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Einleitung 1

1 Einleitung

Die Asche (Thymallus thymallus, LINNAEUS, 1758) ist der einzige européische
Vertreter der Unterfamilie der Thymallinae. Sie gehoért zusammen mit den
Salmoninae und den Coregoninae in die Familie der Salmonidae (DUJMIC 1997).
Von diesen unterscheidet sie sich durch ihren kleineren Kopf, ein kleines Maul mit
fleischigem vorstehendem Russel und ihre grof3e, bunte, mindestens 17-strahlige
Ruckenflosse (NIKOLSKI 1952, CIHAR 1995). Noch vor einigen Jahrzehnten kam
die Asche so haufig in europaischen Flissen vor, dass eine ganze FlieRgewasser-
region im Hyporhithral nach ihr benannt wurde. Die Aschenregion liegt unterhalb der
Forellen- und oberhalb der Barbenregion. Heute gilt die Asche in der Bundesrepublik
Deutschland als gefahrdete Fischart (CIHAR 1995, BLESS et al. 1998). Die
Entwicklung der Asche von einer Massenfischart zur Rote — Liste - Art vollzog sich
langsam. |hr wurde erst Beachtung geschenkt, nachdem die Fangzahlen der Sport-
und Berufsfischer in vielen Gewassern Europas deutlich zurickgegangen waren
(TENT 1984, KAMMERAD & WUSTEMANN 1990, MALLET 1994, STEINHORSTER
et al. 1996, HONSIG-ERLENBURG & FRIEDL 1997, FRICK et al. 1998, MAARS et
al. 2000, HONSIG-ERLENBURG 2001). In den letzten Jahren riickte die Asche
zunehmend in den Focus der Medien. Die deutsche Fischerei-Zeitschrift ,Fisch &
Fang“ erklarte das Jahr 1997 zum Jahr der Asche. In demselben Jahr erschien in
Osterreich das Buch ,Der vernachlassigte Edelfisch: Die Asche® von A. DUJMIC.

Die ersten Studien zur Biologie der Asche widmeten sich den Lebensraum-

anspriichen von adulten Aschen und ihrer Vermehrung. So weilR man heute, dass die
Asche in klaren, schnellflieBenden, sauerstoffreichen und sommerkiihlen Gewassern
vorkommt. In Mitteleuropa besiedelt sie FlieRgewasser mit einem mittleren Mindest-
wasserabfluss von 1 m*/s (meistens tiber 3 m%s) und einem Gefalle von 2 bis 10 %o
(PERSAT 1988). Im noérdlicheren Verbreitungsgebiet wie z.B. Skandinavien und
Russland bewohnt die Asche auch Seen mit einer hohen Zirkulationsrate des
Wassers im Littoral und festem Bodengrund (ZAYTSEV 1987, KRISTIANSEN &
D@VING 1996) und das Brackwasser der Kustenregionen (PETERSON 1968, ABEL
& JOHNSON 1978, MULLER & KARLSSON 1983). Limitierender Faktor fir die
Verbreitung der Asche flussabwarts sind die hoéheren Wassertemperaturen im
Sommer. Der Grenzwert der mittleren Sommertemperatur, den die Asche gerade
noch toleriert, liegt bei 17 °C (SCHMITZ & SCHUMAN 1982). Flussaufwarts wird das
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Vorkommen der Asche durch ihren hohen Aufenthalts- und Schwimmraumbedarf
begrenzt (DUJMIC 1997).

Nach der Schneeschmelze wandert die Asche im Frihjahr (Marz bis Mai)
flussaufwarts zu den Laichplatzen (MEYER & PELZ 1998). Das Aschenweibchen
saubert den flach Uberstromten kiesigen Grund durch heftige Koérper- und
Schwanzbewegungen (FABRICIUS & GUSTAFSON 1955). Bei der eigentlichen
Paarung umschlingt sich das Paar und bringt unter heftigen Vibrationen die
Geschlechtsprodukte in das Kiesbett ein (FABRICIUS & GUSTAFSON 1955). Nach
der Befruchtung bedeckt das Weibchen die gelblichen, 3 - 4 mm dicken, nicht
klebenden Eier wieder mit Kies (DYK 1959). Nach 125 bis 220 Tagesgraden
(SOMMANI 1953, WITKOWSKI & KOKUREWICZ 1978) schlupfen die Larven.

In den letzten hundert Jahren hat sich der Lebensraum der Asche mit zunehmender

Industrialisierung, Besiedelung der Auen, und Nutzung der Gewasser zur Energie-

gewinnung, als Verkehrsweg und zur Einleitung von organischen Abwassern,
toxischen Stoffen und Abwarme drastisch verandert. Die Errichtung von Wehren und
Stauregulierungen fiihrten zu Staubereichen, die von der Asche gemieden wurden,
und begrenzte sie in ihrer Verbreitung und Laichwanderung. Die Belastung der
Flisse mit Abwassern und Chemikalien, insbesondere auch Chemieunfalle (1969
Thiodan-Fischsterben im Rhein bei Geisenheim, 1986 Fischsterben im Ober- und
Mittelrhein durch vergiftetes Loschwasser bei einem Brand im Werk der Sandoz AG
bei Basel) fuhrte bis in die 80er Jahre des letzten Jahrhunderts zu einem Rickgang
vieler Fischpopulationen bis hin zu Fischmassensterben, von denen auch die Asche
in einigen Flissen betroffen war (ALBRECHT 1960, LOZAN et al. 1996). Durch den
Ausbau der Klaranlagen zur Reinigung kommunaler und industrieller Abwasser, den
Anschluss der Haushalte an die Kanalisation, EinflUhrung umweltvertraglicherer
Produkte (z.B. phosphatfreie Waschmittel seit 1986) und hdhere betriebliche Sicher-
heitsstandards (Verringerung der Storfall-Gefahrdung) hat sich die Wasserqualitat
der meisten deutschen Flusse bis heute deutlich gebessert (LOZAN et al. 1996). Die
Aschenbestéande sind jedoch weiterhin in vielen FlieRgewassern ricklaufig.

Da die Entwicklung gesunder Fischpopulationen auf dem Uberleben und Heran-
wachsen der ersten Lebensstadien basiert (HUMPESCH 1985, ELLIOTT 1990,
BARAS 1995, HOUDE 1997), widmet sich die Forschung vermehrt diesen fruhen
Stadien. Die Embryonal- und Larvalstadien der Asche wurden seit den 1970er
Jahren in mehreren Studien beschrieben (BIELEK 1974, PENAZ 1975, WITKOWSKI
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& KOKUREWICZ 1978, KOKUREWICZ et al. 1980, ZAYTSEV 1987). Dabei lag der
Schwerpunkt in der Morphometrie der einzelnen Ei- und Larvalstadien und dem
Einfluss der Temperatur auf die Entwicklungsdauer. Erst in den letzten 15 Jahren

widmete sich die Forschung der Okologie der Aschenlarven. Mehrere Studien in

Frankreich haben das Emergenzverhalten, die erste Nahrung und die Mikrohabitate
der Aschenlarven beschrieben (BARDONNET & GAUDIN 1990, 1991, BARDONNET
et al. 1991, 1993, SEMPESKI & GAUDIN 1995a, 1995b): Der GroRteil der Aschen-
larven schlupft nach Sonnenaufgang in den frihen Morgenstunden (BARDONNET et
al. 1993). Nach dem Schlupf bleiben die Larven noch 4 — 6 Tage im Interstitial und
schwimmen dann, noch bevor der Dottersack ganz aufgezehrt ist, an die Wasser-
oberflache (BARDONNET & GAUDIN 1990, BARDONNET et al. 1993). Mit der
Stromung wandern die Larven nach dem Aufschwimmen in die Buchten des Rand-
bereichs, wo sie Schwarme mit bis zu 100 Individuen bilden kdnnen (SEMPESKI &
GAUDIN 1995a). Anfangs ernéhren sich die Aschenlarven von Chironomidenlarven,
spater auch von Larven der Ephemeropteren, Simuliden und Puppen der
Chironomiden (SEMPESKI et al. 1995, SEMPESKI & GAUDIN 1996, HUBNER
1997).

Uber die Bedingungen der Eier und friilhen Larven im Interstitial ist jedoch noch sehr
wenig bekannt. Besonders erstaunlich ist die Tatsache, dass in der Literatur zur

KorngroRenzusammensetzung des Laichsubstrates nur grobe Angaben gemacht

werden. In der viel zitierten Studie von GONCZI 1989 wurde das Substrat beispiels-
weise nur mit einer Scuba-Tauchausrustung untersucht und in vier Grolienklassen
eingeteilt. In einer anderen Studie von SEMPESKI & GAUDIN 1995b wird das
Substrat gar visuell ausgewertet. Im Gegensatz dazu wurde das Laichsubstrat der
nahe verwandten Salmoniden schon von mehreren Autoren mittels standardisierter
Siebsatze gesiebt, der Feinsedimentanteil berechnet und der Einfluss der Korn-
gréRenzusammensetzung auf das Uberleben der Salmonideneier und —larven
untersucht (TAPPEL & BJORNN 1983, CHAPMAN 1988, RUBIN 1998). In diesen
Studien kam man zu der Erkenntnis, dass ein erhdhter Feinsedimentanteil am Laich-
platz zu einer héheren Mortalitat der frihen Salmonidenstadien fuhrt. Somit drangt
sich auch bei der Asche die Frage auf, ob ein erhdhter Feinsedimentanteil das
Uberleben der Eier und Larven im Interstitial gefahrdet. Gerade im Hinblick auf den
unterschiedlichen Feinsedimentanteil in anthropogen belasteten Flissen ist die

Erfassung der KorngréRenzusammensetzung des Aschenlaichsubstrates wichtig.
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Auch der Einfluss physikalisch-chemischer Parameter im Interstitial auf die

Entwicklung der Eier und Larven ist noch nicht naher untersucht worden. Wahrend es
fur die eng verwandten Salmoniden wie die Forelle detaillierte Studien an naturlichen
Laichplatzen und in kinstlichen Kiesbetten gibt (BECKER & NEITZEL 1985,
CHAPMAN 1988, CRISP & CARLING 1989, GROST et al. 1991, RUBIN &
GLIMSATER 1996, RUBIN 1998, INGENDAHL 1999), steht die Forschung zu den
Ansprichen der ersten Aschenstadien noch ganz am Anfang.

Der Aufwuchsort der Ascheneier und Larven, das hyporheische Interstitial, wurde
zuerst von ORGHIDAN (1959) und etwas spater von SCHWOERBEL (1961, 1964,

1967) als eigenstandiger Lebensraum und Grenzbiotop zwischen FlieRgewasser und

Grundwasser  beschrieben.  Aus  hydrologischer, physikalisch-chemischer,
zoologischer und metabolischer Sicht unterscheidet sich das hyporheische Interstitial
deutlich von der flieRenden Welle und vom Grundwasser (DOLE-OLIVER &
MARMONIER 1992, BRUNKE & GONSER 1997). Die Besonderheit des Hyporheals
ist seine permanente Dunkelheit, die eine Primarproduktion unmaoglich macht
(SCHONBORN 1992). Die Organismen des Hyporheals sind daher auf den Eintrag
von Stoffen aus den angrenzenden Bereichen angewiesen: allochthones Material
aus dem Oberflachenwasser (BENARZ & STARZECKA 1993) und Kohlenstoff und
Aminosauren aus dem Grundwasser (FIEBIG 1995). Das Hyporheal fungiert sowohl
als Senke als auch als Reservoir fur organisches Material aus der freien Welle
(BRUNKE & GONSER 1997). Der Stoffhaushalt des hyporheischen Interstitials ist
zunehmend Gegenstand der Forschung geworden (JONES 1995, DAHM et al. 1998,
FISCHER et al. im Druck). Fur viele physikalisch-chemische Parameter konnten
vertikale Gradienten im Hyporheal nachgewiesen werden. So nimmt der Sauerstoff-
gehalt mit zunehmender Tiefe ab (WHITMAN & CLARK 1982), wahrend die Kohlen-
dioxidkonzentration steigt (SCHWOERBEL 1967). Besiedelt wird das Hyporheal von
Invertebraten, Bakterien und Pilzen. In vielen FlieRgewassern leben nur 20 % der
benthischen Invertebraten an der Oberflache des Flussbettes, die hochste Besied-
lungsdichte findet man in einer Sedimenttiefe von 10 - 40 cm (SCHONBORN 1992).
Das Hyporheal vergrdRert somit den Besiedlungsraum eines FlieRgewasser-Oko-
systems. Es stellt des Weiteren ein Stromungs- und Temperaturrefugium fir viele
ontogenetische und physiologische Stadien, wie z.B. Fischlarven dar. Die
Fischlarven profitieren von der reduzierten Stromungsgeschwindigkeit im Interstitial

(nur 1 - 2 % der Stromung der freien Welle), dem Schutz vor Pradatoren und der
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mechanischen Stabilitdt des Interstitials. Als limitierende Faktoren der Larval-
entwicklung kénnen sich erhdhte Feinsedimentanteile oder niedrige Sauerstoff-
konzentrationen im Interstitial auswirken (CHAPMAN 1988, YOUNG et al. 1990,
RUBIN & GLIMSATER 1996).
Die vorliegende Arbeit hat es sich zur Aufgabe gemacht, die Kenntnisliicken zu den
Lebensraumanspriichen der Ascheneier und —larven an natirlichen Laichplatzen zu
schlieBen. Vor dem Hintergrund der riicklaufigen Aschenbestande sollten auch die
Auswirkungen der anthropogenen Gewasserveranderungen auf das Ablaichen und
die Embryonal- und Larvalentwicklung im Interstitial ermittelt werden. Am Beispiel
eines anthropogen belasteten Mittelgebirgsflusses, der Lahn, sollten somit das
Gefahrdungspotential der Asche herausgearbeitet werden und L&sungsansatze
formuliert werden.
Die Arbeit gliedert sich thematisch in drei Abschnitte, in denen folgende Frage-
stellungen im Vordergrund standen:
1. die Laichphase der Asche
e Wie sehen die Laichplatze der Asche in einem ausgebauten FlieR-
gewasser aus?
e Gibt es Unterschiede im Ablaichverhalten oder der Laichplatzwahl im
Vergleich zu anderen europaischen Flissen?
¢ Welche anthropogenen Faktoren limitieren das Ablaichen?
2. die Interstitialphase der Asche
e Wie setzt sich das Laichsubstrat der Asche in einem ausgebauten Mittel-
gebirgsfluss zusammen?
e Hangt der Feinsedimentanteil vom Gewasserabfluss insbesondere vom
Winterhochwasser ab?
e Wie ist die physikalisch-chemische Beschaffenheit des Interstitialwassers
an naturlichen Aschenlaichplatzen?
e Gibt es fur einige Parameter vertikale Gradienten im Hyporheal?
¢ Welche Parameter weisen eine tageszeitliche Periodik im Interstitial auf?
e Gibt es Veradnderungen des Interstitialwassers im Verlauf der Aschen-
inkubationsphase?
¢ Wie verandern sich die physikalisch-chemischen Parameter des Interstitial-

wassers bei hoherer stofflicher Belastung?
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Wie wirkt sich eine erhohte stoffliche Belastung des Gewassers auf die
Uberlebensbedingungen der Ascheneier und —larven im Interstitial aus?
Gibt es morphometrische Unterschiede der Ascheneier und —larven bei

hoherer stofflicher Belastung?

3. die Larvenemergenz

Wie grof3 sind die Unterschiede in der Larvenemergenz an verschiedenen
Laichplatzen und in verschiedenen Untersuchungsjahren in ein und
demselben Gewasser?

Welche Faktoren limitieren die Larvenemergenz?

Wie wirkt sich der erhdhte Feinsedimentanteil auf die Larvenemergenz der

Asche aus?
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2 Untersuchungsgebiet

2.1 Geographische Lage

Das Untersuchungsgebiet liegt an der oberen Lahn in Hessen, nordlich von Marburg.
Die Lahn entspringt 628 m NN am Ederkopf im stddstlichen Rothaargebirge in Nord-
rheinwestfalen. Bis zur Mindung in den Rhein bei Lahnstein (61 m NN in Rheinland-
Pfalz) durchquert die Lahn drei Bundeslander und legt dabei 242 km zurtck. Der
Fluss ist stark gekrimmt, so dass nur 80 km Luftlinie zwischen Quelle und Mindung
liegen. Das mittlere Gefalle der Oberen Lahn bis Sarnau (mittlere Probestelle) betragt
2,36%0. Damit gehort dieser Flussabschnitt zur Region des Hyporhithrals (HUET
1949, 1962). Ab dem Zufluss der Wetschaft flussaufwarts von Colbe (sudlichste
Probestelle) beginnt die Region des Epipotamals mit einem Gefalle von 0,75%.. Die

Untere Lahn flussabwarts von Gielden ist auf 137 km schiffbar und staureguliert.

Abb. 2.1. Einzugsgebiet der Lahn und Lage des Untersuchungsgebietes (aus SCHMIDT 2002
verandert)
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2.2 Geologie

Das Einzugsgebiet der oberen Lahn ist Teil des gefalteten Paldaozoikums des
Rheinischen Schiefergebirges. Im Raum Marburg ist der Schiefergebirgsrumpf von
Buntsandstein-Deckgebirgen Uberlagert (TICHY 1951). Das Bettsediment im Unter-
suchungsgebiet besteht vorwiegend aus Kiesen und Sanden, die durch Hochwasser
umgelagert werden. Es liegt auf einer Talflllung aus Schotterkérpern zwischen 9 und
12 m (HEINE 1970). Zwei Probestellen (Cdlbe und Sarnau) liegen im Marburger
Graben, der durch die Auflage einer Auelehmschicht von 3,2 - 4,2 m charakterisiert
ist (HEINE 1970). Die nordlichste Probestelle (Sterzhausen) befindet sich im angren-
zenden Schiefergebirge, das eine geringere Auelehmschicht von ca. 1,8 m hat.

2.3 Morphologie

Die hessische Lahn befindet sich nicht mehr in ihrer morphologischen Urform.
Anhand von alten Karten und Gelandespuren lasst sich rekonstruieren, dass der
urspriingliche Gewasserverlauf breiter, flacher und verzweigter war. (TRABING &
SCHRODER 1992). Die natirlichen morphologischen Strukturelemente wie z.B.
Furkationsrinnen, Maander, Altarme und Auenflachen wurden durch Staubereiche
und kurze FlieRstrecken ersetzt. Zahlreiche anthropogene Eingriffe wie z. B.
Begradigungen, der Bau von Wehren, die Uferbefestigung und das Ausbaggern der
Sohle dienten der FlachenerschlieBung in der Aue, der Energiegewinnung und dem
Hochwasserschutz. Es entstand ein relativ enges Einbettgerinne mit der Tendenz zur
Tiefenerosion der Flussbettsohle. Allein im hessischen Lahnsystem finden sich 519
Fischwechselhindernisse, unter denen die Streichwehre (209) einen Grofiteil
ausmachen (WEHRKATASTER FUR DAS HESSISCHE LAHNSYSTEM 1996)
Okomorphologisch gilt die Lahn als kritisch belastet (TRABING 1994). Erst in
jungerer Zeit werden kleinere Gewasserstrecken, z.B. die Lahn bei Colbe und Sterz-
hausen im Zuge von Renaturierungs- und AusgleichsmalRnahmen wieder in
naturndheren Zustand versetzt, d.h. es werden Furkationsrinnen mit groRerem

Uberschwemmungsbereich angelegt.
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2.4 Klima

Das Regionalklima der Oberen Lahn ist gepragt durch maritime GroR3wetterlagen, die
80% des Jahres vorherrschen. Langer anhaltende Hochdruckwetterlagen machen
nur 18% des Jahresklimas aus (BACH & FREDE 1994). Es herrschen Sidwest-,
West- und Nordwest-Winde vor, die meist feuchte Luftmassen mit sich bringen. Der
mittlere jahrliche Niederschlag betragt 630 mm. Ein Groldteil des Niederschlages fallt
in den Wintermonaten Dezember und Januar und fuhrt regelmafig zu Hochwasser-
ereignissen (TICHY 1951).

2.5 Abflussverhaltnisse

Das Einzugsgebiet der Oberen Lahn umfasst 5939 km? (Deutsches Gewasser-
kundliches Jahrbuch, Rheingebiet, Teil Ill, 1993). Die gewasserkundlichen Haupt-
werte flr das Untersuchungsgebiet liegen bis 1987 am Pegel Sarnau vor. Aufgrund
von Umbaumallnahmen an einer nahegelegenen Bricke veranderten sich die
Wasserstande und der FlieRquerschnitt am Pegel Sarnau, so dass seit 1987 keine
Schlusselkurve mehr fur diesen Pegel existiert. Die folgenden Hauptwerte beziehen
sich auf einen Zeitraum von 29 Jahren (1959-1987) und kdnnen daher als reprasen-
tativ angesehen werden.

Der mittlere jahrliche Abfluss (MQ) am Pegel Sarnau betragt 7,3 m%s. Im Winter-
halbjahr ist der mittlere Abfluss mit 11,2 m?s fast drei Mal so hoch wie der mittlere
Abfluss des Sommerhalbjahres von 3,51 m?¥s. Der mittlere jahrliche Hochwasser-
abfluss (MHQ) liegt bei 103 m3¥s, der mittlere Niedrigwasserabfluss (MNQ)
0,599 m3/s. Bis 1987 war der niedrigste Abfluss am 08.09.1973 mit 0,12 m%s
erreicht. Der hochste Abfluss von 232 m3*s wurde am 07.02.1984 registriert. Diese
starken Schwankungen sind durch die hydrologischen Charakteristika des Einzugs-
gebietes bedingt (KILIAN 1994).

2.6 Flachennutzung

Fast die Halfte der Flachen im Einzugsgebiet der Lahn bei Colbe bestehen aus Wald
(48,6 %). Damit ist das Untersuchungsgebiet waldreicher als der Durchschnitt der
hessischen Flachen (Waldanteil von 41 %). Ein weiterer grof3er Anteil von 38,3%

wird landwirtschaftlich genutzt. Nur 11 % der Flache entfallt auf Siedlungen und
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Verkehr. Im Vergleich zum hessischen Mittelwert von 12,8 % sind die Siedlungs- und

Verkehrsflachen im Untersuchungsgebiet eher unterreprasentiert (FREDE 1991).

2.7 Stoffliche Belastung

Die hessische Lahn gilt als eutrophierungsgefahrdetes bzw. eutrophiertes Fliel3-
gewasser mit einer hohen Nahrstoffbelastung (vorwiegend aus stickstoff- und
phosphathaltigen Abwassern), die in Niedrigwasserzeiten zu Algenbluten fuhrt
(BORCHARDT & REHRMANN 1992). Bis zur Einmindung der Wetschaft (unterhalb
der Probestelle Sarnau) nimmt die obere Lahn die Abwasser von zehn kommunalen
Klaranlagen mit einer Ausbaugrofle von insgesamt 110.000 Einwohnerwerten (EW)
auf. Im untersuchten Teilabschnitt (Probestelle Sarnau) mundet der Ablauf der
Klaranlage Sarnau (17.000 EW). Diese mechanisch-biologisch arbeitende Klaranlage
ist seit Mitte der 1970er Jahre in Betrieb. Bis zum Einbau einer neuen
Nitrifikationsstufe im Marz 2000 und einer neuen Denitrifikationsstufe Ende 2000
erhielt die Lahn grole Mengen an Stickstoffverbindungen durch den Ablauf der Klar-
anlage. Der abwasserburtige Anteil am Niedrigwasserabfluss der Lahn betragt an der
Probestelle Sarnau zwischen 26 % (oberhalb der Klaranlage) und 31 % (unterhalb
der Klaranlage). Die Gewasserguteklasse der Lahn reicht im Untersuchungsgebiet
von Il (maRig belastet, Saprobien - Index 1,8 bis < 2,3, Probestellen Célbe und Sterz-
hausen) bis -1l (kritisch belastet, Saprobien - Index 2,3 bis < 2,7, Probestelle

Sarnau)( Biologische Gewasserguteklasse Hessen 1994).

2.8 Ichthyozonose

Nach Untersuchungen, die im Auftrag des Hessischen Ministeriums des Inneren und
fur Landwirtschaft, Forsten und Naturschutz 1998 durchgefuhrt wurden, kommen 34
Fischarten potentiell natirlich im Oberlauf der Lahn vor (SCHWEVERS & ADAM
1998). Vier dieser Arten (Meerneunauge (Petromyzon marinus), Maifisch (Alosa
alosa), Neunstacheliger Stichling (Pungitius pungitius) und Quappe (Lota lota)) sind
jedoch geographisch und gewassermorphologisch bedingt eher anderen Gewassern
und Regionen zuzuordnen. Abzlglich dieser Arten umfasst die potentielle Ichthyo-
zdnose der oberen Lahn 30 Arten. Nach SCHWEVERS & ADAM (1998) kommen von
den potentiellen Arten nur noch 23 Arten im oberen Lahnsystem vor. Von diesen 23
Arten sind 18 reproduktiv. In eigenen Untersuchungen konnten 24 heimische Arten,

davon 19 reproduktive, nachgewiesen werden. Da die Arten, die bei eigenen
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Untersuchungen mit und ohne Reproduktionsbeleg nachgewiesen wurden, z.T. von
denen der o.g. Untersuchung abweichen, wurden die Angaben durch eigene
Ergebnisse erganzt bzw. aktualisiert (HUBNER 1992, 1998, 1999 a, HUBNER &
KORTE 2001) und im Folgenden in tabellarischer Form dargestellt.

Heimische Arten R NR NN
Flussneunauge (Lampetra fluviatilis) +
Bachneunauge (Lampetra planeri) +
Lachs (Salmo salar) +
Meerforelle (Salmo trutta) +
Bachforelle (Salmo trutta f. fario)
Asche (Thymallus thymallus)

Rotauge (Rutilus rutilus)
Moderlieschen (Leucaspius delineatus)
Hasel (Leuciscus leuciscus)

Dobel (Leuciscus cephalus)

Elritze (Phoxinus phoxinus)

Rotfeder (Scardinius erythrophthalmus) +
Nase (Chondrostoma nasus) +
Griindling (Gobio gobio)
Barbe (Barbus barbus) +
Ukelei (Alburnus alburnus) +
Schneider (Alburnoides bipunctatus) +
Guster (Blicca bjoerkna) +
Brasse (Abramis brama) +
Bitterling (Rhodeus sericeus amarus) +
Bachschmerle (Barbatula barbatula) +
Schlammpeitzger (Misgurnus fossilis) +
Steinbeiller (Cobitis taenia) +
Aal (Anguilla anguilla) +
Hecht (Esox lucius)

Flussbarsch (Perca fluviatilis)

Kaulbarsch (Gymnocephalus cernua)
Groppe (Cottus gobio)

Dreist. Stichling (Gasterosteus aculeatus)

|+ |+ +|+

+

++| 4]+ +

Nicht heimische Arten R NR NN
Regenbogenforelle (Oncorhynchus mykiss) +
Bachsaibling (Salvelinus fontinalis)
Tigerfisch +
Blaubandbarbling (Pseudorasbora parva) +
Giebel (Carassius auratus gibelio) +
Karpfen (Cyprinus carpio) +
Schleie (Tinca tinca) +
Wels (Silurus glanis) +
Zander (Stizostedion lucioperca) +

+

Tab. 2.1: Fischarten der oberen Lahn. R: Reproduktive Population(en), NR: Nachweis ohne
Reproduktionsbeleg, NN: Nicht nachgewiesen
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Die Fischfauna spiegelt im Wesentlichen die anthropogene Uberformung der oberen
Lahn wieder. Querbauwerke stellen nicht nur Fischwanderhindernisse dar, sondern
fuhren auch zu langen Staubereichen mit wenig Stromung. Dementsprechend
dominieren hier eurytope Arten wie z.B. das Rotauge und der Dobel (HUBNER &
KORTE 2001). Das Vorkommen von strémungsliebenden Arten wie die Asche ist auf
die verbliebenen frei flieRenden Strecken und auf die FlieRstrecken unterhalb der
Wehre reduziert (HUBNER 1992). Der Uferverbau reduziert die Strukturdiversitat im
Randbereich. Insbesondere fehlen hier Flachwasserzonen als Aufwuchshabitate fur
Jungfische (HUBNER 1999 b). Dies beeintrachtigt den Reproduktionserfolg vieler
Fischarten. Lediglich der Aal profitiert von den zahlreichen Steinschuttungen im
Randbereich und wird dort in Massen als Besatzfisch gefunden. Einige Arten wie z.B.
der Bitterling fehlen ganz, andere wie z.B. das Moderlieschen und die Karausche
sind stark im Bestand reduziert. Diesen Arten fehlt die morphologische Urform der
Lahn mit Altarmen und gro3en Auenbereichen als Retentionsflache.

Die Leitfischarten des Oberlaufes der Lahn, die Asche und die Barbe, sind stark
unterreprasentiert (SCHAUMBURG 1995, HUBNER 1998). Ihr Vorkommen reduziert
sich auf die freiflieRenden Strecken, oft unterhalb der Wehre, wo sie die ndétige
Strukturvielfalt und Kiesbanke zum Ablaichen vorfinden. In Niedrigwasserperioden
(von Juni bis September) flie3t jedoch an den meisten Wehren zu wenig Wasser
uber die Wehrkrone. Ein Grofteil des Wassers wird in dieser Zeit zur Wassernutzung
(Energiegewinnung) entnommen. Damit fallen einige Flussstrukturen unterhalb der
Wehre trocken, andere bieten den Fischen zu wenig Stromung. Wahrend die
Altfische diese Zeit durch Abwandern in tiefere Flussbereiche kompensieren kénnen,
wird ein Grofteil der Jungfische beim Abwandern bzw. Abdriften im tieferen
stromungsarmen Bereich von Pradatoren gefressen (HUBNER 1999a, HUBNER &
KORTE 2001).
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2.9 Probestellen

2.9.1 Colbe

Diese Probestelle beginnt unterhalb des Colber Wehres und erstreckt sich Uber
180 m flussabwarts (Rechts-Hoch-Werte: unten 3485528 m/ 5635430 m, oben
3485365 m/ 5635508 m). Aufgrund der hohen Wassertiefen- und Stromungsdiversitat
und der groRen Strukturvielfalt ist die Stelle ékomorphologisch als naturnah zu
bezeichnen. Auf beiden Uferseiten ist der ursprungliche Verbau mit Steinschittung
durch Umlagerungsprozesse und Vegetation auf weiten Strecken nicht mehr intakt.
Am rechten Ufer haben sich Kiesbanke angelagert. Weiter flussabwarts davon
pragen dichte Rohrglanzgrasbestande (Phalaridetum arundinaceae) das Ufer. Auf
der linken Uferseite ist die Steinschuttung anfangs noch intakt, spater von Rohr-
glanzgrasern und Weidenbuschen, die ins Wasser hangen, uberwuchert. Stellen-
weise findet sich hier auch Totholz. Die submerse Vegetation besteht aus
vereinzelten Feldern von flutendem Hahnenfuld (Ranunculus fluitans) und Haken-
Wasserstern (Callitriche hamulata) in Flussmitte. Der Abschnitt ist durch 3
Stromschnellen-Kolk-Sequenzen (im Folgenden mit dem englischen Begriff der
Riffle-Pool-Sequenzen bezeichnet), 2 groflere Pools, 4 grol3e Kiesbanke und 1 grol3e
Kiesinsel strukturell reich gegliedert. Der Bodengrund ist kiesig. Die Wassertiefe
reicht von 20 bis 180 cm bei einer Gewasserbreite von 3-10 Metern. Der gesamte
Abschnitt hat ein Gefalle von 1 %0 und gehort somit zu der oberen Barbenregion.

Von Marz bis Mai 1997 wurde eine Fischaufstiegsanlage vom Typ ,rauhe Rampe® an
der linken Uferseite eingebaut. Zur Stabilisierung der eingebrachten Spundwande
und zum Aufschitten eines Anfahrtsweges wurde zuerst nur ein Teil der Kiesbanke
am rechten Ufer abgetragen. Bei Fertigstellung der Fischaufstiegsanlage wurde
weiter ausgebaggert und es kam letztendlich zur vollstandigen Entnahme des Kieses
auf der rechten Uferseite. Die Kiesbanke dieser Uferseite gingen verloren, das

Wassertiefen- und Stromungsprofil wurde uniformer.
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2.9.2 Sarnau

Diese Probestelle befindet sich auf Hohe der Klaranlage Sarnau-Gottingen und
gliedert sich in 3 Teilabschnitte. Die Besonderheit dieser 3 Teilabschnitte ist ihre
unterschiedliche stoffliche Belastung und ékomorphologische Struktur (naturnah bis
naturfern). Im Folgenden werden die drei Abschnitte entgegen der Fliel3richtung der
Lahn kurz charakterisiert.

Der unterste Abschnitt Ill beginnt 33 m vor der Eisenbahnbricke oberhalb eines
Riffles und ist 35 m lang (Rechts-Hochwerte: unten: 3484580 m/ 5637093 m, oben
3484545 m/ 5637090 m). Die Wassertiefe betragt 10 — 80 cm bei einer Breite von 8 —
15 Metern. Der Abschnitt ist als bedingt naturnah zu bezeichnen, da eine groRe
Kiesbank das rechte Ufer pragt, wahrend das linke Ufer von einer intakten Stein-
schittung gebildet wird. Die Kiesbank wird je nach Wasserstand Uberspult und fuhrt
zu einer leichten Verzweigung des Flusses in ein kleines Nebengerinne.

Der mittlere Abschnitt Il schlie3t sich direkt an den unteren Abschnitt Il an. (Rechts-
Hochwerte: unten 3484545 m/ 5637090 m, oben 3484333 m/ 5637080 m). Er ist
220 m lang und besteht im Wesentlichen aus einem begradigten Pool (Wassertiefe
80 - 150 cm). Die einzige irregulare Uferstruktur dieses Abschnittes bilden einige
Aste, die vorwiegend am rechten Ufer ins Wasser ragen. Ansonsten ist das rechte
Ufer steil und das linke Ufer besteht aus einer intakten Steinschuttung. Zu Beginn
dieser Steinschuttung am linken Ufer mundet der Einlauf der Klaranlage Sarnau, der
zu einer erhdhten stofflichen Belastung dieses Lahnabschnittes fuhrt. Aufgrund der
stofflichen Belastung und der Strukturarmut ist der Abschnitt als naturfern zu
bezeichnen. Natirlicherweise laicht die Asche an solch naturfernen Abschnitten
weder ab, noch wachst sie hier auf. Die einzige Ursache fur das Vorkommen von
Aschenlarven an dieser Stelle ist ihre enge Nachbarschaft zum naturnahen
Abschnitt |. In diesem naturnahen Abschnitt laicht die Asche (blicherweise ab. Die
jungen Larven werden dann in die flussabwarts gelegenen Abschnitte Il und llI
verdriftet. Dadurch ergibt sich die Madglichkeit, die Aufwuchsbedingungen fur 0+
Aschen auch in einem naturfernen Abschnitt zu untersuchen.

Der Abschnitt | wird durch eine 25 Meter lange Rausche von Abschnitt Il getrennt
(Rechts-Hoch-Werte: unten 3484305 m/ 5637078 m, oben 3484205 m/ 5637073 m).
Er ist 10 — 15 m breit, 10 — 180 cm tief und 100 m lang. Das rechte Ufer ist gepragt

von grof3en Buchten mit vorgelagerten Grasinseln. Am linken Ufer finden sich eine
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flach Uberstromte Bucht und eine Kiesbank. Die Uferbefestigung in Form einer Stein-
schittung ist nur auf wenigen Metern intakt. Einige Aste ragen ins Wasser und bieten
kleinrdaumige Strukturen. Die submerse Vegetation ist zahlreich und besteht aus
Tausendblatt (Myriophyllum spicatum) und flutendem Hahnenfuld (Ranunculus
fluitans). In Flussmitte liegt eine Riffle-Pool-Sequenz. Die stoffliche Belastung dieses
Teilabschnittes ist noch relativ gering, da er oberhalb vom Klaranlageneinlauf
gelegen ist. Die geringe stoffliche Belastung und der Strukturreichtum flhren zur
Einteilung des Abschnittes in die Kategorie ,naturnah®. In diesem Abschnitt befinden
sich die natiirlichen Laichplatze der Asche. Der Abschnitt hat ein Gefélle von 2,0 %o

und ist somit dem Hyporhithral (Aschenregion) zuzuordnen.

2.9.3 Sterzhausen

Diese Probestelle umfasst ein 200 m langes Teilstlick flussabwarts der Ortschaft
Sterzhausen, auf der Hohe eines groReren Baggersees (Rechts-Hoch-Werte: unten
3480535/ 5636393 m, oben 3480338 / 5636360 m) Sie kann ebenfalls als naturnah
eingestuft werden, da sie durch 2 Riffle-Pool-Sequenzen, 1 kleine Kiesbank, ins
Wasser ragende Ufervegetation und Totholz strukturell reich gegliedert ist.
Charakteristisch fur diesen Teilabschnitt der Lahn ist sein geradliniger Verlauf mit
langen Flielstrecken und fehlenden Prall- und Gleithangsituationen. Die Flussbreite
variiert zwischen 8 und 15 Metern, die Wassertiefe ist mit 10 - 80 cm eher niedrig.
Die Uferbefestigung ist auf beiden Seiten erodiert und von Vegetation Uberlagert. An
einigen Stellen ragen Baumwurzeln oder gréRere Aste ins Wasser. Ein umgestiirzter
Baum fuhrt zu stromungsberuhigten Randbereichen. Die aquatische bzw. semiaqua-
tische Vegetation besteht aus Tausendblatt (Myriophyllum spicatum), Quellmoos
(Fontinalis antipyretica), flutendem Hahnenful® (Ranunculus fluitans), kleiner Wasser-
linse (Lemna minor), Teichlinse (Spirodela polyrhiza) und Knétericharten (Polygonum
hydropiper und amphibium) und Wasserdarm (Malachium aquaticum). Mit einem
Geféalle von 2,4 %o gehort dieser Teilabschnitt der Lahn ins Hyporhithral (Aschen-

region).



Untersuchungsgebiet 16

Sterzhausen
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Abb. 2.2: Lage der Probestellen nérdlich der Stadt Marburg (Ausschnitt aus der topographischen Karte
MafRstab 1 : 25.000, Blatt 5118 Hessisches Vermessungsamt)
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3 Material und Methoden

3.1 Hydraulische Parameter

3.1.1 Abfluss

Fur die aktuellen Abflussverhaltnisse der Probestellen Sterzhausen und Sarnau
musste auf die Datengrundlage des Pegels in Biedenkopf (ca. 20 km flussaufwarts
von Sterzhausen) zurtickgegriffen werden. Dies war notwendig, da der Pegel Sarnau
nicht mehr funktionstichtig ist (s. Kap. 2.5). Die Abflussverhaltnisse fur die beiden
Untersuchungsabschnitte wurden deshalb aus dem Verhaltnis der oberirdischen
Einzugsgebiete (Ag,) zwischen dem Pegel Biedenkopf und dem Pegel Sarnau
errechnet (Pegel Biedenkopf Ago: 303 km?, Pegel Sarnau Ago: 448 km?).

Fir den Abfluss der Probestelle in Colbe (flussabwarts von Sarnau) wurde dem
Abfluss in Sarnau der Pegelstand der Wetschaft (Pegel Niederwetter) zugerechnet,

da die Wetschaft der einzige Zufluss zwischen Sarnau und Colbe ist.

3.1.2 Geschiebetransport

Die Asche ist als kieslaichende Fischart in der ersten Phase ihres Lebenszyklus auf
ein gut durchstromtes Interstitial angewiesen. Durch Licken im Interstitial werden
Eier und Larven mit sauerstoffreichem Wasser aus der freien Welle versorgt. Die
Larven schwimmen, nachdem sie ihren Dottersack weitgehend resorbiert haben,
durch diese Poren aus dem Kiesbett an die Gewasseroberflache.

Die Grolie der Poren und das Porenvolumen sind in starkem MalRe abhangig von
dem Vorkommen und der Verteilung kleinerer Steine, Sande und Schluffpartikel.
Diese konnen sich zwischen den groReren Kieseln ablagern und die Licken
verschlieBen. Je nach Lage und Entstehung des Lickenverschlusses spricht man
von einer inneren oder &uleren Kolmation. Bei Hochwasser kdnnen diese
kolmatierten Kiesschichten gespult und bei entsprechend hohem Abfluss auch
umgelagert werden. Diese Umlagerungsprozesse der Gewassersohle fuhren zum
Auswaschen und Abtransport der Feinpartikel. Nach den Hochwasserereignissen
bleibt ein luckiges Interstitial zurlick, das bessere Bedingungen fur die Entwicklung

von Eiern und Larven von Kieslaichern bietet.
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Um zu erkennen, wann an der Lahn solche Umlagerungsprozesse stattfinden, wurde
die Hohe des Abflusses berechnet, an dem die kritische Schubspannung rt
Uberschritten wird und sich die Gewassersohle in Bewegung setzt.

Der Transportbeginn von gréfReren und kleineren Kérnern der Sohle geschieht dabei
gleichzeitig und nicht etwa schrittweise mit ansteigendem Abfluss. Ursache dafur ist
die Tatsache, dass grofRere Kiesel und Steine der Stromung mehr ausgesetzt sind
als kleinere Korner, dafir aber auch den gréleren Stromungskraften langer
standhalten. Die kleineren Korner werden dabei von den grof3eren Fraktionen
abgeschirmt, es entsteht ein sogenannter “Hiding-Effekt”. Erst wenn die grof3eren
Koérner der Deckschicht unterspult und herausgelost werden, kommt es zu einer
Instabilitat der Deckschicht und die Sohle setzt sich in Bewegung (SCHALCHLI
1993).

Fur die Berechnung des Transportbeginns der Gewassersohle gibt es zahlreiche
Formeln, die aus theoretischen Betrachtungen des Gleichgewichtszustandes
zwischen den Schubspannungen an verschiedenen Gewassersohlen resultieren
(PATT et al., 1998). Fur die Gewassersohle der Lahn wurde der Transportbeginn
nach der Formel von MEYER-PETER & MULLER (1948, zitiert nach PATT et al., 1998)
berechnet, da diese den Bereich von Sand- und Kiessohlen abdeckt und am besten
fur die in der Praxis vorkommenden Anwendungsbereiche geeignet ist (PATT et al.,
1998). Des Weiteren berlcksichtigt diese Formel gleich zwei charakteristische Korn-
durchmesser einer Sedimentprobe: den mittleren Korndurchmesser (dy,) und den
90% Wert der halblogarithmischen Gewichtssummenkurve (dgy). Die Meyer-Peter &
Muller-Formel ist deshalb genauer als andere theoretische Ldsungsansatze zum
Transportbeginn der Gewassersohle (vgl. PATT et al., 1998).

Das Grundkonzept der Meyer-Peter & Muller-Formel ist der Vergleich von aktueller
Schubspannung t und kritischer Schubspannung 1., bei der sich das Sohlenmaterial
mit dem charakteristischen Korndurchmesser in Bewegung setzt (Patt et al., 1998).
Mit Hilfe der Formel wird ein hydraulischer Radius fur den transportwirksamen
Abflussanteil berechnet (Rp). In der Modifikation nach Hunziker (1995) lautet die

Meyer-Peter & Muller-Formel:
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Gleichung 3.1

Ks = Manning- Strickler-Wert [m"?/s]

Kr = Kornrauheitskoeffizient [m"?/s]

pw = Dichte des Wassers [kg/m?]

ps = Feststoffdichte [kg/m?]

g = Fallbeschleunigung [m/s?]

dm = mittlerer Korndurchmesser des Sohlenmaterials [m]

gs = spezifischer Geschiebetrieb [kg/(m*s)]

Ry = hydraulischer Radius, bezogen auf den auf der Sohle abflieBenden Anteil des Abflusses
[m]

le = Energieliniengefalle [-] (Sohlengefalle)

Die Rauheit des Gerinnes wird durch den Manning-Strickler-Beiwert (Ks) charakteri-
siert. Fur die Lahn wurde ein Wert von 35 [m"?/s] eingesetzt, der fur Flisse mit
naturlichem unregelmaligem Flussbett steht, die eine maRige Geschiebefihrung mit
Gerdll besitzen (LANGE & LECHER 1986).

Der Kornrauheitskoeffizient wird unter Verwendung des dgo berechnet. Der dgy gibt
den Korndurchmesser einer Sedimentprobe bei 90 % (Gewichtsprozent) der
halblogarithmischen Summenkurve an. Der Kornrauheitskoeffizient errechnet sich

folgendermalen:

26
Yo

kr =

Gleichung 3.2

Der hydraulische Radius Ry, setzt sich aus mehreren Faktoren zusammen:

R, =12 Gleichung 3.3

QS

Qs = Transportwirksamer Abflussanteil [m3/s]
Q = Abfluss [m?¥/s]
h = Wassertiefe [m]

Uber den transportwirksamen Abflussanteil Qs wird die an den Transportvorgangen
beteiligte Querschnittsflache berlcksichtigt. Zur Festlegung dieses Anteiles wird die
Geschwindigkeitsverteilung im Querschnitt (Isotachen) bendtigt. Diese waren in der

Lahn nicht bekannt. Deshalb galt nach PATT et al. (1998) naherungsweise:
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Rb = h*(b/l,) Gleichung 3.4

l, = benetzter Umfang
b = Gewasserbreite

Zur Berechnung des benetzten Umfanges (entspricht der benetzten Querschnitts-
flache) im Untersuchungsgebiet wurde auf Messungen zurtickgegriffen, die im Zuge
des von der Deutschen Forschungsgemeinschaft (DFG) geférderten inter-
disziplinaren Forschungsprojektes “Okosystemare Zusammenhange im Hyporhithral
eines anthropogen belasteten Fliessgewassers” durchgefuhrt wurden. Danach diente
als Berechnungsgrundlage ein Trapezprofil der Lahn mit der Breite von 20 m und
einer Uferhangneigung von 24°. Da die Lahn im untersuchten Abschnitt ein breites
Gerinne besitzt (b > 30*h), entspricht nach PATT et al. (1998) der hydraulischen
Radius (Rb) der Hohe (h) des Trapezes und somit der Wassertiefe (h) in Metern.

Um den Beginn des Geschiebetransportes festzustellen, wurde der spezifische
Geschiebetrieb gg in der MEYER-PETER & MULLER-FORMEL (Gleichung 3.1) auf den

Wert 0 gesetzt. Danach wurde die Formel nach dem hydraulischen Radius (Rp)

aufgeldst:
0,047(p,—p,, )d
R, =~ ]Eps Py Gleichung 3.5
(Sjpwle
Kr

Der berechnete Wert des hydraulischen Radius (entspricht dem Wasserstand der
Lahn in Metern s.o.) konnte anhand von Wasserstands- und Abflussmessungen
einem bestimmten Abfluss zugeordnet werden. Nach Berechnungen von R. Ibisch
(personliche Mitteilung) ergibt sich eine Korrelation zwischen Wasserstand der Lahn
(hydraulischem Radius) [m] und dem Abfluss der Lahn bei Sarnau [m?3s] von
y =29,168x* + 2,815x — 1,9035 (R?= 0,9745). Der mit Hilfe dieser Korrelation
zugeordnete Abflusswert gibt die Hohe des Abflusses an, an dem eine Geschiebe-
bewegung in der Lahn einsetzt.

Der Abfluss hat einen wesentlichen Einfluss auf die Dekolmationsvorgange und
damit auf die Verfugbarkeit des Liuckensystems fur die Ei- und Larvalstadien. Aus
diesem Grunde wurde fur drei Probestellen in der oberen Lahn der Grenzbereich des

Abflusses berechnet, an dem eine Umlagerung der Kiessohle stattfindet. Dabei
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wurden fur die Werte der mittleren Korngrofle (dm) und des dgy Wertes die
Ergebnisse der Sedimentproben verwendet. Fur das Sohlengefalle I wurden die

Messergebnisse fur Sarnau von 2 %o und fur Sterzhausen von 2,4 %o eingesetzt.

3.2 Laichplatze

3.2.1 Topographie

Die Lokalisierung der Laichplatze erfolgte von Ende Marz bis Mitte April. In dieser
Zeit konnten 1996 und 1997 Aschen beim Ablaichen beobachtet werden. Die
Aschenweibchen schlugen unter heftigem Zittern mit inrem Schwanzstiel eine kleine
Laichgrube in den Kies (FABRICIUS & GUSTAFSON 1955). Der Bodengrund wurde
dabei umgelagert und von Feinsedimenten gesaubert. In der Lahn I0ste sich hierbei
auch der Algenbewuchs am Bodengrund. Die ca. 10 x 20 cm grof3en Gruben hoben
sich farblich als “helle Flecken” vom umliegenden veralgten Substrat ab. Diese
Stellen wurden vorsichtig mit einem Surber-Sampler beprobt und auf Ascheneier

untersucht.

