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 I

Abkürzungsverzeichnis: 

 

a   Jahre 
[Alluv. GW]  Alluviales Grundwasser (hydrologische und ökologische Gruppe) 
AOX   Adsorbierbare organisch gebundene Halogene 
BP   Before present (vor heute, Bezugsjahr: 1950) 
d   Tage 
DA   Diskriminanzanalyse 
DOC   Gelöster organischer Kohlenstoff (Dissolved organic carbon) 
EC   Elektrische Leitfähigkeit (Electric Conductivity) 
GFI   Grundwasser-Fauna-Index 
GW-Stand  Grundwasserflurabstand 
H-Test   Kruskal-Wallis-Test 
Hydrol. Gruppen Hydrologische Gruppen 
ka   1000 Jahre 
[landseitiges GW] landseitiges Grundwasser (hydrologische / ökologische Gruppe) 
MDS   Multidimensionale Skalierung 
n   Anzahl Fälle 
Ökol. Gruppen Ökologische Gruppen 
[OW Rhein]  Oberflächenwasser des Rheins (hydrologische Gruppe) 
p   Irrtumswahrscheinlichkeit beim Signifikanztest (lat.: probabilitas) 
PC   Hauptkomponentenachse (Principal component)  
PCA   Hauptkomponentenanalyse (Principal components analysis) 
SAK254nm  Spektraler Absorptionskoeffizient bei 254 nm 
SD   Standardabweichung (Standard deviation) 
U-Test   Mann-Whitney-Test 
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1  Einleitung 

 1

1 Einleitung 

 

Trinkwasser ist ein hohes Gut und das wichtigste Nahrungsmittel für die Menschheit, 

unterliegt aber aufgrund vielfältiger anthropogener Nutzungen der Wasserressourcen 

zahlreichen Belastungen. Der Bedarf an sauberem Trinkwasser ist in Deutschland sehr 

hoch und kann gerade in Ballungsräumen, vor allem unter dem Aspekt der 

Nachhaltigkeit, nicht immer vollständig aus dem Grundwasser gedeckt werden 

(MASSMANN et al. 2007; DANIELOPOL et al. 2008).  

Eine effiziente und kostengünstige Alternative für die Trinkwasserversorgung ist neben 

der Grundwassernutzung die Uferfiltration (RAY et al. 2002a). Die Uferfiltration ist in 

Deutschland weit verbreitet und mit 16 % die zweitwichtigste Trinkwasserressource 

nach dem Grundwasser (BRAUCH et al. 2001). Nach SCHUBERT (2002a) ist das 

Uferfiltrat sogar die wichtigste Quelle für Trinkwasser in dicht besiedelten und 

industrialisierten Regionen. 

Als Uferfiltration wird der Prozess der pumpeninduzierten Infiltration von 

Oberflächengewässern in einen Aquifer und die anschließende Perkolation des 

Wassers durch den Grundwasserleiter zur Gewinnung von Trinkwasser bezeichnet 

(RAY et al. 2002b; MASSMANN et al. 2007). Voraussetzung hierfür ist ein hydraulisches 

Gefälle zwischen Oberflächenwasser und Grundwasser. Bei Uferfiltrationsanlagen wird 

der hydraulische Gradient durch die Förderbrunnen in Ufernähe konstant gehalten 

(RAY et al. 2002b). Durch die Pumpleistung wird auch stets landseitiges Grundwasser 

aus den uferferneren Gebieten mitgefördert, so dass immer Mischwasser aus Uferfiltrat 

und Grundwasser in veränderlichen Anteilen genutzt wird (SONTHEIMER 1991).  

Bei der Uferfiltration wird die natürliche Schadstoffminderung des Flusswassers 

während der Passage durch das Ufersubstrat genutzt. Das geförderte Wasser wird so 

als erster Schritt der Aufbereitung auf natürlichem Wege gefiltert, wodurch organische 
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und anorganische Substanzen sowie Bakterien und Viren entfernt werden 

(SONTHEIMER 1980; KÜHN & MÜLLER 2000; MÄLZER et al. 2001; MEDEMA et al. 2001; 

SCHUBERT 2002a, b, c; MASSMANN et al. 2007).  

Stoßbelastungen von Schadstoffen im Fluss können durch die Uferfiltration weitgehend 

kompensiert werden (SONTHEIMER 1991; KÜHN & MÜLLER 2000). Ein direkter Einfluss 

von Oberflächenwasser auf das Uferfiltrat, z. B. während Hochwasserereignissen, und 

auch auf das geförderte landseitige Grundwasser kann jedoch eine potentielle Gefahr 

für die Qualität des entnommenen Wassers darstellen (KÜHN & MÜLLER 2000; 

SCHÖPFER & ZIPFEL 2001; HANCOCK 2002; HISCOCK & GRISCHEK 2002; RAY et al. 

2002a; WETT et al. 2002; ECKERT & IRMSCHER 2006; WU et al. 2007). Auch persistente 

Schadstoffe werden durch die Uferfiltration nicht abgebaut und stellen somit gleichfalls 

eine Gefährdung dar (BRAUCH et al. 2001). 

Daher sind zur Erfassung und Bewertung von Oberflächenwasser-Grundwasser-

Interaktionen und der Vulnerabilität in Uferfiltrationsgebieten geeignete Monitoring-

konzepte notwendig (BOULTON et al. 1998; SCHUBERT 2001, 2002b; HISCOCK & 

GRISCHEK 2002; KIM & CORAPCIOGLU 2002; RAY et al. 2002a). Insbesondere die 

Effekte von Oberflächenwasser auf die Uferfiltration sind zu identifizieren, bevor sie für 

die Wasserqualität relevant werden (SCHÖPFER & ZIPFEL 2001).  

Fluss-Aquifer-Interaktionen sind allerdings sehr komplex und die dynamischen 

Prozesse in hohem Maße von physiographischen Wechselwirkungen, wie den 

hydrogeologischen Verhältnissen, der Abflussdynamik des Fließgewässers, der 

Kolmation des Ufers und Bachbettes, der Substrateigenschaften und der Landnutzung 

beeinflusst (BRUNKE & GONSER 1997; WINTER 1999; SCHUBERT 2002b; SOPHOCLEOUS 

2002).  

Die hydrologischen Austauschprozesse werden standardmäßig durch relativ 

kostenintensive hydrochemische Analysen oder Isotopenuntersuchungen ermittelt. 

Dies ist jedoch auch mit Hilfe der Metazoenfauna des Hyporheals und des 

Grundwassers möglich (SCHMIDT et al. 1991; MALARD et al. 1994, 1996; PLÉNET & 
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GIBERT 1995; MÖSSLACHER 1997, 1998; DUMAS et al. 2001; KOENIGER & LEIBUNDGUT 

2001; DATRY et al. 2005; HAHN 2006a; SCHMIDT et al. 2007). Der wesentliche Vorteil 

des Biomonitorings ist, dass Organismen die Umweltparameter über ihre Lebenszeit 

integrieren und Informationen über die Verhältnisse ihres Lebensraumes über eine 

Periode von mehreren Monaten oder länger liefern, während die Hydrochemie nur 

einen kurzzeitigen Einblick zum Untersuchungszeitpunkt gibt (BASTIAN & SCHREIBER 

1999; HAHN & FRIEDRICH 1999).  

Das Hyporheal bildet nach dem Oberflächenwasser-Grundwasser-Ökoton-Konzept von 

GIBERT et al. (1990) eine Übergangszone zwischen den beiden Ökosystemen 

Oberflächenwasser und Grundwasser. Dabei wird dieser Ökoton von den 

hydrologischen Interaktionen zwischen Oberflächenwasser und Grundwasser (HYNES 

1983), vor allem durch den biogeochemischen Gradienten, charakterisiert (HANCOCK et 

al. 2005).  

Gemäß dieses Ökotonansatzes werden die subterranen Metazoen funktionell nach 

ihrer Affinität zu ihrem Lebensraum als stygobiont (gesamter Lebenszyklus im 

Grundwasser), stygophil (Affinität zum Grundwasser aber keine speziellen 

Adaptationen an den Grundwasserlebensraum) und stygoxen (oberirdisch lebende, 

aber passiv ins Grundwasser verfrachtete Organismen, die langfristig dort nicht 

lebensfähig sind) klassifiziert (THIENEMANN 1926; MÖSSLACHER 1998; MÖSSLACHER & 

HAHN 2003; HANCOCK et al 2005). Für Grundwasser- und Hyporhealökosysteme gibt 

es drei entscheidende Faktoren, welche die Zusammensetzung der Metazoen-

Lebensgemeinschaften beeinflussen: die Größe des verfügbaren Lebensraumes in 

Form des Lückensystems, der Sauerstoffgehalt und das Nahrungsangebot 

(HUMPHREYS 2009). Die Hydrochemie des Wassers scheint hingegen keine großen 

Auswirkungen auf die Faunengemeinschaft zu haben (HUSMANN 1964a, DOLE-OLIVIER 

et al. 1993; DUMAS et al. 2001; HAHN 2006a; FUCHS 2007).  

Der Schlüsselfaktor, der neben dem geologisch bedingten Aquifertyp diese drei 

Größen steuert und somit für die Ausprägung der Grundwasserlebensgemeinschaften 
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zuständig ist, ist der hydrologische Austausch mit dem Oberflächenwasser, da er 

entscheidend für die Sauerstoff- und Nährstoffversorgung ist (DOLE-OLIVIER & 

MARMONIER 1992; WARD et al. 1998; HAHN & FRIEDRICH 1999; BAKER et al. 2000a; 

HAKENKAMP & PALMER 2000; DUMAS et al. 2001; MALARD et al. 2003; HANCOCK et al. 

2005; GIBERT et al. 2008). Folglich werden hydrologische Prozesse, insbesondere 

Oberflächenwasser-Grundwasser-Interaktionen wie Exfiltration und Infiltration durch 

die Metazoenfauna widergespiegelt (BRUNKE et al. 2003). Mit abnehmendem Einfluss 

des Oberflächenwassers, z. B. mit zunehmender Entfernung vom Fließgewässer 

(STANFORD & WARD 1988, 1993; DOLE-OLIVIER et al. 1993; BORK et al. 2009a) und mit 

zunehmender Tiefe (BRETSCHKO 1991, 1992; POSPISIL 1994a; STRAYER 1994; 

DANIELOPOL et al. 1997; WARD & VOELZ 1997; DUMAS et al. 2001; HAHN 2005; FUCHS 

2007) ändern sich die Abundanzen, der Artenreichtum und die Zusammensetzung der 

Biozönosen. So werden die hyporheische Zone und das oberflächennahe 

Grundwasser häufig gleichermaßen von epigäischen und hypogäischen Arten 

besiedelt, während Grundwasser mit einem sehr geringen Einfluss von 

Oberflächenwasser eine arten- und individuenarme Fauna aufweist, die von 

Grundwasserspezialisten dominiert wird (STRAYER 1994; MÖSSLACHER et al. 1996; 

DATRY et al. 2005; HAHN 2006a).  

Solche stygobionten Arten sind zwar gegenüber verwandten Arten an der Oberfläche 

konkurrenzschwach, aber an den Grundwasserlebensraum morphologisch und 

physiologisch speziell angepasst. So überdauern sie aufgrund ihres verlangsamten 

Metabolismus und ihrer geringen Reproduktionsraten ungünstige Lebensbedingungen 

im Grundwasser, wie z. B. niedrige Sauerstoffkonzentrationen und ein geringes 

Nahrungsangebot (DANIELOPOL 1980; CULVER 1982; HÜPPOP 1985; DANIELOPOL et al. 

1994; MÖSSLACHER & CREUZÉ DES CHÂTTELIERS 1996; MALARD & HERVANT 1999). Das 

Auftreten von Oberflächenwasserarten im unterirdischen Wasser ist somit vor allem 

von der Sauerstoffversorgung und der Menge an organischem Material abhängig 

(MALARD et al. 1994, 1996, 1999; POSPISIL 1994a; STRAYER 1994; DREHER et al. 1997; 
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STRAYER et al. 1997; BRUNKE et al. 1998; BRUNKE & GONSER 1999; HAKENKAMP & 

PALMER 2000; SOBCZAK & FINDLAY 2002; DATRY et al. 2005; HAHN & MATZKE 2005). 

Dabei steuert der hydrologische Austausch in Form des allochthonen Eintrages von 

der Oberfläche die Konzentrationen des Sauerstoffs und des organischen Materials 

(VANEK 1997; BAKER et al. 2000a; DUMAS et al. 2001; GRIEBLER & MÖSSLACHER 2003; 

OLSEN & TOWNSEND 2003; HAHN 2006a; MALCOM et al. 2009). Ein starker 

Oberflächenwassereinfluss sorgt folglich für eine ausreichende Nahrungs- und 

Sauerstoffversorgung, erlaubt epigäischen Arten das Überleben im Hyporheal und 

Grundwasser und beeinflusst so die Zusammensetzung der Lebensgemeinschaften 

(POSPISIL 1994a; MAUCLAIRE & GIBERT 1998; MÖSSLACHER 1998).  

Daher wird die Metazoenfauna des Grundwassers und des Hyporheals als geeigneter 

Indikator für die Ermittlung von Oberflächenwasser-Grundwasser-Interaktionen 

betrachtet (MALARD et al. 1994, 1996; MÖSSLACHER 1997, 1998, 2000; MÖSSLACHER & 

NOTENBOOM 1999; DATRY et al. 2005; HAHN 2006a) und sollte für Grundwasser-

monitoring und Grundwassermanagement genutzt werden (MALARD et al. 1996, 

MÖSSLACHER 1998; TOMLINSON et al. 2007).  

Der nächste Schritt wäre dann die Einbindung der faunistischen Analysen in Verfahren 

zur Bewertung der intrinsischen Vulnerabilität (HAHN 2006b; BERKHOFF et al. 2009; 

Bork et al. 2009b).  

 

Um die Quantität des Einflusses von Oberflächenwasser auf das Grundwasser zu 

ermitteln, hat HAHN (2006a) den Grundwasserfauna-Index (GFI) entwickelt, der sich 

auf die mit der Grundwasserfauna korrelierenden abiotischen Parameter (Standard-

abweichung der Temperatur, Sauerstoffkonzentration und die relative Menge an 

Detritus) bezieht. Anhand der errechneten Höhe des GFI und somit der Stärke des 

Oberflächenwassereinflusses auf die tierischen Lebensgemeinschaften, können die 

Grundwasserbiotope gemäß dem Sauerstoff- und Nahrungsangebot in drei 

Alimonieklassen (lat.: Alimonium = (Nahrungs-)Angebot) unterteilt werden (Kap. 3.3.3) 
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(HAHN 2006a). Oligo-alimone Biotope biete demnach als Folge des geringen 

Austausches mit Oberflächenwasser eine schlechte Versorgung mit Nahrung und/oder 

Sauerstoff. Dagegen zeichnen sich meso-alimone und eu-alimone Grundwasser-

Lebensräume aufgrund des stärkeren Eintrags von Oberflächenwasser durch eine 

mäßig bis hohe Zufuhr an organischem Material und Sauerstoff aus (HAHN 2006a). 

 

Im Rahmen des koreanischen 21st Century Frontier Research Programs wurde diese 

Studie im Auftrag der Korea Water Resources Corporation (K-Water) durchgeführt. Die 

in diesem Programm eingebettete Studie „Investigations on groundwater fauna in 

riverbank filtration areas with regards to site specific boundary conditions relevant for 

alluvial aquifers“ ist Teil des Projekts „Monitoring and prediction of Water quality and 

vulnerability mapping in artifical recharge areas“, welches in Kooperation mit dem 

Technologiezentrum Wasser in Karlsruhe ausgeführt wurde. 

Das übergeordnete Ziel des Gesamtprojektes ist die Entwicklung eines faunistisch 

basierten Monitoringkonzeptes für hydrologische Austauschprozesse im Bereich von 

Uferfiltrationsanlagen, das auch der Vulnerabilitätsabschätzung dienen kann. 

Daher sollte erstmalig untersucht werden, ob Metazoen im Grundwasser einer 

Uferfiltrationsanlage als Bioindikatoren genutzt werden können und ob die räumliche 

Verteilung der Metazoen die vorherrschenden hydrologischen Interaktionen, 

reflektieren können. Daneben sollte überprüft werden:  

• ob es Gradienten in der faunistischen Besiedlung des Hyporheals und des 

Grundwassers gibt, die denen der hydrologischen und physikochemischen 

Parameter entsprechen? 

• inwieweit die Fauna in der Lage ist, auch auf kurzfristige hydrologische 

Veränderungen, wie z. B. auf Hochwasserereignisse zu reagieren?  

• ob der GFI die Stärke des Oberflächenwassereinflusses anzeigen kann?  

Die Untersuchungen wurden an der Rhein-Uferfiltrationsanlage Düsseldorf-Flehe von 

Februar 2005 bis Januar 2006 durchgeführt. 
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2 Untersuchungsgebiet 

 

2.1 Geographische Lage 

 

Für die Untersuchung wurde die rechtsrheinische Uferfiltrationsanlage des 

Wasserwerks Düsseldorf-Flehe ausgewählt. Das Wasserwerk befindet sich im Süden 

der Stadt Düsseldorf und nutzt die Uferfiltration seit 1870 (SCHUBERT 2002b). 

Naturräumlich liegt das Untersuchungsgebiet im Süden des Niederrheinischen 

Tieflandes, dem südlichen Ausläufer des norddeutschen Tieflandes und gehört zur 

Mittleren Niederrheinebene (Abb. 1).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Abb. 1: Naturräumliche Gliederung des Untersuchungsgebietes (rote Markierung = Unter-

suchungsstandort, schwarze Linien = Naturraumgrenzen) (Quelle: FRATER 2003, 

verändert) 
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Unmittelbar südlich des Standortes schließt sich die Niederrheinische bzw. Kölner 

Bucht an (Abb. 1). Das Niederrheinische Tiefland wird rechtsrheinisch vom Bergischen 

Land und linksrheinisch von der Nordeifel eingegrenzt. An der nordwestlichen Grenze 

erstreckt sich das Rhein-Maas-Delta, im Nordosten schließt sich die Münsterländer 

Tieflandsbucht an. Richtung Süden geht die Niederrheinische Bucht schließlich in das 

Rheinische Schiefergebirge über.  

 

2.2 Geologie und Geomorphologie 

 

Geologisch betrachtet ist das Gebiet seit 30 Mio. a ein Senkungsfeld (QUITZOW & 

VAHLENSIEK 1955). Seit dem Oligozän haben tektonische Bewegungen für ein 

verstärktes Einsinken der Niederrheinischen Bucht und ein Herausheben des 

Rheinischen Schiefergebirges gesorgt (SCHÄFER et al. 2005). Diese Bewegungen 

verursachten eine mosaikartige Bruchschollentektonik, die zu einer Teilung der 

Niederrheinischen Bucht in fünf NW-SE verlaufenden und nach NE gekippten Schollen 

geführt hat (Abb. 2) (WREDE & HILDEN 1988). Gleichzeitig stieß im oberen Oligozän die 

Nordsee durch Transgression bis nach Bonn und Aachen vor (GRABERT 1998). Im 

Miozän sank der Meeresspiegel wieder und es entstand eine sumpfige und z. T. 

bewaldete Küstenebene (SCHÄFER & SIEHL 2002). Die sich zu dieser Zeit 

entwickelnden Sumpfwälder und Waldmoore bildeten mächtige Torfschichten, aus 

denen sich große Braunkohlelagerstätten bildeten (HAGER & PRÜFERT 1988). Ende des 

Miozäns stieg das Rheinische Schiefergebirge stärker an. Gleichzeitig wurde das Klima 

kühler und niederschlagsreicher, so dass die Erosions- und Transportkraft der Flüsse 

zunahm. Die Folge waren Ablagerungen von fluviatilen, gröberen 

Abtragungssedimenten aus dem Rheinischen Schiefergebirge im Niederrheinischen 

Tiefland (BOENIGK 2002).  
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Abb. 2: Die Unterfläche der tertiärzeitlichen Schichtenfolge mit Bruchschollen im Nieder-

rhein (Quelle: HAGER & PRÜFERT 1988) 

 

Während des Pleistozäns, im Zuge der Wechsel zwischen Kalt- und Warmzeiten, kam 

es nach Austritt des Rheins aus dem Rheinischen Schiefergebirge zu 

Terrassenbildungen beiderseits des Rheins. Ursachen für die Entstehung mehrerer 

Terrassenkörper sind zum einen die stärkere Hebung des Rheinischen 

Schiefergebirges im Altpleistozän, zum anderen die unterschiedlichen 
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Abflusscharakteristika während der wechselnden Klimaverhältnisse (KLOSTERMANN 

1988; MEYER & STETS 2002a, b).  

Die Terrassenbildung ist eine Folge des Anstiegs des Rheinischen Schiefergebirges 

um 130 m gegenüber der Niederrheinischen Bucht. Daher kam es zu einer verstärkten 

Tiefenerosion. In den Kaltzeiten wurde das Gefälle durch das Absinken des 

Meeresspiegels von 100 m weiter verstärkt. Außerdem bildeten sich Permafrostböden 

südlich der Inlandeisgrenzen, die zu einem erhöhten Oberflächenwasserabfluss führten 

(KLOSTERMANN 1988). Folge war ein stark erhöhter Abfluss von Schmelzwässern mit 

deutlichen Abflussspitzen im Frühsommer sowie fortschreitender Tiefenerosion und 

erhöhten Sedimentfrachten. In den Wintern war die Abflussrate durch die Eisbindung 

sehr gering und aufgrund der dadurch entstandenen Sedimentation wurden große 

Schotter- bzw. Sandflächen ausgebildet. Zu Beginn der Warmzeiten mit ansteigenden 

Temperaturen und der Schneeschmelze nahmen Abfluss und Schleppkraft des Rheins 

wieder zu. Die dadurch resultierende Tiefenerosion sorgte für ein Einschneiden des 

Flusses in die zuvor aufgeschichteten Schotterkörper (KLOSTERMANN 1988).  

In den Warmzeiten stiegen die Meeresspiegel durch das Abtauen des Inlandeises 

wieder an, was zu einer Nivellierung des Gefälles führte. Das flachere Gefälle und die 

geringeren Schmelzwässer führten zu einer deutlich schwächeren Tiefenerosion und 

einem verminderten Sedimenttransport. Aufgrund der mehrfachen Klimawechsel 

schnitt sich der Rhein wiederholt in die zuvor von ihm geschaffenen Schotterebenen 

ein (BOENIGK 1990), so dass sich mehrere heute noch vorhandene Terrassenkörper 

ausbildeten (Abb. 3).  

Die ältesten Terrassen sind die vor 2 Mio. a aufgeschütteten Höhenterrassen 

(Bergische Höhenterrassen), die in der Niederrheinischen Tiefebene nur noch 

rudimentär vorhanden sind (KLOSTERMANN 1988). Die Älteren Hauptterrassen 

entstanden zu Beginn des Unter-Pleistozäns. Danach folgten die Tegelen-Schichten 

und die Jüngeren Hauptterrassen mit Schottern der pleistozänen Rheinfazies 

(KLOSTERMANN 1995).  
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Vor 700.000 a, zum Ende der Hauptterrassenzeit, sorgte ein erneuter tektonischer 

Impuls für ein Einschneiden des Rheins in seine eigenen Terrassenkörper, so dass 

bereits die jüngste Hauptterrasse in die älteren eingeschaltet ist (KLOSTERMANN 1988).  

Zum Ende des Elsterglazials und während der Saale-Eiszeit entwickelten sich die 

oberen bzw. unteren Mittelterrassen (SCHÄFER et al. 2005). Durch die kräftige 

Tiefenerosion sind sie räumlich deutlich von der Hauptterrassenfolge getrennt 

(KLOSTERMANN 1995). Am Niederrhein können vier Mittelterrassen anhand 

geologischer und geomorphologischer Kriterien nachgewiesen werden (BRUNNACKER 

et al. 1978; BRUNNACKER 1980; BOENIGK 2002). Während linksrheinisch, im Bereich 

der Erft und bei Krefeld, noch größere Flächen der Unteren und Oberen Mittelterrassen 

erhalten sind, bilden die Mittelterrassen rechtsrheinisch nur noch schmale Bänder am 

Rand des Bergischen Landes (Abb. 3). Durch die Erosion des Rheins sind sie 

weitgehend abgetragen worden.  

In der späten Mittelterrassenzeit, im Zuge des Drenthe-Stadiums der Saale-Eiszeit 

(200.000 a BP) stieß das Inlandeis aus Nordeuropa bis zur Niederrheinischen Bucht 

vor und erreichte knapp das Untersuchungsgebiet (Düsseldorfer Lobus). Die Sande 

und Kiese der Unteren Mittelterrasse und die Sediment der 

Schmelzwasserablagerungen wurden im Norden der Niederrheinischen Bucht zu 

Stauchmoränen aufgepresst (KLOSTERMANN 1988). Reste der Endmoränen mit 

Sanderbereichen sind linksrheinisch von Kleve bis Krefeld noch erhalten und bis zu 

100 m hoch (Abb. 3). 
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Abb. 3: Terrassengliederung am Niederrhein (Quelle: BRAUN & QUITZOW 1961) 

 

Während des Hochglazials der Weichsel-Eiszeit (ab ca. 80 ka BP) kam es zur 

Ausbildung der Älteren Niederterrasse, die zu den am tiefsten gelegenen 

Verebnungsflächen des Rheins zählt (KLOSTERMANN 1995). Am Ende des Spätglazials, 

vor ca. 18.000 a, folgte eine kräftige Erosionsphase mit anschließender Aufschotterung 

der Jüngeren Niederterrasse, die aufgrund des Ausbruchs des Laacher Kessels 
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Bimsführungen enthält (BRAUN 1966; KLOSTERMANN 1995). Die Niederterrasse ist eine 

bis zu 20 m dicke Ablagerung, bestehend aus wechselnden Lagen von Sanden und 

Kiesen, die sich meist in die Mittel- und z. T. auch in ältere Terrassensedimente 

eingegraben hat (BRAUN 1966).  Die größten Teile von Neuss und dem Düsseldorfer 

Stadtgebiet wurden auf dieser Terrasse errichtet (Abb. 4) (FRATER 2003).  

 

 

 

 

 

 

 

 

Abb. 4: Profilschnitt der mittleren Niederrheinebene (Quelle: FRATER 2003) 

 

Die Rheinaue selbst ist durch verschiedene Auenterrassen geringer Höhe 

gekennzeichnet, die seit der ausgehenden Weichsel-Kaltzeit entstanden sind und sich 

in ihrer Höhenlage häufig nur um einige Dezimeter unterscheiden (IHBEN 2003). Dabei 

handelt es sich meist um Hochflutbildungen aus feinen Sanden und schluffige bis 

tonige Hochflutlehme (BRAUN 1966).  

Das Untersuchungsgebiet des Wasserwerks Düsseldorf-Flehe wird in Kap. 2.5 

detailliert beschrieben. 
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2.3 Klima 

 

Das Untersuchungsgebiet liegt in der gemäßigt kühlen Westwindzone. Das 

Niederrheinische Tiefland ist daher gemäßigt ozeanisch geprägt mit durchschnittlichen 

Jahresniederschlägen von ca. 700-750 mm und geringen Sommertemperaturen (Juli: 

17-17,5°C) (PFAFFEN 1962). Dabei variiert der mittlere Jahresniederschlag innerhalb 

des Niederrheinischen Tieflandes räumlich sehr stark. Gründe für die lokalen 

Niederschlagsvariationen sind überwiegend advektive Niederschläge und relief-

bedingte Staueffekte (IHBEN 2003). 

Feuchte Luftmassen atlantischer Tiefausläufer verursachen ganzjährig Niederschläge 

und sorgen für ein stetig humides Klima im Untersuchungsgebiet mit relativ milden 

Wintern und mäßig warmen Sommern. Die Niederschlagsmengen liegen 

durchschnittlich bei 759 mm a-1, die Jahresmitteltemperaturen bei ca. 10,3° C). Mit 

einer durchschnittlichen Temperatur von 2,4°C ist der Januar der kälteste Monat. Der 

wärmste Monat ist mit einer Durchschnittstemperatur von 18,3°C der Juli. 
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Abb. 5: Klimadiagramm Station Düsseldorf Flughafen (Mittel 1961-1990) (Rohdaten: 

Deutscher Wetterdienst) 
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2.4 Hydrologie 

 

Der Rhein mit seiner Lauflänge von 1.320 km besitzt ein 185.000 km² großes 

Einzugsgebiet (BELZ et al. 2007). Er entspringt im Hochgebirge der Schweizer Alpen 

aus zwei Quellflüssen, die nach ihren Zusammenfluss bei Reichenau den Alpenrhein 

bilden. Der Alpenrhein mündet in den 540 km² großen Bodensee und verlässt ihn bei 

Konstanz als Hochrhein, der Richtung Basel fließt. Vor Basel mündet die Aare in den 

Rhein. Die Aare bildet den Hauptvorfluter für große Teile des Schweizer Hochgebirges 

und weist höhere mittlere Abflusswerte als der Rhein auf. Bei Basel fließt der Rhein als 

Oberrhein entlang des Oberrheingrabens bis Bingen, wo er unterhalb als Mittelrhein in 

das ca. 200 m tief eingeschnittene antezendente Durchbruchstal des Rheinischen 

Schiefergebirges eintritt (BELZ et al. 2007). Der Niederrhein schließlich beginnt mit dem 

Eintritt des Rheins in die Kölner Bucht und endet in den Niederlanden als Rheindelta, 

wo er dann in die Nordsee entwässert.  

Aufgrund der zeitlichen Verschiebung der mittleren Hochwasserverhältnisse des 

Rheins weist der Fluss ein komplexes Abflussregime auf. Das glazial bzw. nival 

geprägte Hochrhein-Aare-Gebiet und der Oberrhein erreichen ihr Abflussminimum im 

Spätwinter, wenn der Niederschlag in Form von Schnee in den Alpen gespeichert wird. 

Zum Ende des Frühlings beginnt dann die Schneeschmelze und die alpinen 

Schmelzwässer werden vom Rhein abtransportiert, so dass der Fluss zu dieser Zeit 

den höchsten mittleren Abfluss erreicht (IHBEN 2003). Der Bodensee fungiert als Puffer 

und schwächt diese nivaltypische Amplitude deutlich ab. Im weiteren Verlauf des Ober- 

und Mittelrheins bekommt der Rhein einen zunehmenden pluvialen Charakter, das 

heißt, er wird stärker durch den jahreszeitlichen Niederschlags- und 

Verdunstungsverlauf geprägt (BELZ et al. 2007). Dies führt dazu, dass im Winter 

(Dezember-Februar) die Niederschläge in den Mittelgebirgen zu einem 

Abflussmaximum im Mittel- und Niederrhein und damit zu Hochwässern führen (IHBEN 

2003). Da sich insgesamt die nivalen und pluvialen Einflüsse überschneiden und die 
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mittleren Abflussspenden der Teileinzugsgebiete deutlich divergieren, wirken diese 

Überlagerungen ausgleichend auf das Abflussregime des Rheins, der insgesamt eine 

relativ ausgeglichene Wasserführung aufweist (IHBEN 2003). 

Das Niederrheingebiet selbst ist aufgrund der bis zu 1.000 m Lockergesteinsfüllungen 

eine grundwasserreiche Region (GRABERT 1998). Die mächtigen Lockergesteins-

schichten wurden seit Beginn des Tertiärs vom Rhein und seinen Nebenflüssen sowie 

durch die Nordseetransgressionen in den niederrheinischen Senkungsraum 

eingebracht.  

Diese Meeresvorstöße und die zyklischen Klimaveränderungen mit mehrfachen 

Wechseln von Kalt- und Warmzeiten bildeten eine charakteristische Abfolge von 

wasserstauenden und wasserdurchlässigen Schichten (SCHLIMM 1988). Bei den 

Aquitarden bzw. Aquifugen handelt es sich in der Regel um eingeschaltete Tonlager 

bzw. Braunkohlevorkommen, die mehrere übereinander liegende Grundwasser-

stockwerke ausbilden (BALKE 1973). Dabei weisen die westlichen Schollen, 

insbesondere die Erftscholle bis zu 16 Grundwasserstockwerke auf, die beiden 

östlichen Schollen jedoch nur 1-3 (Krefelder Scholle) bzw. 1-5 (Kölner Scholle) 

Grundwasserstockwerke. Die Unterschiede ergeben sich durch die verschiedene 

paläographische Entwicklung. Während die westlichen Schollen durch eine 

durchgehende Sedimentationsentwicklung mariner und kontinentaler Ablagerungen mit 

Braunkohleflözen gekennzeichnet sind, kam es in den tertiären Schichtfolgen der 

östlichen Schollen nur zu geringmächtigen Braunkohlebildungen (SCHLIMM 1988). 

Wasserwirtschaftlich genutzt wird meist nur das oberste, freie Grundwasser der 

pleistozänen Kies- und Sandablagerungen des Rheins auf den Niederterrassen 

(BOLSENKÖTTER & SIEBERT 1968). Im Westen des Niederrheins werden auch die 

pliozänen Grundwässer genutzt (SCHLIMM 1988).  

Die Grundwasserneubildung des Niederrheinschen Tieflandes beträgt im langjährigen 

Mittel ca. 6-7 l · s · km2. Das bedeutet, dass bei einer Fläche von 7.700 km2 das 

jährliche Grundwasserdargebot 1.700 Mio. m3 beträgt (SCHLIMM 1988). Die Grund-
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wasserentnahme liegt bei 470 Mio. m3. Im Süden der Kölner Bucht ergibt sich 

allerdings aufgrund des Braunkohletagebaus ein Defizit von 600 Mio. m3, was einen 

sich ständig vergrößernden Absenkungstrichter zur Folge hat (GRABERT 1998).  

Durch die vielfachen anthropogenen Belastungen im Niederrheingebiet, wie 

Braunkohle- und Steinkohleabbau, Kiesgewinnung, Deponien, Altlasten und die 

Ausweitungen von Siedlungs- und Gewerbeflächen, ist das Grundwasser stark 

beeinträchtigt (SCHLIMM 1988). Daher ist es nicht möglich, den Wasserbedarf im 

Niederrhein durch die Grundwasserneubildung vollständig zu decken und deswegen 

werden Uferfiltration und Grundwasseranreicherungen durchgeführt (SCHLIMM 1988).  

 

 

2.5 Beschreibung des Untersuchungsstandortes 

 

Die Untersuchungen erfolgten im Bereich der rechtsrheinischen Uferfiltrationsanlage 

Flehe im Süden Düsseldorfs (6° 47’ E / 51° 11’ N, 34 m ü. NN) (Abb. 6). Seit 1870 wird 

hier die Uferfiltration zur Trinkwassergewinnung genutzt. Dabei konnte bis 1950 das 

filtrierte Rheinwasser mit Ausnahme einer Desinfektion ohne weitere 

Aufbereitungsschritte genutzt werden (SCHUBERT 2006). Danach verschlechterte sich 

die Wasserqualität des Rheins sukzessive durch die eingeleiteten Abwässer von 

Industrie und Siedlungen und weitere Reinigungsschritte (Ozonierung, biologische 

Filtration, Aktivkohleadsorption) wurden notwendig (SCHUBERT 2002b). Eine 

zunehmende Verbesserung der Wasserqualität des Rheins ab Mitte der siebziger 

Jahre führte nach RICHTERS et al. (2004) zu einer erneut guten Beschaffenheit des 

Uferfiltrats in Düsseldorf. 
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Abb. 6: Lage des Wasserwerkes Düsseldorf-Flehe und Skizze des Untersuchungs-

standortes (Zahlen bzw. Buchstaben markieren die untersuchten Messstellen) 

 

Der Untersuchungsstandort befindet sich im Prallhangbereich des nach Westen 

abknickenden Rheins zwischen den Rheinkilometern 730,7 und 732,5 km. Das 

Wasserwerksgelände, das in der Rheinaue direkt am Ufer liegt, ist vorrangig von 

Laubwald bestanden. Die 70 vertikalen Entnahmebrunnen der Uferfiltrationsanlage 

bilden über eine Strecke von 1400 m eine Brunnengalerie, die in einer Distanz von 50-

60 m parallel zum Rhein verläuft (Schubert 2002a) und der rheinwärts ein Damm 

vorgelagert ist (Abb. 6, 7).  

Der mittlere Abfluss des Rheins in Düsseldorf liegt bei 2.200 m³ s-1, wovon das 

Wasserwerk 2 m³/s nutzt. Bei Hochwässern kann die Abflussrate bis auf 10.000 m³ s-1 

ansteigen (Eckert & Irmscher 2006). Die Gesamtförderrate des Wasserwerks liegt bei 

11 Millionen m3 a-1 (GOTTHARDT 2001). 
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Abb. 7: Entnahmepumpen der Uferfiltrationsanlage, 50 m vom Rhein entfernt 

 

Der ca. 20 m mächtige Aquifer, durch den das Infiltrationswasser zu den 

Entnahmebrunnen gepumpt wird, besteht aus pleistozänen sandigen Kiesen. 

Unterhalb dieser Sedimente liegt eine nahezu impermeable tertiäre Schicht aus 

Feinsand (SCHUBERT 2002a) (Abb. 8). 

Der Porengrundwasserleiter ist im Untersuchungsgebiet durch alluviales und 

landseitiges Grundwasser sowie durch infiltriertes Rheinwasser charakterisiert (ECKERT 

& IRMSCHER 2006). Das abgepumpte Wasser besteht zu ca. 25–30 % aus landseitig 

zufließendem Grundwasser (SCHMIDT et al. 2005), dessen Anteil bei extremen 

Niedrigwasserständen des Rheins auch auf bis zu 50 % ansteigen kann (ECKERT et al. 

2004). 

Das Alter des landseitigen Grundwassers ergibt sich aus der Fließstrecke und der 

Berechnung der Grundwasser-Abstandsgeschwindigkeit. Die Durchlässigkeitsbeiwerte 

(kf) liegen bei ca. 2,5-4,0 · 10-3 m/s, das nutzbare Porenvolumen beträgt 20 % und das 

hydraulische Gefälle im Mittel 2 ‰. Daraus ergibt sich ohne Berücksichtigung des 

Rheineinflusses ein Grundwasseralter von bis zu 7½ Jahren (RICHTERS, persönl. Mitt.).  
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Durch die kontinuierliche Infiltration des Rheinwassers kommt es zur Akkumulation von 

Feinmaterial in den oberen Sedimentschichten des Aquifers, woraus eine Kolmation 

der kaum permeablen ufernahen Bereiche der Flusssohle resultiert (kf = 10–8 m/s) (Abb. 

8, Zone 1) (SCHUBERT 2001). Die kolmatierte Zone hat sich vom Ufer ca. 120 m zur 

Mitte des Flussbettes ausgedehnt (SCHUBERT 2006).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Abb. 8: Profilschnitt durch den Rhein im Bereich der Pegelreihen A, B und C mit einem 

Brunnen der Brunnengalerie (zwischen Pegelreihe B und C). Die Zonen 1, 2 und 3 

markieren Bereiche mit unterschiedlicher Permeabilität (HHW = höchster 

Hochwasserstand, MW = Mittelwasserstand, NNW = niedrigster Niedrigwasser-

stand (Quelle: ECKERT & IRMSCHER 2006, verändert) 

 

Bedingt durch diese Kolmation in Zone 1 erfolgt die Infiltration des Rheinwassers für 

die Uferfiltration vorrangig über den Bereich der Zone 2 (kf = 3 · 10–3 m/s) und Zone 3 

(kf = 2 · 10–2 – 4 · 10–3 m/s) (Tab. 1). In diesen Zonen werden die Partikel aufgrund des 

Geschiebetransportes vom Rhein nicht dauerhaft abgelagert (ECKERT & IRMSCHER 

2006, SCHUBERT 2006).  
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Vor allem die Abflussdynamik des Rheins regelt die Kolmation des Flussbettes. Bei 

ausreichender Schubspannung werden abgelagerte Partikel wieder remobilisiert, 

sodass es zur temporären Freisetzung kolmatierter Bereiche während 

Hochwasserereignissen kommen kann (SCHUBERT 2002b).  

 

Tab. 1: Permeabilität und Sedimenttypen des Flussbettes und des Aquifers im 

Untersuchungsgebiet (Quelle: SONTHEIMER 1991; GOTTHARD 2001; SCHUBERT 

2002a, 2006) 

Bereich Permeabilität kf (m/s) Sedimenttyp Mächtigkeit (m) 

Deckschicht  Auenlehm 0,5 – 2 

Aquifer 2,9 · 10-2 – 5,5 · 10-3 sandiger Kies 20 

Flussbett / Zone 1 10-8 Schluff ca. 0,01 

Flussbett / Zone 2 3 · 10-3 sandiger Kies,  
z. T. kolmatiert - 

Flussbett / Zone 3 2 · 10-2 – 4 · 10-3 sandiger Kies, 
nicht kolmatiert - 

 

Aufgrund dieser Freisetzung und der Erhöhung des hydraulischen Gradienten 

zwischen Rhein und Aquifer können sich die Verweilzeiten des Uferfiltrats bei 

Hochwässern beträchtlich verringern (Tab. 2) (ECKERT et al. 2006; SCHMIDT et al. 2005; 

SCHUBERT 2002a). Dabei ist zu berücksichtigen, dass sich von der Rheinsohle bis zu 

den Förderbrunnen unterschiedlich lange Fließwege und damit auch verschiedene 

Fließzeiten ergeben (SONTHEIMER 1991). 
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Tab. 2: Durchflusszeiten (in Tagen) des Filtrationswassers vom Rhein zu den A- und B-

Pegeln (NW = Niedrigwasser, HW = Hochwasser) (Daten von SCHUBERT 2002a; 

ECKERT et al. 2004; ECKERT & IRMSCHER 2006) 

Filtrationszeit d Pegel 
NW (1990) NW (1991) NW (2003) HW (1991) 

A1 ca. 60 -- -- -- 

A2 ca. 30 -- -- -- 

A3 ca. 10 -- -- -- 

B1 -- 30 - 50 -- 15 – 20 

B2 -- 20 - 30 35  5 – 8 

B3 -- 8 - 12 -- 2 – 3 

 

Am Untersuchungsstandort wurden 15 Grundwassermessstellen faunistisch und 

hydrochemisch beprobt (Abb. 6). Die Charakteristika der untersuchten Grundwasser-

messstellen sind in Tab. 3 aufgeführt.  

 

Tab. 3: Ausbaudaten der untersuchten Grundwassermessstellen 

A1 N 51°11’11’’ E 6°47’24’’ 34,0 16,00 10
A2 N 51°11’11’’ E 6°47’24’’ 34,0 12,40 10
A3 N 51°11’11’’ E 6°47’24’’ 34,0 9,10 10
B1 N 51°11’12’’ E 6°47’25’’ 39,5 21,20 30
B2 N 51°11’12’’ E 6°47’25’’ 39,5 17,60 30
B3 N 51°11’12’’ E 6°47’25’’ 39,5 14,20 30
C1 N 51°11’13’’ E 6°47’26’’ 38,5 21,00 68
C2 N 51°11’13’’ E 6°47’26’’ 38,5 17,70 68
C3 N 51°11’13’’ E 6°47’26’’ 38,5 13,30 68
11 N 51°11’21’’ E 6°47’26’’ 37,2 15,00 300
12 N 51°11’19’’ E 6°47’09’’ 38,2 21,10 100
13 N 51°11’22’’ E 6°47’11’’ 38,8 19,20 200
14 N 51°11’28’’ E 6°47’11’’ 38,8 19,30 400
15 N 51°11’23’’ E 6°46’52’’ 39,5 21,80 180
80 N 51°11’31’’ E 6°47’16’’ 38,3 17,00 500

Tiefe       
(m)

Distanz zum 
Rhein (m) Pegel geogr. 

Breite
geogr. 
Länge

Höhe NN 
(m)

 

 



2  Untersuchungsgebiet 

 23

Neun Observationspegel sind in drei Reihen (Pegelreihen A, B, C) nahe dem Rheinufer 

bei Rheinkilometer 731,5 parallel angelegt (Abb. 6, 8). Die drei Pegel einer Reihe sind 

in unterschiedlichen Tiefen gestaffelt angeordnet (Tab. 3, Abb. 8). Dabei liegen die 

Tiefen der Pegel A1, B1, C1 sowie A2, B2; C2 und A3, B3, C3 auf jeweils einem 

einheitlichen Tiefenniveau. Zwischen den Pegelreihen B und C verläuft die 

Brunnengalerie (Abb. 8), deren Pumpen in Tiefen zwischen 18-30 m liegen.  

 

  

  

 
Abb. 9: Die untersuchten Pegelreihen A, B und C und ihre Lage im Untersuchungsgebiet 

Pegelreihe A liegt nur 12 m (Mittelwasserlinie) vom Rhein entfernt und kann während 

Hochwässern des Rheins teilweise oder vollständig überflutet werden (Abb. 9). Die 

Entfernung zur Brunnengalerie beträgt 40,2 m.  
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Die Beobachtungspegel der Reihe B sind in der Nähe der Dammspitze positioniert, 

liegen somit 5,5 m höher als die A-Pegel und haben eine Distanz zum Rhein von ca. 

35 m sowie zu den Entnahmebrunnen von 20,4 m (Abb. 9).  

Die Pegel der Reihe C sind hinter der Brunnengalerie errichtet worden und befinden 

sich direkt am Rande des Buchenwaldes. Die Distanz zum Rhein beträgt ca. 73 m und 

zu den Entnahmebrunnen 18,1 m (Abb. 9).  

 

Die sechs weiteren Pegel sind in zwei kreuzförmig zueinander gelegenen Transekten 

angeordnet. (Abb. 10). Dabei befinden sich mit Ausnahme des Pegels 80 alle Grund-

wassermessstellen innerhalb des Wasserwerksgeländes.  

Der erste Transekt verläuft von Süden nach Norden und beginnt mit der dem Rhein am 

nächsten gelegenen Messstelle (Pegel 12), die sich hinter der Brunnengalerie und dem 

Wirtschaftsweg nördlich des Dammes befindet (Abb. 6, 9). In gerader Linie Richtung 

Norden, 100 m von Messstelle 12 entfernt, schließt sich Pegel 13 an. Danach folgen 

nördlich Pegel 14 und schließlich Pegel 80, der am weitesten vom Rhein entfernt ist 

(ca. 500 m, Tab. 3). 

