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Abstract (English)

Integrated Sewage Management - ISM

Sub-study: Water quality oriented evaluation of CSO impact on lowland rivers

Duration: 01/2007 — 05/2007

Volume sub-study: 49.400 €

Contractor: Dr. Schumacher Ingenieurbiiro flir Wasser und Umwelt
Contact at KWB: K. Schroeder

Urban water courses are considerably degraded in terms of their hydrology, riparian and
channel morphology, substrate heterogeneity and habitat features as well as water and
sediment quality. In addition, the combined sewer overflows and the ecotoxicological impacts
of its components lead to a change of the physical-chemical and microbial mass balance
affecting the biocenoses of higher trophic levels. Combined sewer overflows are therefore an
additional stress to the ecological status of the urban course of the River Spree and of its
channels, which is damaged already by both preload and background load of the aquatic
environment.

With regard to the assessment of the ecological water status, the European Water
Framework Directives gives priority to the aquatic biocenoses in their capacity as ecological
quality parameters. Against this background, an immission-oriented approach for the
assessment of combined sewer overflows has to describe also their impacts on the
biocenoses of the macrozoobenthos, the fish fauna, the macrophytes and the phytoplancton.

These biocenoses are protected against the harmful impacts resulting from CSO only if the
modification of their physical and chemical environment is avoided or reduced to an
ecologically tolerable level respectively. In case that unfavourable impacts cannot be
completely eliminated, the degree of impairment and the number of damaging CSO
discharge events, which appear to be acceptable, should be defined.

The present study is based on the bibliographic study , Impact of urban use on the mass
balance and the biocoenosis of lowland rivers under special consideration of combined
sewer overflows” and deals with the assessment of CSO impacts on the ecological situation
of the urban Spree and the channels (Cyprinid water bodies). In general, the immission-
oriented assessment of CSO impact on the biocenoses (macrozoobenthos, fish fauna)
requires the observation of the intensity, duration and frequency of occurrence of the
individual events based on the assumption that, due to the background pollution, top priority
is currently given to the acute CSO impacts.

Requirements for the protection of aquatic biocenoses are developed with regard to the
target parameters oxygen and ammonium/ammoniac and ecological tolerances of the
biocenotic subjects of protection, which are strongest influenced by CSO.

Initially, it is discussed to what extent the already existing results from laboratory
investigations can be transferred to field situations. Next to the commonly accepted threshold
values for oxygen concentrations during continuous persistent loads, particular requirements
for the oxygen balance in case of peak loads are formulated.



The toxicity of ammoniac is another important factor influencing the biocenoses protection
against CSO impacts, in this context the thresholds being derived for both chronic and acute
peak loads. The deduction of the assessment matrices from the available laboratory
investigations is based on the approach of LAMMERSEN (1997).



Abstrakt (German)

Integrated Sewage Management - ISM
Teilstudie: Immissionsorientierte Bewertung von Mischwasserentlastungen in
Tieflandfllissen

Dauer: 01/2007 — 05/2007

Volumen Teilstudie: 49.400 €

Vertragspartner: Dr. Schumacher Ingenieurbiro fir Wasser und Umwelt
Kontakt im KWB: K. Schroeder

Urbane FlielRgewasser sind stark degradiert bezilglich ihrer Hydrologie, Ufer- und
Gerinnemorphologie, Substratheterogenitat und Habitatausstattung sowie Wasser- und
Sedimentqualitat. Zusatzlich bewirkt im urbanen Bereich Berlins die Mischwassereinleitung
neben den potentiellen dkotoxikologischen Auswirkungen enthaltener Inhaltsstoffe auch eine
Veranderung des physikalisch-chemischen und mikrobiellen Stoffhaushalts, mit
Auswirkungen auf die Biozonosen hdherer trophischer Ebenen. Mischwassereinleitungen
stellen also eine zusatzliche Belastung des 6kologischen Zustandes der Stadtspree und der
Kanale dar, der bereits durch die Vor- bzw. Hintergrundbelastung geschadigt ist.

Da die Europaische Wasserrahmenrichtlinie fordert, die aquatischen Biozdnosen als
Okologische Qualitdtskomponenten in den Focus der Bewertung des 0&kologischen
Gewasserzustandes zu stellen, missen flr einen immissionsorientierten Ansatz zur
Bewertung von Mischwassereinleitungen auch deren Auswirkungen auf die Biozénosen des
Makrozoobenthos, der Fischfauna, der Makrophyten und des Phytoplanktons beschrieben
werden.

Will man diese Biozénosen vor den schadlichen Auswirkungen der Mischwasserentlastung
schutzen, muss eine Veranderung ihrer physikalischen und chemischen Umwelt verhindert
bzw. auf ein Okologisch ,ertragliches* Mal} reduziert werden. Im Falle, dass nachteilige
Effekte der Mischwasserentlastung nicht ganzlich verhindert werden koénnen, ist zu
definieren, welcher Grad der Schadigung weiterhin zugelassen werden kann und wie haufig
schadigende Entlastungsereignisse wiederkehren diirfen.

Die vorliegende Studie baut auf die Literaturstudie ,Auswirkungen urbaner Nutzungen auf
den Stoffhaushalt und die Biozénosen von Tieflandflissen unter besonderer
Bertcksichtigung der Mischwasserentlastung® auf und beschaftigt sich mit der Bewertung
der Auswirkungen der Mischwasserentlastung auf den 6kologischen Zustand der Berliner
Stadtspree und der Kanale (Cyprinidengewasser). Prinzipiell missen fir eine
immissionsorientierte Bewertung der Auswirkungen der Mischwasserentlastung auf die
Biozénosen (Makrozoobenthos, Fische) die Intensitat, Dauer und Frequenz
(Wiederkehrhaufigkeit) der Einzelereignisse betrachtet werden. Dem liegt die Annahme
zugrunde, dass aufgrund der Hintergrundbelastung den akuten Auswirkungen der
Mischwasserentlastungen derzeit die héchste Prioritat zukommt.

Anforderungen, die zum Schutz der aquatischen Biozdnosen zu stellen sind, werden fur die
Zielparameter Sauerstoff und Ammonium/Ammoniak und 6kologische Toleranzen der am



starksten durch die Mischwasserentlastung beeinflussten biozdnotischen Schutzgiter
erarbeitet.

Es wird zunachst diskutiert, inwieweit die zur Verflgung stehenden Ergebnisse aus
Laboruntersuchungen auf Freilandverhaltnisse Ubertragen werden kénnen. Neben den
inzwischen anerkannten Grenzwerten flr Sauerstoffkonzentrationen bei kontinuierlichen,
lang anhaltenden Belastungen werden insbesondere Anforderungen an den
Sauerstoffhaushalt fiir StolRbelastungen formuliert. Als weitere wichtige Grofle zum Schutz
der Biozbnosen vor den Auswirkungen der Mischwasserentlastung hat die Toxizitat von
Ammoniak zu gelten, wobei Grenzwerte sowohl fur die chronische als auch fir akute
StoRbelastungen hergeleitet werden. Die Ableitung der Bewertungsmatrizen aus den zur
Verfligung stehenden Laboruntersuchungen basiert dabei auf dem Ansatz von
LAMMERSEN (1997).



Abstract (French)

Integrated Sewage Management - ISM
Etude partielle: Evaluation orientée sur la qualité de I’eau de I'impact des rejets

polluants du systéme unitaire par temps de pluie sur les riviéres de plaine

Durée: 01/2007 — 05/2007
Volume de I'étude partielle: 49.400 €
Partie contractante: Dr. Schumacher Ingenieurbtiro fir Wasser und Umwelt

Contact au niveau du KWB : K. Schroeder

Les cours d’eaux urbains sont trés dégradés en ce qui concerne leur hydrologie, la
morphologie des berges et des canaux, I'hétérogénéité des substrats et leur habitat ainsi que
la qualité de l'eau et des sédiments. Par ailleurs, dans l'agglomération de Berlin, le
déversement des eaux d’égout unitaire et les effets éco-toxicologiques potentiels des
substances contenues par ces eaux d’égout unitaire, provoque un changement du bilan
massique physico-chimique et microbien avec un impact sur les biocénoses des niveaux
trophiques plus élevés. Les déversements des eaux d’égout unitaire constituent donc une
charge supplémentaire pour I'état écologique du fleuve Spree traversant la cité et des
canaux dont 'eau est déja altérée par les charges latentes regcues en amont et en aval.

Etant donné que la directive européenne cadre sur I'eau exige de placer les biocénoses
aquatiques en tant qu’éléments de qualité écologique au centre de I'évaluation de I'état
écologique des eaux, une évaluation des eaux urbaines résiduaires poursuivant une
approche orientée sur les émissions demandera d’étudier également les effets de ces
déversements sur les biocénoses du macro-zoobenthos, de la faune poissonneuse, des
macrophytes et du phytoplancton.

Pour protéger ces biocénoses contre les effets nocifs de la décharge des eaux urbaines
résiduaires, il convient de prévenir une modification des environs physiques et chimiques
et/ou de les réduire au moins a un niveau « supportable. Dans le cas ou il ne serait pas
possible d’exclure a 100 % ces effets nocifs de la décharge des eaux urbaines résiduaires, il
faudra définir le degré de dégradation qui serait admissible a l'avenir de méme que la
fréquence des événements de décharge nocive pouvant étre tolérée.

La présente étude se base sur I'étude de littérature effectuée sous le titre « Conséquences
des exploitations urbaines pour le bilan massique et les biocénoses des rivieres de plaine
considérant particulierement la décharge d’eaux urbaines résiduaires» et évalue les
conséquences de ces décharges sur la situation écologique de la Spree et de ses canaux
(eaux de cyprinidés). En principe, |I'évaluation des conséquences de la décharge d’eaux
urbaines résiduaires sur les biocénoses (macro-zoobenthos, poissons) se repose sur
I'analyse de lintensité, la durée, et la fréquence (période de récurrence) des événements
individuels. Cette thése se base sur I'hypothése que compte tenu de I|'état de pollution
d’origine des cours d’eau, les effets aigus immédiats des décharges d’eaux urbaines
résiduaires ont actuellement la plus haute priorité.



Les exigences a formuler pour la protection des biocénoses aquatiques sont élaborées pour
les parameétres suivants: l'oxygéene, I'ammonium /I'ammoniaque, et les tolérances
écologiques des biens de la biocénose étant les plus influencés par la décharge d’eaux
urbaines résiduaires.

Dans un premier temps la question de savoir dans quelle mesure les résultats disponibles
provenant d"analyses effectuées en laboratoire peuvent-ils étre transférés pour la situation in
situ» sera discuté. En dehors des valeurs limites entre-temps reconnues pour les
concentrations d’oxygéne mesurées sous l'influence des charges continues de longues
durées, cette étude vise notamment a formuler des exigences pour le bilan d’oxygéne sous
l'influence des charges de courte durée. Un autre critére important pour la protection des
biocénoses contre les effets de la décharge d’eaux urbaines résiduaires semble étre la
toxicité de 'ammoniaque dont les valeurs limites pour la charge chronique comme pour les
charges aigues de courtes durée doivent étre déduites de cette étude. La déduction des
matrices d’évaluation se référant aux résultats d’analyses disponibles effectuées en
laboratoire se base sur le concept de LAMMERSEN (1997).
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1  Einleitung

Die Stadtentwdsserung ist eine bedeutende Aufgabe, die die schadlose Ableitung von Schmutz-
und Regenwasser, Vermeidung von Uberflutungen zum Schutz der Bausubstanz sowie die Erhal-
tung bzw. Optimierung des 6kologischen Zustandes der als Vorflut dienenden Gewdsser zum Ziel
hat.

Nachdem aufgrund optimierter Abwasserbehandlung in den vergangenen Jahrzehnten die konti-
nuierlich aus Punktquellen in die Vorfluter eingeleiteten Frachten an Nahrstoffen stark abgenom-
men haben, stellt die episodische Belastung durch Mischwasserentlastungen weltweit eine der
bedeutendsten Ursachen einer herabgesetzten Wasser- und Sedimentqualitdt und das wichtigste
Managementproblem in urbanen Fliefgewdssern dar (HOUSE ET AL., 1993).

Die bisher geltenden wasserrechtlichen Bestimmungen zur Niederschlagswasserbehandlung
beruhten auf dem Emissionsprinzip, wobei als Zielgrole fir die Einleitung von Mischwasser eine
mittlere, flichenspezifische Jahresschmutzfracht des CSB zugrunde gelegt wurde (ATV, 1992).
Diese zur Bewertung herangezogene Zielgrolie steht im Wesentlichen im Zusammenhang mit den
langfristig sich akkumulierenden Belastungen aus mehreren Entlastungsereignissen. Wéhrend sich
kontinuierliche Einleitungen wadhrend der Trockenperioden anhand durchschnittlicher Frachten
relativ gut charakterisieren lassen, wird die Intensitit und Dauer von episodischen Einleitungen
wie die der Mischwasserentlastung durch diese Kennzahlen nur ungentigend abgebildet.

Des Weiteren konnen die gewdsserinternen Auswirkungen episodischer Belastungen stark von
den o©kologischen Effekten kontinuierlicher Belastungen abweichen (SEAGER & MALTBY, 1989).
Auch wenn es in der Wasserwirtschaft tiblich ist, Vorgaben zur Wasserqualitat Giber mittlere Stoff-
konzentrationen und- frachten zu definieren, ist eine Einschdtzung des Gefdahrdungspotentials
eines Mischwasserentlastungsereignisses, unter Berlicksichtigung immissionsorientierter Giitean-
forderungen, ausschlielllich tiber die Extremwertstatistik der Zielparameter zu erreichen.