3.2.2 Habitatsstruktur

Die Lage der Laichplatze wurde folgenden Habitatstrukturen zugeordnet:

1. Kiesbank: Die Kiesbank umfasst alle ufernahen Strukturen in unmittelbarer
Nahe einer Kiesbank. Unter ,ufernah® wird eine Entfernung bis zu 5 m vom
Gewasserrand der Kiesbank verstanden. In diesem Bereich ist das Gewasser
durch die Kiesanlagerung deutlich abgeflacht und weist hohere Stromungs-
geschwindigkeiten auf.

2. FlieBstrecke: Dieser Strukturtyp kennzeichnet Abschnitte, die nicht unmittel-
bar von Randstrukturen des Gewassers beeinflusst sind. Die Stromungen und
Wassertiefen sind aul3erst variabel und steigen in der Regel zu Flussmitte hin
an.

3. “Riffle”: Der aus der englischsprachigen Fachliteratur stammende Begriff
‘Riffle” fasst die uneinheitlich benutzten Bezeichnungen “Stromschnelle” oder
‘Rausche” zusammen. Ein “Riffle” ist demnach ein schnell Uberstromter
flacher Gewasserabschnitt, der sich durch hohe z.T. turbulente Strémungen

(> 50 cm/s) auszeichnet.
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3.2.3 Wassertiefen und Stromungen

Am Laichplatz wurde die Wassertiefe mit einem Mess-Stab und das Stromungs-
muster mit einem Messflugel der Firma Schiltknecht, Modell Mini-Air 2, mit einer
Messgenauigkeit von 1,5 %.aufgenommen. Die Stromung wurde an folgenden
Stellen gemessen:
» 2 cm uber dem Bodengrund der Laichgrube
» in der Mitte des Wasserkorpers uber der Laichgrube
» an der Wasseroberflache.
Die Messungen erfolgten jeweils einmal zeitgleich mit der Probenentnahme des
Interstitialwassers (s. Kap. 3.3.3) zu folgenden Entwicklungsschritten der Asche im
Interstitial:

1. Frihe Embryonalphase

2. Augenpunktstadium

3. Dottersackstadium

3.3 Interstitialphase

3.3.1 Sedimentprobenentnahme

1996 und 1997 wurde zu Beginn der Interstitialphase der Asche (Anfang bzw. Mitte
April) an jeder Probestelle an jeweils einem Laichplatz eine Sedimentprobe
entnommen. In Sarnau wurden 1997 zwei strukturell verschiedene Laichplatze (an
einer Kiesbank und vor einem Riffle in Flussmitte) beprobt.

Zuerst wurde die Stromung an der Probestelle mit Hilfe eines am Boden offenen
Blechkastens deutlich verringert. Danach wurde in den Kasten ein Surber-Sampler
mit einer Grundflache von 30 x 30 cm auf das Substrat gesetzt. Beim Aufsetzen des
Samplers wurden mehrere helle Flecken am Gewassergrund erfasst. Mit einer
Schaufel wurde das Substrat bis zu einer Tiefe von 15 cm abgetragen und in den
feinmaschigen Sack des Samplers (Maschenweite < 0,06 mm) eingeflllt. An jeder
Stelle wurde so eine Sedimentprobe von ca. 10 Litern (10000 - 15000 g) gewonnen.
Beim Abtragen des Kieses und beim spateren Sieben bzw. Trocknen der Proben

wurden einige Hundert Ascheneier gefunden.
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3.3.2 KorngrofRenanalyse

Nach der Trocknung des Substrates bei 100 °C wurden die groReren Kiesfraktionen
(> 20 mm) mittels genormter Siebe von Hand ausgesiebt und danach auf einer Fein-
waage mit einer Genauigkeit von 0,1 g ausgewogen. Die kleineren Fraktionen
wurden in einer Ruttelmaschine getrennt und ebenfalls ausgewogen. Die Auswahl
der zum Einsatz kommenden Siebe erfolgte in Anlehnung an die Einteilung nach
SCHWOERBEL (1994). Demnach werden die KorngroRen folgendermalien

eingeteilt:

Steine > 63,0 mm Grobsand <2,0->0,6 mm
Grobkies <63,0->20,0 mm |Mittelsand <0,6->0,2mm
Mittelkies <20,0->6,3mm [Feinsand <0,2->0,063 mm
Feinkies <6,3->2,0mm |Schluff < 0,063 mm

Tab. 3.1: Einteilung der Korngré3enfraktionen

Da in der Literatur die Beschreibung des Laichsubstrates nicht in allen Fallen in
Anlehnung an diese geologischen Standardwerte erfolgt, sondern zum Teil mit unter-
schiedlichen Siebgrof3en oder vagen Begriffen wie “erbsengrof3e” bzw. “haselnuss-
grolRe” Kieskorner gearbeitet wird, wurde die oben aufgeflUhrte Sieblinie in noch
kleinere Einheiten unterteilt. Diese Zwischengro’en ermodglichen einen weit-
gehenden Vergleich mit anderen Autoren. Zur Unterteilung der Kérngrélienklassen
wurden folgende Siebe verwendet: Steine (70 mm, 65 mm, 60 mm), Grobkies
(50 mm, 40 mm, 30 mm, 25 mm, 20 mm), Mittelkies (8 mm, 6,3 mm), Feinkies
(2 mm, 1 mm), Grobsand (0,63 mm), Mittelsand (0,2 mm), Feinsand (0,063 mm).

Aus den einzelnen Korngrélenfraktionen wurden die Gewichtsprozentanteile
berechnet und als halblogarithmische Summenkurve dargestellt.

Zum Vergleich mit anderen Arbeiten wurde die mittlere Korngrof3e dn, in mm ermittelt.
Sie spaltet eine Sedimentprobe in zwei massengleiche Anteile auf und kann erste
Hinweise auf die Permeabilitat der Probe geben. Nach LOTSPEICH & EVEREST
(1981) ergibt sich die mittlere Korngrofde dn, aus:
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dm = dV*do 24 da" d" Gleichung 3.6

d = mittlerer Durchmesser der Partikel, die von einer bestimmten SiebgroRe zurtickgehalten
werden
w = Gewichtsanteil dieser PartikelgréRe an der Gesamtprobe in Zentilen

Die mittlere Korngrof3e ist jedoch nur ein grobes Mal3. Sie gibt keinerlei Aufschluss
Uber die genaue Zusammensetzung und Durchlassigkeit des Substrates. So kdnnen
z.B. zwei Proben mit derselben mittleren Korngroéf3e aus nur einer Partikelgrofie
bestehen (hohe Permeabilitat) oder aus gréfleren Partikeln, zwischen die sich kleine
Partikel gesetzt haben (geringe Permeabilitat). Ahnlich problematisch ist die alleinige
Angabe des Feinsedimentanteils. In dlteren Arbeiten wird der Feinsedimentanteil als
einzig limitierender Faktor gesehen und oft mit der Uberlebensrate der Larven im
Interstitial korreliert (PHILLIPS et al. 1975, HAUSLE & COBLE 1976). Hierbei bleiben
allerdings die anderen Korngrof3en und ihre Verteilung unberucksichtigt.

Als MaR fur die Gleichférmigkeit der Partikel und damit der Permeabilitat dient der
Sortierungskoeffizient (S,). Bei einem S, von 1 ist das Substrat gleichmafig sortiert
und besteht aus nur einer KorngroRe (= hohe Permeabilitat). Je hdher der S, —Wert,
desto ungleichmaliger ist das Substrat beschaffen und desto undurchlassiger wird
es. Die Korngrofde bleibt hierbei jedoch unbericksichtigt. Der Sortierungskoeffizient
errechnet sich als die Quadratwurzel der 75 ten Perzentile durch die der 25 ten

Perzentile:
S, = (Q3/Q1)°° Gleichung 3.7
Ein genaueres Mal} fur die Permeabilitat und Verteilung des Substrates ist der

Fredle - Index nach LOTSPEICH & EVEREST (1981). Dieser ergibt sich aus dem

Verhaltnis der mittleren KorngroRe dm zu dem Sortierungskoeffizient (S,):

fi= dm/So Gleichung 3.8

Daraus ergibt sich, dass der Fredle — Index (fi-Wert) mit steigender Porengroéf3e und
zunehmender Permeabilitdt groRer wird. Bei einem Sediment mit nur einer Poren-
grolle entspricht der f-Wert dem geometrischen Mittel, da So in diesem Fall 1

betragt.
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3.3.3 Interstitialwasserentnahme

Einige Tage vor dem Eintreffen der Weibchen besetzen die Mannchen die poten-
tiellen Laichplatze und verteidigen dort ihre Reviere (DYK 1995, UIBLEIN & JAGSCH
1994). Sobald sich die ersten Aschen an den Laichplatzen eingefunden hatten,
wurden PVC-Schlauche zur Entnahme von Interstitialwasser in das Kiesbett einge-
graben. Der Zeitpunkt des Eingrabens lag somit kurz vor dem eigentlichen Ablaichen
der Aschen. Im Jahr 1996 konnte zwei Tage nach dem Eingraben, im Jahr 1997 funf
Tage (1997) nach Vergraben der Schlduche das erste Ablaichen der Aschen
beobachtet werden. Bei dem Expositionsversuch mit Ascheneiern wurden die
Schlauche zeitgleich mit den Eiern vergraben, um den Einfluss der freien Welle im
Interstitial durch die Lockerung des Sedimentes genau zeitgleich mit dem Beginn der
Interstitialphase der Aschen zu gestalten.
Jeweils drei PVC- Schlauche mit einem inneren Durchmesser von 8 mm und einer
Lange von 100 — 140 cm wurden an einer rostfreien Edelstahlstange fixiert. Dadurch
konnten die unteren Schlauchenden in einer Kiesbetttiefe von 10 cm, 20 cm und
30 cm eingegraben werden. Um ein Eindringen von Feinpartikeln und Lebewesen in
die Schlauche zu vermeiden, wurden die vergrabenen Schlauchenden mit einer
durchlassigen Gazekappe gesichert. Die oberen Enden wurden mit einem Plastik-
stopsel verschlossen und bis zur Wasserprobenentnahme zum Schutz vor Stromung
und Vandalismus unter Steinen verborgen.
Zu drei wichtigen Entwicklungsschritten innerhalb der Interstitialphase der Asche
wurde jeweils einmal eine Wasserprobe aus den Schlauchen gezogen:

1. Fruhe Embryonalphase bis Augenpunkistadium

2. Augenpunktstadium bis Dottersackstadium

3. Dottersackstadium bis Aufschwimmen
1996 und 1997 wurde an jeder Probestelle ein Laichplatz ausgewahlt, an dem
Wasser aus der freien Welle und dem Interstitialwasser entnommen wurde. 1997
wurden in Sarnau zusatzlich Wasserproben von einem weiter entfernt liegenden
Laichplatz (ca. 300 m Entfernung) und einem Laichplatz in der naheren Umgebung
gezogen. Der Vergleich der chemischen und physikalischen Parameter ergab eine
weitgehende Ubereinstimmung dieser drei Laichplatze (Kruskal-Wallis-Test: kein
signifikanter Unterschied in der KorngroRe und den physikalisch-chemischen
Parametern, p < 0,05). Es ist also davon auszugehen, dass die Laichplatze an allen

Probestellen die Verhaltnisse in ihrer Umgebung spiegeln.
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3.3.3.1 Probenentnahme aus naturlichen Laichplatzen

An den naturlichen Laichplatzen sollten neben den Standardparametern auch leicht
I6sliche Gase bestimmt werden. Da das Interstitialwasser dafir langsam ohne
grolen Unterdruck und Luftkontakt aus den Schlduchen gesaugt werden musste,
wurde eine kombinierten Methode nach HUSMANN (1971) und TILZER (1967, zit.
nach SCHWOERBEL 1994) eingesetzt. Die verwendete Apparatur wurde von
Steffens entwickelt und bereits erfolgreich angewendet (STEFFENS 1995).

b Y

a Probenentnahmeschlauch f Ventil 1

b Arbeitsflasche g Verbindungsschlauch 2

¢ Probenflasche h Beluftungsschlauch mit Schlauchklemme
d Rohr i Wasserablassschlauch

e Verbindungsschlauch 1 k Ventil 2

Abbildung 3.1: Entnahmegerat zur Gewinnung von Interstitialwasser (aus STEFFENS 1995)

Das Entnahmegerat (Abb. 3.1) bestand aus einer 10 | groRen Arbeitsflasche (b), die
zur Erzeugung eines Unterdruckes im nachfolgenden System auf einem ca. 80 cm
hohen Gestell platziert war. Ein PVC-Schlauch (g) mit Druckentlastungsventil (h)
verband die Arbeitsflasche mit einer 11 grolden Probenflasche (c) luftdicht. In der

Probenflasche befand sich eine eingehangte Winklerflasche (45 ml) zur Gas-
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bestimmung. Uber ein Steigrohr (d) fuhrte von dieser Winklerflasche ein ventil-
gesicherter Schlauch (e) zu dem Schlauchsystem des Interstitials (a).

Zur Probenentnahme wurde zuerst aus dem im Interstitial liegenden Schlauch (a) mit
einer Kolbenspritze 50 ml Wasser abgesogen und verworfen, um Schlauchwasser
und Verunreinigungen aus dem Schlauch zu entfernen. AnschlieRend wurde das
Entnahmegerat angeschlossen. Danach wurde aus der mit Wasser gefullten Arbeits-
flasche Uber einen Schlauch (i) mit Ventil (k) Wasser abgelassen und ein Unterdruck
erzeugt, der das Porenwasser langsam aus dem Luckensystem des Interstitials
ansog. Dabei gelangte das Probenwasser Uber das Steigrohr zuerst in die Winkler-
flasche; erst danach fiillte der restliche Uberlauf die Probenflasche. Damit war das
zuletzt geforderte Wasser in der Winklerflasche ohne Luftkontakt und konnte so zur
Gasbestimmung herangezogen werden. Uber ein SchlieRen der Ventile f und k
wurde der Absaugvorgang beendet und Uber das Ventil h der Unterdruck im
Entnahmegerat aufgehoben.

An jeder Probestelle wurde die Winklerflasche zweimal gefullt (einmal fur die Sauer-
stoff-, ein zweites Mal fur die Kohlendioxidbestimmung) und somit ca. 500 ml Intersti-

tialwasser pro Schlauch entnommen.
3.3.3.2 Probenentnahme aus den Versuchsfeldern

Im Rahmen des interdisziplindren Forschungsprojektes “Okosystemare Zusammen-
hange im Hyporhithral eines anthropogen belasteten Fliessgewassers”, war es
maoglich, eine Onlinemessung verschiedener physikalisch-chemischer Parameter in
der freien Welle wahrend der Interstitialphase der Asche durchzufiihren. Mit Hilfe der
Onlinemessung war zum ersten Mal die Moglichkeit gegeben, die stofflichen
Verhaltnisse im Interstitial zu modellieren. Dazu musste eine grof3ere Anzahl an
Wasserproben aus dem Kiesluckensystem entnommen werden. Dies war mit der
oben genannten Methode auf Grund des hohen Zeit und Personalbedarfs in der
Form nicht zu realisieren. Deshalb wurde zum einen die Methode verandert und zum
anderen die Anzahl der zu messenden Parameter (s.u.) begrenzt. Durch die zu
diesem Zeitpunkt aktuellen Ergebnisse des Forschungsprojektes (Laborversuche TH
Darmstadt) war ein ungefahrer Grenzwert fur den angelegten Unterdruck zum
Absaugen des Porenwassers bekannt. Bei einem Unterdruck < 0,2 bar konnte davon
ausgegangen werden, dass Stoffkonzentrationen vor den Schlauchenden nicht
beeinflusst wurden (SAENGER 2000). Deshalb wurden die Wasserproben mit Hilfe

einer Kolbenspritze bei geringem Unterdruck (< 0,2 bar) direkt aus den im Interstitial
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liegenden Schlauchen gezogen. Mittlerweile lagen auch Erfahrungen aus
Untersuchungen an Lachs- und Meerforellenlaichplatzen vor, bei denen ebenfalls
derart verfahren wurde (INGENDAHL 1999). Bei der Probenentnahme wurden dabei
die ersten 50 ml zur Eliminierung des Totvolumens der Schlauche und zu Entfernung

von Verunreinigungen verworfen.
3.3.3.3 Probenentnahme aus ungestorten Kiesschichten

Zeitgleich zur Probenentnahme fiur die stofflichen Belastungsszenarien mit
Ascheneiern wurden Interstitialwasserproben aus ungestdrten Kiesschichten
gezogen. Das Wasser wurde aus Multilevel-Sonden gewonnen, die bereits drei Jahre
im Sediment lagen. Ursprunglich waren diese Multilevel-Sonden fur Versuche mit
Tracern zur Bestimmung der Stromungsgeschwindigkeit im Interstitial konzipiert und
besallen diunne Teflonschlduche. Durch den hohen Druckwiderstand der dinnen
Schlauche war ein Ansaugen mit der Spritze nicht mehr moglich und es musste auf
die fur diese Methode gebauten Unterdruckbehalter zuriickgegriffen werden.

Die Multilevel-Sonden bestanden aus einer Stahlspitze und Stahimantel mit gleichem
Aulendurchmesser, damit sie mit schlissigem Kontakt in die Bodenmatrix
eingeruttelt werden konnten. In den Stahlmantel waren vier umlaufende Proben-
entnahmehorizonte in einer Tiefe von 5 cm, 15 cm, 25 cm und 45 cm integriert. Die
Probenentnahmehorizonte bestanden aus PE-UhmW- Kunststoff mit angeschlosse-
nen Teflonschlauchen. Der Kunststoff war porés und hatte eine mittlere Porenweite
von 10 um. Die Teflonschlauche wurden am oberen Ende der Sonde herausgefuhrt
und reichten bis an das Ufer. Dort konnten sie an einen Unterdrucksammelbehalter
angeschlossen werden. Durch eine Pumpe wurde in dem Behalter ein Unterdruck
(< 0,2 bar) erzeugt. Das aufsteigende Porenwasser wurde von im Behalter befind-

lichen Winklerflaschen aufgefangen.

3.3.4 Physikalisch-chemische Wasseranalyse

Unmittelbar nach der Entnahme der Wasserproben wurde die Temperatur, der
Sauerstoffgehalt und der Leitwert mit Hilfe von Messgeraten der Firma WTW aus
Weilheim bestimmt. Gleichzeitig wurde der Gehalt an freiem Kohlendioxid und
gebundener Kohlensdure (HCOs und COs®, Saurebindungsvermdgen, SBV)
titrimetrisch ermittelt. Zur Bestimmung des Kohlendioxids wurde Natronlauge gegen
Kaliumnatriumtartrat-4-hydrat und Phenolphtaleinldsung titriert. Zur Ermittlung des

SBV-Wertes wurde Salzsaure gegen einen Mischindikator (Bromcresolgrin und
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Methylrot) titriert (SCHWOERBEL 1994). Die Bestimmung der Stickstoffe (NH4-N,
NO2-N, NOs3-N) und des Ortho-Phosphates (0-PO4-P) erfolgte im Labor photo-
metrisch durch einen Auto-Analyzer der Firma Technicon. Fur die Auswertung der
Wasserproben zu den stofflichen Belastungsszenarien stand ein
lonenchromatograph der Firma Dionex zur Verfigung (NHs-N Methode: E5 DIN
38406, NO»-N and NO3-N Methode: D28 EN ISO 13395, Ortho-Phosphat Methode:
DIN EN 1189). Der Anteil des Ammoniaks am Ammoniumgehalt wurde nach der

Dissoziationskonstante von Emerson et al. (1975) berechnet.

3.3.5 Stoffliche Belastungsszenarien

3.3.5.1 Herkunft des Eimaterials

Da in der Lahn nur wenige Aschen zur Laichreife kommen, wurde auf ein Abstreifen
dieser Tiere verzichtet. Das Eimaterial stammte daher aus der Diemel, einem Zufluss
der Weser. Dort wurde am 7. April 2000 nahe der Ortschaft Eberschitz eine Elektro-
befischung durchgefiilhrt und Aschen an ihren Laichplatzen gefangen. Durch
Abstreifen konnten die Eier eines Weibchens und die Milch von insgesamt sieben
mannlichen Tieren gewonnen werden. Die Fertilisation der Eier erfolgte nach der
Trockenmethode (HUMPESCH 1985). Dabei werden die Geschlechtsprodukte zuerst
ca. 5 min vorsichtig mit einer Feder vermischt und danach mit Wasser durchgespdilt.
Die befruchteten Eier wurden ca. zwei Stunden im Wasser zum Quellen stehen
gelassen, bis sie ihre volle Grolde erreicht hatten. Nicht befruchtete Eier farbten sich
durch Wassereintritt in die noch nicht geschlossene Mikropyle weil3 (RUBIN 1995)
und wurden aussortiert. Danach wurden die Eier an die Probestellen der Lahn

transportiert und innerhalb von 8 Stunden an den Versuchsfeldern vergraben.
3.3.5.2 Versuchsaufbau

Um die verschiedenen stofflichen Belastungen auf die Aschen im Interstitial zu
erfassen, wurden drei Versuchsfelder angelegt. Ein Versuchsfeld befand sich
oberhalb der Klaranlageneinleitung vor einer Stromschnelle, an der die Aschen
regelmalig laichen. Die beiden anderen Felder wurden ca. 100 m unterhalb der
Einleitung ebenfalls vor einer Stromschnelle positioniert. Ein Versuchsfeld lag
innerhalb, das andere aullerhalb der Einleitungsfahne. Jeweils 50 befruchtete
Ascheneier wurden in mit Sediment befiilite (KérngroRe 8-20 mm) Whitlock-Vibert-
Boxen gegeben (VIBERT 1949, WHITLOCK 1978). Eine Ummantelung aller Boxen
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mit einem Gaze-Sackchen (Maschenweite 2 mm) verhinderte das Entweichen der
frihen und spateren Larvalstadien. In jedes Versuchsfeld wurden insgesamt sechs
Boxen, jeweils zwei in einer Reihe, in einer Tiefe von 5 - 10 cm vergraben. Zeitgleich
dazu wurden flexible Plastikschlauche in 10, 20 und 30 cm Tiefe eingegraben und
daraus innerhalb der fast drei Wochen wahrenden Interstitialphase der Asche in
regelmaldigen Abstanden Wasserproben gezogen (s.0.). Um den Verlauf der
Aschenentwicklung kontrollieren zu kénnen, wurde eine Eiprobe in einem Siebkasten
in die freie Welle der Lahn eingehangt. Das Uberleben der Eier bzw. Larven wurde
zu drei Entwicklungszeitpunkten kontrolliert:

1. Zum Zeitpunkt des Augenpunktstadiums

1. Zum Beginn des Dottersackstadiums, als die Tiere gerade geschlupft waren

2. Zum Aufschwimmen der Larven, als der Dottersack beinahe aufgebraucht

war.

Dazu wurden jeweils zwei Boxen pro Versuchsfeld gehoben. Die lebenden und toten
Individuen wurden ausgezahlt, um die Uberlebensraten zu ermitteln. Da sich abge-
storbene Larven im Gegensatz zu abgestorbenen Eiern schneller zersetzen (RUBIN
1995), wurden die bis zur Anzahl 50 fehlenden Individuen den toten Tieren zuge-
rechnet. Danach wurden % der lebenden Individuen mit Ethylenglycolmonophenyl-
etherldsung betaubt und abgetdtet. Das andere Drittel kam zur Kontrolle moglicher
Spatschaden in einen Siebkasten und wurde bis zum Ende des Versuches in der
freien Welle der Lahn gehaltert. Das abgetotete Material wurde in 4 %igem Formol

fixiert und spater im Labor vermessen.
3.3.5.3 Morphometrische Messungen

Die fixierten Embryonen und Larven wurden unter dem Binokular vermessen. Dabei
wurden das Gewicht, die Totallange der Tiere (von der Schnauzenspitze bis zum
aullersten Ende der Schwanzflosse, in mm), und 12 weitere morphometrische
Parameter nach PENAZ 1975 erfasst: Longitudo corporis, distantia praeanalis,
distantia postanalis, distantia praeorbitalis, diameter oculi, distantia postorbitalis,
longitudo capitis, distantia praedorsalis, longitudo sacculi vitellini, altitudo sacculi
vitellini, altitudo corporis, altitudo corporis minima. Die Bestimmung des Embryonal-
und Larvalstadium erfolgte ebenfalls nach PENAZ 1975.
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3.3.5.4 Onlinemessung

Wahrend des Expositionsversuches lief eine Online-Messung verschiedener
physikalisch-chemischer Parameter in der freien Welle der Lahn. Dazu wurde das
Wasser uber ein Bypass-System mit Pumpen kontinuierlich in eine mobile Mess-
station am Ufer geleitet. Dort wurden alle 5 min automatisch die Temperatur, der
Sauerstoffgehalt, der pH-Wert und die Leitfahigkeit des Wassers mit Geraten der
Firma WTW (Weilheim) gemessen. Im gleichen Zeitabstand wurde die Tribung des
Wassers im Infrarot-Absorptions-Streulicht-Verfahren (DIN EN 27027, Solitax Plus,
Dr. Lange, Dusseldorf) und der Niederschlag im Untersuchungsgebiet bestimmt. Der
Messbereich der Trubung reichte dabei von 0,001 bis 1000 FNU (Formazin

Nephelometric Units).
3.3.5.5 Modellierung des Ammoniakgehaltes

Der Ammoniakanteil wurde mit Hilfe der Online-Messung fur jedes Versuchsfeld im
Tiefenhorizont von 10 cm Interstitialtiefe modelliert. Dabei wurden folgende Mess-
werte verwendet:

1. Ammonium: Die Ammonium Konzentration ergab sich aus dem Mittelwert des
Ammoniumgehaltes aus den Interstitialwasserproben (n =7) in 10 cm Tiefe in
den jeweiligen Versuchfeldern.

2. pH-Wert: Die pH-Wert Veranderungen aus den Messungen in 10 cm Kiesbett-
tiefe (n=7) wurden durch Regressionsanalysen uber den Zeitraum der
Interstitialphase miteinander verbunden. Die Hohe der Veranderung (pH-Wert
Abfall oder Anstieg im Laufe der Zeit) wurde dem pH-Wert aus der laufenden
Online-Messung hinzugerechnet, bzw. abgezogen.

3. Temperatur: Zur Berechnung des Ammoniakgehaltes wurden die Temperatur-

werte aus der Online-Messung verwendet.



Material und Methoden 32

3.4 Larvenemergenz

In den Untersuchungsjahren 1995-1999 wurde an allen Probestellen die Anzahl der
aufgeschwommenen Aschenlarven ermittelt. Ab dem Zeitpunkt, zu dem an einer
Stelle die ersten Aschenlarven aufschwammen, wurde der Schlupferfolg an allen
Stellen taglich kontrolliert. Die Kontrolle wurde solange fortgefuhrt, bis es zu einer
Stagnation der Abundanzen oder einer Abdrift der Tiere kam.

Nach dem Verlassen des Kiesbettes driften die Larven flussabwarts (BARDONNET

& GAUDIN 1990) und sammeln sich unterhalb der Laichplatze in den Buchten des

Randbereiches (BARDONNET et al. 1991, SEMPESKI & GAUDIN 1995a). Mit Hilfe

einer Polarisationsbrille konnten die Larven in den Buchten lokalisiert und gezahlt

werden. Die Zahlung in den Buchten erfolgte nach folgendem Schema:

» Vorlaufzeit 5 min (Grund dafur war die Fluchtreaktion der Larven, die ausgeldst
wurde durch das Herantreten des Beobachters an das Ufer. Nach Ablauf von
wenigen Minuten schwammen die Tiere vollzahlig vom Bodengrund an die
Gewasseroberflache zurick und konnten dort selbst an tribungsreichen Tagen
relativ einfach abgezahlt werden).

» 1. Zahlung und 2. Zahlung:

Von flussabwarts beginnend wurden die Larven als Einzeltiere und gruppenweise in

dem jeweiligen Strukturtyp gezahlt. Nach Beendigung dieser 1. Zahlung ging man

zum Ausgangspunkt zurlck, wartete 5 Minuten und zahlte dann erneut von flussab-

warts nach flussaufwarts. Es gab nur selten Differenzen zwischen der 1. und 2.

Zahlung. Die maximale Differenz betrug 2 Tiere. In diesem Fall wurde das Ergebnis

der beiden Zahlungen gemittelt.

Da die Anzahl der Tiere auch von der Strukturdiversitat des Ufers (Habitatsangebot)

abhangig ist, wurde die Habitatsstruktur unterhalb der Laichplatze metergenau

kartiert und bestimmten Sektoren zugeordnet. Diese wurden mit Pfosten am Ufer
gekennzeichnet.

Zur Einarbeitung in die Methodik wurden bereits im Jahr 1994 erste Zahlungen der

Larven im Uferbereich vorgenommen und die ersten Laichplatze Kkartiert.

Verschiedene Tageszeitpunkte und Zahlschemata wurden in diesem Jahr

ausprobiert und miteinander verglichen. Die besten Sichtbedingungen bestanden bei

hdher stehender Sonne am Mittag und frihen Nachmittag, so dass dieser Zeitpunkt

als Standard fur die weiteren Untersuchungen gewahlt wurde.
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3.5 Statistik

Zur Prufung der Daten auf Normalverteilung wurde der Shapiro-Wilk-Test verwendet,
der besonders bei kleineren Stichproben eine effektive Trennscharfe aufweist
(LOZAN & KAUSCH 1998). Bei Normalverteilung, wie bei den Totalldngen der
Aschenlarven im Expositionsversuch, wurde zur Bestimmung signifikanter Unter-
schiede zwischen den Proben der Tukeys Honest Signifikanz-Test (HSD) fur
ungleiche N (Spjotvoll/Stoline) (Allgemeine Manova) angewendet.

Meist waren die Daten nicht normalverteilt, oder die Anzahl der Stichproben lief3
einen sinnvollen Test nicht zu. Deshalb wurden vor allem nichtparametrische Tests
(Mann-Whitney-U-Test, Kruskal-Wallis-Test und Wilcoxon-Test bei verbundenen
Stichproben) durchgefuhrt.

Zur Korrelationsanalyse nichtparametrischer Daten wurde die Rangkorrelation nach
Spearman verwendet. Wiesen die Daten untereinander zu viele Bindungen auf,
bspw. war die Anzahl der Tage Uber dem Grenzbereich fur eine Kiesumlagerung der
Lahn und die Anzahl der aufschwimmenden Aschenlarven oft gleich (s. Kap. 5.2.2),
so wurde der Goodman-Kruskals-Gamma- Test verwendet, der diese Bindungen
berucksichtigt.

Auch bei der Uberprifung verschiedener Messparameter der Laichplatze und der
Anzahl aufschwimmender Aschenlarven, wurde eine Rangkorrelation nach
Spearman benutzt. Viele der gemessenen Faktoren schienen miteinander korreliert
zu sein und eine Faktorenanalyse der multiplen Regression hatte sich angeboten.
Die Vorraussetzungen der multiplen Regression waren jedoch nicht vollstandig
erfullt: Die Linearitat und die Normalverteilung der Residuen waren gesichert, die
Faustregel, nach der 10 - 20-mal so viele Beobachtungen wie Variablen flr eine
multiple Regression notwendig sind, war nicht gegeben (Statistica 5.1 Handbuch,
LORENZ 1996). Deshalb wurde von einer weiterfUhrenden schrittweisen multiplen
Regression abgesehen.

Bei der Varianzanalyse der Korngrdfien der verschiedenen Untersuchungsjahre
wurde aufgrund der gegenseitigen Bindung innerhalb einer Kiesprobe die Bonferroni
Korrektur angewandt (GROST et al., 1991). Dabei wird das Signifikanzniveau von
p = < 0,05 durch die Anzahl der gemessenen Korngrofden geteilt. Demnach erhohte

sich das Signifikanzniveau bei insgesamt 14 gesiebten Fraktionen auf p = < 0,0031.
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4 Ergebnisse

4.1 Hydraulische Parameter

4.1.1 Abfluss im Winterhalbjahr

Die Untersuchungsjahre unterschieden sich sehr im Winterhalbjahresabfluss
(gemessen vor der Aschenlaichzeit vom 1. Oktober bis 31. Marz). Wahrend die
Winter 1996 und 1998 mit einem Abfluss von 4,01 m®/s bzw. 9,4 m®/s im Tagesmittel
relativ trocken waren, fuhrte die Lahn 1995 und 1999 doppelt bis viermal so viel
Wasser im Winterhalbjahr (Tagesmittelabfluss: 18,21 m®/s bzw. 19,99 m®s). Der
mittlere Tagesmittelabfluss betrug fiir die Jahre 1995-1999 12,74 m®s im Winter.
1997 lag der mittlere Tagesabfluss mit 12,09 m®s nur gering unter diesem Wert.
.Diese Daten beziehen sich auf den Abfluss an den Probestellen Sterzhausen bzw.
Sarnau. Die Abflusswerte der Probestelle Colbe liegen etwas hoher, bedingt durch
den Zufluss der Wetschaft (s. Tab. 4.1).

Die Durchschnittswerte der funf Untersuchungsjahre sind vergleichbar mit den
Hauptwerten der Jahre 1959-1987 fur den Pegel Sarnau, der bis 1987 noch
funktionstlchtig war. Der Tagesmittelwert der 5 Untersuchungsjahre liegt nur knapp
Uber dem 29 - Jahresmittelwert. Der mittlere Niedrigwasserabfluss der 5 Jahre ist nur
geringfligig niedriger, der mittlere Hochwasserabfluss liegt 10 m®s niedriger als der

29 - Jahreswert.

Sterzh./Sarnau | 1994/95 | 1995/96 | 1996/97 | 1997/98 | 1998/99 | 95-99 59-87
MNQ 18,21 4,01 12,09 9,40 19,99 12,74 11,20
NQ 0,89 0,89 1,39 0,69 2,78 1,33 1,40
HQ 149,48 35,67 70,89 75,04 124,76 91,17 101,00
Colbe 94/95 95/96 96/97 97/98 98/99 95-99 59-87
MNQ 20,98 4,88 13,73 10,45 22,17 14,44 0.A.
NQ 1,48 1,44 2,05 1,10 3,96 2,01 0.A.
HQ 170,78 38,27 79,57 80,83 141,76 102,24 0.A.

Tabelle 4.1: Ubersicht der Hauptabflusswerte an den Probestellen im Winterhalbjahr vor der

Aschenlaichzeit
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4.1.2 Geschiebetransport

Die KorngrofRenfraktionen in den untersuchten Sedimentproben hatten z.T. eine sehr
unterschiedliche Zusammensetzung. Damit ergab sich eine groRe Spannweite
bezuglich des Abflussgrenzwertes (Qcr = 1) die von 37 bis 79 m?s reichte. Fur die
Kiesprobe Sarnau | im Jahr 1996 wurde nach der Meyer-Peter & Muller Formel ein
Abfluss von 54 m3/s errechnet, im Jahr 1997 an demselben Riffle 79 m?s. Fir die
Kiessohle an dem oberhalb liegenden Riffle Sarnau Il ergab sich fir das Jahr 1997
ein Abfluss von 65 m?/s. Fur die Kiessohle Sterzhausen wurde im Jahr 1996 ein Wert
von 37 m3/s errechnet, fur den Kies im Jahr 1997 waren 65 m3/s notwendig, damit
eine Umlagerung stattfinden wirde. Die Sedimentproben von den DFG-Projekt-
teilnehmern in Sarnau aus dem Jahr 1998 (SAENGER 2000), die mit Hilfe von
Gefrierkernen gewonnen wurden, waren ahnlich heterogen. Wird auf der Daten-
grundlage des DFG-Projektes der kritische Abfluss berechnet, so ergeben sich noch
groliere Spannweiten (72-231 m3/s). Der obere Wert von 231 m?*/s muss als unrealis-
tisch gelten, da in der oberen Lahn dieser Abfluss nicht auftritt. Deshalb wurde in der
vorliegenden Arbeit der Mittelwert aller Sedimentproben aus Sterzhausen und
Sarnau als unterer Grenzwert angenommen. Es wird somit angenommen, dass in
der oberen Lahn die Gewassersohle bei einem Abfluss von 59,8 m3/s erodiert und
der Kies zumindest durchspult, bzw. umgelagert wird.

Innerhalb des Untersuchungszeitraumes 1995-1999 Uberschritt die Lahn diesen
Grenzwert unterschiedlich oft. Im Jahr 1995 waren es in Sterzhausen und Sarnau
insgesamt 10 Tage, in Colbe 11 Tage. Im darauf folgenden Jahr 1996 kam es zu
keinem Zeitpunkt zu einer Grenzlberschreitung. 1997 wurde die Kiessohle in
Sterzhausen und Sarnau an einem Tag und in COlbe an insgesamt drei Tagen
umgelagert. Im Jahr 1998 geschah dies an allen Probestellen insgesamt an zwei

Tagen und 1999 an insgesamt 9 Tagen (vgl. S. 101).
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4.2 Ablaichphase

4.2 1Territorial- und Ablaichverhalten

In den Jahren 1995-1999 wurde das 1. Auftauchen der laichreifen Aschen und ihre
Verweildauer am Laichplatz ermittelt. Die Tiere wurden vom Ufer aus mit Hilfe eines
Fernglases beobachtet, um sie in ihrem naturlichen Verhalten nicht zu stéren. In den
Jahren 1995, 1998 und 1999 waren die Sichtverhaltnisse aufgrund der hohen
Abflisse so schlecht, dass nur qualitative und keine quantitativen Daten an den
Laichplatzen erhoben werden konnten. Im Fruhjahr 1996 und 1997 war der Wasser-
stand deutlich niedriger. In diesen beiden Jahren gelang eine genaue Beobachtung
der Tiere mit anschlieRender Untersuchung der Laichgruben.

Im Jahr 1995 wurden die laichreifen Aschen vom 6. -15. April an den Kiesbanken
unterhalb des Cdlber Wehres und zeitgleich vor den Riffeln in Sarnau und Sterzhau-
sen gesehen. In diesem Zeitraum konnten einzelne mannliche Tiere beobachtet
werden, die vor den Kiesbanken und Riffeln Reviere verteidigten. Die Aschenméann-
chen schwammen Kopf an Kopf an der Reviergrenze entlang (Lateralschwimmen),
stellten die Ruckenflosse auf und spreizten die Bauchflosse ab.

Genauere Beobachtungen zum Laichverhalten gelangen im darauffolgenden Jahr
unterhalb des Colber Wehres. Von einer Stral3enbricke aus konnte der gesamte
Bereich unterhalb des Wehres ohne Beunruhigung der Tiere eingesehen werden.
Am 22. Mérz tauchten dort die ersten groRen Aschen (5 - 6 mannliche Tiere mit einer
Totallange von 35 - 45 cm) auf, nachdem die Temperatur der Lahn am Vortag
sprunghaft auf 9,5 °C gestiegen war. Die Aschenmannchen standen am Spéatnach-
mittag einzeln an der Stromungskante der Kiesbanke in 50 — 60 cm Wassertiefe und
verteidigten langgestreckte Reviere mit einer GroRe von 1,5-2mx3 -4 m (4,5 m? -
8 m?). Die einzelnen Reviere lagen entweder mindestens 20 Meter voneinander
entfernt oder waren optisch durch Kiesinseln oder Flachwasserzonen getrennt. Am
Nachmittag (15 Uhr) des darauffolgenden Tages kamen zwei weitere Tiere hinzu,
die ebenfalls ihre Reviere verteidigten. Bis dahin zeigte keines der Tiere ein Ablaich-
verhalten. Die Wassertemperatur lag in dieser Zeit (vom 22. bis 26.03.) zwischen 5,7
und 6,1 °C. Sie war am 22.03. von 9,5 °C auf 5,9 °C gefallen. Funf Tage spater (am
27.03.) verschwanden die 7-8 Aschen, ausgeldst durch einen Kalteeinbruch mit

zurickgehenden Wassertemperaturen bis auf knapp unter 3°C. Erst am 9. April, mit
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Anstieg der Wassertemperatur auf tber 8 C im Randbereich (8,7 °C um 16.15 Uhr),
konnten wieder groere Aschen, ca. 15 Tiere, an dieser Stelle beobachtet werden.
Am spaten Nachmittag des 10. Aprils (zwischen 15 und 16 Uhr) begann der Ablaich-
vorgang. Ein vorbeischwimmendes Weibchen wurde von 2 - 3 Mannchen verfolgt, bis
es schlieldlich einem Mannchen gelangt, das Weibchen in sein Revier zu drangen.
Dort laichte das Paar im Flachwasser einer Kiesbank unter heftigem Zittern ab. Dabei
drehte sich das Mannchen in Seitenlage und Uberdeckte x-formig den Schwanzstiel
des Weibchens. Dieser Vorgang dauerte nur wenige Sekunden. Beim Ablaichen war
deutlich zu sehen, wie Kies und Feinsedimente aufgewirbelt und flussabwarts
getragen wurden. In den folgenden Tagen wurden mehrere Laichgruben identifiziert.
Am 18. April waren die Aschen von ihren Laichplatzen verschwunden.

In demselben Zeitraum (vom 10.-18. April 1996) konnten in Sarnau und in Sterzhau-
sen mehrere Aschen (Sarnau n = 9, Sterzhausen n = 14 - 17) in Wassertiefen
zwischen 30 - 60 cm in den Flachwasserzonen vor den Riffeln und in den Kolken
(s.u.) beobachtet werden. Wie in Cdlbe verteidigten mehrere gréliere Mannchen ihre
langgestreckten Reviere. Die GroRe der Reviere konnte nicht abgeschatzt werden,
da die Tiere bei Annadherung vom Ufer aus die Flucht ergriffen.

Im Jahr 1997 wurden bereits am 25. Februar zwei mannliche Aschen in Laichplatz-
nahe unterhalb des Cdlber Wehres gesichtet. Sie hielten sich im stromungsge-
schitzten Randbereich einer Kiesbank auf und zeigten kein Territorialverhalten,
obwohl sie in ca. 2 Meter Entfernung voneinander schwammen. Am 2. April wurden
in demselben Lahnabschnitt insgesamt 14 - 18 Aschen an den spateren Laichplatzen
gezahlt. Dabei konnte das Revierverhalten der Mannchen, nicht aber das Ablaichen
beobachtet werden. An den Probestellen Sarnau und Sterzhausen wurden zu
demselben Zeitpunkt ebenfalls Aschen an den Laichplatzen beobachtet: 12 Aschen
in Sarnau und 15 - 18 Tiere oberhalb der Riffel in Sterzhausen. Drei Tage spater, am
5. April, wurden an allen Probestellen der Lahn die ersten Laichgruben gefunden. Am
12. April waren im gesamten Untersuchungsgebiet keine Aschen mehr an den Laich-
platzen.

Im Jahr 1998 wurden die ersten Aschen am 2. April an den Laichplatzen gesichtet.
Sie verschwanden jedoch 5 Tage spater bei steigendem Abfluss (bis auf 25 m3/s)
und sinkenden Temperaturen (bis 6,1°C). Erst am 19. April, nach Absinken des
Abflusses und Anstieg der Temperatur auf 8,4 °C, wurden an den Laichplatzen

wieder einzelne Aschen gesehen. Die Tiere blieben dort bis zum 27. April.
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Im Friihjahr 1999 konnte ein Ablaichen der Asche ab dem 4.4. nach einem
Temperatursprung von 5,8 °C auf 8,1 °C beobachtet werden. Die Tiere blieben bis
zum 11.4. an den Laichplatzen. Danach stieg der Abfluss der Lahn bei Sarnau auf
23,8 m®*/s und in Cdlbe auf 27,6 m®s an. Bei nachlassendem Abfluss ab dem 20.
April konnten trotz intensiver Suche keine adulten Aschen mehr im Laichgebiet
registriert werden.

Die Dauer des Ablaichvorgangs ist hoch signifikant negativ korreliert mit der durch-
schnittlichen Wassertemperatur (Spearman-Rang-Korrelation rs=-0,97, p = 0,005),
d.h. je hoéher die durchschnittliche Wassertemperatur, desto kurzer laichen die
Aschen in der Lahn ab. Wahrend des 5 - Jahreszeitraumes konnte ein linearer
Zusammenhang zwischen der durchschnittichen Wassertemperatur und der Dauer
der Aschenlaichzeit nachgewiesen werden, der durch folgende Formel ausgedriickt
wird:

y=—LIx+18,64 (R*>=0,9505)

Zusammenfassend |asst sich feststellen, dass die Aschenmannchen ab Anfang April
(in Ausnahmefallen wie 1996 bei hohen Temperaturen auch Ende Méarz) in der Lahn
Reviere verteidigen. Die Reviere sind langgestreckt und ca. 4,5 - 8 m? gro3. Die
Mannchen, die Reviere verteidigen, haben in der Regel eine Totallange von 35 —
45 cm. Der Ablaichvorgang beginnt, wenn die Wassertemperatur auf dber 8 °C
ansteigt. Oftmals wird das Ablaichen durch einen plétzlichen Temperatursprung um 2
bis 4 °C ausgeldst. In Abhangigkeit von der Wassertemperatur bleiben die Tiere 8 -
10 Tage am Laichplatz. Die Anzahl der ablaichenden Aschen an den einzelnen
Stellen ist relativ konstant.

In der nachfolgenden Tabelle werden die wichtigsten Parameter der Aschen-
Ablaichphase in der Lahn fur 1995 - 1999 dargestellt.



Ergebnisse -Ablaichphase 39

Jahr Ort Anzahl Ablaichphase
Aschen Beginn Temp. Dauer Temp.
Anfang [°C] Mittel [°C]
1995 Alle Stellen n.f. 6. April 8,3 10 Tage 7,7
1996 Colbe 15 9. April 8,8 9 Tage 8,5
Sarnau 9
Sterzh. 14-17
1997 Colbe 14-18 2. April 8,2 10 Tage 7,7
Sarnau 12
Sterzh. 15-18
1998 Alle Stellen n.f. 19. April 8,4 8 Tage 9,6
1999 Alle Stellen n.f. 4. April 8,1 8 Tage 10,2

Tab 4.2.: Charakteristische Parameter der Aschenlaichphase an den verschiedenen Probestellen der
Lahn 1995-1999. n.f. = nicht feststellbar

4.2.2 Ruhehabitate in Laichplatznahe

In den Ablaichperioden 1996 und 1997 konnten die Habitate der Aschen auRerhalb
der Ablaichvorgange aufgenommen werden. Bei diesen Ruhehabitaten handelte es
sich unabhangig von der Probestelle um Kolke (Pools) in Ufernahe. In beiden Jahren
und auch bei Kontrolluntersuchungen in den Jahren 1998 - 2003 standen die Tiere,
deutlich mehr Weibchen als Mannchen, immer in denselben Kolken.

Der Kolk in Cdlbe hatte eine ca. 12,5 m? grolte Grundflache und wurde von einem
uberhangenden Weidenbusch beschattet. Die Wassertiefe betrug 73 cm (1996) bzw.
86 cm (1997) bei einer Oberflachenstromung von 55 cm/s im Jahr 1996 und 67 cm/s
im Jahr 1997. Am Gewassergrund, dem eigentlichen Standort der Aschen, waren die
Stromungen mit 26 cm/s bzw. 22 cm/s deutlich niedriger.

In Sarnau war der Kolk ebenfalls von einem Weidenbusch beschattet, nur war seine
Grundflache mit ca. 4 m? sehr viel kleiner. Die Wassertiefe lag 1996 bei 96 cm und
1997 bei 107 cm. Die Oberflachenstromung war in beiden Jahren mit 43 cm/s (1996)
bzw. 48 cm/s (1997) ahnlich. Die Strdomungsgeschwindigkeit am Grund betrug 1996
15 cm/s und 1997 24 cm/s.

Auch in Sterzhausen war der Kolk durch eine weit ins Wasser hangende, teilweise
umgesturzte Weide beschattet. Er hatte eine Grundflache von ca. 13 m? und

Wassertiefen bis zu knapp einem Meter (84 cm 1996 und 99 cm 1997). Die
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Oberflachenstromung lag bei 38 bzw. 46 cm/s, die Stromung am Grund betrug 18
bzw. 27 cm/s.