Der zweite Transekt ist von Ost nach West ausgerichtet. Auf Höhe der Messstelle 13 

befindet sich Pegel 11 im Osten, 300 m vom Rhein entfernt und Pegel 15 im Westen 

mit einer Distanz zum Rhein von ca. 180 m (Abb. 6, 9).  

 

Die Beprobung der neun Pegel in den Reihen A, B und C erfolgte in der Zeit von 

Februar 2005 bis Januar 2006 monatlich einmal.  

Die sechs weiteren Pegel wurden über ein halbes Jahr (März - August 2005) monatlich 

einmal faunistisch untersucht. Die physikochemische Beprobung dieser Pegel konnte 

nur von April bis August 2005 durchgeführt werden. Aufgrund der unterschiedlichen 

Zeiträume der Pegeluntersuchungen werden alle beprobten Pegel für den Zeitraum 

von März bis August 2005 ausgewertet (siehe Kap. 4.1.2 und 4.2.2), und die neun 
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Pegelreihen der Reihen A, B und C werden gesondert für das gesamte 

Untersuchungsjahr betrachtet.  

 

 

Abb. 10: (A) Pegel 11 am Nordostrand des Untersuchungsgebietes; (B) Pegel 12, ca. 
100 m vom Rhein entfernt, westlich der C-Pegelreihe; (C) Pegel 13, ca. 
100 m nördlich von Pegel 12; (D) Pegel 14 am nördlichen Rand des Wasser-
werksgeländes; (E) Pegel 15, westlich von Pegel 12 gelegen; (F) Pegel 80, 
außerhalb des Wasserwerksgeländes, nördlich von Pegel 14 

A B

C D

E F 
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3 Material und Methoden 
 

3.1 Erfassung der hydrochemischen Parameter 

 

Zu Beginn jeder Probennahme wurde der Grundwasserflurabstand mittels eines 

Kabellichtlots ermittelt. Anschließend wurde vor der Entnahme der Fauna eine 

Wasserprobe (750 ml) durch einen Schöpfer (Otto Bürkle GmbH) vom Sumpf des 

Pegels entnommen. Hierfür wurde der Wasserschöpfer an eine Angel befestigt und auf 

den Grund des Pegels herabgelassen. Vor Ort wurden die Parameter Sauerstoffgehalt, 

Sauerstoffsättigung, Temperatur, elektrische Leitfähigkeit und pH-Wert elektrometrisch 

aus der Schöpfprobe erfasst (Tab. 4) (WTW 340 i, WTW GmbH, Weilheim; Dist 3, 

Hanna). Hierbei erfolgte zu Beginn die Messung der Temperatur- und 

Sauerstoffgehalte, um eine Erhöhung bzw. Erniedrigung der Temperatur sowie eine 

Anreicherung des gelösten Sauerstoffes durch Luftsauerstoff zu minimieren.  

Die chemischen Parameter Ammonium (NH4
+), Nitrat (NO3

-), Nitrit (NO2
-), Eisen (Fe2+), 

Mangan (Mn2+), Bor, Chlorid, Sulfat (SO4
2-), AOX, DOC und SAK(254nm) wurden im 

Labor des Technologiezentrums Wasser in Karlsruhe analysiert (Tab. 4).  

Der Gehalt an Sedimenten (Sand, Feinsand, Schluff, Detritus, Ocker) im Sammel-

behälter des Netzsammlers konnte nach der in Tab. 5 dargestellten Klassifizierung 

abgeschätzt werden.  
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Tab. 4: Übersicht der erfassten hydrochemischen Parameter 

 
Parameter Einheit Messort Gerät/Methode 

Temperatur °C vor Ort WTW 340i 

Sauerstoff mg/l vor Ort WTW 340i 
Sauerstoffsättigung in % vor Ort WTW 340i 
elektrische Leitfähigkeit µS cm-1 vor Ort Dist 3, Hanna 

pH-Wert  vor Ort WTW 340i 

Ammonium mg/l Labor TZW  

Nitrat mg/l Labor TZW  

Nitrit mg/l Labor TZW  

Eisen mg/l Labor TZW  

Mangan mg/l Labor TZW  

Bor mg/l Labor TZW  

Chlorid mg/l Labor TZW  

Sulfat mg/l Labor TZW  

AOX µg/l Cl Labor TZW  

DOC mg/l Labor TZW  

SAK254nm 1 m-1 Labor TZW  

 

Tab. 5: Klassifizierung der mitgeförderten Menge an Sand, Feinsand, Schluff, Detritus, und 

Ocker (Quelle: HAHN & MATZKE 2005) 

 
Klasse Bedeutung Beschreibung 

0 

1 

2 

3 

fehlend 

wenig 

viel 

sehr viel 

kein Sediment 

Sammelbehälter enthält geringe Sedimentmengen 

Sammelbehälter bis 1 cm Sediment 

Sammelbehälter mit mehr als 1 cm Sediment 

 

 

 



3  Material und Methoden 

 28

3.2 Faunistische Probennahme 
 

Faunistische Probennahmen aus dem Grundwasser sind stets problematisch. Vor 

allem die Abundanzen und die Diversität der Organismen und die Zusammensetzung 

der Zoozönosen müssen bei grundwasserökologischen Untersuchungen repräsentativ 

erfasst werden.  

Eine Möglichkeit bietet die Beprobung von bereits angelegten Grundwasser-

messstellen, deren Rohrwände in bestimmten Bereichen geschlitzte Filterbereiche 

aufweisen, so dass die Fauna in die Filterrohre eindringen kann. Dabei wirken die 

Pegelrohre wie Fallen, da die aktiv in die Pegel eindringenden Tiere aufgrund ihrer 

positiven Tigmotaxis nach unten zum Pegelsumpf streben. Dort finden die Organismen 

einen besonders günstigen Lebensraum hinsichtlich Raum und Nahrungsangebot in 

Form von allochthonem Detritus. Da der Grund des Pegels geschlossen ist, sammeln 

sich die Tiere dort an. Folglich finden sich im Pegelsumpf deutlich erhöhte Abundanzen 

der Organismen gegenüber denen des Aquifers (MATZKE 2005). Untersuchungen von 

STEENKEN (1998) und HAHN & MATZKE (2005) zeigten aber, dass sich die 

Zusammensetzung der Lebensgemeinschaften innerhalb des Pegels der 

Artendiversität des umgebenden Grundwassers ähnelt und daher repräsentativ ist.  

 

Um die Fauna der Pegel zu erfassen, ist ein Einsatz von Pumpen - die am weitesten 

verbreitete Methode für Grundwasseruntersuchungen - möglich. Allerdings ist diese 

Methode sehr zeitintensiv und kostspielig. Außerdem können nur bestimmte 

Pumpentypen eingesetzt werden, um eine mechanische Zerstörung der Organismen 

zu vermeiden. Weitere Nachteile sind nach BOULTON et al. (2004), DUMAS & FONTANINI 

(2001) und HAHN (2003) die Veränderungen von Sedimentstrukturen, Abundanzen und 

Artenzusammensetzungen bei unterschiedlichen Pumpraten und Probenmengen.  

Daher wurde für die Probennahme im Untersuchungsgebiet ein so genannter 

Netzsammler nach FUCHS & HAHN (in prep.) benutzt (Abb. 11). Dabei handelt es sich 
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um ein modifiziertes Cvetkov-Netz (CVETKOV 1968), das für diese Art der Untersuch-

ungen entwickelt wurde. Der Netzsammler hat eine Maschenweite von 74 µm und 

einen oberen Durchmesser von 4,9 cm. So können auch schmale Grundwassermess-

stellen ab einem Innendurchmesser von 2 Zoll untersucht werden.  

 

 

 
Abb. 11: (A) Netzsammler mit angeschraubtem Sammelbehälter; (B) Schematischer 

Aufbau des Netzsammlers (Pfeile deuten Wasserstrom an); (C) Funktionsweise 

des Netzsammlers bei der Beprobung (Quelle B und C: MATZKE 2005) 

 

A

B C
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Der Einsatz des Netzsammlers ist eine adäquate Methode zur Erfassung der 

Grundwasserfauna (DUMAS & FONTANINI 2001; HAHN 2002; MALARD et al. 1997), da die 

Zusammensetzung der Arten des Aquifers repräsentativ erfasst wird (HAHN 2003, 

2005; HAHN & MATZKE 2005; MATZKE & HAHN 2002; POSPISIL 1992; SINTON 1984; 

STEENKEN 1998). Die Abundanzen können im Pegelinneren allerdings um das 14- bis 

590-fache erhöht sein (HAHN & MATZKE 2005, MATZKE 2005). 

Ein Nachteil des Verfahrens ist, dass nur die Siedlungsstruktur der gesamten 

Filterstrecke des Pegels erfasst wird. Über die vertikale Verteilung der 

Lebensgemeinschaften können folglich keine Aussagen gemacht werden.  

Der mit Bleigewichten beschwerte Netzsammler wurde mit einer Angel bis auf den 

Grund des Pegels abgesenkt und dann ruckartig 15 Mal um ca. 1,5 m heraufgezogen 

und wieder herabgelassen (Abb. 11 C). Das Netz wurde anschließend mit Wasser 

gesäubert, damit die noch im Netz befindlichen Organismen und Detritus in das 

Proberöhrchen hineingespült werden. Die Faunaproben wurden im Labor gefiltert 

(Maschenweite: 63 µm) und die Tiere lebend nach Großgruppen sortiert, fixiert (Tab. 6) 

und danach präpariert und bestimmt.  

 

Tab. 6: Fixierungsmethoden der Faunagruppen 

Taxa Fixierung 

Cyclopoida, Harpacticoida Ethanol (96 %) mit Glycerin 

Ostracoda Ethanol (80 %) mit CaCO3 

Acari Koenike-Gemisch1 

Oligochaeta Ethanol (80 %) mit 3 Tropfen Formol 

Nematoda Formol (4 %) 

Insecta Ethanol (70 %) 

Turbellaria Ethanol (80 %) 

1 Verhältnis Glycerin:Eisessig:Wasser = 10:3:6 
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Die Crustacea und Polychaeta wurden bis auf Artniveau bestimmt. Zur Determination 

der Arten wurde folgende Bestimmungsliteratur benutzt: EINSLE (1993) zur 

Bestimmung der Cyclopoida, JANETZKY et al. (1996) für die Harpacticoida, MEISCH 

(2000) für die Ostracoda und SCHMINKE (2007b, c) für die Determination der 

Bathynellacea und Amphipoda sowie WÄGELE (2007) für die Isopoda.  

 

 

3.3 Statistische Analyse der Daten 
 

Die statistische Auswertung erfolgte mit den Statistik-Programmen SPSS 15.0 (SPSS 

Inc.), PRIMER v6 (Primer-E. Ltd.) und Excel XP (Microsoft Corporation). Da die sechs 

zusätzlichen Pegel faunistisch nur über sechs Monate und nur vier der sechs Pegel 

über fünf Monate hydrochemisch beprobt wurden, werden bei den statistischen 

Analysen aller Pegel nur der entsprechende Zeitraum zwischen März und August 2005 

berücksichtigt.  

Die hydrochemischen und faunistischen Parameter wurden auf Normalverteilung 

mittels Kolmogorov-Smirnov-Test (K-S-Test) überprüft. Dabei wurde von einer 

Abweichung von der Normalverteilung bei p < 0,05 ausgegangen. Die Daten waren 

auch nach einer Transformation [Log10 (x+1), Quadratwurzel, 4. Wurzel] meist nicht 

normalverteilt, so dass überwiegend nicht-parametrische Verfahren benutzt wurden. 

Zur Darstellung der Ergebnisse wurden z. T. Boxplots (Box-and-Whisker-Plot) 

eingesetzt. Dabei zeigt die mittlere Linie innerhalb der Box den Median an, die 

Boxbegrenzungen sind die erste und dritte Quartile, d.h. die Box zeigt die mittleren 

50 % der Fälle der Verteilung. Die Querstriche am Ende der Längsachsen (der 

Whiskers) zeigen die 10- und 90-Perzentilen an.  

Werte, die zwischen 1,5 und drei Boxenlängen vom oberen bzw. unteren Quartilswert 

abweichen, werden als Ausreißer bezeichnet und sind als kleine Kreise 
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gekennzeichnet (JANSSEN & LAATZ 2005). Die kleinen Sternchen stellen Extremwerte 

dar, die mehr als drei Boxlängen von den Quartilswerten abweichen (JANSSEN & LAATZ 

2005). 

 

 

3.3.1 Statistische Analyse der physikochemischen Daten 
 

Als multivariate Ordinationsverfahren wurden für die abiotischen Faktoren eine Haupt-

komponentenanalyse (PCA = Principal components analysis) durchgeführt. Dafür 

wurden die hydrochemischen Daten über den Median aggregiert, der bei nicht 

normalverteilten Daten robuster gegenüber dem arithmetischen Mittel ist.  

Die abiotischen Parameter wurden zur Annäherung an die Normalverteilung bis auf 

den pH-Wert logarithmiert. Mittels der PCA wurden die physikochemischen 

Messergebnisse ausgewertet. Eine PCA eignet sich gut für abiotische Daten, da bei 

solchen Datensätzen nicht viele Nullwerte vorkommen. Zuvor wurden bestehende 

Korrelationen zwischen den einzelnen Variablen mittels Spearman-Rangkorrelation 

überprüft. Der Spearman-Rangkorrelationstest hat den Vorteil, dass der Einfluss von 

Ausreißern gering bleibt (LOZÁN & KAUSCH. 1988). Anschließend wurde der Datensatz 

standardisiert, um die verschiedenen Daten mit ihren unterschiedlichen Skalen besser 

vergleichen zu können (LEYER & WESCHE 2007).  

Die PCA ist ein multivariates Ordinationsverfahren. Ordination bedeutet, dass 

multivariate Datensätze, die als mehrdimensionale Räume zu verstehen sind, durch 

Dimensionsreduktion auf zwei- oder dreidimensionale Darstellungen reduziert werden 

(LEYER & WESCHE 2007). Mit Hilfe der Ordination sollen dabei die wichtigsten 

Gradienten ermittelt und als entsprechende Gradientachsen dargestellt werden. An 

diesen Achsen sollen die Objekte mit ähnlichen Ausprägungen entsprechend nahe 

beieinander liegen (LEYER & WESCHE 2007).  
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Man geht davon aus, dass sich viele Umweltfaktoren ähnlich verhalten, miteinander 

korrelieren und entsprechend redundant sind. Folglich ist nicht die gesamte 

gemessene Varianz für Interpretationen wichtig, sondern nur der Anteil, der sich auf die 

wichtigsten Hauptkomponenten abbilden lässt. Die PCA versucht neue Achsen zu 

errechnen, die mögliche Redundanzen zusammenfasst. Das bedeutet, dass die PCA 

eine „künstliche“ Achse generiert, die möglichst viel der vorhandenen Varianz der 

Daten darstellt (HENRION et al. 1987). Die zweite Achse soll dann den maximalen Rest 

der Varianz abbilden, wobei sie orthogonal, also senkrecht zur ersten Achse steht 

(HENRION et al. 1987). Die Güte der Ordination wird über den Prozentsatz der erklärten 

Varianz (Anteil der Achsenvarianz an der Gesamtvarianz) und über die Eigenwerte der 

einzelnen Parameter ermittelt. Je höher die Eigenwerte und die erklärte Varianz bei der 

ersten und zweiten Achse, desto erfolgreicher war die Dimensionsreduktion und desto 

aussagekräftiger ist die PCA (RENSCHER 2002).  

Bei der Darstellung der PCA werden auch die Eigenvektoren der einzelnen in der PCA 

berücksichtigten Parameter in Form von Linien dargestellt. Dabei gilt, dass die 

Richtung der Linie die Korrelation mit den beiden Achsen anzeigt und die Länge die 

Bedeutung der Variable für die PCA angibt. Je höher der Wert des Eigenvektors, desto 

länger ist die Vektorenlinie eines Parameters in der PCA und desto gewichtiger ist der 

Parameter für die Verteilung der Objekte in der PCA. Dabei sollten Eigenvektoren von 

über 0,3 berücksichtigt werden (CLARKE & GORLEY 2006).  

Zusätzlich zur PCA wurden Clusteranalysen und Multidimensionale Skalierungen 

(MDS) durchgeführt, um zu überprüfen, ob diese multivariaten Verfahren zu ähnlichen 

Ergebnissen kommen. Während die MDS eine Gradientanalyse darstellt (siehe Kap. 

3.3.2), handelt es sich bei der Clusteranalyse um ein hierarchisch-agglomeratives 

Klassifikationsverfahren. Ziel ist es, die zu untersuchenden Objekte mit ihren 

verschiedenen Merkmalen zu Clustern zusammen zu fassen, in denen die Objekte 

möglichst homogen und die verschiedenen Cluster möglichst heterogen sind (JANSSEN 

& LAATZ 2005). Das Ergebnis der Clusteranalyse ist ein Dendrogramm, in denen die 
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Länge der Äste die Unähnlichkeit zwischen den Objekten anzeigt. Aufgrund der 

Vielzahl von möglichen Optionen bei einer Clusteranalyse können teilweise 

unterschiedliche Dendrogramme gebildet werden, so dass es keine objektiv richtige 

Gruppierung gibt. Daher soll die Clusteranalyse nur zur Kontrolle der zuvor sichtbaren 

Gruppenbildungen dienen. Als Cluster-Algorithmus wurde das Complete linkage-

Verfahren ausgewählt, das die Ähnlichkeit zwischen zwei Clustern als den Abstand 

zwischen den beiden entferntesten Objekten in den Clustern definiert (LEYER & 

WESCHE 2007). Diese Methode verhindert Treppenbildungen in den Dendrogrammen 

und führt zu klaren Clusterstrukturen (LEYER & WESCHE 2007). 

Die in der PCA ersichtlichen Gruppenunterschiede wurden durch eine one-way-

ANOSIM (siehe Kap. 3.3.2) und mittels einer multivariaten Diskriminanzanalyse (DA) 

überprüft. Voraussetzung für eine Diskriminanzanalyse ist eine multivariate 

Normalverteilung, doch zeigt sich die DA nach MCGARIGAL et al. (2000) als robust 

gegenüber nicht-normalverteilten Daten und kann daher genutzt werden.  

Bei einer Diskriminanzanalyse liegen die Objekte bereits als Gruppen vor, die sich 

anhand von Klassifikationsmethoden ergeben haben (LEYER & WESCHE 2007). Sie 

überprüft, ob sich die Gruppen hinsichtlich ihrer Merkmale signifikant unterscheiden 

und ermittelt die Merkmale, die zur Unterscheidung der Gruppen bedeutsam sind 

(MCGARIGAL et al. 2000). Die DA versucht die Gradienten (kanonische Diskriminanz-

funktionen) zu errechnen, welche die maximalen Unterschiede zwischen den Gruppen 

und die minimalen Differenzen innerhalb der Gruppen beschreiben (LEYER & WESCHE 

2007).  

Die Signifikanzüberprüfung der Unterschiede zwischen den gebildeten Gruppen 

erfolgte in einem ersten Schritt durch den Kruskal-Wallis-Test (H-Test). Es handelt sich 

dabei um eine einfaktorielle Varianzanalyse, die keine Normalverteilung der Daten 

voraussetzt (UNTERSTEINER 2005) und die gemessenen Werte der Gruppen in eine 

gemeinsame Rangordnung überführt. Dabei wird der H0-Hypothese, dass alle Gruppen 
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aus einer Grundgesamtheit stammen, die H1-Hypothese (die Gruppen haben 

verschiedene Grundgesamtheiten) gegenübergestellt (JANSSEN & LAATZ 2005).  

Zeigten sich durch den H-Test signifikante Unterschiede, wurde anschließend ein 

Mann-Whitney-Test (U-Test) durchgeführt, der Abweichungen zwischen den einzelnen 

Gruppen auf ihre Signifikanz überprüft. Der U-Test ist gleichfalls ein nicht-

parametrischer Test für zwei unabhängige Stichproben, der die Mittelwerte von 

Verteilungen vergleicht (UNTERSTEINER 2005). Auch bei dem U-Test werden den 

Messwerten Rangplätze zugeordnet.  

 

 

3.3.2 Statistische Analyse der faunistischen Daten 
 

Anhand einer Taxa-Pegel-Matrix konnten faunistische Gruppen abgegrenzt werden, 

die durch eine one-way-ANOSIM (Analysis of Similiarity) überprüft wurden. Die 

ANOSIM ist ein nicht-parametrisches, multivariates Verfahren und entspricht einer 

multivariaten ANOVA (Analysis of Variance). Sie testet auf die Nullhypothese, die 

besagt, dass es keine Unterschiede zwischen den Gruppen hinsichtlich eines 

spezifischen Faktors gibt (CLARKE & GORLEY 2006). Der dabei berechnete globale R-

Wert liegt theoretisch zwischen -1 und 1. Normalerweise ergeben sich R-Werte 

zwischen 0 und 1, sonst wären die Ähnlichkeiten zwischen den Gruppen größer als 

innerhalb einer Gruppe (CHAPMAN & UNDERWOOD 1999). Existieren keinerlei 

Ähnlichkeiten zwischen den Gruppen so wäre R = 1. In der Praxis sprechen R-Werte 

über 0,75 für eine sehr gute Trennung zwischen den Gruppen und über 0,5 für eine 

noch gerechtfertigte Gruppentrennung mit vorhandenen Überlappungen. Liegen die 

ermittelten R-Werte unter 0,3 kann von einer Gruppentrennung nicht mehr 

ausgegangen werden. Bei der Berechnung der ANOSIM führt PRIMER v6 noch 

paarweise Permutationstests zwischen den einzelnen Gruppen aus, so dass auch 
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Aussagen hinsichtlich der Trennung zwischen den einzelnen Gruppen möglich sind. 

Bei der Durchführung einer ANOSIM ist es von Bedeutung, dass die Gruppenaufteilung 

vor einer statistischen Analyse durchgeführt wird, da es sonst zu zirkulären 

Ergebnissen kommt (CLARKE & GORLEY 2006).  

Für die weitere faunistische Analyse wurden die Daten über das arithmetische Mittel 

aggregiert und danach 4. Wurzel-transformiert, damit der dominierende Einfluss von 

Taxa mit hohen Abundanzen auf die Analyse abgeschwächt wird (CLARKE & GORLEY 

2006).  

Um die Biozönosen der einzelnen Pegel miteinander zu vergleichen, wurden nicht-

metrische multidimensionale Skalierungen (MDS) (KRUSKAL & WISH 1978) über die 

Bray-Curtis-Ähnlichkeit durchgeführt. MDS-Verfahren führen im Vergleich zu PCAs und 

ähnlichen Methoden zu besseren Ordinationsergebnissen (FASHAM 1977; MINCHIN 

1987; CLARKE & WARWICK 2001). 

Das MDS-Verfahren ist eine indirekte Gradientenanalyse, die auf Basis von 

Distanzmatrizen Ähnlichkeiten zwischen den Proben mathematisch berechnet. Basis 

für die Distanzmatrix ist der Bray-Curtis-Ähnlichkeitskoeffizient, der den Vorteil besitzt, 

dass er durch Null-Wertvergleiche, wie sie bei faunistischen Daten häufig sind, nicht 

beeinträchtigt wird (CLARKE & WARWICK 2001). Die MDS selbst ist in der Lage, Muster 

von n-dimensionalen Daten zu erkennen und sie zweidimensional wiederzugeben. 

Dabei gilt, dass je näher zwei Objekte in der Abbildung zusammen liegen, desto 

ähnlicher sind sich die Ausprägungen der Objekte in der Realität. Die Güte der 

zweidimensionalen Abbildung hinsichtlich der tatsächlichen Ausprägungen wird über 

den Stresswert ermittelt. Dabei gelten Stresswerte unter 0,1 als gut, zwischen 0,1 und 

0,15 als brauchbar, zwischen 0,15 und 0,2 als akzeptabel, aber die Gefahr von 

Fehlinterpretationen steigt und über 0,2 als wahrscheinlich ungeeignet. Steigt die Güte 

über einen Stresswert von 0,35 ist die Darstellung der MDS rein zufällig (LEYER & 

WESCHE 2007).  
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Weiterhin wurden die Gruppen mit einer Cluster-Analyse (siehe Kap. 3.3.1) getestet, 

um die Aussage der MDS zu überprüfen. 

Mögliche Beziehungen zwischen der Fauna und der abiotischen Parameter wurden 

erneut mit einer DA ermitteln. Dabei sollte geklärt werden, welche abiotischen Faktoren 

die Faunagruppen am besten diskriminieren.  

Um weitere mögliche Korrelationen zwischen biotischen und hydrochemischen 

Parametern herauszufinden, wurde der Rangkorrelationskoeffizient nach Spearman 

verwendet, da den metrischen Daten keine zweidimensionale Normalverteilung 

zugrunde lag (UNTERSTEINER 2005). Die Werte des Koeffizienten lassen Aussagen 

über die Stärke der Korrelationen zwischen zwei Merkmalen zu. Dabei sprechen Werte 

zwischen 0,7-1 für sehr hohe, zwischen 0,5-0,7 für mittlere und zwischen 0,2-0,5 für 

geringe Korrelationen (UNTERSTEINER 2005).  

 

 

3.3.3 Grundwasserfauna-Index (GFI) 

 

Zur Abschätzung der Stärke des hydrologischen Austausches zwischen 

Oberflächenwasser und Grundwasser wurde der Grundwasserfauna-Index (GFI) nach 

HAHN (2006a) angewendet. Der GFI ist ein erster Ansatz, um hydrologische 

Austauschprozesse zwischen Oberflächen- und Grundwasser zu quantifizieren. Der 

Index berechnet sich aus der Standardabweichung der Temperatur (SD [T]), dem 

relativen Detritusgehalt (siehe Tab. 5) und dem Sauerstoffgehalt gemäß folgender 

Formel: 

 

 

[ ]T SDhaltDetritusgerelativer (mg/l) OGFI 2 ••=
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Detritus als Nahrungsgrundlage und der Sauerstoffgehalt gelten als limitierende 

Faktoren für das Vorkommen von Meiofauna im Grundwasser. Die Standardab-

weichung der Temperatur kann wahrscheinlich als direkter Indikator für den 

hydrologischen Austausch betrachtet werden (HAHN 2006a). Dabei gilt, dass je größer 

die Temperaturschwankungen sind, desto stärker ist der Einfluss durch Oberflächen-

wasser. Aufgrund der schwächeren Korrelation von Sauerstoffgehalt und relativem 

Gehalt an Detritus mit der Fauna gegenüber der Standardabweichung der Temperatur 

werden beide Parameter radiziert. Anhand der Größe des GFI und des damit 

verbundenen trophischen Gefüges (Alimonie) kann man drei Grundwasserbiotoptypen 

ableiten (Tab. 7).  

 

Tab. 7: Charakteristika der drei in Abhängigkeit vom GFI gebildeten Grundwasser-

biotoptypen (Quelle: HAHN 2006a) 

 

 

Die oligo-alimonen Biotope sind durch einen geringen hydrologischen Austausch 

gekennzeichnet. Die davon abhängigen Variablen Detritus- und Sauerstoffgehalt sowie 

die Temperaturschwankungen und somit auch der GFI sind entsprechend gering. 

Unmittelbare Folgen sind geringe mikrobielle Abundanzen und somit auch niedrige 

Arten- und Individuenzahlen der Meiofauna (Tab. 7). Vorherrschende Arten sind 

stygobionte Tiere. Diese Organismen sind als typische A-Strategen an die schwierigen 

Lebensbedingungen im Grundwasser angepasst. Dabei ist zu beachten, dass Grund-

wasserlebensräume Adaptationen an diese extremen Lebensbedingungen fördern, 
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aber aufgrund der fehlenden interspezifischen Konkurrenz keine Spezialisten 

selektieren (GRIEBLER & MÖSSLACHER 2003).  

Steigt der Einfluss des Oberflächenwassers auf die Grundwasserbiotope, erhöhen sich 

auch Sauerstoffkonzentrationen, Detritusmengen sowie Temperaturamplituden und 

dementsprechend der GFI. Durch das verbesserte Nahrungsangebot nehmen sowohl 

die Bakterien- als auch Metazoenabundanzen zu, und das Taxaspektrum verändert 

sich in den eu-alimonen Biozönosen durch die Zunahme von euryöken bzw. 

stygoxenen Arten, die unter solchen günstigen Bedingungen auch im Grundwasser 

längerfristig überleben können.  

Der GFI erlaubt Vorhersagen zu den Abundanzen, zum Artenreichtum und zur 

Gemeinschaftsstruktur der auftretenden Fauna, die mit diesen Parametern stark 

korreliert, während andere physikochemische Parameter keine oder nur geringe 

Korrelationen mit der Fauna aufweisen (HAHN 2006a). Um zu prüfen, inwieweit der GFI 

mit den faunistischen Ausprägungen der Untersuchungsstellen korrelierte, wurde 

neben dem Spearman-Rangkorrelationskoeffizienten erneut eine DA durchgeführt.  
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4 Ergebnisse 
 

Aufgrund der unterschiedlichen Beprobungszeiträume der Pegelreihen A, B, C 

(faunistisch und physikochemisch von Februar 2005 bis Januar 2006) und der Pegel 

11, 12, 13, 14, 15, 80 (faunistisch: März 2005 – August 2005, physikochemisch: April 

2005 – August 2005 exklusive Pegel 11 und 15) erfolgt eine Auswertung aller Pegel für 

den halbjährigen Untersuchungszeitraumes und für die A-, B- und C-Pegel gesondert 

über den Zeitraum eines Jahres.  

 

4.1 Physikochemische Analysen 

 

4.1.1 Grundwasserstände und Abfluss des Rheins 

 

 Der Rheinwasserstand war zu Beginn der Beprobung, Ende Februar 2005, am 

höchsten (Abb. 12). Das Hochwasser des Rheins erreichte an diesem Beprobungs-

termin die Bodenoberfläche der Pegelreihe A knapp. Danach sank der Wasserstand 

des Rheins bis Anfang März deutlich ab. Im April und Ende August 2005 folgten 

lediglich noch geringe Zunahmen der Abflusswerte, die Ende November 2005 einen 

Tiefstand erreichten.  

Während der Probennahme folgten die Grundwasserstände der drei Pegelreihen A, B 

und C den Rheinwasserständen mit nur geringer zeitlicher Verzögerung. Dabei lag der 

Grundwasserstand meist um ca. 1 bis 1½ m höher als der Rheinwasserstand. Die 

zusätzlichen Pegel wurden in Abb. 12 aufgrund der nur sechsmonatigen Beprobung 

nicht berücksichtigt.  
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Abb. 12: Gemittelte Grundwasserstände der Pegelreihen A, B und C zu den Proben-

nahmeterminen und der Wasserstand des Rheins  

 

4.1.2 Physikochemische Analyse aller Pegel  

 

Da neben den neun Pegeln der Pegelreihen A, B und C noch vier weitere Pegel vom 

April bis August 2005 hydrochemisch untersucht wurden, erfolgt hier eine gesonderte 

Betrachtung aller Pegel über diesen Zeitraum. Da zwei der zusätzlichen Pegel (Pegel 

11 und 15) mit Ausnahme der Feldparameter (Temperatur, Sauerstoffgehalt, Sauer-

stoffsättigung, pH-Wert, elektrische Leitfähigkeit) physikochemisch nicht untersucht 

wurden und der Beprobungszeitraum von fünf Monaten relativ kurz ist, muss eine 

zeitliche Analyse unberücksichtigt bleiben.  

Die Anhangstabellen A1-A3 geben eine Übersicht über die hydrochemischen 

Untersuchungsergebnisse.  
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Hautkomponentenanalyse (PCA) 

 

Um bestimmte Gradienten innerhalb der Hydrochemie erkennen zu können und um die 

Ableitung der Herkunft des Wassers anhand der physikochemischen Parameter zu 

ermöglichen, wurde eine Hauptkomponentenanalyse (PCA) durchgeführt. Dabei sollen 

Parameter, die deutlich miteinander korrelieren, nicht berücksichtigt werden (CLARKE & 

GORLEY 2006). Aufgrund der hohen Korrelation zwischen dem Sauerstoffgehalt und 

der Sauerstoffsättigung sowie der elektrischen Leitfähigkeit und Sulfat wurden 

Sauerstoffsättigung und die Sulfat-Werte für die PCA nicht berücksichtigt (Tab. A4). Es 

zeigen sich auch deutliche Korrelationen zwischen der elektrischen Leitfähigkeit und 

Bor bzw. zwischen Sulfat und Bor (Tab. A4). Da Borverbindungen wasserlöslich sind 

und gute Tracer für anthropogene Belastungen im Grundwasser urbaner Räume sind 

(BARTH 2000; SCHIRMER et al. 2007) wird Bor bei der Analyse trotz der Korrelation mit 

der elektrischen Leitfähigkeit berücksichtigt. Gleiches gilt für den Summenparameter 

SAK254nm, der naturgemäß deutlich mit den DOC-Konzentrationen korreliert (Tab. A4). 

Aufgrund seiner Bedeutung hinsichtlich des Nachweises von organischen Belastungen, 

insbesondere von aromatischen organischen Stoffen, wurde er ebenfalls in die Analyse 

einbezogen. 

 

Anhand der PCA der chemischen Parameter (Abb. 13) konnten vier unterschiedliche 

hydrologische Gruppen identifiziert werden: (I) der Rhein als Oberflächengewässer 

[OW Rhein], (II) die hyporheische Zone [Hyporheal] als den durch das infiltrierende 

Rheinwasser gekennzeichneten Übergangsbereich zum Grundwasser, (III) der Bereich 

des durch Oberflächenwasser beeinflussten, alluvialen Grundwassers [Alluv. GW] und 

(IV) die Zone des landseitigen Grundwassers [landseitiges GW]. 
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Abb. 13: Hauptkomponentenanalyse (PCA) der physikochemischen Parameter für alle 

Pegel (exklusive 11 und 15) von April bis August 2005 (Daten wurden über den 

Median aggregiert; grüne Kreise: Gruppenbildung der Clusteranalyse (siehe Abb. 

15); Distance = Euklidische Distanz) (Abkürzungen siehe Abkürzungsverzeichnis 

auf Seite I) 

 

Das Wasser des Rheins [OW Rhein] unterschied sich von allen anderen Gruppen vor 

allem durch den höheren Sauerstoffgehalt sowie durch höhere DOC- und SAK254-

Werte (Tab. A2). Im Bereich des [Hyporheals] lagen im Vergleich zur Gruppe [OW 

Rhein] die DOC-Konzentrationen um ca. ein Drittel und die SAK254-Werte ca. 50 % 

niedriger, wobei die elektrische Leitfähigkeit auf einem Niveau von unter 650 µs cm-1 

blieb und somit eine Abgrenzung von den Gruppen [Alluv. GW] und [landseitiges GW] 

bedeutet. Die Gruppe [Alluv. GW] wird durch elektrische Leitfähigkeitswerte von > 700 

µs/cm und niedrigere Temperaturen (Median: 13,3 - 14,2° C) gekennzeichnet. Im 

Vergleich dazu grenzt sich die Gruppe [landseitiges GW] durch eine höhere elektrische 

Leitfähigkeit (Median > 870 µs/cm) sowie durch geringere Sauerstoffgehalte (Median: 

1,03 - 1,99 mg/l) und niedrige Nitratwerte (Mediane: < 1,5 mg/l) ab (Tab. A2).  

Die Anordnung der untersuchten Pegel in der PCA ist am stärksten durch Nitrat 

(Eigenvektor: 0,799) und die elektrische Leitfähigkeit (Eigenvektor: 0,479) auf der 
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ersten Achse sowie die elektrische Leitfähigkeit (Eigenvektor: -0,605) und den SAK254 

(Eigenvektor: -0,590) auf der zweiten Achse gekennzeichnet (Tab. 8, Abb. 13).  

 

Tab. 8: Eigenvektoren der einzelnen chemischen Parameter für fünf Gradientachsen 
der PCA für alle Pegel (exklusive 11 und 15) von April bis August 2005 (Daten 
wurden über den Median aggregiert) (Abkürzungen siehe Abkürzungs-

verzeichnis auf Seite I) 

Variabeln    PC1    PC2    PC3    PC4    PC5
 T (°C) -0,112 -0,094 -0,065 -0,061 -0,001
O2 0,277 0,221 0,572 0,415 -0,011
EC -0,479 0,605 -0,129 -0,076 0,183
pH -0,147 -0,32 -0,599 0,618 -0,095
NH4 -0,008 0,002 -0,009 -0,018 0,046
Fe -0,001 0 -0,005 -0,014 0,003
Mn -0,085 0,014 -0,081 -0,089 0,529
B -0,023 0,028 0,011 0,024 0,022
Cl -0,084 0,175 -0,266 -0,461 -0,271
NO3 0,799 0,173 -0,411 -0,178 0,15
NO2 -0,001 0,003 -0,004 0,005 0,016
AOX 0,002 -0,016 0,063 -0,143 -0,714
DOC -0,046 -0,254 0,13 -0,103 0,226
SAK -0,064 -0,59 0,159 -0,39 0,134  

 

Werden die relativen Konzentrationen dieser wichtigsten PCA-prägenden Faktoren als 

Kreise auf die PCA aufgetragen (Abb. 14), so sind die Abnahme der Nitratgehalte (Abb. 

14 A) sowie die Erhöhnung der elektrischen Leitfähigkeit (Abb. 14 B) vom Rhein hin zu 

den landseitigen Pegel 14 und 80 ersichtlich. Auch die SAK-Gehalte (Abb. 14 C) und 

die pH-Werte (Abb. 14 D) sanken vom Rhein zu den landseitigen Pegeln, aber auch zu 

den Pegeln des [Alluv. GW]. Daher sind beide Messgrößen entscheidend für die zweite, 

senkrecht angeordnete Achse der PCA. 

Die Unterschiede der PCA-bestimmenden Parameter zwischen den Gruppen sind 

signifikant (Mann-Whitney-U-Test: p < 0,05), mit Ausnahme von Nitrat für die Gruppen 
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[OW Rhein] bis [Alluv. GW] und von der elektrischen Leitfähigkeit für die Gruppen [OW 

Rhein] und [Hyporheal]. 

 

 

 

Abb. 14: PCA mit überlagerten physikochemischen Parametern, welche die höchsten 

Eigenvektoren besitzen: (A) Nitrat [NO3] und (B) Elektrische Leitfähigkeit [EC] 

für PC 1, (C) SAK254nm [SAK] und (D) pH-Wert [pH] für PC 2 

 

Cluster-Analyse 

 

Die Ergebnisse der Cluster-Analyse (Abb. 15) zeigen ein ähnliches Bild. Anhand des 

Dendrogramms ist zu erkennen, dass die in Gruppe [Hyporheal] zugehörigen Pegel der 

A- und B-Reihe in ihren Ausprägungen untereinander sehr ähnlich sind und aufgrund 

der höheren Analogie mit dem Wasserchemismus des Rheins eindeutig oberflächen-

wasserbeeinflusst sind.  

A B

C D

[mg/l] [µS cm-1] 

[1/m] 
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Abb. 15: Cluster-Analyse der physikochemischen Parameter für alle Pegel (exklusive 

Pegel 11 und 15) im Zeitraum April - August 2005 (Abkürzungen siehe 

Abkürzungsverzeichnis auf Seite I) 

 

Innerhalb der Gruppe [Alluv. GW] zeigt sich eine Homogenität, welche die Gruppe klar 

von den anderen abgrenzt. Dabei weist die Gruppe noch kein typisches landseitiges 

Grundwasser auf und wird eher zu den [Hyporheal]-Pegeln gruppiert. Die deutlichsten 

Unterschiede zu den anderen hydrologischen Gruppen weist die Gruppe [landseitiges 

GW] auf, was auf eine völlig andere Herkunft des Grundwassers schließen lässt.  
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Multidimensionale Sklalierung (MDS) 

 

Auch eine MDS der aggregierten physikochemischen Daten zeigt eine vergleichbare 

Anordnung der hydrologischen Gruppen wie die PCA (Abb. 16). Mittels der MDS 

werden die vier hydrologischen Gruppen ebenfalls identifiziert, wobei die Pegelreihen A 

und B gleichfalls nicht weiter aufdifferenziert werden können. Ihre enge physiko-

chemische Assoziation zum Rhein ist aufgrund der räumlichen Lage in der MDS 

deutlich zu erkennen. Auch die unterschiedlichen hydrochemischen Charakteristika der 

landseitigen Pegel 14 und 80 werden durch die Entfernung zu den anderen Pegeln in 

der MDS entsprechend wiedergegeben. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Abb. 16: MDS der physikochemischen Parameter für alle Pegel (exklusive Pegel 11       

und 12) (Daten wurden über den Median aggregiert) im Zeitraum April – August 

2005 (Abkürzungen siehe Abkürzungsverzeichnis auf Seite I) 
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ANOSIM 

 

Die ANOSIM bestätigt die Ergebnisse von PCA, Cluster-Analyse und MDS. Das 

Ergebnis zeigt, dass die Gruppen eindeutig und signifikant unterschieden werden 

können (ANOSIM: Globales R = 0,847, p = 0,001) (Tab. 9). Die deutlichsten Unter-

schiede ergeben auch hier im Vergleich der Gruppe [landseitiges GW] zu den anderen 

Gruppen. Die Trennung zwischen den beiden Gruppen [Hyporheal] und [Alluv. GW] 

deutet mit einem R-Wert von 0,709 auf sehr geringe Gemeinsamkeiten bei der 

Hydrochemie hin ist aber noch immer eindeutig. 

 
Tab. 9: Zusammengefasste R-Statistik der ANOSIM zur Überprüfung der hydrologischen 

Gruppen für alle Pegel (I = [OW Rhein], II = [Hyporheal], III = [Alluv. GW], IV = 

[landseitiges GW]) (Zeitraum: April – August 2005) (Abkürzungen siehe Abkürz-

ungsverzeichnis auf Seite I) 

Physikochemie  (ohne Pegel 11, 15) 

    

Gruppe I II III 

II 0,911   

III 1,0 0,709  

IV 1,0 1,0 1,0 
    

Globales R = 0,847; p = 0,001 

 

Diskriminanzanalyse (DA)  

 

Die Diskriminanzanalyse ordnet die Einzelproben zu 100 % den Gruppen korrekt zu, 

wobei die beiden ersten Funktionen der DA 97,2 % der Varianzen erklären (Tab. 10). 

Der Eigenwert, als Maß für die Güte der Trennung zwischen den Gruppen, liegt bei 

den ersten beiden Funktionen deutlich über 1 (Tab. 10). Der kanonische Korrelations-

koeffizient zeigt die Stärke des Zusammenhangs zwischen den Diskriminanzwerten 
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und den Gruppen an und liegt nur knapp unter dem optimalen Wert von 1, wobei der 

niedrige Wilk’s-Lambda auf die Güte der Gruppentrennung hinweist (Tab. 10) 

(JANSSEN & LAATZ 2005). 

 
Tab. 10: Eigenwerte und kanonische Korrelation der DA für alle Pegel (Zeitraum: April-

August 2005) (Abkürzungen siehe Abkürzungsverzeichnis auf Seite I) 

 
Diskriminanz-
funktion 

Eigenwerte % der 
Varianz 

Kanonische 
Korrelation 

 Wilk’s-Lambda 

F1 23,858 73,9 0,980 F1-F3 0,00; p = 0,000 
F2 7,525 23,3 0,940 F2-F3 0,06; p = 0,000 
F3 0,913 2,8 0,691 F3 0,52; p = 0,000 

 

Die folgenden Boxplots (Abb. 17-20) beschreiben die einzelnen physikochemischen 

Parameter der vier hydrologischen Gruppen. Die einzelnen Messwerte können der 

Anhangstabelle A1 entnommen werden. In Anhangstabelle A2 sind die Mediane und 

Standardabweichungen für die Pegel aufgeführt und in der Anhangsabbildung A1 sind 

Boxplots der physikochemischen Parameter für die einzelnen Pegel dargestellt. 

 

Temperatur 

Anhand der Boxplots (Abb. 17 A) ist ersichtlich, dass die höchsten Temperaturen im 

Rhein selbst (Median: 19,8° C) und im [Hyporheal] (Median: 21,3° C) gemessen 

wurden (Tab. A2). Auch die Schwankungsbreite ist in diesen beiden hydrologischen 

Gruppen am größten. Die zwei Gruppen [Alluv. GW] und [landseitiges GW] zeigten 

deutlich niedrigere Durchschnittstemperaturen (Mediane: 13,4° C bzw. 13,5° C) und 

eine geringe Amplitude. 

Die Temperaturunterschiede zwischen den hydrologischen Gruppen sind signifikant 

(H-Test, p = 0,000, n = 70). Allerdings sanken Temperatur und Temperaturschwank-

ungen vom Rhein zu den Hyporheal-Pegeln nicht ab (Abb. 17 A), so dass sich 

zwischen diesen beiden Gruppen keine signifikanten Abweichungen feststellen lassen 
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(U-Test, p > 0,05, n = 35). Erst bei den Alluvial-Pegeln sind die deutlich niedrigeren 

Temperaturen und Temperaturamplituden signifikant unterschiedlich zu den Mess-

werten der anderen Gruppen (U-Test [OW Rhein] und [Alluv. GW], p < 0,01, n = 30; U-

Test [Hyporheal] und [Alluv. GW], p = 0,000, n = 60).  

 
 

Sauerstoff 

Der Rhein wies die höchsten Sauerstoffwerte (Median: 8,76 mg/l) (Tab. A2) auf, 

während innerhalb der Pegel niedrigere Konzentrationen vorgefunden wurden. Die 

Gruppenunterschiede hinsichtlich des Sauerstoffgehaltes sind höchst signifikant (H-

Test, p = 0,000, n = 70). So fielen die Sauerstoffkonzentrationen (Abb. 17 B) deutlich 

vom Oberflächengewässer des Rheins zu den Pegeln der A- und B-Reihe ab (U-Test, 

p = 0,000, n = 35). Die Pegel der Gruppe [Alluv. GW] (Median: 5,05 mg/l) besaßen im 

Vergleich zur Hyporheal-Gruppe (Median: 3,02 mg/l) signifikant erhöhte Sauerstoff-

werte (U-Test, p = 0,000, n = 60), während das landseitige Grundwasser die 

niedrigsten Sauerstoffkonzentrationen aufwies (Median: 2,04 mg/l) (U-Test [Alluv. GW] 

und [landseitiges GW], p = 0,000, n = 40). Die Schwankungsbreiten der 

Sauerstoffwerte während des Untersuchungszeitraumes waren im [Hyporheal] 

(SD = 1,83) und im [Alluv. GW] (SD = 1,53) am höchsten, am geringsten im [OW 

Rhein] (SD = 1,09). 