Im Gegensatz zu Emissionsstandards garantieren Immissionsstandards prinzipiell, dass die Funkti-
on des C)kosystems aufrechterhalten werden kann (LJKLEMA, 1995).

Bis in die 1990er Jahren wurde das Abwasser- und Regenwassermanagement im urbanen Raum
in verschiedene Subsysteme geteilt, die die Kanalisation und das Einzugsgebiet, die Kldranlagen
und das aufnehmende Gewdsser umfassten. In jedem Subsystem wurden separat Anstrengungen
unternommen, um den Einfluss auf die Umwelt zu minimieren. Wahrend der letzten Jahre wurde
es offensichtlich, dass die Ansichten was fiir ein Subsystem als erstrebenswert gilt, sich u.U. von
den Managementzielen fiir das gesamte System unterscheiden (BECK & REDA, 1994).

Individuelle Optimierungen der verschiedenen Subsysteme werden nicht zu einer Optimierung
des Abwasser- und Regenwassermanagements fihren (LUKLEMA, 1995). Dementsprechend kann
eine umfassende Optimierung ausschliefSlich durch einen integrativen Ansatz erreicht werden.
Gitestandards fur ein optimiertes, integratives urbanes Wassermanagement befinden sich jedoch
erst seit Mitte der 1990er Jahre in der Entwicklung (GELDORF, 1995).

Das zentrale Ziel der Europdischen Wasserrahmenrichtlinie (EU-WRRL) ist es, den guten 6kologi-
schen und chemischen Zustand (Gewadssergtiteklasse 1) fir alle nattrlichen Gewasserkorper zu
erreichen.
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Die immissionsorientierte Bewertung der Mischwasserentlastungen hat dabei auf den Schutz der
Biozdnosen zu basieren. Will man diese aquatischen Biozénosen vor den schadlichen Auswirkun-
gen der Mischwasserentlastung schiitzen, muss eine Veranderung ihrer physikalischen und chemi-
schen Umwelt verhindert bzw. auf ein 6kologisch ,ertragliches” Mafs reduziert werden. Im Falle,
dass nachteilige Effekte der Mischwasserentlastung nicht ganzlich verhindert werden kénnen, ist
zu definieren, welcher Grad der Schadigung weiterhin zugelassen werden kann und wie hdufig
schadigende Entlastungsereignisse wiederkehren dirfen.

Die vorliegende Studie baut auf die Literaturstudie ,Auswirkungen urbaner Nutzungen auf den
Stoffhaushalt und die Biozénosen von Tieflandfliissen unter besonderer Berticksichtigung der
Mischwasserentlastung” auf und beschéftigt sich mit der Bewertung der Auswirkungen der Misch-
wasserentlastung auf den 6kologischen Zustand der durch weitere Nutzungen vorgeschadigten
Berliner Stadtspree und der Kandle.

Vor dem Hintergrund des von der EU-WRRL geforderten guten 6kologischen und chemischen
Zustandes, ist als wesentliches gewdsserinternes Schutzziel fiir die Berliner Stadtspree und der
Kanéle insbesondere die Lebensraumfunktion fiir die aquatischen Biozénosen zu definieren.

Unter Berticksichtigung der in oben genannter Literaturstudie dargestellten Hintergrundbelastung
durch weitere Nutzungen sind im Hinblick auf die Minimierung der 6kologischen Auswirkungen
der Mischwasserentlastung die Stadtspree und Kanile insbesondere als Wanderhabitat ftr Fische
und als Lebensraum fiir das Makrozoobenthos zu sichern.

Generell konnte gezeigt werden, dass von der Mischwassereinleitung insbesondere durch extreme
Einzelereignisse ein erhebliches 6kologisches Gefahrdungspotential fiir den 6kologischen Zustand
des aufnehmenden Gewadssers ausgeht (vgl. oben genannte Literaturstudie, BORCHARDT, 1992).
Folglich sind fir eine 6kologische Bewertung dieses Belastungspfades der Stadtspree und Kanile,
neben Kontaminantenfrachten Gber langere Zeitrdume, Abschdtzungen fir die durch einzelne
Entlastungsereignisse verursachte Gewdsserbelastung erforderlich.

Prinzipiell missen fiir eine immissionsorientierte Bewertung der Auswirkungen der Mischwasser-
entlastung auf die Biozonosen (Makrozoobenthos, Fische) die Intensitit, Dauer und Frequenz
(Wiederkehrhaufigkeit) der Einzelereignisse betrachtet werden. Dem liegt die Annahme zugrunde,
dass aufgrund der Hintergrundbelastung den akuten Auswirkungen der Mischwasserentlastungen
derzeit die hochste Prioritat zukommt.

Anforderungen, die zum Schutz der aquatischen Biozénosen zu stellen sind, werden fiir die
Zielparameter (Sauerstoff, Ammonium/Ammoniak, siehe Kapitel 2) und der 6kologischen Toleran-
zen der am stdrksten durch die Mischwasserentlastung beeinflussten biozénotischen Schutzgtter
(Makrozoobenthos und Fische, siehe Kapitel 4) erarbeitet.

Im Vorfeld wird diskutiert, inwieweit die zur Verfligung stehenden Ergebnisse aus Laboruntersu-
chungen auf Freilandverhdltnisse Gibertragen werden konnen (siehe Kapitel 3). Neben den inzwi-
schen anerkannten Crenzwerten fiir Sauerstoffkonzentrationen bei kontinuierlichen, lang
anhaltenden Belastungen werden insbesondere Anforderungen an den Sauerstoffhaushalt fir
StoRbelastungen formuliert.
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Als weitere wichtige Grolle zum Schutz der Biozénosen vor den Auswirkungen der Mischwasser-
entlastung hat die Toxizitdit von Ammoniak zu gelten, wobei Grenzwerte sowohl fiir die chroni-
sche als auch fir akute StolRbelastungen hergeleitet werden. Die Ableitung der
Bewertungsmatrizen in den Kapiteln 4.1.1 und 4.2.1 aus den zur Verfligung stehenden Laborun-
tersuchungen basiert dabei auf dem Ansatz von LAMMERSEN (1997).
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2  Zielparameter zur Bewertung der akuten Belastung der Mischwasserent-
lastung

Die wesentlichen Ergebnisse der genannten Literaturstudie zu natirlichen, am Stoffhaushalt von
Tieflandfliissen beteiligten Prozessen und deren Veranderung durch die urbanen Nutzungen unter
besonderer Beriicksichtigung von Belastung durch die Mischwasserentlastung werden im Folgen-
den aufgefiihrt.

Die kumulativen Belastungen der Stadtspree und Kanéle durch eine stark degradierte Morpholo-
gie, Habitatausstattung, Stauregulierung und Nihrstoffbelastung schrinken das Okosystem in
seinem Selbstreinigungspotential ein.

Wahrend die Zusammensetzung der Fischzonose der Stadtspree und der Kanédle durch die in den
letzten Jahrzehnten verbesserte Wasserqualitit nunmehr hauptsachlich vom Grad des Uferverbaus
und schifffahrtsinduziertem hydrodynamischen Stress bestimmt wird, hangt die Zusammensetzung
der Makrozoobenthoszonose wesentlich von der Substratheterogenitédt der Flusssohle sowie den
synergistischen Effekten zwischen dem Grad der Sohleintiefung und der aus der Eutrophierung
resultierenden Sekundarverschmutzung ab. Dariber hinaus ist anzunehmen, dass das Makrozoo-
benthos zusétzlich durch chemische Kontaminanten geschadigt wird, wobei die relative Bedeu-
tung der morphologischen Degradation wesentlich héher ist.

Von dieser Hintergrundbelastung ausgehend wurden im speziellen die zusitzlichen Auswirkungen
der Mischwasserentlastung auf den Stoffhaushalt und die Fisch- und Makrozoobenthoszénosen
dargestellt. Aufgrund der hohen Hintergrundbelastung kommt der akuten Belastung der stofarti-
gen Erhéhung der Ndhr- und Kohlenstofffrachten durch Mischwasserentlastung die hochste Priori-
tat zu, da sie das Selbstreinigungspotential der Stadtspree und der Kandle stark tiberlastet.

Beziiglich der akuten Auswirkungen auf die Biozénosen ist vor allem auf den Sauerstoffhaushalt
(akute und verzogerte Sauerstoffdefizite durch Eintrag sauerstoffzehrender Substanzen) und auf
den Stickstoffhaushalt (v.a. Ammonium aufgrund seiner sauerstoffzehrenden Eigenschaften bei der
Nitrifizierung und wegen seiner pH-Wert- und temperaturabhdngigen Dissoziation zu toxisch
wirkendem Ammoniak) zu achten. Die Wassertemperatur und der pH-Wert sind demzufolge
wichtige HilfsgroRen. Hinzu kommen der Feststoffhaushalt und die hydraulischen Belastungen,
die im Rahmen dieser Studie jedoch nicht im Focus der Betrachtung stehen.

Reduzierte Sauerstoffkonzentrationen und erhéhte Ammonium/Ammoniakkonzentrationen als
Folge der Mischwasserentlastung sind aufgrund des zur Verfiigung stehenden Wissens als wesent-
liche Ursachen akuter Schadigungen der Biozénosen anzusehen. Chronische Auswirkungen durch
Akkumulation von Kontaminanten in Sediment und Organismen sowie durch langfristige Veran-
derungen der Substratausstattung sind nicht Teil des vorliegenden Bewertungsansatzes.

Auch wenn die eingeleiteten organischen Substanzen und chemischen Kontaminanten zu chroni-
schen Belastungen fiihren, ist die mdoglichst weitgehende Vermeidung von kurzzeitigen, jedoch
extremen hypoxischen Bedingungen und hohen Ammoniakkonzentrationen die derzeit wesentli-
che Zielgrolle, da die rezente Mischwasserentlastungspraxis in kritischen Gewassersituationen
Fischsterben verursacht.

In der vorliegenden Studie werden Bewertungsmalstabe fiir die Auswirkung dieser Zielparameter
aus Mischwasserentlastungen unter Berlcksichtigung der Interferenzen der Toxizitdt sowie der



Belastungsdauer und Wiederkehrhaufigkeit abgeleitet. Sie stitzen sich auf eine Literaturstudie,
wobei die Toleranzen des Makrozoobenthos und der Fische gegeniiber Sauerstoffdefiziten und
Ammoniak im Mittelpunkt der Betrachtung stehen. Ausgewahlte Fischarten mit relativ geringer
Toleranz gegeniiber Sauerstoffdefiziten werden als empfindliche Bestandteile der Biozonosen der
Stadtspree und Kanale besonders beriicksichtigt.

Die Bewertungsmaf8stabe wurden so formuliert, dass eine Verkniipfung mit Modellrechnungen
zur Schmutzfracht der Mischwasserkanalisation und zum Stoffhaushalt des Gewdssers nach
Mischwassereinleitung vorgenommen werden kann. Sie stellen eine Grundlage fiir die 6kologi-
sche Bewertung von durch Mischwasserentlastung verursachten Immissionen bereit.

Die Bewertung hat vornehmlich auf einen Vergleich von Konzentrationsganglinien und den Giite-
standards zu basieren. Die Modellsimulation von Mischwasserentlastungen hat also vorrangig eine
moglichst realistische Abbildung von zeitlich und raumlich hoch aufgel6sten Konzentrationsgang-
linien der Zielparameter Sauerstoff und Ammonium bzw. Ammoniak herauszuarbeiten, da das
Ausmal der Schadigung der Biozoénosen insbesondere durch die Entlastungsdauer, —intensitdt und
—frequenz und weniger durch mittlere Stofffrachten bestimmt wird.

Zu beachten ist jedoch, dass die zur Verfligung stehende Information zu den 6kotoxikologischen
Effekten der Zielparameter vornehmlich aus Laboruntersuchungen stammt, deren Ubertragbarkeit
auf Freilandverhdltnisse im nachsten Kapitel diskutiert wird.
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3 Ubertragbarkeit der in Laboruntersuchungen ermittelten Grenzwerte auf
Freilandverhiltnisse

Generell hdngen okologisch bedeutsame Reaktionen von Flieffgewdsserorganismen bei stoRarti-
gen, kurzfristigen Belastungen von einem komplexen Wirkungsgeftige physikalischer, chemischer
und biotischer Parameter ab (BORCHARDT, 1992).

Im Labor unter standardisierten Bedingungen durchgefiihrte Experimente bei denen Organismen
verschiedenen Belastungen ausgesetzt werden, geben einen Einblick in die Wirkung der Zielpa-
rameter. Zu beachten ist jedoch, dass die mittels Laboruntersuchungen gewonnen Grenzwerte zu
subletalen oder letalen Auswirkungen erhthter Ammonium/Ammoniak-Konzentrationen und
Sauerstoffdefiziten aus folgenden Griinden auf Freilandverhaltnisse nur eingeschrankt zu tbertra-
gen sind:

e i.d.R. Laboruntersuchungen mit einem oder wenigen Stoffen und konstanten physikali-
schen und chemischen Rahmenbedingungen, wéahrend im Freiland eine Vielzahl von
Stoffen gleichzeitig wirkt und die Rahmenbedingungen variieren

¢ i.d.R. konstante Laborkonzentration, wihrend die Stoffkonzentrationen im Freiland und
insbesondere wahrend Mischwasserentlastung stark variieren

e Durchfiihrung standardisierter Biotestverfahren mit Ammoniumsalzen als ,Reinsubstanz”

Dass Organismen anders auf einzelne Kontaminanten reagieren, als auf eine Mischung aus den
selben Stoffen, zeigte SLOOFF (1983), der akute Toxizitatstest mit 12 Makrozoobenthosarten und
15 chemischen Stoffen durchfiihrte. Die Ergebnisse der Tests mit einzelnen Kontaminanten zeig-
ten, dass die Toleranzen der Arten kontaminantenspezifisch waren und relativ groe Unterschiede
zwischen den einzelnen Arten auftraten. Wenn die Organismen jedoch einer Kontaminanten-
Mischung ausgesetzt wurden, zeigten sich lediglich sehr geringe artspezifische Unterschiede in der
Sensitivitdt. Dies zeigt deutlich, dass die Bewertung von Mischwasserentlastungen nicht alleine auf
Ergebnissen von Laboruntersuchungen mit einzelnen Kontaminanten basieren darf bzw. Syner-
gismen zwischen den prioritdren Zielparametern berticksichtigt werden missen.

