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Kurzfassung

Zur Restaurierung eutrophierter Seen kommen unterschiedliche chemische Fallimittel
zum Einsatz. Anhand von zwei Beispielen wird belegt, dass die Fallmittel spezifisch
und sehr komplex auf die Prozesse der P-Diagenese im Sediment behandelter Seen

einwirken.

Eine neuartige Fallmittelkombination von Aluminat und Calciumhydroxid wurde in
einem whole-lake-Experiment zur Restaurierung des Tiefwarensees (Mecklenburg-
Vorpommern) eingesetzt. Dabei wurden im Laufe der 5 Jahre wahrenden Fallmittel-
zugabe ca. 2 t P zusatzlich im Sediment festgelegt. Dadurch wechselte der vorher
hocheutrophe See in den mesotrophen Zustand. Mit Sedimentuntersuchungen und
einer modellhaften Prognose wird nachgewiesen, dass die P-Retention erhéht und
damit eine nachhaltige Wirkung der Restaurierung erzielt wurde. Die starke Zunahme
des Aluminium-Gehaltes und des an Aluminium gebundenen Phosphors im Sediment
deuten auf einen starkeren Einfluss des Fallmittels Aluminat gegenuber dem in fast

gleicher Dosis zugegebenen Calciumhydroxid.

Weiterhin wurde ein neuentwickelter Nitrat-Depotstoff in Labortests und einem Enclo-
sureversuch im Dagowsee (Brandenburg) angewandt. Der Depotstoff stellte das Ni-
trat zeitverzdgert Uber mehrere Wochen nach der Applikation an der Sedimentober-
flache zur Verfugung. Die erhdhten Nitratkonzentrationen bewirkten zusammen mit
dem gleichzeitig eingebrachten P-Bindungspartner Fe eine VergroRerung der P-
Bindungskapazitat der behandelten Sedimente. Dadurch wurde die P-Rulcklésung

aus den Sedimenten mindestens ein Jahr lang beinahe vollstandig unterdruckt.

Beide Fallmittelkombinationen férderten zunachst hauptsachlich die Bildung anorga-
nischer partikularer P-Verbindungen im Sediment. Die bakteriellen Mineralisations-
prozesse wurden nur indirekt bzw. zeitlich versetzt beeinflusst. Die sich andeutenden
Veranderungen in Art und Intensitat der mikrobiellen Stoffumsetzungen werden als

Folge der Entwicklung der Sedimentation sowie des Sedimentmilieus diskutiert.

Um das Gefahrenpotenzial beim Einsatz aluminiumhaltiger Fallmittel in der Seenres-
taurierung einschatzen zu kdnnen, wurde unter Berlcksichtigung der relevanten Me-
chanismen der Al-Toxizitat und der Al-Chemie ein geeignetes Analyse-Verfahren fur
die Anwendung in karbonatreichen Seen angepasst und damit erstmals die geldsten
monomeren Al-Hydroxide, die als potenziell toxisch wirkende Al-Spezies beschrieben

werden, vor und wahrend einer Mal3nahme analytisch Uberwacht. Das Risiko einer



Al-Giftwirkung auf Organismen im behandelten Tiefwarensee wird als sehr gering

eingestuft.

Abstract

In order to restore eutrophicated lakes different chemical phosphorus precipitation
agents are utilized. Based on two examples the present study showes how the resto-
ration method influences the processes of phosphorus diagenesis in the sediments of

treated lakes in a complex way.

A novel combined hypolimnetic aluminium and calcium precipitation treatment was
first applied to restore Lake Tiefwaren (Mecklenburg Vorpommern, Germany) in a
whole-lake-experiment lasting five years. About 2 t of phosphorus, also from deep (>
10 cm) sediment layers, were permanently bound during the restoration and the lake
changed from a highly eutrophic to a mesotrophic state. Different investigations of the
sediments and a model based prognosis demonstrate that the sediment’s P retention
capacity increased indicating that a sustainable restoration effect was obtained. De-
spite similar quantities were added the aluminium yielded a much stronger P precipi-

tation than the calcium.

In addition a newly developed nitrate storing compound was tested in the laboratory
as well as in a mesocosm experiment in Lake Dagow (Brandenburg, Germany). This
compound provides nitrate at the sediment surface for some weeks. The nitrate to-
gether with the simultaneously added iron increased the P-retention of the treated
sediments. Therefore the P release from sediments was suppressed for at least one

year.

The addition of both chemical compounds initially enhanced the P precipitation,
whereas microbial processes of the P diagenesis were affected indirectly or tempo-
rally delayed. The observed changes in microbial activities are discussed as an effect

of the changing sedimentation rate and chemical characteristics (pH, redox).

In order to assess the risk of toxicity on aquatic organisms by the aluminium com-
pounds used for lake restoration an analytical method was adapted for use in car-
bonate-rich natural waters. This enabled us for the first time to monitor dissolved

aluminium hydroxide, a potentially toxic aluminium species, before and during a res-



toration process. The risk of a toxic effect on organisms in Lake Tiefwaren was found

to be neglectible.
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1 Einleitung und Zielstellung

1  Einleitung und Zielstellung

1.1 Eutrophierung

Der Begriff Eutrophierung beschreibt die biologische Reaktion eines aquatischen
Systems auf die Anreicherung mit Pflanzennahrstoffen (OECD 1982). Die Zunahme
des Trophiegrades eines Gewassers ist in seiner geologischen Geschichte ein sehr

langsam ablaufender naturlicher Prozess (Ryding & Rast 1989).

Im Unterschied dazu bezeichnet die anthropogen verursachte Eutrophierung wah-
rend der letzten Jahrzehnte weltweit das grote Gewasserproblem der Gegenwart.
Algenmassenentwicklungen, Entfaltung von Cyanobakterien, Sauerstoffmangel bis
hin zu Fischsterben beeintrachtigen den asthetischen und 6konomischen Wert vieler
Gewasser und begrunden Nutzungseinschrankungen z. B. fur Trink- und Brauch-

wasserzwecke, fur Erholung und Binnenfischerei (Hamm 2001).

Deshalb werden seit den 1960er Jahren Anstrengungen unternommen, die Nahr-
stoffeintrage zu senken und die geschadigten Gewasser in ihren natirlich stabilen
Trophiezustand zurlckzufuhren. Generell kann zwischen primarer (externe Zufuhr
aus dem Einzugsgebiet) und sekundarer Belastung (gewasserintern freigesetzte
Nahrstoffe) unterschieden werden. Entsprechend werden MalRnahmen, die auf die
Reduzierung primarer Lasten zielen, als Sanierung bezeichnet, wahrend die zur Mi-
nimierung sekundarer Quellen als Restaurierung definiert sind und diverse Okotech-
nologien nutzen (Dokulil 2001). Im Sinne des Verursacherprinzips muss die Sanie-
rung Prioritat vor der Restaurierung eines Gewassers haben, oder eine sinnvolle
Kombination beider MaRnahmen angewandt werden (Trautmann et al. 2002). Kei-
nesfalls kann die Okotechnologie als Ersatz fir die Reduzierung externer Belas-

tungskomponenten eingesetzt werden (DFG 2003).

Phosphat ist in vielen Seen der limitierende Nahrstoff fur das Algenwachstum - haufig
kann eine Trophieerhdhung ausschlieRlich durch eine erhéhte Phosphor-Zufuhr er-
klart werden - und wird daher als messbare Bezugsgrofle fur die Wirkung von Mal3-
nahmen des Seenmanagements herangezogen (Lampert & Sommer 1999, Reynolds
& Davies 2001).



1 Einleitung und Zielstellung
Obwohl die Sedimente langfristig gesehen im See eine Nahrstoffsenke darstellen,
konnen sie nach einer externen Lastsenkung (Sanierung) vorubergehend als domi-
nierende P-Quelle wirken und so eine Oligotrophierung des Gewassers betrachtlich
verzogern (Provini & Premazzi 1985, Sas 1989, Hupfer 1995, Pettersson 1998). Ver-
schiedene Restaurierungs-Verfahren zielen deshalb auf die Unterbrechnung eines
solchen internen Nahrstoffkreislaufs und die Erhdéhung des Phosphat-

Retentionsvermogens der Sedimente.
1.2 Prozesse der P-Diagenese im Sediment

In den Sedimenten werden letzten Endes die Produkte der Primarproduktion minera-
lisiert und in den Stoffkreislauf zurlickgefuhrt. Das Benthos setzt im allgemeinen
mehr als 90 % des eingetragenen organischen C um (Meyer-Reil 1993). Vorausset-
zung dafur ist jedoch die ausreichende Verfugbarkeit von Elektronenakzeptoren. Da
die energetische Effizienz dieser biogenen Redoxprozesse sehr unterschiedlich ist,
findet der Verbrauch von vorhandenen Elektronenakzeptoren in einer definierten Ab-
folge statt. Den hdchsten Energiegewinn erlaubt die Reduktion von O, zu H,O (2830
kJ mol™"), mit zunehmender Elektronegativitat der Redoxpaare nimmt er in folgender
Reihenfolge ab: NO3/N; (2670 kJ mol) > MnOx/Mn?* > Fe(OH)s/Fe?* > SO4*/HS
(510 kJ mol™) > CO,/CH4 (390 kJ mol™) (Schink 1989, Sigg 2000). Damit verbunden
ist eine Absenkung des Redoxpotenzials von 810 mV unter oxischen Bedingungen
auf bis zu weniger als —270 mV fir die Methanogenese. In der gleichen Sequenz er-
folgen die Umsetzungen im allgemeinen vertikal zoniert im Sediment, obwohl bei
ausreichender Substratverfugbarkeit verschiedene Prozesse auch nebeneinander

ablaufen konnen.

Entsprechend den Elektronenakzeptoren, den Mineralisationsprodukten und den be-
teiligten Mikroorganismen werden einzelne Prozesse unterschieden. In eutrophierten
Seen mit anoxischem Hypolimnion Uberwiegen die anaeroben Mineralisationsvor-
gange Denitrifikation, Sulfatreduktion und Methanogenese. Bei der Denitrifikation
wird NO3™ als Oxidationsmittel verbraucht und in N, umgewandelt. Als Abbauprodukt
partikularer N-Verbindungen (z. B. Eiweilke) entsteht NH,". Die Desulfurikation be-
zeichnet sowohl die dissimilatorische Sulfareduktion, bei der SO4* als Elektronenak-

zeptor zu H,S reduziert wird, als auch die assimilatorische Sulfatreduktion, bei der

2



1 Einleitung und Zielstellung
S0,% direkt zum Aufbau S-haltiger Zellkomponenten genutzt wird. Die letzte Stufe
des anaeroben Abbaus organischer Substanz ist die Methanbildung aus Acetat bzw.
CO.. Sie ist an streng anoxische Bedingungen gebunden. Daher findet sie in tiefen
Sedimenthorizonten statt, wo zum Teil die Verfugbarkeit organischer Substrate limi-
tierend wirken kann. Bei der Mineralisierung der organischen Verbindungen wird u. a.
aus dem Energietrager Adenosintriphosphat (ATP) bzw. aus Nukleinsduren PO,>

freigesetzt.

Anhand der gut messbaren Konzentrationen von NO3', NH,*, SO4% und CHy4 im Po-
renwasser kdnnen Veranderungen in den mikrobiell gesteuerten Mineralisationspro-
zessen detektiert werden (Bostrom et al. 1982 und 1988, Burley et al. 2001, Marsden
1989).

Die Rickldsung von PO4* aus sedimentiertem Material kann auch Folge von En-
zymaktivitaten sein (Jansson et al. 1988, Sinke et al. 1991, Zhou et al. 2001b). En-
zyme sind Katalysatoren biochemischer Umwandlungen. Deshalb wurde im Rahmen
der Arbeit auch die Phosphataseaktivitat beobachtet.

Das klassische Modell von Einsele (1936) und Mortimer (1941, 1942) beschreibt die
Bindung und Freisetzung von Phosphor im Sediment in Abhangigkeit vom Re-
doxkreislauf des Eisens. Heute ist daruber hinaus bekannt, dass biologische Vorgan-
ge die Schlusselrolle bei diesen Prozessen innehaben (Steinberg 1989). Gachter &
Meyer (1993) z. B. schreiben dem redoxabhangigen Polyphosphat-Stoffwechsel eini-
ger Sedimentbakterien eine groRere Bedeutung zu als den redoxinduzierten abioti-
schen Ldésungs- und Fixierungsvorgangen der Fe-P-Verbindungen im Sediment. Es
ist nachgewiesen worden, dass der SO4*-Gehalt sowohl indirekt (H,S aus Sulfatre-
duktion reduziert Fe**) als auch direkt (Umwandlung von Fe(OH),-PO4-Komplexen
bzw. Fes(PO4), zu FeS und Trapping von geldstem Fe?* durch S?) die P-Retention
vor allem in Fe-reichen Sedimenten entscheidend beeinflusst (Roden & Edmonds
1997).

Die P-Konzentration im Interstitialwasser bestimmt das Ausmald der P-Rucklésung
aus den Sedimenten und ist gleichzeitig ein empfindlicher Indikator fur Gleichge-
wichtsveranderungen in der Festphase, deren P-Anteil 20- bis 200fach hoher ist als
im Interstitial (Hupfer 1995). In der Festphase von Gewassersedimenten wird zwi-

schen mobilisierbarem (temporar) und dauerhaft (permanent) gebundenem P unter-
3



1 Einleitung und Zielstellung
schieden, wobei die temporaren P-Formen die Quelle des geldsten P im Interstitial
darstellen und im Verlauf der Diagenese abnehmen. Mit Hilfe von sequenziellen Ex-
traktionsverfahren — hier wurde das von Psenner et al. (1984), modifiziert nach Hup-
fer et al. (1995) angewandt — wird versucht, in Anlehnung an mogliche Veranderun-
gen des Sedimentmilieus durch zunehmende Aggressivitat der Extraktionsmittel
verschiedene P-Verbindungen zu quantifizieren und nach ihrer Bindungsstabilitat zu

ordnen.

Die P-Diagenese umfasst zum einen die thermodynamisch bedingte Desorption und
Auflésung partikularer anorganischer P-Verbindungen, also Prozesse, in die Restau-
rierungsverfahren mit chemischen Fallmitteln unmittelbar eingreifen. Dagegen wer-
den die kinetisch kontrollierten Mineralisationsvorgange partikularer organischer P-

Verbindungen nur indirekt bzw. zeitlich versetzt beeinflusst.
1.3 Seenrestaurierung mit chemischen Fallmitteln

In der vorliegenden Arbeit werden zwei verschiedene neuartige Kombinationen che-
mischer Fallmittel zur P-Festlegung im Sediment geschichteter eutrophierter Seen

eingesetzt und hinsichtlich inrer Wirksamkeit untersucht.

Aluminiumhaltige Fallmittel werden seit mehr als 30 Jahren zur P-Fallung und
-Festlegung im Sediment eutrophierter Seen eingesetzt. Die Ausbringung von
Aly(SO4)s-Granulat im Jahre 1968 auf die Eisdecke des Lake Langsjon in Schweden
wurde als erste Anwendung wissenschaftlich publiziert. Weitere folgten vor allem in
Nordamerika, aber auch zahlreiche in Europa (u.a. Cooke et al. 1993a, Holz & Ho-
agland 1999, Welch & Cooke 1999, Rydin et al. 2000, Hupfer & Scharf 2002, Lewan-
dowski et al. 2003, Reitzel et al. 2005).

Am haufigsten wurden Anwendungen von Aluminiumsulfat Alo(SO4)3 (englisch: alum),
weiterhin von Aluminiumchlorid AlCl; oder dem basischen Natriumaluminat NaAl,O4
als Losung oder in kristalliner Form beschrieben. Im Gewasser, bei pH-Werten zwi-
schen 6 und 8, dissoziieren alle diese Verbindungen zum AlP*-lon, das in schnellen
Teilreaktionen stufenweise hydrolisiert und hauptsachlich Flocken von Al(OH); bildet,

welche mit P zu schwerl6slichen Verbindungen reagieren:

- Prazipitate A(OH); + PO, 5 AIPO, + 3 OH” oder
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- Adsorption von PO4> bzw. Koagulation P-haltiger Partikel an die kolloidale
Flocke Al(OH); + PO,> 5 AI(OH)s~P0O,4>(aq.) (Kennedy & Cooke 1982,
Galarneau & Gehr 1997).

Der wesentliche Vorteil dieser Verbindungen ist ihre Redoxstabilitat. Anders als beim
Fe* bleibt die P-Bindung an Aluminium auch unter anoxischen Bedingungen stabil,
und Al ist nicht am bakteriellen Stoffwechsel beteiligt. Dariber hinaus zeigt Al(OH)3
im Vergleich zu Fe(OH)s; ein starkeres Adsorptionsvermégen gegeniiber PO,> (Rydin
& Welch 1998, Ulrich & Pdthig 2000). Die Fallungen mit Al-Salzen erwiesen sich als
hocheffektive und lange anhaltende Malinahmen zur Unterbindung seeinterner
Nahrstoffkreislaufe. In Langzeitstudien wurde nachgewiesen, dass die P-Rucklésung
aus den Sedimenten behandelter Seen zum Teil sogar trotz einer erheblichen Sedi-
ment-Neuauflage Uber lange Jahre (Untersuchungszeitraume bis 20 Jahre) wirksam

unterdruckt wurde.

Die Stabilitat der bei Restaurierungsmalnahmen ausgefallten Aluminiumverbindun-
gen ist allerdings stark vom pH abhangig. Aufgrund seiner Amphoterie ist Aluminium
sowohl in Sauren als auch in Basen I6slich. Das bedeutet, dass bei pH-Werten Uber
9 und unter 5 die P-Bindungen an Al aufgelost werden und zudem toxisch wirkende

Al-Spezies auftreten kénnen.

Obwohl Aly(SOy4); seit Jahrzehnten flr die Trinkwasseraufbereitung genutzt wird
(Jenkins et al. 1971), fuhrten die Erkenntnisse aus Toxizitatsstudien an unterschied-
lichsten Organismen (Exley et al. 1997, Rosseland et al. 2001, Andrén 2003, Berend
et al. 2003) zu teilweise diffusen Befurchtungen bezuglich der Giftwirkung von Alumi-
nium im Zusammenhang mit der Seenrestaurierung. Kennedy (1978) empfahl des-
halb fur die Anwendung saurer Al-Salze zur Sicherheit die Maximaldosis anhand der
Alkalinitat des Gewassers so festzulegen, dass Al**-Konzentrationen > 50 pg L™ auf-

grund des pH-Wertes nicht auftreten kénnen.

Das grofte Hindernis fur eine exakte Angabe und Kontrolle von Al-Grenzwerten ist
die Tatsache, dass fur die Aluminiumtoxizitat bestimmte Al-Spezies verantwortlich

sind, analytische Verfahren dagegen haufig nur Gesamt-Al bestimmen.

Neben dem Al wurde in der Seenrestaurierung auch der P-Bindungspartner Ca?* in
Form von Calciumcarbonat bzw. Calciumhydroxid appliziert (z.B. Koschel et al.

1998a, Prepas et al. 2001). Im Schmalen Luzin, einem dimiktischen Hartwassersee
5



1 Einleitung und Zielstellung
in Mecklenburg-Vorpommern, wurde durch die Addition von Calciumhydroxid die
Calcitfallung kunstlich induziert und erfolgreich als Restaurierungsmethode in dem
eutrophierten See genutzt (Zusammenfassung in Koschel et al. 2001). Dabei fuhrte
eine Zugabe wassriger Ca(OH),-Suspension ins Hypolimnion zu verstarkten
Calcitfallungen im Hypolimnion und im darauf folgenden Jahr auch im Epilimnion. Die
erzielte Calcitanreicherung im Sediment verminderte die P-Rlckldésung aus den Sedi-

menten.

Eine Kombination beider Methoden bietet den Vorteil, die hohe Phosphorbindungs-
kapazitat der Al-haltigen Fallmittel mit einer verstarkten Calcitsedimentation und da-
durch mit einer mechanischen Stabilisierung der Al-Flocken im Sediment zu verbin-
den. Cooke et al. (1993a) empfehlen, eine Al-Fallung im Tiefenwasser mit der
Behandlung der meta- und der epilimnischen Sedimente mit Ca(OH), zu kombinie-
ren, um eine gunstigere Langzeitwirkung bezuglich der P-Immobilisierung zu erzie-
len. Die Sedimentkonditionierung mit einer basischen Al-Verbindung hat den Vortelil,
durch die Anhebung des pH-Wertes Kalkubersattigungen zu erzeugen und die Calcit-

fallung zu stimulieren.

Im Rahmen dieser Arbeit wird der erstmalige Einsatz einer neuartigen Fallmittelkom-
bination durch alternierende Zugabe von NaAl(OH)s-Losung und Kalkmilch im Rah-
men eines whole-lake-Experiments am Tiefwarensee (Mecklenburg/Vorpommern)
(Koschel et al. 2004) beschrieben und bewertet.

Die P-Bindungspakazitat der Sedimente kann ebenso Uber eine Beeinflussung des
Sedimentmilieus mittels BelUftung oder Zugabe von NOj3™ erhdht werden (u.a. Foy
1986, Kleeberg et al. 2000, Sgndergaard et al. 2000). Ripl und Lindmark (1978) be-
wiesen, dass anstelle von O, auch eine ausreichend hohe Konzentration an NO3™ die
Eisenreduktion und nachfolgende Phosphorfreisetzung verhindern kann. Beim
Riplox-Verfahren wird deshalb zusatzlich zur Addition von Fe(lll) als P-
Bindungspartner eine Ca(NOs3),-Losung ins Sediment injiziert (Ripl 1976). Sander-
gaard et al. (2000) applizierten Fe(NO3)3 in geldster bzw. granulierter Form direkt ins

Hypolimnion.

Ein wesentlicher Nachteil aller bisher in der Seenrestaurierung angewandten Verfah-

ren besteht darin, dass das eingebrachte NO3™ an der Sedimentoberflache, dem Ort

6



1 Einleitung und Zielstellung
seiner Wirksamkeit, nur kurzzeitig verfugbar ist, da die hohe Wasserloslichkeit der
Nitratsalze schnell zu deren Auflésung und Abtransport aus dem Sediment flhrt.

Haufig waren mehrmalige Behandlungen wahrend einer Saison erforderlich.

Deshalb wurde von Panning et al. (2001) ein Depotstoff entwickelt und patentiert, der
in der Lage ist, das NO3" zum Sediment zu transportieren und dort Uber einen lange-

ren Zeitraum freizusetzen.

Die Wirkung von NO3; im Sediment wird teilweise kontrovers diskutiert (Hupfer &
Scharf 2002). Die verstarkte Denitrifikation fihrt zum intensivierten Abbau organi-
scher Substanz und entzieht den energetisch weniger glinstigen Abbauprozessen
wie Eisen- und Sulfatreduktion Substrat. AuRerdem kdnnen Fe?*-Verbindungen mit-
tels NO3™ biochemisch oxidiert werden. Das erhoht wiederum die Moglichkeiten, P an

Fe®" zu binden.

Anl (1979) weist jedoch darauf hin, dass die Verstarkung der Denitrifikation auch die
Uberflihrung von P aus abbaubarem organischen Material in den mobilen P-pool be-
schleunigt. Aullerdem sind Laborexperimente beschrieben, bei denen nach
Verbrauch des eingebrachten NOj™ die Freisetzung des Fe-gebundenen P schneller
ablief als bei unbehandelten Proben (Jansson 1987). Als mdgliche Ursache dafur
wurde eine enzymatische Reduktion von Fe®*" durch nitratreduzierende Bakterien

gefunden.

In einem Enclosure-Versuch soll der neuentwickelte Depotstoff angewandt und seine

Wirkung gepruft werden.
1.4 Arbeitsziele

Aus den genannten Erkenntnissen resultieren fur die vorliegende Arbeit folgende Zie-

le:

+ Zur quantitativen Abschatzung des beim Einsatz aluminiumhaltiger Fallmittel
zur Seenrestaurierung vorhandenen Gefahrenpotenzials wird ein geeignetes
analytisches Verfahren gesucht. Dieses Analyseverfahren soll speziell die to-
xisch relevanten Al-Verbindungen detektieren und fur das Monitoring im Zu-
sammenhang mit einer FallungsmalRnahme eingesetzt werden.

+ In einem Ganzseeexperiment am Tiefwarensee (Mecklenburg-Vorpommern)

wird eine Fallmittelkombination von Aluminat und Kalk eingesetzt, um die hohe
7



1 Einleitung und Zielstellung
interne P-Rucklosung aus den Sedimenten zu unterbinden. In begleitenden
Sedimentuntersuchungen soll der Einfluss dieser Malknahme auf die P-
Bindungsverhaltnisse im Sediment und die P-Bilanz des gesamten Sees un-
tersucht und eine Prognose zur Nachhaltigkeit des Restaurierungserfolgs ge-
geben werden.