 
 

Elektrische Leitfähigkeit 

Die elektrische Leitfähigkeit (Abb. 17 C) nahm im Untersuchungsgebiet vom Rhein zu 

den Pegeln mit verstärktem landseitigem Grundwassereinfluss kontinuierlich von im 

Mittel (Median) 632 µS cm-1 [OW Rhein] bis 920 µS cm-1 [landseitiges GW] zu. Vor 

allem von der [Hyporheal]-Gruppe zu den [Alluv. GW]-Pegeln sowie zwischen den 

Gruppen [Alluv. GW] und [landseitiges GW] stiegen die Leitfähigkeitswerte sprunghaft 

an (Abb. 17 C, Tab. A2). Diese Erhöhung der Werte ist signifikant (H-Test, p = 0,000, 
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n = 70). Nur zwischen den Gruppen [OW Rhein] und [Hyporheal] können keine 

signifikanten Abweichungen festgestellt werden (U-Test, p > 0,05, n = 35), da die 

Leitfähigkeitswerte fast identisch sind (Abb. 17 C). 

 

  

Abb. 17: Boxplots von (A) Temperatur, (B) Sauerstoffgehalt, (C) Leitfähigkeit und (D) pH-

Wert der hydrologischen Gruppen (OW Rhein: n=5, Hyporheal: n=30, Alluv. GW: 

n=25, landseitiges GW: n=10) (○ = Ausreißer, ∗ = Extremwerte) (Zeitraum April – 

August 2005) (Abkürzungen siehe Abkürzungsverzeichnis auf Seite I) 

 

A 

DC 

B
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pH-Wert 

Der pH-Wert nahm vom Rhein zum landseitigen Grundwasser kontinuierlich und 

signifikant ab (H-Test, p = 0,000, n = 70) (Abb. 17 D). Allerdings finden sich trotz des 

geringeren Medians der [Hyporheal]-Pegel (Median: pH = 7,81) auch in diesem Fall 

keine signifikanten Differenzen zwischen dem Rhein (Median: pH = 8,05) und den 

[Hyporheal]-Pegeln (U-Test, p > 0,05, n = 35), während alle anderen Gruppen-

unterschiede hoch signifikant sind (U-Tests, p ≤ 0,001, n = 15-60). Die stärksten 

Schwankungen während des Untersuchungszeitraumes wies das [Hyporheal] selbst, 

insbesondere Pegel A3 auf (SD = 0,68), in dem mehrmals pH-Werte von über 9,0 

gemessen wurden (Tab. A1). 

 
 

Ammonium 

Die Ammoniumkonzentrationen in den untersuchten Pegeln und im Rhein waren 

insgesamt sehr niedrig (Mediane: 0,01 mg/l, SD maximal 0,03) (Tab. A2) und zwischen 

den Gruppen nicht signifikant verschieden (H-Test, p > 0,05, n = 70). (Abb. 18 A). Nur 

in den Pegeln des alluvialen und v. a. des landseitigen Grundwassers (Gruppen [Alluv. 

GW] und [landseitiges GW]) zeigten sich leicht erhöhte Werte (Pegel 14: maximal 

0,1 mg/l; Median: 0,04). Dadurch ergeben sich signifikante Unterschiede zwischen der 

Gruppe [Alluv. GW] und dem [Hyporheal] (U-Test, p < 0,01, n = 55).  

 
 

Nitrit 

Die Nitritgehalte waren in allen Gruppen relativ ähnlich und lagen im Mittel zwischen 

0,01 und 0,03 mg/l (Tab. A2). Zwischen den hydrologischen Gruppen gab es daher 

keine signifikanten Unterschiede (H-Test, p > 0,05, n = 70) (Abb. 18 B). Im [Hyporheal] 

und [Alluv. GW] konnten bei einigen Probenterminen erhöhte Nitritwerte festgestellt 

werden (Pegel C2: 0,09 mg/l, Pegel A3 und B2: 0,07 mg/l) (Tab. A1).  
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Nitrat 

Die Nitratkonzentrationen stiegen vom Rhein (Median [OW Rhein]: 9,0 mg/l) hin zu den 

Alluvial-Pegeln der Gruppe [Alluv. GW] um ca. 50 % an (Median [Alluv. GW]: 14,6 mg/l), 

während die Pegel der Gruppe [landseitiges GW], vor allem die Pegel 14 und 80 

(Mediane: 1,3 mg/l und 0,3 mg/l), deutlich niedrigere NO3
--Konzentrationen aufwiesen 

(Abb. 18 C, Tab. A2). Die Gruppen hatten höchst signifikant unterschiedliche Nitrat-

werte (H-Test, p = 0,000, n = 70). Mit Hilfe des Mann-Whitney-Tests zeigten sich 

innerhalb der Gruppen aber nur signifikante Differenzen zwischen den ersten drei 

Gruppen im Vergleich zum [landseitigen GW] (U-Tests, p ≤ 0,001, n = 15-40).  

 
 

Chlorid 

Bei der Betrachtung der Chlorid-Gehalte im Untersuchungsgebiet zeigten sich 

signifikante Abweichungen zwischen den hydrologischen Gruppen (H-Test, p = 0,001, 

n = 70). Die im Gegensatz zu den ersten drei Gruppen geringeren Konzentrationen im 

[landseitigen GW] (Median: 48,2 mg/l) (Tab. A1, A2) waren signifikant (U-Test [OW 

Rhein] (Median: 64,9 mg/l) und [landseitiges GW], p ≤ 0,05, n = 15; U-Tests 

[Hyporheal] (Median: 63,2 mg/l) und [landseitiges GW] sowie [Alluv. GW] (Median: 

64,1 mg/l) und [landseitiges GW], p ≤ 0,001, n = 40), während sich zwischen den 

ersten drei hydrologischen Gruppen keine Unterschiede ergaben (Abb. 18 D). 

Allerdings wies Pegel C1 gegenüber allen anderen Pegeln um ein Drittel höhere 

Konzentrationen von im Mittel 83,5 mg/l auf. Auffällig sind auch die hohen 

Schwankungen in der hydrologischen Gruppe [Alluv. GW] (Abb. 18 D, Abb. A1).   
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Abb. 18: Boxplots von (A) Ammonium, (B) Nitrit, (C) Nitrat und (D) Chlorid der 

hydrologischen Gruppen (OW Rhein: n=5, Hyporheal: n=30, Alluv. GW: n=25, 

landseitiges GW: n=10) (○ = Ausreißer, ∗ = Extremwerte) (Zeitraum April – 

August 2005) (Abkürzungen siehe Abkürzungsverzeichnis auf Seite I) 

 

 

 

 

A B

C D
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Bor 

Die während der Untersuchung gemessenen Borkonzentrationen waren im Bereich der 

hydrologischen Gruppe [landseitiges GW] mit 0,12 mg/l (Median) am höchsten (Tab. 

A2, Abb. 19 A, Abb. A1). Auch die Alluvialpegel (Median [Alluv. GW]: 0,09 mg/l) waren 

gegenüber dem Rhein (Median [OW Rhein]: 0,05 mg/l) und der [Hyporheal]-Gruppe 

(Median: 0,06 mg/l) leicht erhöht (Abb. 19 A, Tab. A2). Die Konzentrationsunterschiede 

zwischen den Gruppen sind höchst signifikant (H-Test, p = 0,000, n = 70), nur 

zwischen [OW Rhein] und [Hyporheal] bzw. [OW Rhein] und [Alluv. GW] ergaben sich 

keine wesentlichen Differenzen (U-Tests, p > 0,05, n = 48).  

 
 

Eisen 

Die Eisenkonzentrationen waren während des Untersuchungszeitraumes extrem 

niedrig und lagen bis auf wenige Ausreißer im Mittel bei 0,01 mg/l (Tab. A2). Nur der 

Pegel 14 wies mit einem Median von 0,04 mg/l geringfügig höhere Eisengehalte auf 

(Abb. A1). Aufgrund dieser höheren Konzentrationen im [landseitigen GW] (Abb. 19 B) 

zeigten sich signifikante Unterschiede (H-Test, p < 0,05, n = 70). Diese bestanden aber 

nur zwischen den Gruppen [Hyporheal] und [Alluv. GW] (U-Test, p ≤ 0,01, n = 55) bzw. 

[Hyporheal] und [landseitiges GW] (U-Test, p < 0,05, n = 35).  

 
 

Mangan 

Während der Untersuchung wurden ebenfalls meist sehr geringe Mangangehalte 

gemessen (Mediane: <0,05 mg/l) (Abb. 19 C, Tab. A2). Nur im Pegel 14 konnten im 

Gegensatz zu den anderen Messstellen erhöhte Konzentrationen von 0,43 mg/l 

(Median) nachgewiesen werden (Tab. A2, Abb. A1). Daher ergibt sich auch eine 

signifikante Unterscheidung zwischen den Gruppen (H-Test, p < 0,01, n = 70). Bei der 

Signifikanzüberprüfung der einzelnen hydrologischen Gruppen untereinander zeigten 

sich signifikante Abweichungen zwischen den Gruppen [Hyporheal] und [Alluv. GW] 
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(U-Test, p < 0,001, n = 55) und zwischen [Alluv. GW] und [landseitiges GW] (U-Test, 

p < 0,05, n = 35). 

 
 

Sulfat 

Bei der Betrachtung der Sulfatkonzentrationen für die einzelnen hydrologischen 

Gruppen ergibt sich ein ähnliches Bild wie bei den Borgehalten. Während die 

Sulfatgehalte in den Gruppen [OW Rhein] (Median: 50,1 mg/l) und [Hyporheal] 

(Median: 52,0) auf einem relativ niedrigen Niveau lagen (Tab. A2), waren sie im 

Bereich der Pegelgruppe [Alluv. GW] (Median: 63,6 mg/l) und noch mal verstärkt in den 

Pegeln des landseitigen Grundwassers (Median: 122,0 mg/l) deutlich erhöht (Abb. 

19 D, Abb. A1). Die Unterschiede zwischen den hydrologischen Gruppen waren 

dadurch höchst signifikant (H-Test, p < 0,05, n = 70). Bis auf den Vergleich zwischen 

[OW Rhein] und [Hyporheal] (U-Test, p > 0,05, n = 35) gilt dies auch für die einzelnen 

hydrologischen Gruppen untereinander.  

 
 

Gelöster organisch gebundener Kohlenstoff (DOC) 

Betrachtet man die Konzentrationen des gelösten organischen Kohlenstoffs (DOC) 

(Abb. 20 A) zeigte sich eine kontinuierliche Abnahme vom Rhein (Median: 2,6 mg/l) zu 

den Gruppen [Hyporheal] (Median: 1,4 mg/l) und [Alluv. GW] (Median: 0,9 mg/l) (Tab. 

A2). Das Grundwasser der Gruppe [landseitiges GW] wies gegenüber des alluvialen 

Grundwassers wieder leicht erhöhte Gehalte von durchschnittlich 1,2-1,3 mg/l auf.  

Die Abstände in den DOC-Konzentrationen zwischen den hydrologischen Gruppen 

waren höchst signifikant (H-Test, p = 0,000, n = 70; U-Tests für alle Gruppen 

p ≤ 0,001). Nur die Gruppen [Hyporheal] und [landseitiges GW] sind wegen der nahezu 

identischen Konzentrationen nicht signifikant verschieden (U-Test, p > 0,05, n = 32). 
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Abb. 19: Boxplots von (A) Bor, (B) Eisen, (C) Mangan und (D) Sulfat der hydrologischen 

Gruppen (OW Rhein: n=5, Hyporheal: n=30, Alluv. GW: n=25, landseitiges GW: 

n=10) (○ = Ausreißer, ∗ = Extremwerte) (Zeitraum April – August 2005) (Ab-

kürzungen siehe Abkürzungsverzeichnis auf Seite I) 

 

 

 

C 

A B

D
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Spektraler Absorptionskoeffizient bei 254 nm (SAK254nm) 

Aufgrund der engen Korrelation zwischen DOC und SAK254nm (r = 0,870, p = 0,000, 

n = 70) zeigen die Boxplots der beiden Parameter für die hydrologischen Gruppen ein 

ähnliches Bild (Abb. 20 B). Die höchsten SAK254nm-Werte wies der Rhein auf (Median 

[OW Rhein]: 6,0 m-1; Maximum: 7,2 m-1), während über das [Hyporheal] hin zum [Alluv. 

GW] eine Verminderung des SAK254nm auf bis zu 1,0 m-1 (Median C3: 1,3 m-1) erfolgte 

(Tab. A2). In den Pegeln des [landseitigen GW] konnte eine Erhöhung auf 2,5 m-1 

festgestellt werden. Die Gruppenunterschiede sind höchst signifikant (H-Test, 

p = 0,000, n = 70; U-Tests für alle Gruppen p ≤ 0,001). 

 
 

Adsorbierbare organisch gebundene Halogene (AOX) 

Die höchsten AOX-Gehalte fanden sich mit 8,0 µg/l (Median) in den Rheinwasser-

proben (Tab. A2, Abb. 20 C, Abb. A1). Die Konzentrationen sanken von dort 

kontinuierlich bis zum landseitigen Grundwasser [landseitiges GW] ab (Median Pegel 

14: 2,5 µg/l) (Abb. 20 C). Dieser Rückgang ist allerdings nicht signifikant (H-Test, 

p > 0,05, n = 70), da vereinzelte Pegel (Median B2: 8,0 µg/l, C1: 7,5 µg/l) ähnlich hohe 

Konzentrationen wie die Gruppe [OW Rhein] aufwiesen (Abb. A1). Auch Pegel 80 der 

hydrologischen Gruppe [landseitiges GW] enthielt gegenüber Pegel 14 höhere 

Konzentrationen von 5,5 mg/l (Median) (Tab. A2, Abb. A1). 
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Abb. 20: Boxplots von (A) DOC, (B) SAK254nm und (C) AOX der hydrologischen Gruppen 

(OW Rhein: n=5, Hyporheal: n=30, Alluv. GW: n=25, landseitiges GW: n=10) 

(○ = Ausreißer, ∗ = Extremwerte) (Zeitraum April – August 2005) (Abkürzungen 

siehe Abkürzungsverzeichnis auf Seite I) 

 

 

 

C 
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4.1.3 Physikochemische Analyse der Pegelreihen A, B und C 

 

Da sich der Untersuchungszeitraum für die drei Pegelreihen A, B und C über 12 

Monate erstreckte, sollen im Folgenden auch zeitliche Veränderungen analysiert 

werden. Tab. A3 zeigt die Mediane und die Standardabweichungen der einzelnen 

Pegel.  

 

Hauptkomponentenanalyse (PCA) 

 

Die PCA der drei Pegelreihen und des Rheins über ein Jahr trennt das 

Untersuchungsgebiet in drei hydrologische Einheiten (Abb. 21): (I) Oberflächenwasser 

des Rheins [OW Rhein], (II) hyporheisches Infiltrationswasser der Pegelreihen A und B 

[Hyporheal] und (III) alluviales Grundwasser in der Pegelreihe C [Alluv. GW].  

Der Rhein [OW Rhein] grenzt sich auch in diesem Fall von den anderen Gruppen v. a. 

aufgrund der erhöhten Sauerstoff-, AOX-, DOC- und SAK254-Konzentrationen ab (Tab. 

A3). Die zweite Gruppe [Hyporheal] wies mit dem Rhein vergleichbare Chlorid-, Sulfat- 

und Borkonzentrationen sowie Leitfähigkeitswerte auf. Die SAK254-, AOX- und DOC-

Werte waren hingegen um 10-60 % geringer, im Vergleich zur Gruppe [Alluv. GW] aber 

noch deutlich höher (Tab. A3). Die C-Pegel [Alluv. GW] waren durch eine erhöhte 

elektrische Leitfähigkeit und höhere Konzentrationen von Bor und Sulfat 

gekennzeichnet (Tab. A3). Die Temperaturen, DOC- und SAK254-Konzentrationen 

waren im Vergleich zum [Hyporheal] hingegen niedriger. 

Entscheidende Parameter für die Ausprägung der PCA sind für die erste Achse die 

elektrische Leitfähigkeit (Eigenvektor: 0,632) und der SAK254nm (Eigenvektor: -0,526), 

für die zweite Achse der Sauerstoffgehalt (Eigenvektor: 0,721) und die 

Nitratkonzentration (Eigenvektor: 0,393) (Tab. 11).  
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Abb. 21: Hauptkomponentenanalyse (PCA) der physikochemischen Parameter für den 

Rhein und die Pegelreihen A, B, C von Februar 2005 bis Januar 2006 (Daten 

wurden über den Median aggregiert; grüne Kreise: Gruppenbildung der 

Clusteranalyse (siehe Abb. 23); Distance = Euklidische Distanz) (Abkürzungen 

siehe Abkürzungsverzeichnis auf Seite I) 

 
Tab. 11: Eigenvektoren der einzelnen chemischen Parameter für fünf Gradientachsen der 

PCA für Rhein und die Pegelreihen A, B, C von Februar 2005 bis Januar 2006 

(Daten wurden über den Median aggregiert) (Abkürzungen siehe 

Abkürzungsverzeichnis auf Seite I) 

Variabeln    PC1    PC2    PC3    PC4    PC5
T (°C) 0,159 -0,025 -0,038 0,28 -0,279
O2 0,003 0,721 -0,118 -0,599 -0,025
EC 0,632 -0,099 -0,373 -0,116 -0,376
pH 0,155 -0,365 0,707 -0,495 -0,062
NH4 -0,01 -0,016 -0,021 -0,061 0,041
Fe -0,005 0,003 -0,011 -0,016 0,001
Mn -0,005 -0,021 0,048 -0,005 0,205
B 0,016 0,016 0 -0,017 -0,008
Cl 0,302 -0,298 -0,376 -0,231 0,225
NO3 0,282 0,393 0,255 0,441 0,255
NO2 -0,003 -0,019 -0,04 -0,098 0,013
AOX -0,197 -0,279 -0,303 -0,051 0,525
DOC -0,254 0,052 -0,145 -0,199 0,155
SAK -0,526 -0,11 -0,147 0,017 -0,563  
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Abb. 22 zeigt die relativen Konzentrationen dieser wichtigsten PCA-prägenden 

Faktoren als Kreise in der PCA. Die Zunahme der elektrischen Leitfähigkeit vom Rhein 

zu den C-Pegeln und im Gegensatz dazu die Abnahme der SAK254nm-Werte werden so 

deutlich sichtbar (Abb. 22 A, B). Bei Betrachtung der Parameter für die zweite Achse 

(PC2) wird die Sonderstellung von Pegel C1 deutlich. Er wies mit Abstand die 

niedrigsten Nitrat- und Sauerstoffwerte gegenüber den anderen Pegeln auf (Abb. 

22 C, D). Die Pegel C2 und C3 besaßen hingegen die höchsten Nitratkonzentrationen 

aller Pegel (Tab. A3) und auch deutlich höhere Sauerstoffgehalte als der C1-Pegel. 

 

 

Abb. 22: PCA mit überlagerten physikochemischen Parametern, welche die höchsten 

Eigenvektoren besitzen: (A) Elektrische Leitfähigkeit [EC] und (B) SAK254nm 

[SAK] für PC 1, (C) Sauerstoff [O2] und (D) Nitrat [NO3
-] für PC 2 (Abkürzungen 

siehe Abkürzungsverzeichnis auf Seite I) 
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Cluster-Analyse 

 

Die Cluster-Analyse spiegelt das Ergebnis der PCA weitgehend wider (Abb. 23). Das 

Dendrogramm zeigt, dass die Pegel der A- und B-Reihe in ihrem hydrochemischen 

Charakter kaum zu unterscheiden waren. Weiterhin wiesen sie eine deutliche 

Beeinflussung des Oberflächenwassers auf, da sie noch eng mit dem Rhein assoziiert 

sind. Die C-Pegel hingegen werden klar gegenüber den anderen Gruppen getrennt und 

verdeutlichen so die Herkunft von alluvialem Grundwasser. Innerhalb der Gruppe [Alluv. 

GW] wird die abweichende Hydrochemie von Pegel C1 gegenüber C2 und C3 deutlich.  

 

 
Abb. 23: Cluster-Analyse der physikochemischen Parameter für Rhein und Pegelreihen A, 

B, C im Zeitraum Februar 2005 - Januar 2006 (Abkürzungen siehe Abkürz-

ungsverzeichnis auf Seite I) 
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Multidimensionale Skalierung (MDS) 

 

Die MDS der aggregierten physikochemischen Daten bestätigt gleichfalls die drei 

hydrologischen Gruppen (Abb. 24). Interessant ist hier die deutliche Ähnlichkeit der A- 

und B-Pegel, so dass sie in der MDS nicht mehr unterschieden werden können. Pegel 

C1 wird aufgrund abweichender physikochemischer Werte erneut von den Pegeln C2 

und C3 getrennt.  

 

 
Abb. 24: MDS der physikochemischen Parameter für Rhein und Pegelreihen A, B, C 

(Daten wurden über den Median aggregiert) (Zeitraum: Februar 2005 - Januar 

2006) (Abkürzungen siehe Abkürzungsverzeichnis auf Seite I) 

 

ANOSIM und Diskriminanzanalyse (DA) 

 

Die Unterscheidungen der drei hydrologischen Gruppen (ANOSIM: Globales R = 0,885, 

p = 0,001) (Tab. 12) und der einzelnen Proben (Gruppenzugehörigkeit nach DA: 

100 %) sind sehr deutlich und höchst signifikant. Die ersten beiden Funktionen der 

Diskriminanzanalyse erklären 99,5 % der Varianzen. Der Eigenwert liegt bei beiden 
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Funktionen deutlich über 1, der kanonische Korrelationskoeffizient ist gleichfalls sehr 

hoch. Die Gruppentrennung wird ferner über niedrige Wilk’s-Lambda-Werte bestätigt 

(Tab. 13).  

 

Tab. 12: Zusammengefasste R-Statistik der ANOSIM zur Überprüfung der hydrologischen 

Gruppen für die Pegelreihen A, B, C (I = OW Rhein, II = Hyporheal, III =  Alluv. 

GW) (Abkürzungen siehe Abkürzungsverzeichnis auf Seite I) 

Gruppe I II
II 1,0
III 1,0 0,887

Physikochemie Rhein, A, B, C 

Global R = 0,885; p  = 0,001  

 
Tab. 13: Ergebnisse der Diskriminanzanalyse (DA) zur Überprüfung der Gruppenzu-

gehörigkeit zu den hydrologischen Gruppen für die Pegel der Pegelreihe A, B 

und C 

 
Diskriminanz-
funktion 

Eigenwerte % der 
Varianz 

Kanonische 
Korrelation 

 Wilk’s-Lambda 

F1 178,604 99,5 0,997 F1-F2 0,00; p = 0,000 
F2 0,888 0,5 0,686 F2 0,53; p = 0,000 

 

Im Folgenden werden die einzelnen Parameter sowohl für die Pegelreihen A, B, und C 

als auch für die hydrologischen Gruppen [OW Rhein], [Hyporheal] und [Alluv. GW] 

erläutert. Um die Unterschiede bzw. Gemeinsamkeiten der beiden Pegelreihen A und 

B besser erkennen zu können, listen die folgenden Boxplots (Abb. 29, 34, 39, 43) 

beide Pegelreihen getrennt auf.  
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Temperatur 

Während sich die Temperaturen des Rheins (Median: 14,8° C) und der Pegelreihen A 

und B (Median: 14,3° C) sehr ähnelten und auch die Amplituden in den Pegeln kaum 

geringer waren (SD [OW Rhein]: 7,26, SD [Hyporheal] = 5,77), wies die Pegelreihe C 

eine deutlich geringere Temperaturamplitude (SD = 1,77) und eine niedrigere Durch-

schnittstemperatur (Median: 12,9° C) auf (Tab. A3, Abb. 29 A). Allerdings ergeben sich 

keine signifikanten Unterschiede sowohl zwischen den hydrologischen Gruppen als 

auch zwischen den einzelnen Pegelreihen. (H-Tests, p > 0,05, n = 120).  

Im Jahresverlauf zeigte sich ein deutlicher Anstieg der Temperatur des Rheinwassers 

vom Februar (5,3° C) bis zum Temperaturmaximum Ende Juni (26,8° C) (Abb. 25, Tab. 

A1). Danach folgte eine kontinuierliche Abnahme bis zum Ende der Untersuchung im 

Januar 2006 (3,4° C). Auch die A- und B-Pegel wiesen noch deutliche jahreszeitliche 

Temperaturschwankungen mit einem Maximum im Sommer gemäß der Zunahme der 

Luft- und der Rheinwassertemperatur auf. Erst die C-Pegel zeigten unabhängig von 

ihren unterschiedlichen Tiefen eine nivellierte Amplitude und einen relativ ausge-

glichenen Temperaturverlauf mit ebenfalls einem leichten Maximum im Juni (Abb. 25).  
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Sauerstoff 

Die höchsten Sauerstoffwerte wies das Oberflächenwasser des Rheins auf (Median: 

10,54 mg/l) (Tab. A3). Die Konzentrationen innerhalb der Pegel waren in der C-Reihe 

(Median C2: 5,15 mg/l, C3: 6,62 mg/l) höher als in den A- und v.a. in den B-Pegeln 

(Abb. 29 B). Im Pegel C1 konnten allerdings mit nur 1,96 mg/l (Median) die geringsten 

Sauerstoffwerte aller neun Pegel gemessen werden (Tab. A3) Die Unterschiede 

zwischen den einzelnen Pegelreihen und dem Rhein sind signifikant (H-Test, p = 0,000, 

n = 120). Das Gleiche gilt für die hydrologischen Gruppen (H-Test, p = 0,000, n = 120). 

Es gibt allerdings keine signifikanten Abweichungen zwischen den Pegelreihen A, B 

und C (U-Tests, p > 0,05, n = 72) bzw. zwischen den hydrologischen Gruppen 

[Hyporheal] und [Alluv. GW] (U-Test, p > 0,05, n = 108). 

Die Sauerstoffkonzentrationen im Rhein waren während des Winters am höchsten 

(Abb. 26). Ein solches Wintermaximum war auch bei den meisten Pegeln zu erkennen. 

Eine Ausnahme bildete Pegel C1, der im Februar und März 2005 ähnlich niedrige 

Sauerstoffkonzentrationen besaß wie im Sommer. 
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Abb. 26: Sauerstoffgehalte des Rheins und der A-, B-, C-Pegel im Jahresverlauf 
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Alle Pegel wiesen gegenüber dem Rhein geringere Sauerstoffkonzentrationen auf und 

gemäß der größeren Temperaturzunahme der A- und B-Pegel im Sommer sanken hier 

auch die Sauerstoffwerte stärker ab als in den C-Pegeln und fielen zeitweise unter 

1 mg/l (Tab. A1). 

 

Elektrische Leitfähigkeit 

Die elektrischen Leitfähigkeitswerte sanken im Mittel vom Rhein (Median: 647 µS/cm) 

über die A- zu den B-Pegeln leicht ab (Mediane:592-641 µS/cm), waren aber in den 

Proben der C-Pegel am höchsten (Mediane: 731-776 µS/cm) (Tab. A3; Abb. 29 C). Die 

Unterschiede sind daher hoch signifikant (H-Test, p = 0,000, n = 120), allerdings zeigt 

sich bei der Überprüfung der einzelnen Pegelreihen bzw. der hydrologischen Gruppen 

keine signifikante Trennung zwischen den elektrischen Leitfähigkeitswerten vom [OW 

Rhein] und dem [Hyporheal] sowie vom Rhein und den Pegelreihen A und B. Die Pegel 

der C-Reihe wiesen hingegen eine signifikant höhere elektrische Leitfähigkeit auf (U-

Tests, je p = 0,000, n = 48 bzw. n = 72) (Abb. 27). 
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Abb. 27: Elektrische Leitfähigkeit des Rheins und der A-, B-, C-Pegel im Jahresverlauf 
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Bei den einzelnen A- und B-Pegeln zeigt sich ein relativ ähnlicher, paralleler Verlauf 

der elektrischen Leitfähigkeit im Jahr (Abb. 27). Bei der Probennahme am 13.09.2006 

gab es eine deutliche und kurzfristige Verminderung der elektrischen Leitfähigkeit bei 

fast allen Pegeln mit Ausnahme vom Pegel C1.  

 

pH-Wert 

Die pH-Werte sanken kontinuierlich vom Flusswasser des Rheins (Median: 8,00) zur 

Pegelreihe C (Mediane: 7,06-7,58) (Abb. 29 D, Tab. A3). Nur im Pegel A3 wurden 

höhere pH-Werte gemessen  (Median: 8,46). In der A-Pegelreihe schwankten die pH-

Werte im Jahresverlauf sehr stark (Abb. 28). Dies gilt insbesondere für die beiden 

Pegel A1 und A3, während die pH-Werte der B- und C-Messstellen relativ konstant 

blieben. Dabei lagen alle gemessenen pH-Werte bis auf wenige Ausnahmen des 

Pegels C3 im leicht basischen Bereich. Interessant ist die deutliche pH-Wert-Abnahme 

in den Juniproben für die Pegel A2 und A3, während in A1 der pH-Wert zum gleichen 

Messzeitpunkt anstieg (Abb. 28).  
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Abb. 28: pH-Werte des Rheins und der A-, B-, C-Pegel im Jahresverlauf 
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Abb. 29: Boxplots von (A) Temperatur, (B) Sauerstoffgehalt, (C) Leitfähigkeit und (D) pH-

Wert für Rhein und Pegelreihen A, B, C (○ = Ausreißer, ∗ = Extremwerte) 

(Zeitraum Februar 2005 - Januar 2006) 
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Ammonium 

Die Ammoniumkonzentrationen waren während des gesamten Untersuchungs-

zeitraumes fast immer sehr gering (Mediane: 0,01 mg/l) (Tab. A3; Abb. 30,  34 A). Nur 

im Rheinwasser konnten im Durchschnitt gegenüber den Pegeln leicht erhöhte 

Konzentrationen festgestellt werden (Median: 0,02 mg/l, SD: 0,06 mg/l) (Abb. 34 A). 

Daher sind die Unterschiede zwischen den Messwerten sowohl vom Rhein und der 

Pegelreihen als auch der hydrologischen Gruppen [OW Rhein], [Hyporheal] und [Alluv. 

GW] signifikant (H-Test, p > 0,05, n = 120). Laut U-Test ergeben sich bei Betrachtung 

der einzelnen Gruppen signifikante Unterschiede zwischen dem Rhein und der 

jeweiligen Pegelreihen (U-Tests, p < 0,05, n = 48) und zwischen [OW Rhein] und 

[Hyporheal] sowie [OW Rhein] und [Alluv. GW.] (U-Tests, p < 0,05, n = 48). Auffällig ist 

die deutliche Zunahme der Ammoniumkonzentration in der Rheinwasser- und v. a. der 

A1-Probe am letzten Probennahmetermin (Abb. 30, Tab. A1).  
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Abb. 30: Ammoniumkonzentrationen des Rheins und der A-, B-, C-Pegel im Jahresverlauf 
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Nitrit 

Im Rheinwasser konnten zwar höhere Nitritkonzentrationen als in den Pegelreihen 

gemessen werden (Median Rhein: 0,03 mg/l, Mediane Pegel: 0,01-0,02 mg/l) (Tab. A3), 

diese waren allerdings sowohl für die hydrologischen Gruppen als auch für die 

einzelnen Pegelreihen nicht signifikant (H-Tests, p > 0,05, n = 120). Die C-Pegel 

wiesen gegenüber den Pegeln der A- und B-Reihe schwach erhöhte Werte mit einigen 

Spitzen auf (Abb. 34 B). So wird in Abb. 31 ersichtlich, dass während der 

Probennahme am 13.09.2005 ein mit 0,29 mg/l stark erhöhter Nitritwert gemessen 

wurde. Zu Beginn und zum Ende des Untersuchungszeitraumes, während der 

Wintermonate, wies der Rhein höhere Nitritkonzentrationen mit bis zu 0,12 mg/l auf.  
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Abb. 31: Nitritkonzentrationen des Rheins und der A-, B-, C-Pegel im Jahresverlauf 
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Nitrat 

Die höchsten Nitratwerte konnten in der Pegelreihe C erfasst werden (Abb. 34 C), 

wobei Pegel C1 deutlich geringere Konzentrationen aufwies (Median: 6,8 mg/l) als C2 

(Median: 14,3 mg/l) und C3 (15,0 mg/l) (Tab. A1, A3). Signifikante Unterschiede 

zwischen den Pegelreihen und dem Rhein bzw. zwischen den hydrologischen Gruppen 

konnten jedoch nicht festgestellt werden (H-Test, p > 0,05, n = 120). In Abb. 32 zeigt 

sich über die Sommermonate eine leichte Verringerung der Nitratkonzentrationen in 

fast allen Pegeln. Pegel C1 wies gegenüber den anderen Pegeln zu Beginn der 

Untersuchung deutlich geringere Konzentrationen auf (16.02.2005: 1,4 mg/l), die bis 

zum Mai anstiegen und im Sommer wieder deutlich abnahmen (Abb. 32). Am letzten 

Probentermin konnte im Rhein kein Nitrat festgestellt werden.  
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Abb. 32: Nitratkonzentrationen des Rheins und der A-, B-, C-Pegel im Jahresverlauf 
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Chlorid 

 

Die durchschnittlichen Chloridkonzentrationen des Rheins und der meisten Pegel 

waren während des gesamten Untersuchungszeitraumes sehr ähnlich (Mediane 

zwischen 54,0 – 69,6 mg/l) (Tab. A3; Abb. 34 D). Dementsprechend sind auch keine 

signifikanten Unterschiede zwischen den Gruppen bzw. den Pegelreihen festzustellen 

(H-Test, p > 0,05, n = 120). Pegel C1 wies allerdings mit Abstand die höchsten Chlorid-

konzentrationen auf (Median: 88,0 mg/l). Vor allem zu Beginn der Untersuchung wurde 

ein Höchstwert von 113,0 mg/l gemessen (Tab. A1).  

Die Konzentrationsschwankungen waren im Jahresverlauf teilweise relativ hoch (Abb. 

33). So zeigten sich bei allen Pegeln mit Ausnahme von Pegel C1 eine deutliche 

Abnahme der Konzentrationen im Sommer und eine Zunahme im Herbst und Winter. 

Nur in Pegel C1 wurde keine Verringerung der Chloridkonzentrationen festgestellt (Abb. 

33).  
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Abb. 33: Chloridkonzentrationen des Rheins und der A-, B-, C-Pegel im Jahresverlauf 
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Abb. 34: Boxplots von (A) Ammonium, (B) Nitrit, (C) Nitrat und (D) Chlorid für Rhein und 

Pegelreihen A, B, C (○ = Ausreißer, ∗ = Extremwerte) (Zeitraum Februar 2005 - 

Januar 2006) 
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Bor 

Sowohl der Rhein als auch alle Pegel wiesen stets geringe Borkonzentrationen auf 

(Mediane: 0,05-0,08 mg/l; Maximum: 0,11 mg/l) (Tab. A3). Dabei konnten aber in den 

Proben der C-Pegelreihe gegenüber den anderen Messstellen schwach erhöhte 

Borgehalte gemessen werden (Abb. 39 A). Die Gruppenunterschiede sind trotz der 

geringen Differenzen sowohl für die Pegelreihen als auch für die hydrologischen 

Gruppen signifikant (H-Test, p < 0,05, n = 83). Bei genauerer Überprüfung zeigen sich 

signifikante Abweichungen aber nur zwischen dem [Hyporheal] und dem [Alluv. GW] 

(U-Tests, p < 0,01, n = 63) und dementsprechend auch zwischen den Pegelreihen A 

und C bzw. B und C (U-Tests, p < 0,05, n = 42). 

Aufgrund von Datenlücken ab dem 13.09.2005 (Tab. A1) wird der zeitliche Verlauf nur 

für die ersten sieben Monate der Beprobung dargestellt (Februar-September 2005) 

(Abb. 35). Die Abbildung zeigt, dass kaum Konzentrationsveränderungen während des 

Zeitraumes erfolgten. Lediglich die Pegel C2 und C3 wiesen eine geringfügige 

Zunahme der Borkonzentrationen im Juni auf.  
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Abb. 35: Borkonzentrationen des Rheins und der A-, B-, C-Pegel im Jahresverlauf 
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Eisen 

Innerhalb des Untersuchungszeitraumes wurden meist sehr geringe Eisenkonzen-

trationen ermittelt (Mediane aller Untersuchungsstellen: 0,01 mg/l Fe2+) (Abb. 39 B, 

Tab. A3). Nur zu Beginn der Untersuchungen konnten noch leicht erhöhte Werte in 

allen Pegeln und vor allem im Rhein (16.02.2005: 0,18 mg/l Fe2+) erfasst werden, 

während bei den letzten Beprobungsterminen die Eisengehalte unter 0,01 mg/l lagen. 

(Abb. 36, Tab. A1). Die Unterschiede zwischen den hydrologischen Gruppen und 

zwischen den einzelnen Pegelreihen sind aufgrund der an allen Probestandorten gleich 

bleibend niedrigen Konzentration nicht signifikant (H-Test, p > 0,05, n = 120). 
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Abb. 36: Eisenkonzentrationen des Rheins und der A-, B-, C-Pegel im Jahresverlauf 

 

Mangan 

Auch die Mangangehalte waren meist gering (Mediane: 0,005-0,020 mg/l Mn2+) (Abb. 

39 C, Tab. A3). Nur die Pegel der B-Reihe wiesen im Durchschnitt gegenüber den 

anderen Pegeln und des Rheins leicht erhöhte Konzentrationen auf. Die Höchstgehalte 



4  Ergebnisse 

 78

wurden allerdings im April in den Pegeln A2 (0,413 mg/l) und C1 (0,355 mg/l) 

gemessen (Abb. 37, Tab. A1). 

Die Unterschiede zwischen den hydrologischen Gruppen sind dadurch signifikant (H-

Test, p < 0,05, n = 120). Der Mann-Whitney-U-Test zeigt eine signifikante Trennung 

zwischen [OW Rhein] und [Hyporheal] (U-Test, p < 0,05, n = 48) sowie zwischen 

[Hyporheal] und [Alluv. GW] (U-Test, p < 0,05, n = 108). 
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Abb. 37: Mangankonzentrationen des Rheins und der A-, B-, C-Pegel im Jahresverlauf 

 

Betrachtet man die einzelnen Pegelreihen sind die Unterschiede ebenfalls höchst 

signifikant (H-Test, p = 0,000, n = 120). Dabei treten die Abweichungen zwischen 

Rhein und Pegelreihe A (U-Test, p = 0,000, n = 48), zwischen den Pegelreihen A und 

B sowie zwischen den Pegelreihen A und C auf (U-Test, p = 0,000, n = 72). 

Während des gesamten Untersuchungszeitraumes kam es mit Ausnahme der bereits 

erwähnten Pegel A2 und C1 zu keinen nennenswerten Konzentrationsveränderungen 

(Abb. 37). 
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Sulfat 

Während die Sulfatmengen vom Rhein und den A- und B-Pegelreihen relativ gleich 

waren (Mediane: 48,7-54,2 mg/l SO4
2-), konnten in den C-Pegeln höhere Konzen-

trationen von bis zu über 80 mg/l festgestellt werden (Median: 66,2 mg/l SO4
2-) (Abb. 

38, Abb. 39 D, Tab. A3). Die Differenzen der Sulfatgehalte waren sowohl für die 

einzelnen Pegelreihen als auch für die hydrologischen Gruppen höchst signifikant (H-

Tests, p = 0,000, n = 120). Laut U-Test sind die Gruppentrennungen zwischen [OW 

Rhein] und [Alluv. GW] sowie zwischen [Hyporheal] und [Alluv. GW] signifikant (U-

Tests, p = 0,000, n = 48, n = 108). Für die einzelnen Pegelreihen gilt das gleiche 

Ergebnis. Es gab keine wesentlichen Abweichungen zwischen Rhein und den A- und 

B-Pegelreihen, wohl aber zwischen den drei genannten Gruppen und der C-Pegelreihe 

(U-Tests, p = 0,000, n = 48, n = 72). Im Jahresverlauf konnte erneut eine 

Konzentrationsverminderung bei der Probennahme am 13.09.2008 festgehalten 

werden (Abb. 38). 
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Abb. 38: Sulfatkonzentrationen des Rheins und der A-, B-, C-Pegel im Jahresverlauf 
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Abb. 39: Boxplots von (A) Bor, (B) Eisen, (C) Mangan und (D) Sulfat für Rhein und 

Pegelreihen A, B, C (○ = Ausreißer, ∗ = Extremwerte) (Zeitraum Februar 2005 - 

Januar 2006) 
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Gelöster organisch gebundener Kohlenstoff (DOC) 

Die Boxplots der DOC-Konzentrationen zeigen ein vergleichbares Bild wie schon bei 

der Analyse aller Pegel (Abb. 43 A). Es konnte eine deutliche Konzentrations-

verminderung vom Oberflächenwasser des Rheins (Median: 2,7 mg/l) zur A-Pegelreihe 

(Median: 1,5 mg/l) festgestellt werden (Abb. 43 A, Abb. A1). Dies entspricht einer DOC-

Reduzierung von 45 %. Die weitere Abnahme der DOC-Werte von den A- zu den B-

Pegeln (Median: 1,4 mg/l) war nur noch gering (Tab. A3). Die niedrigsten Konzen-

trationen wiesen die C-Pegel auf (Median: 0,8 mg/l). Die Unterschiede zwischen den 

hydrologischen Gruppen und zwischen den einzelnen Pegelreihen waren hoch 

signifikant (H-Tests, p = 0,000, n = 120). Das gilt auch für fast alle U-Tests bei der 

Analyse der einzelnen Gruppenunterschiede. Nur zwischen Pegelreihe A und 

Pegelreihe B (U-Tests, p = 0,000, n = 48-108) ergaben sich keine signifikanten 

Differenzen. Im Jahresverlauf konnten mit Ausnahme der höheren DOC-Gehalte des 

Rheins während des Hochwassers zu Beginn der Untersuchung und des Pegels A1 im 

Herbst keine größeren Schwankungen festgestellt werden (Abb. 40).  
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Abb. 40: DOC-Gehalte des Rheins und der A-, B-, C-Pegel im Jahresverlauf 
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Spektraler Absorptionskoeffizient bei 254 nm (SAK254nm) 

Das gleiche Bild ergibt sich bei den eng mit den DOC korrelierten SAK254nm-Werten 

(Abb. 43 B). Auch hier sank der SAK vom Rhein (Median: 6,8 m-1) zu den A-Pegeln 

(Mediane: 3,1 - 3,4 m-1) deutlich ab (Tab. A3). Unterschiede zwischen den A- und B-

Pegeln ergaben sich kaum, und erst die C-Pegelreihe wiesen wieder geringere SAK-

Werte auf (Mediane: 1,0 - 1,9 m-1). Dementsprechend sind die Unterschiede sowohl für 

die hydrologischen Gruppen als auch für die einzelnen Pegelreihen mit Ausnahme der 

Pegelreihen A und B hoch signifikant (H-Tests, p = 0,000, n = 120; U-Tests, p = 0,000, 

n = 48-108).  

Im Rhein zeigten sich eine Zunahme der Werte im Winter und eine Abnahme im 

Sommer. Die Pegel selbst wiesen mit wenigen Ausnahmen einen nivellierteren 

Jahresverlauf auf (Abb. 41). 
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Abb. 41: SAK254 nm-Gehalte des Rheins und der A-, B-, C-Pegel im Jahresverlauf 
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Adsorbierbare organisch gebundene Halogene (AOX) 

Bei der Betrachtung des AOX-Summenparameters zeigt sich eine kontinuierliche 

Abnahme der AOX-Konzentrationen vom Rhein (Median: 10 µg/l) bis zu den C-Pegeln 

(Median: 6,0 µg/l) (Abb. 43 C) (Tab A1, Tab. A3). Die A-Pegel, insbesondere Pegel A2, 

wiesen dabei hohe Schwankungen der Konzentrationen zwischen den einzelnen 

Probeterminen auf (Abb. 42, 43 C). Laut H-Test waren die Differenzen zwischen den 

hydrologischen Gruppen signifikant (p = 0,000, n = 120). Bei der Überprüfung der 

einzelnen hydrologischen Gruppen zeigte sich gleichfalls, dass alle Gruppen-

unterschiede signifikant sind (U-Tests, p < 0,01, n = 48-108). Auch die Abweichungen 

zwischen der Pegelreihen sind mit Ausnahme von den Pegelreihen A und B (U-Test, 

p > 0,05, n = 72) signifikant (H-Test, p = 0,000, n = 120; U-Tests, p < 0,05, n = 48-108). 

Die AOX-Konzentrationen im Rhein zeigten eine Abnahme der AOX-Gehalte im 

Sommer (Abb. 42). Dies spiegelte sich tendenziell auch in mehreren Pegeln wider. Die 

Nullwerte bei einigen Messungen im Spätsommer und Herbst könnten auf Messfehler 

hindeuten.  
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Abb. 42: AOX-Konzentrationen des Rheins und der A-, B-, C-Pegel im Jahresverlauf 
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Abb. 43: Boxplots von (A) DOC, (B) SAK254nm und (C) AOX für Rhein und Pegelreihen A, 

B, C (○ = Ausreißer, ∗ = Extremwerte) (Zeitraum Februar 2005 - Januar 2006) 
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4.2 Faunistische Ergebnisse 

 

Insgesamt konnten in den 144 Proben der Messstellen insgesamt 4.647 Individuen 

gefunden werden, die 16 Arten und sieben höheren Taxa zugeordnet wurden (Tab. 14). 