Dariiber hinaus tiben kontinuierliche und episodische Expositionen der dquivalenten Dosis nicht
die selbe Toxizitat aus, wie HANDY (1994) in seinem Review zu den Auswirkungen episodischer
Belastungen auf Makrozoobenthos und Fische zeigte. Wenn die Spitzenkonzentrationen des
Kontaminanten in beiden Regimes vergleichbar sind, ist die episodische Exposition weniger to-
xisch als die kontinuierliche. Eine Ausnahme stellt jedoch Ammoniak dar, das auf Fische wahr-
scheinlich toxischer wirkt, wenn die Belastung episodisch auftritt (THURSTON ET AL., 1981a).
Andererseits kdnnen die Folgen episodischer StofSbelastungen gravierender als die von kontinuier-
lichen Belastungen sein, da bei ersterer die Konzentrationsspitzen oftmals wesentlich hoher lie-
gen.

Die meisten standardisierten Laborstudien wendeten konstante Konzentrationen eines Kontami-
nanten oder eines Schadstoffgemisches an und untersuchten die letale oder subletale Reaktion
des getesteten Organismuses in einer festgelegten Zeitspanne. Mittels dieser, meistens als LCs,-
Werte (Letal Concentration, bei der 50 % der Versuchstiere in einer definierten Zeitspanne ster-
ben) bestimmten Grenzwerte bleiben Prognosen zu den biozonotischen Auswirkungen stark



variierender Stoffkonzentrationen und Rahmenbedingungen wahrend Mischwasserentlastungen
unsicher.

Da eine Akklimatisation des Fisches unter variierenden Konzentrationen erschwert ist, konnen
fluktuierende Konzentrationen sich nachteiliger auswirken als eine vergleichbare, jedoch konstan-
te Konzentration.

Fiir episodisch und plétzlich auftretende Belastungssituation im Zuge der Mischwasserentlastung
kénnen Testergebnisse von Laborstudien zur akuten Toxizitdt fiir die Entwicklung von Giitestan-
dards herangezogen werden, wenn die Hohe und Dauer der Spitzenkonzentrationen wahrend
und nach der Mischwasserentlastung berticksichtigt werden.

Es bestehen z.T. erhebliche Diskrepanzen zwischen den in Laboruntersuchungen festgestellten
Schwellenwerten (LC,, etc.) der Ammoniaktoxizitit und der in Gewdssern auftretenden Schadi-
gungen (HAMM, 1991). Andererseits berichteten HERMANUTZ ET AL. (1987), dass die in Freiland-
Experimentalfliefrinnen ermittelten EC-Werten fiir Ammoniak auf Fische gut mit den meisten in
Labortest bestimmten Effektkonzentrationen Ubereinstimmten. BORCHARDT (1992) fiithrte Unter-
suchungen an Gammarus pulex durch und verglich die Wirkung des Ammoniaks im Abwasser
und als Reinsubstanz. Unter den gewdhlten Versuchsbedingungen hatte das Ammoniak im Ab-
wasser deutlich starkere Auswirkungen auf die Erhohung der Driftraten (verwendet als subletaler
Stressparameter), als bei Vorliegen als Reinsubstanz. Leitet man aus diesen Versuchsergebnissen
,Schwellenwerte” fir diejenige Kontaminantenkonzentration ab, bei der ein signifikanter Effekt
auf den Organismus gerade noch nachweisbar ist (in Anlehnung an WUHRMANN & WOKER, 1949,
entsprechend einer EC, bezogen auf die Drift), ergeben sich fir das Ammoniak im Abwasser
niedrigere Schwellenwerte fiir erhéhte Populationsverluste durch Drift, als beim Ammoniak aus
Ammoniumchlorid.

Laboruntersuchungen stellen die einzige Moglichkeit dar, die Relevanz einzelner Stoffe, Stoff-
gruppen oder Stoffgemische und physikalisch-chemische Randbedingungen sowie deren Interfe-
renzen abzuschdtzen und Anforderungen an die Gewdsserglite zu formulieren. Dabei werden
folgende Reaktionen von aquatischen Organismen beschrieben.

e Anderung des allgemeinen Verhaltens (z.B. zunehmender Kiemenschlag)
e Fluchtverhalten, Standortwechsel, Drift
e Vermindertes Wachstum und andere physiologische Grofien

e Mortalitit (beschrieben als 1.) LCn = lethal concentration, bei der in einer vorgegebenen
Wirkungsdauer n% der untersuchten Testorganismen sterben und 2.) LTn = lethal time,
nach der n% der untersuchten Testorganismen bei gegebener Belastungskonzentration
sterben)

Generell ist die Wirkung von Kontaminanten oder Sauerstoffdefiziten zeitabhdngig, wobei zwi-
schen akuter und chronischer Toxizitdt unterschieden wird.

Die akute Toxizitdt steht in Zusammenhang mit letalen Schadigungen in kurzer Zeit und wird
haufig als letale Konzentration (LC,) angegeben. In den standardisierten Toxizitdtstests (z.B. nach
DIN) wird die akute Toxizitdt eines Stoffes in Wirkungsdauern zwischen 12 und 96 Stunden
bestimmt, die langerfristige Toxizitdt in Experimenten bis zu mehreren Wochen.
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Die Mehrzahl der Literaturangaben zur Schadwirkung von Sauerstoffdefiziten und Ammoniak
beziehen sich auf die LC;;-Werte, wobei diese meistens fiir eine Exposition von 24 Stunden
bestimmt wird. Fur kiirzere Expositionszeitspannen <24 und insbesondere <12 Stunden liegen
nur wenige Literaturwerte vor.

Gerade diese kurze Zeitspanne ist jedoch fiir die Bewertung der akuten Auswirkungen der
Mischwasserentlastung relevant (vgl. oben genannte Literaturstudie). Diese Biotestverfahren zielen
auf die Bestimmung von Letalkonzentrationen unter definierten Bedingungen (Temperatur, Was-
serhdrte, konstante Konzentrationen) ab (ALABASTER & LLOYD, 1982), wobei die Testorganismen in
Aquarien unterschiedlichen Kontaminantenkonzentrationen ausgesetzt werden.

Fir die Bewertung der Belastung durch Mischwasserentlastung ist zu beachten, dass die Ubertra-
gung der Laborergebnisse auf Freilandverhdltnisse mit Unsicherheit behaftet ist und daher Sicher-
heitsfaktoren bei der Ableitung von Giitestandards einbezogen werden sollten.
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4  Okologische Toleranzen der biozénotischen Schutzgiiter
(Makrozoobenthos, Fische)

Die Berliner Stadtspree und die Kandle sind neben ihrer Funktion als Vorflut in erster Linie Le-
bensraum fir die Zénosen des Makrozoobenthos und der Fische. Bei Einhaltung der allgemeinen
Giteanforderungen (ACA) der Landerarbeitsgemeinschaft Wasser (LAWA) und der EU-Richtlinie
fir Fischgewadsser (1978) sind folgende Grenzwerte festgelegt, die bei >90 % der mindestens
monatlichen stichprobenartigen Messungen eingehalten werden mussen. Fur Cypriniden-
Gewadsser wie die untere Spree (einschlieflich der Stadtspree) sind demzufolge die in Tabelle 1
aufgefiihrten Werte einzuhalten, um die Funktion als Lebensraum fiir Fische zu gewdhrleisten.

Tabelle 1:  Geforderte Konzentrationen ausgewdhlter Parameter in FlieBgewdssern bei Einhaltung
der allgemeinen Giteanforderungen der Landerarbeitsgemeinschaft Wasser und der
EU-Richtlinie fir Fischgewdsser (1978).

Tmax pH 02 CSB BSB5 NH4'N NHS'N
Q) (mgl")  (mgl™)  (mgl") (mgl") (mgl"
Cyprinidengewdsser 28 6,5-8,5 =6 <20 <5 <0,78 <0,02

Diese Grenzwerte konnen fir die Bewertung kontinuierlicher Belastungen herangezogen werden,
StoBbelastungen wie die Entlastungen aus der Mischwasserkanalisation bleiben hier jedoch unbe-
ricksichtigt.

Wahrend der kurzzeitigen Konzentrationserhohung von sauerstoffzehrender Substanzen und
Nahrstoffen werden diese Crenzwerte hdufig nicht eingehalten. Daher sind andersartige Glite-
standards zu entwickeln, die die Toleranzen der Organismen in Abhdngigkeit zur Dauer der
Exposition bertcksichtigen.

4.1 Von Makrozoobenthos und Fischen tolerierte Sauerstoffkonzentrationen

Die durch die Mischwasserentlastung verursachte stofSartige Erh6hung von Stoffkonzentrationen
(geloste und partikuldre organische Substanz, Ammonium und Phosphor) ist aufgrund der Hinter-
grundbelastungen der Berliner Tieflandsgewdsser weniger wegen ihrer langfristigen Eutrophie-
rungswirkung als aufgrund ihrer Rolle bei den Abbauprozessen, wodurch sie zur Reduzierung der
Sauerstoffkonzentrationen beitragen, zu beachten.

Die Auswirkung der Mischwasserentlastung auf den Sauerstoffhaushalt sind dabei in sommerli-
chen Perioden niedriger Abfliisse und hohen Wassertemperaturen besonders ausgepragt, da dann
der Sauerstoffgehalt bereits bei Trockenwetter kritische Werte erreichen kann. Diese Situation
verscharft sich bei Mischwassereinleitungen, die im Sommer Gberwiegend durch starke Gewitter-
niederschldge ausgel6st werden. Zu dem Sauerstoffdefizit tragen zum einen die durch das Misch-
wasser eingeleiteten Stofffrachten, zum anderen auch das resuspendierte organische Material des
Sediments bei.
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Weiterhin entscheidend fiir das Auftreten kritischer Sauerstoffdefizite ist der Zeitpunkt des Uber-
laufereignisses im Tagesverlauf. Findet die Mischwassereinleitung wéahrend des nachmittdglichen
Sauerstoffmaximums  statt, fihrt eine Reduzierung der Sauerstoffkonzentrationen zu weniger
gravierenden Folgen als bei einer Einleitung wahrend des nachtlichen bzw. friihmorgendlichen
Sauerstoffminimums.

Sowohl fiir das Makrozoobenthos als auch fiir Fische ist eine ausreichende Versorgung mit Sauer-
stoff lebensnotwendig. Bei Unterschreitung des im Wasser gelosten Sauerstoffgehaltes unter das
tibliche Niveau, kann dies zu Schaden oder zum Tod des Organismuses fiihren.

Eine Reihe von Faktoren beeinflusst den Sauerstoffbedarf und die Sauerstoffaufnahme, so dass die
Festlegung eines Grenzwertes fiir einzelne Arten oder ganzen Lebensgemeinschaften unter Be-
riicksichtigung aller Randbedingungen ein sehr komplexer Prozess ist.

Folgende Faktoren beeinflussen im Wesentlichen die Wirkung der Sauerstoffminima auf die
Organismen:

¢ Sauerstoffkonzentration im Minimum

e Dauer der Sauerstoffminima

e Temperatur

e Stromungsgeschwindigkeit

e Organismenart und Entwicklungsstadium

e Synergimus mit toxisch wirkenden Stoffen

Untersuchungen von VOBIS (1973), GAMMETER & FRUTIGER (1990) und BORCHARDT (1992) zeigten,
dass bei kontinuierlichen Konzentrationen von >5 mg|" Sauerstoff keine Beeintrachtigung von
Makrozoobenthosarten zu erwarten ist. Bei Konzentrationen <1,5 mg " nimmt z.B. die Aktivitat
von Flohkrebsen (Gammariden) rasch ab. Kurzfristige Belastungen mit Versuchsdauern bis zu
einer Stunde fihrten in keiner der Studien zu letalen Effekten, obwohl Sauerstoffkonzentrationen
von 0,2 mg I erreicht wurden.

Ahnliche Beobachtungen machten GAMMETER & FRUTIGER (1990) an anderen Makrozoobenthosar-
ten (z.B. an den Eintagsfliegen £phemerella ignita und Baetis fuscatus). Aus den Studien ldsst sich
schlussfolgern, dass kurzfristig sehr niedrige Sauerstoffkonzentrationen von dem meisten Makro-
zoobenthosarten toleriert werden, eine Unterschreitung der Konzentrationen von 3,5 — 4,5 mg |
tiber eine Belastungsdauer von 1 bis 6 Stunden jedoch eine Schadigung der Makrozoobenthoszo-
nose (Drift und andere Stresssymptome) nach sich zieht.