Fasst man die Ergebnisse an den drei Probestellen zusammen, so lasst sich fest-
stellen, dass die Asche in der Lahn zwischen den einzelnen Ablaichvorgangen immer
in denselben tiefen Kolken zu finden ist. Diese Kolke haben eine durchschnittliche
Wassertiefe von 91 cm. Die mittlere Oberflachenstromung betragt 50 cm/s, die
mittlere Stromungsgeschwindigkeit am Gewassergrund liegt mit 22 cm/s deutlich
niedriger. Die Kolke sind immer bedeckt durch Aste, Wurzeln oder Totholz, das ins
Wasser ragt.

Die nachfolgende Abbildung veranschaulicht die gemessenen Wassertiefen und

Stromungsgeschwindigkeiten in den Ruhehabitaten der Aschen:
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Abb. 4.1: Vergleich der Wassertiefen und Strémungsgeschwindigkeiten in den Ruhehabitaten der
Asche an den drei Probestellen 1996 und 1997.
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4.2.3 Charakterisierung der Laichplatze

4.2.3.1 Habitatsstruktur

Im Jahr 1996 und 1997 ermdglichte der niedrige Wasserstand eine genaue Untersu-
chung der Aschenlaichplatze wahrend der Interstitialphase.

Insgesamt 6 Laichplatze wurden in Sterzhausen im Frahjahr 1996 und 1997 lokali-
siert. 1996 lagen vier Laichplatze in der Flussmitte (Habitat FlieBstrecke) und zwei
am oberen Ende eines Riffles. Im darauffolgenden Jahr wurden an diesen zwei
Riffeln wieder Laichgruben entdeckt und vor einem weiteren Riffle ein ,neuer® Laich-
platz gefunden. An dieser Stelle hatten die Aschen 1996 nicht abgelaicht. In der
Flussmitte konnten 1997 nur noch an zwei Laichplatzen des Vorjahres Eier nachge-
wiesen werden. Die beiden anderen Stellen im Fluss, an denen 1996 Laichplatze zu
finden waren, lagen 1997 wegen des vergleichsweise hdheren Abflusses (9.4.96 mit
3,32 m3/s vs. 3.4.97 mit 5,58 m?¥s) in einer Wassertiefe von ca. 80 cm. Dort waren
keine Eier mehr zu finden. Daflir wurde ein ,neuer” Laichplatz an einer Kiesbank ent-
deckt. Diese Stelle hatte im Vorjahr wegen des geringeren Abflusses zum groften
Teil trocken gelegen.

In Sarnau wurden 1996 zwei Laichplatze entdeckt. Einer befand sich in der Fluss-
mitte in einer FlieBstrecke, ein anderer am oberen Ende eines Riffles. Im Fruhjahr
1997 waren es drei Laichplatze. In der Flielstrecke konnte kein Laichplatz mehr
gefunden werden, da auch hier im Vergleich zum Vorjahr die Wassertiefe stark
angestiegen war. Alle drei Laichplatze befanden sich am oberen Riffleanfang. Zwei
Laichplatze wurden an demselben Riffle wie 1996 entdeckt. Sie hatten untereinander
einen Abstand von ca. 7 Metern. Der dritte Platz befand sich in ca. 300 m Entfernung
vor einem Riffle, an dem 1996 noch kein Aschenlaich feststellbar war.

In Cdlbe wurden 1996 sechs und 1997 funf Laichplatze gefunden. Im Jahr 1996
verteilten sich die Laichplatze auf zwei Kiesbanke, die Flussmitte (2 Platze) und das
obere Ende eines Riffles (ebenfalls 2 Platze). Im Jahr 1997 waren zwei Laichplatze
an den Kiesbanken des Vorjahres. Wegen des hdéheren Wasserstandes befanden
sich die Laichgruben jedoch nicht an derselben Stelle, sondern etwas ufernaher. Ein
weiterer Laichplatz wurde an einer anderen Kiesbank gefunden. In der FlieRstrecke
konnten keine Laichplatze mehr nachgewiesen werden. Daflr blieb die Situation an

den Riffeln unverandert: zwei Platze an denselben Riffeln des Vorjahres (Abb. 4.2).
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Zusammenfassend |4sst sich feststellen, dass die Asche zum Ablaichen (iberstromte
Flachwasserzonen bevorzugt. In beiden Jahren fand sie diese Zonen im Bereich der
Riffles. Aufgrund des geringen Abflusses konnte die Asche 1996 auch die FlieR-
strecken zum Ablaichen nutzen. 1997 war der Wasserstand deutlich hdher, so dass
die meisten Flielstrecken zu tief und zu stark strdomend zum Ablaichen waren und
die Asche dafiir den Randbereich der Kiesbanke nutzte.

Die nachfolgende Abbildung gibt eine Ubersicht der Laichplatzstruktur in den Unter-
suchungsabschnitten in den Jahren 1996 und 1997.

W Kiesbank [OFlieRstrecke O Riffle
n==6 n=>5 n=2 n=3 n==6 n==6

100%

80% -

Colbe Colbe Sarnau  Sarnau Sterzh.  Sterzh.
1996 1997 1996 1997 1996 1997

Abb. 4.2: Vergleich der Laichplatzstrukturen an den drei Probestellen 1996 und 1997

4.2.3.2 Wassertiefen und Stromungen

Die Asche laichte 1996 und 1997 an Stellen mit einer Wassertiefe von 25 cm bis
64 cm (durchschnittlich 41 cm) ab. Die Oberflachenstromung der Laichplatze betrug
mindestens 36 cm/s und hochstens 88 cm/s (durchschnittlich 61 cm/s). Die Stromung
am Laichplatzgrund lag zwischen 25 cm/s und 56 cm/s (durchschnittlich 34 cm/s).

1996 war der Abfluss deutlich geringer als 1997, die Wassertiefen und Stromungen
der Laichplatze lagen in diesem Jahr jedoch nur geringfigig niedriger. Dies weist auf

die Bedeutung der beiden Parameter flr die Wahl des Laichplatzes hin. Die Aschen
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scheint zum Ablaichen Platze mit bestimmten Wassertiefen und Stromungen zu
bevorzugen.

Die Stromung am Laichplatzgrund war an allen Probestellen relativ konstant (im
Mittel zwischen 33 und 35 cm/s), wahrend sich die Wassertiefen und Oberflachen-
stromungen deutlich unterschieden. Die flachsten Laichplatze wurden in Cdlbe
ermittelt. Hier betrug die Wassertiefe im Mittel 29 cm bei einer Oberflachenstromung
von 57 cm/s. Etwas tiefer lagen die Laichplatze in Sterzhausen (im Mittel 42 cm) bei
einer niedrigeren Oberflachenstromung von 47 cm/s. Die Laichplatze in Sarnau
waren durch héhere Wassertiefen (im Mittel 51 cm, maximal 64 cm) und starkere
Stromungen (im Mittel 79 cm/s, maximal 88 cm/s) charakterisiert. An dieser Probe-
stelle wurden in beiden Jahren die wenigsten Laichplatze kartiert (2 - 3 Platze

gegenuber 5 - 6 Platzen pro Jahr an den anderen Probestellen).

Probestelle

Wassertiefe [cm] Str. Oberfl. [cm/s] Str. Grund [cm/s] | Struktur
und Jahr

Mittel Min Max | Mittel Min Max | Mittel Min Max
Colbe 96 | 27,5 29 30 52,5 39 69 32,2 27 38 | R,Kb,FlI
Colbe 97 | 30,6 25 33 61,2 46 73 340 26 40 R,Kb

Mittelwert | 29,05 56,85 33,10

Sarnau 96 | 49,0 44 54 785 72 8 | 360 35 37 R,FI
Sarnau 97 | 53,3 46 64 790 70 88 | 38,7 27 56 R
Mittelwert | 51,15 78,75 37,35

Sterzh.96 | 38,7 31 45 468 36 56 | 32,0 25 40 R,FI
Sterzh.97 | 45,8 36 57 48,2 38 56 | 32,7 29 36 | RFILKb
Mittelwert | 42,25 47,50 32,35

Gesamt96 | 384 29 54 593 36 85 | 334 25 40
Gesamt97 | 43,2 25 64 62,8 38 88 | 351 26 56 -
96+97 40,80 25 64 | 6105 36 88 |3425 25 56

Tab. 4.3: Wassertiefen, Strémungen und Habitatsstruktur der Aschenlaichplatze zum Zeitpunkt der Ei-
ablage, R = Riffle, Kb = Kiesbank, FI = Fliel3strecke
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4.3 Interstitialphase

4.3.1 Lange der Inkubations- und Interstitialphase

Die Interstitialphase umfasst die Zeit von der Fertilisation bis zum Aufschwimmen der
Larven. Sie wurde in den 5 Jahren jeweils flr die ersten und die letzten Larven der
Saison, d.h. aus dem ersten und letzten Ablaichtermin und dem ersten und letzten
Tag, an dem aufschwimmende Aschenlarven am Ufer gesichtet wurden, errechnet.
Die Inkubationsphase reicht von der Fertilisation bis zum Schlupf. Aus eigenen
Versuchen (s. Kap. Stoffliche Belastungsszenarien) ist bekannt, dass die Aschen-
larven in der Lahn im Schnitt 6 Tage vom Schlupf (Zeitpunkt, an dem 50% geschlupft
sind,) bis zum Aufschwimmen brauchen. Zur Berechnung der Inkubationsphase
wurde daher die Interstitialphase um 6 Tage gekurzt.

Die Lange der Inkubations- und Interstitialphase ist temperaturabhangig. Zum
Vergleich der einzelnen Jahre untereinander und zum Vergleich mit den Ergebnissen
anderer Autoren wurden die Durchschnittstemperaturen und die Tagesgrade bis zum
jeweiligen Entwicklungszeitpunkt berechnet.

1995 war gepragt durch relativ niedrige Wassertemperaturen. Die Asche laichte
dementsprechend langer ab (vom 6.4. bis 15.4.). Die ersten Larven erschienen am
1.5. in den Buchten des Randbereiches, so dass sich fur die ersten Larven eine
Inkubationszeit von 20 Tagen bei 7,8 °C (156 Tagesgrade) errechnet. Anfang Mai
stiegen die Wassertemperaturen an, so dass die letzten Larven schneller schllpften.
Die Inkubationszeit der letzten Larven verklrzte sich auf 16 Tage (147,2 Tages-
grade) bei einer durchschnittlichen Wassertemperatur von 9,2 °C.

1996 war das warmste Jahr im Untersuchungszeitraum. Die Inkubationszeit der
Asche fiel dementsprechend kurz aus. Die ersten Eier benétigten 15 Tage bei 9,8 °C
(147 T°), die letzten sogar nur 10 Tage bei 13,3 °C (133 T°) bis zum Schlupf.

1997 war das kalteste Jahr im Untersuchungszeitraum. Bei einer durchschnittlichen
Wassertemperatur von 7,1 °C brauchten die ersten Eier 23 Tage (163,3 T°) bis zum
Schlupf. Die letzten Eier brauchten 20 Tage bei 7,8 °C (156 T°) bis zum Schlupf.
1998 kam es Mitte April zu einem Kalteeinbruch mit einem Absinken der Wasser-
temperaturen unter 5 °C. Die Asche laichte daher relativ spat ab (vom 19.4. bis
26.4.). Die Inkubationsphase der ersten Eier dauerte 15 Tage bei 10,1 °C (151,5 T°),
die der letzten Eier 13 Tage bei 10,4 °C (135,2 T°).
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1999 dauerte die Inkubationsphase 19 bzw. 18 Tage bei einer durchschnittlichen
Wassertemperatur von 8,5 °C. Hieraus ergibt sich eine Inkubationsphase von 161,5
T° bzw. 153 T°.

FUr den Funf-dahreszeitraum ergibt sich eine Inkubationsphase von durchschnittlich
16,9 Tagen (10 — 23 Tagen) und eine Interstitialphase von 22,9 Tagen (16 — 29
Tagen). Die durchschnittiche Wassertemperatur wahrend der Inkubationsphase lag
bei 9,25°C (7,1°C — 13,3°C). In Tagesgraden ausgedruckt dauert die Inkubations-
phase im Schnitt 156,3 T° (133 - 163,3 T°). Die durchschnittliche Wassertemperatur
wahrend der Interstitialphase betrug 9,83°C (7,8°C bis 12,4°C). Damit dauert die
Interstitialphase der Asche in der Lahn durchschnittlich 225,1 Tagesgrade (198,4 -
231,4 T°).

Die Dauer der Aschen-Inkubationszeit in Tagen ist hdchst signifikant negativ korre-
liert mit der durchschnittichen Wassertemperatur der Lahn (Goodman-Kruskal-
Gamma-Test p = 0,000084; Z = -3,93132). Durch folgende Potenzfunktion wird der

Zusammenhang zwischen diesen beiden Parametern beschrieben: y =71,674x 7%

(R? = 0,9838) (s. Abb. 4.3.).

Dauer der Inkubationsphase

|y =71,674x%7%%
R? =0,9838

Wassertemperatur [°C]
D

0 5 10 15 20 25

Dauer in Tagen

Abb. 4.3. Dauer der Aschen-Inkubationsphase in Abhangigkeit von der durchschnittlichen Wasser-
temperatur der Lahn

In der nachfolgenden Grafik ist der zeitliche Verlauf des Ablaichens und der
Interstitialphase bei unterschiedlichen Abflissen und Wassertemperaturen fur die
Jahre 1995 - 1999 dargestelit.
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Abb. 4.4: Lange der Ablaich- und Interstitialphase mit Abfluss und Temperaturverlauf der Lahn
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4 .3.2 Laichsubstrat

4.3.2.1 Korngroldenverteilung an den Laichplatzen

Die Laichplatze an der Lahn hatten ein vorwiegend kiesiges Substrat. Der Anteil der
Kiesfraktionen (Feinkies bis Grobkies) lag an allen drei Probestellen Gber 50%, in
Colbe betrug der Kiesanteil sogar fast 90 %. Die dominierende Einzelfraktion stellte
der Grobkies (Korndurchmesser 20 - 63 mm) mit durchschnittlich 30 — 50 % dar. In
Sterzhausen und Sarnau kamen noch haufig groRere Steine (um die 30 %) vor. Der
Anteil der Steine war in Colbe dagegen mit 3 % recht niedrig. Der Anteil des Grob-
sandes reichte an den drei Probestellen von fast 5 % bis 12 %. An allen Probestellen
gab es nur wenig Feinsedimente bis 0,63 mm Durchmesser (0,17 % bis 0,41 %).

Die detaillierte Aufstellung der einzelnen KorngrélRenfraktionen an den drei Probe-
stellen ist in Tab. 4.4 wiedergegeben. Bei den Prozentangaben handelt es sich um

Mittelwerte der Korngrof3enverteilung aus den Jahren 1996 und 1997.

Sterzhausen Sarnau Colbe
Fraktion Korngrolie Anteil [%] Anteil [%] Anteil [%]

Schluff < 0,06 mm 0,03 0,01 0,01
Feinsand |0,06-0,2 mm 0,07 0,02 0,04
Mittelsand |0,2-0,63 mm 0,31 0,19 0,12
Grobsand |0,63-2,0 mm 4,93 12,07 7,10
Feinkies 2,0-6,3 mm 5,01 7,10 9,06
Mittelkies 6,3-20 mm 14,41 15,61 29,72
Grobkies 20-63 mm 45,78 30,38 50,64
Steine >63 mm 29,46 34,62 3,31

Tab. 4:4: Anteil der KorngréRenklassen in den Sedimentproben der Laichplatze an verschiedenen
Probestellen. Mittelwert der Jahre 1996-1997.

1997 bot sich an einer Probestelle (Sarnau) die Mdglichkeit, die Substratbeschaffen-
heit von zwei Laichplatzen mit unterschiedlicher Habitatsstruktur bei gleichem
Abfluss zu untersuchen. Der erste Laichplatz (Sarnau 1) lag in der Nahe einer Kies-
bank. Der zweite Laichplatz (Sarnau Il) wurde 300 m flussaufwarts vor einem Riffle

entdeckt. Im Gegensatz zu allen anderen rifflenahen Laichplatzen lag dieser nicht am
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Ufer sondern in Flussmitte. Die Lahn war in diesem Abschnitt begradigt, die Ufer
fielen steil ab.

Uberraschenderweise hatten beide Sedimentproben Sarnau | und Sarnau Il aus dem
Jahr 1997 eine groe Ahnlichkeit in der Verteilung ihrer KorngréRen. Nach Anwen-
dung des Kruskal-Wallis-Testes konnte festgestellt werden, dass die Korngrofien-
verteilung beider Kiesproben nicht signifikant unterschiedlich war (Kruskal-Wallis-
Test p < 0,05). Die mittlere Korngrofde von Sarnau | betrug 35,4 mm, von Sarnau |l
32,07 mm. Der Sortierungskoeffizient (S,) lag bei beiden Laichplatzen um 3. Der
Fredle-Index, als Mal} der Permeabilitat und der Porengrof3e, war bei beiden Laich-
platzen tUber 10 und damit sehr hoch. Der Feinsedimentanteil (Korngréf3e < 6,3 mm)
war bei beiden Platzen mit knapp Uber 15 % fast gleich. Lediglich die kleineren Fein-
sedimentanteile fielen am 2. Platz deutlich niedriger aus als am ersten (Korngréfie <
2 mm: 4,29 % gegenuber 9,55 %, KorngroRe < 0,85 mm 1,15 % gegenuber 3,3 %)
(s. Tab. 4.5).

Kenndaten Sediment/ Probestelle Sarnau | Sarnau |l
< 0,85 mm 3,3 % 1,15 %
<2 mm 9,55 % 4,29 %
<6,3mm 15,26% 15,73 %
dm 35,4 mm 32,07 mm
So 2,96 3,1
fi 11,97 10,36
dgo 65 mm 70 mm

Tab. 4.5 KenngréfRen des Sedimentes an den Laichplatzen Sarnau | und Il im Jahr 1997
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4.3.2.2 Substratbeschaffenheit nach unterschiedlichen Winterhalbjahres-
abflussen

Die beiden Untersuchungsjahre 1996 und 1997 unterschieden sich deutlich im
Winterhalbjahresabfluss. Der Winter war 1996 sehr viel trockener als 1997 (s. Kap
4.1.1). Das ubliche Winterhochwasser fiel 1996 aus. Die Kiessohle der Lahn wurde
nicht umgelagert (s. Kap 4.1.2). 1997 war der Winterhalbjahresabfluss im Mittel drei
Mal so hoch wie 1996. Es kam Ende November/ Anfang Dezember und Mitte
Februar zu Hochwassersituationen, die zu einer Umlagerung des Kiesbettes flhrten.
In beiden Jahren wurden Kiesproben von denselben Laichplatzen entnommen.
Obwohl der Entnahmeort in beiden Jahren derselbe war, unterschied sich die Korn-
groRenverteilung an allen Laichplatzen 1996 signifikant von 1997 (Wilcoxon-Test,
s.u.). Ein Vergleich der Sedimentproben an den Laichplatzen ergab, dass an allen
Probestellen der Anteil von Sanden und Feinsedimenten 1996 deutlich héher lag als
im Jahr 1997 (D < 2mm = 10,6 % vs. 6,1 %, Mittelwert fur alle Probestellen).
Dadurch war die mittlere Korngrof3e (dm) an den Laichplatzen 1996 geringer als im
Jahr 1997 (dn, = 23,3 mm vs. 30,4 mm, Mittelwert fur alle Probestellen). Dies hatte im
Vergleich zum Jahr 1997 eine deutliche Verringerung der Durchlassigkeit des Laich-
substrates zu Folge, die sich in einer Erniedrigung des fredle index (fi) ausdriickte
(1996 fi = 7,2 vs. 1997 fi = 13,0, Mittelwert fur alle Probestellen, s. Kap. 3.3.2).

In Sterzhausen zeigte die Analyse des Substrates, dass der mittlere Korndurch-
messer (dm) 1996 mit 27,79 mm deutlich unter dem mittleren Korndurchmesser von
1997 mit 37,99 mm lag. Der dgop Wert war dagegen mit 70 mm in beiden Jahren
gleichbleibend hoch. Die Durchlassigkeit des Substrates war 1996 mit einem fredle
index von 10,66 deutlich geringer als 1997 (fi = 18,85). Der Anteil der Feinsedimente
war in der Fraktion < 6,3 mm 1996 fast doppelt so hoch wie 1997 (13,02 % vs.
8,3 %). Die kleineren Fraktionen <2 mm (8,14 % vs. 3,18 %) und < 0,86 mm (4,74 %
vs. 2,14 %) hatten einen mehr als doppelt so hohen Anteil wie im Jahr 1997. Beide
Kiesproben zeigten auch nach Erhohung des Signifikanzniveaus (Bonferroni
Korrektur s. Kap. 4.6) einen signifikanten Unterschied in ihrer Korngréfenverteilung
(Wilcoxon Test, p = 0,0007).

Der Vergleich der Sedimentprobe Sarnau | im Jahr 1996 und 1997 zeigt ein
geringeres dn, im Jahr 1996 (27,8 mm vs. 35,4 mm) und einen gleich bleibenden dg

Wert von 65 mm. Das Substrat war 1996 nur halb so gut durchlassig wie 1997 (fi =
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5,75 vs. 11,97). Die Fraktion < 6,3 mm hatte 1996 einen Anteil von 22,91 % und im
darauffolgenden Jahr einen Anteil von 15,26 %. Der Feinsedimentanteil <2 mm
machte 1996 14,63 % und 1997 9,55 % an der Gesamtprobe aus. Er war damit in
beiden Untersuchungsjahren deutlich hoher als an den anderen Probestellen der
oberen Lahn. Der Anteil der kleinsten GroRenklassen < 0,85 mm war im Jahr 1996
ebenfalls mit 5,76 % gegenulber 3,3 % im Jahr 1997 erhdht. Beide Kiesproben waren
hinsichtlich ihrer Zusammensetzung signifikant unterschiedlich (Wilcoxon Test, p =
0,0018).

In Colbe war der mittlere Korndurchmesser im Jahr 1996 mit 14,41 mm niedriger als
1997 (17,72 mm). Auch der dgy Wert war 1996 etwas geringer als im Folgejahr
(5,21 mm vs. 8,28 mm), ebenso die Durchlassigkeit des Substrates (fredle index
1996 von 5,21 vs. 8,28 im Jahr 1997). Der Feinsedimentanteil < 6,3 mm war 1996
gegenuber 1997 erhodht (18,96 % vs. 13,48 %), wie auch die Anteile der kleineren
KorngréRen < 2 mm (8,88 % vs. 5,5 %) und < 0,85 mm (4,01 % vs. 2,29 %). Beide
Kiesproben hatten eine signifikant unterschiedliche Verteilung ihrer Sediment-
fraktionen (Wilcoxon Test, p = 0,0019).
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Abb. 4.5: Halblogarithmische Summenkurve
der KorngréRenfraktionen und

charakteristische Korndurchmesser
an den Laichplatzen in den Jahren
1996 und 1997
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4.3.3 Physikalisch-chemische Parameter der naturlichen Laich-
platze

Die physikalisch-chemische Beschaffenheit des Interstitialwassers ist gepragt durch
Austauschprozesse zwischen flieBender Welle und hyporheischer Zone (SANGER
2000) und den Umsatz von Nahrstoffen durch die Meio- und Makrofauna des
Hyporheals (SCHMIDT 2002) und die interstitiellen Mikrofiime (TER HASEBORG et
al. im Druck). Zum besseren Verstandnis der einzelnen Parameter werden die Stoff-
umsatze in der flieRenden Welle und im Interstitial im Folgenden kurz erlautert.
Ammonium und Ammoniak gelangen durch hausliche Abwasser, Klaranlagenablaufe
und Bodenabschwemmungen von gedingten Feldern in das Gewasser. Ammoniak
ist leicht wasserloslich. Im Gewasser setzt es sich unter Abspaltung von Wasser bis
zu einem Gleichgewicht in Ammonium, NH;" um. Im alkalischen Milieu kann das
Ammoniak wieder aus den Ammonium-lonen freigesetzt werden:

NH3 + HoO <> NH," + OH’

Das Gleichgewicht zwischen Ammoniak und Ammonium ist somit stark pH-
abhangig. Im stark sauren Milieu liegt allein Ammonium und im stark alkalischen
Milieu allein freies Ammoniak vor. Nur im pH-neutralen Bereich kommen beide
Formen nebeneinander vor.

Ammonium und Ammoniak entstehen im FlieRgewasser beim Abbau organischer
Stickstoffverbindungen (Ammonifikation, R = organischer Molekulrest):

R-NH2 + H,O — R-OH + NH;3

Unter aeroben Verhaltnissen kdnnen Ammonium und Ammoniak durch Autoxidation
oder mikrobielle Oxidation (Nitrifikation) zu Nitrat oxidieren. Die mikrobielle Oxidation
des Ammoniums verlauft dabei in zwei getrennten Schritten. Zuerst wird Ammonium
durch Nitrosomonas zu Nitrit (NH4+ + 172 O, — NO,- + H+ + H,0) und dann durch
Nitrobacter zu Nitrat (NO2” + %2 O, — NOg’) oxidiert. FUr den gesamten Vorgang
ergibt sich damit folgende Reaktionsgleichung:

NH* + 20, — NOy + 2H" + H,0

In Flielligewassern, die stark mit organischen, d.h. faulnisfahigen Stoffen belastet
sind, kann das Nitrat unter anaeroben Bedingungen zu freiem Ammoniak reduziert
werden (Nitrat-Ammonifikation):

NOs + 8 H — NH3; + OH + 2 H,O
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Die organische Belastung eines Flielligewassers spiegelt sich daher in der
Ammonium und Ammoniak-Konzentration wieder.

Sauerstoff entsteht im FlieRgewasser tagsuber durch die Photosynthese der
Wasserpflanzen und Algen. Diese nehmen, je nach Assimilationstyp, Kohlenstoff in
Form von geléstem CO; und/ oder HCO3 lonen auf und bilden daraus Glucose.

6 CO2+ 12 HO — CgH1206 + 6 H,O + 6 O,

6 HCO3 + 12 H,O — CgH1206 + 6 H,O + 6 OH'

In oligotrophen Seen und Gebirgsbachen kommen typischerweise submerse
Pflanzen vom Quellmoos-Typ (z.B. Fontinalis antipyretica) vor, die nur geldstes CO,
assimilieren. In eutrophen Seen dominiert der Wasserpest-Typ (z.B. Elodea
canadensis), der neben CO, auch HCOj3 -lonen aufnimmt. Ein Indikator fur stark
eutrophe Gewasser ist der Scenedesmus-Typ (z.B. Scenedesmus quadricauda), der
hauptsachlich HCO3;™ -lonen verwertet. Die Assimilation des Hydrogencarbonates ist
mit einer Abgabe von OH" lonen verbunden. Diese flhrt tagsuber zu einem Anstieg
des pH-Wertes im Gewasser. In der Nacht sinkt der Sauerstoffgehalt durch die
fehlende Photosynthese und der Kohlendioxidgehalt steigt durch die Atmung an.
Gleichzeitig kommt es zu einem Abfall des pH-Wertes im Fluss (BREHM &
MEIJERING 1995, JUNGWIRTH et al. 2003). Die tagesperiodischen Schwankungen
des Sauerstoffgehaltes, des pH-Wertes und der Stickstoffverbindungen in der freien
Welle wurden im Rahmen der stofflichen Belastungsszenarien erfasst (s. Kap.
4.3.4.4). Die folgenden physikalisch-chemischen Parameter, die an naturlichen
Laichplatzen der Asche in zwei verschiedenen Jahren aufgenommen wurden, stellen
dagegen Tagesmessungen dar.

4.3.3.1 Ammonium

Die am Laichplatz wahrend der Inkubationszeit (Anfang April bis Anfang Mai)
gemessenen Ammoniumwerte (NHs-N) wiesen 1996 und 1997 sehr hohe
Schwankungen auf (s. Abb. 4.7). Dies galt vor allem fur die oberhalb der Klaranlage
gelegenen Probestellen Sterzhausen und Sarnau. Dort schwankten die Werte in
beiden Untersuchungsjahren in der freien Welle und in 10 cm Interstitialtiefe um den
Faktor 5 bis 14. Unterhalb der Klaranlage an der Probestelle in Célbe konnten
Schwankungen um den Faktor 1,3 bis 2 festgestellt werden.

Im Jahr 1996 wurden in der freien Welle Ammoniumkonzentrationen von 0,12 bis
1,14 mg/l NH4-N gemessen. Bei den Ascheneiern, die in einer Sedimenttiefe bis zu

10 cm liegen, wurden minimal 0,09 und maximal 1,12 mg/l NH4-N nachgewiesen. Im
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Folgejahr 1997 wurden in der freien Welle Konzentrationen von 0,02 bis 0,37 mg/l
NH4-N festgestellt. In 10 cm Interstitialtiefe waren Konzentrationen von 0,02 mg/l bis
0,34 mg/l NH4-N messbar. Die minimalen Konzentrationen in Nahe der Ascheneier
sind damit im Jahr 1996 um den Faktor 4,5 und die maximalen Konzentrationen um
den Faktor 3,3 hoher als 1997. Die Mittelwerte der Ammoniumkonzentration an allen
drei Stellen und in verschiedenen Tiefen unterschieden sich nicht signifikant in
beiden Jahren, da die Konzentrationsschwankungen und die daraus resultierende
Standardabweichung zu gro3 waren (Mann-Whitney-U-Test, p = < 0,05). Vergleicht
man die Mittelwerte in dem fir die Asche wichtigen Tiefenhorizont von 10 cm
miteinander, so ist erkennbar, dass in Sarmau und Colbe die
Ammoniumkonzentrationen 1996 dreimal so hoch waren wie 1997 (Sarnau 0,45 mg/I
vs. 0,15 mg/l NH4-N; Codlbe 0,75 mg/l vs. 0,25 mg/l NHs-N). An der Probestelle
Sterzhausen war 1996 der Mittelwert doppelt so hoch wie 1997 (0,49 mg/l vs.
0,24 mg/l NH4-N).

In beiden Untersuchungsjahren lie sich bei hdheren Ammoniumkonzentrationen in
der freien Welle (> 0,12 mg/l NH4-N) eine deutliche Abnahme des Ammoniums im
Sediment feststellen, die sich bis in 30 cm Tiefe fortsetzte. Bei niedrigeren Werten in
der freien Welle waren im Interstitial z.T. hdhere Ammoniumwerte messbar oder die

0.g. Tiefenzonierung war nicht mehr deutlich nachweisbar.

4.3.3.2 Ammoniak

Die Ammoniak-Konzentrationen (NH3-N) lagen 1996 deutlich héher als 1997 (Abb.
4.6). Der Mittelwert der freien Welle war mit 36,8 pg/l (1996) gegenuber 11,2 pg/l
(1997) um das 3,3 fache erhoht, in 10 cm Sedimenttiefe betrug der Mittelwert 1996
mit 20,5 pg/l das 2,8 fache des Mittelwertes von 1997 (7,4 pg/l).

Die freie Welle flussabwarts der Klaranlage (Coélbe) wies in beiden Jahren eine
deutlich hohere Ammoniakkonzentration auf, als die freie Welle flussaufwarts
(Sarnau und Sterzhausen). 1996 lag die mittlere Ammoniakkonzentration flussab-
warts der Klaranlage bei 45 ug/l gegenuber 32,6 ug/l flussaufwarts. 1997 war die
mittlere Ammoniakkonzentration flussabwarts sogar doppelt so hoch wie flussauf-
warts (16,9 ug/l gegentber 8,3 pg/l).

Wahrend der Inkubationszeit nahm die Ammoniakkonzentration an allen Probestellen
in der freien Welle und in 10 cm Sedimenttiefe 1996 kontinuierlich ab. In der freien
Welle sank die Ammoniakkonzentration von 40 — 60 ug/l auf 23 — 52 ug/l, in 10 cm
Tiefe sanken die Ammoniakwerte von 30 — 38 ug/l auf 3 — 6 pg/l. 1997 wiesen die
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Ammoniakkonzentrationen zwar ebenfalls eine abnehmende Tendenz auf, allerdings
kam es Mitte April, als die Larven das Augenpunkt- bis Dottersackstadium erreicht
hatten, zu einem kurzfristigen Ammoniak-Peak. In der freien Welle wurden Mitte April
17 — 32 pg/l NH3-N gemessen, in 10 cm Tiefe 16 — 19 ug/l. Die folgende Grafik
veranschaulicht den Verlauf der Ammoniakkonzentrationen in 10 cm Tiefe fur beide
Jahre. Der eingezeichnete Grenzwert von 25 ug/l markiert die Grenze der Salmoni-
dentoxizitat von Ammoniak (ALABASTER & LLOYD 1980). Unterhalb des maximalen
Sicherheitswertes von 4,9 pg/l sollte die Ammoniakkonzentration langfristig liegen,

um Folgeschaden bei Salmoniden zu vermeiden (PETERS et al. 1984).
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Abb. 4.6: Ammoniakkonzentrationen in 10 cm Interstitialtiefe an den Laichplatzen Sterzhausen,
Sarnau und Coélbe in den Jahren 1996 und 1997. An der Probestelle Colbe fehlen die letzten
Werte, da die Probeschlauche am Ende der Inkubationszeit herausgerissen waren.

Mit zunehmender Sedimenttiefe kam es in beiden Jahren zu einem Abfall der
Ammoniakkonzentration. Am deutlichsten konnte dieser Abfall 1996 in Codlbe
(flussabwarts der Klaranlage) dokumentiert werden. Hier sank die mittlere
Ammoniakkonzentration von 45 ug/l tber 21 ug/l (10 cm Tiefe) und 15 pg/l (20 cm)
auf 3 pg/l (30 cm Tiefe). Eine Ausnahme bildet die Probestelle Sterzhausen, wo es
1996 in 30 cm Tiefe zu einem sprunghaften Anstieg der NH3;-N-Konzentration von
4,1 pg/l (mittl. NH3-N Konz. in 20 cm Tiefe) auf 22 pg/l kam. Auch im Jahr 1997 stieg
die mittlere Ammoniakkonzentration an dieser Probestelle in 30 cm Tiefe an (von
4 ug/l auf 7,3 pgll).
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4.3.3.3 Nitrit

Die mittleren Nitritkonzentrationen (NO2-N) lagen im Jahr 1996 etwas hoher als im
Jahr 1997 (s. Abb. 4.7). In der freien Welle lag die mittlere NO2-N Konzentration 1996
bei 0,07 mg/l (Sarnau und Sterzhausen) bis 0,09 mg/l (Cdlbe). 1997 betrug die
mittlere Nitrit-Konzentration der freien Welle an allen drei Stellen 0,05 mg/l. Damit
lagen die Werte der freien Welle 1996 im Mittel nur 0,02 mg/l (Sterzhausen) bis
0,04 mg/l (Colbe) hoher als 1997. In 10 cm Sedimenttiefe waren die Unterschiede
der Mittelwerte der beiden Jahre mit 0,01 mg/l (Cdélbe) bis 0,03 mg/l (Sarnau und
Sterzhausen) sogar noch geringer. In diesem Tiefenhorizont wurden 1996 mittlere
NO2-N Werte von 0,05 mg/l (Cdlbe) bis 0,07 mg/l (Sarnau) und 1997 von 0,04 mg/I
(Colbe) bis 0,05 mg/l (Sarnau und Sterzhausen) errechnet.

Insgesamt zeigten die Nitritwerte (mit Ausnahme der Stol3belastung im Mai 1996)
geringe Schwankungen. 1996 variierte die Nitritkonzentration im April an den drei
Probestellen von 0,04 bis 0,08 mg/l NO»,-N in der freien Welle und in 10 cm
Sedimenttiefe. Anfang Mai wurden in der freien Welle von Sarnau und Coalbe relativ
hohe Nitritwerte bis 0,17 mg/l NO,-N gemessen. Der NO,-N-Wert in 10 cm Tiefe war
in Sarnau nur geringfligig niedriger als im Oberflachenwasser (0,10 mg/l gegenlber
0,11 mg/l). In Colbe fehlte zu dieser Zeit schon die Interstitialsonde, so dass ein
direkter Vergleich hier nicht moglich war. Die Verhaltnisse im Interstitial durften
jedoch ahnlich wie in Sarnau sein, da die Durchlassigkeit des Substrates an beiden
Stellen vergleichbar war (Fredle-Index in Cdlbe fi= 5,25, in Sarnau fi = 5,75). In
Sterzhausen lag die NO2-N-Konzentration Anfang Mai mit 0,09 mg/l in der freien
Welle und 0,07 mg/l in 10 cm Tiefe deutlich niedriger. 1997 schwankte die Nitritkon-
zentration in der freien Welle und in 10 cm Tiefe an allen drei Stellen zwischen 0,04
und 0,06 mg/l NO2-N. Eine StoRRbelastung wie in 1996 konnte 1997 nicht nachgewie-
sen werden.

Die Nitritkonzentrationen im Interstitial zeigten zu allen Zeitpunkten und in allen
Interstitialtiefen nur geringe oder keine Schwankungen gegentber den Werten der
freien Welle. Tendenziell waren die Interstitialwerte eher niedriger als die Werte der

freien Welle.
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4.3.3.4 Nitrat

Die Nitratwerte (NO3-N) zeigten in beiden Jahren an allen Laichplatzen deutlich
weniger Schwankungen als die Ammoniumwerte (s. Abb. 4.7). Im Jahr 1996 lagen
die Werte in der freien Welle und in 10 cm Interstitialtiefe zwischen 2,09 mg/I und
4,32 mg/l. 1997 schwankten die NO3-N Werte von 2,27 mg/I bis 3,33 mg/l.

Die Mittelwerte in der freien Welle und im Interstitialwasser lagen 1996 nur geringfu-
gig hoher als 1997. In der freien Welle war die mittlere Nitratkonzentration in Colbe
und Sarnau 1996 0,5 mg/l héher als 1997 (Codlbe: 3,7 mg/l gegentber 3,2 mgl/l,
Sarnau: 3,3 mg/l gegenuber 2,8 mg/l NO3-N). In Sterzhausen ergab sich kein Unter-
schied in der mittleren Nitratkonzentration (2,8 mg/l in beiden Jahren). Im Tiefen-
horizont von 10 cm lagen die mittleren NO3-N Konzentrationen 1996 an allen drei
Stellen 0,3 mg/l héher als 1997 (Cdlbe 3,6 mg/l vs. 3,3 mg/l, Sarnau 3,3 mg/l vs.
3,0 mg/l, Sterzhausen 3,1 mg/l vs. 2,8 mg/l NO3-N). In den tieferen Interstitial-
schichten waren die NOs-N Werte 1996 bis zu 0,8 mg/l hoher als 1997. Fur die
Tiefenhorizonte 20 und 30 cm in Sarnau und 20 cm in Sterzhausen war der Unter-
schied der NO3-N Werte von 0,8 mg/l 1996 gegenuber 1997 sogar signifikant (Mann-
Whitney-U-Test p = < 0,05).

In beiden Untersuchungsjahren konnte ein Anstieg der Nitratwerte mit zunehmender
Interstitialtiefe registriert werden. Am deutlichsten zeigte sich dieser Anstieg im Jahr
1996. In diesem Jahr stiegen die mittleren NO3s-Konzentrationen von der freien Welle
bis in 30 cm Sedimenttiefe um 0,3 bis 0,5 mg/l an. 1997 betrug die Differenz
zwischen freier Welle und 30 cm Sedimenttiefe nur 0,1 bis 0,3 mg/l.

4.3.3.5 Orthophosphat

Die Orthophosphat-Konzentrationen der freien Welle und des Interstitialwassers
lagen 1996 etwas hoher als 1997 (s. Abb. 4.7). In der freien Welle wurden 1996
Orthophosphatkonzentrationen von 0,09 mg/l bis 0,32 mg/l (im Mittel 0,16 mg/l) o-
PO4-P und 1997 von 0,09 mg/l bis 0,15 mg/l (im Mittel 0,12 mg/l) o-PO4-P
gemessen. Die Orthophosphatwerte im Interstitial unterschieden sich kaum von den
Werten in der freien Welle. Im Interstitial lag die Orthophosphatkonzentration 1996
zwischen 0,09 mg/l und 0,28 mg/l (im Mittel 0,15 mg/l (10 und 20 cm Tiefe) bzw.
0,16 mg/l (30 cm Tiefe) und 1997 zwischen 0,09 mg/l und 0,16 mg/l (im Mittel
0,13 mg/l (in allen Tiefen)).

Anfang Mai 1996, zum Ende der Interstitialphase, konnte zeitgleich mit der Erhdhung

der Stickstofffracht (s.0.) eine Zunahme der Phosphatwerte festgestellt werden.
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Oberhalb der Klaranlage an den Laichplatzen Sterzhausen und Sarnau waren bis zu
0,21 mg/l in der freien Welle und bis zu 0,28 mg/l 0-PO4-P in 10 cm Interstitialtiefe
messbar. Unterhalb der Klaranlage an den Laichplatzen in Codlbe konnten
Konzentrationen von 0,32 mg/l Phosphat in der freien Welle nachgewiesen werden.
An dieser Probestelle wurden zu jedem Probetermin die héchsten Orthophosphat-
konzentrationen registriert.

In der folgenden Grafik sind die Mittelwerte der Stickstoff- und Phosphat-
konzentrationen in der freien Welle und im Sediment (10 — 30 cm) der beiden Unter-

suchungsjahre 1996 und 1997 gegenubergestellt.
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4.3.3.6 Sauerstoff

Die Sauerstoffkonzentrationen, die 1996 und 1997 tagsuber in der freien Welle und
im Interstitialwasser gemessen wurden, waren mit 11,2 mg/l bis 16,5 mg/l relativ
hoch (s. Abb. 4.8). Sie lagen zu jedem Zeitpunkt und an jeder Stelle Uber der Sauer-
stoffsattigungskonzentration. 1996 wurden in der freien Welle sogar Sauerstoff-Uber-
sattigungen bis 159 % gemessen. 1997 betrug die maximale Ubersattigung 138 %.
Die Sauerstoffkonzentrationen lagen 1996 an allen Probestellen in der freien Welle
und in 10 cm Interstitialtiefe um 1 - 2 mg/l héher als 1997. Im Jahr 1996 konnten in
der freien Welle schon zu Beginn der Inkubationszeit hohe Sauerstoffwerte
213,4 mg/l O, gemessen werden. Dieser Wert wurde 1997 erst Mitte der
Interstitialphase erreicht (bei einem Ausgangswert von 12,1 mg/l). Wahrend der
Interstitialphase kam es in beiden Jahren erst zu einem Anstieg und spater zu einem
Abfall der Sauerstoffkonzentration. Ursache fur die Schwankungen der Sauer-
stoffkonzentrationen und insbesondere auch fur die erhdhten Oz-Werte im Jahr 1996
war die vermehrte Besiedlung des Substrates mit epilithischen Algen und der damit
verbundenen erhdhten Photosyntheseleistung. Im Jahr 1996 fehlte das Winterhoch-
wasser (siehe Kap. 4.1.1), das das Sohlsubstrat umlagert und den epilithischen
Algenbewuchs abspdilt. In diesem Jahr waren folglich von Beginn der Inkubationszeit
an zahlreiche Algen auf den Steinen vorhanden, wahrend 1997 die Algen erst
allmahlich auf den Steinen aufwuchsen. Gegen Ende der Interstitialphase I6ste sich
dieser Algenbewuchs stellenweise, so dass die Sauerstoffkonzentrationen wieder
absanken. Die minimale Sauerstoffkonzentration lag 1996 bei 13,4 mg/l, 1997 bei
11,2 mg/l in der freien Welle, die maximale Sauerstoffkonzentration betrug 1996
16,5 mg/l und 1997 15,5 mg/I.

Die Unterschiede setzten sich auch in der Interstitialtiefe von 10 cm fort. Im Mittel war
dort die Oz-Konzentration 1996 um knapp 1 mg/l bis fast 3 mg/l hoher als 1997: An
dem Laichplatz in Sterzhausen betrug der Mittelwert der Sauerstoffkonzentration in
10 cm Tiefe 1996 13,6 mg/l, 1997 waren es 12,7 mg/l. Die Laichplatze in Sarnau
hatten 1996 einen mittleren Sauerstoffgehalt in 10 cm Tiefe von 14,2 mg/l gegenlber
12,5 mg/l im Folgejahr und in Cdlbe waren es 1996 14,5 mg/l gegentber 11,7 mg/l im
Jahr 1997. Auch die Minimal- und Maximalwerte unterschieden sich deutlich in 10 cm
Sedimenttiefe: Die minimale Konzentration betrug 1996 13,1 mg/l gegenuber
11,7 mg/l im Folgejahr. Die maximale Sauerstoffkonzentration aller drei Probestellen
lag 1996 bei 15 mg/l, gegentiber 13,6 mg/l im Jahr 1997.
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In beiden Jahren konnte eine Abnahme des Sauerstoffgehaltes mit zunehmender
Sedimenttiefe registriert werden. Dieser Tiefengradient stellte sich am deutlichsten
an der Probestelle Colbe dar. Dort lagen die Sauerstoffkonzentrationen 1997 in
10 cm Sedimenttiefe im Mittel um 0,7 mg/l niedriger, in 20 cm um 1,4 mg/l und in
30 cm Tiefe um 1,6 mg/l niedriger als die Werte in der freien Welle. Insgesamt waren
die Unterschiede 1996 ausgepragter als 1997. In Cdlbe betrug die mittlere Differenz
zur freien Welle 1996 in 10 cm Tiefe 0,08 mg/l Oz, in 20 cm Tiefe 1,02 mg/l Oz und in
30 cm Tiefe sogar 3,57 mg/l O,. An der Probestelle in Sterzhausen kam es in beiden
Jahren zu einem Absinken der Sauerstoffkonzentration bis in 20 cm Sedimenttiefe
(mittlere Differenz zur freien Welle 1996: 3,16 mg/l Oz, 1997: 0,2 mg/l O3). In 30 cm
Sedimenttiefe stieg die Sauerstoffkonzentration hingegen wieder an. Dies ist am
ehesten auf die Versorgung dieser Schicht mit sauerstoffreichem Wasser aus der
freien Welle zuruckzufuhren (s. Kap. 5.2.3.4).

Die mittleren Sauerstoffkonzentrationen in den unterschiedlichen Sedimenttiefen sind
in Abbildung 4.8 flr alle drei Probestellen 1996 und 1997 dargestellt.

4.3.3.7 pH-Wert

Die mittleren pH-Werte der freien Welle lagen 1996 deutlich héher als 1997 (8,61
gegenuber 8,45, s. Abb. 4.8). Schon zu Beginn der Inkubationszeit (Anfang April)
waren die pH-Werte der freien Welle an allen Stellen 1996 hoher als 1997. Im Laufe
des Monats April kam es 1996 zu einem kontinuierlichen Anstieg des pH-Wertes an
den Probestellen oberhalb der Klaranlage, wahrend die pH-Werte unterhalb der
Klaranlage in der freien Welle stark schwankten. 1997 zeigte der pH-Wert der freien
Welle an allen Stellen eine steigende Tendenz mit einem Peak in der Mitte der
Inkubationsphase (Mitte April).

In 10 cm Sedimenttiefe lagen die mittleren pH-Werte 1996 an allen Stellen ebenfalls
hoher als 1997. Der mittlere pH-Wert aller Probestellen betrug 1996 8,38 wahrend er
1997 bei 8,26 lag. Die Differenz der einzelnen Werte (0,08 bis 0,17 Einheiten) war
jedoch nicht signifikant (Mann-Whitney-U-Test p < 0,05). Im Jahr 1997 schwankten
die pH-Werte in 10 cm Sedimenttiefe mit 7,98 bis 8,94 deutlich starker als 1996 (8,04
— 8,68). Analog zu der freien Welle lagen schon die Ausgangs-pH-Werte zu Beginn
der Inkubationszeit 1996 bei 10 cm Tiefe an allen Stellen deutlich hdoher als 1997.
Wahrend die Ausgangs-pH-Werte 1996 im Mittel bei 8,35 lagen, betrugen sie 1997
nur 8,02. Im Vergleich zur freien Welle fiel der pH-Wert an allen Stellen mit

zunehmender Sedimenttiefe (von 10 bis 30 cm) ab. Die Differenz der pH-Werte in



Ergebnisse — Interstitialphase, naturliche Laichplatze 63

10 cm Tiefe zu den Werten der freien Welle wurde in beiden Jahren an allen Stellen
im Laufe der Inkubationszeit groRer. Vor allem an der Probestelle Sarnau lie® sich
diese Tendenz in beiden Jahren gut nachweisen. 1996 betrug die Differenz zur freien
Welle Anfang April noch 0,19 Einheiten, Mitte des Monats stieg sie auf 0,31 Einhei-
ten und Ende April lag sie sogar bei 0,49 Einheiten. 1997 konnte dieser Anstieg
ebenfalls dokumentiert werden — allerdings auf einem niedrigeren Niveau (von
anfangs 0,01 Einheiten auf 0,25 Einheiten).