+ Ein neuentwickelter Depotstoff, der in der Lage ist, Nitrat zum Sediment zu
transportieren und dort zeitverzégert abzugeben (Panning et al. 2001), soll
hinsichtlich seines Nitrat-Bindevermogens sowie des zeitlichen Verlaufs der
diffusionskontrollierten Nitrat-Abgabe getestet werden. Weiterhin wird in Mikro-
und Mesokosmos-Experimenten die Wirkung des Depotstoffes auf die Sauer-
stoff- sowie die Nitrat-Zehrung, die P-Fluxe an der Sediment-Wasser-
Grenzschicht und auf mikrobielle Aktivitaten (Oo, S04%, CHa, Phosphatase-
Aktivitat) in den Sedimenten zweier eutropher Seen untersucht.

+ Mikrobielle Mineralisationsvorgange werden bei der Sedimentbehandlung mit
chemischen Fallmitteln nur indirekt beeinflusst und sind daher in diesem Zu-
sammenhang wenig untersucht worden. Unter der Annahme, dass die mikro-
bielle P-Diagenese letztlich die Nachhaltigkeit eines solchen Eingriffs be-
stimmt, sollen die biogenen Redoxprozesse in den Sedimenten der mit

Fallmittel behandelten Sedimente quantifiziert und bewertet werden.

Die Ergebnisse sind ein Beitrag, sowohl das Verstandnis fur Prozesse an der Sedi-
ment-Wasser-Grenzschicht zu vertiefen, als auch die angewandten Okotechnologien

zu optimieren.
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2 Materialien und Methoden

2.1 Untersuchungsgewasser

Dagowsee

Der Enclosure-Versuch zur Erstanwendung von Depotstoffen im Freiland fand im
Dagowsee, einem eutrophen, dimiktischen See (Seeflache 0,3 km?, mittlere Tiefe 5
m, maximale Tiefe 9,5 m, Sedimentzusammensetzung siehe Tab. 2-1) des Stechlin-
seegebietes (Brandenburg, Deutschland, 53°10’N, 13°02'E) statt (Koschel et al.
1990, Krey 1985). Die Enclosure-Anlage wird in Kapitel 2.3.2 beschrieben.

Tab. 2-1: Ausgewahlte Parameter zur Zusammensetzung von Sediment (0-2 cm)
und Tiefenwasser (5 cm Uber Sediment) des Globsowsees (1998 und 2001) und des
Dagowsees (2002/03). Alle Werte wurden am Beginn der Sommerstagnation ermit-
telt.

GLOBSOWSEE | DAGOWSEE

Anteil Trockenmasse TM im Sediment

97,8 96,5
[% des Feuchtsediments]
Organische Substanz im Sediment [% TM] 56,4 36,1
CaCO; [% TM] 16,5 39,7
TP [g kg TM] 3,3 1,5
SRP im Interstitial [mg L] 0,9 2,5
NO; im Wasser [mg L] 0 0
S04* im Wasser [mg L] 40 45

Globsowsee

Die Laborexperimente zu den Depotstoffen wurden mit Sedimentkernen vom Glob-

sowsee, einem hocheutrophen, polymiktischen See (Seefldche 0,15 km? mittlere
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Tiefe 3 m) des Stechlinseegebietes durchgeflhrt (Gonsiorczyk et al. 1999, 2000). Der
Flachsee wurde fir die Sediment-Inkubationsversuche ausgewahlt, weil seine Sedi-
mentkerne sehr lange stabil bleiben. Kerne aus anderen Seen erwiesen sich auf-
grund starker Gasbildung als ungeeignet fur Langzeitversuche. Seine Sedimentzu-

sammensetzung ist der vom Dagowsee vergleichbar (Tab. 2-1).

Tiefwarensee

Der dimiktische Tiefwarensee wurde in einem Ganzseeexperiment mit der Fallmittel-
kombination Aluminat/Calciumhydroxid restauriert. Er liegt inmitten der Mecklenbur-
gischen Seenplatte am norddstlichen Stadtrand von Waren/Muritz, etwa 150 km
nordlich von Berlin (geografische Koordinaten: 53°32'N und 12°41°0). Er entstand
wahrend des Pommerschen Stadiums der Weichseleiszeit und zeichnet in seiner
langgestreckten Form von Siudwesten nach Nordosten die Abzugsrichtung des
schmelzenden Eises nach (Abb. 2-1). Das oberirdische Einzugsgebiet des Tiefwa-
rensees umfasst 20,48 km2, von dem der grofte Teil in nordlicher und dstlicher Rich-
tung liegt. Der benachbarte Melzer See sowie auch der Stadtgraben entwassern in

den Tiefwarensee.

Tab. 2-2: Morphometrie des Tiefwarensees (aus Koschel et al. 1999a und 2004)

Seefliache 1,41 km?
Uferlinie 8,58 km
Volumen 12,910° m®
Mittlere Tiefe 9,6 m
Maximale Tiefe 23m
Mittlere Wasserverweilzeit 5,15 a
Mittlere TP-Konzentration in den Zuflissen (seit 2002) | 856 g L™
P-Import (seit 2002) 463 kg a™

10
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Abb. 2-1: Tiefenkarte des Tiefwaren-
sees mit den beiden Hauptmesspunkten
P1 und P2 (e), der Tibean (®) und der
Landstation (XI) (Quelle: digitalisierte
Daten: Umweltministerium M-V, Abtei-

lung Integrierter Umweltschutz und

Nachhaltige Entwicklung — Seenprojekt,
2001)

0 0.5 1 Kilometer
I —

Die wesentlichen morphometrischen Kriterien des Tiefwarensees sind in Tabelle 2-2

zusammengestellt.

Den Bilanzbetrachtungen in Sediment und Wasserkorper des Sees wurden die in
Abb. 2-2 fir die unterschiedlichen Wassertiefen genannten Flachenanteile und Volu-

mina zugrunde gelegt.
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Wassertiefe [m]

24I | | | | | |
0 2 4 6 8 10 12 140 0,5 1,0 15

Volumen [10° m?] Flache [km?]

Abb. 2-2: Seeflache und Wasservolumen in unterschiedlichen \Wassertiefen des

Tiefwarensees (nach Koschel et al. 1998b)

Wurden im Tiefwarensee noch in den 1960er Jahren sommerliche Sichttiefen von
3 m gemessen, so erreichte die Nahrstoffiberlastung aus der im Einzugsgebiet be-
triebenen intensiven Landwirtschaft, sowie durch industrielle und kommunale Abwéas-
ser in den 1980er Jahren ihren HOhepunkt (Weil3 1985). Im Jahr 1983 lag die TP-
Konzentration wahrend der Friihjahrszirkulation bei 0,79 mg L™, die sommerliche

Sichttiefe lag bei 1 m.

Seit Mitte der 1980er Jahre wurde durch umfangreiche Sanierungsmalinahmen die-
ser Entwicklung entgegengewirkt, was zu einer exponentiellen Abnahme der TP-
Konzentrationen wahrend der Friihjahrszirkulation fiihrte — von 0,42 mg L™ im Jahre
1988 bis auf 0,17 mg L in den Jahren 1998-2001. Dieser Wert lag allerdings noch
zu hoch, um zu einer P-Limitation des Algenwachstums zu fuhren. Seine weitere
Verminderung allein durch Sanierungsmal3nahmen war nur sehr langsam, innerhalb
von Jahrzehnten, zu erwarten. In den Jahren 1998 und 1999 durchgeflhrte Untersu-

chungen zur P-Bilanz ergaben, dass der P-Haushalt des Sees durch die P-

12
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Rucklésung aus den Sedimenten dominiert wird (Abarchaline et al. 2000, Gonsiorc-
zyk et al. 2000, Koschel et al. 1999a).

Durch seine stadtnahe Lage steht der Tiefwarensee im offentlichen Interesse von
Anwohnern, Berufsfischern, Anglern und Touristen. Um die Nutzungsmdglichkeiten
des Sees innerhalb weniger Jahre zu ermoglichen bzw. zu erweitern, war eine Res-
taurierung erforderlich. Nach Vorversuchen mit unterschiedlichen Fallmitteln wurde
die Anwendung eines Al-haltigen Fallmittels zur dauerhaften P-Festlegung im Sedi-

ment des Tiefwarensees empfohlen (Koschel et al. 1999b).

2.2 Angewandte Fallmittelkombinationen

2.2.1 Aluminium und Calciumhydroxid

Beim Ganzseeexperiment am Tiefwarensee wurden die Fallmittel NaAl(OH)s-Lésung
(HTFIX alkalisch (10 %) der Firma BRENNTAG GmbH, Dichte 1,469 g cm™, 151,3 g
AP* L") und Kalkmilch (Ca(OH), der Riidersdorfer Zement GmbH, in der Mischstati-

on vor Ort zu 30 % suspendiert in Seewasser) eingesetzt.

2.2.2 Depotstoffe

Es wurden zwei Typen von Depotstoffen untersucht: Depot-Fe und Depot-Al/Fe. Die
nitratbindende Matrix beider Typen ist ein Fe(lll)-hydroxidsol, das aus einer sauren
wassrigen Losung von Fe(NO3)39H,0 durch stufenweise Zugabe einer in Wasser
suspendierten Laugenmischung (KOH, Ca(OH);) bis zum Erreichen von pH 8 bei
Anwesenheit von H,O; synthetisiert wird (Panning et al. 2001). Die chemische Bil-
dung des Eisen(lll)-hydroxidsols mit ausgepragten aktiven Oberflacheneigenschaften
tritt als Folge von Kondensationsreaktionen auf, die nach folgendem Schema be-

schrieben werden konnen:

13
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Diese Kondensationserscheinungen, bei denen Oxo- und Hydroxo-verbriickte Ag-
gregate entstehen, sind fur Aquaeisenkomplexe typisch: Die Kondensation fuhrt Gber
Kolloide schlieBlich zu schwerldslichen Eisenoxid-Hydraten, Eisenhydroxiden der
Zusammensetzung FeOOH (Goethit) bis 5Fe,039H,0 (Ferrihydrit).

Die physikochemischen Eigenschaften von Eisenhydroxiden als thermodynamische
Senke fur simultan vorliegende ionogene Stoffe wurden intensiv untersucht (Dzom-
bak & Morel 1990). Fir das Verstandnis und die Modellierung der Sorptionsmecha-
nismen bietet die Oberflachenkomplexierungstheorie eine adaquate Grundlage. Als
Basisgrof3en dieser Theorie werden vor allem die spezifische Oberflache sowie die
Oberflachenladung des Feststoffes bendtigt. Die Oberflachenladung ist bei Eisen-
hydroxiden variabel, denn die Hydroxylgruppen an der Oberflache wirken in Abhan-
gigkeit vom pH-Wert als Saure- oder als Basegruppe, so dass bei niedrigem pH-Wert
durch Anlagerung von Protonen positive, bei hohem pH-Wert durch Dissoziation von
Protonen negative Oberflachenladungen entstehen. Ein grundlegender Parameter

zur Charakterisierung der Oberflacheneigenschaften ist daher der Ladungsnullpunkt
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(isoelektrischer Punkt), der bei reinem Eisenhydroxid zwischen pH 7,9 und 8,1 liegt.
Sinkt der pH-Wert unter 8, steigt die Anzahl der positiven Ladungsplatze an. Im Hin-
blick auf den Depotstoff Depot-Fe wird damit die starke Anreicherung der Fe-
Oxyhydratmatrix mit negativ geladenen Nitrationen erklarlich, da die chemische Syn-

these stufenweise einen pH-Bereich von 2 — 8 durchlauft (Kretschmer, pers. Mittei-

lung).

Die entstandene Suspension hat ein Masseverhaltnis NOs : Fe** : Ca* von
1:1,3:0,7. Beim Depotstoff Depot-Al/Fe kommt in Analogie eine Mischung von Ei-
sen(lll)- und Aluminiumnitrat im Verhaltnis 1:2 (mg Fe: mg Al) zum Einsatz, wobei als

Obergrenze 80 % des Fe durch Al ersetzt werden kdnnen.

2.3 Experimente

2.3.1 Ganzseeexperiment am Tiefwarensee

Die Fallmittelzugabe am Tiefwarensee begann im Juli 2001 und erfolgte mit Hilfe ei-
ner an der tiefsten Stelle des Sees installierten Tiefenwasserbeluftungsanlage (Ti-
bean) direkt ins Hypolimnion (Gonsiorczyk et al. 2003, Koschel et al. 2005b). Die
Austritts6ffnung befand sich in einer Tiefe von 11 m. Die Fallmittel wurden mit einem
Transportponton chargenweise vom Ufer zur Anlage gefahren. Uber die Kopplung
des Fallmittel-Austrittsventils mit einer pH-Sonde wurde die Fallmitteldosierung so
gesteuert, dass im Mischtopf der Tibean keine pH-Werte > 11 auftraten. Die durch-

schnittliche Zugabegeschwindigkeit lag bei 300 L h™.

Die Applikation wurde wahrend der Sommerstagnation in mehreren Zyklen durchge-
fuhrt. Auf 2 Wochen Fallmittelzugabe folgten jeweils 2 Wochen Beluftung (Anlagen-
betrieb ohne Fallmittelzugabe). Ziel der Bellftung war eine mdglichst gleichmallige
Verteilung der Fallmittel im Hypolimnion sowie ein verzdgertes Auftreten anoxischer
Bedingungen im Tiefenwasser. Der Zyklus wurde mit einer 2wochigen Sedimentati-

onsphase ohne Anlagenbetrieb abgeschlossen (Tab. 2-3).
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Tab. 2-3: Betriebszeiten der Tibean und Menge der eingebrachten Chemikalien.

Bezug fiir die Mengenangaben in g m? ist die Sedimentflaiche unterhalb von 10 bzw.

12 m.

Datum

Betrieb

zugegebene Mengen

HTFIX [t]

g Al** m?

Ca(OH). [t]

g Ca®* m?

2001

17.07.-28.07.

Zugabe

114

19-26

28.07.-13.08.

BelUftung

27.08.-18.09.

Zugabe

45

40-54

18.09.-06.10.

Bellftung

2002

21.05.-24.05.

Bellftung

24.05.-09.06.

Zugabe

122,46

21-28

09.06.-23.06.

Bellftung

05.07.-08.07.

BelUftung

08.07.-27.07.

Zugabe

43,5

39-52

27.07.-09.08.

Bellftung

23.08.-26.08.

BelUftung

26.08.-19.09.

Zugabe

115,48

19-26

19.09.-10.10.

Bellftung

2003

29.05.-03.06.

Bellftung

03.06.-20.06.

Zugabe

118,22

20-27

20.06.-04.07.

Bellftung

16
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18.07.-21.07.

Bellftung

21.07.-14.08.

Zugabe

42,36

38-51

14.08.-29.08.

Bellftung

16.09.-18.09.

Bellftung

18.09.-07.10.

Zugabe

118,5

20-27

07.10.-19.10.

BelUftung

2004

08.07.-12.07.

Bellftung

12.07.-27.07.

Zugabe

114,18

19-26

27.07.-09.08.

Bellftung

21.08.-23.08.

Bellftung

23.08.-10.09.

Zugabe

42,96

38-52

10.09.-17.09.

Bellftung

2005

27.05.-01.06.

Bellftung

01.06.-16.06.

Zugabe

111,36

19-25

16.06.-22.06.

Bellftung

Zugabemengen insgesamt

814,2

137-186

173,82

154-209

Die Mengenangaben flur die Aluminat-Zugabe im Jahr 2004 sind aufgrund von Unre-

gelmafigkeiten bei der Applikation nicht gesichert.

Die Probenahmestelle P1 befindet sich 50 m in noérdlicher Richtung von der Tibean

entfernt im tiefsten Becken des Sees (Tiefe ca. 23 m). Ein weiterer Probepunkt P2

liegt 200 m nordlich davon bei einer Wassertiefe von 20 m (Abb. 2-1).
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Die Voruntersuchungen in den Jahren 1998 und 1999 wurden am Punkt P1 monat-
lich im Wasser und vierteljahrlich im Sediment vorgenommen. Seit Beginn der Res-
taurierung 2001 wurde das Wasser des Sees am Punkt P1 monatlich und wahrend
der Sommerstagnationsperioden jeweils 14tagig beprobt. Um die Einmischung der
Fallmittel zu verfolgen, wurden zusatzlich am Punkt P2 im Sommer parallel Sonden-
messungen durchgefihrt sowie monatlich wasserchemische Parameter analysiert.
Sedimentuntersuchungen fanden an P1 in zeitichem Zusammenhang mit der Fallmit-
telzugabe seit 2001 mindestens 3mal jahrlich, seit 2003 zusatzlich am Punkt P2 statt.
In den Jahren 2001 und 2002 wurde jeweils am Ende der Sommerstagnation die ho-
rizontale Variabilitdt von Sedimentprofilen an 7 Messpunkten in unterschiedlichen

Wassertiefen aufgenommen.

2.3.2 Laborversuche mit Depotstoffen

Bei einem Versuch an ungestorten Sedimentkernen des Globsowsees wurde vom
12.06. bis 16.07.2001 die Zugabe von Depotstoffen im Vergleich sowohl zur Einzel-
dosierung der Inhaltstoffe als auch zu Kontrollen untersucht. Mit einem Jenkins-
Sampler wurden Sedimentkerne (& 5 cm) gestochen. Von 8 Sedimentkernen wurden
jeweils zwei mit Depot-Fe, Depot-Al/Fe bzw. mit den Einzelkomponenten der Sus-
pension (d.h. Fe(NO3)3-9H,O-Lésung und Ca(OH),-Suspension ohne stufenweise
Synthese) in einer Dosis von 50 g N m versetzt, zwei dienten als Kontrolle. Es folgte
eine S5wochige Inkubation aller Kerne bei Standorttemperatur (13 °C) und unter Licht-
ausschluss. SRP, NO3, NH,*, SO4* und CH4 wurden im {iberstehenden Wasser als
Startwerte vor der Fallmitteladdition sowie wdchentlich nach der Behandlung gemes-
sen. Um eine Gradientenbildung innerhalb der Wassersaulen zu verhindern, wurde
das Uberstehende Wasser jeweils unmittelbar vor der Probenahme durch vorsichti-

ges Umrihren mit einem Glasstab homogenisiert.

Der Einfluss der Nitratbehandlung auf die Methanbildung konnte in einem dreimona-
tigen Test (19.02. — 16.07.2002) nachgewiesen werden: Gasdicht verschlie3bare
Flaschen wurden jeweils mit 40 mL Feuchtsediment vom Globsowsee (0-20 cm) und
57 mL entgastem und sterilisiertem Standortwasser beflllt, so dass ein Gasvolumen
von 40 mL verblieb. Dabei wurde das Wasser teilweise mit verschiedenen Mengen
Depot-Al/Fe (50 bzw. 25 g N m, hier entsprechend 1,25 bzw. 0,6 mg N mL" Feucht-

sediment) sowie in weiteren Versuchsansatzen (einschliellich der Kontrollen) zusatz-
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lich mit Glukose (0,02 mM) versetzt. Alle Ansatze wurden dreifach ausgefertigt und
inkubiert. Die Methanbildungsrate wurde als Anstieg der CH4-Konzentration im Gas-

raum mehrfach wahrend der Inkubationszeit gemessen.

Ein weiterer Standversuch mit ungestérten Sedimentkernen des Globsowsees fand
vom 19.02. - 11.03.2002 statt und diente vor allem der Aufklarung des Einflusses von
Depotstoff auf Op-Zehrung und Redoxpotenzial: Von 6 Sedimentkernen aus dem
Globsowsee wurden je 2 mit 2,5 bzw. mit 12,7 g N/m? Depot-Al/Fe- Suspension ver-
setzt. Bis zum vollstandigen Verbrauch von O, erfolgten stiindliche Messungen von
O, und Redoxpotenzial, spater in grofderen Abstanden. Zusatzlich wurden an vier
Terminen (19.02., 22.02., 01.03. und 11.03 02) SRP, NOs", NH4*, SO4* und CH,4 im

Uberstehenden Wasser analysiert.

2.3.3 Enclosureexperiment

Die Enclosure-Anlage war im Dagowsee an einer Stelle mit 8 m Tiefe installiert. Sie
bestand aus vier Becken von jeweils 10 m Durchmesser, die zum Sediment hin offen
waren, deren Wande jedoch in den Seegrund eingelassen waren, so dass jeweils
eine 8 m lange Wassersaule von 10 m Durchmesser separiert war (Dittrich et al.
1997).

Am 21.06.2002 wurde nach Einstellung der sommerlichen Temperaturschichtung in
zwei Enclosure-Becken vor Ort angesetzte Depot-Fe-Suspension mit Hilfe eines Fall-
rohres gleichmaRig auf der Wasseroberflache verteilt (50 g N m™?), die beiden ande-
ren Becken blieben als Kontrollen unbehandelt. Wahrend der Sommerstagnation
2002 erfolgten monatliche Beprobungen der Sedimente (NOs, SRP, NH;*, SO4,
Fe?"/Fe®" im Porenwasser, CH4 und Phosphataseaktivitat im Feuchtsediment, sowie
Zusammensetzung der Trockensubstanz). Eine weitere Probenahme fand zu Beginn
der Sommerstagnation 2003, also 1 Jahr nach der Behandlung statt. Pro Enclosure-
Becken wurden mit einem Uwitec®-Sampler jeweils 3 Sedimentkerne entnommen,
vor Ort in 2-cm-Abschnitte geschnitten und kihl und dunkel (Standortverhaltnisse) ins
Labor transportiert. Mit Hilfe von Sedimentfallen (2 Saulen von 40 cm Lange und 29
cm? Flache je Enclosure) wurden wahrend der Féllung (21.06.-02.07.02) die Sedi-

mentationsraten gemessen.
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2.4 Analytische Methoden

241 Analysemethoden zur Wasseruntersuchung

Leitfahigkeit, pH-Wert und O2-Konzentration im Wasser wurden jeweils vor Ort mittels

Sonden der Fa. WTW (Weilheim, Deutschland) gemessen. Die Sichttiefe wurde mit

einer Secchi-Scheibe (J 28 cm) ermittelt. Die Entnahme der Wasserproben aus un-

terschiedlichen Tiefen erfolgte mit einem Fallschopfer nach Friedinger (Fa. Limnos,

Lohmar, Deutschland). In Tab. 2-4 sind die angewandten Methoden zur chemischen

Analyse der Wasserinhaltsstoffe zusammengestellt.

Tab. 2-4: Angewandte chemische Analysemethoden zur Wasseruntersuchung

Parameter Methode Gerat
Alkalinitat Titration mit 0,1 N HCI Titriprocessor 686,
Metrohm, Schweiz
CaCO; Infrarotgasanalyse Infralyt 1211, Junka-
lor Saxon, Deutsch-
land
S0 ionenchromatographisch DX-100 mit Leit-
fahigkeitsdetektor,
Dionex, USA
PO,* als Phosphormolybdanblau (695 nm)
nach Reduktion mit SnCl;
()]
NO,/NOs’ é Reduktion von NOs" mit Cd, Diazotie-
£ |rung mit Sulfanilamid und Kupplung mit
"cqn_; N-(1-Naphthyl)-ethylendiamin (540 nm) FIA Star 5010, Foss
-(1-Na -ethylendiamin nm
% Py Y Tecator, Schweden
NH," § NH;-Abtrennung durch Gas-Diffusions-
*é Membran, Nachweis Uber Indikator
O
< [(590 nm)
o
ca® Komplexbildung mit Cresolphthalein

(540 nm)
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AP ©  |Komplexbildung mit PCV (590 nm, sie-|FIA compact, MLE
E he auch Kap. 3.1.2) Dresden, Deutsch-
S
'..3 land
V)
M
TP © | Aufschluss mit K;S;0g im Autoklaven
(@]
2 (134 °C, 30 min), dann analog PO,
()
TN S Aufschluss mit Oxisolv im Autoklaven
(@)
T |(120 °C, 45 min), dann analog NOy'

2.4.2 Methoden zur chemischen Sedimentanalyse

Je Probenahme und Untersuchungspunkt wurden mit einem Sedimentstecher 2-3
Sedimentkerne gestochen, kuhl und dunkel (Standortverhaltnisse) ins Labor trans-
portiert, in Zentimeter-Schichten geschnitten und schichtweise homogenisiert. Je
Teilprobe wurde Feuchtsediment fir die Ermittlung der CH4-Konzentration (2 x 2 mL)
mit NaOH-L6ésung (2,5 %) fixiert und fur die Messung der CHs—Bildungsrate (3 x 4
mL) (Casper 1992) bzw. der Phosphatase-Aktivitat (4 x 0,5 mL) bei Standorttempera-
tur temperiert. Zweimal 1,5 g Feuchtsediment wurde zur Bestimmung der P-
Bindungsformen eingewogen und der Rest flir Porenwassergewinnung und Ermitt-
lung des Wassergehalts und der Anteile an organischer Substanz bzw. Carbonat auf-

geteilt.

Das Interstitialwasser wurde durch Zentrifugieren (5 min; 13000 g; 4 °C) des Feucht-
sediments und anschlieBendes Filtrieren (CN-Filter, 0,45 ym) des Uberstands ge-

wonnen.