Dies bestatigt z.B. BENEDETTO (1970), der bei zwei stendken Eintagsfliegenarten unter 80 % Sauer-
stoffsattigung fur 10 Stunden keine Mortalitdt feststellte, nach 45 Stunden Uberlebten jedoch
lediglich 25 bis 35 % der Testtiere.

Neben der Belastungsdauer bewirken hohere Temperaturen im Allgemeinen einen Anstieg des
Sauerstoffbedarfs und somit des Grenzwertes. So zeigten z.B. JACOB ET AL. (1984), die die letale
Sauerstoffkonzentration in Abhdngigkeit zur Temperatur bestimmten, dass die LCs,-Werte artspe-
zifisch sind und mit zunehmender Temperatur anstiegen. So stieg die letale Sauerstoffkonzentrati-
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on bei der Eintagsfliege Cloeon simile mit zunehmender Wassertemperatur von 1,1 mg O, "' bei
15 °C auf 3,5 mg O, I bei 30 °C an.

Fir alle von JACOB ET AL. (1984) untersuchten 22 einheimischen Makrozoobenthosarten wurde
nach Uberschreitung eines kritischen Temperaturwertes ein exponentieller Anstieg des artspezifi-
schen LC,,-Wertes beobachtet. Von den getesteten Arten kommen bei derzeitiger Habitatausstat-
tung lediglich die Schlammfliege Sialis /utaria und die Kocherfliege Anabolia nervosa potentiell in
der Stadtspree vor und weisen durchschnittliche LC,,-Werte von 11,35 bzw. 7,95 % Sauerstoffsat-
tigung auf.

GRANT & HAWKES (1982) untersuchten den Einfluss tdglicher Schwankungen des Sauerstoffgehalts
auf die Mortalitdt des Bachflohkrebses Gammarus pulex. In den Experimenten variierten sowohl
die minimalen Sauerstoffkonzentrationen (0,5 bis 1,5 mg|") als auch die tigliche Dauer des
Sauerstoffminimums (4 bis 12 Stunden). Diese Bedingungen dirften den Verhdltnissen, die bei
stoRartigen Mischwasserbelastungen auftreten, sehr dhnlich sein. Die Auswirkungen der variieren-
den Belastungsregime auf Gammarus pulex sind in Tabelle 2 als LT;,-Werte angegeben, die der
Zeitspanne entspricht, innerhalb der 50 % der Versuchstiere abstarben. Die LT,,-Werte schwank-
ten je nach Versuchsbedingung zwischen wenigen Stunden bis einige Tagen.

Sowohl die Minimalkonzentration als auch deren Dauer hatte einen entscheidenden Einfluss auf
die temperaturabhdngigen Auswirkungen des Sauerstoffdefizits.

Tabelle 2:  Die mittlere Letalzeit (LTs,) von Bachflohkrebsen (Gammarus pulex) bei taglichen
Schwankungen der Sauerstoffkonzentration. Nach GRANT & HAWKES (1982), stark
vereinfacht.

Dauer des taglichen O,- 0O,-Konzentration im LT;, (Stunden) LT,, (Stunden)

Minimums’ (Stunden) Minimum (mg ") 10 °C 20 °C
4 0,5 15,0 2,05
1,0 -2 35,0
1,5 -2 68,0
8 0,5 3,6 2,05
1,0 230,0 8,4
1,5 -2 41,0
12 0,5 3,6 2,05
1,0 58,0 5,4
1,5 -2 18,5

! Sauerstoffkonzentration zwischen den Minima: 6, 8 und 10 mg I, Einfluss war gering, daher nicht dargestellt;

? Keine Abweichung von der Kontrollgruppe (LT,, = 380 Stunden)
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Weiterhin fehlt vielen Fliefgewdsserorganismen die Fdhigkeit einer aktiven Ventilation, so dass sie
bei der Atmung auf eine kontinuierliche Wasserbewegung zur Heranfithrung von sauerstoffrei-
chem Wasser angewiesen sind. Damit sind die Respirationsraten und die Grenzkonzentrationen
der Schadigung bei diesen Organismen auch von der aktuellen Stromungssituation abhangig.

Dies ergaben z.B. Respirationsmessungen am Flohkrebs Gammarus fossarum (FRANKE, 1977) oder
die Sauerstofftoleranzgrenzen von verschiedenen Insektenlarven in Abhéangigkeit von der Stro-
mungsgeschwindigkeit (AMBUHL, 1959). Dies gilt auch fiir Makrozoobenthosarten, die in ihrem
Vorkommen nicht auf FlieBgewdsser beschrankt sind. So liegt z.B. die Letalgrenze fiir die auch in
der Stadtspree vorkommenden Kocherfliege Anabolia sp. bei einer Flielfigeschwindigkeit von
3 cm s’ bei 1,6 mgl" O,, bei einer FlieRgeschwindigkeit von 0,5 cm s jedoch bereits bei 2 mg |
O, (AMBUHL, 1959).

Fir Fischarten der FlieRgewdsser Mitteleuropas sind ebenfalls ausgepragte, artspezifische Unter-
schiede ihrer Sauerstoffanspriiche bekannt. Generell tolerieren Karpfenfische (Cyprinidae) gerin-
gere Sauerstoffgehalte als Forellenfische (Salmonidae) (ALABASTER & LLOYD, 1982, WHITELAW &
SOLBE, 1989), wobei Barsche (Perciden) und der Hecht (Esociden) eine Zwischenstellung einneh-
men (MULLER, 1990). Dieser Zusammenhang wurde von MILNE ET AL. (2000) auch fir kurzfristige
Sauerstoffdefizite (fir 1, 6 und 24 Stunden, Sauerstoffkonzentrationen zwischen 0,1 mg I' O, und
vollstandiger Sattigung) experimentell nachgewiesen. So war z.B. die Plotze (Rutilus rutilus) fahig,
niedrigere Sauerstoffkonzentrationen zu Uberleben, als die Regenbogenforelle (Oncorhynchus
mykiss) (siehe Tabelle 3).

Dabei trat unabhdngig welche Art betrachtet wird die Mortalitdt ausschlieflich wahrend der
Exposition auf. Bei keiner der untersuchten Fischarten waren spatere Auswirkungen nach der
Exposition festzustellen, auch nicht bei extrem niedrigen Sauerstoffkonzentrationen.

Als eines der wichtigsten Ergebnisse konnte gezeigt werden, dass es einen engen Grenzwertbe-
reich gibt, bei dessen Uberschreitung keine Fisch-Mortalitit auftrat, bei dessen Unterschreitung
die Mortalitit jedoch sehr schnell zunahm.

Die Differenzen zwischen der Sauerstoffkonzentration, bei der eine 100 %ige Mortalitdt auftrat
und der, die ein 100 %iges Uberleben erméglichte, waren mit ca. 0,5 mg|"' dementsprechend
klein. Auch MAGAUD (1993) ermittelte einen engen Grenzwertbereich fir die Regenbogenforelle,
wobei der LC,y, (kein Testorganismus tiberlebt) bei 1,7 mg|" und der LC, (alle Testorganismen
iberleben) bei 2,3 mg " O, lag.

Generell hangt die kritische Grenzwertkonzentration, wie beim Makrozoobenthos, somit von der
Dauer der Exposition ab (MILNE ET AL., 2000, SHEPARD, 1955, DOWNING & MERKENS, 1957; siehe
Tabelle 3).

Gitestandards haben also die Dauer der Belastung zu berticksichtigen.

Ein derartiger, vorldufiger Ansatz zur Entwicklung von Giitestandards der die Expositionsdauer
einbezieht, wurde von WHITELAW & SOLBE (1989) entwickelt. Diese Giitestandards basieren auf
zur Verflgung stehende Toxizitdtsdaten aus der Literatur, von denen kurzfristige LCs,-
Konzentrationen fiir Zeitspannen bis 1.000 Minuten abgeleitet werden konnten. Der Nachteil
dieses Ansatzes ist es jedoch, dass die Standards auf Sauerstoffkonzentrationen basieren, die
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todlich fir Fische sind, so dass eine Unsicherheit Giber den Grad des Schutzes von Fischpopulatio-
nen bestehen bleibt.

Ein besser Schutz der Fischzonose ist zu erreichen, wenn artspezifisch tolerierbare Minimal-
Sauerstoffkonzentrationen bzw. LCy-Werten unter Bericksichtigung der Expositionsdauer ange-
wendet werden, wie dies z.B. von LAMMERSEN (1997) und MILNE ET AL. (2000) vorgeschlagen
wurde.

Tabelle 3:  Sauerstoffkonzentrationen, die hohe Mortalitit und hohes Uberleben voneinander
trennen. Aus MILNE ET AL. (2000), gekiirzt und verdndert.

Konzentration an gelostem Sauerstoff (mg I™")

DOWNING & MERKENS (1957) MILNE ET AL. (2000)

Temperatur 16 °C Temperatur 12-15 °C
Art Dauer LC, 00 LC, > LCys > LG,

Regenbogentorelle 1h - - 0,7 1,5
3,5h 1,5 1,9 - -

6h - - 1,6 2,7

24 h - - 1,6 3,5
35d 2,4 3,0 - -

Plotze 1h - - <04 0,4
3,5h 0,3 0,6 - -

6h - - < 0,4 0,4

24 h - - <0,3 1,3
3,5d 0,5 0,7 - -

Die Sauerstoffanspriiche der in der Stadtspree und den Kandlen vorkommenden Fischarten ist
Tabelle 4 zu entnehmen.

Neben dem artspezifischen optimalen Bereich der Sauerstoffkonzentration ist auch die minimal
tolerierte Konzentration angegeben.

Es ist davon auszugehen, dass eine halbstiindige oder ldngere Unterschreitung der minimal tole-
rierten Sauerstoffkonzentrationen zum Tod des betroffenen Organismuses fiihrt (WOLTER, pers.
Mitt., 2006).
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Tabelle 4:  Die in der Stadtspree und den Kanalen in 1992 und 2001 nachgewiesenen Fisch-
arten, deren Stromungspraferenz und Sauerstoffanspriiche bzw. —toleranzen. Die
Spalte ,SP“ gibt die praferierten Gewadsser hinsichtlich der Stromung an. Eur =

eurytop, Lim = limnophil, Rhe = rheophil. Aus WOLTER ET AL. (2003).

Art O,-Bedarf bei 20 °C (mg ")
Deutscher Name Wissenschaftlicher Familie SP Minima  Normal  Toleranz

Name
Aal Anguilla anguilla Anguillidae Eur  04-08 2,0-4,0 tolerant
Aland Leuciscus idus Cyprinidae Rhe 0,8 7,8 —8,0 unspezifisch
Bitterling Rhodeus amarus Cyprinidae Lim 0,6-0,8 - unspezifisch
Blei Abramis brama Cyprinidae Eur  0,6-1,1 6,0-8,0 unspezifisch
Dobel Leuciscus cephalus Cyprinidae Rhe 11 6,0 - 8,0 unspezifisch
Dreistachliger Gasterosteus aculeatus Gasterosteidae Eur <2,0 4,0-6,0 unspezifisch
Stichling
Flussbarsch Perca fluviatilis Percidae Eur  04-1,2 5,0-6,0 unspezifisch
Giebel Carassius auratus gibelio  Cyprinidae Eur <0,1 2,0-4,0 tolerant
Goldfisch Carassius auratus auratus ~ Cyprinidae Lim - - -
Grindling Gobio gobio Cyprinidae Rhe 1,6-2,0x 7,0-8,0 intolerant
Graskarpfen* Ctenopharyngodon idella Cyprinidae Rhe - - -
Guster Abramis bjoerkna Cyprinidae Eur  0,8-1,3x 6,0-8,0 unspezifisch
Hasel Leuciscus leuciscus Cyprinidae Rhe 1,6 7,0-38,0 intolerant
Hecht Fsox lucius Esocidae Lim 0,5-1,6 6,0-8,0 unspezifisch
Karausche Carassius carassius Cyprinidae Lim 0,0’ 2,0-4,0 tolerant
Karpfen Cyprinus carpio Cyprinidae Eur  0,8-1,0 3,0-5,0 unspezifisch
Kaulbarsch Gymnocephalus cernua  Percidae Eur  0,8-1,2 5,0-6,0 unspezifisch
Marmorkarpfen* Hypophthalmichtys Cyprinidae Eur - - -

nobilis
Moderlieschen Leucaspius delineatus Cyprinidae Lim 0,5-0,6 2,0-4,0 unspezifisch
Plotze Rutilus rutilus Cyprinidae Eur 1,2 5,0-7,0 unspezifisch
Quappe Lota lota Cadidae Rhe 1,4-2,0 7,0-9,0 intolerant
Rapfen Aspius aspius Cyprinidae Rhe 2,0 7,0 - 8,0 intolerant
Regenbogenforelle*  Oncorhynchus mykiss Salmonidae Rhe 2,7-3,1 7,0-9,0 intolerant
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Rotfeder Scardinius e- Cyprinidae Lim 0,4 2,0-4,0 tolerant
rythrophthalmus

Schlammpeitzger Misgurnus fossilis Cobitidae Lim 0,0° 2,0-4,0 tolerant

Schleie Tinca tinca Cyprinidae Lim 0,4 2,0-4,0 tolerant

Silberkarpfen* Hypophthalmichtys Cyprinidae Eur 1,1 - unspezifisch
molitrix

Steinbeiller Cobitis taenia Cobitidae Rhe - 6,0-8,0 -

Stint Osmerus eperlanus Osmeridae Eur 1,5 7,0-8,0 unspezifisch

Ukelei Alburnus alburnus Cyprinidae Eur 1,6 6,0 — 8,0 unspezifisch

Wels Silurus glanis Siluridae Eur - 50-7,0 -

Zander Sander lucioperca Percidae Eur  0,8-19 5,0-6,0 unspezifisch

Zwergstichling Pungitius pungitius Gasterosteidae Eur <2,0 4,0-6,0 unspezifisch

Anm.: Arten sind durch ' anaeroben Stoffwechsel bzw. ? Darmatmung in der Lage vollstindige Anoxie zu ertragen,
wenn sich die Sauerstofffreiheit nicht plétzlich einstellt. * Nicht einheimische Arten.

