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Zusammenfassung   

 

Zusammenfassung 

Im vorliegenden Bericht werden die Ergebnisse des Forschungsvorhabens „Modellierung von 

Schadstoffflüssen in Flusseinzugsgebieten“  (UBA-FKZ 298 65 402) vorgestellt. Ziel des 

Vorhabens ist die georeferenzierte und flussabschnittsbezogene Berechnung und Darstellung 

der Exposition von zwei Fließgewässersystemen (Rhein, Einzugsgebiet in Nordrhein-

Westfalen und Elbe, deutsche Elbe bis zum Wehr Geesthacht) gegen Haushalts- und anderen 

‚down-the-drain’  Chemikalien mit Hilfe des Modells GREAT-ER (Georeferenced Regional 

Exposure Assessment Tool for European Rivers). Die im Modell verwendeten räumlichen 

Daten zu Flussnetz, Kläranlagen und Hydrologie, sowie die zur Ergebnisbeurteilung 

benötigten Monitoringdaten, wurden zusammengetragen und entsprechend den Vorgaben von 

GREAT-ER mittels geographischer Informationssysteme (GIS) aufbereitet. 

Die betrachteten Flusssysteme besitzen Einzugsgebietsflächen von 83.700 km2 (deutsche Elbe 

bis Geesthacht) und 21.000 km2 (Rhein in Nordrhein-Westfalen) und repräsentieren damit die 

weitaus größten für GREAT-ER bisher aufbereiteten Untersuchungsgebiete. Innerhalb des 

Rheingebiets sind ca. 12,7 Mio. und im Elbegebiet ca. 14,4 Mio. Einwohner (E) an Kläran-

lagen angeschlossen. 

Ein Kernpunkt des Vorhabens war es, im Unterschied zu früheren GREAT-ER Kalibrierun-

gen, keine begleitenden Abfluss- und Gütemessungen in den beiden Untersuchungsgebieten 

vorzunehmen, sondern mit den bereits vorhandenen Daten zu arbeiten. Der durch lange 

Messreihen bereits heute existierende und ständig wachsende, aber über viele „ Institutionen“  

verteilte Datenpool sollte entsprechend der Modellansprüche zusammengeführt werden, nicht 

zuletzt auch um die rationelle / ressourcenschonende Einsatzmöglichkeit dieses Modell-

systems zu belegen. 

Die Nutzung der umfangreichen, aber sehr heterogenen, Grunddaten aus vielen unterschied-

lichen Quellen (11 Bundesländer, Wasserverbände, Gebietskörperschaften, Literaturquellen) 

setzt ein effizientes System zur Verwaltung der Informationen voraus. Die aus 

unterschiedlichen Kontexten stammenden Daten müssen vor allem auf Basis des Modellkon-

zepts zueinander in Beziehung gesetzt werden. Angelegt wurden auf Microsoft ACCESS® 

basierende Datenbanken. 

Für die Anwendungsstudien in den kalibrierten Einzugsgebieten mussten der Modellkonzep-

tion entsprechende und z.B. im Rahmen des Gewässergütemonitorings möglichst häufig und 

flächendeckend gemessene Stoffe gefunden und parametrisiert werden. Die Dichte der 

verfügbaren Messwerte zu den simulierten Substanzen ist in den beiden Teileinzugsgebieten 

unterschiedlich, so dass die Ergebnisse der Anwendungsstudien in unterschiedlichem Maße 
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verifiziert werden können. Jedoch können Quervergleiche der Ergebnisse zwischen den 

Gebieten genutzt werden. 

Ein weiterer Teil des Projekts ist der Nachweis der Anwendbarkeit von GREAT-ER auf 

weitere organische Stoffe. Der Fokus der Modellentwicklung und erster Anwendungsstudien 

lag auf Inhaltsstoffen von Waschmitteln, da für diese Stoffgruppe eine vergleichsweise gute 

Datenlage sowohl hinsichtlich der zu parametrisierenden Substanzeigenschaften als auch der 

bereits vorliegenden Messwerte besteht. Diese Substanzen boten so eine gute Grundlage für 

die Validierung des Modellsystems an sich. 

In diesem Bericht werden Simulationsergebnisse für die Stoffe Bor, EDTA, HHCB, und 

Diclofenac sowie Diuron und Ammoniumstickstoff dargestellt und mit Messwerten der 

Gewässerkonzentrationen verglichen. Die Emissionsmengen für Bor und EDTA aus dem 

Gebrauch im Haushalt sind gut quantifizierbar. Beide Substanzen verhalten sich in den 

Gewässern konservativ und konnten deshalb für die Kalibrierung des Modellsystems genutzt 

werden. HHCB und Diclofenac / Paracetamol sind Substanzen, die typischerweise über 

Haushaltsabwässer in die Gewässer gelangen, aus diesen jedoch gut eliminiert werden. Das 

Herbizid Diuron gelangt mit dem Oberflächenabfluss von versiegelten Flächen in das 

Abwasser und die Gewässer. Die Elimination aus den Gewässern ist gering. Es wurde eine 

Quantifizierung der Emissionsmengen auf Basis der versiegelten Flächen durchgeführt und 

damit eine räumliche Zuordnung der Eintragsmengen erreicht. Mit Ammoniumstickstoff wird 

schließlich die Gewässerexposition einer Substanz berechnet, die auch über diffuse Quellen in 

die Gewässer gelangt. Grundannahme ist hier, dass die Frachten aus Punktquellen die diffusen 

Einträge überlagern. 

Die Ergebnisse für die Substanzen Bor und EDTA zeigen, dass regional signifikante zusätz-

liche Emissionsquellen existieren. Deren Lage kann mit der georeferenzierten Modellierung 

eingegrenzt werden, da in anderen Bereichen die Simulationsergebnisse und Messdaten 

übereinstimmen. Für HHCB und Diclofenac / Paracetamol ergeben sich Abweichungen von 

den gemessenen Konzentrationen. Die Prozessdynamik als Summe von Ein- und Austrägen 

wird jedoch ebenfalls gut abgebildet, so dass die Konzentrationsprofile lediglich auf einem 

anderen Niveau verlaufen als die Messdaten. Die Modellierung von Diuron führt im 

Ruhreinzugsgebiet nach einer Anpassung der Emissionsszenarien an jahreszeitliche Variatio-

nen zu guten Ergebnissen. Die Auswertung der Simulationsergebnisse für Ammonium-

stickstoff bestätigt die absolut höheren Emissionen aus Punktquellen. Es zeigt sich auch, dass 

lokal zusätzliche Frachten eingetragen werden. 
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1 Einleitung, Stand und Fragestellung 

1.1 Einleitung 

Fließgewässer sind wichtiges Medium für den Transport von Substanzen im regionalen bis 

kontinentalen, aber auch im lokalen Maßstab. Eine Vielzahl von anthropogen induzierten 

Substanzemissionen geschieht unmittelbar in die Fließgewässer. Nach Angaben des 

UMWELTBUNDESAMTS BERLIN (UBA) werden mehr als die Hälfte aller „Alten und Neuen 

Stoffe“  bei bestimmungsgemäßer Verwendung in größerer Menge in Fließgewässer eingetra-

gen. Flüsse und Seen sind eine „Drehscheibe des zivilisatorischen Stofftransports“  (FRIMMEL 

2000). Die Binnengewässer sind durch „Verschmutzungen“ stark beeinträchtigt, gleichzeitig 

ist die Verfügbarkeit statistischer Daten zu diesen Belastungen „unzureichend“  

(BUNDESANSTALT F. ARBEITSSCHUTZ U. ARBEITSMEDIZIN 1999). Die Emissionen der Städte – 

also anthropogene Einträge - liegen sowohl bei Nährstoffen als auch bei persistenten 

Schadstoffen über der Aufnahmekapazität der Vorfluter (KREBS 2001). 

Aus technischer Sicht haben Flüsse eine wichtige Funktion für die Entsorgung gereinigten 

Abwassers. Sie bieten sowohl einen Transport als auch eine aktive und passive Reinigungs-

funktion, die nicht mit direkten Kosten verbunden ist. Fließgewässer haben eine Vielzahl 

weiterer Funktionen im Ökosystem, dem Haushalt der belebten und unbelebten Natur. 

Darunter befinden sich weitere Leistungen direkt für die Gesellschaft, z.B. als Trink- und 

Brauchwasserlieferant (FIEDLER 1996). 

In der Vergangenheit wurde die Beeinträchtigung der Gewässer vorwiegend anhand der 

Belastung mit leicht abbaubaren organischen Substanzen bestimmt. Diese Belastung hat sich 

seit den achtziger Jahren stark reduziert. Heute entstehen Gütedefizite in hohem Maße durch 

Mikroverunreinigungen. Die resultierenden Beeinträchtigungen können mit den konventionel-

len Verfahren der Gewässergütebestimmung nicht erfasst und bewertet werden 

(FRIEDRICH & SEUTER 2000). Das RIWA (2000a) warnt davor, als Folge der verbesserten 

Gewässergüte die Belastungen durch andere Substanzen, die nicht in den bisherigen Güte-

kriterien enthalten sind, zu übersehen. 

Um die Funktionstüchtigkeit dieses Haushaltssystems für die Bio- und Anthroposphäre zu 

erhalten, muss die Belastung der Oberflächengewässer durch derartige Substanzeinträge 

begrenzt und reguliert werden. Dies kann geschehen durch Vermeidung und Minimierung von 

Emissionen allgemein oder durch standortspezifische Reglementierung der Immissionsmen-

gen auf Basis eines lokal erwünschten Zielzustands. Ziel der Maßnahmen muss sein, dass 

erstens der stoffliche Input das Selbstreinigungsvermögen der aquatischen Umwelt nicht 

übersteigt und zweitens keine nachteiligen Wirkungen auf Ökosysteme entstehen. Diese 

Maßnahmen müssen im bestehenden Nutzungskonflikt zwischen den verschiedenen oben 
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genannten Funktionen vermitteln und benötigen dazu Werkzeuge, die Gewässerbelastungen 

als Nutzungsfolge anschaulich darstellen und dabei ebenso die Auswirkungen von Nutzungs-

änderungen wiedergeben können. 

Die dominierende Quelle für Problemstoffe in Fließgewässern sind die (kommunalen) Klär-

anlagen (u.a. SEEL 1998). Oftmals wird eine Korrelation zwischen dem Abwasseranteilen am 

Gesamtabfluss und der Belastung mit Substanzen, die ohne regionalen Schwerpunkt 

eingesetzt werden, festgestellt (KLOPP 1986; KREBS 2001). Diese Korrelation lässt sich für 

konservative, also nicht oder nur schwer aus dem Fluss eliminierbare Substanzen nachvoll-

ziehen und in einfache Rechenmodelle integrieren. Einzelne dominierende Punktquellen 

können jedoch diesen Zusammenhang bereits signifikant überprägen. Sobald eine Substanz 

allerdings einer irgendwie gearteten Elimination unterliegt, ist nicht erkennbar wie eine 

direkte Korrelation zwischen Abwasseranteil und Substanzgehalt zustande kommen sollte. 

Dieses Verhältnis verschiebt sich mit der Aufenthaltszeit, also dem Quotienten aus Geschwin-

digkeit und Fließstrecke, beeinflusst durch die substanzspezifische Eliminationsrate. Nur 

wenn diese beiden Steuergrößen berücksichtigt werden, können aus Immissionen an 

bekannten Punkten die resultierenden Konzentrationen an beliebigen Punkten im Gewässer 

standortspezifisch bestimmt und erklärt werden. 

Für aus dem Wasser eliminierbare Substanzen steigt der Aufwand einer rechnerischen Lösung 

sehr stark an, da für alle Emissionsquellen spezifische Abbauraten auf die emittierte Substanz-

fracht bis zum Betrachtungspunkt berechnet werden müssten. Zur Analyse bestehender und 

für die vorausschauende Bestimmung potentieller Gewässerbelastungen durch im Raum 

verteilte Emissionsquellen werden georeferenzierte Modelle benötigt, die neben den punkt-

spezifischen Immissionsmengen auch das chemische Selbstreinigungsvermögen der Gewässer 

lokal berücksichtigen können. 

1.2 Stand der Expositionsanalyse 

Die Quantifizierung der aus der Anwendung und damit verbundenen Freisetzung xeno-

biotischer Substanzen resultierenden Umweltkonzentrationen ist eine wesentliche Grundlage 

für Abschätzung und Management der mit dem Substanzgebrauch einhergehenden 

Umweltrisiken. Umweltrisiken sind die Wahrscheinlichkeiten für das Eintreten konkreter, 

durch Auswirkungen beschriebener Gefahren. Um Risiken auszuschließen werden allgemein-

gültige Ziel- und Grenzwerte der Substanzkonzentrationen im Wasser für Gewässersysteme 

einheitlich festgelegt. Beispiele für Ziel und Grenzwerte sind die Richtlinien für 

Gewässergüte. Aufgrund spezieller lokaler Ansprüche (Schutzziele) kann zusätzlich räumlich 

begrenzt eine Anpassung bzw. Verschärfung der Zielwerte erfolgen. 
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Die Überprüfung der Einhaltung gegebener Grenzwerte erfolgt bisher durch lokale 

Konzentrationsmessungen. Beispiele sind Gewässergütemonitoring und Trendmessprogram-

me der Bundesländer und der Internationalen Kommissionen zum Schutz des Rheins und der 

Elbe, deren Daten auch in dieser Arbeit zur Überprüfung von Modellergebnissen eingesetzt 

werden. 

Dem Vorsorgegedanken folgend muss die Risikoabschätzung möglichst bereits vor dem 

Entstehen einer Gefahr durchgeführt werden. Das einer Substanz aufgrund ihrer Eigen-

schaften innewohnende Risiko für nachteilige Auswirkungen auf die Umwelt entwickelt sich 

zu einer akuten Gefahr, sobald ein wirkungsbezogener Schwellenwert (Konzentration) 

überschritten wird. Dieser Schwellenwert kann durch kurz- und langfristige Exposition auf 

einem bestimmten Konzentrationsniveau und durch Anreicherung überschritten werden, 

wobei letzteres im Grunde eine stetig ansteigende Exposition beschreibt. Exposition 

bezeichnet den Grad des Ausgesetztseins gegen eine äußere Wirkung (LANGENSCHEIDTS 

FREMDWÖRTERBUCH ONLINE), im Projektzusammenhang die Höhe, und damit Einwirkung der 

Substanzkonzentrationen im Wasser auf die belebte und somit zu Reaktionen fähige Umwelt. 

Die Anreicherung einer Substanz ist an Stoffsenken gebunden, während die bloße Exposition 

in allen Umweltmedien auftritt, in welche die Substanz gelangt. Besteht eine Exposition und 

damit die Möglichkeit der Überschreitung eines Schwellenwertes, ist ein Umweltrisiko 

vorhanden. 

Umgesetzt wird die Risikoabschätzung schon bisher in dem sog. PEC/PNEC Konzept. 

Hierbei wird die vorhergesagte Umweltkonzentration PEC (predicted environmental 

concentration) dem Konzentrationsschwellenwert PNEC (predicted no effect concentration) 

der Substanz, unterhalb der keine Auswirkungen in der Umwelt zu erwarten sind, 

gegenübergestellt. Ist der Quotient PEC/PNEC kleiner eins, besteht kein Risiko. Während der 

PNEC durch Versuche ermittelt wird, muss der PEC durch Berechnungen bestimmt werden. 

Messwerte zu den Umweltkonzentrationen scheinen zwar auf den ersten Blick ein besseres, 

weil reales, Bild des Vorkommens einer Substanz in der Umwelt wiederzugeben, durch 

räumliche und zeitliche Variationen der Umgebungsbedingungen sind sie jedoch mit großen 

Unsicherheiten in Bezug auf die Vergleichbarkeit untereinander behaftet. Gemessene und 

berechnete Umweltkonzentrationen sollten sich in der Interpretation des Belastungszustandes 

allerdings gegenseitig ergänzen (vgl. EC 2003). 

Nach der Commission Directive 93/67/EEC und Commission Regulation No. 1488/94 muss 

für Neue und Alte prioritäre Substanzen eine Umweltrisikoanalyse durchgeführt werden. Die 

aktuell gebräuchliche Methode der Belastungsanalyse für Substanzen in Gewässern beruht auf 

den Umsetzungsvorschlägen dieser Beschlüsse in den Technical Guidance Documents (TGD) 

(EC 2003). Nach dem TGD wird die Verteilung von Substanzen auf die verschiedenen 
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Umweltkompartimente sowie die Exposition von Mensch und Ökosystemen gegen die 

Substanz berechnet. Dabei werden die Substanzeigenschaften und Umweltparameter 

berücksichtigt, die über Emission, Verteilung und Abbau zu einer regionalen 

Gleichgewichtsverteilung führen. 

Wichtige Kennwerte für Belastungen der Fließgewässer mit Chemikalien sind nach TGD die 

regionale Hintergrundkonzentration (PECregional) und die lokale Konzentration (PEClocal). Der 

PECregional wird unter der einfachen Annahme eines Fließgleichgewichts aus dem Gesamtinput 

in das Umweltsystem errechnet. Die Substanzkonzentrationen ergeben sich aus den Ver-

teilungskoeffizienten der jeweiligen Substanz zwischen den Umweltmedien einschließlich der 

belebten Natur (s.o.). Eingesetzt wird das Multimedia Modell „Simple Box“  in einer 

generischen Region. Diese hat standardmäßig eine Fläche von 40.000 km², wovon 3 % 

Wasserflächen sind. Die Bevölkerungszahl ist auf 20 Mio. festgelegt. Diese Parameter ent-

sprechen einer typischen dicht besiedelten europäischen Region (BERDING ET AL. 2000; EC 

1996b). 

Der PEClocal wird für abwassergängige Substanzen auf Basis der gemittelten Betriebsdaten 

einer typischen Kläranlage berechnet. Die Emissionsmenge dieser Anlage wird für „consumer 

products“  (Gebrauch hauptsächlich im Haushalt) an der Einleitstelle um Faktor 10, welcher 

als mittlerer Wert für mitteleuropäische Verhältnisse gilt, verdünnt und der PECregional addiert. 

Da die tatsächlichen Verdünnungsraten an den Einleitstellen der Kläranlagen eine große zeit-

liche und räumliche Variabilität aufweisen, ist nach TGD bei einer Betrachtung spezifischer 

Anlagen eine Anpassung vorgesehen. Eine genaue Beschreibung und Analyse dieses Ansatzes 

und seiner Implementation in das Modellsystem EUSES findet sich in BERDING ET AL. (2000). 

Vorteil des generischen Modellansatzes ist, dass mit relativ geringem Aufwand Prognosen zu 

Substanzkonzentrationen in der Umwelt berechnet werden können (vgl. BEULSHAUSEN 2003; 

EMEA 2001). Da für die bestimmenden Umweltparameter bereits Standardwerte mitgeliefert 

werden, entfällt eine aufwändige Datenrecherche. Als externe Parameter müssen die physico-

chemischen Daten der Substanz, sowie deren Verbrauchsmengen bekannt sein, die nach der 

EG (2001) zumindest in Zukunft vorliegen sollen. 

Als Nachteil des generischen Modellansatzes ist die fehlende standortbezogene Vergleich-

barkeit mit real gemessenen Werten offensichtlich. Die generischen Systemannahmen 

verhindern einen direkten Vergleich mit Messwerten, weil sich die Umgebungsbedingungen 

der Messstationen mehr oder weniger stark von den Modellparametern unterscheiden. Aus 

diesem Grund werden die Ergebnisse der generischen Modellierung mit einzugsgebietweit 

statistisch aufbereiteten Messwerten verglichen. Die Messwerte unterliegen an den jeweiligen 

Stationen jedoch zusätzlich einer lokalspezifischen Variabilität, die zwischen den einzelnen 
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Stationen nicht zwingend in einem Zusammenhang stehen muss. Diese Variabilität zeigt auf, 

dass eine einzugsgebietweite statistische Aufbereitung mit Problemen verbunden ist. 

Den generischen Modellen gegenüber steht der in GREAT-ER verfolgte Ansatz der georefe-

renzierten Modellierung, in dem ein enger Bezug zu den realen Zuständen in der betrachteten 

Umwelt hergestellt wird. Hierbei werden Parameter, welche die Exposition gegen Chemika-

lien beeinflussen in ihren tatsächlichen Ausprägungen berücksichtigt. Die Variabilität dieser 

Parameter im Raum wird über eine georeferenzierte Erfassung berücksichtigt. In der modell-

haften Abbildung der realen Welt wird eine Beziehung zwischen Zustand und Lage der 

Systemglieder hergestellt. Der „einfache“  generische Ansatz mit gemittelten Standardwerten 

wird ersetzt durch eine Variabilität der Parameter in Abhängigkeit zur Lage des betrachteten 

Punktes im Raum. Anders ausgedrückt wird die einheitliche generische Umwelt ersetzt durch 

eine endliche Anzahl kleiner Ausschnitte des betrachteten Raumes, die jeweils spezifisch 

parametrisiert sind, in einem definierten räumlichen Beziehungsgeflecht zueinander stehen 

und zwischen denen ein bekannter Stofffluss stattfindet. 

Das Modellsystem GREAT-ER verknüpft verschiedene Einzelmodelle unter Berücksich-

tigung der Raumbezüge zwischen den betrachteten Teilgliedern. Verknüpft sind ein Kanalis-

ations-, ein Kläranlagen- und ein Flussmodell. Erreicht wird dies durch das Aufsetzen der sog. 

‚chemical fate models’  auf ein geographisches Informationssystem (GIS), welches die Lage-

daten der Entitäten speichert und für die Berechnungen und Ergebnisauswertung zur 

Verfügung stellt. Die bestimmenden Teilglieder für die Konzentration von ‚down-the-drain’  

Chemikalien in Gewässern werden in GREAT-ER auf Basis geographischer Koordinaten 

erfasst, in Lagebeziehung zueinander gesetzt und anhand der realen Parameter kalibriert. Auf 

der Emissionsseite sind dies die Lage und Freisetzungsmenge der Emittenten, wobei die 

Quantifizierung der Verbrauchsmengen dem Modell vorgeschaltet ist. Auf der Expositions-

seite ist die Gewässerstruktur als Ausdruck der Eigenschaften und räumlichen Anordnung 

bestimmend. 

Hervorzuheben ist, dass GREAT-ER auf einem stochastischen Ansatz beruht. Verschiedene 

Eingangsparameter können oder müssen in Form von Häufigkeitsverteilungen in das Modell-

system eingegeben werden. Simulationen werden dann nicht nur einmal durchgerechnet, 

sondern es wird eine Anzahl von ‚Monte-Carlo shots’  festgelegt. Die Simulation wird für das 

gesamte Einzugsgebiet entsprechend der festgelegten Anzahl der ‚Monte-Carlo shots’  

wiederholt und dabei entsprechend der gegebenen Wahrscheinlichkeit variierende Konstella-

tionen der Umgebungsparameter benutzt. Die Ergebnismenge wird statistisch ausgewertet, 

wodurch sich eine Wahrscheinlichkeitsverteilung für die auftretenden Substanzkonzen-

trationen in den Gewässern ergeben. Technische Details des GREAT-ER Modellsystems und 
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eine genauere Beschreibung der Simulationsverfahren finden sich unter anderem in BOEIJE 

(1999), WAGNER & KOORMANN (1999), ECETOC (1999) und WAGNER (2001). 

1.3 Fragestellung 

Messungen von Gewässerbelastungen (Monitoring) liefern genaue Daten zu Substanzkon-

zentrationen an den Messstellen zum jeweiligen Messzeitpunkt. Dieses „einfache“  Instrument 

zur Kontrolle der Gewässerbelastung gibt letztlich summiert das Ergebnis der Einflussgrößen 

flussaufwärts eines Messpunktes wieder, ohne jedoch eine Erklärung für das Entstehen der 

Konzentrationsverhältnisse zu bieten. Ein vorsorgender Schutz durch Reglementierung von 

Immissionen ist durch Messungen nicht möglich. Messungen sind zudem, nicht zuletzt aus 

finanziellen Gründen, oft auf die voraussichtlichen Belastungsschwerpunkte begrenzt, die oft 

genug nicht vollständig erfasst werden. Es verbleiben deshalb immer räumliche und normaler-

weise auch zeitliche Informationslücken. Messwerte bieten weder räumlich noch zeitlich 

übertragbare Informationen zum genauen Belastungszustand eines Einzugsgebietes. 

Durch die Vereinheitlichung der Umgebungsbedingungen liefern einfach einsetzbare gene-

rische Modellansätze auf regionaler Betrachtungsebene ein stark generalisiertes Bild der 

voraussichtlichen Substanzkonzentrationen in den Gewässern. Die Ergebnisse geben ein 

statistisch gemitteltes Bild der tatsächlichen räumlichen Variationen der bestimmenden 

Umgebungsparameter wieder, wodurch Extremsituationen aus der Betrachtung weitgehend 

ausgeklammert werden. Ein direkter Vergleich und damit eine Bestätigung der Modeller-

gebnisse mit Messwerten kann nicht erfolgen. Ein Modell basiert auf den zugrundeliegenden 

Systemzusammenhängen welche letztlich zu den Substanzkonzentrationen führen und liefert 

damit einen Erklärungsansatz. 

Um „auf der sicheren Seite“  zu stehen, werden in generischen Modellannahmen meist hohe 

Sicherheitsfaktoren berücksichtigt. Hierzu wirft FRIMMEL (2000) die Frage auf, ob diese 

konservativen Konzepte den Anforderungen eines modernen Industriestaats noch gerecht 

würden. Die übliche Berechnung von ‚worst case’  Annahmen führt zu einem hohen Sicher-

heitsbereich, um auf diese Weise alle Eventualitäten, z.B. lokal oder saisonal schlechte 

Verdünnungsverhältnisse oder außergewöhnlich hohe Emissionsraten, mit abzudecken. Der 

berechnete Konzentrationswert wird dann an vielen Punkten in der Realität niemals erreicht. 

Wird die generische PEC-Berechnung dagegen ohne Berücksichtigung von Sicherheits-

faktoren durchgeführt, kommt es mit hoher Wahrscheinlichkeit an vielen unbekannten 

Betrachtungspunkten (Gewässerabschnitten) zu Überschreitungen in unbekannter Höhe. In 

EG (2001) werden in der Argumentation für eine neue, angepasste Chemikalienpolitik auch 

wirtschaftliche Gründe angeführt. Für die Risikobewertung von Substanzen wird eine 

Abschätzung der Exposition in Abhängigkeit von deren wirklicher Verwendung und 

inhärenten Eigenschaften in der realen Welt verlangt (vgl.a. FRIMMEL 2000). 
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Die realen Substanzkonzentrationen liegen begründet in einer ortspezifischen (Lage zu den 

Immissionsquellen, Verdünnung) und einer substanzspezifischen (Verhalten in der Umwelt) 

Komponente. Die Berücksichtigung beider Einflüsse in georeferenzierten Modellen wie 

GREAT-ER müsste demnach zu einer Verbesserung der bisher verwendeten Ansätze zur 

Expositionsanalyse führen. 

Die grundlegende Frage dieser Arbeit ist, welche Möglichkeiten und Vorteile die georefe-

renzierte Expositionsanalyse, wie sie mit dem Modellsystem GREAT-ER ermöglicht wird, im 

Vergleich oder in Kombination mit den anderen Ansätzen bietet. 

Um diese Frage zu beantworten, wird anhand des Modellsystems GREAT-ER für 

verschiedene Substanzen untersucht, ob durch georeferenzierte Simulationen, ausgehend von 

unterschiedlichen Daten zu Emission und Substanzverhalten, die an einzelnen Monitoring-

Stationen gemessenen Konzentrationen erklärt werden können. Durch den Vergleich von 

georeferenzierten Modellergebnissen mit Messwerten und generischen Berechnungsergeb-

nissen werden die Vor- und Nachteile beider Vorgehensweisen aufgezeigt. Dies geschieht 

auch im Hinblick auf die bereits angedeuteten Fragen, ob die aus den existierenden 

Monitoringprogrammen vorhandenen Daten für eine Überwachung der Gewässer hinsichtlich 

der anthropogenen Belastungen für sich alleine ausreichend sind, oder ob durch Modellierung 

eine verbesserte Analyse erstellt werden kann. In dieser Arbeit wird das Modell GREAT-ER 

(Georeferenced Regional Exposure Assessment Tool for European Rivers) anhand vorhande-

ner Informationen kalibriert und angewendet. 
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2 Datengrundlagen und Abschätzungsmethoden 

Die Parametrisierung eines georeferenzierten Modellsystems beinhaltet einen räumlichen und 

einen stofflichen Teil. Der räumliche Teil umfasst die der genauen Lageerfassung aller 

beteiligten Systemglieder und die Kennzeichnung der räumlichen Beziehungen dieser 

Systemglieder zueinander (Entfernungen, Abfolge in der Baumstruktur der Gewässer). Im 

stofflichen Teil werden die Einflüsse der verschiedenen Systemglieder und ihrer Raumbe-

ziehungen auf den Stoffhaushalt im betrachteten Gesamtsystem erfasst. Der stoffliche Teil 

gliedert sich in die Teilbereiche Input (Emissionen), Transport und Output (Abbau, 

Elimination). 

In diesem und dem folgenden Abschnitt der Arbeit wird diese Parametrisierung durchgeführt, 

in Abschnitt 4 werden die Ergebnisse verschiedenen Anwendungsstudien vorgestellt und 

diskutiert. In Abschnitt 5 erfolgt eine zusammenfassende Diskussion der Arbeitsergebnisse. 

Abschnitt 6 geht auf die allgemeine Bedeutung der Ergebnisse im Hinblick auf Kontrolle und 

Management der Gewässer im Schnittpunkt der verschiedenen Nutzungsansprüche ein. 

Die Lageerfassung der beteiligten Systemglieder erscheint auf den ersten Blick problemlos. 

Doch in Abhängigkeit vom Betrachtungsmaßstab treten auch hier mehr oder weniger große 

Schwierigkeiten auf. Das Gewässernetz als solches wird zumeist hinreichend genau in 

vorhandenem Kartenmaterial wiedergegeben. Allerdings führt das Digitalisieren analoger 

Karten zu Generalisierungsfehlern, insgesamt ist die zu erwartende "Verzerrung" des Modell-

systems hier in Anbetracht des Bearbeitungsmaßstabs jedoch gering. Größere Probleme 

ergeben sich bei der punktgenauen Erfassung von Emissionsquellen in das Gewässernetz. Für 

Abwasseranlagen (Kläranlagen, Direkteinleiter) existieren im Normalfall Angaben in Fluss-

kilometern der Einleitstelle. Diese sind aber nur exakt verwendbar, wenn die Abbildung des 

Gewässernetzes im Modellsystem eine entsprechend hohe Genauigkeit aufweist. Generalisie-

rungen und Digitalisierungsfehler verändern die Kilometrierung der Abbildung insgesamt und 

zudem noch ungleichmäßig. Entsprechend verlangt die Übernahme der Emissionsquellen in 

das Modellsystem eine Nachbearbeitung. 

Die Kalibrierung eines Flusseinzugsgebiets für das Modellsystem GREAT-ER erfordert in 

verschiedenen Bereichen raumspezifische und objektbezogene Daten. Notwendig sind sowohl 

Daten zu den Emittenten als auch zur Ausprägung der Oberflächengewässer hinsichtlich der 

hydrologischen und morphologischen Verhältnisse. Eine detaillierte Beschreibung der in 

GREAT-ER verwendeten Daten findet sich z.B. in WAGNER & KOORMANN (1999) und 

ECETOC (1999). Weiterhin werden zum Vergleich der Modellergebnisse mit den realen 

Zuständen Messwerte der Gewässerkonzentrationen für die berechneten Substanzen benötigt. 
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Alle notwendigen Daten liegen für die beiden Einzugsgebiete in unterschiedlicher Dichte und 

Qualität vor. 

2.1 Datengeber 

Angefragt wurden die Daten von Bundes- und Landesbehörden sowie Körperschaften auf 

Landes- und z.T. Bezirksebene der 11 Bundesländer (9 bei Elbe, 2 bei Rhein) in den 

Bearbeitungsgebieten. Die wichtigsten Datengeber waren: 

- Landesamt für Umweltschutz Sachsen-Anhalt (LFU-SA) 

- Landesamt für Umwelt und Geologie Sachsen (LFUG-S) 

- Landesumweltamt Brandenburg (LUA-B) 

- Thüringer Landesanstalt für Umweltschutz (TLU) 

- Niedersächsisches Landesamt für Ökologie (NLÖ) 

- Senatsverwaltung für Stadtentwicklung, Umweltschutz und Technologie Berlin 

(SENSUT) 

- Umweltministerium Mecklenburg-Vorpommern  

- Ministerium für Umwelt und Naturschutz, Landwirtschaft und Verbraucherschutz 

Nordrhein Westfalen (MUNLV-NRW) 

- Landesumweltamt Nordrhein Westfalen (LUA-NRW) einschließlich der untergeordneten 

staatlichen Umweltämter (STUÄ) 

- Umweltbundesamt (UBA)  

- Ruhrverband, Essen 

- Erftverband, Bergheim 

- Wupperverband 

- Aggerverband 

- Bergisch Rheinischer Wasserverband (BRW) 

- Wassergütestelle Elbe 

- Bundesanstalt für Gewässerkunde (BFG)  

2.2 Teileinzugsgebiete 

Beide Teilgebiete des Projekts sind jeweils insgesamt als GREAT-ER-Catchment aufbereitet 

worden. Daneben wurden die großen Gebiete im Rahmen der Aufbereitung ihrerseits in Teil-

Einzugsgebiete differenziert. Durch die Abgrenzung kleinerer Gebietseinheiten erreicht die 

Parametrisierung der Abflussmengen durch Übertragung der hydrologischen Kennwerte eine 

höhere Genauigkeit (siehe Abschnitt2.4). Diese Teileinzugsgebiete von Elbe und Rhein sind 

weiterhin eigenständig für Simulationen verfügbar, wurden aber auch jeweils zusammenge-

führt um mit einer einzigen Simulation auch Berechnungen für jeweils die gesamten 

Untersuchungsgebiete durchführen zu können. Die Verwendung eigenständiger Teilgebiete ist 
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sinnvoll, um bei lokal begrenzten Aufgabestellungen die zu verarbeitenden Datenmengen und 

Rechenzeiten für die Simulationen zu verringern. 

Abbildung 1 gibt einen Überblick zu Lage und Ausdehnung der beiden Untersuchungsgebiete 

in Deutschland. 
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Abbildung 1: Lage der  Untersuchungsgebiete in Deutschland 

Abbildung 2 und Abbildung 3 zeigen die in GREAT-ER integrierten Einzugsgebiete von 

Rhein und Elbe mit Flussnetz und den Einleitern. 
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Abbildung 2: Gewässernetz und Kläranlagen des Rheingebiets 

Das Rheingebiet wurde bei der Bearbeitung in die Teileinzugsgebiete Ruhr, Lippe, Erft, Sieg, 

Wupper und Rhein untergliedert. Die Emscher konnte aufgrund der Datenlage und der starken 

anthropogenen Überprägung nicht mit hoher Genauigkeit parametrisiert werden. Da nur ein 

kleiner Teil des gesamten Rheineinzugsgebiets kalibriert wurde und es schwierig ist, unter 

variablen Umgebungsparametern an einer Bilanzmessstelle („Bad Honnef“ ) Startkonzentra-

tionen „künstlich“  zu generieren, können für den Hauptlauf des Rheins nur eingeschränkt 

aussagekräftige Simulationsergebnisse berechnet werden. Zudem tragen die Gesamtabflüsse 

im Untersuchungsgebiet nur einen Bruchteil zum Abfluss des Rheins bei. Aus diesem Grund 

beziehen sich die Ergebnisbetrachtungen in dieser Arbeit jeweils auf die Einzugsgebiete der 

insgesamt kalibrierten Nebenflüsse. Insgesamt sind für das Rheingebiet 10.850 km Gewässer 

im Modellsystem integriert. Die Größe des bearbeiteten Einzugsgebiets beträgt rund 

18.800 km². 
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Abbildung 3: GREAT-ER Catchments des Elbe-Einzugsgebiets 

Die einzelnen Teileinzugsgebiete der Elbe sind in Abbildung 3 aufgeführt. Insgesamt sind im 

Modell rund 43.300 km Fließstrecke in einem Einzugsgebiet von ca. 96.000 km² erfasst. Wie 

beim Rhein muss auch für Berechnungen des Elbe Hauptlaufs an der Messstelle „Schmilka“  

eine Startkonzentration generiert werde, die immer mit Unsicherheiten behaftet ist. 

2.3 Digitales Gewässernetz 

Das digitale Gewässernetz wurde auf der Grundlage des vom Umweltbundesamt zur 

Verfügung gestellten „ feinen Gewässernetzes der Bundesrepublik Deutschland“  (Gewässer-

GIS Deutschland, Umweltbundesamt) aufbereitet. Dessen Detailgenauigkeit entspricht dem 

Maßstab 1 : 200.000. Das „ feine Gewässernetz“  wurde dem ATKIS-DLM 250 vorgezogen, da 

dessen exakte topographische Abbildung Unterbrechungen der Gewässer z.B. bei Brücken 
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oder Verrohrungen enthält, die nur mit großem Aufwand korrigiert werden könnten, um die 

notwendige geschlossene Struktur des Gewässersystems zu erhalten. 

Das als Arc/Info®-Linien-Coverage vorliegende „ feine Gewässernetz“  musste zur Verwend-

barkeit in GREAT-ER ebenfalls überarbeitet werden. Für den Modellzweck überflüssige 

Gewässerstrukturen (z.B. Entwässerungsgräben) wurden entfernt, die Digitalisierrichtungen 

den Fließrichtungen angeglichen sowie Aufspaltungen und Zusammenflüsse korrigiert, um 

die baumartige Struktur eines gerichteten Graphen herzustellen. Diese Arbeiten wurden 

mittels der geographischen Informationssysteme Arc/INFO 7.0®/ ArcView 3.1® (ESRI) mit 

einem Abgleich zu georeferenzierten Rasterdaten aus der „Amtlichen Topographischen Karte 

auf CD-ROM – Eine Serie der deutschen Landesvermessung“ (Landesvermessungsämter der 

Bundesländer (Hrsg.)) – in den Maßstäben 1 : 200.000 und 1 : 50.000 vorgenommen. Dies 

ermöglichte Lagekorrekturen und das Nachdigitalisieren fehlender Segmente. Des Weiteren 

wurden die z.T. mehr als 10 km Reallänge entsprechenden Linien-Features des Original-

Coverages segmentiert, so dass diese im Modell in der Regel etwa 1-2 km lange Gewässerab-

schnitte darstellen. 

2.4 Flussabschnittsdaten  

2.4.1 Abflüsse  

GREAT-ER benötigt als Grundlage eine Parametrisierung jedes Gewässerabschnitts mit den 

Kennwerten mittlerer Abfluss (MQ) und 5-Perzentil (Q5) (der im langjährigen Mittel an 5 % 

der Zeit unterschrittene Abfluss) für die Häufigkeitsverteilung der Abflussraten. Bei Bearbei-

tung der kleineren Untersuchungsgebiete der GREAT-ER Pilotvorhaben in Groß-Britannien 

(Yorkshire River) und Italien (Lambro) wurde zur Berechnung dieser Kennwerte die Software 

MicroLowFlows® (INSTITUTE OF HYDROLOGY, WALLINGFORD) eingesetzt (ECETOC 1999). 