Die 341 erfassten Nauplii bleiben bei der weiteren Auswertung unberücksichtigt, da es 

sich um nicht bestimmbare Larvalstadien von Crustaceen handelt. Durchschnittlich 

fanden sich 31 Organismen pro Probe. Die Bestimmung der Tiere auf Artniveau 

beschränkte sich mit Ausnahme des Grundwasserpolychaeten Troglochaetus 

beranecki DELACHAUX, 1921 auf die Crustacea (Tab. 15).  

Vorrangig wurden stygobionte Arten gefunden, unter denen Diacyclops languidoides, 

Graeteriella unisetigera (Crustacea, Cyclopoida), Bathynella freiburgensis (Crustacea, 

Syncarida) und Niphargus kochianus (Crustacea, Amphipoda) mit den höchsten 

Abundanzen vertreten waren. Bei den höheren Taxa dominierten Nematoden, 

Turbellarien und Oligochaeten (Tab. 14).  

 

Tab. 14: Gesamtabundanzen und Artenreichtum der gefundenen Taxa 

Großgruppen Taxa Abundanzen Anzahl 
Arten 

   
Crustacea Cyclopoida 2510 8 
 Harpacticoida 53 3 
 Ostracoda 55 1 
 Amphipoda 81 1 
 Syncarida 343 1 
 Isopoda 1 1 
Annelida Polychaeta 5 1 
 Oligochaeta 176  
Nematoda  620  
Turbellaria  368  
Acari  1  
Tardigrada  61  
Rotatoria  1  
Insecta  31  
Summe:  4306 16 
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Von den 3.043 gefangenen Organismen, die den Crustacea zugeordnet wurden, waren 

1.112 Exemplare Copepoditen, Jugendstadien der Cyclopoida. Da die Copepoditen 

nicht auf Artniveau bestimmt werden können, werden auch diese bei der weiteren 

Auswertung nicht berücksichtigt. Die determinierten Crustaceenarten sind der Tab. 15 

zu entnehmen. Die mit Abstand häufigste vorgefundene Art war Diacyclops 

languidoides. Die Syncaridenart Bathynella freiburgensis wurde am zweithäufigsten 

erfasst, gefolgt von Graeteriella unisetigera und Niphargus kochianus. Die Arten 

Diacyclops bicuspidatus, Bryocamptus spec und Proasellus walteri wurden jeweils nur 

als Einzelfund gefangen.  

 

Tab. 15: Artenliste der Crustacea mit den Gesamtabundanzen 

Taxon 
 

Artname 
 

Abundanz 

Cyclopoida Eucyclops serrulatus (FISCHER, 1851) 27
 Acanthocyclops robustus (SARS, 1863) 6

 Acanthocyclops venustus (NORMAN & SCOTT 
1906) 38

 Diacyclops bicuspidatus (CLAUS, 1857) 1
 Diacyclops languidus (Sars, 1863) 2
 Diacyclops languidoides (LILLJEBORG, 1901) 1.154
 Graeteriella unisetigera (GRAETER, 1908) 170
 Graeteriella spec nov. 3
  
Harpacticoida Bryocamptus spec CHAPPUIS, 1929 1
 Chappuisius singeri CHAPPUIS, 1940 36
 Parastenocaris spec KESSLER, 1913 13
  
Ostracoda Pseudocandona pratensis (HARTWIG, 1901) 55
  
Amphipoda Niphargus kochianus BATE, 1859 81
  
Isopoda Proasellus walteri (CHAPPUIS, 1948) 1
  
Syncarida Bathynella freiburgensis JAKOBI, 1954 343
  
Summe  1.931
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Der Anteil der Crustaceen an den Gesamtabundanzen liegt bei über 70 % (Abb. 44). 

Neben den dominierenden Cyclopoida mit über 58 % aller Individuen konnten noch 

Harpacticoida, Ostracoda, Bathynellacea, Amphipoda und Isopoda erfasst werden. Bei 

den Tiergruppen, die nicht zu den Krebstieren gehören, dominierten die Nematoden 

(14,4 %), Turbellarien (8,5 %) und Oligochaeten (4,1 %) (Abb. 44).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Abb. 44: Taxaspektrum und Abundanzen der erfassten Organismen mit Ausnahme der 

Nauplii aller Pegel von Februar 2005 bis Januar 2006 (n = 4.306) 
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4.2.1 Die vorkommenden Arten und Angaben zu ihrer Ökologie 

 

Cylcopoida (Copepoda, Crustacea) 

Die Cyclopoida sind aufgrund ihrer morphologischen Variationen innerhalb ihrer Arten 

ein systematisch kompliziertes Taxon (EINSLE 1993; POSPISIL & DANIELOPOL 2000).  

Die während der Untersuchung am häufigsten gefundene Art Diacyclops 

languidoides ist die am weitesten verbreitete Spezies im Grundwasser Deutschlands 

(u. a. KIEFER 1926, 1931, 1933; STERBA 1955, 1956; PESCE 1992, 1994; PESCE & 

GALASSI 1985, 1987; STOCH & POSPISIL 2000a, b; REID 2001) und gilt als stygobiont. 

Wegen ihrer zahlreichen Merkmalsvariationen ist davon auszugehen, dass es sich um 

eine kryptische Art handelt, die sich in eine Vielzahl weiterer Arten aufgliedern lässt. 

EINSLE (1993) empfiehlt aber, die Tiere der D. languidoides-Gruppe vorerst weiterhin 

als D. languidoides zu determinieren. Diacyclops languidoides war mit Abstand die 

individuenreichste Art in den Pegeln des Untersuchungsgebietes (Tab. 14, Tab. A6) 

 

Als ähnlich schwierig gilt die Diacyclops languidus-Gruppe. Auch hier vermutet man 

einen Artenkomplex, der aber bisher nicht sicher nach einzelnen Arten getrennt werden 

kann (EINSLE 1993). D. languidus gilt nach STEENKEN (1998) als stygoxen und kommt 

häufig in Kleingewässern, Tümpeln und auch im Litoral von Seen vor. Die Art ist in 

ganz Mitteleuropa verbreitet. Da sie auch fakultativ im Grundwasser anzutreffen ist 

(EINSLE 1993; GAVIRIA 1998), stellt sich die Frage, ob es stygobionte Unterarten gibt 

(SCHMINKE 2007a). Sie wird deswegen in dieser Studie als stygophil eingeordnet (Tab. 

16). Insgesamt wurde lediglich jeweils ein einzelnes Exemplar in A3 und B3 erfasst. 

 

Diacyclops bicuspidatus ist hingegen eine stygoxene Oberflächenart, die aber 

aufgrund ihrer großen ökologischen Valenz auch im Grundwasser anzutreffen ist 

(DANIELOPOL 1983). Sie ist in ganz Deutschland vertreten (KIEFER 1937; HUSMANN 

1956; PRIESEL-DICHTL 1959) und besiedelt bevorzugt periodische bis perennierende 
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Kleingewässer und das Litoral von Teichen und Seen (EINSLE 1993). RUMM et al. 

(1998) fanden die Art auch in Langsamsandfiltern. Ein Einzelexemplar von D. 

bicuspidatus wurde in A3 gefunden. 

 

Eine ähnlich euryöke und kosmopolitische Art ist Eucyclops serrulatus, welche fast 

alle Süßwasserbiotope besiedelt (SCHMINKE 2007a) und nach DUMAS & LESCHER-

MOTOUE (2001) gleichfalls typisch für das hyporheische Interstitial ist. Die Spezies wird 

auch häufig im Grundwasser gefunden und wurde mit insgesamt 25 Individuen in den 

A-Pegeln erfasst. 

 

Acanthocylcops robustus ist ebenfalls stygoxen, aber euryvalent und wird 

gelegentlich im Grundwasser gefunden (GERECKE et al. 2005). Die Art kommt in fast 

allen Kleingewässern und Seen vor (MAIER 1990; EINSLE 1993). Er gilt als räuberischer 

Litoral- und Pelagialbewohner (KIEFER 1963; FRYER 1985; MAIER 1990) und ist in der 

Paläarktis weit verbreitet (GERECKE et al. 2005). Auch in Nordamerika wurden 

Exemplare gefunden (LEWIS & REID 2007). Insgesamt konnten sechs Individuen von A. 

robustus in Pegel A1 erfasst werden. 

 

Die Art Acanthocyclops venustus ist eine hypogäische Art (VERVIER & GIBERT 1991; 

CULVER & PIPAN 2007), die aber auch außerhalb des Grundwassers in sauren 

Moorgewässern angetroffen wurde (FRYER 1980) und in ganz Deutschland und weiten 

Teilen Europas verbreitet ist (KIEFER 1937; NOLL & STAMMER 1953; PRIESEL-DICHTL 

1959; EINSLE 1993; DANIELOPOL & POSPISIL 2001). 38 Individuen von A. venustus 

wurden in den Proben der Pegel 12 und 14 gefunden.  

 

Ebenfalls stygobiont ist Graeteriella unisetigera (EINSLE 1993; STEENKEN 1998; 

FERREIRA et al. 2007). Sie hat in Europa ein großes Verbreitungsgebiet, was als Folge 

eines passiven Transports der Individuen durch Fließgewässer gedeutet wird (GALASSI 
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2001). Nach HUSMANN (1956) ist die Art außer in sandig-kiesigen Talauen und 

flussbegleitenden Grundwässern auch im Hangschutt-Grundwasser vorzufinden. Die 

Individuen konnten überwiegend in den B-Pegeln erfasst werden, fanden sich aber 

auch in allen anderen Pegeln mit Ausnahme der Untersuchungsstellen des 

landseitigen Grundwassers (Pegel 11, 14, 80). 

Neben Graeteriella unisetigera konnte eine weitere Graeteriella-Art (Graeteriella spec. 

nov.) gefunden werden, die bisher nicht beschrieben wurde und wahrscheinlich eine 

neue Spezies darstellt.  

 

Harpacticoida (Copepoda, Crustacea) 

Die Harpacticoida sind aufgrund ihrer schmalen, länglichen Form gut an den 

Lückenraum des Grundwassers angepasst. Entsprechend viele stygobionte Arten sind 

bekannt. Die Spezies Chappuisius singeri gilt als obligater Bewohner des 

Grundwassers von fluviatilen Sand- und Kiesaufschüttungen (JANETZKY et al. 1996). 

HUSMANN (1956, 1964b) hat sie in den uferfernen Bereichen von Flüssen gefunden, wo 

sie sandig-kiesige Substrate und oligosaprobe Bedingungen bevorzugt. Sie kam aber 

auch in Subterrangewässern hyporheischer Fluviatil-Aufschüttungen vor (HUSMANN 

1964b). Bisher wurde sie nur in Deutschland und Tschechien gefunden (JANETZKY et al. 

1996), wobei die Fundorte meist in der Nähe von Flüssen (u. a. Rhein, Main, Saale, 

Weser, Leine, Lahn, Sieg) liegen (NOLL 1939; CHAPPUIS 1940; HAINE 1946; NOLL & 

STAMMER 1953; HUSMANN 1956, 1964b; RONNEBERGER 1975; GLATZEL 1989).  

Während der Untersuchung trat die Art schwerpunktmäßig in den B-Pegeln auf, in 

denen insgesamt 28 Exemplare gefunden wurden. Acht weitere Individuen wurden in 

den A-Pegeln vorgefunden. 

 

Die beiden weiteren Harpacticoida-Spezies Parastenocaris spec und Bryocamptus 

spec konnten nicht bis auf Artniveau bestimmt werden. Die Gattung Parastenocaris gilt 

mit Ausnahme von P. brevipes, die in Sphagnumpolstern aufgefunden wurde, 
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gemeinhin als stygobiont (JANETZKY et al. 1996). Typische morphologische Anpas-

sungen an das Grundwasser sind u. a. der lang gestreckte, wurmförmige Körperbau 

und die Reduktion der Extremitäten (NOODT 1955). Acht Exemplare fanden sich im 

Pegel 80 und insgesamt fünf weitere Individuen in den Alluvialpegeln 12, 13 und 15. 

Von Bryocamptus spec fand sich lediglich ein Exemplar im Pegel A3. 

 

Bathynellacea (Syncarida, Crustacea) 

Die Bathynellacea (Brunnenkrebse) gehören zu den Syncarida und sind in 

Deutschland nur im Grundwasser vorzufinden (SCHMINKE 2007b).  

FUCHS (2007) fand Bathynella freiburgensis mehrfach im Oberrheingraben, 

STEENKEN (1998) ausschließlich in quartären Porengrundwasserleitern nördlich von 

Offenburg und südlich von Mannheim, die zum Teil durch Fließgewässer beeinflusst 

sind. STEENKEN (1998) benennt die Art als Pseudobathynella gallica, was auf die noch 

nicht geklärte systematische Einordnung hinweist. Nach SCHMINKE (2007b) gibt es 

Hinweise, die auf eine Zugehörigkeit zur Gattung Pseudobathynella hindeutet.  

Während der Untersuchung konnte Bathynella freiburgensis vor allem in Pegel 80 

vorgefunden werden. Gerade bei der zweiten Beprobung am 18.04.2005 wurden 135 

Exemplare gefangen. Weiterhin wurde die Art in den B- und C-Pegeln, vor allem im 

Pegel B3 erfasst (Tab. A6). 

 

Amphipoda (Crustacea) 

Die ausschließlich in der Paläarktis vorkommende Familie Niphargidae zählt 319 Arten, 

die überwiegend hypogäisch leben und in Mittel- und v.a. Südosteuropa weit verbreitet 

sind (VÄINÖLÄ et al. 2008). Die Gattung Niphargus scheint in Nordafrika und in den 

ehemaligen Glazialgebieten Nordeuropas zu fehlen (GLEDHILL et al. 1993). Die 

Systematik dieser Gruppe ist noch unzureichend geklärt und bedarf einer Revision 

(FIŠER et al. 2008). Von den bisher ca. 260 Arten besiedeln knapp über die Hälfte 

ausschließlich subterrane Biotope und ein Viertel ist bisher nur aus Quellen bekannt 
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(GLEDHILL et al. 1993). Die Niphargus-Arten sind generell saprophag, einige Arten sind 

räuberisch und erbeuten andere Invertebraten (GLEDHILL et al. 1993). Entsprechend 

ihrer Anpassung an subterrane Habitate (verlangsamter Metabolismus) werden viele 

Spezies relativ alt. Untersuchungen von KARAMAN & RUFFO (1986) an Niphargus virei 

lassen ein Höchstalter von 10 Jahren vermuten. Die im Untersuchungsgebiet vor allen 

in den Alluvial-Pegeln (C2, C3, 12, 13, 15) gefundene Art Niphargus kochianus ist in 

Mitteleuropa weit verbreitet und besiedelt Höhlen, Brunnen, Quellen, das hyporheische 

Interstitial und das Grundwasser (STOCK & GLEDHILL 1977; GLEDHILL et al. 1993). Auch 

die Taxonomie der N. kochianus-Gruppe ist aufgrund der vielen unzureichenden 

Beschreibungen von Arten und Unterarten noch sehr konfus (STOCK & GLEDHILL 1977). 

Nach SCHMINKE (2007c) ist die Art stenök und meidet geringe Sauerstoffkonzen-

trationen, toleriert aber erhöhte Nitrat-; Nitrit-, Ammmonium-, Phosphat- und Chlorid-

konzentrationen.  

 

Isopoda (Crustacea) 

In Deutschland finden sich im Grundwasser nur Isopoda der Familie Asellidae 

(WÄGELE 2007). Neben Asellus aquaticus sind dies ausschließlich Arten der Gattung 

Proasellus DUDICH 1925. Aber auch bei den Isopoden ist die taxonomische Einordnung 

mit den vielen beschriebenen Arten und Unterarten noch umstritten und nicht 

ausreichend abgesichert (HENRY 1976). Die Arten ernähren sich omnivor, v.a. aber von 

pflanzlichem Detritus (WÄGELE 2007). Das im Untersuchungsgebiet nur einmal erfasste 

Exemplar (Pegel 12) (Tab. A6) gehört zur Art Proasellus walteri, die bisher im 

Interstitial bzw. im Grundwasser bei Freiburg (STEENKEN 1998), im Schwarzwald und 

im Neckareinzugsgebiet (FUCHS 2007), in der Schweiz (CHAPPUIS 1948) und in 

Frankreich (HENRY 1976; MERMILLOD-BLONDIN et al. 2000; FERREIRA et al. 2007) 

gefunden wurde. Dabei handelt es sich um eine sehr kleine Art, deren Körper schmal 

und lang gestreckt ist (WÄGELE 2007). 
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Ostracoda (Crustacea) 

Die Ostracodenart Pseudocandona pratensis gilt als tolerant gegenüber 

verschiedenen Umweltbedingungen und findet sich u. a. in temporären Gewässern und 

gefluteten Arealen sowie in Quellen, Flüssen, Bächen und in Interstitialhabitaten 

(MEISCH 2000). Die Art ist laut MEISCH (2000) mesothermophil, mesorheophil, 

mesohalophil und laut HARTMANN & HILLER (1977) titanoeuryplastisch. Sie ist in ganz 

Europa verbreitet. Unter anderem fanden MARMONIER & CREUZÉ DES CHÂTELLIERS 

(1992) und TABACCHI & MARMONIER (1994) Exemplare von P. pratensis im Interstitial 

der Rhone bzw. im fließgewässer- und grundwasserbeeinflussten Interstitial eines 

Tümpels in Südwestfrankreich. Im Grundwasser Süditaliens (KARANOVIC & PESCE 

2001) und in Quellen Norditaliens (ROSSETTI et al. 2005) wurde die Art gleichfalls 

angetroffen. Weitere Fundorte sind Serbien (KARAN-ZNIDARSIC & PETROV 2007), 

Montenegro (KARANOVIC 1999), Weißrussland (NAGORSKAYA & KEYSER 2005) und 

Luxemburg (GERECKE et al. 2005).  

Im Untersuchungsgebiet wurden insgesamt 55 Exemplare gefangen, die sich aus-

schließlich im Pegel A3 befanden. 

 

Polychaeta (Annelida) 

Neben den Crustacea wurde auch die stygobionte Art Troglochaetus beranecki mit 

insgesamt fünf Exemplaren gefunden (Pegel C3, 12, 15). Bei der Art handelt es sich 

um den einzigen limnischen Vertreter dieser sonst marinen Gruppe der Polychaeten. 

Als Tertiärrelikt (CHAPPUIS 1927, THIENEMANN 1950) entspricht sein Verbreitungsgebiet 

in Europa noch weitgehend dem des miozänen Meeres (GAD 2007). Die Eiszeiten 

überdauerte die kaltstenotherme Art im Grundwasser. Sie findet sich häufig im 

Lückensystem von flussbegleitenden Aquiferen (HUSMANN 1956; DOLE-OLIVIER et al. 

1994) und in der hyporheischen Zone (GLASBY & TIMM 2008) und gilt als 

grundwasserobligat (FERREIRA et al. 2007). Nach STEENKEN (1998) kann die Art trotz 

der Kaltstenothermie hydrochemisch stark unterschiedliche Grundwässer besiedeln.  
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4.2.2 Räumliche Analyse der Fauna für alle Pegel 

 

Da neben den neun Observationspegeln der Pegelreihen A, B und C noch weitere 6 

Pegel im Zeitraum eines halben Jahres faunistisch beprobt wurden, folgt nun die 

Analyse aller Pegel von März 2005 bis August 2005. Insgesamt konnten in diesem 

Zeitraum 2.873 Organismen (exklusive Nauplii) erfasst werden. Abb. 45 zeigt die 

entsprechenden Abundanzen in Prozent an. Auch hier dominierten die Cyclopoida 

deutlich (55,1 %), danach folgen die Taxa Nematoda (21,2 %) und Bathynellacea 

(8,3 %). Über zwei Drittel aller erfassten Individuen sind Crustaceen.  

 

 

 

 

 

 
Abb. 45: Taxaspektrum und Abundanzen der erfassten Organismen aller Pegel im 

Zeitraum März-August 2005 (n = 2.873) 
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Betrachtet man die Taxaspektren der einzelnen Pegel, zeigen sich teilweise deutliche 

Unterschiede in der Artenzusammensetzung und den Abundanzen. Die Pegel der A-

Reihe wiesen gegenüber den B- und C-Pegeln z. B. relativ geringe Individuenzahlen 

auf (Abb. 46).  

In Pegel A1 konnten vor allem Cyclopoida erfasst werden (75,3 %). Daneben wurden 

noch Turbellarien (12,6 %), Nematoden (4,7 %), Tardigraden (6,3 %) und Harpac-

ticoida (1,1 %) gefunden (Abb. 46, Tab. A5).  

Pegel A2 zeigt ein ähnliches Taxaspektrum, allerdings ist der Abundanzanteil der 

Clycopoida mit knapp 52 % deutlich geringer. Dafür ist die Individuendichte der 

Turbellarien mit über 30 % mehr als doppelt so hoch. In den sechs A2-Proben konnten 

nur insgesamt 79 Organismen erfasst werden (Abb. 46, Tab. A5).  

Der Pegel A3 wies mit einem Anteil von 96,3 % überwiegend Crustacea auf. Neben 

den Cyclopoida traten 32 Ostracoden der Art Pseudocandona pratensis auf (30,5 %), 

die ausschließlich im Pegel A3 gefunden wurden (Tab. A6). Weiterhin konnten je drei 

Exemplare der Syncaridenart Bathynella freiburgensis und der Harpacticoida 

(Bryocamptus spec und Chappuisius singeri) erfasst werden (Abb. 46, Tab. A6).  

Die Gesamtabundanzen der Pegelreihe B waren gegenüber der A-Pegelreihe deutlich 

höher. Vor allem wurden Individuen des Taxons Cyclopoida gefunden, die einen Anteil 

von ca. ¾ aller erfassten Individuen aufweisen und damit eindeutig dominierender 

waren als in der A-Pegelreihe. In allen drei B-Pegeln konnten daneben noch 

Mikroturbellarien ermittelt werden (Tab. A5).  

Während die Pegel B1 und B2 mit jeweils noch einigen gefundenen Exemplaren von 

Harpacticoiden, Oligochaeten und Nematoden ein sehr ähnliches Taxaspektrum 

zeigten, wurden in B3 geringere Anteile von Turbellarien, aber noch 41 Individuen von 

Bathynella freiburgensis (10,1 %) gefunden (Abb. 46, Tab. A6).  
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Abb. 46: Taxaspektrum und Abundanzen der A- und B-Pegel im Zeitraum März-August 

2006 
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In den C-Pegelreihen war die Dominanz der Cyclopida noch stärker ausgeprägt (Abb. 

47). Vor allem in den Pegeln C1 (98,4 %) und C2 (93,9 %) wurden fast ausschließlich 

Hüpferlinge erfasst. Daneben konnten noch einige wenige Oligochaeten und in C2 ein 

Exemplar der Amphipodenart Niphargus kochianus gesammelt werden (Tab. A5).  

Pegel C3 war wieder artenreicher und die Dominanz der Cyclopoida geringer (77,2 %) 

(Abb. 47). Insgesamt waren die Abundanzen deutlich niedriger als in den B-Pegeln. So 

konnten im Pegel C3 nur 57 und im Pegel C2 99 Individuen ermittelt werden (Tab. A5).  

 

Bei den sechs Beprobungen des Pegels 11 wurden insgesamt nur sechs Organismen 

erfasst, je zwei Exemplare der Taxa Cylcopoida (Diacyclops languidoides) und Bathy-

nellacea (Bathynella freiburgensis) und ein Individuum von Niphargus kochianus sowie 

eine Collembole (Insecta) (Abb. 47, Tab. A5, A6).  

Pegel 12 war hingegen taxa- und individuenreicher (Abb. 47). Zwar konnten nur 93 

Organismen gefunden werden, aber der Pegel war mit 10 unterschiedlichen Tier-

gruppen der taxareichste Untersuchungsstandort. Auch hier dominierten die 

Cylcopoida. Daneben konnten Vertreter von Harpacticoiden, Bathynella freiburgensis, 

Niphargus kochianus, Oligochaeten und Turbellarien erfasst werden (Tab. A5). Außer-

dem wurden die Polychaetenart Troglochaetus beranecki und das einzige Exemplar 

von Proasellus walteri (Isopoda) gefunden.  

Im Pegel 13 dominierte die Amphipodenart Niphargus kochianus mit fast 69 % aller 

erfassten Organismen (Abb. 47, Tab. A6). Knapp ¼ der Organismen waren 

Cyclopoiden, daneben wurden noch wenige Exemplare von Nematoden und Harpac-

ticoiden gefangen.  

Die Gesamtabundanz in Pegel 14 war mit 31 erfassten Tieren sehr gering (Abb. 48, 

Tab. A5). Neben den Cyclopoida, die mehr als die Hälfte der Individuen ausmachten, 

dominierten mit knapp 39 % die Nematoden. Außerdem fanden sich Exemplare von 

Bathynella freiburgenis (Tab. A6). 
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Abb. 47: Taxaspektrum und Abundanzen der C-Pegel und Pegel 11, 12, 13 im Zeitraum 

März-August 2006 
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In Pegel 15 konnte ab der dritten Beprobung am 24.05.2005 ein Massenvorkommen 

von Nematoden festgestellt werden (Tab. A5, Abb. 48). Von den 580 erfassten Tieren 

gehören mehr als 97 % zu diesem Taxon. Daneben wurden einige wenige Exemplare 

von Cyclopoiden, Haparcticoiden, Amphipoden und Troglochaetus beranecki vorge-

funden. 

Bathynella freiburgensis dominierte mit einem Anteil von 85,5 % die Proben des Pegels 

80 (Abb. 48), wobei bereits bei der ersten Probennahme im März 2005 der Großteil der 

Gesamtabundanz gefangen wurde (Tab. A5, A6). Es konnten weiterhin Individuen der 

Taxa Cylcopoida, Harpacticoida, Amphipoda, Oligochaeta und Insecta erfasst werden.  

 

  

  
Abb. 48: Taxaspektrum und Abundanzen der Pegel 14, 15 und 80 im Zeitraum März-

August 2006 
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Anhand einer Taxa-Pegel-Matrix (Tab. 16) können bei der Betrachtung aller Pegel über 

sechs Monate fünf faunistische Gruppen unterschieden werden: (I) die durch den 

starken Oberflächenwassereinfluss des Rheins gekennzeichnete Hyporheische Zone 

der Pegelreihe A [Hyporheal 1], (II) die weniger stark rheinwasserbeeinflusste Pegel-

reihe B [Hyporheal 2], (III) der Bereich des alluvialen Grundwassers der pumpennahen 

Pegelreihe C [Alluv. GW (Pumpe)], (IV) die Zone mit alluvialem Grundwasser der Pegel 

12, 13 und 15 [Alluv. GW] und (V) tieferes, landseitiges Grundwasser mit nur geringem 

Oberflächenwassereinfluss (Pegel 11, 14, 80) [landseitiges GW]. 

 

Tab. 16: Taxa-Pegel-Matrix der erfassten Invertebraten aller untersuchten Pegel von März 

- August 2005 (Ökol = ökologische Präferenz, sx = stygoxen, eö = euryök, 

sp = stygophil, sb = stygobiont)  

Gruppen

Pegel A1 A2 A3 B1 B2 B3 C1 C2 C3 012 013 015 011 014 80
n=6 n=6 n=6 n=6 n=6

Arten Ökol.

Eucyclops serrulatus sx/eö 2 6 8
Acanthocyclops robustus sx/eö
Diacyclops bicuspidatus sx/eö 1
Pseudocandona pratensis sx/eö 32
Bryocamptus spec 1
Chappuisius singeri sb 1 2 2 7 4
Diacyclops languidus sp 1
Graeteriella unisetigera sb 1 6 104 11 3 1 1 3
Bathynella freiburgensis sb 3 41 1 1 2 2 188
Diacyclops languidoides sb 34 32 99 23 163 182 65 31 2 9 2 2 13 4
Niphargus kochianus sb 1 3 2 14 52 7 1 1
Acanthocyclops venustus sb 37 1
Proasellus walteri sb 1
Parastenocaris spec sb 2 2 1 8
Troglochaetus beranecki sb 3 1
Graeteriella spec nov 3

Höhere Taxa

Tardigrada 4 1
Nematoda 9 4 1 3 5 2 1 1 6 564 12
Mikroturbellaria 8 8 3 13 13 10 1 5
Oligochaeta 9 2 6 4 5 4 8 5 10
Rotatoria 1
Acari 1
Insecta 2 1 1 8

landseitiges GWHyporheal Hyporheal 2 Alluv.GW (Pumpe) Alluv.GW
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Die Besiedlung der ersten Gruppe [Hyporheal 1] ist durch das Auftreten euryöker Arten 

wie Eucyclops serrulatus, Diacyclops bicuspidatus (Crustacea, Cyclopoida) oder 

Pseudocandona pratensis (Crustacea, Ostracoda) gekennzeichnet, deren Vorkommen 

sich auf diese Gruppe beschränkt (Tab. 16, Abb. 52 D). Doch auch in den A-Pegeln 

fanden sich überwiegend Individuen der stygobionten Art Diacyclops languidoides.  

In der Pegelreihe B dominierten Grundwasserarten wie Chappuisius singeri, 

Graeteriella unisetigera (Crustacea, Cyclopoida) und Bathynella freiburgensis 

(Crustacea, Syncarida). Stygoxene oder euryöke Arten konnten hier nicht mehr 

festgestellt werden.  

Die im Bereich der Pumpen gelegenen C-Pegel wurden maßgeblich durch die Präsenz 

von Diacyclops languidoides charakterisiert und zeigten sich relativ artenarm.  

Die der Gruppe [Alluv. GW] zugehörigen Pegel wiesen eine höhere Artenvielfalt auf, 

wobei als Charakterart Niphargus kochianus (Crustacea, Amphipoda) auftrat. 

Zusätzlich konnten in Pegel 12 die stygobionte Cyclopoidenart Acanthocyclops 

venustus und in Pegel 15 hohe Abundanzen von Nematoden ermittelt werden.  

Die drei Pegel der Gruppe [landseitiges GW], insbesondere Pegel 11, wiesen eine 

geringere Artenvielfalt und mit Ausnahme der Bathynellen in Pegel 80 niedrige 

Abundanzen auf.  

Die Zugehörigkeit der Pegel zu den abgeleiteten ökologischen Gruppen spiegelt sich in 

der MDS wider (Abb. 49). Die einzelnen ökologischen Gruppen sind in der MDS 

deutlich voneinander getrennt. Auch die Pegelreihen A und B können nun mithilfe der 

Fauna eindeutig differenziert werden.  
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Abb. 49: MDS (Multidimensionale Skalierung) der faunistischen Daten aller Pegel (Daten 

wurden über den Mittelwert aggregiert, Zahlen/Buchstaben markieren Pegel) 

 

Vergleicht man die räumliche Anordnung der Pegel in der MDS, welche ausschließlich 

auf den faunistischen Daten beruht, mit der tatsächlichen räumlichen Lage der Pegel 

im Untersuchungsgebiet, so ergibt sich eine weitgehende Übereinstimmung (Abb. 50). 

Die aggregierten faunistischen Daten spiegeln folglich die tatsächlichen Positionen der 

Pegel wider. Eine Spearman-Korrelationsanalyse zwischen den geographischen Daten 

der Pegel und der MDS-Koordinaten ergeben hohe und signifikante Korrelationen von 

0,917 (MDS x-Achse und Breitengrad) bzw. 0,730 (MDS y-Achse und Längengrad) 

(p = 0,002, n = 15).  
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Abb. 50: Vergleich zwischen der geographischen Lage der Pegel im Untersuchungsgebiet 

und der Lage der Pegel in der Fauna-MDS  

 

Die Ergebnisse der MDS werden von der Cluster-Analyse weitgehend bestätigt (Abb. 

51). Die Pegel der A-Reihe [Hyporheal 1] und der B-Reihe [Hyporheal 2] können nun 

deutlicher unterschieden werden als mit der hydrochemischen Analyse. Allerdings wird 

die Fauna des Pegels A3 aufgrund des gemeinsamen Vorkommens von Bathynella 

freiburgensis und Graeteriella unisetigera eher den B-Pegeln zugeordnet. Die C-Pegel 

[Alluv. GW (Pumpe)] werden klar von der ökologischen Gruppe [Alluv. GW] getrennt 

und sind enger mit den A- und B-Pegeln assoziiert. Dies deckt sich mit der Taxa-Pegel-

Matrix (Tab. 13). Die Matrix verdeutlicht die in den Gruppen [Alluv. GW (Pumpe)] und 

[Hyporheal 2] gemeinsam auftretenden relativ hohen Abundanzen von Diacyclops 

languidoides. Gleichzeitig ist die Artenarmut der C-Pegel gegenüber der [Alluv. GW]-

Gruppe erkennbar. 
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Abb. 51: Cluster-Analyse der Fauna gemäß den ökologischen Gruppen 

 

Die ANOSIM (Globales R = 0,764, p = 0,001) zeigt eine deutliche Trennung zwischen 

den einzelnen Gruppen, wobei es zwischen der Pegelreihe A und B bei einem R-Wert 

von 0,556 zu leichten Überlappungen in den Faunengemeinschaften kommt (Tab. 17). 

 

Tab. 17: Zusammengefasste R-Statistik der ANOSIM zur Überprüfung der ökologischen 

Gruppen aller Pegel (I = Hyporheal 1, II = Hyporheal 2, III = Alluv. GW (Pumpe), 

IV = Alluv. GW, V = landseitiges GW) 

      
Ökologische Gruppe   I II III IV 

II  0,556   
III  0,889 0,815   
IV  0,852 0,704 1   
V  0,926 1 0,815  0,889  
Globales R = 0,76; p = 0,001         
      

 

1
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Bei der Analyse der Abundanzen und der Anzahl an Taxa bzw. Arten zeigt sich kein 

eindeutiger Gradient z. B. mit der Entfernung zum Rhein (Abb. 52). Laut Kruskas-

Wallis-Test (H-Test) sind die Unterschiede von Abundanzen, Taxaanzahl, Artenanzahl, 

Anteile euryöker und stygobionter Arten zwischen den ökologischen Gruppen hoch 

signifikant (H-Test, p = 0,000, n = 90).  

Die Abundanzunterschiede zwischen den einzelnen Gruppen sind mit Ausnahme von 

[Hyporheal 1] zu [Alluv. GW (Pumpe)] und [Alluv. GW] sowie zwischen den beiden 

Alluvial-Gruppen signifikant (U-Test, p < 0,01, n = 36). Die höchsten Abundanzen, wie 

auch schon in Abb. 52 A ersichtlich, weist das [Hyporheal 2] auf. Das [landseitige GW] 

hat die geringsten Individuenzahlen mit zwei Ausreißern für Pegel 80.  

Die Gruppe [Alluv. GW], die durch das Massenvorkommen an Nematoden in Pegel 15 

ebenfalls einige Ausreißer nach oben aufweist, ist am artenreichsten (Abb. 52 C). 

Neben dem [landseitigen GW] weist auch die Gruppe [Alluv. GW (Pumpe)] eine 

geringe Arten- und Taxaanzahl auf. Signifikante Gruppenunterschiede für die 

Taxaanzahl finden sich zwischen [Hyporheal 1] und [Alluv. GW (Pumpe)] sowie dem 

[landseitigen GW] (U-Tests, p < 0,01, n = 36) und zwischen [Hyporheal 2] und allen 

anderen ökologischen Gruppen (U-Tests, p < 0,05, n = 36). Des Weiteren zeigen sich 

signifikante Differenzen der Taxazahlen zwischen den beiden Alluvial-Gruppen (U-

Tests, p < 0,05, n = 36) sowie zwischen [Alluv. GW] und dem [landseitigen GW] (U-

Tests, p < 0,01, n = 36).  

Die Artenanzahl unterscheidet sich nur für wenige ökologische Gruppen signifikant. So 

weist das [Hyporheal 2] hinsichtlich der Anzahl der Arten signifikante Abweichungen zu 

den Gruppen [Alluv. GW (Pumpe)], [Alluv. GW] und [landseitiges GW] auf (U-Tests, 

p < 0,05, n = 36). Auch die Differenzen der Artenvielfalt zwischen [Alluv. GW (Pumpe)] 

und [Alluv. GW] sowie zwischen [Alluv. GW] und [landseitiges GW] sind signifikant (U-

Tests, p < 0,05, n = 36). 

Wie bereits in Tab. 16 ersichtlich, finden sich euryöke Arten fast ausschließlich im 

[Hyporheal 1]. Die Anteile der stygobionten Arten steigen von den A-Pegeln zum 
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landseitigen Grundwasser. Dementsprechend signifikant sind die Unterschiede der 

euryöken Arten und ihre Anteile zwischen dem [Hyporheal 1] zu den anderen Gruppen 

(U-Tests, p < 0,05, n = 36). Zwischen den anderen Gruppen finden sich aufgrund des 

Fehlens von euryöken bzw. stygoxenen Arten keine signifikanten Abweichungen.  

 

   

   

Abb. 52: Boxplots der (A) Abundanzen, (B) Anzahl der Taxa und (C) Arten, (D) der Anteile 

an euryöken und (E) stygobionten Arten und (F) des GFI für die ökologischen 

Gruppen (○ = Ausreißer, ∗ = Extremwerte) (Zeitraum: März-August 2005) 

 

Die meisten vorhanden Korrelationen zwischen den hydrochemischen Parametern und 

den faunistischen Faktoren wie Taxaanzahl oder Abundanzen sind schwach bis 

mittelstark ausgeprägt (Tab. 18).  

 

C BA 

D E F 
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Tab. 18: Spearman-Rangkorrelationstabelle zwischen faunistischen und physiko-

chemischen Parametern aller Pegel (exklusive Pegel 11 und 14) für April 2005 bis 

August 2005 (grau hinterlegt: Korrelationskoeffizient r > 0,4) 

Abundanz Taxaanzahl Artzahl
Abundanz 
Euryöke

Abundanz 
Stygobionte

Anteil     
Euryöke

Anteil 
Stygobionte

Korrelationskoeffizient 0,222 ,479(**) 0,051 ,244(*) -0,028 ,248(*) -,504(**)
Sig. (2-seitig) 0,075 0,000 0,686 0,050 0,826 0,047 0,000
N 65 65 65 65 65 65 65
Korrelationskoeffizient -,291(*) -,408(**) 0,046 -0,171 0,033 -0,170 ,572(**)
Sig. (2-seitig) 0,019 0,001 0,717 0,174 0,796 0,175 0,000
N 65 65 65 65 65 65 65
Korrelationskoeffizient ,316(*) ,307(*) 0,194 0,167 0,148 0,142 -0,189
Sig. (2-seitig) 0,010 0,013 0,121 0,184 0,239 0,259 0,131
N 65 65 65 65 65 65 65
Korrelationskoeffizient -0,222 0,088 0,001 0,122 -0,152 0,131 -0,025
Sig. (2-seitig) 0,075 0,488 0,993 0,332 0,226 0,300 0,845
N 65 65 65 65 65 65 65
Korrelationskoeffizient ,312(*) ,333(**) -0,032 0,168 0,020 0,182 -,500(**)
Sig. (2-seitig) 0,012 0,007 0,802 0,181 0,874 0,147 0,000
N 65 65 65 65 65 65 65
Korrelationskoeffizient -,256(*) -,543(**) -0,139 -0,240 -0,023 -,245(*) ,499(**)
Sig. (2-seitig) 0,039 0,000 0,268 0,055 0,856 0,049 0,000
N 65 65 65 65 65 65 65
Korrelationskoeffizient 0,114 -,245(*) -,402(**) -0,184 -0,024 -0,181 -0,165
Sig. (2-seitig) 0,366 0,049 0,001 0,143 0,847 0,149 0,188
N 65 65 65 65 65 65 65
Korrelationskoeffizient ,289(*) -0,018 -,298(*) -0,125 0,142 -0,121 -0,186
Sig. (2-seitig) 0,019 0,886 0,016 0,320 0,258 0,335 0,138
N 65 65 65 65 65 65 65
Korrelationskoeffizient -0,138 -,266(*) -,337(**) -0,031 -,250(*) -0,027 -0,185
Sig. (2-seitig) 0,273 0,032 0,006 0,803 0,044 0,832 0,141
N 65 65 65 65 65 65 65
Korrelationskoeffizient -,284(*) -,427(**) 0,008 -0,229 0,000 -0,242 ,518(**)
Sig. (2-seitig) 0,022 0,000 0,951 0,066 0,998 0,052 0,000
N 65 65 65 65 65 65 65
Korrelationskoeffizient ,326(**) 0,138 -0,228 0,120 0,119 0,125 -,373(**)
Sig. (2-seitig) 0,008 0,273 0,068 0,341 0,343 0,319 0,002
N 65 65 65 65 65 65 65
Korrelationskoeffizient -,279(*) -,606(**) -0,139 -,369(**) 0,056 -,370(**) ,595(**)
Sig. (2-seitig) 0,024 0,000 0,269 0,003 0,659 0,002 0,000
N 65 65 65 65 65 65 65
Korrelationskoeffizient -0,052 0,123 -0,162 0,026 -0,112 0,037 -0,197
Sig. (2-seitig) 0,679 0,330 0,198 0,836 0,375 0,768 0,116
N 65 65 65 65 65 65 65
Korrelationskoeffizient 0,115 0,056 0,041 0,260 0,023 0,272 -0,090
Sig. (2-seitig) 0,430 0,704 0,782 0,071 0,877 0,059 0,537
N 49 49 49 49 49 49 49
Korrelationskoeffizient 0,012 0,038 -0,156 -0,068 0,003 -0,048 -0,062
Sig. (2-seitig) 0,931 0,787 0,270 0,631 0,982 0,734 0,661
N 52 52 52 52 52 52 52
Korrelationskoeffizient 0,023 ,352(**) 0,150 0,182 -0,200 0,196 -,444(**)
Sig. (2-seitig) 0,853 0,004 0,232 0,148 0,111 0,118 0,000
N 65 65 65 65 65 65 65
Korrelationskoeffizient 0,163 ,400(**) 0,068 0,144 -0,135 0,152 -,547(**)
Sig. (2-seitig) 0,195 0,001 0,593 0,254 0,284 0,225 0,000
N 65 65 65 65 65 65 65

 

Distanz Rhein  [m]

GFI

Leitfähigkeit [µS/cm]

Ammonium [mg/l]

Eisen [mg/l]

Temperatur [°C]

Sauerstoff [mg/l]

pH-Wert

Mangan [mg/l]

Bor [mg/l]

Chlorid [mg/l]

Sulfat [mg/l]

SAK (254nm) [1/m]

** Die Korrelation ist auf dem  0,01 Niveau (2-seitig) signifikant
* Die Korrelation ist auf dem  0,05 Niveau (2-seitig) signifikant

Nitrat [mg/l]

Nitrit [mg/l]

AOX [mg/l]

DOC [mg/l]

 

Die deutlichsten negativen Korrelationen ergeben sich zwischen dem Sulfatgehalt bzw. der 

elektrischen Leitfähigkeit und der Taxaanzahl (r = -0,606, r = -0,543) sowie zwischen 

SAK254nm und dem Anteil stygobionter Arten (r = -0,547). Am stärksten positiv korreliert ist 

der Anteil der stygobionten Arten mit der Entfernung zum Rhein (r = 0,572), mit dem 

Sulfatgehalt (r = 0,595), den Borkonzentrationen (r = 0,518) und der elektrischen 
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Leitfähigkeit (r = 0,499) (Tab. 18). Die Artenanzahl ist lediglich mit dem Ammoniumgehalt 

korreliert (r = -0,402). Mit Ausnahme der Sulfatkonzentrationen fanden sich keine 

Korrelationen zwischen den Abundanzen der euryöken Arten und den abiotischen 

Parametern (Tab. 18).  

Der GFI korreliert negativ mit dem Anteil der stygobionten Arten (r = -0,504, p = 0.000) 

und positiv mit der Taxaanzahl (r = 0,479, p = 0,000) (Tab. 18).  

 

 

4.2.3 Grundwasser-Fauna-Index für alle Pegel 

 

Berechnet man den GFI für die einzelnen ökologischen Gruppen, kann man anhand 

der Boxplots (Abb. 52 F) und der mit den GFI-Werten überlagerten MDS (Abb. 53) eine 

kontinuierliche Abnahme von den rheinnahen A-Pegeln des [Hyporheals I] hin zum 

[landseitigem GW] erkennen. Die ökologischen Gruppen unterscheiden sich 

hinsichtlich des GFI signifikant (Mann-Whitney-U-Test, p < 0,01, n = 25, bzw. n = 30) 

mit Ausnahme von der Gruppe [Alluv. GW (Pumpe)] zur Gruppe [Alluv. GW], was 

darauf hindeutet, dass diese beiden Gruppen einen ähnlichen Oberflächenwasser-

einfluss besaßen und ohne Einfluss der Pumpen auch ähnliche Taxaspektren 

aufweisen könnten.  

Der GFI in der Gruppe [Hyporheal 1] liegt bei durchschnittlich 19,93 und in der Gruppe 

[Hyporheal 2] (B-Pegelreihe) noch bei 15,53 (Abb. 52 F). Erst die beiden 

Alluvialgruppen [Alluv. GW (Pumpe)] und [Alluv. GW] weisen deutlich geringere GFI-

Werte von im Mittel 4,77 bzw. 4,48 auf. Für die Pegel 11 und 14 des landseitigen 

Grundwassers [landseitiges GW] wurden sehr niedrige GFI-Werte von 1,01 bzw. 0,99 

errechnet. Pegel 80 hingegen weist einen relativen hohen GFI von durchschnittlich 

5,82 auf, so dass der Median der Gruppe [landseitiges GW] bei 2,66 liegt (Abb. 52 F).  
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Abb. 53: MDS der faunistischen Daten aller Pegel überlagert mit Ausprägung der GFI-

Werte 

So ergibt sich mit Ausnahme des Pegels 80 hinsichtlich der Alimoniestufen (HAHN 

2006a) eine klare Dreiteilung der untersuchten Pegel (Abb. 54). Die vom Rhein beein-

flussten Pegelreihen A und B werden als eu-alimon (GFI > 10), die Alluvialgruppen 

[Alluv. GW (Pumpe)] und [Alluv. GW]) sowie Pegel 80 als meso-alimon (GFI = 2-10) 

eingestuft. Die beiden durch tieferes Grundwasser charakterisierten Pegel 11 und 14 

[landseitiges GW] sind entsprechend des niedrigen GFI oligo-alimon (GFI < 2). 