Jedoch ist nicht zu vernachlassigen, dass Fische bereits bei einer Konzentration von <5 mg " O, in
ihrer Schwimmaktivitat eingeschrankt sein kénnen (DOUDOROFF & SHUMWAY, 1967), also subleta-
le Effekte bereits bei relativ hohen Sattigungswerten auftreten kdnnen.

Fische reagieren auf sinkende Sauerstoffkonzentrationen mit erhéhtem Kiemenschlag und geziel-
ter Richtungsdnderung zur Vermeidung untolerierbarer Bedingungen. Unter natirlichen Bedin-
gungen kommen viele Fischarten vor, die bei Sauerstoffkonzentrationen, die lediglich gering tGber
der letalen Dosis liegen, keine Tendenz zeigten, diese Bedingungen zu meiden. Jedoch scheinen
Fische letale Bedingungen erfolgreich zu meiden, wenn besser sauerstoffversorgtes Wasser er-
reichbar ist (DOUDOROFF & SHUMWAY, 1967).

Die in der Literatur angegebenen und von LAMMERSEN (1997) zusammengestellten Testergebnisse
fur Fischarten der Cyprinidengewdsser sind in Bild 1 zusammengefasst.

Nach MILNE ET AL. (2000) tritt Mortalitdt nur wahrend der Belastung auf. Auch in der Zusammen-
stellung von Bild 1 zeigt sich, dass die Grenzkonzentrationen, die das Uberleben aller Testorga-
nismen gewdhrleisten und die, bei denen 50 % der Testorganismen sterben sehr nahe
beieinander liegen.

Dementsprechend sollten LC,-Werte, deren Einhaltung das Ausbleiben letaler Auswirkungen
sichert, bei der Festlegung von Grenzwerten einbezogen werden.
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Legende
Organismus Artdes | Temp. Literaturquelle
Wertes | [°C]
Fische
1 | Percus fluviatilis LCsy 203 | Downing und Merkens (1857)
2 | Rutilus rutilus LCs 19,1 | Downing und Merkens (1857}
3 | Rutilus rutilus LCey 19,1 | Downing und Merkens (1957)
4 | Percus fluviatilis LCeys 19,1 | Downing und Merkens {1957)
5 | Lucius (Larven) LCy --- | Alabaster und Lloyd (1982)
6 | Rutilus rutilus | LGy 20,0 | Milne et al. (1992)
7 | Percus fluviatilis LCp 20,3 | Downing und Merkens {1957)
& | Rutilus rutilus LC; 19,1 | Downing und Merkens (1957)
9 | Cyprinus carpio LCy 19,9 | Downing und Merkens (1957}
Invertebraten
10 | Gammarus fossarum | LCey 15 | Vobis (18973)
11 | Gammarus pulex LCen 15 | Vaobis (1973)
12 | Gammarus pulex L Cey --- | Mailtby und Maylor (1989)
13 | Gammarus pulex LCy < 20 | Grant und Hawkes (1982)
Bild 1: Mortalitdt von Organismen der Cyprinidengewdsser bei Sauerstoffdefiziten.

(aus LAMMERSEN, 1997).

Zusammenfassend zeigen also alle Studien, dass bei langerer Belastungsdauer die Sauerstoffkon-
zentration steigt, die zur Mortalitat fihrt. Des Weiteren zeigt sich, dass Makrozoobenthos bei
kurzen Belastungsdauern toleranter als Fischarten der Salmonidengewdsser sind. Im Vergleich zu
den letalen Konzentrationen fiir die Fischarten der Cyprinidengewadsser liegen die Toleranzen der
wenigen untersuchten Makrozoobenthosarten in einem vergleichbaren Bereich (JACOB ET AL.,
1984, LAMMERSEN, 1997). Die Herleitung von Giitestandards auf Basis der Fischfauna schlieft
somit den Schutz der Makrozoobenthoszonose mit ein.

Hohere Temperaturen erhohen die Toxizitdt kritischer Sauerstoffdefizite (z.B. DOWNING &
MERKENS, 1957). Folglich missen LC,-Werte, die auf Tests mit einer bestimmten Temperatur
basieren auf die zu betrachtende Wassertemperatur umgerechnet werden.

Mithilfe in der Literatur zur Verfiigung stehenden Korrekturfaktoren konnen Grenzwerte festgelegt
werden, die die temperaturabhdngige Empfindlichkeit der Fische gegeniiber Sauerstoffdefiziten
berticksichtigt (siehe Bild 2).



-17 -

2.2 9

2 —=- Salmonidenregion /

—— Cyprinidenregion

|
A\

-y
[#¢]

Umrechnungsfaktor
s ™

T
I
1

- —
.
i

10 12 14 16 18 20
Temperatur [°C]

Bild 2: Korrekturfaktoren zur Beriicksichtigung der Temperaturabhangigkeit der letalen Wirkung
von Sauerstoffdefiziten (abgeleitet aus Ergebnissen von DOWNING & MERKENS, 1957).
Aus LAMMERSEN (1997).

4.1.1 Matrix zur immissionsorientierten Bewertung von Sauerstoffdefiziten

Eine ausreichende Sauerstoffversorgung ist fiir die meisten aquatischen Organismen lebensnot-
wendig sowie wichtig fiir viele Prozesse des Stoffhaushalts eines Gewdssers. Nach der allgemein
giltigen Richtlinie der EU zum Schutz der Fischgewasser (1978) werden Leit- und Grenzwerte
festgelegt, wobei letztere in Tabelle 1 (siehe Seite 9) aufgefthrt sind.

Sie basieren auf umfangreichen Untersuchungsergebnissen zur Auswirkung kontinuierlicher Sauer-
stoffdefizite auf die Fischzonosen und stellen die Basisanforderung an den Sauerstoffhaushalt dar.

Bei kurzzeitiger Reduzierung der Sauerstoffkonzentration als Folge von Mischwasserentlastung
werden die Basisanforderungen u.U. nicht erfillt. Wie im vorigen Kapitel dargestellt, sind aquati-
sche Organismen durchaus in der Lage, kurzzeitige Unterschreitungen der in der EU-Richtlinie
aufgefiihrten Grenzwerte zu Uberleben, wobei die Toleranz gegeniiber Sauerstoffdefiziten mit

zunehmender Temperatur sinkt.

Unter Beriicksichtigung der Korrekturfaktoren fiir die Temperaturabhdngigkeit der letalen Wirkung
von Sauerstoffdefiziten (Bild 2), kann aus den in Bild 1 dargestellten Mortalititsgrenzen eine

Grenzwertmatrix entwickelt werden (siehe Bild 3).
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Bild 3: Grenzwerte fur Sauerstoffdefizite in Cyprinidengewdssern bei unterschiedlicher

Wassertemperatur. Aus LAMMERSEN (1997).

Die aus der Literatur abgeleiteten Grenzwertverldufe in Abhangigkeit zur Belastungsdauer basie-
ren auf den Untersuchungsergebnissen an Fischen in unterschiedlichen Altersstufen, so dass sie
ausreichen sollten, alle Altersklassen zu schiitzen.

Einen Schutz von Fischlaich und —larven schliefst die Bewertungsmatrix nicht ein.

Vergleichbare Untersuchungen an Makrozoobenthosarten sind selten, so dass sich die Bewertung
vornehmlich auf Studien an Fischen basiert.

In Anlehnung an BORCHARDT (1991a) und MEHLHART & STELTMANN (1994) wird abschlieBend als
Qualitatsziel eine zuldssige Unterschreitungshaufigkeit der kritischen Sauerstoffkonzentrationen
von n = 0,15 (einmal in sieben Jahren) empfohlen, um eine Regenerationsmoglichkeit zwischen
extremen Belastungen, die Fischsterben verursachen, zu gewdhrleisten.

Es muss weiterhin berticksichtigt werden, dass die synergistische Wirkung von toxischen Kontami-
nanten die Empfindlichkeit der Biozonosen gegentiber Sauerstoffdefiziten steigert.

In der nachfolgenden Tabelle 5 sind die Grenzwerte bzw. Anforderungen an den Sauerstoffhaus-
halt fir Cyprinidengewdsser zusammengefasst.
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Tabelle 5:  Anforderungen an den Sauerstoffhaushalt von Cyprinidengewdssern.
Aus LAMMERSEN (1997), gekdirzt.

Basisanforderung fiir Cyprinidengewasser:
Prozentualer Anteil der mindestens monatlich gemessenen Werte. EU-Richtlinie fiir Fischgewdsser (1978).
Leit- bzw. Orientierungswert Imperativer Wert

50% >8mgl! 100 % >5 mgl” 50% >7mgl’

Anforderungen fiir StoRbelastungen (zusatzlich):

Crenzwerte fir Sauerstoff, die hochsten einmal in sieben Jahren unterschritten werden drfen.

Wassertemperatur
Dauer (min) 10 °C 15 °C 20 °C
10 0,68 1,10 1,5
30 0,68 1,10 1,5
60 1,14 1,82 2,5
120 1,37 2,18 3,0
360 1,81 2,90 4,0
720 2,05 3,28 4,5
1.080 2,19 3,49 4,8
1.440 2,27 3,63 5,0

Ein dhnlicher Standard zur Bewertung von Mischwasserentlastungen und zum Schutz aquatischer
Biozonosen wurde in GroRbritannien entwickelt und basierte auf die Untersuchungen von MILNE
ET AL. (1992), wobei jedoch nicht zwischen Salmoniden- und Cyprinidengewdsser unterschieden
wurde. Erwdhnenswert ist dabei insbesondere, dass Synergismuseffekte zwischen Ammoniak und
Sauerstoffdefiziten berticksichtigt werden. So wird vorgeschlagen, den Grenzwert fiir Sauerstoff
um 1 bzw. 2 mg I zu erhéhen, wenn die Ammoniakkonzentration zwischen 0,04 — 0,15 mg I
bzw. >0,15 mg I liegt.

BUIKEMA & BENFIELD (1980) hoben hervor, dass kein universaler Indikatororganismus gegentiber
verschiedenen Kontaminanten und Belastungssituation existiert, es in den meisten Fallen jedoch
angemessen ist, die am wenigsten tolerante und lokal bedeutsame Art zu verwenden.

Dementsprechend ist jene Fischart als Zielorganismus auszuwdhlen, die die geringste Toleranz
bzw. die grolte Sensitivitdt gegenliber den gewdsserspezifischen Zielparametern der Bewertung
der Mischwassereinleitung aufweist. Hinsichtlich des tolerierten minimalen Sauerstoffgehalts ist
dem zu Folge der Rapfen (Aspius aspius, siehe Tabelle 4, Seite 14) die Zielart zur Bewertung der
Mischwassereinleitung, wenn als Schutzziel die gesamte Biozonose definiert ist.

Der Rapfen ist eine typische Art der Barbenregion der Fliefgewdsser und Flussseen und stellt
somit eine der wenigen typischen Fischarten der potamalen Stadtspree dar.
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Die Biozonose in ihrer Gesamtheit kann also vor den Auswirkungen der Mischwasserentlastung
geschiitzt werden, wenn die minimal vom Rapfen tolerierte Konzentration an geldstem Sauerstoff
von 2 mg I nicht langer als 30 Minuten und 1,5 mg|" iberhaupt nicht unterschritten werden.

Wenn diese Grenzwerte bzw. Belastungsdauern nicht eingehalten werden kénnen, sind Schadi-
gungen der Biozonose unvermeidlich und treffen naturgemal® zuerst die weniger toleranten Fisch-
arten mit hoheren Anspriichen an ihre Lebensraumausstattung, die in Berlin aufgrund der
Hintergrundbelastung lediglich kleine Populationen aufbauen koénnen. Verluste dieser ,seltenen”
anspruchsvolleren Fischarten kénnen aufgrund ihres geringen Regenerationsvermogens daher
besonders gravierend sein.

Bei Erfolg der angestrebten Wiederansiedlung von Lachs (Sa/mo salar) und Stor (Acjpenser sturio)
im Elbeeinzugsgebiet, sowie nach Einrichtung der Durchgdngigkeit der Schleusen im Berliner
Flusssystem, sollten im Rahmen der Bewertung der Mischwasserentlastung die 6kologischen
Anspriiche dieser anadromen Fischarten berticksichtigt werden.

Beide Arten sind beziiglich der minimal tolerierten Sauerstoffkonzentration wesentlich anspruchs-
voller als der Rapfen. So tolerieren Lachs und Stor kurzzeitig Sauerstoffkonzentrationen von mini-
mal 3,1 bis 3,7 mg " bzw. 2,0 bis 2,4 mgl'. Demzufolge wiren zum Schutz dieser Arten
weitergehende Anforderungen an die Bewertungsmatrizen zu stellen und strengere Grenzwerte
einzuhalten.

4.2 Toxizitat von Stickstoffverbindungen fiir Makrozoobenthos und Fische

Ein weiteres wesentliches Merkmal der Auswirkungen der Mischwasserentlastung auf den 6kologi-
schen Zustand des aufnehmenden Cewdssers ist die Erhéhung der Ammoniumkonzentration,
wobei nicht nur die Fracht des Mischwassers sondern auch die Folgeprodukte der Abbauprozesse
und Resuspension aus dem Sediment zur Erh6hung der Ammoniumkonzentration beitragen kann.