4.3.3.8 Leitfahigkeit

An allen Probestellen war die Leitfahigkeit des Wassers 1996 gegenuber 1997
signifikant erhoht (Mann-Whitney-U-Test p < 0,05, s. Abb. 4.8). Im Mittel lag die Leit-
fahigkeit der freien Welle 1996 um 50 yS/cm hoher als 1997. 1996 wurden in der
freien Welle 246 uS/cm bis 337 uyS/cm (im Mittel 279 uS/cm) und im Folgejahr
197 uS/cm bis 275 uS/cm (im Mittel 229 uS/cm) gemessen. In der Sedimentschicht
von 10 cm war die mittlere Leitfahigkeit 1996 um 43 pS/cm gegenuber 1997 erhoht.
1996 wurde in dieser Sedimentschicht eine Leitfahigkeit von 245 uS/cm bis
299 uS/cm (im Mittel 274 uS/cm) ermittelt. 1997 variierte die Leitfahigkeit in 10 cm
Tiefe von 192 uS/cm bis 249 uS/cm (im Mittel 231 uS/cm). Die hdchsten Leitfahig-
keitswerte wurden in beiden Jahren an der Probestelle Colbe dokumentiert. Im Mittel
war die Leitfahigkeit in Colbe 1996 um 30 bis 34 uS/cm in der freien Welle und um 13
bis 17 uS/cm in 10 cm Tiefe im Vergleich zu den anderen Probestellen erhoht. 1997
betrug diese Differenz 22 bis 36 uS/cm in der freien Welle und 23 bis 38 uS/cm in
10 cm Tiefe.

In beiden Untersuchungsjahren konnten im Interstitial nur geringe Differenzen der
Leitfahigkeit (< 15 uS/cm) gegenuber der flieRenden Welle registriert werden. Auch
zwischen den verschiedenen Tiefenhorizonten im Sediment waren keine grolien

Unterschiede feststellbar.



Ergebnisse — Interstitialphase, naturliche Laichplatze 64

Sterzhausen 1996

Sterzhausen 1997
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Abb. 4.8: Vergleich der Mittelwerte von O, Gehalt,
pH-Wert und Leitfahigkeit 1996 und 1997 an
natiirlichen Laichplatzen der Asche in freier Welle
und in unterschiedlichen Sedimenttiefen
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4.3.3.9 Kohlendioxid

Das im Wasser geldste Kohlendioxid (CO;) hydratisiert in bestimmten Anteilen zu
Kohlensaure (H,COs)(s. Gleichung [). Diese dissoziert in H+ und Hydrogencarbonat
(HCO3) (s. Il). Das Hydrogencarbonat wiederum reagiert bei hohem pH-Wert mit den

Hydroxyl-lonen zu Carbonat (CO3%) und Wasser (s. Ill) (Kalk-Kohlensaure-gleich-

gewicht):
CO2+ HyO « H,CO3 (N
H,CO3 <> HCO3™ + H* (“)

HCOs; + OH- & COs> + H,0  (Ill)

Somit hangt das Verhaltnis der einzelnen Verbindungen vom pH-Wert ab: Im sauren
Milieu (bei pH 4) ist nur CO, vorhanden, bei pH 7 bis 10 fast nur noch HCO3™ und im
stark alkalischen Bereich (bei pH 11) vorwiegend COs* (KLEE 1998).

In der freien Welle fand sich 1996 im Mittel deutlich weniger CO als 1997 (Mittelwert
der April-Konzentrationen: 0,66 mg/l gegenuber 1,39 mg/l, s. Abb. 4.9). In beiden
Jahren nahm die CO»-Konzentration der freien Welle im Laufe der Inkubationszeit mit
steigendem pH-Wert ab. Sie sank von einer mittleren Ausgangskonzentration von
0,66 mg/l (1996) bzw. 3 mg/l (1997) auf 0 mg/l. In beiden Jahren war damit am Ende
der Inkubationszeit kein freies CO, mehr in der freien Welle nachweisbar. Einzige
Ausnahme bildete die Probestelle unterhalb der Klaranlage 1997, an der zwar Mitte
April kein freies CO, mehr nachgewiesen wurde, jedoch Ende April noch 0,88 mg/I
CO; dokumentiert wurde.

Mit zunehmender Sedimenttiefe nahm die CO»-Konzentration in beiden Jahren zu
(bis auf wenige Ausnahmen). So war zum Ende der Inkubationszeit zwar kein CO,
mehr in der freien Welle vorhanden, im Interstitial waren jedoch noch Werte bis
deutlich Gber 4 mg/l nachweisbar.

In 10 cm Sedimenttiefe lagen die CO»-Konzentrationen 1996 im Mittel deutlich
niedriger als 1997 (1,19 mg/l gegenuber 2,3 mg/l). Diese Mittelwerte waren in beiden
Jahren hoéher als die mittleren COjz-Konzentrationen im Oberflachenwasser. Im
zeitlichen Verlauf schwankten die CO»,-Werte in Abhangigkeit vom Jahr und der
Probestelle stark. Wahrend die CO,-Konzentration der Probestelle Sarnau 1996
beispielsweise auf 0 mg/l sank, stieg sie im Jahr 1997 an derselben Stelle auf

3,1 mg/l an.
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4.3.3.10  Saurebindungsvermogen

Durch das Saurebindungsvermogen werden neben den meist geringen Konzentra-
tionen an Hydroxyl-lonen vorwiegend das Hydrogencarbonat und das Carbonat
erfasst. Dem Hydrogencarbonat kommt als pH-Puffer eine d6kochemisch wichtige
Funktion zu. Unter Bildung von neutralen Kohlensaure- und Kohlendioxidmolekulen
fangt es H+-lonen ab und sorgt daflr, dass der pH-Wert im Gewasser stabil bleibt.
Am ausgepragtesten ist diese pH-stabilisierende Wirkung des Hydrogencarbonats im
pH-Bereich 7 - 9.

Die Mittelwerte des Saurebindungsvermégen (SBV) lagen 1996 etwas hdher als
1997 und in der freien Welle etwas hoher als in 10 cm Tiefe (freie Welle: 5,7 mval/l
gegenuber 5,2 mval/l, 10 cm Sedimenttiefe: 5,5 mval/l gegenuber 5,1 mval/l, s. Abb.
4.9). 1996 wurden in der freien Welle 4,7 mval/l bis 7,5 mval/l und in 10 cm Tiefe
4,6 mval/l bis 6,4 mval/l SBV gemessen. 1997 lag das SBV in der freien Welle
zwischen 4,3 mval/l und 6,4 mval/l und in 10 cm Tiefe zwischen 4,4 mval/l und
5,7 mvall/l.

In beiden Jahren stiegen die SBV-Werte zum Ende der Inkubationszeit sowohl in der
freien Welle als auch in 10 cm Sedimenttiefe an. Am deutlichsten stellte sich diese
Zunahme in der freien Welle 1996 dar. So stieg das SBV unterhalb der Klaranlage
beispielsweise von 5,8 mval/l erst auf 6,7 mval/l und zuletzt auf 7,5 mvall/l.

Die Stellen oberhalb der Klaranlage wiesen in beiden Jahren sowohl in der freien
Welle als auch in 10 cm Sedimenttiefe ein niedrigeres SBV auf als die Probestelle
unterhalb der Klaranlage. In der freien Welle betrug diese Differenz im Mittel
1,4 mval/l (1996) bzw. 1,1 mval/l (1997), in 10 cm Tiefe ergab sich eine Differenz der
Mittelwerte von 0,7 mval/l (1996) bzw. 0,9 mval/l (1997).

Mit zunehmender Sedimenttiefe konnte 1997 eine leicht zunehmende Tendenz der
SBV-Werte dokumentiert werden. Der grof3te Anstieg des SBV war in Sterzhausen
(oberhalb der Klaranlage) 1997 Mitte April zu verzeichnen. So kam es am 15.04.1997
zu einem Anstieg des SBV von 5,1 mval/l in der freien Welle auf 5,2 mval/l in 30 cm
Tiefe. 1996 waren die SBV-Werte im Interstitial stark schwankend und z.T. héher

oder niedriger als in der freien Welle.
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Abb. 4.9: Vergleich der Mittelwerte von CO, Gehalt
und Séaurebindungsvermégen 1996 und 1997 an
natirlichen Laichplatzen der Asche in freier Welle

und in unterschiedlichen Sedimenttiefen

O Kohlendioxid B SBV




Ergebnisse — Interstitialphase, stoffliche Belastungsszenarien 68

4.3.4 Stoffliche Belastungsszenarien

Nachdem sich abgezeichnet hatte, dass das Aschenaufkommen in der Lahn von
mehreren Faktoren abhangt, wurden im Jahr 2000 Expositionsversuche mit
Ascheneiern durchgefiihrt. Es sollte (iberpriift werden, welche stofflichen Parameter
den gréRten Einfluss auf die Ei- und Larvalentwicklung der Asche im Interstitial
haben. Insbesondere die Auswirkungen anthropogen erhohter Stickstoff-
konzentrationen sollten am Beispiel einer Klaranlageneinleitungsstrecke untersucht
werden. Hierzu wurden frisch befruchtete Ascheneier oberhalb der Klaranlage
Sarnau und unterhalb des Klaranlageneinlaufes innerhalb und aufierhalb der
Einleitungsfahne in Inkubationsboxen im Sediment vergraben (siehe Methodenteil
Kap. 3.3.5). Eine Oberflachenbox diente als Kontrolle der Entwicklungsstadien.
Durch Heben der Inkubationsboxen zu verschiedenen Zeiten der Embryonal- und
Larvalentwicklung konnten die Auswirkungen der unterschiedlichen stofflichen
Qualitat des Interstitialwassers auf die verschiedenen embryonalen und larvalen
Entwicklungsstadien der Asche im Kiesbett erfasst werden. Die stoffliche Belastung
wurde durch Entnahme und Analyse von Interstitialwasser aus 10, 20 und 30 cm
Sedimenttiefe zu verschiedenen Zeiten punktuell erfasst. Eine Online-Messung der
Sauerstoffkonzentration, des pH-Wertes und der Temperatur in der freien Welle
ermoglichte zum einen die Erfassung der Tagesperiodik und zum anderen die
Modellierung der Ammoniakschwankungen in der freien Welle. Hierdurch konnte der
Verlauf der stofflichen Belastung wahrend der Interstitialphase der Asche dokumen-
tiert werden. Im Folgenden wird die Entwicklung der Ascheneier in den Kontroll- und
Inkubationsboxen dargestellt. AnschlieRend werden die chemisch-physikalischen
Bedingungen im Interstitial und in der freien Welle fur die Zeit der Expositions-

versuche dargestellt.

4.3.4.1 Mortalitat und Entwicklung in der Oberflachenkontrolle

Am 8. April wurden 173 frisch befruchtete Eier als Kontrolle ins Oberflachenwasser
gehangt. Fast ein Drittel dieser Eier (30,6%) starb am Folgetag. Bis zum 9. Tag
starben nur noch wenige weitere Eier. Eine hohere Mortalitat trat erst wieder
zwischen dem 9. und 13. Tag auf. Am 11. Tag hatte sich die Zahl der Eier bereits auf
die Halfte reduziert. Ab dem 13. Tag erreichten die ersten Tiere das Augenpunkt-

stadium. Die folgenden 4 Tage, in denen alle Tiere dieses Stadium erreichten, waren
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durch eine sehr niedrige Mortalitatsrate (ca. 1 - 3 tote Individuen taglich) charakteri-
siert. Am 17.Tag traten die ersten ,Dottersacklarven auf. Mit dem Begriff der
Dottersacklarven werden die frisch geschlupften Larven bezeichnet, die noch einen
Dottersack besitzen. Entwicklungsbiologisch handelt es sich hierbei jedoch um das
letzte embryonale Stadium (Stadium E 9, PENAZ 1975). Am ersten Tag nach dem
Schlupf starben 20,8% der Larven. Innerhalb von 4 Tagen waren alle Larven
geschllupft. Bis zum Aufschwimmen der Tiere am 25. Tag wurden nur noch 1-3 tote
Tiere taglich registriert. Am Ende der Interstitialphase hatten 37 Tiere Uberlebt. Dies
entspricht einer Uberlebensrate von 21,4% bzw. einer Mortalitatsrate von 78,6%. Die

nachfolgende Abbildung zeigt die Mortalitat und Entwicklung der Aschen in der

Kontrollbox.
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Abb. 4.10: Mortalitat und Entwicklung der Aschen in der Oberflachenkontrolle

4.3.4.2 Mortalitat und Entwicklung in den Versuchsfeldern

4.3.4.2.1 Phasenabhéangige Mortalitat

Am 13. Tag, nachdem alle Ascheneier in der Kontrolle das Augenpunktstadium
erreicht hatten, wurden jeweils zwei Whitlock-Vibert-Boxen aus den drei Kontroll-
feldern ausgegraben und ausgezahlt. Zwei weitere Boxen wurden am 18. und am 25.
Tag gehoben, als alle Aschen geschlipft bzw. aufgeschwommen waren (vgl.
Methodik S. 30 Kap. 3.3.5.2). Zu jedem dieser charakteristischen Zeitpunkte wurde
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die Mortalitat ermittelt, um den Einfluss der unterschiedlichen stofflichen Belastung
auf das entsprechende Entwicklungsstadium zu erfassen.

Im Versuchsfeld oberhalb der Klaranlage trat die hochste Mortalitat von 42 % in der
ersten Phase zwischen Befruchtung und Augenpunktstadium (AP) auf. In den
nachfolgenden Phasen war die Mortalitatsrate deutlich geringer (17,02 % von AP bis
zum Schlupf, 12,7 % von Schlupf bis zum Aufschwimmen).

In dem Versuchsfeld unterhalb des Klaranlageneinlaufes innerhalb der Einleitungs-
fahne war die Mortalitat in allen Phasen deutlich héher: 67 % der Eier starben von
der Befruchtung bis zum Augenpunktstadium (AP), 51,7 % von AP bis Schlupf. Keine
Larve Uberlebte bis zum Aufschwimmen (Mortalitdt = 100 %). Im Versuchsfeld
unterhalb der Klaranlage aufierhalb der Einleitungsfahne lag die Mortalitat in allen
drei Entwicklungsphasen zwischen 45 - 53 %. Die nachfolgende Tabelle zeigt die
phasenbezogene Mortalitat, d.h. die Mortalitat von einem Entwicklungsstadium bis

zum nachsten, in den Versuchsfeldern:

Unterh. Klaranlage Unterh. Klaranlage
Versuchsfelder Oberhalb Klaranlage aullerhalb innerhalb
Einleitungsfahne Einleitungsfahne
Mittlere Mittlere Mittlere
Stabw. Stabw. Stabw.
Mortalitat Mortalitat Mortalitat
Befruchtung -
. 42,00 2,83 53,00 7,07 67,00 4,24
Augenpunktstadium
Augenpunktstadium
17,02 8,92 45,51 17,22 51,67 2,36
- Schlupf
Schlupf -
12,70 6,64 45,13 13,32 100,00 0,00
Aufschwimmen

Tab. 4.6: Entwicklungsphasenabhangige Mortalitat [%] und Standardabweichung (Stabw.) in den Ver-
suchsfeldern

4.3.4.2.2 Gesamtmortalitat

Wie grol3 der Einfluss der unterschiedlichen Umweltbedingungen auf die Larven-
abundanz und damit auch das spatere Aschenaufkommen ist, zeigt sich besonders
eindrucksvoll, wenn man die Unterschiede in der Gesamtmortalitat (von der
Befruchtung bis zum jeweiligen Entwicklungsstadium) in den Versuchsfeldern

betrachtet.
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Bis zum Schlupf starben oberhalb der Klaranlage 52 % der Individuen, wahrend
unterhalb der Klaranlage 75 % (aufRerhalb der Einleitungsfahne) bzw. 82 % (inner-
halb der Fahne) der Tiere starben. Am Ende der Untersuchung variierte die
Gesamtmortalitat sogar von 58 % oberhalb der Klaranlage bis 100 % unterhalb der
Klaranlage in der Einleitung (86 % aullerhalb der Einleitung). Die nachfolgende
Grafik veranschaulicht die unterschiedlichen Mortalitatsraten bis zum jeweiligen

Entwicklungsstadium.
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Abb. 4.11: Mortalitatsrate der Eier bzw. Larven in den Versuchsfeldern

4.3.4.3 Morphometrie

4.3.4.3.1 Totallange

Die Dottersacklarven in dem Siebkasten der Kontrolle waren kleiner als die Larven in
den Boxen der Versuchsfelder (s. Abb. 4.12). Der Unterschied in der Totallange (TL)
zwischen den Kontrolltieren und den Tieren im Versuchsfeld oberhalb des Klaranla-
geneinlaufes war signifikant (p = 0,014, Tukeys -Test). Der Median der Totallange
der Dottersacklarven in der Kontrolle betrug 13,63 mm (minimale Lange 13,25 mm,
maximale Lange 14,13 mm). Unter den Larven in den Kontrollfeldern waren die
Larven oberhalb der Klaranlage am langsten (Median: 14,19 mm, Minimum
13,63 mm, Maximum 14,63 mm). Die Larven in den flussabwarts der Klaranlage
gelegenen Feldern waren etwas kleiner (Median fur beide Gruppen: 14 mm), wobei
auffallend war, dass die Larven, die der Einleitungsfahne ausgesetzt waren, eine

hohe Variabilitat der Totallange aufwiesen (von 13,25 mm bis 14,63 mm).
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Im Laufe der Zeit vergrofRerten sich die Langenunterschiede zwischen den Kontroll-
larven und den vergrabenen Kiesbettlarven. Am 1. Mai, zum Zeitpunkt des Auf-
schwimmens, hatten die Larven in der Kontrolle einen Median von 15,88 mm TL und
waren damit signifikant kleiner (p = 0,001 Tukeys -Test) als die Ubriggebliebenen
Larven oberhalb (Median: 16,69 mm) und unterhalb der Klaranlage aullerhalb der
Einleitung (Median: 16,75 mm). Ein Langenvergleich der Kontrolllarven mit den
Larven innerhalb der Einleitungsfahne konnte nicht durchgeflhrt werden, da keine
einzige Larve innerhalb der Klaranlageneinleitung bis zum Ende des Versuches

Uberlebte (s.0.).
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Abb. 4.12: Vergleich der Totalldnge von Dottersacklarven (26.4.00) und aufschwimmenden Larven
(1.5.00). OKL = oberh. Klaranlage, UKL = unterh. Klaranlage, Einl. = Klaranlageneinleitung.
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4.3.4.3.2 Morphometrische Messungen nach Penaz

Alle Embryonen (in der Oberflachenkontrolle und in den Kiesboxen) schlupften im
Stadium E 9 nach PENAZ (1975). Beim Aufschwimmen hatten alle Tiere das larvale
Stadium L1 erreicht. Die Entwicklung in der Oberflachenkontrolle und in den Kies-
boxen fand somit zeitgleich und regelrecht statt.

Die Tiere in der Kontrolle waren beim Schlupf und beim Aufschwimmen in allen
morphometrischen Malden bis auf die Dottersackhdhe und —lange und die Koérper-
hohe etwas kleiner als die Tiere, die sich im Kies entwickelten. Diese Unterschiede
waren jedoch nicht signifikant (Kruskal Wallis-Test, p > 0,05), so dass davon auszu-
gehen ist, dass sich die Kontrolltiere nur leicht verzégert entwickelten.

Unter den Tieren in den Kiesboxen waren diejenigen, die oberhalb der Klaranlage
platziert waren, in allen MalRen bis auf die Dottersackhéhe, und -lange und die
Kdérperhéhe am grofiten.

Die Tiere, die innerhalb der Einleitungsfahne aufwuchsen, wiesen in allen
Parametern die grofdte Standardabweichung auf. Bei der Dottersackhdhe betrug die
Standardabweichung Uber 10 %. Dies spiegelt die unterschiedliche Entwicklung
dieser Tiere wieder.

Tiere gleicher Lange, die sich unter verschiedenen Bedingungen entwickelten (Ober-
flache und verschiedene Kiesboxen) wiesen in allen anderen morphometrischen
Parametern keine signifikanten Unterschiede auf (Kruskal-Wallis-Test, p > 0,05). Bei
gleicher Lange waren also die ubrigen morphometrischen Kenndaten ahnlich. Es
wurden keine Fehlentwicklungen oder groRere Abweichungen von der Norm
beobachtet.

Fur alle Embryonen und Larven wurde der Konditionsfaktor berechnet. Bei alteren
Tieren reflektiert der Konditionsfaktor den Erndhrungszustand des Tieres, d.h. je
groRer dieser Wert, desto besser ist die Kondition des Tieres. Bei den Embryonen
und Larven kann dieser Ruckschluss nicht gezogen werden. Da die Tiere am Anfang
ihrer Entwicklung durch den Dottersack kompakter (kirzer und schwerer) sind, ist der
Wert anfangs deutlich héher. Im Laufe der Larvalentwicklung wird der Dottersack
verbraucht, das Tier wird schlanker und der Konditionsfaktor nimmt ab. In dieser
Arbeit wurde der Konditionsfaktor daher als Mal} fur das Entwicklungsstadium ange-
wandt. Je groRer der Konditionsfaktor, desto jinger bzw. unreifer war das Tier. Den
grélten Konditionsfaktor wiesen die Tiere in der Kontrolle auf. Dies ist als Ausdruck

der leichten Entwicklungsverzogerung dieser Tiere zu werten (s.0.).
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Kein einziges Tier wies Veranderungen auf, die auf eine Gasblasenkrankheit bei
Sauerstoffuibersattigung schlieBen lassen, wie z.B. Exophthalmus, Augenverlust,
Blaschen in der Haut oder in den Flossen und fleckige Hautablosungen.

In der nachfolgenden Tabelle sind die Mittelwerte der morphometrischen Parameter
nach Penaz, das Gewicht und der Konditionsfaktor der Embryonen und Larven in

den einzelnen Versuchsfeldern dargestellt.
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Entw. L I dA dpA dpr doc dpo Ic dD Iv av a am | Gew. K

versuchsteld | stagium | fmm] | fmm] | fmm] | [mm] | mm] | fmm] | mm] | om) | ] | o] | mm] | m] | mm) | mg] | [

Oberflachen- EQ 13,69 | 13,15 9,15 | 421 | 0,27 | 1,06 | 1,24 | 2,57 | 3,25 | 433 | 215 | 2,64 | 1,49 | 24,78 | 0,97
kontrolle +0,27 | £0,30 | +0,13 | £+0,12 | +0,05 | +0,02 | +0,03 | +0,08 | +0,06 | +0,09 | £+0,15 | +0,08 | +0,04 | +0,94 | +0,03
Oberhalb EQ 14,16 | 13,65 | 9,57 | 4,47 | 0,35 | 1,11 1,28 | 2,74 | 3,32 | 423 | 1,95 | 2,58 | 1,43 | 26,59 | 0,94

Klaranlage +0,31 | +0,31 | +0,14 | +0,18 | +0,06 | +0,05 | +0,03 | +0,11 | £0,04 | +0,11 | +0,15 | +0,07 | £+0,04 | +£1,27 | +0,02
AuRerhalb EQ 13,99 | 13,41 | 9,50 | 4,36 | 0,31 1,09 | 1,27 | 2,67 | 3,28 | 4,25 | 2,05 | 2,61 1,46 | 25,87 | 0,95
Einleitungsfahne +0,36 | +0,41 | +0,16 | £+0,21 | +0,05 | +0,04 | +0,03 | +0,12 | +0,06 | +0,11 | £+0,21 | +0,10 | +0,05 | +1,38 | + 0,03
Innerhalb EQ 13,92 1 13,39 | 9,50 | 4,30 | 0,30 | 1,10 | 1,26 | 2,67 | 3,28 | 4,24 | 2,04 | 2,61 1,48 | 25,64 | 0,95
Einleitungsfahne +0,44 | 047 | £+0,17 | +0,28 | +0,07 | +0,05 | +0,03 | +0,13 | +0,06 | +0,13 | +0,23 | +0,09 | +0,06 | +1,56 | +0,04

Oberflachen L1 15,83 | 15,17 | 10,66 | 5,05 | 0,50+ | 1,42 | 1,58 | 3,49 | 3,95 | 264 | 1,46 | 240 | 1,35 | 27,71 | 0,70
Kontrolle +0,53 | +047 | +0,38 | £+0,17 | 0,03 | +0,04 | +0,07 | +0,12 | 0,12 | £0,20 | £+0,12 | +0,07 | +0,01 | +1,40 | +0,04
Oberhalb L1 16,78 | 16,06 | 11,25 | 541 | 0,54 | 1,46 | 1,71 | 3,71 | 414 | 2,32 | 1,26 | 2,32 | 1,34 | 30,16 | 0,64

Klaranlage +0,37 | £0,38 | +0,23 | £+0,17 | £+0,03 | +0,01 | +0,05 | +0,08 | +0,07 | +0,16 | £+0,10 | £+0,04 | +0,03 | £0,90 | +0,02
Innerhalb L1 16,69 | 15,96 | 11,19 | 5,38 | 0,54 | 1,45+ | 1,69 | 3,68 | 4,14 | 2,33 | 1,28 | 2,33 | 1,33+ | 29,88 | 0,64

Einleitungsfahne +0,40 | +0,40 | +0,26 | +0,17 | £0,03 | 0,02 | +0,06 | +0,08 | £0,07 | +0,20 | +0,08 | +0,04 | 0,03 | +£1,02 | +0,03

Tab. 4.7: Vergleich der morphometrischen Parameter der Aschenembryonen und —larven in den verschiedenen Versuchsfeldern (dargestellt sind jeweils die
Mittelwerte aus 11-31 Messungen). L = longitudo totalis, | = longitudo corporis, dA = distantia praeanalis, dpA = distantia postanalis, dpr = distantia
praeorbitalis, doc = diameter oculi, dpo = distantia postorbitalis, Ic = longitudo capitis, dD = distantia praedorsalis, Iv = longitudo sacculi vitellini, av =
altitudo sacculi vitellini, a = altitudo corporis, am = altitudo corporis minima, Gew. = Gewicht, K = Konditionsfaktor
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4.3.4.4 Physikalisch-chemische Parameter der Belastungsszenarien

4.3.4.4.1 Tag-Nachtschwankungen in der freien Welle

4.3.4.4.1.1_Abfluss

Vom Beginn der Interstitialphase 2000 bis zu deren Ende nahm die Wasserfuhrung
der Lahn bestandig ab (von 5,7 m3/s auf 2,6 m%s). Der durchschnittliche Abfluss
betrug 4,1 m3/s. Groliere Hochwasserereignisse wahrend der Inkubationszeit blieben
aus. Vor dem Schlupftermin wurden lediglich kleinere Niederschlage bis maximal
3,8 mm am Tag registriert. Die Niederschlage und damit verbunden der Abfluss
waren so gering, dass sie das Ablésen des Algenteppichs vom Bodengrund nicht

verursachen konnten (s.u.).

4.3.4.4.1.2 Tribung
Wahrend der Interstitialphase der Asche (7.4. bis 1.5.2000) bewegte sich die

Tribung der Lahn auf einem konstant niedrigen Niveau. Es traten nur vereinzelt
kleinere Trubungspeaks bis maximal 38 FNU auf. Nach dem Aufschwimmen der
Aschen, Anfang Mai, stieg die Tribung deutlich an und erreichte Werte bis 61 FNU.
Ab dem 4.5. sank die Tribung wieder ab und stieg am 7.5. sprunghaft an. Das
Maximum der Trubung wurde am 8.5. mit 211 FNU erreicht. Der Anstieg der
Trubung, insbesondere der Peak am 7./8.5. war unabhangig vom Abfluss und von
Niederschlagsereignissen. Die sprunghafte Trubungszunahme wurde vielmehr durch
eine erhdhte FPOM-Fracht nach der Ablosung des epilithischen Algenbewuchses

verursacht (s.u.).

4.3.4.4.1.3_Sauerstoff

Wahrend der Interstitialphase der Asche im April wies die Sauerstoffkonzentration in
der freien Welle ausgepragte tagesperiodische Schwankungen auf. Tagsuber
erreichte der Sauerstoff maximale Konzentrationen bis 15,2 mg/l, nachts sank die
Sauerstoffkonzentration auf Minimalwerte bis 59mg/l ab. Im Laufe der
Interstitialphase stieg die Amplitude der Tag-Nachtschwankungen, d.h. die Differenz
zwischen den Tageswerten und Nachtwerten wurde bis zum 28.04. bestandig
groler. Die tagesperiodische Schwankung der Sauerstoffkonzentration betrug am
Anfang der Interstitialphase (7.04.) 4,7 mg/l und stieg dann kontinuierlich bis zum

28.04. auf 9,1 mg/l. Ab dem 29.04. sanken die Sauerstoffkonzentrationen am Tage
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und damit auch die Tag-Nacht-Differenzen. Am Tag des Aufschwimmens der
Aschenlarven (1.5.) betrug die Tag-Nachtschwankung noch 6,2 mg/l. In den folgen-
den Tagen wurden die Sauerstoffschwankungen immer geringer, bis sie am 8.5. nur
noch bei 1,5 mg/l lagen. Die durchschnittliche Tag-Nachtdifferenz fur die gesamte
Interstitialphase (7.4. — 1.5.) betrug 6,9 mg/l.

Verantwortlich flr diese Schwankungen ist die unterschiedliche Photosyntheserate
der photoautotrophen Organismen bei Tag und Nacht. In der Lahn war im April 2000
beinahe der gesamte Bodengrund mit Algen bedeckt, wahrend die Ubrige submerse
Vegetation noch wenig entwickelt war. Deshalb war vor allem die photosynthetische
Aktivitat der benthischen Algen flir die Schwankung des pH-Wertes und des Sauer-
stoffgehaltes verantwortlich.

Nach der Interstitialphase, bereits einen Tag nachdem die Aschen das Interstitial
verlassen hatten, kam es zu einem Absterben dieser Algen. Der Algenteppich |6ste
sich vom Gewassergrund ab und die Algen wurden als kleine Fetzen und Faden in
der flieRenden Welle flussabwarts transportiert. Besonders viele Algenfaden waren
am sechsten Tag nach Beendigung der Interstitialphase (07.05.) im der freien Welle
der Lahn feststellbar. Dies hatte einen deutlichen Anstieg der Tribung und eine
drastische Abnahme der tagesperiodischen Schwankungen der Sauerstoff-
konzentration zur Folge (s. Abb. 4.13). Bis zum Aufschwimmen der Aschenlarven
(1.5.) lagen die Tagesmessungen der Sauerstoffkonzentration deutlich Uber der
Sauerstoffsattigungskonzentration. Mit Ablosen der Algen Anfang Mai kam es zu
einem raschen Abfall der Sauerstoffkonzentrationen am Tage. Ab dem 6.5. lagen alle
Sauerstoffmessungen, d.h. die Nacht- und die Tagesmessungen unter der
Sattigungskonzentration des Lahnwassers.

Die mittlere tagliche Sauerstoffkonzentration (24-Stunden-Durchschnittswert) in der
freien Welle zeigte mit zunehmender Entwicklungsdauer der Ascheneier und —larven
eine abnehmende Tendenz. So betrug der Tagesdurchschnitt zum Zeitpunkt der
Fertilisation der Eier (7. April) 10,8 mg/l Sauerstoff. Zum Schlupftermin (25. April)
wurden durchschnittlich 10,3 mg/l und beim Aufschwimmen der Larven (1. Mai)

8,9 mg/l Sauerstoff in der freien Welle der Lahn gemessen.
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4.3.4.4.1.4 pH-Wert

Der pH-Wert zeigte wie der Sauerstoffgehalt nach dem Absterben der Algen eine
verminderte Tag-Nachtschwankung. Wahrend der Inkubationszeit, vor dem Ablésen
der Algen, wurden Werte von 7,3. bis 9,9 gemessen. Der durchschnittliche pH-Wert
betrug 8,3. Nach der Inkubationszeit, nach Ablosen des Algenteppichs, anderten sich
die Werte in der Nacht kaum (niedrigster pH-Wert: 7,3). Dagegen sanken die
Tageswerte um fast eine Einheit (maximaler pH-Wert: 9). Der durchschnittliche pH-
Wert lag demzufolge mit 7,6 Einheiten ebenfalls deutlich niedriger als wahrend der
Inkubationszeit (s. Abb. 4.13)

4.3.4.4.1.5 Wassertemperatur

Wahrend der Interstitialphase der Asche stieg die durchschnittliche Tagestemperatur
des Wassers kontinuierlich an. Am ersten Tag der Entwicklung betrug sie 7,4 °C im
Tagesmittel mit einem Tagesmaximum von 9 °C. Zum Zeitpunkt des Schlupfes, am
19. Entwicklungstag, hatte die Lahn eine durchschnittliche Temperatur von 12,3 °C
(Tageshochstwert 14,3 °C). Am letzten Tag wurde eine durchschnittliche Temperatur
von 15,2 °C (Tageshochstwert 17 °C) gemessen.

Bezogen auf die verschiedenen Entwicklungsstadien der Asche ergibt sich ein
Anstieg der Durchschnittstemperatur von 10 °C (Fertilisation bis Schlupf der Larven)
auf 14,8 °C bis zum Aufschwimmen der Larven (Tagesmittel fir die gesamte
Entwicklungsdauer: 11,4 °C).

Die nachfolgenden Abbildungen zeigen die physikalisch-chemischen Parameter in

der freien Welle der Lahn innerhalb und auRerhalb der Interstitialphase der Asche.
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Abb. 4.13: Sauerstoffkonzentration, Sauerstoffsattigungskonzentration und Triibung in der freien Welle wéhrend und nach der Interstitialphase der Asche
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Abb. 4.14: pH-Wert, Niederschlag, Abfluss und Wassertemperatur in der freien Welle wahrend und nach der Interstitialphase der Asche
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4.3.4.4.1.6 Ammoniak

In Abhangigkeit von pH-Wert, Temperaturschwankungen (Online-Messung) und der
mittleren Ammoniumbelastung von 0,07 mg/l (7 Wasserproben) konnte der
Ammoniakgehalt im in der freien Welle modelliert werden (siehe Methodenteil Kap.
3.3.5.5).

Die  Ammoniakkonzentrationen variierten zwischen 0,22 ug/l in der Nacht und
41,54 pg/l NH3-N am Tag. Wahrend der gesamten Inkubationszeit wurde eine
mittlere Ammoniakkonzentration von 9,19 ug/l NH3-N gemessen, wobei die mittlere
Konzentration vor dem Schlupf geringfugig niedriger war als nach dem Schlupf
(9,31 pg/l vs. 8,83 pg/l NH3-N). Auch die maximalen Ammoniakbelastungen vor und
nach dem Schlupf zeigten nur geringe Unterschiede (41,54 ug/l vs. 38,47 pg/l NHs-
N).

Die nachfolgende Abbildung zeigt den pH-Wert der Online-Messung und die
modellierten Ammoniakkonzentrationen in der freien Welle der Lahn wahrend der
Interstitialphase der Asche. Der eingezeichnete Grenzwert von 25 ug/l markiert die
Toxizitatsgrenze von Ammoniak, wahrend der maximale Sicherheitswert von 4,9 ug/|
die Grenze angibt, ab der Salmoniden bei Langzeitbelastung geschadigt werden.

(siehe Kapitel Diskussion).
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Abb. 4.15: Tag-Nachtschwankungen des pH-Wertes und der Ammoniakkonzentrationen wahrend der
Interstitialphase der Asche in der freien Welle
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4.3.4.4.2 Tag-Nachtschwankungen in 10 cm Sedimenttiefe

4.3.4.4.2.1 pH-Wert

Wahrend der Inkubationszeit der Asche schwankten die modellierten pH-Werte in
den drei Versuchsfeldern in 10 cm Sedimenttiefe zwischen 6,6 und 9,9 (Abb. 4.15).
Vor dem Schlupf waren die modellierten pH-Werte in allen drei Feldern in 10 cm
Sedimenttiefe sehr ahnlich. Der mittlere pH-Wert lag bei 8,2 bzw. 8,3 mit einem
Minimum von 6,9 und einem Maximum von 9,9. Nach dem Schlupf sanken die
mittleren pH-Werte im Feld oberhalb der Klaranlage und innerhalb der Einleitungs-
fahne um 0,5 bis 0,6 Einheiten auf 7,7. Der grof3te Unterschied zeigte sich in den
Maximalwerten, die von 9,9 auf 9,3 bzw. 9,2 absanken. Unterhalb der Klaranlage
aullerhalb der Einleitungsfahne blieben die pH-Wert-Schwankungen wahrend der
gesamten Inkubationszeit relativ konstant. Der Unterschied zwischen dem mittleren
pH-Wert im Zeitraum vor und nach dem Schlupf war in diesem Versuchsfeld zu
vernachlassigen (8,24 vs. 8,11). Auch die maximalen Tageswerte waren kaum
unterschiedlich (9,8 vs. 9,9).

4.3.4.4.2.2 Ammoniak

Aus den pH-Wert-Schwankungen und den unterschiedlichen Ammoniumwerten in
10 cm Sedimenttiefe konnten die Ammoniak-Konzentrationen fir die gesamte
Inkubationszeit modelliert werden (Abb. 4.15). Dabei zeigten sich in allen drei
Versuchsfeldern starke Tag-Nachtschwankungen mit minimalen Werten bis 0,1 pg/I
in den Nachtstunden und maximalen Werten bis 30 pg/l vor der Einleitung bzw.
95 ug/l innerhalb der Einleitungsfahne in den Nachmittagsstunden.

Wahrend des Untersuchungszeitraumes, der 24 Tage umfasste, wurde der
Toxizitatsgrenzwert von 25 ug/l oberhalb der Klaranlage an nur 2 Tagen (vor dem
Schlupf der Asche) tberschritten. Unterhalb der Klaranlage kam es auBerhalb der
Einleitungsfahne an 12 Tagen und innerhalb der Fahne an 21 Tagen zur Grenzwert-
Uberschreitung. Nach dem Schlupf sanken die Héchstwerte der Ammoniakbelastung
im Feld vor der Einleitung und unterhalb der Klaranlage innerhalb der Einleitungs-
fahne auf die Halfte ab, so dass die Amplitude der Tag-Nachtschwankungen deutlich
geringer wurde. Dementsprechend wurde der Grenzwert im Feld oberhalb der
Klaranlage nach dem Schlupf kein einziges Mal tberschritten. In den Feldern unter-
halb der Klaranlage sanken die Maximalwerte erst 4 Tage nach dem Schlupf unter

den Toxizitatsgrenzwert.



Ergebnisse — Interstitialphase, stoffliche Belastungsszenarien 83

Der maximale Sicherheitswert von 4,9 ug/l, der die Grenze fur Langzeitschaden
markiert, wurde in den Versuchsfeldern unterhalb der Klaranlage an allen 24 Tagen
Uberschritten. Im Versuchsfeld oberhalb der Klaranlage sanken die Werte 4 Tage
nach dem Schlupf unter diese Grenze.

Innerhalb der Einleitungsfahne waren die Mittelwerte der Ammoniakbelastung sowohl
vor als auch nach dem Schlupf dreimal so hoch wie die Werte vor der Klaranlagen-
einleitung (vor dem Schlupf: 18 pug/l gegenuber 6 ug/l, nach dem Schlupf 9 g/l
gegenuber 3 ug/l).

Nachfolgende Abbildung veranschaulicht die modellierten pH-Wert Verhaltnisse und
Ammoniakkonzentrationen in den drei Versuchsfeldern. Man beachte die unter-

schiedliche Skalierung der y-Achse im Versuchsfeld innerhalb der Einleitungsfahne.
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Abb. 4.16: Modellierte pH-Wert Verhaltnisse und Ammoniakkonzentrationen in den Versuchsfeldern
wahrend der Interstitialphase der Asche in 10 cm Sedimenttiefe
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4.3.4.4.3 Mittlere stoffliche Belastung in 10 cm Tiefe vor und nach dem Schlupf
am Tag

4.3.4.4.3.1 Sauerstoff

In der Sedimentschicht von 10 cm, in der die Entwicklung der Aschen stattfand, sank
der mittlere Sauerstoffgehalt am Tag wahrend der Inkubationszeit in allen Versuchs-
feldern kontinuierlich ab.

Die niedrigsten Konzentrationen wurden innerhalb der Einleitungsfahne festgestellt.
Der durchschnittliche Gehalt in 10 cm Interstitialtiefe betrug vor dem Schlupf
11,74 mg/l, nach dem Schlupf 9,7 mg/l Sauerstoff. Am Tag des Aufschwimmens
wurden nur noch 8,7 mg/l Sauerstoffgehalt ermittelt. Zu Beginn der Interstitialphase
lag der Sauerstoff in diesem Feld noch im Ubersattigten Bereich (107 — 110 %). Zum
Zeitpunkt des Schlupfes und zum Aufschwimmen sank der Sauerstoff unter die
Sattigungskonzentration (96 % bzw. 92%).

Die hochsten Konzentrationen konnten im Versuchsfeld unterhalb der Klaranlage
aulderhalb der Einleitungsfahne gemessen werden (Maximum 15,3 mg/l O3). In
diesem Feld sank der Sauerstoffgehalt von durchschnittlich 13,26 mg/l in im Zeitraum
vor dem Schlupf auf durchschnittlich 12,9 mg/l in der Zeit nach dem Schlupf. Zum
Zeitpunkt des Aufschwimmens wurden 11,2 mg/l Sauerstoffgehalt im Sediment
gemessen. Damit lag der Sauerstoff wahrend der gesamten Interstitialphase der
Asche im Ubersattigten Bereich (110 % - 129 %).

Oberhalb der Klaranlage betrug der durchschnittliche Sauerstoffgehalt im Zeitraum
vor dem Schlupf 13,04 mg/l, danach 10,6 mg/l. Als die Tiere aufschwammen, waren
9,7 mg/l Sauerstoffgehalt in 10 cm Sedimenttiefe feststellbar. Auch in diesem Feld
wurde die Sauerstoffsattigungskonzentration immer tUberschritten (102 % - 122 %)
Die Differenz des Sauerstoffgehaltes in 10 cm Interstitialtiefe zur frei flieRenden
Welle variierte zwischen 1,8 mg/l und 3,8 mg/l. Im Durchschnitt betrug die Differenz
im gesamten Zeitraum der Interstitialphase in allen drei Versuchsfeldern ca. 3 mg/I.
(oberhalb Klaranlage 2,8 mg/l, unterhalb Klaranlage aulerhalb Einleitung 2,7 mgl/l,
innerhalb Einleitung 2,9 mg/l Sauerstoff). Eine grolle Abweichung von diesem
Mittelwert konnte im Versuchsfeld unterhalb der Klaranlage aulerhalb der Einleitung
in 10 cm Sedimenttiefe festgestellt werden: Dort betrug die Differenz des Sauerstoff-
gehaltes in 10 cm Interstitialtiefe zur freien Welle zu Beginn der Inkubationsphase
6 mg/l O..
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Die Tabelle 4.8 enthalt den Uberblick (iber die Sauerstoffkonzentrationen und —

sattigungen fur alle drei Felder zu den unterschiedlichen Zeitpunkten der Aschen-

entwicklung.

Versuchsfeld/ Fertilisation Periode vor Schluof Periode nach | Aufschwim-
Entwicklungsstadium Schlupf P Schlupf men
OKL.:: 02-Sattigung 117 122 111 110 102

02 —Konz. 13,30 13,04 11,10 10,60 9,70
Differenz zur fr. W. 2,20 2,36 1,80 3,75 3,30
UKL auBerh.: O2-Sattigung 110 124 129 127 118

02-Konz. 12,50 13,26 12,90 12,30 11,20
Differenz zur fr. W. 6,00 2,78 1,80 2,65 2,20

UKL Einl.: 02-Sattigung 107 110 96 100 92

02-Konz. 12,10 11,74 9,60 9,70 8,70
Differenz zur fr. W. 3,70 2,72 2,80 3,50 3,80

Tab. 4.8: Durchschnittlicher Sauerstoffgehalt [Sattigung in % und Konzentration in mg/l] der Ver-
suchsfelder in 10 cm Sedimenttiefe mit Differenz zur freien Welle (fr. W.).
OKL = Oberhalb Klaranlage, UKL aufderh. = unterhalb Klaranlage auferhalb Einleitung,
UKL Einl. = unterhalb Klaranlage innerhalb Einleitung

4.3.4.4.3.2_ pH-Wert

Das Interstitialwasser in 10 cm Sedimenttiefe war zu Beginn der stofflichen
mit pH 9,3 (innerhalb der
Einleitungsfahne) bis pH 9,7 (oberhalb der Klaranlage) deutlich alkalisch. Im Feld

Belastungsszenarien (am Tag der Fertilisation)
oberhalb der Klaranlage sankt der pH-Wert in 10 cm Tiefe wahrend der Inkubations-
zeit kontinuierlich von 9,7 auf 8,0. Anfangs entsprach der pH-Wert in 10 cm
Sedimenttiefe dem Wert der freien Welle. Ab dem Zeitpunkt des Schlupfes war das
Interstitialwasser in 10 cm Tiefe zunehmend saurer als die freie Welle. Zum Zeitpunkt
des Aufschwimmens lag der pH-Wert in 10 cm Tiefe 0,7 Einheiten niedriger als in der
freien Welle.

Im Feld unterhalb der Klaranlage aulerhalb der Einleitung war der pH-Wert in 10 cm
Tiefe mit 9,6 anfangs ebenfalls sehr hoch und sank dann bis zum Schlupf auf 9.
Nach dem Schlupf stieg der pH-Wert in diesem Feld wieder leicht an. Wahrend der
gesamten Inkubationszeit war das Interstitialwasser in 10 cm Tiefe 0,1 bis 0,2
Einheiten saurer als die freie Welle.

Das Feld innerhalb der Einleitungsfahne wies die niedrigsten pH-Werte in 10 cm

Sedimenttiefe auf (bedingt durch das gepufferte Wasser der Klaranlageneinleitung).
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Auch in diesem Feld zeigten die pH-Werte eine abnehmende Tendenz. Von anfangs
9,3 sank der pH-Wert in 10 cm Tiefe auf 7,6 zum Zeitpunkt des Schlupfes. Nach dem
Schlupf stieg der pH-Wert wieder leicht an auf 8,1. Das Interstitialwasser in diesem
Feld war bis zum Schlupf 0,1 pH-Einheit saurer als die freie Welle. Nach dem Schlupf

stieg diese Differenz auf 0,5 pH-Einheiten.

Versuchsfeld/ Fertilisation Periode vor Schlunf Periode nach | Aufschwim-
Entwicklungsstadium Schlupf P Schlupf men
OKL 9,7 9,4 8,5 8,5 8
Differenz zur fr. W. 0 0 -0,2 -0,5 -0,7
UKL auBerh. Einl. 9,6 9,4 9 9,3 9,2
Differenz zur fr. W. -0,2 -0,1 -0,2 -0,1 -0,1
UKL Einl. 9,3 8,5 7,6 8,1 8
Differenz zur fr. W.. -0,1 -0,1 -0,1 -0,5 -0,5

Tab. 4.9: Durchschnittlicher pH-Wert der Versuchsfelder in 10 cm Sedimenttiefe mit Differenz zur
freien Welle (fr. W.)

Wahrend der pH-Wert in 10 cm Sedimenttiefe fir die Entwicklung der Ascheneier
und -larven von Bedeutung ist, spiegelt der pH-Wert in den unterschiedlichen
Sedimenttiefen die Eindringtiefe des alkalischen Wassers der freien Welle ins
Interstitial (s. Abb. 4.16). Zu Beginn der Inkubationszeit war die pH-Wert Differenz
zwischen freier Welle und Interstitial in allen drei Feldern noch gering (in 30 cm Tiefe
0,05 bis 0,12 pH-Einheiten). Im Laufe von nur 3 Wochen jedoch war das Interstitial-
wasser mit zunehmender Sedimenttiefe deutlich saurer als die freie Welle. Im Feld
oberhalb der Klaranlage betrug die pH-Wert Differenz in 30 cm Tiefe zuletzt 0,69 pH-
Einheiten. In diesem Feld konnte die zunehmende pH-Wert-Differenz am besten
dokumentiert werden. Zu Beginn der Inkubationsphase war sowohl das Wasser der
freien Welle als auch das Interstitialwasser in allen Sedimenttiefen relativ alkalisch
(pH 9,73 in der freien Welle und in 10 cm Tiefe bis 9,68 in 30 cm Tiefe). Im Laufe der
Inkubationszeit verschob sich der pH-Wert im Interstitial kontinuierlich in Richtung
Neutralitat, d.h. das Interstitialwasser wurde zunehmend weniger mit dem alkalische-
ren Wasser der freien Welle vermischt. Ca. 14 Tage nach Einbringen der Sonde
(zwischen den Probeterminen vom 20.April und 24.April) konnte ein sprunghafter
Anstieg der pH-Wert Differenz zwischen freier Welle und dem Interstitialwasser in
allen drei Sedimenttiefen gemessen werden (von 0,1 - 0,2 auf 0,25 - 0,64). Am Ende

der Interstitialphase betrug die pH-Wert-Differenz von freier Welle zu 10 cm
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Interstitialtiefe 0,75, zu 20 cm Tiefe 0,77 und zu 30 cm Tiefe 0,69 Einheiten. Der pH-
Wert der freien Welle war mit 8,73 deutlich alkalischer als der pH-Wert von 7,96 in
20 cm Tiefe.