 

Abb. 54: MDS der faunistischen Daten aller Pegel überlagert mit Ausprägung der Alimonie 
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Bei der Überprüfung der ökologischen Gruppen mittels einer DA der logarithmierten 

physikochemischen Daten zeigt sich, dass der GFI den stärksten Einfluss auf die 

Gruppen besitzt (Kanonischer Diskriminanzkoeffizient der ersten Funktion: 1,577) 

(Tab. 19). Die ökologischen Gruppen werden zu 93,1 % über die abiotischen Variablen 

korrekt zugeordnet, und 92,6 % der Varianzen werden durch die ersten beiden Funk-

tionen erklärt. Die hohen Eigenwerte und die niedrigen Wilks’ Lambda-Werte sprechen 

für eine deutliche Trennung der Gruppen. 

 

Tab. 19: Ergebnisse der Diskriminanzanalyse (DA) zur Überprüfung der die ökologischen 

Gruppen prägenden physikochemischen Faktoren für alle Pegel (ohne Nitrit und 

AOX aufgrund von Datenlücken) (Zeitraum: Februar 2005 – Januar 2006) 

Diskriminanz-
funktion Eigenwerte % der 

Varianz
Kanonische 
Korrelation

Koeffizient  
GFI Wilk´s Lambda

F1 21,843 65,2 0,978 1,577  F1 - F4 0,00; p  = 0,000
F2 9,168 27,4 0,950 1,340  F2 - F4 0,02; p  = 0,000
F3 1,933 5,8 0,812 0,993  F3 - F4 0,22; p  = 0,000
F4 0,541 1,6 0,592 -0,450  F4 0,65; p  = 0,001

 

 

Die stärksten positiven Korrelation des GFI und der physikochemischen Faktoren 

ergibt sich mit dem SAK254nm (r = 0,722, p < 0,001, n = 65) und dem DOC (r = 0,623, 

p < 0,001, n = 65). Mit dem GFI negativ korreliert sind am deutlichsten die elektrische 

Leitfähigkeit (r = -0,695, p < 0,001, n = 65).  

Die Spearman-Korrelationsanalyse zwischen dem GFI und den biotischen Faktoren 

ergibt eine positive Korrelation des GFI mit der Taxaanzahl (r = 0,479, p < 0,001, 

n = 65) und eine negative Korrelation mit den Anteilen stygobionter Arten (r = -0,623, 

p < 0,001, n = 65) (Tab. 18). 
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4.2.4 Räumliche Analyse der Fauna für die Pegelreihen A, B, C 

 

Bei der faunistischen Betrachtung der Pegelreihen A, B und C im Zeitraum eines 

Jahres (Februar 2005 - Januar 2006) zeigt sich, dass die Abundanzen innerhalb der 

einzelnen Pegel teilweise erhebliche Unterschiede aufwiesen (Tab. A5). So konnten in 

den Proben des Pegels B3 insgesamt 760 Organismen (exklusive Nauplii), in denen 

des Pegels C3 nur 117 Tiere gefunden werden. Die Zusammensetzung der 

Zoozönosen war in den Pegeln, abgesehen von wenigen Ausnahmen, relativ ähnlich 

und wurde durch hohe Anteile von Cyclopoida charakterisiert. Dabei nahmen die 

prozentualen Anteile von den A- zu den C-Pegeln deutlich zu (Abb. 55-57).  

Innerhalb der A-Pegelreihe wurden alle drei Pegel von Cyclopoida dominiert, allerdings 

ergeben sich leichte Differenzen in der Artenzusammensetzung zwischen dem Pegeln 

A3 und den Pegeln A1 und A2 (Abb. 55). So wies der oberflächennahe Pegel A3 mit 

über 25 % einen hohen Anteil an Ostracoden der Art Pseudocandona pratensis auf, 

während sie in den anderen beiden Pegeln fehlten. Hingegen waren die Abundanzen 

der gefangenen Turbellarien, Nematoden und Oligochaeten in diesem Pegel geringer. 

Dadurch ergab sich ein hoher Anteil von 95 % Crustaceen in den A3-Proben. In A1 und 

A2 sind die Nematoden, Oligochaeten und Turbellarien deutlich stärker vertreten, in A2 

sogar fast zu 50 %. 

Am individuenreichsten waren die Proben des A1-Pegels mit 499 erfassten 

Organismen. Pegel A2 wies mit nur 121 Exemplaren hingegen die individuenärmste 

Fauna aller neun Pegel auf. 
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Abb. 55: Taxaspektren und Abundanzen(in Prozent) der Gesamtfänge für die Pegel A1-A3 

in der Zeit von Februar 2005 bis Januar 2006 

 

Die Abundanzen in den B-Pegeln waren höher als in den A-Pegeln (Abb. 56, Tab. A5). 

Dabei wurden die drei B-Pegel durch die nochmals gegenüber den A-Pegeln erhöhten 

Anteile an Cyclopoida von mehr als 65 % charakterisiert. Das Taxaspektrum war in 

allen drei Pegel insgesamt sehr ähnlich. Im Pegel B3 konnten allerdings Bathynellacea 

in relativ hohen Abundanzen festgestellt werden. Wie schon in der A-Pegelreihe wurde 

auch in den B-Pegeln erneut Turbellarien mit Anteilen zwischen 10,3 % bis 21,2 % 

erfasst. Die weiteren Taxa waren nur mit wenigen Individuen vertreten.  
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Abb. 56: Taxaspektrum und Abundanz (in Prozent) der Gesamtfänge für Pegelreihe B in 

der Zeit von Februar 2005 bis Januar 2006 

 

Die Cyclopoidenanteile nehmen von den B- zu den C-Pegeln weiter zu (Abb. 57).  

Vor allem in Pegel C1 wurden mit 94,5 % fast ausschließlich Hüpferlinge gefunden. 

Dementsprechend taxaarm ist die dort erfasste Zoozönose.  

Taxareicher zeigten sich Pegel C2 und besonders Pegel C3, die neben der hohen 

Dominanz von Cyclopoiden noch größere Anteile von Oligochaeta und Collembolen 

aufwiesen. Andere Crustaceen konnten bis auf Einzelfunde von Bathynellacea nicht 

erfasst werden. Alle drei Pegel wiesen deutlich geringere Gesamtabundanzen auf als 

die B-Pegelreihe. Vor allem C3 war mit 117 erfassten Organismen sehr individuenarm.  
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Abb. 57: Taxaspektrum und Abundanz (in Prozent) der Gesamtfänge für Pegelreihe C in 

der Zeit von Februar 2005 bis Januar 2006 

 

Über die Daten eines Jahres lassen sich anhand der Fauna-Pegel-Matrix für die Pegel-

reihen A, B und C (Tab. 20) drei unterschiedliche ökologische Gruppen ableiten: (I) Die 

Pegelreihe A als [Hyporheal 1], (II) die Gruppe [Hyporheal 2] der Pegelreihe B und (III) 

das alluviale Grundwasser der Pegelreihe C [Alluv. GW (Pumpe)]. Die ökologischen 

Gruppen, die sich bei der faunistischen Analyse aller Pegel für ein halbes Jahr ergeben 

haben (Kap. 4.2.2), werden folglich bestätigt. 
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Tab. 20: Taxa-Pegel-Matrix der erfassten Invertebraten der Pegelreihen A, B, C von 

Februar 2005 bis Januar 2006 (Ökol. = ökologische Präferenz: sx = stygoxen, 

eö = euryök, sp = stygophil, sb = stygobiont)  

 
Gruppen

Pegel A1 A2 A3 B1 B2 B3 C1 C2 C3
n=12 n=12 n=12

Arten Ökol.

Eucyclops serrulatus sx/eö 2 6 17
Acanthocyclops robustus sx/eö 6
Diacyclops bicuspidatus sx/eö 1
Pseudocandona pratensis sx/eö 55
Bryocamptus spec 1
Chappuisius singeri sb 3 5 4 13 11
Diacyclops languidus sp 1 1
Graeteriella unisetigera sb 4 1 2 20 114 18 3 2 1
Bathynella freiburgensis sb 12 1 128 5 3 1
Diacyclops languidoides sb 52 58 140 108 287 274 146 57
Niphargus kochianus sb 1 3 2
Troglochaetus beranecki sb 1

Höhere Taxa

Tardigrada 6 1 2 3 2
Nematoda 12 7 2 5 6 3 1 1
Mikroturbellaria 13 13 4 21 19 19 1 2
Oligochaeta 16 17 5 12 22 28 21 28 12
Insecta 1 10 10

Hyporheal Hyporheal 2 Alluv.GW (Pumpe)

 
 

Nur das [Hyporheal 1] weist stygoxene bzw. euryöke Arten auf (Eucyclops serrulatus, 

Acanthocyclops robustus, Diacyclops bicuspidatus, Pseudocandona pratensis), ist aber 

durch relativ niedrige Abundanzen gekennzeichnet (Abb. 60). Im [Hyporheal 2] wurden 

neben Diacyclops languidoides auch höhere Abundanzen von Graeteriella unisetigera, 

Bathynella freiburgensis und Chappuisius singeri gefunden. Diacyclops languidoides 

dominiert die artenärmere jedoch individuenreiche C-Pegelreihe [Alluv. GW (Pumpe)].  

Die drei Pegelreihen werden in der Fauna-MDS wesentlich deutlicher voneinander 

getrennt als durch die Hydrochemie, die keine Unterscheidung zwischen Pegelreihe A 

und B erlaubt (Abb. 58). Allerdings ergeben sich einige Überschneidungen in der 

Besiedlung der beiden Hyporheal-Gruppen (Tab. 21).  
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Abb. 58: MDS (Multidimensionale Skalierung) der faunistischen Daten der Pegelreihen A, 

B und C (Daten wurden über den Mittelwert aggregiert, Zahlen markieren Pegel) 

(Zeitraum Februar 2005-Januar 2006) 

 

Im Dendrogramm der Cluster-Analyse (Abb. 59) wird ersichtlich, dass Pegel A3 eher 

zu den B- und C-Pegeln zugeordnet wird, wenn die Similarität auch deutlich schwächer 

ist als innerhalb der B- und C-Pegel. Die Faunengemeinschaften der B-Pegel sind laut 

Cluster-Analyse enger mit denen der C-Pegel als mit denen der A-Pegel assoziiert. In 

der ANOSIM (Tab. 21) zeigt sich hingegen eine deutliche Trennung zwischen diesen 

beiden Faunengemeinschaften.  

Insgesamt spricht das globale R mit 0,654 für eine noch gute Trennung der einzelnen 

Gruppen. Lediglich die beiden Hyporheal-Pegelreihen zeigen bei einem R-Wert von 

0,444 einige Überlappungen (Tab. 21).  
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Abb. 59: Cluster-Analyse der Fauna für die Pegelreihen A, B und C (Zeitraum Februar 

2005-Januar 2006) 

 

Tab. 21: Zusammengefasste R-Statistik der ANOSIM zur Überprüfung der Pegelreihen A, 

B, C (Zeitraum Februar 2005-Januar 2006) 

 

   
Pegelreihe  A B 

B  0,444 
C  0,741 0,926 
Globales R = 0,65; p = 0,001 
   

 

Die Boxplots für jeden einzelnen der neun untersuchten Pegel zeigen bei den 

Abundanzen und Taxazahlen ein heterogenes Bild (Abb. 60 A, B). So unterscheiden 

sich die Pegelreihen hinsichtlich Abundanzen, Taxa- und Artenanzahl sowie den 

Anteilen euryöker und stygobionter Tiere signifikant (H-Tests, p = 0,000, n = 108).  

Die höchsten Abundanzen wiesen die B-Pegel [Hyporheal II] auf und unterscheiden 

sich somit signifikant von der A-Pegelreihe [Hyporheal 1] (U-Test, p = 0,000, n = 72) 
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und der C-Pegelreihe [Alluv. GW (Pumpe)] (U-Test, p < 0,05, n = 72). Die Taxaanzahl 

von [Alluv. GW (Pumpe)] unterscheidet sich gegenüber den anderen Pegelreihen 

aufgrund des geringen Taxaspektrums hoch signifikant (U-Tests, p = 0,000, n = 72), 

während sich zwischen der A- und B-Pegelreihe hinsichtlich Taxa- und Artenanzahl 

keine signifikanten Differenzen ergeben (Abb. 60 B, C). Bei der Artenvielfalt zeigt sich 

nur zwischen dem [Hyporheal 2] und dem [Alluv. GW (Pumpe)] eine signifikante 

Trennung (U-Test, p = 0,000, n = 72).  

 

  

 

Abb. 60: Boxplots der (A) Abundanzen, (B) Anzahl der Taxa und (C) Arten, (D) der Anteile 

an euryöken und (E) stygobionten Arten und (F) des GFI für die einzelnen Pegel 

der Pegelreihen A, B und C (○ = Ausreißer, ∗ = Extremwerte) (Zeitraum: Februar 

2005-Januar 2006) 
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Euryöke Arten fanden sich nur in den A-Pegeln (Tab. 20, Abb. 60 D), während 

stygobionte Arten in allen Pegeln vertreten waren (Abb. 60 E). Dementsprechend hoch 

signifikant sind die Unterschiede der Anteile euryöker bzw. stygobionter Arten der 

Gruppe [Hyporheal 1] zu den anderen beiden ökologischen Gruppen (U-Tests, 

p = 0,000, n = 72). Zwischen den B- und C-Pegelreihen können keine signifikanten 

Abweichungen festgestellt werden. 

Bei einem Vergleich der Abundanzen, Taxa- und Artenanzahl in Abhängigkeit der Tiefe 

der Pegel in der jeweiligen Pegelreihe zeigt sich kein eindeutiger Trend (Abb. 61). Dies 

gilt insbesondere für die A-Pegelreihe, in welcher der Pegel A2 mit der mittleren Tiefe 

die geringsten Abundanzen und Arten aufweist. In der arten- und individuenreichsten 

B-Pegelreihe steigen die Abundanzen vom tiefsten Pegel B1 zum flachsten Pegel B3 

an. Konträr dazu sind die Abundanzen in der C-Pegelreihe. Hier sinken die Gesamt-

individuenzahlen vom tiefsten zum flachsten Pegel ab. Die Taxa- bzw. Artenanzahlen 

verändern sich hingegen innerhalb der Pegelreihen tiefenbedingt kaum (Abb. 61).  

 

0

100

200

300

400

500

600

700

800

A1 A2 A3 B1 B2 B3 C1 C2 C3

A
bu

nd
an

ze
n

0

1

2

3

4

5

6

7

8

9

10
Ta

xa
-/A

rt
en

an
za

hl

Gesamtabundanz Taxaanzahl Artenanzahl  
Abb. 61: Abundanzen, Taxa- und Artenanzahl der einzelnen Pegel der Reihen A. B, C in 

der Zeit von Februar 2005 bis Januar 2006 
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Korrelationen zwischen den physikochemischen Parametern und den faunistischen 

Kenngrößen waren meist nur schwach vorhanden (Tab. 22).  

 
Tab. 22: Spearman-Rangkorrelationstabelle zwischen faunistischen und physiko-

chemischen Parametern der Pegelreihen A, B, C für Februar 2005 - Januar 2006 

(grau hinterlegt: Korrelationskoeffizient r > 0,4) 

Abundanz Taxaanzahl Artzahl
Abundanz 
Euryöke

Abundanz 
Stygobionte

Anteil     
Euryöke

Anteil 
Stygobionte

Korrelationskoeffizient -,282(**) ,412(**) 0,094 ,393(**) -,407(**) ,398(**) -,437(**)
Sig. (2-seitig) 0,003 0,000 0,332 0,000 0,000 0,000 0,000
N 108 108 108 108 108 108 108
Korrelationskoeffizient ,219(*) -,404(**) -0,147 -,517(**) ,441(**) -,518(**) ,577(**)
Sig. (2-seitig) 0,023 0,000 0,129 0,000 0,000 0,000 0,000
N 108 108 108 108 108 108 108
Korrelationskoeffizient ,364(**) 0,051 0,154 0,033 ,278(**) 0,019 0,062
Sig. (2-seitig) 0,000 0,598 0,110 0,737 0,004 0,847 0,527
N 108 108 108 108 108 108 108
Korrelationskoeffizient -,496(**) -0,003 -0,170 0,063 -,446(**) 0,070 -0,152
Sig. (2-seitig) 0,000 0,974 0,078 0,520 0,000 0,472 0,116
N 108 108 108 108 108 108 108
Korrelationskoeffizient -0,066 0,166 0,027 ,258(**) -,197(*) ,269(**) -,298(**)
Sig. (2-seitig) 0,498 0,086 0,782 0,007 0,041 0,005 0,002
N 108 108 108 108 108 108 108
Korrelationskoeffizient 0,141 -,353(**) -0,160 -0,007 0,120 -0,002 0,087
Sig. (2-seitig) 0,145 0,000 0,098 0,945 0,215 0,987 0,372
N 108 108 108 108 108 108 108
Korrelationskoeffizient 0,011 -0,104 -0,099 0,059 -0,019 0,051 -0,074
Sig. (2-seitig) 0,908 0,283 0,306 0,543 0,842 0,602 0,447
N 108 108 108 108 108 108 108
Korrelationskoeffizient -0,076 -0,087 -0,116 -0,084 -0,032 -0,085 0,037
Sig. (2-seitig) 0,434 0,371 0,232 0,388 0,742 0,380 0,701
N 108 108 108 108 108 108 108
Korrelationskoeffizient -0,159 -0,041 -0,086 ,275(**) -,263(**) ,265(**) -,283(**)
Sig. (2-seitig) 0,101 0,673 0,376 0,004 0,006 0,006 0,003
N 108 108 108 108 108 108 108
Korrelationskoeffizient 0,189 -0,117 0,087 0,006 0,203 -0,017 0,154
Sig. (2-seitig) 0,112 0,326 0,466 0,962 0,088 0,890 0,196
N 72 72 72 72 72 72 72
Korrelationskoeffizient -0,019 -0,145 -0,151 0,164 -0,062 0,174 -0,145
Sig. (2-seitig) 0,846 0,135 0,118 0,090 0,524 0,072 0,133
N 108 108 108 108 108 108 108
Korrelationskoeffizient 0,092 -,356(**) -0,144 -0,044 0,107 -0,040 0,110
Sig. (2-seitig) 0,346 0,000 0,136 0,651 0,271 0,678 0,259
N 108 108 108 108 108 108 108
Korrelationskoeffizient -,468(**) -0,042 -,228(*) -0,005 -,394(**) 0,005 -0,087
Sig. (2-seitig) 0,000 0,665 0,018 0,963 0,000 0,959 0,369
N 108 108 108 108 108 108 108
Korrelationskoeffizient 0,092 -0,010 0,081 ,282(**) 0,044 ,271(**) 0,019
Sig. (2-seitig) 0,364 0,920 0,423 0,005 0,663 0,007 0,851
N 99 99 99 99 99 99 99
Korrelationskoeffizient -0,181 0,037 -0,060 0,086 -,225(*) 0,103 -,240(*)
Sig. (2-seitig) 0,073 0,713 0,556 0,400 0,025 0,312 0,017
N 99 99 99 99 99 99 99
Korrelationskoeffizient -0,165 ,366(**) 0,164 ,380(**) -,296(**) ,388(**) -,398(**)
Sig. (2-seitig) 0,088 0,000 0,091 0,000 0,002 0,000 0,000
N 108 108 108 108 108 108 108
Korrelationskoeffizient -0,111 ,361(**) 0,121 ,297(**) -,247(**) ,302(**) -,391(**)
Sig. (2-seitig) 0,252 0,000 0,214 0,002 0,010 0,002 0,000
N 108 108 108 108 108 108 108

 

Distanz Rhein [m]

GFI

Leitfähigkeit [µS/cm]

Ammonium [mg/l]

Eisen [mg/l]

Temperatur [°C]

Sauerstoff [mg/l]

pH-Wert

Mangan [mg/l]

Bor [mg/l]

Chlorid [mg/l]

Sulfat [mg/l]

SAK (254nm) [1/m]

** Die Korrelation ist auf dem 0,01 Niveau (2-seitig) signifikant
*  Die Korrelation ist auf dem 0,05 Niveau (2-seitig) signifikant

Nitrat [mg/l]

Nitrit [mg/l]

AOX [mg/l]

DOC [mg/l]

 

Die Abundanzen der gefundenen Metazoen korrelieren negativ mit dem 

Sauerstoffgehalt (r = -0,496) und dem Nitratgehalt (r = -0,468). Negativ korreliert sind 

auch die Taxaanzahl (r = -0,404) sowie die Abundanzen (r = -0,517) und Anteile 
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euryöker Organismen (r = -0,518) mit der Entfernung zum Rhein. Die Anteile 

stygobionter Arten sind dementsprechend positiv mit der Rheindistanz korreliert 

(r = 0,577). Der GFI korreliert indessen positiv mit den Abundanzen bzw. Anteilen 

euryöker Arten und negativ mit den Individuenzahlen und Anteilen stygobionter Arten 

(Tab. 22).  

 
 

4.2.5 Grundwasser-Fauna-Index für die Pegelreihen A, B, C 

 

Der GFI, der im flachsten Pegel A3 am höchsten war, nahm von der A-Pegelreihe zur 

B-Pegelreihe und dann noch mal deutlich zur C-Pegelreihe hin ab (Abb. 60 F, Abb. 62).  

Über den gesamten Untersuchungszeitraum ergaben sich durchschnittliche GFI-Werte 

von 23,19 für das [Hyporheal 1], 18,07 für das [Hyporheal 2] und 5,15 für [Alluv. GW 

Pumpe]. Die Unterschiede des GFI zwischen den drei Pegelreihen ist dabei signifikant 

(H-Test, p = 0,000, n = 108, U-Tests zwischen den Gruppen je p <0,01, n = 36).  

 

 
Abb. 62: MDS der faunistischen Daten der Pegelreihen A, B, C überlagert mit Ausprägung 

der GFI-Werte (Zeitraum: Februar 2005-Januar 2006)  
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Die Zugehörigkeit der ökologischen Gruppen zu den Alimonieklassen ändert sich 

während des gesamten Untersuchungszeitraumes nicht. Die Gruppen [Hyporheal 1] 

und [Hyporheal 2] sind aufgrund des großen Anteils an Detritus, den hohen 

Standardabweichungen der Temperatur und der guten Sauerstoffversorgung eu-alimon 

(Abb. 63). Hinter der Brunnengalerie sinkt der GFI vernehmlich ab, und die C-

Pegelreihe wird entsprechend als meso-alimon eingeordnet. 

 

 
 

Abb. 63: MDS der faunistischen Daten aller Pegel überlagert mit Ausprägung der Alimonie 

(Zeitraum: Februar 2005 bis Januar 2006) 

 

Zur Überprüfung, welche physikochemischen Faktoren die ökologischen Gruppen 

beeinflussen könnten, wurde erneut eine Diskriminanzanalyse der logarithmierten 

Daten durchgeführt. Die DA ermittelt für die drei Pegelreihen, wie schon bei der DA 

aller Pegel, den GFI als den Faktor, der die ökologischen Gruppen am stärksten 

beeinflusst (Tab. 23).  
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Tab. 23: Ergebnisse der Diskriminanzanalyse (DA) zur Überprüfung der die ökologischen 

Gruppen prägenden physikochemischen Faktoren der Pegelreihen A, B, C (ohne 

Eisen, Nitrit und AOX aufgrund von Datenlücken) 

Diskriminanz-
funktion Eigenwerte % der 

Varianz
Kanonische 
Korrelation

Koeffizient  
GFI Wilk´s Lambda

F1 21,508 97,6 0,978 2,019  F1 - F2 0,03; p  = 0.000
F2 0,519 2,4 0,585 0,120  F2 0,66; p  = 0.000

 

Der GFI korreliert am stärksten mit der Entfernung der Messstellen zum Rhein (r = -

0,796, p < 0,001, n = 108), mit dem DOC-Gehalt (r = 0,642, p < 0,001, n = 108) bzw. 

dem SAK254nm (r = 0,645, p < 0,001, n = 108) sowie der elektrischen Leitfähigkeit (r = -

0,544, p < 0,001, n = 108).  

 

 

4.2.6 Zeitliche Analyse der Fauna  

 

Zeitliche Muster der Faunengemeinschaften in den Pegeln konnten kaum ermittelt 

werden. Das Hochwasser zu Beginn der Untersuchung hatte nur wenig Einfluss und 

veränderte die Zusammensetzung der Fauna innerhalb der Pegel nicht oder nur 

geringfügig. Lediglich im oberflächen- und rheinnahen Pegel A3 wurde eine Zunahme 

der prozentualen Anteile euryöker Arten beobachtet, die um ca. 1-2 Monate zeit-

versetzt nach dem Hochwasser auftraten und danach wieder abnahmen (Abb. 64). Die 

Anteile der stygobionten Arten hingegen reduzierten sich durch die Flut schwach und 

stiegen im Sommer deutlich an. Allerdings nahmen die Anteile ab Herbst wieder 

drastisch ab und erreichten im Dezember 2005 ihren Tiefstand, während die Anteile 

euryöker Arten erneut kurzfristig zunahmen.  

 



4  Ergebnisse 

 124

Rheinwasserstand

Anteil Euryöke

Anteil Stygobionte

0

1

2

3

4

5

6

7

16.02.05 18.03.05 17.04.05 17.05.05 16.06.05 16.07.05 15.08.05 14.09.05 14.10.05 13.11.05 13.12.05 12.01.06

R
he

in
w

as
se

rs
ta

nd
 (m

)

0

10

20

30

40

50

60

St
yg

ob
io

nt
e/

Eu
ry

ök
e 

(%
)

 
Abb. 64: Rheinwasserstand und prozentuale Anteile von stygobionten und euryöken/ 

stygoxenen Arten von Februar 2005-Januar 2006 für den Pegel A3 

Insgesamt ist in den Hyporheal-Pegeln der Reihen A und B eine Zunahme der 

Abundanzen in den Sommermonaten zu erkennen (Abb. 65). Auch in den C-Pegeln 

sind saisonale Veränderungen mit erhöhten Abundanzen im Sommer ersichtlich aber 

geringer ausgeprägt.  
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Abb. 65: Abundanzen der Pegelreihen A, B und C im Jahresverlauf 
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Vor allem die Individuenzahlen der Cyclopoidenarten Diacyclops languidoides und 

Graeteriella unisetigera stiegen in den Sommermonaten an, wie in Abb. 66 C, D 

exemplarisch für den Pegel B1 zu erkennen ist.  

Der Pegel B1 ist der einzige Pegel, der einen annähernd zyklischen Jahresverlauf 

anzeigt, wie die MDS für die einzelnen Probentermine verdeutlicht (Abb. 66 A). 

Während die Abundanzen der Cylcopoida im Sommer zunahmen und ab November 

2005 stark zurückgingen, stiegen die Individuenzahlen der gefangen Oligochaeten im 

Herbst 2005 an (Abb. 66 B, C, D)  

 

 

Abb. 66: (A) Fauna-MDS der einzelnen Probentermine für den Pegel B1, (B) MDS 

überlagert mit Blasen der relativen Anteile von Oligochaeten, (C) MDS 

überlagert mit Blasen der relativen Anteile von Graeteriella unisetigera, (D) MDS 

überlagert mit Blasen der relativen Anteile von Diacyclops languidoides 

 

 

 

A B

C D
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Für die weniger von Oberflächenwasser beeinflussten C-Pegel des [Alluv. GW] wurden 

keine zeitlichen Muster der Fauna erwartet, da es zu keinen bedeutsamen 

hydrologischen Veränderungen gekommen ist und die Grundwassertiere gegenüber 

hydrochemischen Abweichungen relativ unabhängig sind (HAKENKAMP et al. 1994; 

STRAYER (1994); MÖSSLACHER 2000; HAHN 1996, 2006a). Exemplarisch sind die 

zeitlichen Veränderungen im Pegel C1 in der MDS (Abb. 67) dargestellt. Die Abbildung 

verdeutlicht, dass es im gesamten Untersuchungsjahr zu keinen nennenswerten 

Veränderungen innerhalb der C1-Lebensgemeinschaft gekommen ist. 

 

 
 

Abb. 67: Fauna-MDS der einzelnen Probentermine für den Pegel C1 
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5 Diskussion 
 

5.1 Physikochemische Analysen 

 

Die einzelnen chemischen Parameter sollen an dieser Stelle sowohl für den gesamten 

Untersuchungsstandort unter Berücksichtigung aller Pegel als auch für den Rhein und 

die Pegelreihen A, B und C über den Zeitraum eines Jahres diskutiert werden. Dabei 

geben die chemischen Parameter Aufschluss über die Herkunft des Wassers und über 

die Redoxverhältnisse und Abbauprozesse im Aquifer. Insbesondere die mikrobielle 

Aktivität ist für die hydrochemischen Veränderungen ein Schlüsselfaktor während der 

Uferfiltration (JAKOBS et al. 1988; DOUSSAN et al. 1997). 

 

Die Temperaturverhältnisse von unterirdischem Wasser sind aufgrund der Pufferung 

des Bodens und des Aquifers stabiler als an der Oberfläche. Dabei entspricht die 

Durchschnittstemperatur im Grundwasser ungefähr der Jahresmitteltemperatur der Luft 

(BRUNKE & GONSER 1997). Charakteristisch ist somit eine starke Abnahme der 

Temperaturschwankungen des Wassers mit der Tiefe bzw. mit der Entfernung zu 

Oberflächengewässern (BRUNKE & GONSER 1997). Daher ist vor allem die 

Temperaturamplitude ein Maß, um den Einfluss von Oberflächenwasser auf das 

unterirdische Wasser zu qualifizieren und quantifizieren (TANIGUCHI et al. 2003).  

Die Temperatur selbst und auch die jährlichen Temperaturschwankungen sind 

Schlüsselparameter für die biogeochemischen Prozesse, die während der Infiltration 

des Flusswassers in den Aquifer stattfinden (VON GUNTEN et al. 1991; KIM & 

CORAPCIOGLU 2002). Die Temperatur des Wassers steuert unter anderem die Löslich-

keit von Gasen wie Sauerstoff und anderen chemischen Stoffen (VON GUNTEN & KULL 

1986). 
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Das Temperaturregime hat auch eine entscheidende Bedeutung für die faunistischen 

Ausprägungen des Hyporheals und Grundwassers, da es die mikrobielle Aktivität und 

den Metabolismus der Meiofauna beeinflusst (BRUNKE & GONSER 1997).  

Die deutlich geringeren Durchschnittstemperaturen und schwächeren Temperatur-

amplituden des [Alluv. GW] und [landseitigem GW] im Untersuchungsgebiet zeigen, 

dass die Pegel dieser beiden Gruppen weniger stark vom Oberflächenwasser 

beeinflusst waren als die Pegel des [Hyporheals]. Im Gegensatz zu den 

Untersuchungen von ECKERT et al. (2004), die bei Temperaturmessungen im Sommer 

2003 eine um 5° C niedrigere Temperatur des Uferfiltrats gegenüber der des Rheins 

feststellen konnten, wurden keine signifikanten Temperaturunterschiede zwischen 

Rhein und den Wasserproben der A- und B-Pegel gemessen. Dies verdeutlicht, wie 

stark das [Hyporheal] vom Rhein beeinflusst wurde. Während der Rhein [OW Rhein] 

und auch das [Hyporheal] eine typische Ganglinie der Temperaturwerte von 

Oberflächengewässern im Jahresverlauf mit einem Maximum im Sommer und einem 

Minimum im Winter zeigten ([OW Rhein]: 14,8°C, SD: 7,26°C; [Hyporheal]: 14,3°C, SD: 

5,9°C), ließen die Gruppen [Alluv. GW] (12,9°C, SD: 1,77°C) und [landseitiges GW] 

einen deutlich nivellierten Jahrestemperaturverlauf erkennen, was somit einen 

charakteristischen Temperaturverlauf von landseitigem Grundwasser entsprach (VAN 

GUNTEN et al. 2001; BRUNKE & GONSER 1997).  

Tiefenbedingte Temperaturunterschiede zwischen den tiefsten und flachsten Pegeln 

innerhalb der jeweiligen Pegelreihen A, B und C ergaben sich nicht. Bei den Uferfiltrat-

pegeln lässt sich dies durch die zügige Perkolation des Rheinwassers erklären.  

 

Auch der Sauerstoffgehalt im Aquifer wird in entscheidendem Maße durch das 

zuströmende Sickerwasser beeinflusst. Da es aufgrund des fehlenden Lichts zu keiner 

Photosynthese und somit zu keiner Sauerstoffproduktion kommen kann, wird der 

Sauerstoffgehalt durch den allochthonen Eintrag von der Oberfläche bestimmt (VANEK 

1997; OLSEN & TOWNSEND 2003; HAHN 2006a; MALCOM et al. 2009). Während es im 
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Bereich des Grundwasserspiegels noch zu einer Diffusion von Sauerstoff aus der 

Bodenluft kommen kann, erfolgt der überwiegende Sauerstoffeintrag in den Grund-

wasserleiter über das zugeführte Sickerwasser (GRIEBLER 2003). 

Da bei steigenden Temperaturen die Sauerstofflöslichkeit im Wasser abnimmt, führen 

die Sauerstoffwerte des Rheins während des Messzeitraumes (April 2005 - August 

2005) mit bereits durchschnittlich 8,8 mg/l zu Sättigungswerten von über 100 %.  

In der Uferfiltrationszone bestimmt vor allem der hydrologische Austausch mit dem 

Flusswasser die Sauerstoffkonzentrationen, welche in der hyporheischen Zone durch 

Respiration, der Verweilzeit des Uferfiltrats und durch chemolithotrophe Prozesse 

beeinflusst werden (DUFF & TRISKA 2000).  

Im [Hyporheal] lagen die durchschnittliche Sauerstoffkonzentration nur noch bei ca. 

3,5 mg/l. Diese starke Abnahme war Folge der hohen mikrobiellen Tätigkeit an der 

Gewässersohle und im Grundwasserleiter (JAKOBS et al. 1988; SANTSCHI et al. 1990; 

VON GUNTEN et al. 1991). Der Abbau der organischen Substanz und die Oxidation von 

reduzierten anorganischen Stoffen durch die Biofilme in der hyporheischen Zone wird 

durch die im Frühjahr und Sommer ansteigenden Temperaturen beschleunigt und führt 

zu sauerstoffzehrenden Prozessen (HUNKELER et al. 2006). Nach DENECKE (1997) liegt 

der durchschnittliche Sauerstoffverbrauch bei einem Kohlenstoffabbau von 1,4 mg/l bei 

4 mg/l. Trotzdem herrschten im [Hyporheal] während des Untersuchungszeitraumes 

fast keine anaeroben Verhältnisse vor. Nur bei der Augustmessung konnten in den 

Pegeln A1 und B3 Sauerstoffgehalte von knapp < 1 mg/l O2 festgestellt werden. Bei 

einer solchen deutlichen Abnahme des Sauerstoffgehaltes kann davon ausgegangen 

werden, dass auch die mikrobielle Degradationsrate wieder abnimmt (ECKERT et al. 

2004).  

Weitere Ursachen für die Sauerstoffzehrung im Sommer sind neben der erhöhten 

biologischen Aktivität die Veratmung von intrazellulären Speicherstoffen nach dem 

Verbrauch von gelösten Substanzen und die Atmung von Protozoen und Metazoen im 

Aquifer (DENECKE 1997). 



5  Diskussion 

 130

Aufgrund der höheren Temperaturschwankungen im Jahresverlauf und der damit 

verbundenen Veränderungen der mikrobiellen Aktivitäten war auch die Schwankungs-

breite der Sauerstoffkonzentrationen im [Hyporheal] am größten.  

Die niedrigen Sauerstoffkonzentrationen im [landseitigem GW] verweisen ebenfalls auf 

die sauerstoffzehrenden Prozesse im Grundwasserleiter sowie auf eine geringe Ober-

flächenwasserinfiltration. So herrschten vor allem in Pegel 14 zumindest teilweise 

anaerobe und damit reduzierende Bedingungen vor. Darauf deuten neben den 

niedrigen Sauerstoffwerten die erhöhten Eisen-, Mangan- und Ammonium-

konzentrationen hin (Tab. A1).  

 

Die elektrische Leitfähigkeit ist ein Maß für die Gesamtmenge an dissoziierten Ionen 

im Wasser und gilt als Kenngröße für Belastungen durch anorganische Stoffe. Im 

Grundwasser ist sie stark von der Geochemie des Aquifergesteins abhängig 

(BAKALOWICZ 1994). Ein weiterer Faktor, der die elektrische Leitfähigkeit im 

Grundwasser bestimmt, ist die Verweilzeit des Wassers im Aquifer. Je länger das 

Wasser im Aquifer verbleibt, desto höher ist die Ionenkonzentration gegenüber den 

Oberflächengewässern (BAKALOWICZ 1994). Daher kann die elektrische Leitfähigkeit 

auch eine Infiltration von Oberflächenwasser in das Grundwasser anzeigen.  

Der Anstieg der elektrischen Leitfähigkeit vom [OW Rhein] (Median: 632 µS/cm) zum 

[landseitigem GW] (Median: 912 µS/cm) ist daher typisch für die Differenzierung von 

Oberflächenwasser und älterem Grundwasser (BAKALOWICZ 1994; BARTH 2000; 

SCHIRMER et al. 2007).  

Die fast identischen mittleren elektrischen Leitfähigkeitswerte vom [OW Rhein] und 

[Hyporheal] (Tab. A2, A3) offenbaren erneut die starke Beeinflussung der A- und B-

Pegel durch das Rheinwasser. Aufgrund der längeren Verweilzeit und der damit 

höheren Menge an dissoziierten Ionen zeigten die vom Rhein weiter entfernten Pegel 

14 und 80 durch ihre erhöhten elektrischen Leitfähigkeitswerte landseitiges 

Grundwasser an. Die Gruppe [Alluv. GW] hatte eine signifikant höhere elektrische 
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Leitfähigkeit gegenüber dem [Hyporheal] und eine signifikant niedrigere elektrische 

Leitfähigkeit gegenüber dem [landseitigen GW]. Es lässt sich dementsprechend erneut 

ableiten, dass das geförderte Wasser der Pegelreihe C und der relativ rheinnahen 

Pegel 12 und 13 nicht die gleiche Charakteristik aufweist wie das [landseitige GW] der 

Pegel 14 und 80.  

 

Der pH-Wert hat eine hohe Bedeutung für die abiotischen und biotischen Prozesse in 

Grundwassersystemen und beeinflusst u. a. die Löslichkeit vieler Stoffe (GRIEBLER 

2003). 

Die Variation des pH-Werts in Hyporheal und Grundwasser hängt vor allem von den 

dort vorherrschenden Redoxreaktionen und vom Anteil der durch Biodegradation 

abbaubaren Substanzen ab (RICHTERS et al. 2004). Durch mikrobiellen Abbau von 

organischen Substanzen im Boden und im Grundwasser wird Kohlendioxid freigesetzt. 

Die CO2-Konzentration der Bodenluft kann dadurch bis auf das hundertfache 

gegenüber der Atmosphärenkonzentration angereichert sein und mit dem Sicker-

wasser ins Grundwasser transportiert werden (GRIEBLER 2003). Das so entstandene 

CO2 dissoziiert zum Teil in Hydrogencarbonat (HCO3
-) und H3O+-Ionen und führt somit 

zu einer pH-Wert-Absenkung während der mikrobiellen Abbauprozesse im Uferfiltrat 

(GRIEBLER 2003; RICHTERS et al. 2004).  

Die signifikante und sukzessive pH-Wert-Reduzierung vom Rhein (Median: 8,05) bis 

zum landseitigen Grundwasser (Median: 7,02) erklärt sich folglich v. a. durch die 

Freisetzung und der Zunahme von CO2 im Grundwasser. Werden aber die pH-Wert-

Schwankungen im Jahresverlauf betrachtet, so konnten in den Pegel A1 und A3 

mehrmals (Mai und Juli 2005, Januar 2006) deutliche Erhöhungen des pH-Werts von 

bis zu 9,1 festgestellt werden (Tab. A1). Diese deutlichen und kurzfristigen 

Schwankungen können auch nicht durch Ammonifikationsprozesse, bei denen 

Hydroxidionen gebildet werden, erklärt werden und beruhen eventuell auf Messfehlern.  
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Ammonium ist ein Zwischenprodukt, das beim Abbau von stickstoffhaltigen 

organischen Substanzen gebildet wird und gilt als ein wichtiger Verschmutzungs-

parameter für Gewässer (CANTER 1996). Vor allem durch Düngerausschwemmungen 

oder Abwässern kann Ammonium in Gewässer gelangen. Bei ausreichendem 

Sauerstoffgehalt erfolgt durch die Nitrifikation eine schnelle mikrobielle Oxidation über 

Nitrit zu Nitrat (DOUSSAN et al. 1997). Daher sind die Konzentrationen in unbelasteten 

Oberflächengewässern gering und liegen < 0,1 mg/l. Im sauerstoffarmen Grund-

wässern mit reduzierenden Bedingungen finden wiederum Nitratammonifikation und 

Denitrifikation statt, d.h. eine Reduktion von Nitrat über Nitrit zu Ammonium oder zu 

molekularem Stickstoff (CANTER 1996). Dabei haben beide Prozesse ungefähr die 

gleiche Bedeutung bei der Nitratreduktion (TIEDJE et al. 1982). 

Da unter aeroben Verhältnissen Ammonium mikrobiell über Nitrit zu Nitrat oxidiert wird 

(Nitrifikation) (CANTER 1996; DOUSSAN et al. 1997; DUFF & TRISKA 2000) sind 

demgemäß die Ammoniumkonzentrationen im oxischen Grundwasser des Unter-

suchungsgebietes stetig sehr gering (Mediane: 0,01-0,04 mg/l). Erst im [landseitigen 

GW] (Median Pegel 14: 0,04 mg/l) konnten leicht erhöhte mittlere Gehalte festgestellt 

werden. Da hier auch die Sauerstoffkonzentrationen teilweise sehr gering waren, kann 

davon ausgegangen werden, dass zumindest zeitweise anaerobe Bedingungen in den 

rheinfernen Pegeln vorgeherrscht haben. Somit kam es wahrscheinlich zu 

Ammonifikationsprozessen, die Nitrat zu Ammonium reduziert haben (GRISCHEK et al. 

2001). Auch die höheren Mn2+- und Fe2+-Konzentrationen im Pegel 14 des 

[landseitigen GW] (Tab. A1) sprechen für hypoxische Verhältnisse. Außerdem konnten 

während der Sommermonate leicht erhöhte Ammoniumgehalte im Pegel C1 erfasst 

werden. Zeitgleich ist in diesem Pegel der Sauerstoffgehalt bei der Augustmessung auf 

1,02 mg/l gesunken, so dass vermutlich auch hier zeitweise eine Ammonifikation von 

Nitrat stattgefunden hat.  
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Nitrit ist gleichfalls ein Zwischenprodukt, das während der mikrobiellen Nitrifikation bzw. 

Nitratreduktion gebildet wird (CANTER 1996). Aufgrund der schnellen mikrobiellen 

Umwandlungsreaktionen von Nitrit ist es in sauberen Gewässern nicht oder in nur sehr 

geringen Konzentrationen von maximal 0,001 mg/l vorhanden (HÜTTER 1996). Der 

Nachweis von höheren Nitritkonzentrationen deutet hingegen auf Verschmutzungen 

hin. Die ammoniumoxidierenden Bakterien, welche Ammonium zu Nitrit umwandeln, 

sind besser an niedrige Sauerstoffgehalte angepasst als die nitritoxidierenden 

Bakterien (SANTSCHI et al. 1990). Das bedeutet, dass erhöhte Nitritwerte vor allem auf 

plötzliche organische Verschmutzungen mit den entsprechenden sauerstoffzehrenden 

Biodegradationsprozessen im Wasser hindeuten. Erhöhte Werte fanden sich während 

des Rheinhochwassers im Februar und März 2005 und in den Monaten Dezember 

2005 bis Januar 2006 in den Rheinwasserproben (0,12 mg/l). Dies widerspricht dem 

normalen saisonalen Nitritregime in Fließgewässern. Üblicherweise steigen Nitrit-

konzentrationen in den Sommermonaten mit steigenden Temperaturen an, da hohe 

Temperaturen die Nitritbildung stärker fördern als die Oxidation zu Nitrat (BRAUNE & 

UHLEMANN 1968) und geringere Sauerstoffgehalte die weitere Nitrifikation hemmen 

können (GUHR & RUDOLF 1979; DOUSSAN et al. 1997). Die Zunahme der Nitritionen im 

Winter könnte auf die allgemein stärkere Belastung mit Stickstoff während dieses 

Zeitraumes beruhen (NIEDER 1985). 

Im Uferfiltrat waren die Konzentrationen deutlich geringer und keine saisonalen 

Entwicklungen erkennbar. So konnten auch in den A-Pegeln während des Winters 

keine erhöhten Nitrit-Werte erfasst werden.  

Die hohe Zunahme des Nitritgehaltes im September 2005 im Pegel C1 (0,29 mg/l) 

kann durch die geringe Sauerstoffkonzentration (1,02 mg/l) (Tab. A1) und damit 

verbunden auf die Hemmung der nitritoxidierenden Mikroorganismen erklärt werden 

(GUHR & RUDOLF 1979; SANTSCHI et al. 1990).  
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Aufgrund der intensiven landwirtschaftlichen Nutzung sowie der industriellen und 

häuslichen Abwässer sind anthropogene Nitratbelastungen im Trinkwasser weit 

verbreitet. Nitrat gilt als der weltweit ubiquitärste Schadstoff im Grundwasser 

(SPALDING & EXNER 1993). Da Nitrat leicht löslich und somit sehr mobil ist und vom 

Niederschlag und Sickerwasser schnell ins Grundwasser verlagert werden kann, sind 

gerade oberflächennahe Grundwasserleiter gefährdet.  

Die Nitratgehalte stiegen im Mittel vom [OW Rhein] zu den [Hyporheal]- und [Alluv. 

GW]-Pegeln leicht aber nicht signifikant an. Im [landseitigen GW] fanden sich hingegen 

nur sehr geringe Nitratkonzentrationen.  

