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Lauterbach bei Oberau; Unterwasservegetation aus
Potamogeton filiformis, Chara hispida und Mentha
aquatica

Vorwort

Submerse Makrophyten haben in Gewésserdkosystemen eine besondere Bedeutung. Sie dienen nicht
nur als Nahrungsgrundlage und Habitat fir zahlreiche Arten der Gewésserfauna, sondern stellen
aufgrund ihrer grof3en Oberflache auch eine wichtige Besiedelungsflache fur Aufwuchsorganismen
dar. Submerse Makrophyten verkniipfen das Sediment mit dem freien Wasserkorper und spielen daher
eine zentrale Rolle fir die in einem Gewdsser dattfindenden Umsetzungsprozesse. Die
wechselseitigen Interaktionen zwischen der Gewasserflora und -fauna sowie den physikalischen und
chemischen Charakteristika eines Gewassers sind aufgrund ihrer Komplexitét nach wie vor in vielen
Details unzureichend erforscht.

In der wissenschaftlichen Literatur spielt die von der ,, Unterwasserwelt” ausgehende Faszination keine
Rolle. Aufgrund des technischen Aufwandes, der dem Eintauchen in ein Gewé&sser vorausgehen muss,
bleibt die Schonheit der unter Wasser liegenden Okosysteme den meisten Menschen verborgen. Die
obige Abbildung soll einen kleinen Eindruck des &sthetischen Reizes der Unterwasservegetation
vermitteln. Die Limnologische Station Iffeldorf bietet hervorragende V oraussetzungen, um die von der
Erforschung des Unbekannten ausgehende Faszination mit der Erfahrung menschlicher Werte zu
verknipfen. Mein Dank gilt Prof. Dr. Arnulf Melzer, der dieses ausgezeichnete Forschungsumfeld
schuf, der meine Arbeit unterstitzte und mir gleichzeitig viele Freiraume gewahrte.

Ein herzliches Dankeschén auch an alle Mitarbeiter der Limnologischen Station Iffeldorf fir ihren
Beitrag zu einem hervorragenden Arbeitsklima. Besonders hervorheben mochte ich Dr. Uta Raeder,
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eine grofl3e Hilfe bei der Verfassung englischsprachiger Publikationen war und Michael Bogle, mit
dem die Zusammenarbeit im aktuellen Chara-Projekt grof3en Spald macht. Dr. Doris Stelzer und Dr.
Petra Meilinger sei fur die produktive Arbeitsatmosphére und ihren unermiidliichen Einsatz bei der
Durchfuhrung des Projektes zur Wasserrahmenrichtlinie gedankt. Zahlreiche, aufgrund ihrer grof3en
Zahl hier nicht namentlich erwdhnte Diplomanden und Hilfskréfte unterstiitzten mich bei der
Durchfihrung der Freilandarbeiten und waren mit grof3em personlichen Einsatz bei der Arbeit.
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vom Bayerischen Landesamt fur Wasserwirtschaft finanziell unterstiitzt wurden. Herzlichen Dank an
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Bundesministerium fur Bildung und Forschung (BMBF) trugen einen Teil zur Finanzierung bei, wofur
an dieser Stelle besonders gedankt sai.
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Zusammenfassung

Submerse Makrophyten (Unterwasserpflanzen) interagieren auf komplexe Weise mit ihrer Umwelt.
Haufig bestehen artspezifische physiologische und morphologische Anpassungen an die
Lichtintensitét, die Flief3geschwindigkeit, die Zusammensetzung des Sedimentes, die Kohlenstoff-
Verflugbarkeit, den pH-Wert, die Néhrstoffkonzentration des Wassers sowie die
Artenzusammensetzung und Abundanz der Gewaésserfauna. Der aktuelle wissenschaftliche
Kenntnisstand bezlglich der wechselseitigen Interaktionen dieser Faktoren mit submersen

Makrophyten wird erlautert.

Submerse Makrophyten kdnnen im Unterschied zu physikalischen oder chemischen Messungen eine
integrierte Information Uber raumlich und zeitlich fluktuierende Umweltvariablen liefern. Sie eignen
sich besonders gut als Bioindikatoren, da sie im Gegensatz zu Phytoplankton und Periphyton das
Sediment mit dem freien Wasserkérper verknipfen und daher eine Information Uber das Gewasser im
Sinne eines Okosystems liefern. Obwohl die Artenzusammensetzung und Abundanz der submersen
Vegetation von einer Vielzahl an Einflussgrofden abhangt, kann sie zur Bioindikation herangezogen
werden, wenn die artspezifischen Toleranzen und Pr&ferenzen hinsichtlich des zu indizierenden
Parameters genau bekannt sind. Der Indikatorwert einer Art beschreibt ihr beobachtetes
V erbreitungsmaximum hinsichtlich eines bestimmten Parameters als Zahlenwert.

Basierend auf eigenen Publikationen werden die Entwicklungen der letzten Jahre auf dem Gebiet der
Bioindikation mit Hilfe submerser Makrophyten aufgezeigt, die von der anfanglichen Beschreibung
der Makrophytenverbreitung Uber die Klassifikation definierter Gewaéssereigenschaften zu einer
Okologischen Bewertung von Seen und Fliel3gewassern reichen. Der Makrophytenindex nach Mel zer
stellt das erste quantitative Verfahren zur Bioindikation der Nahrstoffbelastung im Uferbereich von
Seen dar. Die Artenzusammensetzung und Abundanz der submersen Vegetation wird dabei mit Hilfe
einer Tauchkartierung ermittelt. Aus den Indikatorwerten von 45 Arten, die in neun Indikatorgruppen
eingeteilt sind, wird der Makrophytenindex fir jeden untersuchten Uferabschnitt getrennt errechnet.
Der mittlere Makrophytenindex eines Sees korreliert mit seiner Gesamt-Phosphor-K onzentration zum

Zeitpunkt der Vollzirkulation.

Fir Flie3gewasser Deutschlands erfolgte die erste Beschreibung von trophischen Vaenzen submerser
Makrophyten auf empirischer Basis. Basierend auf einer umfangreichen Literaturrecherche wurde die
Verbreitung von 61 Arten submerser Makrophyten (einschliefdlich einiger Wassermoose) in den
unterschiedlichen Trophieklassen von Flie3ggewassern mit Hilfe einer 20-Punkte-Verteilung
beschrieben. Die erste Anwendung dieses Systems im Lauterbach (Bayern) konnte seine

grundsétzliche Eignung zur Trophieindikation in Fliel3gew&ssern veranschaulichen.

Untersuchungen am Rotbach (Bayern) zeigten die Bedeutung der SRP-Konzentration (soluble reactive

phosphorus) des Sedimentes zur Erklarung unterschiedlicher Pflanzengemeinschaften im Langsverlauf
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eines Flief}gewassers. Die Hypothese, dass die Ursache fur das Auftreten eutraphenter Arten in einem
nahrstoffarmen Wasserkorper im Nahrstoffgehalt des Sedimentes zu suchen ist, wurde durch weitere
Untersuchungen unterstiitzt. Diese zeigten zum einen, dass die Phosphorkonzentrationen im
Freiwasser und Sediment von Flief3ggewassern nicht miteinander korreliert sind, zum anderen, dass
sich die Gesamt-Phosphor-Konzentration im Sediment nicht als trophieanzeigender Parameter eignet,

die SRP-Konzentration im Interstitialwasser jedoch gute Ergebnisse liefert.

Aus diesen Grinden wurden die dem TIM (Trophie-Index Makrophyten) zugrunde liegenden
Indikatorwerte durch Messung der SRP- Konzentration im Wasser und im Sediment von
Makrophytenpolstern in Hie3gewassern ermittelt. Der Fortschritt in der Entwicklung des TIM
gegenlber alen bis dato bestehenden Makrophytenindices liegt in der Einbeziehung des Sedimentes
as Nahrstoffquelle. Die Eignung des TIM zur Trophieindikation in Flie3ggewassern wird anhand eines
Beispieles aus dem Rotbach (Bayern) diskutiert.

Daten von 135 Stellen in Fliel3gewdassern Bayerns zeigen, dass die Artenzahl aquatischer Makrophyten
nicht signifikant mit der Strukturgite des Fliefl3gewassers korreliert ist. Einer makrophytenbasierten
Indikation struktureller Degradation von Flief3gewassern muss daher eine Gewassertypisierung

vorausgehen.

Fir die Umsetzung der Wasserrahmenrichtlinie wurde basierend auf 275 Transekten in 95 Seen und
262 Stellen in 202 Flie3gewassern Deutschlands eine makrophytenbasierte Gewassertypologie
erarbeitet. Die Gewassertypen werden durch die weitgehend degradationsunabhéngigen Parameter
Okoregion, Ca-Gehalt (Wasserharte), Mixis, Morphologie, Flieigeschwindigkeit, Breite, Tiefe und
Grundwassereinfluss beschrieben. Fur die Umsetzung der Wasserrahmenrichtlinie wird im Gegensatz
zum Makrophytenindex und zum TIM keine spezielle Art der Gewasserbeeinflussung klassifiziert wie
z.B. die Nahrstoffanreicherung. Vielmehr wird mit Hilfe des Referenzindex gewassertypspezifisch die
Abweichung in Artenzahl und Abundanz der submersen Vegetation vom unbelasteten
Referenzzustand gemd? einer flUnfstufigen Skala bewertet. Daher wird jede Form der
Gewasserbeeinflussung detektiert, die zu einer Verénderung der aquatischen Flora fuhrt, unabhangig
davon, welcher Art diese Gewésserbeeinflussung ist. Die Entwicklung der makrophytenbasierten
Bioindikation von der empirischen Beschreibung 6kologischer Vaenzen tber die Klassifikation der
Trophie zur Gewésserbewertung wurde in einigen Landern Europas sowie in Nordamerika auf

ahnliche Weise vollzogen, sieist jedoch unterschiedlich weit fortgeschritten.

Der Vergleich zwischen den Indikatoreigenschaften submerser Makrophyten in Seen und
Flie3gewassern zeigt, dass die Artenlisten des Makrophytenindex und des TIM nur zu etwa 60 %
Ubereinstimmen. Diese Tatsache bestétigt die Notwendigkeit, fir Seen bzw. fir Flief3gewasser einen
eigenen Index zu erarbeiten. Als Hauptgrinde fir die unterschiedliche Artenausstattung wirken
einerseits die Intoleranz von Stillgewasser-Arten gegenliber den Kréften der Strémung, andererseits

die Abhangigkeit bestimmter Species von CO, als C-Quelle. Aufgrund ihres Unvermogens zur
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Nutzung von HCOj3 kdnnen diese Arten in Seen nur in grundwasserbeeinflussten Habitaten oder in
flachen Gewésserbereichen in ihrer emersen Wuchsform Uberdauern. Pleustophytische Arten sind in
Hiel3gewassern zur Bioindikation der Trophie ungeeignet, da die Intensitét ihrer Verdriftung von

weitgehend trophi eunabhéngigen Faktoren abhangt.

Der Vergleich der Indikatorwerte der 28 dem Makrophytenindex und TIM gemeinsamen Arten zeigt,
dass 76 % der Varianz der Indikatorwerte des Makrophytenindex von den Werten des TIM erklart
werden kénnen (R* = 0,76). Eine erhebliche Abweichung im Verbreitungsmaximum zwischen Seen
und Fliel3gewassern kann auf der Grundlage der vorhandenen Daten bei drei Arten angenommen
werden: Ranunculus circinatus dringt in Flie3gewassern in einen nahrstoffarmeren Bereich vor alsin
Seen, wahrend Myriophyllum spicatum und Nuphar lutea das umgekehrte Verhalten zeigen. Die
Korrelation der Indikatorwerte des Makrophytenindex mit denen des TIM deutet darauf hin, dass die

eutrophierende Wirkung der Strémung flr die meisten Arten gleichartig eintritt.

Ebenso wie bei der Gegentiberstellung der beiden Trophieindices liegt der wesentliche Unterschied
zwischen Seen und Flief3ggewassern nach dem System der WRRL nicht in den Indikationswerten
einzelner Taxa, sondern in der Artenausstattung der Taxalisten. In alen drei ausgewerteten See-
Flie3gewasser-Paaren sind weniger as 40 % der Arten in beiden Taxalisten enthalten. Weniger als
10 % der Taxa sind in Seen und Flief3gewassern unterschiedlich eingestuft. Davon besteht nur bei
Myriophyllum verticillatum, Potamogeton perfoliatus und Ranunculus trichophyllus in natlrlich
nahrstoffreichen Gewéassern des Norddeutschen Tieflandes die begrindete Annahme einer

unterschiedlichen 6kologischen Amplitude zwischen Seen und Flief3gewassern.
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1 Einleitung

In SlRwasserseen sind nur 0,009 %, in Flief3gewassern sogar nur 0,00009 % der globalen
SURwasservorréte enthalten (Wetzel, 2001). Trotz dieser auf den ersten Blick vernachlassigbar kleinen
Anteile stellen diese Okosysteme eine unerléssiiche Grundlage fir das Leben auf der Erde dar. Die
Nutzung von Seen und Fliel3gewassern durch den Menschen beinhaltet aber immer auch eine
Beeinflussung der Okosysteme. Hier spielen nach wie vor die Eutrophierung, aber auch die

Versauerung, die Einleitung toxischer Stoffe und die strukturelle Verarmung der Gewasser eine Rolle.

Mit Hilfe der Bioindikation kann die Art und Intensitét dieser EinflUsse quantifiziert werden. Dabei
erfassen biologische Verfahren im Gegensatz zu chemischen und physikalischen Methoden die
Wirkung aller Wasserinhaltsstoffe, sowie deren synergistische und antagonistische Effekte.
Biologische Verfahren sind aus diesem Grund en fester Bestandtell der gegenwértigen
Gewasseriiberwachung. Nach Arndt (1996) werden folgende Typen von Bioindikatoren

unterschieden:

Testorganismen werden in hoch standardisierten Laborverfahren verwendet, um beispielsweise den
Einfluss toxischer Substanzen zu indizieren. Im aguatischen Bereich finden derartige Tests z.B. bei
der Registrierung von Pestiziden Anwendung. Hier wurde Myriophyllum spicatum als neuer
“Standard-Makrophyt” zur Verwendung in Tests vorgeschlagen (Hanson et al., 2003).

Monitororganismen erlauben eine qualitative und quantitative Beurteilung toxischer Effekte in der
Umwelt. Beim aktiven Monitoring werden die Organismen in das Okosystem eingebracht, wahrend
beim passiven Monitoring im Okosystem vorhandene Organismen verwendet werden. Als aktive
Monitorpflanze im aquatischen Bereich dient z.B. Vallisneria americana, deren Produktion an
Biomasse, Blattoberflache und Anteil blihender Pflanzen von der Sediment-Toxizitét und der
organischen Verunreinigung abhéangt (Biernacki & Lovett-Doust, 1997). Aquatische Moose finden as
passive Monitororganismen zur Indikation der Schwermetallbelastung von Gewassern Anwendung
(Wehr et al., 1983).

Indikator organismen sind in der Lage, Informationen Uiber den Status ganzer Okosysteme zu liefern.

Hierzu kénnen sowohl Einzelorganismen, a's auch Organismengruppen herangezogen werden.

Die Eignung submerser Makrophyten als Indikatororganismen blieb lange Zeit unbeachtet. Sie weisen
jedoch gegenlber anderen Indikatoren, wie z.B. dem Makrozoobenthos oder Phytobenthosalgen,
Vorteile auf. Wasserpflanzen kénnen in den meisten Féllen mit bloRem Auge im Gewasser erkannt
und bestimmt werden. Eine aufwéandige Probenahme und Bestimmung mit Hilfe eines Mikroskops
oder Binokulares ist nur selten notwendig. Dariiber hinaus sind wurzelnde Makrophyten ortskonstant.
Angeschwemmte Pflanzen konnen problemlos von tatsdchlich am Standort verwurzelten

unterschieden werden. Aus diesem Grund ist sichergestellt, dass die Beurteilung eines Standortes mit
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Hilfe der Bioindikation nicht durch standortfremdes Material verfélscht wird. Dariiber hinaus
verkniipfen submerse Makrophyten im Gegensatz zu Phytoplankton und Periphyton das Sediment mit
dem freien Wasserkorper und liefern daher eine Information Uber das Gewasser im Sinne eines

Okosystems.

Ziel der vorliegenden Arbeit ist die Untersuchung der Eignung aguatischer Makrophyten als
Indikatororganismen in Seen und Flief3gewéassern. Da diese Indikationsverfahren — wie oben erwahnt —
immer den Einflu® aller Wirkstoffe integrierend erfassen, wird nach einer Definition des Begriffes
.aquatische Makrophyten* die Wirkungsweise der wesentlichen Einflul¥faktoren auf die
Artenzusammensetzung und Abundanz der submersen Vegetation ausfuhrlich erlautert. Anschlief3end
wird die Frage beantwortet, unter welchen Voraussetzungen Indikatororganismen trotz der Vielzahl
dieser EinfluRfaktoren verlaRliche Informationen tber ein Okosystem liefern konnen. Basierend auf
eigenen Publikationen werden die Entwicklungen der letzten Jahre auf dem Gebiet der Bioindikation
mit Hilfe submerser Makrophyten aufgezeigt, die von der anfanglichen Beschreibung der
Makrophytenverbreitung Uber die Klassifikation definierter Gewassereigenschaften zu einer
Okologischen Bewertung von Seen und Fliel3gewassern reichen. Abschliel?end werden die
Indikatoreigenschaften aquatischer Makrophyten in stehenden und flief3enden Gewassern erstmalig

vergleichend analysiert.

2 Grundlagen der Bioindikation mit Hilfe aquatischer M akrophyten

2.1  Definition des Begriffes, aquatische M akr ophyten®

Der Ausdruck , aquatische Makrophyten* ist taxonomisch nicht prazise definiert. Die Ursache hierfir
liegt in erster Linie in der Tatsache, dass aguatische Habitate nicht scharf von terrestrischen abgetrennt
werden konnen (Sculthorpe, 1967). Oberflachengewdasser weisen im typischen Fall jahreszeitliche
Schwankungen des Wasserstandes auf. Normalerweise unter Wasser liegende Habitate kdnnen
zeitweilig austrocknen. Wie die Hochwasserereignisse der letzten Jahre zeigen, kdnnen im
umgekehrten Fall auch typische Landhabitate bei anhaltendem Regen fir langere Zeit Uberflutet
werden. Diese unscharfe Grenze zwischen Land und Wasser fihrte zu zahlreichen, mehr oder weniger
willkUrlichen , Definitionen” des Begriffs , aguatische Makrophyten. Im allgemeinen umfasst der
Begriff digenigen Vertreter der Characeae, Bryophyta, Pteridophyta und Spermatophyta, die eine
Anpassung an das Leben im Wasser aufweisen. Teillweise werden auch Griinalgen der Gattung
Cladophora zu den Makrophyten gezahlt (z.B. Wetzel, 2001). Die Anpassung an das aguatische
Habitat wird oft dadurch definiert, dass die photosynthetisch aktiven Teile dauernd oder zumindest fir
einige Monate im Jahr untergetaucht leben oder auf der Wasseroberfl&che treiben mussen (z.B. Casper
& Krausch, 1980). Eine andere Definition wird von Den Hartog & Segal (1964) verwendet. Sie
beschreiben aguatische Makrophyten als Pflanzen, die ihren generativen Lebenszyklus vollenden

6
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konnen wahrend alle vegetativen Teile der Pflanze untergetaucht sind (oder zumindest auf dem
Wasser schwimmen), oder als Pflanzen, die normalerweise submers vorkommen und deren sexuellen

Reproduktion durch Austrocknung induziert wird.

Auch die Beschreibung von Lebens- und Wuchsformtypen wird zur Abgrenzung des Begriffs
»Wasserpflanzen“ herangezogen. Detaillierte Erlauterungen dieses Konzeptes und ihrer
unterschiedlichen Weiterentwicklungen finden sich bel Den Hartog & Sega (1964), Sculthorpe
(1967), Hutchinson (1975) sowie Pott und Remy (2000). In der vorliegenden Arbeit wird die folgende,
vereinfachte Klassifikation aquatischer Makrophyten verwendet (vgl. Sculthorpe, 1967 und Wetzel,
2001):

A. Im Sediment wurzelnde Wasserpflanzen
1. Emerse Makrophyten

Die Pflanzen wachsen auf Unterwasserbtden oder wassergeséttigten Boden, die
Blétter ragen in der Regdl Uber die Wasseroberflache hinaus.

2. Schwimmblattpflanzen

Die Pflanzen wurzeln unter Wasser, die Blatter sind zumindest teilweise ds
Schwimmbl dtter ausgebildet.

3. Submerse Makrophyten

Die Pflanzen wurzeln unter Wasser, dle Blétter werden submers ausgebildet. Unter
bestimmten Bedingungen kénnen jedoch Landformen ausgebildet werden, und auch
die Bliten kdnnen tber Wasser gebildet werden.

B. Wasserschweber

Die Pflanzen sind nicht verwurzelt und schwimmen frei auf oder im Wasser.

2.2  EinfluRfaktoren auf die Artenzusammensetzung und Abundanz aquatischer

Makrophyten

Aquatische Makrophyten stellen zusammen mit dem Phytoplankton und dem Phytobenthos die
Primarproduzenten im Gewasser dar. Sie konkurrieren daher unmittelbar um Néhrstoffe, Licht und
Raum im Okosystem. Unterschiedliche Arten sind an zahlreiche chemische, physikalische und
biologische Faktoren im Gewasser auf verschiedene Weise angepasst. Diese Faktoren beeinflussen
daher einerseits das Vorkommen von Makrophyten im Gewasser, umgekehrt haben die Pflanzen
jedoch auch Auswirkungen auf die abiotischen und biotischen Gewassereigenschaften. Bevor die
Maoglichkeiten der Bioindikation erortert werden konnen, muss daher die Frage gestellt werden,
welche Wechselwirkungen zwischen dem Vorkommen aguatischer Makrophyten und ihrem Habitat
bestehen.
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2.2.1 DasLichtklima

Dass eine ausreichende Lichtversorgung eine unabdingbare Voraussetzung fur ein dauerhaftes
Vorkommen griiner Pflanzen darstellt, ist eine triviale Feststellung. Da das Medium Wasser durch
Absorption und Reflexion erhebliche Anteile des auf die Wasseroberflache auftreffenden Lichtes
reduziert, kann die Versorgung mit Lichtenergie das Wachstum von submersen Makrophyten
begrenzen. Makrophyten flihren gewissermal3en ein permanentes ,, Schattendasein®. Eine Tribung und
Beschattung der Gewasser kann die Lichtversorgung zusétzlich einschranken. Eine Besonderheit des
aquatischen Mediums ist auch der ,, Wellenfokussiereffekt”. Die Oberfléche bewegten Wassers wirkt
dabei vergleichbar einer Linse, so dass die Strahlungsintensitét in einer definierten Gewassertiefe fur
eine sehr kurze Zeitspanne auf das bis zu funffache der Oberfldchenstrahlung erhdht werden kann
(Schubert et al., 2001).

Die Anpassungen submerser Makrophyten an die Lichtqualitét und -intensitdt sind in hohem Malie
artspezifisch. Characeae und Bryophyta sind meist besonders an Schwachlichtbedingungen angepasst
(Sculthorpe, 1967). Aber auch innerhalb der Characeae existieren artspezifische Unterschiede in der
Lichtanpassung, die sich in typischen Tiefenverbreitungen widerspiegeln (Sorrell et al., 2001, Schwarz
et a., 2002). Ahnliches gilt auch fur die Gattung Potamogeton (Spencer & Ksander, 2001). Die
minimale Lichtmenge, die eine Pflanze zum Wachstum benétigt, ist eng mit ihrer Wuchsform
gekoppelt. Arten mit hoher Licht absorbierender Oberflache pro Biomasse bendtigen weniger Licht als
solche mit geringer Oberflache pro Biomasse (Middelboe & Markager, 1997). Dies bedeutet, dass eine
Pflanze durch vermehrte Produktion von Wurzelbiomasse zwar leichter Néhrstoffe aus dem Sediment
aufnehmen kann (s.u.), gleichzeitig jedoch einen erhdhten Lichtbedarf hat. Der minimale Lichtbedarf
einer Art hangt jedoch nicht nur von ihrem Oberflache / Biomasse-Verhdltnis ab, sondern auch von
wasserchemischen Parametern. So reichten bei Callitriche cophocarpa und Elodea canadensis bei
hoheren Konzentrationen an anorganischem Kohlenstoff (DIC) geringere Lichtintensitadten fir ein
Wachstum aus (Madsen & Sand-Jensen, 1994). Erkléart wurde dieser Effekt mit der grofReren Effizienz

der Lichtausnutzung (light use efficiency) bei hoheren DIC-Konzentrationen.

Ganz allgemein fuhrt die Aufteilung des photosynthetisch aktiven Gewebes in viele kleine Blétter zu
einer besseren Lichttransmission in die tieferen Bereiche eines Pflanzenpolsters, was zu einer
insgesamt besseren Ausnutzung der vorhandenen Lichtmenge und damit einer erhthten
Photosynthesdleistung fihrt (Binzer & Sand-Jensen, 2002). Eine ahnliche Auswirkung hat die
Ausrichtung der Blé&tter in eine fast vertikale Position. Dies kommt bei zahlreichen Landpflanzen vor,
spielt bei submersen Makrophyten jedoch keine Rolle, da die Wasserbewegung eine derartige
Ausrichtung verhindert (Binzer & Sand-Jensen, 2002). Die Vorteile einer besseren Lichttransmission
innerhalb eines Makrophytenbestandes kommen nur bei Starklichtbedingungen zum Tragen, wenn in
den oberen Bléttern eine Ubersittigung des Photosyntheseapparates mit Photonen eintritt (Binzer &
Sand-Jensen, 2002). Sie spielen daher aufgrund der oben beschriebenen Absorption von Licht durch
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das Wasser, Huminstoffe und suspendierte Partikel nur in klaren Gewéassern und nahe der

Wasseroberflache eine Rolle.

Unbeschadet der grundsétzlichen artspezifischen Unterschiede in der Lichtanpassung submerser
Makrophyten kénnen sich Einzelpflanzen innerhalb einer gewissen Zeitspanne an unterschiedliche
Lichtmengen adaptieren. Physiologische Anpassungen finden in erster Linie durch eine Adaptierung
der Pigmentausstattung statt (Sendergaard, 1988). Neben den physiologischen Reaktionen spielen
jedoch auch morphol ogische Anpassungen an unterschiedliche Lichtverhéltnisse eine grof3e Rolle. So
sind Schwachlicht adaptierte Blatter im Vergleich zu Starklicht adaptierten meist kleiner und stérker
zerteilt (Wetzel, 2001). Erste, bislang unverdffentlichte Ergebnisse der eigenen Arbeitsgruppe deuten
an, dass auch Characeen morphologische Reaktionen auf die Lichtintensitét zeigen. Eine weit
ausgestreckte, gerade Form der Aste ist als Anpassung an geringe Lichtintensititen zu verstehen,
wahrend bei hoher Lichtintensitat gekriimmte, sich gegenseitig beschattende Aste ausgebildet werden.
Eine Erhdhung der Lichtintensitét fuhrt zu einer verstérkten Verlagerung von Biomasse in die Wurzel,
ausgedriickt durch ein erhthtes Wurzel/Spross-Verhdltnis (root:shoot ratio) (Cronin & Lodge, 2003).
Einige Arten submerser Makrophyten kodnnen durch verstarktes Langenwachstum ihre
photosynthetisch aktiven Organe in einen Bereich ohne Lichtlimitierung emporheben. So liegt die
Hauptbiomasse von Myriophyllum spicatum im oberen Bereich des Sprosses nahe der
Wasseroberflache (Barko et a., 1982). Dies stellt einen klaren Konkurrenzvorteil gegeniber
niedrigwlchsigen Arten dar, da nicht nur die Lichtintensitét nahe der Wasseroberfléche grofer ist,
sondern unter Myriophyllum wachsende Pflanzen durch Beschattung zusétzlich in ihrer Entwicklung
eingeschrénkt werden. Auch zwischen der Aufnahme von Néahrstoffen und der Lichtintensitét
bestehen Wechselwirkungen. So wird die Nitrat-Aufnahme von Lemna minor auch von kurzfristigen
Veranderungen der Lichtintensitét beeinflusst (Cedergreen & Madsen, 2004).

So wie ein Mangel an Lichtenergie das Vorkommen von Makrophyten einschranken kann, fihrt auch
zu viel Strahlungsenergie zu einem Rickgang der Primérproduzenten (Rae et al., 2001). Insbesondere
UV-Licht kann zu einer Schadigung des Photosyntheseapparates fiihren. Geringe Defekte an DNA
und Photosystem konnen jedoch repariert werden. Generell sind submerse Makrophyten gegentber
Photoinhibition weniger empfindlich as Phytoplankton (Sgndergaard, 1988; Wetzel, 2001).

Auch die Tiefenzonierung submerser Makrophyten wird haufig vom Lichtklima bestimmt. Druck und
Temperatur spielen nur eine untergeordnete und gelegentlich eine indirekte Rolle. So begrenzt der
hydrostatische Druck die Verbreitung submerser Angiospermen auf eine Wassertiefe oberhalb von ca.
10 Metern (Wetzel, 2001). Eine verringerte Wassertemperatur fuhrt aufgrund der geringeren
maximalen Photosyntheserate zu einem erhdhten Lichtbedarf. Dies hat eine geringere
Tiefenverbreitung der Makrophyten zur Folge (Middelboe & Markager, 1997). Da die Absorption von
Lichtenergie im Gewasser zu einer Erhdhung der Wassertemperatur fihrt, gleichen sich die

Vertikalprofile und jahreszeitlichen Anderungen von Temperatur und Licht weitgehend. Aus diesem
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Grund ist eine Entkoppelung der beiden Einflussfaktoren auf das Wachstum submerser Makrophyten
unter natUrlichen Bedingungen schwierig. Gleichwohl kdnnen Licht und Temperatur durchaus
unterschiedliche Effekte auf das Wachstum submerser Makrophyten haben. So konnten Barko et al.
(1982) eine Abnahme der Sprosslénge von drel Arten submerser Makrophyten mit zunehmendem

Licht beobachten, wéahrend eine Zunahme der Temperatur eine Zunahme der Sprosslange hervorrief.

Die Wechselwirkungen der erwéghnten Faktoren untereinander und die artabhéngig unterschiedlichen
Anpassungen submerser Makrophyten an die Lichtintensitdt und —qualitét fihren dazu, dass
Anderungen im Lichtklima Verschiebungen in der Makrophytenvegetation verursachen. Zahireiche
Faktoren beeinflussen das Lichtklima in Gewassern. Die Intensitét der Beschattung ist abhéngig vom
Gewasserumfeld, in erster Linie der Hohe und Dichte der unmittelbar angrenzenden V egetation, sowie
von der Struktur des Litorals. Bei steilem Gefélle des Litoras erhalten Nordufer mehr Licht als
Sldufer, ein Phdnomen, das zu dichteren und tiefer reichenden Vegetationsbestdnden am Nordufer
von Seen flihren kann (Pott & Remy, 2000). Ahnliches gilt fur die Besiedelung von Bachen und
Flissen. Insbesondere bei dicht bewachsenen Flussufern erhalten Flief3gewasserabschnitte in Nord-
Sld-Richtung normalerweise mehr Licht als Ost-West ausgerichtete Bereiche, da letztere haufig einer
ausgepragten Mittagsbeschattung unterliegen. Dies bedeutet, dass alein eine Anderung der
Laufrichtung eines Flief3gewassers bzw. der Exposition im See zu Veranderungen in der
Makrophytenvegetation fuhren kann. Im Wasser selbst kann eine Gewassertribung durch die
Suspension tonig-schluffiger Partikel, wie sie bei Wellenschlag oder durch die Flief3bewegung
hervorgerufen werden kann, die Transmission von Licht teilweise erheblich herabsetzen. Im
Extremfall konnen selbst die ufernahen Bereiche triber Flief3ggewasser in Lof3landschaften nicht mehr
von Makrophyten besiedelt werden (Pott & Remy, 2000). Auch eine Eigenfarbung des Wassers, z.B.
die Braunfarbung huminstoffreicher Gewasser, fihrt zu einer Veranderung des Lichtangebotes.
Huminstoffe reduzieren nicht nur die Transmission des Lichtes, sondern sie fuhren auch zu einer
Verschiebung des Spektrums, dain erster Linie UV, blaue und griine Wellenldngen absorbiert werden
(Wetzel, 2001).

Phytoplankton und Aufwuchsalgen konkurrieren mit submersen Makrophyten um Licht. Mit
zunehmender Eutrophierung nimmt die Biomasse des Phytoplanktons zu, was die Transmission des
Lichtes im Wasser herabsetzt. Die gleichzeitige Zunahme der Epiphytonbiomasse fihrt zu einer
weiteren Reduktion des fur die Makrophyten verfiigbaren Lichtes (Sand-Jensen, 1990). Diese Effekte
fhren zundchst zu einer Verringerung der maximalen Tiefenverbreitung der Makrophyten. Im
Extremfall kann es sogar zu einem Totalausfall der submersen Vegetation kommen. Diese
Zusammenhange fuhren dazu, dass in flacheren Seen zwei verschiedene stabile Zusténde existieren
(alternative stable states). Ein makrophytendominierter Zustand mit klarem Wasser kann bereits durch
kleine Veranderungen im Okosystem mit einem planktondominierten und dementsprechend triiben
Zustand abwechseln (Scheffer et al., 2001a).

10
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Auch an die Beschattung durch Aufwuchs sind unterschiedliche Makrophytenarten in verschiedener
Weise angepasst. Die Fahigkeit schnell wachsender Arten wie z.B. Myriophyllum spicatum, durch
eine bestédndige Neuproduktion von Blattbiomasse der Beschattung durch den Aufwuchs gleichsam
~entwachsen” zu kénnen, stellt einen klaren Konkurrenzvorteil gegentiber langsam wachsenden Arten
dar. Auch die Produktion allelopathisch wirksamer Substanzen durch Myriophyllum spicatum wird
von der Lichtintensitdt beeinflusst (Gross, 2003). Dabei wurde bei geringen Lichtmengen in
Kombination mit Stickstofflimitierung eine verstérkte Produktion von Tellimagrandin 11, der
bedeutendsten allelopathisch wirksamen Substanz in Myriophyllum spicatum, beobachtet. Diese
Ergebnisse deuten an, dass diese Art einer Beschattung durch Epiphyten oder Phytoplankton

entgegenwirken kann.

Im umgekehrten Fall beeinflussen submerse Makrophyten jedoch auch das Lichtklima im Gewasser.
Durch die Absorption des Lichtes verringert sich innerhab von Makrophytenbestdnden die
Lichtmenge mit zunehmender Tiefe. Dabei ist die Hohe der Abnahme artabhangig unterschiedlich. Sie
wird bestimmt von der Chlorophyll-Konzentration und der Dicke des photosynthetisch aktiven
Gewebes (Krause-Jensen & Sand-Jensen, 1998). Darlber hinaus ist in Makrophytenbesténden die
Resuspension von Sediment verringert, was zu einer verringerten Gewassertribung und damit einer
erhéhten Lichtintensitét fuhrt (s.u.). Die Aufnahme von Nahrstoffen aus dem Wasser trégt zu einer
Verringerung des Phytoplanktonwachstums und damit zu einer Erhdhung der Lichttransmission bei
(Blindow, 1992a). Makrophyten dienen as Refugium fir Zooplankton-Organismen, deren Grazing zu
einer Reduktion des Phytoplanktons und damit zu einer besseren Lichttransmission im Gewasser
fuhren kann (s.u.). Durch die Abgabe allelopathischer Stoffe konnen Makrophyten das Wachstum von
Phytoplankton reduzieren (s.u.). Alle diese Prozesse fuhren dazu, dass sich in Gewéssern wie z.B. dem
niederlandischen Veluwemeer eine eindeutige Grenze zwischen klarem Wasser Uber dichten
Characeen-Rasen und triibem Wasser Uber unbewachsenem Sediment herausbildet (Van den Berg et
al., 1998).

2.2.2 DieWasserbewegung

Stromung und Wellenschlag haben direkte und indirekte Auswirkungen auf aquatische Makrophyten.
Da die Toleranz von Wasserpflanzen gegeniiber Zug- und Scherkréften artabhangig unterschiedlich
ausgepragt ist, fuhrt eine Erhdhung der Wasserbewegung zu charakteristischen Reaktionen sowohl der
einzelnen Pflanze as auch der Artenzusammensetzung der submersen Vegetation. In Seen werden
Wasserbewegungen in erster Linie durch den Wind induziert, aber auch anthropogene
Beeinflussungen durch z.B. die Schifffahrt spielen eine grof3e Rolle. In Flief3gewéssern wird die
Strémung durch das Gefdle des Gewasserbettes und die Rauigkeit der FlufRsohle verursacht, die

jedoch kleinraumig stark variieren konnen.
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Die Auswirkungen der Wasserbewegung auf Makrophyten kdnnen sowohl negativ as auch positiv
sein. Zu den direkten Schadwirkungen zéhlen die Beschadigung oder sogar Zerstérung der Pflanzen
durch Zug- und Scherkréfte, die vollsténdige Erosion ganzer Pflanzen, die einem Sandstrahleffekt
vergleichbare Abrasion durch mitgefiihrte Schwebstoffe sowie die Uberdeckung von Pflanzen oder
Pflanzenteilen durch Schwebstoffe (Biggs, 1996; Pott & Remy, 2000).

Eine erhthte Wasserbewegung kann jedoch auch zahlreiche positive Auswirkungen auf submerse
Makrophyten haben. So stellt die Fragmentierung von Pflanzen durch Stromung oder Wellenschlag
eine Moglichkeit zur vegetativen Vermehrung dar (Madsen et al., 2001). Darliber hinaus kann die
Bewegung des Wassers zu einer Reduktion des um Licht und Nahrstoffe konkurrierenden Aufwuchses
auf den Pflanzen fihren (Strand & Weisner, 1996). Neben dem direkten Eintrag von CO, aus der Luft
bei turbulenter Stromung fuhrt eine erhdhte Flief3ggeschwindigkeit auch zu einer Verringerung der an
Nahrstoffen verarmten Grenzschicht um die Blattflachen. Die damit verbundene Verkirzung der
Diffusionswege bedingt eine verbesserte Versorgung der Pflanze mit Nahrstoffen (Madsen et .,
2001). Dartber hinaus werden am strdmungsabgewandten Ende von Pflanzenpolstern vertikale
Stoffstrome induziert, die in der Lage sind, Nahrstoffe aus dem Porenwasser bis zu den
Makrophytenpolstern zu transportieren, wo sie von den Bléttern oder von Epiphyten aufgenommen
werden kénnen (Nepf & Koch, 1999).

Die erwdhnten Zusammenhange konnen in Fliefigewassern sogar zu einer generell erhohten
Stoffwechsel tétigkeit gegentiber Stillgewassern fiihren. So konnten Madsen & Sendergaard (1983) bei
einer Fliel3geschwindigkeit von 1 cm/s ene gegenuber unbewegtem Woasser erhohte
Photosyntheseleistung von Callitriche stagnalis messen. Eine weitere Erhdhung der
Hiel3geschwindigkeit auf 2-4 cm/s fihrte jedoch aufgrund der starken mechanischen Belastung der
Pflanzen zu einer Reduktion der Photosyntheserate. Es ist jedoch keineswegs so, dass eine
Hiel3geschwindigkeit von 4 cm/s immer zu einer Reduktion der Photosyntheseleistung fiihren muss.
Zum einen sind unterschiedliche Makrophytenarten unterschiedlich gut an die Strdmung angepasst.
Dabei gilt algemein, dass Wasserpflanzen mit einem hohen Verhdltnis von Oberflache/Volumen
empfindlicher auf erhdhte Flief3geschwindigkeiten reagieren (Madsen et al., 1993). Zum anderen kann
eine erhohte Fliel3geschwindigkeit auch zu einer Erhdhung der CO.-Konzentration im Gewasser
fuhren. Bel einer Limitierung der Primérproduktion durch die C-Verfligbarkeit wirkt die mit der
Stromung  einhergehende  Erhdhung der  CO-Konzentration der  Erniedrigung  der
Photosyntheseleistung aufgrund des mechanischen Stresses entgegen. Meist nimmt  die
Gesamtbiomasse aquatischer Makrophyten mit steigender Flief3geschwindigkeit jedoch ab (Madsen et
al., 2001).

Umgekehrt beeinflussen Makrophyten jedoch auch die Strémung. So ist in Seen die Wasserbewegung
innerhalb von Makrophytenbestdnden gegenlber unbewachsenen Stellen reduziert (Losee & Wetzel,
1993). Die Schwimmblattdecken von Nuphar und Nymphaea déampfen Wellenbewegungen. Dadurch

12
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wird nicht nur die Sedimentation organischer Substanz im Uferbereich geférdert, sondern gleichzeitig

das Potential ihrer Resuspension verringert (Madsen et al., 2001).

Auch in Flie3gewassern konnte nachgewiesen werden, dass die Stromung innerhalb von
Makrophytenpolstern gegeniiber der freien Welle reduziert ist (Sand-Jensen, 1998). Dabe ist
innerhalb sehr dichter Pflanzenpolster (z.B. Elodea canadensis, Callitriche cophocarpa) die Strémung
deutlich stérker reduziert als innerhalb vergleichbar lockerer Bestande von Sparganium emersum
(Sand-Jensen & Mebus, 1996; Sand-Jensen & Pedersen, 1999). Dagegen wird am Rand von
Makrophytenpolstern die Flief3geschwindigkeit vergleichbar einem Diseneffekt erhoht (Sand-Jensen
& Mebus, 1996). Die mittlere Fliel3geschwindigkeit einer von dichten Makrophytenpolstern
bewachsenen Flief3strecke kann um 30 % gegeniber einer unbewachsenen Strecke reduziert sein
(Wilcock et al., 1999). Diese Reduktion der Flief3geschwindigkeit geht einher mit einer Erh6hung der
Gewassertiefe, die wiederum die Uberflutung der angrenzenden Landflachen zur Folge hat (Kaenel &
Uehlinger, 1999). In der Praxis wird diesem Effekt durch die Mahd der Wasserpflanzen
entgegengewirkt, eine Mal3nahme die jedoch nur kurzfristige Erfolge zeigt.

Die Stromungstoleranz der Makrophytenvegetation hangt nicht nur von ihrer sicheren Verankerung im
Sediment ab, sondern auch von der Zugfestigkeit und Flexibilitdt der Pflanzen. Dabel gibt es
entscheidende Unterschiede zwischen der unidirektionalen Richtung der Zugkréfte in Fliel3gewassern
und der Wellenbewegung in Seen. Bei letzteren ist die Dehnbarkeit der Pflanze von entscheidender
Bedeutung, wéhrend in Flie3gewassern die Reil¥festigkeit eine grofere Rolle spielt (Madsen et d.,
2001). Die Reduktion der Blattspreite und der Gesamtlénge der Pflanze (beobachtet bei Potamogeton
pectinatus, ldestam-Almquist & Kautsky, 1995), die Ausbildung nur basal verzweigter Individuen
(Potamogeton pectinatus) oder eine dachziegelartige Anordnung der Bléatter (Potamogeton
perfoliatus) fuhren zu einer Verringerung des Stromungswiderstandes (Pott & Remy, 2000). Vertreter
der Gattungen Ranunculus und Callitriche bilden meterlange Schwaden, die in der Strémung pendeln
und einem wechselnden Stromstrich den geringsten Widerstand bieten (Schutten & Davy, 2000). Der
reduzierte Widerstand gegeniber der Stromung und die dadurch verminderte mechanische
Beschadigung der Pflanze geht allerdings einher mit einem reduzierten Lichtgenuss, der durch die
fehlende Ausrichtung der Blétter zum Sonnenlicht und die gegenseitige Beschattung innerhalb der
Pflanzenpolster verursacht wird. Andere Arten konnen bei kurzzeitig auftretenden extremen
Flief3geschwindigkeiten ihre oberirdische Biomasse an einer Sollbruchstelle verlieren, ohne dass
unterirdische Rhizome beschddigt werden. Die Pflanze kann somit z.B. nach einem
Hochwasserereignis wieder austreiben (Haslam, 1978 in Pott und Remy, 2000). Einige Wassermoose
kdnnen sich durch die Ausbildung einer ungewohnlich dicken Cuticula (Vitt & Glime, 1984) sowie

die verstarkte Bildung von Festigungsgewebe (Schwoerbel, 1999) an die Strdmung anpassen.

Die Stromungstoleranz der Wassermoose ist grundsétzlich als hoch zu bezeichnen (Sirjola, 1969;

French & Chambers, 1996). Unter den Hoheren Wasserpflanzen kann die Strémungstoleranz von
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Arten der Gattung Callitriche, Myriophyllum, Berula, Nasturtium, Groenlandia und Zannichellia as
maldig bis hoch bezeichnet werden (Schiitz, 1992; Pott & Remy, 2000). Die Stromungstoleranz der
Gattung Potamogeton ist artabhangig unterschiedlich (French & Chambers, 1996). Ahnliches gilt auch
fur die Vertreter der Gattung Ranunculus. Ranunculus fluitans kann Flief3ggeschwindigkeiten von 1 m/s
tolerieren, wahrend Ranunculus circinatus nur bei geringer Stromung vorkommt (Schiitz, 1992). Die
Gattungen Nuphar und Nymphaea weisen nur eine geringe Toleranz gegeniiber Stromung auf. Im
Gegensatz zu den Angaben bei Pott & Remy (2000) kdnnen Elodea- und Sparganium-Arten durchaus
bei mittleren bis hohen Fliel3geschwindigkeiten vorkommen, auch wenn die Biomasse von
Sparganium in turbulenten FlieRstrecken deutlich zuriick geht (Sirjola, 1969; Kohler et a., 1996 und
eigene Beobachtungen). Die teilweise unterschiedlichen Angaben verschiedener Autoren zur
Stromungstoleranz  einzelner Arten konnten auf die unterschiedliche Berticksichtigung der
Verwurzelung bei der Untersuchungsmethode zurlickzufiihren sein. Bel guter Verwurzelung im
Substrat kann Elodea canadensis auch hohe Flie3geschwindigkeiten tolerieren, in lockeren Substraten,
wie sie z.B. in FlieRgewassern mit saisona unterschiedlich starker Strémung durchaus vorkommen

konnen, scheint die Pflanze jedoch vergleichsweise leicht vollstéandig entwurzelt zu werden.

Aus den oben aufgefiihrten Grinden fuhren kleinrdumige Unterschiede in der Wasserbewegung zu
Veranderungen in der submersen Vegetation. Insbesondere in Flielgewdssern hangt die
Zusammensetzung der  Makrophytenvegetation jedoch nicht nur  von der mittleren
Hiel3geschwindigkeit, sondern auch von der Haufigkeit von Extremereignissen ab (Riis & Biggs,
2003). Mit steigender Hochwasserhdufigkeit kdnnen zundchst stérungstolerante und schnell
wachsende Arten zur Dominanz gelangen (Biggs, 1996). Insgesamt sinkt jedoch die Artenzahl und der
Deckungsgrad aguatischer Makrophyten (Janauer & Kum, 1996), bis bei Uberschreitung einer
gewissen — vermutlich typabhangigen - Uberflutungshéufigkeit ein Totalausfall der submersen
Vegetation eintritt. Auch der Zeitpunkt eines Hochwassers ist fir die submerse Vegetation im
Gewaésser von Bedeutung. Ein Hochwasser im Frihjahr kann die Entwicklung der aguatischen
Vegetation lediglich verzégern, wéhrend ein Hochwasser zur Hauptvegetationszeit die Produktion bis
zum Totalausfall reduzieren kann (Madsen et al., 2001).

Zusammenfassend lassen sich die Effekte von Stromung und Wellenschlag wie folgt beschreiben:
Eine geringfligige Wasserbewegung fuhrt zu verbesserten Wachstumsbedingungen fur Makrophyten.
Die Gesamtbiomasse aguatischer Makrophyten nimmt mit weiterhin steigender Flief3geschwindigkeit
jedoch ab. Einige Arten, wie z.B. Vertreter der Gattung Ranunculus, konnen davon jedoch eine
Ausnahme bilden und zeigen bis zu einer gewissen kritischen Flief3ggeschwindigkeit eine Zunahme der
Biomasse mit zunehmender Flief3geschwindigkeit (Dawson & Robinson, 1984 in Madsen et a ., 2001).
Mit zunehmender Stromung gehen empfindliche Arten zurlick und tolerante Arten gelangen zur
Dominanz. Unter den submersen Arten kénnen sich in Seen an windexponierten Ufern die ansonsten
konkurrenzschwachen Arten der Gattung Littorella ausbreiten, in Fliel3gewdassern treten haufig Arten

der Gattung Ranunculus und Callitriche auf. Eine weitere Erhthung von Strdmung oder Wellenschlag
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fuhrt zum Ausfall der Hoheren Pflanzen (Strand & Weisner, 1996). Wassermoose kénnen jedoch auch
sehr hohe Fliel3geschwindigkeiten tolerieren und kommen daher auch in sehr rasch stromenden

Hliel3gewassern vor.

2.2.3 Das Sediment

Die Zusammensetzung des Sediments in Gewéssern wird von den geogenen und biogenen
Voraussetzungen sowie von der Wasserbewegung bestimmt. Eine dauerhafte Sedimentation und
Akkumulation organischer Substanz kann nur unter nicht erosiven Bedingungen erfolgen. Aus diesem
Grund weisen Wind exponierte Ufer und schnell stromende Flief3ggewasser grobkorniges, kiesig-
sandiges oder steiniges Sediment auf, wahrend an leeseitigen Seeufern und strdmungsarmen Zonen
feinkdrnige, tonig-schluffige Materialien oder Detritus dominieren. Die Zusammensetzung und Menge
des Detritus wird dabel von gewasserinternen Faktoren beeinflusst. Abhéangig von der Trophie des
Gewassers werden unterschiedliche Mengen organischer Substanz auf dem Gewaéssergrund
abgelagert, deren Abbau zu einer mehr oder weniger starken Sauerstoffzehrung im Sediment fihrt.
Auf diese Weise entstehen unterschiedliche Typen von Gyttja sowie Sapropel (Pott & Remy, 2000).

Zwischen aguatischen Makrophyten und dem von ihnen besiedelten Sediment bestehen gegenseitige
und sehr komplexe Wechselwirkungen. Die Korngréfze und Stabilitét des Untergrundes entscheiden
darUber, ob Uberhaupt eine Besiedlung mit Makrophyten stattfinden kann. So ist zum Beispiel lockerer
Schlamm in grof3er Méachtigkeit aufgrund seiner Instabilitédt grundsétzlich kaum besiedelbar. Auf
grobklastischen Boden kénnen sich Geféal3pflanzen nur dann dauerhaft ansiedeln, wenn sich zwischen
den Steinen feinkérniges Material ablagern konnte. Fels oder Beton als Substrat kann nur von Algen,
Flechten und Moosen besiedelt werden (Sculthorpe, 1967). Auch kurzfristige Extremereignisse
kénnen das Entstehen einer submersen Vegetation verhindern. So kann in Fliel3gewéssern eine
Makrophytenvegetation nur auf Sedimenten entstehen, die auch bei mittleren Hochwéssern
ausreichend stabil sind. Dabel wird die Sohlstabilitét in erster Linie von der Korngrof3e der Sedimente
bestimmt (Pott & Remy, 2000). Wenn sich jedoch bereits eine Makrophytenvegetation im Gewasser
etablieren konnte, so fiihrt diese zu einer Reduktion der Wasserbewegung im Pflanzenbestand (s.0.)
und damit zu einer Erhdhung der Sohlstabilitét. Auch ein Bewuchs durch Wassermoose kann Steinen
eine gunstigere Stromlinienform verleihen, den Stromungswiderstand herabsetzen und so zu einer
Erhohung der Substratstabilitdt beitragen (Suren et al., 2000).

Falls die biotischen und abiotischen Voraussetzungen eine grundsiizliche Besiedelung mit
Makrophyten  zulassen, werden  unterschiedliche  Sedimente von  charakteristischen
Makrophytengesellschaften besiedelt. Nahrstoffarme Sandbdden stellen bevorzugte Standorte von
| soétiden-Gesellschaften dar (Sculthorpe, 1967, Smolders et a., 2002), wahrend die ebenfalls

nahrstoffarme jedoch kalkreiche Seekreide in erster Linie von Characeen und Laichkrautern wie
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Potamogeton coloratus und Potamogeton filiformis besiedelt wird (Pott & Remy, 2000 und eigene
Beobachtungen). Auch Dy, ein saures, sauerstoff- und nahrstoffarmes organisches Substrat, kann nur
von Spezialisten wie Nymphaea candida, Sparganium minimum oder Potamogeton polygonifolius
besiedelt werden (Pott & Remy, 2000).

An einigen Arten submerser Makrophyten wurde das Auftreten von Mykorrhiza beobachtet (Beck-
Nielsen & Madsen, 2001). Dabei scheint bei Anwesenheit von Mykorrhiza die Phosphor-Aufnahme
durch die Wurzeln der Makrophyten erhtht zu sein (Wigand & Stevenson, 1997). Beck-Nielsen &
Madsen (2001) vermuten, dass ein niedriges Redoxpotential die Entwicklung der Pilzhyphen
einschrankt. Ein genereller Zusammenhang zwischen der Zusammensetzung des Sedimentes, der
Entwicklung von Mykorrhiza und der Besiedelbarkeit durch aquatische Makrophyten konnte bislang

jedoch nicht nachgewiesen werden.

Das Sediment dient sowohl as Verankerungsflache als auch als Nahrstoffquelle fUr submerse
Makrophyten. Zwischen der Verfigbarkeit von Nahrstoffen im Sediment und der Zusammensetzung
der Makrophytengesellschaft bestehen enge Zusammenhange (Barko et al., 1991). Submerse
Makrophyten wachsen auf unterschiedlichen Sedimentarten unterschiedlich rasch, wobei auf Mudde
in der Regel das beste Wachstum im Vergleich zu Sand und Kies erzielt wird (Boeger, 1991). Diese
Unterschiede werden mit dem hoéheren Nahrstoffgehalt von Mudde im Vergleich zu Sand und Kies
erklart. Sand- und Kiesbtden gelten algemein als ndhrstoffarm. Diese im Labor gemessenen Daten
dirfen jedoch nicht generell auf die Verhdltnisse im Freiland Ubertragen werden, da durch
zustromendes Grundwasser erhebliche Mengen an Néhrstoffen nachgeliefert werden kénnen. So
fuhrte die hohe Néahrstoffkonzentration im Grundwasser bel gleichzeitig nahrstoffarmem
Wasserkorper zu einer Unterdriickung oligotraphenter Arten im Oberlauf der Sempt (Schneider et al.,
2001).

Stickstoff, Phosphor, Eisen, Mangan und zahlreiche Mikrondhrstoffe werden von submersen
Makrophyten hauptséchlich aus dem Sediment aufgenommen (Barko et al., 1991). Dabei wird das
Wachstum submerser Makrophyten haufig von der Phosphor-K onzentration des Sedimentes begrenzt
(Carr & Chambers, 1998). Aber auch Stickstoff, speziell der Stickstoff-Gehalt des Sedimentes, kann
limitierend auf das Pflanzenwachstum wirken (Anderson & Kalff, 1988; Best et al., 1996). Die
relativen Anteile von Phosphor und Stickstoff, die Uber die Wurzeln bzw. den Spross aufgenommen
werden, hdngen von den relativen Konzentrationen dieser Nahrstoffe im Sediment im Vergleich zum
freien Wasserkdrper ab (Nichols & Keeney, 1976; Carignan, 1982). In den meisten Féllen Ubersteigt
die Konzentration an geldstem Phosphor im Sediment die im Freiwasser um ein Vielfaches, so dass
das Sediment die Hauptquelle fur P darstellt (Barko et al., 1991). Makrophyten kénnen so als Vektor
flr den Transport von Phosphor aus dem Sediment dienen, da sie P in erster Linie aus dem Sediment
aufnehmen, diesen jedoch beim Absterben der Biomasse an den freien Wasserkérper abgeben
(Carignan & Kalff, 1980; Smith & Adams, 1986). Experimente mit >N haben gezeigt, dass im Falle
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von Stickstoff Ammonium gegentiber Nitrat bevorzugt aufgenommen wird (Nichols & Keeney, 1976).
Auch die Konzentration dieses Nahrstoffes ist im Sediment zumeist um ein Vielfaches hoher als im
freien Wasserkdrper (Barko et al., 1991; Kapitel 4.5).

Im FlielRgewasser sorgt die Stromung fur eine kontinuierliche Nachlieferung der Nahrstoffe und
minimiert so die Ausbildung lokaler Verarmungszonen in unmittelbarer Umgebung der Pflanzen.
Diese Tatsache flhrte zu der Vermutung, dass im Flief3gewéasser der Anteil der aus dem freien
Wasserkorper aufgenommenen Nahrstoffe relativ zum See erhoht sein konnte. Robach et al. (1995)
konnten fir die Arten Elodea canadensis, Elodea nuttallii und Callitriche obtusangula in
Flief3gewassern des Elsal? eine hohe Effizienz der Phosphor-Aufnahme aus dem freien Wasserkorper
nachweisen. Dain dieser Arbeit der Gehalt an gel 6stem Phosphor im Interstitialwasser nicht bestimmt
wurde, lassen sich jedoch keine Schlussfolgerungen zur Bedeutung des Sediments fir die P-Erndhrung

der untersuchten Arten ableiten.

Auch Pelton et a. (1998) vermuten einen nennenswerten Einfluss des Freiwassers auf die
Nahrstoffaufnahme von Makrophyten in Flief3gewassern, konnten dies jedoch nicht mit quantitativen
Zahlen belegen. In ihren Mikrokosmos-Untersuchungen war im Gegensatz zu den Beobachtungen in
der Natur die Konzentration an gelostem Phosphor im freien Wasserkorper héher als im
Interstitialwasser. Mit Blick auf die oben erwdhnte Abhéngigkeit der P-Aufnahme von den relativen
SRP-K onzentrationen (soluble reactive phosphorus) im freien Wasserkorper und im Sediment lassen
sich daher auch aus dieser Arbeit keine Aussagen zum Anteil des unter natirlichen Bedingungen Uber
die Wurzeln aufgenommenen Phosphors treffen. Die erwdhnten neueren Arbeiten stehen daher
keinesfalls im Widerspruch zu den Untersuchungen von Chambers et a. (1989), die nachweisen
konnten, dass der Hauptteil des bendtigten Phosphors auch in Flie3gewassern Uber die Wurzeln

aufgenommen wird.

Submerse Makrophyten zeigen artabhangige Préferenzen fir bestimmte P-Konzentrationsbereiche. Im
Gegensatz zu friheren Vermutungen (Forsberg, 1965) konnte eine direkte Toxizitét erhhter
Phosphor-Konzentrationen jedoch bislang nicht belegt werden (Blindow 1988). Auch das Wachstum
oligotraphenter Arten wie Littorella uniflora kann durch die P-Verflgbarkeit im Sediment limitiert
werden (Christiansen et al., 1985). Unter Ausschluss interspezifischer Konkurrenz scheinen zwar die
meisten Arten submerser Makrophyten auf nahrstoffreichen Sedimenten besser zu wachsen als auf
nahrstoffarmen, doch ist das Ausmald der Wachstumszunahme artabhéngig sehr unterschiedlich
(Denny, 1972; Van et al., 1999). So zeigen Isoétiden zwar ein sehr langsames Wachstum, sie haben
jedoch besondere Mechanismen entwickelt, um niedrige Nahrstoffkonzentrationen im Sediment noch
nutzen zu kénnen (Smolders et al., 2002). Dadurch kénnen sie auf ndhrstoffarmen Sedimenten zur
Dominanz gelangen. Bel ansteigenden Nahrstoffkonzentrationen reagieren Isoétiden zwar zunéchst
mit gesteigertem Wachstum und Biomasseproduktion (Sand-Jensen & Sendergaard, 1979), werden

mit weiter steigender P-Konzentration jedoch von anderen Arten auskonkurriert (Smolders et a.,
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2002). Derartige Reaktionen wurden auch zwischen anderen Arten submerser Makrophyten
beschrieben (Van et a., 1999).

Auch der Anteill an organischer Substanz im Sediment beeinflusst das Wachstum submerser
Makrophyten (Barko & Smart, 1983). Organische Sedimente werden zumeist fUr nahrstoffreich
gehalten, haufig ist jedoch das Gegenteil der Fall. Die Nahrstoffaufnahme kann in organischen
Sedimenten, die zumeist eine sehr geringe Dichte aufweisen, durch die langen Diffusionswege der
Nahrstoffe zu den Wurzeln behindert sein (Barko & Smart, 1986). Durch den anaeroben Abbau
organischer Substanz kénnen auRerdem phytotoxische Verbindungen entstehen, die das Wachstum
submerser Makrophyten einschrénken kénnen (Barko & Smart, 1983). Auch eine Komplexierung der
Nahrstoffe durch organische Substanzen ist méglich. In oligotrophen Gewassern kann der Zusatz
geringer Mengen organischer Substanz jedoch eine verbesserte Nahrstoffversorgung submerser
Makrophyten bewirken (van Wijck et al., 1992).

Aquatische Makrophyten konnen auf Verdnderungen in der Nahrstoffverfigbarkeit des Sedimentes
durch Anpassung des relativen Verhdltnisses an Wurzel- / Spross-Biomasse reagieren (ldestam-
Almquist & Kautsky, 1995; Wertz & Weisner, 1997). Eine Verknappung der Nahrstoffe im Sediment
flhrt zu einer Erhéhung der relativen Wurzelbiomasse, da die vergroflerte Wurzeloberflache eine
verbesserte Nahrstoffaufnahme erméglicht. Dabei gibt es jedoch artabhéngige Unterschiede, sowohl
im mittleren Wurzel / Spross-Verhdltnis als auch in der Spannweite einer moglichen Anpassung.
Arten mit charakteristischerweise hohen Wurzel- / Spross-Biomassen (z. B. Isoétiden) scheinen von
ungunstigen Bedingungen im Sediment weniger beeinflusst zu werden as Arten mit niedrigen
Verhédltnissen (Barko et al., 1991).