Der Einsatz dieses, wie auch anderer prozessbasierter hydrologischer Modelle ist für die 

Einzugsgebiete dieser Studie nicht praktikabel, da z.T. hochaufgelöste, flächendeckende 

Daten zu Niederschlägen, Bodentypen und Geländehöhen benötigt werden. Bereits bei frühe-

ren Integrationen von Einzugsgebieten in GREAT-ER wurde ein empirisches Verfahren zur 

Übertragung von an Pegeln beobachteten Abflüssen auf das gesamte Flussnetz erfolgreich 

eingesetzt (SCHULZE 2001). Dieses wurde im Grundsatz in den hier bearbeiteten Einzugs-

gebieten ebenfalls angewendet. Für das Rheineinzugsgebiet wurde zudem noch eine 

Anpassung an lokale Abwassermengen durchgeführt. 

Die Bestimmung der Abflussraten über eine aus vorhandenen Daten entwickelte Ausgleichs-

funktion führt in jedem Fall zu einer Generalisierung von vielgestaltig ausgeprägten lokalen 

Wasserhaushaltssystemen. Je kleiner ein betrachtetes Einzugsgebiet ist, desto spezifischer ist 

das Beziehungsgeflecht welches dem messbaren oberflächlichen Gebietsabfluss in Gerinnen 
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zugrunde liegt bzw. diesen steuert. Bestimmend sind hier vor allem die absoluten 

Niederschlagsmengen pro Zeiteinheit, jedoch ist bei langfristiger Betrachtungsweise – wie es 

eine Abflussstatistik erforderlich macht – auch das Vermögen des Einzugsgebiets Wasser zu 

speichern und verzögert an die Oberflächengewässer abzugeben von Bedeutung. 

Ein Indiz für Unterschiede in der Entwässerungsdynamik ist die Dichte des Gewässernetzes in 

Einzugsgebieten, welche die resultierende akkumulierte Gewässerlänge entscheidend beein-

flusst. Limitierend für die Bildung der Teileinzugsgebiete zur Bestimmung einer Ausgleichs-

funktion ist die Anzahl der vorhandenen Pegel, da für eine aussagekräftige Regression eine 

Mindestanzahl an Datensätzen eingehen muss. Aus diesem Grund stellen die zur Regression 

verwendeten Teileinzugsgebiete, jeweils gebildet aus Teilgebieten mit unterschiedlichen 

hydraulischen Eigenschaften, bereits eine Generalisierung abflusssteuernder Eigenschaften 

dar. Je weiter die hydraulischen Eigenschaften von Einzugsgebieten auf unterster Ebene, 

repräsentiert durch einzelne Pegel, von den gemittelten Eigenschaften des jeweiligen für die 

Regression gebildeten Teileinzugsgebiets abweichen, desto größer wird an diesem Punkt die 

Abweichung zwischen den gemessenen und den über die Ausgleichsfunktion ermittelten 

Abflusswerten sein. 

Für das Elbegebiet wurden die langjährigen MQ und Q5 des Abflusses an den 196 Pegeln des 

Untersuchungsgebietes den jeweils aktuellsten Teilbänden des Deutschen Gewässerkund-

lichen Jahrbuches (DGJ) 1998-2000 entnommen. Für das Rheineinzugsgebiet wurden an 192 

Pegeln größtenteils langjährige Messreihen der Abflussmengen statistisch ausgewertet. Diese 

liegen im Normalfall auf Tagesbasis (teilweise auch höher oder geringer aufgelöst) vor. Lag 

für Pegel keine langjährige Messreihe vor, wurde auf das DGJ 1998 (Rheingebiet, Teil III) 

zurückgegriffen. 

Abflusskennwerte werden in der Hydrologie im Normalfall für Zeiträume über 30 Jahre 

bestimmt. Weil die Wasserführung der Oberflächengewässer in einem stark anthropogen 

überprägten Raum durch technische Aus- und Umbaumaßnahmen relativ kurzfristig tief-

greifend verändert werden kann, wurde die statistische Auswertung der Abflussmengen auf 

die Zeitspanne 1989 bis 1999 beschränkt. 

2.4.1.1 Regressionsverfahren 

Im Folgenden werden verschiedene Varianten zur flächenhaften Übertragung der empirischen 

Abflussdaten auf ein gesamtes Flussnetz beschrieben. 
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2.4.1.1.1 Nichtlineare Regression über die akkumulierten Flusslängen 

Die Übertragung der punktuellen Pegelmessungen in die „Fläche“ , also auf alle Flussab-

schnitte, erfolgt gemäß einer u.a. bei DYCK (1980) beschriebenen Korrelation zwischen dem 

Abfluss in einem Gewässerabschnitt und der summierten Länge aller Gewässerläufe, die in 

diesen Abschnitt fließen:  

Gleichung 1 
B

reg SIDAccASIDQ )()( ∗=  

Qreg = Abfluss (ermittelt durch Regression)   
Acc = akkumulierte Flusslänge aller den betreffenden Flussabschnitt speisenden Flussläufe 
SID = betreffender Flussabschnitt (Stretch-ID) 
A, B = Regressionsparameter 

Die der Gleichung 1 zugrundeliegende Formel gilt strenggenommen nur für, hinsichtlich der 

Bildung von Gerinneabfluss, homogene Einzugsgebiete. Bei der Parametrisierung der 

Abflussmengen wurden separate Regressionen für die verschiedenen Teileinzugsgebiete 

durchgeführt, um diese Einschränkung soweit als möglich zu berücksichtigen. 

In diesem Verfahren wird die Gewässernetzdichte des Einzugsgebiets mit dem Gebietsabfluss 

korreliert. Da die Gewässernetzdichte ursächlich durch geogene (Morphologie, Gestein und 

Substrat) und klimatische (Wasserbilanz) Einflüsse gesteuert wird, können kleinräumigen 

Differenzen dieses Beziehungsgefüges innerhalb der Einzugsgebiete bestehen. Diese werden 

aufgrund der zur Gebietsgröße relativ geringen Zahl der Pegel auf Basis der definierten Teil-

einzugsgebiete (vgl. Abschnitt2.2) generalisiert. Insgesamt führt dies nicht zu weit-reichenden 

Abweichungen (siehe Abbildung 4 und Abbildung 5). 

2.4.1.1.2 Nichtlineare Regression mit nach Entfernung gewichteter lokaler Justierung 

Dieser von SCHULZE & MATTHIES (2001) vorgeschlagene Ansatz beruht auf der Berechnung 

eines Anpassungsfaktors jeweils für den zu einem betrachteten Flussabschnitt nächsten 

flussauf- und flussabwärtsgelegenen Pegel sowie der Ermittlung eines flussabschnitts-

bezogenen Anpassungsfaktors aus den beiden pegelbezogenen Anpassungsfaktoren durch 

nach Entfernung gewichtete Mittelwertbildung: 

Gleichung 2 
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Qadj = lokal angepasster Abfluss  [m³/s] 

nGIDu = nächster flussaufwärtsgelegener Pegel 

nGIDd = nächster flussabwärtsgelegener Pegel 

LAF = lokaler Anpassungsfaktor (Quotient aus berechnetem zu gemessenem Abfluss am betreffenden Pegel) 

du = Entfernung des Stretches vom nächsten flussaufwärtsgelegenen Pegel 

dd = Entfernung des Stretches vom nächsten flussabwärtsgelegenen Pegel 
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Die Anpassungsfaktoren der dem Flussabschnitt näher gelegenen Pegel werden somit in 

jedem Falle stärker gewichtet. Für den Fall, dass nur ein nächster Pegel existiert, wird nur der 

Anpassungsfaktor dieses einen Pegels für alle flussaufwärts gelegenen Flussabschnitte 

verwendet: 
Gleichung 3 
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Gegen diesen Ansatz ist einzuwenden, dass bei Anwendung der Gleichung 2 z.B. die Abfluss-

charakteristik an Mündungspegeln kleiner, abflussarmer Zuflüsse in ihrer Bedeutung für die 

flussabwärts gelegenen Abschnitte eines abflussstarken Hauptlaufes überrepräsentiert werden 

(besonders für die kurz hinter der Mündung gelegenen Abschnitte mit kleinem Wert für du). 

Ist zudem der nächste flussabwärtsgelegene Pegel sehr weit entfernt (also dd sehr groß), wird 

der Abfluss der betreffenden Abschnitte des Hauptlaufes quasi nur noch mit dem Faktor 

LAF(nGIDu) des oberhalb liegenden Pegels justiert, der gegebenenfalls nur einen verschwin-

dend geringen Anteil am Gesamteinzugsgebiet der zu justierenden Flussabschnitte des 

Hauptlaufes repräsentiert. Einen Lösungsvorschlag bietet folgender Ansatz. 

2.4.1.1.3 Nichtlineare Regression mit nach Akkumulationslänge gewichteter lokaler Justierung  

Die flussabschnittsbezogenen Anpassungsfaktoren werden wie beim vorher beschriebenen 

Ansatz durch gewichtete Mittelwertbildung aus den beiden pegelbezogenen Anpassungs-

faktoren errechnet, jedoch erfolgt die Wichtung hier nach den Differenzen der akkumulierten 

Flusslängen: 

Gleichung 4 
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Acc(SID) = Akkumulierte Flusslänge am betrachteten Flussabschnitt 
Acc(nGIDu) = Akkumulierte Flusslänge am flussaufwärtsgelegenen Pegel 
Acc(nGIDd) = Akkumulierte Flusslänge am flussabwärtsgelegenen Pegel 

Der Ansatz folgt der Zielsetzung, dass die lokale Adjustierung stärker an demjenigen Pegel 

ausgerichtet werden soll, dessen Teileinzugsgebiet eine höhere Deckungsgleichheit mit dem 

des betrachteten Flussabschnittes besitzt. Bei zunehmender Deckungsgleichheit zweier 

Teileinzugsgebiete müssen sich auch die akkumulierten Flusslängen dieser Gebiete einander 

annähern (Zusammenhang zwischen Einzugsgebietsgröße und akkumulierter Flusslänge), so 

dass die Differenzen der akkumulierten Flusslängen als Wichtungsmaß geeignet erscheinen. 



24  Kapitel 2 

 

2.4.1.1.4 Begründung für die Nichtanwendung der beiden Justierungsverfahren  

Beide Justierungsverfahren unterstellen eine in der hydrologischen Praxis oftmals nicht bestä-

tigte Repräsentativität einzelner Pegel für deren Einzugsgebiete. Für die Ermittlung 

gebietstypischer Richtwerte für Abflussspenden, z.B. in den sogenannten „hydrologischen 

Landschaften“  Niedersachsens, werden daher die in den betreffenden Regionen gelegenen 

Pegel zunächst auf Repräsentativität getestet und ggf. ausgesondert. Die Gründe für eine 

mangelnde Repräsentativität sind vielfältig. So können z.B. im Festgestein Verwerfungen und 

Verkarstungen oder im Lockergestein übergroße, fehlende oder nur teilweise vorhandene 

Grundwasserhemmschichten zu deutlichen Abweichungen zwischen dem ober- und unterirdi-

schen Einzugsgebiet führen. Anthropogene Beeinflussungen bestehen z.B. in direkten 

Entnahmen und Einleitungen, Grundwasserentnahmen sowie Maßnahmen des Gewässeraus-

baus der Talsperrenbewirtschaftung. 

Mit der, bei den Justierungsverfahren unterstellten Repräsentativität von ein bzw. zwei Pegeln 

für ein unter Umständen mehr als tausend Quadratkilometer großes Teileinzugsgebiet, könnte 

somit eine erhebliche Fehlerquelle entstehen.  

Der unter 2.4.1.1 geschilderte Ansatz beruht auf einer in der hydrologischen Literatur vielfach 

beschriebenen Korrelation und wurde daher für die Einzugsgebiete, für den Rhein allerdings 

noch weiter angepasst (siehe Abschnitt2.4.1.1.5), ausgewählt. Es wurde bisher kein Beleg 

dafür erbracht, dass die in den Abschnitten 2.4.1.1 und 2.4.1.1.2 beschriebenen Vorschläge 

der lokalen Justierung eine wirklich flächenhafte Verbesserung der Abschätzungen bewirken. 

Evident ist eine solche Verbesserung strenggenommen lediglich für den trivialen Fall der an 

den Pegeln gelegenen Flussabschnitte, für die per definitionem eine exakte Übereinstimmung 

von berechneten und gemessenen Abflüssen erreicht wird. 

2.4.1.1.5 Nichtlineare Regression unter Berücksichtigung der Abwassermengen am Pegel 

Der gemessene Abfluss ist, vereinfacht gesehen, die Summe aller Zuflüsse in ein Gewässer-

system oberhalb eines Beobachtungspunktes. Außer Acht gelassen werden hier Verdunstung, 

Versickerung und Entnahmen aus dem Wasserkörper. Die Wasserführung eines Gewässers 

unterhalb von Kläranlagenemissionen ist die Summe aus dem eingeleiteten Abwasser und den 

anderen Abflusskomponenten, wobei letztere hier als „natürlicher“  Abfluss zusammengefasst 

werden. 

Gleichung 5 

abwnatges QQQ +=  

Qges  = gesamter Abfluss [m³/s] 
Qnat  = „natürlicher“  Abfluss [m³/s] 
Qabw  = abwasserbürtiger Abfluss [m³/s] 
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Für den natürlichen Abfluss, dem Überschuss der Wasserbilanz eines Einzugsgebietes, gilt, in 

homogenen Gebieten, ein Zusammenhang zwischen Fläche und Abflussmenge. Dieser 

Zusammenhang wurde unter 2.4.1.1 dargelegt. Dagegen steht die Abwassermenge in den 

jeweiligen Gewässerabschnitten in keiner direkten Abhängigkeit zur Einzugsgebietsgröße. 

Der tatsächliche, messbare Gebietsabfluss würde in Teileinzugsgebieten mit hohen Abwasser-

anteilen demnach stark von dem im Gesamtgebiet über die Fläche bzw. akkumulierte 

Gewässerlänge, als stetige Funktion ermittelten Durchfluss abweichen. In der Realität 

kommen Gewässer vor, deren Abfluss zu annähernd 100 % aus gereinigtem Abwasser besteht 

(HLFU 1998). Dies ist zumindest abschnittsweise häufig der Fall, wenn die Abflussspende 

oberhalb einer Kläranlage, durch ein kleines Einzugsgebiet, im Verhältnis zur Abwassermen-

ge gering ausfällt. 

Eine Differenzierung in die Anteile Abwasser und natürlicher Gebietsabfluss kann erfolgen, 

wenn die flussaufwärts eingeleitete Abwassermenge quantifizierbar ist. Die georeferenzierte 

Erfassung der Kläranlagen für die Kalibrierung der Einzugsgebiete für GREAT-ER bietet 

diese Möglichkeit. Unter Berücksichtigung der eingeleiteten Abwassermenge kann so eine 

lokale Anpassung der Abflussmengen an realistischere Bedingungen erfolgen. 

Die mit der akkumulierten Gewässerlänge stetig ansteigenden Abflussmengen werden im 

Nahbereich der Einleitungen korrigiert. Auf diesem Wege ergeben sich lokal auch andere 

Werte für die spezifische und allgemeine Verdünnungssituation für Abwässer (siehe 

Abschnitt2.7). Die Quantifizierung der Abwassermengen wird ebenfalls im Abschnitt 2.7 

erläutert. 

Bevor die Regression durchgeführt werden kann, müssen zunächst die Abflussmesswerte um 

den jeweiligen Abwasseranteil an den Pegeln bereinigt werden. 

Gleichung 6 

EGWangeschlabw ABWEWQ *=  

Qabw  = abwasserbürtiger Abfluss in Stretch [m³/s] 
EWangeschl  = angeschlossene Einwohnerwerte [ ] 
ABWEGW  = Abwassermenge pro Einwohnergleichwert [m³/s] 

An allen bekannten Pegeln wurden die nach Gleichung 6 ermittelten Abwassermengen von 

den statistischen Kennwerten der Messungen, MQ und Q5, abgezogen (Gleichung 7). 

Gleichung 7 

abwgespeg QQQ −=  

Qpeg  = gemessener Abfluss [m³/s] 
Qges  = gesamter Abfluss [m³/s] 
Qabw  = abwasserbürtiger Abfluss [m³/s] 
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Anschließend wurde die Regression mit SPSS® 10.0 (SPSS Inc. 1999) über die den natür-

lichen Gebietsabfluss repräsentierenden Werte (Qpeg) für die Teileinzugsgebiete des Rheins 

durchgeführt. Die ermittelten Regressionsparameter A und B wurden in Gleichung 8 

eingesetzt. Im Unterschied zu Gleichung 1 wird ein zusätzlicher Term angehängt, mit dem 

deterministisch eine statistisch ermittelte Abwassermenge an jeden Stretch addiert wird. 

In Erweiterung zu Gleichung 1 gilt nun: 

Gleichung 8 
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Qreg = Abfluss (ermittelt durch Regression) [m³/s] 
Acc = akkumulierte Flusslänge aller den betreffenden Flussabschnitt speisenden Flussläufe [m] 
SID = betreffender Flussabschnitt (Stretch-ID) [ ] 
A, B = Regressionsparameter [ ] 
Qabw = abwasserbürtiger Abfluss [m³/s] 

2.4.1.2 Ergebnisse 

Die nichtlineare Regression wurde mit der Software SPSS® (Version 10.0, SPSS Inc. 1999) 

für jedes Teileinzugsgebiet gesondert durchgeführt. Für das Aland- und benachbarte Jeetzel-

Gebiet (Elbe) lagen nur die Abflusskennwerte von insgesamt drei Pegeln vor. Die 

Regressionsparameter für beide Gebiete wurden daher behelfsweise aus den 

Abflusskennwerten dieser drei Pegel errechnet. 

Die in Tabelle 1 dargestellten Regressionsparameter bestätigen bis auf vier (bzw. fünf, s.u.) 

Ausnahmen die von ASCHWANDEN (1995) für schweizerische Einzugsgebiete getroffene 

Feststellung, dass der Exponent B typischerweise zwischen 0,5 und 1,0 liegt. Im Einzugsge-

biet der Erft sind die hier dargestellten Regressionsparameter nur unter Vorbehalt gültig, da 

das Abflussregime vielfältig anthropogen beeinflusst wird. Durch Grundwasserabsenkungen 

einerseits und Sümpfungswassereinleitungen andererseits, ist es im angestrebten Bearbei-

tungsmaßstab nicht möglich, eine genaue Regression durchzuführen. Die Beobachtung von 

SCHULZE & MATTHIES (2001) sowie VERDONCK ET AL. (1999), dass in den Einzugsgebieten 

von Rupel und Rur die Exponenten B für die Berechnung des MQ kleiner als 1, für den Q5 

hingegen größer als 1 ist, kann nur für 9 von 24 Einzugsgebieten festgestellt werden. 
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Tabelle 1: Regressionsparameter  für  die Abflussberechnung in den Teileinzugsgebieten 

mittlerer Abfluss (MQ) 5-Perzentil (Q5) Einzugsgebiet 
A B A B 

Elbe (nur Hauptlauf) 0.00005265 0.9105 0.00000070 1.0969 

Aland/Jeetzel 0.00000030 1.2669 0.00000023 1.1495 

Bode 0.00005218 0.8823 0.00000208 1.0162 

Elde/Löcknitz 0.00011000 0.8113 0.00001100 0.8457 

Mittlere Elbe 0.00005650 0.9040 0.00002790 0.8848 

Mulde 0.00012700 0.8638 0.00000798 0.9496 

Nuthe (Havelgebiet) 0.00001660 0.9864 0.00000315 1.0013 

Obere Elbe 0.00007580 0.8564 0.00000140 1.0771 

Obere Havel 0.00577000 0.5489 0.00057300 0.6313 

Obere Saale 0.00005170 0.9081 0.00000061 1.1407 

Rhin 0.00159000 0.6023 0.00092400 0.5483 

Schwarze Elster 0.00000156 1.1284 0.00000011 1.2346 

Spree 0.00012000 0.8369 0.00014000 0.7573 

Sude 0.00002290 0.9550 0.00000000 1.5257 

Untere Havel 0.00002540 0.9281 0.00002580 0.8251 

Unstrut 0.00006950 0.8583 0.00000275 1.0000 

Untere Saale 0.00009387 0.8571 0.00004590 0.8398 

Weiße Elster 0.00005410 0.8814 0.00000018 1.2052 

Erft 0,00000000 2,0808 0,00000000 2,6027 

Lippe 0,00005384 0,9324 0,00000149 1,1141 

Rhein 0,00177912 0,5977 0,00025616 0,6784 

Ruhr 0,00004443 0,9653 0,00001262 0,9626 

Wupper 0,00000674 1,1407 0,00000071 1,2403 

Sieg 0,00001493 1,0356 0,00000291 1,0096 

Die folgenden Diagramme stellen für die beiden Projektgebiete jeweils die gemessenen 

statistischen Kenwerte der Abflusshäufigkeiten (MQ und Q5) den über die Regressionsfor-

meln bestimmten Werten gegenüber. Für das Gebiet der Elbe wurde Gleichung 1 für die 

Regression eingesetzt, im Rheineinzugsgebiet wurde zusätzlich Gleichung 8 eingesetzt. Die 

Diagramme stellen allesamt die Werte über 100 m³/s nicht dar. Oberhalb dieses Wertes sind 

die Abweichungen zwischen gemessenen und über die Regressionsformeln bestimmten 

Werten durchweg sehr gering. 
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Abbildung 4: Messwerte vs. Abschätzungen der  Abflusskennwerte Q5 und MQ im 

Rheingebiet 

In Abbildung 4 sind die Ergebnisse beider Regressionsverfahren für das Rheingebiet darge-

stellt. Die Kreuze repräsentieren die Ergebnisse nach Gleichung 1, die Rauten die Ergebnisse 

nach Gleichung 8. Besonders an den Pegeln mit den größten Abweichungen, vor allem bei Q5 

Werten an der Erft, sind deutliche Verbesserungen der abgeschätzten Abflussmengen durch 

die Anwendung von Gleichung 8 zu erkennen. 
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Abbildung 5: Messwerte vs. Abschätzungen der  Abflusskennwerte Q5 und MQ im 

Elbegebiet 
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Die Korrelationskoeffizienten liegen im Elbegebiet für den MQ bei 99,97 %, für den Q5 bei 

99,8 %. Im Rheingebiet liegen die Korrelationskoeffizienten nach dem herkömmlichen 

Verfahren bei 99,27 % (MQ) und 89,32 % (Q5), unter Berücksichtigung der Abwassermengen 

(Abschnitt 2.4.1.1.5) bei 99,24 % (MQ) und 89,07 % (Q5). 

Allgemein sind die Abweichungen beim Q5 höher als bei den mittleren Abflüssen. Der 

mittlere Abfluss ist das Ergebnis aller abflussbeeinflussenden Prozesse im Jahresmittel, mit 

einer starken Gewichtung auf die raum-zeitliche Niederschlagsverteilung. Alle Einflussgrößen 

für die Wasserhaushaltsdynamik eines Einzugsgebietes werden hier gemittelt. Dagegen ist der 

Q5 als Niedrigwasserabfluss sehr stark von endogenen, einzugsgebietsspezifischen Größen, 

z.B. dem Speichervolumen von Gestein und Boden sowie der spezifischen Entwässerungs-

dynamik, bestimmt, der direkte Einfluss des Niederschlags als externe Größe ist für den Q5 

vernachlässigenswert klein. 

Die Übereinstimmung von Mess- und Regressionswerten ist zwischen den einzelnen Pegeln 

und beim Rheingebiet unterhalb der Teileinzugsgebiete unterschiedlich. Besonders in den 

Einzugsgebieten der Erft (s.o.) und zum Teil auch der Lippe zeigen sich höhere Abweichun-

gen. Bei der Erft ist dies in erster Linie auf die besonderen Einflüsse der Tagebaugebiete 

zurückzuführen. Karstgebiete im Oberlauf der Pader (Lippeeinzugsgebiet) führen ebenso zu 

schwer fassbaren hydrologischen Verhältnissen. Auch in Teileinzugsgebieten der Elbe 

(Schwarze Elster und Havel bzw. Spree) wird der Wasserhaushalt durch die Entnahmen und 

Einleitungen des Braunkohletagebaus sowie durch Talsperrenbewirtschaftung und Kanal-

überleitungen stark anthropogen beeinflusst. Unterhalb von etwa 10 m3/s nehmen die 

Abweichungen zwischen Prognose und Messwert, insbesondere des Q5, stark zu. 

Die Ergebnisse zeigen, dass insgesamt die Abschätzung der kleineren Abflüsse noch 

verbesserungsbedürftig ist. Gerade in kleinen Gewässern bestehen oft schlechte Verdün-

nungssituationen und somit können dort hohe Stoffkonzentrationen erwartet werden. 

2.4.2 Fließgeschwindigkeiten und Wassertiefen 

Für diejenigen Stoffe, die eine nennenswerte Abbaurate im Gewässer aufweisen, ist eine 

möglichst realitätsnahe Abbildung von Fließgeschwindigkeiten und Flussabschnittslängen, 

bei photolytischem Abbau und Volatilisierung auch der Wassertiefen anzustreben. Zur 

Parametrisierung der einzelnen Flussabschnitte in GREAT-ER werden wie beim Abfluss 

Kennwerte der Häufigkeitsverteilungen, Mittelwerte (vMean bzw. dMean) und 5-Perzentile 

(v5 bzw. d5), herangezogen. 

Zur Ermittlung von Wasserstands-Abfluss-Beziehungen werden an einigen Wasserstands-

pegeln, den Abflussmessstellen, in regelmäßigen Abständen von den Betreibern 
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Fließgeschwindigkeiten und Querschnittsprofile gemessen. Die Eignung dieser Daten für eine 

Übertragung der Fließgeschwindigkeiten auf das Gewässernetz ist fraglich, da Abfluss-

messstellen häufig in für natürliche Bedingungen nicht repräsentativen Flussabschnitten, 

sondern beispielsweise in Messwehren oder „Venturi-Kanälen“  vorgenommen werden. 

Zweck der Messungen ist ausschließlich die abfließenden Wassermengen zu quantifizieren. 

Aufgrund amtsinterner Vorbehalte bezüglich der Herausgabe des zumeist nicht aufbereiteten 

Datenmaterials wurden für das Vorhaben im Bereich der Elbe nur wenige Daten zur 

Verfügung gestellt. Für die Nebenflüsse des Rheins stehen an einigen Pegeln Messreihen zur 

Verfügung. 

2.4.2.1 Abschätzung der Parameter aus den Abflüssen nach Regressionsformel 

Für die Abschätzung der Fließgeschwindigkeiten und Tiefen wurden für das gesamte 

Flussnetz die in WAGNER & KOORMANN (1999) beschriebenen empirischen Formeln genutzt. 

Für beide Parameter wird eine Korrelation mit dem Abfluss angenommen. 

Die Fließgeschwindigkeit bestimmt als Grundlage des advektiven Transports die 

Aufenthaltszeit der Substanz (-menge) in den jeweiligen Flussabschnitten. Damit stellt sie das 

Bindeglied zwischen der räumlichen Struktur des Gewässernetzes in Form der Reisezeit 

zwischen zwei Punkten, und dem substanzspezifischen Verhalten, genauer den zeitbezogenen 

Eliminationsraten, dar. 

Fließgeschwindigkeiten: 

Gleichung 9 
BMQAvMean *=  

Gleichung 10 
C

B

MQ

Q
MQAv ��

�

�
��
�

�
= 5

**5  

vMean = mittlere Fließgeschwindigkeit [m/s] 
v5 = 5-Perzentil der Fließgeschwindigkeit [m/s] 
A, B, C = Regressionsparameter [ ] 
MQ = mittlerer Abfluss [m³/s] 
Q5 = 5-Perzentil des Abflusses [m³/s] 

Wobei die in den Pilotgebieten ermittelten Regressionsparameter A = 0,261; B = 0,283 und 

C = 0,495 eingesetzt wurden. 
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Die Tiefe beeinflusst die Elimination durch Photolyse und Volatilisierung (siehe Abschnitt 

3.5 und 3.4). Für diesen Parameter wird eine Formel nach SIMONS & ALBERTSON (1960) 

genutzt, die für Gerinne in Alluvien entwickelt wurde. 

Tiefe:  

Gleichung 11 
)(*36,0*57,0 QLNer =  

Gleichung 12 
)*21,1:*93,0610,0?13,2( rrrd +>=  

d = Wassertiefe [m] 
Q = Abflusse [m³/s] 

Dieses Verfahren hatte sich bereits bei der Integration der kleineren Pilotgebiete in GREAT-

ER bewährt. Eine gebietsspezifische Anpassung der Regressionsparameter an die Gebiete von 

Rhein und Elbe wäre wünschenswert, konnte aber auf Basis der bestehenden Datenlage bisher 

nicht realisiert werden. 

Die Größe und Heterogenität der hier bearbeiteten Einzugsgebiete verhindert, zusammen mit 

der schlechten Datenlage, sowohl die Menge an Datensätzen betreffend als auch deren 

„Naturferne“ , eine Anpassung der Regressionsparameter an die gebietsspezifischen Zustände. 

Für das Einzugsgebiet des Rheins wurden die verfügbaren Daten zu den Fließgeschwindigkei-

ten untersucht. Im Ergebnis zeigt sich mit den im ‚GREAT-ER final processing’  gelieferten 

Regressionsparametern größtenteils eine Unterschätzung der Fließgeschwindigkeiten gegen-

über den aus den Messreihen hervorgehenden Abfluss-Geschwindigkeits-Kurven. 

2.4.2.2 Übertragung von Ergebnissen des Forschungsvorhabens „Morphodynamik der 

Elbe“ auf den Elbe-Hauptlauf 

Dem Elbe-Hauptlauf kommt wegen seiner alle Nebenflüsse überschreitenden Gesamtlänge 

naturgemäß eine besondere Rolle bezüglich des Abbaus im Flusssystem zu. Für die Parame-

trisierung bezüglich der Wassertiefen und Fließgeschwindigkeiten konnten Daten aus dem 

BMBF-Forschungsvorhaben „Morphodynamik der Elbe“  (NESTMANN & BÜCHELE 2002) 

herangezogen werden. Die verwendeten Daten entstammen der im Abschlussbericht 

mitgelieferten CD „ElbeInKa“. 

Es liegen vor: 

- Querschnittsgemittelte Fließgeschwindigkeiten als Funktion des Abflusses (Beziehung 

v = A *  QB mit der Fließgeschwindigkeit v und den Regressionsparametern A, B) an 25 
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Abflussmessstellen (zu den jeweiligen Parametern siehe NESTMANN & BÜCHELE, 2002) 

(vgl. Gleichung 9 und Gleichung 10) 

- hydraulisch wirksame, d.h. laut Berechnungsansatz durchströmte Durchflussflächen als 

Funktion des Abflusses für das gesamte Längsprofil bis km 568,5 (alle 0,5 

Stromkilometer)  

- hydraulisch wirksame Wasserspiegelbreiten als Funktion des Abflusses für das gesamte 

Längsprofil bis km 568,5 (alle 0,5 Stromkilometer)  

Die für GREAT-ER relevante querschnittsgemittelte Fließtiefe berechnet sich als der Quotient 

aus hydraulisch wirksamer Querschnittsfläche und Wasserspiegelbreite (NESTMANN &  

BÜCHELE 2002). Für eine korrekte Ermittlung der Mittelwerte bzw. 5-Perzentile von Fließge-

schwindigkeit (im Folgenden vMean und v5) und Tiefe (dMean und d5) hätten langjährige 

Zeitreihen vorliegen müssen. Da aber beide Parameter als Funktionen des Abflusses 

angegeben sind, konnten die Fließgeschwindigkeiten und Tiefen bei MQ bzw. Q5 als 

Näherungswerte für vMean, v5, dMean und d5 herangezogen werden. Eine statistische Be-

gründung dieser Näherung kann im Rahmen der vorliegenden Arbeit nicht geliefert werden. 

 

Abbildung 6: Fließgeschwindigkeiten im Elbe-Hauptlauf (Regression vs. ElbeInKa) 
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Abbildung 7: Wassertiefen im Elbe-Hauptlauf (Regression vs. ElbeInKa) 

Allerdings zeigt Abbildung 6 eine gute Übereinstimmung der nach dieser Vorgehensweise an 

4 Messstellen berechneten und der vom Wasser- und Schifffahrtsamt Magdeburg zur Verfü-

gung gestellten mittleren Fließgeschwindigkeiten. Wie in Abbildung 6 und Abbildung 7 

ersichtlich, wurden die Werte zwischen den einzelnen Messstellen durch lineare Interpolation 

auf die dazwischenliegenden Flussabschnitte übertragen. Insbesondere für den unteren Elbe-

Bereich zeigt Abbildung 6 erhebliche Differenzen von bis zu 100 % zwischen den Berechnun-

gen. Wie Abbildung 7 zeigt, sind bei den Wassertiefen noch größere Unterschiede zwischen 

den aus „ElbeInKa“ übertragenen und den nach 1.4.2.1 berechneten Werten festzustellen. 

2.4.3 Seen 

Die unter 2.4.2 beschriebene Abschätzung der Fließgeschwindigkeiten und Tiefen allein mit 

Hilfe des im Abschnitt gegebenen Abflusses Q ist für durchflossene Seen nicht praktikabel. 

Von BOEIJE (1999) wird daher vorgeschlagen, die für den Abbau relevante Aufenthaltsdauer 

T von Stoffen in als Seen gekennzeichneten Flussabschnitten mit gegebenem Volumen V 

gemäß der Formel 

Gleichung 13 

Q
VT =  

zu berechnen. 
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Die hydraulischen Eigenschaften von natürlichen und künstlichen Seen sind in der Realität 

sehr komplex. Gleichung 13 setzt einen vollständigen Austausch des Wasserkörpers in 

Abhängigkeit vom Zustrom, und damit eine maximale Aufenthaltszeit, voraus. Dies ist in der 

Realität, besonders in tiefen Seen, nicht gegeben. Vielmehr entsteht dort oft eine stabile 

temperaturabhängige Schichtung des Wasserkörpers. Durch diese Schichtung wird tatsächlich 

nur ein Teil des Wassers ausgetauscht, wodurch sich die Aufenthaltszeit des Wassers ver-

kürzt. 

Da keine Daten zu den Austauschraten der Seen vorliegen, mussten diese für die Kalibrierung 

abgeschätzt werden. In Abhängigkeit von der Größe des jeweiligen Sees wurde eine effektive 

Austauschrate von 50 bis 10 % des Wassers angenommen. Dabei wurde über die Fließge-

schwindigkeit in den entsprechenden Flussabschnitten berücksichtigt. 

Aufgrund der Vielzahl von Seen in den Einzugsgebieten konnte eine entsprechende 

Zuordnung der Stillgewässer und eine dem obigen Ansatz folgende Parametrisierung nur für 

die wichtigsten Seen vorgenommen werden. Hauptkriterium ist die Abwasserbelastung, d.h. 

die Summe der oberhalb der Seen angeschlossenen Einwohner. Bei der Elbe wurde deshalb 

insbesondere den unterhalb Berlins gelegenen großen Havelseen und dem Mulde-Stausee 

hohe Priorität gegeben. Im Rheingebiet sind hier besonders die verschiedenen Stauseen 

entlang der Ruhr hervorzuheben. Weitere sehr große Seen wurden auch bei vergleichsweise 

geringer Abwasserbelastung berücksichtigt, so z.B. der Müritzsee und die sogenannte Saale-

Talsperrenkaskade im Gebiet der Elbe; im Rheingebiet die zahlreichen Talsperren im Ober-

lauf von Ruhr-, Wupper- und Siegzuflüssen. Eine Auflistung der berücksichtigten Seen geben 

Tabelle 2 und Tabelle 3. 

Tabelle 2: Seen im Elbegebiet mit Abfluss, Fläche, Volumen, Flusslängen 

See Fluss Q [m3/s] A [m2] V [m3] L [m] 

Müritz Elde 3.4 112600000 737000000 22200 
Plauer See Elde 5.0 38000000 304000000 4953 
TS Bleiloch Saale 11.7 9500000 215000000 28000 
TS Hohenwarte Saale 15.5 7300000 182000000 27000 
Mulde-Stausee Mulde 69.7 6050000 118000000 7781 
Kölpinsee Elde 4.1 20300000 71900000 8312 
Fleesensee Elde 4.5 10800000 66000000 13095 
Breitlingsee Havel 86.4 16741440 50224320 6177 
Müggelsee Spree 17.3 7461000 36560000 4402 
Trebelsee Havel 82.6 9194275 27582825 15865 
Schwielowsee Havel 79.8 8500000 25500000 2097 
TS Spremberg Spree 15.7 6800000 23700000 7115 
Templiner See Havel 79.8 6000000 18000000 8856 
Zernseen Havel 79.9 4443000 13329000 10305 
Tegeler See Havel 14.3 3804000 11412000 14948 
Langer See Dahme 36.3 3141000 9423000 10154 
Krüpelsee Dahme 13.4 2257000 9028000 4436 
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Fortsetzung Tabelle 2 

See Fluss Q [m3/s] A [m2] V [m3] L [m] 

Neuendorfer See Spree 20.3 3300000 8500000 3926 
Wannsee Havel 36.0 2741000 8223000 12831 
Seddinsee Nord Gosener Kanal 7.1 2061000 6183000 3060 
Zeuthener See Dahme 16.7 2500000 6000000 5240 
Glower See Spree 23.4 1681000 5043000 1756 
Tiefer See Havel 35.9 620000 4960000 597 
Jungfernsee Havel 35.9 1277000 3831000 1080 
Dolgensee Dahme 13.0 1650000 3300000 3805 
Seddinsee Süd Oder-Spree-Kanal 19.8 964000 2892000 1033 
Griebnitzsee Griebnitzsee 9.7 573000 1146000 4041 

Tabelle 3: Seen im Rheineinzugsgebiet. 

Name Stauinhalt (106 m³) Name Stauinhalt (106 m³) 
Biggetalsperre 171,7 Brettenbachtalsperre 7,8 
Moehnetalsperre 134,5 Neyetalsperre 6 
Grosse 
Dhuenntalsperre 81 Hengsteysee 3,3 
Sorpesee 70,4 Harkortsee 3,1 
Wahnbachtalsperre 40,9 Kemnader See 3 
Hennesee 38,4 Sengbachtalsperre 2,78 
Versetalsperre 32,8 Lingesetalsperre 2,6 
Wiehltalsperre 31,5 Gloertalsperre 2,1 
Wuppertalsperre 25,6 AhauserStausee 2,09 
Bevertalsperre 23,7 Hespertalsperre 2,05 
Halterner Stausee 20,5 Fuerwiggetalsperre 1,67 
Aabach Talsperre 19,5 Kettwiger See 1,4 
Aggertalsperre 19,3 Jubachtalsperre 0,98 
Kerspetalsperre 15,5 FuelbeckerTalsperre 0,7 
Obernautalsperre 14,9 Heilenbecker 0,45 
Ennepetalsperre 12,6 Panzertalsperre 0,27 

Hullerner Stausee 11 
Unterherbringhauser 
Talsperre 0,18 

Baldeneysee 8,3 Ronsdorfer Talsperre 0,01418 
Genke Talsperre 8,2   

Informationsquellen zu den Seenvolumina waren z.B. statistische Landesämter, das Umwelt-

bundesamt, Landesämter für Umwelt und Bewirtschaftungsverbände sowie Internetquellen, 

z.B. Wassersportverbände. In einigen Fällen mussten im Elbegebiet die Tiefen und Flächen 

aus den topographischen Karten 1 : 50.000 abgeschätzt werden. Die für die Intensität einiger 

Eliminationsprozesse grundlegenden Gewässertiefen wurden entweder aus den genannten 

Quellen entnommen oder über Volumina und Flächen berechnet. 
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2.4.4 Flussabschnittslängen 

Die Längen der Flussabschnitte sind ein weiterer für den Abbau im Flusssystem relevanter 

Parameter. Sie wurden ausschließlich mit Standard-GIS-Methoden aus dem genutzten 

„Feinen Gewässernetz“  (UBA) berechnet. Die Abweichungen dieser berechneten von den 

realen Längen sinken mit der Geradlinigkeit und Digitalisiergenauigkeit der Geodaten. 