Unterhalb der Klaranlage aulRerhalb der Einleitungsfahne waren die pH-Werte der
freien Welle und des Interstitialwassers allgemein hdher als im Versuchsfeld ober-
halb der Einleitung. Ursache daflr war die geringe Wassertiefe (im Mittel 30 cm)
dieses Versuchsfeldes am Rande einer Kiesbank. In diesem vergleichsweise kleinen
Wasserkorper war der Einfluss der Algenphotosynthese auf den pH-Wert viel hdher
als in den beiden anderen Feldern in Strommitte, die im Mittel 12 - 13 cm tiefer waren
(mittlere Wassertiefe oberhalb der Klaranlage 43 cm, unterhalb der Klaranlage in der
Einleitungsfahne 42 cm). In diesem Feld nahm der pH-Wert in der freien Welle und
im Interstitial wahrend der Inkubationszeit nicht kontinuierlich ab, sondern schwankte
relativ stark. Diese starken Schwankungen des pH-Wertes sowohl in der freien Welle
als auch im Interstitial durften auf den unterschiedlich hohen Anteil des gepufferten
Wassers aus der Klaranlageneinleitung zurtickzufiihren sein.

Im Versuchsfeld innerhalb der Einleitungsfahne waren die pH-Werte allgemein
niedriger als in den beiden anderen Versuchsfeldern. Ursache hierfur war der Ein-
fluss der Klaranlage. In dieser wird das geklarte Wasser vor Einleitung in den Fluss
neutralisiert. War die eingeleitete Menge sehr grof3 und der Abfluss im Fluss niedrig,
so fuhrte dies im Versuchsfeld zu einer Neutralisierung in der freien Welle und damit
zu einer Reduzierung der pH-Wert Differenz zwischen freier Welle und Interstitial-
wasser. Bei einer geringen Einleitungsmenge aus der Klaranlage kehrten sich die
Verhaltnisse um. Zwischen den Probeterminen schwankten die pH-Werte in der
freien Welle sehr stark. Die Unterschiede betrugen bis zu 1,9 pH-Wert Einheiten. Die
hochsten pH-Werte wurden auch hier zu Beginn der Inkubationszeit gemessen.

Das Interstitial in diesem Versuchsfeld war von Probetermin zu Probetermin unter-
schiedlich poros. Innerhalb der ersten 11 Tage nach Versuchsbeginn war das
Interstitial noch stark durchlassig und die pH-Wert Schwankungen der freien Welle
setzten sich bis in 30 cm Tiefe fort. Zwischen dem 12. und 14. Tag kam es zu einem
schlagartigen Anstieg der pH-Wert Differenz zwischen Oberflachen- und Interstitial-
wasser (0,54 Einheiten). Dies kdnnte auf die Kolmatierung des Interstitials zurlck-
zufuhren sein. 18 Tage nach Versuchsbeginn waren die pH-Wert Unterschiede
zwischen freier Welle und Interstitialwasser in allen Sedimenttiefen wieder gering (<

0,1 Einheiten), was fur eine Dekolmatierung sprache. Am 21. Tag trat wieder eine
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grol’e pH-Wert Differenz zwischen freier Welle und Interstitial auf (0,45 in 10 cm,
0,54 in 20 cm und 0,6 Einheiten in 30 cm Tiefe), die bis zum Versuchende (am 25.
Tag) anhielt. Am Ende des Versuches hatte sich die pH-Wert Differenz zwischen
freier Welle und Interstitialwasser vergrofdert (0,54 Einheiten pH-Wert Differenz in
10 cm, 0,83 Einheiten in 20 cm und 0,77 Einheiten in 30 cm Tiefe).

Die nachfolgende Abbildung zeigt die pH-Werte in der freien Welle und im

Interstitialwasser der Versuchsfelder wahrend der Inkubationszeit der Asche.
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4.3.4.4.3.3 Ammoniak

Die niedrigste mittlere Ammoniakkonzentration in 10 cm Tiefe von 13 pg/l wurde im
Versuchsfeld vor der Klaranlageneinleitung dokumentiert. Allerdings variierten die
Ammoniakkonzentrationen an dieser Stelle wahrend der gesamten Inkubationszeit.
Die hochste Konzentration (25 pg/l) wurde zum Zeitpunkt der Fertilisation erreicht.
Die niedrigsten Konzentrationen wurden zum Schlupf (2 pg/l) und zum Aufschwim-
men (0,8 pg/l) gemessen. Die Differenz zur freien Welle war in 10 cm Sedimenttiefe
an dieser Stelle nicht sehr grol}.

Das Versuchsfeld innerhalb der Abwasserfahne wies die hochste mittlere
Ammoniakbelastung (19 ug/l) bezogen auf die gesamte Inkubationszeit auf. Die
Schwankungen der Ammoniak- Werte wahrend der Inkubationszeit waren in diesem
Feld noch ausgepragter als im Feld vor der Klaranlageneinleitung. Zum Zeitpunkt der
Fertilisation wurde ein Maximalwert von 108 ug/l gemessen, wahrend zum Schlupf
lediglich 0,3 pg/l Ammoniak registriert wurde. Die Differenz zur freien Welle war an
dieser Stelle am groften. Vor und nach dem Schlupf war die Ammoniakkonzentration
in 10 cm Sedimenttiefe 32,4 ug/l bis 83,1 ug/l niedriger als in der freien Welle.
Einzige Ausnahme bildete der Zeitpunkt des Schlupfes, zu dem die
Ammoniakkonzentration in 10 cm Tiefe nur 0,1 ug/l hdher lag als in der freien Welle.
Im Versuchsfeld auRerhalb der Einleitungsfahne fand sich eine mittlere Ammoniak-
Konzentration von 16 pg/l. Im Gegensatz zu den beiden anderen Feldern kam es
jedoch zu keinen gréReren Schwankungen wahrend der Inkubationszeit der Asche.
Bis auf den Zeitpunkt des Schlupfes, zu dem die Ammoniakkonzentration in 10 cm
Sedimenttiefe 52,7 uyg/l niedriger war als in der freien Welle, waren die

Ammoniakwerte in 10 cm Tiefe immer etwas hoher als die Werte in der freien Welle

(s. Tab. 4.10).

Versuchsfeld/ Fertilisation Periode vor Schiunf Periode nach | Aufschwim-

Entwicklungsstadium Schlupf P Schlupf men

OKL 25 19,6 2 4,3 0,8

Differenz zur fr. W. 0 +1,2 -1,3 -1,1 -3,3

UKL auBerh. Einl. 26,2 16 16,3 16,9 20,8

Differenz zur fr. W. +5,3 +2,3 -52,7 +6,3 +8,9

UKL Einl. 108,4 31,1 0,4 5 7.4

Differenz zur fr. W. -83,1 -32,4 +0,1 -36,9 -56,5

Tab. 4.10: Durchschnittlicher Ammoniakgehalt in pug/l in 10 cm Sedimenttiefe in den drei Versuchs-
feldern mit Differenz zur freien Welle (fr. W.).
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4.3.4.4.4 Tages-Mittelwerte in der freien Welle und im Interstitial im Uberblick

Die Interstitialwasserproben der drei Versuchsfelder unterschieden sich deutlich
bezlglich ihres Gehaltes an Ammonium, Orthophosphat und Sauerstoff und des pH-
Wertes und der Leitfahigkeit. Diese Unterschiede waren hoch signifikant (Kruskal-
Wallis-Test, p <0,01). Im Hinblick auf den Nitrit- und Nitratgehalt waren die Unter-
schiede nicht signifikant (Kruskal-Wallis-Test, p < 0,05).

4.3.4.4.4.1 Sauerstoff

Der mittlere Sauerstoffgehalt im Interstitial variierte von 10,2 mg/l (innerhalb der
Einleitung in 30 cm Tiefe) bis 13 mg/l (aulRerhalb der Einleitung in 10 cm Tiefe, s.
Tab. 4.11). Das sauerstoffreichste Wasser wurde unterhalb der Klaranlage aul3erhalb
der Einleitungsstrecke registriert, das sauerstoffarmste innerhalb der Einleitungs-
strecke. Innerhalb der Einleitungsfahne war das Wasser in der freien Welle und im
Interstitial um mindestens 1 mg/l O, sauerstoffarmer als das Wasser oberhalb der
Klaranlage.

In allen Versuchsfeldern war der Sauerstoffgehalt im Interstitial deutlich niedriger als
in der freien Welle. Mit zunehmender Sedimenttiefe nahm der Sauerstoffgehalt ab.
Oberhalb der Klaranlage betrug der Unterschied zwischen freier Welle und 30 cm
Tiefe im Mittel 3,6 mg/l Sauerstoff. Unterhalb der Klaranlage vergroRerte sich diese
Differenz mit zunehmender stofflicher Belastung (aufRerhalb der Einleitungsfahne

3,7 mg/l und innerhalb der Fahne 3,9 mg/l Sauerstoff).

4.3.4.4.4.2 pH-Wert
Der mittlere pH-Wert im Interstitial schwankte zwischen 8,2 und 9,3 (s. Tab. 4.11).

Die hochsten pH-Werte fanden sich unterhalb der Klaranlage aul3erhalb der Einlei-
tungsfahne, die niedrigsten Werte innerhalb der Einleitungsfahne. In allen drei
Versuchsfeldern sank der pH-Wert mit zunehmender Sedimenttiefe. In 30 cm Tiefe

war der pH Wert im Mittel 0,3 Einheiten niedriger als in der freien Welle.
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4.3.4.4.4.3 Ammonium

Die mittleren Ammoniumkonzentrationen (NH4-N) in der freien Welle und im
Interstitial oberhalb der Klaranlage waren mit 0,04 mg/l relativ niedrig im Vergleich zu
den Konzentrationen unterhalb der Klaranlage (s. Tab. 4.11). Auferhalb der
Einleitungsfahne lag die mittlere Ammoniumkonzentration in der freien Welle mit
0,07 mg/l fast doppelt so hoch wie oberhalb der Klaranlage. Innerhalb der
Einleitungsfahne wurden Hochstwerte bis 0,32 mg/l in der freien Welle und 0,16 mg/I
in 10 cm Tiefe gemessen. Damit erreichte die Ammoniumbelastung innerhalb der
Einleitungsfahne in der freien Welle das 8-Fache und im Interstitial noch das 4-Fache
der Werte des Versuchsfeldes oberhalb der Klaranlage. An beiden Probestellen
unterhalb der Klaranlage liel3 sich eine Abnahme der Ammoniumkonzentration mit
zunehmender Sedimenttiefe dokumentieren. Innerhalb der Einleitungsfahne sank der
Mittelwert von 0,32 mg/l in der freien Welle auf 0,13 mg/l in 30 cm Tiefe, aulderhalb
der Fahne von 0,07 mg/l auf 0,05 mg/l, d.h. je hoher die Ausgangskonzentration in
der freien Welle war, desto groller war die Differenz zum 30 cm Horizont des

Interstitials.

4.3.4.4.4.4 Nitrit

Die mittlere Nitritbelastung der freien Welle lag an allen Probestellen bei 0,06-
0,07 mg/l (s. Tab. 4.11). Unterhalb der Klaranlage fielen die mittleren
Nitritkonzentrationen in allen drei Sedimenttiefen etwas niedriger aus (0,05-
0,06 mg/l). Oberhalb der Klaranlage lag nur der Wert in 30 cm Tiefe in diesem
Bereich (0,05 mg/l), die Mittelwerte in 10 und 20 cm Tiefe fielen mit 0,17 mg/I und
0,13 mg/l deutlich héher aus. Ursache hierfur war eine Spitzenbelastung der beiden
obersten Interstitialschichten am 24.04. (0,97 mg/l in 10 cm und 0,69 mg/l Nitrit in
20 cm Tiefe) bei allgemein erhdhten Nitritwerten in der freien Welle (an allen drei

Probestellen 0,1 mg/I Nitrit), die zu einem héheren Mittelwert flhrte.
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4.3.4.4.4.5 Nitrat

Die mittlere Nitratkonzentration in der freien Welle war oberhalb und unterhalb der
Klaranlage aulRerhalb der Fahne relativ ahnlich (2,5 mg/l gegenuber 2,3 mg/l, s. Tab.
4.11). Innerhalb der Einleitungsfahne lag der Mittelwert mit 3,2 mg/I deutlich héher.
Im Interstitial oberhalb der Klaranlage stieg die Nitratkonzentration von 2,4 mg/l
(10 cm) mit zunehmender Sedimenttiefe auf 2,7 mg/l (30 cm) an. Unterhalb der Klar-
anlage enthielt der 20 cm Horizont die héchsten Nitratwerte (2,5 mg/l aul3erhalb der
Fahne, 3,0 mg/l innerhalb der Fahne). In 30 cm Tiefe sanken die Nitratwerte um
0,3 mg/l auf 2,2 mg/l (aulerhalb) bzw. 2,7 mg/l (innerhalb der Fahne).

4.3.4.4.4.6 Phosphat

Die mittlere Phosphatkonzentration in der freien Welle war innerhalb der Einlei-
tungsfahne mehr als doppelt so hoch (0,25 mg/l 0-PQO4) und aulderhalb der Fahne nur
etwas hoher (0,15 mg/l 0-PO,) als oberhalb der Klaranlage (0,11 mg/l 0-PQO4)(s. Tab.
4.11). Diese Tendenz setzte sich im Sediment fort. Ein vertikaler Konzentrations-
gradient liel3 sich an keiner Probestelle im Sediment feststellen.

Oberhalb der Klaranlage variierte die Orthophosphatkonzentration nur gering
(0,08 mg/l bis 0,2mg/l). Unterhalb der Klaranlage wies die Orthophosphat-
konzentration jedoch starke Schwankungen auf (0,07 mg/l - 0,33 mg/l au3erhalb der
Einleitungsfahne und 0,14 mg/l - 0,36 mg/l innerhalb der Einleitungsfahne). Die
hochsten 0-PO4-P Konzentrationen in der freien Welle und im Sediment wurden

Anfang Mai gemessen.

4.3.4.4.4.7 Leitfahigkeit

Die mittlere Leitfahigkeit war oberhalb und unterhalb der Klaranlage aulerhalb der
Einleitungsfahne sowohl in der freien Welle als auch im Interstitialwasser relativ
ahnlich (s. Tab. 4.11). Die Werte variierten zwischen 246 uS/cm und 258 uS/cm.
Innerhalb der Einleitungsfahne war die Leitfahigkeit in der freien Welle und im
Interstitial deutlich hoher (284 uS/cm bis 295 uS/cm). An dieser Stelle nahm die
Leitfahigkeit mit zunehmender Sedimenttiefe ab. An den anderen beiden Stellen
stieg die Leitfahigkeit in 10 cm Tiefe erst etwas an, um dann wieder leicht

abzunehmen.
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Versuchsfeld i Unterhalb Klaranlage auf3erhalb Unterhalb Klaranlage innerhalb
Oberhalb Klaranlage L oo
Einleitungsfahne Einleitungsfahne
Sedimenttiefe 0cm 10 cm 20 cm 30 cm 0Ocm 10 cm 20 cm 30 cm 0Ocm 10 cm 20 cm 30 cm
Parameter
0, [mg/l] 15,10 12,34 11,70 11,53 15,73 12,99 12,17 12,04 14,10 11,16 10,56 10,19
21Mmg + 1,51 + 1,60 * 1,54 +1,37 +1,82 +1,23 + 1,41 + 1,58 + 1,91 * 1,64 + 1,76 + 1,65
H-Wert [-] 9,19 8,99 8,83 8,87 9,41 9,31 9,19 9,15 8,48 8,25 8,18 8,23
P 10,36 10,60 10,66 + 0,60 +0,30 10,30 +0,39 10,42 + 0,69 10,65 10,64 10,63
NH,-N [mg/l] 0,04 0,05 0,04 0,04 0,07 0,06 0,05 0,05 0,32 0,16 0,14 0,13
4 9 + 0,04 + 0,04 + 0,03 +0,03 + 0,09 + 0,03 + 0,03 + 0,03 + 0,25 +0,13 +0,12 +0,12
NO,-N [mg/l] 0,06 0,17 0,13 0,05 0,06 0,05 0,05 0,05 0,07 0,06 0,05 0,05
2 9 + 0,02 +0,35 +0,25 + 0,01 + 0,02 + 0,01 + 0,01 + 0,01 + 0,02 + 0,02 + 0,02 10,02
NO4-N [mg/l] 2,53 2,39 2,60 2,72 2,29 2,25 2,46 2,20 3,21 2,85 2,98 2,74
3 9 10,66 + 0,69 10,90 10,87 10,76 10,12 10,46 10,36 10,66 10,67 10,81 10,77
0-PO,-P [mgl] 0,11 0,14 0,13 0,13 0,15 0,15 0,12 0,14 0,25 0,22 0,22 0,22
4 9 10,04 10,04 10,04 10,04 10,09 10,06 10,08 10,06 10,07 10,06 10,07 10,06
Leitfahigkeit 250 258 257 252 246 257 251 254 295 292 286 284
[uS/cm] +22 +24 +27 +25 + 21 + 20 +23 19 +22 * 21 +19 + 21

Tab 4.11: Mittelwerte und Standardabweichung aus 7 Messungen pro Versuchsfeld von Sauerstoff, pH-Wert, Stickstoffen, Orthophosphat und Leitfahigkeit der
Versuchsfelder in der freien Welle und in verschiedenen Sedimenttiefen im Jahr 2000
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4.3.4.4.5 Vergleich mit Mittelwerten aus ungestorten Kiesbetten

An 4 Terminen im April 2000 (10.4., 13.4., 20.4. und 27.4.2000) wurde das
Interstitialwasser sowohl aus den neu eingegrabenen Sonden (= gestortes Kiesbett)
als auch aus den langer liegenden Multilevel-Sonden des DFG-Projektes
(= ungestortes Kiesbett) gezogen. Die Sonden des Forschungsprojektes befanden
sich im Fluss auf gleicher Hohe der Versuchsfelder und lagen zum Zeitpunkt der
Probenahme bereits 3 Jahre im Interstitial (siehe Kap.3.3.3).

Die groRten Unterschiede zum ,ungestorten® Kontrollwert ergaben sich flir den
Sauerstoffgehalt, den pH-Wert und die Ammoniakkonzentration. Der Sauerstoffgehalt
war in allen Proben aus den neuen Sonden signifikant erhdht gegenuber den
ungestorten Proben. Im Mittel lagen die Werte im gestorten Interstitial 4,0 mg/l héher.
Dabei war der Unterschied desto hoher je hoher die stoffliche Belastung war. In den
Proben oberhalb der Klaranlage betrug die mittlere Differenz 3,6 mg/l wohingegen
sie innerhalb der Abwasserfahne bei 4,4 mg/l lag. Oberhalb der Klaranlage konnte
aullerdem eine deutliche Zunahme der Differenz mit zunehmender Sedimenttiefe
beobachtet werden (1,7 mg/l in 10 cm Tiefe, 5,4 mg/l in 30 cm Tiefe). In der
Abwasserfahne konnte nur ein geringer Differenzanstieg in der Tiefe nachgewiesen
werden (4,1 mg/l vs. 4,5 mg/l). Die Differenz au3erhalb der Abwasserfahne nahm mit
zunehmender Tiefe sogar leicht ab (4,4 mg/l vs. 3,7 mg/l). Im 10 cm Horizont, der die
Verhéltnisse am Aschenlaichplatz spiegelt, lag der Sauerstoffgehalt im gestorten
Interstitial 1,7 mg/l (oberhalb der Klaranlage) bis 4,4 mg/l (unterhalb der Klaranlage)
hoher als im ungestorten Interstitial.

Der pH-Wert war in fast allen Proben aus dem gestorten Interstitial signifikant hoher
als im ungestorten Interstitial. Die einzige Ausnahme bildete der 10 cm Wert oberhalb
der Klaranlage, wo der pH-Wert nur um 0,2 Einheiten erhoht war. Unterhalb der Klar-
anlage betrug die pH-Wert Differenz zwischen dem gestorten und ungestorten
Interstitial in 10 cm Tiefe 0,9 Einheiten innerhalb der Einleitungsfahne und 1,6 Ein-
heiten aul3erhalb der Einleitungsfahne. Die mittlere pH-Differenz zwischen den ver-
schiedenen Interstitialsystemen betrug 1,2 Einheiten fur alle drei Sedimenttiefen.
Vergleicht man die pH-Werte im Interstitial mit denen der freien Welle, so finden sich
im ungestorten Interstitial sehr viel groRere pH-Unterschiede. Im ungestorten
Interstitial liegen die pH-Werte 0,3 bis 2 Einheiten niedriger als in der freien Welle.
Dabei nimmt die Differenz mit zunehmender Sedimenttiefe zu. Am ausgepragtesten

stellte sich dieses Phanomen im Interstitial oberhalb der Klaranlage dar. Dort lag der
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pH-Wert in 10 cm Tiefe 0,3 Einheiten, in 20 cm Tiefe 1,8 Einheiten und in 30 cm
Tiefe sogar 2 Einheiten niedriger als der pH-Wert der freien Welle. Im gestorten
Interstitial unterschieden sich die pH-Werte im Interstitial nur geringfigig von denen
der freien Welle. Geht man davon aus, dass das gestorte Interstitial durchlassiger ist
als das ungestorte und der vertikale Wasseraustausch mit der freien Welle schneller
stattfindet, so ist die pH-Wert Differenz ein gutes Mal} fir die Durchlassigkeit des
Interstitials. Je hoher die pH-Wert Differenz vom Interstitial zur freien Welle ausfallt,
desto weniger durchlassig ist das Interstitial.

Die Ammoniakkonzentration war im gestorten Interstitial um ein mehrfaches hdher
als im ungestorten Interstitial. Bis auf die 10 cm Tiefenprobe oberhalb der Klaranlage,
die eine sehr hohe Standardabweichung aufwies, waren die Unterschiede im
Ammoniakgehalt signifikant. In 10 cm Sedimenttiefe lag die Ammoniakkonzentration
oberhalb der Klaranlage und unterhalb aul3erhalb der Einleitungsfahne im gestorten
Kiesbett 13,5 pg/l héher als im ungestorten. Im Feld innerhalb der Einleitungsfahne
betrug die Ammoniakdifferenz nur 3,5 pg/l. In diesem Feld traten die niedrigsten
mittleren Ammoniakwerte auf. Im gestorten Interstitial reichten dort die Ammoniak-
werte von 2,34 ug/l bis 4,39 pg/l, im ungestorten Interstitial lagen die Ammoniak-
werte zwischen 0,06 und 0,17 pg/l. Diese niedrigen Werte waren bedingt durch die
pH-Pufferung der Klaranlageneinleitung. Die hdchsten Ammoniakkonzentrationen
wurden im Feld oberhalb der Klaranlage gemessen: 11,44 pg/l bis 18,76 pg/l im
gestorten Interstitial, 0,12 pg/l bis 5,28 ug/l im ungestorten Interstitial. Mit zunehmen-
der Interstitialtiefe nahm die Ammoniakkonzentration in diesem Feld und im Feld
unterhalb der Klaranlage aulierhalb der Einleitungsfahne ab. Innerhalb der Einlei-
tungsfahne wurde dieser Tiefengradient nur im ungestorten Interstitial nachgewiesen.
Die Ammoniumwerte waren innerhalb der Abwasserfahne in allen Proben des
gestorten Interstitials signifikant erhdht (im Mittel 0,09 mg/l). Oberhalb der Klaranlage
und unterhalb der Klaranlage aul3erhalb der Fahne lagen die Ammoniumwerte zwar
auch in allen Proben des gestorten Interstitials deutlich héher (im Mittel 0,04 mg/l).
Diese Unterschiede waren jedoch nicht immer signifikant (siehe Tabelle). In 10 cm
Tiefe war die Ammoniumkonzentration im gestdrten Sediment oberhalb der Klar-
anlage und unterhalb aul3erhalb der Einleitung 0,04 mg/l héher als im ungestorten
Sediment. Innerhalb der Einleitungsfahne war die Differenz der Ammonium-

konzentration in 10 cm Tiefe mit 1,0 mg/l sogar noch hoher.
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Die NO,-N-Konzentrationen lagen im gestorten Interstitial in allen Schichten
0,01 mg/l bis 0,03 mg/l héher. Diese Differenz war bis auf zwei Ausnahmen
signifikant.

Die NOs-N und 0-PO4-Konzentrationen wiesen in den gestorten Interstitialfeldern nur
geringe Unterschiede zu den alteren Kontrollsonden auf. Die Standardabweichung
war beim NO3-N oft sehr hoch, so dass sich in den meisten Fallen keine Signifikanz
ergab. Des Weiteren konnte keine ansteigende oder abfallende Tendenz beobachtet
werden. Die Orthophosphatkonzentration in 10 cm Tiefe blieb innerhalb der Einlei-
tungsfahne konstant, in den anderen Feldern stieg sie nur um 0,01 - 0,02 mg/I an.
Bezlglich des Leitwertes und des Leitwertquotienten ergaben sich keine signifikan-
ten Unterschiede zu den Wasserproben aus den alteren Sonden. Oberhalb der Klar-
anlage unterschied sich der Leitwertquotient im gestorten und ungestorten Interstitial
nur geringfugig bis gar nicht. Unterhalb der Klaranlage aufierhalb der Einleitungs-
fahne war der Leitwertquotient im ungestorten Interstitial tendenziell niedriger,
wahrend der Quotient innerhalb der Einleitungsfahne im ungestorten Interstitial eher
hoher ausfiel. Somit konnte kein eindeutiger Trend bezuglich des Leitwertquotienten

im ungestorten Interstitial festgestellt werden.
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Oberhalb Klaranlage

Parameter/

Sedimenttiefe

Oz [mg/l]

pH-Wert

Leitwert-Quotient

0-PO,4-P [mg/l]

gestort ungestort | gestort ungestort | gestort ungestort | gestort  ungestort
10 12,9 11,2 9,3 9,1 1,03 1,03 0,14 0,12
cm
10,88 10,70 10,29 10,25 10,03 0,01 10,03 10,02
12,4 8,7 9,1 7,6 1,03 1,02 0,12 0,12
20 cm
0,97 1,13 10,40 0,11 10,03 0,01 10,02 0,01
12,1 6,7 9,1 7,4 1,01 1,03 0,12 0,13
30 cm
10,68 10,84 10,37 10,08 10,01 10,02 10,02 0,01

Unterhalb Klaranlage auRerhalb Einleitungsfahne

Parameter/

Sedimenttiefe

Oz [mg/l]

pH-Wert

Leitwert-Quotient

0-PO,4-P [mg/l]

gestoért ungestort

gestort ungestort

gestort ungestort

gestoért ungestort

10 13,5 9,1 9.4 7,8 1,06 1,02 0,13 0,12
cm

+1,07 +1,85 +0,33 +0,21 +0,05 +0,02 +0,01 +0,01

12,9 9,1 9,3 7,7 1,03 1,02 0,09 0,10
20 cm

+1,00 +2,07 +0,34 +0,21 +0,02 +0,03 +0,06 +0,02

12,9 9,2 9,3 7,7 1,05 1,03 0,13 0,11
30 cm

+1,19 +1,96 +0,33 +0,18 +0,03 +0,03 +0,02 +0,01

Unterhalb Klaranlage innerhalb Einleitungsfahne

Parameter/

Sedimenttiefe

O, [mg/l]

pH-Wert

Leitwert-Quotient

0-PO4-P [mg/l]

gestoért ungestort

gestort ungestort

gestort ungestort

gestoért ungestort

10 12,0 7.9 8,4 7.5 1,05 1,16 0,23 0,23
cm

+1,05 +0,76 +0,65 +0,12 +0,03 +0,15 +0,00 +0,02

11,3 6,8 8,3 7.4 1,05 1,16 0,24 0,18
20 cm

+1,08 +1,07 +0,62 +0,18 +0,03 +0,16 +0,01 +0,02

10,8 6,3 8,4 7.3 1,04 1,17 0,23 0,19
30 cm

+1,27 +1,44 +0,64 +0,14 +0,04 +0,16 +0,01 +0,02
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Oberhalb Klaranlage

Parameter/

Sedimenttiefe

NH.-N [mg/l]

NH3-N [mg/l]

NO.-N [mg/1]

NO3-N [mg/1]

gestoért ungestort

gestort ungestort

gestort ungestort

gestoért ungestort

10 cm 0,07 0,03 18,76 5,28 0,04 0,03 2,63 212
10,04 10,01 11,28 13,49 10,01 10,00 10,68 10,40

20 cm 0,05 0,02 12 0,18 0,04 0,02 2,87 2,38
10,04 10,01 19,84 10,08 10,01 10,00 10,99 10,19

30 cm 0,05 0,02 11,44 0,12 0,04 0,02 2,92 2,49
10,03 10,00 18,14 0,04 10,01 10,00 £1,00 10,11

Unterhalb Klaranlage auf3erhalb Einleitungsfahne

Parameter/ NH4-N [mg/1] NH3-N [mg/1] NO,-N [mg/1] NO3-N [mg/1]

Sedimenttiefe

gestort ungestort

gestort ungestort

gestort ungestort

gestort ungestort

10 cm 0,06 0,02 13,71 0,17 0,06 0,03 2,19 2,45
10,04 +0,00 +2,01 +0,03 +0,01 +0,00 +0,08 10,12

20 cm 0,06 0,02 13,67 0,15 0,05 0,03 2,20 2,31
10,04 +0,00 16,34 +0,03 +0,00 +0,00 +0,08 0,19

30 cm 0,06 0,02 12,04 0,17 0,05 0,03 2,29 2,35
0,04 +0,01 13,8 +0,08 10,00 10,00 0,11 0,11

Unterhalb Klaranlage innerhalb Einleitungsfahne

Parameter/ NH4-N [mg/1] NH3-N [mg/1] NO.-N [mg/l] NO3-N [mg/1]

Sedimenttiefe

gestoért ungestort

gestort ungestort

gestort ungestort

gestért ungestort

10 cm 0,13 0,03 3,73 0,17 0,05 0,03 3,31 3,52
+0,07 +0,01 +3,31 +0,02 +0,01 +0,00 +0,28 +0,37
20 cm 0,11 0,02 2,34 0,09 0,05 0,03 3,52 2,75
+0,07 +0,00 1,5 +0,01 +0,01 +0,01 10,25 +0,22
30 cm 0,11 0,02 4,39 0,06 0,04 0,03 2,94 3,20
+0,06 +0,00 +5,21 +0,02 +0,02 +0,00 +0,69 0,47

Tab. 4.12: Vergleich der Mittelwerte in unterschiedlichen Sedimenttiefen zwischen gestértem und
ungestortem Interstitial (grau unterlegt: signifikante Unterschiede, U-Test p < 0,05)




Ergebnisse — Larvenemergenz 101

4.4 Larvenemergenz

4.4.1 Anzahl der Larven

Jahr/ 1995 1996 1997 1998 1999 1995- | Mittelwert
Probestelle 1999

Sterzhausen 777 144 1088 471 761 3241 648
Sarnau 608 228 582 291 870 2579 516
Colbe 612 124 590 343 794 2463 493
Gesamt 1997 496 2260 1105 2425 8283 1657

Tab. 4.13: Anzahl der aufgeschwommenen Aschenlarven an den drei versch. Probestellen in 5 auf-
einanderfolgenden Jahren

In 5 Jahren konnten insgesamt 8283 aufschwimmende Tiere an drei Probestellen
aufgenommen werden. Dies entspricht einem mittleren jahrlichen Aschenlarven-
aufkommen von 1657 Larven an drei Stellen, bzw. 552 Larven pro Stelle. Die
Verteilung der Tiere variierte sehr stark von Jahr zu Jahr. So waren die Jahre 1997
und 1999 mit Uber 2000 Tieren sehr aschenreich. Im aschenarmsten Jahr (1996)
betrug das Aufkommen mit knapp 500 Tieren nur noch 1/3 des Durchschnittswertes.

Vergleicht man die einzelnen Probestellen miteinander, so zeigen sich auch hier
deutliche Unterschiede im jahrlichen Aschenlarvenaufkommen. In Sterzhausen
wurden mit 648 Tieren pro Jahr durchschnittlich mehr Aschenlarven gezahlt als an
den beiden anderen Stellen, an denen das mittlere jahrliche Aufkommen bei rund
500 Tieren lag. Das hochste Einzelaufkommen wurde in Sterzhausen 1997 ermittelt
(1088 Tiere), wahrend die niedrigste Larvenanzahl in Colbe 1996 verzeichnet wurde
(124 Tiere).
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4.4 .2 Korrelation mit Abfluss und Geschiebetransport

Im aschenarmsten Jahr, 1996, war der Abfluss extrem niedrig. Es gab keine Winter-
hochwasser und der Umlagerungsgrenzwert von 60 m*s wurde zu keiner Zeit Uber-
schritten. Man kann in diesem Jahr also davon ausgehen, dass das Gewasserbett
vor der Interstitialphase der Asche nicht umgelagert wurde. Im &schenreichsten Jahr,
1999, war der Abfluss sehr viel hoher. Der Umlagerungsgrenzwert wurde an 9 Tagen
Uberschritten, das Interstitial wurde also vor der Interstitialphase gut gespuilt.
Korreliert man die Anzahl der Tage, an denen eine Umlagerung der Kiessohle
stattfindet, mit der Anzahl der aufgeschwommenen Aschen, ist das Ergebnis hoch
signifikant (p = 0,009, 5 = 0,53, gultige n = 15) (Goodman-Kruskals-Gamma- Test).
Die Anzahl der aufschwimmenden Aschenlarven ist demnach abhangig von der
Anzahl der Umlagerungstage, oder anders ausgedruckt: je ofter das Kiesbett vor der
Interstitialphase der Asche umgelagert wird, desto héher ist das Aufkommen der

Aschenlarven. Die nachfolgende Abbildung veranschaulicht diesen Zusammenhang.
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der aufschwimmenden Aschenlarven in den Jahren 1995 - 1999

Abb. 4.18: Abflussganglinien im Winterhalbjahr 1994/95 bis 1998/99 und Anzahl
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4.4.3 Korrelation mit physikalisch-chemischen Parametern

Die Anzahl der aufschwimmenden Aschen ist signifikant negativ korreliert mit dem
Feinsedimentanteil (KorngroRe <2mm), der Ammonium- und Ammoniak-
Konzentration und dem Sauerstoffgehalt im Interstitial. Wahrend die ersten 3
Parameter auf hohem Signifikanzniveau korrelieren (p < 0,05), ist die Korrelation mit
dem Sauerstoffgehalt etwas weniger signifikant (p < 0,1). Der fredle index (fi), der
Nitrit- und Nitratgehalt sowie die Leitfahigkeit verfehlen das Signifikanzniveau nur
knapp (Spearman Rangkorrelationskoeffizient rs = -0,71 bzw. 0,71 (fredle index), die
Signifikanzschranke fir n=6 und p < 0,1 liegt bei rs= 0,77).

Die Korngrofienfraktion < 6,3 mm, der Sortingkoeffizient, der CO»-Gehalt, das
Saurebindungsvermogen, der Phosphatgehalt und der pH-Wert korrelierten nicht
signifikant mit der Anzahl der aufschwimmenden Aschen.

In der Praxis bedeutet dies, dass die Anzahl der aufschwimmenden Aschen umso
héher ist, je niedriger der Feinsedimentanteil (D <2mm), der Ammonium- und
Ammoniakgehalt ist. Auf die Bedeutung des O,-Gehaltes fur die Anzahl der Jung-
aschen wird in der Diskussion naher eingegangen, da dieser Parameter eine
besondere Stellung einnimmt.

Unter den Parametern zur Beschreibung der Substratbeschaffenheit ist der Fein-
sedimentanteil (D <2 mm) mit den meisten chemischen Interstitialparametern wie
dem Sauerstoff-, Nitrit- und Nitratgehalt signifikant positiv korreliert. Die mittlere Korn-
grélRe und der fredle index sind lediglich mit dem Ammonium und dem Nitratgehalt,
die KorngroRenfraktion < 6,3 mm mit dem Nitratgehalt und der Sortingkoeffizient mit

keinem der gemessenen chemischen Parametern signifikant korreliert.
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D |ogmmm| o | oo | SO | f O, | CO, | SBV | NHeN | NHgN | NO»~N | NOsN |p-POsp| pH | Leitf.

Aschen | 0,66 | -0,71 |-0,83* | -054 | 054 | 0,71 | -0,77 | 0,20 | -0,66 | -0,83* [ -0,83* | -0,71 | 0,71 | -0,37 | -0,26 | -0,71
Drn 049 | 043 | -0,37 | 0,09 | 0,83 | -031 | 0,35 |-1,00%| -0,77 | -0,37 | -0,09 | -0,83* | -0,37 | 043 | -0,83*
N 0,89 | 0,60 | 060 | -0,71 | 060 | -049 | 049 | 071 | 054 | 083" | 071 | 0,89* | 0,54 | 0,83"
b= 083" | 083" | -077 | -0,77 | -0,46 | 043 | 0,66 | 0,66 | 0,89* | 0,77 | 0,60 | 054 | 0,77
o 0,89* | -077 | 049 | -012 | 037 | 031 | 026 | 054 | 0,77 | 031 | 026 | 0,77
SO 049 | 043 | -026 | 0,09 | 014 | 026 | 0,71 | 049 | 026 | 060 | 049
f 0,60 | 003 |-0,83 | 0,77 | -0,49 | -043 |-1,00*| -054 | 0,09 [-1,00"

0, 064 | 031 | 0,77 | 094 | 0,77 | 060 | 037 | 037 | 0,60
CO, 035 | -0,29 | 055 | -0,75 | -0,03 | 0,52 | -0,78 | -0,03
SBV 0,77 | 037 | 0,09 | 083 | 037 | -043 | 0,83
NH,-N 0,83 | 054 | 0,77 | 060 | 0,03 | 0,77
NH;-N 0,71 | 049 | 031 | 031 | 049
NO,-N 043 | 060 | 0,83* | 043
NOs-N 0,54 | -0,09 | 1,00
p-P0s-p 043 | 0,54
pH -0,09

Tab. 4.14: Spearman-Rangkorrelation (zweiseitig) zwischen der Anzahl aufschwimmender Aschenlarven und gemessener Parameter an den Laichplatzen. Das

Signifikanzniveau ist wie folgt angegeben: * = p < 0,05, ** = p < 0,01 (n = 6). Bei R = 1 oder — 1 wurde wegen der Bindungen das p des Goodman-

Kruskals-Gamma Testes verwendet.
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5 Diskussion

5.1 Laichphase

5.1.1 Territorial- und Ablaichverhalten

In der Lahn erscheinen die Aschenmannchen vor den Weibchen ab Anfang April am
Laichplatz. Sie verteidigen dort langgestreckte Reviere mit einer Grofle von 4,5 -
8 m2. Die ReviergroRe ist abhangig von den Gewasserstrukturen wie Kiesbanken
oder ins Wasser ragenden Aste, die die einzelnen Reviere optisch voneinander
trennen. Je groRer die Strukturvielfalt, desto mehr kleinrdumige Reviere werden
eingenommen. Dies entspricht den Beobachtungen von FABRICIUS (1951), nach
denen die Anzahl der Reviere von der Moglichkeit der visuellen Isolation abhangig
ist. In der Literatur reichen die Angaben zu den Reviergrofien von 0,8 - 16 m?
(FABRICIUS & GUSTAFSON 1955) bis zu 8,75 m? - 13,5 m? (KRATT & SMITH 1980
fur Thymallus arcticus). Vor allem die groReren Mannchen mit einer Totallange von
35 - 45 cm verteidigten in der Lahn Reviere. Dies entspricht den Angaben anderer
Autoren. So beobachtete Poncin ein dominantes groReres Mannchen mit einer
Totallange von 43 cm, das drei Mal mehr Angriffe ausfuhrte als die kleineren
Mannchen (PONCIN 1996). Nach den Untersuchungen von DARCHAMBEAU &
PONCIN (1997) sind die territorialen Mannchen erfolgreicher beim Ablaichen als die
nicht territorialen.

Der Zeitpunkt des Ablaichens ist abhangig von der Wassertemperatur. In der Lahn

laicht die Asche erst ab Temperaturen Uber 8 °C ab. Dies entspricht den Beobach-
tungen anderer mitteleuropaischer Autoren (PONCIN 1996 und DARCHAMBEAU &
PONCIN 1997 in Belgien, STEIN 1981 in der deutschen Isar, UIBLEIN & JAGSCH
1994 in der Salzach in Osterreich). Viele Autoren, die die Asche in ndrdlicheren
Regionen untersucht haben, konnten das Ablaichverhalten schon bei niedrigeren
Temperaturen von 5 - 7 °C dokumentieren (DYK 1959, MULLER 1961, PETERSON
1968, WITKOWSKI & KOWALEWSKI 1988, GONCZI 1989, KRISTIANSEN &
D@VING, 1996). MAISSE und Mitarbeiter (1987) fanden eine physiologische Grenze
von 5 °C, unter der es zu keiner Ovulation kommt. Nach KUPKA (1969) wird der
Laich vom Ovar resorbiert, wenn die Temperatur langere Zeit unter 6 °C liegt.
ZAYTSEV (1987) fand jedoch eine Aschenpopulation im Lake Ladoga (nérdlich von



Diskussion 109

Leningrad, 60 °nérdl. Breite), die schon ab 3°C laichte und deren
Temperaturmaximum bei 8 — 9 °C lag. Oberhalb dieser Grenze witrden die Eier und
Spermien resorbiert. Diese unterschiedlichen Temperaturangaben erklaren sich
durch die genetische Divergenz unterschiedlicher Aschenpopulationen (BOUVET et
al. 1990, GROSS et al. 2001). Nach WITKOWSKI & KOKUREWICZ (1978) wachst
die europdische Asche in isolierten Populationen unter verschiedenen
Umweltbedingungen auf und weist daher unterschiedliche Temperaturoptima auf.
HAUGEN & V@LLESTAD konnten an 3 Aschenpopulationen nachweisen, dass die
Asche sich im Lauf von 13 - 18 Generationen an unterschiedliche
Umweltbedingungen insbesondere verschiedene Temperaturen angepasst hat
(HAUGEN & VOLLESTAD 2000, 2001).

Eine Verzdgerung des Ablaichens konnte in der Lahn 1996 beobachtet werden. Die
Tiere erschienen in diesem Jahr relativ frih, am 22. Marz, bei einem sprunghaften
Anstieg der Wassertemperatur auf 9,5 °C an den Laichplatzen. 5 Tage lang vertei-
digten die Mannchen ihre Reviere ohne abzulaichen. Die Temperatur lag in dieser
Zeit zwischen 5,7 und 6,1 °C. Ein Kalteeinbruch mit Absinken der Wassertemperatur
unter 5 °C fUhrte zum Abwandern der Tiere. Erst als die Temperaturen wieder uber
8 °C anstiegen, kamen die Tiere zurlck und laichten erfolgreich ab. UIBLEIN &
JAGSCH (1994) konnten ein Abwandern von laichbereiten Aschen schon bei einem
Temperaturabfall unter 5,7 °C und Zuriuckkehren der Tiere bei 7,5 °C beobachten.
Daraus lasst sich fur Mittelgebirgsflisse schlie3en, dass ein sprunghafter Anstieg der
Wassertemperatur die Wanderung der laichbereiten Aschen ausldst. Die Asche laicht
jedoch erst ab, wenn die Temperaturen auch langere Zeit Uber 7,5 - 8 °C liegen. In
einem Grenzbereich zwischen 5,7 °C und 7 °C bleibt die Asche am Laichplatz
stehen, unter 5,7 °C wandert sie wieder ab, um bei einem erneuten Anstieg der
Temperatur zurickzukommen und ggf. abzulaichen.

Der Ablaichvorgang begann in der Lahn nachmittags zwischen 15 und 16 Uhr und
hielt bis zum frthen Abend an. In der Literatur finden sich unterschiedliche Angaben
zum Tageszeitpunkt des Ablaichens. Bei einigen Autoren fingen die Tiere schon
mittags an zu laichen (DARCHAMBEAU & PONCIN 1997, UIBLEIN & JAGSCH
1994, GONCZI 1989), ein anderer Autor wiederum konnte abends ein Maximum an
Laichaktivitat feststellen (ZAYTSEV 1987). Bei PONCIN (1996) laichten die Aschen
von 12 Uhr bis 19 Uhr. Die genauesten Angaben zum Ablaichzeitpunkt finden sich
bei Persat (PERSAT 1988, PERSAT & ZAKHARIA 1992), der das Laichverhalten der
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Asche mit einem Tonbandgerat aufgezeichnet hat. Die maximale Laichaktivitat
konnte PERSAT am Nachmittag (15 - 16 Uhr) und frthen Abend (gegen 19 Uhr)
aufzeichnen, die minimale Laichaktivitat in den Morgenstunden (6 - 8 Uhr).
Aulerdem konnte er nachweisen, dass das Ablaichen bis in die Nacht hinein anhalt,
vorausgesetzt, die Wassertemperatur ist entsprechend hoch.

Die Dauer der Ablaichphase ist hoch signifikant negativ mit der durchschnittlichen

Wassertemperatur korreliert, d.h. je hoher die Wassertemperatur, desto kurzer ist die
Ablaichphase. In der Lahn dauerte das Ablaichen 8 Tage bei einer durchschnittlichen
Temperatur von 9,9 °C, 9 Tage bei 8,5 °C und 10 Tage bei 7,7 °C. Zur Dauer der
Ablaichphase finden sich in der Literatur unterschiedliche Angaben. DYK (1959)
konnte eine verkurzte Ablaichphase von 1 Woche bei Temperaturen dber 10° C
beobachten. In der Untersuchung von GUSTAFSON (1948) laichten die Aschen
durchschnittlich 14 Tage (2 - 37 Tage) ab, wobei die durchschnittliche Wassertempe-
ratur nicht angegeben ist. Da die Tiere in dieser Untersuchung schon ab 5 °C
laichten, ist davon auszugehen, dass die Wassertemperatur deutlich niedriger lag als
in der Lahn. Bei KRISTIANSEN & DOVING (1996) wanderten die weiblichen Aschen
10 Tage und die mannlichen Aschen 15 Tage nach Laichbeginn ab. Leider ist auch
in dieser Arbeit die durchschnittiche Wassertemperatur nicht angegeben. Nach
WITKOWSKI & KOWALEWSKI (1988) dauert die Laichwanderung und das Laichen
in warmen Jahren 1,5 - 2 Wochen, in kalten Jahren einen Monat. In der vorliegenden
Arbeit konnte erstmals ein linearer Zusammenhang zwischen der Dauer der Ablaich-
phase und der Wassertemperatur nachgewiesen werden, der durch folgende Formel

ausgedruckt wird: y=-LIx+18,64. In Jahren mit groReren Temperaturspringen ist

diese Formel nur bedingt anzuwenden, da die Asche den Ablaichvorgang bei
plétzlichem Kalteeinbruch verschiebt bzw. abbricht (s.0.). Ob diese Formel nur fur die
Lahn Gultigkeit hat oder auch flr andere mitteleuropaische Flisse, muss noch durch
weitere Untersuchungen geklart werden.

Die Verlangerung der Ablaichphase bei niedrigeren Wassertemperaturen Iasst sich
physiologisch erklaren. Das Temperaturoptimum fiir die Inkubationszeit der Asche im
Interstitial betragt 6 - 13,5 °C (JUNGWIRTH & WINKLER 1984). In kalten Jahren
wirden die Aschenlarven erfrieren®, wenn sie zu friih schliipfen wirden. Die
Verkurzung der Ablaichphase bei hdheren Temperaturen ist physiologisch sinnvoll,
da die Ascheneier und —larven sich nur bis zu einer gewissen Temperaturschwelle
optimal entwickeln kdnnen. JUNGWIRTH & WINKLER (1984) konnten eine Mortalitat
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der Aschenlarven von 100% bei Temperaturen (iber 16°C nachweisen. Wiirde die
Asche in warmen Jahren langer ablaichen, kénnten wahrend der Inkubationszeit im
Interstitial zu hohe, subletale oder letale Wassertemperaturen wirksam werden.