Submerse Makrophyten nehmen jedoch auch aktiv Einfluss auf die Zusammensetzung des
Sedimentes. So konnen submerse Makrophyten eine gewisse Erniedrigung des pH-Wertes im
Sediment verursachen (Jaynes & Carpenter, 1986). Weitaus bedeutender ist jedoch die Tatsache, dass
zahlreiche aquatische Makrophyten Sauerstoff Uber die Wurzeln an das Sediment abgeben, was zu
einer Erhdhung des Redoxpotentials fihren kann (Sand-Jensen et al., 1982; Carpenter et al., 1983;
Smolders et al., 2002). Dies gilt vermutlich auch fur Characeen (Kufel & Kufel, 2002). Dadurch
konnen toxische Stoffe wie z.B. Sulfide oxidiert werden, andererseits wird aber auch die
Konzentration an geldstem Phosphor im Interstitialwasser gesenkt. Auflerdem kann eine erhohte
Sauerstoffkonzentration eine Erhthung mikrobieller Umsetzungen wie z.B. der Nitrifikation und
Denitrifikation im Sediment verursachen (Ottosen et al., 1999). Diese Vorgange fihren zu einer
Verringerung der Ammonium-Konzentration im Interstitial. Sehr fertile Sedimente eutropher Seen
reagieren jedoch manchmal nicht auf die Sauerstoffabgabe der Makrophyten (Carpenter et al., 1983;
Aldridge & Ganf, 2003). Dies kann zum einen an der erhohten Produktion reduzierender Substanzen
in organischen Sedimenten liegen, zum anderen an der im Vergleich zu oligotrophen Sedimenten

geringeren relativen Wurzel biomasse der Makrophyten (s.0.).
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Durch die Aufnahme von Nahrstoffen Uber die Wurzel kann die Konzentration dieser Stoffe im
Interstitial verringert werden (Carignan, 1985; Chen & Barko, 1988). Dies gilt jedoch nur, wenn die
Aufnahme grél3er als die Nachlieferung ist. Da in Makrophytenbestanden aufgrund der reduzierten
Wasserbewegung eine erhdhte Sedimentation und damit Nachlieferung an Nahrstoffen stattfindet,
kann die Nahrstoffverarmung im Interstitialwasser wahrend der Vegetationsperiode teilweise sogar

Uberkompensiert werden (Wigand et a., 2001).

Speziell in FHiel3gewassern bereiten sich Makrophyten ihr eigenes Sediment, indem sie Stoffe aus dem
Wasser herausfiltern und deren erneute Erosion verhindern (Thornton et al., 1997). Dabei gibt es
Unterschiede in der Art und Menge des sedimentierten Materials sowohl zwischen verschiedenen
Makrophytenarten als auch innerhalb eines Polsters einer Art zwischen der stromungszu- und
abgewandten Seite (Sand-Jensen, 1998). Auch innerhalb von Makrophytenbesténden in Seen ist die
Woasserbewegung gegeniiber der freien Welle reduziert (Losee & Wetzel, 1993; Vermaat et al., 2000).
Dadurch wird auch in Seen die Sedimentation organischer Substanz im Bereich von
Makrophytenbestdnden gefdrdert, und gleichzeitig das Potential ihrer Resuspension verringert
(Horppila & Nurminen, 2003).

Die erhohte Sedimentation in Makrophytenbestanden kann den Nahrstoffverlust, der aus der
Aufnahme durch die Makrophyten resultiert, ausgleichen. Auf der anderen Seite kann ein Ubermal3 an
schlecht zersetzbarer organischer Substanz aufgrund der komplexierenden und teilweise
phytotoxischen Eigenschaften das Wachstum von Makrophyten einschranken (s.0.). Aus diesem
Grund kann eine gewisse Resuspension von abgelagertem Sediment, wie sie in lockeren
Makrophytenbestanden stattfindet, sogar forderlich fir das Makrophytenwachstum sein (Madsen et
a., 2001). Mit der Resuspension werden jedoch zwangslaufig nicht nur organische Substanzen,
sondern auch Néahrstoffe freigesetzt. Diese Nahrstoffe kdnnen das Wachstum von Phytoplankton und
Aufwuchs fordern, was zusammen mit der durch die Resuspension hervorgerufenen Tribung des

Wassers zu einer Reduktion des Lichtgenusses fir die Wasserpflanzen fihrt (Madsen et al., 2001).

Eine zu starke Sedimentation kann sogar zu einer Uberdeckung der Pflanzen fiihren. Auch an diese
Gegebenheiten haben sich manche Arten angepasst. Berula erecta, eine typische Fliel3gewasser-Art,
ist an SedimentUberlagerung besonders gut angepasst, da sie aufgrund ihrer hohen vegetativen
Regenerationskraft auch 10 bis 15 cm méchtige Auflagerungen durchwachsen kann (Pott & Remy,
2000). Insgesamt kann jedoch erwartet werden, dass das Wachstum von Makrophyten unter mittleren
Sedimentati onsbedingungen optimal ist (Barko & James, 1997).
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2.24 Die Gewasserfauna

Zwischen submersen Makrophyten und der Gewésserfauna bestehen zahlreiche Interaktionen. Erstere
dienen letzterer zum einen direkt als Nahrung, zum anderen wird der auf den Wasserpflanzen
wachsende Aufwuchs abgeweidet. Darliber hinaus stellen submerse Makrophyten ein bedeutendes
Habitat fur zahlreiche Gewéasserorganismen dar. Diese Zusammenhénge beeinflussen direkt oder

indirekt die Zusammensetzung der aquatischen Flora.

Unter den Grazern kann oftmals nicht klar zwischen einem reinen Abweiden des Aufwuchses ohne
Beeintrachtigung der Wasserpflanze und dem direkten Fral3 der Makrophyten unterschieden werden.
Eigene, bislang unverdffentlichte Untersuchungen zeigen, dass Gammariden und Ostracoden den
Aufwuchs von Characeen abweiden, wobei die Characeen jedoch meist beschadigt werden. Ob diese
Schaden durch direkten Fral3 an der Pflanze, oder durch ,unabsichtliche® Beschadigung entstand,
konnte jedoch nicht abschlief3end geklart werden.

Die Organismen, die sich von oder auf submersen Makrophyten erndhren, zéhlen zu einer Vielzahl
zoologischer Gruppen, unter anderem Wasservogel (Noordhuis et al., 2002), Fische (De Winton et al.,
2002; Lake et al., 2002), Krebse (Cronin, 1998), Schnecken (James et a., 2000), Insektenlarven
(Cronin et al., 1999), sowie Kafer und Amphipoden (Proctor, 1999). Die meisten Grazer kdnnen
erhebliche Schaden an Wasserpflanzen verursachen (Sheldon, 1987; Nystrém and Strand, 1996).
Benthivore Fische kénnen die Entwicklung der submersen Vegetation erheblich beeintrachtigen (Ten
Winkel & Meulemans, 1984). Insbesondere Graskarpfen konnen die submerse Vegetation vollsténdig
eliminieren (Bonar et al., 2002). Proctor (1999) konnte zeigen, dass Amphipoden in der Lage sind, die
Characeen-V egetation in Enclosures vollsténdig zu beseitigen. Wasservogel fressen zum Tell selektiv
die stérkehaltigen unterirdischen Speicherorgane von Makrophyten (ldestam-Almquist, 1998;
LaMontagne et al., 2003), was zu einem Selektionsvorteil fir Arten ohne derartige Speicherorgane
fdhren kann. Agami & Waisel (1986) konnten fur die Art Najas marina zeigen, dass von den von
Wasservogel n aufgenommenen Samen submerser Makrophyten zwar der grofdte Teil verdaut wird, der
Ubrig bleibende Teil jedoch eine verbesserte Keimungsrate zeigt. Da Grazer in vielen Félen eine
Nahrungspréferenz zeigen, kann selektives Grazing zu Veradnderungen in der Artenzusammensetzung
und Abundanz der submersen Vegetation fiihren (Sheldon, 1987; Lodge et al., 1998; Pinowska, 2002;
Nurminen et a., 2003).

Die Interaktionen zwischen Makrophyten und Grazern sind wechsel seitig. So fuhrt ein Rickgang der
submersen Vegetation zu einem nachfolgenden Riickgang der Populationsdichte an Wasservégeln
(Mitchell & Perrow, 1998). Eine indirekte Rickkoppelung besteht darin, dass Grazer einen Teil der
konsumierten Biomasse wieder ausscheiden und so die Nahrstoffkonzentration des Wassers erhohen
konnen (Mitchell & Perrow, 1998; Pinowska, 2002). Verdnderte Nahrstoffkonzentrationen kdnnen zu
Anderungen in der Artenzusammensetzung und Abundanz der submersen Vegetation fiihren (s.u.).

Dartber hinaus entfernen Grazer den Aufwuchs — aso Konkurrenten um Licht und Nahrstoffe — von
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der Wirtspflanze (James et al., 2000). Sie kdnnen damit — so weit die Tragerpflanzen nicht oder nicht
wesentlich beschadigt werden — eine positive Wirkung auf das Wachstum der Wirtspflanzen haben
(Bronmark, 1985; Dadorph & Thomas, 1995). Brénmark (1985) beobachtete an Ceratophyllum
demersum die Ausscheidung von Lockstoffen flr Epiphytengrazer. Einige Arten submerser
Makrophyten besitzen also auch eine Méglichkeit zu, ihre Oberflache durch Grazingorganismen von
Epiphyten befreien zu lassen. Eine aktive Beeinflussung der Periphytonzusammensetzung, um ihre
Attraktivitét fir Grazer zu erhdhen, konnte jedoch nicht bestétigt werden (Jones et al., 2000).

Submerse Makrophyten stellen ein bedeutendes Habitat fir zahlreiche Gewdasserorganismen dar. Die
Arten- und Individuenzahl an Zooplanktern und Makroinvertebraten ist innerhab von
Makrophytenpolstern generell hoher as in der unbewachsenen Zone von Seen, Teichen und
Flief3gewassern (Diehl & Kornijow, 1998; Wetzel, 2001). Die Grunde dafir liegen in der Zunahme der
kolonisierbaren Oberflache, dem hdheren Nahrungsangebot in Form von Epiphyten und Detritus
sowie dem Schutz vor Fral¥feinden wie z.B. Fischen (Diehl & Kornijow, 1998; Cheruvelil et al.,
2002). Lauridsen et al. (1996) und Blindow (2002) vermuten, dass insbesondere den Randbereichen
von dichten Makrophytenpolstern eine besondere Funktion als Refugium zukommt. Mit zunehmender
Abundanz der submersen Vegetation nehmen zunéchst auch die dkologisch besonders bedeutsamen
Randbereiche zu, bei sehr hoher Bodenbedeckung existieren jedoch immer weniger Randbereiche,
was die Funktion der Makrophyten as Refugium einschrankt. Einige der Zooplankter fiihren
tagesperiodische Horizontal- und Vertikalwanderungen durch, indem sie die Makrophyten als
Refugium wahrend des Tages nutzen und nachts im Pelagial Nahrung aufnehmen (Timms & Moss,
1984; Lauridsen et a., 1998). Auch kleinere Fische kdnnen Makrophytenbestdnde als Refugium

nutzen, um vor grof3eren Raubern zu fliehen (Persson & Crowder, 1998).

Ihre Funktion als Habitat fir Makroinvertebraten und Zooplankton kann tber die Nahrungskette zu
einer Selbststabilisierung des makrophytendominierten Zustands von Gewassern fuhren (Timms &
Moss, 1984; Scheffer, 1999; Blindow, 2002). So dienen Makroinvertebraten, deren Individuenzahl in
Makrophytenpolstern gegentiber unbewachsenen Fléchen erhoht ist (s.0.), z.B. jungen Barschen als
Nahrung. Diese werden jedoch ab einer Koérperlange von 15 cm piscivor. So kann sich in
makrophytenreichen Seen eine hohe Dichte an Raubfischen erhalten, die den Bestand an Friedfischen
dezimieren und so die Entwicklung des Zooplanktons fordern kann. Hohe Dichten an Zooplankton
reduzieren die Entwicklung des Phytoplanktons, was aufgrund der Konkurrenz um Nahrstoffe und
Licht zu einer Forderung der Makrophyten fihrt. So wird z.B. auch das Frihjahrs-Klarwasserstadium,
das durch Grazing des Zooplanktons an Phytoplankton verursacht wird, as ,window of opportunity”
fir die submerse Vegetation und damit als wichtiger Faktor fir die Erhatung eines
makrophytendominierten Zustandes von Seen erachtet (Scheffer et al., 2001b).
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2.25 Allelopathie

Die Produktion allelopathisch wirksamer Substanzen durch submerse Makrophyten kann zu einer
Veranderung in der Artenzusammensetzung der submersen Vegetation fuhren. Hierbei sind zum einen
direkte, also auf andere Makrophyten gerichtete Effekte beteiligt. Eine indirekte Reaktion kann Uber
die Reduktion des Epiphytenbewuchses erfolgen, die zu einer besseren Lichtversorgung und damit

einem gesteigerten Wachstum von Pflanzen fhrt, die in der Lage sind, Abwehrstoffe zu produzieren.

Chemische Abwehrstoffe kdnnen einen entscheidenden Konkurrenzvorteil im Kampf um Ressourcen
darstellen. Dabei kann die allelopathische Wirkung submerser Makrophyten gegen andere
Makrophyten, gegen Epiphyten und Phytoplankton sowie gegen Grazer gerichtet sein. In lebendem
Gewebe von Nasturtium officinale werden Abwehrstoffe produziert, die ein Grazing durch
Makroinvertebraten einschranken (Newman et a., 1996). In eutrophen Habitaten kann die bestandige
Produktion neuer Biomasse die negativen Folgen einer Beschattung durch Aufwuchs und den Fral3
durch Grazingorganismen ausgleichen (Wium-Andersen, 1987). In oligotrophen Habitaten ist dies
aufgrund des Nahrstoffmangels nicht mdglich. Die chemische Abwehr gegen Beschattung und Fraf3
sollte daher in oligotrophen Habitaten eine gréfliere Rolle spielen (Coley et al., 1985 in Blindow,
2002). In der Tat enthalten Characeen, die als typische Besiedler oligotropher Habitate gelten,
Substanzen, die das Wachstum von Algen inhibieren konnen (Wium-Andersen, 1982). Es konnten
jedoch auch in zahlreichen eutraphenten Makrophyten, wie Ceratophyllum demersum und
Myriophyllum spicatum, allelopathisch gegen Cyanobakterien, Chlorophyceen und Diatomeen
wirksame Substanzen nachgewiesen werden (Gross, 1995; Gross et a., 2003). Im umgekehrten Fall
wird jedoch auch eine toxische Wirkung von Blaualgen-Toxinen (Microcystin) auf das Wachstum

submerser Makrophyten beschrieben (Pflugmacher, 2002).

Eine gegen andere Makrophyten-Arten gerichtete allelopathische Wirkung wurde bei verschiedenen
Arten der Gattung Eleocharis und Sagittaria beobachtet, die das Wachstum von Potamogeton-Arten
einschranken oder sogar verhindern (Gopal & Goel, 1993 und dort zitierte Literatur). Agami & Waisel
(1985) bheschrieben einen wachstumshemmenden Effekt von Myriophyllum spicatum auf Najas
marina. Insbesondere in dteren Arbeiten wird jedoch haufig nicht zwischen einer Beeinflussung
aufgrund der Konkurrenz um die gleichen Ressourcen (competition) und dem aktiven Einsatz eines

wachstumshemmenden Stoffes (allel opathy) unterschieden.

Die meisten Erkenntnisse Uber alelopathische Effekte submerser Makrophyten basieren auf
Untersuchungen an pflanzlichen Extrakten, deren Wirkung auf Algen mittels Biotests anaysiert
wurde. Diese Ergebnisse lassen sich nur bedingt auf die tatsichlichen Verhdtnisse im Okosystem
Ubertragen, da die reine Anwesenheit einer Substanz in der Pflanze noch kein Beleg fur ihre Abgabe
und Aktivitdt in der Umwelt ist. Auch die Frage der Bestandigkeit einer eventuell abgegebenen
Substanz im Okosystem ist ungeklart. Blindow & Hootsmans (1991, in Blindow, 2002) konnten

22



ALLELOPATHIE BEI MAKROPHYTEN

zeigen, dass das Wasser aus Characeen-Kulturen das Wachstum der Grinalge Scenedesmus
verlangsamen kann. Demgemdl? scheinen allelopathisch wirksame Substanzen auch in das Medium
abgegeben zu werden. Das Wachstum einer weiteren Planktonart wurde jedoch nicht beeinflusst.
Forsberg et al. (1990) konnten zeigen, dass die Phytoplanktonbiomasse sowohl in Chara-dominierten
Seen as auch in Seen ohne Vorkommen an Characeen auf die gleiche Weise von der Phosphor-
Konzentration abhéngt. Sie folgern daraus, dass Chara in situ keine alelopathisch wirksamen
Substanzen abgibt. Jasser (1995) und Mulderij et a. (2003) konnten jedoch zeigen, dass
alelopathische Substanzen aus submersen Makrophyten auf verschiedene Planktonorganismen eine
unterschiedliche  Wirkung haben. Dies bedeutet, dass die Zusammensetzung der
Phytoplanktongemeinschaft verdndert werden kann, auch wenn die Gesamtbiomasse unbeeinflusst
bleibt.

Die Produktion allelopathisch wirksamer Substanzen ist von der Photosynthese und damit vom Licht
abhangig. Gross (1995) vermutet daher, dass die Produktion der Abwehrstoffe abnimmt, wenn die
Starke des Epiphytenbewuchses einen gewissen  Schwellenwert  Uberschreitet.  Eine
Stickstofflimitierung fihrte demgegentiber zu einer erhéhten Produktion von Tellimagrandin 11, der
bedeutendsten allelopathisch wirksamen Substanz in Myriophyllum spicatum (Gross, 1999). Der
gleiche Effekt wurde fur die Exkretion von Resorcinol durch Keimlinge von Nuphar lutea beobachtet
(Sutfeld et a., 1996). Die Bildung allelopathisch wirksamer Substanzen ist also sowohl mit der Licht-
als auch mit der Nahrstoffversorgung gekoppelt.

2.2.6 DieDIC-Konzentration und die Wasser harte

DIC (dissolved inorganic carbon) stellt in Form von CO, und HCOs die bedeutendste Kohlenstoff-
Quelle fur die Photosynthese dar. Die Einstellung des Gleichgewichts zwischen CO,, HCOs; und
CO5% wird in erster Linie vom pH-Wert des Gewassers beeinflusst. Freies CO, dominiert bei pH-
Werten unterhalb von 5, wahrend COs> erst oberhab eines pH-Wertes von 9,5 quantitativ bedeutend
wird (Wetzel, 2001). Die durch die Hydratation von freiem CO, entstehende Kohlenséure ist in der
Lage, ungeltstes Calciumcarbonat in geléstes Calciumhydrogencarbonat umzuwandeln. Umgekehrt
fuhrt ein Entzug von CO, aus dem Gleichgewicht, z.B. durch die Photosynthese, zu einer Ausfélung
von Calciumcarbonat. Es ist jedoch nicht eindeutig geklart, ob die Kalkausfélung as Folge oder as
Ursache einer erhdhten Photosyntheserate gewertet werden muss: Verursacht der Entzug von CO,
durch die Photosynthese die Ausféllung von Calciumcarbonat oder erzeugt die Ausféalung von Kalk
(z.B. durch Abgabe von OH -lonen) zusitzliches CO,, das die Photosynthese stimuliert
(McConnaughey & Whelan, 1997)?
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Schwankungen der DIC-Konzentration in Gewassern resultieren in erster Linie aus

» Atmung und Photosynthese, die CO, produzieren bzw. aus dem Gleichgewicht entziehen,
e dem Zufluss von CO,-reichem Grundwasser,
» der Schneeschmelze, die oft ein Absenken des pH-Wertes verursacht und

»  Temperaturschwankungen, die die Léslichkeit des CO, beeinflussen (Wetzel, 2001).

In einem dicht bewachsenen Litoral kénnen im Verlaufe eines Tages Schwankungen des pH-Wertes
zwischen 6 und 10 auftreten (Wetzel, 2001). Da die mit hohen pH-Werten verbundenen geringen CO,-
Konzentrationen die Primarproduktion einschrénken kénnen, stellt die Fahigkeit zur Nutzung von

Hydrogencarbonat einen Konkurrenzvorteil dar.

Da Diffusionsvorgange im Wasser um Grof3enordnungen langsamer verlaufen alsin der Luft, stellt die
Nachlieferung an CO, sogar in DIC-reichen Gewa&ssern haufig einen begrenzenden Faktor fir das
Wachstum submerser Makrophyten dar (Vadstrup & Madsen, 1995; Jones et a., 1996; Van den Berg
et a., 2002). Auch der Austausch von CO, zwischen dem Wasser und der Luft verlauft
vergleichsweise langsam (Wetzel, 2001). Submerse Makrophyten haben daher eine Reihe von

Anpassungen an die Kohlenstoff-Armut des Wassers (im Vergleich zur Luft) entwickelt.

Die meisten Algen und Hoheren Wasserpflanzen verwenden freies CO, als primére Kohlenstoffquelle
(Wetzel, 2001). Einige Makrophyten, im Besonderen die Wassermoose, kénnen ausschlie3lich CO,
verwerten. Sie kommen daher nur in Gewassern mit hohen CO.-Konzentrationen vor, wie z.B.
Flissen, Quellen oder Gewassern mit hohem Gehalt an organischer Substanz. Da das Moos Fontinalis
antipyretica unmittelbar dem Sediment aufliegt, kann die Art jedoch eine CO,-Verarmung des freien
Woasserkorpers Uberstehen, indem sie das aus dem Sediment diffundierende CO, unmittelbar ausnutzt
(Maberly & Madsen, 2002). Einige Arten submerser Makrophyten sind in der Lage, CO, und HCOj3’
zu nutzen (Maberly & Madsen, 2002). Diese Anpassung stellt insbesondere bei hohen pH-Werten und
den damit verbundenen niedrigen CO,-Konzentrationen einen Konkurrenzvorteil dar. Dabei ist die
Affinitét fur CO, jedoch immer hoher als die fir HCO; (Maberly & Madsen, 2002) und auch die
Wachstumsrate bei Séttigungskonzentration an freiem CO, ist hdher als bei Séttigungskonzentration
an HCO; (Madsen, 1993). Einige wenige Algen kénnen CO, nicht verwerten und sind auf HCO; als
C-Quelle angewiesen. Fir eine direkte Verwertung von COs* liegen bis dato keine klaren Beweise vor
(Wetzel, 2001).

Die Konzentration an freiem CO, kann in Weichwasser-Seen wahrend des Sommers auf nahezu Null
sinken (Vadstrup & Madsen, 1995). Auch in DIC-reichen Flief3igewéssern kann die CO,-
Konzentration innerhalb dichter Makrophytenbestande wéhrend des Nachmittags drastisch reduziert
sein (Sand-Jensen & Frost-Christensen, 1998). Arten, die ausschliefdlich freies CO, as C-Quelle
verwerten kénnen, werden unter diesen Bedingungen von Hydrogencarbonat-Nutzern auskonkurriert,
fals erstere nicht alternative CO,-Quellen, wie z.B. das Sediment oder die Luft, nutzen konnen
(Vadstrup & Madsen, 1995). Die Fahigkeit zur Nutzung von HCOj3™ a's C-Quelle kann innerhalb einer
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Gattung variieren. So kdnnen die meisten mitteleuropdischen Vertreter der Gattung Potamogeton
HCOs nutzen, nicht jedoch Potamogeton natans und Potamogeton polygonifolius (Maberly &
Madsen, 2002). Auch ist Myriophyllum verticillatum im Gegensatz zu M. spicatum nicht in der Lage,
HCOs zu verwerten (Maberly & Madsen, 2002). Alle diese auf CO, angewiesenen Arten kdnnen
jedoch Schwimm- oder Uberwasserblatter ausbilden und so das CO, der Luft aufnehmen. Von den
bislang untersuchten amphibischen Wasserpflanzen, wie Sparganium, Callitriche, Berula oder
Veronica war lediglich Callitriche hermaphroditica in der Lage, HCO5™ aufzunehmen, (Sand-Jensen et
a., 1992; Maberly & Madsen, 2002). Die untergetauchten Formen dieser Arten treten daher nur in
Gewassern auf, die hohe Austausch-Kapazitéten an CO, aufweisen (Sand-Jensen, 1982).

Auch die Effizienz, mit der submerse Makrophyten DIC nutzen konnen, ist von Art zu Art
unterschiedlich. So zeigen Elodea und Callitriche bei hohen Konzentrationen an freiem CO, etwa
gleiche Wachstumsraten, wéhrend bei niedrigen CO,-Konzentrationen Elodea einen
Konkurrenzvorteil hat (Olesen & Madsen, 2000). Chara aspera kann niedrige
Hydrogencarbonatkonzentrationen besser verwerten als Potamogeton pectinatus und diese Art daher
bei entsprechenden Verhaltnissen auskonkurrieren (Van den Berg et a., 2002). Die unterschiedliche
Fahigkeit submerser Makrophyten, DIC zu nutzen, kann daher Vegetationsunterschiede zwischen
verschiedenen Gewassern erkléren (Van den Berg et a., 2002 und darin zitierte Literatur). Dabel sind
viele der reinen COxNutzer in Gewassern mit niedriger Alkalinitét, die eng mit der
Hydrogencarbonatkonzentration gekoppelt ist, zu finden, wahrend die Hydrogencarbonatnutzer
verstarkt im Hartwasser auftreten (Adamec, 1997; Vestergaard & Sand-Jensen, 2000). Weichwasser-
Seen weisen daher eine charakteristische Vegetation auf, die an die niedrige C-Verfligbarkeit
angepasst ist (Murphy, 2002).

Viele submerse Makrophyten sind in der Lage, das CO, aus dem Sediment zu nutzen. CO, diffundiert
dabei in das Wurzelgewebe und kann Uber die Interzellularrdume zu den photosynthetisch aktiven
Pflanzenteilen gelangen (Maberly & Madsen, 2002). Eine quantitative Bedeutung erlangt die C-
Aufnahme Uber die Wurzeln jedoch nur bei Rosettenpflanzen wie Lobelia, |soétes und Littorella, die
in C-armem Weichwasser vorkommen (Loczy et al., 1983; Madsen et a., 2002). Lemna, einige
heterophylle Makrophyten und Seerosen kénnen sowohl CO, aus der Luft as auch aus dem Wasser
aufnehmen (Maberly & Madsen, 2002).

Die Fixierung von Kohlenstoff wird bei den meisten submersen Makrophyten Uber den C3-
Mechanismus der Photosynthese durchgefiihrt. Das dabei beteiligte Enzym RubisCO bendtigt als
Substrat freies CO, und kann HCO;' nicht direkt verwerten (Badger & Price, 1994). Eine Nutzung von
HCO; erfordert also einen aktiven Transport des lons in die Zelle, eine Dehydrierung durch das
Enzym Carboanhydrase und die Exkretion des OH -lons. Dies bedeutet, dass im Vergleich zur
direkten Aufnahme von CO, zusétzliche Energie bendtigt wird. Fir die Nutzung von HCO;3™ existieren

unter den submersen Makrophyten drei prinzipielle Mechanismen: die Erzeugung unterschiedlicher

25



MAKROPHYTEN UND DIE DIC-KONZENTRATION

Ladungen aufgrund réaumlicher Trennung der HCO3-Aufnahme und OH™-Abgabe, der Cotransport von
HCO; mit H" und die extrazelluldre Umwandiung von HCO; in CO, durch Abgabe von
Carboanhydrase (Badger & Price, 1994; Newman & Raven, 1999). Die mit der Exkretion von OH
einhergehende Erhohung des pH-Wertes fuhrt in kalkreichen Gewassern zu einer Ausféllung von

CaCOj3 und damit zu einer sichtbaren Verkalkung der Pflanzen.

Insbesondere in Weichwasser-Habitaten, wo die Photosynthese potentiell von der Verflgbarkeit an
Kohlenstoff limitiert werden kann, haben einige Arten submerser Makrophyten einen CAM-
Metabolismus entwickelt (Isoétes, Littorella, Vallisneria) (Keeley, 1998; Madsen et al., 2002). Dabei
wird im Dunkeln, wenn die CO,-Konzentration im Gewasser hoher als tagsiiber ist, CO, Uber das
Enzym PEP-Carboxylase fixiert und in Form von Malat akkumuliert. Dieses wird im Licht wieder
decarboxiliert und das CO, von RubisCO refixiert (Keeley & Busch, 1984). Dabei kann auch das
wahrend der n&chtlichen Respiration in der Pflanze produzierte CO, wieder refixiert werden (Keeley,
1998). Im Gegensatz zu den Landpflanzen ist die C-Fixierung wéhrend des Tages jedoch nicht
unterdriickt, so dass eine Netto-Aufnahme wahrend des ganzen Tages erfolgen kann (Maberly &
Madsen, 2002). Auch ein C4-Mechanismus der Photosynthese wurde bei submersen Makrophyten
beschrieben (Hydrilla, Egeria). Dabei findet eine raumliche Trennung ohne die bei Landpflanzen
charakteristische Kranz-Anatomie statt, indem die PEP-Carboxylase auf das Cytosol, die RubisCO auf
den Chloroplasten beschrankt ist (Reiskind et a., 1997).

Interessanterweise verwendet das Enzym PEP-Carboxylase, das fir den CAM-Metabolismus benttigt
wird, HCO; as Substrat. Dennoch fehlt den aquatischen CAM-Pflanzen die Mdoglichkeit zur
Aufnahme von HCO; (Kedley, 1998). In Weichwasserhabitaten, die eine generell niedrige
Konzentration an HCO; aufweisen, ist die Entwicklung eines CAM-Mechanismus, also einer
Moglichkeit zur Anreicherung von CO, sinnvoller. Demgegentiber stellt in Hartwasser-Habitaten die
Fahigkeit zur Nutzung von HCOs offensichtlich auch ohne die zusétzliche Ausbildung eines CAM-

M etabolismus eine ausreichende Anpassung dar.

Das Wachstum submerser Makrophyten kann experimentell auch durch die Verflgbarkeit an Calcium
begrenzt werden (Huebert & Gorham, 1983; Huebert & Shay, 1991). Dabei tritt eine Begrenzung des
Wachstums jedoch erst bei so niedrigen Konzentrationen ein, dass dieser Effekt in natlrlichen
Gewassern Deutschlands kaum eine Rolle spielen diurften. Der Ausschluss von Hartwasser-Arten im
Weichwasser durfte daher in erster Linie auf die Verfugbarkeit an Kohlenstoff zurtickzufiihren sein
(Huebert & Gorham, 1983).

2277 Der pH-Wert

Die Versauerung von Gewassern geht einher mit einem Konzentrationsanstieg der H*, SO,* und NO5
-lonen, zusammen mit einer Konzentrationserhdhung von Kationen wie Al¥*, C&*, Mg* und

Schwermetallen, die aus dem Untergrund gelost werden (Farmer, 1990). Die physikalischen
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Auswirkungen der Versauerung betreffen das Lichtklima und die thermische Schichtung des
Gewassers. Die Erhthung der Aluminiumkonzentration des Wassers kann zu einer Ausfalung von
Huminsduren fihren, wodurch die Wassertransparenz erhoht wird (Melzer et a., 1985a). Die
verbesserte Lichtdurchlassigkeit bedingt eine Verschiebung der Thermokline in groRRere Tiefen
(Farmer, 1990). Es kann jedoch auch ein genau gegenteiliger Effekt eintreten, also eine Abnahme der
Wassertransparenz mit zunehmender Versauerung (Riis & Sand-Jensen, 1998). Verursacht wird dieses
Phanomen durch eine Zunahme der Konzentration an Huminsduren, die aus dem Umland eingetragen
werden. Biotische Auswirkungen zeigen sich in einer Veranderung der pflanzlichen und tierischen
L ebensgemeinschaften. Die genannten chemischen, physikalischen und biotischen Faktoren stehen mit
den submersen Makrophyten in Wechselwirkung. Eine von einer Erniedrigung des pH-Wertes
verursachte Veradnderung kann so zu einem Wechsel in der Makrophytenvegetation von Gewassern

fahren.

Das generelle Muster der Vegetationsanderung mit zunehmender Versauerung des Gewassers ist in
weiten Teilen Europas gleich: die charakteristische Vegetation des Gewassers, z.B. bestehend aus
Arten der Gattung Potamogeton, Myriophyllum oder Isoétiden, geht zuriick bzw. verschwindet
vollsténdig und wird durch Juncus bulbosus und submerse Formen der Gattung Sphagnum ersetzt
(Melzer et al., 1985a; Melzer et a., 1985b; Roelofs et al., 1995; Farmer 1990). Eine weitere
Versauerung fuhrt zum vollstandigen Ausfall der submersen Vegetation (Arts, 2002). Mit Hilfe einer
Kakung versauerter Gewasser sind diese Anderungen weitgehend wieder riickgangig zu machen
(Farmer, 1990; Roelofs et al., 1996). Aufgrund des erhthten Kalkgehaltes konnen in diesen Seen aber
auch calciphile Arten neu auftreten, die vor der Versauerung des Gewdéssers noch nicht dort
beobachtet wurden (Farmer, 1990). Die bei einer Versauerung auftretenden charakteristischen
Anderungen in Artenzusammensetzung und Abundanz der submersen Vegetation werden zur
Bioindikation der Versauerung herangezogen (Tremp & Kohler, 1995; Kohler & Tremp, 1996;
Thiebaut et al., 1998).

Gelegentlich ist in versauerten Gewassern auch eine Erhéhung der Ammonium-Konzentration zu
beobachten (Roelofs et al., 1995). Diese hat ihre Ursache in der direkten Deposition von Ammonium
aus der Atmosphére und der im sauren Milieu reduzierten Nitrifikation. Andererseits wird aber bei
niedrigen pH-Werten die Mineralisation organischer Substanz verlangsamt, ein Effekt, der die
Nachlieferung an Ammonium verringert (Roelofs et al., 1995). Aus diesem Grund steigt bei einer
Kalkung versauerter Gewasser der Ammonium- und Phosphatgehalt des Interstitialwassers an, was zu
einer Eutrophierung der Gewasser fuhrt (Roelofs et a., 1996). So kann die mit der Kakung
verbundene Erhdhung der Ammonium-Konzentration im Interstitialwasser zu einer Ausbreitung der

untergetauchten Form von Juncus bulbosus fihren (Roelofs et al., 1994).

Die Auswirkungen der Versauerung auf submerse Makrophyten sind vielfdltig. Physiologische

Reaktionen betreffen einerseits einen direkten negativen Einfluss des H™-lons auf die
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Photosynthesel eistung und das Wachstum (Laake, 1976 in Farmer, 1990; Maessen et al., 1992). Dabei
wird das Wachstum haufig von einer Kombination des pH-Wertes und der Calciumkonzentration
beeinflusst (Clymo, 1973). Die Anderung des Sauregrades hat aber auch Folgen fur den Kohlenstoff-
Haushalt des Gewassers. Die durch den niedrigen pH-Wert erhdhte Konzentration an CO, fuhrt zwar
grundsétzlich zu einem verbesserten Wachstum submerser Makrophyten, gleichzeitig wird jedoch
Kohlenstoff aus dem Sediment mobilisiert. Langsam wachsenden Isoétiden, die auf eine Aufnahme
von CO, aus dem Sediment spezialisiert sind, wird somit langfristig eine entscheidende Kohlenstoff-
Quelle entzogen. Juncus bulbosus, eine Art, die sehr effektive Mechanismen zur Aufnahme und
internen Refixierung von CO, entwickelt hat (Wetzel et al., 1984, 1985) kann unter diesen

Bedingungen schneller wachsen und erlangt so einen Konkurrenzvorteil (Roelofs et al., 1995).

Eine Versauerung des Grundwassers fuhrt zur Desorption von Metallen aus dem Untergrund. Obwohl
eine direkte Toxizitdt von Aluminium-lonen auf die aguatische Fauna, Phytoplankton und terrestrische
Arten nachgewiesen wurde (Baker & Schofield, 1981; Hornstrom et a., 1995; Anandi et a., 2002),
fehlen derartige Nachweise fiir submerse Makrophyten (Farmer, 1990; Maessen et al., 1992). Auch fir
Cadmium und andere Schwermetalle konnte in tatséchlich auftretenden Konzentrationen noch keine
direkte toxische Wirkung nachgewiesen werden (Farmer, 1990). Dennoch kénnen die Gehalte an
Metallen in Makrophyten aus versauerten Gewassern erhéht sein, diese also akkumuliert werden
(Lehtonen, 1989; Samecka-Cymerman & Kempers, 2001).

2.2.8 Die Stickstoff- und Phosphorkonzentration

Wahrend Calcium, Magnesium, Natrium, Kalium, Sulfat und Chlorid von submersen Makrophyten
hauptséchlich aus dem Freiwasser aufgenommen werden, stellt fur Stickstoff, Phosphor, Eisen,
Mangan und zahlreiche Mikrondhrstoffe das Sediment die Hauptquelle dar (Barko et a., 1991).
Dennoch werden bestimmte Anteile an Stickstoff und Phosphor, abhéngig von den relativen
Konzentrationen dieser Nahrstoffe im Wasser und im Sediment, auch aus dem freien Wasserkérper
aufgenommen (s.0.). Von praktischer Bedeutung fir eine Begrenzung des Wachstums submerser
Makrophyten ist in erster Linie Phosphor, gelegentlich auch Stickstoff (s.0.). Obwohl grundsétzlich
sowohl Ammonium als auch Nitrat aufgenommen werden koénnen, wird in der Regel Ammonium
gegenuber Nitrat als Stickstoffquelle bevorzugt (Nichols & Keeney, 1976; Wetzel, 2001; Cedergreen
& Madsen, 2002). Dabei sind jedoch artabhangige Unterschiede moglich (Melzer & Kaiser, 1986).

Obwohl Phosphor und Stickstoff hauptsachlich aus dem Sediment aufgenommen werden, fihrt die mit
der Eutrophierung einhergehende Erhéhung der Nahrstoffkonzentration sowohl in Flief3gewassern als
auch in Seen zu charakteristischen Artenverschiebungen in der Makrophytengesellschaft (Kohler &
Schneider, 2003; Kapitel 3.1; Kapitel 4.4). Dabei gehdren Characeen zu den Organismen, deren

Artenzahl und Biomasse bei einer Eutrophierung as erstes zurtickgehen (Blindow, 1992b). Die
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Uberschreitung einer bestimmten kritischen Nahrstoffkonzentration fuhrt zu einer drastischen
Reduktion der gesamten Makrophytenbesténde bis hin zur Makrophytenverddung (Phillips et al.,
1978). Die Veranderungen in der Artenzusammensetzung und Abundanz der submersen V egetation
sind dabei prinzipiell reversibel. So konnte bel erneut sinkenden Néahrstoffkonzentrationen ein
Wiederaufkommen von Characeen beobachtet werden (Blindow, 1992a; Van den Berg et al., 1999).
Dabe tritt der Rickgang und das Wiederaufkommen der Characeen jedoch bei unterschiedlichen
Nahrstoffkonzentrationen ein, ein Phdnomen, das as Hysteresis bezeichnet wird (Scheffer et a.,
2001a).

Die Ursache fur die beobachteten Veranderungen in der Artenzusammensetzung der submersen
Vegetation liegt entgegen friherer Vermutungen nicht in einer direkten Toxizité erhdhter Phosphor-
Konzentrationen (Forsberg, 1965; Blindow, 1988). Schadigungen submerser Makrophyten durch
Ammonium und Nitrat wurden von Glanzer et a. (1977) untersucht. Dabei fihrten erhohte Nitratwerte
zu keiner Beeintrachtigung der Wasserpflanzen. Hohe Ammonium-Konzentrationen (25 mg NH,/l)
fUhrten jedoch an allen untersuchten Arten zu Schadigungen. In erster Linie traten Verférbungen der
Blatter auf. Empfindliche Arten wie Potamogeton coloratus und Chara hispida wiesen bereits bei 15
mg NH,'/l Schadigungen auf. In natirlichen Gewassern konnen derartig hohe Ammonium-
Konzentrationen Uber einen langeren Zeitraum jedoch nur im anaeroben Hypolimnion oder bei einer
nachhaltigen Einleitung von Abwéassern auftreten. Die direkte Toxizitdt von Ammonium auf
Wasserpflanzen sollte daher in natlrlichen Gewassern eine untergeordnete Rolle spielen. Bel den
erwahnten Untersuchungen wurde die Wirkung von undissoziiertem Ammoniak (NHz) nicht
berticksichtigt. Letzterer wird bei pH-Werten im alkalischen Bereich aus NH," gebildet. Fir Fische ist
eine toxische Wirkung von NH; beschrieben (Luckenbach et al., 2003; Lemarie et a. 2004), fur

Makrophyten liegen dazu keine Untersuchungen vor.

Die beobachtete Artenverschiebung im Verlauf der Eutrophierung und Oligotrophierung liegt
vielmehr in der unterschiedlichen Konkurrenzfahigkeit verschiedener Arten bei hohen oder niedrigen
Nahrstoffkonzentrationen begriindet. Dabei kann die Néahrstoffkonzentration eine direkte Wirkung
entfalten, indem bestimmte Arten erhthte Nahrstoffkonzentrationen im freien Wasserkorper besser
nutzen kdnnen, also eine erhdhte Wachstumsrate zeigen (Glanzer et a., 1977). Zum anderen spielt der
indirekte Effekt der geénderten Lichtbedingungen eine grof3e Rolle. Mit der Eutrophierung einher geht
ein erhdhtes Wachstum von Phytoplankton und Aufwuchs, was zu einer Reduktion der
Lichttransmission im Gewasser fuhrt (s.0.).

Submerse Makrophyten beeinflussen jedoch auch die Néahrstoffkonzentrationen im Wasser. Dabel
spielt zum einen die direkte Aufnahme von Nahrstoffen durch die Pflanzen und deren Aufwuchs eine
Rolle (Vincent & Downes, 1980). Insbesondere in nahrstoffreichen Flief3gewassern hat dieser
Vorgang jedoch nur eine untergeordnete Bedeutung (Madsen & Adams, 1988; Rooney & Kalff,
2003). Eine indirekte Auswirkung hat die bereits mehrfach erwdhnte Reduktion der Wasserbewegung
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in Makrophytenpolstern, die sowohl eine erhdhte Sedimentation als auch eine verringerte Erosion von
Sediment verursacht und dadurch die Néahrstoffkonzentrationen im Wasser herabsetzt.
Interessanterweise kdnnen Roéhrichtbestdnde in Flief3ggewdassern einen gegensétzlichen Effekt haben.
Dichte Bestande emerser Makrophyten reduzieren den effektiven Gewasserquerschnitt und fuhren
dadurch zu einer Erhéhung der Fliel3geschwindigkeit im nicht bewachsenen Stromstrich. Die erhohte
Flief3geschwindigkeit flhrt zu einer Verringerung der Nahrstoffretention (Wilcock et al., 2002).

Im Verlauf eines Jahres kdnnen Makrophyten als Vektor fir den Transport von Phosphor aus dem
Sediment dienen, dasie P in erster Linie aus dem Sediment aufnehmen, diesen jedoch beim Absterben
der Biomasse innerhalb weniger Tage bis Monate an den freien Wasserkérper abgeben (Carignan &
Kalff, 1980; Smith & Adams, 1986). Dies gilt auch fur Kalium, Natrium, Magnesium, Kohlenstoff,
Stickstoff, Calcium und Eisen (Pomogyi et a., 1984; Wetzel, 2001). Dabei kann die
Epiphytengemeinschaft auf absterbenden Makrophyten jedoch Teile des Stickstoffs denitrifizieren und
SO zu einer teilweisen Entfernung aus dem Gewasser beitragen (Eriksson & Weisner, 1996).
Zusétzlich zu der direkten Abgabe von Nahrstoffen aus der absterbenden Biomasse kénnen
Makrophyten auch indirekt zu einer Erhthung der Phosphor-Konzentration im Wasser beitragen. Falls
der Metabolismus der Makrophyten zu hohen pH-Werten im Gewasser fihrt, kann durch Liganden-
Austausch ein Teil des an Eisen-Oxiden gebundenen Phosphors aus dem Sediment freigesetzt werden
(Barko & James, 1997). Zusétzlich fuhrt die in Makrophytenpolstern auftretende niedrige Sauerstoff-
Konzentration wahrend der Nacht zu einer Erhéhung der anaeroben P-Freisetzung aus dem Sediment.
Da sich das Wasser Uber dichten Makrophytenbesténden tagsiber stérker erwdrmt as im Pelagial,
wird eine Wasserbewegung erzeugt, die die freigesetzten Nahrstoffe in das Pelagia transportieren
kann (Barko & James, 1997). Die durch Makrophyten verursachte Phosphor-Freisetzung aus dem
Sediment kann so zu einer betrachtlichen Anreicherung von P in der Wassersaule fuhren. In diesem
Fall fungieren Makrophyten as Quelle von Néhrstoffen, es gibt jedoch auch Félle, in denen sie as

Nahrstoffsenke fungieren.

Da Characeen in vielen Féllen als griine Pflanze Uberwintern, findet in diesem Fall keine jahrliche
Freisetzung der Nahrstoffe statt. Hier sind also grofie Mengen an Stickstoff und Phosphor léngerfristig
gebunden und konnen daher zu einer Nahrstofflimitierung des Phytoplanktons beitragen (Blindow,
1992a; Kufel & Kufel, 2002). Zusammen mit ihrer dichten Wuchsform, die keinen Raum fir eine
Etablierung anderer Makrophyten lasst, gilt dieser Effekt as ene Ursache fur die hohe
Konkurrenzfahigkeit von Characeen bei niedrigen Nahrstoffkonzentrationen. Eine weitere Rolle spielt
die Kopréazipitation von Phosphor mit Calciumkarbonat. Aufgrund der relativ hohen pH-Werte in der
freien Wassersaule und der Aufnahme von anorganischem Kohlenstoff im Zuge der Photosynthese
kommt es zu einer Ausfallung von CaCO; (Kufel & Kufel, 2002). Phosphor wird zusammen mit
CaCO; ausgefallt und so aus der freien Wassersaule entfernt (Murphy et al., 1983). Dieser an Apatit
gebundene Phosphor zéhlt zu den vergleichsweise inerten P-Fraktionen und wird auch unter

anaeroben Verhaltnissen nicht wieder gel6st (Andersen & Ring, 1999). Mit dieser Theorie in Einklang
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steht die Beobachtung, dass sowohl der freie Wasserkorper Uber as auch das Interstitialwasser unter
dichten Polstern von Chara hispida extrem niedrige Konzentrationen an geldstem Phosphor
aufweisen. Dennoch ist die Gesamt-P-Konzentration des Sedimentes im Vergleich zu anderen
Makrophytenarten nicht aufféllig erniedrigt (Kapitel 4.5). Characeen kénnen daher im Gegensatz zu
vielen Hoheren Wasserpflanzen in oligotrophen Habitaten als Senke fur Stickstoff und Phosphor
gelten (Kufel & Kufel, 2002).

2.2.9 Andere chemische und physikalische Parameter

Die Interaktionen zwischen chemisch-physikalischen Einflussfaktoren und dem Wachstum submerser
Makrophyten stellen ein breites Feld limnologischer Forschung dar. Zum Beispiel kann in
FlieRgewassern as Folge der verringerten Stromungsgeschwindigkeit in Makrophytenpolstern in
Kombination mit der erhdhten Wassertiefe eine Stratifikation in der Temperatur und der
Sauerstoffkonzentration ausgebildet werden. Dabei ist im Sommer die Temperatur und die
Sauerstoffkonzentration innerhalb von dichten Makrophytenpolstern gegentiber der Oberflache
reduziert (Wilcock et al., 1999).

Im Rahmen dieser Arbeit sollen nur einige wesentliche Einflussgréfen dargestellt werden. Unter den
Groflen, die neben den bereits dargestellten Faktoren das Vorkommen und Wachstum submerser
Makrophyten beeinflussen, seien die Salinitét, die Saprobie und die Pestizidbelastung kurz erwahnt.

Die meisten Arten submerser Sti3wasser-Makrophyten sind gegentiber einer Erhéhung der Salinitét
sehr empfindlich. Ausnahmen davon bilden z.B. Potamogeton pectinatus, Myriophyllum spicatum und
Zannichellia palustris, die auch im Brackwasser vorkommen kénnen (Sculthorpe, 1967). Auch einige
Characeen, darunter Chara aspera und Chara tomentosa, kénnen sowohl im Sif3- als auch im
Brackwasser, z.B. der Ostsee, wachsen. Bel der Salztoleranz aquatischer Makrophyten scheinen

antioxidative Enzyme einen grof3e Rolle zu spielen (Rout & Shaw, 2001).

Brackwasser-Okosysteme unterscheiden sich in wesentlichen Punkten vom StiRwasser. So scheint der
Fra’druck auf das Zooplankton grof3er und die Abweidung des Aufwuchses geringer zu sein as in
vergleichbaren SiiRwasser-Okosystemen (Jeppesen et al., 1994). Obwohl grundsitzlich eine Indikation
der Salinitdt mit Hilfe submerser Makrophyten maoglich sein sollte, wurden derartige Systeme noch
nicht entwickelt. Sie geht jedoch in die Modellierung zur Vorhersage von Makrophytengesellschaften
in Fliel3gewassern ein (Barendregt & Bio, 2003).

Die Fliessgewasser in der Bundesrepublik Deutschland (zum Beispiel Rhein, Mosel, Werra, Weser)
sind teilweise erheblich durch Sazeintrédge belastet. Diese stammen aus Abfalsalzen des
Kalibergbaus, Natriumchlorid-Einleitungen des Bergbaus, Kalziumchlorid-Einleitungen der Soda-

Industrie sowie anderen Quellen (Streusalz-Einsatz, natlrliche Salzausscheidungen von Mensch und
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Tier, u.a). (http://www.peterlutz.ch/lernen/lexikon/oekolst.ntm). Die Weser weist unter den

Hauptflussen die htchste Salzbelastung auf. Im Weserquellfluss Werra wurden im Zeitraum 1982 bis
1991 bel Gerstungen Spitzenwerte von 15-21 g ClI/l gemessen. Die Folgen der hohen
Chloridbelastung der Weser waren unter anderem die Vernichtung der meisten im Sufwasser

lebenden Tier- und Pflanzenarten (http://www.bmu.de/de/800/nj/sachthemen/gewaesser/

gewaesserstadt/fluss see/fachinfo/zustand fluesse chem/main.htm).

Die Zusammenhdnge zwischen der saprobiellen Belastung von Gewdéssern und der submersen
Vegetation sind indirekter Natur. Submerse Makrophyten nehmen als Primérproduzenten in erster
Linie anorganische Nahrstoffe auf. Da eine organische Verunreinigung jedoch meist auch mit einer
haufig sekundéren Zunahme anorganischer Nahrstoffe einhergeht, lassen sich empirisch
Zusammenhange zwischen der Makrophytenvegetation und dem Saprobienindex herstellen
(Schmedtje & Kohmann, 1987). Nach derzeitigem Wissen besteht jedoch kein direkter ursachlicher

Zusammenhang zwischen der organischen Belastung von Gewassern und der submersen V egetation.

Der Eintrag von Pestiziden in die Gewasser hat direkte und indirekte Effekte auf submerse
Makrophyten. Dabei zeigen Pestizide artabhangig unterschiedliche Effekte auf die Wachstumsraten
submerser Makrophyten (Veit & Moser, 2003). Zu den indirekten Effekten zahlt z.B. der durch
Lindan verursachte Riickgang von Grazern, der zu einer erhdhten Biomasse an Periphyton und damit
zu einer Reduktion des fir die Pflanze verfligbaren Lichtes fuhrt (Huber et a., 1994 und darin zitierte
Literatur).

2.3  Allgemeine Grundlagen der Bioindikation

Wie oben gezeigt wurde, héngt das Wachstum submerser Makrophyten von zahlreichen Faktoren ab.
An adle diese Faktoren sind unterschiedliche Arten in verschiedener Weise angepasst, sie erlangen also
unter bestimmten Voraussetzungen Konkurrenzvorteile und kdénnen so zur Dominanz in der
submersen Vegetation gelangen. Dabei existieren nicht nur zwischen Arten, sondern auch zwischen
verschiedenen Klonen ein und derselben Art unterschiedliche Anpassungen an Umweltfaktoren
(Wolek, 1984). Die Artenzusammensetzung und Abundanz der submersen Vegetation hangt also nicht
nur von einer einzigen, sondern von einer Vielzahl an Einflussgréfzen ab. Warum ist trotz der grof3en
Zahl an Einflussfaktoren, die zudem noch untereinander verwoben sind, mit Hilfe der Bioindikation

eine zuverl assige Aussage uber ein Okosystem maoglich?

Einige der oben beschriebenen Faktoren sind in der Natur miteinander gekoppelt. Eine Erhdhung der
Flief3geschwindigkeit fuhrt zu grobkdrnigerem Sediment im Gewaésser, das meist auch weniger
Nahrstoffe enthélt, weil die ndhrstoffreichen kleineren Partikel ausgeschwemmt werden. Ob die
Flief3geschwindigkeit, das Sediment oder die Nahrstoffkonzentration die Zusammensetzung der

Makrophytenvegetation verursacht, ist zwar von wissenschaftlichem Interesse, aber fir die
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Bioindikation von untergeordneter Bedeutung. Entscheidend fiir die Bioindikation ist vielmehr, die
artspezifischen Toleranzen und Préferenzen hinsichtlich des zu indizierenden Parameters genau zu

kennen.

Fir die Erstellung von Indikationssystemen wird haufig angenommen, dass die Abundanzen von
Arten entlang eines Umweltgradienten einer Glockenkurve entsprechen (Oksanen et a., 2001). Arten
mit einem derartig definierten Verbreitungsmaximum und einer engen Amplitude um diesen
Hochstwert sind in idedler Weise fur die Bioindikation geeignet. Fir eine Verwendung als
Bioindikator reicht es jedoch im Prinzip aus, wenn eine Art eine unimodale oder monotone Reaktion
auf einen Umweltgradienten zeigt (Diekmann, 2003). Eine wesentliche Voraussetzung fir eine
unimodale Verbreitung ist, dass die untersuchte 6kologische Variable bedeutend fiir das Vorkommen
der Pflanzeist. Der zu indizierende Faktor muss dabei nicht unbedingt der limitierende Faktor sein, es
reicht aus wenn er wichtig fir das Vorkommen der Art ist. Wenn diese Voraussetzung zutrifft, ist das
Verbreitungsmuster der Art hinsichtlich des Faktors nicht zuféllig und kann - unter der Voraussetzung
einer genauen Kenntnis der artspezifischen Toleranzen und Verbreitungsmaxima - trotz der oben
beschriebenen groen Zahl an Einflussfaktoren zur Bioindikation verwendet werden. Der
Indikatorwert einer Art beschreibt deren beobachtetes ©kologisches Verbreitungsmaximum
hinsichtlich eines bestimmten Parameters als Zahlenwert, nicht aber ihre physiologischen Anspriiche
(Dierschke, 1994). Die Kombination zahlreicher Arten an einem Standort erlaubt eine prézisere
Indikation des Umweltparameters, weil die Uberlappung der Toleranzbereiche mehrerer Arten kleiner

ist a's die 6kologische Amplitude einer einzelnen Art (Diekmann, 2003).

Fir die Erstellung eines Indikationssystems sollte nicht nur die Verteilung der Probestellen entlang des
untersuchten Gradienten mdglichst gleichméaldig, sondern auch die beta-Diversitét moglichst hoch sein
(Diekmann, 2003). Das bedeutet, dass sich die Lebensgemeinschaften entlang dieses Gradienten
moglichst stark voneinander unterscheiden sollten. Bei hoher beta-Diversitdt konnen die
Verbreitungsmaxima der Arten stirker voneinander abweichen. Dementsprechend kann der daraus
entwickelte Index diesen Faktor anschliefRend eindeutiger abbilden. Fir eine moglichst universelle
Anwendbarkeit des Index ist es wichtig, dass sich die Probestellen nicht nur hinsichtlich des zu
indizierenden Faktors, sondern auch in alen anderen fir die Pflanzen wichtigen Faktoren

unterscheiden. Dieser Sachverhalt soll anhand eines Beispieles ndher erlautert werden.

Wie oben beschrieben, kénnen submerse Makrophyten Néhrstoffe sowohl aus dem Sediment a's auch
aus dem freien Wasserkorper aufnehmen. Wenn z.B. die Verbreitung einer eutraphenten Art entlang
eines Gradienten der Phosphor-Konzentration im Wasser charakterisiert werden soll, so sollte dazu
nicht nur der Gradient in der P-Konzentration des Wassers moglichst hoch sein, sondern auch der der
P-Konzentration im Sediment. Wenn namlich — zuféllig oder absichtlich — nur nahrstoffarme
Sedimente in die Untersuchung einbezogen werden, so wird die untere Verbreitungsgrenze der Art

hinsichtlich der P-Konzentration des Wassers nicht erfasst. Die Art kann durchaus bei niedrigeren P-
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Konzentrationen im Wasser vorkommen, wenn sie gentigend P aus dem Sediment aufnehmen kann.
Eine Folge der Nichtbertcksichtigung eutropher Sedimente bei der Charakterisierung von Toleranzen
hinsichtlich der P-Konzentration ist z.B. das ,unerklarliche* Auftreten eutraphenter Arten in einem
Gewasser mit niedriger P-Konzentration. Die Erklérung fur dieses ,,Phdnomen® liegt haufig in der
ungentigenden Berlicksichtigung der P-Vorrdte im Sediment (s. auch Schneider et al., 2001). Die
Nichtberticksichtigung eutropher Sedimente bei der Erstellung eines Indikationssystems fur P-
Konzentrationen im Wasserkorper ist nur dann zul&ssig, wenn der erstellte Index ausschliefdlich in

Gewassern mit nahrstoffarmen Sedimenten angewendet wird.

Die Berticksichtigung mdglichst unterschiedlicher Habitattypen bei der Charakterisierung der Arten
fuhrt dazu, dass der daraus erstellte Index eine breite Anwendbarkeit besitzt. Dabel muss jedoch
berticksichtigt werden, dass aus theoretischen Uberlegungen die Toleranzgrenzen einer Art innerhalb
eines bestimmten Habitattyps enger oder hichstens gleich grol3 sind als bei der Integration Uber
mehrere Habitattypen; keinesfalls konnen die Toleranzgrenzen breiter sein (vgl. das oben erwéhnte
Beispiel). Als Folge daraus ergibt sich, dass die Bioindikation innerhalb eines eng definierten
Habitattyps haufig eindeutiger moglich ist as bei der Integration Uber mehrere Habitattypen. Diese
Uberlegungen werden bei der Typisierung von Gewassern und der daran anschlieRenden getrennten
Entwicklung von Bioindikatoren fir die einzelnen Gewassertypen beriicksichtigt (Kapitel 3.2 und
4.6).

Die Verwendung der artspezifischen Verbreitungsmaxima und Toleranzgrenzen hinsichtlich eines
Umweltparameters bedingt, dass das Fehlen einer Art nicht zur Indikation herangezogen werden darf.
Aus dem Vorkommen einer Art an einem Standort kann gefolgert werden, dass der Umweltparameter
innerhalb der Toleranzgrenzen und mit hoher Wahrscheinlichkeit nahe des Verbreitungsmaximums
dieser Art liegt. Aus dem Fehlen der Art kann aber keinesfalls geschlossen werden, dass der
Umweltparameter aulerhalb dieser Grenzen liegt. Die Ursache fir das Fehlen der Art kann ndmlich
auch in jedem weiteren fur die Art wichtigen Umweltfaktor (oder im Zufall) zu suchen sein.

Pflanzen sind in der Lage, eine integrierte Information Uber rédumlich und zeitlich fluktuierende
Umweltvariablen zu liefern. Dies steht im Gegensatz zu physikalischen oder chemischen Messungen,
deren Ergebnis ein aktueller Wert ist, dessen Hohe jedoch innerhalb sehr kurzer Zeit starken
Veranderungen unterliegen kann und der das Okosystem daher moglicherweise unzureichend
charakterisiert. Submerse Makrophyten eignen sich besonders gut as Biocindikatoren, da sie im
Gegensatz zu Phytoplankton und Periphyton das Sediment mit dem freien Wasserkorper verknipfen
und daher eine Information Uber das Gewasser im Sinne eines Okosystems liefern. In den folgenden
Kapiteln werden anhand eigener Ergebnisse unterschiedliche Ansétze zur Bioindikation in Seen und
Flielgewassern mit Hilfe submerser Makrophyten vorgestellt. Dabei werden die Méglichkeiten und
Grenzen der Nahrstoff- bzw. Trophieindikation mit Hilfe submerser Makrophyten erléutert (Kapitel
3.1, 4.2 und 4.4), Unterschiede in den Indikationseigenschaften submerser Makrophyten gegentiber
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Diatomeen aufgezeigt (Kapitel 4.1), auf die strukturelle Degradierung und die Bedeutung der
Gewadssertypisierung  eingegangen  (Kapitel 4.3), die Zusammenhdnge zwischen den
Nahrstoffkonzentrationen im Freiwasser und Sediment von Flief3ggewassern beschrieben und ihre
Bedeutung flr submerse Makrophyten erléutert (Kapitel 4.5). Schliefdlich werden Méglichkeiten zur
typspezifischen Bewertung von Seen und Fliefl3gewassern anhand submerser Makrophyten entwickelt
(Kapitel 3.2 und 4.6).
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Submerse Makrophyten als Indikatoren der
Nahrstoffbelastung von Seen

Prof. Dr. A. MELZER UND Dr. S. SCHNEIDER

1 Einleitung

Obwohl Korkwitz & MARrssoN (1908) submerse Makro-
phyten (= Wasserpflanzen) als ,,pflanzliche Saprobien® in
das Saprobiensystem mit aufgenommen hatten, blieben diese
lange Zeit unbeachtet. 1950 wird von Korkwitz die Mei-
nung geduflert, dass Makrophyten ,fiir eine Wasser-
beurteilung insofern weniger in Frage kommen, als dafur
andere Organismen zur Verfiigung stehen, welche wesent-
lich leichter zur biologischen Analyse herangezogen wer-
den konnen“. Dieses Argument erscheint aus mehreren
Griinden wenig tiberzeugend. Zum einen indizieren Makro-
phyten einen vollig anderen Aspekt der Gewisserbelastung
als das Makrozoobenthos, auf das sich die Auflerung Kolk-
witz’ bezog. Wihrend erstere als autotrophe Organismen
von der Verfugbarkeit an anorganischen Nahrstoffen ab-
hingig sind, benotigen Makrozoobenthos-Organismen fur
ihren Stoffwechsel in erster Linie organische Substanzen.
Somit konnen Makrophyten zur Indikation der Trophie ei-
nes Gewissers herangezogen werden, wihrend Makrozoo-
benthos-Organismen die saprobielle Belastung eines Gewis-
sers indirekt tiber den beim Abbau der organischen Subs-
tanzen verdanderten Sauerstoffhaushalt anzeigen.

Dieser Tatsache kommt eine nicht zu unterschitzende Be-
deutung zu. Aufgrund des in den letzten Jahrzehnten zu-
nehmenden Baues bzw. Ausbaues von Kliranlagen und
Kanilen konnte die organische Belastung von Gewissern
auf ein Minimum reduziert werden. Der Abbau der organi-
schen, sauerstoffzehrenden Stoffe findet nun in den Kliran-
lagen statt. Zwar werden in vielen groffen Klaranlagen die
beim Abbau der organischen Substanz entstehenden mine-
ralischen Stickstoff- und Phosphorverbindungen weitgehend
eliminiert, sie gelangen jedoch haufig aus kleineren Klaran-
lagen mit dem Ablauf in die Vorfluter. Neben derartigen
punktuellen Quellen spielt die diffuse Belastung der Ober-
flachengewisser als Folge der Diingung landwirtschaftlicher
Flachen eine grofse Rolle. Die Nahrstoffbelastung entwi-
ckelt sich daher zunehmend zum zentralen Giitekriterium
nicht nur fur Seen sondern auch fiir FliefSgewisser. Die Be-
deutung der Trophie ist heute derjenigen der Saprobie zu-
mindest gleichgestellt.