Die Konzentrationen von SRP wurden gemaf der Phosphor-Molybdanblau-Methode
nach Murphy & Riley (1962) photometrisch an einem Photometer Nanocolor® 300 D
(Macherey & Nagel, Deutschland) analysiert. Die Kalkulation der P-Diffusionsraten
erfolgte analog zu Gonsiorczyk et al. (1997) anhand der SRP-Gradienten an der Se-
dimentoberflache nach dem 1. Fick’'schen Gesetz:

dc D
J=""xp?x_—_
7 ¢

. 128 (Gleichung 2-1)

J Diffusionsrate [mg m?d™]
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d.
d—c linearer Konzentrationsgradient [mg m™]
YA
¢’ Porositat [m® Porenwasser m™ Feuchtsediment]
D Diffusionskoeffizient fur H,PO4", der unter den gegebenen pH-

Verhaltnissen dominierenden P-Spezies, [m?d'], temperaturab-

hangig interpoliert nach Daten von Li & Gregory (1974).

Die Konzentrationen von SO4* und NOs~ im Porenwasser wurden analog zu den A-
nalysen der Wasserproben (Tab. 2-4) bestimmt. Die NH,"-Konzentrationen wurden
ionenchromatographisch (DX-100, Leitfahigkeitsdetektor, Dionex, USA) und die CHg-
Konzentrationen am Gaschromatographen (GC-14A, Flammenionisationsdetektor,
Shimadzu, Japan) ermittelt. Fe?* wurde photometrisch als Phenanthrolin-Komplex
(DIN 38406) am Photometer Spekol 221 (Carl Zeiss Jena, DDR) nachgewiesen, Fe**
analog nach Reduktion mit Ascorbinsaure. Die O,-Konzentrationen im Wasser Uber
den Sedimentkernen wurden mit der Messsonde Oxi 320 der Firma WTW (Weilhaim,
Deutschland), pH-Wert und Redoxpotenzial an einem Digital-pH/mV/Thermo-Meter
DAM-1 der Toepffer Lab Systems (Goppingen, Deutschland) mittels Mikro-pH-
Elektrode PH-1M bzw. Mikro-Redoxelektrode RED-1M gemessen.

Die Trockenmasse (TM) wurde durch Trocknen des Feuchtsediments bei 105 °C er-
mittelt (DIN 38 414 S2). Der Gehalt an organischen Bestandteilen ergab sich unter
Bezug auf die Trockenmasse aus dem Gluhverlust nach zweistliindigem Glihen bei
550 °C (DIN 38 414 S3) und der Anteil an CaCO3; aus dem Gluhverlust bei 900 °C
(2 h, Mothes 1980).

Der TP-Gehalt wurde nach Aufschlu® des bei 550 °C geglihten Sediments (ca. 5
mg) mit 20 ml K>S,0s-Lésung (50 g L") im Autoklaven (Varioklav Typ 400 H+P La-
bortechnik GmbH Oberschlei3heim, Deutschland, 30 min, 134 °C) als SRP ermittelt.

Zur Aufklarung der P-Bindungsformen im Sediment wurde das Fraktionierungsverfah-
ren nach Psenner et al. (1984), modifiziert nach Hupfer et al. (1995) angewendet.
Dabei wird das Frischsediment einer stufenweisen Extraktion unterworfen. In Tab.
2-5 sind Extraktionsmittel und -zeiten sowie die jeweils erwarteten P-

Bindungsformen aufgelistet. Die Bestimmung von TP in den Extrakten erfolgte nach
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Aufschluly mit K;S,0g. Der nichtreaktive Phosphor (NRP) wurde nur in der NaOH-
Fraktion (NaOH-NRP) als Differenz aus TP und molybdatreaktivem Phosphor (SRP)

ermittelt.

Tab. 2-5: Extraktionsverfahren nach Psenner et al. (1984), modifiziert nach Hupfer
et al. (1995)

FRAKTION | EXTRAKTIONSMITTEL / P-BINDUNGSFORM
ZEIT
NH4CI-TP |1 M NH4CI/0.5h Im Porenwasser geldste und labil ad-
sorbierte Phosphate, sofort verfligbarer
P
BD-TP 0.11 M Na;S,04/NaHCO3 / Reduktiv I6sliche Phosphate, haupt-
0.5 h (40 °C) sachlich an Fe und Mn gebunden
NaOH-SRP | 1 MNaOH /16 h Basenl6sliche Phosphate, vorrangig an
Metalloxide (Al, Fe) gebunden
NaOH- Organisch gebundener P (in Mikroorga-
NRP nismen und Detritus, Poly-P, hu-
minstoffgebunden)
HCI-TP 0.5MHCI/16 h Saurel6sliche Phosphate (Carbonate,
Apatit)
Rest-P Refraktarer organischer Phosphor

Mit den im Laufe der Restaurierung zunehmenden Al-Gehalten in den Sedimentpro-
ben vom Tiefwarensee gab es Probleme bei der P-Bestimmung in den NaOH-
Extrakten: Bei dem fir die P-Bestimmung erforderlichen Ansauern mit HNO3 bildete
sich ein Niederschlag von Al(OH)s;. Wurde die Saure stufenweise zugesetzt, so fiel ab
pH 7 AI(OH); als flockiger weilder Niederschlag, der viel P bindet und sich auch bei
weiterer Saurezugabe nicht wieder aufloste. Scheinbar erfolgte durch Anlagerung
von Huminsauren (gelbliche Verfarbung des Niederschlags) eine Stabilisierung des
Prazipitats. Wurde die zum Uberschreiten des Neutralpunktes erforderliche Saure-
menge im Ganzen zugegeben, so I0ste sich der Al(OH)s-Schleier rasch wieder auf.
Huminsauren fallen im Sauren langsamer aus und binden nur eine vernachlassigbar
geringe Menge P (braunliche Schlieren nach ca. 10 min). Deshalb war es wichtig, die
Saurezugabe im NaOH-Extrakt sehr zigig durchzufiihren und die homogenen Pro-

ben sofort fur die SRP-Messung und den Aufschluss abzufullen.
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2.4.3 Enzymaktivitaten

Die Aktivitat des Exoenzyms Phosphatase im Sediment wurde Uber das durch P-
Abspaltung aus dem Modellsubstrat 4-Methylumbelliferylphosphat-diNatriumsalz
(MUF-P) hydrolysierte 4-Methylumbelliferon (MUF) detektiert, welches bei 450 nm
fluoresziert (Anregungswellenlange: 365 nm) (Hoppe 1993, Marxsen et al. 1998). Die
MUF-Freisetzungsraten ergaben nach Zugabe unterschiedlicher Mengen MUF-P (50,
200, 500 und 750 pmol) zu jeweils 0,5 mL Feuchtsediment, das in 4 mL filtriertem
und sterilisiertem Standortwasser suspendiert wurde (15 min Inkubation, Fixierung
mit Ammonium-Glycin-Puffer und 3 min kochendem Wasserbad, 4 Parallelen je Pro-
be und Versuchskonzentration), charakteristische Sattigungskurven. Aus diesen
konnten mit Origin® Version 6.1 die maximale Sattigungsrate Vimax sowie die Michae-
lis-Menten-Konstante K, errechnet werden. K, ist die Restkonzentration an Substrat
bei halbmaximaler Wachstumsrate und gilt als Mal fur die Substrataffinitat. Je kleiner

Km, umso hoher ist die Substrataffinitat

2.5 Toxizitat und Analyse von Aluminium

2.5.1 Aluminium-Toxizitat

Al ist mit 82 g kg™ (entprechend 8 %) nach O (474 g kg™'; 46 %) und Si (282 g kg™";
26 %) das dritthaufigste Element und das am weitesten verbreitete Metall in der Li-
thosphare (Atwood & Yearwood 2000). Es kommt in der Natur ausschliel3lich oxidisch
gebunden als Feldspat (M[AISi3Og]) und Glimmer (Ms[AISizO10]) sowie in deren Ver-
witterungsprodukten, den Tonen (z.B. Kaolinit Al;[Si,Os](OH),), vor. Bekannt sind wei-
terhin Korund (Al,O3), Edelsteine (durch Verunreinigungen anderer Oxide gefarbte
Al,Os-Kristalle) oder der technisch bedeutsame Bauxit (AIO(OH)) (Holleman-Wiberg
1976).

Trotz seiner grofl3en naturlichen Verbreitung hat Al keine bekannte essentielle biologi-
sche Funktion. Die toxische Wirkung von Al auf Fische wurde jedoch bereits 1915
von Thomas (zitiert in Burrows 1977) beschrieben. Fir den Menschen scheint die
gesundheitliche Bedeutung von Al auf Spezialfalle beschrankt, namlich wenn Al direkt

in die Blutbahn eingebracht wird: So verursachte die Verwendung Al-kontaminierter
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Dialyseldésungen die schwere Hirnerkrankung Dialyseenzephalopathie. Ein weiteres,
rein klinisches Problem stellt die Verabreichung Al-kontaminierter Infusionslésungen
dar, die zu Osteomalazie und Leberschadigungen bei den betroffenen Patienten fuhr-
te. Ein Anfang der 90er Jahre stark diskutierter und umstrittener Zusammenhang
zwischen Al-Gehalten des Trinkwassers und dem Auftreten der Alzheimer-Krankheit
ist nicht bewiesen worden (Ubersichten bei Wilhelm & Dieter 1991, Berend et al.
2003).

Die meisten Toxizitatsstudien an Pflanzen und Wasserorganismen sind unter dem
Blickwinkel der Versauerungsproblematik angefertigt worden. Erhdhte Emissionen
von Schwefel- und Stickstoffverbindungen hauptsachlich aus Verkehr und Energie-
wirtschaft fUhren seit den 1950er Jahren zu einer Versauerung von Luft, Gewassern
und Bdden. Anhaltende Saureeintrage erschopften teilweise die Pufferkapazitaten
der naturlichen Systeme und flhrten zu pH-Erniedrigung und zur Erosion von Mine-
ralien. In diesem Zusammenhang wurden toxische Wirkungen von freigesetztem AI**
auf Pflanzenwurzeln (als Ursache fur Waldsterben) und Wasserorganismen be-
schrieben (Dobbs et al. 1989, Havas & Rosseland 1995). Die Ergebnisse dieser Stu-
dien sind sehr vielfaltig und nicht ohne weiteres auf die Seenrestaurierung zu Uber-
tragen. Haufig wurden sie in Weichwasserseen oder —flussen mit geringem

Saurebindungsvermoégen durchgeflhrt.

Um eine Vergleichbarkeit zu ermoglichen, muss geklart werden:

- Welche biologischen Funktionsstorungen sind direkt auf Al zurtickzufihren
und
- welche indirekt sowie

- welche Mechanismen liegen den beobachteten Symptomen zugrunde?

Wood (1995) bewies, dass Al Bodenbakterien schadigt, indem es deren Nahrstoff-
aufnahme, z.B. von P, behindert. Aul3erdem bindet Al an die DNA, was schliel3lich

zum Vitalitatsverlust der betroffenen Zellen fuhrt.

In aquatischen Systemen wurden Algen und Zooplankton untersucht; die schwersten
Schaden erlitten jedoch Fische, und anhand von Fischvergiftungen wurden die
Toxizitatsprozesse am ausflhrlichsten diskutiert. Als Testkriterien wurden Wachstum,
Verhalten, Bruterfolg oder Al-Einlagerungen in Geweben bewertet. Die Sensitivitat
der Fische gegenuber Al variierte mit deren Lebensalter und Grdélze und mit der che-

mischen Zusammensetzung des Gewassers. Am haufigsten wurden die Kiemen ge-
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schadigt und dadurch die Atmung und Osmoseprozesse beeintrachtigt (Ingersoll et
al. 1990, Buckler et al. 1995, VanSickle et al. 1996, Berntssen et al. 1997, Exley et al.
1997, Rosseland et al. 2001, Andrén 2003).

Fur die akute Al-Toxizitat bei Fischen werden verschiedene Mechanismen diskutiert:

1. AI(OH)s-Flocken verkleben die Kiemenoberflache mechanisch, beeintrachti-
gen so den Gasaustausch und kénnen zum Ersticken flihren (Baker & Scho-
field 1982).

2. Exley et al. (1991) beschreiben die Schadigungen in einem zweistufigen Me-
chanismus, bei dem sich zuerst die positiv geladenen hydratisierten
Al(H,0)s>*-lonen ionogen an der negativ geladenen Kiemenoberfliche anla-
gern. Dadurch buft das Kiemenepithel seine Funktion als lonenschranke ein.
Die daraus resultierenden Stérungen im osmotischen lonenaustausch forcie-
ren Nekrosen, Verschorfungen und Absterben der Kiemenzellen.

3. Die negativ geladene Kiemenoberflache stellt den Kern fir eine Al-
Polymerisation dar, d. h. die Kiemen werden durch die wachsenden Polymere
verstopft. Dadurch werden der Wasseraustausch an den Kiemen behindert
und die Diffusion von Gasen und lonen erschwert, was zur Hypoxie fuhrt. Die-
ser Mechanismus wird vorwiegend unter Bedingungen ablaufen, die die Al-
Polymerisation begunstigen, also bei pH-Werten zwischen 5 und 6, vor allem
bei einem raschen Anstieg des pH in diesem Bereich, wie er beispielsweise
beim Einstromen eines sauren Zuflusses in ein anderes Gewasser auftritt (Po-
léo 1995).

4. Im Gegensatz zu 3. trat in einer anderen Studie die starkste Al-Toxizitat bei ei-
nem pH von 6,5 auf. Es wird angenommen, dass kleine ungeladene Al(OH)s-
Polymere in die Schleimschicht auf den Kiemen eindringen und sich mit den
darin enthaltenen Proteinen und Kohlehydraten uber Oxo- und Hydroxo-
Brucken verbinden. Dadurch verandern sie das Flie3- und Diffusionsverhalten
des Schleims und kénnen Atmung und lonenaustausch beeintrachtigen, bis
zum Ersticken. Entscheidend fur diesen Mechanismus ist also nicht die Menge
des auf der Kiemenoberflache abgelagerten Al, sondern seine Bindungsstarke
(Exley et al. 1996).

Maligebend fir die Giftwirkung eines Stoffes ist seine Bioverfluigbarkeit, d.h. die Men-
ge, die tatsachlich in den Organismus aufgenommen und fur diesen verfligbar ge-
macht werden kann. Aus den dargestellten Toxizitatsmechanismen wird deutlich,
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dass vor allem die monomeren Al-Spezies bioverfugbar sind. Folglich haben Kom-
plexbildner wie organische Verbindungen (Citrate, Humin- und Fulvinsauren), F~ oder
Si(OH)4 eine mildernde Wirkung auf die Al-Toxizitat, da sie die kleinen lonen maskie-
ren, also in weniger bioverfugbare Verbindungen Uberfuhren (Dobbs et al. 1989,
Kroglund et al. 2001, Exley et al. 2002).

GroRen Einfluss auf die Al-Toxizitit hat der pH-Wert. Das Al**-lon unterliegt im Was-
ser einer fortschreitenden Hydrolyse (Gleichgewichtskonstanten aus Pearson et al.
1992):

AP*+H,0 < AIOH™ +H* 1gK o ==499
AIOH* + H,0 <« AI(OH)," +H" IgK, .. =-10]11
AI(OH)," + H,0 <> AI(OH), + H" IgK, .. =-1694
Al(OH), + H,0 > Al(OH),” +H" IgK , .. =—22,67

B)25°C

Die Konzentrationen der dabei gebildeten Al-Spezies kénnen als Funktion des pH
dargestellt werden (Abb. 2-3).

Durch die logarithmische Darstellung kann die pH-Abhangigkeit der Konzentrationen
der geldsten Al-Spezies als Gerade sichtbar gemacht werden. Um die Vorstellung der
Grollenordnung zu erleichtern, wurden zwei Konzentrationen in der in der Wasser-
analytik Gblichen Einheit mg L™ eingetragen. Es wird deutlich, dass in dem fiir kalk-
reiche Oberflachengewasser relevanten pH-Bereich zwischen 6 und 8 keine positiv
geladenen Hydroxide auftreten. Zwischen pH 5 und 6, dem fur Weichwasser typi-
schen pH-Bereich, haben die geldsten Spezies ein Konzentrationsminimum, es liegt
also hauptsachlich festes Al(OH); vor (vergleiche 3. Toxizitatsmechanismus). Bei Un-
terschreitung von pH 5 treten die monomeren positiv geladenen Al-Hydroxo-Spezies
in messbaren Konzentrationen (> 0,01 mg L) auf, bei Uberschreitung von pH 9 A-

luminat.

27



2 Materialien und Methoden

-4 o
_ -1
] c,=2mglL
54
AN
| AN
N\ 3
\ _ -1 i
— 6 N cA|—0,05 mg L %
— /7
= _ .
£ /'/
Sy g 7
2 ] |—aA" N g
----- Al(OH)* . 2
-84 + Y,
———AI(OH)Z_ | \y.
{ [=-=- AI(OH), LN
RN N
-9 T T T T T T T T T T T 1
3 4 5 6 7 8 9
pH

Abb. 2-3: Loslichkeit von AI** als Funktion des pH im Gleichgewicht mit AI[(OH)s3s),
Léslichkeitsprodukt von Al(OH)s Ks=10*° (modifiziert nach Sigg & Stumm 1989).

Bei Toxizitatsbetrachtungen im Zusammenhang mit der Seenrestaurierung sind zu-
dem sowohl der Ort der Fallmittelapplikation als auch die Kinetik der Flockenbildung
von entscheidender Bedeutung. So kdnnen Fische nicht gefahrdet werden, wenn die
Applikation in Bereiche erfolgt, die z.B. aufgrund von O,-Mangel ohnehin nicht als

Fischhabitat geeignet sind.

2.5.2 Analytik und Speziierung von Aluminium

Die quantitative Analyse von Gesamt-Al wird Ublicherweise mit der Atomabsorpti-
onsspektrometrie (AAS) durchgefuhrt, bei Anwendung der Graphitrohrtechnik (GF-

AAS) liegt die Nachweisgrenze bei 1 ug L™. Andere Nachweisverfahren sind die lo-
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nenchromatographie (IC), emissionsspektroskopisch mittels ICP (Inductively Coupled

Plasma) oder spektrophotometrisch nach vorherigem Aufschluss.

Um eine Information Uber das bioverfugbare, also toxisch relevante Al zu erhalten, ist
die Bestimmung von Gesamt-Al jedoch nicht aussagekraftig. Vielmehr ist es erforder-
lich, einzelne Spezies zu unterscheiden und zu quantifizieren. Dazu kdnnen zweierlei
Wege beschritten werden: Erstens die thermodynamische Modellierung und zweitens

die Anwendung analytischer Trennverfahren (Tab. 2-6).

Tab. 2-6: Speziierungs-Techniken fur Aluminium (nach Clarke et al. 1996)

Thermodynamische
Analytische Trennverfahren
Modellierung

Grafische Methoden lonenaustausch: Trennung anorganische/organische

(negativ geladene) Verbindungen

Computersimulation Kinetische Diskriminierung: Komplexbildung mit Oxin,
PCV, Ferron, CAS oder Aluminon nach Reaktion labiler

Spezies gestoppt

FISE (fluoride ion-selective electrode): Al ist einziges Me-

tallion, das signifikante F- -Fraktion bindet

IC (ionenchromatografisch): auRerspharische Komplexe

dissoziieren in Saule, innerspharische nicht; in natirli-

chen Wassern nicht getestet

Nach lonengrdf3e: Filtration, Ultrafiltration, Zentrifugation,

Dialyse

Schon sehr frih wurden grafische Methoden und spater Computersimulationen ge-
nutzt, um Uber thermodynamische Gleichgewichtskonstanten Aussagen zu Al-
Spezies zu treffen (z.B. Hem 1968, Bi et al. 1997, Sullivan & Cosby 1998). Bei deren
praktischer Anwendung gibt es aber eine Reihe von Problemen. Die Komplexizitat
der Al-Chemie erfordert eine grof3e Zahl von Eingangsvariablen. AuRerdem sind na-
tlrliche Systeme offen, befinden sich also nicht im stationaren Gleichgewicht. Exley

et al. (1996) wiesen in einem solchen nichtstationaren Fall toxische Wirkungen auf
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Fische nach, die in den thermodynamisch errechneten theoretischen Konzentrati-

onsbereichen nicht zu erwarten waren.

Die analytischen Trennverfahren liefern operationell definierte Fraktionen, also Frak-
tionen, die sich hinsichtlich ihrer chemischen Reaktion auf eine bestimmte Behand-
lung gleichen, jedoch nicht unbedingt in ihrer chemischen Zusammensetzung. Die
am haufigsten angewandte Fraktionierung von Driscoll (1984) separiert ,acid reactive
Al“ mit einem sauren Aufschluss bei pH 1, ,monomeric Al“ nach Extraktion mit 8-
Hydroxychinolin und ,non-labile monomeric Al nach Passage eines Kationen-
Austauscherharzes. Durch Differenzbildung ergeben sich auf’erdem die Fraktionen

Jlabile monomeric“ und ,acid soluble Al“.

Zur Ermittlung der bioverfugbaren Fraktion sollte das Separierungsverfahren genau-
estmdglich den Anlagerungsmechanismus an den betroffenen Organismus simulie-
ren. Dem kommen die Verfahren der kinetischen Diskriminierung am nachsten. Diese
Verfahren bieten zudem Uber die photometrische Bestimmung der gebildeten Kom-
plexe den Vorteil einer Direktbestimmung, bei der die ebenso stéranfalligen wie zeit-
und kostenaufwendigen Aufschlussverfahren eingespart werden kénnen. Neuere Ar-
beiten z. B. von Hawke & Powell (1994) und Pyrzynska et al. (2000) bestatigen die
Eignung photometrischer Methoden fur die analytische Bestimmung der am starksten
toxisch wirkenden monomeren Al-Spezies. Besonders bewahrt haben sich FIA-
Systeme (flow injection analyzer), bei denen sich exakte Reaktionszeiten mit hoher
Reproduzierbarkeit einstellen lassen. Dobbs et al. (1989) kombinierten Studien zur
analytischen Al-Speziierung mit Toxizitatstests an Photobacterium phosphoreum und
mit einem Fisch-Stress-Monitor, der Ventilationsfrequenzen aufzeichnet. Beide Expe-
rimente zeigten eine Abhangigkeit der Toxizitat von der Speziierung. Die nach kine-
tisch kontrollierter Reaktion mit Pyrocatecholviolett (PCV) photometrisch bestimmte
Konzentration an freiem Al stand in guter Ubereinstimmung mit der beobachteten Al-
Toxizitat. Nach Komplexierung des Al mit F°, Zitronen- oder Fulvinsaure wurden ge-

ringere Konzentrationswerte gemessen, und die toxische Wirkung war geringer.

2.5.3 Photometrische Al-Bestimmung mit PCV

Die ldee der Al-Speziierung mittels kinetischer Diskriminierung impliziert, dass bei

hinreichend kurz gewahlter Reaktionszeit nur die ,labilen* Al-Spezies zur Komplexbil-
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dungsreaktion kommen. Die Einhaltung solch kurzer Reaktionszeiten stellt bei nicht-
automatisierten MelRverfahren ein erhebliches Problem hinsichtlich der Reproduzier-
barkeit dar, das mit Hilfe kontinuierlich arbeitender Systeme wie beispielsweise FIA

Uberwunden werden kann.

Zur photometrischen Al-Bestimmung wurden verschiedene Komplexbildner verwen-
det: Oxin und sein Derivat Ferron, Pyrocatecholviolett (PCV), Chromazurol S (CAS)
oder Aluminon. Die starksten Komplexe bildet mit Al das PCV, welches deshalb am
besten geeignet ist, um freies oder labil gebundenes Al zu ermitteln. Die PCV-
Methode ist in Schweden und den USA eine Standardmethode, eine DIN-Vorschrift
ist in Vorbereitung. Bei allen FIA-Verfahren wurde Hexamethylentetramin als Puffer
eingesetzt, als Carrier diente entweder 0,04 M H,;SO,4 oder 0,1 M HCI (Seip et al.
1984, Rogeberg & Henriksen 1985, Rayset 1985, 1986, Fairman et al. 1994, Hawke
& Powell 1994, Pyrzynska et al. 2000).