Für den Elbe-Hauptlauf lag die Flusskilometrierung aus NESTMANN & BÜCHELE (2002) vor, 

darauf basierend konnte mittels dieser die in Abbildung 8 demonstrierte Fehlerabschätzung 

vorgenommen werden.  

Abbildung 8: Abweichung der  realen von der  mit GIS berechneten Flusskilometr ierung 

Lassen sich anfangs noch keine Abweichungen feststellen, ist zwischen Km 90 und 140 ein 

sprunghafter Anstieg bis zum Maximalwert der relativen Abweichung zu sehen. In einigen 

Bereichen sind durchaus auch negative Abweichungen feststellbar, d.h. die absolute Abwei-

chung geht zurück und der Gesamtfehler wird etwas ausgeglichen.  

Für die Nebenflüsse des Rheins wurde die Längentreue der Abbildung durch einen Vergleich 

der im Statistischen Jahrbuch Nordrhein-Westfalen 2001 (LDS 2001) angegebenen Gesamt-

längen für die Nebenflüsse mit den Gesamtlängen der Modellflüsse überprüft. Hier ergeben 

sich auf die Gesamtlänge bezogen durchweg geringe Unterschätzungen der Länge von 2 bis 

3 %. 



Datengrundlagen und Abschätzungsmethoden  37 

 

2.5 Einleiter 

Daten der kommunalen Kläranlagen ab einer Größe von etwa 50 Einwohnerwerten wurden im 

Elbegebiet überwiegend von den verschiedenen Landesämtern zur Verfügung gestellt. Für das 

Rheingebiet liegen sowohl Daten vom LUA-NRW als auch Angaben einzelner Wasserverbände 

als Betreiber für Kläranlagen ab etwa 20 Einwohnerwerten vor. 

Minimal notwendige Angaben für die Integration der Kläranlagen in GREAT-ER sind: 

• die Lagekoordinaten Anlagen und Einleitstellen, 

• die angeschlossenen Einwohnerzahlen 

• und die Verfahrenstypen. 

Im Elbegebiet enthielt die Datenlieferung des LUA-BRANDENBURG keine Angaben über ange-

schlossene Einwohner. Es wurde behelfsweise die von BEHRENDT ET AL. (1999) aus 

Abwasserstatistiken gezogene Annahme, der Auslastungsgrad aller Anlagen betrage 75 %, 

berücksichtigt. Diese Annahme kann in Einzelfällen stark fehlerhaft sein. Für die auf 

Brandenburger Landesgebiet gelegenen und zu den BWB gehörigen Anlagen 

„Waßmannsdorf“  und „Schönerlinde“  wurden aus anderen Quellen die insgesamt ca. 1,2 Mio. 

angeschlossenen Einwohner ermittelt, so dass die genannte Fehlerquelle noch für ca. 2,2 Mio. 

Einwohner aus den Datenbeständen des LUA Brandenburg besteht. Für das Rheingebiet lie-

gen die Angaben zu den angeschlossenen Einwohnern und Einwohnerwerten umfassend vor. 

Angaben zu den Verfahrenstypen und Reinigungsstufen sind im Einzugsgebiet der Elbe von 

sehr unterschiedlichem Detaillierungsgrad. Während z.B. vom LUA-BRANDENBURG z.T. 

höchst detaillierte Angaben bis hin zu den Beckenvolumina der verschiedenen Klärstufen 

gemacht werden, wurde in der Anlagenliste des LFUG SACHSEN nur zwischen „Mechanik“ , 

„Biologie“  und „3. Reinigungsstufe“  unterschieden. Für die mit „Biologie“  gekennzeichneten 

Anlagen mussten daher weitere Quellen (SCHMOLL 1998, ATV-NORDOST 1996) für die 

Einstufung als „Belebtschlamm“ oder „sonstige biologische Reinigung“ herangezogen wer-

den. Besser ist hier die Datenlage im Rheingebiet. Der vorhandene Auszug aus dem NIKLAS 

Kläranlagenkataster (LUA-NRW 1999) enthält für den weitaus größten Teil der Anlagen 

genaue Angaben zu den angewendeten Verfahren. 

Problematisch bei der Parametrisierung der Kläranlagen ist die mittelfristige Variabilität der 

Auslastung und technischer Ausstattung. Im Rheingebiet wichen die vorliegenden Daten 

einzelner Kläranlagen hinsichtlich der Auslastung, aber auch des angewendeten Verfahrens 

voneinander ab. Um einen in sich konsistenten Datensatz zu erhalten, wurde in Nordrhein-

Westfalen grundsätzlich auf einen Auszug des NIKLAS Kläranlagenkatasters für 1998 

zurückgegriffen. Ein kleiner Teil des Siegeinzugsgebiets liegt in Rheinland-Pfalz. Die dort 

einleitenden Kläranlagen wurden mit Daten des im Internet zugänglichen Auszugs des im 
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Internet zugänglichen Auszugs des Kläranlagenkatasters von Rheinland-Pfalz parametrisiert 

(MUF-RLP 2002). 

Bei den Verfahrenstypen werden derzeit in GREAT-ER drei Effizienzklassen unterschieden, 

zwischen denen auch in den nachfolgenden Tabellen 4 und 5 differenziert wird: Anlagen mit 

Belebtschlammbecken (AS „activated sludge“) und Tropfkörper-Anlagen (TF „ trickling 

filter“ ) sowie Anlagen mit ausschließlich mechanischer Behandlung (in Tabelle 5 unter M 

gelistet). Dargestellt ist die Gesamtanzahl der Anlagen und angeschlossenen Einwohnerwerte, 

verteilt auf die in GREAT-ER verwendeten Anlagentypklassen. 

Tabelle 4: Kommunale Kläranlagen im Rheingebiet 

AS TF ΣΣΣΣ (AS + TF) 
 AS TF ΣΣΣΣ E EW E EW E EW 

Emscher 4 0 4 2.506.000 5.280.000 0 0 2.506.000 5.280.000 
Erft 41 3 44 619.265 783.475 900 900 620.165 784.375 
Lippe 88 50 138 1.715.890 2.896.942 90.106 115.828 1.805.996 3.012.770 
Ruhr 75 52 127 1.736.582 2.071.419 384.312 444.602 2.120.894 2.516.021 
Sieg 78 17 95 938.839 1.367.317 58.715 62.410 997.554 1.429.727 
Wupper 12 4 16 679.817 1.094.423 0 0 679.817 1.094.423 
Rhein (direkt) 69 15 84 3.968.976 6.689.747 14.396 14.910 3.983.372 6.704.657 
Insgesamt 367 141 508 12.165.369 20.183.323 548.429 638.650 12.713.798 20.821.973 

Tabelle 4 zeigt einen Überblick der kommunalen Kläranlagen im Rheingebiet, aufgeschlüsselt 

nach Teileinzugsgebieten, Verfahrenstyp und den angeschlossenen Einwohnern (E) bzw. 

Einwohnerwerten (EW). Einige der hier mit gelisteten Kläranlagen sind jedoch aktuell nicht, 

oder nicht mehr in Betrieb. Diese Anlagen wurden trotzdem in das Catchment integriert, 

jedoch mit einem Anschlusswert von 0 Einwohnern versehen. Damit geben ist die 

Emissionsfracht der Anlagen auf null gesetzt. Für einzelne Fallszenarien können diese 

Anlagen einfach nachkalibriert und in den Simulationen berücksichtigt werden. 

Tabelle 5: Datensammlung der  kommunalen Kläranlagen im Elbe-Einzugsgebiet 

Anlagenzahl     Ang. Einwohnerzahl (E) 
Quelle 

AS TF M ΣΣΣΣ AS TF M ΣΣΣΣ    
LUA Brandenburg  124 126 23 273 3232567 115877 60952 3409396 
LfUG Sachsen 128 525 43 696 2513642 470877 145408 3129927 
LfU Sachsen-Anhalt 195 161 31 387 2577079 274593 146828 2998500 
Berliner Senatsverwaltung 5 0 0 5 2245700 0 0 2245700 
TLU Thüringen 88 113 25 226 1697396 70298 26407 1794101 
Umweltministerium M-V 26 75 1 102 450090 80026 8625 538741 
ATV Bayern 7 8 0 15 147325 13110 0 160435 
NLÖ Niedersachsen 6 0 0 6 128450 0 0 128450 

Summe  579 1008 123 1710 12992249 1024781 388220 1440525 
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Lagekoordinaten der Kläranlagen lagen für beide Teilgebiete in den allermeisten Fällen vor, 

ansonsten wurden die Kläranlagen mit Hilfe der digitalen topographischen Karte (TOP50) 

lokalisiert und integriert. Ebenso wurde bei offensichtlich fehlerhaften Hoch- und / oder 

Rechtswerten in den gelieferten Daten verfahren. Für die Einleitstellen der Kläranlagen in die 

Gewässer wurden oft keine, oder nur ungenaue Angaben geliefert. In diesen Fällen wird für 

die Einleitstelle der nächstgelegene Flussabschnitt angenommen. Diese Zuordnung ist in den 

meisten Fällen plausibel, da ein großer Teil der Anlagen relativ nah zu einem Flusslauf 

gelegen ist. Eine zu erwähnende, weil bereits auf der GREAT-ER Übersichtskarte sehr auf-

fällige Besonderheit, betrifft die Kläranlage Schwerin, deren Abwässer zur Entlastung der 

Schweriner Seen in den mehr als 15 km Luftlinie entfernten „Klüßer Mühlenbach“, einem 

Zufluss der „Sude“, eingeleitet werden (ARGE ELBE 2001). 

2.5.1 Indirekteinleiter 

Insgesamt werden vom LUA-NRW Zahlen von bis zu 50.000 Indirekteinleitungen in 

Nordrhein-Westfalen genannt, deren Abwasseranteil am kommunalen Abwasser bis zu 50 % 

beträgt. Daten zu Schadstofffrachten dieser Indirekteinleitungen liegen dem Land Nordrhein-

Westfalen, weder insgesamt noch auf spezifische Kläranlagen bezogen, vor. Der Eintrag 

gefährlicher Stoffe durch Indirekteinleiter ist insgesamt deutlicher höher ist als derjenige 

durch industrielle Direkteinleiter (MURL-NRW 1999; LUA-NRW 2000b). Bei sauerstoffzehren-

den und eutrophierenden Substanzen liegt der Anteil der Indirekteinleiter am kommunalen 

Abwasser bei 40 % (MURL-NRW 1999). Anlagen für Abwasserableitung und -behandlung 

sind grundsätzlich für häusliches Wasser ausgelegt, gewerbliche und industrielle Indirektein-

leitungen können einen negativen Einfluss auf die „ordnungsgemäße Abwasserentsorgung“  

ausüben (ILIC 1993). 

2.5.2 Direkteinleiter 

Angaben zu den größten industriellen Direkteinleitern mit Lage und Frachtangaben für die 

wichtigsten Summenparameter machen im Elbegebiet die INTERNATIONALE KOMMISSION ZUM 

SCHUTZ DER ELBE (IKSE) (1998) und das Internet-Informationssystem ELBIS (www.elbis.de). 

Die zwei wichtigsten Emittenten für EDTA und NTA in die Saale („Leuna Werke“  und 

„Buna Schkopau“) bzw. der größte industrielle Stickstoffemittent im Untersuchungsgebiet 

(„Leuna Werke“) wurden in den für die GREAT-ER-Szenarien verwendeten Kläranlagen-

Datensatz integriert. Daten zu weiteren Industriebetrieben wurden einschließlich Hoch- und 

Rechtswerten vom LFUG-SACHSEN zur Verfügung gestellt. Diese Daten können für die 

Untersuchung von Diskrepanzen zwischen den simulierten und gemessenen Konzentrationen 

einzelner Stoffe herangezogen und ggf. mit recherchierten oder angenommenen Stofffrachten 

nachträglich in das System integriert werden. 
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Im Rheineinzugsgebiet wurden insgesamt 215 Direkteinleiter, deren genaue Lagekoordinaten 

vom LUA-NRW geliefert wurden, mit in das Einzugsgebiet integriert. Zu diesen sind momen-

tan keine Emissionsdaten vorhanden, es besteht jedoch auch hier die Möglichkeit, bei 

verbesserter Datenbasis Emissionsmengen einfach zuzuordnen. 

Als „virtuelle Einleiter“  wurden die tschechische Grenze, Messstelle „Schmilka“ , (Elbe) und 

der Pegel „Bad Honnef“  (Rhein) in GREAT-ER integriert. Hier können die, aus den oberhalb 

der in diesem Projekt kalibrierten Einzugsgebieten, tschechisches Staatsgebiet bei der Elbe 

und Oberlauf des Rheins, eingetragenen, Stofffrachten für Simulationen des Hauptlaufes 

„eingeleitet“  werden. 

2.6 Monitoring 

Eine Einordnung der Simulationsergebnisse in die realen Umgebungsbedingungen und 

Bewertung der Aussagekraft von Simulationsergebnisse erfolgt normalerweise durch einen 

Vergleich der berechneten Konzentration mit Messwerten der jeweiligen Substanz. Bei geo-

referenzierten Modellen besteht zusätzlich ein Bezug zu einem spezifischen Messort. 

Wichtigste Datengeber für Messwerte von Stoffkonzentrationen waren in beiden Einzugsge-

bieten die jeweiligen Landesumweltämter sowie die Wassergütestelle Elbe der 

Arbeitsgemeinschaft zur Reinhaltung der Elbe. Zusätzlich wurden verschiedene Literatur-

quellen ausgewertet. Vom Umweltbundesamt wurden entlang des Elbe-Hauptlaufes 

Messungen von Arzneimitteln vorgenommen, die einen Vergleich mit den Simulationser-

gebnissen für die Parameter Paracetamol und Diclofenac ermöglichten. Das LUA-NRW hat für 

dieses Projekt einen umfangreichen Auszug der im Rahmen des Trendmessprogramms 

gewonnen Daten für dieses Projekt zur Verfügung gestellt. 

Tabelle 6 zeigt die Anzahl der Werte und Messstellen für die einzelnen in diesem Projekt mit 

GREAT-ER simulierten Substanzen. Zusätzlich wird die in der Gesamtmenge enthaltene 

Anzahl der Werte unterhalb der Nachweisgrenze (< NG) angegeben. 

Tabelle 6: Anzahl der  Messwerte für  in GREAT-ER simulier te Substanzen 

 Elbe Rhein 

Substanz Werte davon <NG Messstellen Werte < NG Messstellen 

Ammoniumstickstoff 17614 847 163 11381 1481 59 
EDTA 1199 94 70 3009 870 40 
Bor (ges. oder gel.) 1067 0 21 2695 354 41 
Paracetamol 26 14 17 - - - 
Diclofenac 13 1 13 85 ? ? 
HHCB 73 0 12 80 ? 45 
Diuron 225 197 11 714 385 39 



Datengrundlagen und Abschätzungsmethoden  41 

 

Die Modellergebnisse, als mittlere errechnete Konzentration der Substanz im jeweiligen 

Gewässerabschnitt, werden in erster Linie mit den Mittelwerten der vorhandenen Messungen 

verglichen. Die Mittelwerte der Messungen werden dabei, je nach Zahl der vorhandenen 

Werte für verschiedene Zeitabschnitte gebildet. Im Normalfall geschah dies nach Kalender-

jahren, da z.B. für Bor sich die Verbrauchsmengen im Lauf der Zeit ändern und 

Verbrauchsdaten auf Jahresbasis vorlagen. Zusätzlich wurden teilweise auch die Mediane der 

Messwerte betrachtet. 

Um die Schwankungsbreite der gemessenen Konzentrationen zu berücksichtigen, wurden in 

verschiedenen Fällen auch die zentrale 68 %-Massen der als lognormal-verteilt ange-

nommenen Messwerte (X) bestimmt. Dies entspricht bei normalverteilten Daten dem Intervall 

von +/- 1 Standardabweichung um den Mittelwert. Berechnet werden die 

Standardabweichungen der logarithmierten Messwerte (slnX) und dann mit dem Median der 

Messwerte nach Gleichung 14 und Gleichung 15 eine Streuungsbreite der „ typischen“  

Konzentrationen ermittelt (vgl. SACHS 1984). 

Gleichung 14 
XseMedianP ln*16 =  

Gleichung 15 
nXlseMedianP /84 =  

Median = Median der Messwerte über einen Zeitraum  
slnX = Standardabweichung der logarithmierten Messwerte 
P16 = 16-Perzentil; unteres Streuungsmaß 
P84 = 84-Perzentil; oberes Streuungsmaß 

2.7 Verdünnung der Abwässer 

Die Verdünnung der Abwässer spielt eine zentrale Rolle bei der Entstehung von Substanz-

konzentrationen in Fließgewässern. Der Fokus einer Betrachtung der Verdünnungssituation 

kann auf zwei unterschiedlichen Bereichen liegen. Einmal direkt im Nahbereich der 

Einleitstelle – entweder einer spezifischen oder statistisch über alle Einleiter – und weiter 

durch Bestimmung der Abwasseranteile in allen Abschnitten des Gewässernetzes. Insgesamt 

gilt auch hier die im Abschnitt 2.4.1 dargelegte Unsicherheit in der Beschreibung der 

tatsächlich abfließenden Wassermengen. 

Der Nahbereich der Immissionspunkte verlangt eine genaue Beobachtung in der Expositions-

analyse von Fließgewässern. In diesem Bereich werden die höchsten Substanzkonzentrationen 

erwartet, weil noch keine Elimination aus dem Gewässer stattgefunden hat. Dies wird in den 

Technical Guidance Documents (TGD) (EC 2003) mit dem PEClocal berücksichtigt, GREAT-

ER setzt dem den PECinitial auf georeferenzierter Basis entgegen. Beide Kennwerte liefern 
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einen statistischen, in der Hauptsache durch die Verdünnung bestimmten Konzentrationswert 

für den Nahbereich der Einleitstellen. Dabei werden im PECinitial explizit die Konzen-

trationsverhältnisse oberhalb der Einleitstelle berücksichtigt. 

Für die Verdünnungsraten und resultierenden Substanzkonzentrationen am Emissionspunkt ist 

das Verhältnis der hinzukommenden Abwassermenge zur Abflussrate des Vorfluters verant-

wortlich. Es gilt Gleichung 16. 

Gleichung 16 

ABW

ABWQ
VERD

+=  

VERD  = Verdünnungsfaktor [ ] 
ABW  = Abwassermenge [m³/s] 
Q  = Abfluss oberhalb der Einleitstelle [m³/s] 

Große Kläranlagen führen nicht automatisch zu hohen Abwasseranteilen im Gewässer. 

Extremwerte hinsichtlich der relativen Abwasserbelastung treten auch an kleinen Kläranlagen 

auf. In Konzentrationslängsprofilen schlägt sich dies in den charakteristischen hohen Peaks 

im Oberlauf der Gewässer nieder (siehe hierzu Abbildungen der Konzentrationsprofile in 

Abschnitt 4). 

Es existieren Kläranlagen, die gereinigtes Abwasser in Vorfluter mit relativ geringer Wasser-

führung einleiten. Entsprechend klein sind dort die Verdünnungsfaktoren, und die Substanz-

konzentrationen nähern sich der Ablaufkonzentration der Kläranlage an. Diese Verhältnisse 

können sich auch über mehrere Kilometer erstrecken, besonders in Trockenzeiten ist es 

möglich, dass Gewässer zu 100 % aus gereinigtem Abwasser bestehen (HLFU 1998; TERNES 

2000). Solche Situationen können mit georeferenzierten Analysen identifiziert werden und 

erfordern eine spezifische / gesonderte Betrachtung hinsichtlich ihrer Erheblichkeit für die 

Bildung aggregierter Belastungswerte. 

Der Abwasseranteil am Gesamtabfluss kann bei klärwerksgängigen Substanzen, welche 

schlecht oder nicht aus den Fließgewässern eliminiert werden, zur Abschätzung der auftreten-

den Belastungen herangezogen werden. Je schlechter eine Substanz aus dem Gewässer 

eliminiert wird, desto gradliniger verläuft die Beziehung zwischen Abwasseranteil und 

Substanzkonzentration. 

Bei der Berechnung des lokalen Verdünnungsfaktors muss eine Grundbelastung durch 

flussaufwärts erfolgte Einleitungen berücksichtigt werden. Insbesondere bei nicht 

eliminierbaren Substanzen kann dies einen erheblichen Unterschied ausmachen. Dazu muss 

der Abfluss oberhalb der Einleitstelle (Q in Gleichung 16) in den natürlichen Abfluss Qnat und 



Datengrundlagen und Abschätzungsmethoden  43 

 

die Abwassermenge Qabw unterteilt werden. Für nicht eliminierbare Substanzen ergibt sich der 

lokale Verdünnungsfaktor dann aus Gleichung 17. 

Gleichung 17 

abw

abwnat
lokal QABW

ABWQQ
VERD

+
++

=  

VERDlokal  = Verdünnungsfaktor [ ] 
ABW  = Abwassermenge [m³/s] 
Qabw  = Abwassermenge oberhalb der Einleitstelle [m³/s]  

Qnat  = natürlicher Abfluss oberhalb der Einleitstelle [m³/s] 

Für Substanzen, die aus Flusswasser zu einem gewissen Anteil eliminiert werden, stellt dieser 

Wert (VERDlokal) die untere Grenze dar, während VERD (Gleichung 16) die obere Grenze 

darstellt. 

2.7.1 Verdünnungssituation im Rheingebiet 

Bereits in Abschnitt 2.4.1.1.5 wurde die Unterteilung des Gesamtabflusses in den „natürlichen 

Abfluss“  und das eingeleitete Abwasser eingeführt, und zur Kalibrierung der Abflussmengen 

im gesamten Einzugsgebiet genutzt. Grundlage für diese Unterteilung ist die Kenntnis bzw. 

Bestimmung der durch Kläranlagen emittierten Abwassermengen. 

2.7.1.1 Bestimmung der Abwassermenge 

Grundsätzlich lässt sich die Abwassermenge in den kommunalen Kläranlagen über den 

Verbrauch an Frischwasser näherungsweise berechnen. Die landesweit durchschnittlichen 

Wasserverbrauchsraten liegen in Nordrhein-Westfalen bei 140 L/(E*Tag) bzw. 

306 L/(EGW*Tag) (MURL-NRW 1999). Der Pro-Kopf-Verbrauch von 140 L/Tag deckt sich 

grob mit Angaben aus anderen Quellen (z.B. DORGELOH 1994: 32 bis 145 L; 

HEINTZ & REINHARDT 1996: 165 bis 140 L; FRIMMEL 2000: 3 bis 130 L; PECHER 2002: 41 bis 

140 L; KOPPE & STOZEK 1999: 5 bis150 L). RAACH ET AL. (1999) geben 150 L/(E*Tag) für 

den häuslichen Wasserverbrauch an, insgesamt kommen diese zu einem Gesamtanfall von 

456 L/(E*Tag) Abwasser ("Rohwasser"). Diese Menge setzt sich, neben den schon genannten 

150 L/(E*Tag), zusammen aus, jeweils in L/(E*Tag), gewerbliches Schmutzwasser: 50; 

Niederschlag: 161; Fremdwasser: 95,5; Deponiesickerwasser: 1 und landwirtschaftliches 

Schmutzwasser: 1. Die Daten von RAACH ET AL. beziehen sich speziell auf das Einzugsgebiet 

der Ruhr. In der Schweiz liegt der Trinkwasserverbrauch bei 500 L/(E*Tag), das zur Hälfte 

im Haushalt und je zu einem Viertel in Gewerbe/Industrie und öffentlichen Zwecken ver-

braucht wird (KUMMERT & STUMM 1992). PECHER (2002) nennt unter Einschluss kleinerer, 

nicht abwasserintensiver Gewerbebetriebe ein Mittel von 196 L/(E*Tag). KOPPE & STOZEK 

(1999) errechnen eine Abwassermenge von 540 L/(E*Tag). 
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Es gibt „verhältnismäßig hohe Schwankungen“  des Schmutzwasserabflusses durch unter-

schiedliche Lebensgewohnheiten und -ansprüche, wie auch Siedlungsdichte und zusätzlich 

noch „ regionale Besonderheiten“  (DORGELOH 1994). Dagegen schreibt HELLMANN (1986): 

„Das kommunale Abwasser fällt nach Menge und Zusammensetzung so einheitlich an, dass 

man nicht nur regional, sondern auch innerhalb von Flussgebieten, ja sogar bundesweit mit 

gleichem Zahlenmaterial arbeiten und längerfristig prognostizieren kann“. 

Die Analysen der vorhandenen Daten zu den Abwasserströmen der Kläranlagen im 

Untersuchungsgebiet ergibt im Mittel einen Trockenwetterabfluss von 356 L/(EW*Tag). 

Dieser Wert basiert auf Daten aus der NIKLAS-Datenbank (LUA-NRW 1998), errechnet aus 

dem Trockenwetterzufluss der Anlagen dividiert durch die angeschlossenen Einwohnerwerte 

(EW = E + EGW). Der Trockenwetterabfluss repräsentiert den Schmutzwasserzufluss der 

betrachteten Kläranlagen im Verlauf eines Tages, wenn am entsprechenden Tag und am 

Vortrag der summierte Niederschlag einen definierten Grenzwert (1 mm) nicht überschreitet. 

Der Median liegt bei 329 L/(EW*Tag), der Minimal- und Maximalwert bei 9 bzw. 

1222 L/(EW*Tag). 

Für die Berechnung der Wasserdurchflüsse der kommunalen Kläranlagen wird der nach 

Auswertung vorhandener Daten und Literaturangaben plausibel erscheinende Wert von 

140 L/(E*Tag) genutzt. Basierend auf der amtlichen Überwachung der Wassermengen in 

NRW wird ein Wert von 306 L/(EW*Tag) (MUNLV-NRW 1999) angenommen. 

2.7.1.2 Verdünnungssituation 

Unter Annahme der oben bestimmten Abwassermengen ergibt sich für das Rheingebiet die in 

Abbildung 9 dargestellte Verdünnungssituation. In die Analyse sind die Daten von 501 

kommunalen Kläranlagen eingegangen, für die Anschlusswerte aus den in Abschnitt 2.5 

genannten Quellen vorliegen. Die Verdünnung wurde berechnet aus der Abwassermenge 

bezogen auf die Abflussmenge oberhalb der Einleitstelle. Einschränkend muss vermerkt 

werden, dass die Abflussmenge im Gewässer nicht das Ergebnis lokaler Messungen ist, son-

dern nach dem in Abschnitt 2.4.1 vorgestellten Regressionsverfahren ermittelt wurde. 

Als Vergleichswert für die Verdünnung der Abwässer ist der im TGD (EC 2003) als 

durchschnittlicher Wert angegebene Faktor 10 hervorgehoben. Dieser Faktor 10 wird in den 

generischen Berechnungen der Substanzkonzentrationen nach TGD als Standard 

vorgeschlagen. 
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Abbildung 9: Verdünnung der  Abwässer im Rheingebiet 

Die Einzelgrafiken in Abbildung 9 zeigen, dass die Verdünnungsraten der gereinigten Ab-

wässer an den Einleitstellen bei mittlerem Abfluss (MQ) für rund 30 % der angeschlossenen 

Einwohner (E) und rund 40 % der angeschlossenen Einwohnerwerte (EW) kleiner als 10 sind. 

Im Falle eines 5 %-Niedrigwasserabflusses (Q5) liegen die Verdünnungsraten für über 50 % 

der Einwohnerwerte (EW) und knapp 45 % der Einwohner (E) unter 10. Auf den ersten Blick 

bestätigen diese Werte die Annahme einer mittleren Verdünnung der Abwässer an der 

Einleitstelle um den Faktor 10. Es bedeutet aber auch, dass schon bei einem mittleren Abfluss 

ein großer Teil der Abwässer schlechter verdünnt wird, und somit die gebräuchliche 

pauschale Verdünnungsrate unterschritten wird. Führt man sich die linksschiefe Form der 

Häufigkeitsverteilungen für Abflüsse vor Augen, wird offensichtlich, dass der Median des 

Abflusses, und damit auch die Verdünnung des Abwassers, die meiste Zeit des Jahres 
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unterhalb der hier gegebenen Mittelwerte liegt. Somit erhöht sich auch der Anteil der geringer 

als Faktor 10 verdünnten Abwasseremissionen. 

2.7.2 Verdünnungssituation im Elbegebiet 

In Abbildung 10 wird die Verdünnungssituation für das Elbegebiet unter Berücksichtigung 

der in Kapitel 2.4.1 und 2.5 beschriebenen Datengrundlagen gezeigt. Gegenüber den Ergeb-

nissen in MATTHIES & SCHRÖDER (2000) zeigt sich eine ungünstigere Situation. Die beiden 

oberen Diagramme in Abbildung 10 zeigen, dass mit ca. 30 % bei MQ und ca. 60 % bei Q5 

die Abwässer eines hohen Anteils der Einwohner des Elbegebietes mit Verdünnungs-

verhältnissen von unter 10 : 1 eingeleitet werden. Diese Verhältnisse sind ungünstiger als dies 

in MATTHIES & SCHRÖDER (2000) der Fall war (ca. 10 % bei MQ und 40 % bei Q5).  

 

Abbildung 10: Verdünnungssituation im deutschen Elbe-Einzugsgebiet bis Geesthacht 

Auch für die Gesamtzahl der Einleitstellen ergeben sich schlechtere Verhältnisse insbeson-

dere für die Anlagen mit mehr als 50.000 angeschlossenen Einwohnern, von denen nun 

bereits bei einem MQ mehr als 30 % zu ungünstigeren Verdünnungsfaktoren als 1 : 10 

entwässern. 

2.7.3 Bewertung 

Der Ansatz eines pauschalen Verdünnungsfaktors von 1 : 10, wie er in den Technical 

Guidance Documents (EC 2003) und in EMEA (1999) als Durchschnittswert vorgeschlagen 
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wird, erscheint vor dem vorhergehend beschriebenen Hintergrund im Sinne eines 

‚ realistic worst case’  nicht angemessen. In beiden Teilgebieten werden bereits bei mittlerem 

Abfluss (MQ) die auf den Pro-Kopf-Verbrauch bezogenen Haushaltsabwässer zu 30 % mit 

1 : 10 oder schlechter verdünnt. Bezogen auf die Gesamtabwassermenge der Kläranlagen sind 

die Verhältnisse im Elbegebiet etwas günstiger. Rund 5 % aller Einwohnerwerte (EW) werden 

schlechter als 1 : 10 verdünnt, allerdings sind es bei den Anlagen > 50.000 EW bereits 30 %, 

die diese Rate unterschreiten. Kritischer erscheint die Situation bei der Verdünnung der 

Gesamtabwassermengen im Rheingebiet, wo bei MQ rund 40 % der EW gebundenen 

Abwässer mit Faktor 10 oder schlechter verdünnt werden. Betrachtet man nur die Anlagen 

> 50.000 EW kommt man hier zum selben Ergebnis. 
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3 Substanzen 

Umweltkonzentrationen xenobiotischer Substanzen basieren grundlegend auf den Emissions-

mengen und -pfaden auf der einen Seite und dem Verhalten der Substanz in und zwischen 

verschiedenen Medien auf der anderen Seite. Ort, Zeitpunkt, Dauer und Menge der 

Emissionen bestimmen die Höhe der Umweltkonzentrationen. Das Verhalten in der Umwelt 

wird gekennzeichnet durch die physico-chemischen Eigenschaften der Substanz. 

Durch Abbildung dieser Eigenschaften in mathematischen Formeln und Integration dieser 

Formeln in einem Beziehungsgeflecht, erhält man eine modellhafte Abbildung des Substanz-

verhaltens. Verbindet man dieses Substanzverhalten mit einer Abbildung der aus lokal 

definierten Raumkompartimenten gebildeten Umwelt, können raumbezogene Rückschlüsse 

auf das Vorkommen der Substanz in dieser Umwelt gezogen werden. 

Die genutzte Version 1 von GREAT-ER wurde entwickelt um sogenannte ‚down-the-drain’  

Chemikalien zu modellieren. Diese Chemikalien gelangen bei bestimmungsgemäßer Anwen-

dung überwiegend in das Abwassersystem und schließlich in bestimmten Anteilen mit dem 

gereinigten Abwasser an definierten Punkten, den Einleitstellen, in die Vorfluter. 

Grundsätzlich müssen Substanzen, die hier betrachtetet werden, die Bedingung erfüllen, dass 

die in das (Ab-)Wasser gelangende Substanzmenge und möglichst alle, zumindest aber die 

überwiegende Zahl der Eintragspunkte in die Gewässer bekannt sind. Um das Verhalten der 

Substanzen modellhaft abbilden zu können, werden Daten zu den physico-chemischen 

Eigenschaften benötigt. Die notwendige Auflösung dieser Daten hängt von der angestrebten 

Differenzierung der einzelnen Teilprozesse im Modell ab. Informationen zu den verschiede-

nen Modi finden sich in der technischen Dokumentation (ECETOC 1999). 

In diesem Abschnitt werden die in dieser Arbeit simulierten Substanzen kurz vorgestellt. Es 

wird für die Modellierung und Ergebnisinterpretation notwendiges Hintergrundwissen zu den 

Verwendungen, Verwendungsmengen und Eigenschaften der Stoffe dargelegt. In jedem 

Unterabschnitt sind am Ende jeweils die verwendeten Berechnungsgrundlagen – also 

Eingangsgrößen – für die Simulation aufgeführt. 

3.1 Verbrauchsdaten 

Die bisher in Abschnitt 2 beschriebenen Datengrundlagen kennzeichnen jeweils Parameter 

der Einzugsgebiete als individuelle Räume (im Gegensatz zur europäischen Durchschnitts-

region nach dem TGD (siehe EC 2003), welche für die letztlich resultierenden 

Substanzkonzentrationen in den Gewässern von Belang sind. Bevor im diesem Abschnitt die 

Eigenschaften und Verbrauchsmengen für die einzelnen, im Projekt simulierten Substanzen 

jeweils zusammengetragen und definiert werden, sollen hier zunächst einige Aspekte zur 
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Ermittlung und Berücksichtigung punktspezifischer Emissionsmengen für die georeferen-

zierte Modellierung angeführt werden. 

Grundlage für ein georeferenziertes Expositionsmodell können nur georeferenzierte Daten als 

Eingangsgrößen sein. Die genaue Zuordnung von emittierten Frachten an definierte 

Emissionspunkte im Gewässersystem ist je nach betrachteter Substanz mit mehr oder weniger 

großen Schwierigkeiten verbunden. Flächendeckende und zugleich punktspezifische Daten-

sätze zu Emissionsmengen, in die Umwelt allgemein und die Gewässer im speziellen, sind 

nicht vorhanden. Eine wichtige Aufgabe im Vorfeld der Anwendung eines georeferenzierten 

Expositionsmodells ist die Definition und Entwicklung im Kontext zur Raumstruktur 

plausibler Emissionsdaten. 

Ein zentraler Aspekt des stofflichen Teils ist die Emissionsabschätzung ‚oberhalb’  des 

Gewässers. Hier wird analysiert, welche Substanzmengen durch die bekannten, räumlich 

diskreten Emissionsquellen an das Gewässersystem abgegeben werden. 

Unterscheiden kann man hierbei zwischen: 

1. ‚harten Daten’ , also diskreten Angaben zu Substanzmengen pro Zeiteinheit an einem 

definierten Punkt im Modellsystem;  

2. ‚statistischen Daten’ , also solche Emissionsmengen, die durch eine nachvollziehbare 

Verknüpfung unterschiedlicher vorhandener Informationen erschlossen werden können. 

Wie sich später zeigen wird, dominieren in dieser Arbeit Daten nach 2. Grund hierfür ist in 

erster Linie die Verfügbarkeit von genauen Informationen zu Herstellung, Vertrieb und 

Umsatz von Substanzen in Industrie und Bevölkerung. 

Grundlegendes Problem für alle punktdiskreten Betrachtungen von Emissionsmengen anhand 

von Daten nach 2. ist die räumliche Variabilität der tatsächlichen Freisetzungsraten aus dem 

Substanzverbrauch. Diese Variabilität findet sich zunächst auf der untersten Ebene des Stoff-

flusses; dem Verbraucher als Individuum, das in Abhängigkeit von wirtschaftlichen, sozialen 

und sonstigen persönlichen Eigenschaften unterschiedliche Konsumgewohnheiten aufweist 

und sich damit in der jeweils freigesetzten Substanzmenge unterscheidet. Eingangshypothese 

für den in dieser Arbeit eingesetzten Pro-Kopf-Verbrauch (PKV) ist, dass sich das Konsum-

verhalten der Bevölkerung im gesamten Arbeitsgebiet soweit gleicht, dass der Gesamtver-

brauch über die Bevölkerungszahl statistisch gemittelt werden kann. Kommen, neben den 

oben angeführten auf Individuen basierenden Varietäten, im Substanzgebrauch regionale 

Unterschiede hinzu, kann diese einfache Umrechnung nicht ohne weitere Untersuchungen 

durchgeführt werden. Für die Bearbeitungsgebiete Elbe und Rhein wird eine hier nicht 

beweisbare regionale Homogenität des Konsumentenverhaltens angenommen. 
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Daneben gibt es, wie die Untersuchungsergebnisse in den folgenden Abschnitten noch zeigen 

werden, für viele Substanzen signifikante zusätzliche Emissionen in die Gewässer, die nicht 

über den Pro-Kopf-Verbrauch fassbar sind. Dies sind zunächst die direkten Einträge aus der 

Herstellung oder Verarbeitung (hierbei auch Zwischenhandel und Konfektionierung von 

Produkten) der Substanzen. Hohe, nicht im Zusammenhang mit der Einwohnerzahl stehende, 

punktuelle Emissionen entstehen auch durch Nutzung bestimmter Substanzen zu gewerblich-

industriellen Zwecken (Metallverarbeitung, Wäschereien) (RUHRVERBAND 1996) oder in stark 

zentralisierten Anwendungen wie z.B. Krankenhäusern (u.a. KÜMMERER 2000; KÜMMERER 

2001b; GARTISER & BRINKER 1995) und Fotoindustrie (BAUMANN 1994). Würden die 

Emissionsfrachten dieser signifikanten Punktquellen über den statistischen Ansatz auf eine 

Gesamtbevölkerung „verteilt“ , ergäben sich höhere personenbezogene Frachten und damit 

eine Überschätzung der Intensität einer Vielzahl von Emissionsquellen und folglich der 

resultierenden Gewässerkonzentrationen in Bereichen ohne Einfluss zusätzlicher Einleiter. 

Der Anteil von Produktionsabwässern an der Gesamtbelastung der Gewässer nimmt immer 

weiter ab (SEEL 1998). Die Brennpunkte der Belastungen verlagern sich dementsprechend 

von wenigen großen Einleitern (Industriebetriebe) hin zu einer Vielzahl von Einzelquellen, 

dem (häuslichen, aber auch gewerblichen) Verbrauch und somit den kommunalen 

Kläranlagen. 

Die Emissionsabschätzung für die georeferenzierte Modellierung benötigt zu betrachteten 

Substanzen folgenden Angaben: 

• Verbrauchsdaten 
verbrauchte Substanzmengen pro Zeiteinheit 

• Art des Verbrauchs 
entsprechend einer ‚use category’  nach TGD; z.B. im Haushalt oder in Gewerbe und 
Industrie bzw. in mehreren Bereichen; dazu Angaben zu den jeweiligen Anteilen der 
einzelnen Verbraucher am Gesamtverbrauch 

• Ort des Verbrauchs 
bezogen auf die Standorte der Verbraucher (Einwohner, Direkt- und 
Indirekteinleiter); damit die jeweiligen Frachten einem Emissionspunkt in das 
Gewässernetz zugeordnet werden können; auch wichtig um vorgelagerte 
Eliminationsprozesse bzw. Senken bei der Bestimmung der effektiven 
Freisetzungsraten in die Gewässer berücksichtigen zu können. 