Die Toxizitdt von Ammoniumbelastung beruht im Wesentlichen auf die Umsetzungsprodukte des
nicht dissoziierten Ammoniaks und des Nitrits, wahrend Ammonium selbst in hohen Konzentrati-
onen von >100 mg I offenbar keine schadigende Wirkung auf Fische und das Makrozoobenthos
austibt (WUHRMANN & WOKER, 1949, WILLIAMS ET AL., 1986).

Der prozentuale Anteil des Ammoniaks am Gesamtammonium ist im Wesentlichen abhangig vom
pH-Wert und in geringerem Umfang von der Wassertemperatur (siehe Bild 4).

Daher sind insbesondere Gewassersituationen mit erhohten pH-Werten besonders kritisch. Tabel-
len zur Berechnung der Ammoniakkonzentration finden sich z.B. bei EMERSON ET AL. (1975).

Da sich als Folge von Mischwassereinleitungen oft der pH-Wert verringert, kann die Toxizitit der
Ammoniumverbindungen reduziert sein. Der Crad der Auswirkung kann jedoch vergleichbar mit
dem Sauerstoffhaushalt entscheidend davon abhingen, ob das Uberlaufereignis wahrend des
nachmittdglichen pH-Maximums oder wahrend des ndchtlichen pH-Minimums im Gewdsser
stattfindet. Ahnlich wie bei der Auswirkung des Sauerstoffdefizits hdngt die toxische Wirkung von
Ammoniak von der Konzentration und der Einwirkungsdauer ab.

Invertebraten sind Ammoniak gegeniiber im Allgemeinen toleranter als Fische (LCs,-Werte: 0,56 —
>10 mg " NH,) (THURSTON ET AL., 1984, WEST, 1985, WILLIAMS ET AL., 1986), wenn auch z.B.
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fir einige in Neuseeland vorkommende Makrozoobenthosarten hohere Sensitivititen beziiglich
der Ammoniaktoxizitdt im Vergleich zu einheimischen Fischarten festgestellt wurden (HICKEY &
VICKERS, 1994).

Zusammenfassende Auswertungen von Labortests zur Ammoniaktoxizitdt der ENVIRONMENTAL
PROTECTION AGENCY (USA) bestdtigen den generellen Trend, dass Fische sensitiver gegeniiber
Ammoniak als das Makrozoobenthos sind (US EPA, 1985). Auch gegentiber Nitrit ist das Makro-
zoobenthos in der Regel toleranter (ENGELS, 1997). Ursachen fiir die grolle Spannweite der LCs,-
Werte (12 -96 Stunden) sind zum einen artspezifische Unterschiede in der Empfindlichkeit
gegeniiber Ammoniak, gleichzeitig hangt dessen Toxizitdt von einer Reihe weiterer biotischer und
abiotischer Faktoren ab.

Diese umfassen das Alter und Kondition des Organismus (SCHRECKENBACH ET AL., 1975), Tempera-
tur (WOKER, 1949), pH-Wert (THURSTON ET AL., 1981c), CO, (THURSTON ET AL., 1981c), Schweb-
stoffe (GARRIC ET AL., 1990) und Sauerstoff (WUHRMANN & WOKER, 1953). Auf die wesentlichen
Interferenzen dieser Parameter wird weiter unten eingegangen.

% NH 4 %NH ,*
100 1 0
90 - 10
80 —| ~20
70 ~ 30
—10°%
60 — 40
===17°C 't
50 50
40 + - €0
30 70
|
20 —~ 80
10 — a0
0 ! 100
60 70 80 90 100 11,0 120
pH-Wert
Bild 4: Abhangigkeit des NH,/NH;-Dissoziationsgleichgewichtes von

pH-Wert und Temperatur. Aus LAMMERSEN (1997).

Die von WILLIAMS ET AL. (1986) angegebenen LC;,-Werte (96 Stunden) fir Gammarus pulex liegen
zwischen 28 und >38 mg " Ammonium. Im Vergleich dazu wiesen LIESS ET AL. (2001) bereits bei
10-fach geringeren Konzentrationen Abundanzabnahmen von 98 % gegeniber der Kontrolle bei
Gammarus pulex nach.
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In dieser Studie zeigte Gammarus pulex die hochste Empfindlichkeit gegentiber einem Stoffge-
misch bestehend aus Ammonium/Ammoniak und Nitrit. Bei einer Nominalkonzentration von
3 mg " Ammonium, 0,91 mg I Nitrit und 0,15 mg I Ammoniak waren Abundanzabnahmen von
98 % gegentiber der Kontrolle zu verzeichnen. Die Eiférmige Schlammschnecke Radix ovata und
die Kocherfliege Limnephilus lunatus zeigten dagegen erst bei 10-mal hoheren Konzentrationen
signifikante Effekte (LIESS ET AL., 2001). Diese Werte beziehen sich jedoch auf eine Langzeitkon-
tamination mit dem aus einer Ammoniumbelastung resultierenden Stoffgemisch von Ammoni-
um/Ammoniak und Nitrit tiber 90 Tage.

WILLIAMS ET AL. (1986) bestimmte die akute Toxizitdt fiir elf einheimische Makrozoobenthosarten
in Abhdngigkeit zur Belastungsdauer (siehe Tabelle 6). Bei kurzzeitigen Belastungen von 10 Stun-
den waren alle getesteten Arten in der Lage, relativ hohe Konzentrationen von mehr als 2 mg I
zu Uberleben, wéahrend die letale Konzentration bei langerer Belastung von 150 Stunden deutlich
geringer lagen (bis 0,6 mg I Ammoniak).

Tabelle 6: Die Letalkonzentrationen (LC,,) von Ammoniak fiir Makrozoobenthosarten bei
unterschiedlicher Dauer der Belastung. Aus WILLIAMS ET AL. (1986), gekirzt.

LC;, (mgl™)
Art GroBgruppe 10 h 24 h 48 h 9%6h 150h
Polycelis tenuis Turbellaria 3,6 1,95 0,95 0,71 0,59
Lymnea stagnalis Gastropoda 2,89 1,92 1,5 1,0 0,78
Baetis rhodani Ephemeroptera 2,7 2,3 2,0 1,7 1,35
Physa fontinalis Gastropoda 3,2 2,2 1,89 1,7 1,6
Ephemerella ignita Ephemeroptera 4,0 3,29 2,55 1,85 1,65
Limnodrilus hoffmeisteri Oligochaeta 3,6 2,8 2,32 1,92 1,45
Asellus aquaticus Isopoda - 4,04 3,0 2,3 1,98
Gammarus pulex Amphipoda 4,1 3,2 2,52 2,05 1,75
Hydropsyche angustipennis ~ Trichoptera - - 3,98 2,95 1,85

Neben den vorgestellten Testergebnissen zu den Auswirkungen letaler Konzentrationen soll dar-
tiber hinaus auch darauf hingewiesen werden, dass ebenso subletale Schadigungen durch Ammo-
niak auftreten kénnen. Einen freilanddkologischen Ansatz bietet BUCK (1986), der die Zahl
,sensibler” Makrozoobenthosarten mit der durchschnittlichen Ammoniumbelastung der jeweili-
gen Probestelle korrelierte. Danach war in kalkreichen, sommerwarmen Fliefgewdssern bereits
bei 0,20 — 0,25 mg I" Ammonium ein dauerhaftes Artendefizit festzustellen, bei 0,170 — 0,15 mg |
wurden jedoch keine Beeintrachtigungen festgestellt.

Die akute subletale Toxizitdt untersuchte z.B. STAMMER (1953), der die Schadlichkeitsgrenze von
Ammoniak anhand der Konzentration bestimmte, die innerhalb von 7 Tagen noch nicht akut
toxisch wirkte. Dieser Grenzwert lag bei den Wenigborstern Tubifex tubifex und Stylaria lacustris
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bei 2,7 bzw. 0,3 mg 1", bei dem Egel £rpobdella octoculata bei 3,2 mg|" und bei dem Strudel-
wurm Dendrocoelum lacteum bei 0,4 mg I Ammoniak.

Es zeigt sich demzufolge, dass die Toleranzen gegeniiber erhohten Ammoniakkonzentrationen
auch bei Makrozoobenthosarten, die als eurydk gelten, sehr variable sein kdnnen.

BORCHARDT (1992), der fiir seine Flielrinnenuntersuchungen vorgekldrtes Abwasser einer kom-
munalen Kldranlage verwendete, gibt einen Schwellenwert von 0,04 mg " Ammoniak fiir erhoh-
te Driftverluste von Gammarus pulex an. Als weiterfiihrende Literatur sei BORCHARDT (1992)
empfohlen, der die synergistische, subletale Wirkung von stoRartig erhéhten FlieSgeschwindigkei-
ten, Ammoniumkonzentrationen und reduzierten Sauerstoffgehalten auf ausgewdhlte Makrozoo-
benthosarten und Fische untersuchte.

Viele Studien tiber die aquatische Toxizitdt des Systems Ammonium/Ammoniak befassen sich mit
Fischtoxizitdts-Tests, da Vertebraten besonders empfindlich auf Ammoniak reagieren (z.B.
DEGRAEVE ET AL., 1987, SWIGERT & SPACIE, 1983, THURSTON & RuUSSO, 1983).

Ammoniak wirkt bei hoheren Organismen in erster Linie als Nervengift (ALMACHER, 1992), dessen
Toxizitdt in Zusammenhang mit der Physiologie der Ammoniakexkretion steht (SCHRECKENBACH ET
AL., 1975). Hohere aquatische Organismen scheiden neben Harnstoff vor allem Ammoniak als
Endprodukt des Eiweilistoffwechsels aus (CAMPBELL, 1973), wobei die normale Ammoniakexkreti-
on bei veranderten Milieubedingungen im umgebenden Wasser je nach pH-Wert und Ammoni-
akgehalt mehr oder minder stark behindert werden kann. Anhdngig von diesen beiden
Parametern kommt es zu einer sogenannten Autintoxikation oder Intoxikation des Organismus als
Folge einer Ammoniak-Akkumulation im Kérper, bei Fischen insbesondere im Blutserum
(SCHRECKENBACH ET AL., 1975).

So wurde nachgewiesen, dass beim Karpfen (Cyprinus carpio) 95 % des Ammoniaks tber die
Kiemen und 5 % Uber die Nieren ausgeschieden werden (SCHRECKENBACH ET AL., 1975). Bei
hohen pH-Werten werden diese Diffusionsvorgdnge gehemmt und schlieflich umgekehrt, was zu
einer Ammoniakvergiftung fiihren kann, deren Schaden irreversible sind (WUHRMANN & WOLKER,
1949, BORCHARDT, 1991b).

Deshalb gehort die nekrotische Schadigung des Kiemenapparates auch zu den deutlichsten suble-
talen Effekten. Abweichend von den Effekten reduzierter Sauerstoffgehalte stellt die akute Ammo-
niakvergiftung nach Eintritt der Vergiftungssymptome eine irreversible Schadigung dar, wobei sich
in FlieBrinnenexperimenten die Fische i.d.R. nicht durch gerichtete Fluchtbewegungen der Belas-
tung entzogen (BORCHARDT, 1992).

Fir adulte Regenbogenforellen liegt die akute letale Dosis (LCs,-Werte fiir 96 Stunden) von Am-
moniak bei 0,25 — 0,41 mg " Ammoniak (THURSTON & RUSSO, 1983). Die Spannweite der LCs-
Werte bei verschiedenen Fischarten ist jedoch grof8 und variiert zwischen 0,04 — 4,2 mg|" Am-
moniak (Speziesunterschiede) (EPA, 1998).

So wird fur die Schleie (7inca tinca) ein LCs, (24 Stunden) von 1,2 mg " Ammoniak (KRAIEM &
PATTEE, 1980), fur den Flussbarsch (Perca fluviatilis) ein LCs, (96 Stunden) von 0,35 mg I'" und fur
den Blei (Abramis brama) von 0,5 mg I angeben (BALL, 1967).
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Generell tolerieren Karpfenfische (Cypriniden) eine hohere Nahrstoffbelastung als Forellenfische
(Salmoniden), wobei sich die Grenzwerte ca. um eine Gréllenordnung unterscheiden (STEFFENS,
1979). Auch fir Nitrit ist die akute Toxizitdt bei Salmoniden beachtlich (z. B. Sa/mo gairdneri,
LCso-Wert: 0,2 — 0,7 mg I"" Nitrit nach 50 — 96 Stunden) (NEUMANN ET AL., 1994).

Dariiber hinaus kann die Grofe bzw. das Entwicklungsstadium des Fisches die Toleranz gegen-
tiber Ammoniak verdndern. Generell ist die Empfindlichkeit bei Jungfischen héher als bei adulten
Tieren (BORCHARDT, 1991b). So wiesen junge Regenbogenforellen <2 Gramm Kérpergewicht
einen geringeren LC,,-Wert auf als grofSere Individuen der selben Art (THURSTON & RUSSO, 1983),
wobei andere Studien keinen derartigen Zusammenhang nachwiesen (ARTHUR ET AL., 1987), bzw.
grollere Regenbogenforellen (>2 Kilogramm) anfalliger gegentiber akut toxischen Ammoniakkon-
zentrationen waren, als kleinere (20 bis 300 Gramm) (THURSTON ET AL., 1981b).