Submerse Makrophyten weisen als Indikatoren gegentiber an-
deren Gewisserorganismen, wie z.B. dem Makrozoobenthos
oder Phytobenthosalgen, Vorteile auf. Wasserpflanzen kon-
nen in den meisten Fallen mit blofSem Auge im Gewisser er-
kannt und bestimmt werden. Eine aufwindige Probenahme
und Bestimmung mit Hilfe eines Mikroskops oder Binokula-
res ist nur selten notwendig. Dartber hinaus sind wurzelnde
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Makrophyten ortskonstant. Angeschwemmte Pflanzen kon-
nen problemlos von tatsichlich am Standort verwurzelten
unterschieden werden. Aus diesem Grund ist sichergestellt,
dass eine Indikation der Nihrstoffbelastung ausschliefSlich auf
am Standort wachsenden Organismen beruht.

Submerse Makrophyten stellen eine wichtige Grundlage zur
Aufdeckung von Umweltverinderungen im aquatischen
Bereich dar. Insbesondere ilteres biologisches Erhebungs-
material erlangt hier grofSe Bedeutung. So diente die Mono-
graphie von BAUMANN (1911) tber die Vegetationsverhalt-
nisse des Bodensee-Untersees als wichtige Grundlage fiir den
Nachweis eutrophierungsbedingter Florenverschiebungen
(LANG 1968). Im Verlauf der rasanten Eutrophierung des
Bodensees von Mitte der sechziger bis Mitte der siebziger
Jahre gingen die vormals ausgedehnten unterseeischen
Characeen-Rasen in ihrer Flaichendeckung von 4,35 km? auf
1,65 km? zuriick. Auch die Artenzahl der Characeen, die
um 1900 noch bei 18 lag, verringerte sich iiber 6 im Jahr
1967 auf 3 im Jahr 1978 sehr deutlich (LANG 1981). Durch
die hohe Phosphorbelastung nahmen die submersen Angio-
spermen in ihrer Flichendeckung stark zu, wobei sich vor
allem eutraphente Arten wie Potamogeton pectinatus und
Zannichellia palustris stark ausbreiteten. Bedingt durch Ab-
wassersanierungsmafSnahmen gingen die Phosphorkonzen-
trationen des Sees von ca. 85 pg P/l in Jahr 1978 auf etwa
30 pg P/1 zurtck, wodurch ein Wiederaufkommen der
Armleuchteralgen einsetzte. SCHMIEDER (1997) konnte eine
Wiederzunahme der Verbreitung von Chara contraria bei
gleichzeitiger Abnahme der eutraphenten Art Zannichellia
palustris im Bodensee nachweisen.

Von vergleichbarer Bedeutung waren die Angaben von FOREL
(1901 — 1904) und BraND (1896) im Fall des Genfer- bzw.
Starnberger Sees. Auch hier konnte belegt werden, dass
nihrstoffempfindliche Arten aus diesen Seen verschwanden
und anspruchsloseren Arten Platz machten (LACHAVANNE &
WATTENHOFER 1975, MELZER 1981).

Gleichwohl muss festgehalten werden, dass derartige An-
gaben fur die Aufdeckung qualitativer Veranderungen in
der aquatischen Flora grofse Bedeutung haben, quantitative
Aussagen konnen daraus in den meisten Fillen jedoch nicht
abgeleitet werden. Die Beschreibung des Leitbildzustandes
von Gewissern aufgrund der floristischen Angaben aus frii-
heren Werken stoft daher oftmals auf Schwierigkeiten. Die
wesentlichen Griinde dafiir liegen in der haufig unzureichen-
den Determination der Arten und der Schwierigkeit, aus
oftmals nur schlaglichtartigen Aufnahmen der submersen
Vegetation eine konkrete Beschreibung des Leitbildzustandes
der Gewisser zu formulieren.
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Im Folgenden wird eine Methode erldutert, wie die submerse
Vegetation von Seen erfasst und daraus konkrete und nach-
vollziehbare Aussagen zur Nihrstoffbelastung im Ufer-
bereich getroffen werden konnen.

2 Kartierungsmethode

Um eine Gewdsserbeurteilung auf der Grundlage der Verbrei-
tung makrophytischer Wasserpflanzen durchfiihren zu koén-
nen, stellt die moglichst liickenlose und exakte Kartierung
der Pflanzenbestinde eine wichtige Voraussetzung dar. Eine
Erfassung der submersen Vegetation vom Ufer oder vom Boot
aus, unter Zuhilfenahme von Sichtkisten oder mechanischen
Entnahmegerdten, kann nur an kleinen und flachen Gewis-
sern zu ausreichend genauen Ergebnissen fithren.

Die Verwendung von Luftbildern stellt in manchen Fillen
eine unerldssliche Kartierungshilfe dar, vor allem wenn eine
exakte flichenmifiige Abgrenzung groflerer Pflanzen-
bestande notwendig ist. Die Erfassung und Auswertung der
Daten in einem Geographischen Informationssystem (GIS)
ermoglicht in Kombination mit z.B. Flurkarten oder Hohen-
modellen eine flaichenscharfe Erfassung der submersen Ve-
getation (SCHMIEDER 1997). Auch ein Vergleich und eine
Uberlagerung mit anderen digitalen Datensitzen ist in ei-
nem GIS problemlos moglich. Zusitzlich zu den Luftbil-
dern ist jedoch im Regelfall eine begleitende Vor-Ort-Kar-
tierung notwendig. In diesen Fillen wird z.B. eine gezielte
Tauchkartierung von auf dem Luftbild sichtbaren Makro-
phytenbestinden oder eine gezielte Entnahme von Pflanzen-
proben mit Hilfe eines Rechens vom Boot aus durchgefiihrt.
Dies ist notwendig, da bestimmte, z.B. sehr kleinwiichsige
und selten vorkommende Arten auf dem Luftbild nicht er-
kannt werden kénnen. Auch Mischbestinde morphologisch
sehr dhnlicher Arten konnen nur vor Ort sicher voneinan-
der abgegrenzt werden.

Die genaueste Beschreibung der submersen Vegetation wird
mit Hilfe der Tauchkartierung erhalten. Dabei erfassen ein
Schnorchler und drei Geritetaucher die Wasserpflanzen-
bestinde im gesamten Uferbereich eines Sees. Bei der Kar-
tierung von ca. 100 kalkreichen Seen Bayerns bewihrte sich
eine Unterteilung in folgende Tiefenbereiche:

e 0-1m

e 1-2m

e 2-4m

® 4 m bis untere Grenze der Vegetation.

Die submerse Vegetation wird in jeder der genannten Tiefen-
stufen getrennt erfasst. Der Flachwasserbereich wird vom
Schnorchler abgedeckt, wihrend fir die Kartierung der
unteren Tiefenstufen Geritetaucher zum Einsatz kommen.
Die Unterteilung des Ufers in Kartierabschnitte ermoglicht
eine ausreichend exakte Beschreibung der submersen Vege-
tation eines Sees. Die Lange der Kartierabschnitte ist dabei
nicht a priori festgelegt, sondern richtet sich nach

e der Einheitlichkeit des Bewuchsbildes

der Sedimentzusammensetzung

dem Vorhandensein von Zufliissen

der Morphologie der Uferbank sowie

der Nutzung, der Belastung und Beschaffenheit des
Umlandes.

Innerhalb dieser Kartierabschnitte wird das Vorkommen
jeder Art nach der folgenden funfstufigen Skala bewertet:
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1 = sehr selten, vereinzelt

2 = selten

3 = verbreitet

4 = hauflg

5 = sehr hidufig, massenhaft

Dabei wird keine reine Abundanzschitzung vorgenommen,
sondern die sog. ,,Pflanzenmenge“ bewertet. Dieser Begriff
wurde von Tuxen & PresING (1942) fiir die pflanzensozio-
logische Aufnahme von Wasser- und Sumpfpflanzengesell-
schaften beschrieben und kombiniert die Abundanz mit dem
Deckungsgrad der Organismen. Diese Methode findet auch
bei der Kartierung der submersen Vegetation von FliefSgewis-
sern Verwendung (KOHLER et al. 1971, ScHNEIDER 2000). Thre
Vorteile liegen in der einfachen Anwendung, raschen Erlern-
barkeit und guten Reproduzierbarkeit.

3 Der Makrophytenindex
3.1 Berechnung des Makrophytenindex

Fiir die Berechnung des Makrophytenindex werden nur sol-
che Arten herangezogen, die eine enge Bindung an die Nahr-
stoffverhiltnisse des Gewissers aufweisen. Bei der Erstel-
lung des Indikatorkataloges, der auf den Erfahrungen aus
der Kartierung von ca. 100 Seen beruht, stellte zusitzlich
die Verbreitungshaufigkeit in den untersuchten Gewissern
ein Auswahlkriterium dar. Arten, die lediglich in einem Ge-
wisser oder solche, die zwar in mehreren Gewissern aber
stets in sehr geringer Menge auftraten, fanden keine Bertick-
sichtigung.

Insgesamt wurden 45 Arten in 9 Indikatorgruppen einge-
teilt (Tab. 1). Der Indikatorgruppe 1,0 gehéren Arten an,
die geringste Nihrstoffbelastung anzeigen, in Gruppe 35,0
wurden solche Arten zusammengefasst, die eine strenge Bin-
dung an Standorte mit hohen Nahrstoffkonzentrationen
aufweisen. Die iibrigen Gruppen stellen Uberginge zwischen
diesen Extremen dar.

Wie erwihnt, wurde als Kriterium fir die Aufteilung der Ar-
ten in die 9 Indikatorgruppen deren Nihrstoffanspruch bzw.
-toleranz herangezogen. Diese Zuordnungen basieren zum Teil
auf Literaturangaben, wie sie etwa ScHMIDT et al. (1995) hin-
sichtlich der Nihrstofftoleranz von Characeen zu entnehmen
sind. Beriicksichtigt wurden auch Zusammenhinge, die im
Verlauf der Kartierung zahlreicher Seen zwischen dem Vor-
kommen bestimmter Arten und dem Chemismus der jeweili-
gen Siedlungsgewisser ermittelt werden konnten (MELZER
1976, MrLzer & RepsLoB 1981, MELZER et al. 1987 sowie
weitere, unpublizierte Daten). SchliefSlich wurden auch Be-
obachtungen tber die kleinrdumige Abfolge und Verteilung
von Arten in unterschiedlich belasteten Uferabschnitten von
Seen in die Einteilung mit eingearbeitet.

In die Berechnung des Makrophytenindex geht nicht nur
der Indikatorgruppenwert der einzelnen, in einem Gewasser-
abschnitt auftretenden Arten ein, sondern auch der Wert
der jeweils ermittelten Pflanzenmenge. Wie oben beschrie-
ben, erfolgt die Aufnahme der Pflanzenmenge nach einer
funfstufigen Skala. Zwischen den Schitzstufen fur die
Pflanzenmenge und der tatsichlichen quantitativen Verbrei-
tung der Arten im See besteht allerdings kein linearer Zu-
sammenhang, wie ihn die Zahlen 1-5 andeuten. Vielmehr
liegt eine exponentielle Zunahme der quantitativen Verbrei-
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Tabelle 1: Einstufung der indikativen Makrophytenarten in die Indikatorgruppen

Gruppe 1,0 Gruppe 1,5 Gruppe 2,0
Chara hispida Chara aspera Chara delicatula
Chara polyacantha Chara intermedia Chara tomentosa

Chara strigosa
Potamogeton coloratus
Utricularia stygia

Utricularia minor

Potamogeton alpinus

Gruppe 2,5

Gruppe 3,0

Gruppe 3,5

Chara contraria

Chara fragilis

Nitella opaca
Nitellopsis obtusa
Potamogeton gramineus
Potamogeton natans
Potamogeton x zizii

Chara vulgaris
Myriophyllum spicatum
Potamogeton filiformis
Potamogeton perfoliatus
Utricularia australis

Myriophyllum verticillatum
Potamogeton berchtoldii
Potamogeton lucens
Potamogeton praelongus
Potamogeton pusillus

Gruppe 4,0

Gruppe 4,5

Gruppe 5,0

Hippuris vulgaris
Lagarosiphon major
Potamogeton pectinatus

Elodea canadensis
Elodea nuttallii
Potamogeton compressus
Potamogeton crispus
Potamogeton obtusifolius
Ranunculus circinatus
Ranunculus trichophyllus

Ceratophyllum demersum
Lemna minor
Potamogeton mucronatus
Potamogeton nodosus
Sagittaria sagittifolia
Spirodela polyrhiza
Zannichellia palustris

tung mit steigender Schitzstufe vor, wobei eine Funktion
y = x> der Realitdt am nachsten kommt (MELZER et al. 1986).
Die sich dadurch ergebenden Zahlen werden Quantitats-
stufen genannt (Tab. 2).

Tabelle 2: Zusammenhang zwischen geschitzter Pflanzenmenge
und Quantititsstufe

Pflanzenmenge Quantitdtsstufe
1 1
2 8
3 27
4 64
N 125

In Anlehnung an den Saprobienindex von PANTLE & Buck
(1955) wird der Makrophytenindex wie folgt berechnet:

ili*Qi

Ml =1 ——
2.Q
=)
MI = Makrophytenindex

~
1

Indikatorwert des i-ten indikativen Taxons
Quantitatsstufe des i-ten indikativen Taxons
Gesamtzahl der Taxa

©
1

N
|

Dabei werden die Indikatorgruppenwerte und Quantitits-
stufen aller Indikatorarten in allen Tiefenstufen eines Ab-

schnitts in einem Schritt verrechnet. Wenn also Indikatorarten
in mehreren Tiefenstufen eines Abschnitts vorkommen, so ge-
hen diese auch mehrmals in die Berechnung des Makrophy-
tenindex des betreffenden Abschnitts ein. Eine getrennte Be-
rechnung des Makrophytenindex fiir jede Tiefenstufe und
anschlieSende Bildung des Mittelwertes kann zu stark abwei-
chenden und unrealistischen Ergebnissen fithren.

Die Berechnung des Makrophytenindex als Zahlenwert er-

fordert geeignete Mittel, mit deren Hilfe eine Aussage zur

Indikationsgenauigkeit getroffen werden kann. Um eine

gesicherte Berechnung des Makrophytenindex fir einen

Uferabschnitt eines Sees vornehmen zu kénnen, miissen nach

den bisherigen Erfahrungen folgende Forderungen erfiillt

sein:

¢ Die Kartierung der submersen Makrophyten muss wih-
rend der Hauptvegetationszeit erfolgen. Erfahrungsge-
mafS eignen sich die Monate Juli und August am besten,
um ein vollstindiges und reprasentatives Ergebnis zu
erhalten.

e Im untersuchten Uferabschnitt muss die Summe der
Quantitaten der vorkommenden indikativen Arten > 64
sein. Dies entspricht einer Minimalforderung von z.B.
einer Art mit der Schitzstufe 4 oder drei Arten mit der
Schitzstufe 3. Dabei werden die Werte in den einzelnen
Tiefenstufen addiert, sodass im Extremfall eine indika-
tive Art, die in drei Tiefenstufen mit der Haufigkeit 3
auftritt, fiir eine gesicherte Berechnung des Makrophy-
tenindex ausreicht. In Kleinseen kann unter Umstinden
auch eine Quantitatssumme von 535 ausreichend fiir eine
gesicherte Berechnung des Index sein (vgl. SEELE 2000).
Dies muss jedoch im Einzelfall diskutiert werden.

¢ Da Makrophyten erfahrungsgemafS erst nach mehreren
Jahren auf gednderte Standortbedingungen reagieren
konnen, kann der Makrophytenindex bei Seen, die eine
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rasche Anderung ihres Wasserchemismus erfahren, nicht
oder nur bedingt angewandt werden. Dies kann insbe-
sondere fur solche Seen gelten, die einer Sanierung mit-
tels Phosphatfallung unterworfen werden.

¢ FEine Ubertragung des Makrophytenindex auf periodi-
sche Gewisser oder auf FliefSgewisser kann nicht vor-
genommen werden. Fiir Fliefgewisser wurde von
SCHNEIDER (2000) ein Trophieindex Makrophyten (TIM)
entwickelt, mit dessen Hilfe eine Trophieklassifikation
makrophytendominierter FlieSgewisser vorgenommen
werden kann.

3.2 Der mittlere Makrophytenindex eines Sees

Um einen Uberblick iiber den durchschnittlichen Trophie-
grad im Uferbereich eines Sees zu erhalten und um verschie-
dene Seen miteinander vergleichen zu konnen, kann der
mittlere Makrophytenindex eines Sees berechnet werden.
Bei der Bildung des Mittelwertes muss berticksichtigt wer-
den, wie grof$ der prozentuale Anteil jedes Einzelabschnittes
an der Gesamtuferlinge eines Sees ist.

oYM

Mi=2

MI = mittlerer Makrophytenindex

MI, = Makrophytenindex des i-ten Abschnitts
L.~ = Lange des i-ten Abschnitts

n = Anzahl der Abschnitte

Die Werte des mittleren Makrophytenindex korrelieren mit
den Gesamt-Phosphor-Konzentrationen zur Frithjahrsvoll-
zirkulation des jeweiligen Sees. Folgende Funktion konnte
berechnet werden (vgl. MELZER 1988):
y=11,82x%-44,66x+49,30  n=25r=0,965
TP-Gehalt zur Vollzirkulation [pg P/1]
Makrophytenindexwerte

y
x

Dabei betragt die Streubreite um die Regressionskurve
< 4,8 pg P/l. Die Gleichung weist bei x = 1,89 ein Minimum
auf. Eine unterhalb dieses Wertes wieder ansteigende TP-Kon-
zentration, die sich aus mathematischen Griinden ergeben
wiirde, erscheint jedoch limnologisch nicht plausibel. Ein
mittlerer Makrophytenindex unterhalb von 1,89 darf daher
nicht zur Schatzung des Phosphorgehaltes eines Sees heran-
gezogen werden. Der tatsichliche TP-Gehalt zur Voll-
zirkulation liegt in diesen Fillen mit hoher Wahrscheinlich-
keit bei <10 pg P/I. Oberhalb eines mittleren Makrophyten-
index von 1,89 kann die Gesamt-Phosphor-Konzentration zum
Zeitpunkt der Frihjahrsvollzirkulation eines Sees mit der
angegebenen Genauigkeit aus den Werten des Makrophyten-
index geschitzt werden. Berechnungen dieser Art sind insbe-
sondere fiir solche Gewisser interessant, die keiner regelma-
Sigen chemisch-physikalischen Kontrolle unterliegen. An klei-
neren Seen betrdgt der Zeitaufwand fur die Kartierung der
submersen Vegetation lediglich einen oder einige wenige Tage,
wihrend eine sichere Ermittlung des Trophiegrades mit den
gewohnlich angewandten limnologischen Methoden ungleich
zeitaufwindiger ist (vgl. LAWA 1998).
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3.3 Einteilung des Makrophytenindex in Indexklassen

Zur graphischen Darstellung wurden die Werte des Ma-
krophytenindex in 7 Indexklassen unterteilt. Die Einteilung
der Klassen beruht auf folgenden Uberlegungen: Auf der
einen Seite soll berticksichtigt werden, dass die Trophieskala
nicht linear ist. Die Spannen der Konzentrationsbereiche
fiir Gesamt-Phosphor nehmen fiir die verschiedenen Tro-
phiegrade annihernd exponentiell zu (LAWA 1998). Daher
sollte mit steigender Trophie eine Vergroflerung der Klassen-
breite erreicht werden.

Auf der anderen Seite sollen die in der Wasserwirtschaft
relevanten Kenngrenzen von dem System abgegrenzt wer-
den (BAYSTMLU 1996). Die Zuordnung der TP-Gehalte in
[pg/l] zu den Einteilungen des Belastungsgrades, der Trophie
und dem zugeordneten Farbwert fiir die Darstellung sind in
Tab. 3 wiedergegeben.

3.4 Beispiel Chiemsee

Der durch Glazialerosion entstandene Chiemsee, mit 80 km?
Flache oft als ,,Bayerisches Meer“ bezeichnet, liegt rund 65
km von Munchen entfernt im dufSersten Siidosten Bayerns.
Durch den kriftigen, geroll- und schwebstoffreichen Zu-
strom der Tiroler Ache wurde im Laufe der Jahrhunderte
die minerogene Verlandung des Sees erheblich gefordert.
Der langgestreckte Schwemmbkegel im Bereich der Hirsch-
auer Bucht, der sich in den Bereich des Chiemsees vorschob
und heute ein grof3flichiges Delta aufbaut, beweist dies
(WiLHeLMm 1972). Wiahrend der Chiemsee frither fiir die Fi-
scherei von besonderer wirtschaftlicher Bedeutung war, trat
in der jiingsten Vergangenheit der Tourismus an erste Stel-
le. Seit 1967 stehen der gesamte See und seine Uferbereiche
unter Landschaftsschutz. Das Mindungsdelta der Tiroler
Ache wurde bereits 1954 zum Naturschutzgebiet erklart
(MELZER et al. 2000).

Wie in vielen anderen Seen fithrten auch am Chiemsee an-
thropogene Einfliisse, vor allem die Zufuhr von Nihrstof-
fen aus Abwissern und aus diffusen landwirtschaftlichen
Quellen, zu einer Beschleunigung der trophischen Entwick-
lung. Trotz dimiktischen Mischungsverhaltens mit guter
Sauerstoffversorgung des Hypolimnions musste eine Ent-
wicklung von Mesotrophie hin zu Eutrophie festgestellt
werden (SCHAUMBURG 1992). Der mit den Daten der 1985
durchgefiihrten Kartierung der Makrophytenvegetation er-
rechnete Makrophytenindex (Abb. 1) weist auf starke bis
sehr starke Nahrstoffbelastungen im Uferbereich hin. Dies
war vor allem im Mindungsbereich der Tiroler Ache, an
den Miindungen der grofferen Zufliisse sowie im Bereich
der Anliegergemeinden der Fall.

Anfang der sechziger Jahre fithrten hygienische Missstande
zu Badeverboten und damit zu Forderungen nach einer ort-
lichen, abwassertechnischen Sanierung des Chiemsees. Die
Folge war der Bau einiger Klaranlagen, die jedoch auf Dau-
er nicht die notige Reinigungsleistung erbringen konnten,
um den ganzen See dauerhaft in einen akzeptablen Zustand
zu versetzen. Um die nach wie vor bestehenden Missstinde
abzustellen, wurde 1989 eine Ringkanalisation in Betrieb
genommen, welche die Abwisser der Anliegergemeinden in
einer teils see-, teils landseits verlegten Druckleitung erfasst
und einem Sammelklirwerk zufithrt. Von dort wird das
geklarte Wasser iiber einen Stollen in den Inn geleitet
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Tabelle 3: Klassenverteilung des Makrophytenindex sowie zugehorige Beschreibungen, TP-Gehalte und farbliche Darstellung

TP [pg/l] Makrophytenindex Belastungsgrad Trophie Farbe
x < 10 1,00 < x < 2,40 sehr gering oligotroph dunkelblau
10<x<15 2,40 <x<2,70 gering oligo-mesotroph hellblau
15 <x<20 2,70<x<2,95 mafig mesotroph 1 dunkelgriin
20<x <30 2,95 <x< 3,30 mafig-erheblich mesotroph 2 hellgriin
30<x<40 3,30<x< 3,55 erheblich eutroph 1 gelb
40<x <55 3,55 <x<3,90 stark eutroph 2 orange
x>55 3,90 <x<5,00 sehr stark eutroph 3 rot

(BucksTeeG 1990). AuBSerdem wurden im Einzugsgebiet enor-
me Anstrengungen zur abwassertechnischen Sanierung der
Tiroler Ache unternommen (Hamwm et al. 1997). Zahlreiche
Kliranlagen wurden mit Phosphatfillungsanlagen ausgestat-
tet. Als Folge dieser MafSnahmen konnte eine Abnahme der
Phosphorkonzentrationen im Pelagial festgestellt werden.
Um zu uberpriifen, ob diese Nahrstoffentlastungen auch
Auswirkungen im Uferbereich des Chiemsees zeigen, wur-
de 1998 eine erneute Makrophytenkartierung durchgefiihrt.
Ein Vergleich der beiden Karten (Abb. 1) ldsst die Verbesse-
rung der Nihrstoffsituation im Uferbereich des Chiemsees
deutlich werden. Es tiberwiegen in der Karte von 1998 im
Gegensatz zu 1985 die Abschnitte mit sehr geringer, gerin-
ger und mafSiger Belastung. Ganz eindeutig haben die Be-
reiche mit mafig-erheblicher, erheblicher und starker Nahr-
stoffbelastung abgenommen. Dieser Eindruck wird durch
den Mittleren Makrophytenindex bestitigt. Gegeniiber
1985, als der Mittlere Makrophytenindex noch 3,26
betrug, hat die Nihrstoffbelastung des gesamten Chiemsee-
litorals deutlich abgenommen. Fiir 1998 wurde der Mittle-
re Makrophytenindex mit 2,89 berechnet. Die Nahrstoff-
situation im gesamten Litoral des Sees verringerte sich damit
von ,,mifig-erheblich® (mesotroph 2) auf ,,mifSig* (meso-
troph 1). Mit Hilfe der weiter oben angegebenen Formel er-
rechnen sich aus dem mittleren Makrophytenindex Gesamt-
P-Gehalte zur Vollzirkulation von 29,3 pg P/1 (1985) und 18,9
pg P/l (1998). Diese Prognose stimmt mit den tatsachlich ge-
messenen Konzentrationen (Bayer. Landesamt fur Wasserwirt-
schaft, s.a. MELZER et al. 2000) gut tiberein.

Neben vielen Uferbereichen, in denen die Verringerung des
Belastungsgrads besonders deutlich zu sehen ist (wie z.B. dem
Ostufer zwischen Seebruck und Gstadt oder dem Ufer der
Insel Frauenchiemsee), weist das Chiemsee-Litoral 1998 aber
auch Bereiche auf, in denen der Makrophytenindex unverin-
dert hoch ist. An erster Stelle sind hier die Miindungsbereiche
beinahe aller groferen Zufliisse zu nennen. Auch die Tatsa-
che, dass die beiden nihrstoffmeidenden Armleuchteralgen
Chara aspera und Ch. contraria, die beinahe im gesamten
Litoral zu finden sind, in vielen Miindungsgebieten fehlen oder
nur geringe Individuendichten aufweisen, deutet auf erhohte
Nihrstoffgehalte in diesen Bereichen hin.

Unter den Zufliissen nimmt die Tiroler Ache zweifellos eine
Sonderstellung ein. Wie bereits 1985 zeigt der Makrophyten-
index an ihrem Miindungsdelta hohe Werte. Ob dies jedoch
tatsdchlich auf eine hohe Nahrstofffracht des Hauptzuflusses

zuriickzufithren ist, ist zweifelhaft. Vor allem vor dem Hin-

tergrund, dass der Phosphatgehalt in der Tiroler Ache auf-

grund der verbesserten Abwasserreinigung in den Klaran-
lagen des Einzugsgebiets seit einigen Jahren rucklaufig ist,
kommen auch andere Griinde fiir die hohen Indexwerte in

Betracht:

e Im Bereich der Hauptmiindungsarme sind aufgrund der
Stromung nur wenige submerse Wasserpflanzen vorhan-
den. Im Gegensatz zu 1985 konnten hier 1998 zwar ei-
nige Pflanzen gefunden und daher fiir diese Litoralab-
schnitte Indexwerte errechnet werden. Jedoch war die
Anzahl der indikativen Individuen zu gering, um eine
gesicherte Aussage treffen zu konnen.

e Das Miindungsdelta und die angrenzende Hirschauer
Bucht erhalten von der Tiroler Ache und dem Rothgra-
ben eine stindige hohe Schwebstoffzufuhr. Mit den
Schwebstoffen konnen sich auch Nihrstoffe im Sedi-
ment ansammeln. Da submerse Makrophyten in der
Lage sind, zumindest einen Teil dieser Nahrstoffe auf-
zunehmen und zu nutzen, kann eine verringerte Phos-
phorkonzentration des Freiwassers unter Umstinden
ohne Auswirkung auf die submerse Vegetation bleiben.

e Der Makrophytenindex wirkt als Langzeitindikator, der
die Nihrstoffsituation tiber einen lingeren Zeitraum in-
tegriert. Moglicherweise reagiert die submerse Flora zu
trage, um die verringerten Phosphatgehalte der Tiroler
Ache bereits anzuzeigen.

In vier Kartierungsabschnitten (32, 34, 76, 116) muss der

Makrophytenindex von 1998 als nicht gesichert betrachtet

werden. Hier lagen die Summen der Haufigkeiten der indika-

tiven Arten unter 64. Damit ist die Voraussetzung fur gesi-
cherte Indexwerte nicht erfullt.

3.5 Beispiel Starnberger See

Der Starnberger See liegt etwa 20 km studwestlich von Miin-
chen und ist mit einer Fliche von 56 km? der zweitgrofSte
See Bayerns. Sein Becken erstreckt sich in Nord-Siid-Rich-
tung und ist ca. 20 km lang und zwischen 3 und 5 km breit.
Seit dem Bau der Eisenbahnverbindung von Miinchen nach
Starnberg im Jahr 1854 wird der See intensiv fur Tourismus
und Naherholung genutzt. Aber auch die Fischerei ist nach
wie vor von grofSer wirtschaftlicher und 6kologischer Be-
deutung.
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Abb. 1: Die Nihrstoffbelastung im Uferbereich des Chiemsees 1998 im Vergleich zu 1985, berechnet nach dem Makrophytenindex.
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Der Seespiegel des Starnberger Sees liegt rund 20 m hoher
als die beiden FliefSgewisser Loisach und Isar im Osten und
ca. 50 m hoher als der Ammersee im Westen. Daraus ergibt
sich die aufSergewohnliche Situation, dass der See keinen
direkten Zufluss aus den Alpen besitzt. Nur eine geringe
Anzahl kleinerer Biche fiihren dem See Oberflichenwasser
zu. Der Bodenbach im Stiden des Starnberger Sees fithrt mit
einer Mittelwassermenge von 1,65 m?/s (Bayerisches Lan-
desamt fiir Wasserwirtschaft 1987) dem See am meisten
Wasser zu. Dartiber hinaus wird der See von einem nicht
niher bestimmten Anteil an Grundwasser gespeist und von
Niederschlagswasser, das direkt auf die Seeoberflache fillt.
Uber den Seeabfluss Wiirm im Norden des Sees verlassen
durchschnittlich 4,5 m*/s des See. Daraus errechnet sich die
sehr lange theoretische Wassererneuerungszeit von 21 Jah-
ren (Bayerisches Landesamt fiir Wasserwirtschaft 1996).
Die Analyse der Kieselalgen in einem Sedimentkern des Starn-
berger Sees brachte das Ergebnis, dass der See um die Jahr-
hundertwende und bis zum Jahr 1942 in einem oligotrophen
Zustand war. In der Nachkriegszeit setzte eine Eutrophierung
ein, deren Hohepunkt Ende der sechziger Jahre erreicht wur-
de. Die zwischen 1964 und 1976 errichtete Ringkanalisation
setzte einen Reoligotrophierungsprozess in Gang, der nach
wie vor andauert. Die durchschnittlichen Gesamtphosphor-
konzentrationen im Pelagial des Starnberger Sees liegen heu-
te unterhalb von 15 pg P/l (HENsCHEL et al. 1992).

Die Makrophytenvegetation im Starnberger See wurde in
den Jahren 1979, 1989 und 2000 mit der Methode der
Tauchkartierung erfasst. 1979 wurde im Gegensatz zur heute
iblichen Vorgehensweise das Litoral nicht in vier Tiefen-
stufen unterteilt. Die hieraus berechneten Werte des Makro-
phytenindex sind nach den bisherigen Erfahrungen jedoch
durchaus interpretierbar.

Der mittlere Makrophytenindex zeigt von 1979 bis 2000 eine
kontinuierliche Abnahme. Wihrend im Jahr 1979 ein Wert
von 3,10 berechnet wurde, betragt er 1989 nur noch 2,92
und weist im Jahr 2000 nur noch einen Wert von 2,83 auf.
Damit wird der See heute der Kategorie ,,mesotroph 1¢ zuge-
ordnet, die Nihrstoffbelastung im Uferbereich kann als ,,ma-
Big“ angegeben werden. Die vom Makrophytenindex prog-
nostizierten Gesamt-P-Gehalte zur Vollzirkulation betragen
24,5 pg P/l fir 1979 und 19,7 pg P/l fir 1989. Diese Werte
stimmen mit den gemessenen Konzentrationen gut tiberein
(MELZER et al. 2001). Der fiir das Jahr 2000 aus dem Index
errechnete Wert liegt mit 17,6 pg P/l jedoch deutlich iiber der
gemessenen Konzentration von ca. 10 pg P/L. Ursache fiir die-
se Abweichung ist in erster Linie die Tatsache, dass die im
Sediment festgehaltenen Nihrstoffe meist noch tiber mehrere
Jahre von den wurzelnden Makrophyten genutzt werden kon-
nen. Eine Nihrstoffreduktion im Sediment tritt erst mit
mehrjdhriger Verzogerung gegentiber einer Reduktion der im
Freiwasser gelosten Nahrstoffe auf. Da fiir die Makrophyten
sowohl die im Freiwasser als auch die im Sediment gelosten
Nihrstoffe nutzbar sind, tritt eine Reaktion des Makrophy-
tenindex auf eine Reduktion der Nihrstoffzufuhr in einen
See immer mit mehrjdhriger Verzogerung auf.

Daruber hinaus weisen submerse Makrophyten eine art-
abhingig mehr oder weniger hohe Toleranz hinsichtlich der
Nihrstoffkonzentration des Freiwassers und des Sedimen-
tes auf (SCHNEIDER 2000). Eine Reduktion der Nihrstoffkon-
zentrationen kann daher zwar dazu fiihren, dass die fiir die
Art optimalen Nihrstoffkonzentrationen unterschritten wer-
den, sie kann jedoch bei diesen Konzentrationen nach wie

vor existieren. Insbesondere im unteren Konzentrations-
bereich beeinflussen Storungen wie z.B. die Aufwirbelung
von Sediment durch Bootsverkehr und Tritt sowie Tierfrafs
die Besiedelung eines Gewissers durch submerse Makro-
phyten in hohem Mafs. Gestorte Bereiche konnen auf diese
Weise durch schnellwiichsige Arten rasch besiedelt werden,
auch wenn die Nahrstoffkonzentrationen fiir diese Art un-
terhalb ihres eigentlichen Optimums liegen. Arten, die sich
aus einzelnen Sprossstiicken regenerieren konnen, wie z.B.
Elodea canadensis und Elodea nuttallii, konnen auf diese
Weise haufiger auftreten, als es dem Nahrstoffstatus des Ge-
wissers entspricht.

In weiten Teilen des Ostufers zeigt sich eine Verbesserung
des Makrophytenindex (Abb. 2). Ursache dafiir ist in erster
Linie eine erhebliche Ausbreitung der Armleuchteralgen
Chara contraria und Chara globularis in den tieferen Zo-
nen des Litorals. Die verstirkte Besiedelung des Litorals in
Tiefen > 4m ist im ganzen See zu beobachten. Da das Ost-
ufer aufgrund der steilen Uferbank und der wind- und
wellenexponierten Lage jedoch insgesamt sparlicher besie-
delt ist, macht sich die Ausbreitung der Characeen im
Makrophytenindex stirker bemerkbar. Die Ausbreitung der
submersen Makrophyten in tiefere Uferzonen stellt eine
Reaktion auf die verringerte Nihrstoffkonzentration im
Pelagial und die damit einhergehende Zunahme der durch-
lichteten Zone dar.

Die Abschnitte, die eine erhebliche Verschlechterung des
Makrophytenindex aufweisen, befinden sich ausschliefSlich
am stirker genutzten Westufer des Starnberger Sees. Der
Nibhrstoffeintrag ist hier zumeist auf einmiindende Biche
oder Griben zurtickzufiihren.

4 Diskussion

Das Vorkommen submerser Makrophyten in Seen wird von
einer Vielzahl verschiedener Standortfaktoren beeinflusst,
wobei dem Licht, dem Nahrstoffgehalt des Wassers und den
Eigenschaften des Sedimentes besondere Bedeutung zukom-
men. Die Kombination und damit die Wirksamkeit dieser
Faktoren unterscheidet sich von See zu See. Als Folge da-
von weicht auch deren Bewuchs mit makrophytischen Was-
serpflanzen voneinander ab. Unterschiede im Makrophy-
teninventar von Seen bestehen also auch dann, wenn keine
anthropogen verursachten Verdnderungen der Wasser-
qualitit, der Gewissernutzung oder der hydrologischen Ver-
hiltnisse vorliegen. Welcher Parameter nun gerade aus-
schlaggebend fur das Vorhandensein oder die Verdringung
einer Art ist, miisste daher von See zu See und von Abschnitt
zu Abschnitt neu geklart werden.

Trotz der vielen biotischen und abiotischen Faktoren, die
auf die Verbreitung submerser Makrophyten Einfluss ha-
ben, korreliert der mittlere Makrophytenindex eines Sees
mit dessen Gesamtphosphorkonzentration wihrend der
Zirkulationsphase. Dieser Zusammenhang verdeutlicht die
Abhingigkeit des Vorkommens makrophytischer Wasser-
pflanzen vom Phosphor. Neben der direkten Wirkung als
Nihrstoff beeinflusst Phosphor Makrophyten aber auch
indirekt, da durch das Wachstum planktischer und epiphy-
tischer Algen eine Reduzierung des Lichtgenusses eintritt.
Aber auch diese Vielzahl direkter und indirekter Wirkun-
gen beeintrichtigt die klare Abhingigkeit zwischen den
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Abb. 2: Die Nihrstoffbelastung im Uferbereich des Starnberger Sees 2000 im Vergleich zu 1989, berechnet nach dem Makrophytenindex.
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Phosphorkonzentrationen des Wassers und dem Makrophy-
tenindex nicht. Die Gesamtphosphorkonzentration eines
Sees gilt (neben der Chlorophyll-a-Konzentration und der
Sichttiefe) als Indikator fiir die Trophie eines Sees (LAWA
1998). Dieser Zusammenhang driickt daher die Eignung des
Makrophytenindex zur Trophieindikation von Seen aus.
Eine etwas schwichere Korrelation des Makrophytenindex
besteht auch mit der mittleren sommerlichen Sichttiefe
(MeLzZER 1988). Diese kann (zusammen mit Chlorophyll-a
und der Gesamtphosphor-Konzentration) ebenfalls zur In-
dikation der Trophie von Seen verwendet werden (LAWA
1998). Der genannte Zusammenhang unterstreicht daher
die Eignung des Makrophytenindex zur Trophieindikation
in Seen. Es ist jedoch damit zu rechnen, dass diese Korrela-
tion in sehr flachen und stark makrophytendominierten
Gewissern nicht mehr gegeben ist. Unter derartigen Bedin-
gungen kann das massive Auftreten von submersen Wasser-
pflanzen zu einer Verarmung des freien Wasserkorpers an
Nihrstoffen fihren. Dadurch wird das Wachstum von Phy-
toplanktonalgen unterdriickt, was zu einer Erhohung der
Sichttiefe fithrt (BLiINpDOW et al. 1993).

Der Makrophytenindex weist zu keinem der tibrigen Fakto-
ren, die im Zuge der Entwicklung des Index an einer Vielzahl
von Seen gemessen wurden, einen signifikanten Zusammen-
hang auf. Hierzu gehoren insbesondere auch die Ammoni-
um- und Nitratkonzentrationen des freien Wasserkorpers.
Nach den vorliegenden wasserchemischen Daten (genauere
Angabe wiirden den Rahmen der vorliegenden Publikation
sprengen, vgl. aber MELZER 1988) kann davon ausgegangen
werden, dass in der Mehrzahl der untersuchten Seen keine
Limitierung des Wachstums submerser Makrophyten durch
Stickstoff gegeben ist. Die Ergebnisse heben die Bedeutung
des Phosphors fiir das Wachstum submerser Makrophyten
hervor, obwohl Stickstoff in einem weit grofleren Umfang von
den Pflanzen benétigt wird als Phosphor.

Submersen Makrophyten kommt in der aquatischen Flora
eine besondere Bedeutung zu, da sie das Sediment mit dem
sie umgebenden Wasserkorper verkniipfen. Bereits vor etwa
drei Jahrzehnten konnte nachgewiesen werden, dass wur-
zelnde Makrophyten in der Lage sind, Nihrstoffe sowohl
uber die Blitter dem freien Wasserkorper als auch tiber die
Wurzeln dem Sediment zu entziehen (DEnNy 1972). Eine
P-Aufnahme tiber alle Teile der Pflanze konnten LITTLEFIELD
& FORrSBERG (1965) bei Chara globularis nachweisen. Un-
tersuchungen an submersen Spermatophyta fithrten zu der
Schlussfolgerung, dass diese zwar auch aus dem Freiwasser
Nihrstoffe aufnehmen konnen, in Seen jedoch das Sediment
die bedeutendere Nihrstoffquelle darstellt (BARKO & SMART
1980, 1981, Ravin 1981, BAarko et al. 1991, RaTTRAY 1995).
Quantitative Angaben zum Anteil des tiber die Wurzeln
aufgenommenen Phosphors am Gesamtbedarf der Pflanze
bewegen sich von 59% fiir die Art Myriophyllum spicatum
(Bristow & WHitTcoMmBe 1971) bis zu 100% fiir die Arten
Myriophyllum alterniflorum, Potamogeton zosteriformis
und Najas flexilis (CARIGNAN & Karrr 1980).

Diese Beobachtungen werfen die Frage auf, warum der
Makrophytenindex mit der Gesamtphosphorkonzentration
des Freiwassers wihrend der Vollzirkulation korreliert, ob-
wohl die Makrophyten den GrofSteil ihres P-Bedarfs aus dem
Sediment decken. An den dynamischen Umsetzungen des
Phosphors im See ist eine Vielzahl dufSerst komplexer Vor-
gange beteiligt (GRANELI 1999). Wihrend der sommerlichen
Stagnation werden auf unterschiedlichen Wegen Phosphor-

verbindungen aus dem Sediment riickgelst (SONDERGAARD
et al. 1993). Da der unter anaeroben Bedingungen geloste
Phosphor unter aeroben Bedingungen oxidiert und wieder
ausgefillt werden kann, ist auch die Vollzirkulation keines-
wegs in der Lage, den wihrend der Stagnation gelosten
Phosphor vollstindig im ganzen See zu verteilen (SCHWOERBEL
1999). Dennoch gilt die wihrend der Zirkulationsphase ge-
messene Phosphorkonzentration als eine wesentliche, den
Trophiezustand eines Sees anzeigende GrofSe (LAWA 1998).
Durchmischungsprozesse haben eine wichtige Bedeutung fiir
die Hohe des relativen Fluxes von P aus dem Sediment. Unter
vollstindig durchmischten Bedingungen konnte eine relativ
schnelle Freisetzung von Phosphor sowohl unter aeroben
als auch unter anaeroben Bedingungen beobachtet werden
(LEE 1973). Die Phosphorkonzentration im Freiwasser wih-
rend der Zirkulationsphase beinhaltet also auch einen riick-
losbaren Anteil des Sediment-Phosphors. Dariiber hinaus
kann der wihrend der Vegetationszeit von Makrophyten
aufgenommene Phosphor zu einem grofsen Teil wihrend des
herbstlichen Absterbens wieder freigesetzt werden. Die Hohe
des freigesetzten Phosphors hingt u.a. vom P-Gehalt der
Pflanze ab (Boston & PErkiNs 1982). Auch ein Teil des
wihrend des Wachstums aus dem Sediment entnommenen
Phosphors taucht also in der Gesamt-P-Konzentration wih-
rend der Zirkulationsphase auf. Aufgrund dieser Uberle-
gungen uberrascht es nicht, dass der Makrophytenindex mit
den Phosphorgehalten des Wassers wihrend der Zirkula-
tionsphase korreliert, auch wenn sich die Pflanzen zum iiber-
wiegenden Teil nicht direkt aus den Phosphorvorriten des
Freiwassers erndhren.

In die Erstellung des Indikatorkataloges gingen ausschliefs-
lich die Ergebnisse aus Seen des nordlichen Alpenvorlandes
und der nordlichen Kalkalpen ein. Die Flora dieser gut ge-
pufferten, hydrogencarbonatreichen Seen weicht von der hy-
drogencarbonatarmer Seen in charakteristischer Weise ab
(z.B. Lonammar 1938, SpeNce 1967). Dariiber hinaus kon-
nen Abweichungen in Klima, Seen-Morphologie, Geologie
u.d. zu Verdnderungen in den Indikatoreigenschaften
submerser Makrophyten fithren. So kann z.B. Ceratophyl-
lum demersum, eine Art, die in den Gewissern des Alpen-
und Voralpengebietes sehr hohe Nihrstoffbelastungen in-
diziert (Indikatorgruppe 5, s. Tab. 1), in Norddeutschland
auch in nahrstoffarmen Seen vorkommen (KrauscH 1964).
Als Konsequenz aus dieser Tatsache ergibt sich, dass der
Makrophytenindex nur auf solche Gewisser angewendet
werden kann, die dem Typ der hydrogencarbonatreichen
Gewisser des Alpenvorlandes und der nordlichen Kalkal-
pen entsprechen.

Trotz der Wechselwirkungen zwischen Makrophyten und
den biotischen und abiotischen Standortfaktoren kann das
Vorkommen von Makrophyten in einem See als vergleichs-
weise konstant bezeichnet werden. Dieses Verhalten unter-
scheidet Makrophyten deutlich vom Phytoplankton, bei dem
es im Verlauf eines Jahres tiblicherweise zu einer charakte-
ristischen Umstellung der dominierenden Algentaxa kommt
(Rounp 1971, WeTzEL 1983). Diatomeen sind aufgrund ih-
rer relativ kurzen Generationszeit in der Lage, innerhalb
weniger Wochen auf geinderte Umweltbedingungen zu rea-
gieren. HORLIMANN & ScHANZ (1993) geben als Reaktions-
zeit auf Veridnderungen der chemischen Umwelt von Kiesel-
algen einen Zeitraum von zwei bis vier Wochen an. Von
Extremsituationen abgesehen reagieren Makrophyten im
Gegensatz zu planktischen oder epiphytischen Algen auf
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kurzfristige Verinderungen der Nihrstoffkonzentrationen
nicht oder nur unwesentlich. Zudem unterliegen sie keinem
vergleichbaren Fraf$druck durch tierische Organismen. Da-
mit eignen sich Wasserpflanzen besonders gut, einen Giite-
zustand zu indizieren, der fiir einen lingeren Zeitraum zu-
trifft und der damit als mehrjahriges Integral der wirksam
werdenden Standortfaktoren anzusehen ist.
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Abstract

The European Water Framework Directive requires ecological status classification and monitoring of
surface and ground water bodies using biological indicators. To fulfill the demands of the Directive, a
macrophyte-based assessment system was developed for application on four lake site types in
Germany. Biological lake site types were established using differences in characteristic macrophyte
communities, reflecting ecoregion, Ca" content, mixis and morphology. Ecological status
classification of lake sites is based on macrophyte abundance along 275 transects in 95 natural
German lakes and the calculation of a reference index value, in some cases supplemented by
submerged vegetation data. The reference index quantifies the deviation of species composition and
abundance from reference conditions and classifies sites to one of the five ecological quality classes
specified in the Directive. Based on an example of Lake Chiemsee, Germany, the possibilities for a
whole-lake assessment are discussed.

1 Introduction

The European Water Framework Directive (Directive 2000/60/EC of the European Parliament and of
the Council of 23 October 2000 establishing a framework for Community action in the field of water
policy) is an innovative piece of legidation emphasising ecological monitoring and evaluation of
water quality instead of exclusively relying on chemical measurements. The Directive creates a
uniform legislation-base for water protection in Europe by replacing various national laws and guiding
lines. The main goal of the Directive is to achieve at least “good” ecological status for all surface
water and ground water bodies by 2015, based on a five class scale ranging from “high”, “good”,
“moderate”, “poor” to “bad”.

Following the Directive, phytoplankton, benthic invertebrate fauna, fish, phytobenthos and aquatic
macrophytes supported by measurements of physico-chemistry and hydrology are to be used for a
typological assessment of ecological quality of lakes. The quality elements of the macrophyte
community are taxonomic composition and abundance (EUROPEAN UNION 2000).

Methods exist for indicating trophic status and surface waters acidification using aquatic macrophytes
(MELZER 1976, 1999, TREMP and KOHLER 1995, HOESCH and BUHLE 1996, SCHNEIDER and MELZER
2003), but do not fulfill the demands of the Directive. The existing systems describe ecological
conditions (e.g. trophic status), but do not evaluate them by comparison with type specific reference
conditions.

This paper describes a macrophyte-based assessment system which can be applied to natural lakes
throughout Germany. In order to compare lakes of different types, i.e. alpine lakes versus lowland
lakes, a biological lake site typology is established to group sites with similar characteristics, that are
important to macrophytes. For each of these types, macrophyte reference index values are related to
ecological status classification based on the deviations from reference conditions.
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2 Material and Methods
2.1 Study Sites

A series of 172 transects from 71 lakes was ®

surveyed during 2000 - 2001 to develop a ° . *
macrophyte-based assessment system. Data -

from 103 sites in 24 lakes from previous "\ . &”"- ./
studies during 1988 - 2001 were aso : ( (07 S
included, resulting in a total of 275 sites ' “eg® 0 o
from 95 lakes. Most of the sampling sites - ks
are located in southern and north-eastern ° )
Germany, the remaining few in the central e e
region, corresponding to the distribution of \ L
natural lakes with an area of at least 0.5 km? ' -

(Fig. 1), according to the suggestion in

annex Il of the Directive. The range of

natural variation in lake morphology, trophic :

state, sediment type, etc. and human impact o
(intensity and quality) was included in these ®

95 lakes.

2.2  Macrophyte Abundance

Submerged and free floating aquatic ® o
macrophyte (charophytes, bryophytes and N ) < 8
tracheophytes) abundance was estimated A h\ “a %
once during late June to early August. At

each lake, 1-15 sites were investigated % 0 100 Kilometers
depending on lake size and possible

reference conditions. Site locations at least

50 m away from inlets and outlets were Figure 1. Map showing the sampling sites in
chosen, based on structural characteristics Germany

(e.g. surrounding vegetation and land use,

sediment and slope).

..z t‘. ®e
®

@ sampling sites

In previous studies during 1988 - 2001, aguatic vegetation was surveyed by scuba diving following
MELZER (1999), in 2000 and 2001 by boat/wading according to STELZER and SCHNEIDER (2001). The
latter method comprises any combination of the following devices as appropriate:

e water viewer, used in shallow and transparent water,

« weighted, double-headed rake on a rope (59 cm head width, 2 cm space between teeth,
modified after DEPPE and LATHROP (1993)) for high vegetation at any depth, and

* Ekman-Birge-grab sampler for low vegetation at any depth.

A minimum of 20 m of homogeneous shoreline was investigated, with each site being divided into 0-1
m, 1-2 m, 2-4 m and > 4 m depth zones (MELZER 1999). Where increased turbidity prevented aguatic
vegetation survey by using the water viewer, at least five samples were taken in each depth zone by
pulling the rake across the lake bottom for several meters, in the direction of deep to shallow water.
Additionally, a grab sampler was used repeatedly until no additional species were found in the
rake/sampler. Structural characteristics such as bottom type, degree of shading, slope and
anthropogenic usage were recorded (STELZER 2003). The quantity of species was estimated based on a
5 degree scale where 1 = very rare, 2 = rare, 3 = common, 4 = frequent and 5 = abundant/predominant
(KOHLER 1978, MELZER 1992). With the exception of Bryophyta (without Fontinalis antipyretica),
macrophyte identification was done to the species level. According to lake morphology, water
transparency, macrophyte biomass and diversity, the survey takes about 30 to 90 minutes per site not
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including travel time and time for microscopic identification of critical taxonomic groups. For data
analyses (see below), the macrophyte abundance data were transformed into “plant quantity” using the
function y=x3 (MELZER 1999).

2.3 Water Analyses

Concentrations of ammonium, nitrate, nitrite, total nitrogen, soluble reactive phosphorus, total
phosphorus, chloride, calcium, pH and conductivity (20°C) were determined by local German water
management authorities, following the DIN-standard methods. For each lake, data of the year
corresponding to the macrophyte surveys was used. In most cases a minimum of four water samples
were taken per year (once during spring mixis and three times during summer stagnation). Trophic
state was calculated according to LAWA (1999).

2.4 Development of the Biological Lake Site Typology

For developing the lake site typology, only reference sites, which are “undisturbed” and show no or
only “very minor” human impacts (WALLIN et a. 2003), were used. In this study only sites showing
near undisturbed physico-chemical (trophic state, pH, salinity), hydromorphological (stratification,
bank fixation) and biological (no stocking with non native herbivore fish) conditions were chosen,
resulting in atotal of 32 reference sites.

For similarity tests between reference sites, taxa occurring “very rare” or “rare” in two or less sites
were excluded, as uncommon species are not useful in showing typological similarities between sites
and complex statistical analysis (OBERDORFF et a. 2001). Taxa found in differing depth zones were
treated as different taxa (e.g. taxon A in 0-1m, taxon A in 1-2m,..). To determine natural lake site
types, Correspondence Analysis (CA; MVSP 3.12f) was performed. The Hill algorithm was used to
ordinate sample scores. The number of axes to extract was identified by Kaiser’s rule (STOYAN et al.
1997).

2.5 Development of the Ecological Status Classification

For each lake site type, a unique ecological status classification system was developed. Reference sites
as well as non-reference sites were evaluated to determine ecological status. In order to include
endangered species, rare taxa were incorporated into the assessment.

By arranging plant species and lake sites in vegetation tables (species-by-site matrix) for each lake site
type separately, reference biocoenoses were identified and the shift in vegetation with increasing
degradation was shown. An example is given in SCHAUMBURG et al. (in press).

Based on the vegetation tables, for each lake site type three species groups with the following
ecological qualities were identified: In Species group A all taxa are listed, which are abundant under
reference conditions and uncommon under non-reference conditions. These taxa belong to the type-
specific reference biocoenoses. Species group C are taxararely found under reference conditions, and
usually occur at sites with very few or no group A taxa. Species group B taxa show no preference for
reference or non-reference conditions. They occur together with taxa from species groups A and C.
The ecological information contained in species groups A, B and C is consistent with existing
macrophyte autecology (STELZER 2003). Macrophytes described in the literature but not found in our
transects, were incorporated into the relevant species group. A list of taxa for each species group for
each lake typeisfound in appendix 1.

The following formula was used to calculate the Reference Index (RI) to determine the ecological
status:

RI = Reference Index
Qai = “Plant quantity” of the i-th taxon of speciesgroup A
& & Qi = “Plant quantity” of the -th taxon of species group C
ZQAi - ZQCi ¥ = “Pant quantity of thei-th taxon of all groups
RI = '=ln—'=1 100 Na = Tota number of taxa of speciesgroup A
< Ne = Tota number of taxa of speciesgroup C
iZ_lngi Ng = Total number of taxa
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The RI is an expression of the “plant quantity” ratio of type-specific sensitive taxa, dominating at
reference conditions, compared to the “plant quantity” of insensitive taxa and is therefore a tool for
estimating the deviation of observed macrophyte communities from reference communities. The
resulting index values range from +100 (only species group A taxa) to —100 (only species group C
taxa). The classification of the RI values into the categories of ecological status is based on the
definitions for ecological status, given by Annex V of the Water Framework Directive (Table 1).

Table 1: Classification of the RI valuesinto the categories of ecological status

ecological  Definition given by the WFD Inter pretation
status
High “The taxonomic composition corresponds totally or Rl values lie within the range of

nearly totally to undisturbed conditions. There are  reference sites.
no detectable changes in the average macrophytic
[...] abundance. [...]"

Good “There are slight changes in the composition and RI values are slightly below high
abundance of macrophytic [...] taxa compared to status and always positive (taxa of
the type-specific communities. [...]" species group A have higher

abundances than species group C
taxa).

Moderate  “The composition of macrophytic [...] taxadiffer Rl values are around zero or negative
moderately from the type-specific communities and (species group C taxa equal or slightly
are significantly more distorted than those observed outweigh species group A taxa).
at good quality. Moderate changes in the average
macrophytic [...] abundance are evident. [...]"

Poor Macrophyte “communities deviate substantially RI values are very low (species group
from those normally associated with the surface A taxa are nearly replaced by species
water body type under undisturbed conditions”. group C taxa).

Bad “Large portions of the relevant biological Very low macrophyte abundances

communities normally associated with the surface  without natural reasons. (Calculation
water body type under undisturbed conditionsare  of RI is often not possible)
absent”.

2.6  Requirements

The following criteria need to be met to reliably classify ecological status:
« macrophyte abundance estimation using one of the methods described above,
» thelake site hasto be assignable to one of the typeslisted in Table 2,

e« aminimum of 75 % of the total , plant quantity” (see 3.2) are macrophytes contained in
species groups A, B and C (see appendix 1),

e total “plant quantity” of macrophytes contained in species groups A, B and C must exceed 55
for type AK, MTS and TKg sites, and 34 for type TKp sites (definitions of lake sites types are
given below).

If one of these requirements is not met, the ecological status must be denoted as inconclusive and
should not be included when integrating macrophyte and phytobenthos assessments for lakes
(SCHAUMBURG €t al. in press).
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3 Resaults
3.1 Biological Lake Site Typology

CA case scores

Figure1l: First three axes of the Correspondence Anaysis (MVSP) based on macrophyte species

Ecoregion:

O apine/preapine (south)
A Centra German Uplands

V¥ North German Lowland

composition and abundance of reference sites; ecoregions follow MATHES et al. (2002)

The first three CA axes of the macrophyte species-by-sites array represented a prominent part of the
total variability, 13.5 % is contained in the first axis, 11.1% in the second and 8.5% in the third axis.
Lake sites were separated along these axes into three groups matching the German ecoregions (Fig. 2).
Along axis one, the sites in Central German Uplands soft water lakes (group MTS) were isolated from
the sites in calcareous lakes of the other regions. The sites in alpine/prealpine lakes in southern
Germany (group AK) were separated from those in the North German Lowland (group TK). A subset
of some alpine lake sites (group AKSs) is characterized by low species richness and abundance, as well

as extremely steep morphology and coarse sediment.

Table 2: Biological lake sitetypes

Type  Characterisation

M acrophyte communities at reference

conditions

 lakes of the Central German Uplands or the
MTS North German Lowland
« Ca’" <15 mg/l (annua maximum)

Myriophyllum alterniflorum and
isoétides (Isoétes lacustris, Lobelia
dortmanna, Littorella uniflora)

« apine/prealpine lakes
« Ca’*>15 mg/l (annual maximum)
Aksin addition:
» extremely steep slopes
e coarse sediment (at least 50% bedrock,
boulders or rocks)

AK(9)

dominated by charophytes

only sparse vegetation

» |akes of the North German Lowland
TKg « Ca’*>15 mg/l (annual maximum)
» dratified water bodies

dominated by charophytes

 lakes of the North German Lowland
TKp « Ca’*>15 mg/l (annual maximum)
» polymictic water bodies

besides charophytes, nutrient tolerant
species like Potamogeton spp. and
Stratiotes aloides occur
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In addition to the three lake types identified using CA, a supplemental division was established for the
group of North German Lowland sites (TK). Shallow polymictic lakes (TKp) and deep stratified lakes
(TKg) were separated based on their differences in natural trophic status and reaction to nutrient
enrichment (SCHEFFER 1998, LAWA 1999). This division is not shown in the CA because reference
sites were found in only two of the polymictic lakes.

To assign lake typology to disturbed sites, the types are defined by characteristics that are nearly
unaffected by human impact (ecoregion, Ca2" content, mixis and morphology; Table 2).

3.2 Ecological Status Classification
Lakesitetype MTS

The classification of the RI into categories of ecological status for lake site type MTS is given in
Table 3.

Table 3: Classification of the RI into categories of ecological status (type MTS)

value of the RI ecological status restrictions
Rl = 100 High status
100> RI >40 Good status
40 > RI > (- 40) Moderate status
(- 40) > RI > (- 100) Poor status
Bad status Depopulation of submerged macrophytes > bad status

(“inconclusive”)

Lake site type AK(S)

Lake site type AK and subtype AKs are similar in macrophyte vegetation and therefore were treated as
one type for classification purposes, with the exception that low macrophyte abundance at sites
belonging to subtype AKsis not asign for ecological degradation (Table 4).

Table 4: Classification of the RI into categories of ecological status (type AK(S))

value of the Rl ecological status restrictions
100>RI>75 High status if species group C > 10% -> good status
75>RIl >0 Good status
0>RI>(-45) Moderate status
(- 45) > RI > (- 100) Poor status
Bad status Depopulation of submerged macrophytes - bad status

(“inconclusive”)
Not valid for sites of subtype AKs

Lake site type TKg

RI division into ecologica status categories for lake site type TKg is given in Table 5. As an
additional criterion, dominant stands of Potamogeton pectinatus or Ceratophyllum demersum indicate
poor ecological status. These two taxa were assigned in species group B (see Appendix 1) because of
their wide ecological range on type TKg sites. Dominant stands of these species are characteristic of
nutrient-enriched lakes of the North German Lowland (KRAUSCH 1964, TGL 27885/01 1982, DoLL
1991).
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Table5: Classification of the RI into categories of ecological status (type TKg)

value of the RI ecological status restrictions

100> RI > 40 High status if species group C > 10% -> good status
40>RI >0 Good status

0>RI > (- 10) Moderate status if macrophyte community is dominated by

Potamogeton pectinatus or Ceratophyllum demersum
(= 80 %) > poor status
(- 10) > RI = (- 100) Poor status

Bad status Depopulation of submerged macrophytes > bad status
(“inconclusive”)

Lake site type TKp

Reference conditions were determined from existing sites, historic data and palaeolimnological
reconstructions (PFAFFENBERG and DIENEMANN 1964, KORNER 2001, 2003). These data showed a
wide range of macrophyte communities at reference conditions. Polymictic lakes are naturally
mesotrophic or dlightly eutrophic, and therefore have macrophyte communities similar to slightly
nutrient-polluted sites of lake site type TKg. The high natural variability of type TKp only allowed the
differentiation into sensitive taxa (species group A) and indifferent taxa (species group B). The
determination of ecological status is based on the percentage of group A taxa quantity. The
classification into categories of ecological status for lake site type TKp is given in Table 6. Dominant
stands with at least 80% of total “plant quantity” represented by Potamogeton pectinatus,
Ceratophyllum demersum and Ceratophyllum submersum, or the summed quantity of Elodea
canadensis and E. nuttallii, indicate moderate ecological status.