Mit diesen Angaben ließen sich, wenn vollständig vorliegend, alle Substanzen, deren 

Verhalten im Gewässernetz modellierbar ist, berechnen. Im Rahmen dieses Projekts wurde 

allerdings keine Substanz gefunden, für die diese Datenanforderungen insgesamt erfüllbar 

waren. 
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Wenn sich der Verbrauch einer Substanz auf verschiedene ‚use categories’  verteilt und 

entsprechend zum Pro-Kopf-Verbrauch zusätzliche Einträge zu erwarten sind, kann die 

Simulation mit dem Pro-Kopf-Verbrauch zunächst dazu dienen, die auftretenden Gewässer-

konzentration durch den häuslichen Gebrauch zu bestimmen. Stammen die zusätzlichen 

Einträge aus Branchen, mit vielen, weit verbreiteten Standorten und homogener Emissions-

struktur wäre eine Umverteilung dieser Emissionen auf einen ‚quasi-PKV’ , also gleichmäßige 

Umlage auf die Bevölkerung am Standort der gewerblichen Einleiter, denkbar. Dies setzt 

einen engen Bezug zwischen Bevölkerungsdichte und Gewerbestruktur voraus, einer 

bestimmten Zahl von Einwohnern müsste im entsprechenden Raum eine vergleichbar hohe 

Emissionsfracht aus dem Gewerbe entgegenstehen. Zusätzlich muss dieses Verhältnis über 

die Einzugsgebiete gleich sein. 

3.2 Bor 

Bor wird, wegen seiner hohen Mobilität, in zahlreichen Veröffentlichungen zur Identi-

fizierung der Abwasserbelastung in Fliessgewässern als geeigneter, „ inerter“  Tracer angeführt 

(SCHRÖDER 2002; FOOKEN ET AL. 1997; HUBER 1986; DIETZ 1975). 

Die Hessische Landesanstalt für Umwelt (FOOKEN ET AL. 1997) führt aus, dass aufgrund der 

gleichmäßig niedrigen natürlichen Hintergrundkonzentrationen die Borkonzentration in Fließ-

gewässern als Maß für den Anteil des gereinigten Abwassers am Gesamtablauf dienen könnte. 

Als Beleg wird eine insgesamt gute Korrelation zwischen berechnetem Schmutzwasseranteil 

und gemessener Borkonzentration in untersuchten hessischen Gewässern angeführt. Auch 

SEEL (1998) stellt für Stoffe, die häufig und ohne regionale Schwerpunkte eingesetzt werden, 

eine Korrelation von Konzentrationen in Gewässern und dem Abwasseranteil fest. 

Natürliche Hintergrundkonzentrationen liegen in europäischen Gewässern bei 

0,01 bis 0,05 mg Bor/L (HUBER 1986; KUHLMANN 1999). Für die Hintergrundkonzentration 

im Ruhreinzugsgebiet wird ein Wert um 0,01 mg Bor/L angegeben (DIETZ 1975; HABERER 

1996). Für die Quellwässer im Einzugsgebiet der Ruhr gibt der RUHRVERBAND (1996) eine 

durchschnittliche Konzentration von 0,03 mg Bor/L an. 

Im Grundwasserbericht Nordrhein-Westfalen 2000 (MUNLV-NRW 2002) wird für 1245 

Grundwassermessstellen (5494 Proben) einen Median von 0,01 mg Bor/L angegeben, das 90-

Perzentil liegt bei 0,18 mg Bor/L. DIETZ (1975) beschreibt für Grundwasser im Bereich 

Biggesee (im Ruhreinzugsgebiet) Konzentrationen von 0,01 mg Bor/L. 

Als natürliches Element ist Bor auch in Gesteinen enthalten. Nach BUTTERWICK (1989) finden 

sich die höchsten Hintergrundkonzentrationen in Sedimenten und Sedimentgesteinen, 

besonders in tonreichen marinen Sedimenten, was sich aus den hohen Borkonzentrationen 
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von 4,5 mg/L (u.a. MERKEL 1999) im Meerwasser erklärt. Dies ist wiederum ein Hinweis auf 

die Transportcharakteristik des Bors in den Flüssen, denn Borat wird ohne weitere Umwand-

lung und Akkumulation vom Flusssystem in die Stoffsenke Meer transportiert und dort 

angereichert. 

Für Regenwasser werden Konzentrationsspannen für Bor von 0,002 bis 0,08 mg/L 

(HUBER 1986; KUHLMANN 1999) und 0,002 bis 0,1 mg/L (KOPPE & STOZEK 1999) ange-

geben. KOPPE &  STOZEK führen dies auf die Wasserdampfflüchtigkeit der freien Borsäure bei 

höheren Temperaturen (>50°C) zurück. Industrielle Belastungen könnten hier eine Rolle 

spielen (HUBER 1986). Es sind jedoch keine quantitativen Daten zu Boremissionen in die Luft 

bekannt (ATSDR 1992). 

Wichtige Quellen anthropogener Boremissionen in die Umwelt sind nach 

METZNER ET AL. (1999) und KUHLMANN (1999): 

• Wasch- und Reinigungsmittel 

• Holzbehandlungs- und Flammschutzmittel, Farben, Imprägniermittel 

• Glas- und Keramikindustrie, optische Gläser 

• zur Pufferung in Galvanik, Textilfärbung und fotografische Prozesse 

• Schleifmittel, Sinterstoffe sowie Fluss- und Lötmassen 

• landwirtschaftliche Düngemittel 

Untersuchungen des RUHRVERBAND haben gezeigt, dass der überwiegende Teil der Borfracht 

in den Flüssen bereits bei geringen Gesamtabflüssen transportiert wird. Dies unterstützt die 

Annahme, dass Bor in der Hauptsache mit dem gereinigten Abwasser, häuslich und gewerb-

lich / industriell, als stetige Emission in die Flüsse gelangt (RUHRVERBAND 1996). Folglich 

können die diffusen Einträge in die Gewässer durch Dünger und atmosphärische Deposition 

insgesamt als unbedeutend angesehen werden. Problematisch ist, dass keine quantitativen 

georeferenzierten Daten zu Emissionen aus Industrie und Gewerbe vorliegen 

(BUTTERWICK ET AL. 1989). Eine signifikante Hintergrundkonzentration durch natürliche und 

diffuse anthropogene Boreinträge in die Gewässer ist nicht allgemein feststellbar, kann aber 

lokal bis regional auftreten. 

Haupteintragspfad von Borat-Bor in die Ruhr und ihre Nebenflüsse sind kommunale 

Kläranlagen (RUHRVERBAND 1996). Die Hauptquelle für anthropogen induzierte 

Boremissionen in die Fliessgewässer identifizieren verschiedene Autoren im Verbrauch an 

Perboraten in Haushaltswasch- und Reinigungsmitteln (ABKE, ENGEL & POST 1997; 

HABERER 1996; HUBER 1986; KOPPE & STOZEK 1999; FOOKEN ET AL. 1997). In diesen 
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Produkten ist das Bor als Perborat enthalten, welches während des Waschvorgangs Sauerstoff 

für die Bleichung der Wäsche zur Verfügung stellt (RUHRVERBAND 1996). Das Bor gelangt 

anschließend als Borat in das Abwasser, aus welchem es im Zuge der Abwasserbehandlung 

weder eliminiert noch an den Klärschlamm angereichert wird. 

Die aufgeführten Erkenntnisse belegen eine gute Eignung von GREAT-ER zur Modellierung 

der Gewässerkonzentrationen von Bor. Dies wurde bereits in verschiedenen GREAT-ER 

Studien für kleinere Einzugsgebiete nachgewiesen (WAGNER 2001; SCHULZE ET AL. 1999, 

SCHRÖDER ET AL. 2002; SCHULZE & MATTHIES 2001). 

3.2.1 Berechnungsgrundlagen für GREAT-ER 

Für den deutschen Markt gibt der Industrieverband Körperpflege und Waschmittel (IKW) an, 

dass die Menge an „verbrauchtem“ Bor in Wasch- und Reinigungsmitteln im Zeitraum von 

1991 bis 1998 von 8150 auf 4314 t/a zurückgegangen ist (Zahlen berechnet aus Angaben zu 

Natriumperborat-Tetrahydrat in UBA 2001). Auf Basis von 80 Mio. Einwohnern ergeben sich 

daraus die in Tabelle 7 dargestellt Bor-Verbrauchsmengen (Pro-Kopf und gesamt) in den 

jeweiligen Jahren. 

Tabelle 7: Gesamt- und Pro-Kopf-Verbrauch von Bor in Wasch- und Reinigungsmitteln 
in Deutschland für  verschiedene Jahre. 

 1991 1992 1993 1994 1995 1996 1997 1998 
B [t/a] 8150 7377 6878 7237 6253 4637 5157 4314 
B [g/(E*a)] 102 92 86 90 78 58 64 54 

Für das Einzugsgebiet der Ruhr liegt eine Stoffstrombilanz für Bor im Zeitraum 1990 - 1995 

vor (RAACH ET AL. 1999). Nach dieser Bilanz beträgt der im Rohabwasser der Kläranlagen 

bestimmbare quasi Pro-Kopf-Verbrauch 146 g Bor/(E*a), wovon 120 g Bor/(E*a) aus Wasch- 

und Reinigungsmitteln stammen sollen. Diese Emissionsmengen ergeben sich aus einer 

Umlage der  Gesamtfracht auf die Einwohnerzahl des Einzugsgebiets, sind nicht georefe-

renziert und liegen um einiges über den in Tabelle 7 gegebenen Borfrachten aus Wasch- und 

Reinigungsmitteln. 

Bor wird in vielen Industrie- und Gewerbezweigen (s.o.) eingesetzt und gelangt auch über 

diesen Pfad in das Abwasser. Nach HLFU (1997) liegen die Borgehalte im Ablauf der meisten 

industriellen Kläranlagen zwischen 0,1 und 0,7 mg/L. Allerdings variieren diese Konzentra-

tionen stark zwischen den Betrieben und es kommen auch Gehalte von mehreren mg Bor/L 

vor. 
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Qualitative Abschätzungen zu Substanzeinträgen lassen sich aus Industriestruktur und Ge-

brauchsmustern für Substanzen treffen. Diese sind jedoch naturgemäß sehr ungenau, da nichts 

über die Stoffflüsse innerhalb der Betriebe bekannt ist. Sie können jedoch eine Hilfestellung 

zur Erklärung lokaler Messwerte bieten. 

Der Ruhrverband hat 1996 in 330 Betrieben, von denen relevante Emissionen zu erwarten 

sind, die Abläufe auf Borat-Bor analysiert. Die Untersuchungen ergaben eine Häufigkeits-

summenkurve von Borat-Bor im Ablauf von metallbe- und verarbeitenden Betrieben, die 

durch eine drei Zehnerpotenzen umfassende Konzentrationsspannweite gekennzeichnet ist, 

und etwa bis 200 mg/L reicht. Diese haben mit 80 % den weitaus größten Anteil an der 

Borfracht von 56 t/a gewerblich-industriellen Ursprungs in den kommunalen Kläranlagen des 

Ruhreinzugsgebiets. Dies entspricht immerhin 22 % der Gesamtemission von 260 t Bor/a 

(RUHRVERBAND 1996). 

3.3 EDTA 

Der Komplexbildner EDTA (Ethylendiamintetraacetat (C10H16N2O8, CAS No. 60-00-4) wird 

vorwiegend über die kommunalen Kläranlagen mit dem gereinigten Abwasser in 

Oberflächengewässer eingetragen. Die privaten Haushalte sind jedoch nur zum Teil für die 

Belastung der Kläranlagenabläufe verantwortlich (FOOKEN ET AL. 1997). Der weit 

überwiegende Anteil der EDTA-Produktionsmengen wird für gewerblich / industrielle 

Anwendungen eingesetzt (WOLF & GILBERT 1992; UBA 2001a). Die meisten Nutzungen von 

EDTA führen zur Freisetzung der Substanz in die aquatische Umwelt 

(WORLD HEALTH ORGANIZATION (WHO) 2002). 

Zu den in Deutschland eingesetzten EDTA-Mengen gibt es widersprüchliche Angaben: 

• Im Anhang zum Ergebnisprotokoll des „14. EDTA-Fachgesprächs“  (UBA 2001a) befinden 

sich Aufstellungen für die in deutsche Gewässer emittierten EDTA-Frachten der Jahre 

1999 und 2000. Vorangestellt werden muss, dass diese Daten einschränkend als „grob und 

mit größerer Fehlerbreite behaftet“  bezeichnet werden. 

Dem Umweltbundesamt zufolge wurden in allen Anwendungsbereichen insgesamt ca. 

800 t (1999, Gesamteinsatzmenge 860 t) und 775 t (2000, Gesamteinsatzmenge 1085 t) 

EDTA in die Gewässer eingetragen. Auf die Bereiche „Körperpflegemittel“  und „Putz- u. 

Pflegemittel Haushalt“  entfallen in der Summe 16,5 % (128 t) in 1999 und 15,6 % (121 t) 

in 2000. Durch „gewerbliche Wasch- und Reinigungsmittel“  (inklusive Milchwirtschaft als 

großen Verbraucher) wurden 1999 47 % (379 t) und 2000 38,5 % (299 t) der insgesamt 

verwendeten, wassergängigen EDTA-Menge eingesetzt. 

Der Gesamtverbrauch aus den Anwendungsbereichen „Körperpflegemittel“ , „Putz- u. 

Pflegemittel Haushalt“  und „gewerbliche Wasch- und Reinigungsmittel“  liegt somit bei 
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507 t (1999) bzw. 420 t (2000). Bezogen auf eine Bevölkerung von 80 Mio. Einwohnern 

entsprechen diese Zahlen einem Pro-Kopf-Verbrauch von 6,3 (1999) bzw. 

5,3 g EDTA/(E*a) (2000). 

• Weit über den Angaben aus UBA (2001a) liegen die von der CEFIC veröffentlichten 

Verbrauchsmengen für EDTA (CEFIC 2000; BAUA 2000; BUA 1995). Nach Angaben der 

CEFIC wurden in Deutschland 1999 insgesamt 3894 t EDTA verbraucht. Der Anteil des in 

Haushalts-, Industrie-Reinigungsmitteln, Waschmitteln und Kosmetika eingesetzten EDTA 

beläuft auf 32 % des Gesamtverbrauchs (also 1246 t) (CEFIC 2000). SCHULZE (2001) 

verglich im Rahmen einer GREAT-ER Fallstudie für die Rur (Nordrhein-Westfalen) 

verschiedene EDTA-Verbrauchsszenarien. Unter der Annahme, dass diese 32 % durch 

einen statistisch ermittelten Pro-Kopf-Verbrauch (15,6 g/(E*a) über kommunale Kläran-

lagen in die Vorfluter gelangen, wurden die besten Übereinstimmungen zwischen realen 

Messwerten und Modellprognosen erreicht. 

Der Anteil des EDTA, der in gewerblichen Wasch- und Reinigungsmitteln verwendet wird, 

kann über den Pro-Kopf-Verbrauch berücksichtigt werden, da diese z.B. von professionellen 

Gebäudereinigern oder Wäschereien eingesetzt werden. Bei diesen Verwendungszwecken 

kann von einem Eintrag der Substanz in die kommunalen Kläranlagen ausgegangen werden, 

der sich zudem auf alle Kläranlagen in einem Einzugsgebiet relativ gleichmäßig verteilt. 

Die Angaben zu den insgesamt eingesetzten Mengen im Jahr 1999 nach UBA (2001a) und 

CEFIC (2000) weichen um Faktor 4,5 voneinander ab. Für die als Pro-Kopf-Verbrauch 

zusammengefassten Einsatzzwecke liegen die Angaben der CEFIC um rund Faktor 2,5 über 

den Angaben des UBA (15,6 g/(E*a) gegenüber 6,3 g/(E*a)). 

Wie schon erwähnt berücksichtigen die Pro-Kopf-Eintragsmengen jeweils nur einen Teil der 

insgesamt eingesetzten EDTA-Mengen. Eine Abschätzung des für Oberflächengewässer 

relevanten Anteils aus gewerblich / industriellen Anwendungen, z.B. in der Foto-, Galvano- 

und Zellstoffindustrie, ist mit den vorliegenden Daten nicht möglich (GARTISER 1999). 

Grundsätzlich besteht das Problem für die georeferenzierte Modellierung darin, die Standorte 

der wichtigen Emittenten zu bestimmen. Bekannt ist, dass es z.B. in der Fotoindustrie eine 

starke Zentralisierung gibt: 80 % der in Deutschland anfallenden Color-Materialien werden an 

80 Standorten verarbeitet (BAUMANN 1994). Da im Rahmen des Projekts die Standorte dieser 

Betriebe nicht erfasst werden konnten, können die dort emittierten EDTA-Frachten nicht 

lagespezifisch berücksichtigt werden. 
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3.3.1 Berechnungsgrundlagen für GREAT-ER 

Zur Elimination von EDTA in Kläranlagen liegen verschiedene Angaben vor. Einerseits wird 

in konventionellen Kläranlagen weder eine Elimination des EDTA noch Adsorption in 

größerem Umfang an den Klärschlamm festgestellt (GARTISER 1999, WOLF & GILBERT 1992, 

LAHL & BURBAUM 1988). Ergebnisse anderer Untersuchungen zeigen eine Eliminationsrate 

von 10 % für EDTA (KRÖBER & HÄCKL 1989). Grundsätzlich kann EDTA durch oxidative 

Abwasserbehandlung aus dem Abwasser entfernt werden (REICHERT 1993). Da die meisten 

Studien eine Elimination von EDTA in der (konventionellen) Abwasserbehandlung aus-

schließen, wird dies für die Simulationen angenommen. 

EDTA ist im Gewässer nicht biologisch abbaubar und es wird auch keine Bio- oder Geoakku-

mulation beobachtet (HLFU 1997). Für freies EDTA in Wasser mit pH 9,0 liegt die 

Halbwertszeit bei 36 Jahren (WORLD HEALTH ORGANIZATION 2002). 

Als Fe(III)-EDTA-Komplex ist EDTA aus dem Wasser allerdings durch Photolyse eliminier-

bar (WOLF & GILBERT 1992). Die Halbwertszeit liegt für Fe(III)-EDTA in Fließgewässern bei 

rund 2 Stunden (NOWACK & BAUMANN 1998). 

Hohe Fe(III)-EDTA-Gehalte können in Gewässern aus der Zugabe von eisenhaltigen Fäll-

mitteln zur Phosphatfällung in Kläranlagen resultieren (GRISCHEK ET AL. 1997). Die Fe(III)-

Komplexe werden dann mit dem Abwasser in die Flüsse geleitet. NOWACK & BAUMANN 

(1998) haben einen Fe(III)-EDTA-Anteil von bis zu 90 % festgestellt. Dies ist allerdings ein 

lokales Phänomen, welches bisher nicht georeferenziert aufgearbeitet werden konnte, und hier 

in den Berechnungen nicht berücksichtigt werden kann. 

EDTA liegt in Gewässern bevorzugt als Komplex mit zweiwertigen Ionen vor, in Flusswasser 

hauptsächlich in Form von Ca-, Ni-, Cu- und Zn-Komplexen, für die kein photolytischer 

Abbau nachweisbar ist (BUA 1996). Diese, teilweise widersprüchlichen, Angaben werden in 

der Simulation mit einer als Verteilungsfunktion angenommenen Halbwertszeit berück-

sichtigt. 

Tabelle 8 zeigt eine Zusammenstellung der für EDTA verwendeten Simulationsannahmen. 

Tabelle 8: Überblick der  Modellparameter  für  die Simulation von EDTA 

Parameter Wert 
Verbrauch angeschl. Einwohner pro Kopf (CEFIC) 6,3 g/(E*a) 
Elimination in Kläranlagen 0 % 
Halbwertszeit im Gewässer 24 Tage 
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3.4 HHCB 

Polycyclische Moschusverbindungen sind großtechnisch einfach und billig herstellbar, und 

werden z.B. in Parfümen, Kosmetikartikeln, Pflegeartikeln, Seifen und Wasch- und 

Reinigungsmitteln eingesetzt (u.a. VAN DE PLASSCHE & BALK 1997; FOOKEN ET AL. 1997). 

HHCB (1,3,4,6,7,8-hexahydro-4,6,6,7,7,8-hexamethylcyclopenta[g] -2-benzopyran, CAS No. 

1222-05-5) ist der in den höchsten Umweltkonzentrationen gemessene Vertreter dieser 

Substanzklasse (SCHWARTZ ET AL. 1999; SCHWARTZ 2000). RIMKUS (1999) stellt fest, dass 

polycyclische synthetische Moschusverbindungen (darunter HHCB) in beinahe allen 

„parfümierten“  Produkten für den privaten Konsum enthalten sind. 

HHCB gelangt bei oder in Folge der Anwendung in das Abwasser und über die Kläranlagen 

auch in die Oberflächengewässer (ENIUS AG 2002; VAN DE PLASSCHE & BALK 1997). Dies 

Pfad stellt den Haupteintragsweg in die Gewässer dar (FOOKEN ET AL. 1997). Allerdings 

stellen BALK & FORD (1999) fest, dass die Zulaufkonzentrationen der Kläranlagen um den 

Faktor 5 bis 10 niedriger seien als es aus den Verbrauchsdaten zu erwarten wäre und deshalb 

die Einträge in die Kanalisation weit geringer als 100 % der Gebrauchsmenge sein könnten. 

Seit Anfang der 90er Jahre wurde die Substanz in Oberflächengewässern, Fischen, Humanfett 

und Muttermilch nachgewiesen (BUNKE 1999). Moschusduftstoffe sind dabei schon allein 

aufgrund ihrer hohen Lipophilie (hoher KOW), Persistenz und offensichtlichen Akkumula-

tionsfähigkeit als sehr problematisch einzustufen (FOOKEN ET AL. 1997; ENIUS AG 2003). Es 

gibt keinerlei Zielvorgaben für Moschus-Verbindungen in Schwebstoff oder Oberflächen-

wasser (FOOKEN ET AL. 1997). Die Produktionsraten für polycyclische Moschusduftstoffe im 

Allgemeinen steigen (RIMKUS 1999). Zusammengenommen deutet dies darauf hin, dass diese 

Substanzen in Zukunft weiter in das in das Interesse rücken und weitere Untersuchungen 

notwendig sind. 

HHCB ist nicht bioabbaubar wird jedoch sorptiv gebunden, die Elimination in Kläranlagen 

geht in erster Linie auf Sorption an den Klärschlamm zurück. Die höchsten HHCB-

Konzentrationen werden, entsprechend des Gebrauchsmusters und der Substanzeigenschaften, 

in den Zu- und Abflüssen der Kläranlagen gemessen. Aus den Gewässern findet eine Elimina-

tion durch Volatilisierung, Bioakkumulation und Adsorption am Schwebstoff statt. Nicht 

belegt sind Photoabbau und Hydrolyse, die Sedimentation ist vernachlässigbar. 

Die Gewässerkonzentration von HHCB hängt, wie bei anderen ‚down-the-drain’  Chemika-

lien, entscheidend von der Distanz zu den Einleitstellen und der Verdünnung des Abwassers 

ab. Die Elimination beruht in Oberflächengewässern hauptsächlich auf Volatilisierung des 

gelösten Anteils. VAN DE PLASSCHE & BALK (1997) haben für den adsorbierten Teil eine 

Größenordnung von rund 10 % angenommen. FOOKEN ET AL. (1997) geben für HHCB ein 
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Schwebstoff-Wasser-Verteilungsgleichgewicht auf Seiten der Wasserphase an, bei dem die 

Substanz zu 85 % gelöst vorliegt. 

3.4.1 Berechnungsgrundlagen für GREAT-ER Simulationen 

Die Verbrauchsmengen für HHCB lagen nach Angaben des Research Institute for Fragrance 

Materials (RIFM) für Europa 1995 bei 1482 t/a gegenüber 2400 t/a im Jahr 1992 

(VAN DE PLASSCHE & BALK 1997). 

In der Literatur gibt es widersprüchliche Angaben zur Elimination von HHCB in kommunalen 

Kläranlagen. Für die Kläranlage Dortmund-Nord wurde als Orientierungswert eine Elimina-

tionsrate von 57 % für HHCB festgestellt (BESTER 2002, pers. Mitteilung). HEBERER ET AL. 

(2001) zitieren ESCHKE ET AL. (1995) mit einer Eliminationsrate in Kläranlagen von 34 % für 

HHCB. Dagegen beschreiben SIMONICH ET AL. (2000) und SIMONICH ET AL. (2002) für 

mehrere Kläranlagen in den USA und Europa mittlere Eliminationsraten von 92 % und 83 % 

für HHCB in Belebtschlamm- bzw. Tropfkörperanlagen. 

Die in Tabelle 9 zusammengestellten Simulationsannahmen wurden VAN DE 

PLASSCHE & BALK (1997), SIMONICH ET AL. (2000), SIMONICH ET AL. (2002), BALK & FORD 

(1999) sowie SCHWARTZ ET AL. (1999) entnommen. Bei den Verbrauchsmengen sind zeitliche 

und räumliche Schwankungen bis Faktor +/- 2 möglich (VAN DE PLASSCHE & BALK 1997). 

Jedoch kann von einem ständigen Input über die Kläranlagen in die Gewässer ausgegangen 

werden (s.a. DSIKOWITZKY ET AL. 2002). Für ‚worst case’  Abschätzungen benutzen 

VAN DE PLASSCHE & BALK 1997 einen Faktor 3 für die Verbrauchsmengen an. Für die hier 

durchgeführten Mittelwertberechnungen wird der statistisch mittlere Verbrauch 

berücksichtigt. 

Tabelle 9 zeigt eine Zusammenstellung der für HHCB verwendeten Simulationsannahmen. 

Tabelle 9: Simulationsannahmen für  HHCB 

Parameter Wert 
molare Masse 258,4 g/mol 
log KOW 5,9  
Wasserlöslichkeit 1,75 mg/L 
Dampfdruck 0,073 Pa 
KAW 0,0044 
Pro Kopf Verbrauch 4,015 g/a 
Elimination im Belebtschlammanlagen 92 % 
Elimination in Tropfkörperanlagen 83 % 
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3.5 Diclofenac und Paracetamol 

Humanarzneimittel sind typische ‚down-the-drain’  Chemikalien, da diese nach bestimmungs-

gemäßen Gebrauch primär mit menschlichen Ausscheidungen, bei Salben auch mit dem 

Bade- und Duschwasser, in das Abwasser gelangen. Zusätzlich werden noch große Anteile 

der Medikamente über Toiletten entsorgt. Das häusliche Abwasser ist die wichtigste 

Eintragsquelle dieser Substanzen in die Umwelt (BUND / LÄNDERAUSSCHUSS FÜR 

CHEMIKALIENSICHERHEIT (BLAC) 1999). Teilweise werden von den eingenommenen 

Arzneimittelmengen bis zu 50 % unverändert wieder ausgeschieden (TERNES 2000). In den 

Kläranlagenabflüssen und Oberflächengewässern Deutschlands konnten Pharmaka bereits so 

häufig nachgewiesen werden, dass diese als ubiquitär verbreitete Umweltchemikalien 

anzusehen sind (STUMPF ET AL. 1996; RÖMBKE ET AL. 1996). Für die Zukunft wird eine 

Steigerung des Medikamentengebrauchs in Europa aufgrund des wachsenden 

Durchschnittsalters der Bevölkerung erwartet (THORNTON ET AL. 2001). 

Eine Reihe von Arzneimittelwirkstoffen können in den Reinigungsstufen der Kläranlagen 

nicht eliminiert werden (SCHEYTT, HEBERER & STAN 2000). Die messbaren Konzentrationen 

der Humanarzneimittel in Kläranlagenabläufen reichen bis in den µg/L - Bereich (TERNES 

2000). Die in die Oberflächengewässer gelangenden Arzneimittel verhalten sich dort wie 

schwer abbaubare, gut wasserlösliche Industriechemikalien (AHRENS & PIMTKE 1999). 

Ein statistischer Pro-Kopf-Verbrauch kann nur anhand der Verschreibungsmengen ermittelt 

werden, da Informationen zu den Produktionsmengen in Deutschland und anderen 

europäischen Staaten nicht zugänglich sind (PFLUGER & DIETRICH 2001; HEBERER 2002; 

RÖMBKE ET AL. 1996; TERNES 2000). Bei bestimmten Arzneimitteln kann die Anwendung in 

Kliniken einen Großteil des Gesamtverbrauchs ausmachen. Der Pro-Kopf-Verbrauch ist in 

solchen Fällen nicht als alleinige Grundlage georeferenzierter Simulationen verwendbar. Die 

beiden hier betrachteten Vertreter der Substanzgruppe Humanarzneimittel lassen sich wegen 

ihrer weit verbreiteten Anwendung im häuslichen Bereich auf Grundlage des statistischen 

Pro-Kopf-Verbrauchs gut in der räumlichen Verteilung der Eintragsmengen parametrisieren. 

Daten zu den Verbrauchsmengen finden sich unter anderem im Arzneimittelverordnungs-

report (SCHWABE & PAFFRATH 1994). 

Insgesamt stehen die Untersuchungen zu den Konzentrationen von Arzneimitteln in 

Oberflächengewässern, auch aus messtechnischen Gründen, erst in der jüngeren Vergangen-

heit im Vordergrund. Die sich häufenden Nachweise von Arzneimitteln in der Umwelt auf der 

einen Seite und die zu erwartenden Wirkungen dieser Substanzen in der Umwelt andererseits 

(ARGE WESER 2000), bestimmen aktuell die Diskussion über einen Regulierungsbedarf (s.a. 

RÖNNEFAHRT ET AL. 2002). Grundlage einer Bewertung von Arzneimittelemissionen in die 

Gewässer müssen die bestehenden oder die zu erwartenden Konzentrationen im aquatischen 
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Raum sein. Für die wenigen bekannten Messdaten stellt sich auch hier die Frage nach der 

Aussagekraft einzelner „zufällig“  gemessener Werte, im Vergleich zu einer systematisch 

begründeten Hypothese (siehe Abschnitt 5.1). 

Da Informationen zu Umweltkonzentrationen noch sehr lückenhaft sind, wird auf 

verschiedenen Ebenen an Methoden gearbeitet, diese aus Verbrauchs- bzw. Emissionsmengen 

abzuschätzen. In einem Diskussionspapier der EUROPEAN AGENCY FOR THE EVALUATION OF 

MEDICINAL PRODUCTS (EMEA 2001) wird zur generischen Abschätzung der zu erwartenden 

Gewässerkonzentration von Arzneimitteln eine grobe Abschätzung vorgeschlagen. 

Gleichung 18 
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A= Verbrauchsmenge der Substanz pro Jahr 
R = pauschale Eliminationsrate in Prozent (Sorption an Belebtschlamm, Volatilisierung, Photolyse, Bioabbau etc.) 
P = Einwohnerzahl 
V = Wasserverbrauch pro Kopf und Tag 
D = Verdünnungsfaktor (Durchschnittswert: 10) 

Mit dieser Berechnung (Gleichung 18) soll keine allgemein zu erwartende Gewässerkonzen-

tration der betrachteten Substanz bestimmt werden. Das Ergebnis dient nur dazu, eine 

mögliche Überschreitung des festgelegten Schwellenwertes von 0,01 µg/L zu überprüfen. Ist 

das Ergebnis der Abschätzung größer 0,01 µg/L, fordert die EMEA die Durchführung einer 

‚crude environmental effect analysis’ . 

Unklar am EMEA-Ansatz ist, auf welchem Wege die mit unter R zusammengefassten 

Eliminationsprozesse im Gewässer quantifiziert und berücksichtigt werden können. Die 

Elimination benötigt, ausgedrückt als Rate, einen Zeitbezug der in diesem Ansatz nicht 

vorhanden ist. Somit wurde in den später folgenden Berechnungen für R nur der pauschale 

Abbau in der Kläranlage berücksichtigt. EMEA (2001) selbst bezeichnet es als ausreichend, 

mit einer konservativen Berechnung die Konzentration der Substanz am Einleitpunkt (‚point 

of entry’ ) in die aquatische Umwelt zu bestimmen. Solange die Elimination im Gewässer 

nicht berücksichtigt werden kann, gilt die Formel nur für Konzentrationen am Einleitpunkt, 

entsprechend dem PEClocal (jedoch ohne Berücksichtigung der regionalen Hintergrundkonzen-

tration PECregional) nach den TGD (siehe Abschnitt 1.2). Wie in Abschnitt 2.7 gezeigt, wird der 

pauschal angenommenen Verdünnungsfaktor 10 jedoch in der Realität oft unterschritten. 

Zusätzlich können mit dieser Formel durch Vernachlässigung der bestehenden Hinter-

grundkonzentrationen keine Wechselwirkungen von räumlich nahen Multipunktemissionen 

berücksichtigt werden. 
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Unter Berücksichtigung der angegebenen Verbrauchs- bzw. Ausscheidungsmengen (Zulauf-

frachten der Kläranlagen), Kläranlageneffizienzen und der (konservativen) Annahme eines 

Wasserverbrauches von 120 Litern pro Kopf und Tag und Vernachlässigung des Abbaus im 

Flusssystem berechnen sich nach Gleichung 18 für Diclofenac 88 ng/L und für Paracetamol 

40 ng/L als PECsurfacewater. Diese generisch erzeugten Konzentrationswerte, die letztlich einen 

reinen PEClocal (ohne Hintergrundkonzentration) repräsentieren, bieten einen Ansatz, die 

Ergebnisse des GREAT-ER Modellsystems einzuordnen. 

Diclofenac wird unter natürlichen Bedingungen in Fließgewässern nur fotochemisch abgebaut 

und der (POIGER ET AL. 2001). Die von POIGER ET AL. (2001) unter natürlichen Bedingungen 

ermittelten Fotoabbauraten der Substanz in den Gewässern können übernommen werden. 

Aufgrund seines pKS-Wertes von 4,15 liegt Diclofenac in natürlichen Gewässern (unter 

Umweltbedingungen) nahezu vollständig dissoziiert vor, den Darstellungen von 

POIGER ET AL. zufolge scheint dies jedoch keinen Einfluss auf den Abbauprozess zu haben. 

Damit bietet sich die Möglichkeit, für die Simulationen mit GREAT-ER den MODE III für 

den Abbau im Fluss einzusetzen, und so georeferenziert den effektiven Substanzabbau durch 

Photolyse berücksichtigen zu können. Der photolytische Abbau xenobiotischer organischer 

Substanzen in Gewässern unterliegt einer komplexen Dynamik sowohl aus direkten als auch 

den indirekten Abbauprozessen (SCHINDELIN 1998). In GREAT-ER ist dieses hochkomplexe 

System über einen vereinfachten Ansatz integriert, der ausschließlich den direkten Abbau der 

Substanz über eine Rate erster Ordnung berücksichtigt. Die Photolyserate als Resultat der 

Lichtabschwächung ist in GREAT-ER über Gleichung 19 implementiert (BOEIJE 1999). 

Berücksichtigt werden die Lichtabschwächung als Rate erster Ordnung und die Tiefe. 

Gleichung 19 
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kphotolyse = Photolyserate erster Ordnung 
kph,0 = Photolyserate an der Oberfläche  
kz = Licht Extinktionskoeffizient Wasser  
d = Wassertiefe 

In Gleichung 19 wird die gemittelte Lichtabschwächung für die jeweilige Gesamttiefe 

berechnet, so dass in der Simulation lokalspezifische Abbauraten in den Gewässern, abhängig 

von der Wassertiefe, berücksichtigt werden können. Im Unterschied zu einer allgemeinen 

mittleren Abbaurate wie sie in MODE I für alle Gewässerabschnitte eingeht, werden standort-

spezifisch differenzierte Abbauraten verwendet. Allerdings kann nur der Wert für die 
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Lichtabschwächung einer Wellenlänge bzw. ein entsprechend gemittelter Wert eingehen, eine 

differenzierte Betrachtung verschiedener Wellenlängen ist nicht möglich. 

In Abbildung 11 sind die aus Gleichung 19 resultierenden Photolyseraten in Abhängigkeit 

von der Wassertiefe (kphotolyse) für die Extinktionskoeffizienten (kz[m
-1] ) 1, 6 und 11,5 

dargestellt. 
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Abbildung 11: Photolyseraten in Abhängigkeit von der  Wassertiefe 

In natürlichen Gewässern geht die Lichtabschwächung im hier wichtigen UV-Bereich primär 

auf die organischen Bestandteile, besonders die gelöste organische Substanz zurück 

(SCHWARZENBACH ET AL. 2003). Als Kennwert für den Anteil gelöster organischer Substanz 

dient der DOC (diluted organic carbon) Wert. SCHWARZENBACH ET AL. beschreiben weiter 

einen Zusammenhang zwischen dem DOC [mg/L] und der Abschwächung des Lichts in 

Abhängigkeit von der Wellenlänge. Die Absorption der Strahlung im Wasser erhöht sich im 

Bereich zwischen 600 und 300 nm mit sinkender Wellenlänge. Für die Wellenlänge 300 nm 

liegen die angegebenen Absorptionskoeffizienten zwischen rund 0,5 und 3 m-1/mg DOC. 

Diese Variation in der Lichtabschwächung führen die Autoren auf die verschiedenen Arten 

von Humin- bzw. Fulvosäuren zurück. 

Die Strahlungsabsorption im Wasser liegt im Verlauf der Ruhr im Jahr 1998 für die 

Wellenlänge 254 nm im Mittel bei rund 6 m-1, mit Spitzenwerten im Sommer (RUHRVERBAND 

1999). Der oben nach SCHWARZENBACH ET AL. (2003) beschriebene Zusammenhang 

zwischen DOC und dem Absorptionskoeffizienten bestätigt sich im Einzugsgebiet der Ruhr in 

etwa. Der Mittelwert aus 828 vorhandenen DOC-Messwerten liegt bei 2,9 mg/L (Median 
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2,8 mg/L), womit die Abschwächungsrate von 6 m-1 bei 254 nm einem Absorptions-

koeffizienten von etwas über 2 m-1/mg DOC entspricht. Die Abschwächung ist allgemein für 

den energiereichen kurzwelligen Bereich höher (SCHINDELIN 1998). In der Ozonschicht wird 

Strahlung im Bereich < 290 nm vollständig eliminiert, so dass der im Labor ermittelte 

spektrale Absorptionskoeffizient von 6 m-1 bei 254 nm in der Realität wohl unterschritten 

wird, wodurch sich die Reichweite der Strahlung in die Tiefe vergrößert, was wiederum den 

direkten Photoabbau entsprechend verstärkt. 

Für die Elbe erfolgte die pauschale Abschätzung des Extinktionskoeffizienten ebenfalls auf 

der Basis einer Mittelwertbildung für die aus dem Gewässergütemonitoring des Landes 

Sachsen-Anhalt vorliegenden Messwerte für 
�
 = 254 nm. 

Zusammengenommen bedeuten diese Einschränkungen, dass die Photolyse in den 

Simulationen eine vereinfachte Annahme der natürlichen Bedingungen berücksichtigt. Dieser 

Umstand ist allerdings kennzeichnend für jede Art von Modellierung. 