Die Anzahl der ablaichenden Aschen war 1996 und 1997 an den einzelnen Probe-

stellen der Lahn relativ konstant, unabhangig von der Wassertemperatur. Dies wider-
spricht den Beobachtungen von UIBLEIN UND JAGSCH (1994), die bei hbheren
Wassertemperaturen eine vermehrte Anzahl an laichbereiten Aschen gefunden
haben. Der limitierende Faktor im Ablaichgebiet ist in der vorliegenden Arbeit nicht
die Temperatur, sondern das Strukturinventar. Die wenigsten laichbereiten Tiere
fanden sich in beiden Jahren an einer Probestelle, die nur auf 100 Metern flach tUber-
stromte Bereiche mit geringer stofflicher Belastung bot. An den beiden anderen
Stellen hatte die Asche eine 180 - 200 Meter lange strukturreiche flach tberstromte
Strecke zum Ablaichen zur Verfugung. Dementsprechend fanden sich an diesen
beiden Stellen fast doppelt so viele laichbereite Aschen.

Auffallig war, dass die Asche in der Lahn immer an denselben Riffeln ablaichte und
dass die Anzahl der ablaichenden Tiere am jeweiligen Riffle relativ konstant war.
Dies spricht fiir die Standorttreue der Asche in Bezug auf die Laichplatze, die auch
schon bei ALBRECHT & TESCH (1959) beschrieben ist. Fur genauere Angaben
musste man allerdings die ablaichenden Tiere markieren und die Laichplatzwahl der

markierten Tiere Uber mehrere Jahre verfolgen.

5.1.2 Ruhehabitate in Laichplatznahe

Bei der Wahl der Ruhehabitate ist die Asche in der Lahn sehr standorttreu. Zwischen
den einzelnen Ablaichvorgangen ist sie jedes Jahr an denselben ufernahen Kolken
zu finden. Diese Kolke sind durch eine mittlere Wassertiefe von 91 cm (minimal
73 cm, maximal 107 cm) eine mittlere Oberflachenstromung von 50 cm/s (minimal
38 cm/s, maximal 67 cm/s) und eine Stromungsgeschwindigkeit von 22 cm/s am
Gewassergrund (minimal 15 cm/s, maximal 27 cm/s) charakterisiert. Ins Wasser
ragende Aste, Wurzeln oder Totholz bedecken die Kolke.

DYK beobachtete bereits 1959, dass die ablaichende Asche nur nachmittags an den
Laichplatzen ist und nachts in tieferen Gruben verweilt (DYK 1959). SEMPESKI &
GAUDIN fanden die Aschen zwischen den Ablaichvorgangen flussabwarts in tieferen
Kolken (Wassertiefe > 60 cm), die durch ins Wasser ragende Aste und Wurzeln
bedeckt waren (SEMPESKI & GAUDIN 1995b). Die Stromungsgeschwindigkeit
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dieser Kolke lag jedoch mit < 20 cm deutlich niedriger als die Oberflachenstromung in
der vorliegenden Studie. Sie ist hdchstens mit der Stromung am Gewassergrund
vergleichbar. Das Phanomen der Ruhehabitate 1asst sich damit erklaren, dass sich
die Aschen zwischen den kraftezehrenden Ablaichprozessen an tieferen, leicht
stromenden Stellen ausruhen. Ins Wasser ragende Aste, Wurzeln oder Totholz

bieten der Asche Schutz vor Pradatoren aus der Luft wie z.B. dem Kormoran.

5.1.3 Charakterisierung der Laichplatze

Die Asche laicht in Uberstrémten Flachwasserzonen (MULLER 1961, SEMPESKI &
GAUDIN 1995b). Diese findet sie an der Lahn im Bereich der Rauschen und am
Rand von Kiesbanken oder, bei niedrigem Wasserstand, auch in den Fliel3strecken.
Dies entspricht den Beobachtungen von MEYER & PELZ (1998), die die Aschen-
laichplatze an Rauschen lokalisiert haben und DYK (1959), der die ablaichenden
Tiere im Hauptstrom des Flusses fand.

Die Oberflachenstrémung der Laichplatze ist mit 36 cm/s bis 88 cm/s (durchschnitt-
lich 61 cm/s) sehr heterogen und spiegelt die unterschiedlichen Habitattypen wider.
Die niedrigsten Oberflachenstromungen wurden am Rande der Kiesbanke
gemessen, die hdchsten im Bereich der Riffle. Ahnliche Angaben finden sich bei
anderen Autoren (siehe Tab. 5.1). Die Strdomung am Gewassergrund hingegen fallt
mit 34 cm/s durchschnittlich niedriger aus und weist eine geringere Variationsbreite
auf (von 25 cm/s bis 56 cm/s). Auch SEMPESKI & GAUDIN (1995b) fanden eine
ahnliche mittlere Grundstromung (33,7 cm/s bis 37,2 cm/s). Dies weist darauf hin,
dass die Asche aktiv Bereiche mit Grundstrémungen um 35 cm/s zum Ablaichen
auswabhlt.

Die Wassertiefe der Laichplatze reichte von 25 - 64 cm (im Mittel 41 cm). Dies ent-
spricht den Angaben der meisten Autoren (DYK 1959, MULLER 1983, PONCIN
1996, DARCHAMBEAU & PONCIN 1997, MEYER & PELZ 1998, s. Tab 5.1).
Lediglich bei SEMPESKI & GAUDIN 1995b wahlte die Asche flachere Laichplatze mit
einer Wassertiefe von 10 - 40 cm aus, wobei 60 % der Tiere in 20 - 30 cm Wasser-
tiefe ablaichte. Geht man davon aus, dass die Kérperhéhe einer 35 cm langen Asche
bis zu 9,1 cm ohne (DUJMIC 1997) und 12 — 13 cm mit aufgestellter Dorsale (eigene
Messungen) betragt, so verwundert es, wenn dieses Tier in Arealen mit 10 cm
Wassertiefe oder knapp daruber ablaicht. Eine Erklarung fir diese niedrige Wasser-

tiefe ware, dass die ablaichenden Aschen im Untersuchungsgebiet von SEMPESKI &
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GAUDIN junger und damit kleiner waren. Eine andere Ursache konnte die Methodik
der Laichplatzkartierung sein. Da o0.g. Autoren die Wassertiefen nicht unmittelbar
nach dem Ablaichen gemessen haben, sondern lediglich die Tiefen der Gebiete mit
,hellen Flecken“ aufgenommen haben, ist nicht sicher, ob der Wasserstand in der
Zwischenzeit gesunken ist.

In der nachfolgenden Tabelle sind die Literaturangaben zu Wassertiefe und

Stromungen an Aschenlaichplatzen und die eigenen Ergebnisse vergleichend

dargestellt.
Autor Wassertiefe Stromung [cm/s]

[cm] Oberflache Grund
DYK 1959 30-50 40-70 -
MULLER 1961 20 -40 40-70 -
WITKOWSKI & KOKUREWICZ 1978 30-50 40-70 -
GONCZI 1989 30-50 23-90 -
UIBLEIN & JAGSCH 1994 52 - 67 74 41
SEMPESKI & GAUDIN 1995 10 - 40 26 - 92 34 - 37
PONCIN 1996 30-40 20
MEYER & PELZ 1998 - 50 -
HUBNER 2003 25-64 36 - 88 25 -56

Tab. 5.1: Vergleich der Literaturangaben zu Wassertiefe und Strémungen an Aschenlaichplatzen mit
eigenen Ergebnissen

5.1.4 Laichsubstrat

5.1.4.1 KorngrofRenverteilung

Die vorliegende Arbeit ist die erste, in der das natlrliche Laichsubstrat der Asche mit
standardisierten Sieben ausgesiebt wurde. In der Literatur finden sich meist nur
ungenaue Angaben zum Laichsubstrat wie z.B. grober Sand und Kies (FABRICIUS &
GUSTAFSON 1955, MULLER 1953, 1961), Mittel- bis Grobkies (UIBLEIN &
JAGSCH 1994, MEYER & PELZ 1998) oder Kies mit 1 — 3 cm Durchmesser
(PONCIN 1996). Bei SEMPESKI & GAUDIN (1995) finden sich zwar genaue
Prozentangaben zu den Grolenklassen des Laichsubstrates. Im Methodenteil ist
jedoch beschrieben, dass das Laichsubstrat ,visuell* ausgewertet wurde, d.h. die 12

Grollenklassenangaben sind nur Schatzwerte des Autors. Vor allem bei den 4
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sandigen Kategorien stellt sich die Frage, wie man Kdrner mit 2 ym von 4 um oder
62,5 um Durchmesser visuell unterscheiden kann. GONCZI (1989) hat das
Laichsubstrat mit einer ,Scuba-Tauchausrustung® untersucht und nur sehr grob, d.h.
in 4 Grolenklassen eingeteilt (Sand (ohne KorngroRenangabe), Kies (< 2 cm),
Steine (2 - 10 cm) und grofRere Steine).

In der vorliegenden Arbeit wurde das Laichsubstrat der Asche an 3 natirlichen
Laichplatzen mit einem standardisierten Siebsatz ausgesiebt und in 8 GroRenklassen
(nach SCHWOERBEL 1994) eingeteilt. Dabei Uberwogen an allen Probestellen und
in allen Jahren die Kiesfraktionen (Anteil von Fein- bis Grobkies durchschnittlich 53 -
89 %). Die dominierende Einzelfraktion stellte der Grobkies (Korndurchmesser 20 -
63 mm) mit durchschnittlich 30 - 50 %, gefolgt von grofderen Steinen (> 63 mm: 3 -
35 %), Mittelkies (6,3-20 mm: 14 - 30 %) und Grobsand (0,63 - 2,0 mm: 5 - 12 %)
dar. Der Anteil der kleineren Partikel (< 0,63 mm) war an allen drei Stellen sehr
gering (0,17 — 0,22%). GONCZI (1989) fand 10 — 20 % Sand, 50 — 70 % Kies (<
2cm), 20 — 30 % Steine (2 — 10 cm Durchmesser) und wenige grof3ere Steine.
Leider ist bei der GroRenklasse des Sandes kein Korndurchmesser angegeben.
Definiert man ,Sand” als Summe der Korngrofdenklassen bis inklusive Grobsand,
dann ist der Sandanteil der Laichplatze in der Lahn deutlich geringer (5,3 % -
12,3 %). Die Kiesfraktion von GONCZI entspricht vom Korndurchmesser dem Fein-
und Mittelkies der vorliegenden Untersuchung. Sie liegt mit 50 — 70 % wesentlich
hoher als die entsprechende Fraktion in der Lahn (19,4 % - 28,8 %). Der Anteil der
Steine, deren Korndurchmesser der Grobkiesfraktion entspricht, ist niedriger als in
der Lahn (30,4 — 50,6 %). Zudem fanden sich in der Lahn an 2 von 3 Probestellen
sehr viel mehr grol’e Steine (29,5 — 34,6 %). Die visuelle Einschatzung des
Laichsubstrates von SEMPESKI & GAUDIN (1995) ergab eine Dominanz der
KorngréRenfraktion ,fine pebble“ 16 - 32 mm, gefolgt von der Fraktion ,fine gravel® 2 -
8 mm. Aufgrund der unterschiedlichen KorngroReneinteilung lasst sich die erste
Fraktion nur schlecht mit den Ergebnissen der Lahn vergleichen. Vom
KorngroRendurchmesser liegt sie genau zwischen Mittel- und Grobkies. Die Fraktion
Jine gravel® ist etwas groRer als die Feinkiesfraktion. Damit fallt der
KorngroRendurchmesser der dominierenden Fraktionen auch bei SEMPESKI &
GAUDIN deutlich niedriger aus als in der Lahn.

Insgesamt gesehen ist das Laichsubstrat der Lahn durchschnittlich grobkérniger als

das Substrat der 0.g. Untersuchungen. Der Feinsediment- und Sandanteil ist deutlich
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geringer, der Korndurchmesser des Kieses ist deutlich gro3er und an 2 Stellen finden
sich sogar viele groliere Steine. Diese Unterschiede lassen sich durch die Wahl des
Gewassers und der Methode erklaren. Einige Autoren entfernen vor dem Sieben der
Sedimentproben die groReren Partikelfraktionen (in Anlehnung an ADAMS &
BESCHTA 1980). SOWDEN & POWER (1985) entfernen z. B. Partikel mit einem
Korndurchmesser >48 mm. Wurde man auch in der vorliegenden Arbeit diese
Partikelfraktionen vor Berechnung der Substratzusammensetzung streichen, so
ergaben sich wesentlich hdhere Prozentangaben fur die kiesig-sandigen Fraktionen.
Der Feinsedimentanteil (< 2 mm) lage beispielsweise an den verschiedenen Probe-
stellen 1996 und 1997 zwischen 5,9 % und 23,7 %. Diese Angaben sind dann zwar
besser mit der Literatur vergleichbar, reprasentieren jedoch wesentlich schlechter die
natlrliche Substratzusammensetzung der Aschenlaichplatze. In der vorliegenden
Untersuchung wurde davon ausgegangen, dass auch die Steinfraktion
charakteristisch fur das Lahnsubstrat ist. Es gibt nur wenige Stellen unterhalb von
Wehren, wie z.B. Colbe, die fast ausschlie3lich aus Kies bestehen. Aullerdem bieten
die groBeren Steine den schlipfenden Larven Schutz vor der Stromung und vor
Pradatoren.

Vergleicht man die drei Probestellen an der Lahn miteinander, so fallt auf, dass es in
Cdlbe nur sehr wenig grof3e Steine und daflir mehr Grob-, Mittel- und Feinkies gibt.
Man hat fast den Eindruck, dass es sich bei dem Substrat um ,gewaschenen Kies"
handelt. Dieses Phanomen lasst sich durch die Lage der Probestelle erklaren. Sie
befindet sich direkt unterhalb des Cdlber Wehres. Bei Hochwassersituationen werden
vor allem die sandigen und kiesigen Sedimentfraktionen der Lahn Uber das Wehr
gespult. Die sandigen Fraktionen werden vom Tosbecken verwirbelt und noch etwas
weiter flussabwarts getragen. Die kiesigen Fraktionen lagern sich an den Aschen-
laichplatzen unterhalb des Wehres ab. Die Probestelle in Coélbe reprasentiert damit
die Laichplatze unterhalb von Wehren, wahrend die Probestellen in Sarnau und
Sterzhausen typische Laichplatze in den Fliestrecken der Lahn darstellen.

Wahrend des Ablaichens wiihlt das Aschenweibchen die obersten Kiesschichten auf.
Es saubert mit seinem Korper und Schwanz den zukinftigen Laichplatz (FABRICIUS
& GUSTAFSON 1955, DYK 1959). In der Lahn konnte beobachtet werden, wie sich
durch die Laichaktivitat der Asche groRere Feinsedimentfraktionen aus dem Kies
I6sten und wolkenartig flussabwarts trieben. Der Vorteil dieses Verhaltens liegt in der

Reduktion der Feinsedimente und des organischen Materials. Die Permeabilitat des
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Interstitials wird erhoht, der Sauerstoffeintrag in das Sediment wird verbessert. Die
Aufwuchsbedingungen flr die Eier und Larven im Interstitial werden optimiert. In der
Lahn hatte die erhohte Permeabilitat des Interstitials bei den stofflichen Belastungs-
szenarien allerdings den Nachteil, dass sich der erhohte pH-Wert der freien Welle
auch in den obersten Sedimentschichten niederschlug. Bedingt durch den erhdhten
pH-Wert kam es zu einer erhdhten Ammoniakkonzentration im Interstitial. Sowohl der
erhohte pH-Wert als auch die vermehrte Ammoniakkonzentration durften sich negativ
auf die Ei- und Larvalentwicklung der Asche ausgewirkt haben (s. Kap. 5.2.3

Kritische Parameter der Interstitialphase).

5.1.4.2 Einfluss von Hochwassern

Im Winterhalbjahr kommt es in der Lahn bedingt durch erhohte Niederschlags-
mengen und Schneeschmelze fast regelmalig zu Hochwassersituationen. Diese
Hochwasser lagern die oberen Kiesschichten der Lahnsohle bis maximal 20 cm um
(SANGER 2000, FISCHER & BORCHARDT 2002). Hierdurch werden die
Feinsedimente und das feinpartikulare organische Material in den Schichten
reduziert, in denen sich die Ascheneier und —larven spater entwickeln. Auferdem
wird der Aufwuchs benthischer Algen, die in eutrophen Gewassern im Fruhjahr zu
einem Anstieg des pH-Wertes am Tage und nachtlichem Sauerstoffdefizit fihren
(s.u.), durch Hochwasser entfernt und weggesplilt (BIGGS & CLOSE 1989, GRIMM
& FISHER 1989, PETERSON et al. 1994). Die Asche profitiert also von den Hoch-
wasserereignissen an der Lahn. FRENZ et al. (1997) konnten an der Lenne, einem
Nebenfluss der Ruhr, nachweisen, dass die SpulstoRe der Winterhochwasser zu
einem Ausspulen von Feinsedimenten fluhrten und dass sich daraufhin die Fang-
zahlen von Aschen erhdhten. In Jahren ohne Winterhochwésser kam es zu brut-
gefahrdenden oder —vernichtenden Sauerstoffzehrungen an den Aschenlaichplatzen
(FRENZ et al. 1997). Die Folgen des fehlenden Winterhochwassers auf die
Aschenbrut der Lahn zeigten sich im Jahr 1996. In diesem Jahr war der Abfluss der
Lahn auch im Winterhalbjahr so niedrig, dass die Lahnsohle niemals umgelagert
wurde. Der Feinsedimentanteil stieg auf fast das Doppelte an, der O,-Gehalt sank
deutlich ab. Der erhdhte Anteil an feinpartikuldarem organischem Material (FPOM) im
Sediment bildete den Nahrboden flr eine friihe Algenblite. Diese Algenblite flhrte
zu einem Anstieg des pH-Wertes und damit auch des Ammoniakgehaltes im

Sediment. All diese Faktoren wirkten sich negativ auf das Aschenaufkommen aus.
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An einer Probestelle sank die Anzahl der aufgeschwommenen Aschen sogar um
87 %. Der Einfluss der einzelnen Faktoren auf die Ei- und Larvalentwicklung wird im
Kapitel 5.2.3 (s.u.) ausfuhrlich diskutiert.

5.2 Inkubations- und Interstitialphase

5.2.1 Lange der Inkubations- und Interstitialphase

Die Lange der Inkubationsphase ist abhangig von der durchschnittlichen
Wassertemperatur. In der vorliegenden Arbeit konnte eine durchschnittliche Lange
von 156,3 T° bzw. 16,9 Tagen bei 9,25 °C ermittelt werden. Dies entspricht den
Ergebnissen von KUPKA (1968), der eine durchschnittliche Inkubationsphase von
150 T° bei 8 — 12 °C ermittelt hat. In vielen alteren Publikationen (SCHINDLER 1934,
SOMMANI 1953, WULKER 1954, DYK 1959) wird die Dauer mit 200 — 220 T° bzw.
22 - 23 Tagen bei 8 — 10°C deutlich langer angegeben. Andere Autoren
dokumentieren eine kulrzere Inkubationszeit von 139 T° bei 9,9 °C (PODUBSKY
1958), 130 — 140 T° (HAUGEN 2000) und 124,8 T° bzw. 9 Tage bei 13 °C
(WITKOWSKI & KOKUREWICZ 1978). Die Differenz lasst sich durch die
unterschiedlichen Temperaturoptima der verschiedenen Aschenpopulationen
erklaren (HAUGEN & VOQLLESTAD 2000, s. Kap. 5.1.1). Wie wichtig diese
evolutionare Anpassung in Bezug auf die Inkubationsphase ist, zeigte sich im Jahr
1998 an der Lahn: In diesem Jahr laichte die Asche relativ spat. Die letzten Larven
schlupften bei steigenden Wassertemperaturen schon nach 135 Tagesgraden bei
12°C. Nur 3 Tage spater hatte die Lahn bereits 16 °C erreicht, was als
Letaltemperatur fiir den Schlupfzeitpunkt der Asche gilt (JUNGWIRTH & WINKLER
1984). Eine langere Inkubationsphase hatte in diesem Jahr also zum Absterben der
Aschenbrut gefiihrt.

Die Abhangigkeit der Inkubationszeit (in Tagen) von der durchschnittlichen
Wassertemperatur wird in dieser Arbeit durch eine Potenzfunktion beschrieben
(y=71,674x"""% (R = 0,9838). JUNGWIRTH & WINKLER (1984) stellten diesen
Zusammenhang als Belehradek-Funktion y = 6484,6 / [(x + 5,103)*°] dar, wahrend
die Ergebnisse von PENAZ (1975) eine Hyperbel ergaben. DUJMIC (1997)
verwendet eine Potenzfunktion, die durch Logarithmieren linearisiert wurde, um die

Beziehung zwischen der Dauer der Embryonalentwicklung (d in Tagen) und der
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Wassertemperatur (T in °C) zu beschreiben (log d = 2,63 — 1,29 * log T). Die Form

der Abhangigkeit ist demnach populationsspezifisch.

5.2.2 Mortalitat und Entwicklung

Die hohe Mortalitat der Eier und Larven in den Kontrollboxen des stofflichen
Belastungsszenariums ist am ehesten durch die unphysiologische Platzierung der
Boxen bedingt. Um die Tiere besser beobachten und vor allem auch die
entscheidenden Entwicklungsstadien erfassen zu kdnnen, hingen die Boxen in der
freien Welle der Lahn. Dort fuhrte die relativ hohe Oberflachenstromung zur
mechanischen Erschutterung der Tiere. Die héchste Mortalitat trat am Anfang und
am 9. bis 13. Entwicklungstag auf. Dies entspricht den Beobachtungen von
KOWALEWSKI et al. 1981 zum Einfluss von mechanischen Erschutterungen auf die
Embryonalentwicklung der Asche. In ihrer Studie war das Stadium des
Blastoporenschlusses wahrend der Gastrulation (10. bis 13. Tag bei 7 - 8 °C,
entspricht Embryonalstadium 5 nach PENAZ 1975) am empfindlichsten gegentber
Erschitterungen. Auch von anderen Salmoniden weild man, dass die Eier wahrend
der Gastrulation, d. h. vor Erreichen des Augenpunktstadiums am empfindlichsten
gegenuber Erschiatterungen sind (JOHNSON et al. 1983, JENSEN & ALDERDICE
1983, VAN DEN BERGHE & GROSS 1984, FITZSIMONS 1994). Im
Augenpunktstadium sind die Eier relativ unempfindlich (JENSEN & ALDERDICE
1983). Diese Erkenntnis macht man sich auch beim Transport von Salmonideneiern
zu nutze. So ist es bei Fischwirten gangige Praxis, die Eier von Forellen oder
Lachsen erst nach dem Augenpunktstadium zu verschicken. Vor dem Ruckgang der
Aschenpopulationen in Deutschland erfolgte auch der Versand der Ascheneier im
Augenpunktstadium.

Die Erschuitterung der Eier fuhrte bei KOWALEWSKI et al. (1981) aul3erdem zu einer
Entwicklungsverzdgerung. Dies erklart die signifikant kleinere Totallange und den
grolReren Dottersack der Kontrolltiere im der freien Welle. Unter den Tieren, die sich
in den Kiesboxen entwickelten, waren diejenigen oberhalb der Klaranlage etwas
grolRer und schwerer und hatten kleinere Dottersacke als die Tiere unterhalb der
Klaranlage. Diese Unterschiede waren jedoch nicht signifikant, so dass davon
auszugehen ist, dass sich die Tiere unterhalb der Klaranlage nur leicht verzogert

entwickelten.



Diskussion 119

Die phasenbezogene Mortalitdt im Versuchsfeld oberhalb der Klaranlage ist
vergleichbar mit den Ergebnissen anderer Studien. Bei HAUGEN (2000) trat die
hochste Mortalitat (bis zu 59,8 %) im Eistadium auf. Dies entspricht der hohen
Mortalitat der Eier im Augenpunktstadium oberhalb der Klaranlage von 42 %. Die
Mortalitat der nachfolgenden Entwicklungsstadien war deutlich geringer. Mit 17 % flr
die Periode des Schlupfes und 12,7 % flr das Aufschwimmen der Larven lag die
Mortalitatsrate in dieser Studie nur etwas hoher als bei HAUGEN (2000) (bis zu 8 %
wahrend der Dottersackabsorption, bis zu 10 % wahrend des Aufschwimmens).
BARDONNET & GAUDIN (1990) berichten dber eine Mortalitatsrate der
Aschenlarven von 31- 41 % bis zum Aufschwimmen unter optimalen Bedingungen in
einer Freilandrinne. Die Gesamtmortalitat der Aschenlarven bis zum Aufschwimmen
lag in der Lahn bei 58 % an einem naturlichen Laichplatz (oberhalb der Klaranlage).
Unterhalb der Klaranlage lag die Gesamtmortalitadt mit 86 %-100% deutlich héher —
allerdings laicht die Asche an diesen Stellen natiirlicherweise nicht ab. Die extrem
hohe Mortalitdt in diesen Versuchsfeldern dirfte am ehesten auf die hohe
Ammoniakbelastung zuruckzufuhren sein (s.0.). Nach YOUNG et al. (1990) ist die
Uberlebensrate von Salmonidenembryonen abhangig vom Untersuchungsjahr, dem
ablaichenden Weibchen und der Population und variiert zwischen 45-90 %.
PAUWELS & HAINES (1994) ermittelten eine durchschnittliche Mortalitat der
Salmonideneier bis zum Schlupf von 70 %. In einigen Freilanduntersuchungen
fanden sich sehr viel niedrigere Mortalitatsraten. Dies ist jedoch methodisch bedingt.
Einige Autoren schatzen die Uberlebensrate von Salmoniden im Sediment ab, in dem
sie naturliche Laichgruben ausheben und die lebenden und toten Individuen zahlen
(SOWDEN & POWER 1985, MACKENZIE & MORING 1988). Da die ursprungliche
Eianzahl in diesen Studien nicht bekannt ist, kommt es zu falsch niedrigen
Mortalitatsraten: viele Eier und Larven sterben im Sediment ab und werden relativ
schnell zersetzt (PAUWELS & HAINES 1994, RUBIN 1995), so dass sie beim
Auszahlen des Laichplatzes nicht mehr prasent sind. Bei anderen Autoren fallt die
Mortalitat der Eier bis zur Larve ebenfalls zu niedrig aus, weil sie die Eier erst im
Augenpunktstadium einsetzen, so dass die grolRen Verluste bis zum
Augenpunktstadium nicht erfasst werden (MACCRIMMON et al. 1989).

Einige Autoren kritisieren an Freilandversuchen mit Inkubationsboxen, dass die
Bedingungen in diesen Boxen zu kunstlich seien. Die Eier wurden oft zu dicht
gepackt und die Boxen wurden zur Sediment- und Pilzfalle (HARSHBARGER &
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PORTER 1979, 1982, WEBSTER 1981). Bei den Expositionsversuchen mit
Inkubationsboxen in der Lahn wurden nur 50 Eier pro Box eingeflllt. Fur die
grolReren Salmonideneier wird eine maximale Dichte von 30 Eiern/ 103 cm?®
empfohlen (RUBIN 1995). Die Inkubationsboxen der stofflichen Belastungsszenarien
hatten ein Volumen von 631 cm?, so dass dort theoretisch 184 Salmonideneier Platz
gehabt hatten. Beim Ausgraben der Boxen konnte weder ein vermehrter
Feinsedimentanteil noch ein gehauftes Auftreten von Pilzinfektionen in den Boxen
beobachtet werden. Hinzu kommt, dass die Inkubationszeit der Asche deutlich kiirzer
ist als die der anderen Salmoniden. Wahrend andere Salmonideneier und —larven
mehrere Monate im Interstitial verbringen, reduziert sich diese Interstitialphase bei
der Asche auf 3 - 4 Wochen. HARSHBARGER & PORTER (1979) beobachteten
einen Anstieg der Eimortalitdt nach 4 Wochen in den Boxen. Nach 4 Wochen hat die
Aschenlarve das Interstitial in den Boxen bereits verlassen.

Der Transport der frisch befruchteten Eier zu den Versuchsfeldern dauerte nur 2
Stunden. Das Einflllen der Eier in die Boxen und das Vergraben der Boxen im
Sediment nahm weitere 6 Stunden in Anspruch. Damit liegt die Transport- und
Arbeitszeit an den Eiern im unkritischen Bereich. Nach RUBIN (1995) lassen sich
frisch befruchtete Eier in frischem sauerstoffreichen Wasser einen halben Tag lang

vorsichtig transportieren und haltern, ohne dass die Mortalitat signifikant ansteigt.
5.2.3 Kritische Parameter

5.2.3.1 Einfluss von Feinsedimenten

Die vorliegende Arbeit ist die erste, die den Einfluss von Feinsedimenten auf die Ei-
und Larvalentwicklung der Asche untersucht hat. Bei den nahe verwandten
Salmoniden sind sich die meisten Autoren darlber einig, dass die Mortalitat der Eier
und Larven mit zunehmendem Feinsedimentanteil steigt (KOSKI 1966, 1975,
PHILLIPS et al. 1975, TAGART 1976, MC CUDDIN 1977, PETERSON &
METCALFE 1981, WITZEL & MAC CRIMMON 1983, OLSSON & PERSSON 1988,
CHAPMAN 1988, SCRIVENER & BROWNLEE 1989, YOUNG et al. 1990).

Die negativen Auswirkungen eines erhohten Feinsedimentanteils sind zum einen
mechanischer Natur, d.h. die Fischlarven bleiben bei ihrer Wanderung durch das
Sediment im Sand stecken (SCRIVENER & BROWNLEE 1989). Zum anderen fiihrt

ein erhohter Feinsedimentanteil zu einer reduzierten Intersitialstromung (YOUNG et
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al. 1990) und zu niedrigeren Sauerstoffkonzentrationen im Substrat (RUBIN 1998),
d.h. die Fischlarven ,ersticken® im Interstitial.

Die Toleranz verschiedener Salmonidenarten gegenuber einem erhohten
Feinsedimentanteil ist unterschiedlich (KOSKI 1981, TAPPEL & BJORNN 1983,
SCRIVENER & BROWNLEE 1989). Sie hangt von der Embryogrofe, der
Larvenvitalitat und der Sedimenttiefe, in der die Eier vergraben werden, ab
(CHAPMAN 1988). Je kleiner die Fischlarve ist, desto besser kann sie sandige
Schichten im Sediment passieren (SCRIVENER & BROWNLEE 1989). Mehrere
Autoren konnten nachweisen, dass die relativ kleinen Larven der Regenbogenforelle
(Oncorhynchus mykiss) durch sandige Schichten besser durchkommen als die
groRen Larven verschiedener Lachsarten wie Oncorhynchus kisutch (Silberlachs)
und Oncorhynchus tshawytscha (BJORNN 1969, HALL & LANTZ 1969; TAPPEL &
BJORNN 1983). Des Weiteren fuhrt ein hoher Feinsedimentanteil bei einigen
Salmonidenarten (Oncorhynchus kisutch, Oncorhynchus keta und Salmo ftrutta)
dazu, dass die aufschwimmenden Larven deutlich kleiner sind als bei niedrigem
Feinsedimentanteil (PHILLIPS et al. 1975, KOSKI 1981, RUBIN 1998). Ursache
hierfur ist wahrscheinlich die groRenabhangige Mortalitdt der Larven im sandigen
Substrat, d.h. die grol’en Larven werden im sandigen Sediment ,gefangen® und
verhungern dort (PHILLIPS 1971).

Die Eier und Larven der Asche sind deutlich kleiner als die der anderen Salmoniden.
In der vorliegenden Arbeit hatten die Aschenlarven beim Aufschwimmen eine
Totallange von 15 - 17 mm. Die Bachforellenlarven (Salmo trutta f. fario), die zu den
kleineren Salmoniden zahlen, sind schon 22 — 23 mm gro3 (BAGLINIERE & MAISSE
1991). Die Larven der groeren Salmoniden, wie z.B. Oncorhynchus kisutch mit
37,1 mm (ANDERSEN 1987) und die von Oncorhynchus keta mit 41,8 mm
(SCRIVENER & BROWNLEE 1989) sind im Mittel mehr als doppelt so gro3. Es ist
also zu erwarten, dass die kleineren Aschenlarven einen hdheren Sandanteil im
Sediment tolerieren. Der maximale Feinsedimentanteil (KorngroRe <2 mm) an einem
natirlichen Aschenlaichplatz lag in dieser Arbeit bei 14,6 %. An diesem Laichplatz
war das Aschenaufkommen zwar nur halb so groR wie das des darauffolgenden
Jahres (Feinsedimentanteil 6,9 %). Es wurden aber noch tUber 200 aufschwimmende
Aschen an diesem Platz gezdhlt. Es ist also davon auszugehen, dass ein
Feinsedimentanteil von fast 15 % das Aschenaufkommen zwar deutlich reduziert,

jedoch keine letale Grenze fiir das Uberleben der Larven im Sediment darstellt. Zum
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Vergleich mit den Feinsedimentangaben in der Literatur muss man allerdings diesen
Feinsedimentanteil nach oben korrigieren (bedingt durch die Methodik, s.0.).
Abzuglich der grolReren Partikelfraktionen ergabe sich dann ein maximaler
Feinsedimentanteil von 23,7 %. Dieser liegt in einem Bereich, der fur andere
Salmoniden als kritisch bewertet wird. So berichten SCRIVENER & BROWNLEE
(1989) von einer Reduktion der aufschwimmenden Larven von O. keta und O. kisutch
auf 11,5 % bzw. 16,4 % bei einem Anstieg der Feinsedimentfraktion (< 2,38mm) von
11 % auf 20 %. OLSSON & PERSSON (1988) konnten in kunstlichen Kiesbetten
nachweisen, dass die Anzahl der aufschwimmenden Bachforellenlarven (Salmo trutta
f. fario) von 90 % auf 28 % sinkt, wenn der Sandanteil 20 % betragt. Die Ergebnisse
der vorliegenden Arbeit geben erste Hinweise darauf, dass die Asche einen héheren
Feinsedimentanteil als andere Salmoniden toleriert. Detaillierte Studien mit
ansteigendem Feinsedimentanteil in kiuinstlichen Kiesbetten sind jedoch nétig, um die
genauen Grenzwerte fir die Ei- und Larvalentwicklung der Asche festlegen zu
konnen.

Die Definition von Feinsedimenten (englisch ,fines®) variiert in der Literatur erheblich
(von <0,5mm bis <9,5mm Korndurchmesser). Viele Autoren verstehen unter
Feinsedimenten Partikel mit einem Korndurchmesser bis 0,85 mm. CEDERHOLM
und Mitarbeiter (1981) haben festgestellt, dass diese Korngrofle den schadlichsten
Einfluss auf die Eier und Larven von Oncorhynchus kisutch hat. Betragt der Anteil
dieser Korngrolke 15%, so uUberleben nur noch 30 % der Larven im natirlichen
Kiesbett. Steigt dieser Anteil auf 25 %, so sinkt die Uberlebensrate auf 15 %
(CEDERHOLM et al. 1981). Fir die Asche konnte in der vorliegenden Arbeit
nachgewiesen werden, dass die Feinsedimentfraktion mit einem Partikeldurchmesser
<2mm den gréRten Einfluss auf das Uberleben der Ascheneier und Larven im
Sediment hat. So korreliert die Anzahl der aufschwimmenden Larven signifikant
negativ mit der Partikelfraktion <2 mm (rs = -0,83). Dementsprechend war das
Aschenaufkommen an der Stelle mit dem geringsten Feinsedimentanteil (3,2 %, bzw.
nach Korrektur 5,9 %) am groten. Der Feinsedimentanteil < 0,85 mm Kkorreliert
ebenfalls negativ jedoch nicht signifikant mit der Anzahl der aufschwimmenden
Aschenlarven.

Ein weiteres Phanomen, das durch einen hohen Feinsedimentanteil ausgelost wird,
ist die Verzogerung der Embryonalentwicklung (KOSKI 1966) und der Schlupf von
frihreifen Embryonen (TAPPEL & BJORNN 1983, MAC CRIMMON & GOTS 1986,
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OLSSON & PERSSON 1988, RUBIN 1998). So fanden TAPPEL & BJORNN (1983)
bei hohem Feinsedimentanteil Larven von O. tshawytscha und Oncorhynchus
mykiss, die den Dottersack beim Aufschwimmen noch nicht aufgebraucht hatten. Bei
OLSSON & PERSSON (1988) schlupften 55 % der Larven von Salmo trutta frihreif
in Kiesbetten mit einem Sandanteil von 20 %. Durch die Dottersackreste kdnnen
diese Larven schlechter schwimmen und sind leichte Beute fur Pradatoren. Indirekt,
d. h. Uber den erhdhten Pradatorendruck, fuhrt der erhdhte Feinsedimentanteil somit
zu einer hoheren Mortalitat der aufschwimmenden Larven und damit zu einem
verringerten Aufkommen an 0+ Salmoniden.

Fur die Asche konnte dieses Phanomen in der vorliegenden Arbeit nicht bestatigt
werden. Bei einem maximalen Feinsedimentanteil von 23,7 % wurden keine
frihreifen Aschenlarven an natlrlichen Laichplatzen gefunden. Auch bei den
morphometrischen Messungen an Aschenlarven im stofflichen Belastungsszenarium
wurden keine Anzeichen der Frihreife entdeckt. Allerdings enthielt der Kies der WV-
Boxen im Expositionsversuch mit Ascheneiern ein kiesiges Substrat mit geringem
Sandanteil. Innerhalb der kurzen Inkubationszeit der Asche (25 Tage in diesem
Versuch) ist dieses Sediment nicht versandet, so dass die Auswirkungen eines
erhohten Feinsedimentanteils nicht dokumentiert werden konnten. Hinzu kommt,
dass die Boxen oberhalb der natlrlichen Kolmationsschicht der Lahn, die bei 20 cm
liegt (SANGER 2000, FISCHER & BORCHARDT 2002), vergraben wurden.

5.2.3.2 Ammoniak

An den natiirlichen Aschenlaichplatzen in der Lahn ist das Aufkommen der Larven
signifikant negativ mit der Ammoniakkonzentration im Sediment korreliert. Dieser
Zusammenhang wird besonders deutlich im Vergleich der Jahre 1996 und 1997. Das
Jahr 1996 ist charakterisiert durch ein sehr geringes Aschenlarvenaufkommen. In
diesem Jahr wurden 4,5 Mal weniger Larven gezahlt als im darauffolgenden Jahr.
Die mittlere Ammoniakkonzentration in 10 cm Tiefe betrug hingegen das 2,8-fache
des Wertes fur 1997. Die hochsten Ammoniakkonzentrationen von 30 bis 38 g/l
NH3-N wurden zu Beginn der Interstitialphase 1996 gemessen. 1997 waren die
Ammoniakwerte bis auf einen Peak in der Mitte der Interstitialphase (bis zu 19 ug/l
NH3-N) sehr viel niedriger.

An den naturlichen Laichplatzen wurde die Ammoniakkonzentration nur zu

verschiedenen Zeitpunkten der Embryonalentwicklung vormittags gemessen, um die
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Dimension der Ammoniakbelastung im Sediment zu erfassen. In den stofflichen
Belastungsszenarien wurden zusatzlich zur punktuellen Ammoniakmessung im
Sediment die tagesperiodischen Schwankungen der Ammoniakkonzentration in
10 cm Tiefe modelliert. Dabei wurden die starken Schwankungen der NH3-N-
Konzentration in Abhangigkeit vom pH-Wert im Interstitial erfasst und die
Spitzenwerte in den Nachmittagsstunden dokumentiert. Analog zu den Ergebnissen
an den naturlichen Laichplatzen ergab sich ein enger Zusammenhang zwischen
hohen Ammoniakwerten im Interstitial und hoher Mortalitét der Aschenlarven. Die
hdochsten Ammoniakwerte traten im Feld unterhalb der Klaranlage innerhalb der
Einleitungsfahne auf. Hier wurden zu Beginn der Inkubationsphase bis zu 108 ug/l
NHs-N in 10 cm Sedimenttiefe gemessen. Bei der Modellierung der Ammoniakwerte
im Interstitial ergaben sich fur die Nachmittagsstunden sehr hohe Konzentrationen
bis 95 ug/l. Bis 4 Tage nach dem Schlupf lagen die Ammoniakwerte nachmittags
immer Uber 25 ug/l. In diesem Feld Uberlebte keine einzige Larve bis zum Ende des
Versuches. Im Kontrollfeld oberhalb der Klaranlage lagen die
Ammoniakkonzentrationen deutlich niedriger. Im Sediment wurden maximal 30 pg/l
NHs-N in den Nachmittagsstunden ermittelt, der Grenzwert von 25 g/l wurde an nur
3 Tagen vor dem Schlupf Uberschritten. Dementsprechend war die Gesamtmortalitat
mit 58 % deutlich niedriger als im Feld innerhalb der Einleitungsfahne.

Fir die Ascheneier und -larven gibt es bisher noch keine Grenzwerte zur
Ammoniaktoxizitat. Von den nahe verwandten Salmoniden weil} man, dass die
Ammoniaktoxizitdt vom Entwicklungsstadium abhangt. Die Eier der Salmoniden
vertragen wesentlich hohere Ammoniakkonzentrationen als die juvenilen und adulten
Tiere. Erst bei extrem hohen Konzentrationen von 2,95 mg/l NH3-N sterben 50 % der
Eier in 24 Stunden (RICE & STOKES 1975). Allerdings berichten BURKHALTER &
KAYA (1977) von ausgepragten Wachstumsverzégerungen, Krankheiten und einer
Hypertrophie der Kiemenlamellen nach Ammoniak-Exposition (Uber 0,19 mg/l NH3-N)
von Regenbogenforelleneier. Insofern scheinen hohe Ammoniakkonzentrationen
keine direkt letalen Effekte auf die Eier zu haben, sondern eher zu
entwicklungsbedingten Schaden zu fuhren. Die Eier sind durch ihre Hulle weitgehend
vor aulleren Einflissen geschitzt. AuRerdem kénnen die Embryonen Ammoniak
Uber zwei verschiedene Wege eliminieren. Zum einen scheiden sie Ammoniak mittels
Diffusion entlang eines NHs-Partialdruckgradienten (pNHs-Gradient) aus. Eine

unbewegte saure Schicht um das Chorion, die 0,32 pH-Einheiten saurer als das
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umgebende Wasser ist, verstarkt dabei den pNH3-Gradient und erleichtert somit die
Diffusion aus dem Ei (RAHAMAN-NORONHA et al. 1996). Zum anderen kénnen die
Embryonen bis zu 26 % der anfallenden Stickstoffverbindungen als Harnstoff
ausscheiden (WRIGHT & LAND 1998). Mithilfe von Enzymen des Ornithin-
Harnstoffzyklus wird Ammoniak in Harnstoff umgewandelt (WRIGHT et al. 1995,
WRIGHT & LAND 1998) und passiv Uber Diffusion oder aktiv mittels eines phloretin-
sensitiven Transportproteins ausgeschieden (PILLEY & WRIGHT 2000). WRIGHT
und Mitarbeiter gehen davon aus, dass alle Teleoster Gene besitzen, die fur Enzyme
des Ornithin-Harnstoff-Zyklus codieren. Diese Gene werden wahrend der
Embryogenese aktiviert und bei einigen Spezies auch spater noch, um mit
ungewohnlichen Umweltbedingungen wie z.B. alkalischem Wasser (s.u.) fertig zu
werden (WRIGHT et al. 1995). Die hohe Ammoniaktoleranz der Eier ist dafur
verantwortlich, dass im Feld innerhalb der Einleitungsfahne noch Individuen bis zum
Schlupf Uberlebten, obwohl die Ammoniakwerte nachmittags bis 95 ug/l anstiegen.
Nach dem Schlupf sankt die Ammoniakkonzentration in diesem Feld zwar deutlich,
die Ammoniaksensibilitat der Asche stieg jedoch bei Erreichen des Larvenstadiums
(s.u.).

Der Grenzwert der Ammoniaktoxizitat fir juvenile Salmoniden variiert in der Literatur
erheblich. Wahrend man in alteren Veroffentlichungen noch relativ hohe Grenzwerte
von 0,5 bis 0,8 mg/l NH3-N als 96h-LC50, d.h. Konzentration bei der in 4 Tagen die
Halfte der Tiere stirbt, findet (THURSTON et al. 1978, BUCKLEY 1978), liegen die
Werte der neueren Publikationen mit 0,08 mg/l als 24h-LC50 (ALABASTER et al.
1983, BORCHARDT 1992) um den Faktor 10 niedriger. Bei juvenilen und adulten
Salmoniden schadigen hohe Ammoniakkonzentrationen die Kiemen (SMART 1976,
PETERS et al. 1984, BUCHER & HOFER 1993, BURKHARDT-HOLM et al. 1993)
und das Leber- und Nierengewebe (THURSTON et al. 1984, BUCHER & HOFER
1993). Eine Schadigung der Kiemen kann sich lebensbedrohlich auf Fische
auswirken, da die Kiemen der Atmung, Exkretion, Osmoregulation und Abwehr von
pathogenen Keimen dienen (PETERS et al. 1984). Des Weiteren fuhren hohe
Ammoniakkonzentrationen zu einer hamolytischen Anamie (PETERS et al. 1984,
AMLACHER 1992) und einer Reduktion des Immunsystems (HURVITZ et al. 1997).
Ammoniak ist auBerdem ein Neurotoxin (COOPER & PLUM 1987), das den Gehalt
an Aminosauren im Gehirn von Fischen verandert (LEVI et al. 1974, VEDEL et al.
1998).
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Am empfindlichsten gegentiber Ammoniak sind die Larven der Salmoniden (RICE &
STOKES 1975, ALABASTER & LLOYD 1980). Mit ansteigenden Ammoniak-
konzentrationen verandert sich die Epidermis der Larven und die Tiere entwickeln
eine Storung des Saure-Basen- und Elektrolyt-Haushaltes (CAMERON & HEISLER
1983). Bei einer Ammoniakbelastung von 36,2 umol/l NH; Uber 24 Stunden sinkt die
Natrium-, Kalium- und Chloridkonzentration im Blut von Regenbogenforellenlarven
um 28 bis 35 % (PALEY et al. 1993) ohne dass die Tiere makroskopische
Veranderungen aufweisen. Nach der Belastungssituation wird Ammoniak innerhalb
von 10 Stunden wieder komplett ausgeschieden, wahrend die Aufnahme der
Natriumionen erst verspatet nach 5 Stunden wieder einsetzt. Der groRe Verlust an
Kaliumionen (14 pymol/g) kann fur mehrere Tage nicht ausgeglichen werden (PALEY
et al. 1993). Wiurde man diese Tiere nach einer kurzen Zeit, d.h. innerhalb der
,=Erholungsphase“ erneut einer erhdhten Ammoniakkonzentration aussetzen, wurde
dies zu einer starken Schadigung der Tiere fuhren. Dies erklart die hohe Mortalitat
der Larven im stofflichen Belastungsszenarium innerhalb der Einleitungsfahne. In
diesem Feld sind die Larven nach dem Schlupf hohen Ammoniakkonzentrationen bis
zu 52 ug/ll NHs3-N am Nachmittag ausgesetzt. In der Nacht sinken die
Ammoniakwerte zwar wieder in den unkritischen Bereich. Diese Zeitspanne durfte
jedoch fir die Larven zu kurz sein, um die Storungen im Elektrolythaushalt
ausgleichen zu konnen. In den anderen beiden Feldern waren die maximalen
Ammoniakkonzentrationen nach dem Schlupf wesentlich niedriger (18 pg/l oberhalb
der Klaranlage, 30 pg/l NH3-N unterhalb der Klaranlage aullerhalb der
Einleitungsfahne). Die Mortalitat im Feld unterhalb der Klaranlage aul3erhalb der
Fahne ist jedoch mit 86 % noch sehr hoch. Daraus lasst sich schlieRen, dass der
Grenzwert der Ammoniaktoxizitat fir Aschenlarven sehr niedrig, d.h. unter 30 pg/l
NHs-N liegt. Im Ergebnisteil wurden daher zwei verschiedene Grenzwerte in die
Ammoniakgrafiken eingezeichnet. Der héhere Wert von 25 ug/l NH3-N markiert die
Grenze der Ammoniaktoxizitat fur die Entwicklung gesunder Salmonidenpopulationen
nach ALABASTER & LLOYD (1980). Der niedrigere Wert von 5 ug/l ist der maximale
Sicherheitswert nach WEDEMEYER et al. (1976), COLT & ARMSTRONG (1979) und
PETERS et al. (1984). Da eine Hyperplasie der Kiemen bei Fischen schon ab 6 ug/l
NHs-N beobachtet wurde (BURROWS 1964, SMITH & PIPER 1975), ist langfristig

ein Unterschreiten dieses Wertes im Gewasser zu fordern.
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Ursache der hohen Ammoniakkonzentration im Gewasser ist ein erhohter Eintrag
von Stickstoffverbindungen bei erhdhtem pH-Wert des Wassers. Ein Grofteil der
Stickstoffverbindungen in der Lahn kommt aus kommunalen Abwassern (z.B.
Klaranlage Sarnau) und der angrenzenden Landwirtschaft. Nach dem Einbau der
neuen Nitrifikations- und Denitrifikationsstufe in der Klaranlage Sarnau (Ende 2000)
haben sich die Ammonium und Nitratkonzentrationen in der Lahn mittlerweile deutlich
reduziert. Die Ammoniumkonzentration im Klaranlagenauslauf sank von 13 mg/l NH4-
N auf 0,5 mg/l, die Nitratkonzentration verminderte sich auf 2 mg/l NO3-N (TER
HASEBORG et al. (im Druck)). Es ist also davon auszugehen, dass hierdurch auch

die Ammoniakkonzentration gesunken ist.