Subletale Auswirkungen chronischer Belastungen kénnen in Abhdngigkeit vom Entwicklungsstadi-
um des Fisches bereits bei einer Ammoniakkonzentration von 0,005 mg | auftreten (US EPA,
1985). Im Laborexperiment untersuchte HOFFMANN (1988) die subletale Wirkung der Ammoni-
akbelastung auf die Kiemen von Fischen und stellte bei 0,25 mg | nekrotische Veranderungen
fest. Da vergleichbare Schaden im Freiland und in Teichwirtschaften bereits bei 10- bis 100-fach
niedrigeren Konzentrationen auftreten, erscheint die synergistische Wirkung in Kombination mit
anderen Faktoren sehr wahrscheinlich. Besonders eine Reduzierung des Sauerstoffgehaltes hat
eine erhohte chronische und akute Ammoniaktoxizitat zur Folge (THURSTON ET AL., 1981b).

Die in der Literatur angegebenen und von LAMMERSEN (1997) zusammengestellten Testergebnisse
zur Ammoniaktoxizitét fir Fischarten der Cyprinidengewasser sind in Bild 5 zusammengefasst.
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Legende
[ Organismus | T[°C] 1 pH | Oz | Literaturquelle
Fische
1 | Percus fluviatilis 10,1 7.8 100% | Jenkins und Willis (1983)
2 | Rutilus rutilus 10,1 7.7 ~100% |Jenkins und Willis (1983)
3 | Percus fluviatilis 15,2 7.9 97% | Merkens und Downing (1957)
4 | Rutilus rutilus 15,2 7,9 97% | Merkens und Downing (1957)
5 | Abramis brama @12,5 | @7,9| ©@94% | Ball (1967)
6 | Rutilus rutilus 11,6 | @81 294% | Ball (1967)
7 | Phoxinus phoxinus 17,0 8,0 100% | Wuhrmann und Woker (1953)
8 | Phoxinus phoxinus 15,0 8,0 100% | Wuhrmann und Woker (1953)
9 | Cyprinus carpio 28,0 7,7] 7,1 mg|Hasan und Macintosh (1986)
10 | Cyprinus carpio 28,0 7,7| 7.1 mg|Hasan und Macintosh (1986)
11 | Carassus auratus 20,0 | >8,0] 6,8mg|Tarazona etal. (1987)
12 | Percus fluviatilis 17,0 |--- 100% | Cooper et al. (1980)
13 | Rutilus rutilus 17,0 |- 100% | Cooper et al. (1980)
14 | Gobio gobio 15,2 79| 96,7% | Merkens und Downing (1957)
15 | Leuciscus cephalus 14,0 | 8-9] > 9 mg/l| Wuhrmann und Woker (1949)
Invertebraten
16 | Chironomus riparius 11,5 | @7,9| > 96%|Williams et al. (1986)
17 | Asellus aquaticus 11,5 7,91 > 96% | Williams et al. (1986)
18 | Ephemerella ignita 11,5 7.9] > 96% | Williams et al. (1986)

Bild 5: Toxizitdt von Ammoniak bestimmt als LC,-Werte fiir Organismen der Cyprinidenge-
wadsser bei Belastungen bis 24 Stunden. Aus LAMMERSEN (1997).

Generell zeigten alle vorgestellten Untersuchungen, dass die Toxizitit von Ammoniak entschei-
dend von der Zeitspanne abhangt, fir die der Organismus kritischen Konzentrationen ausgesetzt
ist.

Es zeigt sich weiterhin, dass das Makrozoobenthos deutlich héhere Ammoniakkonzentrationen als
die Fischfauna toleriert. Es kann daher auch hier davon ausgegangen werden, dass die Ammoni-
aktoxizitat auf Fische fir die Festlegung von Belastungsgrenzen ausschlaggebend ist.

Zu beriicksichtigen sind Interferenzen zwischen der Fischtoxizitit des Ammoniaks und weiterer
Umweltfaktoren, die im Wesentlichen die Temperatur, pH-Wert, Konzentration an Sauerstoff und
CO,, Schwebstoffe und andere Kontaminanten einschliefsen (BORCHARDT, 1991b) und in Bild 6
zusammengefasst sind.
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+/- Temperatur
+ Sauerstoffdefizit + Schwebstoffe
+ andere NH, —
Kontaminanten - Toxizitit — ¢ Nitrit

4 AN

2 Stromungskrafte - pH-Wert
- CO,
Bild 6: Einflussgrolen auf die Toxizitdt von Ammoniak auf Fische. Zunahme des Faktors:
0 = kein Einfluss, + = Verstarkung der Toxizitdt, - = Verringerung der Toxizitat,

? = Einfluss unbekannt. Aus BORCHARDT (1991b).

Neben dem Einfluss der Temperatur auf das Dissoziationsgleichgewicht zwischen Ammonium und
Ammoniak (EMERSON ET AL., 1975), ist die Toxizitdt des Ammoniaks fiir Salmoniden und Cyprini-
den selbst von der Wassertemperatur abhdngig (BROWN, 1968, ERICKSON, 1985).

Generell konnte eine Abnahme der Ammoniaktoxizitit, bestimmt als LC,, (96 Stunden), mit
zunehmender Temperatur festgestellt werden. Vergleichbar mit dem Verfahren fiir die Festlegung
der Temperaturabhdngigkeit der Letalkonzentrationen an Sauerstoff, konnen LC,-Werte, die auf
Tests mit einer bestimmten Temperatur basieren auf die zu betrachtende Wassertemperatur
umgerechnet werden. In Abhédngigkeit zu den Randbedingungen der publizierten Testergebnisse
ergibt sich jedoch eine grolle Streuung der Korrekturfaktoren, so dass deren Anwendung lediglich
eine grobe Anndherung an die tatséchlichen Verhdltnisse sein kann.

Mithilfe in der Literatur zur Verfligung stehenden Korrekturfaktoren konnen Grenzwerte festgelegt
werden, die die temperaturabhangige Empfindlichkeit der Fische gegeniiber Ammoniak bertick-
sichtigen (siehe Bild 7).
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Bild 7: Temperaturabhangigkeit der Ammoniaktoxizitat.
Nach BROWN (1968), aus LAMMERSEN (1997).

Neben dem Einfluss des pH-Wertes auf das Dissoziationsgleichgewicht zwischen Ammonium und
Ammoniak hangt auch die Ammoniaktoxizitdt selbst vom pH-Wert ab. In einem Wertebereich
von 6,5 bis 7,5 nimmt die Toxizitdt mit steigendem pH-Wert stark ab, um bei Werten >7,5
tendenziell leicht zuzunehmen (THURSTON ET AL., 1981c). Im hoheren Wertebereich ist der Ein-
fluss des pH-Wertes auf die Dissoziation so grol%, dass eine zusatzliche Abhdngigkeit der Ammoni-
aktoxizitat vernachldssigt werden kann.

Ein Anstieg des CO,-Gehalts reduziert den pH-Wert und bewirkt somit eine Verminderung der
Gefdhrdung der Fischzoénose durch Einleitung von Ammonium (ALABASTER ET AL., 1957). Jedoch
steigt auch die Ammoniaktoxizitit mit zunehmender CO,-Konzentration an, da der CO,-Gehalt
im Kiemenbereich des Fisches bei geringen Konzentrationen im Wasser relativ hoch ist und diese
Unterschiede sich mit einem Anstieg der CO,-Konzentration und damit auch der pH-Werte und
Ammoniakkonzentrationen angleichen (LLOYD & HERBERT, 1960).

Da die CO,-Konzentration im Mischwasser i.d.R. nicht bekannt ist, wird bei der Herleitung der
Bewertungsmatrix keine Differenzierung nach unterschiedlichen CO,-Faktoren vorgenommen.

Die Interferenz zwischen niedrigen Sauerstoffgehalten und gleichzeitig erhbhten Ammonium-
bzw. Ammoniakgehalten ist in Bezug auf die Stollbelastungen aus der Mischwasserkanalisation
von wesentlicher Bedeutung (WINTER & BORCHARDT, 1989).

Diese Interferenz erschwert die Bewertung episodischer Belastungen, da fiir eine Reihe von Flief3-
gewadsser-Fischarten bekannt ist, dass verringerte Sauerstoffkonzentrationen die Toxizitdt verschie-
dener Kontaminanten erhohen (WUHRMANN & WOKER, 1953, DOWNING & MERKENS, 1957).
Dariiber hinaus sind die Wechselwirkungen zwischen Sauerstoffdefiziten und erhohten Ammoni-
akkonzentrationen bezogen auf letale Auswirkungen besonders ausgepragt (BROWN, 1968, GARRIC
ET AL., 1990).

Auch fiir Makrozoobenthosarten wurde diese Interferenz, hier aber erst bei extrem hohen Am-
moniakgehalten, beobachtet (GAMMETER & FRUTIGER, 1990).
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Generell sinkt die Uberlebenszeit von Fischen in Gegenwart toxischer Ammoniakkonzentrationen
mit abnehmenden Sauerstoffkonzentrationen drastisch (ALLAN, 1955). Darliber hinaus verursa-
chen die kombinierten Effekte von Ammoniak und Sauerstoffdefiziten eine wesentlich héhere
Fischmortalitat (Regenbogenforelle) als aus der Summe der individuellen Toxizitdten beider Fakto-
ren fir sich zu erwarten gewesen wadre, sie wirken also synergistisch (MAGAUD ET AL., 1997).

Fir Jungfische der Lachsart Sa/mo gairdneri wurde eine lineare Zunahme der Ammoniaktoxizitdt,
ausgedrtickt als LC,-Werte bei abnehmenden Sauerstoffkonzentrationen festgestellt (THURSTON ET
AL., 1981b). Sie fanden mit zunehmenden Sauerstoffgehalten (2,6 bis 8,6 mg|" O,) LC,-Werte
(24 Stunden) von 0,32 bis >1 mg " Ammoniak. Dabei lag der Korrelationskoeffizient zwischen
der Sauerstoffkonzentration und dem LC,, (96 Stunden) bei 0,94 (p = 0,00001). Des Weiteren
wurde der Zusammenhang zwischen den LC;-Werten fir Ammoniak und der Sauerstoffkonzent-
ration umso stdrker, desto kiirzer die Zeitspannen waren (LCs, fir 12, 24, 48 und 72 Stunden)
(THURSTON ET AL., 1981b).

Bei Sauerstoffkonzentrationen <3 mg | nahm die Mortalitit unabhangig von der Ammoniakkon-
zentration schlagartig zu, so dass angenommen werden kann, dass in diesem Bereich das Sauer-
stoffdefizit allein letal wirkt (ALABASTER ET AL., 1983).

Auf der Basis umfangreicher Untersuchungsergebnisse schlug LLOYD (1961) daher eine Methode
vor, die Ammoniaktoxizitdt in Abhdngigkeit vom Sauerstoff- und CO,-Gehalt abzuschitzen. Die-
ser Ansatz wurde von Brown (1968) angewendet und ist in Bild 8 wiedergegeben.
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Bild 8: Korrekturbeziehung fiir die Ammoniaktoxizitat bei von der Sattigung abweichenden
Sauerstoffgehalten und verschiedenen CO,-Konzentrationen. Aus BROWN (1968).
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Diese an Salmoniden festgestellten Zusammenhdnge zwischen Ammoniaktoxizitat und Sauerstoff-
und CO,-Gehalt erscheinen aufgrund der Untersuchungsergebnisse an der Plétze und dem Fluss-
barsch (MERKENS & DOWNING, 1957) weitgehend auf Fische der Cyprinidengewadsser tibertragbar.

Es sind auch weitere Interferenzen zwischen der toxischen Wirkung des Ammoniaks und von
Cyanid (ALABASTER ET AL., 1983, WUHRMANN & WOKER, 1953), Phenolen (BROWN, 1968) und
Schwermetallen (BROWN ET AL., 1969, HERBERT & SHURBEN, 1964, HERBERT & VANDYKE, 1964)
bekannt, die die toxische Wirkung eines Belastungsereignisses vergrofern, jedoch nicht Bestand-
teil des Bewertungsverfahrens sind.

Wahrend die meisten Studien die Ammoniaktoxizitat fiir Fische mittels konstanter Expositions-
konzentration untersuchten, haben andere Studien gezeigt, dass die Toxizitdt auch von der Varia-
bilitdt der Konzentrationen wahrend der Exposition abhdangen kann.

Die Aufnahme von Ammoniak vom Fisch aus dem umgebenden Wasser ist ein passiver Prozess,
wobei die Diffusionsrate durch die Kiemen im Wesentlichen von dem Konzentrationsunterschied
zwischen Fisch und Wasser abhangt. Fiir sehr kurzzeitige Expositionen mag die Zeitspanne nicht
ausreichen, dass sich ein Gleichgewicht zwischen beiden Konzentrationen einstellt. Dies kann
u.U. dem Fisch erlauben, kurzzeitige Ammoniakkonzentrationsspitzen zu berleben, die bei
langerer Einwirkungsdauer todlich sein wiirden. Unter diesen Umstdnden kann die Konzentration
im Fisch kritische Werte erreichen, bei denen Zellschdaden beginnen aufzutreten.

Die wenigen Studien, die die Effekte fluktuierender Ammoniakexposition untersuchten, legen
nahe, dass Fische anfilliger gegentber fluktuierenden Konzentrationen als gegeniiber konstanten
Konzentrationen mit vergleichbaren mittlerer Konzentration sind (BROWN ET AL., 1969, THURSTON
ET AL, 1981a). Da jedoch die Spitzenkonzentrationen, die wéahrend der fluktuierenden Belastung
auftraten wesentlich hoher als die durchschnittliche Konzentration lagen, ldsst sich nicht schluss-
folgern, ob die Fluktuation der Belastung selbst die Ammoniaktoxizitat beeinflusst.