Aufgrund der bakteriellen Degradation von organischem Material verringern sich die 

Nitratkonzentrationen häufig während einer Infiltration in den Aquifer (VON GUNTEN et 

al. 1991; GRISCHEK et al. 1998; WU 2007). Eine effektive Nitratreduzierung 

(Denitrifikation/Nitrat-Ammonifikation) findet aber nur unter anoxischen Bedingungen 

statt (DOUSSAN et al. 1997; GRISCHEK et al. 2001), da Bakterien für die Oxidation von 

organischem Material Sauerstoff aufgrund der besseren Energieausbeutung 

bevorzugen (CANTER 1996). Bei einer ausreichenden Sauerstoffversorgung laufen 

hingegen Nitrifikationsprozesse ab. Somit lässt sich die schwache Nitraterhöhung im 

Aquifer durch die Nitrifikation von Ammonium erklären (STANFORD & WARD 1993). Auch 

DENECKE (1997) konnte bei einer zwischen Düsseldorf und Duisburg befindlichen 

Uferfiltrationsanlage keine heterotrophe Nitratreduktion feststellen. DENECKE (1997) 

vermutet, dass nach fortgeschrittener Sauerstoffzehrung im Grundwasserleiter 

organische Stoffe nicht mehr ausreichend vorliegen, welche der heterotrophen 

Nitratreduktion dienen könnten. Die geringen Nitratgehalte im [landseitigen GW] 

könnten wiederum Folge der Denitrifikation zu N2 im hypoxischen Milieu (DOUSSAN et 

al. 1997) während der relativ langen Verweilzeit im Boden und im Aquifer sein. Im 

Jahresverlauf sanken die Nitratkonzentrationen bis August/September sowohl im Rhein 

als auch in den Pegeln ab. Danach stiegen die Werte wieder an. Dies war 

wahrscheinlich Folge der landwirtschaftlichen Nutzung (NIEDER 1985). Im Frühjahr bis 
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zur Ernte benötigt der Pflanzenbestand viel Wasser, so dass eine Nitrat-Perkolation 

weitgehend verbleibt. Durch das Pflanzenwachstum wird dem Boden außerdem Nitrat 

entzogen. Nach der Ernte werden Ernterückstände mineralisiert, und durch die 

Nitrifikation und der höheren Infiltrations- und Perkolationsraten bei Herbst- und Winter-

niederschlägen erhöht sich dann der Nitrataustrag entsprechend (NIEDER 1985).  

Der fehlende Nachweis von Nitrat im Rhein am letzten Probentermin (Abb. 32, 

Tab. A1) dürfte auf einen Messfehler beruhen.  

 

Chloride sind hochmobil und werden sowohl durch die Selbstreinigung der Gewässer 

als auch bei der Abwasserbehandlung nicht entfernt (HÜTTER 1996). Das bedeutet, 

dass Chlorid sich gut als langfristiger Verschmutzungsindikator nutzen lässt. Liegen 

erhöhte, nicht geogen bedingte Konzentrationen in den Wasserproben vor, deuten sie 

u. a. auf Eintrag von Dünger hin (KANZ 1977).  

Die Chloridkonzentrationen waren vermutlich aufgrund anthropogener Verschmutz-

ungen im Rheinwasser am höchsten. So ergibt sich u. a. noch immer eine 

Restbelastung des Rheins durch Abraumhalden des im Jahre 2003 eingestellten 

Kalibergbaus bei Mulhouse im Elsass (LUBW 2006). Außerdem zeigte sich eine 

Zunahme der Chloridgehalte in den Wintermonaten (Tab. A1; Abb.33). Dies ist u. a. 

Folge der Straßensalzstreuung im Winter (VON GUNTEN et al. 1994). Die im Vergleich 

zum Januar 2006 (107,0 mg/l) geringeren Chloridkonzentrationen im Februar 2005 

(61,9 mg/l) könnten die Folge eines Verdünnungseffektes durch das Hochwasser sein. 

Da Chlorid nicht abgebaut wird, gehen VON GUNTEN et al. (1994) bei Änderungen der 

Chloridkonzentrationen im Interstitial und Grundwasser von Memoryeffekten aus, die 

sich durch die hydraulische Variabilität ergeben. Die Konzentrationen zwischen [OW 

Rhein], [Hyporheal] und [Alluv. GW] blieben ungefähr auf dem gleichen Niveau, nur 

das landseitige Grundwasser, welches weniger oberflächenwasserbeeinflusst ist, wies 

signifikant geringere Chloridwerte auf. Die gegenüber allen anderen Pegeln deutlich 

höheren Chloridgehalte im Probenwasser des Pegels C1 könnten durch eine 
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Beeinflussung von salzhaltigem Tiefengrundwasser verursacht werden (RICHTERS, 

mündl. Mitt.).  

 

Eisen ist in fast allen Gewässern in Spuren vorhanden. Dabei ist es als zweiwertiges 

Fe(HCO3)2 wasserlöslich, während Fe(III)-Hydroxid gebunden wird und ausfällt. Im 

Wasser kann es auch als Fe-Chelat von Enzymen gefunden werden (SANTSCHI et al. 

1990). Unter reduzierenden Verhältnissen im Grundwasser nutzen bestimmte 

Bakterien das gebundene Fe(III) als Elektronenakzeptor, so dass Fe(III) zu Fe(II) 

reduziert wird und die Konzentration von gelöstem Eisen im Wasser entsprechend 

ansteigt. Höhere gelöste Eisenkonzentrationen sind deshalb typisch für sauerstoffarme 

Grundwässer (BAKER et al. 2000b; KUNKEL et al. 2004). Bei ausreichender Sauerstoff-

versorgung fällt Fe(II) allerdings wieder als Eisenhydroxid Fe(OH)3 aus (JAKOBS et al. 

1988).  

Die durchweg niedrigen gelösten Eisen(II)-Konzentrationen in den Messpegeln 

(Mediane: 0,01 mg/l) geben einen Hinweis darauf, dass im Aquifer fast keine 

reduzierenden Bedingungen vorherrschten, da die oxidierte dreiwertige Form des 

Eisens Fe(III) unlösliche Oxyhydroxide bilden (JAKOBS et al. 1988, SANTSCHI et al. 

1990) Leichte Konzentrationserhöhungen von gelöstem Eisen zeigten sich nur im 

[Alluv. GW] und im [landseitigen GW], da aufgrund anaerober Bedingungen kurzfristig 

Fe(III) wieder reduziert und in Lösung überführt wurde. Am Beispiel des Pegels 14, der 

im Sommer stets sehr niedrige Sauerstoffwerte aufwies, zeigte sich aber, dass die 

Fe2+-Werte nur geringfügig auf maximal 0,05 mg/l anstiegen. 

 

Die Mangankonzentrationen sind aufgrund der geringeren Verbreitung von Mangan 

meist deutlich geringer als die Eisenkonzentrationen. Da Mangan aber ähnliche 

geochemische Eigenschaften aufweist wie Eisen, sind sie in der Regel gemeinsam 

anzutreffen (KUNKEL et al. 2004). Mangan ist im Grundwasser entweder in seiner 

reduzierten Mn(II)-Form gelöst bzw. adsorbiert (MnCO3, MnS) oder oxidiert als 
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unlösliche Mn(III) bzw. Mn(IV)-Oxide vorzufinden (GOUNOT 1994). Dabei spielen Mikro-

organismen direkt oder indirekt eine entscheidende Rolle, da sie der wichtigste 

Katalysator für den Mangankreislauf sind (NEALSON et al. 1988; GOUNOT 1994). 

Während unter aeroben Bedingungen meist Mn(IV)-Oxide gebildet werden, wird die 

Mn(IV)-Reduktion unter anaeroben Verhältnissen zu einem wichtigen Prozess für den 

Abbau organischen Materials durch die Bakterien (GOUNOT 1994).  

Die Oxidation von löslichem Mangan(II) zu ausgefällten Mn(III)- und Mn(IV)-Oxiden 

findet im Grundwasser bei neutralen pH-Werten und ausreichendem Sauerstoff-

angebot statt (GOUNOT 1994). Da die Pegel im Untersuchungsgebiet meist aerob 

waren, wurden häufig nur sehr geringe gelöste Mangankonzentrationen festgestellt 

(Mediane: 0,005-0,034 mg/l). Hingegen konnten in Pegel 14 mehrmals nur sehr 

geringe Sauerstoffwerte gemessen werden, so dass von reduzierenden Bedingungen 

ausgegangen werden kann. Die gegenüber den anderen Pegeln deutlich erhöhten 

Mangankonzentrationen von maximal 0,843 mg/l belegen, dass in Pegel 14 Mn(IV)-

Oxide mikrobiell reduziert wurden. Unter solchen anaeroben Verhältnissen ist die 

Manganreduktion ein wichtiger Prozess für den bakteriellen Abbau von organischem 

Material (VAN GUNTEN et al. 1991; BOURG & BERTIN 1993; GOUNOT 1994).  

Die erhöhten Manganwerte im April 2005 in den Pegeln A2 und C1 basieren aber nicht 

auf niedrige Sauerstoffwerte zum Messzeitpunkt (Tab. A1). Ob vor dem Messzeitpunkt 

reduzierende Prozesse abgelaufen sind, kann nicht geklärt werden.  

 

Bor liegt meist als Borat-Anion (BO3
3-) mit Konzentrationen von <0,01-0,05 mg/l in 

Gewässern vor (HÜTTER 1996). Borverbindungen sind aufgrund der hohen Wasser-

löslichkeit sehr mobil (DIETZ 1975; BARTH 2000; SCHIRMER et al. 2007) und wegen 

dieser Mobilität und ihrer anthropogenen Herkunft gute Indikatoren für Belastungen im 

Grundwasser, insbesondere in urbanen Gebieten (DIETZ 1975; VENGOSH et al. 1994; 

BARTH 1998). Hauptquelle der anthropogenen Belastung ist dabei Natriumperborat 

(NaBO3), das als Bleichmittel in Waschmitteln und anderen Reinigungsprodukten 
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eingesetzt wird (BARTH 1998). Folglich können u. a. undichte Abwassereinleitungen 

Boreinträge in das Grundwasser verursachen (MERKEL & SPERLING 1998). Die leicht 

erhöhten Borkonzentrationen in [landseitigem GW] (Median: 0,12 mg/l) und [Alluv. GW] 

(Median: 0,08 mg/l) könnten somit auf eine schwache, urban bedingte anthropogene 

Belastung hinweisen (DIETZ 1975; BARTH 2000; SCHIRMER et al. 2007). Wegen der 

wenigen durchgeführten Messungen konnte ein jahreszeitlicher Verlauf im Unter-

suchungsgebiet nicht analysiert werden.  

 

Erhöhte Sulfatgehalte in Oberflächen- und Grundwasser weisen häufig auf eine 

anthropogene Belastung durch Industrie oder Landwirtschaft hin (KANZ 1975) und 

können regional als Kontaminationszeiger genutzt werden (BENDER et al. 2005). 

Aufgrund der guten Löslichkeit von Gips bzw. durch mikrobielle Oxidation sind aber 

auch geogen und biogen bedingt höhere Konzentrationen möglich (HÜTTER 1996). Im 

sauerstoffreichen Grundwasser wird Sulfat durch mikrobielle Oxidation (Sulfurikation) 

von Schwefelwasserstoff (H2S) gebildet. Unter anaeroben Bedingungen nutzen 

Bakterien Sulfat zur Energiegewinnung und reduzieren es wieder zu H2S 

(Desulfurikation) (PREUß 2007).  

Da Sulfat nur geringe Sorptionseigenschaften besitzt und kaum chemisch interagiert, 

ist der Stoff sehr mobil (VON GUNTEN & KULL 1986), so dass sich die Konzentrationen 

auch durch die Infiltration des Wassers in den Aquifer kaum ändern. Unter oxischen 

Bedingungen, welche im Untersuchungsgebiet überwiegend vorherrschten, wird Sulfat 

während der Uferpassage mikrobiell nicht abgebaut (BOURG & BERTIN 1993). Dies 

deckt sich auch weitgehend mit den Ergebnissen aus Düsseldorf. Bei der September-

messung wurde allerdings eine deutliche Konzentrationsminderung im [Alluv. GW] 

erfasst, die möglicherweise durch kurzfristige reduzierende Verhältnisse aufgrund von 

geringen Sauerstoffgehalten erklärt werden kann. Hierbei wurde Sulfat beim Abbau 

des organischen Materials mikrobiell zu Schwefelwasserstoff reduziert. Sulfatredu-

zierende Bakterien sind aber ausschließlich anaerob und werden durch das 
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Vorhandensein von Sauerstoff gehemmt (GRIEBLER 2003). Außerdem finden sulfatre-

duzierende Prozesse erst dann statt, wenn andere Elektronenakzeptoren nicht mehr 

zur Verfügung stehen (SANTSCHI et al. 1990).  

Die relativ hohen Sulfatkonzentrationen des [landseitigen GW] (Median: 121,5 mg/l) 

und auch des [Alluv. GW] (Median: 63,6 mg/l) geben Hinweise auf eine geringe 

anthropogene Belastung. Werte über 100-150 mg/l lassen sich häufig durch diffuse 

Verschmutzungen von Siedlungsflächen oder durch Trümmerschutt im Boden erklären 

(BENDER et al. 2005).  

 

Der gelöste organische Kohlenstoff (DOC) beeinflusst viele biologische und 

chemische Prozesse in aquatischen Ökosystemen (THURMAN 1985). Da im 

Grundwasser, abgesehen vom geringen Anteil chemoautotropher Bakterien (CHAPELLE 

& LOVLEY 1990, JONES et al. 1994), keine Primärproduktion stattfindet, sind Grund-

wasserökosysteme heterotroph und auf den Eintrag von organischem Substrat aus der 

Oberfläche angewiesen (JONES et al. 1995). Hauptbestandteil der organischen Fraktion 

sind gelöste organische Verbindungen, die somit auch die wichtigste Kohlenstoffquelle 

für Grundwasserorganismen darstellen und die Basis des Nahrungsnetzes im Grund-

wasser bilden (GRIEBLER 2003). Partikuläres organisches Material wird aufgrund der 

Filterwirkung des Bodens zum größten Teil zurückgehalten und gelangt nur in geringen 

Konzentrationen ins Grundwasser. Mikroorganismen oxidieren das organische Material 

bei ausreichender Sauerstoffversorgung zu CO2 und dienen als Nahrung für Metazoen.  

Viele Studien haben bereits dargelegt, dass bei der Uferfiltration die mikrobielle 

Degradation vom organischen Material zu einer effektiven Reduzierung von DOC führt 

und bereits in den ersten Zentimetern bis Metern nach der Infiltration abgeschlossen ist 

(HOEHN et al. 1983; SCHWARZENBACH et al. 1983; GRISCHEK et al. 1995; DOUSSAN et al. 

1998; HIEMSTRA et al. 2001). Auch anhand mehrerer Untersuchungen am Wasserwerk 

Flehe konnten nachgewiesen werden, dass der DOC-Abbau im Filtrat bereits nach 

Durchfluss weniger Dezimeter fast vollständig vollzogen wurde (SONTHEIMER 1991; 
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SCHUBERT 2002c, ECKERT & IRMSCHER 2006). Voraussetzung für eine deutliche DOC-

Minimierung sind allerdings oxidierte Grundwässer, da die Reduktionsraten der DOC-

abbauenden Mikroorganismen nur bei ausreichender Sauerstoffversorgung 

entsprechend hoch sind. Wenn die Sauerstoffzehrung zu groß wird, wird die geringe 

O2-Konzentration zu einem limitierenden Faktor für die mikrobielle Aktivität (ECKERT & 

IRMSCHER 2006). Die Reduzierung der DOC-Gehalte vom Rhein (Median: 2,7 mg/l) zu 

den A-Pegeln (Median: 1,5 mg/l) betrug im Mittel ca. 45 %. Die gemessenen DOC-

Konzentrationen in den B-Pegeln wiesen um 10 % geringere Werte auf als in der A-

Pegelreihe. Der noch vorhandene und nicht abgebaute DOC im Aquifer war entweder 

nicht nutzbar für die Mikroorganismen, oder es gab entlang der Fließstrecke eine 

Abnahme der Bakterienpopulationen (BOURG & BERTIN 1993).  

Im Jahresverlauf zeigten sich innerhalb der Filtrationsstrecke und auch in den C-

Pegeln keine großen Schwankungen. Lediglich die temporär erhöhten DOC-Konzen-

trationen des Rheins zu Beginn der Untersuchung im Februar und März 2005 (4,2 

mg/l) waren Folge des Hochwassers, da Fluten organisches Material aus den Boden 

schwemmen und dem Fluss zuführen (BÖRNICK et al. 2003). 

 

Der Spektrale Absorptionskoeffizient (SAK254 nm) ist ein Summenparameter für 

organische Stoffe. Da organische Schadstoffe ultraviolettes Licht absorbieren, ist die 

Lichtschwächung pro Meter Wasser ein Maß für die organische Belastung des 

Gewässers (FRIMMEL & KUMKE 1999). Bei einer Messwellenlänge von 254 nm (DIN 

38404-3) wird der Spektrale Absorptionskoeffizient auf Extinktion pro Meter 

umgerechnet (1/m). Diese Methode spricht vor allem C=C-Doppelbindungen an und 

gilt auch bei niedrigen Konzentrationen als sehr genau (SONTHEIMER 1991).  

Folglich verdeutlichen die Veränderungen der SAK254-Werte die mikrobielle 

Degradation der organischen Gehalte im Rheinwasser bei der Infiltration in das 

Sediment. Auch der SAK254nm verringerte sich vom [OW Rhein] (Median: 6,8 m-1) zur A-

Pegelreihe um ca. 50 % (Median: 3,4 m-1). Eine weitere Absenkung des SAK254nm von 
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den A- zu den B-Pegeln war hingegen minimal. Temporäre Erhöhungen des SAK254nm 

zeigten sich wie schon beim DOC während des Rhein-Hochwassers zu Beginn der 

Untersuchung aufgrund der Zufuhr von organischem Material aus den 

überschwemmten Bereichen (Tab. A1) (BÖRNICK et al. 2003).  

 

AOX ist ein Summenparameter der an Aktivkohle adsorbierbaren Halogene (Chlor, Jod, 

Brom), die in organischen Verbindungen enthalten sind (HÜTTER 1996). AOX gilt als 

typischer Indikator für anthropogene Verschmutzung (TRAUTH & XANTHOPOULOS 1997), 

und bereits geringe Mengen (> 5 µg/l AOX) stellen in Gewässern eine Belastung dar. 

Da es aber eine natürliche Grundbeeinträchtigung von AOX durch Huminstoffe gibt 

(ASPLUND et al. 1989), kann nicht immer genau festgestellt werden, wie hoch der Anteil 

aus anthropogenen Quellen ist. Daher weist GRØN (1993) darauf hin, dass natürliche, 

aquiferspezifische Hintergrundkonzentrationen vom AOX bei der Interpretation von 

AOX als Indikator für Kontaminationen entsprechend berücksichtigt werden sollten. 

SONTHEIMER (1991) wiederum geht davon aus, dass es sich bei den AOX-Gehalten 

stets um nicht natürliche Wasserinhaltsstoffe handelt.  

Die AOX-Schadstoffe gelten als sehr persistent und mobil, werden aber durch die 

Uferfiltration teilweise reduziert (KÜHN & MÜLLER 2000; HIEMSTRA et al. 2001). Auch im 

Uferfiltrat des Untersuchungsgebietes konnte eine Reduzierung nachgewiesen werden. 

Die AOX-Gehalte waren im [OW Rhein] am höchsten und sanken bis zum [landseitigen 

GW] kontinuierlich, aber nicht signifikant ab. Signifikante Gruppenunterschiede 

ergaben sich aber bei der einjährigen Untersuchung der neun Observations-

messstellen. So sanken die AOX-Werte des Uferfiltrats im Mittel vom Rhein (10 µg/l) zu 

den A-Pegeln (Median: 8 µg/l) um 20 %, zu den B-Pegeln um 30 % ab. Damit war die 

AOX-Minimierung durch die Biodegradation ausgeprägter als bei Untersuchungen von 

DREWES & JEKEL (1996), die gleichfalls eine Verminderung der AOX-Konzentration von 

16 % in einem aeroben und 22 % in einem anaeroben Aquifer feststellen. Auch 
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MASSMANN et al. (2005) wiesen eine stärkeren AOX-Abbau unter reduzierenden 

Bedingungen nach.  

Die C-Pegel wiesen AOX-Konzentrationen auf (Median: 6 µg/l), die um ca. 40 % 

geringer waren als im Rhein, was für ein geringer belastetes Grundwasser spricht.  

 

 

5.1.1 Physikochemische Analyse aller Pegel  

 

Der Untersuchungsstandort wird durch das Flusswasser des Rheins, durch alluviales 

und landseitiges Grundwasser beeinflusst. So zeigt die Auswertung der hydro-

chemischen Daten aller Pegel von April bis August 2005 eine Aufteilung in vier 

verschiedene Gruppen. Neben dem (I) Oberflächenwasser des Rheins [OW Rhein] 

konnten eine (II) stark vom Infiltrationswasser des Rheins dominierte Hyporhealzone 

[Hyporheal], eine (III) Alluvialzone mit Oberflächenwassereinfluss [Alluv. GW] und (IV) 

eine Zone, gekennzeichnet durch landseitiges Grundwasser [landseitiges GW] 

abgegrenzt werden.  

Die deutliche Abnahme der Konzentrationen von Sauerstoff und der organischen 

Summenparameter DOC, SAK254nm und AOX aufgrund sauerstoffverbrauchender 

mikrobieller Abbauprozesse vom Rhein [OW Rhein] zur Pegelreihe A weisen darauf hin, 

dass die Filtration in dieser ersten Uferpassage sehr effektiv war. Durch andere 

Untersuchungen am Wasserwerk Flehe konnte nachgewiesen werden, dass die 

Degradation vieler Inhaltsstoffe im Filtrat bereits nach Durchfluss weniger Dezimeter 

fast vollständig vollzogen wurde (SCHUBERT 2002c; ECKERT & IRMSCHER 2006). Diese 

Tatsache verdeutlicht auch der Vergleich der Hydrochemie von den Pegelreihen A und 

B. Die gemessenen hydrochemischen Parameter veränderten sich während der Filter-

strecke zwischen den beiden Pegelreihen kaum noch. Das bedeutet auch, dass die 

beiden Pegelreihen A und B mithilfe der benutzten wasserchemischen Faktoren nicht 
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unterschieden werden können (Abb. 21, 24) und daher eine einheitliche Gruppe 

[Hyporheal] bilden, die als Uferfiltrat durch das Rheinwasser gekennzeichnet ist. 

 

Die chemischen Analysen der C-Pegelreihe und der Pegel 12 und 13 [Alluv. GW] 

weisen darauf hin, dass sich landseitiges Grundwasser mit Oberflächenwasser mischte. 

Die Temperaturen dieser Pegelproben passten sich den Jahresdurchschnittstempera-

turen der Luft an und ihre jahreszeitlichen Schwankungen sanken gegenüber denen 

des [Hyporheals] drastisch ab. Weiterhin lagen die Werte von DOC, SAK254nm und AOX 

auf einem niedrigeren Niveau als im [Hyporheal]. Dagegen stieg die elektrische 

Leitfähigkeit an, was ein typischer Hinweis auf landseitiges Wasser ist (BAKALOWICZ 

1994; BARTH 2000; SCHIRMER et al. 2007). Die geringfügigen Zunahmen von gelöstem 

Eisen und Mangan in Pegel C1 (Tab. A1) sprechen für kurzfristig anoxische 

Bedingungen in den tiefer gelegenen Bereichen des Aquifers. Die erhöhten Sulfat- und 

Borkonzentrationen wiederum deuten auf eine schwache anthropogene Belastung des 

[Alluv. GW] hin (VENGOSH et al. 1994; BARTH 1998; BENDER et al. 2005).  

 

Dieser Trend verstärkt sich noch bei Betrachtung der Pegel 14 und 80 [landseitiges 

GW]. Ihre erhöhten elektrischen Leitfähigkeits-, Bor- und Sulfatwerte zeigen urbanes, 

landseitiges Grundwasser an (BAKALOWICZ 1994, BARTH 2000, SCHIRMER et al. 2007). 

Auch die niedrigen Sauerstoffkonzentrationen des [landseitigen GW], die sich u. a. 

durch die Biodegradation des organischen Materials ergaben (HUNKELER et al. 2006, 

MÖSSLACHER 1998), weisen auf die Herkunft des Wassers hin. Folge der niedrigen 

Sauerstoffwerte waren zeitweilige reduzierende Verhältnisse im Grundwasserleiter, die 

auch durch eine Erhöhung der gelösten Ammonium-, Eisen- und Mangan-

konzentrationen angezeigt wurden.  
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Es bleibt festzuhalten, dass mit Hilfe der Hydrochemie, wie erwartet, die Herkunft des 

Wassers im Aquifer erklärt werden konnte. So ist es möglich das landseitige 

Grundwasser vom Uferfiltrat und vom Oberflächenwasser des Rheins deutlich zu 

trennen. Zusätzlich konnte alluviales Grundwasser mit erhöhter Beeinflussung durch 

Oberflächenwasser ermittelt werden. Die Pegelreihen A und B konnten durch die 

hydrochemische Analyse allerdings nicht genauer unterschieden werden.  

 

5.1.2 Physikochemische Analyse der Pegelreihen A, B und C 

 

Die Auswertung der drei Pegelreihen A, B und C über den Zeitraum eines Jahres 

(Februar 2005 - Januar 2006) ergeben ein ähnliches Bild wie die Ergebnisse aller 

Pegel. Abgesehen vom Rhein [OW Rhein] wird das Untersuchungsgebiet durch die 

Brunnengalerie in zwei Zonen unterteilt. Die Pegelreihen A und B [Hyporheal] waren 

vor allem durch das Uferfiltrat des Rheins charakterisiert und wiesen im Vergleich zur 

Pegelreihe C [Alluv. GW] eine unterschiedliche hydrochemische Charakteristik auf.  

Diese Unterschiede entsprechen denen, die schon bei der Analyse der Hydrochemie 

aller Pegel ausgearbeitet wurden. So nahmen aufgrund der mikrobiellen Aktivität die 

Sauerstoff-, DOC-, SAK254- und AOX-Werte vom [OW Rhein] über das [Hyporheal] zum 

[Alluv. GW] deutlich ab. Die C-Pegel wiederum waren durch alluviales Grundwasser 

geprägt, was an den höheren Leitfähigkeits-, Sulfat- und Borwerten zu erkennen ist. 

Wegen dieser höheren Konzentrationen zeigt sich ein auch ein stärkerer Einfluss von 

landseitigem, urbanem Grundwasser. 

Abweichungen bei der Hydrochemie zwischen den Pegelreihen A und B waren 

hingegen auch im gesamten Jahresverlauf kaum zu erkennen. Dies gilt erneut auch für 

die organischen Parameter, die nur noch eine schwache Reduzierung während der 

Fließstrecke von den A- zu den B-Pegeln erfuhren. Auch in diesem Fall ist ersichtlich, 
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dass die Konzentrationsverminderungen der chemischen Parameter vom Rhein zu den 

Pumpbrunnen bereits zu Beginn der Filterstrecke weitgehend abgeschlossen waren.  

Das Hochwasser des Rheins zu Beginn der Untersuchung im Februar 2005 sorgte im 

[OW Rhein] und abgeschwächt auch in den A-Pegeln für höhere Konzentrationen von 

Eisen, Nitrit, DOC, SAK254nm und AOX, die beim zweiten Beprobungsdatum im März 

2005 weitgehend wieder verschwunden waren. Typische Ganglinien im Jahresverlauf 

zeigten [OW Rhein] und die vom Rhein beeinflusste Gruppe [Hyporheal]. So nahmen 

die Temperaturen im Sommer aufgrund der erhöhten Lufttemperaturen entsprechend 

zu und im Winter wieder ab. Demgemäß sanken die Sauerstoffwerte im Wasser des 

Rheins und des [Hyporheals] im Sommer 2005 ab und nahmen im Herbst wieder zu. 

Da wärmeres Wasser schneller sauerstoffgesättigt ist und die sauerstoffzehrende 

Biodegradation bei höheren Temperaturen zunimmt, sinkt der Sauerstoffgehalt im 

Sommer ab. Ähnliche Entwicklungen zeigten die Chlorid- und Nitratgehalte. Die 

Chloridzunahme im Winter war Folge des Streusalzeinsatzes (VON GUNTEN et al. 1994), 

die erhöhten Nitratkonzentrationen waren durch die fehlende Vegetation bedingt, 

welche im Sommer Nitrat und Wasser im Boden verbraucht und somit nicht den 

Vorflutern bzw. dem Grundwasser zugeführt wurden (NIEDER 1985).  

 

Die physikochemische Analyse des Rheins sowie der drei Pegelreihen A, B und C 

verdeutlicht, dass die Pegelreihen A und B zwischen Rhein und den Pumpbrunnen 

während des gesamten Zeitraumes eindeutig vom Rheinwasser geprägt waren. 

Aufgrund des stetigen hydraulischen Gradienten vom Rhein zu den Pumpbrunnen 

überrascht dies nicht. Da die mikrobiellen Abbauprozesse vor allem zu Beginn der 

Infiltration stattfinden (HOEHN et al. 1983; SCHWARZENBACH et al. 1983; GRISCHEK et al. 

1995; DOUSSAN et al. 1998; HIEMSTRA et al. 2001; SCHUBERT 2002c, ECKERT & 

IRMSCHER 2006), veränderten sich die chemischen Parameter der A- und B-Pegelreihe 

nicht grundlegend. Die Proben der C-Pegel zeigen mit ihren abweichenden 

physikochemischen Charakteristika, dass sie vom alluvialen Grundwasser geprägt 
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waren. Innerhalb der C-Pegelreihe unterschied sich die Hydrochemie des Pegels C1 

von den anderen beiden Pegeln teilweise recht deutlich. So fanden sich zum einen 

erhöhte DOC-, SAK254nm-, AOX- und Chloridwerte, was für einen verstärkten 

Oberflächenwasserkontakt sprechen würde, zum anderen waren aber die 

Sauerstoffwerte gegenüber den Pegeln C2 und C3 geringer. Die niedrigen 

Sauerstoffkonzentrationen im Pegel C1 mit teilweise reduzierenden Verhältnissen 

erklären zumindest die teilweise erhöhten Manganwerte (Manganreduktion) (BOURG & 

BERTIN 1993; GOUNOT 1994) und die geringeren Nitratkonzentrationen (Denitrifikation) 

(DOUSSAN et al. 1997; GRISCHEK et al. 2001).  

 

5.2 Räumliche Analyse der Fauna  

 

Anhand der faunistischen Analyse konnten fünf ökologische Gruppen unterschieden 

werden: (I) Das Hyporheal der Pegelreihe A [Hyporheal 1], (II) das Hyporheal der 

Pegelreihe B [Hyporheal 2], (III) das alluviale Grundwasser der Pegelreihe C unter 

Einfluss der Pumpen [Alluv. GW Pumpe], (IV) das alluviale Grundwasser der Pegel 12, 

13, 15 [Alluv. GW] und (V) das landseitige Grundwasser der Pegel 11, 14 und 80 

[landseitiges GW]. 

 

Die Gruppe [Hyporheal 1] wurde neben stygobionten Arten auch durch stygoxene bzw. 

euryöke Spezies charakterisiert. Das Vorkommen von euryöken Arten, welche 

vorrangig Oberflächengewässer oder das hyporheische Interstitial besiedeln 

(Eucyclops serrulatus, Acanthocyclops robustus (Crustacea, Copepoda) und 

Pseudocandona pratensis (Crustacea, Ostracoda), war auf diese ökologische Gruppe 

beschränkt. Die Verlagerung der stygoxenen bzw. euryöken Arten in das [Hyporheal 1] 

kann durch den hydrologischen Gradienten vom Oberflächenwasser in den Aquifer 

erklärt werden (MARMONIER & DOLE 1986; PLÉNET et al. 1995; DANIELOPOL et al. 1997). 
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Häufig findet sich bei infiltrierenden Bedingungen ein hoher Anteil stygoxener Arten im 

Hyporheal bzw. im Grundwasserleiter, der entsprechende Anteil der stygobionten Arten 

ist reduziert (MARMONIER et al. 2000; WARD et al. 2000; BOULTON 2007). Aufgrund der 

stetigen Infiltration durch das Abpumpen des Uferfiltrates wäre sogar ein besonders 

hoher Anteil von stygoxenen Arten zu erwarten gewesen. Normalerweise steigen die 

Artenanzahl und Abundanzen stygoxener Arten unter infiltrierenden Bedingungen im 

Hyporheal an, während die Anteile stygobionter Arten bei Exfiltration zunehmen (DOLE-

OLIVIER & MARMONIER 1992; WARD et al. 1998; CLARET et al. 1999; OLSEN & 

TOWNSEND 2003; BOULTON 2007). In den Proben des [Hyporheals 1] dominierten aber 

mit Ausnahme von Pegel A2 und trotz des Auftretens euryöker Spezies die 

stygobionten Arten (Abb. 60).  

Widersprüchlich waren auch die geringeren Artenzahlen und Abundanzen des 

[Hyporheals 1] gegenüber denen des [Hyporheals 2] (Abb. 60). Dies gilt im 

Besonderen für den Pegel A2. Generell gilt, dass Abundanzen und Taxareichtum mit 

zunehmender Entfernung von einem Fließgewässer abnehmen (STANFORD & WARD 

1988, 1993; DOLE-OLIVIER et al. 1993; BORK et al. 2009a). Ein entscheidender Grund 

für die geringeren Anteile stygoxener Arten und für die geringen Abundanzen in der 

Pegelreihe A war vermutlich die Kolmation des Ufers (Zone 1, Abb. 8), da sich ein 

hoher Anteil von fein partikulärem Material im Lückensystem des Hyporheals und 

alluvialer Grundwasserleiter nachteilig auf die Metazoen-Besiedlung auswirkt 

(HUSMANN 1964a; DANIELOPOL 1983; HAHN & FRIEDRICH 1999; MÖSSLACHER & WARD 

1999). Außerdem hatte das Rheinwasser durch die Sohlenabdichtung keinen direkten 

Kontakt zu den A-Pegeln über das rechte Rheinufer. Stattdessen verlängern sich die 

Fließstrecke und die Fließzeit vom Flussbett des Rheins (Zone 2 und 3) zum 

[Hyporheal 1]. Auffällig ist Pegel A2, der gegenüber den Pegeln A1 und A3 deutlich 

geringere Abundanzen, Taxa- und Artenzahlen aufwies. Grund dafür könnte eine 

nochmals verstärkte Kolmation sein. 
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Mit zunehmender Entfernung vom Rhein fehlten epigäische Arten dann völlig. Bereits 

in der Pegelreihe B [Hyporheal 2] fand sich eine ökotonale Faunengemeinschaft mit 

den stygobionten Leitarten Chappuisius singeri, Diacyclops languidoides, Graeteriella 

unisetigera und Bathynella freiburgenis, die in ähnlicher Zusammensetzung bereits von 

HUSMANN (1964a, b) als typische flussbegleitende Hyporhealbiozönose für den 

Niederrhein charakterisiert wird. Nach seinen Untersuchungen am Niederrhein bei 

Krefeld (HUSMANN 1964a) und vergleichbaren Untersuchungen von HUSMANN (1956) 

an Leine und Oker sowie NOLL & STAMMER am Main (1953) ergeben sich fluss-

begleitende Bathynella-Biotope im hyporheischen Interstitial mit den Stammarten 

Bathynella natans (heute in verschiedene Arten aufgetrennt), Diacyclops languidoides, 

Graeteriella unisetigera, Acanthocyclops venustus, Chappuisius singeri und C. 

inopinus, mehrere Parastenocaris-Arten und Troglochaetus beranecki. Chappuisius 

singeri wurde ausschließlich in den B-Pegeln gefunden und auch die Abundanzen von 

Graeteriella unisetigera und Bathynella freiburgensis (Ausnahme Pegel 80) waren in 

allen anderen ökologischen Gruppen deutlich geringer.  

Der ökotonale Charakter zeigt sich auch in den relativ hohen Taxa- und 

Individuenzahlen. Durch die Perkolation des Rheinwassers sind Sauerstoff- und 

Nährstoffversorgung während des ganzen Jahres in ausreichenden Maßen für 

stygophile und stygobionte Arten vorhanden. Das Fehlen stygoxener Arten ist unter 

anderem wohl Folge der langen Fließstrecke des Uferfiltrates aufgrund der Kolmation.  

Gleichfalls kennzeichnend für die B-Pegelreihe war die Abnahme der Abundanzen und 

der Artenanzahl mit der Tiefe, wie es in vielen Studien bereits beobachtet wurde 

(BRETSCHKO 1991, 1992; CREUZÉ DES CHÂTTELIERS et al. 1992; POSPISIL 1994a; 

STRAYER 1994; DANIELOPOL et al. 1997; WARD & VOELZ 1997; DUMAS et al. 2001; 

HAHN 2005; FUCHS 2007).  

Die Cluster-Analyse der Faunadaten von Februar 2005 bis Januar 2006 trennt die B-

Pegelreihe deutlich von den A-Pegeln und gruppiert sie zu einer gemeinsamen 

übergeordneten Gruppe mit den C-Pegeln (Abb. 59). Entscheidend für diese 
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Anordnung waren die fehlenden euryöken Arten in den B- und C-Pegelreihen 

gegenüber der A-Pegelreihe. Die ANOSIM hingegen trennt die B- von der C-

Pegelreihe eindeutig (Tab. 18) und weist auf Überlappungen zwischen den 

Faunengemeinschaften der A- und B-Pegelreihe hin. Die Trennung zur C-Pegelreihe 

ergibt sich aufgrund des ausschließlichen bzw. überwiegenden Auftretens von 

Graeteriella unisetigera, Chappuisius singeri und Bathynella freiburgensis in der B-

Pegelreihe (Tab. 20). Die Ähnlichkeiten der Lebensgemeinschaften von A- und B-

Pegeln erklären sich durch die gemeinsamen Funde von Chappuisius singeri und 

Diacyclops languidus (Tab. 17).  

 

Der Einfluss der Brunnengalerie wird bei der ökologischen Gruppe [Alluv. GW 

(Pumpe)] deutlich. Die 18 m von der Pegelreihe C entfernten Pumpbrunnen wirkten 

sich entsprechend auf die Faunengemeinschaft aus und sorgten wahrscheinlich für 

eine Reduzierung der Artenanzahl durch die entstehende Drift. Zwar ist die 

Beeinflussung von Pumpen auf die Lebensgemeinschaften im Grundwasser bisher 

kaum untersucht worden (HUMPHREYS 2009), allerdings wurden bereits rasche 

Veränderungen in der Faunenzusammensetzung durch Abpumpen von Grundwasser 

festgestellt (BORK et al. 2009b). Auch ROUCH et al. (1993) haben starke Driftverluste 

von stygobionten Crustaceen durch Pumpen bis hin zum völligen Verschwinden von 

Arten nachgewiesen. Wahrscheinlich konnten aufgrund solcher Driftverluste fast nur 

noch Diacyclops languidoides in den C-Pegeln aufgefunden werden. Allerdings wurden 

in Pegel C3 trotz der geringen Individuenzahlen mit neun verschiedenen Taxa relativ 

viele Tiergruppen erfasst. Davon waren aber vier Taxa nur mit einem bzw. zwei 

Exemplaren vertreten.  

Im Gegensatz zum [Hyporheal II] und gegenteilig zu anderen Untersuchungen 

(BRETSCHKO 1991, 1992; DANIELOPOL et al. 1997; DUMAS et al. 2001; FUCHS 2007) 

stiegen die Individuenzahlen in der Gruppe [Alluv. GW (Pumpe)] mit der Tiefe an. Die 

höchsten Abundanzen befanden sich im tiefsten Pegel C1. Dies ist vermutlich eine 



5  Diskussion 

 150

Folge der nahe gelegenen Pumpbrunnen. Da der Absenkungstrichter der Entnahme-

brunnen höher liegt als der Sumpf des Pegels C1, dürfte sich der Pumpeffekt in diesem 

Pegel nicht mehr so stark auswirken.  

 

Hingegen scheinen die drei Pegel 12, 13, 15 der Gruppe [Alluv. GW] aufgrund der 

größeren Entfernung zu den Pumpbrunnen nicht so deutlich von diesen beeinflusst zu 

werden. Sie wiesen eine gegenüber der C-Pegelreihe artenreichere Faunengemein-

schaft auf. Leitart für die Gruppe [Alluv. GW] war Niphargus kochianus. Die Art wurde 

zwar noch in der C-Pegelreihe und im [landseitigem GW] vorgefunden, aber mit 

deutlich geringeren Individuenzahlen. 

Überraschend ist die geringe Abundanz von Diacyclops languidoides in der [Alluv. 

GW]-Gruppe. Ein Indiz könnte u. a. das Massenauftreten von Nematoden in Pegel 15 

sein. Crustacea und Nematoda treten häufig komplementär auf (GIERE 1993, MATZKE 

et al. 2005), da Cylcopoiden sich von Nematoden ernähren. Entsprechend gering 

waren die Abundanzen der Nematoden bei gleichzeitigem Auftreten von Cyclopoiden. 

Nematoden gelten allerdings als robuster gegenüber Verschmutzungen des Grund-

wassers (DANIELOPOL 1983). Zu Massenentwicklungen von Nematoden kann es nach 

HUSMANN (1978), DANIELOPOL (1983) und GIERE (1993) aufgrund einer Zunahme von 

organischen Belastungen kommen, die für die meisten Crustaceen nicht mehr toleriert 

werden. Da für diesen Pegel keine detaillierten chemischen Analysen durchgeführt 

wurden, können bezüglich der Menge an organischem Material aber keine Aussagen 

gemacht werden.  

 

Das landseitige Grundwasser [landseitiges GW] zeigte sich naturgemäß dünn besiedelt 

(MÖSSLACHER & HAHN 2003). Neben geringen Sauerstoffkonzentrationen war 

vermutlich auch ein knappes Nährstoffangebot dafür verantwortlich (POSPISIL 1994). 

Eine Ausnahme ist jedoch Pegel 80, der hinsichtlich seiner Lage (tief gelegener 

Geländepunkt nahe einer Unterführung) unter einem erhöhten Einfluss von 



5  Diskussion 

 151

zufließendem Oberflächenwasser stehen dürfte. Die relativ hohen Individuenzahlen 

von Bathynella freiburgensis und Oligochaeten deuten auf einen solchen Einfluss von 

Oberflächenwasser hin. Die Syncaridenart B. freiburgensis war für das [landseitige 

GW] die Charakterart, kam aber auch verstärkt im [Hyporheal 2] vor. 

 

Zwischen der Fauna und den physikochemischen Faktoren fanden sich bei dieser 

Untersuchung keine oder überwiegend nur schwache Korrelationen. Das entspricht 

auch den Ergebnissen anderer Autoren, wie u. a. HAKENKAMP et al. (1994), STRAYER 

(1994), PLÉNET et al. (1995), MÖSSLACHER (2000) und HAHN (1996, 2006a). 

Überraschend ist die Tatsache, dass die Abundanzen der Beobachtungspegel A, B 

und C mit dem Sauerstoffgehalt negativ korreliert sind. In anderen Studien 

(DANIELOPOL et al. 1992, 1994; POSPISIL 1994a, b; PLÉNET et al. 1995; BRUNKE & 

GONSER 1999) wurden aufgrund des Eintrags von Sauerstoff und Nährstoffen durch 

Oberflächenwasser meist höhere Abundanzen in den oberflächenwassernahen Pegel 

gefunden. Da aber wegen der starken Kolmation des Ufers die A-Pegel relativ dünn 

besiedelt waren, die Sauerstoffwerte sich in den A- und C-Pegeln ähnelten und die B-

Pegel wiederum die höchsten Abundanzen aber die geringsten O2-Konzentrationen 

aufwiesen, ergibt sich die negative Korrelation. 

Die negative Korrelation zwischen Taxaanzahl und Entfernung zum Rhein wurde 

hingegen erwartet, da die Diversität der Lebensgemeinschaften üblicherweise mit 

zunehmender Distanz zu den Oberflächengewässern sinkt (STANFORD & WARD 1988, 

1993; DOLE-OLIVIER et al. 1993; BORK et al. 2009a). Die Pumpbrunnen, welche sich auf 

die Taxaanzahl in der C-Pegelreihe vermutlich negativ auswirkten, verstärkten noch 

diesen Effekt. So waren die C-Pegel artenarm, die A-Pegel wegen des Auftretens 

sowohl stygobionter als auch euryöker Arten relativ taxareich.  

Weitere negative Korrelationen zeigen sich zwischen der Taxaanzahl bzw. dem Anteil 

stygobionter Arten und den physikochemischen Parametern elektrische Leitfähigkeit, 

Bor und Sulfat. Dies sind aber keine direkten Wechselbeziehungen, vielmehr weist 
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landseitiges Grundwasser sowohl höhere Konzentrationen dieser chemischen Para-

meter als auch hohe Anteile stygobionter Arten auf. Ähnliches gilt für die negativ 

korrelierten Beziehungen zwischen DOC- und SAK-Gehalt und dem Anteil stygobionter 

Arten. Die höheren Gehalte an organischem Material waren Folge des stärkeren 

Einflusses von Oberflächenwasser auf die entsprechenden Pegel. Und durch die damit 

verbundene gute Nährstoff- und Sauerstoffversorgung stiegen die Anteile euryöker 

Arten an. Gleichzeitig sanken die DOC-Gehalte durch die mikrobiellen Abbauprozesse 

mit zunehmender Entfernung zum Rhein. 

 

5.3 Grundwasser-Fauna-Index 

 

Der GFI ist ein vorläufiger Index, der noch weiter untersucht und modifiziert werden 

muss (HAHN 2006a). So wird das Nahrungsangebot bisher nur semiquantitativ mittels 

Abschätzung des Detritus erfasst, und Größen wie die Sedimentstruktur werden noch 

nicht berücksichtigt. Untersuchungen von HAHN (2006a) in der Pfalz und von BORK et 

al. (2009a) am Nakdong-Fluss in Südkorea belegen aber bereits, dass über den GFI 

die Stärke des Oberflächenwassereinflusses auf die einzelnen Pegel angezeigt wird. 