Die Komplexbildung zwischen PCV und Al ist eine stark pH-abhangige Reaktion, de-
ren pH-Optimum in dem engen Bereich zwischen 6,05 und 6,15 liegt. Ist der pH-Wert
héher, so wirkt PCV als pH-Indikator, tauscht also eine héhere Al-Konzentration vor.
Bei geringeren pH-Werten verlauft die Komplexbildung unvollstandig, und es ergeben
sich scheinbar niedrigere Al-Werte. Das bisher verwendete Puffersystem Hexamethy-
lentetramin hat einen pK,-Wert von 5,1 und liegt damit relativ weit entfernt vom ge-
forderten pH-Wert 6,1. Bei eigenen Messungen stellte sich heraus, dass selbst sehr
kleine Abweichungen von der geforderten Aziditat pH 1 der Proben (Schwankungen
zwischen 0,08 und 0,12 M HCI) sehr unterschiedliche Extinktionswerte verursachten.
Bedingt durch das im allgemeinen hohe Saurebindungsvermdgen der hier untersuch-
ten Seen (Alkalinitaten von 2-3 mval L") war die Pufferkapazitit des Hexamethylen-
tetramin-Puffers fur die Messungen nicht ausreichend. Offensichtlich hatten die bis
dato beschriebenen Al-Bestimmungen mit PCV hautpsachlich in Weichwassern, wie
sie z.B. fir Schweden typisch sind, stattgefunden. Leider sind in den vorliegenden

Veroffentlichungen keine Angaben zur Alkalinitat der vermessenen Proben zu finden.

Um die Al-Analyse mit PCV auch in Hartwasserseen anwenden zu kdénnen, wurde
nach einem starkeren Puffer gesucht. Es zeigte sich, dass Hydroxylamin mit pK, =
5,95 eine wesentlich guinstigere Saurekonstante und damit eine héhere Pufferkapazi-
tat als das bisher eingesetzte Hexamethylentetramin hat (MLE 2003, Wauer et al.
2004).
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Hydroxylamin war auch vorher schon in den Reagenzien enthalten, um Stérungen
durch Fe zu unterdriicken: Da Fe®*" bei pH 6 mit PCV ebenfalls einen Farbstoffkom-
plex bildet und die Al-Bestimmung storen wurde, wird das in der Probe enthaltene
Fe*" durch Hydroxylamin zu Fe*" reduziert und zusammen mit dem evtl. bereits in

der Probe vorliegenden Fe?* als Phenanthrolin-Komplex maskiert.

Die Analysen wurden zunachst an einer FIA-LAB Il, spater an einer FIA compact
(beide MLE Dresden GmbH) durchgefuhrt. Die Extinktion wurde bei 590 nm an einer
Klvette mit 10 mm Schichtdicke bestimmt. Abb. 2-4 zeigt das FlieRschema des ver-

wendeten manifolds.

mL min-’
45
VW«
(
c ) 1.75 W
Injektionsventil
M 0.5 x 150 R 0.8 x 2000
1.75
R1— W
1.75 /
R2 N Fotometer

Abb. 2-4: Flielschema des bei der Al-Bestimmung mit PCV eingesetzten mani-
folds. W-Abfall; C-Carrier; R1-Reagenz 1 (PCV); R2-Reagenz 2 (Puffer). Alle Chemi-
kalienstrome werden uber Schlauchpumpen mit den angegebenen Geschwindigkei-
ten gefdérdert, in Vorsaulen (M Durchmesser x Lange [mm]) gemischt und im
Schlauchreaktor R zur Reaktion gebracht. Das Injektionsventil wird je nach Messbe-

reich mit einer 100-uL- bzw. 400-uL-Probeschleife verbunden.
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2 Materialien und Methoden

Folgende Chemikalien wurden eingesetzt:

- Carrier— 0,1 M HCI

- Reagenz 1 -0,3 mM PCV (von FLUKA, p. a. for colourimetry; alternativ ist
auch Riedel de Haén méglich) in einer Lésung von 30 g L™ Brij 35 P (Fluka).
Der Zusatz des Netzmittels Brij soll Ablagerungen des in Wasser schwerlosli-
chen Farbstoffkomplexes im Schlauchreaktor und in der Fotometerkuvette
vermeiden.

- Reagenz 2 — als Puffer und zur Fe-Maskierung enthalt 1,5 M Hydroxylamin-
Hydrochlorid, 1 M Ethanolamin und 7 mM 1,10-Phenanthrolin.

Die Wasserproben wurden filtriert (60 pm) und mit 1 mL HCI (10 M) je 100 ml Probe-
flussigkeit angesauert. Die Lagerung erfolgte in 100 mL-Polyethylenflaschen im Kihl-

schrank.

Fir die Messungen wurde der Messbereich zwischen 0,05 und 0,5 mg L™ (Standards
50, 100, 200 und 500 pg L) verwendet. Die Bestimmungsgrenze betragt 0,01 mg
L. Aus den Standardabweichungen der Kontrollproben ergab sich eine Messunsi-

cherheit von 8 %.

Durch das Ansauern der Proben erfasst die Methode nicht nur das bei der Probe-
nahme vorliegende AI**, sondern auch die sdurereaktiven, also die geldsten, mono-
meren, labil gebundenen Al-Spezies (Al(OH)?*, AI(OH),", AI(OH)4", geldste Komplexe
mit F-, SO4%, Si(OH)4 oder organischen Verbindungen). Das ist fiir die Uberwachung
der Konzentration an toxisch relevanten Al-Spezies im Rahmen einer Seenrestaurie-
rung sinnvoll, weil damit zusatzlich zu den in situ vorliegenden auch die potenziell

toxischen Spezies (z.B. bei einer plotzlichen pH-Schwankung) quantifiziert werden.
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3 Fallmittelkombination Al/Ca

3  Anwendung der Fallmittelkombination Al/Ca am Tief-

warensee - Ergebnisse

3.1 Aluminium-Konzentrationen

Wetzel (2001) fand in SiRwasser mit neutralem pH AI**-Konzentration unter
10 pg L. Andere Autoren geben Konzentrationen an geléstem Al unter 100 pg L™ in
Gewassern mit pH > 4 an (Kaggwa et al. 2001). Die WHO-Richtlinie legt den Grenz-

wert fir AI** im Trinkwasser mit 200 ug L™ fest.

Die Konzentrationen an AI** in verschiedenen Seen Nord-Brandenburgs und Siid-
Mecklenburgs, die mit der oben beschriebenen PCV-Methode erhoben wurden, la-
gen zwischen 22 und 169 ug L™ (Tab. 3-1). Die héchsten Werte wurden an der Gro-

Ren Fuchskuhle, einem sauren Moorsee, gemessen.

Tab. 3-1: Jahresmittel der Konzentrationen an geléstem Al und der pH-Werte in
ausgewahlten Seen Nord-Brandenburgs und Sud-Mecklenburgs (Untersuchungszeit-
raum: 09/2003 bis 10/2004).

SEE Alge. [WG L' | PH N

Stechlinsee (40 m) 39+£24179+0,2| 11
Breiter Luzin (40 m) 31+14|72+22| 12
Schmaler Luzin (25 m) 23+10| 77202 7
Carwitzer Becken (25 m) 24+11|76+£02| 7
Tollensesee (20 m) 27+21|79+04| 9
Wanzkaer See Becken 1 (20 m) 23+10|7,4+0,1 9
Wanzkaer See Becken 3 (10 m) 22+09|7,7+03| 8
GroRe Fuchskuhle SW-Becken (4 m) 169+59|53+0,5| 11

Die Erfassung der toxisch relevanten Al-Spezies mit Hilfe der PCV-Methode (Kap.
2.5.3) ermdglicht eine Aussage Uber mogliche Gefahrdungen durch Aluminium wah-
rend und nach der Fallmittelzugabe am Tiefwarensee. Da die Schichtung wahrend

der Restaurierung erhalten blieb, beeinflussten die Fallmittel das Epilimnion nicht
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3 Fallmittelkombination Al/Ca

(Abb. 3-1). Die Al-Konzentrationen im Oberflachenwasser lagen unter dem mit
0,2 mg L™ von der WHO festgelegten Grenzwert fiir Al im Trinkwasser.

Im Tiefenwasser erreichten die Al-Konzentrationen jedoch Maximalwerte bis fast
2 mg L. Das Maximum der Al-Konzentration wurde wahrend der Aluminatzugabe bis
wenige Tage danach im aphotischen, hypolimnischen Bereich in einer Tiefe von 15 m
beobachtet. Das ist eine Region, die wahrend der Sommerstagnation durch starken
0O,-Schwund gekennzeichnet war und dadurch als Lebensraum flr die meisten hohe-
ren Organismen ausschied. Die schnelle Abnahme der Konzentrationen des geldsten
Al in tieferen Wasserschichten ist Indiz fur die rasche Bildung und Sedimentation der
Flocken. Der Jahresgang verdeutlicht auRerdem die enge zeitliche Kopplung der Ma-
xima der Al-Konzentration mit den Zugabezyklen.

o 5_| —®— Epilimnion e NaAl(OH),
' —o— Hypolimnion (15 m) Ca(OH),
2,0_ [ .O L] [ ] [ [ J
O
154
(@) o
E
> O
2z \
3 1,04 o °
5 &
_n 1 @) O
< 5 \ ?
0,51 5 ! )
] . . \C\J . \ % Grenzwert WHO-
00 é‘%}gonf- A TR e .\QO'QQE%‘OO—-_.KI)’"' g Trinkwasserrichtlinie
’ T T T T
2001 2003 2005

Abb. 3-1: Al-Jahresgénge [mg L'] im Tiefwarensee wahrend der Restaurierung.

Durch die hypolimnische Fallmittelzugabe konnten somit Gefahrdungen vermieden
werden. Daruber hinaus liegen beim Tiefwarensee die pH-Werte in Sedimentnahe
um 7, was die Stabilitat der gebildeten Flocken garantiert.
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3 Fallmittelkombination Al/Ca

3.2 Entwicklung der P-Bilanz des Tiefwarensees

3.2.1 P-Inhalt des Freiwassers

Auf der Grundlage der naturlichen Eintrage aus dem Einzugsgebiet sowie der gege-
benen morphometrischen Faktoren des Tiefwarensees liegt sein potenziell moglicher
Trophiestatus zwischen mesotroph und leicht eutroph. Das entspricht einer mittleren
TP-Konzentration von 0,03 mg L™, einer O,-Séttigung im Hypolimnion von 30 % und
einer Sichttiefe von 2 m (Koschel et al. 1998b). Ziel der Restaurierungsmal3nahmen
ist die langfristige Ruckfuhrung des Tiefwarensees zum potenziell moglichen Zu-
stand. In der EU-Wasserrahmenrichtlinie wird aquivalent der Begriff des guten dkolo-

gischen Zustands gebraucht.

7 0
6 -
)
54
5w - E
n - L Q
= — Q0
© 3- e =
< Epilimnion - -6 S
= I Hypolimnion 1)
o o
[ ] Sommer-Sichttiefe - -8

1998/99 2001 2002 2003 2004 2005

Abb. 3-2: Entwicklung des P-Inhalts und der mittleren sommerlichen Sichttiefe des
Tiefwarensees von 1998 bis 2005. Dargestellt sind pro Jahr der P-Inhalt wahrend der
Fruhjahrszirkulation (linke Saule, Mittelwert 31.03.98/10.03.99, 06.03.01, 06.03.02,
10.04.03, 15.03.04 und 24.03.05) und am Ende der Sommerstagnation (rechte Sau-
le, Mittelwert 27.08.98/21.09.99, 31.08.01, 04.09.02, 27.08.03, 16.08.04 und
05.09.05).
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3 Fallmittelkombination Al/Ca

In Abbildung 3-2 ist die Entwicklung der beiden Zielgrof3en P und Sichttiefe im Verlauf
der RestaurierungsmalRnahmen dargestellt. Deutlich wird, dass der P-Inhalt des
Sees vor Beginn der Restaurierung durch die starke P-Akkumulation im Hypolimnion
wahrend der Sommerstagnation bestimmt war. Hohe SRP-Gehalte im Hypolimnion

deuten auf eine intensive P-Rlcklésung aus den Sedimenten.

Im Juli 2001 begann die Nahrstofffallung, die im gleichen Jahr zu einem schlagarti-
gen Absinken des hypolimnischen P-Inhalts flihrte. Die SRP-Anreicherung im Hypo-
limnion hatte zu Beginn der Fallmittelzugabe bereits begonnen (SRP-Konzentration:

0,35 mg L™ am 26.06.01) und wurde im Folgenden fast vollstandig unterdriickt.

Das Epilimnion wurde erst in der nachfolgenden Zirkulationsperiode beeinflusst, was
sich im verringerten P-Inhalt des Oberflachenwassers zu Beginn des Jahres 2002
zeigt. Die fortgesetzte Behandlung des Tiefenwassers bewirkte in den Folgejahren
ein weiteres Absinken des P-Inhalts sowie die Angleichung der Werte von Fruhjahr
und Sommerende, die sich vorher aufgrund der hypolimnischen P-Akkumulation

stark unterschieden hatten.

Die mittleren sommerlichen Sichttiefen zeigten parallel eine verzogerte aber deutliche

Reaktion in Richtung héherer Wassertransparenz.

Der dargestellte P-Inhalt von 170 kg im Jahr 2005 (Ende Sommerstagnation) ent-
spricht 0,013 mg TP L. Die mittlere sommerliche Sichttiefe betrug 5,1£1,8 m (n=10).
Damit ist der potenziell mogliche Trophiezustand des Tiefwarensees bezlglich der

ZielgrofRen P und Sichttiefe erreicht.

Entscheidend fur den Erfolg einer solchen MalRnahme ist jedoch auch seine Nachhal-

tigkeit, so dass der erreichte Zustand auch ohne fortgesetzte Eingriffe stabil bleibt.

3.2.2 Raumliche Variabilitat der Sedimente

Zur Bilanzierung der P-Verhaltnisse im Sediment des Tiefwarensees muss die raum-
liche Variabilitat der Sedimentparameter beachtet werden, zumal die Sedimentunter-
suchungen hauptsachlich am Probepunkt 1 durchgeflhrt wurden. Dieser Punkt liegt
an der tiefsten Stelle des Sees (Trichtereffekt durch Focussing des sedimentierenden

Materials) und der TIBEAN am nachsten. Um aus den am Messpunkt P1 erhobenen
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Sedimentdaten Ruckschlisse auf den gesamten See ziehen kbnnen, war es not-

wendig, eine wirksame Flache zu definieren.

In den Jahren 2001 und 2002 wurden jeweils 6 Probepunkte in unterschiedlichen

Seetiefen untersucht (Abb. 3-3).

Da aus der Zeit vor Beginn der Fallungen keine Horizontalprofile der

Sedimentpara-

meter vorliegen, wurden folgende vereinfachenden Annahmen gemacht:

Unterhalb von 10 m Wassertiefe liegen die Profundalsedimente

Fallmittelzugabe an allen Punkten eine vergleichbare Sedimentzusammenset-

zung aufwiesen.
Infolge der Fallmittelzugabe stiegen die TP-Konzentrationen im

, die vor der

Sediment mit

zunehmender Wassertiefe gemaf einer Gauss-Funktion an, wahrend die

SRP-Konzentrationen im Interstitial linear abnahmen.

] B 3
5 4 ,
5 .
‘Tm p
X 3_
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Abb. 3-3: Mittlere TP-Gehalte und SRP-Konzentrationen in den oberen 6 cm Se-

diment an 6 horizontal im Tiefwarensee verteilten Messpunkten. Die dargestellten
TP) bzw. linear

Kurven wurden mittels OriginPro6.1 Uber eine Gauss-Funktion (fir

(fur SRP) angepasst.
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Die wirksame Flache F,, wurde Uber Gleichung 3-1 errechnet:

LS - (Gleichung 3-1)
For = Faamy " 2 (e, AF Tiefe,)

i Tiefenabschnitte zwischen 10 und 22 m (Spannweite 2 m),

[ (Tiefe,) funktionaler Zusammenhang zwischen der Wassertiefe und TP bzw.
SRP (Abb. 3-3),

AF (Tiefe,) Flachenanteil je Wassertiefe [km?] (gemaR Abb. 2-2).

Dabei ergab sich im Mittel fur die beiden untersuchten Jahre eine wirksame Flache
von 0,464 km? fiir TP, wahrend die wirksame Flache fir SRP 2,306 km? groR ist. Al-
len folgenden Bilanzierungen mit den am Punkt P1 erhobenen Daten flr TP bzw.
SRP wurden wahrend der Fallmittelzugabe jeweils diese wirksamen Flachen zugrun-

de gelegt.

3.2.3 P-Bindungskapazitat der Sedimente

Die Sedimente eines Sees beinhalten im Vergleich zum Wasserkorper ein Vielfaches
an P, in den oberen 15 cm der Profundalsedimente des Tiefwarensees lagern 10-20 t
P. Ziel der Restaurierung am Tiefwarensee war, die P-Bindungskapazitat der Sedi-

mente zu erhohen.

Ein Mal} fur die P-Bindungskapazitat ist das P-Freisetzungspotenzial der Sedimente.
Im Allgemeinen nehmen unter stationaren Bedingungen als Folge der Frihdiagenese
die TP-Gehalte mit zunehmender Sedimenttiefe ab (Bostrdm et al. 1982, Hupfer
1995), bis der mobilisierbare Phosphor freigesetzt ist und sich ein konstanter TP-
Gehalt einstellt.

Aus dem niedrigsten TP-Gehalt des Profils TPwin» kann das P-Freisetzungspotenzial
Prool Nach folgender Gleichung berechnet werden (Lewandowski 2002):

4 (Gleichung 3-2)
Proor = Z(TR —TP,;,) * X, *(1_¢i)*pTM,i

i=1

P P-Freisetzungspotenzial [mg P cm™],

Pool
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TP, TP-Gehalt der Schichti[mg P g T™M],

TP, kleinster TP-Gehalt des Profils [mg P g™ TM],

X, Dicke der Schicht i [cm],

o, Porositat der Schicht i [dimensionslos] und

Prus Dichte des Trockensediments der Schicht i [g cm™].

Die vor der Restaurierung des Tiefwarensees aufgenommenen TP-Profile sind recht
unterschiedlich (Abb. 3-4). In geringer Sedimenttiefe (3,5 cm am 28.09.98 bzw. 7 cm
am 10.03.99) tritt ein TP Minimalwert auf. Mit diesen kleinsten TP-Gehalten wurde
gemald Gleichung 3-2 jeweils das P-Freisetzungspotenzial fir den Tiefwarensee mit
0,1 bzw. 0,37 mg P cm™ errechnet. Bezogen auf die Flache der Profundalsedimente
unterhalb von 8 m Wassertiefe entspricht das einer Masse von 0,9 bzw. 3,3 t P
(graue Flachen in den TP-Profilen in Abb. 3-4). Fur die Restaurierung stellt dieser
Prool die P-Menge dar, die durch die Fallmittel gebunden und dauerhaft im Sediment

eingelagert werden muss.

Die TP-Profile des Tiefwarensees weisen aber eine Besonderheit auf: in den Sedi-
mentschichten unterhalb des Minimalwertes steigt der TP-Gehalt wieder an. Beson-
ders in dem hdéher aufgeldsten Profil vom Marz 1999 fallt das auf. Das TP-Maximum
in tieferen Sedimenthorizonten kdnnte aus der Zeit der hdchsten externen P-
Belastung des Tiefwarensees stammen. Da die externen P-Eintrage seit den 1980er
Jahren stark zuriickgegangen sind (1981/83: 9 ta™'; 1998: 0,6 t a™') und die Diagene-
se mit zunehmender Sedimenttiefe langsamer ablauft, ist die Auspragung eines Mi-
nimalwertes moglich, ohne dass dieser Minimalwert den tiefsten Horizont darstellt, in
dem eine messbare P-Mobilisierung stattfindet. Diese Vermutung wird durch das
SRP-Profil (Abb. 3-4) bestatigt, das bis in 20 cm Sedimenttiefe kontinuierlich steigen-
de SRP-Werte zeigt. Zwar ist der Konzentrationsgradient, der die Triebkraft fur die
SRP-Diffusion ist, im Horizont des TP-Minimums bei 7 cm geringer, eine intensive
SRP-Freisetzung findet jedoch eindeutig auch darunter statt. Deshalb ist es sehr
wahrscheinlich, dass das oben errechnete P-Freisetzungspotenzial aus den Sedi-
menten des Tiefwarensees zu niedrig ist. Die Fallmittelmenge zur Unterdrickung der
P-Riickldsung wurde entsprechend im groRen Uberschuss (84 t A** und 94 t Ca*)

und Uber mehrere Jahre verteilt dosiert.
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Abb. 3-4: Profile von TP im Sediment und SRP im Interstitial des Tiefwarensees
vor Beginn der Restaurierung. Die grauen Flachen in den TP-Profilen entsprechen

dem nach Gleichung 3-2 berechneten P-Freisetzungspotential.

Eine genauere Bestimmungsmethode fur das P-Freisetzungspotenzial nutzt die P-
Bindungsformen. Malgeblich fur die P-Retention ist nicht der P-Inhalt im Sediment,
sondern die Art der vorliegenden P-Verbindungen. Man unterscheidet zwischen tem-
porar und permanent gebundenem P. Der temporare P-Anteil wird im Laufe der Zeit
ruckgelost, ist also mobilisierbar, wahrend der permanente dauerhaft ins Sediment
eingelagert wird. Unter naturlichen Bedingungen ist der Anteil temporarer P-Formen
an der Sedimentoberflache am grof3ten und nimmt mit zunehmender Sedimenttiefe
ab.

Eine Unterscheidung zwischen temporaren und permanenten Formen kann anhand
der mit einer fraktionierten Extraktion ermittelten P-Bindungsformen (siehe Tab. 2-5)

getroffen werden. Dabei gelten labil adsorbierte und reduktiv I16sliche Phosphate so-
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wie der organisch gebundene P als temporare Formen. Oxidisch an Al oder Fe ge-
bundener P, Carbonate, Apatite und refraktarer organischer P zahlen zu den perma-
nenten, also dauerhaft ins Sediment eingelagerten P-Formen (Hupfer 1995, Reitzel
et al. 2005).

Beim Vergleich der Verteilung der P-Bindungsformen der oberen Sedimentschichten
im Tiefwarensee vor der Restaurierung (28.09.1998, oberes Diagramm Abb. 3-5) mit
der am Ende der Falimittelzugabe (17.10.2005, unteres Diagramm Abb. 3-5) wird
deutlich, dass die mobilisierbaren P-Formen vor der Restaurierung in allen unter-
suchten Sedimenthorizonten etwa die Halfte des P-Gehaltes ausmachten. Unter der
Annahme, dass P vorrangig in den oberen 10 cm der Sedimente mobilisiert wird, er-

gab sich daraus ein P-Freisetzungspotenzial der Profundalsedimente von 6,8 t P.

permanent gebunden:
I refraktarer P
[ Apatit/Carbonat
[ 1 Al/Fe-Oxide

mobilisierbarer P:
E— organischer P

g XXX reduktiv l6slicher P
;‘ [T labil adsorbiert
g T T T T T T T
c
o) T
3 E&@
o
&
el
15
20+ T T T T T T T T T T
0 1000 2000 3000 4000 5000
P [mgkg” T™M]

Abb. 3-5: Verteilung der P-Bindungsformen in den oberen Sedimentschichten des
Tiefwarensees vor (28.09.1998, oben) und nach (17.10.2005, unten) der Fallmittel-

zugabe.

42



Infolge der Fallmittelzugabe wurde der TP-Gehalt in den oberen Sedimentschichten
mehr als verdoppelt. Dabei erfolgte die P-Zunahme hauptsachlich in der oxidisch ge-
bundenen P-Fraktion. Das P-Freisetzungspotenzial der Profundalsedimente (wirk-

same Flache, siehe Kap. 3.2.2) verringerte sich entsprechend auf 1,6 t P (Jahr 2005,

3 Fallmittelkombination Al/Ca

0-10 cm Sediment).

Die Verteilung und die Menge der P-Bindungsformen in der Schicht 8-10 cm im Jahr

2005 gleichen denen vor Beginn der Malihahme.

In den oberen Sedimentschichten des Tiefwarensees wurde nach der Fallmittelzuga-

be eine schwache Tendenz zu verringerten Trockenmasseanteilen registriert, also

eine geringflgige Zunahme des Wassergehaltes (Abb. 3-6).

Sedimenttiefe [cm]

Abb. 3-6: Entwicklung von TM und TP im Sediment, sowie von SRP im Interstitial
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Zur Vermeidung von Fehlinterpretationen durch die veranderten relativen Trocken-
massen wurden die Sedimentdaten fir Vorher-Nachher-Vergleiche stets auf das Vo-

lumen des Feuchtsediments bezogen.

In den TP-Profilen (Abb. 3-6) bildete sich bis zum Jahr 2005 ein Maximum von etwa
460 pg cm™ aus, das sowohl durch P-Ausfallung aus dem Freiwasser als auch durch
Absorption von aus tieferen Sedimentschichten heraufdiffundierendem Phosphat
entstanden ist und sich im Laufe der Fallmittelzugabe von der Sedimentoberflache in
eine Tiefe von 6-8 cm verschob. Das TP-Minimum in der Schicht unmittelbar unter
dem Maximum belegt die Sorptionswirkung der Deckschicht firr in der Tiefe geldsten

Phosphor.