5.2.3.3 Nitrit

In unbelasteten Gewassern liegt die Nitritkonzentration weltweit in der GroRenordung
von 1-3 pg/l (VAN BENNEKOM et al. 1978, MEYBECK 1982). In der Lahn konnten
auch schon in friheren Untersuchungen sehr viel hohere Nitritkonzentrationen vor
allem in den Sommermonaten nachgewiesen werden. Im Endbericht eines BMFT-
Projektes des Regierungsprasidiums Giellen wurden in den 90er Jahren
Konzentrationen von 150-250 ug/l und sogar Maximalwerte bis 400 ug/l angegeben
(REGIERUNGSPRASIDIUM GIEREN 1994). In einer anderen Studie wurden an der
Lahn bei Marburg Nitritwerte bis knapp Uber 300 ug/l im Monat Juli in den
Mittagsstunden gemessen (VON DER WIESCHE & WETZEL 1998). Bei den
punktuellen Messungen der Werte im Interstitial der naturlichen Laichplatze lagen die
meisten Nitritkonzentrationen deutlich niedriger. Bis auf eine Stol3belastung im Mai
wurden 1996 in 10 cm Tiefe Nitritwerte von 40 bis 80 ug/l gemessen. 1997 waren die
NO,-N-Konzentrationen mit 40 bis 60 pg/l etwas niedriger. Am 3. Mai 1996 wurden in
10 cm Tiefe Nitritkonzentrationen nachgewiesen, die mit 170 ug/l doppelt so hoch
waren wie die Maximalwerte der uUbrigen Messungen. Sie durften Ausdruck einer
StoRbelastung sein, die in der freien Welle etwas friher auftauchte und mit leichter
Verzogerung das Interstitial erreichte. Der NO,-N-Wert der freien Welle war zu
derselben Zeit mit 100 pyg/l schon wieder abgesunken. Zu den anderen
Messzeitpunkten entsprachen die Nitritwerte in 10 cm Tiefe denen der freien Welle
oder lagen sogar etwas darunter. Diese Abnahme der Nitritwerte im Interstitial
entspricht den Ergebnissen von SCHMIDT (2002). Sie ist Folge von
Nitrifikationsprozessen im hyporheischen Interstitial. Hierbei wird das Ammonium
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zunachst von nitrifizierenden Bakterien (Nitrosomonas spp.) zu Nitrit oxidiert.
Anschlieflend wird dieses zusammen mit dem Nitrit der freien Welle von anderen
Bakterien (Nitrobacter spp.) zu Nitrat oxidiert. Normalerweise ist die Oxidationsrate
der Nitrobacter groRer als die der Nitrosomonas, d.h. Nitrit wird schneller zu Nitrat
oxidiert als Ammonium zu Nitrit (HEATHWAITE 1993). Zu einer Nitritakkumulation im
Interstitial kann es jedoch kommen, wenn die Oxidation des Nitrits zu Nitrat durch
Nitrobacter gehemmt oder verlangsamt wird, wahrend Ammonium weiterhin zu Nitrit
oxidiert wird. Hohe Ammoniak-Konzentrationen (ANTHONISEN et al. 1976,
SUTHERSAN & GANCZARCZYK 1986, BALMELLE et al 1992, SMITH et al. 1997),
erhohte pH-Werte (ALLEMAN 1985), niedrige Sauerstoffkonzentrationen (RICHTER
& KRUNER 1994) und héhere Temperaturen (> 17 °C, RANDALL & BUTH 1984,
VON DER WIESCHE & WETZEL 1998) hemmen die Aktivitat der Nitrobacter mehr
als die der Nitrosomonas und fuhren somit zu einer Nitritakkumulation im Interstitial.
Von diesen Faktoren scheinen die hohen Ammoniakkonzentrationen die grofte
Praxisrelevanz zu haben (SMITH et al 1997). Schon ab Ammoniakkonzentrationen
uber 50 pg/l N verlangsamt sich die Aktivitat der Nitrobacter (PRAKASAM & LOEHR
1972, ANTHONISEN et al 1976) durch kompetitve Hemmung der NO»-
Oxidoreduktase an der Zellmembran (YANG & ALLEMAN 1992). Im Mai 1996 war
die Ammoniakkonzentration der Lahn an der Probestelle mit der hochsten
Nitritkonzentration mehr als doppelt so hoch wie an den anderen Stellen (52 ugl/l
NH3-N  gegenuber  23-24 pg/ll.  NHs-N).  Somit  durfte  die  erhohte
Ammoniakkonzentration zumindest den hohen Nitritwert in Colbe verursacht haben.
Ein Parameter, der die hohen Nitritwerte an allen drei Stellen erklart, ist der hohe pH-
Wert. Am 3. Mai 1996 lag der pH-Wert der freien Welle zwischen 8,4 und 9 und in
10 cm Tiefe zwischen 8,2 und 8,5. Das pH-Optimum der Nitrobacter ist mit 7,9 bis
8,2 (ALLEMAN 1985) deutlich alkalischer als das Optimum der Nitrosomonas von 7,2
bis 7,6. Im alkalischen Bereich sind die Nitrobacter folglich aktiver, so dass Nitrit
akkumuliert. Alle anderen Faktoren, die die Nitritbildung fordern, lagen an der Lahn
im Mai 1996 im unkritischen Bereich. Die Sauerstoffkonzentration im Sediment lag
tagsuber an allen drei Stellen zwischen 14 und 15 mg/l. Erhdhte Nitritwerte treten
jedoch erst bei Sauerstoffkonzentrationen zwischen 0,5 und 1,5 mg/l O, auf (STIEF &
NEUMANN 1998). Auch die Wassertemperatur kann die erhohten Nitritwerte im
Interstitial nicht erklaren, da sie am 3.5.96 zwischen 12 und 13 °C und damit unter

dem Grenzwert von 17 °C lag.
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Wahrend der stofflichen Belastungsszenarien lag der Nitritwert in der freien Welle
zwischen 25 und 90 pg/l NO2-N und in 10 cm Tiefe zwischen 25 und 70 pg/l NO2-N.
Die einzige Ausnahme bildete der 24.04.2000, an dem in der freien Welle 90 bis
100 pg/l NO2-N und in 10 cm Tiefe 50 bis 970 pg/l NO,-N gemessen wurden. Das
Maximum von 970 pg/l NO,-N wurde in 10 cm Tiefe oberhalb der Klaranlage erfasst.
Diese NitritstoRbelastung lasst sich am ehesten durch den erhéhten pH-Wert von 8,5
an dieser Stelle erklaren. Die Ammoniakkonzentration in 10 cm Tiefe betrug zu
diesem Zeitpunkt nur 2 mg/l, die Sauerstoffkonzentration 11,5 mg/l und die
Wassertemperatur 13,5 °C. Somit scheiden diese Faktoren als Ursache der hohen
Nitritkonzentration aus.

Der Grenzwert der Nitrittoxizitat fir Ascheneier und —larven ist noch nicht bekannt.
Bei den nahe verwandten Salmoniden hangt die Toxizitdt des Nitrits vom
Entwicklungsstadium ab. Am empfindlichsten reagieren adulte Salmoniden auf
erhdhte Nitritwerte. Bei einer Nitritkonzentration von 200 ug/l NO,-N (RUSSO et al.
1974) bis 230 ug/l NO2-N (BROWN & MCLEAY 1975) sterben 50 % der adulten
Regenbogenforellen innerhalb von 96 Stunden (96h-LC50). Die hochste
Konzentration, bei der Uber einen langeren Zeitraum (10 Tage) alle adulten
Regenbogenforellen Gberleben, liegt jedoch mit 60 ug/l sehr viel niedriger (RUSSO et
al. 1974). Nitrit wird aktiv von den Chloridzellen der Kiemen aufgenommen
(WILLIAMS & EDDY 1986). Es diffundiert in die Erythrozyten (LEWIS & MORRIS
1986, JENSEN 1990) und oxidiert das Eisen des Hamoglobins (JENSEN et al. 1987,
JENSEN 1990). Das veranderte Hamoglobin (=Methamoglobin) ist nicht mehr in der
Lage, Sauerstoff zu binden (BODANSKY 1951, JENSEN 1990). Mit steigendem
Methamoglobinanteil sinkt die Sauerstoffkapazitat des Blutes (CAMERON 1971), es
kommt zu einer funktionellen Anamie (VEDEL et al. 1998). Bei einem
Methamoglobinanteil von 70 - 80 % werden Lachsartige wie z.B. Oncorhynchus
tshawytscha trage (WESTIN 1974). Ein Methamoglobinanteil von 80 % wird im Blut
von jungen Regenbogenforellen schon bei einer Nitritkonzentration von 200 pg/l
erreicht (BROWN & MCLEAY 1975). Betragt der Anteil des Methamoglobins 100 %
reagieren Fische nicht mehr und sind desorientiert (LEWIS & MORRIS 1986). Da
inaktive Fische wenig Sauerstoff verbrauchen, sterben sie nicht direkt an einer
Methamoglobinamie (CRAWFORD & ALLEN 1977). Erst wenn diese Fische
erschreckt werden oder zur Aktivitat gezwungen sind, sterben sie an einer Anoxie
(HUEY et al. 1980). Makroskopisch ist die Methamoglobinamie als
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schokoladenbraune Farbe des Blutes zu erkennen (RUSSO et al. 1974, SMITH &
WILLIAMS 1974). Die Toxizitat des Nitrits wird durch die Zugabe von Chlorid
reduziert bzw. verzégert (THURSTON et al. 1978, RUSSO et al. 1981, GAINO et al.
1984, BARTLETT & NEUMANN 1998). Da Nitrit und Chlorid tGber dieselben Zellen an
den Kiemen aufgenommen werden, fihren hohe Chloridkonzentrationen zu einer
kompetitiven Hemmung der Nitritaufnahme (WILLIAMS & EDDY 1986). Erhdoht man
die Chloridkonzentration im Wasser von 0,5 mg/l auf 10 mg/l stirbt die Halfte der
Regenbogenforellen nicht mehr bei NO»-Konzentrationen von 170 bis 540 ug/l
sondern erst bei 3500 bis 5300 pg/l NO,-N innerhalb von 96 Stunden (RUSSO et al.
1981). Beobachtet man die Mortalitat der Regenbogenforellen allerdings Uber einen
langeren Zeitraum, so fuhrt eine erhohte Chloridkonzentration lediglich zu einer
zeitlichen Verzogerung der Nitrittoxizitat. BARTLETT & NEUMANN (1998) konnten
an Regenbogenforellenlarven beobachten, dass bei Zugabe von 3 mg/l Chlorid zu
einer NO2-N-Konzentration von 4 mg die Mortalitat erst ab dem 15. Tag beginnt,
dann jedoch mit einer konstanten Rate ansteigt.

Die Eier und Larven der Salmoniden tolerieren relativ hohe Nitritwerte. Bei einer
Nitritkonzentration von 540 pg/l NO,-N sterben 50 % der Larven von Salmo Clarki
innerhalb von 11 Tagen (THURSTON et al. 1978). Damit liegt der LC-50 Wert der
Larven fur 11 Tage doppelt so hoch wie der LC-50 Wert der Adulten fir nur 4 Tage
(=200 pg/l — 240 pg/l s.0.). Wahrend bei einer Konzentration von 200 — 240 ug/l NO-
N die Halfte der adulten Salmoniden innerhalb von 4 Tagen stirbt, Uberleben alle
Salmonidenlarven diese Konzentration tUber 36 Tage (THURSTON et al. 1978).
Durch die Zugabe von Chlorid lasst sich die Mortalitdat der Larven sogar noch
verzogern. Bei einer hoheren Choridkonzentration von 3 mg/l und einer NO,-N-
Konzentration von 4 mg/l stirbt die Halfte der Regenbogenforellenlarven erst nach 22
Tagen (BARTLETT & NEUMANN 1998).

Zur Ursache der hoheren Nitrittoleranz von Larven gibt es bisher nur Spekulationen.
BARTLETT & NEUMANN (1998) erklaren die hohere Nitrittoleranz der Larven mit der
larvalen Sauerstoffaufnahme Uber die Haut. Da die Larven noch keine Schuppen
entwickelt haben (BALON 1975), kann der Sauerstoff bei Larven Uber die gesamte
Korperoberflache diffundieren (ROMBOUGH & MOROZ 1990). Mithilfe dieser
erhohten Sauerstoffdiffusionsrate kann die funktionelle Anoxie (s.0.) besser
ausgeglichen werden. Nach RUSSO et al. (1974) konnte die hohere Nitrittoleranz der

Larven auf die hohere Sauerstoffaffinitat des larvalen Hamoglobins (IUCHI 1973)
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zurtuckzufihren sein. Eine weitere mdgliche Ursache der hoheren Nitrittoleranz
konnte aber auch die geringere Aufnahme von Nitrit sein, da die Kiemen bei Larven
noch nicht sehr gut entwickelt sind. Bei adulten Salmoniden kann NO»>-N durch den
aktiven Transportmechanismus im Blut akkumulieren und dort hohere
Konzentrationen erreichen als im umgebenden Wasser (BATH & EDDY 1980,
MARGIOCCO et al. 1983, VEDEL et al. 1998). Diese Nitritakkumulation erscheint bei
Larven mit weniger entwickelten Kiemen eher unwahrscheinlich.

Die Eihullen der Salmoniden scheinen fur Nitrit undurchlassig zu sein. So vertragen,
z.B. die Eier von Regenbogenforellen Nitritkonzentrationen bis 3,1 mg/l NO»-N (=
3100 pg/l) (BARTLETT & NEUMANN 1998).

Wahrend der stofflichen Belastungsszenarien erreichte die Nitritkonzentration im Feld
innerhalb der Klaranlageneinleitungsfahne in 10 cm Tiefe maximal 100 pg/l NO2-N.
Dieser Wert liegt deutlich unter dem Grenzwert von 200-250 ug/l NO»-N fur die
Salmonidenlarven und erst recht unter dem Grenzwert der Salmonideneier von
3100 pg/l NO2-N. Geht man davon aus, dass die Grenzwerte fir Ascheneier und —
larven in einer ahnlichen Dimension liegen, so lasst sich die hohe Mortalitat der Eier
und Larven im Feld innerhalb der Einleitung nicht durch die Nitritbelastung erklaren.
Bei einer Bewertung der Lahn als potentielles Salmoniden- bzw. Thymalliden-
gewasser muss die erhohte Nitritkonzentration jedoch berucksichtigt werden, da sie
in der freien Welle Werte bis 170 pg/l NO2-N erreicht. Diese Werte durften sich auf
adulte Salmoniden schadlich auswirken. Der Richtwert der europaischen Union fur
Salmonidengewasser liegt mit 3,0 bis 9,0 ug/l sehr viel niedriger (EUROPEAN
ECONOMIC COMMUNITY 1978). Kurzzeitige NitritstolRbelastungen durften jedoch in
der Lahn durch die leicht erhohte Chloridkonzentration von 25 mgl/l
(REGIERUNGSPRASIDIUM GIEREN 1994) besser von den Salmoniden bzw.
Thymalliden toleriert werden. Die kompetitive Hemmung der Nitritaufnahme durch die
Chloridionen fihrt wahrscheinlich dazu, dass die Fische zum Zeitpunkt der
StoRRbelastung deutlich weniger Nitrit in der Lahn aufnehmen als im chloridarmen
Wasser der o.g. Studien (durchschnittlich 0,5 mg/l CI'). Damit dirfte die Dauer der
Belastung ausschlaggebend flr die Salmoniden- bzw. Thymallidentoxizitat des Nitrits

sein.
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5.2.3.4 Sauerstoff

Die Sauerstoffkonzentrationen, die tagsiiber an natiirlichen Laichplatzen der Asche
in 10 cm Sedimenttiefe gemessen wurden, waren in beiden Messjahren sehr hoch
(1996: 13,1 mg/l bis 15 mg/l und 1997: 11,7 mg/l bis 13,6 mg/l). Sie lagen immer Uber
der Sauerstoffsattigungskurve. Die Sauerstoffkonzentrationen, die wahrend der
stofflichen Belastungsszenarien in 10 cm Tiefe gemessen wurden, waren in den
Feldern aulierhalb der Klaranlageneinleitung tagstber ebenfalls immer im
ubersattigten Bereich (102 % bis 129 % bzw. 9,7 mg/l bis 13,3 mg/l). Diese Werte
spiegeln jedoch nur die Sauerstoffverhaltnisse am Tage wieder. Nachtmessungen in
10 cm Tiefe wurden nicht durchgefuhrt. In den Online-Messungen der Belastungs-
szenarien konnten die tagesperiodischen Schwankungen der Sauerstoff-
konzentration in der freien Welle dokumentiert werden. Dabei stellten sich wahrend
der Inkubationsphase der Asche ausgepragte Tag-Nachtdifferenzen von 4,7 mg/l bis
9,1 mg/l dar. Tagsuber wurden Spitzenwerte bis 15,2 mg/l Sauerstoff gemessen,
nachts sank der Sauerstoff auf Minimalwerte bis 5,9 mg/l ab. Uber die Sauerstoff-
bedirfnisse der Ascheneier und -larven weil man bisher noch wenig. Bei den nahe
verwandten Salmoniden variieren die Angaben zur limitierenden Sauerstoff-
konzentration wahrend der Interstitialphase. In Freilandversuchen wurden Grenz-
werte von 4,6 mg/l O, fur den Keta-Lachs (Oncorhynchus keta) (SCRIVENER 1988)
bis 10,0 mg/l O, fiir die Meerforelle (Salmo trutta) (RUBIN UND GLIMSATER 1996)
ermittelt. MASSA und Mitarbeiter beobachteten nur geringe bis keine Uberlebens-
raten von Bachforellenlarven in einem Fluss mit z.T. sehr niedrigen Sauerstoff-
konzentrationen von 1,8 mg/l bis 3 mg/l im Interstitial (MASSA et al. 1998). Die
meisten Autoren geben Sauerstoffkonzentrationen zwischen 6.0 mg/l und 7,7 mg/l O
als kritische Grenze fur die Salmonidenentwicklung an (PHILLIPS & CAMPBELL
1962, SOWDEN & POWER 1985, LACROIX 1985, HARTMANN 1988, INGENDAHL
2001). Die Grenzwerte, die bei Laboruntersuchungen ermittelt wurden, liegen z.T.
deutlich niedriger und lassen sich nicht ohne weiteres auf die Freilandbedingungen
Ubertragen. In der vorliegenden Arbeit lagen die Sauerstoffkonzentrationen sowohl
an den naturlichen Laichplatzen als auch im Interstitial der Expositionsversuche
aullerhalb der Klaranlageneinleitung tagstber immer im Ubersattigten Bereich und
sind damit als unkritisch fiir die Aschenentwicklung zu werten. Die Online-Messung in
der freien Welle zeigt jedoch ein deutliches Sauerstoffdefizit in den Nachtstunden

auf. Es wurden nachtliche Sauerstoffkonzentrationen um 6 mg/l gemessen, die an
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sich schon kritisch fiir die Aschenentwicklung sein diirften. Im Interstitial wurden
tagsuber jedoch Sauerstoffwerte gemessen, die durchschnittlich 3 mg/l (1,8 mg/l bis
6 mg/l) unter den Werten der freien Welle lagen. Geht man also davon aus, dass die
Sauerstoffkonzentrationen auch nachts im Interstitial niedriger sind als in der freien
Welle, dann werden dort Sauerstoffkonzentrationen erreicht, die deutlich unter 6 mg/I
liegen. Diese niedrigen nachtlichen Sauerstoffwerte durften ein Grund fir die hohe
Mortalitat in den Kiesboxen der stofflichen Belastungsszenarien sein.

Im Versuchsfeld, das innerhalb der Einleitungsfahne lag, sank die Sauerstoff-
konzentration ab dem Zeitpunkt des Schlupfes schon tagsuber in den untersattigten
Bereich (8,7 mg/l, 92 % Sattigung). Man kann davon ausgehen, dass die Sauerstoff-
werte im Interstitial dieses Feldes nachts noch weiter in den untersattigten Bereich
abgesunken sind und die hohe Mortalitdt von 100 % zum Ende der Inkubationszeit
mitverursacht haben. So stellt auch CHAPMAN (1988) fest, dass jede Reduktion von
gelostem Sauerstoff unter die Sattigung das Uberleben von Salmoniden bis zum Auf-
schwimmen reduziert.

Von den Salmoniden weil® man, dass sie im Laufe ihrer Entwicklung im Interstitial
zunehmend hohere Sauerstoffkonzentrationen bendtigen (ALDERDICE et al. 1958,
DAVIS 1975, MASSA et al. 1999). Am geringsten ist der Sauerstoffbedarf von frisch
befruchteten Eiern (LINDROTH 1942). In diesem Stadium wird der Sauerstoff tber
Diffusion in die Eihulle aufgenommen. Voraussetzung hierfur ist eine ausreichende
Interstitialstromung, die den Sauerstoffgradienten um das Ei aufrechterhalt (O’'BRIEN
et al. 1978). Die Fischlarven nehmen den Sauerstoff anfangs Uber die Haut auf, da
ihre Kiemen nur wenig entwickelt sind (ROMBOUGH 1988, BURGGREN & PINDER
1991, ROMBOUGH & URE 1991). Der Sauerstoff wird Uber direkte Diffusion vom
Gewebe aufgenommen (WELLS & PINDER 1996a). Mit zunehmender Kiemen-
entwicklung erfolgt ein steigender Anteil der Sauerstoffaufnahme branchial
(ROMBOUGH & MOROZ 1990). Kurz vor der Dottersackresorption werden schon
60 % des bendtigten Sauerstoffs uber die Kiemen aufgenommen. Ab einem Gewicht
von 0,3 g finden sogar 69 - 81 % der Atmung von Lachslarven an den Kiemen statt
(WELLS & PINDER 1996b).

MASSA et al. (1999) fanden bei anhaltendem O,-Mangel schwer geschadigte Larven
und eine hohe Mortalitat vor allem nach dem Schlupf und der Dottersackresorption.
Ursache fur den erhohten Sauerstoffbedarf der Larven durfte der limitierte Gasaus-

tausch bei wenig entwickelten Kiemen sein (s.0.).
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Der steigende Sauerstoffbedarf der sich entwickelnden Fischlarve erklart auch die
steigende Mortalitat der Larven in den Kiesboxen unterhalb der Klaranlage innerhalb
der Einleitungsfahne. Die Larven brauchen zunehmend mehr Sauerstoff, die
Sauerstoffsattigung im Interstitial nimmt dagegen im Laufe der Entwicklung in diesem
Feld ab. Die Diskrepanz zwischen Angebot und Nachfrage wird somit zunehmend
groler.

Bei Salmoniden konnte bei niedrigen Sauerstoffkonzentrationen nicht nur eine
erhdohte Mortalitdt sondern auch eine Verzdgerung des Schlupfes, eine reduzierte
Fischlange, eine langsamere Dottersackresorption und eine verzdgerte Nahrungs-
aufnahme dokumentiert werden (CARLSON & SIEFERT 1974, MASSA et al. 1999).
Die Sauerstoffkonzentrationen in diesen Studien waren jedoch mit 3 mg/l (MASSA et
al. 1999) und einer Sattigung von 50 % (CARLSON & SIEFERT 1974)
ausgesprochen niedrig. Die Sauerstoffwerte des Lahnsedimentes in den stofflichen
Belastungsszenarien fielen vor allem tagsuber deutlich héher aus. Dementsprechend
konnte keine Verzégerung des Schlupfes in den Kiesboxen beobachtet werden. Die
morphometrischen Messungen der Larven im stofflichen Belastungsszenarium
ergaben nur geringflgige Entwicklungsverzégerungen und eine geringere Totallange
bei den Tieren in der Oberflachenkontrolle, die am ehesten auf die unglnstige
Platzierung der Tiere zurlckzufihren ist (s. Kap. 5.2.8). Symptome einer Gasblasen-
krankheit (Exophthalmus, Augenverlust, Blaschen in der Haut oder in den Flossen
und fleckige Hautablésungen), wie sie als Folge der Sauerstoffubersattigung bei
MOHR (1984) beschrieben werden, wurden bei keiner Larve festgestellt.

An den natirlichen Laichplatzen der Asche als auch bei den stofflichen Belastungs-
szenarien konnte eine Abnahme des Sauerstoffgehaltes mit zunehmender
Sedimenttiefe registriert werden. Am deutlichsten stellte sich dieser Tiefengradient im
Sediment unterhalb der Klaranlage innerhalb der Einleitungsfahne dar. Hier wurde
eine durchschnittliche Differenz von 3,9 mg/l O, zwischen 30 cm Tiefe und freier
Welle dokumentiert. Auch WHITMAN & CLARK (1982) fanden bei ihren
Untersuchungen an einem kleinen sandigen Fluss sinkende Sauerstoffwerte mit
zunehmender Sedimenttiefe. Der Unterschied der 30 cm Schicht zur freien Welle
betrug in dieser Untersuchung 4 - 9 mg/l O,. Die niedrigeren Sauerstoffwerte im
Interstitial sind bedingt durch Respirations- und Nitrifikationsprozesse der
hyporheischen Lebensgemeinschaft (NAEGELI & UEHLINGER 1997, SCHMIDT
2002, INGENDAHL 2002, 2003 im Druck). Durch den Austausch mit der freien Welle
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gelangt sauerstoff- und detritusreiches Wasser ins Interstitial und wird dort von der
interstitiellen Fauna umgesetzt (BOULTON 1993). Die Eindringtiefe des
sauerstoffreichen Wassers ist dabei abhangig von der PorengrofRe des Interstitials. In
sandigen Sedimenten ist die Infiltration von sauerstoffreichem Wasser geringer. Dies
erklart die groRere Sauerstoffdifferenz zur freien Welle bei WHITMAN & CLARK
(1982). PETERSON & QUINN (1996) fanden an Laichplatzen des Keta-Laches
(Oncorhynchus keta) zwar keinen Sauerstoff-Tiefengradienten, aber eine geringere
Sauerstoffkonzentration des Sedimentes im Vergleich zur freien Welle. Sie erklaren
diese Tatsache durch den Sauerstoffverbrauch der sich entwickelnden Larven und
der sich zersetzenden toten Embryonen (PETERSON & QUINN 1996).

In 30 cm Tiefe registrierten WHITMAN & CLARK (1982) Sauerstoffkonzentrationen
von 1,4 mg/l bis 3,6 mg/l O,. Allerdings fanden diese Messungen von Mai bis Januar
an einem kleineren Fluss (durchschnittliche Wassertiefe 7 cm bei einer Breite von
3,3 m) statt. Die Sauerstoffkonzentrationen, die in der vorliegenden Arbeit tagsiber in
30 cm Tiefe gemessen wurden, lagen mit 10,2 mg/l bis 13,8 mg/l wesentlich héher.
Ursache dieser hohen Sauerstoffkonzentrationen ist die vermehrte Primarproduktion
der Algen im eutrophierten Gewasserabschnitt. Durch die photosynthetische Aktivitat
dieser Algen wurden die freie Welle und die oberen Sedimentschichten tagstber mit
Sauerstoff versorgt. Die oberen Interstitialschichten, die in direktem Austausch mit
der freien Welle stehen, waren daher tagsuber sauerstoffreicher als die tieferen
Schichten.

Die negative Korrelation der Sauerstoffkonzentration im Interstitial mit dem
Aschenaufkommen Uberrascht auf den ersten Blick. Man wiirde erwarten, dass das
Aschenaufkommen hoher ist, je héher die Sauerstoffkonzentration im Sediment ist.
An den eutrophierten Abschnitten der Lahn ist die extrem hohe Sauerstoff-
konzentration am Tage jedoch Ausdruck der strahlungsabhangigen Assimilation der
Primarproduzenten. Nachts kehren sich die Sauerstoffverhaltnisse um, d.h. die Algen
veratmen den Sauerstoff, was zu extrem niedrigen Sauerstoffkonzentrationen in der
freien Welle fuhrt (s.o0.). Diese niedrigen Sauerstoffkonzentrationen wirken sich
wiederum negativ auf das Uberleben der Aschenlarven im Interstitial aus. Die
negative Korrelation der Sauerstoffkorrelation mit dem Aschenaufkommen spiegelt
also indirekt das nachtliche Sauerstoffdefizit: Anders ausgedrickt: Je hoher die
Sauerstoffkonzentration am Tage, desto niedriger ist sie in der Nacht und desto

schlechter sind die Aufwuchsbedingungen der Aschenlarven und damit verbunden
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auch das Aschenaufkommen. Diese Arbeit liefert damit erste Hinweise auf die
Auswirkungen nachtlicher Sauerstoffdefizite auf die Aschenentwicklung im Interstitial.
Folgestudien mit nachtlichen Messungen der physikalisch-chemischen Parameter am

Laichplatz waren winschenswert.

5.2.3.5 pH-Wert

Die pH-Werte der naturlichen Laichplatze in 10 cm Sedimenttiefe lagen mit 7,98 bis
8,94 im alkalischen Bereich. Hierbei handelte es sich jedoch nur um Tages-
messungen. Wahrend der stofflichen Belastungsszenarien konnte der pH-Wert des
Interstitialwassers mithilfe der Onlinemessung uber 24 Stunden modelliert werden.
Fir die Inkubationszeit der Asche ergaben sich dabei pH-Wert-Schwankungen in
10 cm Sedimenttiefe von 6,6 bis 9,9 (im Mittel 8,2). Bedingt durch die erhdhte Photo-
syntheserate der Wasserpflanzen und Algen (HALSTEAD & TASH 1982) lag der pH-
Wert in den Nachmittagsstunden regelmafdig dber 9. Diese Werte sind als kritisch fur
die Aschenentwicklung einzustufen. Zwar fehlen Untersuchungen zur pH-Toxizitat fir
die Asche. Es ist jedoch davon auszugehen, dass die fir die nahe verwandten
Salmoniden ermittelten pH-Grenzwerte auch firr die Asche gelten. Nach KRISHNA
(1953) und KLEE (1991) wirkt sich auch eine kurzfristige Erhdhung des pH-Wertes
Uber 9 tddlich auf Bachforelleneier aus. RAHAMAN-NORONHA et al. (1996)
beobachteten eine Autintoxikation von Bachforellenembryonen in alkalischem
Wasser (pH 10), die durch eine Reduktion der Ammoniakexkretion um 50 % bedingt
war. Symptome der Ammoniakvergiftung (s.o.) treten somit nicht nur bei hohen
Ammoniakkonzentrationen des Gewassers auf, sondern sind auch Folge einer
gestorten Exkretion des korpereigenen Ammoniaks bei erhohtem pH-Wert. Der
Ammoniak fallt bei allen Embryos von oviparen Teleostern wie der Asche beim
Abbau der Dottersackproteine (KAMLER 1992) an. Von Embryos der
Regenbogenforelle weil® man, dass die Ammoniak- und Harnstoffproduktion in den
ersten 40 Tagen stetig zunimmt (RICE & STOKES, 1974, WRIGHT et al. 1995).
Ammoniak wird Uber Diffusion entlang des Ammoniak-Partialdruckgradienten
ausgeschieden. Eine unbewegte Schicht um das Chorion, die 0,32 pH-Einheiten
saurer als die Umgebung ist, erleichtert die Ammoniakdiffusion (RAHAMAN-
NORONHA et al. 1996). In alkalischem Wasser fehlt diese saure Schicht und die
Ammoniakausscheidung sinkt (RAHAMAN-NORONHA et al. 1996).
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WILKIE und Mitarbeiter (WILKIE & WOOD 1991, WILKIE et al. 1996, WILKIE et al.
1999) konnten nachweisen, dass adulte Regenbogenforellen sich an eine
andauernde Erhohung des pH-Wertes auf 9,5 im Wasser physiologisch anpassen.
Anfangs sinkt die Ammoniakausscheidung dieser Tiere wahrend die Harnstoff-
ausscheidung zunimmt. Die erhdhte Ammoniakkonzentration im Plasma fuhrt zu
einem hoheren Partialdruckgradienten von NHs;, der die Ammoniakausscheidung
auch bei hohem pH-Wert ermoglicht (WILKIE et al. 1999, LAURENT et al. 2000). Im
alkalischen Gewasser kommt es zu einer respiratorischen Alkalose der Regen-
bogenforellen: alkalische, eutrophe Gewasser sind in der Regel CO, arm (durch
erhdhte Photosyntheserate) und fungieren als ,CO,-Vakuum® (WILKIE et al. 1996):
der Fisch gibt vermehrt CO, Uber die Kiemen ab (JOHANSEN et al. 1975), was im
Blut zu einem Absinken des pCO; und einem Anstieg des pH-Wertes fuhrt (LIN &
RANDALL 1990, WILKIE & WOOD 1991, YESAKI & IWAMA 1992). Die respirato-
rische Alkalose der Regenbogenforellen wird durch eine metabolische Azidose
(vermehrte Laktatbildung) ausgeglichen (WILKIE et al. 1996). Wahrend sich adulte
Regenbogenforellen an ein alkalisches Milieu langerfristig bis zu einem gewissen
Grade anpassen konnen, hat eine plotzliche Erhdhung des pH-Wertes auf diese
Tiere letale Folgen. So vertragen adulte Regenbogenforellen, die in pH-neutralem
Wasser gezogen wurden, ein Umsetzen in alkalischeres Milieu nur schlecht. Bei pH
9,5 sinkt die Uberlebensrate in 48 Stunden auf 68 %, bei pH 10,0 Uberlebt kein
einziger Fisch Uber 48 Stunden (WITSCHI & ZIEBELL, 1979). Bei einem raschen
Anstieg des pH-Wertes wird die Ammoniakausscheidung Uber die Kiemen gehemmt
(WRIGHT & WOOD 1985, RANDALL et al. 1989, LIN & RANDALL 1990). An den
Kiemen wird Ammoniak uber Diffusion entlang eines NHs-Gradienten ausgeschie-
den. Dieser NHs-Diffusionsgradient wird verstarkt durch eine saure Grenzschicht an
den Kiemen (WRIGHT et al. 1986, 1989), die durch Ausscheidung von CO, und
anschlieRender Umwandlung in HCO3 und H* aufrechterhalten wird (WRIGHT et al.
1986, LIN & RANDALL 1990, 1991). Wenn der pH-Wert im Gewasser den negativen
Logarithmus der Dissoziationskonstante von Ammoniak erreicht (bei 15 °C ist dies
bei pH 9,5) verringert sich der Diffusionsgradient fir NH3 an den Kiemen und NH3
kann schlechter branchial ausgeschieden werden (CAMERON & HEISLER 1983).
Demnach liegt der Grenzwert fUr adulte Regenbogenforellen bei pH 9,5. Der
Grenzwert fur Salmonideneier und -larven liegt nach Literaturangaben (s.0.) mit pH 9

etwas niedriger. Ubertragt man diesen Grenzwert auf die Entwicklung der Asche, so
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sind die Ascheneier und —larven in der Lahn nachmittags kritischen pH-Situationen
ausgesetzt. Allerdings hangt die Toxizitat des alkalischen Wassers von der Exposi-
tionsdauer ab (JORDAN & LOYD 1964). In der Lahn liegt der pH-Wert nachmittags
zwar immer Uber 9, sinkt aber in den Abendstunden auf neutrale bis leicht saure
Werte bis pH 6,6 in der Nacht. In dieser Zeit diirfte sich ein Grossteil der Ascheneier
und -larven physiologisch gesehen ,erholen®. Vergleicht man au3erdem die mittleren
Tages pH-Werte in den verschiedenen Feldern, so fallt auf, dass das Feld mit den
niedrigsten, d.h. unkritischsten pH-Werten (innerhalb der Einleitungsfahne, bedingt
durch die Einleitung von pH-neutralem Wasser aus der Klaranlage) die hochste
Mortalitat der Eier und Larven aufwies. Bei einem mittleren Tages pH-Wert in 10 cm
Sedimenttiefe von 8,3 betrug die Gesamtmortalitat 100 % innerhalb der Einleitungs-
fahne. Oberhalb der Klaranlage war die Mortalitdt mit 58 % deutlich niedriger bei
einem hoheren durchschnittlichen Tages pH-Wert von 9. Demnach kann der hohe
pH-Wert in der Lahn nicht der ausschlaggebende Faktor fur die hohe Letalitat der
Tiere in der Einleitungsfahne sein. Der hohe pH- Wert flhrt allerdings zu einer
vermehrten Bildung des fischtoxischen Ammoniaks aus Ammonium. Ein Anstieg des
pH-Wertes um eine Einheit fuhrt zu einer Verzehnfachung der Ammoniak-

konzentration (s.0.).

5.2.4 Sonstige Parameter (CO,, SBV, Leitfahigkeit, Phosphat)

Der Gehalt an freiem Kohlendioxid war an den naturlichen Laichplatzen der Lahn
sehr niedrig. 1996 lag der CO»-Gehalt in der freien Welle und in 10 cm Tiefe
zwischen 0 und 3,96 mg/l, 1997 zwischen 0 und 3,52 mg/l. Diese niedrigen Werte
sind Ausdruck der Eutrophierung der Lahn. Durch das erhdhte Nahrstoffangebot
wachsen vermehrt Pflanzen und Algen im Gewasser, die bei ihrer Photosynthese
CO; verbrauchen. In beiden Jahren nahm der Gehalt an freiem CO, von April bis Mai
in der freien Welle ab. Anfang Mai war in beiden Jahren kein freies CO, mehr in der
freien Welle vorhanden. Dieses Phanomen ist durch die zunehmende Photo-
syntheserate der submersen Vegetation im Frihjahr und den Anstieg des pH-Wertes
im Gewasser bedingt. Bis auf wenige Ausnahmen lag der CO,-Gehalt im Sediment
héher als in der freien Welle. Diese hdheren CO,-Werte sind Folge von Respira-
tionsprozessen im Interstitial (WILLIAMS & HYNES 1974, WHITMAN & CLARK
1982, PUSCH & SCHWOERBEL 1994) und fehlender Photosyntheseleistung bei
permanenter Lichtlosigkeit (SCHONBORN 1992).
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Das Saurebindungsvermogen war mit Werten zwischen 4,3 und 7,5 mval/l in der
freien Welle und 4,4 bis 6,4 mval/l in 10 cm Tiefe an den natirlichen Laichplatzen der
Asche relativ hoch. Es spiegelt damit den erhdhten Gehalt an gebundener
Kohlensaure in der Lahn wieder.

Die Leitfahigkeit ist ein Mal® der Gesamtionen-Konzentration. Von den 4 Kationen
(Ca**"Mg**, Na*, K*) und 3 Anionen (HCO3", SO4%, CI") machen das Calcium und das
Hydrogencarbonat im unbelasteten Sullwasser mengenmalig die grofdte Fraktion
aus. Im Gewasser mit kommunalen Einleitern und angrenzender landwirtschaftlicher
Nutzflache kommen jedoch noch die lonen der Stickstoff- und Phosphorverbin-
dungen wie Ammonium (NH4"), Nitrat (NO3’), Nitrit (NO2) und Orthophosphat (o-
PO4>) hinzu. Damit spiegelt die elektrolytische Leitfahigkeit im stofflich belasteten
Gewasser vor allem Veranderungen der Stickstoff- und Phosphorfracht wieder.

Die Leitfahigkeit der Lahn war 1996 in der freien Welle und in 10 cm Tiefe signifikant
héher als 1997 (50 uS/cm in der freien Welle und 43 pS/cm in 10 cm Tiefe). Ursache
dieser erhdhten Leitfahigkeit war der groRere abwasserburtige Anteil. 1996 war der
Abfluss im April sehr viel niedriger als 1997, so dass der Anteil der Klaranlagenein-
leitung und der diffusen Einleitung durch die Landwirtschaft am Gesamtabfluss
deutlich hoher ausfiel. Dementsprechend hdher fielen auch die Ammoniak-, Nitrat-,
Nitrit- und Phosphatkonzentrationen im Gewasser aus.

An der Probestelle Colbe war die Leitfahigkeit in beiden Untersuchungsjahren
deutlich héher (1996: 30 - 34 uS/cm in der freien Welle, 13 - 17 yS/cm in 10 cm
Tiefe, 1997 22 - 36 uS/cm in der freien Welle, 23 - 38 uS/cm in 10 cm Tiefe) als an
den anderen Probestellen. Diese erhdhte Leitfahigkeit spiegelt den erhdhten
Nahrstoffeintrag durch die Klaranlage Sarnau-Gottingen wieder, die flussaufwarts
von Codlbe in die Lahn einleitet. In den stoffichen Belastungsszenarien war die
Leitfahigkeit dementsprechend an der Probestelle innerhalb der Klaranlagenein-
leitung fast 40 uS/cm hoher als an den Probestellen aufl3erhalb der Einleitungsfahne.
Da die Leitfahigkeit durch biochemische Umbauvorgange nur wenig beeinflusst wird,
wird sie gerne als konservativer Tracer zur Messung von hydraulischen Austausch-
prozessen im Interstitial verwendet (LENK 2000). Im Gegensatz zu INGENDAHL
(1999) eignete sich der Leitfahigkeitsquotient in der vorliegenden Arbeit jedoch nicht
als Mal des vertikalen Wasseraustausches zwischen flieRender Welle und
Interstitial. Bei INGENDAHL (1999) war der Leitwertquotient desto hoher, je

langsamer der Wasseraustausch stattfand. Beim Vergleich der neuen und alteren
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Interstitialsonden (ungestdrtes Interstitial) wirde man demzufolge in den alteren
Sonden einen hoheren Leitfahigkeitsquotienten erwarten, da das Interstitial im Laufe
der Zeit kolmatiert und damit den Wasseraustausch verlangsamt. Im
Untersuchungsgebiet der vorliegenden Arbeit konnte diese Theorie jedoch nicht
bestatigt werden: Nur an einer Probestelle zeigte der Leitwertquotient eine
abnehmende Tendenz im ungestorten Interstitial. Die Unterschiede zwischen dem
Leitwertquotienten des gestorten und ungestorten Interstitials waren an keiner Stelle
signifikant. Ein besseres Mal} fur den aktuellen vertikalen Wasseraustausch in der
Lahn stellte die pH-Wert Differenz zwischen freier Welle und Interstitial dar. Im
ungestorten Interstitial lag der pH-Wert 0,3 bis 2 Einheiten niedriger als in der freien
Welle, wahrend sich der pH-Wert im gestorten Interstitial nur wenig von dem Wert
der freien Welle unterschied. Analog zum Leitwertquotienten liel3e sich auch ein pH-
Wert-Quotient bilden. Dabei wirde man den jeweils héheren pH-Wert durch den
niedrigeren Wert teilen. Ein Wert von 1 ergibt sich damit bei gleichen pH-Werten und
steht fur einen schnellen vertikalen Wasseraustausch. Hohere Werte bedeuten dann
eine schlechtere Durchlassigkeit des Interstitials bzw. einen langsamen
Wasseraustausch mit der freien Welle. Fur die Probestelle oberhalb der Klaranlage
ergaben sich fur das gestorte Interstitial pH-Wert-Quotienten zwischen 1,01 und 1,03
und fur das ungestorte Interstitial Quotienten zwischen 1,03 und 1,27. Die pH-Wert
Differenz  bzw. der pH-Wert-Quotient wird jedoch durch die Hohe der
Respirationsprozesse im Interstitial einerseits sowie der Photosynthese an der
Sohlenoberflache anderseits beeinflusst, so dass Stoffwechselprozesse die Werte
mitbestimmen.

Die Orthophosphatkonzentrationen, die an den naturlichen Laichplatzen der Lahn
und wahrend der stofflichen Belastungsszenarien gemessen wurden, lagen in der
freien Welle zwischen 0,07 mg/l und 0,36 mg/l 0-PO4-P. Die Maxima der
Orthophosphatbelastung wurden Anfang Mai dokumentiert. Schon Anfang der 90er
Jahre wurden in der Lahn ahnlich hohe Phosphatkonzentrationen gemessen (RP
GIESSEN 1991). Nach WOLF (in RP GIESSEN 1991) gehért die Lahn aufgrund
dieser hohen Phosphatbelastung in die naturferne Gewassergutegruppe C (0-PO4-P
> 0,2 mg/l). Als unmittelbar pflanzenverfigbarer und in der Regel limitierender
Nahrstoff ist das Orthophosphat in hohen Konzentrationen fur die Algenblite in der
Lahn verantwortlich. Nach der EG-Richtlinie vom 18. Juli 1978 Uber die Qualitat von
SuRwasser (aus GUNKEL 1996) liegt der Richtwert fir Fischgewasser mit
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potentiellen Salmonidenbestanden bei 0,065 mg/l Gesamtphosphor. Dieser Wert
wurde in der oberen Lahn im Untersuchungszeitraum bis 2000 regelmafig

uberschritten.

5.2.5 Veranderung der hyporheischen Milieubedingungen durch
die Laichaktivitat der Asche

Wahrend des Ablaichens wiihlt die Asche den Kies am spateren Laichplatz auf
(FABRICIUS & GUSTAFSON 1955). Man geht davon aus, dass dies der Optimierung
des Laichsubstrates dient. Von anderen Salmoniden weil3 man, dass der
Feinsedimentanteil beim Aufwihlen des Sedimentes reduziert wird (RINGLER &
HALL 1988, YOUNG et al 1989, GROST et al. 1991). Genauere Untersuchungen zur
Veranderung der physikalisch-chemischen Parameter durch die Laichaktivitat der
Asche gibt es allerdings noch nicht. In dieser Arbeit wurden erstmals die
Veranderungen der hyporheischen Milieubedingungen durch Lockerung der obersten
Kiesschichten erfasst. Dabei wurde das Interstitialwasser aus Multilevelsonden, die
bereits 3 Jahre lang im Kies lagen (= ungestortes Sediment), verglichen mit dem
Interstitialwasser neu eingegrabener Sonden (= gestortes Sediment) (vgl. Kap.
3.3.3). Durch das Eingraben der Sonden wurde die WAuhltatigkeit der Asche
sozusagen simuliert. Auch wenn das Wiihlen der Asche den Kies sicherlich nicht so
tiefgreifend verandert wie das Eingraben der Sonden, so reflektieren die Ergebnisse
der gestorten Kiessonden zumindest den Trend der physikalisch-chemischen
Veranderungen im Interstitial beim Ablaichprozess. Vor allem der 10 cm Horizont der
neu gelegten Sonden durfte die Verhaltnisse im Laichsubstrat gut wiederspiegeln, da
die Asche mindestens die ersten 10 cm des Sedimentes aufwiihlt, um ihre Eier in 5 -
10 cm Sedimenttiefe zu vergraben (eigene Beobachtungen, GONCZI 1989).

Des Weiteren konnte der Einfluss unterschiedlicher stofflicher Belastung auf neu
angelegte Laichgruben untersucht werden, indem die Sonden oberhalb und
unterhalb einer Klaranlage platziert wurden.