Table6: Classification of the percentage of species group A taxa into categories of ecological status

(type TKp)
% speciesgroup A ecological status -
(SGA) restrictions

100 > SGA > 60 High status

60> SGA >0 Good status if macrophyte community is dominated by Potamogeton
pectinatus, Ceratophyllum demersum, C. submersum or
Elodea canadensis/nuttallii (> 80 %) > moderate status

SGA =0 Moderate status

Poor or bad status Depopulation of submerged macrophytes - bad status
(“inconclusive”)

3.3 Ecological Quality of Lake Chiemsee, Bavaria, Germany

Aquatic vegetation of Lake Chiemsee (all sites are in type AK) was mapped in 1998 by scuba diving
(MELZER and SCHNEIDER 2001). The ecological quality of the surveyed mapping sections was
classified as described above and varies from “good” to” poor” (Fig. 3). Most parts of lake shoreline
(58 % of the number of sections, i.e. 57 % of shoreline length) are classified in good ecological status.

4  Discussion
4.1 Possbilitiesand Limitsof the Lake Site Typology

The developed typology is valid for sites in natural German lakes with a minimum surface area of 0.5
km2. With the establishment of the four lake site types (MTS, AK, TKg and TKp) based on
macrophyte composition of reference sites, determining typology is now asimple and manageable first
step for routine monitoring of ecological quality. It is not meant to replace basic lake typologies
(THIENEMANN 1921, MATHES et al. 2002), as the scheme is not necessarily relevant for other
organism groups.
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It is entirely possible that there are sites belonging to different (sub-) types within one lake, e.g. sites
situated in different basins that differ in morphology and mixis. The system takes into account the
recommendation for the “sub-division of l1akes on the basis of significant ... characteristics’ that differ
in reference conditions and vulnerability to human impact, ascribed by REFCOND (WALLIN et al.
2003), one of the European working groups launched to create a common implementation strategy for
the Directive.
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Figure 3: Ecological status of Lake Chiemsee based on submerged aquatic vegetation, including three
islands (dots: towns, numbers: shoreline sections).

Although the typology is based on awide variety of surveyed sites throughout Germany, CA identified
only three different groups of reference sites. Extensive past human influence has led to a loss of
reference sites (KORNER 2002, Moss et a. 2003). Thus, lake site type TKp was established based
upon historic data and expert judgement, assuming a difference in the natural trophic state of shallow
(polymictic) lakes from deep (stratified) lakes. This division agrees with other authors implementing
the directive (WALLIN et a. 2003; Moss et a. 2003), as well as with the suggestion to use depth as
one component of typologies, given in annex |1 of the Directive.

Additional lake site types exist, representing characteristic natural macrophyte habitats, such as saline
lakes (HALLER et a. 1974, MELACK 1988), polymictic (pre-) apine lakes (SCHAUMBURG 1996), or
bog lakes (DUARTE et al. 1986, STEWART and FREEDMAN 1989). These conditions seldom occur in
natural lakes in Germany with more than 0.5 km? surface area (MATHES et a. 2002) and were
therefore not included in our sampling program.
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Although natural calcareous Central German Uplands lakes of sufficient size are relatively rare, our
sampling program included sites in Lakes Laacher See, SliRer See, and Federsee. Due to nonexisting
reference sites, this possible type could not be identified using CA. The possibility of assigning these
lakes to the calcareous (pre-) alpine or North German Lowland sites for ecological status classification
is discussed in STELZER (2003). Sites in softwater lakes within the North German Lowland can be
classified as softwater lakes of the Central German Uplands (lake site type MTS) due to similar past
macrophyte communities (VOGE 1992 and unpublished data of the German water management
authorities).

4.2 Possbilitiesand Limits of the Ecological Status Classification

The reliability of the methods used for macrophyte mapping is essential for accurately assessing
ecological quality. Although the two sampling techniques referred to in this paper lead to comparable
ecological classification of sites (STELZER 2003), scuba diving is recommended for better accuracy
concerning rare taxa (RASCHKE and RUSANOWSKI 1984, CAPERS 2000, MELZER and SCHNEIDER
2001).

The European Water Framework Directive demands “type-specific” classification of ecological
quality with respect to “composition and abundance of aquatic flora” and to the “ecological quality
ratios’ that “shall represent the relationship between the values of the biological parameters observed”
and “the values for these parameters in the reference conditions’ (EUROPEAN UNION 2000). The
calculated reference index (RI) is an expression of the ratio of abundance of type-specific sensitive
taxa, dominating at reference conditions, compared to the abundance of insensitive taxa and is
therefore a tool for estimating the deviation of observed macrophyte communities from reference
communities. Plant communities are neither defined in the deterministic, phytosociological way, nor
based on growth forms, as done by WEYER (2003), but are based on type-specific species groups.
Contrary to the opinions of other authors who developed an ecological status determination system for
shallow lakes in Europe (Moss et a 2003), the RI is an appropriate means to describe changes in
macrophyte community, as local extinction and colonization by new species occurs, reflecting
anthropogenic impact. Emergent macrophytes are not considered appropriate for ecological quality
assessment due to their high natural variability (STELZER 2003).

Using species groups also provides flexibility to the system by allowing the addition of new species.
The system can be easily adapted to new findings e.g. by reconstruction of historic plant communities
from sediment cores (KORNER 2003), or to integrate the effect of acidification, so far hardly occurring
in natural German lakes with an surface area more than 0.5 km? (MATHES et al. 2002). Applications
and modifications of the system should be centrally managed by the German Authorities of Water
Management.

Ecological status classification using aquatic macrophytes is restricted to sites with sufficient
macrophyte cover and therefore fails to indicate extreme eutrophication leading to depopulation of
submerged macrophytes. This system integrates these extreme impacts by assigning sites with very
low or missing vegetation to bad status (inconclusive), if natural reasons for low macrophyte
abundance such as coarse substrate, a high degree of shading, wave action or high DOM can be
excluded.

For general application to German lake sites, the classification system provides simple yet reliable
assessment of ecological quality using aquatic vegetation, superseding trophic status as an indicator of
water quality.

4.3 Implementation of the Ecological Status Classification System in Lake Chiemsee

Although macrophyte abundance data of 15 of the 193 shore line sections of Lake Chiemsee have
been used for the development of the assessment system, we justify the application of the method as
an example of whole-lake assessment.

The basic classification in good ecological status of the mesotrophic prealpine lake (SCHAUMBURG
1996) appears to be reasonable, however, the ecological classification of areas near inlets (e.g. section
1, 58 and 65) often indicate moderate to poor ecological conditions. In some cases this assessment
may correspond to local impacts, e.g. nutrient input by runoff from agricultural areas, but it is likely
that these regions represent the ecological influence of the inlet, rather than in-lake conditions. The
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current velocity of these areas provides habitat conditions different from those of lentic systems, e.g.
in nutrient supply and mechanical stress (SCHNEIDER and MELZER 2003) and therefore leads to
macrophyte communities that differ from those at lentic reference conditions. As degradation is
defined as deviation from reference conditions, it is not possible to classify sites that show different
communities for natural reasons. Therefore, we recommend excluding the areas near inlets during
ecological assessment. Without the sections containing inlets, 65% of the sections (64% of shoreline
length) of Lake Chiemsee show good ecological conditions.

An anomaly is identified in the ecological assessment of the shallow bay in the western part of the
Lake Chiemsee (sections 106 to 124). The classification of all but two sections as moderate or poor
can not be explained by known impacts (MELZER et al. 2000) but is likely a result of the shallow
morphology of the bay, leading to different ecological conditions and likely to higher natural trophic
status than the rest of the lake. Further investigations are planned to determine whether the
establishment of an additional lake site type of polymictic (pre-) alpine lakesis possible.

The classification of an entire lake is ideally based on a complete mapping of submerged vegetation
using scuba diving and assessment of ecologica quality of all sections, excluding inlets, weighted by
length. This method ensures that local changes in ecological quality can be detected (KOHLER 1975,
MELZER 1999) and appropriate recommendations for restoration can be given.

The calculation of one quality class for the entire lake by weighted-mean of reference index valuesis
only possible if the classification is not inconclusive and no additional criteria need to be used. In all
cases however, indicating the percentage of sectionsin the different quality classesis possible.

If acomplete survey of aguatic vegetation is not possible, a number of sites can be selected, depending
on lake size and heterogeneity, including the variability of morphology, exposition, substrate, land use,
etc. in a manner representative for the lake. The example from Lake Chiemsee shows that appropriate
selection of sites is essential for the accurate assessment of ecological quality. In this case, the
selection of only few sites can lead to a classification of the ecological quality as “good”, “moderate”
or even “poor”. A practice application of this system is anticipated in 2004 and 2005 to provide exact

criteriafor site selection for whole-lake assessment.
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Appendix |

List of taxa for each species group (generawith ,, sp* are exclusively species listed)

Art AK(s) MTS TKg TKp

Bryophyta B B B
Callitriche palustrisL.

Callitriche sp.

Ceratophyllum demersum L.

Ceratophyllum submersum L.

Chara aspera Detharding ex Willdenow

Chara contraria A. Braun ex Ktzing

Chara delicatula Agardh

Chara denudata A. Braun

Chara filiformis Hertzsch

Chara globularis Thuillier

Chara hispida L.

Charaintermedia A. Braun

Chara polyacantha A. Braun

Chararudis A. Braun ex Leonhardi

Chara strigosa A. Braun

Charatomentosa L.

Chara vulgarisL.

Elatine hexandra (Lapierre) DeCandolle

Elatine hydropiper L. em. Oeder

Eleocharis acicularis (L.) Roemer et Schultes
Elodea canadensis Michaux fil.

Elodea nuttallii (Planchon) Caspary

Groenlandia densa (Linne) Fourreau
HippurisvulgarisL.

| soétes echinospora Durieu

|soétes lacustrisL.

Juncus bulbosus L. f. fluitans

Lagarosiphon major (Ridley) Moss

Lemna minor L.

Lemnatrisulca L.

Littorella uniflora (L.) Ascherson

Lobelia dortmanna L.

Myriophyllum alterniflorum DeCandolle ex Lamarck et DeCandolle
Myriophyllum spicatum L.

Myriophyllum verticillatum L.

Najas flexilis (Willdenow) Rostkovius et J.K. Schmidt
Najas marina L.

Nitella flexilis (L.) Agardh

Nitella gracilis (Smith) Agardh

Nitella mucronata (A. Braun) Miquel

Nitella opaca (Bruzelius) Agardh

Nitella syncarpa (Thuillier) Chevallier

Nitella translucens (Persoon) Agardh

Nitellopsis obtusa (Desvaux ex L oiseleur-Deslongchamps) J. Groves
Potamogeton acutifolius Link ex Roemer et Schultes
Potamogeton al pinus Balbis

Potamogeton berchtoldii Fieber ex Berchtold et Opiz
Potamogeton col oratus Hornemann

Potamogeton compressus L.

Potamogeton crispusL.
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Art

A

AK(s) MTS TKg TKp

Potamogeton crispus x perfoliatus
Potamogeton filiformis Persoon
Potamogeton friesii Ruprecht
Potamogeton gramineus L.

Potamogeton lucens L.

Potamogeton nodosus Poir.

Potamogeton obtusifolius Mertens et Koch
Potamogeton pectinatus L.

Potamogeton perfoliatus L.

Potamogeton polygonifolius Pourret de Figeac
Potamogeton praelongus Wulfen
Potamogeton pusillus L. em. Fries
Potamogeton rutilus Wolfgang
Potamogeton trichoides Chamisso et Schlechten
Potamogeton x decipiens Nolte ex Koch
Potamogeton x nitens Weber

Potamogeton x zizii Koch ex Roth
Ranunculus peltatus Schrank

Ranunculus reptans L.

Ranunculus sp. (Subgenus Batrachium)
Sagittaria sagittifolia L.

Spirodela polyrhiza (L.) Schleiden
Stratiotes aloides L. f. submersa Gllck

Tolypella glomerata (Desvaux ex L oiseleur-Deslongchamps)

Leonhardi

Utricularia australis R. Brown
Utricularia intermedia Hayne
Utricularia minor L.
Utricularia ochroleuca Hartman
Utricularia vulgarisL.
Utricularia stygia Thor.
Zannichellia palustrisL.
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Abstract

The macrophyte vegetation, the epilithic diatoms and the physico-
chemical characteristics of the stream Lauterbach, a small calcare-
ous stream in Bavaria (Germany) were studied. The stream Lauter-
bach was divided into 20 mapping sections. In each section the
quantity of macrophyte species was estimated according to a five de-
gree scale. A sample of epilithic diatoms was taken and the physico-
chemical characteristics were measured in each section. The distri-
bution of “trophic points” was calculated according to a new classi-
fication of species in trophic classes developed in Bavaria. The com-
parison of the results of the macrophytes and the diatoms showed
various differences, but according to both systematic groups the
stream Lauterbach can be classified as oligotrophic. The chemical
and physical parameters support this classification. The physico-
chemical differences between the 20 mapping sections were too
small to give a clear picture of differences in the trophic situation on
a smaller scale. Regardless of the overall characterisation of the
stream Lauterbach as clearly oligotrophic the macrophytes showed
three typical declines in the proportion of “oligotrophic plus oligo-
mesotrophic points”. Two of these declines are clearly associated
with the observation of massive growth of green algae in those areas.
They are possibly caused by the influence of a golf court and an in-
flow into the stream Lauterbach. The third one can be linked to a no-
ticeable amount of waste in the stream.

1. Introduction

A common method in monitoring running waters is to exam-
ine the saprobic loading. KoLkwITZ & MARSSON (1909) de-
veloped the system of saprobity to indicate the amount of or-
ganic biodegradable substances. At the beginning of the cen-
tury communal waste water was the worst charge to open

water bodies. Today various factors cause different nui-
sances to lotic systems. Besides acidification (MELZER &
ROTHMEYER 1983; ROELOFs 1983; FARMER 1990; TREMP &
KOHLER 1995), toxic substances (BEST 1982; GARG & CHAN-
DRA 1990; GupTa et al. 1996; VAN DEN BRINK et al. 1997)
and structural degradation (MAucH 1992; WiLD & KuNnz
1992) the nutrient input becomes increasingly important.
The nutrients originate from distinct as well as from diffuse
sources, often from agricultural areas. The biodegradation of
organic substances today mostly takes place in wastewater
treatment plants. In case of nonexisting phosphate elimina-
tion and denitrification nutrients like nitrate, ammonia and
phosphate reach the lotic systems. There they cause in-
creased primary production and after the decomposition of
the plant biomass also an increase in secondary loading.

The trophic situation indicates the loading of a water body
with inorganic nutrients and the accelerated growth of plants.
According to CASPERS & KARBE (1966) trophy is defined as
the intensity of the phototrophic primary production. Eu-
trophication is the increased trophy caused by increased
availability and utilization of nutrients (see also DIN 4049).
The map of the trophic situation of Bavarian water bodies
dating from 1995 separates the trophy from the saprobity
(Bayerisches Staatsministerium fiir Landesentwicklung und
Umweltfragen 1996). In different types of running waters
eutrophication causes different reactions. Therefore the lotic
systems have been subdivided in plankton-, periphyton- and
macrophyte-dominated running waters (MAUCH et al. 1998).
The Bavarian project “Mapping of the trophic state in run-
ning waters” resulted in a new scheme to classify the trophic
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situation of periphyton- and macrophyte-dominated running
waters (Bayerisches Landesamt fiir Wasserwirtschaft 1998).

In the present publication the two different systems based
on macrophytes and diatoms both were tested at the same
time. The question is to what extent the two systems comple-
ment each other or can be regarded as equivalent.

2. Study Area

The stream Lauterbach is situated in Bavaria (Germany) be-
tween the towns Farchant (671 m above sea level) and
Eschenlohe (639 m above sea level). It runs through an area
where drinking water for the city of Munich is gained. The
total length of the stream is about 5 km. About 100 m before
the inflow of the stream Lauterbach into the river Loisach an
average discharge of 1.36 m?/s [average discharge of the years
1954 to 1982, BRAUN & HEINZMANN (1988)] was measured.
The stream Lauterbach is a typical groundwater creek. It has
its source at the margin of a valley near a golf court through
which the stream flows in the mapping sections 3 to 5. In the
further course it flows through litter meadows and reed.

3. Materials and Methods
3.1 Macrophyte mapping

The stream Lauterbach was divided into 20 mapping sections of dif-
ferent lengths, based on uniformity of morphological characteristics,
substrate conditions, flowing velocity and homogeneity of vegeta-
tion (for details see KOHLER & SCHIELE 1985; MELZER 1993). In Au-
gust 1998 in each section the quantity of species was estimated
based on a five degree scale (1 = very rare; 2 = infrequent; 3 = com-
mon; 4 = frequent; 5 = abundant, predominant).

3.2 Diatom sampling

In November 1997, February and May 1998 a sample of epilithic di-
atoms was taken at the beginning of each macrophyte mapping sec-
tion. The samples were prepared according to VAN DER WERFF
(1955, cit. in KRAMMER & LANGE-BERTALOT 1986). At least 400
frustules were identified in each sample.

3.3 Calculation of “trophic points”

The calculation of trophic points in each section of the stream
Lauterbach was based on the “distribution of trophic points”, de-
scribed in Bayerisches Landesamt fiir Wasserwirtschaft (1998). The
authors described the presence of certain species based on the distri-
bution of 20 points in the trophic categories oligotrophic to hyper-
trophic (diatoms) and oligotrophic to polytrophic (macrophytes)
(Table 1). The different subdivisions of the trophic categories for
macrophytes and diatoms are due to methodical reasons (see Bay-
erisches Landesamt fiir Wasserwirtschaft 1998).

For each sampling site the average abundance of every diatom
species was multiplied with the points in each trophic category. In
order to calculate the relative amount of points per sampling site the

2 Limnologica 30 (2000) 1
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Table 1. Example of the distribution of 20 points according to Bay-
erisches Landesamt fiir Wasserwirtschaft (1998) (o = oligotrophic,
m = mesotrophic, eu = eutrophic, p = polytrophic, h= hypertrophic).

Species Trophic categories

Macrophytes:
Chara intermedia 13 5 2 0 0 0 0

o m en eup p p-h h

Diatoms:
Amphora pediculus 1 2 6 6 5 0 0

Table 2. Connection between the five-degree-scale and the quantity
of submerged macrophytes.

Five-degree-scale Plant quantity

1 1
2 8
3 27
4 64
] 125

points of all species present were summed up. The calculation for
the diatoms is based on a comparison of abundances, which is the
relative quantitative distribution of species. The standing crop of
macrophytes however is estimated on a five-degree-scale which has
to be related to a quantitative number. The cubed five-degree-scale
gives a good estimation of the biomass of submerged macrophytes
(MELZER 1988) (Table 2).

The plant quantity was multiplied with the points in each trophic
category to calculate the relative amount of points per mapping sec-
tion. Assuming that every species has a trophic categorization the
amount of points theoretically achievable is calculated from the sum
of valves (diatoms) respectively the sum of plant quantities (macro-
phytes) multiplied by 20. To obtain the figures the relative amount of
points in each trophic category plus the non-indicating proportion
was calculated (Fig. 2).

3.4 Water chemistry and physics

From September 1997 to August 1998 water samples were taken
monthly from the beginning of every mapping section. Conductivi-
ty, pH, oxygen and temperature were measured with portable mea-
suring devices (WTW). The following parameters were determined
on the sampling day. All samples were filtered (0.45 pm) except
those for the determination of total phosphorus.

Parameter and method:
Total phosphorus: Nanocolor 300D, Macherey & Nagel

SRP; MurpHY & RILEY (1962)
Ammonia: DIN 38 406 E5-1 (DEV 1996)
Nitrate: HPLC [column 302 IC 4.6 (VYDAC), UV/VIS-

detector, wavelength 200 nm, eluent 35mM
KH,PO,, pH 3.6] (the filtered samples were deep-
frozen until measuring, only the samples from
August 1997 to February 1998 were analysed)
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For the figures the median was calculated from the 12 samples as
well as the 10%- and 90%-percentile.

4. Results

4.1 Water chemistry and physics (Fig. 1)

The water temperature (median 7.5 °C) and the conductivity
(median 435 pS/cm) of the stream Lauterbach had a nearly
constant value. The only exception is site 5, where tempera-
ture (median 8.2 °C) as well as conductivity (median 459
pS/cm) have a slightly enhanced value. At this site a small
creek flows into the stream Lauterbach. The temperature
fluctuations increase from the spring to the mouth, whereas
the conductivity fluctuations decrease. The pH-value shows
a slight increase downstream from 7.65 to 7.82, as well as
the amount of oxygen (from 68% = 7.5 mg/l to 98% = 10.6
mg/1). Site 5 shows a minimum pH value of 7.55. The silicate
concentrations show a decreasing tendency from site 1 to site
5 (from 1.3 mg/l to 1.2 mg/l). For all other sites up to the
mouth of the stream Lauterbach the silicate concentrations
fluctuated around 1.2 mg Si/l. Ammonia concentrations stay
on a low level but show a decreasing tendency from the
spring to the mouth of the creek from 7.5 pg/l to 4 ug/l NH,-
N. The nitrate-concentrations are also slightly decreasing
downstream from 1.1 to 0.97 mg NO,-N/I. The SRP-concen-
tration however shows a constant value below the detection
limit (median lower than 2 pg/l P). The total phosphorus
concentration is at a barely measurable level and slightly in-
creases downstream (from 1 pg/l to 6 pg/l P at site 19, at site
20 the total phosphorus concentration has a somewhat lower
level of 3.3 ug/1 P).

In general the nutrient concentrations in the stream
Lauterbach are at a very low level.

4.2 Macrophytes

A total of 28 taxa of submerged macrophytes was found in
the stream Lauterbach. Seven of them were Bryophytes and
four Characeae. The taxa dominating and occurring in every
mapping section are Agrostis stolonifera and Mentha aqua-
tica (Spermatophyta), Chara hispida (Charales) and Crato-
neuron commutatum (Bryophyta). In approximately half of
the mapping sections Chara aspera and Chara intermedia
occur in significant frequencies. Other important species are
Chara delicatula, Juncus articulatus and Juncus subnodulo-
sus. Overall the vegetation of the creek is dominated by the
Characeae. Of the species mentioned all of the Characeae,
Juncus subnodulosus and Cratoneuron commutatum are
classified according to the 20-points-system (Bayerisches
Landesamt fiir Wasserwirtschaft 1998). All of them mainly
occur in the oligotrophic and oligo-mesotrophic categories.
For the macrophytes there is an overall high proportion of
non-indicating points (Fig. 2). The proportion of points in

the oligotrophic plus oligo-mesotrophic category increases
from the spring to the mouth of the stream Lauterbach from
about 40% to 60-70% (Fig. 3). In the last section (number
20) the proportion decreases to 35%, caused by the high pro-
portion of non-indicating species (59% of the points theoret-
ically achievable could not be classed in trophic categories).
Local minima of the points in the oligo- plus oligo-meso-
trophic categories are in the sections 5 and 11 (Fig. 3). They
are also accompanied by high proportions of non-indicating
points. Over the whole stretch of the stream Lauterbach the
proportion of points in the meso- to polytrophic category re-
mains at a more or less constant level of about 8% of the the-
oretically achievable points. The maxima of 18% are situated
in the sections 2 and 19. This is caused by the presence of the
tolerant species Fontinalis antipyretica in section 2 and by
the occurrence of the more eutrophic species Zannichellia
palustris and Elodea canadensis in section 19.

4.3 Diatoms

A total of 164 taxa was found in the 60 samples. Dominating
species (i.e. missing in less than 5 of 20 samples in each of
the 3 sampling occasions) are Achnanthes minutissima
KUTZING, Achnanthes minutissima var. gracillima (MEISTER)
LANGE-BERTALOT, Amphora pediculus (KUTZING) GRUNOW,
Cocconeis placentula EHRENBERG, Cymbella microcephala
GRrUNOW, Denticula tenuis KUTZING, Diatoma moniliformis
KUTzING and Gomphonema lateripunctatum REICHARDT &
LANGE-BERTALOT. Each of these taxa shows a more or less
constant distribution over the whole stretch of the stream
Lauterbach and is classified according to the 20-points-sys-
tem (Bayerisches Landesamt fiir Wasserwirtschaft 1998). Of
the taxa mentioned above only Achnanthes minutissima var.
gracillima has its trophic location exclusively in the olig-
otrophic category, whereas Cymbella microcephala and
Gomphonema lateripunctatum are most prevalent in the
oligotrophic category. The other species are more or less nu-
trient tolerant, Diatoma moniliformis has its main distribu-
tion in the eu-polytrophic category.

Furthermore the occurrence of Epithemia geeppertiana
HILSE is striking. Directly at the spring of the stream Lauter-
bach (site 1) this species has an abundance of up to 34%,
whereas the taxon is missing or very rare at the other sites.
This species could not yet be classified in trophic categories
for running waters.

With the exception of the spring (site 1) the distribution of
points for the diatoms shows a quite small proportion of non-
indicating points, i.e. a value below 10% (Fig. 2). The pro-
portion of points in the oligotrophic category slightly in-
creases from the spring to the mouth of the stream Lauter-
bach (from 33% at site 1 to approx. 64% at site 18, the last
two sites 19 and 20 however have a proportion of approx.
40%) (Fig. 3). The maximum of points in the oligotrophic
category (67%) is situated at site 16. The points in the meso-
to hypertrophic categories remain almost constant. Minima
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in the oligotrophic category parallel maxima in the meso-hy-
pertrophic category and vice versa. The only exception is site
1, caused by the presence of the non-indicating Epithemia
goeppertiana.

5. Discussion

The categorization of the trophic points for the diatoms
ranges from oligotrophic to hypertrophic without any transi-
tional categories between oligo-, meso- and eutrophic. In
contrast the system for the macrophytes ranges from oligo-
trophic to polytrophic, including every transitional category.
Therefore in analyzing the data the problem of allocating the
transitional categories arises. For this reason setting up a
mathematical equation is a problem. Since the 20-points-dis-
tribution is still in its testing phase, a suitable system to cal-
culate a trophic index for individual sections or study sites
needs to be developed. The construction of any new calcula-
tion method would have to take into consideration different
types of running waters as well as different trophic loadings.

Of the 4 dominating macrophyte species Chara hispida
and Cratoneuron commutatum are classified in trophic cate-
gories for running waters (Bayerisches Landesamt fiir Was-
serwirtschaft 1998). Chara hispida (18 points in the oligo-
trophic category, 2 in the oligo-mesotrophic) is widely ac-
cepted as an indicator for nutrient poor conditions (MELZER
1993; BORNETTE et al. 1996; CARBIENER et al 1990; KOHLER
et al. 1994). However there are hardly any publications on
the nutrient preferences and tolerances of Cratoneuron com-
mutatum available. The species Agrostis stolonifera and
Mentha aquatica have to be regarded as nutrient tolerant
(HasLam 1987; ROBACH et al. 1996), even if Mentha aqua-
tica sometimes grows in a community with Chara hispida
(BORNETTE et al. 1996). The five remaining dominant macro-
phyte species (Chara intermedia, Chara aspera, Chara deli-
catula, Juncus articulatus and Juncus subnodulosus) mostly
occur under nutrient poor conditions.

In contrast to the macrophytes only Achnanthes minutissi-
ma var. gracillima of the 8 dominating diatom species is con-
sidered as strictly oligotrophic (HOFMANN 1994; LANGE-
BERTALOT 1996). Cymbella microcephala and Gomphonema
lateripunctatum are regarded as nutrient tolerant but have
their ecological optimum in the oligotrophic category. All
other diatom species are more or less tolerant (HOFMANN
1994; LANGE-BERTALOT 1996), Diatoma moniliformis even
shows its main distribution in the eu-polytrophic category
(LANGE-BERTALOT 1996; P1pP & ROTT 1993).

The chemical measurements support the classification of
the stream Lauterbach as an oligotrophic stream. The para-
meters measured are affected neither by the golf course in
sections 3 to 5 nor by the inflow in section 18 in a definite
way (Fig. 1).

Overall the proportion of points in the oligo- plus oligo-
mesotrophic category of the macrophytes shows an increas-
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ing tendency from the spring to the mouth of the stream
Lauterbach (Fig. 3). However, in sections 3 to 5, sections 9 to
11 and sections 18 to 20 there is a noticeable decrease in that
proportion. The sections 3 to 5 are situated within the golf
course, and considerable amounts of green algae cover the
submerged plants at times. At the beginning of section 9 a
small pipe having its source in the neighbouring grass land
flows into the stream Lauterbach. The same place is also
used as a small resting place for hikers. Noticeable amounts
of waste can be found especially in section 11. In section 18 a
small, obviously nutrient enriched stream flows into the
stream Lauterbach. Just below this site distinct coverings of
green algae develop especially in winter. So each of the three
declines in oligotrophic plus oligo-mesotrophic points is as-
sociated with a more or less obvious input of nutrients or
some other perturbance influencing the stream Lauterbach,
even if they are not detectable by the water chemical para-
meters measured. There are several reasons why those in-
fluences may not be traceable with water chemical para-
meters:

1. The nutrients are diluted by the water of the stream
Lauterbach, so that the increase in concentration is to
small to be detected.

2. The nutrient input into the creek is discontinuous, de-
pending on the precipitation, i.e. can be detected only
after certain incidents.

3. The nutrients have been retained in the sediment, so they
are available for the plants but not detectable in the water.

The diatoms do not reflect this development as clearly.
The samples were taken from a distinct point at the begin-
ning of every mapping section, whereas the macrophytes
were mapped along stretches of the running water. Therefore
their composition represents the integrated trophic situation
over whole sections. The reaction of the diatoms to nutrient
input depends on whether the sampling site lies within the
range of this influence. If the sampling site for example lies
near a diffuse groundwater inflow the reaction may be over-
cast by the groundwater influence. Whereas the diatoms
show no reaction to the golf course, site 9 shows the mini-
mum of points in the oligotrophic category and sites 19 and
20 have a lower proportion of points in the oligotrophic cate-
gory than the sites upstream.

For both macrophytes and diatoms the main proportion of
points is generally in the oligotrophic category. In case of the
diatoms the number of points in the oligotrophic category
only slightly increases towards the mouth of the stream
Lauterbach whereas for the macrophytes the amount of these
points combined with the points in the oligo-mesotrophic
category shows an obvious increase. This is due to the fact
that downstream Characeae become more and more abun-
dant. The general decrease of shading and the reduced influ-
ence of the spring with its characteristical physical condi-
tions (low oxygen, constant and relatively cold temperature)
influence the growth of submerged plants. The oligotrophic
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Characeae only dominate if there is little or no shade. For
this reason the abundance of shadow and nutrient tolerant
species, such as Nasturtium officinale and Fontinalis an-
tipyretica, in shaded sections (sections 1 to 7) is easily over-
estimated.

The proportion of points in the mesotrophic category plus
those of higher nutrient loading remains for both the macro-
phytes and the diatoms almost constant from the spring to
the mouth of the creek. For the macrophytes this proportion
amounts to approx. 8% of the total proportion of points
whereas it is approx. 50 % for the diatoms (from 32% at site
16 to 64 % at site 9). This can be explained by the high pro-
portion of nutrient tolerant diatom taxa. Of the dominating
diatom species mentioned only Achnanthes minutissima var.
gracillima is located exclusively in the oligotrophic catego-
ry. All other taxa also have points in the mesotrophic (Gom-
phonema lateripunctatum), the eutrophic (Cymbella micro-
cephala, Denticula tenuis) and even the polytrophic category
(Achnanthes minutissima, Amphora pediculus, Cocconeis
placentula, Diatoma moniliformis, the latter is characterized
by points exclusively in eutrophic to polytrophic categories).
The high nutrient tolerance of these species is reflected by
the 20-points-distribution and results in a comparatively
high proportion of points in the upper trophic categories.

Summarizing the results one can conclude that particular-
ly the macrophyte vegetation reflects both the overall oligo-
trophic character and the external influences caused by in-
flows and by the surrounding area of the stream Lauterbach.
Once a suitable calculation method for a trophic index is de-
veloped it will be possible to adjust the macrophyte based
and the diatom based systems to one another and to eventual-
ly use this system to indicate the trophic situation of running
waters.
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Abstract

The relationship between the macrophyte vegetation and the nutrient
concentration of the water and the sediment of a stream was studied.
The small stream is fed by calcareous groundwater. The alteration in
the macrophyte vegetation of the stream Rotbach from oligotrophic
community towards more eutrophic species is associated with an in-
creasing concentration of nutrients in the sediment. Particularly the
concentration of SRP-P in the interstitial water changes significant-
ly.

In terms of the macrophyte vegetation the stream can be divided
into 4 floristic zones, A—D. The zones are labelled in a sequence ac-
cording to their sediment’s nutrient content. The chemical analyses
of the water and the sediment show the highest concentrations in
zone D. It is characterized by the presence of Zannichellia palustris.
The zones A-C have almost the same very low nutrient concentra-
tion in the water but show a different content of nutrients in the sedi-
ment, particularly of the SRP-P in the interstitial water. Zone A
which is dominated by Chara hispida shows the lowest SRP-P in the
interstitial water. Within zone B which is characterized by Mentha
aquatica and Nasturtium officinale and even more in zone C where
Chara hispida is less abundant and Elodea canadensis occurs, the
SRP-P content is elevated.

The nutrient concentration in the sediment is clearly associated
with changes in the macrophyte vegetation of the stream Rotbach.

1. Introduction

Due to nutrient enrichment the ecosystem “running wa-
ters” has frequently become an endangered environment. A
new valuation system needs to be designed to enable the as-
sessment of the extent of eutrophication as a basis for
restoration and protection of running waters.

Today, the classical method for the categorisation of run-
ning waters according to KOLKWITZ & MARSSON (1908) is no
longer sufficient. This method is only capable to assess the
water pollution by organic biodegradable materials, but not

by anorganic nutrients. Nowadays, due to the effect of effi-
cient waste water plants, streams and rivers are, to a large ex-
tent, no longer subject to high loads of organic waste. Conse-
quently, the concentration of inorganic nutrients like nitrate,
ammonia, and phosphate gain more and more importance. In
particular, this concerns the rural areas where sewage treat-
ment plants often do not comprise phosphorus elimination
and denitrification stages.

Besides those punctual sources, the biggest part of the nu-
trient load in running waters originates from diffuse sources
like agricultural areas (LAWA 1996). Therefore in recent
years, increased efforts have been made to assess the nutrient
content of running waters. The map of the trophic situation
of Bavarian water bodies dating from 1995 subdivides the
lotic systems in plankton-, periphyton- and macrophyte-
dominated running waters (Bayerisches Staatsministerium
fir Landesentwicklung und Umweltfragen 1996). Within
these three categories different parameters are used for the
assessment of the trophic situation (MAaucH 1995, 1998). The
Bavarian project “Mapping of the trophic status in running
waters” resulted in a new scheme to classify the trophic situ-
ation of periphyton- and macrophyte-dominated running wa-
ters (SCHMEDTIE et al. 1998).

The present publication shall contribute to answer the fol-
lowing questions:

* Can a change of vegetation in a running water indicate
differences in nutrient concentration?

* To which extent can the nutrient concentration of a run-
ning water be determined from the presence of certain
macrophyte communities?

The stream Rotbach which shows a great variety of
macrophyte communities on a length of only 2 km was cho-
sen for the investigations. The vegetation communities are
quite sharply separated without large transition zones.
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2. Study area

The stream Rotbach is situated in the so-called “Wolfrats-
hauser Becken™, a glacial basin just in front of the Bavarian
alps. Its source lies south of Munich in the water-meadows
of the River Isar (Fig. 1). The total length of the stream up to
the River Isar is about 3 km. Its width is rarely more than
2 m, and the average depth is 0.6 m. The stream Rotbach is a
typical stream feed by groundwater . The average flow rate is
70 1/s, and the average water temperature is 9 °C, both with
very small annual variations (WWA Weilheim, person. com-
mun.).

The beginning of the stream Rotbach is surrounded with
primordial woodlands. After about 1 km the Rotbach flows
through a small village named Aumiihle (about 50 inhabi-
tants) and, thereafter, through a commercial fish farming
plant. There is no direct drainage of waste water into the Rot-
bach. The study area ends 500 m downstream from the fish
farming plant.

3. Materials and Methods

3.1. Vegetation survey

The stream was divided into 14 mapping sections of different
length. The divisions were based on uniformity of morphological
characteristics, substrate conditions, flowing velocity and homo-
geneity of vegetation (for details see MELZER 1993; KOHLER &
JANAUER 1995). In July 1997, in each section the quantity of sub-
merged species was estimated based on a five degree scale: 1 = very
rare; 2 = rar; 3 = common; 4 = frequent; 5 = abundant, predominant.

The identification quantities “"Relative Areal Length” (RAL)
and “Average Mass Index” (AMI) according to KOHLER et al.
(1997b) were calculated in the elaboration of the survey results.
RAL,,, (in percent) indicates the areal length where each species oc-
curs in relation to the length of the zone. AMI,,, shows a scaling from
I to 5 according to the above mentioned five degree scale. It indi-
cates the quantity distribution of the species within a zone.
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Fig. 1. Location of the study area Rot-
bach in Bavaria.

S (MPxL)
3fji=1

L:

Where: L, = areal length in metres where each species occurs; L, =
length in metres of a zone; M, = quantity 1-5 of a species in a section
according to the five degree scale.

3.2. Water — chemical analyses

Water samples were taken every 3 weeks from May to November
1997 at 13 sampling sites. The parameters given in Table 1 were de-
termined on each sampling day. All samples except those for the de-
termination of total phosphorus were filtered (45 pm).

3.3. Analyses of the sediment

At the sampling sites sediment cores were taken within dense patch-
es of macrophytes in June and September 1997. Two parallel sedi-
ment samples were taken on every location and every day. The upper
150 mm of the sediment were sampled with a transparent tube (poly-
acryl, 60 mm diameter). In order to analyze the interstitial water,
100 g of the stirred sediment were mixed with 150 ml aquay,.,,
shaked and filtered. The parameters SRP, ammonia, nitrite, and ni-
trate were determined (for method and equipment see Table 1).

Table. 1. Parameter and method of chemical water analyses.

Parameter Method

Total phosphorus ~ Nanocolor 300D, MACHEREY & NAGEL
SRP MUurPHY & RILEY (1962)

Ammonia DIN 38 406 E5-1 (DEV 1996)
Nitrite DIN 83 405-D10 (DEV 1996)
Nitrate Ion Chromatograph Dionex

(Column: AS4A, IonPac; Measuring cell:
Aniondiaphragm suppressor, AMMS-2 P/N
38019; Eluent: 1.8 mM Na,CO;, 1.7 mM
NaHCO,)
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Table 2. Parameter and method of analyses with dry sediment.

Parameter Method

Total nitrogen CN-Analyser NA 1500

100 mg of the ground sediment were mixed
with 1 ml of nitric acid (65%). The samples
were kept in a pressure-tight container for 8
hours at 160°C.

After that, the samples were filtered (0.45 pm)
and filled up with aquay,, to 100 ml. The fol-
lowing analysis of SPR was performed accord-
ing to MURPHY & RILEY (1962).

Total phosphorus

The analyses given in Table 2 were performed with dried sedi-
ment. First it was sieved to 2 mm grain size and ground afterwards.

3.4. Statistics

Boxplots were used to display the results. They were calculated with
the statistic program package SPSS 7.0. The box denotes the median
and the interquartile range of the variables. The “whiskers™ indicate
maximum and minimum values. Separately shown circles denote
“stray shots” (1.5-3 boxlengths apart from the median) and asterisks
mark extrema (> 3 boxlengths apart from the median).

A non-parametric test method was preferred because a normal
distribution of the data could not be assumed. The Kruskal-Wallis-
test was used to identify distinctions among non-related samples. In
case of significant distinction the Mann-Whitney-U-test was used to
compare all groups two by two.The tests were performed on a signi-
ficance level of o = 0.05.

4. Results
4.1. Macrophyte mapping

A total of 26 taxa of submerged macrophytes were found in
the stream Rotbach. Five of them where Bryophytes (Fig. 2;
the Bryophytes are given summarized). In section 1 near the
source Mentha aquatica, Nasturtium officinale and various
Bryophytes dominate the aquatic vegetation. In sections 2—-8
Chara hispida, Juncus subnodulosus and Groenlandia densa
prevail. Mentha aquatica is still found but is less frequent.
Its quantity in sections 4-8 is “very rare” to “rare”. In sec-
tions 9 and 10 the stream Rotbach flows into the village
Aumiihle. In these mapping sections the submerged vegeta-
tion shows a clear cut. The prevailing species of the up-
stream sections vanish completely and, instead, Elodea
canadensis and Ranunculus trichophyllus appear “frequent-
ly”. Two species already found near the source of stream —
Nasturtium officinale and Mentha aquatica — are *common”
in section 9. In section 12 the Rotbach flows through the
commercial fish farming plant. In this mapping section Zan-
nichellia palustris is occurring for the first time. It dominates
the vegetation together with Berula erecta and Ranunculus

trichophyllus. Elodea canadensis was found in a branch with
reduced flowing velocity within the fish farming region.

In order to enable the comparison of the different regions of

the stream Rotbach, floristic zones, so-called species groups,

were defined. They are based on the predominant macro-

phytes. Four species groups could be differentiated:

* Species group I: Chara hispida, Potamogeton coloratus,
Juncus subnodulosus, Groenlandia densa

* Species group II: Mentha aquatica, Nasturtium officinale

* Species group III: Ranunculus trichophyllus, Elodea
canadensis

* Species group IV: Zannichellia palustris, Berula erecta.

By means of these species groups the following zones A to D
in the stream Rotbach were defined (Fig. 2):

» Zone A: Characterized by the species group I. It is subse-
quent to the source region of the Rotbach and extends to
the beginning of the village Aumiihle.

* Zone B: Characterized by the species group II. It is locat-
ed at the source region of the Rotbach.

* Zone C: Characterized by the species group IIL It com-
prises the course of the stream Rotbach within the village
Aumiihle up to the entrance of the fish farming plant.
Elodea canadensis and Ranunculus trichophyllus are ap-
propriate, both of which are strongly represented in
zones C and D. However, zone C is characterized by the
absence of Zannichellia palustris.

* Zone D: Characterized by the species group IV. It links up
with zone C and extends to the end of the study area. Zone
D can clearly be separated from zone C by the presence of
Zannichellia palustris and Berula erecta (species
group IV).

In order to verify the differences of the macrophytic vege-
tation within the zones the “Relative Areal Length™ and “Av-
erage Mass Index” (KOHLER et al. 1997b) were calculated for
the dominating species within each zone (Fig. 3).

4.2. Water chemistry and sediment analyses

The results of the chemical analyses of the water body allow
a clear differentiation between the zones A-C (region up-
stream of the fish farming plant) and zone D (region includ-
ing the fish farming plant and the downstream area) (Fig. 4).
The concentrations of ammonia, SRP-P and total phosphorus
(TP) in zone D are significantly ele¢vated compared to the
preceding zones. Moreover, the results of the sediment anal-
ysis, particularly the SRP-P concentration in the interstitial
water, clearly show differences among zones A—C (Fig. 5).
In the interstitial water of zone B the high NO,-N-content
(1039 pg/l) and the high SRP-P-content (39 pg/l) are obvi-
ous (Fig. 5). They are significantly higher than downstream
in zone A. Total phosphorus and ammonia are barely mea-
surable in the interstitial water. The nutrient concentrations
of the water body are generally at a very low level (Fig. 4).
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According to the increased flow rate dif-
fuse groundwater infiltration can be as-
sumed in zone A. It shows extremely low
nutrient concentrations within the water
body as well as in the sediment. The levels
of SRP-P in the water body (median
< 5 pg/l) and in the interstitial water (medi-
an < 10 pg/l) are the lowest of the stream.
They differ significantly from the other
zones.

In general, zone C shows elevated nutri-
ent concentration compared to zones A and
B. Looking at the water body, the differ-
ences are small, although some stray shots
in the TP-, the SRP-P- and the NH,-N-con-
centrations indicate short term afflux of nu-
trients (Fig. 4). Significant differences be-
tween zones A and C could be measured in
the SRP-P concentration of the interstitial
water (31 pg/l) and the TP content
(50 mg/100 g of dry sediment). The ammo-
nia concentration however stays at the same
level as in zone A. Zone B and zone C show
similar concentrations of SRP-P in the in-
terstitial water, but NH,-N and TP are sig-
nificantly higher in zone C than in zone B.

Zone D differs from all the other zones
in far higher SRP-P-, TP-, and NH,-N-con-
centrations in the water body (Fig. 4). NH,-
N (65 pg/l) shows a 6-fold and SRP-P
(15 pg/l) a 3-fold increase compared to the
other zones. In the sediment very high SRP-
P-concentrations (up to 347 pg/l) and TP
content (200 mg/100 g DS) are measured
(Fig. 5).

5. Discussion

Macrophytes have previously been used for
the evaluation of running waters (CARBIENER
et al. 1990; EGLIN et al. 1997; JANAUER
1981; JUNGE et al. 1990; KOHLER et al.
1997a; KoHLER et al. 1994; KOHLER &
KutscHER 1976; MELZER & ZIMMERMANN
1992; MONSCHAU-DUDENHAUSER  1982;
SEITZ 1993; VAN DER BRINK et al. 1992). Up
to now, however, it was not possible to es-
tablish a generally applicable macrophyte
index to assess the trophic situation of run-
ning waters. First attempts to develop a
scheme to classify the trophic situation in
periphyton- and macrophyte-dominated run-
ning waters have been made by SCHMEDTIE
et al. (1998) and SCHNEIDER et al. (2000). As

Chara hispida

Potamogeton coloratus

Nasturtium officinale

100 5
80 4
§ 60 g3
E o4 =2
= 20 1
04 - 0 -
B A c D
100 5
2 80 4
£ 60 I =3
pr s
5 4 24—
=
20 1
0 0 i .
B A [+ D
j Mentha aquatica
*
: g
B =2
-
1
0
B A c D
100 S—mm
80 | 41
£ =2
e | 1.
[} p
B A c D
5 T Ranunculus trichoph.
4 |
£ : 3
) 2
e | A
0 4
B A c D

100

Lr(z) in%
o888

Lr(z) in%

Lr(z) in%
8888

MMT
O 4N W s O

MMT
O NWaG

Elodea canadensis

Fig. 3. “Relative Areallength” [L,, ] und “Average Mass Index” (AMI; see MMT) of
the stream Rotbach in the zones A to D.

Limnologica 30 (2000) 4

355

79



EIGENE PUBLIKATIONEN ZUR BIOINDIKATION IN FLIERGEWASSERN

100

NH4-N [ g/]

Q

N= gl T 27 T

zone B zone A zoneC zoneD

NO3-N [mg/l]

NH4-N (Interstitial water) [

3000

NOs-N (Interstitial water) [p g/]
8

356

a M
o 9
°© 8 s

2500
2000
150071

10001--- T

zone B zone A zone C zone D

z
.
-
=3
=
.

zone B zone A zone C zone D

__________________________________

12 8

zone B zone A zone C zoneD

Limnologica 30 (2000) 4

80

N= 12 20

Fil 12

zone B zone A zone C zoneD

SRP-P [y 9]

== -
@ 28 21

zone B zone AzoneC zoneD

TP(sediment) [mg/100 g sediment]

SRP-P (Interstitial water) [y g/ ]

zone B zone A zone C zone D

(upper limit of interquartile 1500 pg/1)
|

zone B zone A zone C zone D

Fig. 4. Nutrient concen-
tration in the water body
of the stream Rotbach in
the zones A to D.

Fig. 5. Nutrient concen-
tration in the sediment of
the stream Rotbach in the
zones Ato D.



EIGENE PUBLIKATIONEN ZUR BIOINDIKATION IN FLIERGEWASSERN

shown in the present publication, macrophytes can be used to
obtain a classification of a running water. It goes along with
differences in the nutrient concentrations of the water and the
sediment. The zoning, however, is valid only for the particular
case of the running water investigated and cannot easily be
transferred to other water bodies, because every stream has its
individual composition of flora and fauna. Therefore, the spe-
cific species groups have to be determined for every particu-
larly running water (KOHLER & JANAUER 1995).

Chara hispida and Potamogeton coloratus are widely ac-
cepted as indicators for calcareous waters with very little nu-
trients (BORNETTE et al. 1996; KOHLER et al. 1997a; CARBI-
ENER et al. 1990). This is also true for zone A of the stream
Rotbach. Zone A shows the lowest nutrient content within
the stream Rotbach. Only within this zone Chara hispida and
Potamogeton coloratus were able to establish themselves.

Mentha aquatica, which belongs to species group II that
characterizes zone B, is as well strongly represented in the
zones A and C. However, in zone B it occurs in a larger quan-
tity. Mentha aquatica and Nasturtium officinale have to be
regarded as nutrient tolerant (BORNETTE et al. 1996; KOHLER
et al. 1997b; SCHMEDTIE et al. 1998). In comparison to
zone A, zone B shows a higher concentration of NO,-N and
SRP-P in the interstitial water. The source region, zone B, is
situated in the woodlands and therefore it is much more
shadow influenced than the other zones of the stream Rot-
bach. This might be a reason for the generally low presence
of macrophytes in zone B and for the absence of Chara hisp-
ida and Potamogeton coloratus. However, both species have
already been observed under similarly poor light conditions
(unpublished data). Chara hispida and Potamogeton col-
oratus are known to be clearly oligotrophic species (BOR-
NETTE et al. 1996; KOHLER et al. 1997a; CARBIENER et al.
1990). Therefore the elevated concentration of SRP-P in the
interstitial water could also be a reason for their absence in
zone B.

Zone C can be characterized by the presence of Elodea
canadensis and Ranunculus trichophyllus. The occurrence
of Elodea canadensis indicates a higher concentration of nu-
trients either in the water body or in the sediment (KOHLER et
al. 1997a; MELZER & ZIMMERMANN 1992). Ranunculus tri-
chophyllus is regarded as nutrient tolerant (KOHLER et al.
1997a). Zone C of the stream Rotbach is situated near the
village where a slight eutrophication can be expected. In this
case, however, the disappearance of oligotrophic species like
Chara hispida and Potamogeton coloratus and the occur-
rence of the more eutrophic Elodea canadensis cannot be ex-
plained by the nutrient concentrations of the waterbody. The
nutrient concentrations in zone C show no significant differ-
ences to the preceding zone A . In contrast, the sediment of
zone C shows a higher SRP-P concentration than zone A.
Zone A and C are exposed to moderate shadow and low
flowing velocity. The change in the species composition of
submerged macrophytes in the stream Rotbach therefore
cannot be attributed to a change in the morphological charac-

teristics. In fact, the change in vegetation from oligotrophic
species in zone A towards a more eutrophic community in
zone C is clearly reflected in the elevated SRP-P concentra-
tion in the interstitial water.

Elodea canadensis is considered to be an indicator for
ammonia (JUNGE et al.1990) because its nitrogen demand is
primarily supplied by ammonia rather than by nitrate (MEL-
ZER & KAISER 1986). Although the highest concentrations of
ammonia in the interstitial water were found in Elodea
canadensis patches, no general increase of the ammonia-
concentration in the sediment of zone C could be observed.

The reappearance of Mentha aquatica and Nasturtium of-
ficinale in zone C shows some resemblance to zone B which
is reflected also in the similar concentrations of SRP-P in the
interstitial water of the sediment.

Zone D can be clearly separated from zone C by the oc-
currence of Zannichellia palustris and Berula erecta. Zone D
represents the most eutrophic section of the stream Rotbach.
It starts at the section of the stream where it flows into the
fish farming plant and extends up to the end of the study
area. For all nutrient concentrations analysed the highest me-
dians were found in zone D with the exception of nitrate in
the water body. Likewise, the comparison of the sediment
data reveals significantly higher concentrations of the P-
fractions than in the other zones. Zannichellia palustris is
widely accepted as an indicator for slightly to strongly pol-
luted waters (KOHLER et al. 1994; MELZER & ZIMMER-
MANN1992). For the stream Rotbach this is true for the nutri-
ent concentrations in the water body as well as in the sedi-
ment. The flowing velocity of the stream Rotbach is at a no-
ticeable higher level in zone D compared to the other zones.
However, as Zannichellia palustris is found in slowly flow-
ing waters as well as in rapidly flowing waters (KOHLER et al.
1997a; ScHUTZ 1992), flowing velocity cannot be the crucial
point for the occurrence of Zannichellia palustris in zone D
or its absence in zone C. The changes in the submerged veg-
etation from zone C to zone D of the stream Rotbach clearly
go along with changes in the nutrient concentrations in the
water body as well as in the sediment.

The floristically determined zones of the Rotbach differ
particularly in the SRP-P concentration of the interstitial
water. Submerged macrophytes are capable of taking up nu-
trients through both roots and shoots [ TWILLEY et al. (1977)
in STEINBERG & MELZER (1992)]. Therefore, if a stream
shows invariable morphological characteristics and chemical
composition of the water body, a change in the macrophyte
community can possibly be attributed to variations in the nu-
trient concentrations of the sediment. This is also an explana-
tion for the occurrence of eutrophic taxa in a oligotrophic
water body, as shown in zone C of the Rotbach.
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Beeinflusst die Strukturgite von FlieRgewéassern
das Vorkommen von Makrophyten?

Eine wichtige Rolle bei der integrierenden Bewertung von FlieRgewassern spielt neben der N&hrstoffsi-
tuation, die Uber die Makrophytenvegetation indiziert werden kann, die Gewasserstruktur. Die Frage
nach moglicherweise bestehenden Zusammenhangen zwischen der Strukturgiite und der Makrophyten-
vegetation steht im Mittelpunkt der Arbeit. Im Sommer 2000 wurden in 135 Kartierabschnitten an Fliel3-
gewassern in Suddeutschland die Gewasserstruktur nach LAWA, die Makrophytenvegetation sowie
ausgewahlte Standortparameter kartiert. Da in Gewéassern mit hoher struktureller Diversitat hohere Ar-
tenzahlen zu erwarten sind als in solchen mit geringer Standortvielfalt, wurden die Artenzahlen der Ma-
krophyten in den einzelnen Strukturgiiteklassen verglichen. Bei Betrachtung aller Arten lieR3 sich kein
statistisch signifikanter Unterschied in der Artenzahl mit sich verschlechternder Strukturgite nachwei-
sen. Wahrend die Bryophyta eine signifikante Abnahme in der Artenzahl mit sich verringernder Struktur-
qualitat zeigten, war eine leichte Zunahme bei den Ubrigen Lebensformgruppen erkennbar. Mit Hilfe ei-
ner Kanonischen Korrespondenzanalyse wurde die Beziehung des Parameters Gewasserstruktur zu
den anderen Umweltfaktoren untersucht. Die strukturell hochwertigen Gewasser wiesen dabei eine
meist hohe FlieBgeschwindigkeit auf und waren stark beschattet. Diese Umweltbedingungen, die cha-
rakteristisch fur die Gewassertypen héherer Lagen sind, wurden vorwiegend von den Bryophyta tole-
riert. Von den ubrigen Lebensformgruppen bevorzugte Gewassertypen waren strukturell mehr oder we-
niger stark beeintrachtigt.

Ein Zusammenhang zwischen der Artenzahl von Makrophyten und der Gewasserstrukturklasse lief3
sich damit bei Betrachtung aller Gewéassertypen nicht nachweisen, da typspezifische 6komorphologi-
sche Parameter die Unterschiede in den Artenzahlen maskieren. Diese Einflussfaktoren werden disku-
tiert. Fur GefaRpflanzen und Characeen kdnnen auch beeintrachtigte Gewasser gute Lebensbedingun-
gen bieten. Von der Strukturguteklasse kann daher nur bei einer Differenzierung nach Gewassertyp auf
die Besiedlungsbedingungen fir Makrophyten geschlossen werden.

Does the Structural Quality of Running Waters Affect the Occurrence of Macrophytes?

The morphological structure plays, besides e.g. nutrient concentration, an important role for the integrat-
ed assessment of running waters. This paper focuses on the relationship between structural quality and
macrophyte vegetation. During summer 2000 structural quality according to LAWA, macrophyte vegeta-
tion, and selected habitat parameters were recorded in 135 mapping sections in running waters in
Southern Germany. In streams of high structural diversity, generally higher species richness is expected
than in rivers of low diversity of habitats. However, no significant differences in macrophyte species rich-
ness were detected between different classes of structural quality. In contrast, bryophytes alone showed
a significant decrease in species richness with degradation of structural quality. The number of species of
other macrophytes increased, respectively. The relationship between occurrence of macrophytes, struc-
tural quality, and other environmental variables was analysed using canonical correspondence analysis.
Rivers of high structural quality mostly showed high flowing velocities and were heavily shaded. These
environmental conditions, which characterize river types of mountainous regions, were predominantly
tolerated by bryophytes. Vascular plants and charophytes generally prefer slowly flowing and unshaded
habitats. River types exhibiting these environmental conditions often are more influenced by human ac-
tivities and are more structurally degraded, respectively.

With respect to these fundamental differences between river types, species richness of macrophytes
and class of structural quality are not correlated when all types of rivers are taken into account. Type-spe-
cific ecomorphological parameters, which conceal the differences in species richness caused by struc-
tural quality, are discussed. Structural degraded rivers can provide good environmental conditions for
vascular plants and charophytes. To predict macrophyte species richness from structural quality, a differ-
entiation of river types is essential.

Schlagwdrter: Strukturvielfalt, Habitat, Artenzahl, Gewéassertyp

Keywords: Structural Diversity, Habitat, Species Richness, River Type
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1 Einleitung

Makrophyten (untergetaucht lebende, frei schwimmende und
emerse Wasserpflanzen) sind ein bedeutender Bestandteil
aquatischer Okosysteme. Die enge okologische Amplitude
bestimmter Arten bezliglich ausgewahlter Nahrstoffe wurde
bereits mehrfach nachgewiesen und zur Entwicklung von In-
dikationssystemen genutzt [1, 2].

Zur Beurteilung und Uberwachung der 6kologischen Qualitét
von Gewassern beschrénkt sich die Wasserrahmenrichtlinie
der Européischen Union [3] nicht auf die Nahrstoffbelastung,
sondern strebt eine integrierende Bewertung dieser Okosys-
teme an. Neben chemisch-physikalischen und biologischen
sind dabei hydromorphologische, also die Struktur von Fluss-
bett, Ufer und Aue betreffende Parameter, unverzichtbar.

Eine nachhaltige Beeintrachtigung der naturlichen Gewas-
serstrukturen und der natirlichen Dynamik des Grund- und
Oberflachenwassers ist die Folge von Regulierung und Be-
gradigung, denen die FlieRgewdasser in Mitteleuropa seit der
Industrialisierung verstarkt unterliegen. Dabei wurden unter
anderem Entwéasserungen und Meliorationen durchgefihrt,
Nebenarme und Altwasser beseitigt sowie Ufer auf weiten
Strecken befestigt [4].

Gegenstand der vorliegenden Untersuchung ist zum einen
die Frage nach dem Verhalten der Makrophytenvegetation bei
zunehmender struktureller Degradation. Zum anderen inte-
ressiert die Mdglichkeit, von der Gewasserstruktur auf die
Besiedlungsbedingungen fur Makrophyten zu schlieRen.
Falls Beziehungen zwischen Strukturparametern und dem
Vorkommen von Makrophyten bestehen, so lassen sich damit
moglicherweise Erkenntnisse Uber die Ursachen einer ge-
genlber dem naturnahen Referenzzustand veranderten
Vegetation gewinnen.

2 Untersuchungsgebiet

Insgesamt wurden 135 vom Bayerischen Landesamt fuir Was-
serwirtschaft vorgeschlagene Probestellen an 70 FlieBge-
wassern in Suddeutschland zur Datenerhebung herangezo-
gen. Die Beprobung erfolgte einmalig wéahrend der Vegetati-
onsperiode in den Monaten Juni bis August 2000. Die Aus-
wahl der Messstellen verteilt sich auf 32 Gruppen der natur-
raumlichen Haupteinheiten [5] und gibt einen reprasentativen
Uberblick tiber das Gewassersystem in Suiddeutschland.

3 Material und Methoden

3.1 Aufnahmemethoden

An den jeweils ca. 100 m langen, 6kologisch moglichst homo-
genen Gewasserabschnitten wurden die Makrophytenvege-
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tation, die Kriterien zur Bestimmung der Strukturgiite sowie
die Auspragungen ausgewahlter Standortfaktoren aufge-
nommen. Zur Aufnahme der Makrophyten wurde das Kartier-
protokoll nach Meilinger und Schneider [6] verwendet. Alle im
untersuchten Gewasserabschnitt vorhandenen sowohl sub-
mersen als auch emersen Makrophyten wurden, mit Ausnah-
me der Bryophyta und Vertretern der Gattung Callitriche, bis
zur Art determiniert.

Tab. 1: Skala zur Mengenschéatzung von Makrophyten (nach

(7D

Classification of macrophyte quantity (according to [7]).

Nr. Bezeichnung der Pflanzenmenge
| sehr selten
1] selten
1 verbreitet
v haufig
Y, massenhaft

Zur Erfassung der Pflanzenmenge wurde auf die funfstufige
Ordinal-Skala nach Kohler ([7], Tab. 1) zurlickgegriffen. Diese
Art der Mengenschéatzung wurde bereits mehrfach sowohl in
Still- [1, 8] als auch in FlieBgewéassern [9-11] zur Mengen-
schatzung aquatischer Makrophyten verwendet. Das Verfah-
ren erlaubt die Erfassung von Wasserpflanzenbestéanden in
ihrer rAumlichen Ausdehnung und hat sich als ausreichend
genau und reproduzierbar erwiesen [12].

Die Kartierung der Strukturgite des Gewassers erfolgte mit
Hilfe des bundeseinheitlich anwendbaren Erhebungsbogens,
der von der Landerarbeitsgemeinschaft Wasser (LAWA, [13])
1998 herausgegeben wurde. Der Mal3stab, auf den sich die
Bewertung stutzt, ist der heutige potentiell natirliche Ge-
wasserzustand gemall LAWA [13], der als Leitbild fungiert.
Im Gelénde wird der Zustand der Gewasserstruktur mit Hilfe
des Kartierprotokolls, auf dem die Auspragungen von 25 ver-
schiedenen Strukturelementen festgehalten werden, erfasst.
Sie sind die Indikatoren flr die 6kologische Funktionsfahig-
keit des FlieBgewassers und werden als Einzelparameter be-
zeichnet. Insgesamt werden auf diese Weise sechs nach ih-
ren Indikatoreigenschaften gruppierte Bereiche beschrieben
(Laufentwicklung, Langsprofil, Sohlenstruktur, Querprofil,
Uferstruktur und Gewasserumfeld, [13]).