Auch an der Entwicklung der SRP-Konzentrationsprofile wahrend der Jahre der Res-
taurierung (Abb. 3-6) zeigt sich die Sorptionsaktivitat der zugegebenen Fallmittel. Sie
bildeten offensichtlich eine Deckschicht mit SRP-Porenwasserkonzentrationen um 20
ug L' aus, die mit den Jahren an Dicke zunahm. Die Machtigkeit der P-
absorbierenden Sedimentauflage auf den Sedimenten an der tiefsten Stelle des Tief-
warensees (P1) im Jahr 2005 kann daraus in Ubereinstimmung mit den erhdhten P-

Inhalten im partikularen Sediment auf 6 bis 8 cm geschatzt werden.

Die Gehalte an organischer Substanz sowie an CaCO3; zeigten in den oberen Sedi-
mentschichten einen leicht abnehmenden Trend infolge der Fallmittelzugabe, wah-

rend der Anteil an mineralischen Bestandteilen unverandert blieb (Abb. 3-7).
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Abb. 3-7: Relative Anteile an organischer Substanz (OS), Calciumcarbonat (Ca-
CO3) und mineralischen Restbestandteilen im Profundalsediment des Tiefwarensees,

Mittelwerte ausgewahlter Jahre.

Neben dem P-Freisetzungspotenzial beeinflusst auch die P-Rickldsung aus den Se-
dimenten deren P-Bindungskapazitat. Uber die SRP-Anreicherung im Hypolimnion
wahrend der Sommerstagnation wurde fur 1998/99 eine P-Rlcklésung von 1,5 t er-
rechnet. Aus dem Jahresmittel der SRP-Diffusionsraten im gleichen Zeitraum ergab
sich die P-Rucklésung aus den Profundalsedimenten mit 1,3 t in ahnlicher Hohe.
Durch die Sedimentbehandlung wurde die Rucklésung nahezu unterbunden. Die
SRP-Diffusionsraten sanken von 9,0 + 9,9 mg m? d™ (n=11) vor der Restaurierung
auf 0,01 + 0,05 mg m? d™' (n=3) im Jahr 2005. Entsprechend verringerte sich die P-
Rucklésung auf 0,005 t (Jahr 2005, wirksame Flache, siehe Kap. 3.2.2).
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3.2.4 Bilanzierung des P-Haushaltes

Um den Zustand des Sees beurteilen zu kdnnen, muss neben dem Wasserkorper
und dem Sediment auch das Einzugsgebiet betrachtet werden. Zur Bilanzierung des

P-Haushaltes eines Sees wurde die Gleichung 3-3 (Hupfer et al. 1997) genutzt:

NS =BS -RL (Gleichung 3-3)
NS P-Nettosedimentation

BS P-Bruttosedimentation

RL P-Rucklésung

Die P-Bruttosedimentation BS kann aus der epilimnischen TP-Abnahme wahrend der
Sommerstagnation errechnet werden und ist der Anteil P, der aus dem Wasser in das
Sediment eingetragen wird. Die BS verhalt sich proportional zum P-Gehalt des Epi-

limnions und zum P-Import aus dem Einzugsgebiet in das Oberflachenwasser.

Die P-Ricklésung RL wird Uber die SRP-Zunahme im Hypolimnion wahrend der
Sommerstagnation oder die P-Diffusionsraten aus dem Sediment bestimmt und defi-

niert die P-Menge, die aus dem Sediment wieder zurick ins Wasser gelangt.

Die P-Nettosedimentation NS als Differenz von BS und RL kennzeichnet demnach
das P-Ruckhaltevermogen des Sediments und wird auch als P-Retention bezeichnet.
Haufig wird sie auch als Differenz aus P-Import, P-Export und der Anderung des P-

Inhaltes des Sees im Jahresvergleich berechnet.

In Tab. 3-2 ist die Entwicklung der wesentlichen KenngroRen der P-Bilanz fur den
Tiefwarensee zusammengestellt. Der P-Inhalt des Sees wurde jeweils aus den TP-
Konzentrationen in Epi- und Hypolimnion wahrend der Frihjahrszirkulation bzw. am
Ende der Sommerstagnation berechnet. Dabei wurde vereinfachend angenommen,
dass der See stets 5 Monate stabil geschichtet war (Werte vom Ende der Sommer-
stagnation) und 7 Monate durchmischt (Werte der Fruhjahrszirkulation). Die RL wur-
de mit Hilfe der P-Diffusionsraten aus den Sedimenten ermittelt. Die Berechnung der
BS aus der Anderung des epilimnischen TP-Gehaltes war aufgrund des Fallmittelein-

flusses nicht sinnvoll, sie wurde deshalb Uber RL und NS kalkuliert.
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3 Fallmittelkombination Al/Ca

Tab. 3-2: KenngréRen zur P-Bilanz des Tiefwarensees. Alle Werte in kg a™.

Jahr P-Import' | P-Export? | Psee’ RL* NS°® BS®
1998/99 561 293 3060 1271 103 1370
2001 561 290 1430 104 1982 2086
2002 463 168 840 182 892 1074
2003 463 59 290 20 950 970
2004 463 31 160 3 566 569
2005 463 32 170 5 420 425

Vor Beginn der Restaurierung waren BS und RL fast gleich hoch. Das bedeutet, das
P-Ruckhaltevermogen der Sedimente war nahezu erschopft und erklart die hohe hy-

polimnische P-Anreicherung wahrend der Sommerstagnation (Abb. 3-2).

Infolge der Sedimentabdeckung mit den Fallmitteln sank die RL drastisch. Die BS
war im Jahr 2001, dem ersten Jahr der Fallmittelzugabe, deutlich erhdht. Dadurch
verringerte sich parallel der P-Inhalt des Wasserkorpers, und die NS erreichte ein
Maximum von knapp 2 t P. Im Laufe der Restaurierung bewirkten die kontinuierlichen
Fallmitteleintrage ein weiteres Absinken des P-Inhaltes im Wasser und eine Vermin-
derung der RL. Damit verbunden war eine geringere Sedimentation (BS geringer),
ein sinkender P-Austrag uber die Abflisse, und es wurde eine immer kleinere P-

Menge pro Jahr ins Sediment verfrachtet (sinkende NS).

Da die TP-Konzentrationen im Wasserkorper in den Jahren 2004 und 2005 auf gleich
niedrigem Niveau (< 15 pg L") stagnierten, beeinflussten die Fallmittel die P-

Bilanzdaten zu diesem Zeitpunkt kaum noch.

" Quelle: Koschel et al. 2004

2 errechnet aus TP-Jahresmittel im Epilimnion und der Wassererneuerungszeit
3 TP-Inhalt des Wasserkorpers im Jahresmittel

* errechnet aus P-Diffusionsraten

® entspricht P-Import — P-Export - dPsee

® entspricht Summe RL + NS
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3 Fallmittelkombination Al/Ca

War der P-Eintrag vor der Restaurierung gering im Vergleich zum P-Inhalt vor allem
des Hypolimnions, resultierend aus der hohen RL, so stellte er im Jahr 2005 eine

relativ grol3e P-Menge dar.

Die Gegenuberstellung der P-Gehalte im Wasserkérper und in den oberen Sedi-
mentschichten vor der Restaurierung und im Jahr 2005 (Abb. 3-8) verdeutlicht, dass
gravierende Veranderungen im Sediment stattfanden. Im Verlauf der Restaurierung

wurde die grofite P-Menge ins Sediment verfrachtet und als Ppermanent festgelegt.

Der P-Gehalt der Sedimente vor der Restaurierung wurde aus dem Horizont zwi-
schen 0 und 4 cm berucksichtigt. Aufgrund der beschriebenen Erkenntnisse Uber die
Machtigkeit der entstandenen Sedimentauflage von ca. 6 cm (Kapitel 3.2.3) wurden

im Jahr 2005 entsprechend die oberen 10 cm Sediment einbezogen.
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Abb. 3-8 P-Bilanz im Tiefwarensee vor (1998/99) und im 5. Jahr der Falimittelzugabe (2005). Die Flachen der Rechtecke bzw. Pfeile
sind proportional zur P-Masse. Ppermanent im Jahr 2005 entspricht 8,9 t P.
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3 Fallmittelkombination Al/Ca

Der P-Inhalt eines Sees Pgesamt Wird wie folgt berechnet:

= Poi = Poon + Poe + P,

gesamt Import Export See Sediment

(Gleichung 3-4).

Fir die Jahre 1998/99 gilt demzufolge:

P (1998/99) = 0,561 — 0,297 +3,06¢ + 5,501 = 8,83t .

Davon ausgehend lasst sich mit den Bilanzdaten aus Tabelle 3-2 die Entwicklung von

Pgesamt im Verlauf der Fallmittelzugabe kalkulieren:

2005 2005 (Gleichung 3-5).
f)gesamt (2005) = Pgesamt (1 998/99) + ZF)Import - ZPExport

2001 2001
=8,83t+ 2,41t - 0,58¢
=10,66¢

Setzt man diesen Wert und die BilanzgroRen aus Tabelle 3-2 fur das Jahr 2005 in
Gleichung 3-4 ein, ergibt sich fur Psediment(2005) ein Wert von 10,4 t. Er stimmt sehr
gut mit dem gemessenen TP-Gehalt von 10,5t P in den oberen 10 cm der Profun-

dalsedimente im Jahr 2005 Uberein.

Durch Differenzbildung erhalt man die wahrend der Fallmittelzugabe ins Sediment

zusatzlich eingebaute P-Masse mit etwa 2 t.

3.3 Wirkung der Fallmittel NaAl(OH), und Ca(OH),

Der Anteil des Al im Sediment wurde Uber eine Al-Analyse im NaOH-Extrakt der P-
Fraktionierung bestimmt. Das ist mdglich, weil die Al-Verbindungen im Sediment
hauptsachlich in der NaOH-Fraktion aufgeschlossen werden (Hansen et al. 2003,
Lewandowski et al. 2003). Die Al-Messung wurde mit der PCV-Methode vorgenom-
men, nachdem Uber Standardaddition in aquivalent verdiinntem NaOH-Medium die
Wiederfindung nachgewiesen wurde. Zudem brachten Vergleichsmessungen am

AAS uUbereinstimmende Ergebnisse.

Die TP-Zunahme im Sediment infolge der Fallmittelzugaben ist hauptsachlich auf die
Erhohung des Al-P (NaOH-SRP) zurtckzufuhren (Abb. 3-9).

50



|—*—Ca-P —@—A-P —A—TP

b o

5. 0% N 28.09.1998
o\ A\
.\ *\ A\
‘l * l L l L é L l l
18 ! | | ! | ! | ! | |
ko L
5o~e—~
= 59 % L A
5, 01.08.2002
2
30—:'), 18 T e I  m e e e
= .
N S S
= Iy
5 * \K.\A
S 54 26.05.2003
10 f——H————+————+——
_K"A\
[ AN
. \\
* A
1A ~_g —, 17.102005
54 % ®
1 \ \ K
l*l L l L l‘ L l L l L q
10 L\ I L\ I L\ L] I L] I L] I

|
0 5 10 15 20 25 30
P [g m?] (kumulativ)

Abb. 3-9: Vergleich der Anteile von Al- und Ca-gebundenem P am TP im Sediment
(P1) vor (28.09.1998) und wahrend der Fallmittelzugabe am Tiefwarensee.

Der Anteil an Ca-P (HCI-TP) veranderte sich hingegen nicht, obwohl beide Fallmittel
in anndhernd gleicher Menge von je ca. 150 - 200 g lon je m? (Tab. 2-3) zugegeben
wurden. Im Verhaltnis zur Konzentration von A** bzw. Ca®* im Sediment vor der Res-
taurierungsmalinahme ist die zugegebene Al-Menge allerdings wesentlich hdher als
die Ca-Zugabe (Abb. 3-10). Die Fallmittelzugaben veranderten den Ca-Gehalt des

Sediments unwesentlich, wahrend der von Al mehr als verzehnfacht wurde.
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3 Fallmittelkombination Al/Ca
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Abb. 3-10: Gehalte an AI** und Ca®* im Sediment des Tiefwarensees (P1) als ku-
mulative Trockenmasse vor (26.06.2001), wahrend (21.05.02) und nach (17.10.2005)

der Fallmittelzugabe.

Die Kalkzugabe induzierte Calcitfallungen im Hypolimnion (Abb. 3-11) und erhohte
die Alkalinitat etwas (Tab. 3-3).

Die hypolimnischen Calcitfallungen fanden jedoch aufgrund der pH-Erhéhung auch
wahrend der Aluminat-Zugabe statt. Die wahrend eines Zugabezyklus zugegebene
Menge an Ca(OH); entspricht etwa 60 t CaCOs3. Wurde diese Menge auf das gesam-
te Seevolumen verteilt, stiege die CaCOs-Konzentration im Wasser um 4,7 mg L™ an.

Die rasche Sedimentation der Kristalle verhindert eine solche Akkumulation.

52



[ ) D - -
1,00 - o)
’\ —0—CaCo,
e NaAl(OH )
_ or5. o) aAllOH), | o o
L Ca(OH) /
| 2
[@))
£ o)
Q0,50 o
O
© \ O
(@] O O
Q S N
0254 / \ O Q
-0 O \ ol © O
-0 @) Q\O O~ O OO
— O\o /
0,00 : : : : : : :
Q1 Q2 Q3 Q4 Q1 Q2 Q3 Q4
2002 2003

Abb. 3-11: Jahresgange 2002 und 2003 der Calcitkonzentration im Hypolimnion

(20 m) des Tiefwarensees mit Zugabezeiten der Fallmittel.

Tab. 3-3: Sommermittelwerte der Alkalinitat im Tiefwarensee

Jahr 1998 |1999 | 2001 2002 |2003 |2004 |2005
Epilimnion | Mw |235 [245 |243 2.49 248 |2,51 2,59
(0 m)
SD |009 |020 |0,13 0,24 0,21 10,17 0,23
(n) (6) (5) (10) (10) (8) (10) (10)
Hypolimnion | MW | 2,58 2,82 2,83 2,98 2,94 2,78 2,91
(20 m) SD |016 |0,14 |0,25 0,15 0,14 |0,12 0,13
(n) (6) (5) (11) (10) (8) (10) (10)
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3 Fallmittelkombination Al/Ca
Zur Charakterisierung der Prazipitate wie auch fur Dosierempfehlungen flr spatere

Al-Fallungen ist das Verhaltnis Al:P entscheidend.

Der Mittelwert der molaren Al:P-Verhaltnisse in den NaOH-Extrakten der P-
Fraktionierung im Sediment nach der Behandlung mit den Fallmitteln betragt 10,8 +

6,2 (n = 39) (Abb. 3-12 linkes Diagramm).

Setzt man die zwischen 2001 und 2005 eingebrachte Menge Al von 83,9 t ins Ver-

haltnis zu den zusatzlich im Sediment gebundenen 2 t P ergibt sich Al:P = 48 (molar).
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0~
X /,/ O A .
y .
200 A X )/ O A H A
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/
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Abb. 3-12: Molare Al:P-Verhaltnisse in den NaOH-Extrakten der P-Fraktionierung

im Sediment des Tiefwarensees zwischen 2001 und 2005.

Im rechten Diagramm in Abb. 3-12 deutet sich ein Zusammenhang zwischen Sedi-
menttiefe und Al:P-Verhaltnis an: Lag das Verhaltnis Al : P (molar) im unbehandelten
Sediment (26.06.2001) zwischen 0,5 und 1,5, so naherte es sich mit zunehmender
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Sedimenttiefe diesem Bereich auch nach der Fallmittelzugabe wieder an. Das Al:P-

Verhaltnis sank also im Laufe der Sedimentdiagenese.

Diese Abhangigkeit zwischen dem Al:P-Verhaltnis und dem zeitlichen Abstand zur
Fallmittelapplikation wurde bereits an den Werten innerhalb eines Behandlungsjahres
sichtbar (Abb 3-12, rechtes Diagramm): Die Werte aus dem Jahr 2005 wurden zur
Veranschaulichung ausgewahlt, weil in diesem Jahr auch tiefere Sedimentschichten
analysiert wurden. Die Messwerte vom August 2005, also unmittelbar nach der Fal-
lung, waren am hochsten, im Oktober sind sie bereits wieder gesunken. Im Mai 2005
lag die letzte Al-Zugabe 10 Monate zuruck, folglich wurden da die geringsten Al:P-
Verhaltnisse gemessen.

3.4 Mikrobielle Stoffumsetzungen im Hypolimnion und an der Sedi-

mentoberflache

Die O,-Konzentrationen im Tiefenwasser und an der Sedimentoberflache beeinflus-
sen die mikrobiellen Diageneseprozesse zur Mineralisierung partikularer organischer

P-Verbindungen ganz entscheidend.

An den Sauerstoffprofilen vor der Restaurierung (Abb. 3-13) wird deutlich, dass im
gesamten Hypolimnion des Tiefwarensees ab Juli anoxische Bedingungen vor-
herrschten. Daran anderte sich auch im Jahr 2001, in dem der Anlagenbetrieb am
17. 07. startete, noch nichts. In den Jahren 2002 und 2003 erfolgten je drei Falimit-
telapplikationen. Entsprechend lief die Tiefenwasserbellftungsanlage mit zwei 14
tagigen Unterbrechnungen nach jeder Applikation zur besseren Sedimentation der
Fallmittel von Ende Mai bis Anfang Oktober, also fast wahrend der gesamten Stagna-
tionsperiode. Trotz dieses erheblichen Sauerstoffeintrags (bei Maximalleistung 220
mg O, m™ d™') nahmen die O,-Konzentrationen wahrend der Sommerstagnation kon-
tinuierlich ab, anoxische Verhaltnisse stellten sich aber immer spater ein (Abb. 3-13).
Im Jahr 2005 war die Tiefenwasserbeluftungsanlage nur noch wahrend eines Monats
in Betrieb, dennoch traten anoxische Verhaltnisse in Teilen des Tiefenwassers erst ab

Mitte August auf.
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Abb. 3-13: Entwicklung der Sommer-Sauerstoffprofile im Tiefwarensee vor und

wahrend der Fallmittelzugabe.

Aus dem O,-Gehalt unterhalb einer Wassertiefe von 8 m wurde der O»-Verbrauch
vom Beginn der Sommerstagnation bis zur vollstandigen Aufzehrung bzw. bis zum
Beginn der BelUftung kalkuliert und naherungsweise das Oj-Zehrungspotenzial der
Sedimente ermittelt. Die erhaltenen Werte spiegeln tendenziell eine Abnahme des

Zehrungspotenzials wieder (Tab. 3-4).

Tab. 3-4: O,-Zehrungspotenzial der Sedimente unterhalb 8 m des Tiefwarensees

wahrend der Sommerstagnation.

JAHR 1998 | 1999 | 2001 | 2002 | 2003 | 2004 | 2005

0,-Zehrung [mg m>d™"] | 156 |190 |187 |137 |80 |127 |87
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In den Jahren vor der Sedimentbehandlung wurde wahrend der Sommerstagnation
kontinuierlich NH,* im Tiefenwasser akkumuliert, was auf die hohe Intensitat anaero-
ber mikrobieller Abbauprozesse zurtickzufihren war. Der O,-Eintrag wahrend der
Restaurierung bewirkte im Jahr 2001 zumindest wahrend des Anlagenbetriebes eine
Unterdrickung der anaeroben hypolimnischen Mineralisation. Seit 2002 ist zusatzlich
zu diesem Effekt davon auszugehen, dass die Mineralisationsraten auch aufgrund
der verminderten Bruttosedimentation aus dem Epilimnion gesunken sind. Im Ver-
gleich zu 1998 bis 2000 verringerten sich die sommerlichen NH4*-N-Konzentrationen

im Hypolimnion seit 2002 von ca. 1,5 mg L™ auf Werte um 0,5 mg L.

Nitrat wurde vor der Restaurierung im Hypolimnion wahrend der Sommerstagnation

stets vollstandig aufgezehrt (Abb. 3-14).

—O0—NO,N e NaAl(OH),

1,0 4 ---m---NO_-N Ca(OH)
m 3 2
e ™ e e e e
ik

0,8 .

Stickstoff [mg L]

Abb. 3-14: Jahresdynamik der NOy-Konzentrationen im Hypolimnion (20 m) des

Tiefwarensees mit Zugabezeiten der Fallmittel.

Im Jahre 2002 wurden im Tiefenwasser dagegen ganzjahrig NO3z-Konzentrationen
liber 0,2 mg L gemessen, was auf die beiden oben beschriebenen Effekte O.-

Zufuhr und verringerte Abbauraten zurlckzufihren ist. Im Folgejahr sanken die NO3™-
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3 Fallmittelkombination Al/Ca
Konzentrationen allerdings wieder ab. Wahrscheinlich ist das aus verringerten exter-

nen NOj™-Eintragen aufgrund der extremen Trockenheit im Jahr 2003 zu erklaren.

In Verbindung mit hohen NO3-Gehalten traten im Hypolimnion kurzfristig erhohte
Konzentrationen an NO,™ (bis 0,3 mg L) auf, das beim bakteriellen Nitratabbau ent-
stehen kann. Im Epilimnion lagen die NOy-Konzentrationen generell unterhalb von
0,03 mg L.
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Abb. 3-15: Profile der Porenwasserkonzentrationen von NH;*, SO4* und CH,4 im
Sediment des Tiefwarensees (P 1) in ausgewahlten Jahren vor (1998-2001) und
wahrend (2002 und 2005) der Zugabe der Fallmittelkombination Aluminat/Ca(OH),.

Die NH,"-Konzentrationen im Interstitial nahmen mit der Sedimenttiefe stetig zu, da-

bei war der Anstieg in der Sediment-Wasser-Grenzschicht (0 cm Sedimenttiefe) am
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groften. Das deutet auf eine intensive Freisetzung von NH,;" aus den Sedimenten
(Abb. 3-15).

Die SO4*-Profile belegen hingegen die Diffusion von SO4* aus dem Hypolimnion ins
Sediment, wo SO,* durch die mikrobielle Desulfurikation aufgebraucht wird: Die
S0,*-Konzentrationen nahmen mit der Sedimenttiefe rasch ab, in einer Tiefe von 6
bis 8 cm war es vollstandig aufgezehrt (Abb. 3-15). Die Zone der héchsten Sulfatre-
duktion befand sich dabei wahrend der gesamten Restaurierung in einer Sediment-
tiefe von etwa 3 cm. Das heildt, sie hat sich in die gebildete Fallmittelauflage hinein

verschoben.

Die Konzentrationen von CH4 im Porenwasser steigen mit der Sedimenttiefe an (Abb.
3-15).

Die Verteilungsmuster der drei Parameter NH,4", S0,4% und CH, unterschieden sich in
den Jahren vor der Restaurierung nicht von denen wahrend der Sedimentbehand-
lung, d. h. trotz massiver Veranderung der Sedimentstruktur durch die anwachsende

Fallmittelauflage fanden ahnliche bakterielle Stoffumsetzungen statt.
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4 Depotstoffe
4 Ergebnisse der Labor- und Enclosureversuche mit

Depotstoffen

4.1 Nitrat-Speicherwirkung von Depotstoffen

Die Depotstoff-Suspension bildet nach dem Einbringen in Wasser grof3e Flocken, die

rasch sedimentieren.

Um die NO3™-Desorption aus der Depotstoff-Matrix zu bestimmen, wurde in Laborver-
suchen Deionat mit unterschiedlichen Mengen Depotstoff-Suspension versetzt und

die zeitliche Zunahme der Nitratkonzentration im Uberstand verfolgt.

Dabei zeigte sich, dass anfangs annahernd 96 % des eingesetzten Nitrats in der Mat-
rix gebunden vorliegen. Die Desorption von Nitrat war zum Zeitpunkt t proportional
der zugegebenen Depotstoffmenge und bildete in ihrem zeitlichen Verlauf eine expo-

nentielle Sattigungskurve (Gleichung 4-1).

D

‘ (Gleichung 4-1)

Cp =C, —(Coo —co)-e
mit  c. =100 % (Endkonzentration)

Co = 4 % (Ausgangskonzentration)

T = 11 d (Zeitkonstante fur die Desorption).

Die Depotwirkung hielt ca. 4 Wochen an, nach dieser Zeit waren mehr als 90 % der

eingesetzten Nitratmenge vollstandig in Losung zu finden (Abbildung 4-1).

Wird anstelle von Deionat Leitungs- bzw. Seewasser eingesetzt, so ist die NO3™-
Diffusion aufgrund des lonengehalts (z.B. bis zu 50 mg L' NO3-N) im Lésemittel

wahrscheinlich verlangsamt (pers. Mitteilung Hillbrecht).
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Abb. 4-1: Desorption des Nitrates aus dem Depotstoff in Flaschenversuchen und

exponentielle Anpassung der experimentell ermittelten relativen Konzentrationen

t

unter Annahme einer Abhangigkeit ¢[%]=100-(100-¢,)-e . Zugabemengen De-
pot-Al/Fe: % 136,5mgL" N; l, A und ® 273 mg L' N.