3.5.1 Berechnungsgrundlagen für die GREAT-ER Simulationen 

Die Verkaufsmengen von Diclofenac und Paracetamol können relativ gut mit Hilfe der 

Anzahl verordneter Tagesdosen aus dem Arzneimittelverordnungsreport (SCHWABE &  

PAFFRATH 1994) und den empfohlenen Tagesdosen laut der ROTEN LISTE (1994) ermittelt 

werden. Problematisch ist jedoch die Abschätzung des durch den Metabolismus im 

menschlichen Körper dauerhaft eliminierten Anteils. In vielen Fällen wird ein bedeutender 

Anteil der verabreichten Menge in Form von Konjugaten ausgeschieden. HENSCHEL ET AL. 

(1997) vermuten, dass die Konjugate des Paracetamol mikrobiell reaktiviert bzw. 

dekonjugiert werden. SCHOWANEK & WEBB (2001) treffen daher für eine Simulation von 

Paracetamol im Aire-Einzugsgebiet die Annahme, dass der gesamte Anteil an Konjugaten 

(geschätzt werden 85 %) schließlich als Paracetamol in die Abwasserbehandlung gelangt. Wie 

folgende Tabelle zeigt, stimmt diese Annahme gut mit der von TERNES (1998) für den Zulauf 

einer kommunalen Kläranlage angegebenen Fracht überein. Für die Simulation wurden 

zunächst die von TERNES (1998) im Zulauf einer Kläranlage mit 300.000 angeschlossenen 

Einwohnern quantifizierten Frachten verwendet. Eine weitere Simulationsannahme beruht auf 

Verbrauchsdaten aus RÖNNEFAHRT ET AL. (2002) und einer von HEBERER (2002) gegebenen 

Metabolisierungsrate. 

Die in Tabelle 10 aufgeführten Daten entstammen den zitierten Quellen. Paracetamol wird in 

Kläranlagen zu 99 % eliminiert, Diclofenac zu 69 % (TERNES 1998). Für drei Berliner 

Kläranlagen wurde allerdings auch nur eine durchschnittliche Elimination des Diclofenac um 

17 % bestimmt (HEBERER 2002). 
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Tabelle 10: Simulationsannahmen für  Diclofenac und Paracetamol 

Wert Parameter 
Diclofenac Paracetamol 

verabreichte Menge pro E*a 
(Rote Liste, SCHWABE & PAFFRATH 1994) 

0,74 g 1,75 g 

Kläranlagenzulauf pro E*a 
(TERNES 1998) 

0,124 g 1,76 g 

Kläranlagenzulauf pro E*a, errechnet aus 
RÖNNEFAHRT ET AL. (2002) und HEBERER (2002) 

0,400 g - 

Kläranlagenabbau (TERNES 1998) 69 % 99 % 

pauschale Abbaurate im Fluss 
(RICHARDSON & BOWRON 1998) 

- 0.0525 h-1 

oberflächennahe Fotolyse 
(POIGER ET AL. 2001) 

0,5 h-1 - 

 

Die angenommene Halbwertszeit von einem halben Tag für Paracetamol im Flusssystem 

basiert auf einer Angabe von RICHARDSON & BOWRON (1985). 

3.6 Diuron 

Substanzen, deren Haupteinsatzgebiet die flächenhafte Anwendung im Freien ist, können 

nicht ohne weiteres mit einem auf die Simulation von ‚down-the-drain’  Chemikalien ausge-

legten Modell bearbeitet werden. Die Eintragspunkte in die Gewässer lassen sich bei Freiland-

anwendungen nur schwer in der notwendigen Genauigkeit diskretisieren. Erreichen jedoch die 

Einträge einer flächenhaft in die Umwelt emittierten Substanz die Fließgewässer hauptsäch-

lich an definierbaren Punkten, besteht die Möglichkeit, auch mit GREAT-ER 

nachvollziehbare Simulationen durchzuführen. 

Grundvoraussetzung für die Simulation von Diuron (3-(3,4-dichlorophenyl)-1,1-

dimethylurea) ist die Quantifizierbarkeit und Lokalisierbarkeit der Emissionen in das 

Gewässernetz. Obwohl allgemein nur sehr wenige systematische / vergleichbare Daten für 

Pestizidemissionen in den aquatischen Raum zugänglich sind (STANNER & BOURDEAU 1995), 

konnte für Diuron eine ausreichend genaue Quantifizierung vorgenommen werden. Als 

Haupteintragsquelle für Diuron in die Gewässer werden von verschiedenen Autoren die 

kommunalen Kläranlagen benannt (z.B. KLOPP 1993; SEEL ET AL. 1996; GLADTKE ET AL. 

1997 GERECKE ET AL. 2001; FISCHER ET AL. 1996; BACH 1999; SATTELBERGER 2001). Die 

Gründe erschließen sich aus dem Anwendungsmuster: Diuron wird in der Landwirtschaft nur 

in geringem Maße verwendet (GLADTKE 1997; SKARK 1999; GERECKE ET AL. 2001), und die 

dort ausgebrachten Mengen gelangen nur zu 0,02 % in die Oberflächengewässer 

(KRAAIJ ET AL. 1996). Untersuchungen der Deutschen Bahn AG von 1995 – die Diuron auf 

Gleisen anwendet bzw. angewendet hat – zufolge findet eine Ausbreitung des auf Gleisanla-
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gen applizierten Diuron im Grundwasser nicht statt (SATTELBERGER 2001). Aufgrund der 

geringen Pflanzenbehandlungs- und schutzmittel (PBSM)-Konzentrationen im Grundwasser 

ist ein Transport in die Oberflächengewässer auf diesem Pfad vernachlässigbar (LUA-NRW 

1999). 

Die Anwendung von Diuron erfolgt sowohl durch Privatpersonen als auch durch öffentliche 

Betriebe. Für die Bezirksregierungen in den Niederlanden wird ein Gesamtverbrauch von 

13 t/a angegeben, wovon 11 t/a auf befestigten Flächen angewendet werden (VERSTAPPEN 

1999). 

Das primäre Einsatzgebiet von Diuron ist innerhalb der Siedlungsbereiche. Hier kommt das 

Totalherbizid häufig auf befestigten Flächen innerhalb von Städten und Siedlungen zum 

Einsatz (ARGE WESER 2000; THORNTON ET AL. 2001; KLOPP 1993; SEEL ET AL. 1996; 

STUA-MÜNSTER 1997; VERSTAPPEN 1999). Die befestigten urbanen Oberflächen bieten ideale 

Bedingungen für einen Transport in die Kanalisation, wodurch diese Substanzen auch bei 

niedrigen Anwendungsmengen zu einer wichtigen Belastungsquelle für das Schmutzwasser 

wird (THORNTON ET AL. 2001). Für dieses Emissionsszenario spricht auch, dass die Substanz 

in vielen Handelsprodukten für den privaten Gebrauch enthalten ist, die entgegen den 

Bestimmungen zur Unkrautvernichtung auf befestigten Flächen eingesetzt werden (STUA-

MÜNSTER 1997; LUA-NRW 1999). 

Aufgrund der guten Wasserlöslichkeit und des geringen Haftvermögens auf befestigten 

Flächen kann mit einer hohen Abschwemmrate in die Kanalisation (Siedlungsentwässerung) 

gerechnet werden (STUA-MÜNSTER 1997). Diese Annahme wird unterstützt durch Beobach-

tungen, nach denen die größten Diuronfrachten mit Niederschlägen in die Kläranlagen und 

damit in die Vorfluter gelangen (SEEL ET AL. 1993). In kommunalen Kläranlagen findet weder 

Abbau noch eine Retention des Diurons am Klärschlamm statt, die Zulauf- und Ablauf-

konzentrationen liegen in der gleichen Größenordnung (KLOPP 1993). Spitzenwerte in den 

Zulaufkonzentrationen werden während des Kläranlagendurchlaufs geglättet, Extremwerte in 

den Gewässern sind demnach auf direkte Regenwassereinleitungen, ohne zeitintensive 

Klärwerkspassage zurückzuführen (STUA-MÜNSTER 1997). Die Belastung der Kläranlagen 

wird nicht durch einen gleichmäßigen Eintrag bestimmt, sondern addiert bzw. mittelt sich aus 

der Summe von Einzelereignissen (SEEL ET AL. 1996). Die Glättung der Variabilität der 

Emissionsmengen durch die Aufenthaltsdauer in den Kläranlagen, ermöglicht aber die 

Simulation mit einem stationären Modell. 

Während die wichtigsten Eintragspfade in die Gewässer für Diuron punktuell erfassbar sind, 

bereitet die Quantifizierung der Eintragsmengen Schwierigkeiten. Bislang liegen kaum 

belastbare Daten zur Bilanzierung der Diuronfrachten aus dem Siedlungsbereich vor (STUA-
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MÜNSTER 1997). Für Diuronkonzentrationen im Ablauf von sechs Kläranlagen wurde ein 

Mittelwert von 520 ng/L (Median 515 ng/L; Spannbreite der Messwerte 80 - 1400 ng/L) 

gemessen (KLOPP 1993). An der Kläranlage Bochum - Ölbachtal lagen die Messwerte bei 

jeder Messung über 300 ng/L. Dies gilt für Trockenwetter und für Zeiten, in denen nicht mit 

der Anwendung von Diuron gerechnet werden muss (Jahresende). Das STUA-MÜNSTER 

(1997) gibt als 90-Perzentil aus 552 Einzelproben einen Wert von 2300 ng/L für 

Kläranlagenabläufe im Münsterland an, wobei als Maximalkonzentration 13.500 ng/L 

festgestellt wurden. 

Als weiterer Faktor ist die Menge des im Siedlungsbereich ausgebrachten Diurons von der 

Bevölkerungsdichte abhängig. In größeren Städten wurden umgerechnet geringere Diuron-

frachten pro Einwohner gemessen als in kleineren Siedlungen (STUA-MÜNSTER 1997), die 

Abwasserkonzentrationen sind in Gebieten mit hohem Anteil an Einfamilienhäusern höher als 

in durch Mehrfamilienhäuser dominierten Bereichen (LUA-NRW 1999). 

In verschiedenen Quellen werden unterschiedliche Frachten / Eintragsmengen für Diuron 

genannt. Das STUA-MÜNSTER (1997) stellt für einen Beobachtungszeitraum von 120 Tagen 

im typischen Anwendungszeitraum (Mai bis August) eine mittlere Emissionsmenge von 

52 mg pro Einwohner in die Kläranlagen fest. KLOPP (1993) ermittelt aus den bereits oben 

angeführten Abwasserkonzentrationen (Mittelwert: 520 ng/L) eine abwasserbürtige Diuron-

fracht von 120 kg/a für das Ruhreinzugsgebiet. Oberhalb der Ruhrmündung (bei Essen) ergibt 

die Bilanz für 1992 eine Jahresfracht von 150 kg Diuron bei einer angenommenen 

Grundbelastung des Wassers von 20 ng/L. 

Die Messwerte in der Ruhr liegen im Bereich der Mündung auch im Spätherbst noch im 

Bereich von 100 ng/L (KLOPP 1993). 

Die vorliegenden Messdaten für Diuron (Quellen: LUA-NRW, RUHRVERBAND) geben, 

insgesamt gesehen, zunächst den saisonalen Einsatz der Substanz wieder. Die höchsten 

Konzentrationen werden langfristig von Mai bis August gemessen (siehe Abbildung 12), 

allerdings wird die Substanz auch im Oktober bis Dezember in Gewässern nachgewiesen. 

Langfristig scheinen die Konzentrationswerte einen Rückgang der Diuronkonzentrationen 

wiederzugeben. 

Eine Analyse aller vorliegenden Messwerte (1409 Werte) für Diuron gibt folgendes Bild zum 

saisonalen Einsatz der Substanz: In den Monaten Januar und Februar liegen grob 95 % aller 

Werte unter der Messgrenze, im März sind es noch rund 90 %. Ab April steigt der Anteil der 

„positiven“  Messwerte sprunghaft an: April 40 %, Mai 70 %, Juni 75 % und Juli 70 % 

oberhalb der Messgrenze. Ab August fallen die Werte langsam aber stetig wieder ab: August 

55 % und September 35 % oberhalb der Messgrenze. Aber auch im Oktober und November 
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liegen noch rund 25 % bzw. 20 % oberhalb der Messgrenze, im Dezember liegen wieder rund 

90 % der Messwerte unterhalb der Messgrenze. Daraus erschließt sich eine Haupteinsatzzeit 

des Diurons in den Monaten Mai bis August, danach ein Rückgang bis in den November und 

ab Dezember fast keine Einträge mehr. Allerdings gibt es offenbar einen ständigen Eintrag im 

gesamten Jahresverlauf (GERECKE ET AL. 2001; GLADTKE ET AL. 1997; KLOPP 1993). 
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Abbildung 12: jähr licher  Ver lauf der  Diuronkonzentrationen 

Abbildung 12 zeigt eine Zusammenstellung nahezu aller vorliegenden Messwerte (17 

Einzelwerte liegen oberhalb 0,8 µg/L) für Diuron im hier bearbeiteten Rheineinzugsgebiet. 

Die Messwerte wurden über den Zeitraum von Januar 1990 bis August 2000 erhoben und sind 

ohne Berücksichtigung der Erhebungsjahre dargestellt. Von 1409 Werten insgesamt liegen 

851 Werte unterhalb der spezifischen Messgrenzen (0,1; 0,05 und 0,025 µg/L) der jeweiligen 

Stationen und sind im Diagramm mit dem halben Messwert aufgetragen. 

3.6.1 Berechnungsgrundlagen für GREAT-ER Simulationen 

Mit Diuron wird eine Substanz mit GREAT-ER simuliert, deren Emissionsrate sich nicht 

eindeutig auf einen Pro-Kopf-Verbrauch umrechnen lässt. Der Einsatz ist auf bestimmte 

Flächenanteile von Siedlungen beschränkt, die deshalb als Berechnungsgrundlage für die 

spezifischen Emissionsmengen der Kläranlagen als Kenngröße zur Wichtung der Frachten 

herangezogen wurden. Zu diesem Zweck wurden Katasterdaten der Gemeindestatistik 

Nordrhein-Westfalen (LDS-NRW 2002) zu den Siedlungsgrößen und Flächennutzungen 

verwendet. Die Zuordnung der Flächen zu den jeweiligen Kläranlagen erfolgt über den 

Gemeindeschlüssel. Wenn mehr als eine Kläranlage in einer Gemeinde existiert, wurde die 

Gesamtfläche entsprechend der Ausbaugrößen der Anlagen geteilt. 
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Es wird angenommen, dass die gesamte berücksichtigte Fläche in die jeweiligen Kläranlagen 

entwässert. In der Realität stimmt das in Gebieten mit Trennkanalisation nicht, jedoch 

entstehen für eine Substanz, die in der Kläranlage keine Elimination erfährt, nur lokale 

begrenzte Fehleinschätzungen der genauen Einleitpunkte in die Gewässer. Es kann davon 

ausgegangen werden, dass der über Trennkanalisation abgeführte Oberflächenabfluss im 

Bereich der jeweiligen Gemeinde in den Vorfluter gelangt. Fehler können entstehen, wenn 

weite Überleitungen für die Abwässer zu entfernt liegenden Vorflutern existieren und 

zugleich der Oberflächenabfluss von den betreffenden Flächen in nahe Vorfluter abgeleitet 

wird. 

Das Verhältnis der verwendeten Flächenanteile der Siedlungen zu den tatsächlich angeschlos-

senen Einwohnern ergibt für die größeren Anlagen tendenziell eine höhere „Bevölkerungs-

dichte“ . Wenn die Emissionsfrachten basierend auf der Fläche ermittelt werden, bedeutet dies 

für urbane, dicht besiedelte Gebiete einen geringeren Pro-Kopf-Verbrauch. Dies deckt sich 

mit den Angaben zum Einfluss der Siedlungsdichte und -größe auf die Emissionsmengen in 

Nordrhein-Westfalen (STUA-MÜNSTER 1997; LUA-NRW 1999). 

Zur Bestimmung der flächenbezogenen Emissionsmenge muss auf Massenbilanzierungen in 

der Literatur zurückgegriffen werden, da sonst keine Daten vorliegen. Als Grundlage wurden 

der von KLOPP (1993) angegebene Wert von 120 kg Diuron/a herangezogen. Dieser Wert 

wurde auf die gesamte befestigte Fläche (27.649 ha bestehend aus „Strassen, Wege, Plätze“  

im Einzugsgebiet der Ruhr) in den Katasterdaten umgelegt. Daraus ergibt sich eine Emis-

sionsrate von 4,3 g / (ha*a) für diese Flächen. Die 27649 ha Fläche entsprechen bei 2,2 Mio. 

Einwohnern einem Verhältnis von rund 126 m² pro Einwohner, und damit einem 

theoretischen mittleren Pro-Kopf-Verbrauch von rund 55 mg Diuron pro Einwohner und Jahr. 

Dies deckt sich mit der Angabe des STUA-MÜNSTER (1997) von 52 mg Diuron/Einwohner in 

der Hauptanwendungszeit. Der theoretisch eingehende Pro-Kopf-Verbrauch schwankt, je 

nach Besiedlungsdichte, zwischen den Extremwerten 0,88 und 4799,283 mg/(E*a) mit einem 

Median von 80,67 mg Diuron/(E*a). 

Basierend auf den Angaben verschiedener Autoren (s.o.) wird in den Simulationen für die 

kommunalen Kläranlagen keine Elimination angenommen. In den Gewässern ist ebenfalls 

kein Bioabbau des Diurons zu erwarten. Photolytischer Abbau mit gelöster organischer 

Substanz als Senzitizer wird als einzig relevanter Eliminationsprozess genannt 

(GERECKE ET AL. 2001). Die direkte Photolyse ist demgegenüber vernachlässigbar. Die Höhe 

der Eliminationsraten für Diuron ergibt sich aus Messungen im Greifensee (Schweiz) mit 

2,1*10E-4 und 3,0*10E-4 min-1 (photosensitized), 11*10E-5 bzw. 6,7*10E-5 min-1 (direct) 

(GERECKE ET AL. 2001). Für die Simulationen wurde in einzelnen Simulationsläufen eine 

Photolyserate von 0,0192 h-1 angesetzt. 
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Eine Reduzierung der Diuronfracht durch Photolyse würde bedeuten, dass die oben zitierten 

Frachten (nach KLOPP 1993) an der Mündung nicht die gesamte Emissionsmenge repräsen-

tieren. Der Vergleich der auf einen Pro-Kopf-Verbrauch umgerechneten Mündungsfracht 

ergab jedoch eine gute Übereinstimmung mit einwohnerbezogenen Verbrauchsdaten des 

STUA-MÜNSTER (1997) (s.o.), so dass, auch mangels anderer Daten, der errechnete 

Verbrauchswert benutzt wird. 

Tabelle 11 zeigt die verwendeten Simulationsannahmen für Diuron. Zu den berücksichtigten 

Grundlagen und der Herleitung der angenommenen Lichtabsorption im Wasser siehe 

Abschnitt 3.5. 

Tabelle 11: Simulationsannahmen für  Diuron 

Parameter Wert 
Emissionsmenge 4,3 g/(ha*a) 
Elimination in Kläranlagen 0 
Fotolyserate 0 bzw. 0,0192 h-1 
Lichtabsorption im Wasser 6 m-1 

3.7 Ammonium - Stickstoff 

Hauptquelle für Stickstoff im häuslichen Abwasser sind die menschlichen Ausscheidungen. 

Ammonium gelangt zu einem kleinen Anteil direkt in das Abwasser, im Kanalsystem wird 

zusätzlich ein Teil der sonstigen vorhandenen Stickstoffverbindungen in Ammonium 

umgewandelt (KOPPE & STOZEK 1999). 

In Abhängigkeit vom Eliminationsvermögen der Kläranlagen passiert ein bestimmter Anteil 

des Ammoniums die Kläranlagen und gelangt als Punkteinträge in die Vorfluter. Ent-

sprechend kann dort eine Ammoniumbelastung in Abhängigkeit von Abwassereinleitungen 

gemessen werden.  

Diffuse Quellen für NH4-N haben eine vergleichsweise geringe Bedeutung gegenüber den 

Einträgen durch Abwassereinleitungen (LFU SACHSEN ANHALT 1996; BORCHARDT 2000). 

Große Mengen Ammoniumsalze werden zwar in der Landwirtschaft als Düngemittel einge-

setzt, im Gegensatz zum Nitrat wird Ammonium im Boden jedoch gut adsorbiert und 

nitrifiziert, so dass nur ein geringer Anteil als Ammonium ausgelaugt wird. Insbesondere über 

Erosion und Abdrift (nach bzw. bei der Düngemittelausbringung) sowie aus trockener und 

nasser Deposition können auch diffuse Einträge in die Gewässer erfolgen. Als regional und 

jahreszeitlich unterschiedlich bedeutsame Quelle für Ammonium in Gewässern kommen die 

Zersetzung natürlich eingetragener Biomasse (Detritus) (BORCHARDT 2000) und die Aus-

scheidung von Ammonium durch Biomassenwachstum und -atmung (REIMANN 1973) in 

Betracht. 
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In vielen Gewässersystemen wird ein ausgeprägter Jahresgang der Ammoniumkon-

zentrationen mit hohen Werten in Winter und Spätherbst und niedrigen Werten während der 

Vegetationsperiode beobachtet. Diese Beobachtung erklärt sich unter anderem auch aus der 

Tatsache, dass bei einer Temperatur von ca. 10-15 °C die untere Schwelle für die 

Aktivität / Vermehrung von Nitritbakterien (Nitrosomonas) liegt. Die erhebliche 

Konzentrationsabnahme im Frühjahr, noch vor dem Einsetzen der Nitrifikation, deutet auf 

eine Inkorporation des Ammoniums in Phytoplankton-Biomasse hin. Ungefähr Ende Mai 

vermehrt auftretende Konzentrationsmaxima werden dann wiederum der Freisetzung von 

Ammonium beim Abbau von Phytoplankton-Biomasse zugeschrieben (GUHR ET AL. 1999). 

Die zeitliche Dynamik der Ammoniumkonzentrationen in Fließgewässern lässt sich aus dem 

saisonalen Zyklus von Abbau- und Freisetzungsprozessen innerhalb des Subsystems Fluss 

auch ohne eine spezifische Annahme nicht-punktueller Einträge in das System erklären. 

Es kann die Annahme getroffen werden, dass die Prozesse im Subsystem Fluss im langjähri-

gen Mittel durch eine aggregierte Prozessrate hinreichend beschrieben werden können. Diese 

Prozessrate ist ein aggregierter Kennwert, welcher nicht den spezifischen Abbau des 

Ammoniums im Fluss beschreibt. Vielmehr muss diese Rate als Manifestation der Nettobi-

lanz, resultierend aus einer Vielzahl von Prozessen verstanden werden. Die in den hier 

vorgestellten Simulationen (Abschnitt 4.6) verwendete Abbaurate wird einer Untersuchung 

für die Unterweser entlehnt, welche im Gewässer eine durchschnittliche Halbwertszeit für 

Ammonium von 8 Tagen ergab (GRABEMANN ET AL. 1999). 

Kritisch bleibt festzuhalten, dass die Annahme einer durchschnittlichen Eliminationsrate im 

Gewässer keine räumliche Differenzierung zulässt. Dies könnte durch die Berücksichtigung 

räumlich diskreter Parameter für die Elimination im Subsystem Fluss erreicht werden, wobei 

hier auch ‚negative’  Abbauraten, d.h. zeitweilige Freisetzungen des zuvor in Phytoplankton-

masse inkorporierten NH4 einzubeziehen wären. Eine weitere Unwägbarkeit besteht bzgl. der 

Bedeutung regional unterschiedlicher Temperaturen und pH-Milieus (und damit einer 

unterschiedlich hohen Dissoziation des Ammoniums) für den Bioabbau bzw. die kurzzeitige 

Wiederfreisetzung des zuvor in Phytoplanktonbiomasse inkorporierten Ammoniums (s.o.). 

Auch eine derartige räumliche Differenzierung von Umgebungsparametern bzw. Abbauraten 

könnte in GREAT-ER prinzipiell umgesetzt werden, war aber aufgrund des extrem hohen 

Datenbedarfes für die bearbeiteten großen Einzugsgebiete in diesem Projekt nicht möglich. 

3.7.1 Berechnungsgrundlagen für GREAT-ER Simulationen 

Die Grundannahme, dass Kläranlagen die dominierenden (Punkt-) Quellen für Ammonium in 

die Oberflächengewässer sind und daneben die aggregierte Prozessrate die Stoffbilanz im 
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Gewässer hinreichend beschreibt, ermöglicht die Simulation von Gewässerkonzentrationen 

dieser Substanz mit GREAT-ER. 

In von kommunalen Abwässern unbeeinflussten Flussabschnitten herrscht durch die „diffusen 

Quellen“  und den Zufluss Anoxischen Grundwassers bereits eine geogene Grundbelastung für 

Ammonium (u.a. BEHRENDT ET AL. 1999b). Im Elbegebiet wurde die niedrigste mittlere 

Ammoniumkonzentration mit 0,05 mg/L an der Messstelle „Treseburg“  (Bode) gemessen. 

Diese Konzentration entspricht einem von der EEA (1998b) angegebenen Wert für den 

„ typischen Ammoniumgehalt ungestörter Flüsse“  und wird für die Simulationen im Elbege-

biet als Hintergrundkonzentration angenommen. An der Siegquelle (Rheingebiet) wurden 

langfristig Ammoniumkonzentrationen unter 0,01 mg/L gemessen, jedoch zeitweise auch 

erhöhte Werte bis 0,7 mg/L. Der Median aus 370 Messwerten für Ammonium an drei Mess-

stellen ohne Belastung mit kommunalem Abwasser liegt bei 0,015 mg/L (Mittelwert 

0,027 mg/L). Für die Simulationen im Rheingebiet wurde aufgrund dieser großen Variabilität 

keine pauschale Hintergrundkonzentration für alle Gewässerabschnitte angenommen. Die 

vorhandenen Konzentrationswerte in Quellbereichen von Gewässern liegen größtenteils unter 

der Messgrenze, so dass keine abgesicherten Angaben zu Hintergrundkonzentrationen in den 

Gewässern möglich sind. Die Annahme der aggregierten Prozessrate berücksichtigt flussab-

wärts des ersten Emissionspunkts die „diffuse Hintergrundkonzentration“ . 

Ammonium gelangt aus den Haushalten nur zu einem kleinen Teil direkt in das Abwasser. 

KOPPE & STOZEK (1999) berechneten die folgend aufgeführte Bilanz aus durchschnittlichen 

Werten. Die Gesamtstickstofffracht beläuft sich auf 4,9 kg N/(E*a) und besteht zu 72 % aus 

Harnstoff-Stickstoff. Es fallen zwar nur etwa 0,4 kg NH4-N/(E*a) in den Haushalten an. 

Durch enzymatische Spaltung des Harnstoffes durch Urease auf dem Wege zur Kläranlage 

erhöht sich NH4-N-Fracht um weitere 2 kg NH4-N/(E*a) bis zum Kläranlagenzulauf. Die 

Summe originären und aus Harnstoff gebildeten Ammoniumstickstoffs beträgt somit 

2,4 kg NH4-N/(E*a). Dies steht in guter Übereinstimmung mit den Zulauffrachten von 

2,34 NH4-N/(E*a) zum Hamburger Klärwerksverbund „Köhlbrandthöft/Dradenau“ im Jahre 

1997 (HH 2002). 

Es gibt bis dato keine systematischen Untersuchungen zu den frachtbezogenen Abbau-

effizienzen der verschiedenen Kläranlagentypen (Belebtschlammanlagen / Tropfkörper) für 

Ammonium. Aufgrund einer Novellierung der Abwasserverordnung für N-gesamt beginnt 

man erst jetzt den Frachtabbau für Stickstoffverbindungen differenziert zu betrachten 

(ABWASSERTECHNISCHE VEREINIGUNG (ATV), pers. Kommunikation 2003). 

Die Abbaueffizienz in mehrstufigen Belebtschlammanlagen wird aus den Angaben der 

Zulauf- und Ablauffrachten von „Köhlbrandthöft / Dradenau“ (HH 2002) mit 95 % einge-
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schätzt. Für einstufige Tropfkörperanlagen, aber auch Abwasserteiche und Pflanzenklär-

anlagen, wird zunächst eine erheblich schlechtere Abbauquote von nur 10 % angenommen, 

was etwa dem Verhältnis aus Ablauf- und Zulauffrachten der 1999 stillgelegten einstufigen 

biologischen Anlage „Stellinger Moor“  entspricht (HH 2002). 

Mit diesen Annahmen zu den effektiven Eliminationsleistungen der Kläranlagentypen wurden 

bereits in einer Vorstudie für das Saaleeinzugsgebiet (SCHRÖDER & MATTHIES 2002) gute 

Ergebnisse erzielt. Deshalb werden diese Annahmen für den Pro-Kopf Zulauf der Kläranlagen 

die effektive Eliminationseffizienz den hier durchgeführten Simulationen als Ausgangshypo-

these zugrundegelegt (siehe Abschnitt 4.6). 

Allerdings gibt es auch Hinweise auf erheblich höhere Effizienzen von Tropfkörperanlagen 

für die Elimination von Ammonium. Für die Kläranlage von Markt Babenhausen (Schwaben) 

werden für Ammonium Eliminationsraten von 76 % im April und 99 % im August beschrie-

ben (VESTNER 2002). Ein Hinweis auf die geringere Eliminationseffizienz von Tropfkörper-

anlagen gegenüber Belebtschlammanlagen für Ammonium ist, dass eine „hinreichende“  

Nitrifikation nur bei niedrig belasteten Tropfkörperanlagen (BR BSB5 < 0,2 kg/m3h) erfolgt 

(AUST 2003). Daneben wirkt, besonders im Winter, die Abwassertemperatur limitierend, da 

die Tropfkörper oberirdisch stehen und die Belüftung durch Umgebungsluft erfolgt. Für die 

Anlage Markt Babenhausen variieren die mittleren Ammoniumkonzentrationen im Ablauf des 

Tropfkörpers um rund Faktor 50 (Winter 10,5 mg/L – Sommer 0,2 mg/L) (VESTNER 2002). 

Rein mechanische Kläranlagen können Ammoniumstickstoff nicht oxidieren (HLFU 1995).  
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4 Ergebnisse und Diskussion der Anwendungsstudien 

In Abschnitt 2 wurde das Modell auf georeferenzierter Basis parametrisiert und die ange-

wandten Methoden dargelegt. Die notwendigen Grundlagen zu den Emissionsmengen und 

dem Verhalten der einzelnen Substanzen sind in Abschnitt 3 zusammengetragen. In diesem 

Abschnitt werden die Ergebnisse der GREAT-ER Simulationen dargestellt und hinsichtlich 

ihrer Aussagekraft für die Modellgüte, aber auch der stofflichen Exposition der Gewässer 

interpretiert. 

GREAT-ER besitzt eine graphische Benutzeroberfläche. Simulationsergebnisse erscheinen als 

farbcodierte Karte des Gewässernetzes auf dem Bildschirm. Diese Karte gibt einen ersten 

Eindruck zu den resultierenden Konzentrationen in den Gewässern und ihrer räumlichen 

Verteilung. Kritische Punkte mit hohen Konzentrationen können so schnell erfasst werden. In 

Abbildung 13 und Abbildung 14 sind als Beispiele jeweils ein Screenshot des Ergebnisbild-

schirms für beide Gebiete dargestellt. 

 

Abbildung 13: Screenshot der  graphischen Ergebnisdarstellung im Rheingebiet 
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Abbildung 14: Screenshot der  graphischen Ergebnisdarstellung im Elbegebiet 

 

Abbildung 15: Bor  in der  Ruhr (Beispiel für  die kar tographische Weiterverarbeitung 
der  Ergebnisse) 

Abbildung 15 zeigt beispielhaft eine aus den Simulationsergebnissen erstellte Karte. Eine 

genauere Betrachtung der Simulationsergebnisse wird durch das Abspeichern der Simula-

tionsergebnisse für alle Gewässerabschnitte in Tabellen ermöglicht. Damit ist sowohl eine 
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räumliche Analyse als auch eine statistische Analyse über Häufigkeitsverteilungen der 

Konzentrationen möglich. In den Ergebnisauswertungen dieser Arbeit werden nur die 

letztgenannten Methoden genutzt. Die räumlichen Informationen der Karten und anderes 

Hintergrundwissen fließen jedoch in die Ergebnisbetrachtungen mit ein. 

Für die Simulationen in großen Einzugsgebieten mit komplexen, statistisch verteilten Umge-

bungsparametern werden für die Berechnung eines stabilen 90-Perzentils in der Ergebnisver-

teilung 5.000 ‚Monte-Carlo shots’  als ausreichend angesehen, für einen stabilen Mittelwert 

genügen 2.500 ‚Monte-Carlo shots’  (ECETOC 1999). Diese Faustregel ist auf Erfahrungen aus 

vorherigen Studien begründet. Eine allgemein gültige Regel für eine notwendige Anzahl von 

‚Monte-Carlo shots’  kann nicht gegeben werden (WAGNER 2001). Die vorgestellten 

Berechnungen wurden grundsätzlich mit 10.000 ‚Monte-Carlo shots’  durchgeführt, um eine 

hohe statistische Sicherheit in den Ergebnisverteilungen zu erreichen. 

4.1 Bor 

Wegen der bereits in Abschnitt 3.2 erwähnten hohen Mobilität und des konservativen 

Verhaltens, kann Bor gut für eine Überprüfung der korrekten Abbildung der Einzugsgebiete 

hinsichtlich der Abflüsse im Gewässersystem und der räumlichen Struktur der Emissions-

punkte genutzt werden. 

4.1.1 Rhein 

Für Borkonzentrationen in Fließgewässern liegen im betrachteten Rheingebiet 2695 gemesse-

ne Einzelwerte und 291 Jahresmittelwerte aus dem Zeitraum 1990 bis 2000 vor. Die Analyse 

der Daten ergibt für die arithmetischen Jahresmittelwerte der Konzentrationen in diesem 

Zeitraum eine abnehmende Tendenz. Die Menge des aus Wasch- und Reinigungsmitteln 

freigesetzten Bors, welche in verschiedenen Quellen als Haupteintragsquelle der Substanz in 

die Gewässer genannt werden, ist im Laufe der 90er Jahre gesunken (siehe Tabelle 7). Um die 

Auswirkungen der zurückgehenden Verbrauchsmengen auf die simulierten Konzentrationen 

zu berücksichtigen und einen Vergleich zu den zeitlich entsprechenden Messwerten zu 

ermöglichen, wurden für Bor verschiedene Szenarien gerechnet. 

Die gemessenen Konzentrationen scheinen bei oberflächlicher Betrachtung ursächlich auf 

dem Rückgang der Verbrauchsmengen (Emissionsmengen) in Wasch- und Reinigungsmitteln 

zu beruhen. Hierbei ist aber zu beachten, dass sich in den verschiedenen Jahren das 

Abflussregime der betrachteten Flüsse variierte und sich somit bei gleichen Substanzfrachten 

in nassen Jahren entsprechend niedrigere Substanzkonzentrationen als in trockenen Jahren 

ergeben. In Abbildung 16 sind die arithmetisch gemittelten Konzentrationen (C) und die 
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gemittelten Abflussraten (Q) an den Mündungen der größeren Nebenflüsse des Rheins dar-

gestellt. 
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Abbildung 16: jähr liche Mittelwerte der  Borkonzentrationen (C) und Abflussmengen 
(Q) an den Mündungen von Nebenflüssen des Rheins von 1995 bis 1999. 

Da Bor nicht aus den Gewässern eliminiert wird, ist die Verdünnung bei gleichbleibenden 

Immissionsfrachten die einzig signifikante Steuergröße für die Konzentrationsverläufe im 

Gewässer. Aus diesem Umstand leiten verschiedene Autoren eine gute Korrelation zwischen 

dem Anteil gereinigten Abwassers und der Borkonzentration ab (u.a. FOOKEN ET AL. 1997). 

Diese Abhängigkeit vom Abflussregime übt einen nicht zu vernachlässigenden Einfluss auf 

die Jahresmittelwerte der gemessenen Borkonzentrationen aus. Alle Konzentrationsmesswerte 

unterliegen somit einer hydraulisch gesteuerten Variabilität und sind damit untereinander 

nicht uneingeschränkt direkt vergleichbar. GREAT-ER repräsentiert im Flussmodell ein 

stationäres, langfristig gemitteltes Abflussregime (siehe Abschnitt 2.4.1). Aus diesem Grund 

wird die hydraulisch gesteuerte Variabilität der Konzentrationen über die verschiedenen Jahre 

nicht direkt berücksichtigt. Allerdings ist in GREAT-ER die Möglichkeit vorgesehen, 

verschiedene Perzentile der Ergebniskonzentrationen auszugeben, und somit auch „Trocken-

wetterereignisse“  in der Ergebnisauswertung zu berücksichtigen. Näheres zu diesem Thema 

findet sich in der Modelldokumentation (ECETOC 1999). 
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Um den Einfluss der variablen Abflussmengen auf die Beurteilung zu minimieren, wurden an 

verschiedenen Messstationen, für die in räumlicher Nähe Abflussmesswerte an den Messtagen 

vorliegen, die entsprechenden Borfrachten errechnet. Im Ergebnis zeigt sich, dass sich trotz 

sinkender Konzentrationen die Frachten nicht grundlegend geändert haben. Daraus kann 

geschlossen werden, dass sich die mit dem Fluss transportierte Bormenge nicht weitreichend 

verringert hat. Abbildung 17 zeigt in Teil (F) die jährlichen, arithmetisch gemittelten Bor-

frachten an den Mündungen der größeren Nebenflüsse des Untersuchungsgebiets. Die 

Frachten errechnen sich aus den Konzentrationsmessungen multipliziert mit dem mittleren 

Abfluss am Messtag. Zusätzlich sind in der Abbildung die rechnerischen Borfrachten darge-

stellt, die sich aus dem Verbrauch von Bor in Wasch- und Reinigungsmitteln durch die 

angeschlossenen Einwohner in den Einzugsgebieten ergeben (W). 
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Abbildung 17: Bor frachten aus den Nebenflüssen des Rheins 

Abbildung 17 zeigt, dass die Annahme, wonach Bor in der Hauptsache durch Haushalts-

waschmittel in die Gewässer gelangt, nicht für das gesamte Einzugsgebiet haltbar ist. 

Besonders in den Flüssen Ruhr und Lippe muss es signifikante zusätzliche Emissionsquellen 

geben. Simulationen, die nur die Eintragsmengen aus Waschmitteln für die verschiedenen 

Jahre berücksichtigen (siehe Tabelle 7), ergeben folgerichtig im Vergleich mit den 

entsprechenden Monitoringdaten Unterschätzungen (siehe Abbildung 18 und Abbildung 19). 
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Abbildung 18: Konzentrationsprofile für  Bor  in der  Ruhr in 1996, 1997 und 1998 
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Abbildung 19: Konzentrationsprofile für  Bor  in der  L ippe in 1996, 1997 und 1998 
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Im Oberlauf der Lippe (Station „Bentfeld“ , ca. km 195) zeigt sich allerdings eine gute Über-

einstimmung von Simulations- und Messwert. Soweit die vorhandenen Daten diesen Schluss 

zulassen, gibt es auch für Bor, ähnlich wie beim Ammonium (siehe Abschnitt 4.6.2), einen 

Zusammenhang zwischen der Lage von Verdichtungsräumen und dem Abweichen der im 

Fluss gemessenen Konzentrationen von den simulierten Konzentrationen. Dies deutet auf 

signifikante zusätzliche Boreinträge aus dem nicht-häuslichen Bereich hin. 
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Abbildung 20: Konzentrationsprofile für  Bor  in der  Wupper in 1996, 1997 und 1998 

Für die Wupper liegen nur wenige Messwerte für Bor vor. Im Mündungsbereich an der 

Messstelle „Opladen“ werden die Unterschätzungen der gemessenen Konzentrationen von 

1996 bis 1998 insgesamt geringer, 1998 wird die gemessene Konzentration vom Modell 

relativ gut wiedergegeben. Besonders im Profil für 1996 fällt die Messstelle „Kohlfurter 

Brücke“ durch einen verhältnismäßig hohen Mittelwert auf, der 1997 nicht mehr so stark 

ausgeprägt ist. Die hohen Messwerte an der „Kohlfurter Brücke“ können auch durch einen 

ungünstigen Messpunkt, z.B. bei schlechter Durchmischung der Abwässer, entstehen. Auch in 

der Wupper tritt demzufolge ein leichtes Defizit zwischen der Modellannahme, dass Bor 

ausschließlich aus Wasch- und Reinigungsmitteln in die Gewässer gelangt, und den realen als 

Konzentration erfassten Frachten auf. Ebenso wie in der nachfolgend vorgestellten Sieg ist 

das Defizit in der Wupper besonders im Vergleich zu Ruhr und Lippe insgesamt gering. 
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Abbildung 21: Konzentrationsprofile für  Bor  in der  Sieg in 1996, 1997 und 1998 

Von den simulierten Konzentrationsprofilen der Flüsse Ruhr, Lippe aber auch Wupper unter-

scheidet sich die Sieg zunächst durch eine relativ gute Übereinstimmung der simulierten und 

gemessenen Werte. 