Bewertet wird nach dem Grad der Abweichung vom Leitbild.
Differenziert nach dem Gewassertyp , der in diesem Fall der
Talform entspricht (Kerb- und Klammtalgewasser, Sohlen-
kerbtalgewéasser, Maandertalgewasser, Aue- und Muldental-
gewasser (allgemein), Auetalgewédsser mit kiesigem Sedi-
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ment und Flachlandgewasser), und der Gewassergrofe wer-
den unterschiedliche Bewertungsmal3stabe angelegt. Das
Ergebnis ist die Einordnung des Gewassers in eine von sie-
ben Strukturguteklassen, wobei die erste den Zustand ,un-
verandert”, die siebte den Zustand ,vollstandig veréandert”
darstellt [13, 14]. Durch die Standardisierung des Struktur-
glte-Kartierprotokolls kann mit den aufgenommenen Daten
eine direkte Bewertung des Gewassers hinsichtlich der
Strukturqualitdt vorgenommen werden.

Neben der Strukturgiteklasse als Gesamtergebnis fanden
die Einzelparameter Stromungsdiversitat und Substratdiver-
sitat Eingang in die Auswertung. Es kann davon ausgegan-
gen werden, dass sich ein grof3er Teil der tibrigen Einzelpara-
meter auf diese Faktoren auswirkt und sie einen Einfluss auf
die makrophytische Besiedlung haben.

Tab. 2: Schatzklassen der Beschattung (nach [15]).

Classification of the degree of shading (according to [15]).

Nr. Bezeichnung Beschreibung

1 vollsonnig
2 sonnig

Sonne von deren Auf- bis Untergang
in der Uberwiegenden Zeit zwischen
Sonnenauf- und Sonnenuntergang,
immer jedoch in den warmsten
Stunden des Tages in voller Sonne
Uberwiegend in der Sonne, in den
heilResten Stunden jedoch im Schatten
mehr als die Tageshalfte und immer
wahrend der Mittagszeit beschattet
voller Schatten unter Baumen

3 absonnig
4 halbschattig

5 schattig

Einfluss der Strukturgite auf Makrophyten

Zusatzlich wurden die Standortfaktoren aufgenommen, von
denen ein Einfluss auf die Besiedlung des Gewassers durch
Makrophyten angenommen wird:

— Die mittlere Tiefe (0...30 cm, 30...100 cm, >100 cm),
— der aktuelle Wasserstand (niedrig, mittel, hoch) und
— die Trubung (ungetriibt, leicht getriibt und stark getrlbt)

wurden jeweils in einer dreistufigen Skala aufgenommen und
fur die Auswertung ordinal klassifiziert. Die mittlere Breite des
Gewassers wurde als Entfernung zwischen den Oberkanten
beider Ufer betrachtet und in Metern geschétzt. Die Einord-
nung der Beschattungsverhéltnisse erfolgte nach der Skala
von Worlein ([15], Tab. 2).

Die FlieRgeschwindigkeit wurde nach dem ,Kartierschlissel
der Gewasserstruktur” ([16], Tab. 3) aufgenommen. Bei Ab-
schnitten mit variierenden Flie3geschwindigkeiten wurde ein
mittlerer Wert geschatzt.

Die Einordnung der Sedimentbeschaffenheit erfolgte Gber die
Schéatzung der einzelnen Fraktionen (Schlamm, Ton/Lehm,
Sand, Kies, Steine, Blocke; verandert nach Scheffer [17]) in
5-%-Schritten als Deckungsanteile des Gesamtsediments. Das
an einer Probestelle vorherrschende Sediment ging in die Aus-
wertung ein. Die Lange des verbauten Uferbereichs im unter-
suchten Gewasserabschnitt wurde in Metern festgehalten und
fur die Auswertung in einen %-Anteil umgewandelt.

Die vom Bayerischen Landesamt fur Wasserwirtschaft vor-
laufig ermittelte Einstufung der Gewasser hinsichtlich ihres
Zustandes gemal Wasserrahmenrichtlinie wurde Gibernom-
men. Die Einstufung in eine der finf vorlaufigen Klassen
(Klasse 1 entspricht dem Referenzzustand, Klasse 5 einem
schlechten Zustand) wurde nach der Erfahrung der zustandi-
gen Behordenvertreter unter Zuhilfenahme der Kriterien
Saprobie, Trophie, Struktur sowie der Zusatzinformationen

Tab. 3: Schatzklassen der Strémungsgeschwindigkeit (nach [16]).

Classification of the flowing velocity (according to [16]).

Nr. Bezeichnung Flie3-

geschwindigkeit

Beschreibung

| nicht erkennbar flieBend
1] trage flieBend
1} langsam flieBend

\ schnell flieBend >0.3..1 ms*
\% reiRend >1ms?
\Y! sturzend >1ms?t

< 0.03ms?
0.03...0.1 m s
> 0.1..0.3 m s?*

fast stehend oder Kehrstromungen
Strdomung sehr schwach, aber erkennbar flieRend
erkennbar flieRend, Wasserspiegel fast glatt
Strémung mit maRiger Turbulenz
turbulente Wasserbewegung
auBerst turbulent, laut rauschend
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Versalzung, Versauerung und Schwermetallbelastung des
Gewassers vorgenommen.

3.2 Auswertungsmethoden

Die Auswertung der Daten erfolgte mittels der Programme
Excel 2002 (Microsoft), Access 2002 (Microsoft), SPSS 10.0
fur Windows (SPSS Inc.) sowie MVSP 3.12f (Multi-Variate
Statistical Package, Kovach Computing Services, 2001).

3.2.1 Kanonische Korrespondenzanalyse
(CCA)

Mit Hilfe des Programms MVSP wurde eine Kanonische Kor-
respondenzanalyse (CCA, Bild 1) durchgefiihrt. Mit dieser ist
es, im Gegensatz zur einfachen Korrespondenzanalyse,
moglich, gemessene oder geschétzte Umweltvariable von
Vegetationsaufnahmen in das Ordinationsdiagramm einzu-
bauen. Der Algorithmus der CCA sucht nach dem Variations-
muster innerhalb der Vegetation, welches sich am besten auf
Grund einer linearen Kombination dieser Umweltvariablen er-
klaren lasst. Die Ordinationsachsen sind demnach nicht nur
dem Muster der Vegetationsdifferenzierung angepasst, son-
dern auch den Umweltvariablen. Die Eigenwerte der Achsen
stehen fur die Varianz (als Anteil an der Gesamtvarianz inner-
halb der Datenstruktur), die von jeder Achse erklart wird [18].
Seltene Arten wurden bei der Analyse geringer gewichtet, die
Anzahl der zu extrahierenden Achsen wurde nach der Kaiser-
Regel berechnet.

Die ordinal skalierten Umweltvariablen sind als Vektorpfeile
dargestellt. Die Richtung der Pfeile zeigt die Richtung der ma-
ximalen Anderung dieser Umweltvariablen an, ihre Lénge
spiegelt die Bedeutung des Merkmals fiir die Vegetationsdif-
ferenzierung wider. Die Klassen der nominal skalierten Para-
meter (Sediment, Gewassertyp) sind durch Sterne abgebil-
det. Diese liegen jeweils im Schwerpunkt der Probestellen,
die dieser Klasse angehoren [19, 18].

Die Rauten stehen fur die Arten. Von jedem Artenpunkt Iasst
sich eine Senkrechte auf jeden Vektorpfeil ziehen. Je weiter
der Schnittpunkt in Richtung der Pfeilspitze liegt, desto gro-
RBer ist die Praferenz der betreffenden Art fir die korrespon-
dierende Variable [18]. Die Bryophyta wurden bei der Analy-
se, mit Ausnahme der beiden Fontinalis-Arten, zu einer Grup-
pe zusammengefasst und sind durch einen Artenpunkt dar-
gestellt. Die Pflanzenmenge fir diese Gruppe an einer Pro-
bestelle entspricht der Gesamtpflanzenmenge aller Moosar-
ten (ausgenommen die beiden Fontinalis-Arten) an dieser
Stelle. Aus Griinden der Ubersichtlichkeit sind in Bild 1 nur ei-
nige Arten namentlich gekennzeichnet.
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3.2.2 Artenzahlen

Die Darstellung der Ergebnisse erfolgt mit Hilfe von Boxplots.
Sie stellen den Median (im Gegensatz zum Mittelwert stabil
gegen Ausreil3er) sowie die Quartilsgrenzen der Verteilung
einer Variablen dar. AusreiRer sind 1.5 bis 3, Extremwerte
mehr als 3 Boxlangen vom Ende der Box entfernt und werden
im Diagramm als Kreise bzw. Sterne dargestellt. Die den Box-
plots zu Grunde liegende Fallzahl wird im Diagramm angege-
ben [20]. Ublicherweise werden nur metrische Daten mit Hilfe
von Boxplots aufgeschlusselt. Im vorliegenden Fall handelt es
sich jedoch beim Parameter ,Strukturgiiteklasse* um eine or-
dinale Datenreihe. Nach mindlicher Auskunft von Herrn Dr.
Welzl [21] ist es aber vertretbar, diese Daten mit Hilfe von
Boxplots darzustellen.

Zum Nachweis von Unterschieden der Artenzahlen zwischen
mehreren unverbundenen Stichproben wurde der Kruskal-
Wallis-Test angewandt. Der Test wurde auf einem Niveau von
o = 0.05 durchgefihrt, das heif3t Unterschiede werden als
signifikant betrachtet, wenn fiir den ermittelten Wahrschein-
lichkeitswert p < 0.05 gilt [22, 23].

4 Ergebnisse

4.1 Kanonische Korrespondenzanalyse

Bild 1 zeigt die erste und zweite Achse der Ordination von
Makrophyten mittels CCA. Die Eigenwerte der ersten drei
Achsen (0.255; 0.110 und 0.090) lassen erkennen, dass
Achse 1 mit 10% erklarter Varianz am meisten Bedeutung
zukommt. Die ersten beiden (dargestellten) Achsen erklaren
14.5%, die insgesamt abgeleiteten 9 Achsen etwa 28% der
Varianz in den Arten-Umwelt-Beziehungen. Es muss dem-
nach noch andere Faktoren geben, wie z.B. die Nahrstoffkon-
zentrationen, die die Datenstruktur beeinflussen, im Rahmen
der vorliegenden Arbeit jedoch nicht ausgewertet wurden.
Gemal der Lange der Vektorpfeile haben von den dargestell-
ten Faktoren die vorlaufige Zustandsklasse und der aktuelle
Wasserstand den geringsten Einfluss auf die Vegetationsdif-
ferenzierung.

Die erste Achse korreliert stark positiv mit den Variablen Be-
schattung, FlieRgeschwindigkeit sowie Substrat- und Stro-
mungsdiversitat, negativ mit der Strukturglteklasse und der
vorlaufigen Zustandsklasse. Sie kann als Achse eines Gradi-
enten von gut belichteten zu beschatteten, von langsam und
gleichmagig flieRenden zu schnell flieBenden Gewéssern mit
hoher Strdmungsdiversitat und von strukturell beeintrachtig-
ten (bzw. von einem Referenzzustand stark abweichenden)
zu unbeeintrachtigten Gewéassern mit hoher Substratdiversi-
tat interpretiert werden. Uber die erste Achse lassen sich die
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Arten demnach folgendermalien differenzieren: Links sind
die Spezies angesiedelt, die vorwiegend in gut belichteten,
langsam und gleichmaRig flieBenden sowie strukturell und
insgesamt beeintréachtigten Gewassern mit geringer Sub-
stratvielfalt gefunden wurden (z. B. Lemna minor, Sparganium
emersum, Sparganium erectum, Potamogeton pectinatus).
Rechts stehen die Arten, die hauptséachlich die schnell flie-
Benden, starker beschatteten und strukturell wenig beein-
trachtigten Gewaéasser meist guter Zustandsklassen besie-
deln, die durch eine hohe Substrat- und Strémungsvielfalt ge-
kennzeichnet sind. Diese Standorte kennzeichnen die Bryo-
phyta, wobei die beiden Fontinalis-Arten, im Gegensatz zur
Gruppe der Ubrigen Bryophyta, eine deutlich schwéachere
Korrelation zu den Faktoren Beschattung, FlieRgeschwindig-
keit, Substrat- und Stromungsdiversitat aufweisen. Durch ihre
Lage am aufRersten rechten Rand des Gradienten nehmen
die Ubrigen Bryophyta eine Sonderstellung innerhalb der
Arten ein.

Die zweite Achse korreliert positiv mit der mittleren Tiefe, der
mittleren Breite, der Triibung und dem Uferverbau. Oberhalb
der ersten Achse liegende Arten werden demnach in groRe-
ren, mehr oder weniger getriibten Gewéassern mit verbauten
Ufern gefunden (z.B. Rorippa amphibia, Potamogeton pecti-
natus, Fontinalis antipyretica). Gewasser mit gegenteiligen
Eigenschaften werden von unterhalb dargestellten Spezies
besiedelt (z.B. Glyceria fluitans, Veronica beccabunga). Ar-
ten, die um den Nullpunkt des Koordinatensystems verteilt
sind, verhalten sich entweder bezlglich der abgebildeten
Faktoren indifferent oder sie haben in diesem Bereich ihr Op-
timum. Da die Verteilung der Arten bei der vorliegenden Un-
tersuchung nicht im Vordergrund steht, wird auf einen Nach-
weis zur Unterscheidung verzichtet.

In Korrelation mit der ersten Ordinationsachse, also mit an-
steigender FlieRgeschwindigkeit, Beschattung, Substrat- und
Stromungsdiversitat, lasst sich ein zunehmend gréberes
Hauptsubstrat an der Probestelle beobachten. Zieht man die
Beziehung zur zweiten Achse heran, stehen Blocke dabei
nicht nur in positivem Zusammenhang mit hoher FlieRge-
schwindigkeit, sondern auch mit den Parametern Uferverbau
und Breite.

Ebenfalls nominal skaliert ist der Parameter Gewassertyp. In
Bezug zur ersten Achse lassen sich die Flachlandgewéasser
als strukturell bzw. insgesamt beeintrachtigt charakterisieren.
Auetalgewasser mit kiesigem Sediment sowie Aue- und Mul-
dentalgewasser liegen bezlglich der ersten Achse deutlich
weiter rechts, wobei erstere eine starkere Beziehung zum
Faktor Uferverbau erkennen lassen. Der im Diagramm ex-
trem weit rechts liegende und deshalb nicht mehr abgebildete
Gewassertyp Kerb- und Klammtalgewésser (Koordinaten
3.428/-0.099) ist, ebenso wie der Typ Sohlenkerbtalgewas-
ser, strukturell erheblich weniger beeintrachtigt. Vor allem
ersterer ist durch hohe FlieRgeschwindigkeiten, starke Be-
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schattung sowie eine groR3e Vielfalt in Substrat und Strémung
gekennzeichnet.

4.2 Artenzahlen

Bild 2 zeigt die Anzahl aller gefundenen Arten an jeder Pro-
bestelle, aufgegliedert nach Strukturgiteklassen. Dabei lasst
sich kein statistisch signifikanter Unterschied in der Artenzahl
nachweisen (p = 0.415). Der Median schwankt zwischen vier
und sechs Arten.
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Bild 2: Artenzahl von Makrophyten in den Strukturgiteklas-
sen.

Number of macrophyte species in classes of structural
quality.

Die Anzahl aller gefundenen Arten ohne die Bryophyta zeigt
Bild 3. Im Vergleich zur Gesamtartenzahl zeigt die Gruppe,
die somit die Spermatophyta, Pteridophyta und Charophyta
umfasst, einen leichten Anstieg in der Artenzahl bei mittleren
bis schlechten Strukturgiteklassen. Ein signifikanter Unter-
schied lasst sich statistisch belegen (p = 0.016).

Obwohl die Ubrigen Bryophyta nicht bis zur Art determiniert
wurden, konnten unterschiedliche Spezies voneinander ab-
gegrenzt werden. Die Angabe der Artenzahl pro Probestelle
ist daher mdglich. Greift man die Gruppe heraus (Bild 4), ist
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Number of bryophyte species in classes of structural quality.
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eine deutliche Abnahme der Artenzahl erkennbar, wobei
auch hier ein statistisch signifikanter Unterschied nachweis-
bar ist (p = 0.013). Da sich die beiden Fontinalis-Arten in ihrer
Stellung im Diagramm der CCA von der Gruppe der Ubrigen
Bryophyta unterscheiden, wurden sie in diese Berechnung
nicht mit einbezogen.

5 Diskussion

Makrophyten besiedeln nicht alle Bereiche eines Fliel3ge-
wassers gleichmafig, sondern beschranken sich auf Zonen,
die eine von der jeweiligen Art tolerierbare Kombination an
Standortfaktoren aufweisen. Ein Beispiel sind Arten, die in
groRReren Tiefen wegen des zu geringen Lichtangebotes nicht
vorkommen kdnnen. Sie besiedeln vorwiegend die in natur-
nahen Gewassern durch die Strdomung hervorgerufenen sub-
aquatischen Sand- und Kiesbénke [24]. Je groRer der Reich-
tum eines Gewassers hinsichtlich solcher unterschiedlicher
Nischen ist, desto groRer sind die Besiedelungschancen fiir
unterschiedliche Spezies [24-28]. In ausgebauten Bereichen
sinken diese Chancen, da das Mosaik von Strdmungsge-
schwindigkeiten, Tiefenzonen und Substraten weniger stark
ausgepragt ist oder véllig fehlt. ,Die Regulierung und Begradi-
gung von FlielRgewassern schwéachen eine natirliche Stand-
ortsdiversitat ab und férdern den Prozess der Vegetationsver-
armung" [29]. Die negativen Auswirkungen von wasserbauli-
chen MaBnahmen auf die Vielfalt der Makrophytenvegetation,
haufig einhergehend mit Veranderungen des Wasserchemis-
mus, beschreiben auch Kohler et al. [27], Wiegleb [30], Ko-
nold [31] und Krausch [4]. Die MaBnahmen fihren dabei nicht
nur zur Verringerung der strukturellen Diversitat, sondern
auch zu Anderungen der FlieRgeschwindigkeit und der Licht-
verhéltnisse sowie indirekt zur Verringerung der Selbstreini-
gungskraft der Gewasser.

Um die Vielfalt der Makrophytenvegetation im Zusammen-
hang mit der Habitatvielfalt zu beschreiben, erscheint die Ar-
tenzahl als der am besten geeignete Parameter. Auch Konold
[31] verwendete sie als Bewertungskriterium bei der Untersu-
chung der Auswirkungen wasserbaulicher MalRnahmen auf
die bachnahe Flora und Fauna der Gronach. Uber den natur-
schutzfachlichen Wert bzw. die Qualitat der Biozénosen kann
damit allerdings keine Aussage getroffen werden.

Fur die Diversitat der Standorte ist die morphologische, das
hei3t die strukturelle Ausstattung des Gewasserbettes und
der Ufer, wie sie Uber die Gewasserstruktur beschrieben
wird, wesentlich verantwortlich. Eine Anderung der Struktur-
qualitat musste daher, obigen Ausfiihrungen zufolge, Auswir-
kungen auf die Artenzahlen erkennen lassen.

Im Gegensatz zu dieser theoretischen Uberlegung zeigt sich
bei Betrachtung aller beobachteten Spezies keine signifikan-
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te Anderung in der Artenzahl mit Verschlechterung der Struk-
turgute. Die Gruppe der Spermato-, Pterido- und Charophyta
lasst hingegen eine leichte Zunahme der Artenzahl bei mittle-
ren bis schlechten Strukturguteklassen erkennen. Die ge-
ringsten Artenzahlen weisen hier die naturnahen bis mafig
beeintrachtigten Gewasserabschnitte auf.

Die Ergebnisse der CCA (Bild 1) zeigen, dass die Parameter
Beschattung und FlieBgeschwindigkeit mit der Strukturgiite
gegenlaufig sind — bei den beprobten Gewassern mit hoher
struktureller Qualitéat handelt es sich demnach um solche mit
starker Beschattung und hoher FlieRgeschwindigkeit. Die
Gewassertypen, die auf der ersten Ordinationsachse am wei-
testen rechts stehen, d.h. am stérksten durch hohe FlieRge-
schwindigkeiten und starke Beschattung gekennzeichnet
sind, sind die Kerb- und Klammtalgewasser sowie die Soh-
lenkerbtalgewasser. Zwar stehen auch die Maandertalge-
wasser sehr weit rechts auf der ersten Achse (1.395), sie zei-
gen aber, im Gegensatz zu beiden ersteren, gleichzeitig eine
starke Korrelation zum Parameter Uferverbau (1.742 auf Ach-
se 2). Die aufgrund des starken Gefélles vergleichsweise
stark eingetieften Kerb- und Klammtalgewéasser sowie Soh-
lenkerbtalgewasser sind erfahrungsgemaf die charakteristi-
schen Talformtypen der Gebirgs- und Mittelgebirgslagen. Da-
mit spiegelt sich in den dargestellten Ergebnissen die Tatsa-
che wider, dass vorwiegend die Gewasser des unzugangli-
chen Berglandes schon seit jeher nicht in direkter Reichweite
fur Nutzungen sind. Flachlandbache und -flisse sind dage-
gen oft durch wasserbauliche Ma3nahmen in ihrer Gestalt
verandert [25].

Gerade die Oberlaufe der FlieBgewasser sind jedoch fur be-
stimmte Makrophytengruppen naturlicherweise nur schwer
besiedelbar. Die vom Gefélle abhangige Stromung ist dabei
die wesentliche Ursache fur Art und Umfang der Besiedelbar-
keit durch Hydrophyten [32]. Die durchschnittliche Stro-
mungsgeschwindigkeit von Bachen und kleineren Fliissen
des Flachlandes schwankt im Tiefland zwischen 0.05 und
0.5 m s, in Mittelgebirgslagen zwischen 0.4 und 1.1 m s™.
Im Stromstrich erreicht die FlieBgeschwindigkeit bis zu
1.4 m s, Die Beanspruchung der Wasserpflanzen durch die
strdmungsbedingten Zug- und Scherkrafte sowie die Abra-
sion gelten als die Grinde dafur, dass stromungsreiche
FlieRgewasserabschnitte meist artenarmer und durch gerin-
gere Vegetationsbedeckung gekennzeichnet sind als stro-
mungsarmere Bereiche [24]. Dies bestatigen im Rahmen der
vorliegenden Arbeit erhobene, jedoch nicht publizierte Daten.
Die hochste mittlere Artenzahl konnte in der Kategorie ,lang-
sam flieBend" beobachtet werden, was einer Strdmungsge-
schwindigkeit von 0.1...0.3 m s entspricht. Bei hoheren
FlieRgeschwindigkeiten sinkt die mittlere Artenzahl.

Beschattung als exogener Faktor vermindert die fur die Pho-
tosynthese wesentliche Lichtversorgung. Die Struktur, also
die Hohe und Dichte der Ufervegetation ruft durch wechseln-
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de Intensitat der Beschattung allgemein einen unterschied-
lich dichten oder fehlenden Besatz mit Wasser- und Réhricht-
pflanzen hervor. Mit zunehmender Beschattungsintensitat
konnte ein deutlicher Rickgang der Anteile von Hydro-,
Pleusto- und Helophyten an der Gesamtzahl aller Funde be-
obachtet werden. Eine Beeintrachtigung der Strukturgite, die
unter anderem durch fehlende Ufergehdlze bedingt wird,
kann daher durch die Verbesserung der Belichtungsverhalt-
nisse eine Besiedlung des Gewassers durch Makrophyten
fordern.

Demgegeniuber bevorzugen die Moose rasch flieRendes
Wasser [32] und kénnen, den Ergebnissen der oben genann-
ten Auswertung zufolge, auch Gewasser besiedeln, in denen
die durchschnittliche Stromungsgeschwindigkeit einen Wert
von 1 m s deutlich Ubersteigt. Sie tolerieren auch starker
beschattete Standorte [33]. Die Bedingungen, die in struktu-
rell nicht bis wenig beeintréchtigten Gewasserabschnitten
vorherrschen, kénnen also, bezogen auf den vorliegenden
Datensatz, nur von den Bryophyta toleriert werden.

Daruiber hinaus besteht ein Zusammenhang mit der meist ge-
ringen Nahrstoffversorgung der Oberlaufe, die hier jedoch
nicht weiter diskutiert werden soll. Allgemein zeichnen sich
sehr nahrstoffarme oligotrophe Gewasser durch artenarme
bis sehr artenarme Pflanzengesellschaften aus, wahrend
maximale Artenzahlen in den mafig eutrophen bis eutrophen
Gewassern erreicht werden [24]. Die meist geringe Wasser-
tiefe der Oberlaufe kann ebenfalls einen Grund fiir die sparli-
che Besiedlung durch Hydrophyten darstellen.

Ein Zusammenhang zwischen der Strukturgite von FlieRge-
wassern und der Makrophytenvegetation besteht demnach
nicht, wenn die Artenzahlen aller Gewassertypen, die jeweils
von bestimmten Lebensformengruppen dominiert werden
kdnnen, insgesamt betrachtet werden. Die Strukturgiteklas-
se eines Gewassers muss immer in Zusammenhang mit dem
Gewassertyp, also der Talform gesehen werden. Bei einem
als sehr gut bewerteten Gewasser kann es sich
gleichermal3en um ein von Bryophyta dominiertes Klammtal-
gewasser wie um ein Flachlandgewasser handeln, das fir
Helo- und Hydrophyten bessere Lebensbedingungen bietet.
Demzufolge kénnen auch die als stark beeintrachtigt einge-
stuften Gewasser unter Umstanden die sein, die fir bestimm-
te Lebensformgruppen die besseren Lebensbedingungen
bieten.

Dies schlief3t jedoch nicht aus, dass innerhalb eines Gewas-
sertyps nicht doch die vermutete Beziehung — die Abnahme
der Artenzahl mit zunehmender struktureller Degradation —
existiert. Sie wurde von verschiedenen Autoren bereits in an-
derem Zusammenhang als mit der Gewasserstruktur vermu-
tet [4, 30] bzw. fur regional benachbarte Bache, allerdings
ohne rechnerische Beweisfuihrung, beschrieben [31]. Einen
Einfluss einzelner Strukturparameter wie der Tiefenvariabili-
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tat auf die Verbreitung und Menge von Makrophyten wiesen
Kohler et al. [28] nach, untersuchten aber nicht den allgemei-
nen Zusammenhang zwischen Strukturgiite und Makrophy-
tenvorkommen. Fiir eine Uberprifung der oben genannten
Vermutung ist der Datensatz, der im Rahmen der vorliegen-
den Untersuchung pro Gewassertyp zur Verfiigung steht, je-
doch zu gering.

Der Informationswert der undifferenziert verwendeten Ge-
wasserstrukturkartierung fur Makrophyten-Untersuchungen
ist demzufolge gering. Von der Strukturgiteklasse konnen nur
bei einer Differenzierung nach Gewassertyp Rickschlisse
auf die Besiedlungsbedingungen fir Makrophyten gezogen
werden. Und auch dann ist zu beachten, dass die Gewéasser-
strukturglite nach LAWA 25 verschiedene, fir Makrophyten
moglicherweise unterschiedlich bedeutsame Einzelparame-
ter umfasst. Um die Heterogenitat von FlieRgewdassern zu be-
ricksichtigen, ist eine gewassertypspezifische Bewertung
unbedingt erforderlich.
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Abstract

In running waters, apart from structural degradation, nutrient input becomes increasingly important.
To investigate the indicator values of as many species of submerged macrophytes as possible numerous
samples of the sediment within macrophyte stands and the overlying water were taken in running waters
throughout Bavaria, Germany. To develop the Trophic Index of Macrophytes (TIM), the concentrations
of soluble reactive phosphorus of both the water body and the sediment pore water were used. Based
on a weighted sum of the SRP-concentrations of the water body and the sediment pore water, indica-
tor values were determined for a total of 49 species of submerged macrophytes. A detailed method is
described on how and depending on which preconditions the trophic state of running waters can be
determined by the TIM. An example of the TIM in the stream Rotbach is given. It shows that the TIM
is a useful means to detect differences in the phosphorus loading of running waters.

1. Introduction

In Germany, the “system of saprobity” is a common method in monitoring running waters.
This indicator system based on macroinvertebrates goes back to KoLkwitz and MARSSON
(1909). It was developed to indicate the amount of organic biodegradable substances. In the
days of KoLkwiTz and MARSsON communal waste water was the worst charge to open water
bodies. Today, however, the situation has changed. Various factors lead to different nuisances
to lotic systems. Besides the structural degradation (MAucH, 1992; WiLp and Kunz, 1992)
the nutrient input becomes increasingly important (see. e.g. KeLLy and WHiTTON, 1998).

The term trophic state in Germany is defined by DIN 4049 (1990) as “intensity of pri-
mary production”. Originally, the system of trophication was used exclusively for the clas-
sification of lakes (NAUMANN, 1929). OHLE (1955) already applied the term to rivers. He
pointed out, that the nutrient concentration alone is not sufficient to determine the trophic
state of running waters. His opinion was supported by the observation, that primary pro-
duction can be low due to high current velocity in spite of high nutrient concentrations.

Indicating the trophic state of running waters is problematic for various reasons:

e Particularly in running waters the trophic state, meaning “intensity of primary production”,
is only measurable with very high financial and technical efforts (see also RobHE, 1969;
CANFIELD et al., 1983).

e The diurnal oxygen variation in a running water depends on its primary production, com-
munity respiration, exchange with the atmosphere (the exact rate depending on the degree
of saturation), current velocity, and light intensity. Additionally, in slow-flowing reaches
avertical gradient is likely to occur, though it can be expected to be small (EbwArDs and
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OweNs, 1962). Though the oxygen balance of a river in principle can be used to estima-
te its primary productivity, the determination is time-consuming and therefore impractical
for comparing various rivers (EbwARDs and OweNs, 1962).

e Shading of the water body causes a reduced primary production in spite of high nutrient
concentrations.

e The current velocity has an ambivalent effect. On one hand it can lead to a better supply
with nutrients compared to lentic systems, on the other hand in lotic systems the mecha
nical stress to the plant can cause a reduced primary production.

¢ In principal, a high plant biomass corresponds with high primary production. If the water-
course is disturbed by e.g. mowing or flooding, high biomass produced within a short peri-
od of time does not necessarily go aong with an enhanced trophic state. So Characeae,
which are widely accepted as indicators of unpolluted waters and low trophic state
(ScHmIDT et al., 1995), can build up enormous quantities of biomass after disturbances in
very short time (Krausg, 1997). By definition such highly productive watercourses would
have to be classified as being in a comparatively high trophic state. However, common
sense forbids classifying such waters as eutrophic, as they are clear and nutrient poor in
most cases. The high primary production is caused exclusively by the disturbed internal
equilibrium of the watercourse.

e Nutrient concentration represents a substantial prerequisite for an enhanced primary pro-
duction. However, this enhanced production can take place only in favourable light and
flow conditions.

In Germany, eutrophication is defined as increased trophy caused by increased availabil-
ity and utilization of nutrients (DIN 4049, 1990). Autotrophic organisms can respond more
directly to changes in inorganic nutrients than heterotrophic organisms. Changes in macro-
phyte communities are, in contrast to e.g. diatoms, usually highly visible and may be dee-
med “undesirable” when eutrophication occurs. Therefore, several macrophyte-based
systems to assess the nutrient status of rivers have been developed (KoHLER, 1976; HASLAM
1987; HAurY etal., 1996; RosacH etal., 1996; ALl etal., 1999; ENVIRONMENT AGENCY
1999, AmoRos €t al., 2000). However, non of these indicator systems take into account, that
submerged macrophytes are capable of taking up nutrients through both, roots and shoots.
In dense patches of submerged vegetation, near-bed velocity is reduced, thus allowing finer
particles to be deposited. As fine sediments often contain high concentrations of carbon,
nitrogen and phosphorus (CHAMBERS et al., 1992; SanD-JENSEN, 1998), the sediment depo-
sition within macrophyte patches influences the nutrient dynamics of running waters. The
observation, that many macrophyte species persist across arather wide range of nutrient con-
centrations may be explained by the utilization of nutrients from the sediment pore water.

In this publication we present a new indicator system to assess the trophic state of macro-
phyte-dominated running waters. The method is based on both, the phosphorus concentra-
tions in the water body and the sediment pore water. It can be used to assess the trophic
state of rivers. Thisis particularly important for the operational monitoring demanded by the
European Water Framework Directive, where those quality elements most sensitive to the
pressures to which the water bodies are subjected have to be monitored (EU 2000). Addi-
tionally, the TIM can be used as a metric to describe plant communities in running waters.

2. Materials and Methods

2.1. Sudy Area

The study was conducted in Bavaria, a Federal State in the south-eastern part of Germany. In the
years 1996 to 1998 samples were taken from 113 sampling sites in running waters al over Bavaria
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Fig. 1. Map showing the sampling sites in Bavaria, Germany.

(Fig. 1). Additionally, several sampling sites were established in the river course of four running waters
(Stream Rotbach: 9 sampling sites; River Sempt: 17 sampling sites; Stream Inninger Bach: 7 sampling
sites; Stream Ascherbach: 9 sampling sites). These sampling sites are located in 34 different landscape
regions (differentiated by geology, slope, climate and soil type) according to MEYNEN and SCHMIDT-
HUSEN (1953). That way, many different types of running waters are included in the study. They range
from running waters in the new red sandstone (Stream Schondra) to the calcareous streams in the alpi-
ne upland (Stream Konstanzer Ach). Severa outlets of lakes (Rivers Alz, Wirm and L oisach) were also
included in the study. Further details about the sampling sites are given by ScHNEIDER (2000).

An example of the TIM (Trophic Index of Macrophytes) will be given for the Stream Rotbach. This
stream is situated in a glacial basin in the alpine upland. Its source lies in the watermeadows of the
River Isar south of Munich. The total length of the stream up to the River Isar is about 3 km. Its width
is rarely more than 2 m and the average depth is 0.6 m. The Rotbach is a typical stream fed by ground-
water. The average flow rate is 70 |/s and the average water temperature is 9 °C, with very small annual
variations respectively.

The beginning of the Rotbach is surrounded with primordial woodlands. After about 1 km the Rot-
bach flows through a small village (Aumihle, about 50 inhabitants) and then through a commercial fish
farm. There is no direct drainage of waste water into the Rotbach. The study area ends 500 m down-
stream the fish farm.
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2.2. Macrophyte Mapping

In the years 1996 to 1998 the submerged macrophytes growing in the Rotbach and at the other sam-
pling sites were surveyed once during the main vegetation period (end of June to beginning of Sep-
tember). The Rotbach was divided into mapping sections of different lengths, based on uniformity of
morphological characteristics, substrate conditions, flowing velocity and homogeneity of vegetation (for
details see KoHLER and ScHIELE, 1985; MELZER, 1993). Within each section the quantity of species was
estimated based on a five degree scale (1=very rare, 2=infrequent, 3=common, 4= frequent,
5 = abundant, predominant). At the sampling sites the submerged macrophytes were mapped in a homo-
geneous section up- and downstream of the sampling site. The length of this section was approxima-
tely 50 meters.

The relationship between the five degrees of estimation and the actual quantity of the submerged
macrophytes can be described best by a function y=x® (MeLzER, 1988; KoHLER and JANAUER, 1997)
(Table 1).

2.3. Water Chemistry

In the years 1996 to 1998 the water chemical parameters were analysed at least four times at each
sampling site during one vegetation period. In most cases six and more water samples were at least
taken at monthly intervals. The concentrations of ammonium, nitrate, total phosphorus, soluble reactive
phosphorus (SRP) and oxygen as well as temperature, pH and conductivity were determined. The index
was developed based on the SRP-concentrations. About half of the SRP-analyses were performed by
the Bavarian authorities for water management according to the German DIN-standard methods. The
other half was anlysed in our laboratory according to MurPHY and RILEY (1962).

2.4. Sediment Sampling and Analysis

At the sampling sites sediment cores were taken during the main vegetation period within dense
macrophyte stands. Wherever possible a transparent tube was used. In pebbly sediments a freeze-corer
was used. With both methods the upper 15 cm were collected if possible. Wherever larger rocks pre-
vented deeper sampling, shorter sediment cores had to suffice. The shortest sediment core had a length
of 9 cm. To gain the sediment pore water 100 g of the stirred sediment were mixed with 150 ml deio-
nized water, shaken and filtered. The SRP-concentration was determined according to MurpPHY and
RiLEY (1962).

Because seasonal differences in the SRP-concentration of the sediment pore water could not be detec-
ted (ScHNEIDER, 2000), a single sediment sampling procedure per macrophyte patch was considered to
be sufficient.

2.5. The Trophic Index of Macrophytes (TIM)

Determination of the PSW-value
At every sampling site the phosphorus concentration of both the water body and the sediment pore
water within dense macrophyte stands was determined. Sediment cores were taken from more than one

Table 1. Relationship between the five-degree-scale and the
quantity of submerged macrophytes.

Five-degree-scale meaning plant quantity Q
1 very rare 1

2 infrequent 8

3 common 27

4 frequent 64

5 abundant 125
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macrophyte stand at most of the sampling sites. Thus, a total of 331 data sets was obtained. Each of
these data sets included measurements of the phosphorus concentration of both the water body and the
sediment pore water and can be assigned to a certain macrophyte species.

Submerged macrophytes cover their phosphorus demand from the overlying water plus the sediment
pore water. Therefore, the amount of phosphorus that is used by the plants can be calculated as a weigh-
ted sum. It has the formula:

Ps\lvmiesys"e: W+ X*s
PSWgeies se. = @mount of phosphorus used by the plant at the actual sampling site (PSW = Phos-
phorus in Sediment and Water)

w = overlying water SRP concentration
S = pore water SRP concentration
The factor x can be calculated as follows:

S P

—_ X [ —

w (100-P)

= % contribution by the root to the whole plant phosphorus uptake
Solving the equation after x results in the following formula:

xe P-w
(100-P)*s

P can be calculated according to CARIGNAN (1982), who developed an empirical model to predict the
relative contribution of roots in phosphorus uptake of submerged macrophytes. It has the formula:

_ 99.8
1+ 2.66(slw) 0

Thisway a PSW-value was calculated for each of the 331 macrophyte patches sampled. The PSW-value
represents a relative measure for the amount of phosphorus than can actually be used by the macro-
phytes at the sampling site.

Mathematically, the PSW-value must be given in units of pug/l. To avoid mixing up the PSW-value
with concentrations actually measured, it will here be given as an absolute number.

Determination of the indicator value and weighting factor

To characterize the trophic range of the species a 20-points-distribution was used (see aso FRIEDRICH,
1990). The allocation of the points in the trophic classes was undertaken according to the PSW-values
calculated at the macrophyte patches. The PSW-values were classified into trophic categories according
to Table 2.

The classified PSW-values were used for setting up a histogram for every species which shows the
frequency of its occurrence in the trophic categories. The normal curve of distribution calculated from
the histogram displays the best possible characterisation of the trophic range of every macrophyte spe-
cies investigated. With the allocation of 20 points in the different trophic categories the shape of the
normal curve of distribution was approximated as good as possible. In case of an insufficient number

Table 2. Classification of the PSW-value into trophic categories.

PSW-value [ug/l] trophic category numerical value

x<15 oligotrophic (0) 1

15<x<50 oligo-mesotrophic (0-m) 15
50 <x <100 mesotrophic (m) 2

100 <x <200 meso-eutrophic (m-eu) 2.5
200 < x <500 eutrophic (eu) 3

500 < x < 1500 eu-polytrophic (eu-p) 35
1500 < x polytrophic (p) 4
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of sampling sites (N < 7) for a macrophyte species, a plausible normal curve of distribution could not
be calculated. In those cases, particular attention was paid to prove the 20-points-distribution of the spe-
cies by literature references.

Based on the 20-points-distribution for every species an indicator value was calculated by weighted
averaging (TER BrRaAK and JUGGINS, 1993).

P, - T,
IV, ="
2Py
i=1
IV, = indicator value of species a
P, = number of points of species a in the trophic category i
T, = value of the trophic category i (from oligotrophic = 1 to polytrophic = 4, see Table 2)

The root-mean-square deviation weighted by the number of points in the trophic categories is an objec-
tive and frequently used term to describe the ecological tolerance of a species to a certain environmental
factor (FRIEDRICH, 1990; SCHONFELDER, 1997).

$-v,)r e,
ta: ‘\ i=1

ta tolerance of species a

T, = value of the trophic category i (from oligotrophic = 1 to polytrophic = 4, see Table 2)
IV, = indicator value of species a
P, = number of points of species a in the trophic category i

The weighting factors were deduced from the tolerance of the species according to Table 3.

Determination of the TIM and its classification into trophic categories

The term used for calculating the TIM corresponds with the formula used for the determination of
the saprobic index according to ZELINKA and MARVAN (1961). It was aso applied by FRIEDRICH (1990)
on arevision of the saprobic system, by HormaNN (1994) on calculating the diatom index of lakes and
by ScHONFELDER (1997) on the determination of the trophic index BRB. The index BRB is also based
on diatoms and can be applied to assess the trophic situation of carbonate-rich water bodies in Bran-
denburg, a Federal State in Northern Germany.

ilva 'Wa 'Qa
TIM ="

Zwa 'Qa

i=1
TIM = Trophic Index of Macrophytes
IV, = indicator value of species a
W, = weighting factor of species a
Q, = quantity of species ain the river section (see Table 1)

Table 3. Determination of the weighting factor from the toleran-
ce of the species.

tolerance t, weighting factor W
t,<0.2 16

02<t,<04 8

04<t,06 4

06<t,<0.8 2

08<t, 1
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Table 4. Classification of the TIM into trophic categories.

value of the TIM difference trophic state
1.00<TIM < 1.45 0.45 oligotrophic
145<TIM < 187 0.42 oligo-mesotrophic
187 <TIM <225 0.38 mesotrophic
225<TIM < 2.63 0.38 meso-eutrophic
263 < TIM < 3.05 0.42 eutrophic
3.05< TIM < 3.50 0.45 eu-polytrophic
350 < TIM < 4.00 0.50 polytrophic

For graphical representation the values of the TIM were subdivided into 7 categories. The classifi-
cation of the values of the TIM into trophic categories was conducted as follows (Table 4).

The rate of scatter for the assessment of the accuracy of the indication

As a measure for the accuracy of the indication the so-called rate of scatter was used (FRIEDRICH,
1990). Its determination corresponds with a calculation of the weighted standard deviation of the indi-
cator values of the species present in a river section.

(2 (Vo =TIM)® W, -Q,
= =

\\‘ (n_l)zwa 'Qa
a=1
SC = rate of scatter

If the rate of scatter exceeds the value of 0.2, areliable calculation of the TIM is not possible. The value
of 0.2 was set because it corresponds with approximately half of the range of each trophic category (see
Table 4).

Requirements for a reliable calculation of the TIM of a river section
According to our experience, the following requirements are needed in order to obtain a reliable
assessment of the trophic state of a river section using the TIM.

* The macrophyte mapping has to be carried out as described in the method above.

e The macrophyte mapping has to take place during the main vegetation period (in Bavaria this is
during July and August)

¢ In the respective river section at least two indicator species must occur.

¢ |n the respective river section the sum of quantities of the occurring indicator species must be >43
(that means for example that one “common” indicator species and two “infrequent” indicator species
occur (see 2.2. and Table 1).

e The rate of scatter must be <0.2.

e Up to now, a reliable calculation of the TIM can only be carried out in Bavaria as no suitable data
are available that would allow trials of the TIM from elsewhere as yet. In principle, an extension of
the TIM to permit an implementation in other countries is possible and desirable.

If one of the above requirements is not fulfilled, the TIM must be denoted as “tentative’.

3. Results
3.1. Indicator Values of the Species

Indicator values were calculated for a total of 49 species of submerged macrophytes
(Table 5). In 17 cases the number of calculated PSW-values was sufficient to determine a
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Table5. Indicator values, weighting factor and 20-points-distribution of submerged macro-
phytes (IV =indicator value, W =weighting factor, o= oligotrophic, m= mesotrophic,
eu = eutrophic, p = polytrophic).

20-points-distribution

species v W o0 om m meu eu eup p
Chara aspera DETHARDING X WILLDENOW 110 8 17 2 1

Chara contraria A. BRAUN ex KUTzING 170 4 4 6 8 2

Chara delicatula AGARDH 158 4 5 8 6 1

Chara globularis THUILLIER 203 4 2 4 7 5 2

Chara hispida (LINNE) HARTMANN 105 16 18 2

Chara intermedia A. BRAUN 115 8 14 6

Chara vulgaris VAILLANT 223 2 1 4 5 5 5

Acorus calamus LINNE 320 2 2 3 5 5 5
Berula erecta (HupsoN) CoviLLE 265 4 1 3 8 5 3
Butomus umbellatus LiINNE 298 4 1 4 10 5
Callitriche cophocarpa SENDTNER 250 4 1 6 6 6 1
Callitriche hamulata KUTzING ex KocH 180 2 5 5 5 3 2
Callitriche obtusangula LE GALL 250 4 2 5 6 5 2
Ceratophyllum demersum LINNE 318 8 1 12 6 1
Elodea canadensis RICHARD-MICHAUX 255 2 1 2 3 6 5 2 1
Elodea nuttallii (PLANCHON) ST. JOHN 27 4 3 7 7 3
Glyceria maxima (HARTMANN) HOLMBERG 300 2 1 3 3 5 4 4
Groenlandia densa (LINNE) FOURREAU 183 4 4 5 6 4 1

Hippuris vulgaris LINNE 148 4 8 8 2 1 1

Juncus subnodul osus SCHRANK 113 8 15 5

Mentha aquatica LINNE 200 2 3 4 6 4 3
Myriophyllum alterniflorum De CANDOLLE 15 4 8 6 3 2 1
Myriophyllum spicatum LINNE 283 4 1 2 5 8§ 3 1
Nasturtium officinale R. BRowN 225 4 1 3 5 7 4

Nuphar lutea (LINNE) SMITH 315 4 1 2 8 8 1
Potamogeton alpinus BALBIS 155 4 5 9 5 1

Potamogeton berchtoldii FIEBER 240 2 1 2 4 7 5 1
Potamogeton coloratus HORNEMANN 105 16 18 2

Potamogeton crispus LINNE 288 4 1 2 4 8 4 1
Potamogeton filiformis PERsOON 170 2 6 6 4 2 2
Potamogeton friesii RUPRECHT 268 4 4 7 7 2
Potamogeton lucens LINNE 265 4 1 3 6 9 1
Potamogeton natans LINNE 200 4 2 4 8 4 2
Potamogeton nodosus PoireT 310 8 3 10 7
Potamogeton pectinatus LINNE 288 4 1 2 4 8 4 1
Potamogeton perfoliatus LINNE 238 4 3 5 7 4 1
Potamogeton polygonifolius POURRET 113 8 15 5

Potamogeton pusillus LINNE 240 4 3 5 6 5 1
Ranunculus aquatilis LINNE 253 4 6 7 7
Ranunculus circinatus SIBTHORP 225 4 3 7 7 3
Ranunculus fluitans LAMARCK 300 8 4 12 4
Ranunculus trichophyllus CHAIx 270 2 1 2 4 5 5 3 1
Sagittaria sagittifolia LINNE 298 4 1 4 10 5
Sparganium emersum REHMANN 278 2 1 3 6 5 4 1
Sparganium erectum LINNE em. REICHENBACH 3.00 2 1 2 2 8 5 2
Sparganium minimum WALLROTH 140 8 8 8 4

Veronica anagallis-aquatica LINNE 258 4 2 4 6 5 3
Veronica beccabunga LINNE 240 4 1 1 5 7 6
Zannichellia palustris LINNE 293 1 1 2 3 4 8 3 1
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Fig. 2. Histogramm and resulting 20-points-distribution for the trophic characterization of Potamogeton
coloratus (for numerical values and abbreviations of the trophic categories see Table 2).

reliable indicator value. For 32 species of submerged macrophytes fewer than 7 sites had
been sampled. In those cases particular attention was paid to verify or correct the 20-points-
distribution of the species by literature references. In the following, three examples are
given.

Potamogeton coloratus

Potamogeton coloratus was found at 8 sampling sites. Seven of the PSW-values show a
level below 15 and therefore mark the sampling sites as oligotrophic. With a PSW-value of
15.65 the 8th sampling site is clearly situated at the nutrient-poor end of the oligo-mesotro-
phic category (Fig. 2). An indicator value of 1.05 was calculated.

Potamogeton coloratus is considered to be extremely sensitive to nutrient enrichment. The
species is widely accepted as an indicator for nutrient poor conditions (PHiLiprI, 1978; Cas-
PER and KRrRAUSCH, 1980; KOHLER, 1982; HAsLAM, 1987; CARBIENER €t al., 1990; MELZER,
1993; HAURY et al., 1996; RoBACH et al., 1996). The PSW-values of the 8 sampling sites, at
which Potamogeton coloratus was found, clearly support the classification as a nutrient-sen-
sitive species. Therefore, in running waters as in lakes Potamogeton coloratus can be used
as an indicator for oligotrophic conditions.

Myriophyllum spicatum

Myriophyllum spicatum occurred at 31 sampling sites. The mean total phosphorus
concentration of the water body ranged from 5 to 567 ug P/l. At 21 of the sampling sites
sediment cores were taken. Based on the PSW-values most of the sampling sites can be ter-
med eutrophic. An indicator value of 2.83 was calculated from the 20-points-distribution

(Fig. 3).
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Fig. 3. Histogramm and resulting 20-points-distribution for the trophic characterization of Myriophyl-
lum spicatum (for numerical values and abbreviations of the trophic categories see Table 2).

Myriophyllum spicatum thrives preferably in nutrient-rich, eutrophic water bodies
(KOoHLER, 1976; MONSCHAU-DUDENHAUSEN, 1982; HasLAM, 1987; MELZER, 1993; ScHUTZ,
1993; KLEIN et al., 1995; RoBACH et al., 1997; TAUSCHER, 1997). Nevertheless, the species
also occurs in nutrient-poor habitats (OLseN, 1950; Casper and KRauscH, 1981). HARDING
(1981) even characterized Myriophyllum spicatum as sensitive to nutrient enrichment. With
the present dataset both the overall classification of Myriophyllum spicatum as eutrophic and
its capability to grow also in nutrient poor habitats was verified.

Ranunculus fluitans

Ranunculus fluitans occurred at 30 sampling sites. The mean total phosphorus concentra:
tions of the water body ranged from 10 to 350 ug P/I, but in most cases showed middle to
high values. At 13 sampling sites sediment cores were taken. The PSW-values mainly char-
acterized them as eutrophic (Fig. 4). An indicator value of 3.00 was calculated.

Ranunculus fluitans is mainly considered to be a characteristic species of eutrophic run-
ning waters (HoFMANN, 1984; ScHUTZ, 1993; SeiTz, 1993; KOHLER €t al., 1994; KLEIN et al.,
1995; ScHNITZLER et al., 1996). Some authors, however, described the ecological optimum
of Ranunculus fluitans in meso-eutrophic running waters (EcLIN et al., 1997, WURzBACH
etal., 1997). HarpING (1981) even found Ranunculus fluitans to be sensitive to nutrient
enrichment and organic loading. On the one hand the species was missed in oligotrophic
river sections (KoHLER, 1976; WURzBACH et al., 1997), on the other hand excessive nutrient
loading also caused a decline in the occurrence of Ranunculus fluitans (CasPer and
KrauscH, 1981). By the PSW-values the species is clearly characterized as eutrophic.

TIM in the stream Rotbach

Here the Rotbach is selected to give an example of the TIM. The macrophyte mapping,
which is the basis for the calculation of the TIM, is published in ScHoORER et al. (2000). Fur-
ther examples of the TIM are published by ScHNEIDER et al., 20008, 2000b, 2001.
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Histogramm and resulting 20-points-distribution for the trophic characterization of Ranunculus

fluitans (for numerical values and abbreviations of the trophic categories see Table 2).

After a mesotrophic spring region the Rotbach is characterized as oligotrophic up to sec-
tion eight (Fig. 5). In section nine, where the Rotbach reaches the village Aumdiihle, the TIM
rises to a value of about 2.25. Another increase to approximately 2.6 occurred when the
stream flowed through a fish farm in section 12.
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Fig.5. TIM (Trophic Index of Macrophytes) in the stream Rotbach.
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4. Discussion
4.1. What Does the Trophic Sate of Running Waters Mean?

Because in running waters the “intensity of primary production” is impractical to measu-
re (see above), an auxiliary parameter is used: nutrient concentration, being the main factor
caused by human influence. None of the indication systems calibrated on nutrient concen-
trations are able to indicate the trophic state in its defined meaning (see above). They only
can show a “nutrient potential”. This “nutrient potential” depends on the nutrient concen-
trations and only under suitable light and flow conditions this will lead to an enhanced tro-
phic state.

Since at present the ecology of submerged macrophytes is not known sufficiently to quan-
tify the effects of different shading and flowing velocity for every species, it is impossible
to deduce the “intensity of primary production” from the nutrient potential. Even if this may
be possible in the future, the question arises whether, from an economic point of view, the
trophic state in its defined meaning is sufficient to grant the necessary funds. In order to
solve the problems caused by eutrophication, the man-made increase in nutrient concentra-
tions must be reduced in any case. In macrophyte dominated running waters this increase
can be monitored more clearly by indicating the nutrient potential than by determining the
trophic state in its original meaning.

For plankton-dominated running waters on the other side, the members of the LAWA
(working group of the Federal States in Germany on water issues) agreed on not using the
nutrient loading but the production of biomass as a basis for classification (LAWA 1996).
They stated, that the concentration of chlorophyll a is the most important criterion for clas-
sification, supported by a rough characterisation of the dominant groups of algae and auxi-
liary variables such as nutrient concentration, diurnal oxygen variation and light climate. The
use of chlorophyll a, the main pigment of the photosynthesis of green plants, for the trophic
characterisation of plankton-dominated running waters is obvious and reasonable. At iden-
tical phosphorus levels chlorophyll a concentrations are usually lower in running waters than
in lakes. This phenomenon is mainly due to the comparatively short water residence time,
which does not permit to fully deplete the nutrient potentia (Hamm, 1995). Therefore, the
primary production is better described by measuring the chlorophyll a content than by the
determination of the nutrient concentration. This procedure surely represents the most favou-
rable compromise between scientific correctness and practical feasibility. Furthermore, a
short shaded stretch in a running water does not substantially influence the chlorophyll a
concentration. PRezeLIN (1992) states that sustainable modifications in the exposure to light
affect the chlorophyll concentration only within hours to days. In laboratory experiments
LaTasa etal. (1992) even were able to prove a dight increase in the chlorophyll concen-
tration of the phytoplankton species investigated during a dark period of 12 hours. This
means, that the trophic classification of plankton-dominated running waters, which is based
on chlorophyll a concentrations, does not change within and behind shaded river stretches.

However, in macrophyte- and periphyton-dominated running waters no parameter exists
which offers the advantages of the measurement of the chlorophyll a concentration in plank-
ton-dominated lotic systems. Regular measurement of the chlorophyll content of macro-
phytes and periphyton is out of question for financial and nature-conservational reasons,
since parts of the biomass would have to be harvested. Furthermore, it can be expected that
the patchiness of the macrophyte vegetation would lead to varying results even in adjacent
river sections.

Usually, however, primary production of submerged macrophytes in shaded passages is
different from that of sunny sections (DawsoN and KErN-HANSEN, 1979; JorGA et al., 1982;
VERMAAT and DEBRUYNE, 1993). Thisisin contrast to the results of the chlorophyll a meas-
urement in plankton-dominated running waters, where a short shaded section does not lead
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to a substantial reduction of the chlorophyll concentration. While phytoplankton is trans-
ported by the water and passes shaded sections without damage, rooted submerged macro-
phytes due to a constant lack of light have a reduced primary production.

So the direct measurement of primary production of macrophyte-dominated running
waters is impossible in practical means. For the reasons mentioned, a determination of the
photosynthetic pigments in the plants does not lead to the desired results either. Therefore,
the nutrient concentration represents the best possible approximation for a characterisation
of the trophic state. However, with the present indication systems, in macrophyte- and peri-
phyton-dominated running waters the “nutrient potential” (the trophic state that is theoreti-
cally possible on the basis of the nutrient concentrations), is indicated far better than the tro-
phic statein its defined meaning. Deducting the trophic state from the nutrient potential |eads
to the desired result only together with suitable flow and light conditions.

4.2. Sediment and Overlying Water as Phosphorus Sources
for Submerged Macrophytes

Submerged macrophytes are of particular importance in aquatic ecosystems, as they link
the sediment with the overlying water. For Chara globularis LITTLEFIELD and FORSBERG
(1965) could show a P-uptake through all parts of the plant. Investigations on submerged
spermatophytes led to the conclusion, that they are capable of taking up nutrients from the
overlying water in principal. In lakes, however, the sediment represents the major source of
nutrients (BARko and SvART, 1980; 1981; RaveN, 1981; BARkoO etal., 1991, RATTRAY,
1995). From experiments, in which the plants were grown at different nutrient concentra-
tions, it was concluded, that the relative contribution of the sediment and the overlying water
to the P-uptake of submerged macrophytes depends on the SRP-concentrations of the two
compartments (CARIGNAN and KaLrr, 1980; Acami and WaiseL, 1986; RATTRAY etal.,
1991). CARIGNAN (1982) developed an empirical model for predicting the relative contribu-
tion of roots to the phosphorus uptake by submerged macrophytes.

Studies performed on 15 species were used to construct the model. Although CARIGNAN
(1982) was aware of a possible influence of morphological traits such as root/shoot biomass
ratio or surface area, his experiments led to the conclusion that under similar phosphorus
availability even morphologically different species behave similar. Therefore, the model can
be applied to every species of submerged macrophytes.

In running waters, the current provides a continuous supply of nutrients. In that way the
formation of zones of nutrient depletion in the immediate surrounding of the plant is mini-
mized. This fact led to the assumption, that the proportion of nutrients taken up from the
overlying water body could be increased in running waters compared to lakes. In running
waters of the Alsace, RosacH et al. (1995) were able to show a high efficiency of phos-
phorus uptake from the overlying water for the species Elodea canadensis, Elodea nuittallii,
and Callitriche obtusangula. As these authors did not determine the SRP-concentration of
the sediment pore water, no conclusions can be drawn regarding the importance of the sedi-
ment for the phosphorus-uptake of the species investigated.

PeLTON et al. (1998) also assumed a considerable influence of the overlying water on the
nutrient uptake of submerged macrophytes in running waters. However, they could not sup-
port this assumption by quantitative measurements. In their microcosm experiments the
SRP-concentration of the overlying water was higher than that of the sediment pore water,
contrasting the conditions in German rivers. With regard to the dependency of the P-uptake
from the relative SRP-concentrations of the sediment pore water and the overlying water,
from this study no conclusions can be drawn as to the contribution of the roots to the whole
plant phosphorus uptake in rivers with relatively high SRP-concentrations in the sediment
compared to the overlying water.
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MADSeEN and CEDERGREEN (2002) could show that in a nutrient rich Danish stream all four
macrophyte species tested were able to satisfy their nutrient demand by leaf uptake alone,
in spite of the water/pore water SRP-ratio beeing low. However, they derooted the plants
for their experiments. That means, although the nutrient requirements of the plants could be
met by foliage uptake, they could not exclude the possibility that nutrients were in fact taken
up by roots of intact plants.

Therefore, the studies mentioned do not disagree with the work of CHAMBERS et al. (1989),
who were able to show, that not only in lakes but also in running waters the greatest part of
the required phosphorus is taken up through the roots. In order to estimate the importance
of the sediment-phosphorus to the macrophytes at the sampling sites, the model according
to CARIGNAN (1982) was applied for running waters as well.

As CARIGNAN (1982) exclusively used experimental data measured in the laboratory, he
did not state a certain sediment depth up to which submerged macrophytes can take up phos-
phorus through the roots. However, the phosphorus concentration in lakes shows a clear
depth gradient (ENELL and LOFGREN, 1988). For running waters there are no data available
on this subject up to now. In contrast to lakes, the sediment pore water of running waters is
permanently flowing. Therefore, a depth gradient should be far less distinct. For pragmati-
cal reasons and due to experience from earlier projects (unpublished data), in the present
study a uniform rooting depth of 15 cm was assumed for al species. The SRP-concentration
measured, therefore, represents the average value of the upper 15 cm of the sediment.

In order to characterize the trophic range of the species investigated, it is important to
know which phosphorus-form is used by the plants. Hurrer (1999) was able to prove that,
contrary to popular belief, no clear correlation exists between the total-phosphorus content
in the sediment and the degree of eutrophication in lakes. Nor were RoBAcH et al. (1995)
able to determine a correlation between the phosphorus nutrition of submerged macrophytes
and the total phosphorus content of the sediment.

Bioavailable phosphorus can be defined as the sum of immediately available P and P that
can be transformed into an available form by naturally occurring physical, chemical and bio-
logica processes (BostrOMm et al., 1988). Until today, however, it was not possible to estab-
lish a relationship between the bioavailability and certain phosphorus forms (Huprer, 1999).
Even if the trophic characterization of lakes, among other things, till relies on the epilim-
nic total phosphorus concentration (LAWA, 1998), it is generally accepted that this P-form
can only partly be used by the plants.

A good approximation to the phosphorus potentially available for algae, which is
determined by bioassays, was found to be the SRP-concentration (Bostrom et al., 1988).
CARIGNAN and KaLrr (1979) found out, that for Myriophyllum spicatum, Potamogeton
zosteriformis, and Heteranthera dubia the “mobile phosphorus’ represents the total pool of
sediment phosphorus available to macrophytes. This form consists of the interstitial P of
sediments and the P loosely held by the particulate phase, which is determined by isotopic
dilution. In the present study, the determination of the amount of phosphorus loosely held
by the sediment was not possible. Consequently, for both the overlying water and the sedi-
ment the SRP-concentration represents a good and feasible estimation of the phosphorus
available to submerged macrophytes. Therefore the amount of phosphorus actualy available
tends to be somewhat underestimated.

4.3. Possibilities and Limits of a Trophic Classification of Running Waters by Using TIM

In contrast to earlier works, the PSW-value represents a combination of the phosphorus
concentrations in the sediment and the overlying water. Therefore, the macrophyte index
TIM can provide a more comprehensive assessment of river ecosystems. The question why
eutrophic species occur in apparently oligotrophic water bodies is answered by the substan-
tial importance of the sediment nutrients to the nutrition of submerged macrophytes.
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The indicator values of the 49 species of submerged macrophytes, for which a 20-points-
distribution was developed, ranged from 1.05 to 3.20. Therefore, an indication of the
polytrophic category by submerged macrophytes was not possible. Within the polytrophic
category mostly a depopulation of submerged macrophytes was observed (MELZER, 1988).

The classification of the TIM-values into trophic categoriesis based on the following con-
siderations; On one hand, the value used for the calculation of the indicator values of the
species should be located in the respective category of the TIM. For instance, the value 2.5
should be placed in the meso-eutrophic category. On the other hand, because averages are
taken twice (once for the calculation of the indicator value and a second time for the calcu-
lation of the TIM), the range of the estimated parameter is shrunken (TER Braak and JuG-
GINS, 1993; SCHONFELDER, 1997). Furthermore, only values between the minimum (1.05) and
the maximum (3.20) indicator value are used for calculating the TIM. Thus the range of
intensity of the estimated parameter is narrowed again.