4.2 Einfluss von Depotstoffen auf verschiedene Sedimentparameter

4.2.1 Nitrat

Die im Laborversuch ermittelte Depotwirkung fur Nitrat konnte auch bei Anwendung
von Depotstoff zur Sedimentbehandlung nachgewiesen werden. Hierbei ist jedoch zu
berucksichtigen, dass jedes Sediment ein spezifisches Nitrat-Zehrungsverhalten
zeigt, das die Diffusion Uberlagert. Prinzipiell lasst sich die Zehrung mit Hilfe einer

Gleichung der Form
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4 Depotstoffe
d (Gleichung 4-2)

c,(t)=c e ©
mit ¢4 = Ausgangskonzentration (100 %)
1z = Zeitkonstante fur die Zehrung

beschreiben. Fir das Sediment vom Globsowsee wurde die Konstante 1= 21 d nach
der Behandlung intakter Sedimentkerne mit Nitrat-Losung experimentell ermittelt

(Abb. 4-2).

400

300

- -1
NO,-N [mg L]
N
8
|

100

Zeit [d]

Abb. 4-2: Konzentrationsverlauf von NO3™ im Uberstand von Sedimentkernen des
Globsowsees, die mit NOs;-Ldsung bis zum Erreichen einer Anfangskonzentration
von 384 mg NOs-N L™ behandelt wurden. Der Verlauf wurde gemaR Gleichung 4-2

angepasst, woraus sich die Konstante 1z mit 21 d errechnete.

Aus den beiden Verlaufskurven fur Desorption bzw. Zehrung (Gleichungen 4-1 und

4-2) lasst sich eine Resultierende als zu erwartender Nitrat-Konzentrationsverlauf
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4 Depotstoffe
errechnen. Dazu werden die zeitlichen Ableitungen der Konzentration cp fur die Dif-

fusion (Gleichung 4-3) sowie c; fur die Zehrung (Gleichung 4-4) betrachtet:

de,(t) c.—cp(t) (Gleichung 4-3)
dt Ty

de, (1) _ ¢, (1) (Gleichung 4-4)
dt T,

Die zeitliche Anderung der resultierenden Konzentration ¢ ergibt sich als

de(t) = dey + de; . Somit muss die Differentialgleichung
dt dt dt

de(t) _C.—¢p (1) <@ mit
t 7, T,

der Anfangsbedingung c(0) = ¢, gelést werden, was zu Gleichung 4-5 fuhrt:

_t t (Gleichung 4-5)
c(t) = }

—— {(cwz'z —c,Tp)e “ —(c. —c,)r e ™

Aus dem Zeit-Abstand zwischen Resultierender und Zehrungskurve bei einer be-
stimmten NO3-Konzentration lasst sich die Depotwirkung quantifizieren, also der Vor-
teil, den der Einsatz von Depotstoffen im Vergleich zu Nitratsalzen im jeweiligen Se-
diment bietet. Der errechnete Verlauf der NOjs-Konzentration nach Zugabe von
Depotstoff stand in guter Ubereinstimmung mit den NO3-Konzentrationen, die im In-
kubationsexperiment nach Behandlung der Sedimentkerne vom Globsowsee mit De-
potstoff gemessen wurden (Abb. 4-3). Im Vergleich zum Konzentrationsverlauf nach
Addition von NO3™ ohne Depotwirkung (gestrichelte Linie) wird die NO3z™-Verfugbarkeit

im dargestellten Bereich um ca. 15 Tage verlangert.

Allgemein wachst die Depotwirkung, wird also die Verfugbarkeit einer bestimmten

NOs™-Konzentration zeitlich verzogert,

e wenn ¢yp mdglichst klein ist, d. h. anfangs eine grol’e Menge des eingesetzten
NOs" in der Depotstoff-Matrix gebunden vorliegt und

¢ je langsamer die Diffusion ablauft, also je gréfer 1p.
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Abb. 4-3: Aus Desorption und Zehrung (1p = 11 d und 1z = 21 d) errechneter NO5™-
Konzentrationsverlauf im Sediment des Globsowsees nach Behandlung mit Depot-
stoffen (ausgezogene Linie) im Vergleich zum theoretischen Zehrungsverlauf nach
NO3-Zugabe ohne Depotwirkung (gestrichelte Linie). Experimentell ermittelte Daten:
O bzw. V (Dosis: 50 g N m?, die Fehlerbalken stellen die Abweichung zwischen je 2

Parallelen dar).

Im Enclosure-Experiment traten im Epilimnion der behandelten Becken stark erhdhte
NOs-Konzentrationen bis 6 mg L™ auf (Abbildung 4-4). Nimmt man vereinfachend
an, dass die Nitratzehrung im Epilimnion aufgrund der hohen Konzentrationen ver-
nachlassigbar ist und ein Nitratzustrom durch die Enclosure-Gegebenheiten ausge-
schlossen werden kann, so deutet das darauf hin, dass nur etwa 35 % des einge-
brachten NO3s  die Sedimentoberflache erreichten. Offensichtlich wurde die
Depotstoff-Matrix durch die mechanische Beanspruchung der Suspension wahrend

der Ausbringung teilweise zerstort. Das Konzentrationsmaximum an der Sediment-
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Wasser-Grenze einen Monat nach der Zugabe belegt jedoch, dass die Depotstoff-

Matrix die Sedimentoberflache wenigstens zum Teil erreichte.

Das NOgj-Konzentrationsgefalle im anoxischen Hypolimnion zwischen 6 und 8 m

Wassertiefe ist Indiz fur die NOs-Zehrung durch denitrifizierende Bakterien.

—m— Depot-Fe
Epilimnion B —O— Kontrolle m

6m =

Wasser

1
— -_ -

Tiefe

Ocm—H¢€

1 emHE

Abb. 4-4: Tiefenprofil der NO3-Konzentrationen in Wasser bzw. Sediment in den
Dagowsee-Enclosures 1 Monat nach der Behandlung (17.07.2002) mit Depot-Fe
(50g N m'2). Die Fehlerbalken entsprechen der Abweichung zwischen je 2 parallel

behandelten Enclosure-Becken.

Der Depotstoff drang mindestens bis zu einer Tiefe von 4 cm ins Sediment ein, die
NOs-Konzentrationen an der Sedimentoberflache lagen im Bereich zwischen 2,4 und
0,4 mg L. Im Vergleich mit den Kontroll-Enclosures war die NOs-Konzentration an
der Sediment-Wasser-Grenze nach der Behandlung mit Depot-Fe mindestens 3 Mo-

nate lang signifikant erhoht (Tab. 4-1).
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Tab. 4-1: Konzentrationen von NO3™ und SRP an der Sedimentoberflache der Enc-
losure-Becken. Die Abweichungen stellen den Unterschied zwischen jeweils 2 paral-

lel behandelten Becken dar (n.b. bedeutet nicht bestimmt).

DATUM NO; [uG L] SRP [uG L™
Depot-Fe Kontrolle Depot-Fe Kontrolle
27.05.2002 n.b. n.b. 171 £ 131 276 + 132
17.07.2002 2410 + 1244 153 £ 56 112 £ 24 439 + 127
12.08.2002 939 + 1016 59+ 3 22 + 11 567 + 54
18.09.2002 403 + 29 42 + 30 168 706 £ 230
17.06.2003 n.b. n.b. 125 + 167 863 + 63

4.2.2 SRP und P-Bindungsformen

Die Phosphor-Rucklésung aus den anoxischen Sedimenten wurde infolge der Depot-
stoff-Zugabe bei allen Versuchen gesenkt bzw. vollstandig unterbunden. Als kleinste
erforderliche Zugabemenge erwies sich beim Inkubationsversuch mit Kernen vom
Globsowsee 12,7 g NOs-N m™ (Abb. 4-5). Diese Dosis verhinderte die P-Riicklésung
wahrend des Versuchszeitraumes von 20 Tagen, wahrend 2,5 g NOs-N m™ dazu

nicht ausreichten.

66




4 Depotstoffe

1500 -

—O— Kontrolle
—A— 25gNO,-Nm”

—a—12,7gNO,-Nm* %]
1000

500 - A

SRP [ug L]

O

o s —

| ! | ! | ! | ! | ! |
0 100 200 300 400 500
Zeit []

Abb. 4-5: Entwicklung der SRP-Konzentrationen im Uberstehenden Wasser von
inkubierten (19.02. — 11.03.2002) Sedimentkernen des Globsowsees, die mit unter-
schiedlichen Dosen Depot-Fe behandelt wurden, im Vergleich zu den Kontrollen.

Bei einer Depotstoff-Dosis von 50 g NO3-N, 66 g Fe** und 51 g Ca®* je m? lagen die
P-Diffusionsraten im Enclosure-Versuch auch ein Jahr nach der Behandlung noch
unter O (Abb. 4-6).
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Abb. 4-6: SRP-Diffusionsraten an der Sediment-Wasser-Grenzschicht der Enclo-
sure-Becken des Dagowsees vor (Mai '02) und nach der Behandlung mit Depot-Fe
im Vergleich mit den unbehandelten Kontrollen. Die Fehlerbalken reprasentieren je-

weils die Abweichung zwischen den beiden parallel behandelten Becken.

Leider waren die im Wasserkorper der Enclosures erhobenen Daten grofRtenteils
nicht verwertbar. Durch teilweise massiven Bewuchs der Trennwande mit fadigen
Algen, durch brutende Mowen und unterschiedlichen Fischbestand nahm die Sedi-
mentbehandlung nur einen untergeordneten Einfluss auf die Entwicklung im Frei-
wasser. Ein vermutetes Leck, das den Zustrom von Seewasser zulassen konnte,

wurde von eingesetzten Tauchern nicht bestatigt.

Die Zugabe eines chemischen Fallmittels flhrt zu massiven Anderungen in der Fest-

phase der Sedimente.

68



4 Depotstoffe

[ INH,CI-TP
B BD-TP
E—1NaOH-NRP
1 NaOH-SRP
(o =! = — —— | HCI-TP
. P

Kontrolle

Rest

Depot-Fe

Start

| T T T T T T
500 1000 1500 2000
P [mg kg” T™M]

Abb. 4-7: Anteile der extrahierten P-Bindungsformen (Hupfer et al. 1995) in der
obersten Sedimentschicht (0-2 cm) der Dagowsee-Enclosure vor (Start) bzw. 1 Jahr
nach der Behandlung mit Depotstoff (Kontrolle und Depot-Fe am 17.06.2003).

Die Fallungsreaktion spiegelte sich in der Erhdhung des Gesamt-TP-Gehaltes im
Sediment wider und fihrte zu Veranderungen der P-Bindungsverhaltnisse im Sedi-
ment der mit Depotstoff behandelten Dagowsee-Enclosure (Abb. 4-7). Der Gehalt an
NaOH-SRP wurde nach der Behandlung mehr als verdoppelt, und auch BD-TP er-
hohte sich deutlich, wahrend die Anteile an organisch gebundenem (NaOH-NRP)
und geldstem bzw. labil adsorbiertem P zurlckgingen. In den Kontroll-Enclosures

wurden vergleichsweise geringe Anderungen der Bindungsverhaltnisse registriert.
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4.2.3 Produkte mikrobieller Umsetzungsprozesse (02, NHs*, SO4*, CH.)

Die O,-Zehrung im Uberstehenden Wasser bzw. im Hypolimnion wurde weder bei
den Inkubationsexperimenten im Labor noch beim Enclosure-Versuch von der NOs'-
Zugabe beeinflusst (Abb. 4-8).

0 - © mO -
—0— Kontrolle 1 I | |
1 —oe— Kontrolle 2 S I =
—m— Depot-Fe 1 ’ \ /
—m— Depot-Fe 2 ’e T T /
E S O

. S
| — 7

Seetiefe [m]

Sediment

Abb. 4-8: Sauerstoffsattigung in behandelten (Depot-Fe 1 und 2) und unbehandel-
ten (Kontrolle 1 und 2) Becken der Enclosureanlage im Dagowsee einen Monat nach
der Zugabe von Depot-Fe (17.07.2002).

Die Konzentrationen von NH,4", S0,% and CH, im Interstitial und an der Sediment-
Wasser-Grenze unterschieden sich bei den im Rahmen dieser Arbeit durchgefuhrten
Experimenten nicht zwischen den mit Depotstoff behandelten und den unbehandel-

ten Sedimentkernen bzw. Enclosures (Tab. 4-2).

70



4 Depotstoffe

Tab. 4-2: Konzentrationen von NH,", SO42' and CH; an der Sedimentoberflache

(5 cm Uber Sediment) der Dagowsee-Enclosure-Becken. Die Abweichungen sind

durch die Differenz zwischen je 2 Parallelen bedingt.

Datum NH,* [mg L™ S04 [mg L] CH, [umol L]
Depot-Fe | Kontrolle | Depot-Fe | Kontrolle | Depot-Fe | Kontrolle
27.05.2002 41 +10 41 +£1 113 +12 168 + 22
17.07.2002 | 4 + 1 5t 41+3 47 + 2 1144 £ 736 | 710 = 131
12.08.2002 | 4 + 1 311 29+4 43 +2 815 859 £+ 319
18.09.2002 | 6 + 4+ 21+6 387 1601 £+ 94 | 1867 £ 686
17.06.2003 | 5 * 47+ 8 59 +2 670+ 730 |550 £ 373

Lediglich bei den Labortests an inkubierten Sedimentkernen vom Globsowsee im
Jahr 2002 wurde die Reduktion von SO4* durch die Zugabe von Depotstoff vermin-
dert (Abb. 4-9).
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Abb. 4-9: Verlauf der SO4*-Konzentrationen im iberstehenden Wasser inkubierter
Sedimentkerne vom Globsowsee (19.02. — 11.03.2002) nach der Behandlung mit
Depot-Al/Fe (12,7 g N m2) im Vergleich zu unbehandelten Kontrollen. Die Fehlerbal-
ken stellen die Abweichung zwischen jeweils 2 Parallelen dar.
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Mit der Sedimentinkubation in gasdicht verschlossenen Flaschen wurde nachgewie-
sen, dass die Methanogenese bei der Behandlung mit Depotstoff vollstandig unter-
drickt wurde: Sogar bei den zusatzlich mit Substrat (Glukose) angereicherten Pro-
ben war im Vergleich zu den Kontrollen nur ein sehr geringer Anstieg der
Methanbildung zu verzeichnen (Abb. 4-10).
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Abb. 4-10: Experiment mit Globsowsee-Sediment in gasdicht verschlossenen Fla-
schen: Entwicklung der CHj4-Konzentrationen nach der Behandlung mit Depotstoff
(0,6 mg N mL" Feuchtsediment) mit und ohne Substratanreicherung mit Glukose
(0,02 mM). Beachte die Unterbrechung der y-Achse zwischen 200 und 2500 umol
CH,4 L™. Die Fehlerbalken reprasentieren die Abweichung zwischen jeweils 3 Paralle-

len.
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4.2.4 Phosphatase-Aktivitat

Die charakteristischen Sattigungskurven der Phosphataseaktivitat in den oberen Se-
dimentschichten von behandelten und unbehandelten Enclosure-Becken unterschie-
den sich signifikant voneinander (Abb. 4-11). Nach der Zugabe von Depot-Fe wurde
eine hdhere potenzielle maximale Phosphataseaktivitat (Vmax) bei gleichzeitig verrin-

gertem Ky, also erhdhter Substrataffinitat, beobachtet.
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Abb. 4-11: Sattigungskurven der Phosphataseaktivitat in der obersten Sediment-
schicht (0-2 cm) der Dagowsee-Enclosures zwei Monate nach der Behandlung mit
Depot-Fe (12.08.2002). Die Fehlerbalken stellen die Standardabweichung von jeweils

8 Einzelwerten (4 Parallelproben von 2 Becken) dar.
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5 Diskussion und Ausblick

5.1 Abschatzung des Gefahrdungspotenzials von Aluminium

In Zusammenhang mit der Anwendung Al-haltiger Fallmittel in der Seenrestaurierung
wurden schon fruh deren Auswirkungen auf Bakterioplankton (Steinberg & NielRlbeck
1981), Zooplankton (Sgnnichsen 1978), benthische Invertebraten (Narf 1990) und
Makrophyten (Mesner & Narf 1987) untersucht. Dabei ist es schwierig, zwischen
moglichen toxischen Wirkungen von Al und den indirekten Wirkungen aufgrund der
mit der Restaurierung veranderten Milieu-Verhaltnisse (z.B. Nahrstoffmangel) zu un-
terscheiden. AuRerdem kann beispielsweise die Reduzierung bzw. Anderung im Ar-
tenspektrum von Makrophytenbestanden ein erwlinschtes Ziel der Nahrstofffallung

sein.

Pilgrim & Brezonik (2005) bewerteten an zwei amerikanischen Seen, deren Zuflisse
mittels Al-Fallungen nahrstoffreduziert wurden, das Risiko von Giftwirkungen in den
Seen. Sie orientieren sich an den NOECs (no observed effect concentration) von Al
fur verschiedene Fische und Invertebraten. Obwohl bei der Zuflussbehandlung we-
sentlich hohere Al-Konzentrationen angewandt werden als bei einer
Ganzseebehandlung, stuften sie das Risiko bei ausreichend hohen pH-Werten (> 7)

als sehr gering ein.

Bei der Restaurierung am Tiefwarensee traten maximale Al-Konzentrationen in en-
gem zeitlichen und radumlichen Zusammenhang zur Al-Zugabe auf. Durch die hypo-
limnische Zugabe wurde das Epilimnion nicht beeinflusst. Aufgrund der raschen Flo-
ckenbildung sanken die Konzentrationen von geldstem Al auch unterhalb von 15 m
bereits wieder ab. In eutrophierten Seen ist die O,-Zehrung der Sedimente sehr
hoch, wodurch der Lebensraum Hypolimnion flr héhere Organismen oft sehr einge-
schrankt wird. Deshalb sollte eine Al-Zugabe in tiefen Seen bei stabiler Schichtung
und mdglichst fortgeschrittener Ausbildung anoxischer Bereiche im Hypolimnion
durchgefuhrt werden. Es gibt Hinweise, dass Fische ein empfindliches Sensorsystem
gegenuber gelostem Al besitzen und Gebiete mit kurzfristig erhdohten Al-

Konzentrationen vermutlich meiden (Exley 2000).

74



5 Diskussion und Ausblick
Bei Einhaltung geeigneter Zugabezeiten und —orte wird der hypolimnische Einsatz Al-
haltiger Fallmittel zur Eutrophierungsminderung in geschichteten Seen mit vergleich-

barer Pufferkapazitat empfohlen.

FUr Flachseen mussen Einschrankungen gemacht werden. Es ist moglich, dass beim
Auftreten hoher pH-Werte (> 8), wie sie flur Flachseen im Sommer charakteristisch
sind, Al(OH)* gebildet und somit auch die Al-P-Bindung wieder geldst wird. Anderson
(2004) und Steinmann et al. (2004) wiesen die Instabilitat der Prazipitate unter hohen
pH-Werten im Labor nach und warnen vor dem Einsatz Al-haltiger Fallmittel in Flach-
seen. Neben der Auflésung der Al-P-Bindung ist auch die bisher selten beschriebene
Giftwirkung des Aluminat-lons zu bertcksichtigen (Gensemer & Playle 1999, Gui-
baud & Gauthier 2005, Gundersen et al. 1994). In zukunftige Untersuchungen von Al-

Konzentrationen sollten Flachseen unbedingt einbezogen werden.

Zur Ermittlung von exakten Grenzwerten ist es weiterhin von Interesse, Al-
Toxizitatsstudien an reprasentativen aquatischen und benthischen Organismen unter
seenahen Bedingungen durchzufuhren und die dabei auftretenden Al-

Konzentrationen mit Hilfe der vorgestellten PCV-Methode zu verfolgen.

5.2 Sedimentveranderungen und deren Einfluss auf den P-

Haushalt des Tiefwarensees

Im Ergebnis der Fallmittelzugaben wurde die chemische Zusammensetzung der Pro-
fundalsedimente des Tiefwarensees deutlich verandert. Die zugegebene Menge an
Al verzehnfachte den Al-Gehalt der oberen Sedimentschichten, wahrend die einge-
brachte Ca-Dosis den relativen Ca-Gehalt nahezu konstant lieR (Abb. 3-10). Bei der
Zugabe von Al-haltigen Fallmitteln bilden sich Hydroxidflocken mit hohem Wasserge-
halt, die als Auflage auf den Sedimenten eine Verringerung der relativen Trocken-
masse in den oberen Sedimentschichten erwarten lassen (Cooke et al. 1993a).
Durch die Zugabe von Kalkmilch wird die Sedimentauflage hingegen verfestigt (Ditt-
rich et al. 2000). Der im Ergebnis der Kombination beider Fallmittel am Tiefwarensee
geringflgig erhdhte Wassergehalt in den Sedimenten ist ein Beleg fur den starkeren

Einfluss des Aluminats gegenuber dem Ca(OH),.
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Mit mittleren CaCOs3-Gehalten zwischen 35 und 45 % der TM sind die Sedimente des
Tiefwarensees von jeher kalkreich. Der hohe Anteil an CaCOs; ist das Resultat pela-
gischer Kalzitfallungen und charakteristisch flr viele Seen der norddeutschen Tief-
ebene (Koschel et al. 1983). Da bei diesen Seen die hoheren Sedimentationsraten
organischer Substanzen mit einem verstarkten Kalziteintrag in die Sedimente ver-
bunden sind, wurde mit steigender Trophie sogar eine Abnahme der Gehalte an or-
ganischen Substanzen und TP sowie des molaren Verhaltnisses C:P in den Sedi-

menten beobachtet (Gonsiorczyk 2002).

Der trophische Zustand eines Sees ist ursachlich fir dessen Sedimentbeschaffenheit

verantwortlich.

Als Reaktion auf die massive kunstliche Veranderung der Sedimentzusammenset-
zung im Tiefwarensee wurden zunachst die thermodynamisch gesteuerten physika-
lisch-chemischen Diageneseprozesse verstarkt. Das sind vor allem die Bindung von
SRP als anorganischer partikularer P an die zugegebenen Bindungspartner (Anstieg
von TP, Abb. 3-6) und die Erhéhung des pH.

Die wahrend der Restaurierung zusatzlich im Sediment des Tiefwarensees festgeleg-
ten 2 t P wurden hauptsachlich an Al gebunden. Der Einfluss der Ca(OH),-Zugabe
auf die P-Retention ist noch nicht geklart. Eine erste geochemische Modellierung der
Messwerte fur die lonen im Porenwasser deutete nicht auf Bedingungen fur eine
Kalzitbildung im Sediment. Der Anteil des an Ca gebundenen P, der in der HCI-
Fraktion gemessen wurde, hat sich durch die Kalkzugabe praktisch nicht verandert
(Abb. 3-9). Das steht in Ubereinstimmung mit Gonsiorczyk (2002), der bei Untersu-
chungen zahlreicher Nordbrandenburger Seen keinen Zusammenhang zwischen
dem Gehalt an CaCO3 und dem HCI-TP im Sediment fand.

Die erhdhte Alkalinitat kann vor allem im Epilimnion nach der Fallmittelzugabe guns-
tige Bedingungen fur die Kalzitfallung als Selbstreinigungsmechanismus und damit

fur die Stabilisierung des mesotrophen Zustands bieten.

Zur Einschatzung der P-Retention sind sowohl der im Sediment vorhandene P-Pool
als auch die P-Fluxe aus dem Sediment von Bedeutung (Lewandowski et al. 2002b).
Das P-Freisetzungspotenzial wurde mit unterschiedlichen Methoden vor der Fallmit-

telzugabe auf Werte zwischen 1 und 7 t P geschatzt. Die SRP-Rucklésung und - Dif-
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fusion findet auch in und aus Sedimenttiefen > 20 cm statt. Eine exaktere Prognose
anhand der TP-Profile im Sediment hatte ein tiefer gehendes Sedimentprofil sowie
eine Datierung erfordert. Flr weitere Restaurierungsvorhaben ist es sehr ratsam, die
Sedimentprofile bereits im Rahmen der Voruntersuchungen zu datieren und grundlich
zu interpretieren. Wunschenswert ist weiterhin die Untersuchung der Sedimentbe-

schaffenheit in unterschiedlichen Wassertiefen.

Der mobilisierbare P-Pool nahm aufgrund der Fallmittelzugabe auf 1,6 t P (2005) ab.
Gleichzeitig sank die P-Freisetzungsrate von 1,4 t P vor auf 0,005 t P am Ende der

MaRRnahme.