Die Simulationsergebnisse für 1998 liegen an der Station „Niederschelden“ (ca. km 120) gut 

im mittleren Messbereich; 1996 und 1997 wird eher eine Unterschätzung deutlich. An der 

Station „Niederschelden“ liegen die mittleren Jahreskonzentrationen mit abnehmender 

Tendenz relativ eng zusammen. Die Einzelwerte der Messungen variieren jedoch über eine 

sehr große Spannbreite. Flussabwärts an der Messstelle „Straßenbrücke“ (ca. km 70) deuten 

die vorhandenen Messwerte eher auf eine Überschätzung durch die Modellannahmen hin. 

Unterhalb dieser Station steigen die Messwerte wieder an, so dass an der Station „Menden“  

entsprechend höhere Borkonzentrationen gemessen werden. 

An der Station „Straßenbrücke“ sind die gemessenen Borkonzentrationen tendenziell 

niedriger als in „Menden“. Da die Abflussmenge zwischen den Stationen zunimmt, müssen 

die für diesen Bereich vorhandenen realen Boremissionen die Modellannahmen übertreffen. 

Unter Berücksichtigung der Ergebnisse in den anderen Einzugsgebieten erscheint diese 

Einschätzung realistisch. Die gute Abbildung der Konzentrationen an der flussaufwärts 

liegenden Station „Niederschelden“ für 1998 kann jedoch auch auf eine Fehleinschätzung der 

Abflussmengen und damit der Verdünnungsraten hinweisen. Die berechneten 
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Konzentrationen gehen auf der Fließstrecke zwischen „Niederschelden“ und „Straßenbrücke“  

nicht in dem Maße zurück wie die Messwerte. 

Die gemessenen Konzentrationen steigen zwischen den Stationen „Straßenbrücke“ und 

„Menden“ an. Die Überschätzung der Konzentrationen an der Station „Straßenbrücke“ deutet 

auf einen höheren Boreintrag im Einzugsgebiet zwischen „Straßenbrücke“  und „Menden“ hin 

als im Modell angenommen. 
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Abbildung 22: Konzentrationsprofile für  Bor  in der  Er ft in 1996, 1997 und 1998 

Die Konzentrationen im Oberlauf der Erft werden mit den Ergebnissen der GREAT-ER 

Simulationen gut wiedergegeben. Im Mündungsbereich wird das bereits in Abbildung 17 

sichtbare Defizit zwischen den Waschmittelemissionen und der feststellbaren Borfracht im 

Gewässer deutlich. Im ländlichen Bereich wird eine gute Übereinstimmung zwischen 

gemessenen und simulierten Konzentrationen erreicht. 

Die verschiedenen in Abschnitt 3.2 dargestellten Verwendungen für Bor zeigen, dass es un-

wahrscheinlich ist, die in den Gewässern messbaren Konzentrationen ausschließlich mit einer 

Freisetzung aus Wasch- und Reinigungsmitteln erklären zu können. Die aus Abbildung 17 bis 

Abbildung 22 erkennbaren Unterschätzungen der Borkonzentrationen durch GREAT-ER im 
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Mündungsbereich verschiedener Rhein-Nebenflüsse (besonders von Ruhr und Lippe) 

bestätigen dies. Die Simulationsergebnisse für die entsprechenden Gewässer geben diese 

Unterschätzung für einige Messstellen anschaulich wieder. Dieses Ergebnis widerspricht den 

Annahmen einiger in Abschnitt 3.2 zitierter Autoren. 

Auffallend ist, dass die Unterschätzung der Borkonzentrationen in Gewässern des Rheinein-

zugsgebiets bei ausschließlicher Berücksichtigung der Emissionen aus den Wasch- und 

Reinigungsmitteln für die verschiedenen Messstationen voneinander abweicht. Es lassen sich 

Gebiete identifizieren, in denen anscheinend hohe zusätzliche Substanzmengen im Gewässer 

transportiert werden, und solche in denen das „Waschmittel - Bor“  tatsächlich den größten 

Teil der Gesamtfrachten liefert. 

4.1.1.1 Vertiefte Belastungsanalyse im Ruhreinzugsgebiet 

Im Folgenden wird eine vertiefte Analyse der Belastung des Ruhreinzugsgebiets mit Bor aus 

anthropogenen Quellen dargestellt. Dabei wird versucht zusätzliche Emittenten und deren 

Immissionsfrachten zu ermitteln. 

Um die oben genannten, regional unterschiedlich großen Defizite zwischen gemessenen und 

simulierten Konzentrationen erklären zu können, müssen potentielle zusätzliche Emissions-

quellen für Bor identifiziert werden. Ausgeschlossen werden kann eine signifikant erhöhte 

natürliche Hintergrundkonzentration, da verschiedene Untersuchungen belegen, dass die 

Borkonzentrationen im Grundwasser des Ruhreinzugsgebiets an der unteren Grenze der 

allgemein angenommenen Werte liegen (HABERER 1996; MUNLV-NRW 2001; DIETZ 1975). 

Als zusätzliche Emissionsquellen kommen die bereits in Abschnitt 3.2 angeführten 

Verwendungen im industriell / gewerblichen Bereich in Frage. 

Auf anthropogene Einträge deutet eine Häufung der Standorte metallverarbeitendender 

Gewerbe- und Industriebetriebe in den tributären Einzugsgebieten von Lenne, Volme und 

Hönne hin. Im Gegensatz zu den Pro-Kopf-Verbräuchen für Bor können diese Einträge 

jedoch nicht nach einem statistischen Schlüssel auf alle Kläranlagen umgelegt werden. Die 

Struktur der Industrie deutet darauf hin, dass ein Grossteil der Borfrachten aus Industrie und 

Gewerbe regionalspezifisch in den Teileinzugsgebieten der oben genannten Nebenflüsse in 

die Kläranlagen oder direkt in die Gewässer emittiert wird. 

Als für die Region spezifische zusätzliche Quelle konnte im Einzugsgebiet der Ruhr die 

Einleitung von borhaltigen Grubenwässern identifiziert werden. Die Immissionen durch 

Grubenwässer finden in der Ruhr in der Hauptsache an drei Einleitstellen statt. Die Summe 

der Borfrachten dieser drei Grubenwassereinleitungen liegt in den 90er Jahren im Mittel bei 

rund 24 t Bor/a (RUHRVERBAND 2002). Der Anteil der Borfrachten aus Grubenwässern in der 
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Ruhr beträgt somit rund 8 bis 10 % der Gesamtfrachten im Mündungsbereich. Auf Nachfrage 

beim RUHRVERBAND konnten diese Frachten den drei Einleitstellen spezifisch zugeordnet 

(siehe Tabelle 12) und in der Simulation mit GREAT-ER berücksichtigt werden. Die Ergeb-

nisse in Abbildung 23 verdeutlichen, dass die Defizite an den Messstellen im Unterlauf der 

Ruhr durch die Berücksichtigung dieser zusätzlichen Immissionen zwar geringer, jedoch nicht 

vollständig ausgeglichen werden. Es müssen also weitere Emissionsquellen für Bor existieren. 

Tabelle 12: Bor frachten der  drei Grubenwassereinleitungen (Quelle: Ruhrverband 
2002) 

[t/a] 1996 1997 1998 

Heinr ich 6,4 7,8 8,8 

Robert Müser 9,9 8,0 8,0 

Fr iedlicher  4,3 5,0 6,1 

Aus dem Vergleich von simulierten mit gemessenen Borkonzentrationen im Mündungsbe-

reich der bereits oben genannten Nebenflüsse Lenne, Volme und Hönne ergab sich jeweils 

eine Unterschätzung der tatsächlichen Werte. Um die Defizite in den über diese Flüsse 

zusätzlich der Ruhr zufließenden Bormengen zu bestimmen, wurden Frachtabschätzungen auf 

Basis der Konzentrationsmesswerte durchgeführt. Diese sind in Tabelle 13 den durch Wasch- 

und Reinigungsmitteln emittierten Borfrachten gegenübergestellt. 

Tabelle 13: Bor frachten an verschiedenen Punkten im Ruhreinzugsgebiet 

[t/a] 
Fracht 
1996 

Defizit 
1996 

Fracht 
1997 

Defizit 
1997 

Fracht 
1998 

Defizit 
1998 

Ruhr-Mündung 202 122 233 92 236 113 
Hattingen 182 120 181 61 194 89 
Hönne-Mündung 10 3 11 3 14 6 
Volme-Mündung 17 14 25 15 31 22 
Lenne-Mündung 43 51 38 25 65 54 

Oftmals können aus der Fracht an einem Punkt im Gewässer Rückschlüsse auf die oberhalb 

gelegenen Emissionsquellen gezogen werden, die unter Umstände aussagekräftiger sind als 

gelegentliche Probenahmen direkt an den Einleitungen (KLOPP 1986). Durch nicht kontinuier-

liche Messungen der Konzentrationen, hier meist 12 Werte pro Jahr, steht als Grundlage für 

die Frachtberechnung nur eine kleine Stichprobe zur Verfügung, deren Aussagekraft für den 

gesamten Zeitraum nicht überprüft werden kann (siehe Abschnitt 5.1). Im speziellen Fall kann 

jedoch von einer gleichmäßigen Verteilung der Immissionen über die Zeit ausgegangen 

werden (zumindest was die Abwässer aus dem häuslichen Bereich angeht). 
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Die in Tabelle 13 dargestellten Defizite in Hönne, Volme und Lenne wurden in einer erneuten 

Simulation in diesen Flüssen zusätzlich als Emissionen berücksichtigt. Das Ergebnis dieser 

Simulation ist in Abbildung 23 dargestellt. 
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Abbildung 23: Simulationsergebnisse mit und ohne zusätzliche Emissionsquellen, (die 
Szenar ien werden im Text beschr ieben) 

Die verschiedenen Konzentrationsprofile in Abbildung 23 zeigen die Auswirkungen der 

zusätzlich berücksichtigten Boremissionen durch die Grubenentwässerung und die 

gewerblich / industriellen Frachten der Nebenflüsse auf den Konzentrationsverlauf in der 

Ruhr. B 1 zeigt das ursprüngliche Ergebnis nur mit den Emissionen aus Wasch- und 

Reinigungsmitteln, B 2 berücksichtigt auch die Borfrachten aus Grubenwässern und B 3 

enthält zusätzlich die geschätzten Frachten aus Industrie und Gewerbe, aufgeteilt auf die drei 

eingezeichneten Nebenflüsse Hönne, Lenne und Volme. 

Werden alle bekannten Frachten dem Modell zugeführt, ergibt sich eine sehr gute Abbildung 

der im Unterlauf der Ruhr gemessenen Konzentrationen. In der folgenden Abbildung 24 

werden die Ergebnisse für verschiedene Messstationen aus dem Ruhreinzugsgebiet 

gegenübergestellt. 
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Abbildung 24: Vergleich der  Ergebnisse mit und ohne Berücksichtigung zusätzlicher  
Boreinträge durch Grubenentwässerung und Gewerbe / Industr ie 

In Abbildung 24 sind die mittleren 1998 gemessenen Borkonzentrationen an verschiedenen 

Messstellen im Ruhreinzugsgebiet den an den entsprechenden Punkten mit und ohne Berück-

sichtigung der zusätzlichen Einträge simulierten Konzentrationen (Mittelwerte) gegenüberge-

stellt. Deutlich zu erkennen ist die verbesserte Wiedergabe der Konzentrationen an den 

Messstellen im Unterlauf der Ruhr, die nach B 3 auf der 1 : 1 Achse abgebildet werden (vgl. 

Abbildung 23). 

Im Mündungsbereich der Nebenflüsse Lenne, Volme und Hönne, in Abbildung 24 die 

gemessenen Konzentrationen oberhalb von ca. 145 µg/L, verbessern sich die Simulations-

ergebnisse unter Berücksichtigung zusätzlicher Einträge ebenfalls stark. Jedoch bestehen hier 

immer noch Diskrepanzen zu den gemessenen Werten. Dies ist eine Folge des im GREAT-ER 

Modellsystem genutzten probabilistischen Ansatzes. Durch die Abweichung der in 1998 

herrschenden Abflussmengen von den langfristigen statistischen Kennwerten ergibt sich im 

Modell eine leicht unterschiedliche Konzentrations-Fracht Beziehung. 

Die durchgeführte Belastungsanalyse der Gewässer mit Bor im Ruhreinzugsgebiet zeigt, dass 

die entstehenden Defizite zwischen den messbaren Konzentrationen und den rechnerisch, also 

mit dem Modell ermittelbaren, aus dem häuslichen Gebrauch des Bors entstehenden 

Gewässerbelastungen schlüssig und erklärbar ist. GREAT-ER konnte als Tool für die Analyse 

und regionale Eingrenzung (Lokalisierung) zusätzlicher Emissionen verwendet werden. Eine 

genauere Überprüfung der hier dargestellten Ergebnisse erfordert genauere Daten zu den 

zusätzlichen Emissionsmengen, insbesondere der industriellen / gewerblichen Einleiter. 

4.1.2 Elbe 

Für das Elbegebiet liegen insgesamt rund 1000 Messwerte für Bor an 21 Messstellen vor. Aus 

dem Zeitraum 1996 bis 1998 stammen davon 690 Werte an 19 Messstellen, wobei die Anzahl 
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der Werte an den Stationen zwischen 4 und 70 liegt. In unbelasteten Gewässerabschnitten 

wurden im Elbeeinzugsgebiet eine Konzentration von etwa 20 µg Bor/L gemessen. Diese 

Hintergrundkonzentration wurde in der Simulation ebenfalls berücksichtigt. An der 

Messstelle „Schmilka“ wurde die Borfracht, die mit der Elbe aus Tschechien nach 

Deutschland gelangt, im Modellsystem als Emission berücksichtigt. 

Im Elbegebiet wurde ein Szenario mit einem angenommenen Pro-Kopf-Verbrauch von 

59 g Bor/(E*a) berechnet. Diese 59 g/(E*a) entsprechen dem Mittelwert der Verbrauchs-

angaben über den betrachteten Zeitraum 1996 bis 1998 (vgl. Tabelle 7). 
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Abbildung 25: Simulationsergebnisse für  Bor  im Elbegebiet 

Abbildung 25 stellt die Simulationsergebnisse von Bor im Einzugsgebiet der Elbe den 

vorhandenen Messwerten gegenüber. Die Grafik zeigt, dass mit Ausnahme einer Station die 

vorhandenen Messwerte insgesamt mit einer Abweichung bis Faktor 2 getroffen werden. An 

der Messstelle „Triebisch“  sind die Messwerte höher als die simulierte Konzentration, weil 

die Borfrachten aus der Grubenentwässerung in dieser Region (Rothschönberger Stollen) bei 

den Berechnungen aufgrund fehlender Daten der jährlichen Emissionsfrachten nicht 

berücksichtigt werden konnten (vgl. Abschnitt 4.1.1.1). Das Defizit zwischen gemessenen 

und simulierten Konzentration ließe sich mit einer zusätzlichen Borfracht von 2 t/a 

ausgleichen, was im Vergleich zu den Borfrachten aus der Grubenentwässerung in die Ruhr 

(s.o.) realistisch erscheint. 
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Die Ergebnisse zeigen, dass die Kalibrierung des Elbegebiets, mit Abstrichen, insgesamt 

gelungen ist. Durch fehlende Daten zu Emissionen kommt es stellenweise zu 

Unterschätzungen, was sich mit den Erkenntnissen aus dem Rheingebiet deckt. 

4.2 EDTA 

Grundlage für die in den GREAT-ER-Szenarien verwendeten Verbrauchsangaben ist die 

Markterhebung der UMWELTBUNDESAMTES (UBA 2001a) für das Jahr 1999, mit einer Ver-

brauchsannahme von 6,3 g EDTA pro Einwohner und Jahr. Da EDTA überwiegend als im 

Gewässer sehr stabil angesehen wird, wird ein konservatives Szenario ohne Berücksichtigung 

von Abbau in Kläranlagen und mit einer Halbwertszeit im Gewässer von 24 Tagen berechnet 

(vgl. Abschnitt 3.3). 

Aus der amtlichen Gewässergüteüberwachung liegen für EDTA vergleichsweise umfang-

reiche Messdaten zu Konzentrationen in Oberflächengewässern vor. Zu beachten ist, dass in 

stark belasteten Wasserproben, beispielsweise Fließgewässer mit hohem Schmutzwasseranteil 

oder hohem Salzgehalt und Kläranlagenabläufe, bei EDTA-Bestimmungen jedoch ohne 

weiteres Fehler in Größenordnungen von über 100 % auftreten können (HLFU 1997). 

Bemerkenswert sind hohe gemessene EDTA-Konzentrationen an der Siegquelle, also 

oberhalb direkter Abwassereinleitungen. 1993 wurde ein Jahresmittel von 17 µg/L (Maximal-

wert 41 µg/L), 1994 sogar ein Jahresmittel von 28 µg/L (Maximalwert 105 µg/L) festgestellt. 

Die Mediane der Messwerte liegen bei 14 bzw. 17 µg/L. Diese Messwerte in einem Bereich 

ohne „nennenswerte anthropogene Beeinflussung“ (LUA-NRW 2002) weisen darauf hin, dass 

EDTA auch diffus in die Gewässer eingetragen werden kann. Die Emissionsquelle der 

Belastungen ist unklar, allerdings wird das Einzugsgebiet der Siegquelle nicht landwirt-

schaftlich genutzt. 

4.2.1 Rhein 

Zu den Konzentrationen von EDTA liegen für das hier betrachtete (Teil-) Einzugsgebiet des 

Rheins 2168 einzelne Messwerte an verschiedenen Messstellen vor. In Abbildung 26 sind die 

jährlichen arithmetischen Mittelwerte und die Mediane der EDTA-Konzentrationen im 

Mündungsbereich der größeren Nebenflüsse in einem Diagramm aufgetragen. Die in 

Abbildung 26 aufgeführten Messstellen „bilanzieren“  aufgrund der sehr niedrig angenomme-

nen Abbaurate in den Gewässern (0,0012 h-1) quasi die Immissionsmengen der jeweiligen 

Einzugsgebiete. Da, anders als bei Bor (siehe Abschnitt 4.1), aufgrund der Eliminations-

verluste während des Flusstransports keine Massenerhaltung besteht, kann jedoch keine 

exakte Frachtbilanz der Gesamtemissionen aus den Konzentrationen errechnet werden. 
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Abbildung 26: Mittelwerte und Mediane der  EDTA-Konzentrationen im 
Mündungsbereich der  größeren Nebenflüsse (Daten LUA-NRW) 

Auf den ersten Blick fallen in Abbildung 26 die Veränderungen der Mittelwerte und Mediane 

der EDTA-Konzentrationen an der Lippemündung auf. Beide Werte, der Mittelwert stärker 

als der Median, gehen über den betrachteten Zeitraum stark zurück. An den Mündungen der 

anderen Nebenflüsse zeigen die Mittelwerte ebenfalls einen Rückgang, die Mediane bleiben 

aber, bis auf einige Ausreißer, stabil. Die Veränderungen der Jahres-mittelwerte der EDTA-

Konzentrationen scheinen durch die jeweiligen Abflussmengen zu den Messzeitpunkten 

beeinflusst zu sein. An der Lippe sind die Rückgänge sowohl der Mittelwerte als auch der 

Mediane signifikant, so dass von einem sukzessiven Rückgang von EDTA-Emissionen in 

diesem Einzugsgebiet ausgegangen werden kann. Aus den stabilen Medianen kann insgesamt 

auf in den 90er Jahren gleichbleibende Emissionsfrachten in den jeweiligen Einzugsgebieten 

geschlossen werden. 

Zu den Standorten wichtiger potentieller gewerblicher / industrieller EDTA-Einleiter liegen 

im Rheingebiet keine Informationen vor. 

Für EDTA ist aus den vorliegenden Messwerten kein Zusammenhang der Messstellen bzw. 

der Messwerte, zur Raumstruktur (ländlich oder verdichtet) des Einzugsgebiets erkennbar. So 

fehlt z.B. im Verlauf der Ruhr der, beim Ammonium am Eintritt in das verdichtete „Ruhr-

gebiet“  feststellbare deutliche Sprung im Konzentrationsniveau (vgl. Abschnitt 4.6.2). Es 

werden sowohl an der Ruhr als auch an der Lippe an allen Messstationen, also auch in den 
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ländlich geprägten Bereichen, große Schwankungen der gemessenen Konzentrationen 

registriert. Dieses Belastungsbild deutet auf eine in kurzen Zeitabschnitten variierende 

Emissionsmenge hin, und bestätigt, dass die Emissionsquellen für EDTA gegenüber dem 

Ammonium gleichmäßiger in Raum verteilt sind. Als zusätzliche (gewerblichen) Emittenten 

kommen hier viele Kleinbetriebe (z.B. Wäschereien) in Betracht, die in der Eintragsbilanz 

(gewerbliche Wasch- und Reinigungsmittel) berücksichtigt sind. Bei der Lippe fällt die 

Station „Bentfeld“  (km 196) auf. Hier wurden extrem hohe EDTA Belastungen registriert. Als 

Emissionsquelle kommt die Kläranlage „Paderborn“  als einzige größere Anlage in Frage; dies 

kann jedoch hier nicht bewiesen werden. 
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Abbildung 27: Simulationsergebnis und Messwerte (1993 und 1998) für  EDTA in der  
Ruhr  

Die meisten Daten zu EDTA-Konzentrationen in Gewässern liegen für das Einzugsgebiet der 

Ruhr vor. Im Längsprofil der gemessenen Konzentrationen fällt hier auf, dass die höchsten 

Variationen der Einzelmesswerte an den Messstellen im Oberlauf festgestellt wurden. Im 

Unterlauf liegen die Messwerte an den jeweiligen Stationen dagegen relativ dicht zusammen. 

Dementsprechend sind dort auch die Jahresmittelwerte der Messungen enger gruppiert. 

Die Messwerte 1993 und 1998 unterscheiden sich an der Rührmündung in Mittelwert, Median 

und Variationsbreite nur geringfügig voneinander. Die drei bekannten Messpunkte im Ober-

lauf zeigen dagegen 1993 sehr hohe Mittelwerte bei einer gleichzeitig sehr großen 

Variationsbreite. 1998 liegen die Mittelwerte an diesen Stationen alle unterhalb des 

entsprechenden Werts an der Mündung. Da die meisten potentiellen Einleiter für EDTA im 
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Unterlauf in die Ruhr einleiten, lassen sich die 1993 im Oberlauf gemessenen Werte nicht in 

Beziehung zu den gleichzeitig an der Mündung gemessenen Konzentrationen setzen. Das 

bestätigen die Messdaten des Jahres 1998 und das simulierte Konzentrationsprofil. Daraus 

erschließt sich, dass die 1993 gemessenen Konzentrationen im Oberlauf der Ruhr nicht für 

den mittleren Belastungszustand repräsentativ sind. Als Grund für diese Abweichungen 

kommen sowohl besondere Emissionen als auch Messungen in Abwasserfahnen in Frage. 

Im Unterlauf der Ruhr heben sich die im Oberlauf festgestellten, auf besonderen Einflüssen 

beruhenden Variationen durch Mischung und Verdünnung auf. Diese Messstelle gibt also 

eher ein mittleres Bild der Belastungen wieder. Das bedeutet, dass sich die Gesamtemissionen 

im Ruhreinzugsgebiet von 1993 bis 1998 nur geringfügig geändert haben (vgl. Abbildung 26). 

Der scheinbare Rückgang der Konzentrationen im Oberlauf beruht darauf, dass Extremereig-

nisse nicht mehr vorkamen oder nicht mehr erfasst wurden. Ansatzweise ist dies auch an der 

Sieg (Abbildung 28) zu beobachten. Am Ende der 90er Jahre ist bei allen Längsprofilen eine 

Verkleinerung der Variationsbreiten an den Messstellen zu beobachten, die vorher beschriebe-

nen Extrema finden sich in diesem Ausmaß nicht mehr. 

Ein Grund für den Wegfall der hohen Variationsbreiten und gleichzeitigen Absenkung der 

mittleren EDTA-Konzentrationen ist die Reduzierung von Emissionen als Folge des EDTA-

Verbotes nach der Rahmen-AbwasserVwV für die Metallbe- und verarbeitende Industrie und 

Fotografische Prozesse (RUHRVERBAND 1996). Das bedeutet, dass in den Emissionsannahmen 

nicht berücksichtigte Quellen an Bedeutung verloren haben. Dies könnte die bessere Überein-

stimmung zwischen simulierten und gemessenen Konzentrationen für 1998 in den 

dargestellten Profilen erklären. 
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Abbildung 28: Simulationsergebnis und Messwerte (1993 und 1998) für  EDTA in der  
Sieg 
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Abbildung 29: Simulationsergebnis und Messwerte (1993 und 1998) für  EDTA in der  
L ippe 

Wie bereits in Abbildung 26 gut erkennbar ist, zeigt die Lippe als einziger der Rheinzuflüsse 

einen signifikanten Rückgang der EDTA-Konzentrationen. In Abbildung 29 wird dieser 

Rückgang im Vergleich von Messwerten und Simulationsergebnis anschaulich wiederge-

geben. 
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Abbildung 30: Simulationsergebnis und Messwerte (1993 und 1998) für  EDTA in der  
Wupper 

Da für die Wupper nur Daten einer Messstelle vorliegen, ist eine Bewertung des aus der 

Simulation resultierenden Konzentrationsprofils schwierig. Ein Vergleich mit dem gemesse-

nen Konzentrationsprofil für Ammonium legt die Vermutung nahe, dass auch für EDTA in 

der Wupper prinzipiell eine richtige Dynamik des Konzentrationsverlaufs wiedergegeben 

wird. Die Kläranlage „Buchenhofen“  dominiert den Konzentrationsverlauf, und prägt diesen 

ebenso wie beim Ammonium auf der restlichen Fließstrecke. 

Die Simulationsergebnisse zeigen, dass es mit GREAT-ER möglich ist, nicht repräsentative 

Messwerte oder Messstellen im Vergleich zum Gesamtbild aus simuliertem Konzentrations-

profil und vorhandenen Messstellen herauszustellen. Die nicht plausibel aus dem Gesamtbild 

erklärbaren hohen Konzentrationen, besonders im Oberlauf der Ruhr, konnten so identifiziert 

werden. 

4.2.2 Elbe 

Laut IKSE (1998) liegen an der Saale die beiden einzigen industriellen Direkteinleiter für 

EDTA im gesamten deutschen Elbeeinzugsgebiet. Die letzten veröffentlichten Angaben über 

die EDTA-Frachten der Industriebetriebe Buna und Leuna datieren aus dem Jahre 1997, 

während Messwerte nur für 1998 und 1999 vorliegen. Es werden daher zwei Szenarien mit 

und ohne Berücksichtigung dieser Direkteinleitungen berechnet. 

In einem weiteren Szenario für Unstrut und Gera wird ein 50 %-er Abbau von EDTA in 

Kläranlagen mit Phosphat-Elimination angenommen. Diese Annahme basiert auf der in 

Abschnitt 3.3 angeführten Möglichkeit, dass hohe Fe(III)-EDTA-Gehalte durch die Zugabe 
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von eisenhaltigen Fällmitteln zur Phosphatfällung in Kläranlagen entstehen können, die dann 

dort photolytisch eliminiert werden können. 
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Abbildung 31: EDTA in Saale, Unstrut und Gera 

Die Ergebnisse der Simulationen in den drei dargestellt Flüssen zeigen, dass die in UBA 

(2001a) gegebenen Emissionsmengen bei Vernachlässigung jeglicher Elimination in der Saale 

im Mittel- und Oberlauf und in der Gera zu leichten Unterschätzungen der Messwerte führen. 

Das Belastungsbild wird jedoch in beiden Flüssen insgesamt gut wiedergegeben. Dagegen 

werden die Konzentrationen in der Unstrut insgesamt überschätzt. Die Überschätzten Konzen-

trationen der Unstrut führen nach Einmündung in die Saale dort nicht zu einer signifikanten 

Konzentrationserhöhung. 

Nur durch die Berücksichtigung des von der IKSE (1998) für 1997 angegebenen zusätzlichen 

EDTA-Eintrags der Industriebetriebe Buna und Leuna können die an der Saalemündung 

gemessenen mittleren Konzentrationen erreicht werden. 

4.2.3 Gesamtbetrachtung 

Die Ergebnisse der Simulationen mit EDTA bestätigen unter den gegebenen Annahmen, 

keine Elimination in der Kläranlage und sehr geringe Eliminationsrate im Gewässer, die 

Angaben des UMWELTBUNDESAMTS (UBA 2001a) zu den Emissionsfrachten in die Gewässer. 

Die Verbrauchsangaben aus CEFIC (2000) führen bei gleichen Eliminationsraten zu Über-

schätzungen der Gewässerkonzentrationen. Die minimale Elimination aus dem Gewässer 

(siehe Abschnitt 3.3) kann anhand der Längsprofile der gemessenen und simulierten 

Konzentrationen nachvollzogen werden. 

Die chemische Phosphorelimination in den Kläranlagen ist weit verbreitet. Wie in Abschnitt 

3.3 dargestellt, kann durch die Bildung von Fe(III)-EDTA-Komplexen als der Folge von 

Eisenzugaben bei der Phosphatfällung in Kläranlagen photolytische Elimination stattfinden. 

Die damit mögliche photolytische Elimination des EDTA legt die Vermutung nahe, dass, 

entsprechend der CEFIC-Angaben, die Verbrauchsraten der Substanz höher sind. Die ver-

brauchte EDTA-Menge und damit die Konzentration im Zulauf der Kläranlagen kann also 

durchaus höher sein. In der Zusammenstellung des UBA (2001a) werden jedoch explizit Ver-

brauchsmengen und der davon abwassergängige Teil aufgeführt. Diese Quantifizierung liegt 

also oberhalb der Kläranlage, womit ausgeschlossen ist, dass hier bereits eine Elimination mit 

einbezogen ist. Durch eine Annahme einer Photolyserate von rund 50 % der Substanz in 

Kläranlagen, führen die Angaben der CEFIC zu ähnlichen Ergebnissen wie hier dargestellt. Es 

bleibt also eine Diskrepanz zwischen den verschiedenen angegebenen Verbrauchsraten. Die 

Konzentrationen in den Flüssen am Ende der 90er Jahre lassen sich durch die Modellierung 

mit GREAT-ER auf eine effektive Emissionsfracht in einer Größenordnung von rund 

6,3 g/(E*a) zurückführen. 
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4.3 HHCB 

4.3.1 Rhein 

Für das Rheingebiet liegen zwei Messreihen, je eine für Ruhr und Lippe, im Längsprofil vor. 

Die Messwerte an der Ruhr gehen auf ESCHKE ET AL. (1995) zurück, in der Lippe wurde von 

DSIKOWITZKY ET AL. (2002) gemessen. 

Durch Multipunkteinleitungen wird, wie die Interpolation zwischen den Messwerten zeigt, in 

den Flüssen streckenweise ein Belastungsniveau erreicht, in dem sich Einträge auf der einen 

Seite sowie Elimination und Verdünnung auf der anderen Seite die Waage halten. Im Unter-

lauf der Lippe verschiebt sich dieses Gleichgewicht zugunsten von Elimination und / oder 

Verdünnung. Die Konzentrationen gehen dann entsprechend zurück. In der Ruhr (unterhalb 

km 120) liegt dieses Belastungsniveau bei 400 bis 500 ng HHCB/L (ESCHKE ET AL. 1995), in 

der Lippe (zwischen km 100 und 45) deutlich darunter bei rund 100 bis 200 ng HHCB/L 

(DSIKOWITZKY ET AL. 2002). 

Auffällig ist die deutlich höhere Belastung der Ruhr, obwohl die Einwohnerzahl beider 

Gebiete ähnlich hoch ist. Die Wasserführung der Ruhr ist insgesamt höher, so dass dort 

eigentlich niedrigere Konzentrationen zu erwarten wären als in der Lippe. Diese Annahme 

wird auch durch die Simulationsergebnisse (siehe Abbildung 32 und Abbildung 34) bestätigt. 

Das Abweichen der Messwerte von dieser Eingangshypothese kann an den verschiedenen 

Zeitpunkten der Probennahmen liegen, Ruhr im Februar 1994, Lippe im August 1999, jedoch 

auch messtechnische Gründe haben. Die Messzeitpunkte sind nicht direkt miteinander 

vergleichbar. Es ist anzunehmen, dass bei gleichmäßiger Eintragsrate die Konzentration im 

Gewässer während des Winterhalbjahres durch die geringere Volatilisierung höher ist (siehe 

auch Abschnitt 5.1 zur Problematik von Messwerten allgemein). 

Es wurden drei verschiedene Simulationsannahmen berechnet: 

(A) Mode 1; Eliminationsrate im Fluss Mittelwert 0,0045 h-1 – Standardabweichung 
0,0005 h-1, normalverteilt 

(B) Mode 1; Eliminationsrate im Fluss 0,0025 h-1 

(C) Mode 3; Volatilisierungsrate Mittelwert 0,0027 h-1 – Standardabweichung 
0,0003 h-1, normalverteilt 

Die Annahmen (A) und (B) berücksichtigen eine ausschließlich von der Verweilzeit abhängi-

ge Eliminationsrate, standortbezogene Eigenheiten, in diesem Fall besonders die Wassertiefe, 

der Betrachtungspunkte bleiben unberücksichtigt. 
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Annahme (C) führt, da die Gewässertiefe direkt in die Berechnung eingeht, zu einer regional 

differenzierten Berechnung der Substanzelimination. In tiefen Gewässerabschnitten wird, die 

mit zunehmender Wassertiefe abgeschwächte Volatilisierungsrate nicht auf den gesamten 

Substanzgehalt des Wasserkörpers angewendet. Daraus ergibt sich in Abschnitten größerer 

Tiefe eine, relativ zur Substanzmenge, geringere Eliminationsrate. In den flacheren Gewässer-

abschnitten, z.B. den Oberläufen der Vorfluter, kann die Volatilisierung auf den gesamten 

Substanzgehalt des Wasserkörpers wirken. Daraus resultieren relativ höhere Eliminations-

raten. 
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Abbildung 32: HHCB Konzentrationsprofil der  Ruhr 

In Abbildung 32 sind die Ergebnisse der drei Simulationen, und die Messwerte der Ruhr-

Längsbeprobung aus dem Februar 1994 (ESCHKE ET AL. 1995) dargestellt. Zusätzlich sind 

auch der Mittelwert und Median, sowie die Max / Min Abweichungen der 1995 an der Station 

Essen (km 42) gemessenen HHCB-Konzentrationen (35 Werte von März bis Dezember, vgl. 

Abbildung 33) (mdl. Mitteilung SCHWARTZ) im Diagram eingezeichnet. Während die Mess-

werte aus 1994 auf eine Unterschätzung der Substanzkonzentrationen durch GREAT-ER im 

Unterlauf hindeuten, spiegeln die im Jahre 1995 gemessenen Werte die hohe Schwankungs-

breite der vorkommenden Gewässerkonzentrationen von HHCB wieder. Hier überschätzt das 

Modell den Mittel- und Medianwert. 

Hier ist anzumerken, dass die 1994er Messwerte in der Ruhr anscheinend alle auf volle 

100 µg/L gerundet sind. Im Vergleich zu den Daten der Lippe kann dadurch der Verlauf des 

realen Konzentrationsprofils nicht genau interpoliert werden. Bei der Ruhr wurden deshalb 
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zusätzlich Fehlerbalken mit +/- 50 µg/L eingefügt. Die Messungen aus dem Jahresverlauf 

1995 an der Station Essen scheinen zudem einer Repräsentativität der 1994er Werte für den 

gesamten Jahresverlauf zu widersprechen. 
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Abbildung 33: Jahresgang der  HHCB-Konzentrationen an der  Station Essen in 1995 
(Quelle: mdl. Mitteilung SCHWARTZ) 

Abbildung 33 zeigt den Jahresgang der gemessenen HHCB Konzentration für 1995 in der 

Ruhr bei Essen (Daten mdl. Mitteilung SCHWARTZ). Zusätzlich sind die Wasserführung in der 

Ruhr für die Messzeitpunkte und einige Daten zu den Wassertemperaturen der Ruhr im Dia-

gramm aufgetragen. Es ist ein ausgeprägter Jahresgang für den HHCB-Gehalt im Ruhrwasser 

mit Konzentrationsspitzen im Frühling und Herbst / Winter zu erkennen. Der Verlauf der 

Abflussmengen zeigt, dass die Variabilität der HHCB-Konzentrationen an dieser Messstelle 

nicht entscheidend durch Verdünnungseffekte beeinflusst wird. Während des Frühjahrs-

hochwassers werden höhere Konzentrationen gemessen als in der trockeneren Sommer-

periode. Ab Herbst steigen die HHCB-Konzentrationen wieder an, dagegen bleibt die 

Wasserführung auf niedrigem Niveau. Sicher übt die Umgebungstemperatur einen Einfluss 

auf die Gewässerkonzentrationen einer volatilen Substanz aus. Dadurch ließe sich dieser 

Jahresgang erklären. Als Anhaltspunkt hierfür sind in Abbildung 33 die vorhandenen Daten 

zu Wassertemperaturen der Ruhr oberhalb der Mündung in den Rhein für die Messperiode 

aufgetragen. Anscheinend steht der Konzentrationsverlauf in einem Verhältnis zur Wasser-

temperatur. 

Ein weiterer Erklärungsansatz für die hohen Konzentrationen im Frühjahr ist die Möglichkeit 

von Mischwasserentlastungen der Kläranlagen und dadurch im Mittel stark zurückgehender 
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Eliminationsraten während der Abwasserbehandlung. Die hohen Konzentrationen am 

Jahresende lassen sich auf diese Weise nicht erklären, da die Abflussmengen in dieser Zeit auf 

niedrigem Niveau liegen. 

Für den Vergleich der Modellergebnisse mit HHCB-Messdaten bleibt festzuhalten, dass eine 

Variabilität der realen Gewässerkonzentrationen vorliegt, die sich aus den wenigen vorhande-

nen Daten nicht systematisch erklären lässt. Gründe für diese Variabilität können sowohl in 

den Umgebungsbedingungen (Temperatur) als auch in den in Abschnitt 3.4 angeführten 

unsicheren Verbrauchs- und Emissionsmengen liegen. 
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Abbildung 34: HHCB Konzentrationsprofil der  L ippe 

Ein völlig anderes Bild ergibt sich aus den Simulationsergebnissen für die Lippe. Während in 

der Ruhr (Abbildung 32) die Messwerte unterschätzt wurden, ergeben sich für die Lippe 

(Abbildung 34) unterhalb km 190 durchweg erhebliche Überschätzungen der gemessenen 

HHCB-Konzentrationen. 