The amount of shrinking could be estimated and so the value of the parameter could be
corrected by a method called deshrinking (TER BraAK and JUGGINs, 1993; SCHONFELDER,
1997). In order to do so, one would have to regress the calculated values on the measured
values. However, measuring the PSW-value of a sampling site is not feasible due to the pat-
chiness of the macrophyte vegetation. Therefore, a regression equation cannot be established.
In order to somehow take the shrinking phenomenon into account, the width of the upper and
lower trophic categories is largest and declines to the centre (Table 4). However, this classi-
fication is based on present experience and may have to be modified later on, if necessary.

4.4. Implementation of the TIM in the Sream Rotbach

The data measured in the Rotbach have been used for the trophic characterisation of the
species. Although in the Rotbach only 9 of altogether 154 sampling sites are located, we
considered it justifiable to apply the TIM in this river. However, this must not be seen as a
testing of the TIM, but as an example.

In section 1 the vegetation is dominated by Nasturtium officinale and Mentha aquatica
(ScHNEIDER, 2000; ScHORER €t al., 2000). The classification of the spring region as mesotro-
phic is exclusivley based on these two species. Both mainly occur in mesotrophic running
waters, but they can also thrive in oligotrophic habitats. Because the spring section shows
an enhanced SRP-concentration in the sediment pore water compared to the following sec-
tions (ca. 40 ug P/, compared to 10 ug P/l in the sections 2 to 8) and also, to a smaller
extent, in the overlying water (5.3 ug P/l compared to 2.3 pg P/l), the classification of the
spring section as mesotrophic appears to be reasonable.

In the following sections diffuse inflow of groundwater led to an extensive charophyte
growth and thus to a decline of the TIM to an oligotrophic state. With the beginning of the
village Aumtihle the charophytes declined and meso- to eutrophic species occurred. Accord-
ingly, an increase of the TIM was noticeable. Two tributaries flowing into the Rotbach in
section 9 are supposed to have caused the observed eutrophication. One of them drained a
pond, the other one a small private fish pond. This was responsible to at least a temporary
phosphorus input into the Rotbach (ScHNEIDER, 2000). Though, due to heavy dilution, no
increase in the phosphorus concentration of the overlying water body was measurable, a sig-
nificant increase in the SRP-concentration of the sediment pore water was demonstrated. The
macrophyte index TIM is a suitable tool for indicating such phenomenons.

In section 12 the Rotbach flows into a fish farm. The average SRP-concentrations increas-
ed to a value of about 15 pug P/l. Far more important is the elevation of the SRP-concen-
tration of the sediment pore water to a value of about 350 ug P/I, a multiple of the concen-
trations measured upstream. The macrophyte index TIM paralleled this rise by increasing to
a value of about 2.6.
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Summarising the results, the TIM paralleled the variations in the SRP-concentration of the
sediment pore water. They also showed a dightly enhanced phosphorus load in the spring
region, very low concentrations in the sections 2 to 8, an increase near the village Aumih-
le, and a further increase following the inflow of the stream into the fish farm (see aso
SCHNEIDER, 2000; ScHORER €t al., 2000).

In three mapping sections the TIM must be denoted as “tentative”. In sections 11 and 13
due to heavy shading the species observed occur only “infrequent”. Therefore, the sum of
quantities did not exceed the value required (see materials and methods). Section 2 was
dominated by Mentha aquatica (IW = 2.00) and Juncus subnodulosus (IW = 1.13). As the
indicator values of these species differed substantially, the rate of scatter exceeded the value
of 0.2. With respect to the adjacent river stretches, the value of 1.3 seemed reasonable in
spite of the fact that the TIM of this mapping section must be denoted as “tentative’.

With regard to further examples of the TIM in different rivers (ScHNEIDER et al., 20003,
2000b, 2001) it can be concluded that TIM is a useful means to detect differences in the
trophic state of running waters. It therefore may be an important tool in finding the causes
of degradation according to the European Water Framework Directive and in long-term
monitoring of improvements in water quality.
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Abstract

(1) The relative importance of sediments and water as nutrient sources for submerged macrophytes in
running waters is poorly understood. Here we present water and sediment nutrient characteristics within
macrophyte patches in Bavarian rivers. (2) No significant differences between early (June/July) and late
summer (August/September) sediment nutrient characteristics could be detected within macrophyte pat-
ches. Therefore, a single sediment sample per macrophyte patch was considered to be sufficient for cha-
racterising nutrient concentrations during the main growing season in running waters. (3) Sediment TP
(total phosphorus) is not a useful parameter for predicting trophic status in running waters. Sediment
porewater SRP (soluble reactive phosphorus) concentration is not correlated to water body SRP or TP
concentration; nor is it correlated with sediment TP content. Potamogeton coloratus, a oligotrophic species,
is associated with low overlying and porewater SRP concentrations but high sediment TP content.
Eutrophic species, such as Potamogeton pectinatus, are associated with low sediment TP. (4) It is
hypothesized that Chara hispida primarily takes up sediment ammonia for nitrogen nutrition. (5) Nutrient
characteristics of the water body and the sediment of eight macrophyte species in Bavarian rivers are
described.

Introduction

Submerged macrophytes are of particular impor-
tance in aquatic ecosystems, as they link the sedi-
ment with the overlying water. In running waters,
macrophytes act as traps for fine particles, their
morphology influencing patterns of sediment
deposition and composition (Sand-Jensen, 1998).
In dense submerged vegetation, near-bed velocity is
reduced, thus allowing finer particles to be depo-
sited. As fine sediments often contain high
concentrations of carbon (C), nitrogen (N) and
phosphorus (P) (Chambers et al., 1992; Sand-Jen-
sen, 1998), the sediment deposition within macro-
phyte patches influences the nutrient dynamics of
running waters. Phosphorus mobilization pro-

cesses depend on physical, chemical and biological
processes, i.e. on the composition of the sediment
(Bostrom et al., 1988b; Gonsiorczyk et al., 2001).
Consequently, the precise proportion of water TP
(total phosphorus) contributing to the ‘intensity of
primary production’, i.e. the trophic state, depends
on the nature of the running water. Water TP
concentration is not suitable as an indicator of the
trophic state in macrophyte dominated running
waters, especially when comparing different types
of running waters. To characterise the P nutrition
of submerged macrophytes, both the available
phosphorus pools of the water body and the sedi-
ment have to be considered.
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In lentic systems, the sediment represents the
major source of nutrients for submerged macro-
phytes (Barko & Smart, 1980, 1981; Raven, 1981;
Barko et al., 1991; Rattray, 1995). In lotic systems,
however, less conclusive information is available.
Robach et al. (1995) suggested efficient phosphorus
uptake from overlying water for Elodea canadensis
Richard-Michaux, Elodea nuttallii (Planchon) St.
John, and Callitriche obtusangula Le Gall. How-
ever, they did not account for SRP (soluble reactive
phosphorus) in the sediment porewater (refered to
from here on as sediment). Therefore, no conclu-
sions should have been drawn dismissing the
importance of the sediment for the P uptake of the
species investigated. Pelton et al. (1998) also as-
sumed the overlying water had a considerable
influence on the nutrient uptake of submerged
macrophytes in running waters. However, in their
microcosm experiments the concentration of SRP
in the overlying water was higher than in the sedi-
ment. This is unlike the conditions in Bavarian
running waters, where SRP concentrations are
higher in the sediment than overlying water (see
results in this paper). In lakes, the P taken up
through the roots depends on the relative SRP
concentrations of the sediment and the overlying
water (Carignan, 1982). If this is also true for
running waters, Pelton et al. (1998) were not able to
make general conclusions as to the contribution of
the roots to the whole plant P uptake. By using
derooted plants, Madsen & Cedergreen (2002)
showed that macrophyte nutrient requirements
could be met by foliage uptake alone. However,
this does not exclude the possibility that nutrients
can be taken up by roots of intact plants. None of
these studies were able to contradict the work of
Chambers et al. (1989), who demonstrated that a
great part of the required phosphorus for macro-
phytes in running waters is taken up through the
roots.

In an attempt to describe the relationship be-
tween sediment nutrients and macrophyte species
in running waters, Clarke & Wharton (2001)
examined sediment nutrient concentrations in 17
rivers in southern England. Their results showed a
high variability in sediment nutrient concentra-
tions in macrophyte patches.

Altogether these studies show that submerged
macrophytes are capable of using a rather wide
range of nutrient concentrations, both in the water
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body and the sediment. The dominant pathway for
uptake of nutrient ions reflects differences in
nutrient availability. This has important conse-
quences for using aquatic macrophytes as trophic
indicators, as e.g. done in England and Wales
(Holmes et al., 1999), France (Haury et al., 1996)
and Germany (Schneider & Melzer, 2003). Sub-
merged macrophytes reflect the nutrient status of
both the sediment and the overlying water. There
remains the need to accurately characterise the
relationships between these variables.
In the present publication, we

(1) determine whether one sediment sample is
sufficient to characterise nutrient concentra-
tions during the main growing season within
dense macrophyte patches in running waters,

(2) describe the relationship between the water
and sediment nutrient concentrations of rivers
in southern Germany, and

(3) describe water and sediment nutrient charac-
teristics of eight macrophyte species in
Bavarian rivers.

Establishing and interpreting the relationships
between sediment and water SRP, sediment and
water TP, and macrophytes is an essential pre-
condition for understanding trophic indices based
on submerged macrophytes.

Materials and methods
Study area

To ensure diversity in running water types, 113
sampling sites in Bavaria, a Bundesland in the
south-eastern part of Germany, were sampled be-
tween 1996 and 1998 (Fig. 1). These sampling sites
are located in 34 landscape regions differentiated
by geology, slope, climate and soil type according
to Meynen & Schmidthiisen (1953). They range
from running waters in the new red sandstone
(stream Schondra) to the calcareous streams in the
alpine upland (stream Konstanzer Ach). The out-
lets of three lakes forming the Rivers Alz, Wiirm
and Loisach were also included in the study. Sev-
eral sampling sites were established in the river
course of four running waters (stream Rotbach: 9
sampling sites; river Sempt: 17 sampling sites;
stream Inninger Bach: 7 sampling sites; stream
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Ascherbach

Inninger Bach \L“"ée j’f{(

50 km

Rotbach

@® Sampling along the entire course of the river

e Sampling sites

Figure 1. Map showing the sampling sites in Bavaria, Germany.

Ascherbach: 9 sampling sites). Further details
about the sampling sites are given in Schneider
(2000).

Experimental design

Submerged macrophytes were mapped and water
nutrient characteristics were measured at each
sampling site. A sediment core was taken within a
dense macrophyte patch dominated by one species.
The nutrient characteristics of the sediment were
later measured.

Chemical data of the water body and the sed-
iment were measured for 41 of the submerged
macrophyte species encountered, and were exam-
ined for correlations. To correct for multiple test-
ing, the method of Bonferroni with the refinement
of Holmes was applied (Stahel, 1995; Barlocher,
1999). For characterising the nutrient demands,

the most frequently sampled macrophytes (Berula
erecta (Hudson) Coville, Chara hispida (L.) Hart-
mann, Myriophyllum spicatum L., Potamogeton
coloratus Hornemann, Potamogeton pectinatus L.,
Ranunculus  trichophyllus  Chaix, Sparganium
emersum Rehmann and Zannichellia palustris L.)
were selected.

To demonstrate that one sediment sample is
sufficient to characterise nutrient concentrations
during the main growing season within dense
macrophyte patches in running waters, 140 sedi-
ment samples were taken at 35 sampling sites. At
each sampling site, the average of two parallel
samples taken in early (June/July) and late (Au-
gust/September) summer was calculated and
compared using the Wilcoxon-Test for paired
data. To demonstrate the total variation of the
data, each of the 140 data points is shown within
the boxplots (Fig. 2).
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Figure 2. Chemical characteristics of the sediment in early and late summer (& — outlier, sample 1.5-3 boxlengths from the end of the
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Water chemistry

The water chemical variables were analysed at
least four times at each sampling site during one
vegetation period (April-October) between 1996
and 1998. In most cases, a minimum of six water
samples were taken at monthly intervals. The
median value of each chemical variable from every
sampling site was used for creating the boxplots
(Fig. 3). The chemical analyses performed by the
Bavarian authorities for water management were
done according to the German DIN-standard
methods; the remainder of chemical analyses were
done the day following sampling according to the
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methods presented in Table 1. All samples were
filtered (0.45 um) except those for the determina-
tion of total P.

Sediment sampling and analysis

A transparent tube was used to take sediment
cores, except in pebbly sediments where a freeze-
corer was used, collecting the uppermost 15 cm.
Wherever larger rocks prevented deeper sampling,
shorter sediment cores (a minimum of 9 cm) were
taken. To obtain the sediment porewater, 100 g of
stirred sediment were mixed with 150 ml Aquapqest
and filtered (0.45 pym). SRP, ammonia and nitrate
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Figure 3. Water chemical characteristics plotted by macrophyte species (& — outlier, * — extreme value).
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Table 1. Variable and method of water chemical analyses

Variable Method

Total phosphorus (TP) Nanocolor 300D, Macherey &
Nagel

Soluble reactive Murphy & Riley (1962)
phosphorus (SRP)
Ammonia (NHf-N)

Nitrate (NO3-N)

DIN 38 406 (DEV 1999)
EN ISO 10304-1 (DEV 1999)

were determined according to the methods given in
Table I; nitrite (NO;—-N) was analysed according
to DIN 38 405 D10 (DEV, 1999).

The sediment was dried, sieved to 2 mm and
ground to form a powder. Total nitrogen and total
carbon were measured using a Carlo Erba NA
1500 CN-Analyser. Total P was measured using
100 mg of the ground sediment mixed with 1 ml of
nitric acid (65%) and kept in a pressure-tight
container for 8 h at 160 °C. The samples were later
filtered (0.45 um) and brought to 100 ml with

Aquap;gest- Subsequent analysis of SRP was per-
formed according to Murphy & Riley (1962).

Results

Differences in sediment chemistry between early and
late summer

No significant difference between early and late
summer nutrients could be shown (Wilcoxon-test
for paired data; p > 0.05) (Fig. 2, Table 2).
Therefore, a single sediment sample per macro-
phyte patch was considered sufficient for cha-
racterising nutrient concentrations during the
main growing season in running waters.

Correlations between water and sediment nutrient
concentrations

A high proportion, 28 out of 55 combinations, of
the measured variables are significantly correlated

Table 2. Mean difference (early summer minus late summer) and standard deviation of the difference (SD) for various chemical

parameters measured in the sediment

SRP (ug PI™") NHf (mgN1™") NOj (ug NI™") NOj (ug N1™") TP (mg/100 g DW) TN (mg/100 g DW)
Difference —-38.89 0.51 -47.32 -54.28 3.00 56.35
SD 156.84 1.55 143.19 241.75 12.85 187.30
Table 3. Pearson’s correlation coefficients
TP SRP NH; NO; NH; NO,” NOj SRP Tot. N Tot. P Tot. C
(PW) (PW) (PW) (PW)
TP 1
SRP 0.924" 1
NH; 0.485° 0488 1
NO;y 0.316° 0397 0.156 1
NH; (PW) -0.383"  -0.349" -0.201" —0.024 1
NO; (PW) —-0.225" —-0.190" —0.100 0.342"  0.399" 1
NO; (PW) 0.004 0.019 0.092 0275  -0.009 0.363" 1
SRP (PW) 0.038 0.053 0.101 0.174"  0.045 0.272"  0.302 1
Total N -0.255"  -0.227" 0.103 -0.176  0.169 -0.065 —0.164" -0.143 1
Total P -0.077  -0.060  0.008 0.164 0.147 0.040 —-0.099  0.088 0.366" 1
Total C -0.574" -0481" -0273" -0421" 0.387° -0.030 —0.148 —0.281" 0.782" 02777 1

PW — porewater; *correlation is significant at the 0.05 level (two tailed), to correct for multiple testing the method of Bonferroni with

the refinement of Holmes was applied.
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(Table 3). Significant Pearson’s correlation coeffi-
cients (calculated as ‘7’) have values significantly
different from 0. A strong linear correlation exists
between water TP and SRP (r = 0.924). A second
strong linear correlation exists between sediment
total N and total C (r = 0.782). The remainder of
the significant combinations show rather weak
relationships, suggesting that the variables are not
totally independent from each other, however the
correlations are not strong enough for safely pre-
dicting one character from another. It is important
to note that both water TP and SRP are not sig-
nificantly correlated to sediment TP or sediment
SRP.

Characterisation of the environmental conditions of
the species

Figure 3 shows the water chemical data measured
at the sampling sites of the eight species found
most frequently. Ch. hispida and P. coloratus are
associated with both very low water SRP and TP
concentrations (mean SRP 2.2 and 6.7 ug P 17"
mean TP 6.2 and 11.6 ug P 17! respectively). If the
values denoted as outliers and extreme values are
included, M. spicatum, P. pectinatus, S. emersum
and Z. palustris have similar and quite wide ranges
in P concentrations; B. erecta and R. trichophyllus
take up an intermediate position. P. pectinatus is
associated with the highest mean values (SRP
120 ug P 1I°1; TP 206 pug P 171).

Ch. hispida is associated with the lowest
ammonia concentrations, however, extreme values
up to 63 ug N I™! prove a wider tolerance of the
species than is indicated by the boxplot. In con-
trast to phosphorus concentrations, P. coloratus is
not associated with low ammonia concentrations
but has a similar range to B. erecta. If outliers are
included, all the other species show similar and
quite wide ranges.

Ch. hispida and P. coloratus are associated with
low nitrate concentrations; however, extreme val-
ues of 6.8 mg NO;—N 1! suggest a wider ecolog-
ical tolerance than is indicated by the boxplots.
The other six species exhibit a similar range of
nitrate concentrations; B. erecta shows the highest
mean value (5.6 mg N 1I71).

Similar to the water P concentration,
Ch. hispida and P. coloratus are associated with
very low sediment SRP concentrations (0.02 and

0.01 mg SRP 1" (Fig. 4a). B. erecta shows both
the highest mean and extreme values, as well as the
widest range. In contrast to the SRP concentra-
tions, P. coloratus is found on sediments with the
highest mean TP content (35.1 mg/100 g DW),
whereas Ch. hispida has the narrowest range of
sediment TP (Fig. 4b).

Though having the lowest ammonia concen-
trations in the overlying water, Ch. hispida is
associated with the highest mean values of sedi-
ment ammonia (Fig. 4c). Vice versa, the species
showing the lowest ammonia concentrations
in sediment (M. spicatum, P. pectinatus and
S. emersum) exhibit the highest concentrations in
the overlying water.

B. erecta shows both the highest nitrate and ni-
trite concentrations in sediment as well as the highest
range (Fig. 4e and f). Z. palustris and R. tricho-
phyllus are associated with slightly enhanced sedi-
ment nitrate and nitrite concentrations. Ch. hispida
and P. coloratus show enhanced values of total N and
total Cin the sediment (Figs 4d and 5).

Discussion
Seasonal differences in sediment chemistry

Submerged macrophytes can take up nutrients
from both the overlying water and the sediment
(Denny, 1972; Cole & Toetz, 1975; Carignan &
Kalff, 1980), thus leading to seasonal variations in
sediment nutrient concentrations. This is likely
due to enhanced nutrient uptake during summer
and root decay in fall (Carignan, 1985). In run-
ning waters, such variations in sediment nutrient
concentrations are unlikely, due to constantly
flowing porewater (Lampert & Sommer, 1993).
However, Wigand et al. (2001) determined that
riverine sediment nutrients increased from
spring to summer when vegetation was at its peak.
They hypothesized that trapping of particulates
by macrophytes resulted in elevated sediment
nutrient concentrations, providing a nutrient
source for the plants. Walling et al. (2001) docu-
mented similar significant temporal and spatial
variability in the nutrient content of suspended
sediment.

In the present publication, no differences be-
tween early and late summer sediment nutrient
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Figure 4. Sediment characteristics plotted by macrophyte species (< — outlier, * — extreme value).
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Figure 5. Total carbon content of the sediment plotted by
macrophyte species (& — outlier, * — extreme value).

concentrations were found. This neither supports
nor contradicts the results of Walling et al. (2001)
and Wigand et al. (2001). However, the results
clearly indicate that a single sediment sample per
macrophyte patch is sufficient for characterising
the sediment nutrient concentrations in running
waters during the main growing season. The tem-
poral variability during summer is assumed to be
the period of peak nutrient concentration (Walling
et al., 2001; Wigand et al., 2001) and does not
exceed the spatial variability within one macro-
phyte patch.

Nutrient characteristics

Total N and total P content in the Bavarian
sampling sites are slightly higher than in macro-
phyte stands of English lowland rivers (Clarke &
Wharton, 2001). Clarke & Wharton (2001) found
a close relationship between total N and organic C
in river sediments. They suggest the correlation
stems from a common origin as products of or-
ganic matter breakdown. The relationship of total
N and total C content of the river sediments found
in our data is likely to be due to the same reason.
In our data, inorganic carbon, a variable not di-
rectly influenced by degradation of organic matter,
is included in the measurement of total carbon.
Therefore, the correlation of N and C is somewhat
weaker than in the results of Clarke & Wharton

(2001). Ch. hispida and P. coloratus commonly
inhabit peaty substrates, that are high in both N
and C. These two species are associated with the
highest sediment total N and total C (Figs. 4d, and
5). The variables most closely correlated are the
water TP and SRP concentrations (Table 3). Mu-
scutt & Withers (1996) also found a close rela-
tionship between these two parameters in English
rivers. As a consequence, SRP and TP are inter-
changeable for classifying running waters (e.g.
Kelly & Whitton, 1998) and for ranking the
phosphorus tolerance of species (e.g. diatoms),
that take up nutrients exclusively from the water
(e.g. Pipp, 1997) (not the precise values, but the
relative concentrations).

The trophic characterisation of lakes still relies
upon, among other variables, the epilimnic total
phosphorus concentration (LAWA, 1998). How-
ever, it is generally accepted that this P form can
only partly be used by plants (Reynoulds & Da-
vies, 2001). A good approximation to the P
potentially available for algae, which is determined
by bioassay, was found to be the SRP concentra-
tion (Bostrom et al., 1988a). Carignan & Kalff
(1979) determined that for Myriophyllum spicatum,
Potamogeton zosteriformis, and Heteranthera du-
bia, the ‘mobile phosphorus’ represents the total
pool of sediment P available to macrophytes. This
form consists of the interstitial P of sediments and
the P loosely bound by the particulate phase,
which is determined by isotopic dilution. Thus, the
phosphorus pool available to submerged macro-
phytes consists of the water SRP concentration
plus that part of the total phosphorus deposited
within macrophyte patches and transformed into
‘mobile phosphorus’. As a consequence, by only
using the sediment SRP concentration, the amount
of P actually available to the plants tends to be
underestimated.

It is now apparent that sediment TP is not a
useful parameter for predicting trophic status in
running waters, as the sediment SRP concentra-
tion is neither correlated to water SRP or TP
concentration, nor to the sediment TP content
(Table 3). Furthermore, oligotrophic species like
Potamogeton coloratus (Kohler, 1982; Melzer,
1993; Buchwald et al., 1995; Haury et al., 1996;
Robach et al., 1996) are associated with low water
and sediment SRP concentrations but high sedi-
ment TP content, whereas eutrophic species like
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Potamogeton pectinatus occur in low TP sedi-
ments. Accordingly, Robach et al. (1995) found no
correlation between the phosphorus nutrition of
submerged macrophytes and the sediment
TP content. Similar results for lakes have been
published by Hupfer (1999) and Casper et al.
(2000).

For Chara hispida, we hypothesize that it pri-
marily takes up sediment ammonia for nitrogen
nutrition. Water and sediment ammonia concen-
trations are significantly negatively correlated
(Table 3), which can be observed in the distribu-
tion of Ch. hispida with respect to ammonia con-
centrations. With this species, the minimum mean
water and the maximum mean sediment ammonia
concentrations are observed (Figs. 3¢ and 4c).
Exactly the opposite situation is true for Myrio-
phyllum spicatum, Potamogeton pectinatus and
Sparganium emersum, which grew under high
mean water and low mean sediment ammonia
concentrations. Lemna and Elodea species are
capable of taking up both ammonia and nitrate,
but prefer ammonia when both ions are present
(Tatkowska & Buczek, 1983; Ozimek et al., 1993).
E. densa, P. pectinatus, M. spicatum and
Ch. hispida are capable of absorbing ammonia
through the roots (Toetz, 1974; Nichols & Keeney,
1976; Box, 1987). No information exists, as to
whether the relative contribution of roots in
ammonia uptake depends on the relative water
and sediment ammonia concentrations, as is
shown for P uptake (Carignan, 1982), yet the re-
sults of Nichols & Keeney (1976) for N uptake of
Myriophyllum spicatum are consistent with such a
mechanism. Habitats of Ch. hispida have low wa-
ter ammonia concentrations (Kohler, 1982; Seitz,
1993; Bornette et al., 1996). Kohler (1982) there-
fore hypothesized, that Ch. hispida depends on
nitrate for N nutrition. However, Box (1987)
showed that Ch. hispida is capable of taking up
both nitrate and ammonia, the rhizoid contribut-
ing 7-20% to the total ammonia uptake at equal
external concentrations. The rhizoidal uptake
mechanism for ammonia was found to operate
more efficiently compared to whole plant uptake.
In natural habitats, the sediment ammonia con-
centrations usually exceed those of the overlying
water (see also Figs. 3c and 4c), thus Box (1987)
assumed an important role of the rhizoid for the N
nutrition of Ch. hispida.
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Deane-Drummond (1985) showed that Chara
corallina cells loose the ability to absorb nitrate
during prolonged ammonia nutrition. And since
Melzer (1980) found very low nitrate reductase
activity in Ch. hispida, we propose that Ch. hispida
primarily takes up sediment ammonia.

Macrophyte occurrence in running waters is
both cause and effect of physico-chemical charac-
teristics. Differing physical stream environments
generate variation in the development and growth
of submerged macrophytes (Grasmiick et al.,
1995), but submerged macrophytes also influence
both the water body and the sediment (Sand-Jen-
sen & Mebus, 1996; Thornton et al., 1997, Sand-
Jensen, 1998). Eriksson & Weisner (1999) showed
that Potamogeton pectinatus influenced water and
sediment nitrogen metabolism. Submerged mac-
rophytes can respond to unfertile sediment by
increasing their root/shoot ratio (Wertz & Weis-
ner, 1997). The influence of mycorrhiza on sub-
merged macrophytes in running waters is still not
understood, but may have an positive impact on P
uptake (Beck-Nielsen & Madsen, 2001). Sub-
merged macrophytes, including charophytes, are
capable of releasing oxygen into the sediment, thus
reducing SRP concentrations and enhancing
nitrification and denitrification processes (Sand-
Jensen et al., 1982; Carpenter et al., 1983; Ottosen
et al., 1999; Kufel & Kufel, 2002; Smolders et al.,
2002).

In spite of the complexity between aquatic
macrophytes and the physical and chemical vari-
ables of the environment, the results presented here
indicate relationships of certain species with water
and sediment nutrients in running waters. It is
important to note that these distributions represent
patterns which actually occur, they need not be
identical with nutrient regimes demanded by the
species. Furthermore, it is not clear if the occur-
rence of macrophytes is controlled by nutrients, or
if the nutrients are merely correlated with other
controlling habitat factors. Nevertheless, in
Bavarian rivers, characteristic water and sediment
nutrient concentrations are associated with certain
species (Table 4) (for exact values see Figs. 3 and 4).

Here we have established the basic relation-
ships between sediment and water SRP, sediment
and water TP, and macrophytes in running waters.
In future projects, this knowledge should be ap-
plied when interpreting trophic indices.



EIGENE PUBLIKATIONEN ZUR BIOINDIKATION IN FLIERGEWASSERN

Table 4. Water and sediment phosphorus and ammonia concentrations associated with macrophytes in Bavarian running waters

TP/SRP NH:‘r SRP (PW) NH:‘r (PW)
Berula erecta [ -
Chara hispida O O O [
Myriophyllum spicatum [ J [ °/® -
Potamogeton coloratus O O
Potamogeton pectinatus [} [ J e/® -
Ranunculus trichophyllus /@ ®/® -
Sparganium emersum [ J [
Zannichellia palustris e/® ®/® e/® -

O — low, ® — medium, @ — high, — — indifferent, PW — porewater.
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Abstract

The European Water Framework Directive requires ecological status classification and monitoring of
surface and ground waters using biological indicators. To act as a component of the “Macrophytes and
Phytobenthos” biological quality element, as demanded by the Directive, a macrophyte-based
assessment system was developed for application in river site types in Germany. Macrophyte
abundance data were collected from 262 sites in 202 rivers. Seven biocoenotic river site types were
established using differences in characteristic macrophyte communities reflecting ecoregion, channel
width, water depth, current velocity, water hardness, and ground water influence. For four of these
river site types, a macrophyte assessment system was developed, for the remaining three river site
types data were insufficient for developing an assessment system. Ecological status classification of
river sites is based on the calculation of a Reference Index value, in some cases supplemented by
additional vegetation criteria. The Reference Index quantifies the deviation of species composition and
abundance from reference conditions and classifies sites as one of the five possible ecological quality
classes specified in the Directive. The assessment of long river stretches with changing river site types
along its course is discussed based on an example from the Forstinninger Sempt River, southeast
Germany.

1 Introduction

The European Water Framework Directive (WFD)(Directive 2000/60/EC of the European Parliament
and of the Council of 23 October 2000 establishing a framework for Community action in the field of
water policy) creates uniform legislation for water protection in Europe. Its aim is to maintain and
improve aquatic environments within the European Community by achieving at least “good”
ecological status for all surface and ground water bodies by 2015, based on a five class scale ranging
from “high”, “good”, “moderate”, “poor” to “bad”. As an essential innovation, the Directive demands
the assessment and monitoring of all surface waters by the use of various biological quality elements,
instead of relying primarily on chemical measurements. Following the Directive, river ecological
quality assessment is to be based on four groups: phytoplankton, macrophytes and phytobenthos,
benthic invertebrate fauna and fish fauna. The quality elements outlined in the WFD for macrophytes
are taxonomic composition and abundance (EC 2000).

Despite extensive macrophyte research in Germany (e.g. KOHLER 1978; WIEGLEB 1981, 1988;
MELZER 1988, 1999; SCHNEIDER and MELZER 2003), no existing method for assessing German rivers
using taxonomic composition and abundance of aquatic macrophytes fulfills the demands of the WFD.
Existing systems describe ecological conditions (e.g. trophic status, HOLMES et al. 1999, SCHNEIDER
and MELZER 2003), but do not evaluate rivers by comparison with type-specific reference conditions.
Recently, STELZER et al. (2005, in press) outlined a means to assess lakes based on macrophytes that
fulfills the demands of the WFD. However, it is not applicable in running waters.
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In this paper, we describe a macrophyte-based assessment system which can be applied to four river
types throughout Germany. In order to compare rivers of different types, e.g. lowland streams with
rivers of mountainous areas, a biological river site typology is established to group sites with similar
characteristics influencing macrophyte composition and abundance. For each river site type,
macrophyte Reference Index (RI) values are related to an ecological status classification, based on the
deviation in macrophyte composition and abundance from reference conditions. Based on an example
from the Forstinninger Sempt River, the assessment of long river stretches with changing river site
types along its course is discussed.

2  Material and Methods
2.1  Study Sites

To develop a macrophyte-based
assessment system, surveys were
carried out during 2000 and 2001
throughout all German ecoregions
(Figure 1). Data from 30 sites
examined in 1998 and 21 sites in
Austria, representing additional sites
in the ecoregions “Central Highlands”
and “Alps” (EC 2000), were included
in the data set, resulting in a total of
262 sites at 202 rivers. The sites were
selected for commonly occurring river
types in Germany (as described in
SCHMEDTIJE et al. 2001); rare types of
running waters, such as estuarine
rivers, were not sampled. According
to the guidelines of the WFD, only
rivers with a minimum catchment area
of 10 km? were chosen. Included in
the 262 sites is the range of natural
variation of geomorphological
features and longitudinal zonation,
allowing for the development of a
river site typology, a vital component

of the macrophyte-based assessment v SieTsEERG O e e

system. To detect changes in ® Survey Sie (Central Highlands) = .
macrophyte taxonomic composition ® ::;l“::nzL‘g:i"e’;‘r:l‘t:';‘;:;

and abundance at disturbed compared fcny 0 100 ° 200 Kilometers
to undisturbed sites, the range of \/River e —
intensity and quality of human impact BE el Stits

was also incorporated from these sites.

Figure 1: Map showing the sampling sites in Germany
We tested the macrophyte-based

assessment system on the

Forstinninger Sempt River, located in

south-eastern Germany. Aquatic vegetation along its entire length was mapped in sections of various
length in 1998 between the headwaters and the village of Ottenhofen (SCHNEIDER et al. 2001)(Figures
1, 3).

2.2 Macrophyte Abundance

Macrophyte (helophytic, and hydrophytic (incl. floating leaved) vascular plants, bryophytes and
charophytes) abundance was estimated once per site during the main vegetation period, between mid-
June and mid-September. Surveys were taken in ecologically homogenous sections of running waters,
i.e. without major changes in current velocity, shading, sediment composition or land utilisation of the
adjacent area, as well as without tributaries or other influxes. The approximate length of each survey
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site was 100 m. Aquatic vegetation was surveyed using an underwater viewing aid; in deep or turbid
waters, a rake with a long handle was used to retrieve plant samples from the river bottom. Structural
characteristics of the survey site, such as current velocity, average width and average water depth were
also recorded (MEILINGER 2003).

The quantity of species was estimated based on a five-degree-scale, where 1 = very rare; 2 = rare; 3 =
common; 4 = frequent; 5 = abundant, predominant (KOHLER 1978, MELZER 1992). For statistical
reasons, the ordinal values of the five-degree Kohler-scale were x3-transformed into quantitative
values (“plant quantities”)(MELZER 1999). Submerged and emergent macrophytes were recorded and
their abundance was noted separately. Macrophyte identification was done to the species level; in a
few cases, where plant maturity was insufficient for an exact determination (e.g. Callitriche without
generative organs), identifications were made to the genus level. A detailed version of the mapping
method can be downloaded from http://www.bayern.de/lfw/technik/gkd/Imn/fliessgewaesser_seen/
pilot/welcome.htm.

In contrast to the method described above, the Forstinninger Sempt River was not surveyed in
stretches of 100 m length, but entirely mapped in ecologically homogenous sections of differing
lengths (SCHNEIDER et al. 2001).

Diversity and Evenness of macrophyte biocoenoses, as needed for the assessment of river site type TN
(see below), were calculated according to the following formulae (SHANNON and WEAVER 1949):

S
H, = _Z N, -InN, Hs = Index of Diversity
i=1 N _ Quotient of plant quantity of the i-th taxon / total
! plant quantity of all taxa
H S = Total taxon number of the biocoenosis
E= Inss E = Evenness

2.3 Water Analyses

To detect undisturbed river sites and to describe river site types, a variety of chemical analyses were
completed. Concentrations of ammonium, nitrate, nitrite, total nitrogen, soluble reactive phosphorus,
total phosphorus, and chloride, in addition to water hardness, acid capacity, pH and conductivity, were
determined by local German water management authorities, following DIN-standard methods
(Wasserchemische Gesellschaft and NAW 2003). For each river site, data for the year corresponding
to the macrophyte surveys were used. In most cases, five or more water samples were taken per year in
at least monthly intervals. The data are available from databases of the Bavarian Water Management
Agency, Munich (Bayerisches Landesamt fuer Wasserwirtschaft).

2.4  Macrophyte-Based River Site Typology

For developing the river site typology, only sites which showed no or only “very minor” human
impacts, and thus are considered “undisturbed” or “reference sites” (WALLIN et al. 2003), were used.
From the 262 river sites surveyed, only sites showing nearly natural physico-chemical,
hydromorphological, and biological (e.g. neophytes) conditions were chosen, resulting in a total of 19
reference sites. Values of physico-chemical characteristics for the reference sites are given in Table 1.
The reference sites were not impacted by cross buildings, weirs, sills, canalisation, culverts, artificial
bed substrates, or backwater.

River site typology was established based on submerged vegetation. For testing the similarity between
reference sites, taxa occurring in abundances considered “very rare” or “rare” (KOHLER 1978) in two
or less sites were excluded, as uncommon species are not useful in showing typological similarities
between sites and complex statistical analyses (OBERDORFF et al. 2001).

To identify natural river site types, a preliminary “Average Linkage between Groups” cluster analysis
was applied, and “Cosine” was used as a distance measure (SPSS 10.0 for Windows, SPSS Inc.). In
addition to the river site types identified using cluster analysis, four additional types based on literature
data were established to complete the typology. These are river site types where no or only few
reference sites are known, such as large rivers in lowland regions.
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Table 1: Physico-chemical characteristics of reference sites

Parameter limiting value (mountainous areas  limiting value (North German
of middle and Southern Germany) lowland)

BODs (mg I, median value) <23 <3

CI" (mg I, median value) <11 <40

NH,-N (mg I}, median value) < 0.065 <0.11

NO;-N (mg 1!, median value) <3 <5.3

SRP (mg I'*, median value) <0.041 <0.1

TP (mg I, median value) <0.075 <0.215

0, (mg I, minimum value) >6.2 >7.6

pH (minimum value) >6 (not relevant)

2.5 Ecological Status Classification: The Reference Index

To develop the macrophyte-based assessment system, non-reference river sites were also assigned
their river site type. Thus for each river site type, a unique macrophyte-based ecological status
classification system would be developed. The non-reference sites were evaluated based on their
macrophyte composition and abundance to determine their ecological status.

By arranging plant species and river sites in a vegetation table (species-by-site matrix) for each river
site type separately, reference biocoenoses are identified and the shift in vegetation with increasing
degradation is shown. As an example, the vegetation table for river site type “fast flowing rivers and
brooks of mountainous areas (hard water)” is given in SCHAUMBURG et al. (20044, in press).

Based on the vegetation table, for each river site type three species groups with the following
ecological qualities were identified: Species group A contains all taxa which are abundant at reference
sites and uncommon under non-reference conditions. These taxa belong to the type-specific reference
biocoenoses. Species group C are taxa rarely found under reference conditions, and usually occur at
sites with very few or no group A taxa. Species group B taxa show no preference for reference or
non-reference conditions. They occur together with taxa from species group A and C.

The ecological information contained in species groups A, B, and C is consistent with existing
macrophyte autecology (see MEILINGER 2003 for review). Macrophytes described in the literature, but
not found in our river sites, were incorporated into the relevant species group, such that the assessment
system can be applied to a broader spectrum of rivers in Germany. A list of taxa for each species
group for each river site type is found in Appendix 1.

To quantify the deviation of a river sites” species composition and abundance relative to a reference
community, the so-called Reference Index (RI) was calculated:

RI = Reference Index
Qai = Plant quantity of the i-th taxon of species group A
Qci = Plant quantity of the i-th taxon of species group C
Qvi = Plant quantity of the i-th taxon of species group V
< & < v (group-V species exist only in river site type MRS)
ZQAi + szi _ZQCi
R| ==t i=1 i=1 %100 Qg = Plant quantity of the i-th taxon of all groups A, B, C,
o and V
;Qgi Na = total number of taxa of species group A
Nc = total number of taxa of species group C
Ny = total number of taxa of species group V
Ng = total number of taxa of all groups
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The RI is an expression of the plant quantity of type-specific sensitive taxa, dominating at reference
sites, compared to the plant quantity of insensitive taxa. Its values range from +100 (type-specific A-
taxa only) to — 100 (C-taxa only). Group-V species only exist in the soft water type MRS (see section
2.6), such that plant quantity of group-V species is zero for all other river site types.

RI values for each site were calculated and the range of values from reference sites was defined as the
benchmark for “high” ecological quality class, according to the WFD. Values for the remaining
ecological status classes (“good”, “moderate”, “poor”, and “bad”) were set according to the guidelines
of Annex V of the WFD (Table 2). The ranges of the RI values representing these status classes were
set at major steps in the vegetation table for each river site type (MEILINGER 2003), such that the
vegetation criteria correspond to the descriptions given in Table 2.

Table 2: Classification of the RI values into the categories of ecological status according to the Annex V
guidelines (WFD)

Ecological Definition given by the WFD Interpretation

status

High “The taxonomic composition corresponds totally or Rl values lie within the range of
nearly totally to undisturbed conditions. There are reference sites.
no detectable changes in the average macrophytic
[...] abundance.”

Good “There are slight changes in the composition and RI values are slightly below high
abundance of macrophytic [...] taxa compared to status. Taxa of species groups A and B
the type-specific communities. [...]” outweigh C-taxa.

Moderate  “The composition of macrophytic [...] taxa differs RI values are negative, species group
moderately from the type-specific communities and A taxa decline in their quantities, more
are significantly more distorted than at good status. of C taxa occur.

Moderate changes in the average macrophytic [...]
abundance are evident. [...]”

Poor “Waters showing evidence of major alterations to the R| values are very low (species groups
values of the biological quallty elements [] and in A and B taxa are near|y rep]aced by
which the relevant biological communities deviate species group C taxa).
substantially from those normally associated with the
surface water body type under undisturbed conditions,
shall be classified as poor.”

Bad “Waters showing evidence of severe alterations to RI can not be calculated (because of
the values of the biological quality elements [...] very low macrophyte abundances)
and in which large portions of the relevant without natural reasons.
biological communities normally associated With (not defined in tvoe MRK
the surface water body type under undisturbed ( P )
conditions are absent, shall be classified as bad.”

2.6 Assessment of soft water sites

Due to the low buffering capacity of soft water, soft water sites are particularly sensitive to
acidification, which in Germany is generally considered a disturbance (StMLU 2003). Bryophytes
have been used to indicate acidification (TREMP and KOHLER 1995), and as many Bryophyte species
are able to grow in rivers with low or neutral pH and simultaneously indicate oligotrophic conditions,
the effects of acidification were separated from those of eutrophication by creating a Bryophyte-
species group V. If only species of group V occur at a site, they indicate acidification. In contrast,
group-V species occurring with taxa of other species groups can be classified as reference taxa.
Therefore, RI values are calculated separately for Bryophytes and Phanerogams and the assessment of
the site has to be done in consecutive steps for the “Bryophyte” and “Phanerogam” modules.

The assessment of the Bryophyte biocoenosis is done in two steps. (1) If only group-V species occur at
a site, the site is considered as acidified and the ecological status for the “Bryophyte” module is
classified as “moderate”. (2) If other Bryophyte species also occur at the site, the Reference Index is
calculated according to the formula given in section 2.5.

131



EIGENE PUBLIKATIONEN ZUR BIOINDIKATION IN FLIERGEWASSERN

The RI for the “Phanerogam” module is calculated according to the prescribed formula. As both
acidification and eutrophication lead to a profound disturbance of the ecosystem, the ecological status
of the river site is determined by choosing the worst assessment of the “Bryophyte” or “Phanerogam”
modules.

If plant quantity of the Phanerogams is < 16, but a valid RI for Bryophytes can be calculated, the site
can be assessed by Bryophytes exclusively. If Bryophyte quantity is less than 16, and no natural
reasons for the absence of Bryophytes is evident, such as instable substrata, the site would be
considered as disturbed and classified as “poor/bad”, however this assessment must be considered
“inconclusive”.

3 Results and Implications
3.1 Macrophyte-based River Site Typology

Cluster analysis of the species-by-site matrix displays three groups that contain more than two sites
(Figure 2). Lowland sites (group lowland) are isolated from sites in mountainous areas. Montane rivers
are further subdivided into soft (group soft water) and hard water (calcareous) (group MRK) sites.

Of the remaining four reference sites, the “lauterbach” site is a lowland river site in a mountainous
area with strong ground water influence (subtype MPG) and is the only reference site of its subtype in
our data set. The influence of ground water on macrophyte species composition and abundance is
often significant, and at “lauterbach” is consistent with existing information on macrophyte ecology
(CARBIENER et al. 1990, ROBACH et al. 1996).
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Figure 2: Dendrogram based on macrophyte species composition and abundance for reference sites (Distance
Measure Cosine, SPSS 10.0 for Windows). River types shown are those able to be discriminated
through the cluster analysis, and do not form the complete river typology.

The “tir_achen_staud” site is unique due to the occurrence of Bryophyte species that do not occur in
other reference sites. It is a calcareous site in a mountainous area with fast current velocity, and
therefore belongs to type MRK. The “klaf_w29” and “redl_w35” sites are soft water and hard water
sites, respectively, in mountainous areas with fast current velocities. These two sites are separated
from soft water and MRK sites due to the common occurrence of the cosmopolitan liverwort
Marchantia polymorpha, which does not occur at other reference sites of these types.

Within the soft water group, the “boe_schwarz_ugr” site differs from the other sites having greater
water depth and lower current velocity. All sites contain soft water species such as Callitriche
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hamulata and Chiloscyphus polyanthos, whereas Myriophyllum alterniflorum grows at the
“boe_schwarz_ugr” site in high abundance (“frequent”, KOHLER 1978) but does not occur at the other
reference sites. Within the lowland group, the “puls_naun” site differs from the other sites having
lower water depth and higher current velocity. All sites contain a rich macrophyte biocoenosis with
nutrient tolerant taxa such as Sparganium emersum, Elodea canadensis, and various Callitriche
species. In contrast to the other sites, the “puls_naun” site contains Ranunculus cf. fluitans x
trichophyllus in high abundance (“frequent”).

Table 3: Macrophyte-based typology for river sites

Macrophyte community at reference

Type Characterisation conditions
big lowland streams of northern Germany (classification not possible)
TNy e ecoregion 14 (acc. to WFD)

e mean width more than 40 m
medium sized lowland rivers of northern Germany rich macrophyte biocoenosis with high

™ e ecoregion 14 (acc. to WFD) species diversity, occurance of
e mean width <40 m eutrophication tolerant species possible
e |ow current velocity
fast flowing rivers and brooks of northern Germany (classification not possible)
e ecoregion 14 (acc. to WFD)
e mean width less than 40 m
TR .
o fast current velocity or
e middle current velocity and mean depth
shallow
fast flowing rivers and brooks of mountainous areas Bryophytes (e.g. Chiloscyphus
(soft water) polyanthos), soft water phanerogams
e ecoregion 4 or 9 (acc. to WFD) (e.g. Callitriche hamulata,
MRS e fast current velocity or Myriophyllum alterniflorum,
e middle current velocity and mean depth Potamogeton polygonifolius)
shallow
e maximum water hardness or mean acid
capacity less than 1.4 mmol I"*
fast flowing rivers and brooks of mountainous areas mostly Bryophytes (e.g. Cratoneurum
(hard water) filicinum, Cinclidotus ssp.)
e ecoregion 4 or 9 (acc. to WFD)
MRK e fast current velocity or
e middle current velocity and mean depth
shallow
e maximum water hardness or mean acid
capacity 1.4 mmol I'* or less
lowland rivers in mountainous areas, subtypes MP Charales, Bryophytes, Spermatophytes
and MPG (e.g. Potamogeton coloratus)
e ecoregion 4 or 9 (acc. to WFD)
e low current velocity
MP(G) e mean width less than 40 m
e meandepthuptolm
MPG in addition:
o remarkable influence of groundwater
big streams of mountainous areas (classification not possible)
My e ecoregion 4 or 9 (acc. to WFD)

e mean width more than 40 m

Since current velocity can influence taxonomic composition and abundance of aquatic vegetation
(RoLL 1938, WEBER-OLDECOP 1977, 1981, WIEGLEB 1981, POTT and REMY 2000), the “puls_naun”
and “boe_schwarz_ugr” sites are dealt with separately. While the remaining lowland sites form river
site type TN and the remaining fast flowing soft water sites form river site type MRS, the
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“puls_naun” and “boe_schwarz_ugr” sites are assigned to two tentatively identified river site types
TR (fast flowing rivers and brooks in northern Germany), and MP(G) (slowly flowing rivers in
mountainous areas (potamal region)), respectively. Since river size influences macrophyte species
composition and abundance, large lowland streams in northern Germany (type TNg), and large
montane streams (type Mg) were assumed to form additional types. For a discussion on these
additional river site types see 4.1.

The combined cluster analysis and existing information on macrophyte ecology produced seven
different river types for Germany, with at least two subtypes currently identified (Table 3). The
characteristics that are nearly unaffected by human impact (ecoregion, channel width, water depth,
current velocity, water hardness, and ground water influence) were associated with specific river
types. This allows for subsequent designation of river site types to non-reference sites. For typifying
sites in dammed rivers, water depth, channel width, and current velocity have to be extrapolated from
non-dammed areas above or below the respective site.

3.2 Ecological Status Classification

The river site typology is valid for all 262 sites surveyed. A macrophyte-based assessment system
could only be developed for four river site types (MRK, MRS, MP(G), TN), as the remaining three
types (TNg, TR, Mg) had no or only one reference site, such that no reference biocoenoses could be
described, to which macrophyte composition and abundance at disturbed sites could have been
compared.

3.2.1 River Site Type MRK

The classification of the RI values into categories of ecological status, and supplemental vegetation
criteria for river site type MRK are given in Table 4. The ecological status class “bad” is not defined
for type MRK.

Table 4: Classification of the RI into categories of ecological status (type MRK)

value of the RI ecological status additonal criteria (referred to as % plant quantity)
100 > Rl > 20 High status 5% < C <20 % > Good status; C > 20 % - Moderate status
20> RIl > (- 15) Good status C > 20 % > Moderate status

(-15) > Rl > (- 50) Moderate status
(-50) > Rl > (- 100) Poor status
Bad status not defined for type MRK

3.2.2 River Site Type MRS

The classification of the RI values into categories of ecological status for the Bryophyte and
Phanerogam module is given in Table 5 and 6, respectively. As soft water sites of type MRS are
sensible to acidification, type MRS sites have to be assessed in consecutive steps for the Phanerogam
and the Bryophyte modules (see section 2.6). For river site type MRS, poor and bad status classes
could not be separated.

Table 5: Classification of the RI into categories of ecological status (type MRS, Bryophytes)

value of the RI ecological status additonal criteria (referred to as % plant quantity)
100 >RI > 35 High status
35> RI > (- 80) Good status C > 50 % > Moderate status
(-80) > Rl > (- 100) Moderate status
Poor/Bad status Depopulation of Bryophytes (RI “inconclusive™)
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Table 6: Classification of the RI into categories of ecological status (type MRS, Phanerogams)

value of the RI ecological status additonal criteria
100 > Rl > 25 High status

25>RI>0 Good status

0> RI > (- 40) Moderate status

(-40) > Rl > (- 100) Poor/Bad status

3.2.3 River Site Type MP(G)

River site type MP(G) is divided into subtypes MP (Table 7) and MPG (Table 8). With the exception
of ground water influence, these subtypes have similar abiotic characteristics, as well as similar
macrophyte vegetation in undisturbed conditions (Table 3). Reference conditions were determined
from the *lauterbach” site for subtype MPG and “boe-schwarz-ugr” site for subtype MP, and on
literature data (see MEILINGER 2003 for review).

Sites of subtypes MP and MPG are usually found in the potamal region of rivers. As nutrient
concentrations generally increase along the course of a river due to natural reasons, non ground water
influenced rivers (MP) have slightly enhanced nutrient concentrations (ELSTER 1962, VANNOTE et al.
1980), whereas ground water influenced rivers (MPG), due to dilution, are naturally nutrient poor
(CARBIENER et al. 1990, ROBACH et al. 1996). As a consequence, a macrophyte vegetation indicating
slightly nutrient-enriched conditions in a non ground water influenced site (MP) may be due to natural
reasons, whereas at a ground water influenced site (MPG), it has to be considered as disturbance.
Therefore, the classification of the RI into ecological status classes for MPG differs from MP.

Table 7: Classification of the RI into categories of ecological status (type MP)

value of the RI ecological status  additonal criteria (referred to as % plant quantity)
100 > Rl > 50 High status
50 > RI > (- 50) Good status C > 50 % > Moderate status

(-50) > RI > (- 80) Moderate status
(- 80) > Rl > (- 100) Poor status

Bad status Depopulation of submerged macrophytes - Bad status
(“inconclusive”)

Table 8: Classification of the RI into categories of ecological status (subtype MPG)

value of the RI ecological status  additonal criteria (referred to as % plant quantity)
100 > Rl >80 High status
80>RI>0 Good status C > 50 % > Moderate status
0>RI>(-50) Moderate status
(-50) > Rl > (- 100) Poor status
Bad status Depopulation of submerged macrophytes - Bad status

(“inconclusive™)

3.24 River Site Type TN

RI division into ecological status classes for river site type TN is given in Table 9. Compared to
montane rivers, TN type rivers have naturally high nutrient concentrations (TiMwm et al. 1999), and
therefore have reference communities similar to slightly nutrient-enriched (non-reference) sites of
types MRK, MRS, or MP(G) (MEILINGER 2003). With TN type rivers, changes in macrophyte
dominance structure as a consequence of degradation are frequently observed (WIEGLEB 1981,
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WEYER 2001). To compensate for this, additional criteria are used in their assessment (Table 9). If two
or more of those criteria occur, the ecological status is classified one class worse than the result given
by the calculation of the RI, but not worse than status class “poor”. Status class “bad” is defined as the
depopulation of macrophytes, and thus the assessment is considered “inconclusive”.

Table 9: Classification of the RI into categories of ecological status (type TN)

value of the RI ecological status  additonal criteria (referred to as % plant quantity)
100>RI=0 High status If two or more of the following characteristics occur =
0> RI > (- 50) Good status classify one status class worse (max. “poor”):
(-50)>RI>(-70)  Moderate status * Evenness < 0.75
(- 70) > RI > (- 100)  Poor status . Quantity of Potamogeton pectinatus > 30 %

. Quantity of Sparganium emersum > 30 %

. C-taxa > 30 %

. Species number < 4

Bad status Depopulation of submerged macrophytes - Bad status

(“inconclusive”)

3.3 General requirements

According to our present experience, the following criteria need to be met to reliably classify
ecological status:

e macrophyte abundance estimation using one of the methods described above
e the river site has to be assignable to type TN, MRS, MRK, or MP(G)

e aminimum of 75 % of the total “plant quantity” (= x*-transformed KOHLER-scale, see section
2.2) are macrophytes contained in species groups A, B, C, or V (see Appendix 1)

e total “plant quantity” of macrophytes contained in species groups A, B, C and V must exceed
15 for type MRK and MRS sites, and 26 for type MP(G) and TN sites.

If one of these requirements is not met, the ecological status must be denoted as inconclusive and
should not be included when calculating macrophyte and phytobenthos assessments for rivers
(SCHAUMBURG et al. 20044, in press).

3.4  Ecological Quality of the Forstinninger Sempt River

The surveyed sections of the Forstinninger Sempt River are classified into river site type MRK and
subtype MPG. RI values range from -5 to —33 (MRK), and from 31 to —26 (MPG), respectively; no
additional criteria (Tables 4, 8) had to be used for the assessment. Thus the ecological quality of the
river stretches varies from “good” to “moderate” (Figure 3). Approximately 62 % of the surveyed river
length is classified as “good” ecological status.

4 Discussion
4.1 River Site Typology

The developed river typology is valid for sites in natural German rivers with a minimum catchment
area of 10 km2. With the establishment of the seven river site types (MRK, MRS, MP(G), Mg, TR, TN,
and TNgy) based on differences in characteristic macrophyte communities reflecting ecoregion, channel
width, water depth, current velocity, water hardness, and ground water influence, determining a river
site’s type is now a simple and practicable first step for routine monitoring of ecological quality. The
macrophyte typology is not meant to replace other river typologies (STEINMANN 1915, cited in
SCHMITZ 1955, ILLIES 1961, SCHMEDTIE et al. 2001), as the scheme is not necessarily relevant for
other organism groups. The macrophyte-based typology is a vital part of the assessment system, as it
separates the effects of natural riverine morphology from those of degradation on macrophyte species
composition and abundance.
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Although the typology is based

on a wide variety of surveyed _ 0 MPG
sites  throughout ~ Germany, Otenhofen /-' /T
cluster analysis identified only ' MRK

three river site types; four N
reference sites are not included
into readily identifiable clusters. _
As extensive past human \
influence has led to a loss of 4
reference sites, especially in o 0.5 1km
strongly  colonised  regions _
(BAUMGARTNER et al. 1990)’ % impoundment B
only 19 reference sites could be =~ fish farming
identified in our data set. For the —
river site types TNy and Mg, no

reference sites were included in

our data set; for the ground

water influenced subtype MPG,

the non ground water influenced

subtype MP, and the fast Ecological status
flowing North German lowland
type TR, the “lauterbach”, “boe- good status
schwarz-ugr”, and “puls_naun” SN moderate status

sites were the only reference NS poor status .
sites, respectively. As  best- I bad status ("inconclusive™)
available-conditions were not

considered  appropriate  for

N

high status

establishing the typology or the Somotrger MPG
assessment system, river site

types TR, TNy, M,, and MP(G)

were established based upon (limnocrene) MPG

historic data and expert

judgement, assuming an
influence of ecoregion, river Figure 3: Ecological status of the Forstinninger Sempt River
size and current velocity on (Bavaria, Germany); right column shows the river site

macrophyte composition and types identified using the developed river site typology

abundance. This is consistent
with existing information on
macrophyte ecology (RoLL
1938, WEBER-OLDECOP 1977, 1981, WIEGLEB 1981, POTT and REMY 2000). Additionally, ecoregion
and river size are given in Annex Il of the WFD as factors determining the characteristics of a river.
Also, the distinction between the ground water influenced subtype MPG from non ground water
influenced subtype MP agrees with the results of KOHLER et al. (1997), CARBIENER and ORTSCHEIT
(1987), and EGLIN et al. (1997).

As certain Bryophyte species occurred at sites “klaf_w29”, “redl_w35”, and “tir_achen_staud” but not
at other reference sites, cluster analysis separated these sites (Figure 2). Since the “redl_w35” and
“tir_achen_staud” sites have the same physico-chemical and morphological characteristics as those of
river site type MRK (fast flowing rivers and brooks of mountainous areas (hard water), and the species
occurring at these sites have the same ecological demands as species occurring at the remaining type
MRK reference sites, they were included in this type. The same argument holds true for the
“klaf_wz29” site, which was incorporated in type MRS (fast flowing rivers and brooks of mountainous
areas (soft water). The “klaf_w29” and “redl_w35” sites are likely grouped together in the cluster
analysis because of the occurence of Marchantia polymorpha, a species not occurring at the other
reference sites. Marchantia polymorpha is cosmopolitan (FRAHM and FREY 1992) and grows in soft or
calcareous waters, and is therefore not useful in detecting differences in river site types. Since the
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other species occurring at sites “klaf_w29” and “redl_w35” belong to the type-specific vegetation of
types MRS and MRK, respectively, they were incorporated in the relevant river site types.

Within the soft water group MRS, the “boe-schwarz-ugr” site differs from the other sites (1)
biologically by the occurrence of Myriophyllum alterniflorum and (2) morphologically by having
greater water depth and lower current velocity. Since current velocity can influence taxonomic
composition and abundance of aquatic vegetation (RoLL 1938, WEBER-OLDECOP 1977, 1981,
WIEGLEB 1981, POTT and REMY 2000), and Myriophyllum alterniflorum is regarded a species mainly
occurring a low or medium current velocity (KOHLER et al. 1996), the “boe-schwarz-ugr” site was was
assigned to river site type MP(G) (Lowland rivers in mountainous areas, including subtypes MPG
(ground water influenced) and subtype MP (non ground water influenced)).

Reference sites of type MP(G) include the soft water site “boe_schwarz_ugr” and the ground water
influenced hard water site “lauterbach”. Cluster analysis shows, that obvious differences in the
reference biocoenoses between the soft water site “boe_schwarz_ugr” and the ground water influenced
hard water site “lauterbach” exist. As commonly observed in the potamal of rivers, the changes in
macrophyte composition and abundance caused by degradation are thought to be similar for soft and
hard water (KOHLER 1981, ROBACH et al. 1996). At non ground water influenced sites, the difference
in aquatic vegetation between soft and hard water is considered negligible (WIEGLEB 1981, POTT and
REMY 2000). We therefore combine soft and hard water sites as type MP(G). Note that type specific
taxa group A, used for the assessment, contains both soft water and hard water species.

Within the lowland group TN, the “puls_naun” site differs from the other sites (1) biologically by the
occurrence of Ranunculus fluitans x trichophyllus and (2) morphologically by having lower water
depth and higher current velocity. Since current velocity influences taxonomic composition and
abundance of aquatic vegetation (see above), and Ranunculus fluitans x trichophyllus is regarded a
species preferring medium to high current velocities (KUTSCHER 1984), the “puls_naun” site was
assigned to the tentatively identified river site type TR. Fast flowing rivers and brooks of northern
Germany (TR) were expected to form a separate river type as current velocity and ecoregion can
influence macrophyte species composition and abundance (see above).

Beside the factors found to be important in the cluster analysis (ecoregion, water hardness), river size
was thought to influence macrophyte species composition and abundance (DAWSON 1988, WIEGLEB
1988, POTT and REMY 2000) to such an extent that large lowland streams in northern Germany (type
TNg), and large montane streams (type Mg) had to be described as additional types. These types are not
shown in the cluster analysis, because no reference sites could be found in our study.

All 262 river sites in this study can be assigned to one of the seven river site types described. Some
characteristic natural macrophyte habitats representing additional river site types, such as tide-
influenced or marshland rivers, do exist (POTT and REMY 2000, SOMMERHAEUSER et al. 2001).
However, these conditions seldom occur in natural German rivers with more than a 10 km2 catchment
area and were therefore not included in our sampling program.

4.2  Possibilities and Limits of the Ecological Status Classification

The European Water Framework Directive demands “type-specific” classification of the ecological
quality of rivers with respect to their “composition and abundance of aquatic flora” (EC 2000).
Aguatic plant biocoenoses respond to disturbance by changes in their taxonomic composition and
abundances (KOHLER 1975). The Reference Index (RI) is a quantitative expression of the abundance
of type-specific sensitive submerged macrophyte taxa, dominating at reference conditions, compared
to environmentally insensitive taxa. It is therefore a simple yet reliable means to estimate the deviation
of an observed riverine macrophyte community from reference communities, surpassing trophic status
as an indicator of water quality, and meets the demands outlined by the WFD. Emergent macrophytes
are not considered appropriate for ecological quality assessment due to their high natural variability
(MEILINGER 2003).

In contrast to a macrophyte assessment system for rivers in the German Federal State Lower Saxony
(WEYER 2001, 2003), the Reference Index system is valid throughout Germany. Aquatic plant
communities in our assessment system are not defined in a deterministic, phyto-sociological way, or
based on growth forms, as done by WEYER (2001, 2003), but are based on type-specific species
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groups. Using species groups provides flexibility to the assessment system by allowing the later
addition of new species. Thus the system can be easily adapted to new findings. Application and
modification of this system should be centrally managed.

Despite a carefully planned survey program, the database is not sufficient to develop an assessment
system for the river types TR, TNg and Mg, due to missing reference sites and insufficient historic
data from which reference biocoenoses could have been described. A pilot application is anticipated in
2004 and 2005 to test the assessment system, provide new data on additional reference sites and to
enable the development of an assessment system for the remaining river site types.