Auch am Untersuchungsstandort nahm der Index mit zunehmender Entfernung zum 

Rhein und damit mit abnehmendem Oberflächenwassereinfluss deutlich ab (Abb. 52F, 

53, 60F, 62).  

Anhand des Index sind die Grenzen zwischen Hyporheal, alluvialem Grundwasser und 

dem landseitigen Grundwasser deutlich zu erkennen.  

Die Zone der A-Pegelreihe [Hyporheal 1] wies die höchsten GFI-Werte auf und konnte 

als einzige Gruppe Oberflächenfauna vorweisen. Aufgrund der Nähe zum Rhein ergab 

sich eine gute Nährstoffversorgung durch das Uferfiltrat und somit ein eu-alimones 

Biotop. Allerdings war die Individuendichte gegenüber dem [Hyporheal 2] geringer. Das 

gilt vor allem für den Pegel A2, der durch die Kolmation des Ufers am stärksten 
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betroffen zu sein scheint und wahrscheinlich nur einen begrenzten Lebensraum im 

Lückensystem des Aquifers für die Metazoen zuließ.  

 

Die B-Pegelreihe [Hyporheal 2] mit ihrer individuenreichen ökotonalen Fauna besaß 

gleichfalls hohe GFI-Werte zwischen 7,3 bis 27,5 (Mittel: 18,07). Dies spiegelt sich 

auch in der Einordnung der Pegel in die drei Grundwasserbiotoptypen wider. Aufgrund 

der hohen Temperaturschwankungen und Detrituswerte wurden die B-Pegel gleichfalls 

dem eu-alimonen Biotoptyp zugeordnet. Trotzdem konnten keine epigäischen Arten 

erfasst werden. Dies dürfte, wie schon erwähnt, Folge der Uferkolmation und der 

langen Filterstrecke sein, so dass die Pegelreihe zwar noch deutlich vom Rheinwasser 

beeinflusst wurde, aber aufgrund der Passage vom Flussbett bis zum Pegel keine 

Oberflächenarten mehr vorhanden waren.  

 

Die gegenüber der Gruppen [Hyporheal I] und [Hyporheal II] deutlich niedrigeren GFI-

Werte der alluvialen Gruppen [Alluv. GW (Pumpe)] und [Alluv. GW] zeigen, dass der 

Einfluss des Rheins kaum noch gegeben war. Der GFI lässt im Gegensatz zur 

faunistischen Auswertung keine signifikante Unterscheidung der beiden alluvialen 

Gruppen zu. Obwohl die Fauna auf unterschiedliche hydrologische Verhältnisse 

hinwies, waren diese nicht über den GFI zu erfassen, da die Intensität der 

Oberflächenwasserinfiltration in beiden Gruppen vergleichbar gering zu sein schien.  

 

Die Gruppe V [landseitiges GW] besaß die niedrigsten GFI-Werte. Ausnahme war 

allerdings auch hier der Pegel 80, dessen erhöhter mittlerer GFI von 5,82 den bereits 

durch die Fauna angezeigten Oberflächenwassereinfluss bestätigte und durch die 

Lage des Pegels erklärt wird. 

Dies spiegelt sich auch in der Alimonie wider. Während die Pegel 11 und 14 oligo-

alimon eingestuft wurden und damit die Vulnerabilität gering sein dürfte, wurde Pegel 
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80 als meso-alimon bewertet und scheint damit stärker durch Oberflächenwasser 

beeinflusst zu werden.  

 

Das Ziel bei der Entwicklung des GFI war es, einen Rechenmodus zu finden, der mit 

der Fauna korreliert bzw. mit dem Vorhersagen über die Zusammensetzung der Fauna 

gemacht werden können (HAHN 2006a). Der Index zeigte sich in den bisherigen 

Untersuchungen unabhängig von regionalen Besonderheiten (HAHN & FUCHS 2005; 

BORK et al 2009) und erklärte von allen abiotischen Daten die Abundanzen, 

Taxazahlen und die Struktur der Grundwassergemeinschaften am besten (HAHN 

2006a; BORK et al. 2009a). 

Auch bei der Untersuchung der Uferfiltrationsanlage konnte mit Hilfe der 

Diskriminanzanalyse der GFI sowohl für alle untersuchten Pegel als auch bei der 

genaueren Betrachtung der Pegelreihen A, B und C als der wichtigste Faktor aller 

physikochemischen Parameter ermittelt werden, der die faunistischen Gruppen am 

stärksten beeinflusst. 

Die erwarteten Korrelationen zwischen dem GFI und den Abundanzen sowie dem 

Taxareichtum, wie sie bei den Untersuchungen von HAHN (2006a) und BORK et al. 

(2009a) auftraten, fanden sich nicht. Ein wichtiger Grund dafür dürfte das stark 

kolmatierte Ufer des Rheins sein, welches eine Besiedlung von stygoxenen Arten im 

[Hyporheal 1] und [Hyporheal 2] deutlich erschwerte. Die A-Pegelreihe war durch die 

stetige Infiltration und die damit verbundenen Uferabdichtung ein 

„gestörter“ Lebensraum. Ähnliches gilt für die C-Pegelreihe [Alluv. GW (Pumpe)], deren 

Besiedlung durch den stetigen Absenkungstrichter der Pumpen entsprechend 

ausgedünnt war. Dadurch ergaben sich Abweichungen von den natürlichen 

Besiedlungsverhältnissen entlang des Oberflächenwasser-Grundwasser-Gradienten 

und damit auch keine deutlichen Korrelationen. Da aber euryöke Arten nur im 
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[Hyporheal 1] vorgefunden wurden, korreliert der GFI negativ mit dem Anteil 

stygobionter Arten.  

Die Korrelationen zwischen dem GFI und dem DOC bzw. dem SAK254nm und der 

elektrischen Leitfähigkeit entsprechen ebenfalls den Erwartungen. Hohe Mengen an 

organischem Material in einem Aquifer deuten auf starken Oberflächenwassereinfluss 

hin und damit ist auch der GFI hoch. Und höhere elektrische Leitfähigkeitswerte 

charakterisieren älteres, vom Oberflächenwasser nur schwach beeinflusstes land-

seitiges Grundwasser, dementsprechend niedrig ist der GFI.  

 

Anhand der Ergebnisse ist ersichtlich, dass der GFI nicht nur die unterschiedliche 

Einflussstärke von Oberflächenwasser auf das Grundwasser anzeigt, sondern auch die 

Verteilung der Fauna von allen abiotischen Parametern am besten erklärt. 

Bei einer Weiterentwicklung des GFI sollte allerdings eine Quantifizierung des 

organischen Materials und das Lückensystem berücksichtigt werden, da beide 

Faktoren einen wesentlichen Einfluss auf die Zusammensetzung der Lebensgemein-

schaften besitzen (BRUNKE & GONSER 1999; HAHN 2006a; HUMPHREYS 2009). 

 

5.4 Zeitliche Analyse der Fauna 

 

Bei Änderungen der hydraulischen Konnektivität zwischen Oberflächengewässern und 

Grundwasser und der dadurch bedingten hydrologischen Verhältnisse verändern sich 

auch die Lebensgemeinschaften der Meiofauna im Hyporheal und Grundwasser 

(BRETSCHKO 1991, 1992; DOLE-OLIVIER et al. 1994; PLÉNET & GIBERT 1995; HAHN & 

FRIEDRICH 1999).  

Solche Veränderungen innerhalb der Lebensgemeinschaften konnten während des 

Untersuchungszeitraumes aber kaum festgestellt werden. Das Hochwasser des Rheins 

zu Beginn der Untersuchung im Februar 2005 beeinflusste die Zusammensetzung der 
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Faunengemeinschaften nur in geringem Maße. Allerdings wurden die niedrigsten 

Abundanzen aller A- und B-Pegel in den Proben vom Februar 2005 erfasst. Nach 

DOLE-OLIVIER et al. (1994) bewirkt eine Flut durch Auswaschungsprozesse eine 

Reduktion der Abundanzen im Interstitial. Da vor dem Hochwasser keine Proben 

genommen wurden und sich auch ein saisonaler Trend der Abundanzen mit einem 

Maximum im Sommer in den A- und B-Pegeln zeigte, kann nicht definitiv geklärt 

werden, ob das Hochwasser die Individuenzahlen tatsächlich beeinflusst hat. 

Normalerweise werden Effekte der Flut auf die Zusammensetzung und Abundanzen 

der Arten im hyporheischen Interstitial gut widergespiegelt (DOLE-OLIVIER et al. 1994). 

Neben einer Reduktion der Individuenzahlen nimmt dabei auch die Anzahl der Arten ab. 

Nach dem Hochwasser kommt es dann durch eine Wiedereinwanderung und aufgrund 

der Zunahme an Nährstoffen und Sauerstoff zu einem Anstieg der Abundanzen 

epigäischer Arten. Im weiteren zeitlichen Verlauf, bei weiterer Abnahme des hydrolo-

gischen Austausches, verschlechtern sich die Lebensbedingungen wieder für die 

oberirdischen Arten. Deren Anteil sinkt und der Anteil stygophiler bzw. stygobionter 

Arten steigt erneut an (DOLE-OLIVIER et al. 1994).  

BORK et al. (2009a) und HANCOCK (2006) konnten diese zeitlichen Abläufe bei 

ähnlichen Untersuchung am Nakdong-Fluss in Korea bzw. am Hunte-Fluss in 

Australien entsprechend nachweisen. Die Zusammensetzung der Lebens-

gemeinschaften im Hyporheal und im oberflächenwasserbeeinflussten Grundwasser 

ändert sich schnell bei hydrologischen Veränderungen, wie z. B. Flutereignissen, und 

nähert sich nach Abnahme des Hochwassers wieder dem Zustand vor der Flut an. 

Vermutlich sind mehrere Gründe dafür verantwortlich, dass diese zeitlichen Muster im 

Düsseldorfer Untersuchungsgebiet nicht festgestellt wurden. Zum einen sorgte der 

stetige künstliche Gradient vom Rhein zu den Pumpbrunnen für relativ konstante 

infiltrierende Bedingungen auch bei niedrigen Rheinwasserständen. Ein Wechsel 

zwischen infiltrierenden und exfiltrierenden Zuständen war daher zwischen Rhein und 

der Brunnengalerie weitgehend ausgeschlossen. Zum anderen bewirkte die starke 
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Kolmation des rechten Rheinufers (Zone 1, Abb. 8), dass Kurzschlüsse zwischen Ufer 

und Pegelreihe A weitgehend unterbunden blieben. Die unterirdische Fließstrecke des 

Rheinfiltrates von der Mitte des Flussbettes bis zu den A-Pegeln war folglich relativ 

lang und epigäische Arten wurden nur im begrenzten Rahmen bis zu den A-Pegeln 

transportiert. 

Eine Zunahme der Abundanzen im oberflächennahen Aquifer während der 

Sommermonate, die in den Pegelreihen A und B und eingeschränkt auch für 

Pegelreihe C festgestellt wurde, konnten unter anderem auch STRAYER 1988, STRAYER 

& BANNON-O’CONNELL (1988) und HAKENKAMP et al. (1994) in ihren Untersuchungen 

beobachten. Nach HAKENKAMP et al. (1994) könnte die Temperaturerhöhung eine 

Zunahme der Stoffwechselaktivität und der Reproduktionsraten verursachen. Da aber 

Diacyclops languidoides und Graeteriella unisetigera typische stygobionte 

Grundwasserbewohner sind und an kühle Temperaturen unbeeinflusster Grundwässer 

angepasst sind, dürfte die saisonale Zunahme im Sommer nicht direkte Folge der 

erhöhten Temperaturen sein. Ein entscheidender Faktor könnte vielmehr der geringe 

Sauerstoffgehalt im Sommer sein. Die Untersuchungsergebnisse des Lockergesteins-

aquifers der Lobau bei Wien von DANIELOPOL et al. (1994), POSPISIL (1994a, b) und 

MÖSSLACHER (1994) konnten deutliche Korrelationen zwischen Abundanzen der 

Grundwassertiere und dem Sauerstoffgehalt ermitteln. Die geringsten Individuenzahlen 

fanden sich dort aufgrund von hypoxischen Bedingungen im Spätsommer.  

Dies steht im Widerspruch zu den Ergebnissen dieser Studie. Zwar sinken auch in den 

A-, B- und C-Pegelreihen die Sauerstoffgehalte im Sommer, hypoxische Verhältnisse 

herrschten aber nur für eine kurze Zeit vor. Das gilt allerdings nur für die Pegel selbst. 

Die Zunahme der Abundanzen im Sommer in den Pegeln könnte nämlich Folge eine 

Abnahme der Sauerstoffgehalte im tiefer gelegenen Aquifer sein, so dass die 

Individuen die hypoxischen oder anoxischen Bereiche aktiv verlassen und in die 

sauerstoffreicheren, flacheren Pegel einwandern, wie es auch von POSPISIL (1994b) 

festgestellt wurde. Wenn im Herbst die Sauerstoffgehalte auch im umgebenden 
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tieferen Aquifer erneut ansteigen, kann eine Wiederbesiedlung dieser Bereiche 

erfolgen (POSPISIL 1994b). Die in Abb. 66 dargestellten zeitlichen Veränderungen der 

Besiedlungsstruktur des Pegels B1 zeigen sowohl die Abundanzzunahmen der 

Cyclopoiden im Sommer als auch den Anstieg der Individuenzahlen von Oligochaeten 

im Herbst. Ob die Abnahme der Oligochaeten im Sommer Folge einer interspezifischen 

Konkurrenz zwischen Cyclopoida und Oligochaeta war, kann aufgrund fehlender 

Studien und der insgesamt geringen Abundanzen der Oligochaeten nicht geklärt 

werden.  

 

5.5 Vergleich der hydrochemischen und faunistischen Analyse 

 

Vergleicht man die Aussagekraft der physikochemischen und faunistischen Ergebnisse 

hinsichtlich der Frage, welche Methode bessere Ergebnisse bezüglich der Inter-

aktionen zwischen Oberflächenwasser und Grundwasser liefert, so zeigt sich, dass 

sowohl die Faunengemeinschaften als auch die Wasserchemie die Hydrologie des 

Standortes und die Herkunft des Wassers wiedergeben. Allerdings kann die 

hydrologische Situation mithilfe der faunistischen Analyse differenzierter aufgezeigt 

werden.  

Durch die hydrochemischen Analysen war es möglich, Uferfiltrat, alluviales Grund-

wasser und landseitiges Grundwasser zu unterscheiden und räumlich zu trennen.  

Die Fauna wiederum spiegelte zusätzlich die hydrologischen und hydrodynamischen 

Prozesse im Untergrund wider, wie sie auch von u. a. WILLIAMS (1989), BRETSCHKO 

(1991), DOLE-OLIVIER & MARMONIER (1992), PLÉNET et al. (1995); DUMAS et al. (2001), 

HAHN & FRIEDRICH (1999), MALARD et al. (2003) und FUCHS (2007) beschrieben wurden. 

Ein Vergleich der Fauna-MDS aller Pegel mit der geographischen Lage der Pegel im 

Gelände (Abb. 50) zeigt, dass die Fauna die räumlichen Gegebenheiten im 

Untersuchungsgebiet sehr gut wiedergab. Auch die Gegenüberstellung von Chemie-
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PCA und Fauna-MDS belegt, dass die Fauna im Gegensatz zur Hydrochemie die 

Pegelreihen A und B voneinander trennen kann und dass sie gestörte Standorte, wie 

etwa die C-Pegelreihe, gesondert aufzeigt. Es lässt sich folglich festhalten, dass 

mithilfe der Wasserchemie die Herkunft des Grundwassers ermittelt werden kann 

(Uferfiltrat, landseitiges Grundwasser), mit der räumlichen Verteilung der Fauna im 

Untergrund indessen die hydrologischen Verhältnisse als Ganzes. Das bedeutet, dass 

nicht nur die Herkunft des Grundwassers mittels der Fauna abgeleitet werden kann, 

sondern v. a. auch der Einfluss des Oberflächenwassers auf das Grundwasser, wie 

bereits Studien von MALARD et al. (1994, 1996), HAHN (2006a) und BORK et al. (2009a) 

dargestellt haben. Zusätzlich konnten die Zoozönosen anthropogene Störungen wie 

eine verstärkte Kolmation bzw. die Effekte der Wasserentnahme durch die Brunnen 

anzeigen. Es muss allerdings berücksichtigt werden, dass andere, in dieser Studie 

nicht gemessene chemische Parameter möglicherweise zu vergleichbaren 

Ergebnissen führen könnten. 

Die Meiofauna im Grundwasserleiter der Uferfiltrationsanlage eignet sich folglich als 

Indikator für hydrologische Verhältnisse, etwa von Oberflächenwasser-Grundwasser-

Wechselwirkungen und ist als Ergänzung zur hydrochemischen Analyse zu empfehlen.  

 
 

5.6 Eignet sich die Fauna zur Vulnerabilitätsabschätzung? 

 

Bei der Vulnerabilität von Grundwasser werden zwei Formen unterschieden, zum einen 

die intrinsische, zum anderen die spezifische Vulnerabilität. Beim zweiten Fall wird die 

Verletzlichkeit des Grundwassers gegenüber bestimmten Kontaminanten untersucht. 

Die intrinsische Vulnerabilität bedeutet hingegen die Verletzlichkeit des Grundwassers 

gegenüber Schadstoffen, unabhängig von spezifischen Kontaminanten.  

Ein faunistisches Monitoring gegenüber spezifischen Schadstoffen ist beim jetzigen 

Stand der Forschung nicht möglich, da entsprechende Studien bisher nur 
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unzureichend vorhanden sind (HAHN & FRIEDRICH 1999; MÖSSLACHER & NOTENBOOM 

1999; MÖSSLACHER 2000, 2003). Daher ist die Grundwasserfauna momentan für die 

Ermittlung der spezifischen Vulnerabilität noch ungeeignet.  

Für Programme zum Grundwassermonitoring und Grundwasserschutz und zur 

Abschätzung der intrinsischen Vulnerabilität ergeben sich aber Anwendungs-

möglichkeiten (MALARD et al. 1996; TOMLINSON et al. 2007; HUMPHREYS 2009).  

Die Bewertung der intrinsischen Vulnerabilität des Grundwassers kann nicht direkt im 

Gelände gemessen werden (GOGU & DASSARGUES 2000), sondern wird durch eine 

Vielzahl verschiedener Methoden geschätzt (GEMITZI et al. 2006). Unter anderem 

werden Indexmethoden benutzt, bei denen mit Hilfe von thematischen Karten 

bodenkundliche, geologische, hydrologische und hydrogeologische Daten gewonnen 

und diese zu Indexwerten berechnet werden (GOGU & DASSARGUES 2000; MAGIERA 

2000). Eine entscheidende Bedeutung bei der Abschätzung der intrinsischen 

Grundwasservulnerabilität haben dabei die hydrologischen Faktoren, insbesondere die 

Wechselwirkungen zwischen Oberflächenwasser und Grundwasser. Dies gilt im 

Besonderen auch für Uferfiltrations- oder Grundwassergewinnungsanlagen (LIM et al. 

2005). Mehrere Studien (HAHN 2006a, SCHMIDT et al. 2007, BORK et al. 2009a) und 

auch die vorliegende Arbeit konnten darlegen, dass die Fauna und der GFI einen 

wichtigen Beitrag zur Klärung der hydrologischen Verhältnisse liefern und somit auch 

ein Potential für die Berücksichtigung in Vulnerabilitätsabschätzungsverfahren 

aufweisen. Aufgrund der Heterogenität der faunistischen Besiedlung im Grundwasser 

bieten sich vorerst aber nur Möglichkeiten der Einbindung für kleinräumige Areale, wie 

etwa in Bereichen von Trinkwassergewinnungsanlagen (DANIELOPOL et al. 2008). 

Somit wäre das Einbeziehen von faunistischen Untersuchungen des Hyporheals und 

Grundwassers in ein Verfahren zur intrinsischen Vulnerabilitätsabschätzung vorstellbar 

und sollte in entsprechenden Studien überprüft werden. 

 

.
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6 Zusammenfassung 
 

In dieser Studie sollte hinsichtlich der Entwicklung eines faunistisch begründeten 

Monitoringkonzeptes für hydrologische Interaktionen untersucht werden, inwieweit die 

Meiofauna in Hyporheal und Grundwasser in der Lage ist, Oberflächenwasser-

Grundwasser-Interaktionen zu reflektieren und die hydrologischen Verhältnisse einer 

Uferfiltrationsanlage aufzuzeigen. Dafür wurden hydrochemische und faunistische 

Analysen bezüglich ihrer Aussagekraft miteinander verglichen. Außerdem wurde die 

Anwendbarkeit des Grundwasser-Fauna-Index (GFI) zur Beurteilung der Stärke des 

Oberflächenwassereinflusses auf unterirdisches Wasser nach HAHN (2006a) überprüft. 

 

Für die Untersuchung wurde die Uferfiltrationsanlage Flehe der Stadtwerke Düsseldorf 

ausgewählt, auf deren Gelände 70 vertikale Entnahmebrunnen über eine Strecke von 

1,4 km eine Brunnengalerie bilden, die im Jahr insgesamt 11 Mio. m3 Wasser fördert.  

Am Untersuchungsstandort wurden 15 Observationspegel faunistisch und hydro-

chemisch beprobt. Je drei Messstellen mit unterschiedlichen Tiefen waren in den drei 

Pegelreihen A, B, C angeordnet, wobei die Pegelreihen A und B zwischen Rhein und 

Brunnengalerie und die C-Pegel hinter den Pumpbrunnen lagen.  

Die Beprobung dieser Pegel erfolgte in der Zeit von Februar 2005 bis Januar 2006 

monatlich einmal. Sechs zusätzliche Pegel mit unterschiedlichen Entfernungen zum 

Rhein wurden über ein halbes Jahr (März - August 2005) monatlich je einmal 

faunistisch beprobt und von April – August 2005 auch physikochemisch untersucht.  

 

Die physikochemische Untersuchung ergab eine Aufteilung des Untersuchungs-

gebietes in vier Zonen. Neben dem Oberflächenwasser des Rheins [OW Rhein] 

konnten das Uferfiltrationswasser zwischen Rhein und den Entnahmebrunnen 

[Hyporheal], alluviales Grundwasser hinter der Brunnengalerie [Alluv. GW] und bei 

größerer Entfernung zum Rhein landseitiges Grundwasser [landseitiges GW] 

differenziert werden. Dabei wies der Rhein die typische Charakteristik eines Fließ-

gewässers auf, gekennzeichnet durch eine große Temperaturamplitude mit einem 

Sommermaximum, hohen Sauerstoffkonzentrationen mit einem Wintermaximum und 

erhöhten AOX-, DOC- und SAK254nm-Werten. Am Uferfiltrat der Gruppe [Hyporheal] 

wurde die Wirksamkeit der mikrobiellen Abbauprozesse während der Uferfiltration mit 

deutlichen Reduzierungen der DOC- und SAK- und Sauerstoffkonzentrationen 

ersichtlich. Die Gruppe [Alluv. GW] und verstärkt das [landseitige GW] waren durch 
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eine höhere elektrische Leitfähigkeit und erhöhten Bor- und Sulfatkonzentrationen 

sowie z. T. geringen Sauerstoffgehalten gekennzeichnet. 

Anhand dieser hydrochemischen Differenzen konnte die unterschiedliche Herkunft des 

Wassers im Untersuchungsgebiet ermittelt werden  

 

Die faunistischen Untersuchungen zeigten ein differenzierteres Bild von den hydrolo-

gischen Verhältnissen als die Hydrochemie. Insgesamt konnten fünf ökologische 

Gruppen ermittelt werden. Die Gruppe [Hyporheal 1] der A-Pegelreihe wies als einzige 

euryöke Arten auf, welche einen hohen Oberflächenwassereinfluss anzeigen. Im 

[Hyporheal 2] der B-Pegelreihe konnte eine artenreiche ökotonale Fauna nachgewie-

sen werden, während die Proben des alluvialen Grundwassers der C-Pegelreihe [Alluv. 

GW (Pumpe)] den Einfluss der Entnahmebrunnen reflektierten. In den Pegeln des 

alluvialen Grundwassers [Alluv. GW] wurde aufgrund der geringeren Beeinflussung der 

Pumpen wiederum eine artenreichere Zoozönose vorgefunden. Das [landseitige GW] 

wies schließlich eine arten- und abundanzarme Fauna auf, die charakteristisch ist für 

Grundwasser mit geringem Oberflächenwassereinfluss.  

Folglich konnte die Fauna nicht nur die Herkunft des Grundwassers anzeigen, sondern 

auch den Einfluss und die Intensität des Oberflächenwassers auf das Grundwasser 

sowie anthropogene Störungen wie eine verstärkte Kolmation bzw. die Effekte der 

Wasserentnahme durch die Brunnen.  

Die Meiofauna im Grundwasserleiter der Uferfiltrationsanlage dürfte somit als Indikator 

für hydrologische Verhältnisse, etwa von Oberflächenwasser-Grundwasser-Wechsel-

wirkungen, gut geeignet sein. 

Zeitlich bedingte Veränderungen in den Zoozönosen konnten aber kaum festgestellt 

werden. Gründe hierfür waren die stetigen infiltrierenden Bedingungen aufgrund der 

Entnahmebrunnen und eine starke Kolmation des Ufers, die auch bei kleineren 

Hochwässern erhalten bleiben kann. 

 
Der Grundwasser-Fauna-Index konnte als der wichtigste Faktor aller physiko-
chemischen Parameter ermittelt werden, der die faunistischen Gruppen am stärksten 
beeinflusst. Außerdem war der GFI in der Lage, die Auswirkung und Intensität des 
Einflusses von Oberflächenwasser auf die einzelnen Probestandorte anzuzeigen. 
 
Die hier dargestellten Ergebnisse zeigen, dass die Grundwasserfauna und der GFI viel 
versprechende Methoden zur Bewertung der hydrologischen Verhältnisse, 
insbesondere des Einflusses von Oberflächenwasser auf das Grundwasser sind. 
Daher sind sie als Ergänzung zur hydrochemischen Analyse zu empfehlen und können 
auch einen wichtigen Beitrag für die Vulnerabilitätsabschätzung leisten. 
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Tab. A1: Erhobene physikochemische Parameter für alle Messstellen (Abkürzungen 
siehe Abkürzungsverzeichnis auf Seite 1) 

Messtelle Datum GW-Stand T O2 O2 EC pH NH4
+ Fe2+ Mn2+

B Cl SO4
2- NO3

- NO2
- AOX DOC SAK GFI

[m] [°C] [mg/l] [%] µS cm-1] [mg/l] [mg/l] [mg/l] [mg/l] [mg/l] [mg/l] [mg/l] [mg/l] [mg/l] [mg] [1/m]

Rhein 16.02.05 --- 5,3 12,65 98,2 488 7,94 0,09 0,18 0,005 0,04 61,9 45,4 16,6 0,12 15 3,8 11,2 ---
Rhein 17.03.05 --- 9,0 12,85 110,2 686 8,04 0,06 0,03 0,005 0,06 91,9 63,7 17,7 0,12 9 4,2 6,5 ---
Rhein 18.04.05 --- 13,2 11,02 106,6 679 8,05 0,03 0,01 0,005 0,05 84,2 49,3 12,7 0,03 8 2,5 7,2 ---
Rhein 24.05.05 --- 17,0 10,60 108,9 598 8,05 0,01 0,01 0,005 0,05 63,8 50,1 10,8 --- 10 2,3 6,1 ---
Rhein 22.06.05 --- 26,8 8,55 105,7 632 7,89 0,01 0,01 0,005 0,07 64,9 54,5 9,0 0,01 8 2,4 4,9 ---
Rhein 19.07.05 --- 23,9 8,76 103,9 658 8,16 0,01 0,01 0,005 0,07 66,0 55,3 8,5 0,04 7 2,3 5,7 ---
Rhein 10.08.05 --- 19,8 8,51 93,5 551 8,15 0,01 0,01 0,005 0,05 44,4 49,5 8,6 0,01 --- 2,3 6,0 ---
Rhein 13.09.05 --- 21,1 8,18 90,8 609 7,99 0,01 0,00 0,000 0,06 57,0 52,3 8,6 0,01 8 2,5 5,1 ---
Rhein 12.10.05 --- 16,3 9,33 95,0 636 7,85 0,02 0,00 0,000 0,06 59,8 53,8 10,5 0,00 11 2,9 8,0 ---
Rhein 15.11.05 --- 11,7 10,48 97,2 743 8,00 0,00 0,01 0,000 0,08 89,1 69,5 12,0 0,00 13 3,2 7,0 ---
Rhein 13.12.05 --- 6,5 11,93 95,2 733 7,76 0,07 0,02 0,000 --- 97,6 71,6 14,7 0,11 12 2,9 7,3 ---
Rhein 17.01.06 --- 3,4 12,44 92,7 745 8,00 0,22 0,01 0,000 0,07 107,0 58,3 0,0 0,11 16 3,0 8,2 ---

A1 16.02.05 2,01 6,3 9,43 75,2 577 7,67 0,01 0,08 0,089 0,05 74,7 52,0 16,4 0,01 8 1,6 3,6 32,17
A1 17.03.05 5,00 8,0 7,56 63,1 571 7,64 0,01 0,01 0,033 0,05 72,4 50,1 20,2 0,01 9 1,5 3,6 28,81
A1 18.04.05 4,90 10,7 6,21 58,0 632 8,61 0,02 0,01 0,149 0,05 72,5 52,0 16,6 0,01 8 1,7 4,2 20,00
A1 24.05.05 4,66 15,4 4,03 39,7 608 7,54 0,01 0,01 0,005 0,05 63,6 47,8 12,6 --- 7 1,4 2,9 21,03
A1 22.06.05 5,62 23,0 3,21 37,0 629 8,49 0,01 0,01 0,005 0,07 58,9 48,8 9,7 0,02 5 1,2 2,5 18,77
A1 19.07.05 5,90 20,7 1,24 13,6 669 7,82 0,01 0,01 0,018 0,06 62,9 54,8 6,8 0,05 5 1,5 2,8 11,67
A1 10.08.05 5,75 20,8 0,98 11,1 698 8,82 0,01 0,01 0,022 0,06 66,8 56,4 5,9 0,01 --- 1,2 2,9 10,37
A1 13.09.05 5,34 20,7 1,11 12,4 581 8,42 0,00 0,00 0,015 --- 42,6 42,0 5,4 0,00 0 1,1 2,3 11,04
A1 12.10.05 5,87 18,1 2,27 24,0 647 7,57 0,00 0,00 0,031 --- 60,3 53,0 8,0 0,02 7 1,4 2,7 12,89
A1 15.11.05 6,91 13,4 3,92 37,8 662 7,55 0,00 0,00 0,000 0,06 76,2 59,2 10,7 0,00 12 3,0 3,7 20,74
A1 13.12.05 6,14 10,2 4,82 42,2 718 7,56 0,01 0,00 0,000 --- 87,1 66,9 11,2 0,00 11 2,3 4,3 18,78
A1 17.01.06 6,44 7,0 6,36 52,0 678 7,19 0,74 0,00 0,046 --- 88,2 63,6 7,9 0,06 10 2,5 3,3 21,57
A2 16.02.05 1,91 5,4 8,77 68,4 561 7,86 0,01 0,04 0,215 0,05 75,2 51,6 17,1 0,01 10 1,5 3,6 34,26
A2 17.03.05 4,98 7,1 7,35 59,9 574 7,54 0,01 0,01 0,345 0,05 72,5 49,4 17,5 0,01 10 1,6 3,7 31,37
A2 18.04.05 4,90 10,3 7,98 72,8 583 8,13 0,03 0,03 0,413 0,05 69,9 47,7 17,2 0,01 9 1,9 4,6 32,68
A2 24.05.05 4,66 14,7 5,66 54,4 636 8,18 0,01 0,01 0,005 0,05 68,5 47,8 16,0 --- 8 1,5 3,8 27,53
A2 22.06.05 5,62 24,0 5,67 66,8 621 7,23 0,01 0,01 0,016 0,06 66,4 47,3 15,0 0,03 6 1,5 3,3 27,55
A2 19.07.05 5,89 21,4 2,95 33,6 668 8,05 0,01 0,01 0,020 0,05 65,4 48,0 14,1 0,06 5 1,8 3,4 19,87
A2 10.08.05 5,75 21,5 1,63 18,5 670 7,68 0,01 0,01 0,016 0,06 64,1 55,0 8,6 0,01 --- 1,2 3,0 14,77
A2 13.09.05 5,34 21,0 2,73 30,5 565 7,93 0,01 0,00 0,018 --- 46,0 44,7 8,9 0,00 5 1,1 2,4 19,12
A2 12.10.05 5,87 18,3 2,33 24,7 646 7,66 0,00 0,00 0,009 --- 52,8 47,6 8,8 0,00 0 1,3 2,7 17,66
A2 15.11.05 6,91 13,9 6,05 58,9 692 7,58 0,04 0,00 0,000 0,06 83,5 62,3 12,1 0,00 16 2,1 4,3 28,46
A2 13.12.05 6,12 9,9 6,80 58,8 748 7,59 0,00 0,00 0,000 --- 94,7 71,5 13,3 0,00 9 1,5 3,3 30,17
A2 17.01.06 6,44 6,1 9,16 73,2 706 7,39 0,00 0,00 0,000 --- 99,4 66,1 17,3 0,00 11 1,7 3,1 28,59
A3 16.02.05 1,92 5,2 8,59 66,4 547 8,00 0,01 0,03 0,013 0,05 71,1 52,2 16,5 0,01 11 1,6 3,8 34,77
A3 17.03.05 5,00 7,2 9,63 78,1 568 7,83 0,01 0,01 0,026 0,05 72,4 49,7 15,3 0,03 8 1,6 3,5 36,82
A3 18.04.05 4,92 11,2 6,38 59,0 624 8,42 0,01 0,01 0,125 0,05 74,6 50,2 13,6 0,02 7 1,6 3,8 29,97
A3 24.05.05 4,66 15,2 2,77 27,4 603 9,10 0,01 0,01 0,007 0,05 63,0 49,5 12,1 --- 9 1,4 3,1 19,75
A3 22.06.05 5,62 23,7 2,27 26,5 639 7,29 0,01 0,01 0,032 0,07 64,5 54,5 8,9 0,01 6 1,1 2,7 17,88
A3 19.07.05 5,90 22,2 1,35 15,5 614 9,06 0,01 0,01 0,074 0,06 61,2 53,0 6,3 0,07 5 1,6 3,4 13,79
A3 10.08.05 5,74 21,8 1,26 14,5 609 8,92 0,01 0,01 0,045 0,06 48,5 52,4 9,0 0,01 --- 1,2 2,8 13,32
A3 13.09.05 5,35 21,3 1,42 15,7 580 8,62 0,00 0,00 0,183 --- 50,5 45,6 7,6 0,00 6 1,1 2,4 11,54
A3 12.10.05 5,87 18,0 4,06 42,8 636 8,43 0,00 0,00 0,018 --- 59,6 54,8 8,7 0,02 5 1,4 7,8 23,91
A3 15.11.05 6,92 13,0 5,38 51,4 695 7,56 0,02 0,00 0,048 0,07 79,5 62,9 11,3 0,03 7 1,4 3,2 27,52
A3 13.12.05 6,13 10,0 7,50 65,4 759 8,49 0,01 0,00 0,036 --- 102,0 72,4 14,4 0,01 8 1,5 3,3 32,49
A3 17.01.06 6,46 5,2 7,98 62,6 731 9,08 0,00 0,00 0,018 --- 99,7 64,1 17,0 0,02 10 1,8 3,5 33,52

B1 16.02.05 7,01 7,2 8,02 64,9 562 7,69 0,01 0,03 0,008 0,05 74,4 52,4 15,7 0,01 10 1,6 5,7 27,52
B1 17.03.05 9,70 8,2 7,46 63,0 601 7,66 0,01 0,01 0,006 0,05 79,2 50,3 17,2 0,01 9 1,7 7,4 26,54
B1 18.04.05 10,18 9,3 5,61 49,8 595 7,69 0,01 0,03 0,014 0,05 71,7 49,6 14,1 0,01 9 1,7 4,4 23,01
B1 24.05.05 9,38 14,5 3,64 35,5 577 7,43 0,01 0,01 0,005 0,05 61,0 48,1 13,1 --- 7 1,5 3,5 18,54
B1 22.06.05 10,19 21,2 3,12 34,9 592 7,40 0,01 0,01 0,005 0,06 58,4 49,5 10,5 0,01 6 1,4 3,1 17,16
B1 19.07.05 10,57 19,5 2,93 32,0 638 7,64 0,01 0,01 0,005 0,06 63,0 54,6 9,6 0,04 6 1,5 3,4 9,60
B1 10.08.05 10,45 20,7 1,94 21,8 646 7,57 0,01 0,01 0,013 0,06 63,6 55,8 7,5 0,01 --- 1,4 4,4 11,05
B1 13.09.05 10,09 20,6 2,30 25,4 539 7,45 0,00 0,00 0,000 --- 40,1 37,7 7,9 0,00 8 1,3 2,8 14,74
B1 12.10.05 10,55 18,9 2,76 29,7 589 7,52 0,00 0,00 0,000 --- 45,4 43,0 7,1 0,00 5 1,6 3,2 16,14
B1 15.11.05 11,62 13,7 3,44 33,4 569 7,52 0,00 0,00 0,000 0,05 45,6 42,9 5,8 0,02 6 1,3 4,3 18,02
B1 13.12.05 10,75 11,9 3,81 34,5 591 7,52 0,02 0,00 0,000 --- 60,9 50,5 7,3 0,00 7 1,5 5,3 15,49
B1 17.01.06 11,05 7,2 6,48 53,3 651 8,19 0,00 0,00 0,000 --- 52,0 44,1 6,7 0,00 9 1,5 3,2 20,20
B2 16.02.05 6,99 6,8 6,53 52,6 569 7,65 0,01 0,03 0,005 0,05 73,1 51,4 16,7 0,01 7 1,3 3,0 26,60
B2 17.03.05 9,70 7,4 7,02 58,2 525 7,53 0,02 0,02 0,005 0,05 65,6 47,0 17,2 0,01 7 1,5 3,2 27,58
B2 18.04.05 9,67 8,9 5,81 51,0 558 7,51 0,01 0,03 0,005 0,05 69,2 46,5 16,9 0,01 9 1,5 3,6 25,09
B2 24.05.05 9,38 15,0 4,25 41,7 580 7,45 0,01 0,01 0,005 0,05 58,5 47,2 12,6 --- 7 1,2 2,7 21,46
B2 22.06.05 10,19 21,7 2,76 30,0 599 7,36 0,01 0,01 0,005 0,07 56,8 49,1 10,3 0,01 6 1,2 2,5 17,29
B2 19.07.05 10,56 20,7 1,88 21,0 648 7,65 0,01 0,01 0,005 0,07 62,3 55,5 9,1 0,07 9 1,8 3,2 14,27
B2 10.08.05 10,45 21,5 1,62 18,4 680 7,60 0,01 0,01 0,008 0,06 68,5 57,7 9,5 0,01 --- 1,1 3,7 10,82
B2 13.09.05 10,08 21,0 2,89 32,0 523 7,51 0,00 0,00 0,006 --- 40,0 39,2 7,9 0,00 6 1,1 2,1 17,70
B2 12.10.05 10,55 19,6 2,84 30,9 708 7,53 0,00 0,00 0,000 --- 74,9 61,8 11,3 0,00 6 1,5 4,1 17,54
B2 15.11.05 11,62 14,0 3,32 32,5 644 7,48 0,00 0,00 0,000 0,06 64,0 54,2 9,5 0,02 7 1,1 2,4 18,97
B2 13.12.05 10,74 12,3 2,35 21,6 665 7,69 0,00 0,00 0,000 --- 78,0 62,7 9,7 0,00 5 1,1 3,5 15,96
B2 17.01.06 11,05 7,9 6,27 52,7 605 7,90 0,00 0,00 0,000 --- 69,9 56,8 10,1 0,00 6 1,4 2,5 26,07
B3 16.02.05 6,95 6,8 6,60 53,5 566 7,51 0,01 0,01 0,005 0,05 69,2 50,5 15,7 0,01 9 1,5 3,0 20,96
B3 17.03.05 9,69 8,1 7,08 59,8 534 7,37 0,03 0,01 0,005 0,05 66,3 46,2 16,8 0,01 7 1,5 3,1 21,71
B3 18.04.05 9,66 9,3 6,83 60,9 604 7,59 0,01 0,02 0,005 0,05 79,0 53,0 13,6 0,01 6 1,4 3,2 21,33
B3 24.05.05 9,36 14,3 2,94 28,8 583 7,43 0,01 0,01 0,005 0,04 60,9 47,5 12,6 --- 7 1,3 2,5 13,99
B3 22.06.05 10,19 21,6 2,91 32,7 611 7,32 0,01 0,01 0,005 0,07 61,3 52,5 10,1 0,01 6 1,1 2,4 13,92
B3 19.07.05 10,55 20,7 0,97 10,8 645 7,46 0,01 0,01 0,005 0,06 63,4 54,8 8,5 0,02 5 1,2 2,7 8,04
B3 10.08.05 10,43 21,4 0,80 9,1 665 7,50 0,01 0,01 0,005 0,06 65,2 57,8 8,1 0,01 --- 1,1 2,8 7,30
B3 13.09.05 10,07 20,7 0,86 9,5 543 7,42 0,00 0,00 0,000 --- 44,2 41,6 7,0 0,00 5 1,0 2,1 9,27
B3 12.10.05 10,55 19,1 2,55 27,5 674 7,42 0,00 0,00 0,000 --- 67,4 57,5 10,4 0,00 5 1,3 5,4 13,03
B3 15.11.05 11,62 14,2 4,43 43,6 704 7,21 0,01 0,00 0,000 0,07 75,9 60,8 9,3 0,00 10 1,3 2,3 12,14
B3 13.12.05 10,72 12,0 7,98 72,7 751 7,34 0,00 0,00 0,000 --- 95,1 69,0 13,2 0,00 7 1,0 2,6 23,05
B3 17.01.06 11,05 8,4 7,99 68,1 668 7,66 0,01 0,00 0,000 --- 85,0 60,6 7,2 0,01 10 1,6 2,9 28,25
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Tab. A1: Fortsetzung erhobene physikochemische Parameter für alle Messstellen 

Messtelle Datum GW-Stand T O2 O2 σ pH NH4
+ Fe2+ Mn2+

B Cl SO4
2- NO3

- NO2
- AOX DOC SAK GFI

[m] [°C] [mg/l] [%] [µS cm-1] [mg/l] [mg/l] [mg/l] [mg/l] [mg/l] [mg/l] [mg/l] [mg/l] [µg/l Cl] [mg/l] [1/m]

C1 16.02.05 7,58 11,0 1,79 16,1 794 7,64 0,05 0,01 0,007 0,04 112,0 75,1 1,4 0,01 9 0,9 1,9 4,40
C1 17.03.05 9,84 12,5 1,78 16,1 789 7,56 0,03 0,01 0,063 0,04 113,0 72,8 2,5 0,01 7 1,0 2,0 4,39
C1 18.04.05 9,84 11,8 2,66 25,2 768 7,63 0,03 0,06 0,355 0,04 103,0 68,0 6,4 0,01 9 1,0 3,7 4,38
C1 24.05.05 9,46 13,2 5,33 50,7 677 7,09 0,01 0,01 0,005 0,07 71,2 60,0 15,9 --- 9 0,7 1,0 7,60
C1 22.06.05 10,21 18,0 3,84 40,5 732 7,46 0,01 0,01 0,005 0,07 83,5 57,5 10,9 0,02 6 0,8 1,7 5,27
C1 19.07.05 10,61 13,6 2,54 24,6 751 7,80 0,01 0,01 0,005 0,05 83,5 58,7 10,6 0,05 6 1,1 1,8 4,28
C1 10.08.05 10,56 13,4 1,36 13,0 838 7,56 0,07 0,01 0,005 0,07 78,1 75,2 8,2 0,01 --- 0,9 1,7 3,13
C1 13.09.05 10,24 14,8 1,02 10,0 843 7,59 0,09 0,00 0,000 --- 102,0 72,3 3,8 0,29 6 1,1 1,7 2,71
C1 12.10.05 10,66 13,4 1,27 12,1 830 7,70 0,04 0,00 0,000 --- 100,0 69,5 4,2 0,17 6 1,1 2,4 3,03
C1 15.11.05 11,72 11,4 1,71 15,7 783 7,59 0,03 0,00 0,000 0,06 84,9 61,7 7,2 0,06 5 1,8 4,2 4,30
C1 13.12.05 10,79 12,6 2,13 19,7 763 7,51 0,08 0,00 0,000 --- 91,0 67,1 5,3 0,01 10 1,0 2,1 4,80
C1 17.01.06 11,06 11,5 5,75 52,6 736 7,51 0,00 0,00 0,000 --- 84,3 74,2 13,9 0,00 10 1,1 1,9 6,44
C2 16.02.05 7,59 11,2 5,13 46,3 624 7,33 0,01 0,01 0,072 0,06 79,5 58,0 15,2 0,01 12 0,8 1,4 5,89
C2 17.03.05 9,87 12,5 6,29 58,2 640 7,24 0,01 0,01 0,005 0,06 78,1 57,3 16,0 0,01 5 0,9 0,9 4,61
C2 18.04.05 9,81 11,8 6,52 62,9 665 7,31 0,01 0,01 0,046 0,07 75,9 57,7 15,8 0,01 5 0,7 1,3 4,70
C2 24.05.05 9,48 13,3 2,57 24,7 736 7,52 0,01 0,01 0,005 0,05 94,8 61,8 9,1 --- 8 1,1 1,7 4,17
C2 22.06.05 10,24 18,0 5,63 59,1 725 7,13 0,01 0,01 0,005 0,09 65,8 63,6 15,0 0,01 5 0,7 1,0 4,37
C2 19.07.05 10,62 13,6 4,95 47,7 780 7,34 0,01 0,01 0,005 0,09 55,2 75,0 14,5 0,09 5 1,2 1,2 4,09
C2 10.08.05 10,58 13,3 4,85 46,4 789 7,26 0,01 0,01 0,007 0,09 53,8 80,6 14,6 0,01 --- 1,9 1,3 4,05
C2 13.09.05 10,26 14,8 5,23 51,3 639 7,24 0,00 0,00 0,000 --- 57,3 64,7 10,9 0,00 0 0,7 0,8 4,21
C2 12.10.05 10,72 13,4 5,17 49,6 674 7,12 0,00 0,00 0,000 --- 54,5 64,4 11,3 0,00 6 1,0 1,5 4,18
C2 15.11.05 11,73 11,6 4,95 46,0 790 7,12 0,00 0,00 0,007 0,10 48,4 74,7 14,0 0,00 0 0,7 1,0 7,09
C2 13.12.05 10,80 12,5 3,66 33,7 811 7,13 0,01 0,00 0,009 --- 47,4 77,2 13,8 0,00 7 0,7 1,1 4,98
C2 17.01.06 11,08 11,8 6,49 59,8 743 7,29 0,00 0,00 0,000 --- 47,7 68,8 13,6 0,02 5 0,9 1,1 6,63
C3 16.02.05 7,66 11,7 6,78 61,8 616 7,25 0,01 0,01 0,005 0,05 77,1 53,0 16,8 0,01 7 0,9 1,5 6,74
C3 17.03.05 9,89 13,0 8,02 75,0 637 7,17 0,01 0,01 0,005 0,06 72,2 56,8 16,0 0,01 6 0,9 1,5 5,18
C3 18.04.05 9,86 11,5 7,64 71,5 671 7,09 0,01 0,02 0,005 0,07 66,7 61,7 15,2 0,03 8 0,6 1,1 5,06
C3 24.05.05 9,51 12,8 7,64 71,9 604 7,00 0,01 0,01 0,005 0,07 69,3 59,4 15,4 --- 5 0,7 1,0 7,15
C3 22.06.05 10,28 17,9 6,66 69,8 751 6,91 0,01 0,01 0,005 0,11 52,3 76,3 14,8 0,01 6 0,7 0,9 4,72
C3 19.07.05 10,66 13,4 6,10 58,6 796 7,10 0,01 0,01 0,005 0,10 51,6 78,4 14,8 0,06 6 0,9 0,9 4,52
C3 10.08.05 10,61 13,0 5,35 50,9 733 7,13 0,01 0,01 0,005 0,08 57,0 67,7 11,8 0,01 --- 0,6 1,0 4,23
C3 13.09.05 10,30 15,3 5,44 53,6 705 7,00 0,00 0,00 0,000 --- 55,7 64,6 11,6 0,00 0 0,7 0,6 6,04
C3 12.10.05 10,70 13,6 5,74 55,1 795 6,97 0,00 0,00 0,000 --- 50,6 79,9 14,5 0,00 0 0,8 1,0 6,20
C3 15.11.05 11,77 11,8 6,35 59,1 815 7,02 0,00 0,00 0,000 0,11 45,9 84,9 15,8 0,00 0 0,7 0,9 6,52
C3 13.12.05 10,82 12,6 7,55 69,8 822 7,02 0,00 0,00 0,000 --- 51,4 83,4 14,3 0,02 0 0,6 1,0 8,71
C3 17.01.06 11,10 11,7 6,58 60,6 826 7,15 0,00 0,00 0,000 --- 47,1 62,2 16,8 0,00 0 0,9 0,9 6,64