Das Versuchsfeld oberhalb der Klaranlage reprasentierte dabei die Verhaltnisse an
naturlichen Laichplatzen. 1996 wurde 10 m flussaufwarts des spateren Versuchs-
feldes ein natirlicher Aschenlaichplatz kartiert. 1997 lagen sogar 2 natiirliche Laich-
platze ganz in der Nahe des spateren Versuchsfeldes und ein Laichplatz in 300
Meter Entfernung. Vergleicht man das Interstitialwasser der gestorten Sonden im

Kontrollfeld mit dem der natlrlichen Laichplatze, so lasst sich besonders im Sauer-
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stoffgehalt eine groRe Ahnlichkeit feststellen. Im Jahr 1997 lag die Sauerstoff-
konzentration im 10 cm Horizont der natirlichen Laichplatze in Célbe, Sarnau und
Sterzhausen durchschnittlich bei 12,5 mg/l. Der vergleichbare O,-Wert im gestorten
Interstitial des Kontrollfeldes oberhalb der Klaranlage betrug 12,9 mg/l im Jahr 2000.
Der Oz-Wert des ungestorten Interstitials lag mit 11,2 mg/l dagegen deutlich
niedriger. Die mittleren Stickstoffkonzentrationen der Jahre 1996, 1997 und 2000
sind nicht so gut vergleichbar, da die Stickstoffbelastung der Lahn sehr stark vom
Abfluss der Lahn und eventuellen Stol3belastungen abhing und von Jahr zu Jahr
stark schwankte. Der Vergleich der Stickstoffparameter an verschiedenen Stellen ist
somit nur innerhalb desselben Zeitraumes moglich.

Die grofdten Unterschiede vom gestorten zum ungestorten Kiesbett zeigten sich in
der Sauerstoffkonzentration, dem pH- Wert und der Ammoniakkonzentration. Die neu
angelegten Felder enthielten deutlich mehr Sauerstoff in 10 cm Tiefe. Vor allem bei
hdherer stofflicher Belastung erhdhte sich der Sauerstoffgehalt in 10 cm Tiefe durch
das Graben. So konnte unterhalb der Klaranlage in beiden Feldern ein tber 4 mg/l
hoherer Sauerstoffgehalt in 10 cm Tiefe gemessen werden. Durch das Wuhlen
verbessert die Asche die Uberlebensbedingungen ihrer Brut in Bezug auf die
Sauerstoffversorgung.

Beim pH-Wert hat das Umgraben des Sedimentes allerdings eher negative
Auswirkungen auf die Aschenbrut in der Lahn. In 10 cm Tiefe war der pH-Wert vor
allem in den stofflich hdher belasteten Feldern im gestorten Interstitial deutlich hoher
als im ungestorten. Die Differenz betrug hier bis zu 1,6 Einheiten (UKL auf3erhalb der
Einleitung: 9,4 vs. 7,8). Durch die Umlagerung des Kieses beim Ablaichen verschiebt
sich der pH-Wert somit noch weiter in den alkalischen Bereich, d.h. die Asche
verschlechtert das pH-Milieu fur ihre Larven im Interstitial eines eutrophierten
Flusses.

Noch ausgepragter war die Erhohung der Ammoniakkonzentration in 10 cm
Sedimenttiefe nach dem Graben. Bedingt durch das alkalische Milieu (s.0.) wurde
vermehrt Ammoniak aus Ammonium freigesetzt. Die mittlere Ammoniakkonzentration
im Feld oberhalb der Klaranlage und unterhalb der Klaranlage aufierhalb der
Einleitung stieg durch das Graben in 10 cm Tiefe um 13,5 ug/l an. Im Feld innerhalb
der Klaranlage wirkte sich die pH-neutrale Einleitungsfahne erfreulich positiv aus.
Durch die pH-Pufferung waren die Ammoniakkonzentrationen in 10 cm Tiefe nur um

3,6 ug/l gegenuber dem ungestorten Kiesbett erhoht. Insgesamt schwankten die
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Ammoniakkonzentrationen in 10 cm Tiefe im gestorten Kiesbett wesentlich starker
als im ungestorten. Oberhalb der Klaranlage variierte die NH3-N Konzentration in
10 cm Tiefe von 7,7 pg/l bis 25 pug/l im gestorten Kiesbett, wahrend sie im
ungestorten Kiesbett nur von 12,2 ug/l bis 16 pg/l reichte. Durch das luckigere
Sediment des gestorten Kiesbettes wurden die Schwankungen der Ammoniak-
konzentration aus der freien Welle offensichtlich schneller ins Kiesbett Gibertragen. Im
eutrophierten, alkalischen Milieu fiihrt die Wihltatigkeit der Asche also auch zu einer
schnelleren Erhohung der Ammoniakkonzentration im Sediment und damit wiederum
zur Verschlechterung der Uberlebensbedingungen der Larven im Sediment.

Die Ammoniumkonzentration stieg nach dem Graben in 10 cm Tiefe in den stofflich
weniger belasteten Feldern nur um 0,04 mg/l an. Bei hoherer stofflicher Belastung
(innerhalb der Einleitungsfahne) stieg die Ammoniumkonzentration deutlich starker,
d.h. um 0,1 mg/l, an. Diese hdhere Ammoniumkonzentration ist bedingt durch den
niedrigeren pH-Wert der Klaranlageneinleitung. Da Ammonium nicht fischtoxisch ist,
ist ein Anstieg dieses Parameters in 10 cm Tiefe nur insofern von Bedeutung, als
hieraus im alkalischen Milieu auch das toxische Ammoniak freigesetzt werden kann
(s.0.).

Der Einfluss des Grabens auf die Nitratkonzentration war nur gering. Lediglich im
Feld unterhalb der Klaranlage aulerhalb der Einleitung war eine signifikante
Reduktion des mittleren Nitratgehaltes um 0,26 mg/l in 10 cm Tiefe zu verzeichnen.
Die Auflockerung der obersten Kiesschichten fuhrte in 10 cm Tiefe zu keiner

signifikanten Anderung der Orthophosphatkonzentration und des Leitwertes.
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5.3 Erfassung der Larvenemergenz

Zur Erfassung des Aschenlarvenaufkommens wurden die aufgeschwommenen
Larven im Randbereich der Probestellen zum Zeitpunkt des Aufschwimmens gezahlt.
Diese Methodik wurde gewahlt, um ein moglichst reprasentatives Ergebnis fur den
jeweiligen Flussabschnitt zu erhalten. Alternativ hatte man die Laichplatze auch mit
Netzen oder Emergenzfallen abdecken konnen. Fur andere Salmoniden wurden
spezielle Netzkonstruktionen und Emergenzfallen (PHILLIPS & KOSKI 1969,
PORTER 1973, FIELD-DODGSON, 1983) entwickelt, die die aufschwimmenden
Larven Uber der Laichgrube abfangen. Im Gegensatz zur Forelle und zum Lachs
vergrabt die Asche ihre Eier jedoch nicht in einer einzelnen gréReren Laichgrube,
sondern verteilt sie Uber mehrere kleinere Laichplatze. Um alle Laichplatze der
Asche in einem Gebiet zu erfassen, miisste man daher ein sehr groRes Netz oder
sehr viele kleinere Emergenzfallen benutzen. Das Netz musste sehr feinmaschig
sein, da die Aschenlarven im Vergleich zu den Larven der groeren Salmoniden sehr
klein sind. Es bote somit einen hohen Stromungswiderstand und konnte leicht durch
Blatter und Geast zugesetzt oder verdriftet werden. Ein weiterer Nachteil ware, dass
die Netze taglich kontrolliert werden mussten (FIELD-DODGSON 1983), was sich bei
hohem Wasserstand und starkerer Stromung schwierig bis unmoglich gestaltet. Fur
die Asche wurde die Emergenzfalle bisher lediglich in kinstlichen Kiesbetten zur
Beobachtung des Emergenzverhaltens eingesetzt. (BARDONNET & GAUDIN 1990
und 1991, BARDONNET et al. 1993).

Bei Verwendung von Netzen oder Fallen kommt noch das Risiko der Verletzung und
des Absterbens der Larven hinzu. Die toten Larven werden relativ schnell zersetzt
und sind nicht mehr quantifizierbar. Hierdurch ergabe sich eine falsch niedrige
Larvenemergenz. Da die Aschenlarven nach dem Aufschwimmen zuverldssig die
stromungsarmen, flacheren Uferbereiche aufsuchen, war das Auszahlen der
Aschenlarven im Randbereich die effektivste und schonendste Methode zur
reprasentativen Erfassung des Aufkommens in einem groReren Flussabschnitt.

Die Sicherheit der Zahlmethode beruht auf dem Zeitpunkt des Aufschwimmens und
der GroéRe der Larven. Ende April bis Anfang Mai schwimmen die Aschenlarven auf
und sind damit die ersten Fischlarven, die im Fruhjahr am Gewasserrand auftauchen.
Die Larven des Hasels verlassen etwas spater das Interstitial und sind mit 8 - 10 mm
deutlich kleiner als die Aschenlarven mit 14 - 15mm (HUBNER 1993). Ein
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Verwechseln der Aschenlarven mit der Brut anderer Fischarten ist mit etwas
Sachkenntnis und nach einer gewissen Einarbeitungszeit sehr unwahrscheinlich.

Das Aschenlarvenaufkommen variierte an allen Probestellen sehr stark von Jahr zu
Jahr. Es war hoch signifikant positiv korreliert mit der Anzahl der Umlagerungstage
der Kiessohle und signifikant negativ korreliert mit dem Feinsedimentanteil und dem
Ammoniakgehalt an den Laichplatzen. Damit ist die vorliegende Studie die erste, die
den Einfluss dieser Parameter auf das jahrliche Aschenlarvenaufkommen an
naturlichen Laichplatzen nachweisen konnte. Insbesondere durch die Erfassung
maglichst vieler EinflussgréfRen Uber mehrere Jahre ist das Ergebnis sehr aussage-
kraftig. FUr andere Salmoniden gibt es Freilandversuche, die sich aber zumeist mit
einigen wenigen Parametern wie z.B. dem Feinsedimentanteil (ALEXANDER &
HANSEN 1983, SOWDEN & POWER 1985), der Zusammensetzung des Interstitial-
wassers am Laichplatz (INGENDAHL 1999) oder der Auswirkung von Hochwassern
(SEEGRIST & GARD 1972, JOWETT & RICHARDSON 1989) und Niedrigwasser-
perioden (BECKER & NEITZEL 1985) beschaftigt haben. Die Anzahl der Kies-
umlagerungstage wurde bisher noch nicht in Verbindung mit dem Larvenaufkommen

gebracht.
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6 Auswirkungen anthropogener Belastungen

6.1 Folgen der stofflichen Belastung

Der untersuchte Flussabschnitt der Lahn enthielt gréliere Mengen an Ammonium,
Nitrat und Phosphat durch punktuelle Einleiter, insbesondere Klaranlagen und den
diffusen Eintrag der angrenzenden Landwirtschaft. Diese Nahrstofffracht fuhrte im
Frihjahr regelmalig zu einer Algenblite. Durch die erhdhte Photosyntheserate
dieser Algen kam es zu einem Anstieg des pH-Wertes im Gewasser. Der erhéhte pH-
Wert wiederum fuhrte zu hohen Ammoniakkonzentrationen im Interstitial. Folge
dieser hohen Ammoniakkonzentrationen war die hohe Mortalitat der Aschenlarven im
Versuchsfeld unterhalb der Kléaranlage. Auch das verringerte Aschenlarven-
aufkommen im Jahr 1996 durfte zum Teil auf die erhdhten Ammoniakwerte bei
niedrigem Abfluss und hohem abwasserburtigem Anteil zurtckzuflhren sein.

Die erhdhte Ammoniakkonzentration und der erhdhte pH-Wert fordern die Bildung
von Nitrit. Im Interstitial lagen die Nitritwerte (maximal 100 pg/l NO,-N) zwar immer
unter den Grenzwerten der Toxizitat fur Eier und Larven, in der freien Welle wurden
jedoch Nitritwerte erreicht (bis zu 170 pg/l NO»-N), die sich schadlich auf die adulten
Aschen und Salmoniden auswirken kdnnen. Der Richtwert der EU fir Salmoniden-
gewasser (3,0 - 9,0 ug/l) wurde in der Lahn zu jedem Messzeitpunkt um ein Viel-
faches Uberschritten. Nach WOLF und Mitarbeitern (WOLF & BORCHARDT 1990,
WOLF 1991) ist der Nitritwert der Lahn in die Gutegruppe C, naturfern einzuordnen.
Die Respiration der Algen, des Benthos, sowie eventuell des Sestons fuhrten nachts
zu sehr niedrigen Sauerstoffkonzentrationen bis 5,9 mg/l in der freien Welle. Geht
man davon aus, dass der entsprechende Wert im Interstitial noch etwas niedriger
liegt, so dirfte sich dieser niedrige O,-Wert limitierend auf das Uberleben der
Ascheneier und —larven im Interstitial ausgewirkt haben.

Eine weitere Folge des vermehrten Algenbewuchses ist die biogene Kolmation
(GUTKNECHT et al. 1998, BATTIN & SENGSCHMITT 1999, IBISCH et al. im Druck).
IBISCH und Mitarbeiter (IBISCH et al, im Druck, IBISCH & BORCHARDT, im Druck)
konnten an der Lahn nachweisen, dass die vermehrte periphytische Biomasse zu
einer aulReren Kolmation des hyporheischen Interstitials fuhrt. Dabei spielen sowohl
der vermehrte Bewuchs an epilithischen Algen mit der Ausbildung eines starken

mehr oder minder geschlossenen Biofilmes, als auch das Ablésen derselben eine
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grol’e Rolle. Wahrend des ausgepragten Algenwachstums wird zunehmend mehr
Sauerstoff produziert, der in Form von kleinen Blaschen in die freie Welle abgegeben
wird. Aulerdem wird die gallertige Grundsubstanz mit zunehmender Dicke
mechanisch immer instabiler. Letztendlich 16sen sich die Algen und der Biofilm durch
den Auftrieb der Sauerstoffblaschen vom Gewassergrund (NAKAMOTO et al. 2000).
In der Lahn kam es Anfang Mai 2000 zu einem Ablésen und Abwartstreiben des
Algenbiofilmgeflechtes. Dieser vermehrte Gehalt an fein-partikularem organischen
Material (FPOM) verursachte einen Trubungsanstieg in der freien Welle (s. Abb.
4.11). Anhand von klnstlichen Sedimenten, die durch ein Bypass-System mit der
Lahn verbunden waren, konnten IBISCH & BORCHARDT (im Druck) das Abldsen
der Algen und den Anstieg des FPOM-Gehaltes der Lahn mit Kolmationsprozessen
im Interstitial in Verbindung bringen. Durch den erhdhten FPOM-Gehalt sank die
hydraulische Leitfahigkeit als MaR der Durchléssigkeit von ki = 3,5 * 102 auf 2,1 * 10
und die mittlere Fliellgeschwindigkeit von 4,7m/h auf 0,4 m/h. Die
Sauerstoffkonzentration im Interstitial reduzierte sich zeitweise auf 1,5 bis 3,5 mg/l O,
(IBISCH & BORCHARDT, im Druck). Mithilfe von Tracerversuchen, Gefrierkernen
und Messung der chemisch-physikalischen Parameter konnte auch LENK (2000)
intensive Kolmationserscheinungen unterhalb des Ablaufes der Klaranlage Sarnau-
Gottingen nachweisen, die zu kritischen Situationen bei der Sauerstoffversorgung
fuhrten. Die Folgen der schlechten Sauerstoffversorgung sind schwere Schaden und
eine erhdhte Mortalitdt der Fischlarven im Interstitial (eigene Ergebnisse, s.o.,
MASSA et al. 1999).

Die Stickstoffbelastung der Lahn konnte durch den Einbau einer neuen Nitrifikations-
und Denitrifikationsstufe in der Klaranlage Sarnau-Gottingen deutlich gemindert
werden (s.0.). Zur Reduktion der hohen Phosphatkonzentrationen ware zusatzlich
noch der Einbau einer Phosphatfallung in die Klaranlage winschenswert. Die
erhdhten Phosphat- und Nitratwerte oberhalb der Klaranlage Sarnau-Goéttingen sind
Ausdruck der Vorbelastung durch die oberhalb gelegenen Klaranlagen und des
diffusen Nahrstoffeintrags durch die angrenzende Landwirtschaft. Durch die
Kooperation von Landwirtschaft und Gewasserschutz misste es mdglich sein, die
Ursachen der erhéhten Nahrstofffracht in den Griff zu bekommen. Nach BACH &
FREDE (1992) betragt der Stickstoffuberschuss im Oberlauf der Lahn bei Colbe
90 kg/ha landwirtschaftlicher Flache. Die Nahrstoffbilanziberschisse kdonnten durch

eine geflgestabilisierende und pflanzenbedarfsgerechte Dlingung reduziert werden.
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Das Einhalten bzw. Anlegen eines Uferrandstreifens wirde der naturlichen Ufer-
befestigung und der Reduktion von erosiven Stoffeintragen dienen. Die Boden-
erosion lieBe sich des Weiteren durch das Anlegen von Geholzstreifen mindern.

Gleichzeitig wirde hierdurch der Feinsedimenteintrag zurickgehen.

6.2 Folgen des Gewasserausbaus

Die Morphologie der Lahn ist im untersuchten Abschnitt durch Querverbau (Cdlber
Wehr), Begradigung (z.B. Sterzhausen) und Ufersicherung mittels Steinschuttung
(z.B. Sarnau) anthropogen verandert. Der Querverbau fuhrt zu héheren Wassertiefen
und verringerten Stromungsgeschwindigkeiten im Staubereich. Dieser Bereich bietet
rheophilen Fischarten wie der Asche keinen adaquaten Lebensraum, insbesondere
keine Ablaichméglichkeiten. Die Laichplatze der Asche reduzieren sich somit auf die
Flielstrecken zwischen den einzelnen Staubereichen. Im Untersuchungsgebiet liegt
nur ein einzelnes Wehr (Cdlbe) mit kurzem Staubereich. Die angrenzenden
FlieBstrecken sind hier noch relativ lang im Vergleich zum Lahnabschnitt
flussabwarts von Marburg, der durch eine Folge von unpassierbaren Wehren mit
langen Staubereichen charakterisiert ist. Der Flussabschnitt von Marburg bis nach
Limburg enthalt alleine 26 Wehre, von denen kein einziges fur alle aufwandernden
Fischarten und Altersstadien problemlos passierbar ist (WEHRKATASTER FUR DAS
HESSISCHE LAHNSYSTEM 1996). Diese Situation ist typisch fur ein ausgebautes
FlieRgewasser in Mitteleuropa. Bis zum Einbau einer funktionierenden
Fischaufstiegshilfe im Jahr 1997 stellte das Wehr in Colbe ebenfalls ein unpassier-
bares Fischwanderungshindernis dar. Es machte gréliere Laichwanderungen der
Asche und einen genetischen Austausch mit flussabwarts angesiedelten Aschen-
populationen im Oberlauf der Lahn unmadglich.

Die Begradigung und Ufersicherung der Lahn und die Verschmalerung des Fluss-
bettes flhrt zur Strukturverarmung. Das Geschiebe kann sich nur selten im Rand-
bereich ablagern. Das fur die Kiesbankbildung flache, relativ breite Querprofil ist nur
noch selten vorhanden. Deshalb findet die Asche im untersuchten Lahnabschnitt nur
wenige flach Uberstromte Kiesbanke im Randbereich, die als Laichplatze und 0+ Auf-
wuchshabitate dienen. Diese wenigen Kiesbanke werden nicht umgelagert und damit
auch nicht gut durchgespult. Einzige Ausnahme bilden anthropogene MalRnahmen
wie Kiesenthahmen zur Gewasserunterhaltung. Solche Auskiesungen kdnnen zur

Verlagerung aber auch zur Vernichtung von Kiesbanken flihren. Im Unterwasser des
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Wehrdaer Wehres, dem nachsten Wehr flussabwarts von Colbe, wurde beispiels-
weise im Herbst 1995 im groRen Malde ausgekiest. Im darauffolgenden Frihjahr lag
das ehemalige Laichsubstrat der Asche in Form eines Higels auf der Wiese am
linken Ufer. In diesem Jahr laichte die Asche nicht unterhalb des Wehrdaer Wehres
und der gesamte 0+-Jahrgang der Asche fehlte 1996 an dieser Stelle (HUBNER
1998).

Die fehlende Umlagerung des Substrates im Randbereich beglnstigt Kolmations-
erscheinungen, die wiederum zu kritischen Situationen bei der Sauerstoffversorgung
der Larven im Interstitial fuhren kénnen.

Die hohen Wassertiefen im Randbereich der Lahn bieten den frisch geschlipften
Aschenlarven keine adadquaten Aufwuchshabitate. Ein Teil der Larven wird flussab-
warts verdriftet, ein anderer Teil von Pradatoren gefressen. Die fehlende Uferstruktur
erhoht damit die Mortalitat der O+-Aschen (HUBNER 1998).

Die geringe Strukturdiversitat der Lahn limitiert des Weiteren die Anzahl der Reviere
an den Laichplatzen. Nach FABRICIUS (1951) und eigenen Beobachtungen ist die
Anzahl der Reviere von der Moglichkeit der visuellen Isolation abhangig. Das heilf3t:
Je groRer die Strukturvielfalt, desto mehr kleinrdumige Abschnitte kdnnen als Reviere
von den Aschenméannchen genutzt werden. Eine Erhéhung der Strukturdiversitat,
z.B. durch Einbringen von Totholz oder Rickbau der Ufersicherung, kénnte die
Dichte der Aschenmannchen an den Laichplatzen steigern. Ein Rickbau der
Ufersicherung wurde aulRerdem zu naturlicher Erosion und Sedimentation im Rand-
bereich und damit zur Entstehung von Sand- und Kiesbanken flihren. Hiervon wirde
nicht nur die Asche profitieren, sondern auch andere rheophile Kieslaicher wie z.B.
Barbe (Barbus barbus), Nase (Chondrostoma nasus) und Hasel (Leuciscus
leuciscus). Die groRe Bedeutung der Flussbettstruktur fur ausgewogene
Ichthyozénosen konnte von JUNGWIRTH und Mitarbeitern an unterschiedlich
regulierten Gewassern der Aschen-, Barben- und Brassenregion nachgewiesen
werden (JUNGWIRTH & WINKLER 1983, JUNGWIRTH et al. 1993).

Die Situation der Lahn ist charakteristisch fur viele ausgebaute und stofflich belastete
Flisse in Mitteleuropa (Gewasserguteklasse Il und Il bis Ill). Die Erkenntnisse Uber
die Auswirkungen der anthropogenen FlieRgewasserbelastung auf die Aschenbrut
der Lahn sind damit auf andere Gewasser Ubertragbar. Das folgende Diagramm gibt
eine kurze Ubersicht tiber das Wirkungsgefliige der einzelnen Parameter im Hinblick

auf das 0+ Aschenaufkommen.
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7 Zusammenfassung

Gunstige Ablaichbedingungen und die ungestorte Entwicklung der Eier und Larven
im Interstitial sind die Grundlagen einer erfolgreichen Aschenreproduktion. In den
letzten Jahrzehnten sind die Aschenbestande (Thymallus thymallus, L. 1758) in
Mitteleuropa deutlich zurickgegangen. Die vorliegende Arbeit hat es sich daher zum
Ziel gemacht, die Ablaichmdglichkeiten und die limitierenden Faktoren der
Embryonal- und Larvalentwicklung der Asche in einem anthropogen belasteten Fluss
zu ermitteln. Im Besonderen sollten die Auswirkungen der stofflichen
Gewasserbelastung auf die Entwicklung der Ascheneier und —larven im Interstitial
erfasst werden.

An einem deutschen Mittelgebirgsfluss, der Lahn, wurde die Anzahl und Struktur der
Aschenlaichplatze in drei unterschiedlichen Gew&sserabschnitten aufgenommen,
das Ablaichverhalten beobachtet und das Larvenaufkommen von 1995-1999
dokumentiert. Mithilfe von standardisierten Siebsatzen gelang es erstmals, die
genaue Zusammensetzung des Laichsubstrates zu beschreiben. Das Sieben des
Laichsubstrates erfolgte in zwei Jahren mit unterschiedlichen Abflussverhaltnissen
(1996 und 1997).

Zur Erfassung der Milieubedingungen im Interstitial wurden in zwei Jahren (1996 und
1997) Schlauchsysteme an den natlrlichen Laichplatzen vergraben. Aus den unter-
schiedlichen Tiefenhorizonten (10 - 20 - 30 cm) wurde damit das Interstitialwasser
gezogen und das SBV sowie der Gehalt an O,, CO2, NO3", NO2, NH;*, NH3 und o-
PO4, sowie der pH-Wert, die Temperatur und die Leitfahigkeit bestimmt. Die
Auswirkungen unterschiedlicher stofflicher Belastung auf das Interstitialmilieu und auf
die Entwicklung von Ascheneiern und Larven wurden im Jahr 2000 in Freiland-
experimenten untersucht. In drei Versuchsfeldern mit unterschiedlicher Abwasser-
belastung (oberhalb der Klaranlage (OKL) = Kontrollfeld, unterhalb der Klaranlage
innerhalb  (UKLI) und aulderhalb (UKLA) der Einleitungsfahne) wurden
Expositionsboxen  mit  Ascheneiern  vergraben. Parallel dazu  wurden
Schlauchsysteme zur Interstitialwasserentnahme ins Sediment eingebracht. Der
Tagesgang der Temperatur, der Sauerstoffkonzentration, des pH-Wertes, der
Tribung und der Leitfahigkeit in der freien Welle wurde parallel wahrend der
Inkubationszeit durch eine Onlinemessung erfasst. Anhand der Onlinemessung in

der freien Welle wurde der Tagesgang der entsprechenden Parameter im Interstitial
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modelliert. Die Expositionsboxen wurden Zu drei verschiedenen
Entwicklungszeitpunkten der Asche ausgegraben und die Mortalitdt und
Morphometrie der Tiere bestimmt.

In der Lahn wanderte die Asche Anfang April an die Laichplatze. Die Mannchen

verteidigten dort langgestreckte Reviere mit einer Grofde von 4,5 — 8 m2. Der Ablaich-

vorgang begann nachmittags bei Wassertemperaturen ab 8 °C und dauerte 8 — 10
Tage. Zwischen den einzelnen Ablaichvorgéngen suchte die Asche tiefe ufernahe
Kolke, die von Asten, Wurzeln oder Totholz bedeckt wurden, als Ruhehabitate auf.
Diese Ruhehabitate waren zwischen 73 cm und 107 cm tief (durchschnittlich 91 cm)
und hatten eine mittlere Oberflachenstromung von 50 cm/s (38 - 67 cm/s) und eine
mittlere, wenig variable Grundstromung von 22 cm/s (15 - 27 cm/s).

Als Laichplatz wahlte die Asche Uberstromte Flachwasserzonen im Bereich von
Riffeln oder Kiesbanken, bei niedrigem Wasserstand auch Kiessubstrate innerhalb
von FlielRstrecken. Die Oberflachenstromung der Laichplatze variierte zwischen
36 cm/s und 88 cm/s (im Mittel 61 cm/s) und die Stromung am Gewassergrund
zwischen 25 cm/s und 56 cm/s (im Mittel 34 cm/s). Die Wassertiefe der Laichplatze
reichte von 25 cm bis 64 cm (durchschnittlich 41 cm). Die Anzahl an potentiellen
Laichplatzen war durch den Querverbau (Staubereiche vor Wehren sind zu tief und
wenig stromend) und den Langsverbau (Ufersicherung verhindert das Entstehen
neuer Kiesbanke im Randbereich) in der Lahn begrenzt.

Das Laichsubstrat war Uberwiegend kiesig (Anteil von Fein- bis Grobkies
durchschnittlich 53 - 89 %). Die dominierende Einzelfraktion stellte der Grobkies
(Korndurchmesser 20 - 63 mm) mit durchschnittlich 30 - 50 %, gefolgt von grélieren
Steinen (> 63 mm: 3 - 35 %), Mittelkies (6,3-20 mm: 14 - 30 %) und Grobsand (0,63 -
2,0 mm: 5 - 12 %) dar. Der Anteil der kleineren Partikel (< 2 mm) war an allen drei
Stellen sehr gering (5 — 12 %). Der Ausfall des Winterhochwassers 1996 fuhrte zu
einer Veranderung der Substratzusammensetzung. Der Feinsedimentanteil
(Korndurchmesser < 2 mm) an den Laichplatzen erhohte sich von durchschnittlich
6,1 % auf 10,6 %, der Fredle-Index (f;) als Mal der Substratdurchlassigkeit sank von
13,0 auf 7,2 und der mittlere Korndurchmesser (D) fiel von 30,4 mm auf 23,3 mm
(alle Angaben sind Mittelwerte von drei Laichplatzen).

Die Dauer der Embryonalentwicklung der Asche (Inkubationszeit im Interstitial) hing

von der Wassertemperatur ab. Sie betrug in der Lahn durchschnittlich 156,3 Tages-

grade bzw. 16,9 Tage bei 9,25 °C. Die Abhangigkeit der Inkubationszeit von der
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durchschnittlichen Wassertemperatur wurde in der vorliegenden Arbeit durch eine
Potenzfunktion beschrieben: y = 71,674x™"7% (R2 = 0,9838).

Die limitierenden Faktoren fiir die Ei- und Larvalentwicklung der Asche an der Lahn

waren die Ammoniakkonzentration und der Feinsedimentanteil im Interstitial. lhre
Erhohung ist Folge der erhohten stoffichen Belastung und der hydraulisch
morphologischen Veranderungen der Lahn.

Das Aschenlarvenaufkommen an den natirlichen Laichplatzen war signifikant

negativ mit der Ammoniakkonzentration in 10 cm Sedimenttiefe korreliert (p < 0,05).

Die maximale Ammoniakbelastung eines naturlichen Laichplatzes lag bei 38 ugl/l
NHs-N. Im stofflichen Belastungsszenarium traten im Feld unterhalb der Klaranlage
innerhalb der Einleitungsfahne Ammoniakkonzentrationen bis 108 pg/l NH3-N vor
dem Schlupf in den Nachmittagsstunden auf. In der sensiblen Phase nach dem
Schlupf waren die Larven einer NHs-N-Konzentration von maximal 52 ugl/l
ausgesetzt. In diesem Feld Uberlebte keine einzige Larve bis zum Ende des
Versuches. Im Versuchsfeld auRerhalb der Klaranlageneinleitungsfahne (UKLA) war
die Gesamtmortalitadt mit 86 % ebenfalls noch sehr hoch bei einer maximalen NH3-N-
Konzentration von 30 ug/l nach dem Schlupf. Die Mortalitat im Kontrollfeld (OKL) lag
mit 58 % deutlich niedriger. Als Grenzwert fiir die Larvalentwicklung der Asche wird
daher eine NH3-N Konzentration von 25 pg/l diskutiert.

Ursache der hohen Ammoniakwerte war der am Tage erhdhte pH-Wert der Lahn, der

zu einer Verschiebung des Ammonium/Ammoniak-Gleichgewichtes zugunsten des
Ammoniaks fuhrte. An den naturlichen Laichplatzen lag der pH-Wert mit 8 bis 8,9 im
alkalischen Bereich. Auch in den stofflichen Belastungsszenarien wurden alkalische
pH-Werte bis 9,9 flir den 10 cm Horizont modelliert. Der pH-Wert der freien Welle
zeigte ausgepragte tagesperiodische Schwankungen (7,3 bis 9,9) mit Maximalwerten
in den Nachmittagsstunden. Diese nachmittaglichen pH-Maxima sind Folge der
erhdhten Photosyntheserate der Algen. Die Algenblite wiederum ist zurlickzufuhren

auf die erhohte Nahrstofffracht der Lahn. An den natlrlichen Laichplatzen konnten in

der freien Welle Orthophosphatkonzentrationen von 0,09 mg/l bis 0,32 mg/l 0o-PO4-P
(im Mittel 0,14 mg/l), Nitratkonzentrationen von 2,1 mg/l bis 4,32 mg/l NO3z-N (im
Mittel 3,1 mg/l) und Ammoniumkonzentrationen von 0,02 mg/l bis 1,14 mg/l NH4-N
(im Mittel 0,43 mg/l) nachgewiesen werden. Der Einfluss der Klaranlage auf diese
Parameter konnte im stofflichen Belastungsszenarium dokumentiert werden. So war

die mittlere Ammoniumkonzentration der Lahn innerhalb der Einleitungsfahne mit
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0,32 mg/l NH4-N acht Mal hoher als der entsprechende Kontrollwert oberhalb der
Klaranlageneinleitung (0,04 mg/l NH4-N). Die mittlere 0-PO4-P Konzentration
innerhalb der Einleitungsfahne war mit 0,25 mg/l mehr als doppelt so hoch wie der
Kontrollwert von 0,11 mg/I.

Eine weitere Folge der erhdhten Photosyntheserate war die hohe Sauerstoff-

konzentration am Tage. An den natirlichen Laichplatzen lag die Sauerstoffkon-

zentration in der freien Welle mit 11,2 mg/l bis 16,5 mg/l Oz und in 10 cm Sediment-
tiefe mit 11,7 mg/l bis 15 mg/l O, tagstiber immer im Ubersattigten Bereich. In der
Nacht kehrten sich die Sauerstoffverhaltnisse durch die Respiration um. So wurden
in den stofflichen Belastungsszenarien nachts sehr geringe Sauerstoff-
konzentrationen bis 5,9 mg/l in der freien Welle dokumentiert. Im Interstitial lag die
Sauerstoffkonzentration generell niedriger als in der freien Welle, so dass davon
auszugehen ist, dass die Ascheneier und —larven nachts kritischen Sauerstoffwerten
ausgesetzt waren.

Die relativ hohen Nitritwerte im Interstitial durften sich durch die hohen Ammoniak-
konzentration und den hohen pH-Wert erklaren. An den naturlichen Laichplatzen
wurden 170 ug/l und in den Versuchsfeldern 970 pg/l NO2-N als maximale
Konzentration in 10 cm Sedimenttiefe ermittelt (Folge einer Stol3belastung). Zu den
Ubrigen Messzeitpunkten lagen die NO,-N-Werte an den natirlichen Laichplatzen mit
36 -80 pg/l und in allen drei Versuchsfeldern mit 25 bis 70 pg/l deutlich niedriger. Die
NitritstoRbelastung wirkte sich anscheinend nicht toxisch auf die Ascheneier und -

larven aus.

Das Aschenlarvenaufkommen war signifikant negativ mit dem Feinsedimentanteil
(Korndurchmesser < 2 mm) des Laichplatzes korreliert (p < 0,05). Der maximale
Feinsedimentanteil an einem natiirlichen Aschenlaichplatz lag bei 14,6 % bzw.
23,7 % (abzlglich der groReren Partikelfraktionen). Ursache dieses erhohten
Feinsedimentanteils war die fehlende Durchspllung des Interstitials bei Ausbleiben
des Winterhochwassers. Als Folge hiervon halbierte sich das Aschenlarvenauf-
kommen im Vergleich zum entsprechenden Wert eines Jahres mit Winterhochwasser
(228 Larven gegenuber 582 Larven).

Zur Forderung der bestehenden Aschenpopulation miisste die Nahrstofffracht der

Lahn deutlich gesenkt und die Kiesumlagerung bzw. —durchspulung gefordert, das
Bettprofil verbreitert und damit verflacht werden. Der Einbau einer Nitrifikations- und

Denitrifikationsstufe in die Klaranlage Sarnau-Goéttingen und die Renaturierung der
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Lahn (mit Maanderbildung) bei Colbe sind erste Schritte in diese Richtung. Die
Nahrstoffkonzentrationen insbesondere die Phosphatkonzentrationen liegen in der
Lahn derzeit noch deutlich Uber der Kategorie naturnah und sind weit entfernt vom
EU-Richtwert fur Salmonidengewasser. Auf gewasserbaulicher (hydraulisch-
morphologischer) Seite konnte schon der Rickbau der Ufersicherung zu einer
dynamischen Veranderung des Flussbettes mit vermehrter, naturgemaler Struktur-
vielfalt fihren: zu einem breiteren und verflachten Bettprofil mit Flachwasserzonen
und Kiesbanken und zur Entstehung eines Furkationsgerinnes. Hierdurch wurde sich
die Anzahl an potentiellen Laichbiotopen und Aufwuchshabitaten der Asche erhéhen.
Die Probleme der Lahn sind typisch fur die Situation von ausgebauten und stofflich
belasteten Flissen in Mitteleuropa. Insofern lassen sich die Erkenntnisse zur
Férderung der Aschenbrut in der Lahn auf andere mitteleuropaische Flisse

Ubertragen.
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Summary

Good spawning conditions and the unhindered development of the eggs and larvae
in the interstitial form the basis of a successful reproduction of the grayling. In central
Europe the grayling populations are declining over the last decades. Therefore the
aim of the present study was to assess the spawning possibilities and limiting factors
of the embryonic and larval development of the grayling in the interstitial. The study
focussed on the influence of anthropogenic changes in water quality on embryonic
and larval development. In the river Lahn, a right-bank tributary of the River Rhine in
Germany, the number and structure of spawning sites in three different river sections
were noticed, the spawning behaviour was observed and the number of swim-up-fry
was counted from 1995 to 1999. In two consecutive years with different discharge
(1996 and 1997) substrat samples were taken at each spawning ground, oven-dried
and sorted through sieves from > 63 mm to < 0,063 mm according to standard
procedures.

For the assessment of interstitial water conditions, a multilevel tube-sample-system
was buried at natural spawning grounds. The pore water was extracted
simultaneously from three sediment depths (10, 20 and 30 cm) and analysed for Oy,
CO,, alkalinity, NO3-N, NO2-N, NH4-N, NH3-N, 0-PO4-P, pH-value, temperature and
conductivity. The influence of different nutrient loads to the developing eggs and
larvae of the grayling was studied in the reach of a waste-water-treatment plant
(wwtp) effluent. Exposition boxes with grayling eggs were buried into the sediment at
three study sites with different nutrient load (upstream the wwtp (= control-field),
downstream the wwtp outside and inside the sewage plume). Simultaneously a
multilevel-tube-system was placed in the sediment. Daily variations of temperature,
oxygen concentration, pH-value, turbidity and conductivity were registered every 5-
minutes in the surface water and recorded on computer. These data were used to
model the daily variations of the corresponding parameters of the interstitial water.
The exposition boxes were retrieved at three different developing stages of the
grayling (eyed-eggs, hatching and emergence). The mortality of the eggs and larvae
was noticed and morphometric parameters were measured using a dissecting
microscope.

In the River Lahn, the spawning migration of the grayling took place at the beginning

of April. Male grayling defended rectangular-shaped territories of 4.5 to 8 m2. The
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spawning act started in the afternoon when water temperature reached 8 °C. The
spawning period lasted for 8 to 10 days. Between spawning acts graylings rested in
pools at the river banks. These pools were characterized by a mean depth of 91 cm
(73 — 107 cm), a mean current velocity of 50 cm/s (38 — 67 cm/s) at the surface and
22 cm/s (15 — 27 cm/s) at the bottom. They were covered by overhanging branches,
roots or dead wood.

The graylings used shallow areas at a riffle, a gravel bank or- in years with low
discharge — also in the channel for spawning. The current velocity of these spawning
sites ranged from 36 cm/s to 88 cm/s (mean 61 cm/s) at the surface and from
25 cm/s to 56 cm/s (mean 34 cm/s) at the bottom. The depth of the spawning sites
was in the range of 25cm and 64 cm (mean 41 cm). The number of available
spawning sites was limited by anthropogenic changes of river structure. River
damming leads to impoundments that are not suitable for graylings, the reinforce-
ment of the river banks result in a limited number of gravel banks.

The spawning areas were characterized by a gravely substrate. It consisted mainly of
coarse pebble (particle size 20 — 63 mm: 30 — 50 %), some bigger stones (> 63 mm:
3 - 35 %) and coarse gravel (6.3 — 20 mm: 14 — 30 %). The percentage of fines
(<2 mm) was low at all three spawning sites (5 — 12 %). The missing flood in winter
1996 led to a change of substrate composition: the percentage of fines increased
from 6.1 % to 10.6 %, the fredle-index (fi) as a measure of substrate permeability
decreased from 13.0 to 7.2 and the mean particle size (d) decreased from 30.4 to
23.3 mm (mean values of three spawning sites).

The duration of the embryonic incubation period depended on water temperature.
The average incubation period lasted 156.3 day degrees (16.9 days at 9.25 °C). The
temperature-dependence of the incubation time was described by the following

equation: y =71.674x""% (R?=0.9838).

The limiting factors of the egg and larval period of the grayling in the River Lahn were
the ammonia concentration and the percentage of fines in the interstitial. The
increasing of these parameters were the results of anthropogenic changes in water
quality (increased nutrient load) and river structure (damming, reinforcements of the
banks).

The amount of swim-up-fry was significantly correlated with the ammonia
concentration in a sediment-depth of 10 cm (p < 0.05). The maximum ammonia

concentration of a natural spawning ground was 38 ug/l NH3-N. At the observation
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field downstream the wwtp inside the sewage plume the maximum ammonia
concentration of 108 pg/l NH3-N appeared in the pre-hatch period. In the post-hatch
period, when the larvae were more sensitive to ammonia, the maximum
concentration was 52 ug/l NHs-N. Due to the high concentration of NH3-N not a single
larva survived in this observation field until the end of the study. At the other
observation field downstream the wwtp but outside the plume, the mortality of the
larvae was still high (86 % vs. 58 % in the control-field). The maximum ammonia
concentration of the post-hatch period was 30 ug/l in this field. Therefore a toxic
threshold of 25 pg/l NH3-N is discussed for the post-hatch period.

The high ammonia concentrations were caused by the alkaline water of the River
Lahn that led to a shift of the NH4/NHs-equilibrium towards the NHs; species. The
water pH at natural spawning grounds was in the range of 8 to 8.9. At the
observation fields a maximum pH of 9.9 was modelled for a sediment depth of 10 cm.
The pH of the surface water showed great daily variations from 7.3 to 9.9 with
maxima in the afternoon. These maxima were caused by the increased photo-
synthetic activity of the algae, the growth of which was strongly increased by the high
nutrient load of the River Lahn. In the surface water of natural spawning grounds
phosphate concentrations ranged from 0.09 mg/l to 0.32 mg/l 0-POs-P (mean
0.14 mg/l), nitrate concentrations from 2.1 mg/l to 4.32 mg/l NO3-N (mean 3.1 mg/l)
and ammonium concentrations from 0.02 mg/l to 1.14 mg/l NH4-N (mean 0.43 mg/l).
The impact of the waste water treatment plant on these measures of nutrient load
was well documented at the three observation fields. At the field inside the sewage
plume the mean ammonia concentration of the surface water was eight times higher
than the control value at the field upstream the wwtp (0.32 mg/l NH4-N vs. 0.04 mg/I
NH4-N). The mean phosphate concentration inside the sewage plume was twice as
high as the control value (0.25 mg/l vs. 0.11 mg/l 0-PO4-P).

Another result of the increased photosynthetic activity was the high oxygen content of
the surface and interstitial water at day time which ranged from 11.2 mg/l to 16.5 mg/I
O, and 11.7 mg/l to 15 mg/l O, (sediment-depth: 10 cm), respectively. The dissolved
oxygen levels always exceeded the saturation curve at day time. At night time the
respiration of the algae led to oxygen consumption. Values as low as 5.9 mg/l O,
were recorded at night time in the surface water. In the interstitial water the dissolved
oxygen level tended to be lower. Therefore it is to assume, that the grayling eggs and

larvae suffered from critical oxygen supply in the interstitial.



Summary 159

High nitrite concentrations of the interstitial water could be explained by high
ammonia concentrations and high water pH. Maximum nitrite concentrations of
170 pg/l NO2-N at natural spawning grounds and 970 pg/l NO2-N at the observation
fields (in a sediment depth of 10 cm) were measured during events of high organic
pollution. At the other measuring times nitrite concentrations were much lower at
natural spawning grounds as well as in the observation fields (36 — 80 pg/l and 25 —
70 ug/l NO2-N, respectively). The nitrite peak seemed to have no toxic effect on
grayling eggs and larvae.

The amount of swim-up-fry (alevins) was significantly correlated with the percentage
of fines (particle size < 2 mm) at the natural spawning grounds. The maximum
percentage of fines at a natural spawning ground was 14.6 % (or 23.7 % without the
bigger stones). This high amount of fines was caused by the missing scouring of the
interstitial due to the absence of a flood in winter 1996. Consecutively the amount of
swim-up fry was reduced to the half compared to the corresponding value of a year
with a winter flood (228 larvae vs. 582 larvae).

To support grayling populations of the Lahn the nutrient load has to be reduced,
scouring and shifting of the gravel has to be intensified and the riverbed has to be
made broad and shallow. The installation of a new nitrification and denitrification
system at the studied waste-water treatment plant and the restoration of the
floodplain within the river catchment near Colbe are first steps to enhance the
reproduction of the grayling in the River Lahn. But the nutrient load of the River Lahn,
especially the phosphate concentration is still high. The concentrations of phosphate
and ammonium in springtime exceed the guide values of the European Community
for rivers supporting salmonids. From the hydrologic-morphologic point of view, the
abolishment of the riverbank reinforcements like rip-raps would help to restore the
spawning and nursery areas of the grayling. As a result of natural river banks the
gravel would be easily scoured (leading to a reduction of fines) and new gravel banks
would emerge.

The problems of the River Lahn are typical for regulated rivers in Europe. Therefore
the results of the present study represent the situation of the grayling in Central
Europe. To support grayling populations and healthy functioning native aquatic
ecosystems, the reduction of nutrient load and the increase of a riverine biodiversity

are absolutely essential.
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Anhang

Ascheneier im Augenpunktstadium

Aschenlarven kurz nach dem Schlupf



Anhang

Entnahmegerat zur Gewinnung von aufschwimmende Aschenlarven

Interstitialwasser

Unterdruckkasten zur Interstitialwasserentnahme aus Multilevelsonden
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Sieblinien an natiirlichen Laichplitzen der Asche

Colbe
1996 1997
KorngréRenklasse [mm] Gewichtssummen [%]
Schluff 0,01 0,01 0,01
Feinsand 0,063 0,06 0,04
Feinsand 0,2 0,21 0,13
Mittelsand 0,63 4,01 2,29
Grobsand 1 8,88 5,50
Grobsand 2 18,96 13,48
Feinkies 6,3 32,48 23,61
Mittelkies 8 47,93 44,00
Mittelkies 20 58,11 54,27
Grobkies 25 69,13 63,78
Grobkies 30 85,19 76,35
Grobkies 40 91,28 86,79
Grobkies 50 97,57 95,73
Grobkies 60 98,07 96,77
Steine 65 99,71 100,00
Steine 70 100,00 100,00
Sarnau |
1996 1997
KorngréRenklasse [mm] Gewichtssummen [%]
Schluff 0,01 0,02 0,01
Feinsand 0,063 0,04 0,03
Feinsand 0,2 0,28 0,16
Mittelsand 0,63 5,76 3,30
Grobsand 1 14,63 9,55
Grobsand 2 22,91 15,26
Feinkies 6,3 33,85 20,24
Mittelkies 8 39,32 29,93
Mittelkies 20 43,19 35,58
Grobkies 25 45,77 39,13
Grobkies 30 54,04 46,91
Grobkies 40 61,78 52,42
Grobkies 50 67,65 62,72
Grobkies 60 71,91 66,33
Steine 65 95,44 100,00
Steine 70 100,00 100,00




Sieblinien an natiirlichen Laichplitzen der Asche

Sarnau ll

1997
KorngréRenklasse [mm] Gewichtssummen [%]
Schluff 0,01 0,01
Feinsand 0,063 0,02
Feinsand 0,2 0,16
Mittelsand 0,63 1,15
Grobsand 1 4,29
Grobsand 2 15,73
Feinkies 6,3 19,27
Mittelkies 8 33,25
Mittelkies 20 38,36
Grobkies 25 42,11
Grobkies 30 47,96
Grobkies 40 55,44
Grobkies 50 59,21
Grobkies 60 61,33
Steine 65 70,35
Steine 70 100,00

Sterzhausen

1996 1997
KorngréRenklasse [mm] Gewichtssummen [%]
Schluff 0,01 0,05 0,02
Feinsand 0,063 0,15 0,07
Feinsand 0,2 0,61 0,26
Mittelsand 0,63 4,74 2,14
Grobsand 1 8,14 3,18
Grobsand 2 13,02 8,30
Feinkies 6,3 18,48 11,03
Mittelkies 8 28,07 22,21
Mittelkies 20 32,93 27,21
Grobkies 25 38,41 32,23
Grobkies 30 46,77 40,29
Grobkies 40 61,90 54,28
Grobkies 50 74,78 67,27
Grobkies 60 81,58 72,14
Steine 65 83,71 74,78
Steine 70 100,00 100,00
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