Reitzel et al. (2005) registrierten im Lake Sgnderby (Danemark) mit der Sedimenttie-
fe abnehmende Konzentrationen an mobilisierbarem P und fanden zusatzlich eine
quantitative Ubereinstimmung zwischen der P-Riickldsung wahrend der Sommer-
stagnation und der Abnahme der mobilen P-Formen im Sediment im gleichen Zeit-
raum. Der Gehalt an mobilisierbarem P war in den oberen 4 cm Sediment im Winter
fast doppelt so hoch wie am Ende der Sommerstagnationsperiode. Fur den Tiefwa-
rensee lield sich eine vergleichbare saisonale Schwankung in den P-Gehalten des
Sediments nicht feststellen. Die TP-Konzentrationen lagen beispielsweise am Ende
der Sommerstagnation im September 1998 sogar Uber denen wahrend der Fruh-
jahrszirkulation (Marz 1999) (Abb. 3-4). Ursachen daflr kdnnen die intensiven Sedi-
mentationsprozesse wahrend des Sommers, Heterogenitaten der Sedimente (Le-
wandowski et al. 2002a) sowie Messungenauigkeiten sein. Wahrscheinlich ist es ein
Indiz fur die oben beschriebene fortdauernde P-Rulcklosung aus tiefen Sediment-
schichten (Kapitel 3.2.3).

Ausgehend davon, dass sich AIPO, bildet, kann das Al:P-Verhaltnis der Prazipitate
im Sediment theoretisch 1:1 erreichen (Cooke et al. 1993a). Die Sorption von P an

Al-Hydroxide wird dagegen zu hdoheren Al:P-Verhaltnissen fuhren.

Im Sissen See fanden Lewandowski et al. (2003) etwa 10 Jahre nach der Sedi-
mentbehandlung mit Al-Salzen ein molares Verhaltnis Al:P von 2,1. Die Sedimentun-
tersuchungen am Tiefwarensee zeigten ein Al:P-Verhaltnis zwischen 3 und 24 in
frisch gefallten Prazipitaten, das sich im Laufe der Zeit (zunehmende Sedimenttiefe
und zeitlicher Abstand zur Fallung) verringerte (Abb. 3-12). Das spiegelt sowohl die

fortschreitende Hydrolyse der Al-Hydroxide (Austausch von OH™ gegen PO,%) als
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auch die P-Verfugbarkeit im Sediment wieder. Da das Al im Sediment verblieb und
der P-Eintrag aus dem Wasserkorper wahrend der Restaurierung abnahm, wird an-
genommen, dass der aus tieferen Sedimentschichten heraufdiffundierte P an Al ge-
bunden wurde. Im Moment der Fallung kann nur eine bestimmte vorliegende Menge
an P mitgefallt werden, die im Nachhinein durch Ricklosung, Sedimentation und Dif-
fusion aus tieferen Sedimentschichten erganzt wird. In Laborversuchen wurde nach-
gewiesen, dass die P-Sorptionskapazitat der Al-haltigen Sedimentschichten im Sis-
sen See noch nicht erschopft war (Lewandowski et al. 2003). Es ist moglich, dass
das Al:P-Verhaltnis in den untersuchten Sedimentschichten aufgrund von P-Mangel

bei 2,1 stagnierte.

Gonsiorczyk (2002) fand dagegen in den Profundalsedimenten von 22 unbehandel-
ten geschichteten Seen in Nordostdeutschland ein mittleres molares Al:P-Verhaltnis
von 11,5 £ 4,9. Wahrscheinlich enthielten die von Gonsiorczyk (2002) untersuchten
Sedimente Al-haltige Bestandteile (z.B. Tone), die bei der Extraktion mit 1M NaOH
zusammen mit den Al-P-Verbindungen teilweise in Losung gingen. Dann wuirde das
ermittelte Al:P-Verhaltnis fir die Sedimentzusammensetzung insgesamt gelten, nicht

jedoch fir die Al-P-Verbindungen.

Berkowitz et al. (2006) diskutieren anhand von Sorptionsuntersuchungen zwei Me-
chanismen der Al-P-Bindung: Wird SRP an amorphem Al(OH)3; adsorbiert, so kristal-
lisiert dieses im Verlauf von Monaten zu Gibbsit (Berkowitz et al. 2005), welcher auf-
grund seiner kleineren Oberflache eine verringerte Sorptionskapazitat aufweist. Das
Al:P-Verhaltnis stieg dabei von 11 bis auf >20. Die zweite Moglichkeit besteht in der
direkten Ausféllung von AIPO, bzw. Ubergangsphasen wie Al(OH)s-AlIPO,4. Diese
Verbindungen fuhren zu kleineren Al:P-Verhaltnissen. Zur Aufklarung der Bedingun-
gen und Mechanismen der Al-P-Sorption sowie der Struktur der Prazipitate im Sedi-

ment sind weitere, vor allem Langzeituntersuchungen erforderlich.

Von generellem Interesse ist eine optimale Al-Dosierung. Rydin et al. (2000) ermittel-
ten an 6 amerikanischen Seen, die langstens 2 Jahre zuvor mit Al-Salzen behandelt
worden waren, eine durchschnittliche molare Relation von 12 :1 zwischen zugegebe-
nem Al und Al-gebundenem P. In Arbeiten von James (2005) und Rydin & Welch
(1999) wird ein Verhaltnis Al : P = 100 empfohlen, um eine nachhaltige Verringerung

der TP-Konzentrationen im Wasser zu erzielen. Allerdings bezieht sich dieses Ver-
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haltnis nicht auf die Zusammensetzung der Prazipitate, sondern auf die Al-Dosis, die
erforderlich ist, um den mobilen und den mobilisierbaren P dauerhaft im Sediment zu
binden. Entscheidend ist also die Quantifizierung des mobilisierbaren P oder anders
ausgedruckt des P-Freisetzungspotenzials (vergleiche auch Kapitel 3.2.3). James
(2005) berechnet die Menge an mobilisierbarem P im Squaw Lake (Wisconsin, USA)
aus dem Gehalt an redoxsensitiv gebundenem P (d.h. NH4CI- und BD-P) in den obe-
ren 10 cm Sediment. Daraus resultiert wahrscheinlich eine Unterschatzung, da der
organisch gebundene P (NaOH-NRP) nicht einbezogen ist. Dieser wird zwar nicht
unmittelbar an Al gebunden, unterliegt jedoch einer schnellen Umsetzung, bei der
SRP freigesetzt wird, und muss deshalb dem mobilisierbaren P-Pool hinzugerechnet
werden (Reitzel et al. 2003). Eine weitere Unsicherheit der Methode ist die Abschat-
zung der Sedimenttiefe. Im Tiefwarensee erfolgte die P-Freisetzung vor der Restau-
rierung auch aus Sedimenttiefen unterhalb von 10 cm. Insgesamt erscheint ein Al:P-

Verhaltnis von 100 aufgrund der Unterschatzung des mobilisierbaren P zu hoch.

Reitzel et al. (2003 und 2005) ermittelten in Labor- und Enclosure-Versuchen das
molare Verhaltnis von erforderlicher Al-Dosis zu mobilisierbarem P fur den danischen
Flachsee L. Senderby mit 4:1. Das erscheint angemessen, weil bei genauer Bestim-
mung des mobilisierbaren P-pools ein vierfacher Al-Uberschuss (gegeniiber Al:P=1
im unbehandelten Sediment) Sorptionsverluste, die durch schwer vorhersagbare Be-

dingungen (z. B. P-Verfugbarkeit) in der Praxis vorkommen, ausgleichen kann.

Anhand eines Einbox-Modells (Imboden & Gachter 1978, Hupfer & Scharf 2002)
kann eine Prognose zur weiteren Entwicklung der P-Bilanz im Tiefwarensee erstellt
werden. Dazu wurden zusatzlich zu den bisher verwendeten BilanzgroRen (Kapitel
3.2.4) der Stratifikationsfaktor B sowie die Sedimentationsrate o eingefuhrt. Der di-
mensionslose Stratifikationsfaktor B gibt das Verhaltnis zwischen der mittleren P-
Konzentration im See und der im Abfluss wieder und wird nach Gleichung 5-1 be-

rechnet. Er hangt von der Morphometrie ab und betragt im Tiefwarensee 0,5.

ﬂ — PExport *’Z' (GlGIChung 5'1)
PSee
o= (Gleichung 5-2)
P
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B Stratifikationsfaktor [dimensionslos],

P-Export [kg a™'],

Export

T mittlere Wasserverweilzeit [a],
P, P-Inhalt des Sees [kg],

o Sedimentationsrate [a™'] und
NS P-Nettosedimentation [kg a™'].

Aufgrund der hypolimnischen P-Fallung stieg B wahrend der Fallmittelzugabe auf 1.

Die Sedimentationsrate o wird gemaf Gleichung 5-2 ermittelt. Sie gibt den Anteil des
jahrlich im Sediment festgelegten P in Relation zum P-Inhalt des Sees an, ist also ein
MaR fiir die P-Retention der Sedimente. o war im Tiefwarensee mit 0,03 a™' vor der
Restaurierung sehr niedrig, stieg im Verlauf der Falimitteleinbringung bis auf 3,6 a™
im Jahr 2004 und sank im Jahr 2005 auf 2,5 a™.

Sind B und o bekannt, so kann bei einem bekannten P-Import die zu erwartende mitt-

lere P-Konzentration cPst,t im See wie folgt abgeschatzt werden:

P - CPpor (Gleichung 5-3)
T* (ﬂ + O'j
T
cP, mittlere P-Konzentration im See [ug L™"] und
cP, mittlere Konzentration im Zufluss [ug L'1].

Import

Die Einstellung eines neuen stationaren Gleichgewichts erfordert eine Anpassungs-
zeit, und wahrend dieser Zeit kann die jeweils aktuelle P-Konzentration cPakien mit

Hilfe von Gleichung 5-4 ermittelt werden:

_B (Gleichung 5-4)
CPaktuell = ACP *e e +c}>stat
P aktuelle P-Konzentration im See [ug L],
AcP Anderung der P-Konzentration im See im betrachteten Zeitraum [ug L.
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Bei der derzeitigen mittleren P-Konzentration im Zufluss von cPimport = 85,6 Hg L
ware ohne die Fallungsmallnahmen gemaf Gleichung 5-3 die Einstellung einer mitt-
leren Konzentration im See von cPsa =131 pg L nach etwa 20 Jahren zu erwarten
gewesen (Strichlinien in Abb. 5-1 Aund B).

150

100

cP g L]

50

cP[ug L]
~

Abb. 5-1: Modellierung und Prognosen zur P-Entwicklung im Tiefwarensee von
1999 bis zum Jahr 2024 (fette Linien). Die Zugabe der Fallmittelkombination Alumi-
nat/Kalk erfolgte in den Jahren 2001 bis 2005. Strichlinien — Verlauf ohne Fallmit-
teleinsatz, diinne Linien — Zielkonzentration 30 pg L. Annahmen: cPsee1990= 246 Hg
L™"; cPimpor=85,6 ug L™ (A, B) bzw. 70 ug L™ (C, D) (Berechnungen nach Hupfer &
Scharf 2002).

Die Sedimentveranderungen infolge des Fallmitteleinsatzes spiegelten sich in der
Erhdhung von o wieder. Setzt man die sehr geringe Nettosedimentation von 1999
(0,1t a”, Tab. 3-2) ins Verhéltnis zu Psee2005 (0,17 t, Tab. 3-2), so ergibt sich nach
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Gleichung 5-2 0 = 0,59 a™". In diesem Fall ist die mittlere stationare P-Konzentration
im See bei 24 ug L™ zu erwarten (Abb. 5-1 A). Eine Vorhersage fiir o nach Abschluss
der MalRnahmen ist schwierig, da die Reaktionen der Sedimente auf die veranderten
Eintrags-, P-Bindungs- und Milieuverhaltnisse sehr vielfaltig sein konnen. Falls sich
nach Abschluss der Fallmittelzugabe ahnliche Sedimentverhaltnisse wie vorher ein-
stellen (0 = 0,03 a™), wiirde sich die mittlere P-Konzentration im See innerhalb von
ca. 20 Jahren bei 131 pg L™ einpegeln (Abb. 5-1 B).

Ein weiteres Szenario entsteht, wenn die externe P-Last weiter gesenkt wird. Realis-
tisch ist, die Reduktion in der Grolienordnung der derzeitigen P-Eintrage aus dem
Melzer See anzunehmen. Das entspricht einer Senkung um ca. 15 pg L™ (Koschel et
al. 2004), so dass cPimport=70 ug L™ betragt (Abb. 5-1 C und D).

Tab. 5-1: Zu erwartende mittlere Konzentrationen cPgt [Mg L™ bei Variation von o

und der externen Last cPimport.

o[a™] 0,03 | 0,35 | 0,45 | 0,59

cPimport =85,6 uyg L™ | 131 |37 |30 |24

CPimport =70 ug L™ [ 107 {30 |25 |20

Die Sedimentationsrate o hat dem Einbox-Modell zufolge einen starkeren Einfluss
auf die P-Entwicklung im Tiefwarensee als eine externe Lastsenkung (Abb. 5-1 und
Tab. 5-1). Erreicht 0 mindestens 0,45 a™!, dann stellt sich nach dieser Prognose auch

ohne weitere externe Lastsenkung die Zielkonzentration von 30 pg P L™ ein.

Der dauerhaft eingelagerte Phosphor Ppemanent bestimmt die P-Nettosedimentation
L

ermanent

NS. Da der Quotient sich im Laufe der Restaurierung in den oberen 10 cm

temporéir
Sediment etwa verdoppelte, ist demnach auch die NS und folglich o gestiegen. Eine
exakte Quantifizierung von o ist allerdings mit den vorhandenen Daten und dem der-

zeitigen Kenntnisstand noch nicht moglich.

In dem Bestreben, die Auswirkungen der Fallungsmalinahmen auf die P-Retention
zu erklaren, wurde das von Schauser (2002) entwickelte Sediment-Modell SPIEL
(Sedimentary Phosphorus In Eutrophic Lakes) auf den Tiefwarensee angewandt

(Zetzsche 2003). Als Eingangsvariable wurden die Sedimentation und die Sediment-
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zusammensetzung der Jahre 1998 bis 2001 gewahlt und anschlieRend fur den Zeit-
raum vom 01.04.2001 bis 31.05.2002 simuliert. Die Ubereinstimmung zwischen
simulierten und gemessenen Werten flr die P-Ricklésung aus den Sedimenten war
gering. Eine Ursache dafur kann die fortdauernde SRP-Diffusion aus tiefen Sedi-

mentschichten sein, die im Modell nicht bertcksichtigt wurde.

Es ist anzunehmen, dass SRP aus tiefen Sedimentschichten an Al gebunden wird,
das im Sediment Uberschussig vorliegt. Aus dem Verhaltnis von zugegebenem Al
zum zusatzlich gebundenem P von 48 im Jahr 2005 kann man erwarten, dass die P-
Sorptionskapazitat des Al bei weitem noch nicht erschopft ist. Eine weitere Verringe-
rung der P-Importe sollte dennoch favorisiert werden, da sie in jedem Fall die er-
reichbare Gleichgewichtskonzentration von P im See verringert und so eine zusatzli-

che Sicherung des nachhaltigen Erfolges darstellt.

5.3 Depotstoffe und ihre Wirkung auf die P-Retention der

Sedimente

Ziel der Depotstoff-Addition war die Reduktion der P-Rucklésung aus den Sedimen-
ten. Die NOs™-Zehrung und die P-Rickldésung haben dieselben Ursachen: Sie stei-
gen wahrend des Sommers durch die Erhéhung der Temperaturen sowie aufgrund
der Sedimentation organischen Materials. In dimiktischen Seen fuhrt die Schichtung
dazu, dass kein NO3™ nachgeliefert werden kann und der geloste P sich im Hypolim-
nion akkumuliert. Andersen (1982) fand bei Untersuchungen an dimiktischen Seen
mit anoxischem Hypolimnion in Danemark, dass keine signifikante P-Rulcklésung
stattfand, solange die hypolimnische NO3-N-Konzentration mindestens 1 mg L™ be-
trug, ohne damit einen kausalen Zusammenhang zwischen beiden Prozessen (NOs'-
Zehrung und P-Ricklésung) herzustellen. In neueren Studien werden Mindestkon-
zentrationen an NOj3  zur Unterbindung der P-Ricklésung nach Nitratzugabe ge-
nannt. Sie liegen in dhnlicher Héhe (>1,4 mg L' NO3™-N bei Nowlin et al. 2005) oder
geringer (0,5 mg L™ NOs-N bei Sendergaard et al. 2000). Die zur Behandlung eines
Gewassers erforderliche Depotstoff-Dosis kann unter Berlcksichtigung dieser Ziel-
werte bei Einsetzen der sedimentspezifischen Zehrungskonstante 17 in die Glei-

chung 4-5 berechnet werden.
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Bei den inkubierten Sedimentkernen vom Globsowsee waren mindestens 12,7 g
NOs-N m? nétig, um die P-Riickldsung im Versuchszeitraum zu unterbinden
(Abb 4-5). In der gleichen GréRenordnung ermittelte auch Foy (1986) die erforderli-
che Mindestmenge zur Unterdrickung der P-Freisetzung aus dem Sediment des
eutrophierten Sees White Lough (Nordirland) mit 30-60 g NOs-N m™? (Zugabe als
Ca(NO3)24H,0). Die im Enclosure-Versuch am Dagowsee eingebrachten 50 g NOs3'-
N m? verhinderten die P-Diffusion aus den Sedimenten fiir mindestens 1 Jahr
(Abb. 4-6).

Auch in einer oxidierten Sedimentoberflache kann P nur dann gebunden werden,
wenn ausreichend Fe als Bindungspartner zur Verfligung steht. Fur Flachseen wurde
ein Masseverhaltnis Fe : P von mindestens 15 angegeben als Voraussetzung dafur,
dass eine Sedimentoxidation erfolgreich als Restaurierungsmalinahme zur Verhinde-

rung der internen P-Ricklésung eingesetzt werden kann (Jensen et al. 1992).

Mit dem Depotstoff werden gleichzeitig die P-Bindungspartner Fe, Ca und Al (bei De-
pot-Al/Fe) eingebracht. Das Masseverhaltnis Fe : N : Ca betragt 1 : 0,7 : 0,7 bei De-
pot-Fe bzw. Fe+Al : N : Ca entsprechend 1 : 1,2 : 1,3 fur Depot-Al/Fe. Durch diese
Kombination treten Synergieeffekte auf: NOj stellt zunachst einen sogenannten Re-
doxpuffer (Andersen 1982) dar, welcher die Reduktion von Fe*" verhindert. Zusétz-
lich wird freies Fe®*" als Bindungspartner bereitgestellt. Die NOs-Reduktion verur-
sacht eine pH-Erhéhung, was wiederum die permanente P-Bindung an Ca (als
Cas(PO4)3(OH) bzw. adsorbiert an CaCO3) fordert (Koschel et al. 1983, Dittrich et al.
2000). Na & Park (2004) stellten in Laborversuchen fest, dass die Addition von Ca?*
kombiniert mit NO3™ die P-Rucklosung effektiver unterbinden konnte als ohne NOs5'.
Um die genannten Prozesse besser voneinander abgrenzen und mdglichst quantifi-
zieren zu koénnen, sind weitere Untersuchungen erforderlich, die die Wirkung der

Einzelkomponenten im Vergleich mit Kombinationen nachweisen sollten.

Fe* wurde beim Enclosure-Versuch sehr hoch dosiert (66,3 g Fe m™?) und als P-
Bindungspartner genutzt. In manchen Studien wird infolge der Redoxerhéhung bzw. -
stabilisierung durch NOs™ eine riicklaufige Fe?*-Freisetzung zugleich mit der vermin-
derten P-Ruckldésung beobachtet (Foy 1985, Sendergaard et al. 2000). Feibicke
(1997) beobachtete allerdings eine Erhéhung der Fe?*-Konzentration in Sedimentné-

he nach der NO3-Zugabe und folgerte daraus auf eine oxidative Freisetzung aus
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FeS. Da im Depotstoff die Zugabe von NO;™ stets mit der von Fe*" kombiniert ist, ent-
steht ein komplexeres Bild: Bei den behandelten Enclosures im Dagowsee stellte
sich an der Sedimentoberflache (0-2 cm) eine mittlere Konzentration von ca. 5 mg
Fe®* L im Porenwasser ein, die auch 1 Jahr nach der Behandlung nachgewiesen
wurde. Die sehr niedrigen SRP-Konzentrationen in der gleichen Schicht deuten dar-
auf hin, dass die P-Bindekapazitit des Fe** bei weitem nicht erschopft ist, ein Effekt,
der die Langzeitwirkung der MaRnahme verbessern kann. In tieferen Sediment-
schichten freigesetzter und nach oben diffundierender P kann damit wirksam abge-

fangen werden.

Die Erhdhung des P-Anteils in der BD-Fraktion bei den behandelten Enclosures be-
weist, dass das zugegebene Fe®" tatsachlich als P-Bindungspartner fungiert. Die
gleichzeitige Verringerung des P-Anteils in der NH4ClI-Fraktion, also des sofort ver-
fugbaren P, erklart die erhohte Bindungsstabilitat und folglich verminderte P-

Rucklosung aus den Sedimenten der behandelten Enclosures.

In bisher beschriebenen erfolgreichen Restaurierungen wurden wesentlich groRere
Fallmittelmengen eingesetzt, haufig waren Mehrfachanwendungen erforderlich, und
die Applikation mit verschiedensten Sediment-Rechen war technisch sehr aufwendig:
Im L. Lillesjén (Schweden) beispielsweise wurden 141 g NOs-N, 146 g Fe** und 180
g Ca? m?in einer 7-tagigen aufwendigen Applikation ins Sediment eingebracht (Ripl

1976). Weitere Beispiele sind in Tab. 5-2 zusammengestellt.

Obwohl zahlreiche Applikationen von NOj3; bzw. Fe** zur Sedimentbehandlung in
eutrophierten Seen beschrieben sind, ist ein Vergleich durch die unterschiedlichen
Betrachtungsweisen der Verfasser erschwert. Die Schwerpunkte wie z.B. erforderli-
che Mindestmengen an Fallmittel, Langzeitwirkung oder dkonomische Aspekte wer-
den unterschiedlich gesetzt. Dazu kommen sehr differenzierte hydrologische und
morphometrische wie auch eutrophierungsgeschichtliche Gegebenheiten der be-
trachteten Gewasser. Mit Hilfe von Tabelle 5-2 soll dennoch der Versuch unternom-
men werden, ausgewahlte Kriterien aus der Literatur zusammenzufassen und zu in-

terpretieren.
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Tab. 5-2: Literaturibersicht zu Sedimentbehandlungen mit NO3’, welche erfolg-

reich die P-Ruckldsung aus Sedimenten verminderten.

Zugabe-
L menge
Applikation- Zugabe-
[g m?] Ergebnis Quelle
sort technik
NO;™-
*"| Fe*
N
dimiktischer
Riplox, Se- | NO3z nach 7 Wochen ver-
Lake Lilles-
141 146 | dimentre- braucht, O>-Zehrung gesun- | Ripl 1976
jon (Schwe-
chen ken
den)
Auswirkungen auf P-
Laborversu- . o Pettersson
Bindung abhangig von Se-
che 1984
dimentcharakteristik
Kombination mit Fe effekti-
Laborversu- 70- 146 ver, aber hohe N-Dosis (140 | Willenbring
che 140 g m?) bei gleicher Wirksam- | et al. 1984
keit billiger
Dosis unzureichend, 30-60
dimiktischer gN m waren erforderlich;
. Sediment- .
White Lough | 23,7 h O2, Mn und NH4" unbeein- Foy 1986
rechen
(Irland) flusst, Fe?*-Lésung vermin-
dert
flache
Brackwasserf
] . Hohe N-Verluste (59 %) o
orde Innere 140- Sediment- . _ Feibicke
. durch Wind, Anstieg Fegeisst
Schlei 280 rechen 1997
durch FeS-Oxidation
(Deutsch-
land)
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O,-Zehrungspotential der
Laborversu- 2,5- McAuliffe
Sedimente bereits nach 30
che 50 et al. 1998
d vermindert
Flachsee Nur Wasserunter-
12 2x29 Dokulil et
Alte Donau Riplox suchungen, Antwort Bio-
) bzw.8 0 ) al. 2000
(Osterreich) masse verzogert
Mehrfachin-
dimiktischer jektion Sgnder-
Lake Lyng 8-10 Ca(NO3),- Erfolg ab N>0,5 mg L™ gaard et al.
(Danemark) Ldsung 2000
bzw. -pellets
Reduktion P-Gehalt im Se-
Jabeler See L
Naturlicher | diment erforderlich, um mit Kleeberg
(Deutsch- _
land) Zufluss NOs3" neuen stabilen Zu- et al. 2001
an
stand zu erreichen
Laborversu- Eisenerz- NOj" erhoht Effektivitat der Na & Park
che Pellets Fallung mit Ca®* 2004
Laborversu- Natdrlicher .\ Nowlin et
NH4  unbeeinflusst
che Zufluss al. 2005

Die im Rahmen der vorliegenden Arbeit beschriebenen Ergebnisse zeigen, dass die
Kombination von NO3;* und Fe** eine sinnvolle Fallmittel-Applikation zur Erhéhung
der P-Retention von Sedimenten eutrophierter Seen darstellt. Die Dosierung muss in
Abhangigkeit von der jeweiligen Sedimentzusammensetzung so gewahlt werden,
dass die NOs-Menge ein Aquivalent zur zu erwartenden abbaubaren organischen
Substanz darstellt und gleichzeitig ausreichend Bindungspartner fir das durch die

Mineralisierung freigesetzte PO4* zu Verfiigung stehen.