Nearly all rivers contain naturally macrophyte free areas (POTT and REMY 2000), so that the absence
of macrophytes need not be a sign of degradation for a certain site. Ecological quality classification
using aquatic macrophytes is restricted to sites with sufficient macrophyte cover and therefore fails to
indicate extreme eutrophication leading to the depopulation of submerged macrophytes. The
macrophyte assessment system evaluates these extremely impacted sites as “bad” status
(inconclusive), if natural reasons for low macrophyte abundance, such as a high degree of shading,
very fast current velocities or instable substrata, can be excluded. Because such conditions are
common in natural river sites of type MRK, the lack of macrophytes must not be assessed as a sign of
degradation in this river site type. Thus, ecological status class “bad” is not defined for type MRK
(Table 4). However, other components of the aquatic flora like diatoms are expected to indicate such
sites to be extremely impacted. As the WFD demands the assessment of rivers by use of various
biological quality elements, including macrophytes and phytobenthos, a severe degradation leading to
the depopulation of macrophytes is expected not to be overlooked.

The RI is an integral part of the “Macrophytes and Phytobenthos” biological quality element, as
demanded by the WFD. The assessment system for this quality element includes ecological quality
classifications for diatoms and residual phytobenthos, as presented in SCHAUMBURG et al. (20044, b,
in press), and FOERSTER et al. (in prep.). For an ecological status classification of the “Macrophytes
and Phytobenthos” quality element, as demanded by the WFD, the three sub-components may not be
used independently. If the requirements for the calculation of the RI are not fulfilled (see section 3.3),
an ecological assessment based on macrophytes is impossible and the assessment of the river site
would be based on other components of the aquatic flora. Besides the application for the WFD, the
Reference Index can also be used as an independent method for a macrophyte-based classification of
running waters, providing an indicator system for anthropogenic degradation of natural rivers.

A macrophyte-based assessment system for lakes in Germany according to the WFD is published by
STELZER et al. (2005, in press) and shares similarities to our study. The assessment systems for both
rivers and lakes are based on a macrophyte-based typology of sites and the calculation of the
Reference Index, in some cases supplemented by additional criteria, thus providing consistent methods
for assessing German water bodies.

4.3 Implementation of the Reference Index in the Forstinninger Sempt River

The basic classification of the Forstinninger Sempt River as “good” to “moderate” appears to be
reasonable, as the trophic status of the respective river sites is meso- to eutrophic (SCHNEIDER et al.
2001) and the water quality is judged by the saprobic index as “moderately contaminated” (StMLU
2003).

The analysis of the Forstinninger Sempt River shows that it is possible to have different river site
types occurring within one river. This is likely due to structural and morphological changes within the
river course. As macrophyte mapping has to be done in ecologically homogenous river sections,
changes in river site type can only occur at borders of survey sections. In the Forstinninger Sempt
River example, river typology has no influence on the ecological status classification of the sites, as
river sections of type MRK are not significantly different than sections of river site subtype MPG
(Oneway ANOVA, p = 0.440). Further studies may show if this is true for other rivers.

Because the presented assessment system was developed for river sites, the ecological assessment of
whole rivers and longer sections of rivers (water bodies, WALLIN et al. 2003), is not yet possible. The
length of survey sites was restricted to about 100 m, primarily for logistical reasons. However, as
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shown in the Forstinninger Sempt River, the RI assessment system is applicable on ecologically
homogenous survey sections of different lengths, providing a longer river assessment.

Ideally the classification of an entire river is based on a complete mapping of submerged vegetation
and assessment of ecologial quality of all sections, as was done in the Forstinninger Sempt River. This
ensures that local changes in ecological quality can be detected (SCHNEIDER et al. 2000, 2001), and
recommendations for restoration can be given. The example of the Forstinninger Sempt River shows
that by assessing a river based on numerous survey sites, appropriate selection of river sites is essential
for the accurate assessment of ecological quality. In this case, the selection of only a few sites could
have lead to the classification of the ecological quality as “good” or “moderate”.

For the assment of a river based on single survey sites, we recommend to select sites that are
ecologically characteristic for longer river stretches. The final criteria of site selection, the number of
survey sites necessary, and the method of combining the results of different survey sites to a
comprehensive assessment of a river have to be identified in future survey programs.

Mapping and determination of the macrophyte vegetation takes approximately 0.5 to 1 hour per survey
site, not including travel time and determination of critical species, such as bryophytes. The time spent
on surveying longer river stretches depends greatly on the river characteristics, such as accessibility,
turbidity, river width, etc.. A trained researcher can survey between one and several kilometers per
day.
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Appendix 1: List of taxa for each species group (genera with “sp.” are exclusively species listed)

Note: For calculation of the RI only submerged growing individuals have to be taken into account!

Taxon

MRK

MRS

MP(G)

TN

Agrostis gigantea ROTH

Agrostis L. sp.

Agrostis stolonifera L.

Amblystegium fluviatile (HEDW.) B.S.G.
Amblystegium kochii B.S.G.

Amblystegium tenax (HEDW.) JENS.
Amblystegium varium (HEDW.)LINDB.
Aneura pinguis (L.) Dum.

Angelica sylvestris L.

Apium L. sp.

Azolla LAMARCK sp.

Berula erecta (HUDSON) COVILLE
Brachythecium plumosum (HEDW.) B.S.G.
Brachythecium rivulare B.S.G.
Brachythecium rutabulum (HEDW.) B.S.G.
Bryum argenteum HEDwW.

Bryum bicolor agg.

Bryum knowltonii BARNES

Bryum pseudotriquetrum (HEDW.)SCHWAEGR.
Bryum HEDw. sp.

Bryum turbinatum (HEDW.) TURN.

Butomus umbellatus L.

Calliergon giganteum (SCHIMP.)KINDB.
Calliergonella cuspidata (HEDW.) LOESKE
Callitriche hamulata KUTZING ex KocH
Callitriche obtusangula LE GALL
Callitriche palustris agg. L.

Callitriche platycarpa KUTZING in REICHENBACH
Callitriche L. sp.

Callitriche stagnalis ScopoLl

Caltha palustris L.

Cardamine amara L.

Carex L. sp.

Ceratophyllum demersum L.

Chara aspera DETHARDING ex WILLDENOW
Chara contraria A. BRAUN ex KUTZING
Chara delicatula AGARDH

Chara globularis THUILLIER

Chara hispida L.

Chara intermedia A. BRAUN

Chara L. sp.

Chara tomentosa L.

Chara vulgaris L.

Chiloscyphus polyanthos (L.) CORDA
Cinclidotus aquaticus (HEDW.) B.S.G.
Cinclidotus danubicus SCHIFFN. & BAUMG.
Cinclidotus fontinaloides (HEDW.) P. BEAUV.
Cinclidotus riparius (WEB. & MOHR) ARN.
Conocephalum conicum (L.) UNDERW.
Cratoneuron commutatum (HEDW.) ROTH
Cratoneuron filicinum (HEDW.) SPRUCE
Cratoneuron (SULL.) SPRUCE sp.

Dactylis glomerata L.

Deschampsia cespitosa (L.) PALISOT DE BEAUVOIS
Dichodontium pelludicum (HEDW.) SCHIMP.
Didymodon ridigulus HEDwW.
Drepanocladus aduncus (HEDW.) WARNST.

B

B
A

> OWWwW>wW >>W>0O>> >>>>P>OW @ >

>>>W>>>>

>>>wWw

> >WOWI>PW DWWOWHOWWHWWE®

>>WOWWOW

> WWwWwww>

WwW>ww

B

A

wWw> >0 > W>wWO

W > w

wW>>>r P>>P>P>P>P>OWW

>>mw

w

>WWwWwoOX>

143



EIGENE PUBLIKATIONEN ZUR BIOINDIKATION IN FLIERGEWASSERN

Taxon MRK MRS MP(G) TN

Drepanocladus exannulatus (B.S.G.) WARNST.
Drepanocladus fluitans (HEDW.) WARNST.
Eleocharis acicularis (L.) ROEMER et SCHULTES
Elodea canadensis MicHAUX fil.

Elodea nuttallii (PLANCHON) ST. JOHN
Equisetum fluviatile L. em. EHRHART
Equisetum palustre L.

Equisetum L. sp.

Eucladium verticillatum (BrID.) B.S.G.
Fissidens arnoldii RUTHE

Fissidens crassipes WILS.

Fissidens fontanus (LA PyL.) STEUD.

Fissidens grandifrons BRID.

Fissidens rufulus B.S.G.

Fissidens taxifolius HEDw.

Fontinalis antipyretica HEDw.

Fontinalis squamosa HEDwW.

Galium palustre L.

Galium L. sp.

Glyceria fluitans (L.) R. BROWN

Glyceria maxima (HARTMANN) HOLMBERG
Glyceria R. BROWN sp.

Groenlandia densa (L.) FOURREAU

Hippuris vulgaris L.

Holcus lanatus L.

Hookeria lucens (HEDW.) SMm.

Hottonia palustris L.

Hydrocharis morsus-ranae L.

Hydrocotyle vulgaris L.

Hygrohypnum duriusculum (De NOT.) JAMIESON
Hygrohypnum eugyrium (B.S.G.) BROTH.
Hygrohypnum luridum (HEDW.) JENN.
Hygrohypnum ochraceum (TURN. ex WILS.) LOESKE
Hymenostylium recurvirostre (HEDW.) DIX.
Hyocomium armoricum (BRID.) WIIK & MARG.
Impatiens glandulifera RoYLE

Isolepis fluitans (L.) R. BROWN

Juncus articulatus L.

Juncus bulbosus L.

Juncus subnodulosus SCHRANK

Jungermannia atrovirens Dum.

Jungermannia exsertifolia STEPH.
Jungermannia sphaerocarpa HOOK.
Lagarosiphon major W.H. HARVEY

Lemna gibba L.

Lemna minor L.

Lemna L. sp.

Lemna trisulca L.

Leptodictyum riparium (HEDW.) WARNST.
Leskea polycarpa HEDW.

Lysimachia nummularia L.

Marchantia polymorpha L.

Marsupella aquatica (LINDENB.) SCHIFFN.
Marsupella emarginata (EHRH.) Dum.

Mentha aquatica L. agg.

Menyanthes trifoliata L.

Myosotis scorpioides L. agg.

Myriophyllum alterniflorum DECANDOLLE in LAMARCK et
DeCANDOLLE

Myriophyllum spicatum L.
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Taxon

<

A

MRS

MP(G)

TN

Myriophyllum verticillatum L.

Najas marina L.

Najas minor ALLIONI

Nardia compressa (HooK.) S.F. GRAY

Nasturtium officinale R. BROWN agg.

Nitella flexilis (L.) AGARDH

Nitella mucronata (A. BRAUN) MIQUEL

Nitella opaca (BRUZELIUS) AGARDH

Nitella AGARDH sp.

Nitella tenuissima (DESVAUX) KUTZING

Nitellopsis obtusa (DESVAUX in LOISELEUR-DESLONGCHAMPS)
Nuphar lutea (L.) J.E. SMITH in SIBTHORP et J.E. SMITH
Nymphaea alba L.

Nymphoides peltata (S.G. GMELIN) O. KUNTZE
Oenanthe aquatica (L.) POIRET in LAMARCK

Oenanthe fluviatilis (BABINGTON) COLEMAN

Pellia endiviifolia (Dicks.) Dum.

Pellia epiphylla (L.) CORDA

Phalaris arundinacea L.

Philonotis calcarea (B.S.G.) SCHImP.
Plagiomnium undulatum (HEDW.) T. Kop.

Poa pratensis L.

Poa L. sp.

Polygonum amphibium L.

Polygonum hydropiper L.

Polygonum L. sp

Potamogeton alpinus BALBIS

Potamogeton berchtoldii FIEBER in BERCHTOLD et OPIz
Potamogeton coloratus HORNEMANN

Potamogeton crispus L.

Potamogeton filiformis PERSOON

Potamogeton gramineus L.

Potamogeton helveticus (G. FISCHER) W. KocH in W. KocH et G
KUMMER

Potamogeton lucens L.

Potamogeton lucens x natans

Potamogeton mucronatus SCHRADER eX SONDER
Potamogeton natans L.

Potamogeton nodosus POIRET

Potamogeton nodosus x natans

Potamogeton obtusifolius MERTENS et KOcH
Potamogeton panormitanus BIVONA-BERNARDI
Potamogeton pectinatus L.

Potamogeton perfoliatus L.

Potamogeton perfoliatus x lucens

Potamogeton polygonifolius POURRET DE FIGEAC
Potamogeton praelongus WULFEN

Potamogeton trichoides CHAMISSO et SCHLECHTENDAHL
Potamogeton x nitens WEBER
Potamogeton x zizi KOCH ex ROTH

Racomitrium aciculare (HEDW.) BRID.

Ranunculus aquatilis L.

Ranunculus circinatus SIBTHORP

Ranunculus circinatus x trichophyllus

Ranunculus flammula L.

Ranunculus fluitans LAMARCK
Ranunculus fluitans x trichophyllus

Ranunculus hederaceus L.

Ranunculus peltatus SCHRANK

Ranunculus penicillatus (DUMORTIER) BABINGTON agg.
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Taxon

MRK

MRS

MP(G)

TN

Ranunculus repens L.

Ranunculus trichophyllus CHAIX in VILLARS
Rhizomnium punctatum (HEDW.) Kop.
Rhynchostegium alopecurioides (BRID.) A.J.E. SMITH
Rhynchostegium murale (HEDW.) B.S.G.
Rhynchostegium riparioides (HEDwW.) CARD.
Rhytidiadelphus squarrosus (HEDW.) WARNST.
Riccardia chamaedryfolia (WITH.) GROLLE
Riccia fluitans L. emend. LORBEER

Riccia rhenana LORBEER

Ricciocarpos natans (L.) CORDA

Sagittaria latifolia WILLDENOW

Sagittaria sagittifolia L.

Scapania undulata (L.) Dum.

Schistidium rivulare (BRID.) PODP.
Schoenoplectus lacustris (L.) PALLA
Scorpidium scorpioides (HEDW.) LIMPR.
Solanum dulcamara L.

Sparganium emersum REHMANN

Sparganium erectum L. em. REICHENBACH
Sparganium minimum WALLROTH

Sphagnum L. sp.

Spirodela polyrhiza (L.) SCHLEIDEN

Stratiotes aloides L.

Thamnobryum alopecurum (HEDW). NIEUWL.
Tolypella glomerata (DESVAUX in LOISELEUR-DESLONGCHAMPS)
Tolypella prolifera (Ziz ex A. BRAUN) LEONHARDI
Trapa natans L.

Utricularia australis R. BROWN

Utricularia L. sp.

Utricularia vulgaris L.

Veronica anagallis-aquatica L.

Zannichellia palustris L..

other Bryophytes
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UNTERSCHIEDE IN DEN INDIKATOREIGENSCHAFTEN ZWISCHEN SEEN UND FLIERGEWASSERN

5 Synthese: Gemeinsamkeiten und Unterschiede in den Indikator-
eigenschaften aquatischer Makrophyten zwischen stehenden und

flielenden Gewassern

Da die Wasserbewegung einen entscheidenden Einfluss auf die Artenzusammensetzung und
Abundanz der submersen Vegetation hat (Kapitel 2.2.2), wurden sowohl fir die Bioindikation der
Trophie als auch fur die Bewertung nach den Vorgaben der Wasserrahmenrichtlinie eigensténdige
Methoden fir Seen und Fliel3gewasser entwickelt (Kapitel 3.1, 3.2, 4.4 und 4.6). Im Folgenden werden
die Unterschiede in den Indikatorwerten submerser Makrophyten zwischen stehenden und fliel3enden

Gewassern analysiert.

5.1 Indikatorwerte aquatischer Makrophyten zur Ermittlung der Trophie

Die Festlegung der Indikatorwerte des Makrophytenindex fir Seen (MI, Kapitel 3.1) erfolgte
empirisch. Auch wenn die Werte nicht direkt verifiziert wurden, so belegt die Korrelation des
Gesamtmakrophytenindex eines Sees mit seiner Gesamtphosphorkonzentration zum Zeitpunkt der
Vollzirkulation die Korrektheit des Gesamtkonzeptes. Demgegentiber wurden die Indikatorwerte des
Trophie-Index Makrophyten fir Flie3gewésser (TIM) direkt auf der Grundlage der
Phosphorkonzentrationen im Sediment und Freiwasser von Makrophytenbesténden erstellt, in einigen
Falen erganzt um die Auswertung von Literaturzitaten (Kapitel 4.4). Beide Indikationssysteme eignen

sich zur Indikation der Trophie der Gewasser.

Insgesamt sind im Ml und im TIM 66 verschiedene Arten enthalten. Davon konnte 28 Arten ein
Indikatorwert in beiden Indices zugewiesen werden (Tabelle 1), 17 Arten sind nur im M1 (Tabelle 2),
21 nurim TIM (Tabelle 3) enthalten.
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Art TIM Ml
Chara aspera 1,10 15
Chara contraria 1,70 2,5
Chara ddicatula 1,58 2,0
Chara globularis 2,03 25
Chara hispida 1,05 1,0
Charaintermedia 1,15 15
Charavulgaris 2,23 30
Ceratophyllum demersum 3,18 50
Elodea canadensis 2,55 4,5
Elodea nuttallii 2,75 4,5
Hippuris vulgaris 1,48 4,0
Myriophyllum spicatum 2,83 30
Potamogeton alpinus 1,55 2,0
Potamogeton berchtoldii 2,40 3,5
Potamogeton coloratus 1,05 1,0
Potamogeton crispus 2,88 45
Potamogeton filiformis 1,70 3,0
Potamogeton friesii 2,68 5,0
Potamogeton lucens 2,65 3,5
Potamogeton natans 2,00 25
Potamogeton nodosus 3,10 5,0
Potamogeton pectinatus 2,88 4,0
Potamogeton perfoliatus 2,38 3,0
Potamogeton pusillus 2,40 3,5
Ranunculus circinatus 2,25 45
Ranunculus trichophyllus 2,70 45
Sagittaria sagittifolia 2,98 5,0
Zannichdlia palustris 2,93 5,0

Tabelle 1. Dem MI und dem TIM gemeinsame Arten (die
Absolutwerte sind nicht vergleichbar, da der Ml von 1
bis 5, der TIM von 1 bis4 reicht)

Die Indikatorwerte der 28 in beiden Indices enthaltenen Arten sind signifikant positiv korreliert
(Spearman-Rang-Korrelation, r = 0,866, p < 0,000). Im Streudiagramm (Abb. 1) wird der
Zusammenhang zwischen den beiden Variablen sichtbar. Da die Indikatorwerte des MI in neun
diskrete Gruppen mit einem Abstand von 0,5 eingeteilt sind (s. Kapitel 3.1), wird eine Abweichung
von + 0,5 in y-Richtung von der Regressionsgeraden als geringfligig betrachtet. Innerhalb dieses
Bereiches liegen 20 Arten, vier Arten weichen um einen Betrag > 0,5 nach oben, vier > 0,5 nach unten
von der Regressionsgeraden ab.
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Potamogeton friesii
5 Elodea @

irci canadensis
45 - Ranunculus cwcmatus. °
Hippuris wilgaris
4 - e
3,5 @® Potamogeton lucens
§ 3 4 ®_ ®potamogeton @ Myriophyllum spicatum
perfoliatus
2,5 €@ Chara
globularis
2 -
1,5 y =1,6807x - 0,3528
R?=0,7646
1 7‘. T T T T 1
1,00 1,50 2,00 2,50 3,00 3,50
TIM

Abbildung 1: Sreudiagramm der Indikatorwerte des TIM gegen die Indikatorwerte des Ml;
eingezeichnet ist die Regressionsgerade sowie eine Abweichung von £ 0,5 von der
Regressionsgeraden

Die Indikatorwerte von Chara globularis, Potamogeton perfoliatus, Potamogeton lucens und Elodea
canadensis weichen nur um wenig mehr als 0,5 von der Regressionsgeraden ab. Diese immer noch
geringe Abweichung soll daher nicht weiter interpretiert werden. Vier Arten sind als Ausreif3er
beziglich der Regression zu verstehen. Von diesen indizieren Hippuris vulgaris, Ranunculus
circinatus und Potamogeton friesii in Seen eutrophere Bedingungen as in Flief3ggewassern, wahrend

Myriophyllum spicatum die umgekehrte Tendenz zeigt.

In der europdischen Literatur wird Hippuris vulgaris as Art mit weiter dkologischer Amplitude
charakterisiert, deren Vorkommen auffdllig haufig in  Zusammenhang mit einer
Grundwasserbeeinflussung der Gewasser beschrieben wird (Literatur s. Schneider, 2000). Da die Art
nicht (Maberly & Spence, 1983) oder nur sehr schlecht (Maberly, 1983) in der Lage ist HCOs zu
verwerten, ist sie auf CO, als C-Quelle angewiesen. In Seen erreicht sie ihre grofite Konkurrenzkraft
daher entweder in Gewassern mit hohem CO,-Gehalt, wie er zum Beispiel durch Zutritt von
Grundwasser erreicht wird (Schwoerbel, 1999), oder in flachen Gewdasserbereichen, die der Art ein
Wachstum dber die Wasseroberflédche und so die Nutzung des CO, der Luft ermdglichen. Als das
Wachstum limitierender Faktor scheint daher in erster Linie CO, und nicht Phosphor zu wirken. Wie
im Kapitel 2.3 dargestellt wurde, schlief?t dies eine Indikatoreigenschaft der Art hinsichtlich der
Nahrstoffbelastung/Trophie jedoch nicht aus, da mit Hilfe der Bioindikation nicht nur der limitierende,
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sondern jeder fir das Vorkommen einer Art wichtige Faktor indiziert werden kann. Voraussetzung ist

alerdings die genaue Kenntnis der artspezifischen Toleranzen und Verbreitungsmaxima.

Hippuris vulgaris zéhlt in Bayern zu den vergleichsweise seltenen Arten. Sie wurde im Zuge der
Erstellung der beiden Indices in nur drei Seen sowie drei Flief3ggewéssern nachgewiesen. Alle drei
Seen (Melzer, 1988) sowie zwei Fliel3gewasser zeigen eine Beeinflussung durch Grundwasser, zum
dritten Flief}gewasser konnte diesbeziiglich keine Angabe gemacht werden (Schneider, 2000).
Ausschlaggebend fur die Einstufung von Hippuris vulgaris in die MI-Indikatorgruppe 4 (vgl. Kapitel
3.1) war das Massenvorkommen der Art im eutrophierten Waschsee, einem See der Osterseen-
Gruppe. Demgegentiber konnten die drei Standorte an Flief3gewassern aufgrund ihrer Phosphor-
Konzentrationen im Sediment und im freien Wasserkdrper in zwei Féllen als oligotroph, im dritten al's
oligo-mesotroph charakterisiert werden (Schneider, 2000). Unter Berlicksichtigung der Phosphor-
Konzentrationen der drei Flief3gewasser, an denen die Art vorkam, sowie der verfigbaren Literatur,
wurde fur den TIM ein Vorkommen von Hippuris vulgarisin oligo- bis eutrophen Flief3gewassern mit
einem Verbreitungsmaximum im oligo- und oligo-mesotrophen Bereich angenommen (Schneider,
2000). Hippuris vulgaris kann daher grundsétzlich als euryok bezlglich der Trophie bezeichnet
werden. Da submers wachsende Exemplare jedoch auf grundwassergespeiste Gewasser beschrankt zu
sein scheinen, und in Bayern Grundwasser in den alermeisten Féllen nahrstoffarmist (StMLU, 2003),
eignet sich Hippuris vulgaris dennoch als Indikator oligo- bis mesotropher Gewasser. Die Einstufung
der Art in die Nahrstoffbelastung anzeigende Indikatorgruppe 4 des M1 resultiert aus der Tatsache,
dass der oben erwédhnte Waschsee einen der setenen Falle darstellt, in denen in Bayern
phosphorbel astetes Grundwasser zu Tage tritt (Melzer, 1988).

Da Hippuris vulgaris auch in eutrophen Gewassern vorkommen kann, muss der TIM kritisch
diskutiert werden, wenn Anzeichen fir den Zustrom eutrophierten Grundwassers, wie z.B. die
Massenentwicklung von Griinalgen bei gleichzeitig geringen Schwankungen der Wassertemperatur im
Jahresverlauf, festzustellen sind. Dauerhaft emers wachsende Exemplare der Art kénnen aufgrund

ihrer Unabhangigkeit vom Grundwasser nicht zur Bioindikation der Trophie herangezogen werden.

Aussagen zum Verbreitungsspektrum von Ranunculus circinatus sind in der nationalen und
internationalen Literatur vergleichsweise selten publiziert. Einige wenige Hinweise sind in der so
genannten ,,Grauen Literatur* zu finden (s. Literatur in Schmedtje et a., 1998). Wahrend alle Autoren,
die Angaben zur Verbreitung der Art in Seen machen, Ranunculus circinatus Ubereinstimmend als
eutraphent beschreiben (Olsen, 1950; Breuer, 1986; Hunerfeld, 1990), sind die Aussagen zu
Flief3gewassern heterogener. Hier beschreiben Kohler et al. (1994b, 1997) Ranunculus circinatus as
Art, die in leicht eutrophierten Abschnitten vorkommt, jedoch in stérker belasteten Bereichen fehlt.
Demgegenuber weisen Kelber (1994), Gam (1991) und Melzer & Zimmermann (1992) Ranunculus
circinatus einen eutraphenten Charakter zu.

150



UNTERSCHIEDE ZWISCHEN SEEN UND FLIERGEWASSERN - TROPHIEINDIKATION

Die im Zuge der Erstellung des TIM an 14 Hiefligewassern gemessenen Werte (Schneider, 2000)
unterstiitzen die These einer grof3eren kol ogischen Amplitude der Art in Flief3gewassern. Hier konnte
Ranunculus circinatus vom oligo-mesotrophen bis in den eutrophen Bereich, mit einem
Verbreitungsschwerpunkt in meso- und meso-eutrophen Gewdssern, nachgewiesen werden. Nach
derzeitigem Kenntnisstand ist davon auszugehen, dass sich der Indikatorwert der Art bei der Messung
einer groferen Anzahl an Probestellen hichstens geringfligig zu eutropheren Bereichen verschieben
wirde. Ranunculus circinatus scheint in Flief3gewassern tatséchlich in einen ndhrstoffarmeren Bereich
vorzudringen alsin Seen.

Als mogliche Ursache fir dieses Phdnomen sind mehrere Faktoren denkbar. Gemald der in Kapitel
2.2.2 dargelegten Argumentation verringert sich mit zunehmender Flie3geschwindigkeit die
ungestorte Grenzschicht um Blattoberflachen. Die damit verbundene Verkiirzung der Diffusionswege
bedingt eine verbesserte Versorgung der Pflanze mit Nahrstoffen (Madsen et al., 2001). Wenn dieser
Effekt bei Ranunculus circinatus in erheblich stérkerem Mal3e als bei anderen Makrophyten eintréte,
wrde das den Ausreil3er von der Regression erkldren. Ein solcher Effekt konnte eintreten, wenn die
Art im Vergleich zu anderen Makrophyten einen gréf3eren Anteil der bendtigten Nahrstoffe aus dem
Freiwasser entnéhme. Untersuchungen dieser Art liegen nach eigenen Ermittlungen jedoch nicht vor.
Auffédlige, von der Wasserbewegung verursachte morphologische Verénderungen, die den
verringerten  Nahrstoffanspruch in Flie3gewéssern  ebenfals erkldren konnten, waren nicht
festzustellen.

Eine weitere Erklarungsmdglichkeit liefern im Flief3gewasser nicht wirksame Faktoren, die zu einer
Verdrangung von Ranunculus circinatus aus nahrstoffarmen Seen flhren. Einen derartigen Faktor
koénnten die Characeen darstellen, die im Fliel3gewdasser deutlich seltener als in Seen auftreten, und
aufgrund ihrer raschen Regenerationsféhigkeit in der Lage sind, Gewasser schnell und fl&chendeckend
Zu besiedeln (Krause, 1997). Ich halte letztere Erklarungsmoglichkeit fir die wahrscheinlichste,
nachdem aber diesbeziiglich keine Untersuchungen vorliegen, kann dazu kein abschlieRendes Urtell

gefallt werden.

Auch zur Okologischen Vaenz von Potamogeton friesii (Synonym Potamogeton mucronatus
Schrader ex Sonder) sind nur sehr begrenzt Informationen publiziert (vgl. Literatur in Schmedtje et al.,
1998). Insgesamt kann die Art als meso- bis eutraphent charakterisiert werden (Schneider, 2000 und
dort zitierte Literatur). Die Arbeitsgruppe um Melzer bewertet Potamogeton friesii as sicheren
Indikator von Nahrstoffbelastungen, Melzer stufte die Art daher in die Indikatorgruppe 5,0 ein (vgl.
Kapitel 3.1).

Insgesamt kann die Art zweifellos sowohl in Flie3gewéssern als auch in Seen as Indikator fir
nahrstoffbelastete Gewasser gelten. Es kann jedoch aufgrund des seltenen Vorkommens von
Potamogeton friesii in Bayern und der spérlich vorliegenden Literaturangaben weder ausgeschlossen
werden, dass der M| eine Indikatorgruppe zu hoch eingestuft ist, noch dass der TIM bei einer grof3eren
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Anzahl an Datenpunkten etwas hoher ausfallen wiirde. Fir eine aussagekréftige Interpretation der

Abweichung von der Regression wird die Datengrundlage al's unzureichend bewertet.

Im Gegensatz zu Potamogeton friesii ist Myriophyllum spicatum sowohl eine sehr gut untersuchte, als
auch in Bayern haufige Art. Ihr Indikatorwert liegt im Gegensatz zu den oben erwahnten Arten in
Fliefgewassern in einem nahrstoffreicheren Bereich als in Seen (Abb. 1). Insgesamt weist
Myriophyllum spicatum eine breite tkologische Amplitude auf. Die Art kommt sowohl in oligo-
mesotrophen Flief3gewassern (Schneider, 2000 und dort zitierte Literatur) als auch in oligotrophen
Seen vor (Boylen et a,. 1996). Wahrend der Verbreitungsschwerpunkt in Flief3gewéassern eindeutig im
eutrophen Bereich liegt (Schneider, 2000 und dort zitierte Literatur), liegt er in Seen im mesotrophen
und schwach eutrophen Bereich (Melzer, 1988; Madsen, 1998).

Als Ursache fir die offensichtlich differierenden Verbreitungsmaxima kommt die von Myriophyllum
spicatum ausgehende allelopathische Wirkung in Frage. Dabei ist von Bedeutung, dass die Art unter
stickstofflimitierenden Bedingungen vermehrt die allelopathisch wirksame Substanz Tellimagrandin 11
produziert (vgl. Kapitel 2.2.5). Studien an anderen Arten konnten zeigen, dass eine vermehrte
Produktion alelopathisch wirksamer Substanzen auch von einer Phosphor-Limitierung ausgehen kann
(Ervin & Wetzel, 2003).

Damit ergibt sich folgende Hypothese: da Myriophyllum spicatum in nahrstoffreichen Gewassern
rascher wachst as in ndhrstoffarmen (Kohler et al., 1997), kann die Art der Beschattung durch
Periphyton in eutrophen Gewassern gleichsam ,, entwachsen“. In nahrstoffarmeren Gewéssern wird das
dort reduzierte Langenwachstum durch die verstérkte Bildung allelopathisch wirksamer Stoffe
kompensiert, die eine Beschattung durch Aufwuchs minimieren. Auch wenn die teilweise hydrophobe
Natur der Allelochemikalien ihren Abtransport aus der unmittelbaren Umgebung der Pflanze
verlangsamen kann (Ervin & Wetzel, 2003), so muss der Effekt allelopathisch wirksamer Substanzen
in Flie3gewassern ungleich geringer als in Seen, wenn nicht ganzlich unterbunden sein. Das Fehlen
dieses Konkurrenzvorteils unter nahrstoffarmeren Bedingungen im Fliel3gewadsser muss zu einer
Verschiebung des Verbreitungsschwerpunktes der Art in den eutrophen Bereich fihren, wie er in Abb.

1 angedeutet wird.

Einen zusdtzlichen Effekt konnte die geringe Toleranz von Myriophyllum spicatum gegentber
Beschattung haben (Harley & Findlay, 1994; Abernethy et al., 1996). Insbesondere kleinere
Flief3gewasser werden durch die Ufervegetation haufig mehr oder weniger stark beschattet. Unter dem
kombinierten Stress von Nahrstofflimitierung und Beschattung kann Myriophyllum spicatum von
besser angepassten Arten verdrangt werden. In Seen tritt dieser Effekt weniger stark auf, da hier einer
Lichtlimitierung durch gesteigertes L angenwachstum begegnet werden kann (Abernethy et al., 1996).
Im Flie}gewésser hingegen muss en gesteigertes Langenwachstum aufgrund der in
Stromungsrichtung pendelnden Sprosse nicht notwendigerweise zu einem gesteigerten Lichtgenuss
fuhren.
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Insgesamt 17 Arten weisen nur im M1 einen Indikatorwert auf (Tabelle 2), sie sind aso zur Indikation
der Nahrstoffbelastung in Seen, nicht jedoch in Flie3ggewassern geeignet. Mit Ausnahme von Lemna
minor und Spirodela polyrhiza konnten diese Arten im Zuge der Erstellung des TIM nicht — oder nur
sehr selten — nachgewiesen werden. Da auch nur in Einzelféllen Literaturzitate zu ihrer 6kologischen
Valenz in Fliel}gewassern vorliegen, ist die Datengrundlage fur ihre Aufnahme in das
Indikationssystem unzureichend. Als Grund fir das seltene Vorkommen der Arten im flie3enden
Wasser kann eine zu geringe Toleranz gegentiber den Zug- und Scherkréften der Strémung und ihre
dadurch verminderte Konkurrenzkraft gegenuber anderen, besser angepassten Arten als sicher
angenommen werden. Messungen der Stromungstoleranz liegen nach eigenen Ermittlungen zu diesen
Arten jedoch nicht vor.

Art Ml
Chara polyacantha 1,0
Chara strigosa 1,0
Chara tomentosa 2,0
L agarosiphon major 4,0
Lemna minor 50
Myriophyllum verticillatum 35
Nitella opaca 2,5
Nitellopsis obtusa 2,5
Potamogeton compressus 4,5
Potamogeton gramineus 2,5
Potamogeton obtusifolius 45
Potamogeton praglongus 35
Potamogeton x zizii 2,5
Spirodda polyrhiza 5,0
Utricularia australis 3,0
Utricularia minor 15
Utricularia stygia 1,0

Tabelle 2: Arten mit Indikatorwert nur im Ml

Lemna minor und Spirodela polyrhiza sind in Fliel3gewassern Bayerns zwar nicht selten, aufgrund
ihrer pleustophytischen Wuchsform werden sie jedoch mit der Stromung verdriftet. 1hr Vorkommen
lasst in Flief3gewassern auf einen Eintrag aus einem flussaufwérts liegenden nahrstoffreichen
Stillgewasser schlief3en. Aus der Haufigkeit der Pleustophyten lassen sich jedoch keine Riickschlisse
auf die Intensitét der Eutrophierung des Hiefl3gewdassers ziehen, da die Pflanzen aufgrund weitgehend
trophieunabhangiger Faktoren, wie z.B. der Ufermorphologie, der Ufervegetation oder der Art und
Menge an Totholz, mehr oder weniger stark verdriftet werden. Lemna minor und Spirodela polyrhiza

sind daher zur Bioindikation der Trophie in Flief3gew&ssern ungeeignet.
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Einen Indikatorwert in Flief3gewassern, nicht jedoch in Seen, weisen 21 Arten auf (Tabelle 3). Die
meisten dieser Arten kommen in kakreichen Seen des Vorapenlandes, fir die der M1 entwickelt
wurde, zu selten vor um eine gesicherte Einstufung in eine Indikatorgruppe vornehmen zu kénnen.
Die Griinde fur ihr seltenes Auftreten in diesem Gewassertyp sind vielféltig. Einige Arten kommen in
Bayern nicht nur in Seen, sondern auch in Fliel3gewassern selten vor, ihre trophische Vaenz konnte
far den TIM aber aufgrund eindeutiger Literaturzitate dennoch beschrieben werden (s. Schneider,
2000). Dazu gehtren Acorus calamus, Butomus umbellatus, Glyceria maxima, Ranunculus aquatilis

und Sparganium minimum.

Art TIM HCO5
Acorus calamus 3,20 ?
Berula erecta 2,65 O
Butomus umbdlatus 2,98 ?
Callitriche cophacarpa 2,50 O
Callitriche hamulata 1,80 O
Callitriche obtusangula 2,50 ?
Glyceria maxima 3,00 O
Groenlandia densa 1,83 ?
Juncus subnodulosus 1,13 ?
Mentha aguatica 2,00 ?
Myriophyllum alterniflorum 1,55 [
Nasturtium officinale 2,25 ?
Nuphar lutea 3,15 @)
Potamogeton polygonifolius 1,13 O
Ranunculus aquatilis 2,53 [ )
Ranunculus fluitans 3,00 [ )
Sparganium emersum 2,78 O
Sparganium erectum 3,00 O
Sparganium minimum 1,40 ?
Veronica anagallis-aquatica 2,58 O
Veronica beccabunga 2,40 O

Tabelle 3: Arten mit Indikatorwert nur im TIM
@® Art zur HCO;-Aufnahme beféhigt (Sand-Jensen et al.,
1992; Maberly & Madsen, 2002)
O Art zur HCO3-Aufnahme nicht befahigt
? keine Angabe

Potamogeton polygonifolius und Callitriche hamulata sind charakteristische Arten des Weichwassers
(Casper & Krausch, 1980; 1981) und kommen daher in kalkreichen Seen, in denen der M| entwickelt
wurde, nicht vor. Myriophyllum alterniflorum gilt in Sitddeutschland zwar als oligotraphente
Weichwasserpflanze (Kohler, 1976), die Art ist jedoch grundsétzlich durchaus in der Lage, kalkreiche
Gewasser zu besiedeln (Casper & Krausch, 1981; Harris et al., 1992). Sie wird in Europa vielmehr als
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empfindlich gegeniber Versauerung und as moglicher Indikator fur eine Verkalkung von
Weichwasserseen bezeichnet (Brandrud, 2002; Klosowski & Szankowski, 2004). Ob das Fehlen der
Art in kalkreichen Seen des Voralpenlandes auf die Bildung von Okotypen zuriickzufiihren ist (Harris
et a., 1992) oder auf eine verringerte Konkurrenzfahigkeit in kalkreichen Seen, wie sie von Iversen
(1929) vermutet wird, kann auf der Grundlage der vorhandenen Informationen nicht geklart werden.
Berula erecta ist eine in Flief3gewassern Bayerns haufige Art, die in den Seen dieses Gebietes nur sehr
selten auftritt. Der Grund hierfr liegt mit hoher Wahrscheinlichkeit in der Abhangigkeit der Art von
CO, as C-Quelle. In Flief3gewassern ist die CO,-Versorgung durch den oft turbulenten Kontakt mit
der Luft haufig besser gewdhrleistet alsin Seen (s. Kapitel 2.2.6). Arten, die ausschliefdlich freies CO,
als C-Quelle verwerten, kdnnen in Seen daher von besser angepassten Species verdrangt werden.

Diese Argumentation gilt auch fir Callitriche cophocar pa.

Da Ranunculus fluitans im Gegensatz zu diesen beiden Arten in der Lage ist, HCO; aufzunehmen,
mussen andere Griinde fur das Fehlen dieser Art in Seen verantwortlich sein. Ranunculus fluitans gilt
as Lichtpflanze (Schitz, 1992) und kommt bevorzugt bei hohen Nahrstoffkonzentrationen vor
(Schneider, 2000). Die Beschattung durch Periphyton konnte daher in eutrophen Seen zu einer
Beeintrachtigung der Konkurrenzkraft von Ranunculus fluitans fihren, wéahrend in Flief3gewassern die
Strémung fir eine Verringerung des um Licht und Nahrstoffe konkurrierenden Aufwuchses sorgt (vgl.
Kapitel 2.2.2). Das bevorzugte Auftreten von Ranunculus fluitans bei hohen Flief3geschwindigkeiten
(Schiitz, 1992) unterstiitzt diese Hypothese, diesbeziiglich wurden jedoch noch keine Untersuchungen

publiziert.

Insgesamt neun Arten werden nicht zur Bioindikation der Trophie in Seen herangezogen, obwohl sie
flr den TIM verwendet werden und auch in kalkreichen Seen des Voralpenlandes nicht selten sind:
Groenlandia densa, Juncus subnodulosus, Mentha aquatica, Nasturtium officinale, Nuphar lutea,
Sparganium emersum, Sparganium erectum, Veronica anagallis-aquatica und Veronica beccabunga.
Mit Ausnahme von Groenlandia densa und Nuphar lutea treten diese Arten in Seen in den meisten
Falen in ihrer emersen Wuchsform und daher nur im Flachwasserbereich auf. Diese Bereiche sind
aufgrund der jahrlichen Wasserspiegel schwankungen von Seen haufig nicht ganzjéhrig Gberflutet. In
den M1 fanden jedoch nur submerse Arten Eingang, die aufgrund ihres die ganze V egetationsperiode
andauernden Kontaktes mit dem Wasserkorper eine sichere Aussage Uber den Zustand des Sees
erlauben. Die Ursache fir die emerse Wuchsform dieser Arten in Seen liegt mit hoher
Wahrscheinlichkeit erneut in ihrer Abhangigkeit von CO, als C-Quelle, die fir die zuletzt erwahnten
vier Arten auch experimentell nachgewiesen wurde (s. Tabelle 3). Nachdem submerse Exemplare von
Juncus subnodulosus, Mentha aquatica und Nasturtium officinale eine aufféllige Bindung an
grundwasserbeeinflusste Standorte zeigen (eigene Beobachtungen; Melzer, mindl. Mitteilung), kann
eine Abhéangigkeit von CO, auch bei diesen Arten vermutet werden.
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Auch Groenlandia densa zeigt eine auffdlige Bindung an grundwasserbeeinflusste Standorte
(Literatur s. Schneider, 2000). Die 6kologische Amplitude der Art wurde in Seen as zu grol3
eingeschétzt, um eine gesicherte Einstufung in eine Indikatorgruppe zu ermdglichen. Auch in
Flief3gewassern kommt die Art vom oligotrophen bis in den eutrophen Bereich vor (Schneider, 2000),
dain die Berechnung des TIM jedoch im Gegensatz zum M1 ein Gewichtungsfaktor eingeht, der die
Grole der 6kologischen Amplitude der Art beschreibt (vgl. Kapitel 4.4), wurde Groenlandia densa fir
den TIM in das Indikationssystem aufgenommen.

Nuphar lutea toleriert sowohl in Seen als auch in Fliel3gewassern hohe Nahrstoffkonzentrationen.
Waéhrend sie jedoch in Hief3gewdassern auf nahrstoffreiche Habitate beschrénkt ist, kommt sie in Seen
auch im oligotrophen Bereich vor (Melzer, 1988; Schneider, 2000 und darin zitierte Literatur). Nuphar
lutea ist jedoch in eutrophen Seen konkurrenzkréftiger asin oligotrophen (vgl. Literatur in Schmedtje
et al., 1998). Da die Art zudem nur eine geringe Toleranz gegeniiber den Kraften der Strémung
aufweist (Hadlam, 1987), kann angenommen werden, dass der kombinierte Effekt von Strdmung und

geringer Nahrstoffkonzentration ausreicht, die Art aus oligotrophen Fliel3gewassern zu verdrangen.

Zusammenfassend ergibt der Vergleich zwischen dem MI und dem TIM folgendes Bild: Die
Artenlisten des MI und des TIM stimmen nur zu etwa 60 % Uberein. Die Anwendung des Ml in
Flief3gewassern bzw. des TIM in Seen wirde daher die Indikatorfunktion von Teilen der submersen
Vegetation vernachladssigen. Abhangig von der Artenzusammensetzung und Abundanz der
Makrophytengesellschaft kann dies zu einer mehr oder weniger grofzen Abweichung im Trophieindex
fUhren, bzw. dazu, dass aufgrund einer zu geringen Menge indikativer Arten kein gesicherter Index
berechnet werden kann. Die Hauptgrtinde fir die unterschiedliche Artenausstattung sind einerseits die
Intoleranz von Stillgewasser-Arten gegeniber den Kréften der Strébmung, andererseits die
Abhangigkeit bestimmter Species von CO, as C-Quelle. Aufgrund ihres Unvermdgens zur Nutzung
von HCO;™ kénnen diese Arten in Seen nur in grundwasserbeeinflussten Habitaten oder in flachen
Gewasserbereichen in ihrer emersen Wuchsform (berdauern. Pleustophytische Arten sind in
Hiel3gewassern zur Bioindikation der Trophie ungeeignet, da die Intensitét ihrer Verdriftung von

weitgehend trophieunabhangigen Faktoren abhéngt.

Der Vergleich der Indikatorwerte der 28 dem MI und TIM gemeinsamen Arten (Abb. 1) zeigt, dass
76 % der Varianz der Indikatorwerte des M1 von den Werten des TIM erklart werden kénnen (R* =
0,76). Das bedeutet, dass 24 % entweder auf Fehleinstufungen in einem der beiden Indikationssysteme
oder auf einen echten Unterschied im Verbreitungsmaximum einzelner Arten zwischen Seen und
Flief3gewassern zuriickzufiihren sind. Eine grofliere Abweichung im Verbreitungsmaximum kann auf
der Grundlage der vorhandenen Daten bei drei Arten angenommen werden: Ranunculus circinatus
dringt in Fliel3gewéassern in einen ndhrstoffarmeren Bereich vor als in Seen, wéhrend Myriophyllum
spicatum und Nuphar lutea das umgekehrte Verhalten zeigen (nachdem Nuphar lutea aufgrund ihrer
grofden 6kologischen Amplitude in Seen keinen Indikatorwert besitzt, trégt diese Art jedoch nicht zur
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Erkl&rung der 24 % Abweichung zwischen den Indikatorwerten des M1 und des TIM bei). Da eine
Anderung der 6kologischen Varianz einer Art jedoch immer eine Resultante aller in einem Habitat
wirksamen Okologischen Faktoren ist (vgl. Kapitel 2.2), muss sie in anderen Okoregionen nicht

notwendigerwei se gleichartig ausfallen.

Bereits im Jahr 1940 wurde von Ruttner (zit. in Elster, 1962) angenommen, dass durch die
»eutrophierende Wirkung der Strémung” die Optima und Toleranzgrenzen der meisten Organismen in
Bezug auf das Nahrungsangebot im Vergleich zu Biotopen mit schwacher Strémung verschoben
werden. Die Ursache dafiir liegt in der Tatsache, dass eine erhdhte Flief3geschwindigkeit zu einer
Verringerung der an Nahrstoffen verarmten Grenzschicht fihrt. Damit verbunden ist eine Verkiirzung
der Diffusionswege und eine verbesserte Versorgung der Pflanze mit Nahrstoffen (Kapitel 2.2.2). Die
gute Korrelation der Indikatorwerte des M1 mit denen des TIM stellt keinen Widerspruch zu dieser
Theorie dar. Fir eine Uberpriifung der , eutrophierenden Wirkung der Strémung® miissten statt der
Indikatorwerte die tatséchlichen Nahrstoffkonzentrationen an den Standorten submerser Makrophyten
zwischen Seen und Flie3gewassern verglichen werden. Derartige Messungen liegen fur Makrophyten
in Seen jedoch nicht vor. Die Korrelation der Indikatorwerte des Makrophytenindex mit denen des
TIM deutet jedoch darauf hin, dass die eutrophierende Wirkung der Strémung fur die meisten Arten

gleichartig eintritt.

5.2  Indikatorgruppen aquatischer Makrophyten zur Gewasser bewertung gemald der

Wasserrahmenrichtlinie

Fir die Bewertung von Seen und Hiel3gewassern gemal? den Vorgaben der Wasserrahmenrichtlinie
(WRRL) wird die aktuell vorhandene Artenzusammensetzung und Abundanz der submersen
Vegetation mit derjenigen verglichen, die sich in einem unbelasteten Referenzgewésser einstellen
musste (Kapitel 3.2 und 4.6). Je stérker die tatsachliche Vegetation von der des unbelasteten Zustandes
abweicht, umso negativer wird der Gewasserzustand bewertet. Die Tatsache, dass auch zahlreiche
degradationsunabhangige Faktoren die Zusammensetzung und Abundanz der submersen Vegetation
beeinflussen (vgl. Kapitel 2.2), bedingt die Notwendigkeit einer Typisierung der Gewasser. Mit Hilfe
der Typisierung werden Gewasserstellen zusammengefasst, an denen diese degradati onsunabhangigen
Einflussfaktoren mdglichst gleichformig sind. Da die Stromung die Zusammensetzung der submersen
V egetation beeinflusst (Kapitel 2.2.2), missen Fliel3gewasser und Seen getrennt bewertet werden.

Um den Unterschied zwischen der tatsichlichen Vegetation und der des unbelasteten Zustandes
quantifizieren zu kénnen, wurden so genannte Artengruppen definiert (vgl. Kapite 3.2 und 4.6).
Artengruppe A umfasst Arten, deren Verbreitungsschwerpunkt an unbelasteten Referenzgewassern
liegt. Demgegeniber kommen Arten der Gruppe C nur sehr selten an Referenzgewdassern vor. |hr

Verbreitungsschwerpunkt liegt an Gewassern mit gegentiber der Referenz verénderter Vegetation.
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Arten der Gruppe B nehmen eine intermediare Position ein. Sie kdnnen sowohl zusammen mit Arten
der Gruppe A as auch der Gruppe C vorkommen. Die Quantifizierung der Abweichung in der
Artenzusammensetzung und Abundanz der submersen Vegetation von der Referenzvegetation erfolgt

Uber die Berechnung des Referenzindex (vgl. Kapitel 3.2 und 4.6).

Fir einen Vergleich der Indikatoreigenschaften submerser Makrophyten zwischen Seen und
Flieflgewassern missen daher die in den Artengruppen A, B und C enthaltenen Taxa einander
gegenubergestellt werden. Da die Artengruppe A die Kombination an Standortfaktoren in ungestérten
Gewassern des jeweiligen Typs charakterisiert, ist ihre Artenausstattung typabhangig unterschiedlich.
Gleiches gilt, in etwas geringerem Ausmal3, fur die Taxa der Gruppen B und C. Um die von der
Strémung verursachten Unterschiede in den Indikatoreigenschaften submerser Makrophyten zwischen
Seen und Fliel3gewassern analysieren zu kénnen, muss daher zunéchst die grundlegende Frage geklart
werden, der Vergleich welcher Gewassertypen eine diesbeziigliche Aussage zulasst. Dazu werden

folgende Fragen beantwortet:

Welche der in Kapitel 2.2 erlauterten EinflussgréfRen sind fir die makrophytenbasierte
Typologie von Seen und Flief3gewassern bedeutend?

*  Welche Unterschiede in den fir die Typologie bedeutenden Einflussgrof3en treten zwischen
Seen und Flief3gewassern auf und wie sind zu erkléren?

Welche Paare an See- und Flief}gewasser-Typen unterscheiden sich in keinem anderen

typbestimmenden Faktor auf3er der Strémung?

Basierend auf diesen See-Fliel3gewasser-Paaren werden anschlieRend die von der Strémung
verursachten Unterschiede in den Indikatoreigenschaften submerser Makrophyten zwischen Seen und

Flie3gewassern analysiert.

5.2.1 Grundlagen fir den Vergleich der Indikator gruppen

Die im Folgenden diskutierte Typologie ist Teil des fir den Baustein ,Makrophyten* entwickelten
Bewertungssystems gemald den Vorgaben der WRRL. Sie beruht ausschlieldlich auf den
Habitatanspriichen submerser Makrophyten und soll daher nicht andere, etablierte Typisierungen
ersetzen (vgl. Kapitel 3.2 und 4.6).

Wahrend die Seen-Typologie in Deutschland vier Typen umfasst, werden die Fliel3gewasser in sieben
Typen eingeteilt. Diese Zahlen représentieren jedoch nur die in Deutschland am héaufigsten
auftretenden Gewassertypen. Weitere makrophytenspezifische Gewassertypen existieren, kénnen
aufgrund der zu geringen Datengrundlage derzeit jedoch nicht eindeutig abgegrenzt werden.
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Die Grundlage fir die Typologie ist sowohl in Seen as auch in Fliel3gewassern die Zusammensetzung
der submersen Vegetation. Da Fliel3gewasser nach wie vor einem starken Nutzungsdruck durch den
Menschen unterliegen, konnten nur 19 Referenzstellen, d.h. von Stérungen unbeeinflusste Stellen,
gefunden und fur die Entwicklung der Typologie verwendet werden. Demgegentiber konnten in Seen
32 Referenzstellen ausgewertet werden. In Flief}gewéssern musste daher die Auswertung der
Referenzstellen in weit stérkerem Mal’ durch Literaturbel ege und Expertenwissen erganzt werden, als
diesbei Seen der Fall war.

Fur die Einteilung der Seen in Gewassertypen werden folgende Einflussgrof3en herangezogen (vgl.

Kapitel 3.2):
* CaGehdt
+  Okoregion
* Mixis

* Morphologie
Demgegentiber wird die Typologie der Fliel3gewasser (vgl. Kapitel 4.6) bestimmt durch:

e Wasserharte

+  Okoregion

- FlieRgeschwindigkeit
* Breite

+ Tiefe

e Grundwassereinfluss

Der typbestimmende Einfluss von Okoregion und Wasserharte/Ca-Gehalt ist bei Seen und
Flief3gewassern identisch und kommt bereits in der Korrespondenz-Analyse bzw. Clusteranalyse zum
Ausdruck. Dabei beruht der Einfluss der Okoregion einerseits auf Unterschieden in der
Artenausstattung zwischen den Alpen/Alpenvorland und dem Norddeutschen Tiefland. So kommt z.B.
Chara filiformis in Stddeutschland, Chara strigosa in Norddeutschland nicht vor (Schmidt et al.,
1995). In derartigen Fallen spiegeln bestimmte Okoregionen die natlirliche Verbreitungsgrenze von
Arten wider. Ein anderer, indirekter Einfluss der Okoregion besteht darin, dass im Norddeutschen
Tiefland sowohl Seen as auch Flief3gewasser aufgrund natlrlicher Ursachen leicht erhdhte
Nahrstoffkonzentrationen haben konnen (s. Kapitel 3.2 und 4.6). Die submerse Vegetation
norddeutscher Referenzgewdésser kann daher Arten enthalten, die in sliddeutschen Gewassern als

Anzeichen einer Degradierung gewertet werden miissen.

Der Einfluss von Ca-Gehalt bzw. Wasserhérte ist nicht auf die Ca?*-Konzentration, sondern auf die
unterschiedliche DIC-Konzentration von Weich- und Hartwasser zurtickzuftihren (s. Kapitel 2.2.6).
Die Ca**-Konzentration und die Wasserhérte sind jedoch relativ unkompliziert zu bestimmen und
gehdren haufig zum Standardmessprogramm der Wasserwirtschaftsverwaltung. Da diese beiden
Parameter in den meisten natlrlichen Gewassern mit der DIC-Konzentration gekoppelt sind (Huitter,
1994), sind sie in der Praxis zur Abgrenzung der Gewassertypen besser geeignet als die DIC-

Konzentration.
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Die Ubrigen typologiebestimmenden Faktoren weichen in Seen und Fliel3gewassern voneinander ab.
Seen werden aufgrund der Mixis in polymiktische und stabil geschichtete Wasserkorper
unterschieden. Ihr Einfluss auf die submerse Vegetation ist dabei nicht direkt in der Durchmischung
zu suchen, sondern in der damit gekoppelten natiirlichen Trophie des Gewaéssers. Polymiktische,
flache Wasserkorper weisen natirlicherweise eine hdhere Trophie als stabil geschichtete Seen auf
(Pott & Remy, 2000), so dass die submerse Vegetation polymiktischer Wasserkorper auch im
ungestorten Zustand eutraphente Arten enthalten kann. Die Morphologie wird herangezogen, um
steile und felsige Stellen in Seen abzugrenzen. Als Einflussfaktor auf die submerse Vegetation wirkt
dabel die Zusammensetzung des Sedimentes. Da submerse Makrophyten auf grobklastischen Bdden
nur sehr eingeschrénkt wachsen konnen (vgl. Kapitel 2.2.3), weist die submerse Vegetation an
derartigen Stellen natirlicherweise eine geringe Dichte auf, so dass daraus keine Rickschllsse auf

eine Makrophytenverddung gezogen werden kénnen.

In Hief3gewassern ist der Einfluss des Sediments mit der Flief3geschwindigkeit gekoppelt, da
feinkdrniges Material nur bei geringer Stromung abgelagert werden kann. Der Einfluss von
Flief3geschwindigkeit und Sediment auf die Artenzusammensetzung und Abundanz der submersen
Vegetation wird in den Kapiteln 2.2.2 und 2.2.3 eingehend erlautert. Die Breite des Fliel3ggewassers
wird herangezogen, um grof3e Stréme der Mittelgebirge und (Vor-) Alpen (z.B. Donau, Mosel) und
grofle NiederungsflieRgewasser des Norddeutschen Tieflandes (z.B. Elbe, Havel) von andern
Flief3gewasser-Typen zu unterscheiden. Mit zunehmender Breite und Tiefe von Fliel3gewassern nimmt
die Dichte makrophytischer Wasserpflanzen ab (Pott & Remy, 2000). Die pflanzliche Bioztnose wird
stattdessen von Phytoplankton dominiert. Auslésender Faktor hierfUr ist in erster Linie das am
Gewsassergrund herrschende geringere Lichtangebot. Demgegeniber ist die Tiefe von Seen nicht
direkt in ihrer Typologie enthaten. Polymiktische Flachseen werden jedoch von stabil geschichteten,
tieferen Seen abgetrennt. Beeinflusst wird die submerse Vegetation dabei jedoch nicht von der Tiefe
des Sees, sondern von der damit gekoppelten natirlichen Trophie (s.0.), die durch den
Durchmischungstyp besser abgebildet wird als durch die Tiefe.

Von potama gepragten Flief}gewéassern der Mittelgebirge und (Vor-) Alpen wird ein durch
Grundwasser beeinflusster Untertyp abgegrenzt. Der Zustrom von Grundwasser kann die submerse
Vegetation auf verschiedene Weise beeinflussen. Sein CO,-Reichtum durfte in Flief3ggewassern nur
eine untergeordnete Rolle spielen, da diese im Gegensatz zu Seen aufgrund der Wasserbewegung
haufig gut mit CO, versorgt sind (vgl. Kapitel 2.2.6). Bedeutender sind daher die weitgehend
konstante Wassertemperatur sowie die Nahrstoffarmut des Grundwassers, die eine ausdauernde
oligotraphente Vegetation fordern. Nicht von Grundwasser beeinflusste potamae Fliel3gewasser
kénnen daher aufgrund natrlicher Ursachen eine eutraphentere Vegetation aufweisen as
grundwassergespeiste. In sehr grof3en Flie3gewassern spielt der Einfluss des Grundwassers aufgrund
des grofRen Abflusses nur eine untergeordnete Rolle. In rhithral geprégten Fliel3gewdassern der
Mittelgebirge und (Vor-) Alpen ist die Abgrenzung eines grundwasserbeeinflussten Untertyps nicht
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notwendig, da diese Gewasser im ungestérten Zustand ohnehin ndhrstoffarm sind. Aus dem gleichen
Grund spielt eine Grundwasserbeeinflussung in der Typologie der Seen keine Rolle. In natiirlich
oligotrophen Seen sind die Effekte der Degradierung auf die submerse Vegetation an Stellen mit und
ohne Grundwassereinfluss identisch. Eine Auswirkung misste eine Grundwasserbeeinflussung jedoch
in polymiktischen Flachseen zeigen, da hier grundwassergespeiste Seen eine geringere natirliche
Trophie a's solche ohne Grundwassereinfluss aufweisen sollten. Eine derartige Unterscheidung wurde
bisang nicht vorgenommen, da im Zuge der Erstellung des Bewertungssystems kein deutlich
grundwasserbeeinflusster polymiktischer See bearbeitet wurde.

Fur die Anwendung in der Praxis werden zur Bestimmung des Gewassertyps relativ leicht
bestimmbare Faktoren herangezogen, auch wenn sie die submerse Vegetation nur indirekt
beeinflussen (z.B. Mixis, Wasserhérte, Breite von Flie3ggewassern). Wie oben erlautert, dienen diese
indirekten Faktoren sowohl in Seen als auch in Flie3ggewassern als Ersatz fur die direkt wirkenden
EinflussgroRen DIC-Verflgbarkeit, Nahrstoffkonzentration und Zusammensetzung des Sediments.
Zusétzlich missen in Flie3gewassern noch die Faktoren Flief3geschwindigkeit und Licht (ausgedriickt
durch Breite und Tiefe) herangezogen werden. Dabel ist die Fliel3geschwindigkeit eine Einflussgrofie,
die in Seen naturgemal nicht auftritt. Der Faktor Licht hingegen spielt in Seen keine Rolle, da fur die
Typisierung nur die degradati onsunabhangigen, natlrlichen Variationen berlicksichtigt werden durfen.
Wahrend in Flief3gewassern im Potamal eine dauerhafte natlrliche, i.e. nicht von einer Degradierung
bedingte, V erschlechterung des Lichtklimas eintreten kann, ist diesin Seen nur im Einflussbereich von
Zuflussen oder in polymiktischen Flachseen der Fall. In Letzteren ist das Lichtklima gekoppelt mit der
Anderung der natiirlichen Trophie, eine Aussage beziiglich des Lichtklimas wére also redundant. Der
unmittelbare Einflussbereich von Zufliissen hingegen kann in Seen ohnehin nicht zur Bewertung
herangezogen werden, da an diesen Stellen bereits durch die hier herrschende
degradationsunabhangige Stromung eine Veranderung in der Artenzusammensetzung und Abundanz
der submersen Vegetation verursacht wird, die gemal der Definition der WRRL als Degradierung
gewertet werden misste.

Wie eingangs erwahnt, dient die Typisierung dazu, Gewaésserstellen zusammenzufassen, an denen
degradationsunabhédngige Einflussfaktoren auf die Artenzusammensetzung und Abundanz der
submersen Vegetation moglichst gleichformig sind. Nur auf diese Weise kdnnen die Effekte der
Degradierung eindeutig von natirlichen Variationen getrennt werden. Wie in Kapitel 2.2 ausfuhrlich
dargestellt, beeinflussen zahireiche Faktoren die Artenzusammensetzung und Abundanz der
submersen Vegetation. Jede signifikante natlrliche Variation dieser Faktoren kann daher die
Definition eines neues Gewassertyps erfordern. So ist z.B. ein auf der Linie des V ogelzuges gelegenes
Gewasser denkbar, dessen submerse Vegetation aljahrlich zu einem bestimmten Zeitpunkt von
Zugvogeln intensiv beweidet wird. Da die Vegetation auf diesen FralRdruck durch eine Anderung ihrer
Artenzusammensetzung und Abundanz reagieren wirde (vgl. Kapitel 2.2.4), wirde eine Bewertung

innerhalb eines nicht durch Grazing beeinflussten Gewassertyps zu einem falschen Ergebnis fihren.
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Dabel muss die natirliche Variation aler in Kapitel 2.2 erwdhnten Faktoren Eingang in die
Typologie finden, wahrend ihre nicht-natirliche, i.e. degradationsbedingte Verdnderung mit Hilfe
des Bewertungssystems detektiert werden muss, sobald sie eine Verdnderung in  der
Artenzusammensetzung und Abundanz der submersen Vegetation verursacht. Das Problem der
Unterscheidung zwischen nattrlichen und nicht-nattirlichen Ursachen ist in vielen Féllen Gegenstand
intensiver wissenschaftlicher und politischer Diskussionen und soll an dieser Stelle daher nicht erneut
aufgegriffen werden.