Waihrend diese Studien Mortalitdt als 6kotoxikologischen Endpunkt heranzogen, untersuchten
MILNE ET AL. (2000) unter Beriicksichtung von Belastungsdauer und —frequenz die Effekte von
wiederkehrenden, subletalen Konzentrationsspitzen. Regenbogenforellen, die 1- bis 3-mal wo-
chentlich fir 1, 6 und 24 Stunden wéhrend 53 Tage unter konstanten Durchflussbedingungen
Konzentrationsspitzen von Ammoniak ausgesetzt waren, (iberlebten Konzentrationen bis 0,4 mg I
" Ammoniak (MILNE ET AL., 2000). So war die Regenbogenforelle in der Lage eine 24-stiindige
Exposition mit <0,5 mg|" Ammoniak zu tberleben, wohingegen bei héheren Konzentrationen
sich lediglich die Fische erholten, die nur fiir 1 Stunde exponiert worden waren (MILNE ET AL.,
2000).

Auch THURSTON ET AL. (1981a) fanden, dass die Regenbogenforelle kurzzeitige Ammoniakkon-
zentrationsspitzen im Bereich des LCs, (96 h) ohne langfristige Beeintrachtigungen tiberlebte.

Generell hdngt also die langfristige Sensitivitdt von Fischen gegentiber Ammoniakexposition von
der Lange der Erholungsphasen zwischen den Belastungsereignissen ab. Dennoch darf nicht
vernachldssigt werden, dass kurzfristige Ammoniakkonzentrationsspitzen je nach Frequenz bzw.
Wiederkehrhaufigkeit subletale Effekte wie z.B. Wachstumsbeeintrachtigungen verursachen kon-
nen (MILNE ET AL., 2000).



-30 -

4.2.1 Matrix zur immissionsorientierten Bewertung von Ammoniakbelastungen

Wie im vorigen Kapitel dargelegt, ist die Fischzonose weniger tolerant gegeniiber Ammoniakbelas-
tungen als die Makrozoobenthoszénose, wobei das Makrozoobenthos sowie die Fische kurzzeitig
relativ hohe Ammoniakkonzentrationen tberleben kénnen.

Unter Beriicksichtigung der auf LCs,-Werte bei 5 °C bezogenen Korrekturfaktoren fiir die Tempe-
raturabhdngigkeit der letalen Wirkung der Ammoniakbelastung (Bild 7), kann aus den in der
Bild 5 dargestellten Mortalitdtsgrenzen eine Grenzwertmatrix entwickelt werden (Bild 9).

Die in Bild 5 und Bild 9 eingegangenen Toxizitdtsgrenzen beziehen sich auf eine Mortalitdt von
50 % der Testorganismen. Um einen grofleren Schutz der Fischzonose zu gewdhrleisten, ist es
jedoch ratsam, eine geringere Mortalitdt in Kauf zu nehmen.

WHITELAW & SOLBE (1989) geben auf der Basis einer Auswertung von 19 Toxizitdtsuntersuchungen
an Fischen ein Verhiltnis von LC,,- zu LC,;-Werten zwischen 0,5 und nahezu 1,0 mit einem
Mittelwert von 0,75 an. Die Autoren empfehlen die Verwendung von LC,,-Werten zur Ableitung
von Gitestandards und den strengsten Wert von 0,5 zur Umrechnung von LC;- in LC,,-Werten
heranzuziehen.

Den Ansdtzen von BROWN (1968), ERICKSON (1985) und WHITELAW & SOLBE (1989) folgend,
ergeben sich die in Bild 9 dargestellten Grenzwertbeziehungen fiir Ammoniak in Abhdngigkeit von
der Wirkungsdauer.

Fir die kiirzesten Expositionsdauern standen keine LC-Werte zur Verfiigung. Daher wurde der
vorgeschlagene Standard horizontal zur Zeitachse fortgefiihrt und somit ein Sicherheitsfaktor
integriert.

Aufgrund der eingegangenen Sicherheitsfaktoren sollten bei einer Konzentration und Belastungs-
dauer in Hohe des Standards i.d.R. mehr als 80 % der betroffenen Fische vor letalen Auswirkun-
gen geschiitzt sein, wobei eine gewisse Unsicherheit tber die ,wahre” Letalkonzentration
bestehen bleibt.
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Legende
[ Organismus [ pH [ 0, | Literaturquelle
Fische
1_| Percus fluviatilis 7.8 100% | Jenkins und Willis (1983)
2 | Rutilus rutilus 7.7 ~100% | Jenkins und Willis (1983)
3 | Percus fluviatilis 7,9 97% | Merkens und Downing (1957)
4 | Rutilus rutilus 7,9 97% | Merkens und Downing (1957)
5 |Abramis brama 279 2 94% | Ball (1967)
8 | Rutilus rutilus 28,08 2 94% | Ball (1967)
7 | Phoxinus phoxinus 8,0 100% | Wuhrmann und Woker (1853)
8 | Phoxinus phoxinus 8,0 100% | Wuhrmann und Woker (1953)
9 | Cyprinus carpio 7.7 7,1 mg | Hasan und Macintosh(1986)
10 | Cyprinus carpio 7.7 7,1 mg | Hasan und Macintosh(1986)
11 | Carassus auratus >80 6,8 mg | Tarazona et al. (1987)
12 | Percus fluviatilis 100% | Cooper et al. (1980)
13 | Rutilus rutilus - 100% | Cooper et al. (1980)
14 | Gobio gobio 7.9 96,7% | Merkens und Downing (1957)
15 | Leuciscus cephalus 8-9 > 9 mg/l | Wuhrmann und Woker (1949)
Invertebraten
16 | Chironomus riparius 27,9 > 96% | Williams et al. (1986)
17 | Asellus aquaticus 7.9 > 96% | Williams et al. (1986)
18 | Ephemerella ignita 7.9 > 96% | Williams et al. (1986)
Bild 9: Die als LC,,-Werte ermittelte Toxizitdt von Ammoniak fiir Organismen der Cyprini-

dengewadsser bei Belastungsdauern bis 24 Stunden bezogen auf 11 °C.
Aus LAMMERSEN (1997).

Die Ammoniaktoxizitdt hangt wie oben dargestellt von Gehalt an Sauerstoff und CO, ab. Da die
meisten Untersuchungen zur Ammoniaktoxizitdt bei niedrigen CO,-Konzentrationen durchgefiihrt
wurden, konnen diese Letalkonzentrationen als am besten abgesichert gelten. Daher basiert die
Herleitung der sauerstoffabhangigen Korrekturfaktoren (Tabelle 7) fir die Ammoniaktoxizitat auf
der in Bild 8 dargestellten 5 mg I'-CO,-Kurve.

Tabelle 7:  Korrekturfaktoren fiir die Ammoniaktoxizitat in Abhdngigkeit vom Sauerstoff. Aus
LAMMERSEN (1997).

O,-Sattigung (%) 100 90 80 70 60 50 40 30

Korrekturfaktor 1 0,93 0,85 0,73 0,65 0,53 0,45 0,33
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Unter Anwendung der Korrekturfaktoren fiir Sauerstoff und der in Bild 7 dargestellten Tempera-
turkorrektur kann fiir jede Sauerstoffkonzentration und Wassertemperatur die Toxizitdtsgrenze
von Ammoniak in Abhdngigkeit von der Belastungsdauer bestimmt werden.

Die sich daraus ergebenden Toxizititsgrenzen fiir Ammoniak bei unterschiedlichen O,-
Sattigungen und 15 °C sind in Bild 10 gezeigt, eine Grenzwertmatrix flir Temperaturen von 5 bis
20 °C und 100 bis 40 % Sauerstoffsattigung findet sich in Tabelle 8.

Bei Sauerstoffsittigungswerten < 30 % bzw. 3 mg|" wird die Belastung der Fischzénose vom
Sauerstoffdefizit dominiert, so dass unter diesen Bedingungen die Ammoniaktoxizitit vernachlds-

sigt werden kann.
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Bild 10: ~ Bewertungsmatrix fiir die akute Toxizitat von Ammoniak bei unterschiedlichen Sauer-

stoffsattigungen bei 15 °C fiir Cyprinidengewdsser. Aus LAMMERSEN (1997).

Die Bewertung hat schlieflich auf einen Vergleich der Konzentrationsganglinien der Zielparame-
ter mit den Bewertungsmatrizen zu basieren, um eine differenzierte Auswertung in Abhdngigkeit

von Temperatur und Sauerstoffgehalt zu erméglichen.

Wie bei der Bewertung der Sauerstoffbelastung sollte nach BORCHARDT (1991b) und MEHLHART &
STELTMANN (1994) eine zuldssige Unterschreitungshdufigkeit der kritischen Ammoniakkonzentrati-
onen von n = 0,15 (einmal in sieben Jahren) eingehalten werden, um eine Regenerationsmog-
lichkeit der Fischzonose zwischen extremen Belastungen zu gewdhrleisten.

Da die Ammoniaktoxizitdt auch von der Lange der Erholungsphasen zwischen den Belastungser-
eignissen abhangt, sollten mehrere Mischwasserentlastungen mit kritischen Auswirkungen zusam-
mengefasst bewertet werden, wenn die Erholungsphase zwischen zwei Mischwasserentlastungen
kirzer als 48 Stunden ist (MILNE ET AL., 1992). Es muss weiterhin berticksichtigt werden, dass die
synergistische Wirkung von toxischen Kontaminanten die Empfindlichkeit der Biozonosen gegen-
tiber erhohten Ammoniakkonzentrationen steigert.
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Tabelle 8:  Okotoxikologisch begriindete Anforderungen an die Ammonium- bzw. Ammoniak-
konzentration von Cyprinidengewdssern. Aus LAMMERSEN (1997), gekdirzt.

Basisanforderung fiir Cyprinidengewasser:

Fir den Schutz der aquatischen Biozonosen sollen 90 % der Messwerte die folgenden Werte nicht

Uberschreiten.
Ammonium Ammoniak

0,31 mgl" 0,02 mg !’

Anforderungen fiir StoRbelastungen (zusatzlich):
Grenzwerte fiir Ammoniak, die hochsten einmal in sieben Jahren tberschritten werden durfen.

Dauer (min) Wassertemperatur von 5 °C Wassertemperatur von 10 °C
+ O,-Sittigung (%) + O,-Sattigung (%)

100 80 60 40 100 80 60 40

10 0,4697 10,3993 0,3053 0,2114 0,7515 0,6388 0,4885 0,3382
20 0,4697 0,993 0,3053 0,2114 0,7515 0,6388 0,4885 0,3382
30 0,2349 0,1996 0,1527 0,1057 0,3758 0,3194 0,2443 0,1691
60 0,1171 10,0996 0,0761 0,0527 0,1874 0,1593 0,1218 0,0843
120 0,0709 0,0602 0,0461 0,0319 0,1134 0,0964 0,0737 0,0510
360 0,0520 0,0442 0,0338 0,0234 0,0832 0,0707 0,0541 0,0374
720 0,0497 0,0423 0,0323 0,0224 0,0795 0,0676 0,0517 0,0358
1.080 0,0480 0,0408 0,0312 0,0216 0,0768 0,0653 0,0499 0,0346
1.440 0,0469 0,0398 0,0305 0,0211 0,0750 0,0637 0,0487 0,0337
Dauer (min) Wassertemperatur von 15 °C Wassertemperatur von 20 °C
+ O,-Sittigung (%) + O,-Séttigung (%)
100 80 60 40 100 80 60 40
10 1,0334 0,8784 06717 0,4650 1,3152 1,1179 0,8549 0,5918
20 1,0334 0,8784 0,6717 0,4650 1,3152 1,1179 0,8549 0,5918
30 0,5167 0,4392 0,3358 0,2325 0,6576 0,5590 0,4274 0,2959
60 0,2577 10,2191 0,1675 0,1160 10,3280 0,2788 10,2132 10,1476
120 0,1559 0,1325 0,1013 0,0701 0,1984 0,1686 0,1290 0,0893
360 0,1144 0,0972 0,0744 0,0515 0,1456 0,1238 0,0946 0,0655
720 0,1094 0,0930 0,0711 0,0492 0,1392 0,1183 0,0905 0,0626
1.080 0,1056 0,0898 0,0686 0,0475 0,1344 0,1142 0,0874 0,0605
1.440 0,1031 0,0876 0,0670 0,0464 0,1312 0,1115 0,0853 0,0590

Wenn nicht ausschlieflich die akuten Effekte, sondern auch chronische Auswirkungen der
Mischwasserentlastung auf die Biozénosen weitmdéglichst minimiert werden sollen, sollte der von
der EU-Richtlinie fir Fischgewdsser (1978) geforderte Grenzwert von 0,02 mg|" Ammoniak
eingehalten werden (vgl. Tabelle 1).
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In diesem Zusammenhang ist der von der EU-Richtlinie angegebene Grenzwert fiir Ammonium
kritisch zu bewerten, da bei pH-Werten von >7,5 der Grenzwert fiir Ammoniak nicht eingehalten
werden kann. Hier sollte eher der von HAMM (1991) geforderte Grenzwert von 0,31 mg 1" Am-

monium nicht Gberschritten werden.

Wie bei der Bewertung von Sauerstoffdefiziten ist in jedem Falle ein Gberlegter Umgang mit den
Grenzwerten zu fordern, da Unsicherheiten ber das Zusammenwirken zwischen den vielen

Faktoren nicht ganzlich ausgerdaumt werden kénnen.
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