Die Besiedlungsdichte und die daraus resultierenden Emissionsmengen in Flussabschnitte 

haben einen großen Einfluss auf die Verläufe der Konzentrationsprofile. Der auch für andere 

Substanzen berechnete Peak oberhalb km 200 durch die Emissionen der Kläranlage Lippstadt 

wird durch die Messungen von DSIKOWITZKY ET AL. (2002), wenn auch nicht in der für hier 

berechneten Größenordnung, bestätigt, und von den Autoren genauso erklärt. Auffallend in 

der Ruhr ist die gute Annäherung der simulierten an die gemessenen Konzentrationen 
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zwischen km 125 und km 160. Erst unterhalb bei km 120 mit dem Eintritt in das dicht 

besiedelte Ruhrgebiet springt das gemessene Konzentrationsniveau in der Ruhr auf Werte um 

400 bis 500 µg HHCB/L. 

Die Modellergebnisse mit den Emissionsraten nach VAN DE PLASSCHE & BALK (1997) 

(Abbildung 34) ergeben in der Lippe Überschätzungen der gemessenen Konzentrationen um 

rund Faktor drei. Aus diesem Ergebnis wurde eine neue Simulationsannahme mit einem auf 

1/3 reduzierten Pro-Kopf-Verbrauch erschlossen. Die Ergebnisse für die Berechnung nach (C) 

mit einem Verbrauch von 1,34 g HHCB/(E*a) sind in Abbildung 35 dargestellt. 
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Abbildung 35: Vergleich des nach Annahme (A) berechneten und eines unter  
Reduzierung der  Verbrauchsmengen auf 1/3 simulier ten Konzentrationsprofils mit 
den vorhandenen Messdaten 

Die Simulation mit der auf 1/3 reduzierten Verbrauchsmenge führt zu einer sehr guten Über-

einstimmung der Simulationsergebnisse mit den Messwerten. Trotz der für die einzelnen 

Messpunkte noch vorhandenen Abweichungen wird das Konzentrationsprofil insgesamt gut 

durch die Modellergebnisse abgebildet. Die Messwerte der HHCB-Konzentrationen in der 

Lippe stammen aus dem August. Bereits Abbildung 33 hat gezeigt, dass in diesem Monat 

anscheinend im Jahresvergleich niedrige HHCB-Konzentrationen in den Oberflächenge-

wässern auftreten. Somit erscheint die Beobachtung in der Lippe plausibel. Allerdings können 

die Gründe für die niedrigen Konzentrationen sowohl auf der Emissionsseite als auch in einer 

verstärkten Elimination im Gewässer liegen. Aus den Gewässerkonzentrationen kann nicht 

zweifelsfrei auf veränderte Emissionsmengen geschlossen werden. 

Wie Abbildung 35 zeigt, ist diese Abweichung zumindest im Fall der Lippe anscheinend 

systematisch. Fraglich ist, warum in der Lippe die Konzentrationen durch das Modell in 
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diesem Maße überschätzt werden. Zumal die angenommenen Eliminationsraten in den Klär-

anlagen im oberen Bereich der gegebenen Werte (vgl. Abschnitt 3.4) liegen. Zu beachten ist, 

dass nach Angaben von BALK & FORD (1999) nicht 100 % des verbrauchten HHCB auch die 

Kläranlagen erreicht. Der Überschätzung in der Lippe steht die starke Unterschätzung der 

Konzentrationen in der Ruhr gegenüber. Beide Messreihen werden durch die in Abbildung 33 

dargestellte und diskutierte Variabilität der HHCB Konzentrationen im Jahresverlauf relati-

viert. Der Vergleich deutet darauf hin, dass beide Messprofile jeweils nur einen engen 

zeitlichen Ausschnitt der langfristigen Konzentrationsverteilung abbilden und eine jährliche 

Variabilität der Gewässerkonzentrationen auftritt. Die in Abbildung 35 dargestellten Ergeb-

nisse unterstützen diese Annahme für die Emissionsseite, jedoch sind für eine weitergehende 

Analyse der Einflüsse der verschiedenen Systemgrößen (Verbrauch, Kläranlageneffizienz und 

Elimination aus dem Gewässer) mehr Messdaten notwendig, um deren Variationen 

zueinander in Beziehungen setzen zu können. 

Die aus begründeten hypothetischen Zusammenhängen mit GREAT-ER berechnete Konzen-

trationsverteilung als Ausdruck eines ‚steady state’  bietet insofern eine gute Abbildungen der 

gemessenen Konzentrationen, als einerseits die Dynamik der Konzentrationsverläufe gut 

wiedergegeben wird (Abbildung 34 und Abbildung 35) und andererseits das Konzentrations-

profil eine langfristige Messreihe im mittleren Bereich schneidet (Abbildung 32). Die gute 

Abbildung der Dynamik der in dichter Abfolge im Längsprofil der Lippe gemessenen HHCB-

Konzentrationen bestätigt grundsätzlich die im Modell berücksichtigten Zusammenhänge für 

Topologie und Substanzverhalten. 
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Abbildung 36: Ergebnisse der  HHCB-Simulation in aggregier ter  Form 

In Abbildung 36 sind die Ergebnisse der Simulation von HHCB nach (C) im Rheingebiet den 

in Anlehnung an VAN DE PLASSCHE & BALK (1997) ermittelten Konzentrationen für PEClocal 

und PECregional gegenübergestellt. Hierbei wurde nicht die ‚ realistic worst case’  Abschätzung 

der Autoren mit einer um Faktor 3 höheren Verbrauchsrate benutzt, sondern entsprechend 

jeweils 1/3 der von VAN DE PLASSCHE & BALK angegebenen Werte aufgetragen, und diese 

noch um 10 % entsprechend des von den Autoren als sorbiert angenommenen Anteils erhöht. 

In Teil (1) der Abbildung 36 ist erkennbar, dass im gesamten Rheingebiet das Modell an rund 

80 % der Einleitstellen von kommunalen Kläranlagen eine Konzentration unterhalb des gene-

risch ermittelten PEClocal berechnet. Für die Einzugsgebiete Ruhr und Lippe liegt dieser Wert 

mit rund 90 bzw. 85 % noch etwas günstiger. Ein anderes Bild wird in Teil (2) der Abbildung 

ersichtlich. Hier wurde anstatt der Anzahl der Kläranlagen die tatsächlich angeschlossene 
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Bevölkerungszahl an den Einleitstellen berücksichtigt. Im Unterschied zu Teil (1), wo aus der 

reinen Zahl der Kläranlagen keine Information zu den absoluten Größe der Anlagen gewon-

nen werden kann, wird in (2) deutlich, welcher Teil der Bevölkerung an den Anlagen mit 

Überschreitung des berechneten PEClocal angeschlossen ist. Dabei zeigt sich, dass im 

Rheingebiet und im Teileinzugsgebiet Lippe für rund 40 % der Bevölkerung an den 

Einleitstellen der Kläranlagen der generisch ermittelte PEClocal überschritten wird. Für das 

Ruhreinzugsgebiet sieht dieses Verhältnis aufgrund der höheren Wasserführung etwas günsti-

ger aus, hier werden für rund 20 % der gegebene PEClocal überschritten. Dieses Ergebnis steht 

in enger Beziehung zu den in Abschnitt 2.7 diskutierten Verdünnungsraten der eingeleiteten 

Abwässer. 

Der in Teil (3) der Abbildung 36 durchgeführte Vergleich von PECregional und der nach Länge 

gewichteten Konzentrationsverteilung in den Einzugsgebieten zeigt, dass rund 90 % der mit 

Abwasser belasteten Fließstrecke im Rheingebiet und des Teileinzugsgebiet Lippe eine 

Konzentration oberhalb des PECregional aufweisen. Auch in diesem Vergleich liegt das Ruhr-

einzugsgebiet etwas günstiger. 

Dieses Ergebnis zeigt deutlich, dass die generische Berechnung des PECregional für HHCB zu 

einem vergleichsweise niedrigen Ergebnis gegenüber der georeferenzierten Modellierung mit 

GREAT-ER führt. Auch wenn der von VAN DE PLASSCHE & BALK (1997) berücksichtigte 

Sicherheitsfaktor 3 auf die Verbrauchsmengen aufgeschlagen wird, deckt der PECregional die 

belasteten Gewässerabschnitte nur zu 40 % ab. Dagegen deckt der von den Autoren gegebene 

PEClocal und der mit Faktor 3 berechnete Wert einen Großteil der Belastungen an den Einleit-

stellen ab. Jedoch liegen hier, besonders bei Berücksichtigung der tatsächlich angeschlosse-

nen Einwohner (Teil � ), nur bei Annahme des 3-fachen Verbrauchs die weitaus meisten 

einwohnergebundenen Emissionen unterhalb des berechneten PEClocal. 

Diese Ergebnisse belegen die höhere Aussagekraft der georeferenzierten Modellierung 

gegenüber den rein generisch ermittelten Konzentrationswerten, da auch in der aggregierten 

Betrachtung ein besseres Bild der zu erwartenden Konzentrationen innerhalb eines Einzugs-

gebiets möglich ist. 

4.3.2 Elbe 

Zum Verhalten von HHCB im Flusssystem liegen kaum Informationen vor, es wurden daher 

unterschiedliche Annahmen für insgesamt vier Szenarien getroffen. Szenario Ia berücksichtigt 

keinerlei Abbau im Flusssystem, Szenario Ib verwendet mit Hilfe des Programms CEMOS 

(TRAPP & MATTHIES 1996) abgeschätzte Parameter für die pauschale Berücksichtigung von 

Volatilisierung und Sedimentation, die Szenarien IIIa und IIIb setzen den Mode III von 
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GREAT-ER ein (BOEIJE 1999), um die Abhängigkeit der Volatilisierungsrate von der Wasser-

tiefe des jeweiligen Flussabschnittes zu berücksichtigen. Die Szenarien IIIa und IIIb 

unterscheiden sich dabei lediglich in der unterschiedlichen Annahme von Windgeschwindig-

keiten. 

Tabelle 14: HHCB Szenar ien  

Szenario Beschreibung 
Ia Mode 1, keine Volatilisierung berücksichtigt 

Ib Mode 1, Volatilisierung MW=0.018 h-1, STABW=0.006, norm.-verteilt   

IIIa Mode 3 mit Default-Values (v=1m/s const.) 

IIIb Mode 3 mit v MW=3,6 m/s, STDABW=1,1, lognormal-verteilt 

Messwerte liegen vom LFUG SACHSEN (2000) für die Mündungsmessstellen von „Döllnitz“ , 

„Jahna“, „Triebisch“ , „Weißeritz“ , „Mügglitz“ , „Gottleuba“ und „Biela“  sowie von der 

ARGE-Elbe für die Messstellen in der Elbe und an den Mündungen von Mulde und Saale vor.  

Abbildung 37: Vergleich der  Simulationsergebnisse für  HHCB mit Messwerten 

Die Gegenüberstellung der verschiedenen Szenarien in obiger Abbildung ergibt für diese 

keine größeren Unterschiede an den kleineren Gewässern, d.h. der Abbau im Fluss macht sich 

offenbar erst nach längeren Reisezeiten in den größeren Flüssen bemerkbar. An den Mess-

stellen „Jahna“ und „Müglitz“  liegen für alle Szenarien deutliche Abweichungen von den 

realen Messstellen vor, die möglicherweise auf fehlende bzw. fehlerhafte Einleiterdaten 
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zurückzuführen sind. An den Messstellen von Elbe, Mulde und Saale ergeben sich für das 

Szenario Ia ohne Abbau durchweg Überschätzungen. 

4.4 Diclofenac und Paracetamol 

4.4.1 Rhein 

Wie bereits erwähnt liegen für das hier betrachtete Einzugsgebiet des Rheins keine 

systematisch verwertbaren Messdaten zu Arzneimittelkonzentrationen in Gewässern vor. Eine 

Stichprobe des RUHRVERBAND ergab am 14.11.1995 bei Essen (ca. Ruhr-km 42) eine 

Konzentration von 90 ng Diclofenac/L, am selben Tag wurde im Ablauf der Kläranlage 

„Essen-Rellinghausen“  eine Diclofenac-Konzentration von 1000 ng/L gemessen 

(RUHRVERBAND 1996). Von Anfang Juli bis Anfang Dezember 1998 wurden im Mittellauf 

der Ruhr stichprobenartige Untersuchungen durchgeführt. Bei diesen konnte in 7 von 35 

Proben (die Bestimmungsgrenze lag bei 20 - 50 ng/L) Diclofenac im Oberflächenwasser mit 

50 - 60 ng/L nachgewiesen werden (RUHRVERBAND 2001). Im Jahre 2000 hat der 

RUHRVERBAND ebenfalls an der Messstelle Essen-Rellinghausen aus 49 Proben im Median 

eine Konzentration von 34 ng Diclofenac/L im Ruhrwasser bestimmt (Min.: <10 und Max.: 

230 ng/L) (RUHRVERBAND 2001).  
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Abbildung 38: Simulier te und gemessene Konzentration für  Diclofenac in der  Ruhr. 

Da unterschiedliche Annahmen für den Pro-Kopf-Verbrauch von Diclofenac vorliegen (siehe 

Tabelle 10), wurden zwei Szenarien mit verschiedenen Verbrauchsraten berechnet. 
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Entsprechend dieser veränderten Eingangsparameter ändert sich auch die nach Gleichung 18 

berechnete Konzentration von Diclofenac in den Gewässern. In Tabelle 15 sind die so 

ermittelten Konzentrationen in Oberflächengewässern bei einem für Nordrhein-Westfalen 

typischen Wasserverbrauch von 140 L/(E*Tag) aufgeführt. Die Überprüfung der Modeller-

gebnisse beschränkt sich neben der Profildarstellung in Abbildung 38 auf einen Vergleich mit 

den aus dem EMEA-Ansatz bestimmten generischen Konzentrationswerten. 

Tabelle 15: Berechnete gener ische Gewässerkonzentrationen für  Diclofenac 

Elimination in 
Kläranlage 

Wasserverbrauch 140 
L/(E*Tag) 

69 [%] 

124 75 [ng/L] zufließende 
Substanzmenge 

[mg/(E*a)] 400 243 [ng/L] 

Die in Tabelle 15 dargestellten Werte liegen für beide Szenarien über den in Abbildung 38 

dargestellten Mittelwert der Monitoringkampagne 2000 in der Ruhr. Auf den ersten Blick 

scheint der EMEA-Ansatz also ausreichend zu sein, um die Belastung der Fliessgewässer mit 

Diclofenac einzuschätzen. 

Für den folgenden Vergleich zwischen Simulationsergebnissen und den in Tabelle 15 aufge-

führten generischen Gewässerkonzentrationen für Diclofenac, wurden die von GREAT-ER 

berechneten Werte der mittleren Anfangskonzentrationen (CsimStartMean) in allen Flussab-

schnitten, in welche eine kommunale Kläranlage einleitet, ausgewertet. Der CsimStartMean 

berücksichtigt für den jeweiligen Flussabschnitt keinen Abbau, enthält jedoch die 

Vorbelastung (entsprechend Hintergrundkonzentration) durch flussaufwärts liegende Klär-

anlagen. Deren Emissionen unterliegen auf der Fließstrecke einer Elimination. Der 

CsimStartMean ist lokalspezifisch / georeferenziert einer Anlage zugeordnet. In ihrer 

Variabilität untereinander geben diese Werte Auskunft über die unterschiedlichen Verdünnun-

gen und Vorbelastungen an den Einleitstellen im gesamten Einzugsgebiet. Ein wichtiger 

Faktor ist in diesem Zusammenhang die in Abschnitt 2.7 dargestellte angenäherte reale 

Verdünnung der Abwässer. Hier zeigte sich, dass eine Verdünnung der Haushaltsabwässer, 

bei einem Verbrauch von 140 L/(E*Tag), für rund 30 % der Einwohner unter dem Faktor 10 

liegt. 
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Abbildung 39: Ergebnisse der  Simulationen für  Diclofenac im Rheingebiet (siehe Text) 

In Abbildung 39 sind kumulierte Häufigkeitsverteilungen für die zwei in Tabelle 15 

definierten Szenarien im gesamten Rheingebiet dargestellt. KA-Start% ist jeweils die kumu-

lierte Häufigkeit der CsimStartMean (s.o.) für 465 Kläranlagen, unabhängig von der Anlagen-

größe. E-Start% berechnet sich aus der akkumulierten Zahl der an die Anlagen mit dem 

jeweiligen CsimStartMean angeschlossenen Einwohner (E). Die Kurve Länge% beschreibt 

das Verhältnis von akkumulierter Länge aller belasteten Flussabschnitte zur Höhe der 

jeweiligen mittleren Diclofenac-Konzentrationen. Der senkrechte Strich kennzeichnet den 

nach Gleichung 18 berechneten EMEA-Wert (vgl. Tabelle 15). 

Die in Abbildung 39 dargestellten Ergebnisse ähneln sich in der Häufigkeitsverteilung für 

beide Szenarien stark. Lediglich das Konzentrationsniveau verschiebt sich in Abhängigkeit 

von den Eingangsparametern. Die Darstellungen zeigen, dass jeweils auf rund 4 % der 

belasteten Fließstrecke (Länge%) der entsprechende EMEA-Wert überschritten wird. 

Bei ausschließlicher Betrachtung der Emissionspunkte der Kläranlagen ergibt sich ein anderes 

Bild. Insgesamt übertrifft die Konzentration an den Einleitstellen von rund 22 % aller Kläran-

lagen (KA-Start%) den berechneten EMEA-Wert, wobei für rund 42 % der angeschlossenen 

Einwohner (E-Start%) der Vergleichswert an der Einleitstelle ihrer Abwässer überschritten 

wird. Diese Werte stehen in enger Verbindung zu den Verdünnungsraten der gereinigten 

Abwässer (siehe Abschnitt 2.7.1). In die EMEA-Berechnungen ist als Verdünnungsfaktor der 

Wert 10 eingegangen. Dieser wird bei rund 30 % aller Kläranlagen unterschritten (siehe 

Abbildung 9). 



Ergebnisse und Diskussion der  Anwendungsstudien 109 

 

Da die Häufigkeitsverteilung der realen Abflussmengen in Oberflächengewässern linksschief 

(angenähert logarithmisch) ist, können die Verdünnungsraten nicht 1 zu 1 in die Betrachtung / 

Abschätzung der Konzentrationen an den Einleitstellen übernommen werden. Im Median ist 

die Verdünnung der Abwässer höher als in den Mittelwertbetrachtungen wie in Abbildung 9 

dargestellt. 

Durch die in der EMEA-Formel nicht berücksichtigte Hintergrundkonzentration an den 

Einleitstellen durch flussaufwärts liegende Emittenten, wird eine manuelle Bestimmung der 

Substanzkonzentration auch bei genauer Berücksichtigung der Verdünnung quasi unmöglich. 

Auch der Einbau von Sicherheitsfaktoren kann zu einer falschen Annahme führen, wobei die 

Abweichung von der Wirklichkeit nicht quantifizierbar sind. Hier liegt ein entscheidender 

Vorteil der georeferenzierten Simulation. 
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Abbildung 40: Ergebnisse der  Simulation für  Paracetamol im Rheingebiet 

Abbildung 40 entspricht im Aufbau Abbildung 39 (S. 108), zu den dargestellten Größen siehe 

dortige Beschreibung. 

Die Ergebnisse der Modellierung von Paracetamol zeigen, dass an der Einleitstelle von rund 

29 % der betrachteten Kläranlagen (KA-Start%) der nach EMEA ermittelte Wert von 34 ng/L 

(bei einem Wasserverbrauch von 140 L/(E*Tag)) überschritten wird. Bezieht man diesen 

Vergleich auf die absolute Zahl der angeschlossenen Einwohner (E-Start%), ergibt sich für 
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rund 47 % der im Untersuchungsgebiet lebenden Menschen an den Einleitstellen ihrer Ab-

wässer eine Konzentration von über 34 ng Paracetamol/L. 

Weiterhin ist auch in Abbildung 40 die Häufigkeitsverteilung der mittleren Konzentrationen 

in allen belasteten Flussabschnitten auf Basis der akkumulierten Gewässerlänge dargestellt. 

Hierbei zeigt sich, dass auch rund 14 % der gesamten mit Abwasser belasteten Fließstrecke 

im Mittel eine Konzentration größer als 34 ng Paracetamol/L aufweist. 

Die von der EMEA vorgeschlagene Berechnungsformel (Gleichung 18) soll einen konservati-

ven Wert für die mittlere Substanzkonzentration im Oberflächenwasser bzw. am Einleitpunkt 

der Kläranlage liefern. Die georeferenzierte Betrachtung zeigt, dass der durch die EMEA-

Formel errechnete Konzentrationswert im Rheingebiet an den Einleitstellen von 22 % 

(Diclofenac) bzw. 29 % (Paracetamol) der Kläranlagen überschritten wird. Gründe sind die 

oft unterhalb 10 liegenden Verdünnungsfaktoren und die vielfach bestehende Vorbelastung 

durch flussaufwärts liegende Kläranlagen. Diese Vorbelastung der Gewässer führt zu einer 

weiteren Verschlechterung der effektiven Verdünnungsverhältnisse (vgl. Gleichung 17 

Abschnitt 2.7), die in der EMEA-Formel nicht berücksichtigt wird. Die Kläranlagen an denen 

der EMEA-Kennwert überschritten wird reinigen zudem das Abwasser von insgesamt über 

40 % der Gebietsbevölkerung. 

Für die Beurteilung der verschiedenen Ansätze ist in erster Linie wichtig, welches Ziel mit der 

Untersuchung verfolgt werden soll. Es zeigt sich, dass anscheinend mit dem EMEA-Ansatz 

für die beiden hier untersuchten Substanzen eine Aussage zu den mittleren Konzentrationen 

im Gesamtgebiet möglich ist. Die Mittelwerte der Konzentrationen an den Einleitstellen der 

Kläranlagen (KA-Start%) und für alle belasteten Flussabschnitte (Länge%) liegen jeweils 

unterhalb der nach der EMEA-Formel berechneten Konzentrationen. Gewichtet man die 

Konzentrationsverteilung anhand der tatsächlichen Einwohnerzahlen (E-Start%) deckt der 

EMEA-Ansatz für beide Substanzen jeweils einen Wert ab, der an den Einleitstellen der 

Abwässer der halben Gebietsbevölkerung auftritt. 

Zielt die Untersuchung auf eine Bestimmung möglicher Extremwerte und damit riskanter 

Parameterkonstellationen, kann der generische Ansatz nicht genutzt werden. Die Ergebnisse 

zeigen, dass schon die betrachteten Mittelwerte der Konzentrationen an den Emissionspunk-

ten von rund 30 % der Anlagen unterschätzt werden. Maximalwerte sind hierbei ungefähr 

Faktor zehn größer als der nach EMEA errechnete Wert. Das 90-Perzentil der simulierten 

Konzentrationen, als Ausdruck einer „worst case“ Annahme, liegt an den Einleitstellen um 

Faktor 1,75 über den dargestellten Werten. In diesem Fall erhöht sich die Häufigkeit der 
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Konzentrationsunterschätzung durch EMEA auf 35 % bei (KA-Start%) und 57 % bei (E-

Start%). 

Die Elimination einer Substanz aus dem Gewässer führt auch bei Betrachtungen 

ausschließlich an den Einleitpunkten der Kläranlagen zu Fehlern. Dieser Ansatz kann nur bei 

Substanzen durchgeführt werden, die oberhalb weiterer Emissionen vollständig aus dem 

Wasser eliminiert werden. Dies ist in der Realität sehr unwahrscheinlich. Die Ergebnisse für 

Diclofenac und Paracetamol zeigen wie schon bei HHCB, dass eine generische Berechnung 

der Gewässerkonzentrationen unsichere Ergebnisse liefert. Diese Fehleinschätzung / Un-

sicherheit lässt sich nur durch die Auswertung der Ergebnisse georeferenzierter Simulationen 

quantifizieren. Auch die Anwendung von Sicherheitsfaktoren in der generischen Expositions-

abschätzung bietet keine praktikable Lösung, da diese ebenfalls nur durch eine 

standortbezogene Analyse in der richtigen Größenordnung bestimmt werden können. 

4.4.2 Elbe 

Für Diclofenac liegt jeweils nur ein einzelner Messwert aus der Beprobung des 

Umweltbundesamtes vom August 1999 vor. Die nachfolgenden Abbildungen zeigen die 

Simulationsergebnisse für den Elbe-Hauptlauf und die wichtigsten Elbezuflüsse. 
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Abbildung 41: Simulationsergebnisse Diclofenac 

Die deutlichen, offenbar systematischen Unterschätzungen am Anfang des Elbe-Profils lassen 

sich möglicherweise durch unterschätzte Einträge der Kläranlage Dresden oder bisher uner-

kannter Emittenten, z.B. Kliniken oder Arzneimittelhersteller, erklären. Eine weitere Erklä-

rung könnte in der Bilanzierung an der Messstelle „Schmilka“  bestehen, falls die Probenahme 

dort in einem eher unbelasteten Bereich erfolgt ist (z.B. Stillwasserzonen, in denen nach 

längerer Verweilzeit ein höherer photolytischer Abbau erfolgt war).  

Die beiden Messpunkte unterhalb der Havelmündung kennzeichnen die Messungen am 

rechten und linken Ufer der Messstelle Schnackenburg. Der deutlich niedrigere Wert wurde 

am rechten Ufer gemessen und verdeutlicht den langsamen Durchmischungsprozess unterhalb 

des Havelzuflusses.  

Sowohl im unteren Elbe-Lauf als auch für die Zuflüsse werden, soweit die Datenbasis diesen 

Schluss zulässt, durchweg gute bis sehr gute Prognosegenauigkeiten für Diclofenac erreicht. 
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Abbildung 42: Paracetamol im Elbe-Einzugsgebiet 

Für den Vergleich der Paracetamol Simulationsergebnisse konnten zwei Messwerte aus den 

Beprobungen des Umweltbundesamtes vom August 1999 und 2000 herangezogen werden. 

Die erheblichen Differenzen der 1999 jeweils rechts und links an der Messstelle „Schmilka“ 

gemessenen Konzentrationen bestätigen die auch bei Diclofenac vermutete Problematik der 

Bilanzierung an dieser Messstelle. Der hohe, am linken Ufer gemessene Wert des Jahres 1999 

ließ sich in der 2000er Beprobung (ausschließlich am linken Ufer) nicht bestätigen. Für die 
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Bilanzierung der aus Tschechien eingetragenen Frachten wurde daher der 1999 am rechten 

Ufer gemessene Wert verwendet. 

Auch die Prognosequalität für Paracetamol im Elbegebiet liegt im Bereich der für GREAT-

ER angestrebten Genauigkeit. 

Den Berechnungen nach dem EMEA-Ansatz und den Simulationsrechnungen in GREAT-ER 

wurden die gleichen Annahmen bzgl. Exkretionsmengen und Kläranlageneffizienzen zugrun-

degelegt. Elimination im Flusssystem wurde jedoch nur in GREAT-ER berücksichtigt, da aus 

dem EMEA-Paper nicht entnommen werden kann, wie Volatilisierung, Photolyse und 

biologischen Abbau realistisch in einer pauschalen Abbaurate quantifiziert werden soll bzw. 

welche Fließstrecken und/oder Verweilzeiten hier angenommen werden sollen. In diesem 

Sinne sind die für den EMEA-Ansatz getroffenen Annahmen durchaus konservativer als die 

für die GREAT-ER Simulationen gewählten. 

Wie bereits in den Oberläufen von Havel, Saale und Schwarzer Elster zu sehen, liegt bereits 

die mittlere berechnete Konzentration der GREAT-ER Simulationsrechnungen an vielen 

Stellen des Flussnetzes deutlich oberhalb der EMEA-Berechnungen. Da diese Flüsse bzgl. 

ihrer Verdünnungssituation relativ günstig und als nicht repräsentativ für das gesamte Ein-

zugsgebiet angesehen werden können, werden im Folgenden der Teltowkanal als ein 

künstliches Gewässer mit hohem Abwasseranteil und die Holtemme als ein typischer 

Mittelgebirgsfluss in vergleichsweise dünn besiedeltem Raum betrachtet. 

 

Abbildung 43: Paracetamol und Diclofenac in Teltowkanal und Holtemme 

Im Teltowkanal werden mit GREAT-ER um mehr als das sechsfache höhere (mittlere!) 

Konzentrationen prognostiziert, als mit dem EMEA-Ansatz berechnet wurden. Dabei ist zu 

berücksichtigen, dass für das GREAT-ER-Szenario nur etwa die halbe Jahresfracht der Klär-

anlage „Ruhleben“ berücksichtigt wurde, da diese im Sommerhalbjahr in die Spree 

entwässert. Das Konzentrationsprofil würde dementsprechend bei einer alleinigen Betrach-

tung des Winterhalbjahres zwischen der Kläranlage „Ruhleben“ und dem Griebnitzsee noch 

einmal deutlich erhöht werden. 
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Auch für die Holtemme werden mit GREAT-ER jeweils unterhalb der Kläranlagen „Silstedt“  

und „Wernigerode“ bis zu doppelt so hohe Werte berechnet, obwohl hier stets nur die 

mittleren Ergebniskonzentrationen, also ein ungefähr mit der Konzentration bei MQ 

vergleichbarer Wert, dargestellt worden sind. 

4.5 Diuron 

4.5.1 Rhein 

Wie in Abschnitt 3.6 bereits dargelegt, unterscheidet sich die Simulation von Diuron von 

denen der anderen vorgestellten Stoffe, deren Emissionen sich ursächlich auf die mit den 

spezifischen Emissionspunkten (Kläranlagen) verknüpfte Bevölkerungszahl beziehen. Als 

Parameter für eine lokale Zuordnung der Emissionsfrachten wurde ein Teil („Strassen, Wege, 

Plätze“ , siehe Abschnitt 3.6) der versiegelten Flächen im „Einzugsgebiet“  der jeweiligen 

Kläranlagen verwendet. Dieser Flächenanteil ergibt, multipliziert mit der ausgebrachten 

Menge pro Flächeneinheit, die in Abschnitt 3.6 hergeleitete punktspezifische Emissionsfracht 

von 4,3 g/(ha*a) für die jeweilige Kläranlage. 

Es muss betont werden, dass diese Herangehensweise mit Unsicherheiten behaftet ist. Eine 

Vielzahl von Faktoren, räumliche und soziale / personenbezogene, führen in der Realität zu 

im Raum variierenden flächenbezogenen Aufwandmengen für Diuron innerhalb des betrach-

teten Einzugsgebiets. Diese können, auch mangels spezifischer Informationen, hier nicht 

berücksichtigt werden. Einzig die Flächennutzung bietet, wie in Abschnitt 3.6 dargelegt, eine 

rationelle und handhabbare Methode Emissionsmengen für Diuron räumlich zu diskretisieren. 

Allerdings muss auch angemerkt werden, dass die Umlage der Gebietsbilanz (gemessene 

Frachten an der Mündung) auf eine Kenngröße (versiegelte Fläche) nicht auf einer gesicher-

ten statistischen Basis beruht. 

Ziel der georeferenzierten Modellierung ist es, für jeden Punkt innerhalb des Einzugsgebiets 

eine Angabe zu den Gewässerkonzentrationen der Substanz zu berechnen. Der hier vorgestell-

te Ansatz erlaubt einen ersten Überblick über die realistisch zu erwartende Konzentrations-

verteilung in den Gewässern. Dies ist möglich, da für die räumliche Diskretisierung der 

Immissionsmengen ein standortspezifischer Parameter (Flächennutzung und -größe) benutzt 

wurde. Ähnlich wie bei einer Umlage von gemessenen Gesamtfrachten auf die Einwohnerzahl 

eines Einzugsgebiets, bildet hier eine georeferenzierte Größe die Berechnungsgrundlage für 

Punktemissionen. Die Modellergebnisse können somit als ein Indiz für die zu erwartende 

Gewässerbelastung durch Diuron dienen. 

In ersten Berechnungen wurden die für Diuron ermittelte Emissionsmenge von 4,3 g/(ha*a) 

als Eingangswert für die Simulation mit dem nach der jährlichen Abflussverteilung 
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kalibrierten Modell verwendet. Dabei wurde eine Simulation (Jahr) unter Berücksichtigung 

der Elimination durch Photolyse (kphoto = 0,0192h-1) und eine Simulation ohne Elimination 

(Jahr ohne Photo) durchgerechnet. Die Ergebnisse sind in Abbildung 44 dargestellt. 
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Abbildung 44: Konzentrationsprofil für  Diuron in der  Ruhr bei kontinuier lichen 
jähr lichen Emissionen (Szenar ien siehe Text). 

Abbildung 44 zeigt simulierte Profile der mittleren Diuronkonzentrationen, wie sie sich bei 

einem kontinuierlichen Eintrag von 0,43 mg/(m²*a), bezogen auf die Flächengröße von 

„Strassen, Wegen und Plätzen“, über den gesamten Jahresverlauf in der Ruhr ergeben. Dane-

ben sind die statistischen Kennwerte (Mittelwert, Median und logarithmische Standardab-

weichung) der an den Messstellen im Längsverlauf der Ruhr gemessenen Konzentrationen 

dargestellt. 

Mit den getroffenen Annahmen werden an allen Messstationen die statistisch ausgewerteten 

gemessenen Konzentrationen unterschätzt, wie Abbildung 44 anschaulich zeigt. Die Unter-

schätzung vergrößert sich bei Berücksichtigung einer Elimination durch Photolyse. Die 

Emissionsmengen für Diuron müssen also höher sein als hier angenommen. 
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Bereits in Abschnitt 3.6 wurde beschrieben, dass sich die Anwendungszeit und damit auch der 

Zeitraum der Freisetzung der Substanz auf einen Teil des Jahres, besonders Mai bis August, 

konzentrieren (vgl. Abbildung 12). Die Folge ist, dass die Emissionsmengen und resultieren-

den Gewässerkonzentrationen in diesem Zeitraum deutlich höher liegen als während der 

anderen Monate. Zusätzlich unterscheiden sich die Kennwerte der Häufigkeitsverteilungen 

der Abflussmengen in diesem Zeitraum von denen über den gesamten Jahreszyklus. Daraus 

folgend konnten Rahmenbedingungen für ein weiteres Modellszenario entwickelt werden. 

Zunächst mussten die Abflussmengen mit dem in Abschnitt 2.4.1 vorgestellten Ansatz neu 

kalibriert werden. Dazu wurden ausschließlich die vorhandenen Messwerte der Monate Mai 

bis August herangezogen. Während der Q5 weitgehend gleich blieb (im Mittel Faktor 1,1 

gegenüber der jährlichen Statistik) liegen die Werte für den MQ mit Faktor 0,6 gegenüber der 

jährlichen Statistik in diesem Zeitraum bedeutend niedriger. 

Bei der Anpassung der Verbrauchsmengen wurde davon ausgegangen, dass in den betrachte-

ten vier Monaten 74 % der jährlichen Verbrauchsmenge ausgebracht werden. Da GREAT-ER 

als Eingangsparameter eine Verbrauchsrate, bezogen auf die Basis eines ganzen Jahres 

benötigt, musste die in Abschnitt 3.6 berechnete Anwendungsmenge entsprechend umgerech-

net werden. 

Gleichung 20 

�
�

�
�
�

�=
AZ

KAnwAnw AZeff

12
**12  

Anweff = effektive Anwendungsmenge [Masse pro Jahr] 
Anw12 = Anwendungsmenge in einem Jahr [Masse pro Jahr] (hier 4,3 g/(ha*a)) 
KAZ = Anteil der jährlichen Anwendungsmenge die auf den betrachteten Anwendungszeitraum entfällt [%] (hier 74 %) 
AZ = Anwendungszeitraum [Monate] (hier 4 Monate) 

Nach Gleichung 20 ergibt sich eine hypothetische Verbrauchsmenge von 9,55 g/(ha*a), die in 

einer weiteren Simulation (Sommer) berücksichtigt wurde. 
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Abbildung 45: Konzentrationsprofil für  Diuron in der  Ruhr, berechnet mit angepassten 
Abfluss und Verbrauchsmengen (siehe Text). 

In Abbildung 45 ist der mit den neu kalibrierten Abflussmengen und angepassten Emissions-

mengen der einzelnen Einleiter (Sommer), simulierte Konzentrationsverlauf für Diuron, unter 

Berücksichtigung einer Elimination durch Photolyse (k = 0,0192 h-1), in der Ruhr dargestellt. 

Zusätzlich sind hier das 84- und 16-Perzentil, also +/- einfache Standardabweichung, der 

Ergebnisverteilung aufgetragen. Für die statistische Auswertung der angebildeten Messwerte 

wurden ebenfalls ausschließlich die Daten der Monate Mai bis August verwendet. Dadurch 

ergeben sich leichte Veränderungen gegenüber der Darstellung in Abbildung 44. 

Das Ergebnis dieses Szenarios Sommer zeigt eine sehr gute Übereinstimmung zwischen den 

berechneten und den gemessenen Mittelwerten. Zusätzlich weisen auch die für die Simula-

tionsergebnisse und die Messwerte aufgetragenen Standardabweichungen eine gute 

Übereinstimmung auf. 

Eine Simulation ohne Berücksichtigung von photolytischen Abbau führt für das Sommer-

szenario im Mittelwert zu, mit der Fließstrecke größer werdenden Überschätzungen der 

Messdaten. Dieses Ergebnis weist darauf hin, dass Abbau während des Flusstransports eine 

Rolle spielt. Ist dies der Fall, können die von KLOPP (1993) bestimmten Frachten (siehe 

Abschnitt 3.6) nicht die gesamte Eintragsmenge in die Gewässer berücksichtigen. Daraus 

ergibt sich ein Bilanzfehler, der sich in den Simulationsergebnissen anscheinend nicht nieder-

schlägt. Es ist davon auszugehen, dass dieser Bilanzfehler im Zuge der Umrechnung auf das 

Sommerszenario herausgerechnet wurde. Für eine abschließende Beurteilung sind zusätzliche 

Messdaten aus dem Einzugsgebiet, besonders auch von Nebenflüssen, notwendig. 
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Soweit die vorhandenen Messdaten diese Interpretation zulassen, führt die Modellierung für 

Diuron mit GREAT-ER, unter Berücksichtigung der räumlich spezifischen Emissionsfrachten 

und einer jahreszeitlichen Anpassung der Abflussmengen, zu sehr guten Ergebnissen. Durch 

eine Anpassung der Modellparameter an saisonale Bedingungen, hier den Sommer, ist eine 

enorme Verbesserung der Simulationsgüte möglich. 

Beide Simulationen (Sommer und Jahr) führen im Oberlauf der Ruhr zu Konzentrations-

spitzen, die aufgrund fehlender Daten nicht durch Messergebnisse bestätigt werden können. In 

diesem Teil des Ruhreinzugsgebiets weisen die Siedlungen, bezogen auf die Einwohnerzahl, 

relativ große Anteile der für die Emissionsabschätzung von Diuron benutzten versiegelten 

Flächen auf. Dementsprechend würden bei einer Umlage der angenommenen Emissionsfrach-

ten der Kläranlagen auf die Einwohnerzahl in diesem Bereich im Verhältnis zum dicht 

besiedelten Unterlauf der Ruhr sehr hohe Pro-Kopf-Verbräuche resultieren. Daraus erklärt 

sich der unterschiedliche Verlauf der für Diuron berechneten Konzentrationsprofile gegenüber 

den anderen, anhand eines einheitlichen Pro-Kopf-Verbrauchs simulierten Substanzen (vgl. 

z.B. Bor, Abschnitt 4.1). Um diese Ergebnisse zu verifizieren, müssen Messungen im 

Oberlauf der Ruhr durchgeführt werden. 