Sondergaard et al. (2000) erzielten bereits mit sehr kleinen Dosen NOj3 signifikante
Effekte bei der Verminderung der P-Rlcklésung. Allerdings wurden die Chemikalien
in 14tagigem Abstand wahrend der gesamten Stagnationsperiode in insgesamt 10
bzw. 11 Zugabezyklen, also mit groRem Aufwand, ins Sediment eingebracht. Viele

Verfahren bedienen sich komplizierter technischer Apparaturen, um die Fallmittel di-
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rekt ins Sediment zu applizieren (Ripl 1976, Foy 1986, Feibicke 1997, Dokulil et al.
2000). Trotzdem wurden z.B., verursacht durch Windeinwirkung, nach Anwendung
bei einem Flachsee nur 41 bzw. 46 % des eingebrachten NOj™ in Sedimentnahe

nachgewiesen (Feibicke 1997).

Durch den Einsatz des neuartigen Nitrat-Depotstoffes war es mdglich, die Verfligbar-
keit des Nitrates an der Sedimentoberflache nach einmaliger Anwendung uber einige
Wochen zu garantieren. Die genaue Wirk-Dauer des Nitrat-Depots ist abhangig vom
spezifischen Nitrat-Zehrungspotential des behandelten Sedimentes. Na & Park
(2004) beschreiben erste Labortests mit OCN Pellets (ocher and calcium nitrate) auf
der Basis von Brauneisenerz, die ahnlich wie die Depotstoffe Ca®*, NO; und Fe?
zum Sediment bringen und da langsam freisetzen sollen. Allerdings wurde bei der
Auswertung der hohe Al-Anteil (14,1 Masse-% Al,O3) der Pellets nicht berucksichtigt,

obwohl er augenscheinlich entscheidend zur Verringerung der P-Rucklésung beitrug.

In neueren Arbeiten wird diskutiert, den positiven Einfluss NO3™ belasteter Zuflisse
aus landwirtschaftlich genutzten Einzugsgebieten oder auch Klaranlagenablaufen auf
das P-Ruckhaltevermoégen der Sedimente eutrophierter Seen als moglichen Steuer-
mechanismus im Seenmanagement zu nutzen (Chorus 1996, Kleeberg et al. 2001,
Nowlin et al. 2005). Das ist eine einfache und kostengunstige Losung, die jedoch ge-
naueste Voruntersuchungen und Kenntnisse der geochemischen Verhaltnisse und
Prozesse erfordert. In diesem Zusammenhang steht auch die Frage, inwieweit die
Entfernung von NOj3™ durch eine Denitrifikationsstufe in Klaranlagen in jedem Falle
sinnvoll ist (DFG 2003, S. 76).

5.4 Einfluss der kombinierten Fallmittel auf mikrobiologische

Sedimentprozesse

Der Einsatz eines chemischen Fallmittels erhoht in jedem Falle den Eintrag organi-
scher Substanzen, vergroRert also das Substratangebot im Sediment. Der mikrobiel-
le Abbau dieser frisch gefallten organischen Substanzen wird Uber das Sedimentmi-

lieu (pH, Redox) die P-Retention beeinflussen (Kapitel 5.2 und 5.3).
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Beim Tiefwarensee fanden jedoch im hier betrachteten Zeitraum fortgesetzt chemi-
sche Fallungen statt, deshalb spielten bakterielle Mineralisationsprozesse im Sedi-

ment bisher eine untergeordnete Rolle.

Im Hypolimnion des Tiefwarensees zeigten sich jedoch schon erste Veranderungen:
Die hypolimnische O,-Zehrung nahm im Laufe der Fallmittelzugaben ab (Tab. 3-4).
Durch die zunehmende Phosphorlimitation flr das Algenwachstum und die damit
verminderte Sedimentation organischen Materials ist in den Folgejahren mit einer
weiter sinkenden Oy-Zehrung und folglich hoheren hypolimnischen Oo-
Konzentrationen zu rechnen. Die Verringerung der NH4*-Konzentrationen einerseits
wie auch die hoheren Konzentrationen an NO3" im Hypolimnion zeigen eine Verringe-
rung der anaeroben Mineralisationsraten an. Ursache dafur war der O2-Eintrag durch
die Tibean, seit dem Jahr 2002 aber auch die verminderte Bruttosedimentation aus

dem Epilimnion.

Solange im Sediment und an der Sediment/Wasser-Kontaktzone anoxische Bedin-
gungen vorherrschen, ist auch noch keine Anderung in Art und Intensitat der bakteri-
ellen Stoffwechselvorgange im Sediment zu erwarten. So wurden in den Porenwas-
serkonzentrationen von NH4*, SO4* und CH,4 auch keine signifikanten Anderungen
oder Trends wahrend der Fallmitteladdition registriert. CHs-Konzentrationen variieren
allerdings raumlich und auch saisonal oft so stark (Temperaturabhangigkeit, O,),
dass die erhobenen Messdaten aufgrund der grof3en zeitlichen Abstande maglicher-
weise aufgetretene kurzfristige Veranderungen nicht adaquat widerspiegeln. Die rela-
tive Verschiebung der produktiven Zone der Desulfurikation (Abb. 3-15) in die Sedi-
mentauflage hinein ist mit einer Anderung in Qualitat und Qualitdt der verfigbaren
Substrate verbunden. Das frisch sedimentierte organische Material wird bereits mine-

ralisiert.

Die beschriebene Entwicklung im Hypolimnion — langsamere Zehrung von O, und
NO3 sowie geringere NH; -Akkumulation — ist ein erster Hinweis auf Veranderungen
in Art und Intensitat der mikrobiellen Stoffumsetzungen an der Sedimentoberflache

des Tiefwarensees.

Die biogeochemischen Vorgange in der Grenzschicht zwischen Sediment und Was-
ser werden vom Trophiegrad eines Sees beeinflusst (Casper et al. 2000). Der Tief-

warensee befindet sich noch in der Ubergangsphase vom eutrophen zum stabil me-
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sotrophen Zustand. Bezuglich der Kenngro3en P-Inhalt und Sichttiefe erfullt er be-
reits mesotrophe Kriterien, hinsichtlich der hypolimnischen Sauerstoffsattigung befin-
det er sich jedoch noch im Ubergangsstadium. Die Aufklarung von Art und Intensitat
der biogen kontrollierten Mineralisation partikularer organischer P-Verbindungen in

den Folgejahren sollte Gegenstand von Nachuntersuchungen sein.

Bei den Depotstoffen wird neben den P-Bindungspartnern Fe und Ca der Elektrone-

nakzeptor NO3™ zugegeben, also unmittelbar auch in die Mineralisation eingegriffen.

In der Elektronensequenz folgt das Elektronenpaar NO3 /N, dem Paar O,/H,O. Vor
diesem Hintergrund scheint es zunachst unverstandlich, dass Ripl (1976) flr mit NO3
behandelte Sedimente einen deutlich verringerten O,-Bedarf konstatiert. Hier muss
unterschieden werden zwischen den wahrend der Mallnahme auftretenden Verande-
rungen und der Langzeitwirkung: Die NO3;-Zugabe beschleunigt die Mineralisierung
der im Sediment vorliegenden organischen Substanz. Wird das dabei freigesetzte
PO4* z.B. an Fe(OH)3 gebunden, so ist es nicht mehr im Wasserkdrper fiir erneutes
Algenwachstum verfugbar. Das vermindert die Primarproduktion und in Folge die
Neusedimentation abbaubarer organischer Substanz. Damit verbunden ist dann auch
eine geringere O»-Zehrung der Sedimente. McAuliffe et al. (1989) konnten den Effekt
der verminderten O2-Zehrung infolge angepasster Dosierung von NO3™ an inkubier-

tem Sediment des Harvey-Deltas (Australien) innerhalb von 30 Tagen nachweisen.

Unabhangig von der NO3s-Zugabe ist zu erwarten, dass der Elektronenakzeptor O,
zunachst vor dem NO3™ verbraucht wird. In der vorliegenden Arbeit wurde die O»-
Zehrung weder bei den Labortests noch im Freiland von der NO3-Zugabe beeinflusst

(Abb. 4-8). Das steht in Ubereinstimmung mit den Beobachtungen von Foy (1986).

Wahrend Ripl & Lindmark (1978) sowie Foy (1986) davon ausgehen, dass NO3 im
Sediment ausschlieBlich die Denitrifikation stimuliert und folglich vollstandig zu N>
umgesetzt wird, beobachteten Segndergaard et al. (2000) nach der Zugabe von
Ca(NO3), ein Ansteigen der NH; -Konzentration im Hypolimnion des Lake Lyng (D&-
nemark). Sie vermuten als Ursache dafur die Unterdrickung jeglicher Nitratatmung
oder auch ein Uberwiegen der Ammonifikation gegeniiber der Denitrifikation. Bei den
im Rahmen dieser Arbeit durchgeflhrten Versuchen wurde keine signifikant erhdhte
NH,4*-Bildung registriert (Tab. 4-2).

90



5 Diskussion und Ausblick
Die anaeroben Mineralisationsvorgange Desulfurikation und Methanogenese laufen
bei niedrigerem Redoxpotenzial ab (< 200 mV) und sollten infolge der NO3™-Addition
gehemmt werden. Im Unterschied zu den Laborexperimenten (Abb. 4-9) konnten
beim Enclosure-Versuch bei den Konzentrationen von NH,*, SO4* und CHy4 an der
Sedimentoberflache keine signifikaten Abweichungen zwischen behandelten und
Kontrollbecken festgestellt werden (Tab. 4-2). Es traten lediglich saisonale Schwan-
kungen auf. Eine mdgliche Erklarung dafir ist die Verlagerung der mikrobiell aktiven
Zonen in tiefere Sedimenthorizonte in den Enclosures, die bei den Beprobungen der
diffusiven Fluxe von NH;" und CH4 nicht erfasst wurde. Bei den Laborversuchen war
vor allem bei den Flaschenversuchen (Abb. 4-10) eine solche Tiefenverlagerung hin-

gegen nicht maoglich.

Bedingt durch die Fallung war die Bruttosedimentation in den behandelten Becken
etwa auf das Zehnfache erhdht. Es ist sehr wahrscheinlich, dass aufgrund des
erhdhten Substratangebotes die verschiedenen mikrobiellen Redoxprozesse
gleichermallen stimuliert wurden und die Ublicherweise vorhandene vertikale

Sedimentzonierung dadurch aufgehoben wurde.

Phosphatasen werden von Bakterien und Algen in das sie umgebende Medium ab-
gegeben. Hier katalysieren sie den Abbau komplexer organischer P-Verbindungen in
PO4* und einen organischen Rest, wodurch sie diese P-Verbindungen fiir ihren
Stoffwechsel verfligbar machen. Das hier gewahlte Messverfahren detektiert die Akti-
vitat von extrazellularen alkalischen Phosphomonoesterasen, welche speziell die
Hydrolyse von Phosphomonoestern zu Alkoholen und PO,* katalysieren. Im Sedi-
ment werden Phosphatasen vorrangig von Bakterien produziert. Die Enzymaktivitat
ist jedoch selten proportional zur Bakterienzahl (Zhou et al. 2001a), sie wird ebenso
uber Temperatur, pH-Wert und Substratangebot reguliert (Barik et al. 2001, Kang &
Freeman 1999, Marxsen & Schmidt 1993, Newman & Reddy 1992, Zhou et al.
2001a, b). Phosphatasen werden vorrangig bei P-Mangel gebildet, da mit ihrer Hilfe
der vorhandene P-pool optimal genutzt werden kann. Deshalb wird die Phosphata-

seaktivitat haufig zur Abschatzung der P-Verfugbarkeit genutzt.

Im vorgestellten Versuch mit den Depotstoffen ist es wahrscheinlich, dass die Erho-
hung der Phosphataseaktivitat in den behandelten Enclosures sowohl durch den P-

Mangel (P-Festlegung an Fe**) als auch das hdhere Substratangebot (verstarkte Se-
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dimentation aufgrund der Fallung) verursacht wurde. Es ist aber nicht auszuschlie-
Ren, dass die ermittelte Phosphataseaktivitat teilweise durch Wechselwirkungen zwi-
schen Fe*" und dem kiinstlichen Substrat MUF-P verfalscht wurde. Baldwin et al.
(2005) beschreiben die Hydrolyse von Phosphatestern durch die starke Adsorption
von PO,* an FeOOH-Oberflachen als einen méglichen abiotischen Abbauweg orga-

nischer P-Verbindungen.

Mit Blick auf die P-Rucklosung ist die Phosphataseaktivitat ein erstes Indiz erhdhter
bakterieller Aktivitat. Dabei wird sowohl PO, partikuldr in Zellsubstanz festgelegt, als
auch u.a. durch Verringerung des Redoxpotentials im Sediment PO4> freigesetzt.
Der Depotstoff liefert NOs™ zur Stabilisierung des Redoxpotentials und stellt Fe®* als
P-Bindungspartner im Uberschuss zur Verfligung. Deshalb kénnen organische Sub-
stanzen in den Sedimenten abgebaut werden, wie die erhdohte Phosphataseaktivitat
anzeigt, und gleichzeitig freigesetztes PO,> festgelegt, also die P-Riicklésung unter-

bunden werden.
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Zusammenfassung

Gegenstand der vorliegenden Dissertation waren der Einsatz der Fallmittelkombina-

tion Aluminat/Calciumhydroxid zur Restaurierung des Tiefwarensees sowie die Erst-

anwendung von Nitrat-Depotstoffen im Labor und in einem Enclosureversuch. Dabei

wurde der Einfluss der Fallmittelkombinationen auf die P-Diageneseprozesse in den

Sedimenten untersucht und diskutiert. Zur Abschatzung des Toxizitats-Risikos bei der

Anwendung von Al in der Seentherapie wurde ein geeignetes Verfahren zur Al-

Analyse angepasst und eingesetzt.

Anhand der Untersuchungen konnen folgende Aussagen getroffen bzw. Thesen ab-

geleitet werden:

1.

Die Al-Analyse mit Pyrocatecholviolett (PCV) wurde so modifiziert, dass sie
zum Al-Monitoring wahrend der Anwendung Al-haltiger Fallmittel zur Seenthe-
rapie eingesetzt werden kann. Dadurch ist es moglich, toxisch relevante Al-
Konzentrationen direkt zu detektieren.

Das Gefahrdungspotenzial durch toxisches Al wahrend und nach dem Einsatz
Al-haltiger Fallmittel in tiefen geschichteten Hartwasserseen wird bei geeigne-
ter Applikation (hypolimnische Zugabe) als sehr gering eingeschatzt. Flr
Flachseen besteht hingegen noch Untersuchungsbedarf.

Die Zugabe der Fallmittelkombination Aluminat/Calciumhydroxid ins Hypolim-
nion des Tiefwarensees unterband bereits im ersten Jahr (2001) die vorher
stets deutlich ausgepragte hypolimnische P-Anreicherung wahrend der Som-
merstagnation. Der P-Inhalt des Sees verringerte sich von 2 t vor (Fruhjahrs-
zirkulation 1998/99) auf 0,2 t nach der Restaurierung (Fruhjahrszirkulation
2005).

Das Fallmittel Aluminat beeinflusste die Profundalsedimente des Tiefwaren-

sees bisher starker als der Kalk. Das wird sichtbar an einer leichten Verringe-

rung der relativen Trockenmasse, der Zunahme des Al-gebundenen P (NaOH

SRP) und der Verzehnfachung des Al-Gehaltes. Der bereits vorher hohe rela-

tive Ca-Gehalt veranderte sich nicht.

Wahrend der Fallmittelzugabe am Tiefwarensee wurden ca. 2 t P zusatzlich im

Sediment des Tiefwarensees festgelegt, hauptsachlich oxidisch an Al gebun-

den. Das molare Verhaltnis Al:P in den Prazipitaten lag zwischen 3 und 24 und
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verringerte sich mit zunehmender Sedimenttiefe und zeitlichem Abstand zur
Fallung. Die P-Sorptionskapazitat der zugegebenem Al-Menge ist noch nicht
ausgeschopft und wird vor allem zur Bindung von SRP, der aus tiefen Sedi-
mentschichten (> 10 cm) heraufdiffundiert, benatigt.

6. Durch die Fallmittelkombination Aluminat/Calciumhydroxid wurde die Nettose-
dimentationsrate, also die P-Retention der Sedimente erhdht. Das ist neben
der weiteren Senkung externer P-Importe in den See die Hauptursache dafir,
dass Prognosen zur weiteren Entwicklung der P-Konzentrationen im Tiefwa-
rensee eine nachhaltige Verwirklichung des Restaurierungszieles (30 ug P L™
im Jahresmittel) vorhersagen.

7. Die untersuchten Depotstoffe sind eine Kombination von Fe (bzw. Fe/Al), Ca
und Nitrat, wobei das Nitrat Uber 2 bis 4 Wochen zeitverzogert aus der
Fe(OH)s-Matrix diffundiert. Das Nitrat kann dadurch in den Flocken der Depot-
stoff-Suspension unkompliziert zum Sediment transportiert werden und da U-
ber einen langeren Zeitraum verfligbar sein.

8. Im Enclosure-Versuch reichte eine im Vergleich zu bisherigen NO3-Zugaben
ohne Depotwirkung relativ geringe Dosis (50 g NOs-N, 66 g Fe** und 50 g
Ca?* pro m?), um die P-Riickldsung aus den Profundalsedimenten fiir mindes-
tens ein Jahr zu unterbinden.

9. Chemische Fallmittel beeinflussen die bakteriellen Mineralisationsprozesse im
Sediment der behandelten Seen zunachst nicht.

10.Die langsamere Zehrung von O, und NO3™ sowie die geringere NH,"-Bildung
im Hypolimnion des Tiefwarensees deuten auf Veranderungen in Art und In-
tensitat der mikrobiellen Stoffumsetzungen an der Sedimentoberflache.

11.In den mit Nitrat-Depotstoff behandelten Sedimenten war die Phophataseakti-
vitat erhoht, die bakteriellen Stoffwechselaktivitadten wurden intensiviert. Eine
Unterdrickung der anaeroben Mineralisationsprozesse konnte dabei nicht be-

obachtet werden.
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Anhang

Tabellen mit Messwerten, die nicht in der Datenbank des IGB bzw. den entsprechen-
den Berichten (Koschel et al. 2003, 2004 und 2005a) abgelegt sind:

Al-Konzentrationen in NaOH-Extrakten der P-Fraktionierung von Tiefwarensee-

Sediment
26.06.2001 27.08.2001 21.05.2002 11.06.2002 | 08.07.2002 | 01.08.2002
Tiefe
P1
0-1cm 227 53722 6864 24344 37213
1-2cm 772 24099 23785 24729 16746
2-4cm 349 5290 11180 19364
4-6 cm 779
Sedi-Falle 2908 66510 55426
14.07.2003 16.09.2003
Tiefe
P1 P2 P1 P2
0-1cm 19325 22753 58739 27762
1-2cm 32336 22692 28603 23254
2-4cm 23093 8330 33968 23200
05.07.2004 16.08.2004 05.10.2004
Tiefe
P1 P2 P1 P2 P1 P2
0-1cm 51476 19514 65516 86652 61740 91307
1-2cm 45532 29332 54258 30936 82839 34186
2-4cm 40779 18868 18173 26630 56177 41930
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24.05.2005 17.08.2005 17.10.2005
Tiefe
P1 P2 P1 P1
0-1cm 33271 29652 29951 39612
1-2cm 23551 36087 22773 50667
2-4cm 19994 31214 25408 37287
4-6 cm 15080 29271
6-8 cm 26835 10715
8-10 cm 1873 740

lonen im Porenwasser der Dagowsee-Enclosure

Die Enclosure-Becken A und B wurden am 21.06.2002 mit Depotstoff behandelt, Be-

cken C und D dienten als Kontrolle.

SRP [ug L]
27.05.2002 17.07.2002 12.08.2002 18.09.2002 17.06.2003
A 0.S. 78,7 95 14 10 6
0-2cm 812 38 21 16 51
2-4cm 1706 965 28 22 100
B i.S. 264 129 30 21 243
0-2 cm 2308 26 1 11 55
2-4 cm 1734 18 153 1 12
C i.S. 369 529 605 869 908
0-2cm 1546 2345 2071 2179 4218
2-4cm 2427 2520 2501 2550 3884
D u.S. 182 349 528 543 819
0-2cm 1997 1935 2928 2337 3044
2-4cm 2431 2750 3223 2889 3534
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SO,* [mg L]

27.05.2002 17.07.2002 12.08.2002 18.09.2002 17.06.2003
A i.S. 48 43 32 17 53
0-2cm 29 5 2 2 23
2-4cm 13 9 7 4 8
B ii.S. 34 38 26 25 41
0-2cm 15 5 6 2 19
2-4cm 12 5 10 4 7
C u.S. 40 48 41 33 61
0-2cm 23 12 10 6 18
2-4 cm 10 12 9 8 11
D i.S. 42 45 45 43 57
0-2cm 8 10 28 10 14
2-4 cm 8 9 1 8 9
NO; [ug L]
27.05.2002 17.07.2002 12.08.2002 18.09.2002 17.06.2003
A .S. 1530 1658 382
0-2cm 116 124 262
2-4cm 2679 261 318
B i.S. 3290 221 423
0-2cm 67 211 319
2-4cm 106 264 213
C i.S. 192 61 64
0-2cm 121 161 238
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2-4 cm 207 229 200
D ii.S. 114 57 21

0-2cm 201 176 89

2-4 cm 102 673 110

NH," [mgL™"]
27.05.2002 17.07.2002 12.08.2002 18.09.2002 17.06.2003

AiLS. 3 3 6 2

0-2cm 7 10 10 14 18

2-4 cm 10 11 11 17 19
B ii.S. 4 5 6 8

0-2cm 7 15 16 25 19

2-4 cm 7 17 13 25 24
C ii.S. 4 3 4 4

0-2cm 8 10 10 14 19

2-4 cm 9 12 12 17 25
D ii.S. 5 2 4 4

0-2cm 7 8 11 13 16

2-4 cm 8 10 12 16 17

Fe* [ug L]
27.05.2002 17.07.2002 12.08.2002 18.09.2002 17.06.2003

AiS. 12 24 19 217 0

0-2cm 39 273 695 251 645

2-4 cm 54 130 327 541 552
B ii.S. 0 13 265 372 268
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0-2cm 41 357 654 1007 556
2-4 cm 28 95 241 206 641
C i.S. 33 91 24 21 22
0-2cm 61 54 41 57 46
2-4cm 57 55 72 82 63
D ii.S. 37 22 28 24 13
0-2cm 46 43 55 50 39
2-4cm 54 65 67 55 54
Fe’ [ug L]
27.05.2002 17.07.2002 12.08.2002 18.09.2002 17.06.2003
A 0.S. 0 8 2 157 3
0-2cm 12 5251 10860 843 3345
2-4 cm 3 162 1636 1531 2055
B i.S. 17 0 300 225 1436
0-2cm 5 5604 9837 6372 5934
2-4cm 6 836 831 849 3935
C u.S. 25 28 0 0 0
0-2cm 0 7 0 0 6
2-4cm 5 0 13 0 0
D i.S. 0 0 0 2 0
0-2 cm 0 15 0 0 0
2-4cm 0 10 8 0 0
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pH
27.05.2002 17.07.2002 12.08.2002 18.09.2002 17.06.2003
A 0.S. 7,77 7,43 7,33 7,2 7,26
0-2cm 7,23 7,32 7,54 7,21 6,81
2-4cm 6,97 7,16 7.1 7,13 6,7
B ii.S. 7,47 7,36 7,31 6,93 6,76
0-2cm 6,98 7,28 7,43 6,96 6,74
2-4cm 7,05 7,28 6,92 7,16 6,67
C i.S. 7,27 7,22 7.1 6,93 6,89
0-2cm 7,3 6,84 6,87 6,8 6,57
2-4cm 6,99 6,81 6,84 7,08 6,52
D i.S. 7,36 717 7,05 7,38 6,91
0-2cm 7,02 6,9 6,68 6,79 6,61
2-4cm 6,88 6,84 6,7 6,8 6,51
CH, [umol L"'Suspension]
27.05.2002 17.07.2002 12.08.2002 18.09.2002 17.06.2003
A 0.S. 121 624 815 1535 154
0-2cm 573 1184 2366 334 1605
2-4cm 1165 1223 2362 499 2261
B i.S. 104 1665 1667 1186
0-2cm 1687 1075 2512 347 1089
2-4cm 1668 1320 2909 756
C i.S. 184 802 1084 2352 287
0-2cm 1892 1048 2465 1293 2215
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2-4cm 2084 1483 3122 1134 2421
D i.S. 153 617 633 1381 814
0-2cm 1341 1472 3163 585 2080
2-4cm 1391 1528 3373 1263 1585
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