11 17.03.05 8,99 14,2 1,76 16,9 835 6,95 --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- 1,18
11 18.04.05 8,91 13,1 2,21 21,5 830 7,21 --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- 0,94
11 24.05.05 8,52 14,2 1,50 14,7 901 7,06 --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- 1,09
11 22.06.05 10,20 14,8 1,34 13,2 869 7,03 --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- 0,73
11 19.07.05 9,56 14,8 3,86 37,5 876 7,14 --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- 1,75
11 10.08.05 9,69 14,1 4,56 44,2 891 7,11 --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- 1,35

12 17.03.05 10,39 11,6 8,51 75,3 590 7,12 --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- 7,32
12 18.04.05 10,66 8,4 7,81 68,1 602 7,53 0,01 0,01 0,003 0,05 70,7 50,8 15,6 --- 10 1,2 2,6 9,92
12 24.05.05 10,14 14,8 5,10 49,3 673 7,19 0,01 0,01 0,003 0,05 58,4 45,9 12,5 --- 5 1,2 2,3 5,67
12 22.06.05 10,74 11,9 4,04 36,7 601 7,24 0,01 0,01 0,003 0,07 59,8 50,1 10,5 0,04 7 1,1 2,3 5,05
12 19.07.05 11,13 14,4 5,13 48,4 644 7,29 0,01 0,01 0,003 0,06 64,1 54,9 9,6 0,01 6 1,2 2,1 5,69
12 10.08.05 11,10 14,7 6,72 66,1 658 7,16 0,01 0,01 0,003 0,06 68,0 56,8 9,5 0,01 --- 1,0 2,4 6,51

13 17.03.05 10,97 11,5 6,52 59,8 805 6,98 --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- 4,11
13 18.04.05 11,20 11,4 7,25 67,8 804 7,17 0,01 0,01 0,015 0,09 46,8 101,0 13,5 --- 7 0,7 1,1 2,50
13 24.05.05 10,54 13,2 2,91 27,9 879 7,02 0,01 0,01 0,003 0,09 45,2 109,0 4,8 --- 3 0,8 1,0 2,75
13 22.06.05 11,30 12,9 2,27 21,4 834 7,04 0,01 0,01 0,003 0,11 45,1 108,0 9,3 0,01 7 0,7 0,9 1,98
13 19.07.05 11,59 13,7 7,22 72,3 879 7,10 0,01 0,01 0,003 0,10 44,0 103,0 13,7 0,05 6 0,9 1,0 3,53
13 10.08.05 11,68 12,3 9,54 89,1 877 6,89 0,01 0,01 0,003 0,10 47,3 107,0 14,0 0,01 --- 0,7 1,0 4,06

14 17.03.05 10,78 13,5 1,18 9,5 922 6,91 --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- 1,09
14 18.04.05 10,73 12,5 0,07 0,7 1010 7,19 0,10 0,05 0,269 0,11 45,7 126,0 2,0 0,02 3 1,1 2,1 0,33
14 24.05.05 10,39 13,7 0,87 8,4 937 6,93 0,05 0,01 0,432 0,11 48,1 129,0 0,9 3 1,4 3,2 0,94
14 22.06.05 11,11 14,3 0,00 0,0 953 6,81 0,03 0,01 0,399 0,12 53,6 126,0 1,3 0,01 9 1,2 1,9 0,00
14 19.07.05 11,26 14,5 2,54 25,4 1008 7,06 0,04 0,01 0,843 0,11 57,1 130,0 1,2 0,05 3 1,1 1,9 1,60
14 10.08.05 11,44 13,5 3,91 37,4 972 6,99 0,02 0,02 0,458 0,11 54,1 122,0 1,8 0,04 --- 1,2 1,9 1,99

15 17.03.05 10,93 12,1 3,69 34,3 678 7,28 --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- 3,37
15 18.04.05 10,95 11,5 5,02 46,6 610 7,22 --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- 3,93
15 24.05.05 10,60 12,4 5,34 49,5 690 7,20 --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- 4,96
15 22.06.05 10,39 14,2 0,00 0,0 677 7,29 --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- 0,00
15 19.07.05 11,59 14,6 4,77 45,5 691 7,39 --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- 4,69
15 10.08.05 11,58 12,4 6,73 62,6 733 7,13 --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- 4,55

80 17.03.05 10,20 14,3 1,93 18,9 953 6,79 --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- --- 5,58
80 18.04.05 10,13 13,5 1,81 17,5 912 7,05 0,02 0,02 0,125 0,11 54,2 117,0 0,8 9 1,2 2,5 5,41
80 24.05.05 9,82 14,3 1,42 13,6 934 6,93 0,01 0,01 0,003 0,11 42,6 117,0 0,3 5 1,3 2,4 4,79
80 22.06.05 10,64 19,9 2,60 21,9 897 6,90 0,01 0,01 0,003 0,13 42,8 116,0 0,3 0,01 5 1,2 2,3 6,48
80 19.07.05 10,64 15,7 2,97 28,8 895 7,02 0,01 0,01 0,003 0,12 43,1 118,0 0,3 0,04 6 1,6 2,5 6,93
80 10.08.05 10,81 14,7 2,04 20,2 972 7,15 0,01 0,01 0,041 0,12 42,6 118,0 0,3 0,01 --- 1,3 3,0 5,74
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Tab. A2: Median und Standardabweichung der hydrochemischen Parameter aller 
untersuchten Messstellen für dem Zeitraum April-August 2005 (Abkürzungen 
siehe Abkürzungsverzeichnis auf Seite 1) 

Temp. O2 O2 σ pH NH4
+ Fe Mn B Cl SO4

2- NO3
- NO2

- AOX DOC SAK (254
(°C) (mg l-1) (%) (µS cm-1) (mg l-1) (mg l-1) (mg l-1) (mg l-1) (mg l-1) (mg l-1) (mg l-1) (mg l-1) (µg Cl l-1) (mg l-1)  nm) (1/m)

Rhein
Median 19,8 8,76 105,7 632,0 8,05 0,01 0,01 0,005 0,05 64,9 50,1 9,0 0,02 8,0 2,3 6,0
SD 4,8 1,09 5,4 45,3 0,10 0,01 0,00 0,000 0,01 12,6 2,6 1,6 0,01 1,1 0,1 0,7
A1 
Median 20,7 3,21 37,0 632 8,49 0,01 0,01 0,018 0,06 63,6 52,0 9,7 0,02 6,0 1,4 2,9
SD 4,5 1,92 17,5 32 0,49 0,00 0,00 0,055 0,01 4,5 3,3 3,9 0,02 1,3 0,2 0,6
A2 
Median 21,4 5,66 54,4 636 8,05 0,01 0,01 0,016 0,05 66,4 47,8 15,0 0,02 7,0 1,5 3,4
SD 5,1 2,24 20,4 32 0,36 0,01 0,01 0,160 0,00 2,1 2,9 3,0 0,02 1,6 0,2 0,6
A3 
Median 21,8 2,27 26,5 614 8,92 0,01 0,01 0,045 0,06 63,0 52,4 9,0 0,02 6,5 1,4 3,1
SD 4,8 1,87 16,1 13 0,68 0,00 0,00 0,040 0,01 8,3 1,8 2,6 0,02 1,5 0,2 0,4
B1 
Median 19,5 3,12 34,9 595 7,57 0,01 0,01 0,005 0,06 63,0 49,6 10,5 0,01 6,5 1,5 3,5
SD 4,5 1,21 9,0 27 0,11 0,00 0,01 0,004 0,00 4,5 3,1 2,4 0,01 1,2 0,1 0,5
B2 
Median 20,7 2,76 30,0 599 7,51 0,01 0,01 0,005 0,06 62,3 49,1 10,3 0,01 8,0 1,2 3,2
SD 5,0 1,57 12,4 45 0,10 0,00 0,01 0,001 0,01 5,1 4,5 2,9 0,03 1,3 0,3 0,5
B3 
Median 20,7 2,91 28,8 611 7,46 0,01 0,01 0,005 0,06 63,4 53,0 10,1 0,01 6,0 1,2 2,7
SD 4,9 2,17 18,7 29 0,09 0,00 0,00 0,000 0,01 6,7 3,4 2,2 0,00 0,7 0,1 0,3
C1 
Median 13,4 2,66 25,2 751 7,56 0,01 0,01 0,005 0,07 83,5 60,0 10,6 0,02 7,5 0,9 1,7
SD 2,1 1,34 13,2 52 0,24 0,02 0,02 0,140 0,01 10,6 6,7 3,2 0,02 1,5 0,1 0,9
C2 
Median 13,3 4,95 47,7 736 7,31 0,01 0,01 0,005 0,09 65,8 63,6 14,6 0,01 5,0 1,1 1,3
SD 2,1 1,31 13,3 44 0,13 0,00 0,00 0,016 0,02 15,1 8,6 2,4 0,03 1,3 0,4 0,2
C3 
Median 13,0 6,66 69,8 733 7,09 0,01 0,01 0,005 0,08 57,0 67,7 14,8 0,02 6,0 0,7 1,0
SD 2,2 0,89 8,4 67 0,08 0,00 0,00 0,000 0,02 7,3 7,6 1,3 0,02 1,1 0,1 0,1
011 
Median 14,2 2,21 21,5 876 7,11
SD 0,6 1,29 12,5 24 0,06
012 
Median 14,4 5,13 49,3 644 7,24 0,01 0,01 0,003 0,06 64,1 50,8 10,5 0,01 6,5 1,2 2,3
SD 2,5 1,34 11,8 29 0,13 0,00 0,00 0,000 0,01 4,7 3,8 2,3 0,02 1,9 0,1 0,2
013 
Median 12,9 7,22 67,8 877 7,04 0,01 0,01 0,003 0,10 45,2 107,0 13,5 0,01 6,5 0,7 1,0
SD 0,8 2,79 26,4 31 0,09 0,00 0,00 0,005 0,01 1,2 3,1 3,6 0,02 1,8 0,1 0,1
014
Median 13,7 0,87 8,4 972 6,99 0,04 0,01 0,432 0,11 53,6 126,0 1,3 0,03 2,5 1,2 1,9
SD 0,7 1,52 14,7 29 0,13 0,03 0,02 0,193 0,00 4,2 2,8 0,4 0,02 2,8 0,1 0,5
015
Median 12,4 5,02 46,6 690 7,22
SD 1,2 2,29 21,3 40 0,09
080 
Median 14,7 2,04 20,2 912 7,02 0,01 0,01 0,003 0,12 42,8 117,0 0,3 0,01 5,5 1,3 2,5
SD 2,3 0,55 5,0 29 0,09 0,01 0,01 0,048 0,01 4,6 0,7 0,2 0,02 1,6 0,1 0,2  
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Abb. A1: Boxplots der physikochemischen Parameter für die einzelnen Pegel im Zeitraum 
von April bis August 2005 (○ = Ausreißer, ∗ = Extremwerte) 
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Abb. A1: Fortsetzung Boxplots der physikochemischen Parameter für die einzelnen Pegel 
im Zeitraum von April bis August 2005 (○ = Ausreißer, ∗ = Extremwerte) 

 

Tab. A3: Median und Standartabweichung der hydrochemischen Parameter der Pegel A, 
B, C von Februar 2005 bis Januar 2006 (Abkürzungen siehe Abkürzungs-
verzeichnis auf Seite 1) 

Temp. O2 O2 σ pH NH4
+ Fe Mn B Cl- SO4

2- NO3
- NO2

- AOX DOC SAK (254
(°C) (mg l-1) (%) (µS cm-1) (mg l-1) (mg l-1) (mg l-1) (mg l-1) (mg l-1) (mg l-1) (mg l-1) (mg l-1) (µg l-1 Cl) (mg l-1)  nm) (1/m)

Rhein 
Median 14,8 10,54 97,7 647 8,00 0,02 0,01 0,005 0,06 65,5 54,2 10,7 0,03 10,0 2,7 6,8
SD 7,26 1,68 6,54 75 0,11 0,06 0,05 0,002 0,01 18,4 7,9 4,4 0,05 2,9 0,6 1,6
A1 
Median 14,4 3,98 38,8 640 7,66 0,01 0,01 0,020 0,06 69,6 52,5 10,2 0,01 8,0 1,5 3,1
SD 5,79 2,60 19,99 46 0,51 0,20 0,02 0,042 0,01 12,1 6,6 4,5 0,02 3,2 0,6 0,6
A2 
Median 14,3 5,86 58,9 641 7,67 0,01 0,01 0,016 0,05 69,2 48,7 14,6 0,01 9,0 1,5 3,4
SD 6,40 2,50 18,71 58 0,28 0,01 0,01 0,143 0,00 14,7 8,3 3,3 0,02 3,9 0,3 0,6
A3 
Median 14,1 4,72 47,1 619 8,46 0,01 0,01 0,034 0,06 67,8 52,7 11,7 0,02 7,0 1,5 3,4
SD 6,56 2,95 22,01 62 0,59 0,01 0,01 0,050 0,01 16,1 7,3 3,5 0,02 1,9 0,2 1,3
B1 
Median 14,1 3,54 34,7 592 7,55 0,01 0,01 0,005 0,05 61,0 49,6 8,8 0,01 7,0 1,5 3,9
SD 5,37 1,98 13,71 33 0,20 0,01 0,01 0,005 0,00 11,6 5,1 3,7 0,01 1,6 0,1 1,3
B2 
Median 14,5 3,11 32,3 602 7,53 0,01 0,01 0,005 0,06 67,1 52,8 10,2 0,01 7,0 1,3 3,1
SD 5,75 1,86 13,32 58 0,13 0,01 0,01 0,003 0,01 9,7 6,7 3,2 0,02 1,2 0,2 0,6
B3 
Median 14,3 3,69 38,2 628 7,43 0,01 0,01 0,005 0,06 66,9 53,9 10,3 0,01 7,0 1,3 2,8
SD 5,53 2,72 22,28 64 0,12 0,01 0,01 0,002 0,01 12,5 7,1 3,1 0,01 1,8 0,2 0,8
C1 
Median 12,9 1,96 17,9 776 7,58 0,03 0,01 0,005 0,06 88,0 68,8 6,8 0,01 7,0 1,0 1,9
SD 1,81 1,50 14,35 47 0,16 0,03 0,02 0,097 0,01 12,9 6,4 4,3 0,09 1,8 0,3 0,9
C2 
Median 12,9 5,15 48,7 731 7,25 0,01 0,01 0,005 0,08 56,3 64,6 14,3 0,01 5,0 0,8 1,2
SD 1,76 1,09 10,61 64 0,11 0,00 0,00 0,021 0,02 14,8 7,8 2,0 0,02 3,2 0,3 0,2
C3 
Median 12,9 6,62 61,2 742 7,06 0,01 0,01 0,005 0,08 54,0 66,2 15,0 0,01 5,0 0,7 1,0
SD 1,75 0,87 7,78 79 0,09 0,00 0,01 0,002 0,02 10,1 10,6 1,6 0,02 3,2 0,1 0,2
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Tab. A4: Spearman-Rangkorrelationstabelle der physikochemischen Parametern für alle 
Pegel (Ausnahme: Pegel 11 und 14) für April 2005 bis August 2005 (grau 
hinterlegt: Korrelationskoeffizient r > 0,7) 

T O2 σ pH-Wert Ammonium Eisen Mangan Bor 
Korrelation 1 -,282(*) -0,235 ,277(*) -0,194 -,262(*) -0,213 -0,071
Signifikanz 0,018 0,051 0,020 0,108 0,029 0,077 0,561
N 70 70 70 70 70 70 70 70
Korrelation -,282(*) 1 -,310(**) 0,028 -,247(*) -0,045 -0,194 -0,212
Signifikanz 0,018 0,009 0,819 0,040 0,713 0,108 0,078
N 70 70 70 70 70 70 70 70
Korrelation -0,235 -,310(**) 1 -,533(**) ,405(**) -0,005 ,472(**) ,860(**)
Signifikanz 0,051 0,009 0,000 0,001 0,969 0,000 0,000
N 70 70 70 70 70 70 70 70
Korrelation ,277(*) 0,028 -,533(**) 1 -0,049 0,082 -0,112 -,606(**)
Signifikanz 0,020 0,819 0,000 0,684 0,502 0,356 0,000
N 70 70 70 70 70 70 70 70
Korrelation -0,194 -,247(*) ,405(**) -0,049 1 ,485(**) ,545(**) 0,184
Signifikanz 0,108 0,040 0,001 0,684 0,000 0,000 0,127
N 70 70 70 70 70 70 70 70
Korrelation -,262(*) -0,045 -0,005 0,082 ,485(**) 1 ,299(*) -0,183
Signifikanz 0,029 0,713 0,969 0,502 0,000 0,012 0,130
N 70 70 70 70 70 70 70 70
Korrelation -0,213 -0,194 ,472(**) -0,112 ,545(**) ,299(*) 1 ,297(*)
Signifikanz 0,077 0,108 0,000 0,356 0,000 0,012 0,013
N 70 70 70 70 70 70 70 70
Korrelation -0,071 -0,212 ,860(**) -,606(**) 0,184 -0,183 ,297(*) 1
Signifikanz 0,561 0,078 0,000 0,000 0,127 0,130 0,013
N 70 70 70 70 70 70 70 70
Korrelation -0,125 0,152 -,439(**) ,318(**) 0,058 ,358(**) -0,020 -,684(**)
Signifikanz 0,304 0,209 0,000 0,007 0,632 0,002 0,871 0,000
N 70 70 70 70 70 70 70 70
Korrelation -,255(*) -,275(*) ,958(**) -,565(**) ,343(**) -0,039 ,484(**) ,905(**)
Signifikanz 0,033 0,021 0,000 0,000 0,004 0,750 0,000 0,000
N 70 70 70 70 70 70 70 70
Korrelation -0,234 ,613(**) -,648(**) 0,190 -,298(*) 0,013 -,399(**) -,559(**)
Signifikanz 0,051 0,000 0,000 0,115 0,012 0,917 0,001 0,000
N 70 70 70 70 70 70 70 70
Korrelation 0,056 -0,040 0,102 0,106 -0,042 -0,107 0,071 0,051
Signifikanz 0,689 0,775 0,469 0,450 0,765 0,445 0,616 0,716
N 53 53 53 53 53 53 53 53
Korrelation -0,236 ,389(**) -,432(**) ,296(*) -0,256 0,193 -0,190 -,415(**)
Signifikanz 0,081 0,003 0,001 0,027 0,057 0,155 0,161 0,001
N 56 56 56 56 56 56 56 56
Korrelation ,268(*) ,254(*) -,320(**) ,506(**) 0,016 0,043 0,008 -,328(**)
Signifikanz 0,025 0,034 0,007 0,000 0,898 0,724 0,948 0,006
N 70 70 70 70 70 70 70 70
Korrelation ,262(*) ,250(*) -,433(**) ,569(**) 0,053 0,177 0,017 -,490(**)
Signifikanz 0,028 0,037 0,000 0,000 0,665 0,142 0,889 0,000
N 70 70 70 70 70 70 70 70
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Tab. A4: Fortsetzung Spearman-Rangkorrelationstabelle der physikochemischen Para-
metern für alle Pegel (Ausnahme: Pegel 11 und 14) für April 2005 bis August 
2005 (grau hinterlegt: Korrelationskoeffizient r > 0,7) 

Nitrat Nitrit AOX DOC SAK 
Korrelation -0,234 0,056 -0,236 ,268(*) ,262(*)
Signifikanz 0,051 0,689 0,081 0,025 0,028
N 70 53 56 70 70
Korrelation ,613(**) -0,040 ,389(**) ,254(*) ,250(*)
Signifikanz 0,000 0,775 0,003 0,034 0,037
N 70 53 56 70 70
Korrelation -,648(**) 0,102 -,432(**) -,320(**) -,433(**)
Signifikanz 0,000 0,469 0,001 0,007 0,000
N 70 53 56 70 70
Korrelation 0,190 0,106 ,296(*) ,506(**) ,569(**)
Signifikanz 0,115 0,450 0,027 0,000 0,000
N 70 53 56 70 70
Korrelation -,298(*) -0,042 -0,256 0,016 0,053
Signifikanz 0,012 0,765 0,057 0,898 0,665
N 70 53 56 70 70
Korrelation 0,013 -0,107 0,193 0,043 0,177
Signifikanz 0,917 0,445 0,155 0,724 0,142
N 70 53 56 70 70
Korrelation -,399(**) 0,071 -0,190 0,008 0,017
Signifikanz 0,001 0,616 0,161 0,948 0,889
N 70 53 56 70 70
Korrelation -,559(**) 0,051 -,415(**) -,328(**) -,490(**)
Signifikanz 0,000 0,716 0,001 0,006 0,000
N 70 53 56 70 70
Korrelation ,378(**) -0,064 ,415(**) 0,083 ,256(*)
Signifikanz 0,001 0,649 0,001 0,493 0,032
N 70 53 56 70 70
Korrelation -,666(**) 0,034 -,392(**) -,293(*) -,406(**)
Signifikanz 0,000 0,811 0,003 0,014 0,000
N 70 53 56 70 70
Korrelation 1 0,009 ,372(**) -0,031 -0,021
Signifikanz 0,950 0,005 0,801 0,862
N 70 53 56 70 70
Korrelation 0,009 1 -0,255 0,155 -0,074
Signifikanz 0,950 0,118 0,268 0,597
N 53 53 39 53 53
Korrelation ,372(**) -0,255 1 ,314(*) ,389(**)
Signifikanz 0,005 0,118 0,019 0,003
N 56 39 56 56 56
Korrelation -0,031 0,155 ,314(*) 1 ,874(**)
Signifikanz 0,801 0,268 0,019 0,000
N 70 53 56 70 70
Korrelation -0,021 -0,074 ,389(**) ,874(**) 1
Signifikanz 0,862 0,597 0,003 0,000
N 70 53 56 70 70
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Tab. A5: Gesamtabundanzen der gefangenen Taxa 
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A1 16.02.05 1 2 0 0 0 0 2 0 0 3 0 0 0 0 0
A1 17.03.05 5 0 0 0 0 2 2 0 0 7 0 0 0 0 2
A1 18.04.05 2 0 0 0 0 2 0 0 0 16 1 0 0 0 0
A1 24.05.05 1 0 0 0 0 2 2 0 0 18 1 0 0 0 2
A1 22.06.05 0 0 0 0 0 2 0 0 0 44 0 0 0 0 2
A1 19.07.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 43 0 0 0 0 1
A1 10.08.05 1 0 0 0 0 0 0 0 0 15 0 0 0 0 0
A1 13.09.05 1 0 0 0 0 0 0 0 0 15 0 0 0 0 0
A1 12.10.05 0 1 0 0 0 0 0 0 0 22 0 0 0 0 3
A1 15.11.05 0 2 0 0 0 2 0 0 0 16 0 0 0 0 2
A1 13.12.05 0 7 0 0 0 0 0 0 0 5 1 0 0 0 2
A1 17.01.06 1 4 0 0 0 3 0 0 0 7 1 0 0 0 0
A2 16.02.05 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
A2 17.03.05 0 1 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0
A2 18.04.05 2 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
A2 24.05.05 1 3 0 0 0 2 0 0 0 6 0 0 0 0 2
A2 22.06.05 0 3 0 0 0 2 0 0 0 15 0 0 0 0 1
A2 19.07.05 1 0 0 0 0 2 1 0 0 6 0 0 0 0 2
A2 10.08.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 14 0 0 0 0 1
A2 13.09.05 2 0 0 0 0 1 0 0 0 8 0 0 0 0 2
A2 12.10.05 0 2 0 0 0 1 0 0 0 3 0 0 0 0 1
A2 15.11.05 0 2 0 0 0 1 0 0 0 7 0 0 0 0 0
A2 13.12.05 1 1 0 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0
A2 17.01.06 0 3 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0
A3 16.02.05 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2 2 0 5 1
A3 17.03.05 0 0 0 0 0 1 0 0 0 6 1 2 0 18 1
A3 18.04.05 1 0 0 0 0 0 0 0 0 2 1 1 0 1 0
A3 24.05.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 5 0 0 0 1 0
A3 22.06.05 0 0 0 0 0 1 0 0 0 26 0 0 0 6 2
A3 19.07.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 13 1 0 0 3 0
A3 10.08.05 0 0 0 0 0 1 0 0 0 11 0 0 0 3 0
A3 13.09.05 0 0 0 0 0 1 0 0 0 14 0 4 0 1 0
A3 12.10.05 0 1 0 0 0 0 0 0 0 23 1 0 0 3 0
A3 15.11.05 0 1 0 0 0 0 0 0 0 10 0 0 0 3 2
A3 13.12.05 0 3 0 0 0 0 0 0 0 11 0 0 0 7 0
A3 17.01.06 0 0 0 0 0 0 0 0 0 8 0 3 0 4 2

B1 16.02.05 1 0 0 0 0 0 2 0 0 3 0 0 0 0 0
B1 17.03.05 2 0 0 0 0 2 0 0 0 6 0 0 0 0 2
B1 18.04.05 0 0 0 0 0 2 0 0 0 42 0 0 0 0 0
B1 24.05.05 1 1 0 0 0 2 0 0 0 15 0 0 0 0 1
B1 22.06.05 0 0 0 0 0 3 0 0 1 68 1 0 0 0 2
B1 19.07.05 0 0 0 0 0 2 0 0 0 58 1 0 0 0 1
B1 10.08.05 0 1 0 0 0 2 0 0 0 69 0 0 0 0 0
B1 13.09.05 1 0 0 0 0 2 0 0 0 58 0 0 0 0 3
B1 12.10.05 0 0 0 0 0 2 0 0 0 22 0 0 0 0 0
B1 15.11.05 0 2 0 0 0 3 0 0 0 2 0 0 0 0 0
B1 13.12.05 0 4 0 0 0 0 0 0 0 6 1 1 0 0 1
B1 17.01.06 0 4 0 0 0 1 0 0 0 5 0 0 0 0 2
B2 16.02.05 0 3 0 0 0 0 3 0 0 4 4 0 0 0 0
B2 17.03.05 2 1 0 0 0 2 0 0 0 9 4 0 0 0 2
B2 18.04.05 2 3 0 0 0 2 0 0 0 10 0 0 0 0 0
B2 24.05.05 1 0 0 0 0 2 0 0 0 17 0 0 0 0 2
B2 22.06.05 0 2 0 0 0 3 0 0 0 85 3 0 0 0 2
B2 19.07.05 0 0 0 0 0 2 0 0 0 65 0 0 0 0 2
B2 10.08.05 0 0 0 0 0 2 0 0 0 33 0 0 0 0 2
B2 13.09.05 1 0 0 0 0 1 0 0 0 43 0 0 0 0 3
B2 12.10.05 0 0 0 0 0 2 0 0 0 19 0 0 0 0 0
B2 15.11.05 0 5 0 0 0 1 0 0 0 24 0 0 0 0 2
B2 13.12.05 0 3 0 0 0 0 0 0 0 30 2 0 0 0 2
B2 17.01.06 0 5 0 0 0 2 0 0 0 18 0 0 0 0 2
B3 16.02.05 1 3 0 0 0 0 2 0 0 13 1 3 0 0 0
B3 17.03.05 0 1 0 0 0 2 0 0 0 29 0 0 0 0 2
B3 18.04.05 2 1 0 0 0 2 0 0 0 40 1 10 0 0 0
B3 24.05.05 0 0 0 0 0 2 0 0 0 25 3 6 0 0 2
B3 22.06.05 0 0 0 0 0 2 0 0 0 47 3 14 0 0 0
B3 19.07.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 106 0 10 0 0 0
B3 10.08.05 0 2 0 0 0 2 0 0 0 75 0 1 0 0 1
B3 13.09.05 0 0 0 0 0 2 0 0 0 33 5 10 0 0 1
B3 12.10.05 0 2 0 0 0 2 0 0 0 48 0 4 0 0 0
B3 15.11.05 0 5 0 0 0 3 0 0 0 19 0 14 0 0 0
B3 13.12.05 0 11 0 0 0 2 0 0 0 29 1 39 0 0 1
B3 17.01.06 0 3 0 0 0 0 0 0 0 38 1 17 0 0 0

Crustacea
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Tab. A5: Fortsetzung Gesamtabundanzen der gefangenen Taxa 
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C1 16.02.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 59 0 0 0 0 0
C1 17.03.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 47 0 0 0 0 2
C1 18.04.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 27 0 0 0 0 0
C1 24.05.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 29 0 0 0 0 2
C1 22.06.05 0 2 0 0 0 0 0 0 0 68 0 0 0 0 2
C1 19.07.05 0 1 0 0 0 0 0 0 0 73 0 0 0 0 0
C1 10.08.05 0 2 0 0 0 0 0 0 0 59 0 0 0 0 0
C1 13.09.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 28 0 1 0 0 1
C1 12.10.05 0 2 0 0 0 0 0 0 0 18 0 0 0 0 2
C1 15.11.05 0 4 0 0 0 1 0 0 0 33 0 0 0 0 0
C1 13.12.05 0 4 0 0 0 0 0 0 0 9 0 4 0 0 0
C1 17.01.06 0 6 0 0 0 0 0 0 0 16 0 0 0 0 0
C2 16.02.05 0 3 0 0 0 0 0 0 0 15 0 0 0 0 0
C2 17.03.05 0 1 0 0 0 0 0 0 0 6 0 0 0 0 2
C2 18.04.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 18 0 0 0 0 2
C2 24.05.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 19 0 0 0 0 2
C2 22.06.05 0 2 0 0 0 0 0 0 1 17 0 0 0 0 0
C2 19.07.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 21 0 1 0 0 1
C2 10.08.05 0 1 0 0 0 0 0 0 0 12 0 0 0 0 0
C2 13.09.05 0 5 0 0 2 0 0 0 2 16 0 2 0 0 0
C2 12.10.05 0 5 0 0 0 0 0 0 0 53 0 0 0 0 2
C2 15.11.05 0 7 0 0 0 0 0 0 0 33 0 0 0 0 0
C2 13.12.05 1 0 0 0 8 0 0 0 0 15 0 0 0 0 2
C2 17.01.06 0 4 0 0 0 0 0 0 0 18 0 0 0 0 1
C3 16.02.05 0 0 0 0 1 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0
C3 17.03.05 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0
C3 18.04.05 0 1 0 0 2 0 0 0 0 10 0 0 0 0 0
C3 24.05.05 0 3 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0
C3 22.06.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 7 0 0 0 0 0
C3 19.07.05 0 3 0 0 0 1 0 0 1 16 0 0 0 0 0
C3 10.08.05 1 0 0 0 0 0 0 0 0 9 0 0 0 0 1
C3 13.09.05 0 0 1 0 0 0 0 0 1 8 0 0 0 0 0
C3 12.10.05 0 1 0 0 6 0 0 0 0 14 0 1 0 0 3
C3 15.11.05 0 2 0 0 1 1 0 0 0 9 0 0 0 0 0
C3 13.12.05 0 1 0 0 0 0 0 0 0 8 0 0 0 0 0
C3 17.01.06 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0

11 17.03.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
11 18.04.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
11 24.05.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0
11 22.06.05 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0
11 19.07.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0
11 10.08.05 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0

12 17.03.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 1 0 0 0 0
12 18.04.05 1 0 0 0 0 0 0 0 3 12 0 0 0 0 0
12 24.05.05 0 3 0 0 0 1 0 0 1 19 1 1 0 0 0
12 22.06.05 0 0 2 0 0 2 0 1 1 9 0 0 0 0 0
12 19.07.05 0 1 1 1 0 0 0 0 0 4 0 0 0 0 0
12 10.08.05 0 1 0 0 0 2 0 0 9 4 0 0 1 0 0

13 17.03.05 0 0 0 0 0 0 0 0 12 3 1 0 0 0 0
13 18.04.05 0 0 0 0 0 0 0 0 3 1 0 0 0 0 0
13 24.05.05 5 0 0 0 0 0 0 0 18 1 0 0 0 0 0
13 22.06.05 1 0 0 0 0 0 0 0 4 3 0 0 0 0 0
13 19.07.05 0 0 0 0 0 0 0 0 7 3 0 0 0 0 0
13 10.08.05 0 0 0 0 0 0 0 0 8 6 0 0 0 0 0

14 17.03.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0
14 18.04.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0
14 24.05.05 6 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 1 0 0 0
14 22.06.05 0 0 0 0 1 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0
14 19.07.05 2 0 0 0 0 0 0 0 0 6 0 0 0 0 0
14 10.08.05 4 0 0 0 0 0 0 0 0 5 0 0 0 0 0

15 17.03.05 1 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 2
15 18.04.05 0 0 0 0 0 0 0 0 1 2 1 0 0 0 0
15 24.05.05 50 0 0 0 0 0 0 0 2 1 0 0 0 0 0
15 22.06.05 200 0 0 0 0 0 0 0 2 1 0 0 0 0 1
15 19.07.05 150 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0
15 10.08.05 163 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0

80 17.03.05 0 8 0 0 0 0 0 0 0 0 8 33 0 0 0
80 18.04.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 135 0 0 0
80 24.05.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 5 0 0 0
80 22.06.05 0 2 0 0 3 0 0 0 0 3 0 3 0 0 0
80 19.07.05 0 0 0 0 3 0 0 0 0 1 0 7 0 0 0
80 10.08.05 0 0 0 0 2 0 0 0 1 0 0 5 0 0 0
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Tab. A6: Gesamtabundanzen der gefundenen Arten und Copepoditen 
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A1 16.02.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 2 0 0 0
A1 17.03.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 6 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0
A1 18.04.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 4 0 0 0 1 0 12 0 0 0 0
A1 24.05.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 9 0 0 0 0 0 6 0 2 1 0
A1 22.06.05 0 0 0 0 0 1 0 0 0 7 0 0 0 0 0 36 0 0 0 0
A1 19.07.05 0 0 0 0 0 1 0 0 0 5 0 0 0 0 0 37 0 0 0 0
A1 10.08.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 12 0 0 0 0
A1 13.09.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 4 0 2 0 0 0 9 0 0 0 0
A1 12.10.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 8 0 2 0 0 0 12 0 0 0 0
A1 15.11.05 0 0 0 0 0 0 0 4 0 4 0 0 0 0 0 8 0 0 0 0
A1 13.12.05 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 1 0 3 0 0 0 0
A1 17.01.06 0 0 0 0 0 1 0 1 0 1 0 0 0 1 0 4 0 0 0 0
A2 16.02.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
A2 17.03.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
A2 18.04.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
A2 24.05.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 5 0 1 0 0
A2 22.06.05 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 12 0 0 0 0
A2 19.07.05 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0
A2 10.08.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 14 0 0 0 0
A2 13.09.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 8 0 0 0 0
A2 12.10.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 2 0 0 0 0
A2 15.11.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 7 0 0 0 0
A2 13.12.05 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0
A2 17.01.06 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
A3 16.02.05 0 5 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0
A3 17.03.05 0 18 0 0 2 1 0 0 0 4 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0
A3 18.04.05 0 1 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0
A3 24.05.05 0 1 0 0 0 1 0 0 0 2 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0
A3 22.06.05 0 6 0 0 0 5 0 0 0 10 0 1 0 0 0 10 0 0 0 0
A3 19.07.05 0 3 0 0 0 1 0 0 0 8 0 0 1 0 0 4 0 0 0 0
A3 10.08.05 0 3 0 0 0 0 0 0 0 8 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0
A3 13.09.05 0 1 0 0 4 0 0 0 0 9 0 0 0 0 0 5 0 0 0 0
A3 12.10.05 0 3 0 0 0 2 0 0 0 10 0 1 0 1 0 10 0 0 0 0
A3 15.11.05 0 3 0 0 0 2 0 0 0 3 0 0 0 0 0 5 0 0 0 0
A3 13.12.05 0 7 0 0 0 5 0 0 0 2 0 0 0 0 0 4 0 0 0 0
A3 17.01.06 0 4 0 0 3 0 0 0 0 2 1 0 0 0 0 5 0 0 0 0

B1 16.02.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
B1 17.03.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 4 0 0 0 0
B1 18.04.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 14 0 0 0 0 0 28 0 0 0 0
B1 24.05.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 5 0 0 0 0 0 10 0 0 0 0
B1 22.06.05 0 0 1 0 0 0 0 0 0 26 0 1 0 1 0 41 0 0 0 0
B1 19.07.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 36 0 5 0 1 0 11 0 1 0 0
B1 10.08.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 16 0 0 0 0 0 53 0 0 0 0
B1 13.09.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 27 0 2 0 0 0 29 0 0 0 0
B1 12.10.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 6 0 9 0 0 0 7 0 0 0 0
B1 15.11.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0
B1 13.12.05 0 0 0 0 1 0 0 0 0 2 0 1 0 1 0 3 0 0 0 0
B1 17.01.06 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 1 0 2 0 0 0 0
B2 16.02.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 0 4 0 0 0 0 0 1
B2 17.03.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 7 0 4 0 1 0 0 0 1
B2 18.04.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 4 0 0 0 0 0 0 0 5
B2 24.05.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 13 0 0 0 0 0 0 0 4
B2 22.06.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 36 0 3 0 42 0 5 0 0
B2 19.07.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 12 0 38 0 0 0 0 0 8 0 2
B2 10.08.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 8 0 6 0 0 0 19 0 0 0 0
B2 13.09.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 28 0 3 0 0 0 12 0 0 0 0
B2 12.10.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 13 0 1 0 0 0 5 0 0 0 0
B2 15.11.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 11 0 2 0 0 0 11 0 0 0 0
B2 13.12.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 18 0 1 0 2 0 11 0 0 0 0
B2 17.01.06 0 0 0 0 0 0 0 0 0 15 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0
B3 16.02.05 0 0 0 0 3 0 0 0 0 11 0 1 0 1 0 1 0 0 0 0
B3 17.03.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 17 1 1 0 0 0 10 0 0 0 0
B3 18.04.05 0 0 0 0 10 0 0 0 0 34 0 0 0 1 0 6 0 0 0 0
B3 24.05.05 0 0 0 0 6 0 0 0 0 13 0 0 0 3 0 12 0 0 0 0
B3 22.06.05 0 0 0 0 14 0 0 0 0 25 0 1 0 0 0 22 0 0 0 0
B3 19.07.05 0 0 0 0 10 0 0 0 0 32 0 8 0 0 0 64 0 0 0 0
B3 10.08.05 0 0 0 0 1 0 0 0 0 42 0 1 0 0 0 28 0 0 0 0
B3 13.09.05 0 0 0 0 10 0 0 0 0 19 0 2 0 5 0 12 0 0 0 0
B3 12.10.05 0 0 0 0 4 0 0 0 0 34 0 0 0 0 0 14 0 0 0 0
B3 15.11.05 0 0 0 0 14 0 0 0 0 15 0 0 0 0 0 4 0 0 0 0
B3 13.12.05 0 0 0 0 39 0 0 0 0 21 0 2 0 1 0 6 0 0 0 0
B3 17.01.06 0 0 0 0 17 0 0 0 0 24 0 2 0 0 0 12 0 0 0 0
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Tab A6: Fortsetzung Gesamtabundanzen der gefunden Arten und Copepoditen 
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C1 16.02.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 32 0 0 0 0 0 26 0 0 0 0
C1 17.03.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 33 0 0 0 0 0 14 0 0 0 0
C1 18.04.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 7 0 0 0 0 0 20 0 0 0 0
C1 24.05.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 24 0 0 0 0 0 5 0 0 0 0
C1 22.06.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 44 0 0 0 0 0 24 0 0 0 0
C1 19.07.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 41 0 3 0 0 0 29 0 0 0 0
C1 10.08.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 33 0 0 0 0 0 23 0 0 0 0
C1 13.09.05 0 0 0 0 1 0 0 0 0 18 0 0 0 0 0 10 0 0 0 0
C1 12.10.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 12 0 0 0 0 0 6 0 0 0 0
C1 15.11.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 16 0 0 0 0 0 17 0 0 0 0
C1 13.12.05 0 0 0 0 4 0 0 0 0 5 0 0 0 0 0 4 0 0 0 0
C1 17.01.06 0 0 0 0 0 0 0 0 0 9 0 0 0 0 0 7 0 0 0 0
C2 16.02.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 9 0 0 0 0 0 0 0 6 0 0
C2 17.03.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 5 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0
C2 18.04.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 14 0 0 0 0 0 4 0 0 0 0
C2 24.05.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 16 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0
C2 22.06.05 0 0 1 0 0 0 0 0 0 11 0 0 0 0 0 6 0 0 0 0
C2 19.07.05 0 0 0 0 1 0 0 0 0 11 0 0 0 0 0 10 0 0 0 0
C2 10.08.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 8 0 0 0 0 0 0 0 4 0 0
C2 13.09.05 0 0 2 0 2 0 0 0 0 9 0 0 0 0 0 7 0 0 0 0
C2 12.10.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 29 0 2 0 0 0 23 0 0 0 0
C2 15.11.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 15 0 0 0 0 0 18 0 0 0 0
C2 13.12.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 10 0 0 0 0 0 5 0 0 0 0
C2 17.01.06 0 0 0 0 0 0 0 0 0 9 0 0 0 0 0 9 0 0 0 0
C3 16.02.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
C3 17.03.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0
C3 18.04.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 9 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0
C3 24.05.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
C3 22.06.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 6 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0
C3 19.07.05 0 0 1 0 0 0 0 0 0 7 0 0 0 0 0 9 0 0 0 0
C3 10.08.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 8 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0
C3 13.09.05 1 0 1 0 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 5 0 0 0 0
C3 12.10.05 0 0 0 0 1 0 0 0 0 6 0 1 0 0 0 7 0 0 0 0
C3 15.11.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 6 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0
C3 13.12.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 6 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0
C3 17.01.06 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

11 17.03.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
11 18.04.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
11 24.05.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
11 22.06.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
11 19.07.05 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
11 10.08.05 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

12 17.03.05 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0
12 18.04.05 0 0 3 0 0 0 12 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
12 24.05.05 0 0 1 0 1 0 12 0 0 2 0 0 0 0 1 0 2 0 0 0
12 22.06.05 2 0 1 0 0 0 6 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0
12 19.07.05 1 0 0 0 0 0 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0
12 10.08.05 0 0 9 1 0 0 2 0 0 0 0 1 0 0 1 0 1 0 0 0

13 17.03.05 0 0 12 0 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 2 0 0 2 0 0
13 18.04.05 0 0 3 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
13 24.05.05 0 0 18 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
13 22.06.05 0 0 4 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
13 19.07.05 0 0 7 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0
13 10.08.05 0 0 8 0 0 0 0 0 0 4 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0

14 17.03.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0
14 18.04.05 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
14 24.05.05 0 0 0 0 1 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
14 22.06.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
14 19.07.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 5 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0
14 10.08.05 0 0 0 0 0 0 1 0 0 4 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

15 17.03.05 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0
15 18.04.05 0 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0
15 24.05.05 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0
15 22.06.05 0 0 2 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
15 19.07.05 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0
15 10.08.05 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

80 17.03.05 0 0 0 0 33 0 0 0 0 0 0 0 0 0 8 0 0 0 0 0
80 18.04.05 0 0 0 0 135 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
80 24.05.05 0 0 0 0 5 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
80 22.06.05 0 0 0 0 3 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0
80 19.07.05 0 0 0 0 7 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
80 10.08.05 0 0 1 0 5 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

 