In Flieljgewassern konnten zwar insgesamt sieben Gewéssertypen beschrieben werden, die
Datengrundlage war jedoch nur fir vier dieser Typen ausreichend, um die Erstellung eines
Bewertungssystems zu erméglichen (vgl. Kapitel 4.6). Der Vergleich der Indikatoreigenschaften
submerser Makrophyten zwischen Seen und Flie3gewadssern muss daher auf jewells vier

Gewassertypen beschrankt bleiben.

Die Taxaliste fir Seen enthalt insgesamt 82 Eintrége, d.h. 82 Taxa sind in mindestens einem der vier
Seetypen in einer der Artengruppen A, B oder C enthalten (Kapitel 3.2). Demgegentber konnten in
Flief3gewassern 209 Taxa eingestuft werden, von denen 75 zu den Bryophyta zdhlen (Kapitel 4.6).
Bryophyta zeigen eine besondere Anpassung an geringe Lichtintensitéten (Kapitel 2.2.1), hohe
Flief3geschwindigkeiten (Kapitel 2.2.2) und steiniges Substrat (Kapitel 2.2.3). Diese Charakteristika
sind kennzeichnend fir rhithrale Flief3gewdasser, weshalb deren submerse Vegetation haufig von
Moosen dominiert wird (Kapitel 4.3). Aufgrund ihrer Abhangigkeit von CO, as C-Quelle (Kapitel
2.2.6), ihrer Anpassungen an die oben erwdhnten Habitateigenschaften sowie ihres langsamen
Wachstums kommen Bryophyta in Seen nur sehr selten vor. Sie kdnnen dort weder als typspezifisch
noch als Anzeichen fir eine Degradierung gewertet werden, so dass die Abteilung Bryophyta ohne

eine Artdetermination in der Gruppe B gefihrt wird.

Aber auch ohne die Bryophyta enthdlt die Artenliste fir Flief3gewasser mit 138 Eintrdgen noch
bedeutend mehr Taxa als die der Seen. Die Ursache dafiir liegt in der Tatsache begriindet, dass viele
Arten in Fliel3gewassern sowohl in der submersen als auch der emersen Wuchsform vorkommen,
wahrend sie in Seen aufgrund ihrer Abhangigkeit von CO, nahezu ausschliefdich emers wachsen. Die
emerse Vegetation ist aufgrund ihrer hohen natiirlichen Variabilitét jedoch weder in Seen noch in
Flief3gewassern zur Indikation einer Gewasserdegradierung geeignet (Stelzer, 2003; Meilinger, 2003).
Diese Species sind daher in Seen nicht in der Artenliste enthalten, wahrend ihre submerse Wuchsform

in Flief3gewassern durchaus einen indikativen Wert besitzen kann.

Indikatoren im Sinne der WRRL zeigen keinen bestimmten Faktor im Okosystem an, so wie im Falle
des MI und des TIM die Nahrstoffkonzentration indiziert wird. Taxa der Artengruppe A sind vielmehr
flr ungestérte, i.e. nicht degradierte, Gewasser des jeweiligen Typs charakteristisch. Aus diesem

Grund ist es fur eine Indikation gemal den Vorgaben der WRRL unerheblich, dass submerse Moose
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im Gegensatz zu Gefd3pflanzen und Characeen ihre Néhrstoffe Uberwiegend aus der freien
Wassersdule entnehmen. Fir die Indikation der Trophie ist dieser Unterschied von grundlegender
Bedeutung, da Gefé}pflanzen und Characeen die Néahrstoffkonzentration im Freiwasser und im
Sediment indizieren, wdhrend Moose ausschliefdlich digenige des Freiwassers anzeigen konnen.
Demzufolge missen Moose und Gefél3pflanzen/Characeen bei der Trophieindikation getrennt
bewertet werden (Schneider, 2000). Charakteristisch fir einen ungestorten Gewdasserzustand kdnnen
jedoch Vertreter beider Gruppen gleichzeitig sein.

Alle Arten, die an ungestérten Gewassern eines Typs nicht oder nur sehr selten auftreten, sind der
Artengruppe C zuzuordnen. Dabel ist es unerheblich, welcher Art die Storung ist, die zu einer
Veranderung der submersen Vegetation fuhrt. In Artengruppe C sind vielmehr ale Taxa vereint, die
eine Veranderung mindestens eines der typspezifischen Habitatfaktoren indizieren. Dabei miissen
Stillgewasserarten in einem rhithralen Flief3gewésser (Veranderung der Flief3geschwindigkeit)
genauso behandelt werden wie eutraphente Arten in einem natirlich oligotrophen Gewassertyp
(Veranderung der Nahrstoffkonzentration) oder Hartwasserarten in einem  Weichwassertyp
(Veranderung der Wasserhérte). Die Artengruppe B nimmt eine Zwischenposition ein. Vertreter dieser
Gruppe konnen sowohl in ungestdrten als auch in degradierten Gewéassern vorkommen. Nachdem die
Artengruppe C und — in etwas geringerem Ausmald — auch die Artengruppe B also eine mehr oder
weniger umfangreiche Zusammenstellung aus Nicht-Referenz-Arten darstellen, lassen sich aus einem
Vergleich der Artenlisten dieser beiden Gruppen zwischen Seen und Fliel3gewéssern keine

aussagekraftigen Schltisse ziehen.

Die Artengruppe A hingegen ist charakteristisch fur die Kombination an Standortfaktoren in
ungestorten Gewassern des jeweiligen Typs. Wie im oben erlautert wurde, werden die bisdang
beschriebenen Gewassertypen durch die Habitatfaktoren Okoregion, DIC, Néhrstoffe, Sediment,
Hiel3geschwindigkeit und Licht voneinander unterschieden. Fir enen Vergleich der
Indikatoreigenschaften zwischen Seen und Fliel3gewéssern eignen sich also die Artengruppen A
derjenigen Typen, die sich in keinem anderen Habitatfaktor auf3er der Flief3geschwindigkeit
unterscheiden. Davon existiert im vorhandenen Datensatz genau ein Paar, namlich Stellen in
polymiktischen  karbonatischen Seen des Tieflandes (TKp) und in  mittelgrofRen
Niederungsfliel3gewassern des Tieflandes (TN).

Anmerkung: Fur den nun folgenden Vergleich der Taxa der Artengruppe A wurde deren taxonomisches Niveau fir Seen und

FlieRgewasser vereinheitlicht.
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5.2.2 Vergleich der Indikatorgruppen zwischen Stellen in polymiktischen karbonatischen Seen
des Tieflandes (TKp) und mittelgrofRen Nieder ungsflief3igewassern des Tieflandes (TN)

Diese beiden Gewassertypen sind im ungestorten Zustand gekennzeichnet durch die typbestimmenden
Faktoren Tiefland, hohe DIC-Konzentration (Hartwasser), natlrlich erhthte Nahrstoffkonzentration
und - damit gekoppelt — feinkdrniges Sediment sowie erhthte Wassertriibung. Die Artengruppe A
enthdlt im Seen-Typ TKp 30 Taxa, wahrend im Flie3gewasser-Typ TN 53 Taxa genannt werden. 19
Taxa gehtren sowohl in Seen als auch in Flief3gewassern zur typspezifischen Referenzvegetation.

80 Sagittaria sagittifolia
Potamogeton perfoliatus

/

3 — Ranunculus trichophyllus

[~~~ Myriophyllum verticillatum

601 Potamogeton berchtoldii

40 4

Anzahl der Taxa

89

TN A, TKp nicht A

TKp A; TN nicht A
Wbeide A

nur TN

20 +

9
nur TKp

TKp_TN

Abbildung 2: Ubereinstimmung typspezifischer Referenz-Arten zwischen Seen des Typs TKp und
FlieRgewassern des Typs TN; das taxonomische Niveau der Artenlisten fir Seen und
Fliel3gewasser wurde vereinheitlicht;

TKp = Polymiktische karbonatische Seen des Tieflandes
TN = Mittelgrofde Nieder ungsflie3gewasser des Tieflandes
blau: Anzahl der Arten, die nur in der Artenliste des Seen-Typs TKp, nicht jedoch des
Flief3gewasser-Typs TN vorkommen
grau: Anzahl der Arten, die nur in der Artenliste des Flief3gewasser —Typs TN, nicht jedoch des
Seen-Typs TKp vorkommen
grun: Anzahl der Arten, diein beiden Gewassertypen in der Artengruppe A vorkommen

. Anzahl der Arten, die im Seen-Typ TKp, nicht jedoch im Flie3gewésser-Typ TN in der
Artengruppe A vorkommen

- Anzahl der Arten, die im Flief3gewasser-Typ TN, nicht jedoch im Seen-Typ TKp in der

Artengruppe A vorkommen

Insgesamt neun Referenz-Arten des Typs TKp sind in der Artenliste der Fliel3gewdasser nicht

enthalten. Diese Taxa setzen sich zusammen aus;
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» Arten, diedie Kréfte der Strdmung nicht tolerieren
« Arten, die aufgrund ihres allgemein seltenen Vorkommens in dieser Okoregion sowie einer
unzureichenden Anzahl aussagekréftiger, ihr Vorkommen in Flief3gewassern betreffender

Literaturzitate nicht eingestuft werden konnten.

Demgegeniber treten 39 Referenztaxa des Typs TN in der Artenliste der Seen nicht auf. Diese Taxa

setzen sich zusammen aus:

* Vertretern der Bryophyta, die in Seen aus den oben erwéahnten Griinden nur sehr selten
vorkommen

* Arten, die aufgrund ihrer Abhéngigkeit von CO, in Seen nur in ihrer emersen Wuchsform
vorkommen (s.0.)

« Arten, die aufgrund ihres allgemein seltenen Vorkommens in dieser Okoregion sowie einer
unzureichenden Anzahl aussagekréftiger, ihr Vorkommen in Seen betreffender Literaturzitate

nicht eingestuft werden konnten.

Zwel Referenz-Arten des Typs TKp sind in Fliel3gewassern des Typs TN nicht in die Artengruppe A
eingestuft.

Myriophyllum verticillatum indiziert in Seen des Typs TKp einen ungestOrten Gewasserzustand,
wahrend die Art in Fliel3gewassern des Typs TN sowohl an ungestorten als auch an gestérten Stellen
vorkommen kann. Die Art gedeiht bevorzugt in meso- bis eutrophen Gewassern (s. Literatur in
Schmedtje et al., 1998). Da Myriophyllum verticillatum ausschliefflich CO, als C-Quelle verwerten
kann (Maberly & Madsen, 2002), ist die Art in Seen auf grundwasserbeeinflusste und daher oft nicht
degradierte Standorte angewiesen. Demgegeniiber kann sie in Flief3gewassern aufgrund des dort
generell hoheren CO,-Angebotes nicht nur an ungestérten, sondern auch an stark eutrophierten Stellen
vorkommen und muss in Flie3gewassern daher der Artengruppe B zugeordnet werden. Als Ursache
far die unterschiedliche ©kologische Amplitude von Myriophyllum verticillatum in den beiden

erwahnten Gewassertypen muss daher die DIC-Verflgbarkeit angenommen werden.

Potamogeton berchtoldii gilt als Art mit einer sehr grof3en 6kologischen Amplitude (s. Literatur in
Schmedtje et a., 1998; Schneider, 2000), deren Verbreitungsschwerpunkt in nahrstoffreichen
Gewassern mit hochstens langsamer Stromung liegt (Casper & Krausch, 1980). Die Art kann jedoch
auch in nahrstoffarmen Gewassern vorkommen, und eine stérkere Belastung kann zu ihrem Riickgang
fhren (Kohler et al., 1994b). Potamogeton berchtoldii wurde in Seen des Typs TKp nur an einer
Stelle, einem Referenzgewasser, nachgewiesen, wahrend die Art in Flie3gewéassern an einer
unbeeintréchtigten sowie einer gering beeintréchtigten Stelle vorkam. Mit Blick auf die grof3e
Okologische Amplitude der Art sowie die sehr geringe Datengrundlage erscheint sowohl die

Einordnung in die Artengruppe A fir Seen as auch die Artengruppe C fir Flie3gewasser nicht
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gesichert. Bei dieser Art kann daher aus den vorhandenen Daten kein Unterschied in den

Indikati onseigenschaften zwischen Seen und Flief3gewassern abgel eitet werden.

Die folgenden drei Referenz-Arten des Flief3gewasser-Typs TN sind in Seen vom Typ TKp nicht in
die Artengruppe A eingestuft.

Sagittaria sagittifolia wird Ubereinstimmend als eutraphente Arte charakterisiert (s. Literatur in
Schmeditje et a., 1998; Schneider, 2000). Die Art kommt auch in Flief3gewéassern des Typs TN sowohl
an ungestorten Stellen, a's auch in Gewdassern mit gegentiber der Referenz verénderter Vegetation vor
und muss daher auch in Flief3gewéssern in die Artengruppe B eingeordnet werden. Fir eine
unterschiedliche okologische Amplitude der Art in Seen und Fliel3gewassern liegen derzeit keine
Anhaltspunkte vor.

Potamogeton perfoliatus hingegen wurde an Flie3gewassern ausschliefdlich an Referenzstellen oder
nur maldig veranderten Stellen nachgewiesen, wahrend die Art in Seen nie in Referenzgewassern,
haufig jedoch an Stellen mit gegenliber der Referenz veranderter Vegetation vorkam. Da die Art im
Unterschied dazu in Fliel3gewdassern einen etwas eutropheren Gewasserzustand indiziert als in Seen
(vgl. Kapitel 5.1), scheint die Nahrstoffkonzentration nicht als Ursache fir das unterschiedliche
Vorkommen der Art in Seen und Hief3gewassern der Typen TKp und TN in Frage zu kommen. Eine
Erklarungsmoglichkeit wére hingegen die Verdrangung von Potamogeton perfoliatus aus ungestorten
Seen durch die Characeen, die in Flie3gewassern des Typs TN nur sehr selten vorkommen.
Wahrscheinlicher ist jedoch ene verminderte Konkurrenzféhigkeit der Art in gestérten
Flief3gewassern, ausgel 6st durch einen Faktor, der in Seen weniger zum Tragen kommt. Potamogeton
perfoliatus gilt as Lichtpflanze (Rintanen, 1996). Die Art kann zwar in Seen in groRerer Tiefe
wurzeln, reagiert aber auf die dort verringerte Lichtintensitét durch ein verstérktes Langenwachstum.
In Fliellgewéassern hingegen muss ein gesteigertes Langenwachstum aufgrund der in
Strémungsrichtung pendelnden Sprosse nicht notwendigerweise zu einem gesteigerten Lichtgenuss
fdhren, was zu einer Verdrangung durch an Schwachlicht angepasste Arten fihren kann. Auch eine
Verdrangung durch Sparganium emersum, eine Art die in gestorten Fliel3gewassern des Typs TN
haufig auftritt, in Seen hingegen nur in ihrer emersen Wuchsform vaorkommen kann und daher keine
Konkurrenz fir eine submerse Wasserpflanze darstellt (s.0.), ist denkbar. Welcher dieser Faktoren die
unterschiedliche 6kologische Amplitude von Potamogeton perfoliatus in Seen des Typs TKp und
Flief3gewassern des Typs TN verursacht, kann derzeit nicht geklart werden. Dennoch kann auf der
Grundlage der vorhandenen Daten als gesichert angenommen werden, dass die Art in Fliel3gewassern
des erwdhnten Typs einen ungestorten Zustand indiziert, wéhrend sie in Seen vom Typ TKp eine

Stérung anzeigt.

Die gleichen Faktoren scheinen fir das unterschiedliche Vorkommen von Ranunculus trichophyllus
verantwortlich zu sein, eine Art, die ebenfalls in Hiel3gewassern des Typs TN, nicht jedoch in Seen
vom Typ TKp, in die Artengruppe A eingestuft ist. Auch Ranunculus trichophyllus gilt als

166



UNTERSCHIEDE ZWISCHEN SEEN UND FLIERGEWASSERN - WRRL

Lichtpflanze (Seiffert et a., 1993; Konecke & Tremp, 1997), die Art ist jedoch in weit geringerem
Ausmal} as Potamogeton perfoliatus in der Lage, auf eine verringerte Lichtintensitdt durch
gesteigertes Langenwachstum zu reagieren und bleibt daher auf Flachwasserbereiche beschrankt
(Casper & Krausch, 1981). Ranunculus trichophyllus kann daher in den polymiktischen Flachseen des
Typs TKp durchaus auch bei hoher Wassertriibung auftreten. Da Flief3gewéasser des Typs TN jedoch
haufig groflere Wassertiefen aufweisen (Meilinger, 2003), kommt Ranunculus trichophyllus in stark
getrubten Flief3gewassern dieses Typs kaum vor und kann daher als typspezifisch gelten.

Zusammenfassend kann fiur den Vergleich der Indikatorgruppen zwischen polymiktischen
karbonatischen Seen des Tieflandes (TKp) und mittelgrof3en Niederungsflie3gewassern des Tieflandes
(TN) festgehalten werden, dass bei Myriophyllum verticillatum, Potamogeton perfoliatus und
Ranunculus trichophyllus die begrindete Annahme einer von der Stromung verursachten
unterschiedlichen dkologischen Amplitude in Seen und Flief3gewassern besteht.

Wie oben erlautert wurde, differieren Stellen der Typen TKp und TN im ungestérten Zustand nur in
der Flief3geschwindigkeit. Unter den Gewassertypen, fur die bislang ein Bewertungssystem gemal3 den
Vorgaben der WRRL entwickelt werden konnte, existieren darliber hinaus zwei Paare, die sich aul3er
in der FlieRgeschwindigkeit nur in einem Teil der Okoregion unterscheiden. Es sind dies Stellen
karbonatischer Seen der (Vor-)Alpen (AK(s)) und karbonatisch-rhithral geprégte Flief3ggewasser der
Mittelgebirge und (Vor-) Alpen (MRK), sowie Stellen silikatisch gepragter Seen der Mittelgebirge
und des Tieflandes (MTS) und silikatisch-rhithral geprégte Flief3gewasser der Mittelgebirge und
(Vor-) Alpen (MRS).

5.2.3 Vergleich der Indikatorgruppen zwischen Stellen in karbonatischen Seen der (Vor-)
Alpen (AK(s)) und karbonatisch-rhithral gepragten FlieR3gewassern der Mittelgebirge
und (Vor-) Alpen (MRK)

Karbonatische Seen der (Vor-)Alpen (AK(s)) und karbonatisch-rhithral gepragte Fliel3gewasser der
Mittelgebirge und (Vor-) Alpen (MRK) sind im ungestdrten Zustand gekennzeichnet durch die
typbestimmenden Habitatfaktoren hohe  DIC-Konzentration (Hartwasser), niedrige
Nahrstoffkonzentration, teilweise grobklastisches Sediment sowie klares Wasser. Wahrend der Seen-
Typ AK(s) ausschliefdlich in den Alpen und dem Alpenvorland liegt, ist der Flief3gewéasser-Typ MRK
dartiber hinaus auch fur das Mittel gebirge definiert.

Die Artengruppe A enthdlt im Seen-Typ AK(s) 21 Taxa, wahrend im Flie3gewasser-Typ MRK 59
Taxa genannt werden, davon 48 Moose. 17 Taxa gehoren sowohl in Seen als auch in Flie3ggewassern

zur typspezifischen Vegetation. Sechs charakteristische Arten des Typs AK(S) sind in der Artenliste
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fur Fliel3gewasser nicht enthalten, wahrend fir 51 Taxa der umgekehrte Fall gilt. Als Ursachen wirken
die bereits oben fir den Vergleich TKp und TN erwdhnten Faktoren, sowie zusdtzlich die gegentiber

dem Seen-Typ erweiterte Okoregion des Fliel3gewasser-Typs MRK.

80 __—Callitriche hamulata
Callitriche obtusangula
Callitriche stagnalis

~

60 Potamogeton filiformis

40 |

51

Anzahl der Taxa

MRK A, AK(s) nicht A
AK(s) A, MRK nicht A
Wbeide A
nur MRK
6 nur AK(s)

P [ — —

AK(s)_MRK

Abbildung 3: Ubereinstimmung typspezifischer Referenz-Arten zwischen Seen des Typs AK(S) und
Fliellgewassern des Typs MRK; das taxonomische Niveau der Artenlisten fir Seen und
Fliel3gewasser wurde vereinheitlicht;

AK(s) = Karbonatische Seen der (Vor-) Alpen
MRK = Karbonatisch-rhithral geprégte Flief3gewasser der Mittelgebirge und (Vor-) Alpen
blau: Anzahl der Arten, die nur in der Artenliste des Seen-Typs AK(s), nicht jedoch des
Flief3ggewasser-Typs MRK vorkommen
grau: Anzahl der Arten, die nur in der Artenliste des FlieRgewasser —Typs MRK, nicht jedoch des
Seen-Typs AK(s) vorkommen
grin: Anzahl der Arten, die in beiden Gewassertypen in der Artengruppe A vorkommen

: Anzahl der Arten, die im Seen-Typ AK(s), nicht jedoch im Fliel3gewasser-Typ MRK in der
Artengruppe A vorkommen

- Anzahl der Arten, die im Flief3gewasser-Typ MRK, nicht jedoch im Seen-Typ AK(S) in der

Artengruppe A vorkommen

Aus der Artengruppe A des Typs AK(s) ist nur Potamogeton filiformis in Flief3ggewassern der Gruppe
B zugeordnet. Der Verbreitungsschwerpunkt dieser Art liegt sowohl in Flief3gewassern as auch in
Seen in unbelasteten bis gering belasteten Gewéssern, sie kann jedoch auch in eutrophierten
Gewassern vorkommen (Casper & Krausch, 1980; Schneider, 2000; Stelzer, 2003). Da Potamogeton
filiformis in FlieRgewassern nicht haufig vorkommt (Schneider, 2000), reichen sowohl die
Datengrundlage als auch die Literaturangaben (s. Schmedtje et al., 1998) nicht aus, um eine Aufnahme
in die Artengruppe A zu rechtfertigen. Eine signifikant unterschiedliche 6kologische Amplitude der

Art in Seen und Flief3gewassern erscheint jedoch unwahrscheinlich.
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Die folgenden drei charakteristischen Arten des Flief}gewésser-Typs MRK sind in Seen vom Typ
AK(s) nicht in die Artengruppe A eingestuft.

Callitriche hamulata, C. obtusangula und C. stagnalis kommen in Seen nur sehr selten vor. Da eine
Artunterscheidung zudem nur aufgrund der reifen Frichte moglich ist (Casper & Krausch, 1981), wird
die Gattung Callitriche spec. ohne eine Unterscheidung von Arten in der Gruppe B gefihrt. Auf
Gattungsniveau weist diese Gruppe jedoch eine grofde tkologische Variabilitdt auf und ist auch in
Flief3gewassern weder zur Indikation der Trophie noch zur Indikation des Gewasserzustandes gemal3
den Vorgaben der WRRL geeignet (Schneider, 2000; Kapitel 4.6). Fir eine von der Stréomung
verursachte unterschiedliche Indikatoreigenschaft der drei erwéhnten Arten existieren keine Hinweise.

Zusammenfassend kann fir den Vergleich der Indikatorgruppen zwischen karbonatischen Seen der
(Vor-)Alpen (AK(s)) und karbonatisch-rhithral gepragten Flief3gewéssern der Mittelgebirge und
(Vor-) Alpen (MRK) festgehalten werden, dass bei keiner Art die begriindete Annahme einer von der
Stromung verursachten unterschiedlichen okologischen Amplitude in Seen und Flief3gewdassern
besteht.

5.2.4 Vergleich der Indikatorgruppen zwischen Stellen in silikatisch geprégten Seen der
Mittelgebirge und des Tieflandes (M TS) und silikatisch-r hithral gepréagten
FlieRgewassern der Mittelgebirgeund (Vor-) Alpen (MRYS)

Silikatisch geprégte Seen der Mittelgebirge und des Tieflandes (MTS) und silikatisch-rhithral geprégte
Flief3gewasser der Mittelgebirge und (Vor-) Alpen (MRS) sind im ungestérten Zustand charakterisiert
durch die typbestimmenden Habitatfaktoren geringe DIC-Konzentration (Weichwasser), geringe
Nahrstoffkonzentration sowie klares Wasser. Beide Typen sind fir die Okoregion Mittelgebirge
definiert. Wéhrend der Seen-Typ MTS jedoch noch zusétzlich das Tiefland einschliefdt, umfasst der
Flieffgewasser-Typ MRS zusétzlich die Alpen und Voral pen.

Die Artengruppe A enthdlt im Seen-Typ MTS 19 Taxa, wdhrend im Flie3gewasser-Typ MRS 28 Taxa
genannt werden. Zusétzlich sind 10 Taxa in der Artengruppe V enthalten, die nur fir den Typ MRS
definiert ist. Vertreter dieser Artengruppe indizieren bel ausschliefdichem Vorkommen an einer
Probestelle Versauerung, andernfalls gelten sie al's typspezifisch (vgl. Kapitel 4.6). Zwei Taxa gehdren
sowohl in Seen als auch in Flief3gewassern zur typspezifischen Vegetation. 17 charakteristische Arten
des Typs MTS sind in der Artenliste fur Flief3gewasser nicht enthalten, wahrend fur 35 Taxa der
umgekehrte Fall gilt. Als Ursachen wirken die bereits oben fur den Vergleich TKp und TN erwaghnten

Faktoren sowie die teilweise abweichenden Okoregionen, fir die die beiden Typen definiert sind.
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Abbildung 4: Ubereinstimmung typspezfischer Referenz-Arten zwischen Seen des Typs MTS und
Fliejgewdssern des Typs MRS das taxonomische Niveau der Artenlisten fir Seen und
Flief3gewasser wurde vereinheitlicht;

MTS = Slikatisch geprégte Seen der Mittelgebirge und des Tieflandes
MRS = Silikatisch-rhithral gepragte Flief3gewéasser der Mittelgebirge und (Vor-) Alpen
blau: Anzahl der Arten, die nur in der Artenliste des Seen-Typs MTS nicht jedoch des
Fliel3gewasser-Typs MRS vorkommen
grau: Anzahl der Arten, die nur in der Artenliste des Flief3ggewasser —Typs MRS, nicht jedoch des
Seen-Typs MTS vorkommen
grin: Anzahl der Arten, die in beiden Gewassertypen in der Artengruppe A vorkommen

: Anzahl der Arten, die im Seen-Typ MTS, nicht jedoch im Flief3gewasser-Typ MRS in der
Artengruppe A vorkommen

: Anzahl der Arten, die im Fliel3gewasser-Typ MRS, nicht jedoch im Seen-Typ MTS in der

Artengruppe A vorkommen

Von den in der Gruppe A gelisteten Taxa wird nur Ranunculus peltatus unterschiedlich bewertet, der
in Fliel3gewassern der Gruppe A, in Seen hingegen der Gruppe B zugeordnet wird. Der Schwerpunkt
dieser Art liegt in unbelasteten oder htchstens gering belasteten Gewasserbereichen (s. Literatur in
Schmedtje et al., 1998). Ranunculus peltatus wurde in Seen trotz der eindeutigen Literaturhinweise
nicht in die Artengruppe A aufgenommen, da er an den Referenzstellen des Typs nicht gefunden
wurde. Die Einstufung der Art in Seen konnte bel Vorliegen weiterer Daten u.U. modifiziert werden.
Fir eine unterschiedliche dkologische Toleranz der Art in Seen und Flief3ggewassern besteht derzeit
kein Anhaltspunkt.

Auch be silikatisch gepragten Seen der Mittelgebirge und des Tieflandes (MTS) und silikatisch-
rhithral gepragten Flief3gewassern der Mittelgebirge und (Vor-) Alpen (MRS) besteht daher bel keiner
Art die begriindete Annahme einer unterschiedlichen kologischen Amplitude zwischen Seen und

Flie3gewassern.
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Alle weiteren Gewassertypen unterscheiden sich aul3er in der Strdmung noch in mindestens einem
weiteren typbestimmenden Habitatfaktor und sind daher aus den oben erwdhnten Grinden fir eine
artspezifische Gegenlberstellung der Indikatoreigenschaften submerser Makrophyten in stehenden

und flief;enden Gewd&ssern ungeeignet.

5.2.5 Uberblick liber den Vergleich der Indikatorgruppen zwischen Seen und FlieRgewassern

Zusammenfassend ergibt sich fir den Vergleich zwischen Seen und Fliel3gewassern folgendes Bild:

100%

80% -

60% -

40% -
SeeB; FG A

mSee A; FGC

20% - mSee A; FG B

mSee und FG A
nur FG

0% . . nur See

TKp_TN AK(s)_MRK MTS_MRS

Abbildung 5: Prozentuale Ubereinstimmung typspezifischer Referenz-Arten zwischen Seen und
Fliel3gewassern; eine Sdule reprasentiert ein Vergleichspaar Seentyp-Fliel3gewassertyp;
das taxonomische Niveau der Artenlisten fir Seen und Fliel3gewasser wurde vereinheitlicht;
FG = Fliel3gewasser;
blau: Anteil der Arten, die nur in der Artenliste des Seen-Typs, nicht jedoch des FG-Typs
vorkommen
grau: Anteil der Arten, die nur in der Artenliste des FG-Typs, nicht jedoch des Seen-Typs
vorkommen
grun: Anteil der Arten dieim Seen- und im FG-Typ in der Artengruppe A vorkommen
violett: Anteil der Arten, dieim Seen-Typ in der Artengruppe A, im FG-Typ in B vorkommen
rot: Anteil der Arten, dieim Seen-Typ in der Artengruppe A, im FG-Typ in C vorkommen
. Anteil der Arten, dieim Seen-Typ in der Artengruppe B, im FG-Typ in A vorkommen

Ebenso wie bei der Gegenliberstellung der beiden Trophieindices (Kapitdl 5.1) liegt der wesentliche
Unterschied zwischen Seen und Flief}gewassern nicht in den Indikationswerten einzelner Taxa,

sondern in der Artenausstattung der Taxalisten. In alen drei See-Flief3gewasser-Paaren sind weniger
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als 40 % der Arten in beiden Taxalisten enthalten (Abb. 5). Weniger als 10 % der Taxa sind in Seen
und Hief3gewassern unterschiedlich eingestuft. Davon besteht bel nur drei Taxa die begriindete
Annahme einer unterschiedlichen 0Okologischen Amplitude in Seen und Flief3gewéassern
(Myriophyllum wverticillatum, Potamogeton perfoliatus, Ranunculus trichophyllus, jeweils fir den
Vergleich TKp_TN). Alle anderen abweichenden Einstufungen beruhen auf einer derzeit zu geringen
Datengrundlage, um eine unterschiedliche 0Okologische Amplitude des Taxons in Seen und
Flief3gewassern begriinden zu kdnnen.

Mit Ausnahme von Potamogeton berchtoldii, dessen abweichende Bewertung mit hoher
Wahrscheinlichkeit nicht die tatsdchlichen Verhdtnisse reprasentiert (s.0.), differieren die ungleichen
Einstufungen nur zwischen der typspezifischen Gruppe A und der indifferenten Gruppe B. Alle diese
Taxa zeigen daher keinen Wandel ihrer Habitatanspriiche zwischen Seen und Flief3gewdassern, sondern
nur eine Erweiterung ihrer okologischen Amplitude in dem Habitat, in dem sie der Gruppe B
angehdren. Diese Erweiterung der 6kologischen Amplitude muss jedoch nicht notwendigerweise von
einer Anderung der autokologischen Anspriiche der Art verursacht werden, sondern kann auch eine
physikalische Folge der Strémung sein. So gibt es keinen Grund, anzunehmen, dass Potamogeton
perfoliatus in Seen abweichende Lichtanspriiche stellt wie in Flief3gewassern. Vielmehr kann die Art
in Seen ein verringertes Lichtangebot durch verstérktes L angenwachstum kompensieren, wahrend dies
in Flie3gewassern aufgrund der in Stromungsrichtung abgelenkten Sprosse nicht méglich ist.
Potamogeton perfoliatus indiziert daher eine Degradierung bezlglich des Faktors Licht in
Flief3gewassern friihzeitiger alsin Seen.

Im Unterschied zum M1 und TIM (Kapitel 5.1) wird mit Hilfe der Methoden der WRRL nicht nur die
Nahrstoffkonzentration, sondern jede Verdnderung der typbestimmenden Habitatfaktoren DIC,
Néahrstoffe, Sediment, FHief3geschwindigkeit und Licht erfasst (eine Verdnderung des
typbestimmenden Faktors Okoregion ist nicht moglich). Die geringen Unterschiede in der Einstufung
der Arten zwischen Seen und Flie3gewassern zeigen, dass die Wirkungen der Degradation auf die

meisten Arten in Seen und Fliel3gewassern gleichartig sind.
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6 Zusammenhang und wissenschaftlicher Kontext der vorgelegten

Publikationen

Bereits Mitte des 19. Jahrhunderts wurde erkannt, dass das Vorkommen bestimmter
Organismengemeinschaften mit einer Verunreinigung des Okosystems in Verbindung stehen kann.
Erste wissenschaftliche Arbeiten zu diesem Thema wurden von Grindon (1859) und Nylander (1866)
(beide zit. aus Arndt, 1996) publiziert, die das Vorhandensein oder Fehlen bestimmter Flechtenarten
mit der lufthygienischen Situation in Verbindung brachten. Seit dieser ersten Beschreibung eines
Zusammenhanges zwischen der Biozonose und dem Grad der Verunreinigung eines Okosystems
wurden zahlreiche Organismengruppen zur Bioindikation herangezogen. Die Zeigerwerte nach
Ellenberg (Ellenberg et a., 1992) dirften das bekannteste Beispiel darstellen.

Im aquatischen Bereich waren es Benthosorganismen, die as erste Bioindikatoren herangezogen
wurden. In abwasserbelasteten Flief3gewassern sind die verschiedenen Phasen der Selbstreinigung
durch charakteristische Organismengesellschaften gekennzeichnet. Diese offensichtliche Beziehung
zwischen Besiedelung und Gewdsserverunreinigung regte zu Beginn des 20. Jahrhunderts Kolkwitz &
Marsson (1909) zur Aufstellung von Katalogen pflanzlicher und tierischer Indikatororganismen fir
verschiedene Verunreinigungsgrade in FlieRgewassern an. Die starke Verunreinigung der
Hliel3gewasser durch organische, sauerstoffzehrende Abwaésser konnte in den vergangenen Jahrzehnten
durch den verstarkten Bau und Ausbau von Klaranlagen minimiert werden. Seitdem tritt der Effekt der
Nahrstoffbelastung zunehmend in den Vordergrund. Die offensichtlichste Folge ist eine zunehmende
Verkrautung oder Veralgung der Gewasser. Die durch die Verkrautung verursachte Verringerung des
Gewasserquerschnitts  fuhrt zu einem erhohten Pegelstand und, damit verbunden, zu einer
Vergrof3erung des Hochwasserrisikos.

Die Bedeutung submerser  Makrophyten  zur  Aufdeckung  eutrophierungsbedingter
Umweltverdnderungen wurde bereits vor mehreren Jahrzehnten erkannt. Dabei kann die reine
Beschreibung von Veranderungen in der Vegetationszusammensetzung im Laufe der Zeit naturgemald
immer nur fr ein bestimmtes Gewdsser interpretiert werden. Insbesondere &lteres biologisches
Erhebungsmaterial erlangt hier grof3e Bedeutung. Im Kapitel 3.1 wird erlautert, wie z.B. im Bodensee
eutrophierungsbedingte Florenverschiebungen gegenliber den Vegetationsverhédltnissen zu Beginn des
20. Jahrhunderts nachgewiesen werden konnten. Derartige Angaben haben zwar fir die Aufdeckung
qualitativer Veranderungen in der aquatischen Flora grof3e Bedeutung, quantitative Aussagen kénnen
daraus in den meisten Féllen jedoch nicht abgeleitet werden. Die wesentlichen Griinde dafiir liegen in
der gelegentlich unzureichenden Determination der Arten und der Schwierigkeit, aus oftmals nur
schlaglichtartigen Aufnahmen der submersen Vegetation quantitative Aussagen abzuleiten. Auch
direkte Vergleiche zwischen verschiedenen Gewdassern sind nur qualitativ, nicht jedoch quantitativ

moglich.
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Von der Beobachtung und Beschreibung gradueller Verénderungen in der Artenzusammensetzung von
Gewassern bis zur quantifizierenden Indikation definierter Gewassereigenschaften ist es jedoch ein
grofer Schritt. Wie in Kapitel 2.2 ausfuhrlich dargestellt wurde, héngt das Vorkommen submerser
Makrophyten nicht nur von einem einzigen, sondern von einer Vielzahl von Faktoren ab. Die
Grundlage jeder Bioindikation ist eine moglichst genaue Kenntnis der Toleranzen und Préferenzen der
verwendeten Taxa hinsichtlich des zu indizierenden Parameters. In Seen wurden die ersten
ausfihrlichen chemisch-physikalischen Habitatcharakterisierungen fur bestimmte Arten submerser
Makrophyten von Seddon (1972), fur aquatische Pflanzengesellschaften von Klosowski (1985)
durchgefiihrt. Derartige Beschreibungen liefern wichtige Hintergrundinformationen fir die Erstellung
eines Indikationssystemes, sie reichen jedoch aleine noch nicht aus, um einen quantitativen Vergleich
zwischen verschiedenen Gewassern (oder Probestellen) auf der Basis der Makrophytenvegetation zu

ermdglichen.

Der Makrophytenindex nach Melzer (1988) stellt das erste quantitative Verfahren zur Bioindikation
der Nahrstoffbelastung im Uferbereich von Seen dar (vgl. Kapitel 3.1). Dabei erfolgte die Einteilung
der Arten in die Indikatorgruppen zwar empirisch, es konnte jedoch in einem zweiten Schritt gezeigt
werden, dass der mittlere Makrophytenindex eines Sees mit der Gesamt-Phosphor-K onzentration zum
Zeitpunkt der Voallzirkulation korreliert. Phosphor wird fir die meisten Binnengewasser as
mal3geblicher Minimumfaktor fir die Intensitét der Priméarproduktion angesehen (Ohle, 1953;
Whitton, 1975; Schindler, 1977; Schwoerbel, 1999).

Trophie ist definiert as ,Intensitdt der Primérproduktion“ (DIN 4049 Teil 2, 1990). Der
Zusammenhang zwischen der Nahrstoffkonzentration und der Trophie eines Gewéssers wird in
Schneider (2000) ausfhrlich beschrieben. Da die Intensitét der Primérproduktion eines Gewassers nur
mit vergleichsweise hohem Aufwand direkt im Gewasser messbar ist (vgl. Rodhe, 1969; Canfield et
al., 1983), bedient man sich aus Griinden der Praktikabilitét der Hilfsparameter Chlorophyll a,
Gesamt-P und Sichttiefe. Dabel nimmt man hin, dass diese nicht die Trophie an sich, sondern nur
Indikatoren derselben darstellen, die zwar in den meisten Fallen, aber nicht unbedingt der
tatséchlichen Primérproduktion entsprechen (LAWA, 1998). Trotz dieser gelegentlich auftretenden
Abweichungen erlaubt der Zusammenhang zwischen der Gesamt-Phosphor-Konzentration und der
Primérproduktion die Ermittlung der Trophie eines Sees aus dem Makrophytenindex (Kapitel 3.1). Es
bleibt jedoch festzuhalten, dass der Makrophytenindex aufgrund des ihm zugrunde liegenden
Berechnungsmodus nicht die Trophie des Sees per definitionem indiziert, da diese durch weitere
Faktoren (Licht, Grazing, Temperatur, Wasserbewegung etc.) zusétzlich beeinflusst wird. Mit Hilfe
des Makrophytenindex kann nur ein Wert errechnet werden, der die aus Sicht der
Nahrstoffverfiigbarkeit potentielle Trophie widerspiegelt. Dieser Wert entspricht der tatséchlichen
Trophie umso mehr, je weniger zusétzliche Faktoren wie z.B. Beschattung oder Wellenschlag eine

optimale Priméarproduktion behindern. Eine Zuordnung der Indexwerte zu Trophiestufen ist also nur
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dann eindeutig moglich, wenn weitere, die Primérproduktion beeinflussende Parameter in einem

kalkulierbar kleinen Rahmen bleiben.

Fir Seen existieren neben dem Makrophytenindex nach Melzer bis heute keine vergleichbar genau
aufl6senden Methoden zur Bioindikation auf der Basis submerser Makrophyten. In Nordgriechenland
wurde eine chemisch-physikalische Habitatcharakterisierung far bestimmte
Makrophytengemeinschaften durchgefiihrt, quantitative Aussagen konnen daraus jedoch nicht
abgeleitet werden (Papastergiadou & Babalonas, 1993). In den USA wurde fr ein Wasserschutzgebiet
in den Everglades die Verbreitung von Makrophyten entlang eines Phosphor-Gradienten beschrieben,
bei dem erstmalig sowohl die P-Vorréte im Wasser, as auch die im Sediment berticksichtigt wurden
(Vaithiyanathan & Richardson, 1999). Die Erstellung eines Index aus den Daten war jedoch nicht
moglich, da in die Studie nur 7 Arten submerser Makrophyten aus einem vergleichsweise eng
umgrenzten Gebiet eingingen. Problematisch ist auch die Verwendung von Gesamt-P im Sediment, da
diese P-Fraktion nicht vollstdndig von den Makrophyten genutzt werden kann und daher as
Trophieindikator nicht geeignet ist (vgl. Kapitel 4.5). Eine weitere Studie aus den USA beschreibt
lediglich die Veranderungen in der submersen Vegetation, die nach einer Biomanipulation des Sees
beobachtet wurden (Hansel-Welch et al., 2003).

Die Bioindikation in FlieRgewdssern auf der Basis submerser Makrophyten erlangte in
Grofbritannien bereits vor mehreren Jahrzehnten Bedeutung. Dort entwickelte Harding (1981) fir
Fliegewasser im Nordwesten des Landes auf empirischer Basis einen Makrophytenindex zur
Bioindikation der Gewasserverschmutzung. Grundlage fur die Vergabe von ,plant scores*, die die
artspezifische Toleranz gegenllber Verschmutzung beschreiben, waren Beobachtungen zur
Pflanzenverbreitung im Zuge zahlreicher Makrophytenkartierungen. Harding weist jedoch
ausdriicklich darauf hin, dass der Index nur lokale Anwendbarkeit besitzt und die Indikatorwerte bei
einer Anwendung auf andere Gebiete Uberprift und ggf. modifiziert werden missen. Holmes et al.
(1999) entwickelten die Methode des Mean Trophic Rank (MTR), eine Md&glichkeit, um aus der
Artenzusammensetzung und Abundanz der submersen Vegetation die Trophie von Flief3gewéssern in
Grolbritannien zu ermitteln. Auch diese Arbeit basiert auf der Vergabe von Indikatorwerten fir eine
Reihe submerser Arten, die die Toleranz der Art gegenliber Eutrophierung ausdriicken. Die Vergabe
der Indikatorwerte erfolgte empirisch, es konnte jedoch fir bestimmte Flie3gewasser gezeigt werden,
dass der MTR schwach aber signifikant mit der SRP- (soluble reactive phosphorus) und der
Nitratkonzentration korreliert (Demars & Harper, 1998). Eine verbesserte Korrelation ergab sich unter
Berticksichtigung von 13 verschiedenen Pflanzeneigenschaften (species traits), wie z.B. der
Sprosslange, der Blattflache und Blattbiomasse (Ali et a., 1999). Die Methode erlangte jedoch

aufgrund des hohen M essaufwandes keine praktische Bedeutung.

Fir FlieRgewasser im Nordosten Frankreichs wurden die Zusammenhange zwischen dem Vorkommen

bestimmter Makrophytengemeinschaften und den chemisch-physikalischen Charakteristika des
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Wassers beschrieben (Robach et a., 1996; Thiébaut & Muller, 1999). Dabei wurde jedoch die
Bedeutung des Sedimentes auRer Acht gelassen. Auch fehlt der Schritt von der beschreibenden
Charakterisierung der Habitate zur Bioindikation.

In Deutschland fihrt die Arbeitsgruppe um Kohler seit einigen Jahrzehnten wiederholt
Makrophytenkartierungen in Fliel3gewassern durch (Kohler et a., 1992, 1994a). Die Autoren weisen
dabei anhand von verschiedenen Artengruppen so genannte floristisch-6kologische Flusszonen aus,
die fur bestimmte N&hrstoffverhéltnisse charakteristisch sind. Diese Flusszonen weisen in den
verschiedenen Gewassern naturgemald eine mehr oder weniger abweichende Artenzusammensetzung
auf (Kohler & Janauer, 1995). Aus diesem Grund sind zwar Aussagen Uber Verénderungen im
Langsverlauf der Gewasser und tiber Anderungen des Nahrstoffgehaltes im Laufe der Zeit moglich,

nicht jedoch ein quantitativer Vergleich zwischen den Gewdassern.

Die erste Beschreibung von trophischen Vaenzen submerser Makrophyten in Fliel3gewassern
Deutschlands wurde von der Autorin der vorliegenden Arbeit vorgenommen. Sie erfolgte auf
empirischer Basis und ist publiziert in Schmedtje et al. (1998). Basierend auf einer umfangreichen
Literaturrecherche wurden fir 61 Arten submerser Makrophyten (einschliefdlich der Wassermoose, die
von H. Tremp bearbeitet wurden) ihre Verbreitung in den unterschiedlichen Trophieklassen von
Flief3gewassern mit Hilfe einer 20-Punkte-Verteilung beschrieben. Die erste Erprobung dieses neuen
Systems konnte seine grundsétzliche Eignung zur Trophieindikation in Flief3gew&ssern zeigen
(Kapitel 4.1). Der Informationsgewinn gegeniber den von Kohler verwendeten floristisch-
Okologischen Flusszonen (s.0.) liegt in der Mdglichkeit, auch kleinere Unterschiede in der
Nahrstoffbelastung eindeutig und nachvollziehbar erkennen und graphisch darstellen zu kdnnen.
Dartber hinaus kénnen Unterschiede zwischen verschiedenen Gewdassern beschrieben werden, indem
die relative Anzahl der Punkte in den verschiedenen Trophiestufen verglichen wird. Die 20-Punkte-
Verteilung beinhaltet jedoch noch keine Berechnung von Indikatorwerten fir einzelne Arten, so dass
auch damit zwar Veranderungen in der Trophie von Fliel3gewassern beschrieben, jedoch nicht
quantifiziert werden kénnen. Auch ein quantitativer Vergleich zwischen verschiedenen Gewdassern ist
damit nicht mdglich.

Im Zuge der Erstellung des 20-Punkte-Kataloges zeigte sich, dass fir eine exakte Beurteilung der
Indikatoreigenschaften submerser Makrophyten in Flie3gewassern ausreichende wissenschaftliche
Hintergrundinformationen fehlten. Insbesondere zum Gehalt an Phosphor im Sediment, das meist die
Hauptnahrstoffquelle fir submerse Makrophyten darstellt (vgl. Kapitel 2.2.8), lagen kaum
Informationen vor. Untersuchungen am Rotbach (Kapitel 4.2) konnten die Bedeutung des Sediment-
Phosphors zur Erkléarung unterschiedlicher Pflanzengemeinschaften im Langsverlauf eines
Flief3gewassers verdeutlichen. Es zeichnete sich ab, dass die Ursache fur das Auftreten eutraphenter
Arten in einem ndhrstoffarmen Wasserkorper im Néhrstoffgehalt des Sedimentes zu suchen ist. Diese

Hypothese konnte durch weitere Untersuchungen unterstiitzt werden, die zeigten, dass die
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Phosphorkonzentrationen im Freiwasser und Sediment von Fliel3gewéssern nicht miteinander
korreliert sind (Kapitel 4.5). Eine weitere wichtige Schlussfolgerung aus diesen Untersuchungen war,
dass sich die Gesamt-P-K onzentration im Sediment nicht als trophieanzeigender Parameter eignet, die

SRP-Konzentration im I nterstitialwasser jedoch gute Ergebnisse liefert.

Aus diesen Grinden wurden fur die Entwicklung des TIM (Trophie-Index Makrophyten) die SRP-
Konzentrationen im Freiwasser und im Sediment herangezogen (Kapitel 4.4). Der Fortschritt in der
Entwicklung des TIM gegenuber allen bis dato bestehenden Makrophytenindices liegt in der
Einbeziehung des Sedimentes als Nahrstoffquelle. Im Makrophytenindex fir Seen wird das Sediment
as Nahrstoffquelle indirekt berlicksichtigt, da in der Gesamt-P-Konzentration zum Zeitpunkt der
Vollzirkulation ein gewisser Anteil des sedimentierten Phosphors enthalten ist (vgl. Kapitel 3.1). Dain
Flief3gewassern keine vergleichbare Grof3e existiert, mussten die Nahrstoffkonzentrationen einzeln
gemessen werden. Durch die flachendeckende Untersuchung von Probestellen in ganz Bayern konnte
der Einfluss regionaler Faktoren ausgeschaltet und damit die Grundlage fir eine Trophieeinstufung
der Gewasser geschaffen werden. Die dem TIM zugrunde liegenden Indikatorwerte wurden im
Gegensatz zum Makrophytenindex und zur 20-Punkte-Verteilung nach Schmedtje et a. (1998) nicht
empirisch festgelegt, sondern durch Messung der SRP- Konzentration (soluble reactive phosphorus)
im Wasser und im Sediment ermittelt (Kapitel 4.4). Die Verwendung der Phosphor-K onzentration als
Hilfsparameter fur die Trophie bedingt jedoch, dass ebenso wie beim Makrophytenindex das
~trophische Potential* weitaus besser abgebildet wird als die Trophie (s.0.). Der Rickschluss vom
trophischen Potential auf die Trophie fihrt nur bei geeigneten Stromungs- und Lichtverhaltnissen zum

gewinschten Ergebnis.

Mit der Entwicklung des TIM war erstmals ein quantitativer Vergleich zwischen den
Pflanzengemeinschaften verschiedener Flief3gewasser moglich. Dabei werden jedoch nicht direkt die
Pflanzengesellschaften verglichen, sondern die Werte des TIM, die ein gewichtetes Mittel der
Indikatorwerte darstellen. Wenn sich die Werte des TIM andern, wird angenommen, dass diese
Anderung von einer Verdnderung des indizieten Umweltfaktors, in diesem Fall der SRP-
Konzentration im Wasser oder Sediment, verursacht wurde. Indikationssysteme, die auf der
Berechnung von gewichteten Mitteln beruhen, kdnnen immer nur Veranderungen des indizierten
Parameters anzeigen (Diekmann, 2003). Anderungen zwischen Arten mit gleichem Indikatorwert

werden nicht erkannt.

Die Berlicksichtigung vieler unterschiedlicher Habitattypen bei der Charakterisierung von Arten fuhrt
dazu, dass der aus den Daten erstellte Index zwar eine breite Anwendbarkeit besitzt, die Indikation
insgesamt jedoch mehr oder weniger stark an Aussagekraft verliert (vgl. Kapitel 2.3). Die Ergebnisse
aus Kapitel 4.3 zeigen, dass die makrophytenbasierte Indikation struktureller Degradation von
Fliefgewassern ohne eine ausreichende Gewassertypisierung unmaoglich ist. Der Erstellung eines

Indikationssystems im aguatischen Bereich muss daher eine mehr oder weniger detaillierte
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Gewéssertypisierung und eine Beschreibung der Gewassertypen, auf die das Indikationssystem
anwendbar ist, vorausgehen. Dabei kann die Anzahl der Gewdssertypen nicht von vornherein
festgelegt werden. Werden jedoch zu wenig Typen gebildet, so kdnnen wichtige Unterschiede
zwischen Gewasserstellen nicht erkannt werden, werden zu viele Typen gebildet, wird die Methodik
unnttig kompliziert (Karr, 1999). Sowohl der Makrophytenindex als auch der TIM durfen gesichert
nur in einem bestimmten Gewassertyp (kalkreiche Gewasser des Vorapenlandes bzw. Bayerns)
angewendet werden (Kapitel 3.1 und 4.4).

Aus theoretischen Uberlegungen sind die Toleranzgrenzen einer Art innerhalb eines bestimmten
Gewassertyps enger oder hochstens gleich grof3 as bei der Integration Uber mehrere Gewdassertypen,
keinesfalls kénnen die Toleranzgrenzen breiter sein (vgl. Kapitel 2.3). Eine Gewdassertypisierung ist
aso genau dann sinnvoll, wenn sich das 6kologische Optimum einer Art hinsichtlich des indizierten
Parameters mit der Verdnderung eines anderen, innerhalb der erfassten Habitate variierenden
Parameters, verschiebt. So indiziert z.B. Ceratophyllum demersum in Siddeutschland sowohl in
Fliefgewassern als auch in Seen eindeutig ndhrstoffreiche Bedingungen (Kapitel 3.1 und 4.4),
wahrend die Art in Norddeutschland bereits vor mehreren Jahrzehnten auch in oligotrophen
Gewassern vorkam (Krausch, 1964). Die Ursache fir die in Norddeutschland offensichtlich héhere
Toleranz der Art gegentiber niedrigen Nahrstoffkonzentrationen ist nicht bekannt. Dennoch kann
Ceratophyllum demersum in Norddeutschland nicht als eindeutiger Indikator fUr nahrstoffreiche
Gewasser herangezogen werden. Aus diesem Grund kann weder der Makrophytenindex noch der TIM
ohne eine Uberpriffung der Indikatorwerte auf andere as kalkreiche Gewéasser des Voralpenlandes
bzw. Bayerns gesichert angewendet werden. Bei der Umsetzung der Wasserrahmenrichtlinie miissen
jedoch Gewasser in ganz Deutschland berlcksichtigt werden. Der erste Schritt war daher eine

Typisierung der Gewdsser Deutschlands (Kapitel 3.2 und 4.6).

Im Zuge der Umsetzung der Wasserrahmenrichtlinie wurde ein entscheidender Schritt von der
Klassifikation zur Bewertung von Gewassern vollzogen. Damit ist gemeint, dass ein eutrophes
Gewasser nicht notwendigerweise im negativen Sinne ndhrstoffbelastet sein muss. Es kann auch aus
nattrlichen Ursachen nédhrstoffreich sein, wie dies zum Beispiel bei zahlreichen flachen und gut
durchmischten Seen der Fall ist. Der Schritt von der Beschreibung zur Bewertung wird dann
vollzogen, wenn der aktuell beobachtete Zustand mit einem unbelasteten Referenzzustand verglichen
wird. Sowohl der Makrophytenindex als auch der TIM kdnnen ein Gewasser zwar als eutroph (bzw.
nahrstoffreich) klassifizieren, es ist jedoch der Interpretation des Bearbeiters Uiberlassen, ob dies als
Degradierung des Gewassers gewertet wird, oder ob natirliche Ursachen fur den Nahrstoffreichtum
verantwortlich gemacht werden. Fur die Umsetzung der Wasserrahmenrichtlinie wird die aktuell
vorhandene Artenzusammensetzung und Abundanz der submersen Vegetation mit derjenigen
verglichen, die sich in einem unbelasteten Gewasser des jeweiligen Typs einstellen misste. Je stérker
die tatsichliche Vegetation von der des unbelasteten Zustandes abweicht, umso negativer wird der
Gewasserzustand bewertet (Kapitel 3.2 und 4.6). Ein besonders kritisches und daher viel diskutiertes
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Problem ist dabel die Beschreibung der Referenzvegetation unbelasteter Gewasser. Da aufgrund der
hohen Bevolkerungsdichte und der haufig intensiven Bodennutzung fir manche Gewdéssertpyen
Deutschlands keine unbelasteten Gewaésser mehr existieren, muss die Referenzvegetation in solchen
Félen aus theoretischen Uberlegungen oder historischen Belegen hergeleitet werden (vgl. Kapitel
3.2). Auch die Frage, ,,wie unbelastet ein unbel astetes Gewasser sein muss*, wird kontrovers diskutiert
und soll daher an dieser Stelle nicht erneut erértert werden (vgl. dazu Friedrich & Lacombe, 1992;
Herbst, 1998, Jungwirth et al., 2002).

Die Methoden zur Umsetzung der Wassarrahmenrichtlinie stellen im  Gegensatz  zum
Makrophytenindex und zum TIM nicht eine spezielle Art der Gewasserbeeinflussung (némlich die
Nahrstoffanreicherung) dar, sondern erfassen die Abweichung der tatsachlichen von der theoretischen
Vegetation. Daher wird jede Form der Gewasserbeeinflussung detektiert, die zu einer Verénderung der
aquatischen Flora fuhrt, unabhangig davon, welcher Art diese Gewasserbeeinflussung ist. Eine
entsprechendes Vorgehen ist in der Wasserrahmenrichtlinie ebenso fir andere Organismengruppen,
namentlich fur Fische, Makrozoobenthos, Phytoplankton und Benthosalgen vorgeschrieben. Aus der
Abweichung in Artenzahl und Abundanz dieser Organismengruppen vom unbelasteten
Referenzzustand wird der so genannte ,Zustand“ des Gewdssers gemal einer flunfstufigen Skala
bewertet. Die grundsétzliche Idee hinter diesen Uberlegungen ist es, die durch menschlichen Einfluss
verursachte Abweichung vom biologisch intakten Zustand (biological integrity) zu erfassen. Dabei
wird der biologisch intakte Zustand jedoch entgegen mancher Kritik nicht statisch gesehen. Vielmehr
muss die natUrliche Variabilitdt der Organismen an einem Standort berticksichtigt werden. Dies kann
im Extremfall dazu fihren, dass eine bestimmte Organismengruppe nicht as Indikator fur
Degradierung geeignet ist. Ein Beispiel dafir ist die Rohrichtvegetation, deren nattirliche Variabilitét
an unbelasteten Seen und Fliel3gewassern so grold ist, dass eine Indikation von Degradierung nicht
maoglich ist (vgl. Kapitel 3.2 und 4.6; Meilinger, 2003; Stelzer, 2003).

In Grof¥ritannien wurden die grundsdtzlichen Ideen der Wasserrahmenrichtlinie, namlich die
typspezifische Bewertung von Gewasserstellen basierend auf einem Vergleich zu so genannten ,,top
quality sites’ gleich zu Beginn der europaweiten Diskussion teilweise in die Tat umgesetzt. Dieser
Ansatz basierte einerseits auf den Daten des River Habitat Survey, der der deutschen
Strukturgitekartierung vergleichbar ist (Raven et a., 1998), andererseits auf dem River InVertebrate
Prediction And Classification System (RIVPACS), der Makroinvertebraten zur Bewertung der
organischen Verunreinigung einsetzt (Wright et al., 1998).

In Nordamerika fand die Diskussion um die Bewertung von Gewassern in etwa zeitgleich wie in
Europa statt. Auch in Nordamerika sollen , biological endpoints as the most integrative measures of
river health” verwendet werden (Karr, 1999). Die Umsetzung dieses Prinzips wurde fur Fliel3ggewasser
durch den “Index of Biological Integrity” (IBI) vorgenommen, der anhand mehrerer Faktoren

(,metrics’) die Abweichung des Fischbestandes von einem unbeeinflussten Referenzzustand
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quantifiziert (Karr, 1999). Der IBI fand in modifizierter Form in weiteren Staaten Anwendung
(Ganasan & Hughes, 1998; An et al., 2002). Entsprechende Ansétze fir Seen (O’ Connor et al., 1998)

fanden bislang eine weniger breite Anwendung.

Wie in Kapitel 2.2 ausfihrlich dargestellt wurde, unterliegt die submerse Vegetation der
Beeinflussung durch eine Vielzahl von Faktoren. Die Suche nach den Ursachen einer nach der
Methode der Wasserrahmenrichtlinie detektierten Gewasserdegradierung ist derzeit nur sehr
eingeschrankt moglich. Eine Versauerung kann bis zu einem gewissen Grad erkannt werden (vgl.
Kapitel 4.6), und im stiddeutschen Raum kann durch die Berechnung des Makrophytenindex bzw. des
TIM auch eine Eutrophierung der Gewdasser detektiert werden. Alle weiteren Formen der

Gewasserdegradierung kdnnen derzeit jedoch nicht quantitativ erfasst werden.
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7 Ausblick

Die Nutzung von Gewassern durch den Menschen beinhaltet immer auch eine Beeinflussung der
Okosysteme, z.B. durch die Folgen von Wasserknappheit, Eutrophierung, Versauerung, toxischen
Stoffen und vielem mehr. Die Bioindikation spielt bei der Detektierung der Folgen derartiger
Stérungen eine grofie Rolle. Dabei sind die im Laufe der Zeit entwickelten Methoden meist nicht
redundant, sondern sie erganzen sich. So kann auch die Bioindikation nach den Methoden der WRRL
die Trophieindikation mit Hilfe des M|l oder des TIM nicht ersetzen. Letztere kénnen namlich im
Gegensatz zu den Methoden der WRRL Auskunft Gber die mdglichen Ursachen eines malkigen oder
schlechten Gewasserzustandes geben. Auch die Lokalisation von Nahrstoffeintrégen wird mit Hilfe
des MI und des TIM mdglich sein, so dass gezielte Hinweise fir die in der WRRL geforderte

Gewasserrenaturierung gegeben werden kénnen.

Aufgrund ihrer vielféltigen Interaktionen mit einer Fiille biotischer und abiotischer Gewassergrofien
(Kapitel 2.2) beeinflussen submerse Makrophyten die Struktur und Dynamik des benthischen und
pelagischen Nahrungsnetzes. Die hohe Komplexitat der Vorgange in einem Okosystem fiihrt jedoch
dazu, dass viele Ursache-Wirkungs-Beziehungen nicht ausreichend bekannt sind. Ohne ein gewisses
Verstdndnis dieser Zusammenhange ist die Bioindikation des Gewa&sserzustandes jedoch nur mit
bestimmten Einschrénkungen moglich. Wéhrend es fur die Indikation von Nahrstoffkonzentrationen
ausreicht, die oOkologische Amplitude der Arten zu kennen (Kapitel 2.3), ist es fur die
Charakterisierung  der  Referenzvegetation  notwendig,  natlrliche  Variationen  von
degradationsbedingten Veranderungen trennen zu kénnen. Sowohl auf dem Gebiet der Bioindikation
as auch auf dem Gebiet der Okosystemforschung werden submerse Makrophyten daher auch in

Zukunft eine wichtige Rolle spielen.
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