Die Zielvorgabe der LAWA zum Schutz der aquatischen Lebensgemeinschaften sieht für das 

90-Perzentil der Diuronkonzentrationen in Oberflächengewässern einen Wert von 0,05 µg/L 

vor. Die Zielvorgabe der IKSR zum Schutz der aquatischen Lebensgemeinschaften liegt 

beinahe Faktor 10 niedriger bei 0,006 µg Diuron/L (UBA 2002). 

Abbildung 46 stellt die über die belastete Fließstrecke kumulierten Häufigkeiten der 

berechneten Diuronkonzentrationen für alle Flussabschnitte im Ruhreinzugsgebiet (Mittelwert 

und 90-Perzentil) der Szenarien Jahr (siehe Abbildung 44) und Sommer (siehe Abbildung 

45) dar. 
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Abbildung 46: Kumulier te Darstellung der  berechneten Diuronkonzentrationen im 
Ruhreinzugsgebiet (Mittelwert und 90-Perzentil) im Vergleich zur  Zielvorgabe der  
LAWA für  Diuron zum Schutz der  aquatischen Lebensgemeinschaften. 

Die Häufigkeitsverteilungen der berechneten Diuronkonzentrationen im Ruhreinzugsgebiet 

zeigen im Vergleich zum Median und Mittelwert aller vorhandenen Werte der Gewässer-

konzentrationen aus dem Zeitraum Mai bis August, dass der berechnete Mittelwert bei 

4,3 g/(ha*a) auf rund 10 % der Fließstrecke den Median überschreitet.  

Auch für Diuron kann festgestellt werden, dass die Modellergebnisse in der Lage sind, die 

realen Konzentrationsverhältnisse in ihrer Dynamik und unter Berücksichtigung von wichti-

gen Umgebungsparametern in richtigen Größenordnungen wiederzugeben. Die Ergebnisse 

belegen die Anwendbarkeit der Methode, diffuse Substanzeinträge auf Basis kleiner 

geographischer Einheiten (Siedlungsflächen) zusammenzufassen und in das Modell zu 

integrieren. 

4.6 Ammonium 

Grundannahme bei den Simulationen mit Ammonium sind die in Abschnitt 3.7 beschriebene 

Emissionsmenge von 2,4 kg NH4-N/(E*a) und die effektive Abbaueffizienz von 95 % in 

Belebtschlammanlagen und 10 % in Tropfkörperanlagen. Für die Massenbilanz im Gewässer 

wird die beschriebene aggregierte Eliminationsrate von 0,00361 h-1 (= Halbwertszeit 8 Tage) 

verwendet. 

4.6.1 Elbe 

Im Elbegebiet wurden für Ammonium die folgenden drei verschiedenen Szenarien 

angenommen. 

1 unkorrigiertes Szenario ohne „Expertenwissen“ für den Elbehauptlauf, ohne Berück-

sichtigung von Seen und ohne Direkteinleitungen bei „Leuna“ und „Buna“  
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2 korrigiertes Szenario unter Berücksichtigung der ElbeInKa-Daten (siehe 2.4.1.2), 

unter Annahme einer vollständigen Durchmischung in Seen und entsprechender 

Aufenthaltszeiten sowie mit Direkteinleitungen in „Leuna“ (218750 kg NH4-N/a) und 

„Buna“ (56250 kg NH4-N/a), jeweils 25 % des Gesamt-N als NH4-N. 

3 korrigiertes Szenario, wie 2, aber nur halbe Durchmischung bzw. Aufenthaltszeit in 

Seen und ein Zehntel in Talsperren. 

Aufgrund der Einschränkung des Untersuchungsgebietes auf den deutschen Teil des Elbe-

einzugsgebiets mussten Einträge in Form von Jahresfrachten an der tschechischen Grenze 

berücksichtigt werden. 

 

Abbildung 47: Konzentrationsprofil Ammonium für  den Elbe-Hauptlauf 

Eine direkte Berechnung der Frachten aus Konzentrationen an der Bilanzmessstelle 

„Schmilka“  war nicht möglich, da nicht zu jedem Ammonium-Messwert eine Abfluss-

messung vorlag. Eine angenommene Fracht von 2030 t/a führte zu den besten 

Übereinstimmungen mit den an der Bilanzmessstelle gemessenen Mittelwerten. 

Die Überschätzung der gemessenen Werte nimmt flussabwärts, entlang der Elbe offenbar 

kontinuierlich zu, was auf eine zu geringe aggregierte Eliminationsrate hindeutet. Möglicher-

weise bestehen milieubedingt, z.B. aufgrund der durchschnittlich höheren Temperaturen des 

Elbe-Laufes im Vergleich zur Saale geringere Halbwertszeiten als die angenommenen 8 Tage. 
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Hinzuweisen ist auf die deutlich höheren gemessenen Jahresmittelwerte an den jeweils links-

seitig entnommenen Proben der beiden Messstellen unterhalb der Saalemündung, die eine 

langsame Durchmischung der höheren Ammoniumkonzentrationen im Saale-Zufluss anzei-

gen. Im Abstrom der rechtsseitig einleitenden Kläranlage „Magdeburg-Gerwisch“  kehrt sich 

dieser Zustand um. Am rechten Ufer der Messstelle „Hohenwerder“  werden fast zweimal so 

hohe Mittelwerte als an deren linkem Ufer gemessen. Offenbar wird die effektive Elimination 

der Kläranlage in der GREAT-ER Simulation überschätzt, da in dem berechneten Konzentra-

tionslängsprofil nur ein kaum sichtbarer Anstieg unterhalb der Anlage zu verzeichnen ist. 

Deutliche Differenzen zwischen den in Abbildung 47 dargestellten Szenarien 1 und 3 können 

erst ab dem Muldezufluss festgestellt werden. Die Absenkung des Konzentrationsprofils am 

Muldezufluss im korrigierten Szenario ist in der erniedrigten (berechneten) Ammoniumkon-

zentration der Mulde nach der Passage des Muldestausees begründet. Am Saalezufluss macht 

sich die Berücksichtigung der industriellen Einleitungen von „Leuna“ und „Buna“ und der 

vermuteten niedrigeren effektiven Elimination der „ZKA Jena“ bemerkbar. Die Verringerung 

der Fließgeschwindigkeiten durch Übertragung der ElbeInKa-Daten (siehe 2.4.1.2) macht sich 

auch bei der relativ langen Halbwertszeit des Ammoniums in einem etwas stärkeren Gefälle 

des Konzentrationsprofils bemerkbar. 

4.6.1.1 Saale 

Mit dem Industriebetrieb Leuna befindet sich im Saale Einzugsgebiet der größte Einleiter von 

Stickstoff (875 t/a Gesamt-N im Jahre 1997 nach IKSE 1998) im gesamten deutschen Elbe-

einzugsgebiet. Zusammen mit dem Werk Schkopau der Buna GmbH (225 t/a Gesamt-N) 

macht dies laut IKSE (1998) fast die Hälfte der von ‘wesentlichen’  Einleitern auf deutschem 

Gebiet eingeleiteten Stickstofffrachten aus. Wie bereits in einer auf das Saale-Einzugsgebiet 

beschränkten Studie (SCHRÖDER & MATTHIES, 2002) festgestellt wurde, lassen sich die 

Übereinstimmungen von Simulationsrechnungen und gemessenen Werten im Saale-Unterlauf 

durch die Annahme eines zusätzlichen Ammoniumstickstoff-Eintrages in der Größenordnung 

von 75 % des Gesamtstickstoffeintrages deutlich verbessern. Die Verfasser wiesen allerdings 

darauf hin, dass diese Annahme sehr hoch gegriffen erscheint und stattdessen möglicherweise 

zwar niedrigere Stofffrachten in „Buna/Leuna“, aber dafür noch weitere Eintragsquellen bzw. 

niedrigere effektive Eliminationsleistungen der Kläranlagen im Bereich von Jena bestehen 

könnten. Daran anknüpfend, wurde für die nachfolgende Studie ein plausibleres Szenario mit 

der Annahme von nur 25 % Ammoniumstickstoff-Anteil in den Abwässern von „Buna“ und 

„Leuna“ gewählt. 
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Im unkorrigierten Szenario (1), das die aus den Abflüssen geschätzten vergleichsweise hohen 

Fließgeschwindigkeiten verwendet, werden die Konzentrationen an den inmitten bzw. 

unterhalb der Talsperrenkette gelegenen Messstellen „Ziegenrück“  und „Eichicht“  zwar 

erwartungsgemäß überschätzt, doch liegt bereits oberhalb der Talsperren an den Messstellen 

„Blankenberg“  und „Hirschberg“  eine Überschätzung vor. Möglicherweise wird die effektive 

Eliminationsrate des größten Emittenten im Oberlauf, der Kläranlage „Hof“ , mit 95 % als zu 

gering angesetzt. 

Abbildung 48: Ammonium im Flusslauf der  Saale 

Der Trend scheint im Bereich der Talsperren durchaus besser durch das unkorrigierte als 

durch die beiden korrigierten Szenarien abgebildet zu werden, d.h. selbst bei der Annahme, 

dass eine Durchmischung nur in einem Zehntel der Seenvolumina stattfindet, wird die 

Verweilzeit offenbar noch überschätzt. Vermutlich bewirken die von DYCK & PESCHKE 

(1989) als eine Besonderheit von tiefen Stauseen beschriebenen „Kurzschlussströmungen“  

erheblich geringere Aufenthaltszeiten als in flacheren Seen. Bedingt durch die andere 

Temperatur und den Schwebstoffgehalt, hat das zufließende Wasser eine andere Dichte als 

das Seewasser in der Tiefe des Zuflussbereiches. Zieht man dies in Betracht, wurde die 

Durchmischung für die bis zu 60 m tiefen Saale-Talsperren möglicherweise noch zu stark 

eingeschätzt.  
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4.6.1.2 Havel 

Simulationsergebnisse für die Havel von ihrer Quelle in der Mecklenburgischen Seenplatte 

bis zur Elbmündung zeigt Abbildung 49. 

Abbildung 49: Ammonium in der  Havel 

Es wurden zunächst zwei Szenarien mit einer Parametrisierung der Fließgeschwindigkeit 

gemäß der in WAGNER & KOORMANN (1999) beschriebenen Regressionsformeln (unkorrigier-

tes Szenario) und mit Annahme einer vollständigen Durchmischung in allen Havelseen 

berechnet. 

Der durch die Einleitungen der Kläranlage Fürstenberg bedingte Konzentrationsanstieg im 

Längsprofil stimmt gut mit den Mittelwerten der beiden, unterhalb gemessenen Mittelwerten 

überein. Dagegen werden die eingeleiteten Frachten der Kläranlage Zehdenick überschätzt. 

Dies erklärt sich aus der Tatsache, dass die Abwässer dieser Anlage landwirtschaftlich 

verwertet werden. Wie bereits in Abschnitt 3.7 beschrieben, ist durch die hohe Sorption des 

im verwerteten Abwasser enthaltenen Ammoniums am Substrat kein Eintrag in die Gewässer 

zu erwarten, so dass die Berücksichtigung dieser Anlage zumindest bei Simulationen von 

Ammonium zu Fehleinschätzungen führt. 

Für die Kläranlage „Oranienburg“  hingegen werden die Einträge offenbar für die Simulation 

als zu niedrig angenommen, wie eine deutliche Unterschätzung an der im Abstrom gelegenen 
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Messstelle nahe legt. Tatsächlich lässt sich auch diese Abweichung durch einen Rückgriff auf 

die Detailinformationen zur Kläranlage erklären: Es handelt sich hier um eine Belebt-

schlammanlage ohne Stickstoffelimination, so dass die angenommene Abbaueffizienz von 

95 % deutlich zu hoch erscheint. Auffällig sind auch die hohen Differenzen der Jahres-

mittelwerte an der betreffenden Messstelle, zumal in weiten Teilen des übrigen Längsprofils 

eine verblüffende, die Eingangsthese bzgl. der Eignung von Ammonium als Simulations-

parameter nachträglich bestätigende Übereinstimmung der drei Jahresmittelwerte festgestellt 

werden kann. Von 1998 bis 2000 ist an der Messstelle „Oranienburg“  eine beträchtliche 

Reduktion der Jahresmittelwerte zu beobachten, wobei der 1999er Mittelwert ziemlich genau 

der Hälfte der beiden anderen Jahresmittelwerte entspricht. Dies legt die Vermutung nahe, 

dass sich um die Jahresmitte 1999 die Anlageneffizienz deutlich erhöht hat. Diese Vermutung 

ist indes falsch. Tatsächlich wurde im August 1999 der Betrieb der Anlage eingestellt. Die 

Abwässer der Gemeinde werden nun zur Kläranlage „Wansdorf“  übergeleitet, wie eine 

Internetrecherche ergab (SOR 2002).  

Die langen Aufenthaltszeiten des Oberflächenwassers in den Havelseen unterhalb Berlins 

bewirken offenbar eine erhebliche Reduktion der aus dem Berliner Raum eingetragenen 

Frachten. Der auf der Höhe des vom Teltowkanal gespeisten Griebnitzsee-Zuflusses zu 

verzeichnende Maximalwert des Konzentrationslängsprofils fällt rasch ab. Während der 

kurze, steile Abfall auf eine Verdünnung durch den Zufluss der niedrig belasteten Nuthe 

zurückzuführen ist, lässt sich die weitere Reduktion der Konzentrationen durch die 

Elimination im Templiner See, Schwielowsee, den Zernseen, Trebelsee und schließlich den 

Breitlingsee erklären. Der durch die real gemessenen Werte belegte Abbau wird offenbar im 

unkorrigierten Szenario nicht hinreichend widergespiegelt. Die Annahme einer vollständigen 

Durchmischung, also einer aus dem Quotienten von Volumen und Abfluss berechneten 

Aufenthaltszeit, führt jedoch zu deutlichen Unterschätzungen. Gut getroffen werden die 

Monitoringwerte hingegen durch die Annahme, dass sich der Abfluss nur in der Hälfte des 

Seenvolumens durchmischt. 

4.6.2 Rhein 

Für das Bearbeitungsgebiet liegen für Ammonium rund 11.400 gemessene Konzentrations-

werte aus dem Zeitraum 1990 bis 2000 vor. Die Werte zeigen, dass die Gewässerkon-

zentrationen von Ammonium über diesen Zeitraum im Mittel sinken, hohe Belastungen, auch 

die Extrema der Einzelwerte, wurden vorwiegend am Beginn des letzten Jahrzehnts 

festgestellt (s.a. LUA-NRW 2002). Ein Grund dafür ist die fortschreitende Ertüchtigung der 

kommunalen Kläranlagen zur Nitrifikation (und Denitrifikation). Die durchschnittlichen 

Emissionsraten von Ammoniumstickstoff aus kommunalen Kläranlagen in NRW ist um 80 % 

von 6,5 g/(EW*Tag) in 1987 auf 1,3 g/(EW*Tag) in 1998 zurückgegangen. Die NH4-N 
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Frachten aus industriellen Direkteinleitungen in NRW sind im Verlauf der 90er Jahre ebenso, 

von 8566 t NH4-N in 1990 auf 1672 t NH4-N in 1998, um rund 80 % zurückgegangen 

(MINISTERIUM FÜR UMWELT, RAUMORDNUNG UND LANDWIRTSCHAFT des Landes Nordrhein-

Westfalen (MURL) 1999). 

Dies erschwert eine Verifizierung der Simulationsergebnisse. Die Parametrisierung der 

Kläranlagen für die Eliminationsleistung beruht auf statistischen Durchschnittswerten, für die 

Einwohnerzahl dagegen auf spezifischen Werten von 1998. Für die hier vorgestellten 

Simulationen wurden als Basis die unter Abschnitt 3.7 dargestellten Annahmen zu den 

Eliminationsraten benutzt. Die Pro-Kopf gebundene Ammoniumfracht im Kläranlagenzulauf 

wurde ebenfalls in Abschnitt 3.7 durch Auswertung verschiedener Angaben aus der vorhande-

nen Literatur ermittelt. 

Die folgenden Darstellungen und Interpretationen der Simulationsergebnisse beziehen sich 

jeweils auf die folgenden drei Modellannahmen für NH4-N Emissionen der Kläranlagen: 

(A) Pro-Kopf Zulauf in die Kläranlagen 2,4 kg/(E*a), 95 % Elimination in 
Belebtschlamm- und 10 % in Tropfkörperanlagen 

(B) Emissionsraten im Ablauf der Kläranlage bezogen auf die angeschlossenen 
Einwohnerwerte (EW), mit 475 g/(EW*a) 

(C)  Pro-Kopf Zulauf in die Kläranlage 2,4 kg/(E*a) und Elimination in der 
Kläranlage 90 % Standardabweichung 5 % normalverteilt + zusätzliche 
Emissionsfracht von 475 g/(EGW*a). 

Neben der bereits in Abschnitt 3.7 hergeleiteten Grundannahme (A) wurden weitere Berech-

nungen auf Basis der statistisch gemittelten Emissionsmenge pro Einwohnerwert und Jahr, 

bezogen auf die angeschlossenen Einwohnerwerte der Kläranlagen, durchgeführt (B). Die 

durchschnittliche NH4-N – Fracht im Kläranlagenablauf pro Einwohnerwert (EW) wird für 

Nordrhein-Westfalen im Jahr 1998 mit 1,3 g/Tag angegeben (MURL 1999). Der entsprechende 

Jahreswert von ca. 475 g NH4-N/(EW*a) wurde in GREAT-ER als „additional Input“  (tech-

nische Details siehe WAGNER & KOORMANN 1999) den Kläranlagen entsprechend der An-

schlusswerte als Ablauffracht, also effektive Immissionsmenge in die Vorfluter, zugeordnet. 

Annahme (C) ergibt sich aus den beiden anderen Annahmen, indem für die angeschlossenen 

Einwohner (E) der gemittelte tatsächliche Anfall an NH4-N berücksichtigt wird. Aufgrund 

der in Abschnitt 3.7 angeführten Hinweise auf einen besseren Wirkungsgrad der Kläranlagen, 

wird die effektive Elimination in allen Kläranlagen im Mittel mit 90 % (Standardabweichung 

5 %, normalverteilt) angenommen. Zusätzlich werden hier die Ammoniumemissionen der 

Indirekteinleiter mit 475 g NH4-N/(EGW*a) als „additional Input“  (s.o.) berücksichtigt. 
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In Abbildung 50 bis Abbildung 54 sind für Nebenflüsse des Rheins die resultierenden 

Konzentrationsprofile der Simulationen mit den Annahmen (A), (B) und (C) dargestellt. Dazu 

sind jeweils statistische Kenndaten der 1998 gemessenen Konzentrationen an den Mess-

stationen in den Diagrammen aufgetragen. Im Einzelnen sind dies die Mittelwerte, Mediane 

und die unter Abschnitt 2.6 beschriebene Verteilungsbreite über die Standardabweichungen 

der logarithmierten Messwerte für das Kalenderjahr. 
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Abbildung 50: NH4-N Konzentrationsprofil der  L ippe 

Besonders an der Lippe (Abbildung 50) und in der Wupper (Abbildung 51) ist zu beobachten, 

dass sobald die Flüsse durch Verdichtungsräume mit höherer Besiedlungsdichte und höherem 

Anteil an Industrie und Gewerbe fließen und Abwasser der Betriebe aufnehmen, sich die 

messbare Ammoniumbelastung der Gewässer signifikant erhöht. Der Oberlauf der Lippe ist 

bis zur Station „Hamm Uentrop“  noch relativ gering belastet. Oberhalb Flusskilometer 200 

zeigen die berechneten Konzentrationsprofile eine sehr hohe Konzentrationsspitze. Diese 

resultiert aus einem relativ hohen Anteil an gereinigtem Abwasser (mit entsprechendem 

Substanzgehalt) durch Einleitung der Kläranlage „Bad Lippspringe“  mit rund 15.000 

angeschlossenen Einwohnern. Dieser Peak zeigt sich auch in den Konzentrationsprofilen der 

anderen Substanzen und baut sich bis zur Messstelle „Hamm Uentrop“  in erster Linie durch 

Verdünnung wieder ab. 

Mit dem Zufluss der Seseke (km 90) nimmt die Lippe die Abwässer der Kläranlage „Lünen-

Sesekemündung“ (angeschlossen: rund 400.000 E und 500.000 EGW, MURL 1999, mit 
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Hinweis auf geringe Elimination für Gesamt-N) auf. Dadurch steigt die NH4-N Konzentration 

in der Lippe ab Lünen stark an. Dieser Anstieg wird im Ergebnis nur durch Szenario (B) 

wiedergegeben. Nach (C) werden die Emissionen der Kläranlage „Lünen Sesekemündung“  

unterschätzt, ebenso mit der Annahme (A). Ein vergleichbarer Effekt zeigt sich in der folgend 

dargestellten Wupper. 
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Abbildung 51: NH4-N Konzentrationsprofil der  Wupper 

An der Wupper liegt die flussabwärts gesehen erste, stark belastete Messstelle „Kohlfurter 

Brücke“ wenige km unterhalb der Einleitung der Kläranlagen „Buchenhofen“  (km 39,6; ca. 

635.000 EW, davon 323.000 E). Auffällig ist, dass an der Station „Staustufe“ , diese liegt 

wenige 100 m flussaufwärts der Kläranlage „Buchenhofen“ , noch vielfach niedrigere Konzen-

trationen gemessen werden. Die nächste Station flussaufwärts „Rutenberger Brücke“ an der 

hauptsächlich der Einfluss der Abwässer der Kläranlage „Elberfeld“  (Firma Bayer) überwacht 

wird, zeigt über den gesamten Zeitraum noch niedrigere Konzentrationen. Die starke 

Erhöhung der Ammoniumkonzentrationen durch die Kläranlage „Buchenhofen“  (s.a. LUA-

NRW 2002, in MURL 1999 wird auf eine geringe Minderung von N-Gesamt hingewiesen) wird 

an der Station „Kohlfurter Brücke“ gut sichtbar. 

Die Emissionen der sehr großen Kläranlagen „Buchenhofen“  in der Wupper und „Lünen-

Sesekemündung“ in der Lippe bestimmen das NH4-N Konzentrationsniveau der beiden Flüsse 

bis zur Mündung in den Rhein. Die Simulationsergebnisse nach (B) geben diesen 

Konzentrationssprung in beiden Flüssen besser wieder, weil die durch Indirekteinleiter 



Ergebnisse und Diskussion der  Anwendungsstudien 129 

 

verursachten Ammoniumfrachten berücksichtigt werden und die NH4-N Fracht pro Ein-

wohner ebenfalls höher liegt als in beiden anderen Annahmen. In beiden Flüssen führt (B) an 

den Mündungen jedoch tendenziell zu Überschätzungen der gemessenen Konzentrationen. 

Es scheint wahrscheinlich, dass in diesen beiden Flüssen bzw. den betroffenen Abschnitten 

die angenommene aggregierte Abbaurate (siehe Abschnitt 3.7) zu niedrig ist. Eine Simulation 

von (B) mit einer Eliminationsrate aus dem Fluss von 0,0289 h-1 (Halbwertszeit 1 Tag) führte 

in den Unterläufen von Lippe und Wupper zu einer verbesserten Abbildung der schnell sin-

kenden Konzentrationen zwischen „Lünen“ bzw. „Kohlfurter Brücke“  und der jeweiligen 

Mündung. Es ist vorstellbar, dass in diesen Bereichen aufgrund der stark erhöhten Konzentra-

tionen die Abbauprozesse aus dem Wasser schneller ablaufen. Auf der anderen Seite zeigen 

die Konzentrationswerte an den Messstellen in den Unterläufen beider Flüsse eine sehr hohe 

Variabilität. Mögliche Gründe für die Abweichungen können Beeinflussungen der Mess-

stellen durch Abwasserfahnen oder pulsförmige Ammoniumeinträge sein. 
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Abbildung 52: NH4-N Konzentrationsprofil der  Sieg 

Das Modellergebnis nach Annahme (A), aber auch (C), bilden für die Sieg (Abbildung 52) 

den Verlauf der gemessenen Konzentrationen in seiner Dynamik gut ab. Auch hier kommt es 

ähnlich wie an der Lippe im Oberlauf zu einem starken Anstieg der Konzentrationen durch 

geringe Verdünnung des eingeleiteten Abwassers mehrerer kleiner Kläranlagen. Wie in Lippe 

und Wupper führt auch in der Sieg die Annahme (B) insgesamt zu Überschätzungen der 

Messwerte. 
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Abbildung 53: NH4-N Konzentrationsprofil der  Er ft mit Messwerten aus 1998 

Ein ähnliches Bild bieten auch die Ergebnisse für die Erft (Abbildung 53). Auch hier scheint 

die Annahme (A) die realen Konzentrationsverhältnisse am besten wiederzugeben. Allerdings 

muss hier darauf hingewiesen werden, dass die Kläranlagen des Erftverbands in den letzten 

Jahren hinsichtlich der Stickstoffelimination stark ertüchtigt wurden (pers. Mitteilung 

ERFTVERBAND 2002). Die Annahmen (B) und (C) geben den Konzentrationsverlauf in den 

frühen 90er Jahren gut wieder. Das Konzentrationsniveau an der Messstelle „uh Eschweiler 

Bach“ ist über die gesamten 90er Jahre relativ gleich-bleibend und repräsentiert wie im 

Oberlauf der Lippe (Abbildung 50) einen ländlichen Raum ohne starke industriell / gewerb-

liche Beeinflussung. 
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Abbildung 54: NH4-N Konzentrationsprofil der  Ruhr 

Im Unterlauf der Ruhr stellt sich ein quasi stabiles Konzentrationsniveau für Ammonium ein, 

welches durch die Ergebnisse aller drei Simulationsannahmen wiedergegeben wird. Bestätigt 

wird das auch im Gewässergütebericht 2001 (LUA-NRW 2002). In diesem Abschnitt halten 

sich folglich die jeweiligen Eintrags-, Eliminations- und Verdünnungsraten die Waage (vgl. 

Lippe Abbildung 50). Auffällig sind die großen Variationsbreiten der NH4-N Konzentrationen 

an allen Messstellen, die auch in anderen Jahren auftreten (vgl. Abbildung 55). 
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Abbildung 55: NH4-N Messwerte 1995 und 1999 in der  Ruhr 

Die auffallend enge Übereinstimmung der Ergebnisse nach (A) und (B) entsteht durch eine 

Zahl von Tropfkörperanlagen im oberen Einzugsgebiet der Ruhr, deren effektive Elimina-

tionseffizienz in (A) mit nur 10 % wahrscheinlich unterschätzt wird. 
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Alle Annahmen unterschätzen die bei km 100 gemessenen Konzentrationen. Diese Messstelle 

befindet sich unterhalb der Einmündung des Baarbachs (ca. km 105) in den die Kläranlagen 

„ Iserlohn“  und „ Iserlohn-Baarbachtal“  mit auffallend geringen Minderungsraten für Gesamt-

N (LUA-NRW 1999) entwässern. Der Baarbach ist stark verschmutzt und wies noch 2001 

NH4-N-Gehalte von bis zu 10 mg/L auf (LUA-NRW 2002). Hier kann ein signifikanter zusätz-

licher Ammoniumeintrag in die Ruhr erwartet werden. Die Wasserführung des Baarbachs ist 

jedoch im Vergleich zur Ruhr an seiner Einmündung gering, so dass, nicht zuletzt weil die 

genaue Lage der Messstelle unbekannt ist, eine Messung der Konzentrationen in der Fahne in 

Frage kommt. Es scheint nicht möglich, dass die Frachten des Baarbachs ausreichen, um 

alleine für diese durch Messungen 1995 und 1999 bestätigte Konzentrationserhöhung (vgl. 

Abbildung 55) verantwortlich zu sein. 

Unterhalb von Flusskilometer 100 liegen die Jahresmittelwerte der gemessenen Konzentratio-

nen bis 1998 auf einem gegenüber dem Oberlauf erhöhten Niveau. In diesem Bereich liegt das 

eigentliche Ruhrgebiet. Allerdings wird ab 1999 ein starker Rückgang der Ammonium-

konzentrationen in der Ruhr sichtbar, was wohl in erster Linie auf Ertüchtigung der 

Kläranlagen zurückzuführen ist. 

Die Ergebnisse für die Ruhr zeigen, dass im Gegensatz zu den anderen besprochenen Flüssen 

nach (B) die Emissionen und damit Konzentrationen nicht überschätzt werden. Dagegen führt 

(C) tendenziell an allen Messstellen zu Unterschätzungen. Dieses Verhalten weicht völlig von 

den anderen Gebieten ab. Eine Simulation mit einer angenommenen Halbwertszeit von einem 

Tag für die aggregierte Elimination des Ammoniums aus dem Wasser führt in der Ruhr 

folglich zu Unterschätzungen. 

Mit zunehmender Verdichtung und Industrialisierung der Einzugsgebiete steigen die 

gemessenen Ammoniumkonzentrationen stark an. Die Steigerungen der Konzentrationen über 

ein Niveau hinaus, welches mit den einwohnerspezifischen Ammoniumfrachten erklärbar 

wäre, kann aus den dargestellten Ergebnissen als Folge zusätzlicher Einträge aus dem 

gewerblich / industriellen Bereich interpretiert werden. Dieses Ergebnis entspricht den Anga-

ben von KOPPE & STOZEK (1999), die ebenfalls feststellen, dass mit den einwohnerspezi-

fischen Ammoniumfrachten die realen Konzentrationen in den Abwässern nicht zu erklären 

sind. Die Autoren führen weiter aus, dass die Konzentrationserhöhungen bei Ammonium aus 

den Klein- und Mittelgewerbsbetrieben, und besonders aus dem industriellen Bereich 

stammen. Es gibt in den Gewässern eine Grundlast durch Emissionen mit gereinigtem häus-

lichem Abwasser, diese reicht aber bei weitem nicht aus, um die tatsächlich messbaren 

Konzentrationen in Gewässern unterhalb von direkt oder indirekt einleitenden Industrie-

betrieben zu erklären. 
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Auffällig ist auch die hohe Amplitude der gemessenen Ammoniumkonzentrationen an den 

Stationen in den Verdichtungsräumen (z.B. die Messstellen „Lünen“/Lippe, „Kohlfurter 

Brücke“/Wupper oder in der Ruhr). Als Erklärung kommen hier stark veränderliche, puls-

förmige Einträge in Betracht, die beispielsweise aus Chargenproduktion stammen können. 

Besonders unterhalb von Flussabschnitten mit wahrscheinlich aus Gewerbe und Industrie 

stammenden hohen zusätzlichen Einträgen, konnten mit der Grundannahme einer effektiven 

Eliminationsrate von 0,00361 h-1 (Halbwertszeit 8 Tage) die gemessenen Konzentrations-

verläufe nicht gut wiedergegeben werden. Erste Versuche mit einer stark erhöhten effektiven 

Eliminationsrate im Gewässer von 0,0289 h-1 ergaben für diese Bereiche in Lippe und 

Wupper eine Verbesserung der Ergebnisse. Dagegen führte diese Annahme in der Ruhr zu 

einem starken Absinken der Konzentrationen während die Messwerte ein stabiles 

Konzentrationsniveau im Unterlauf widerspiegeln. Die Ergebnisse zeigen, dass für eine 

Modellierung von Ammonium weitere, vor allem räumlich genauer differenzierte Informatio-

nen zu den Emissionsmengen und dem Verhalten der Substanz im Fluss benötigt werden. Für 

weiterführende Betrachtung über die gegebenen Erklärungsversuche hinaus sind zusätzliche 

Messungen im Bereich der durch die Simulationen identifizierten kritischen Punkte 

notwendig. 

GREAT-ER konnte für diese Substanz dazu genutzt werden, verschiedene Annahmen zu 

Verhalten und Emissionsmengen von Ammonium den gemessenen Konzentrationen in 

Gewässern gegenüberzustellen. Die Ergebnisse haben jedoch gezeigt, dass es mit dem 

derzeitigen lückenhaften Wissen zu Emissionsmengen und Verhalten im Gewässer nicht 

möglich ist, großräumig gute Simulationsergebnisse zu erzielen. Das Modellsystem benötigt 

für eine Verbesserung der Simulationsergebnisse eine lokale Anpassung durch eine feinere 

Diskretisierung der Einflussgrößen. Diese Anpassung kann basierend auf den hier 

festgestellten Abweichungen erfolgen. 
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5 Zusammenfassende Diskussion 

In diesem Abschnitt erfolgt eine zusammenfassende Diskussion der in Abschnitt 4 vorgestell-

ten Ergebnisse. Die Aussagekraft eines Modells bzw. der Modellergebnisse wird durch einen 

Vergleich mit gemessenen Daten, wie er auch in den Fallszenarien in Abschnitt 4 durchge-

führt wurde, beurteilt. Da jedoch auch Messwerte verschiedenen Einflüssen unterliegen und 

so mit Fehlern behaftet sein können, wird der zusammenfassenden Diskussion eine kurze 

Betrachtung zu Aussagekraft von Messwerten vorangestellt. 

5.1 Aussagekraft der Messwerte 

Für ein Gewässergütemanagement sind Monitoringdaten oft nicht ausreichend, weil die Mess-

netze räumliche und zeitliche Lücken haben und in Abhängigkeit von der Messgrenze sichere 

Informationen (Messwerte) in niedrigen Konzentrationsbereichen fehlen (PORTER ET AL. 

1988). Viele der in der Expositionsanalyse betrachteten Substanzen kommen in den Ober-

flächengewässern nur in sehr geringen Konzentrationen vor, wobei oft die Bestimmungs-

grenze oder die Nachweisgrenze unterschritten wird. Werte unterhalb der Bestimmungsgrenze 

gehen in der allgemeinen Praxis mit dem halben Messwert ein. Dies führt unter Umständen zu 

einer Überschätzung der tatsächlichen Konzentration. PORTER ET AL. (1988) sprechen in 

diesem Zusammenhang von zensierten Daten. Daneben können einige wenige hohe Mess-

werte bei Mittelwertbetrachtungen einen starken Einfluss auf die Statistik ausüben. Besonders 

wenn Daten nur in Form von statistischen Kennwerten vorhanden sind, müssen diese 

Einflüsse immer bei einer Einordnung der Daten, z.B. im Vergleich zu Simulationsergeb-

nissen, mit berücksichtigt werden. Das sich aus den Messwerten ergebende Bild zu 

raumzeitlichen Konzentrationsverteilungen von Substanzen in Gewässereinzugsgebieten ist 

also mit Lücken und Fehlern behaftet. 

Diese Lücken sollen mit der georeferenzierten Expositionsanalyse geschlossen werden. Durch 

eine Expositionsanalyse mit einem gültigen Modell ist es gleichzeitig möglich, die Aussage-

kraft bzw. den Vertrauensbereich der vorhandenen Messwerte zu bestimmen. Jedoch beruht 

der Nachweis der Modellgültigkeit für ein Einzugsgebiet wiederum auf einem Vergleich mit 

Messdaten. Eine Validierung ist also auf die Verfügbarkeit von sicheren Daten zu den realen 

Gewässerkonzentrationen angewiesen. In diesem Projekt konnte mit Bor und EDTA auf zwei 

konservative Substanzen zurückgegriffen werden und durch eine schrittweise Optimierung 

der Eingangsdaten, jedoch nicht der zugrundeliegenden Modellgleichungen, eine gute Kali-

brierung erreicht werden. 

Ein Problem für die Vergleichbarkeit von Mess- und Simulationsergebnissen kann auch durch 

die Auswahl der Messstellen entstehen. Messstellen werden oft zur Überwachung von 

bestimmten Einleitern oder der auftretenden Maximalkonzentrationen eingerichtet. GREAT-
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ER dagegen berechnet eine durchschnittliche Konzentration unter Annahme vollständiger 

Durchmischung des Wasserkörpers. Ein Vergleich zu ereignisorientierten Messungen, z.B. 

bei pulsförmigen Emissionen durch Chargenproduktion oder einleiter-bezogenen Messungen 

in Abwasserfahnen kann nicht direkt erfolgen. In diesem Falle müssen die Ergebnisse zu-

nächst hinsichtlich der Sonderbedingungen interpretiert werden. Ein solcher Einfluss konnte 

offenbar für EDTA (Abschnitt 4.2) in den frühen 90er Jahren in der Ruhr erfasst werden und 

durch den Vergleich der Modellergebnisse mit weiteren Messungen als nicht repräsentativ für 

die durchschnittliche Belastung herausgestellt werden. 

Unter variablen Zuständen der Umgebungsparameter (Emissionsmenge, Abfluss) gewonnene 

Messergebnisse müssen vor ihrer weiteren Interpretation im Hinblick auf diese äußeren Ein-

flüsse geprüft werden, wobei wenige analytisch fundierte und "hydrologisch eingebundene" 

Daten einem großen, aber mit Unsicherheiten behafteten Datensatz vorzuziehen sind 

(HELLMANN 1986). Repräsentative Daten müssen zudem zeit- und volumenproportional sein, 

und dabei auch die verschiedenen möglichen hydraulischen Zustände abdecken (vgl. RIMKUS 

1999). 

Einzelne Messwerte stellen für sich alleinstehende, diskrete Ausschnitte einer stetig veränder-

lichen Realität dar. Die Aussagekraft eines Messwertes ist für den Zustand während der 

Messung am höchsten. Vor oder nach dem Messzeitpunkt, sowie oberhalb und unterhalb der 

Messstelle ist alleine aus dem Messwert keine genaue Aussage zum betreffenden Parameter 

möglich. Liegen mehrere Messwerte zu einer Größe vor, behilft man sich mit einer Interpo-

lation zwischen den Werten um Aussagen zum nicht beobachteten Bereich treffen zu können. 

Ab einer gewissen Wertemenge kann eine Regression über die vorhandenen Werte durchge-

führt werden. Dies gilt sowohl für räumliche als auch zeitliche Bezüge zwischen den 

Messungen. Lokale Einzelwerte, auch wenn sie in einem räumlichen Zusammenhang stehen 

(Profilmessungen), haben immer nur eine zeitlich eng begrenzte Aussagekraft über den 

Systemzustand in einem engen Bereich um den Messzeitpunkt. Beispiele sind hier die beiden 

Messreihen zu HHCB in Ruhr und Lippe (Abschnitt 4.3). Obwohl keine grundsätzliche 

Veränderung in den Verbrauchsmengen stattgefunden hat und auch keine signifikanten, nicht 

an die Bevölkerungszahl gebundenen Emissionsquellen vorhanden sind, verlaufen die 

Konzentrationskurven in stark unterschiedlichen Niveaus. 

Die Interpretation von Messwerten geschieht zudem auch immer unter Benutzung eines 

„Hintergrundwissens“ , bekannte Zusammenhänge zum ursächlichen Wirkungsgefüge, welche 

zur gemessenen Situation führen werden in die Beurteilung mit einbezogen. Eine Möglichkeit 

die „Qualität“  (Aussagekraft) von Monitoringdaten zu bestimmen ist es, diese systematisch in 

das Beziehungsgeflecht der kennzeichnenden Umweltparameter einordnen zu können. 
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Zu den oben genannten Messreihen für HHCB ist hervorzuheben, dass eine Messreihe im 

Winter, die andere jedoch im Sommer aufgenommen wurde. Es ist zu Vermuten, dass bei 

einer Substanz, deren Elimination aus dem Gewässer stark auf Volatilisierung beruht, die 

Umgebungstemperaturen (Wasser und Luft) einen wichtigen Einfluss auf die Eliminationsrate 

aus dem Gewässer ausüben. Der ausgeprägte Jahresgang der HHCB-Konzentrationen wird in 

Abbildung 33 belegt. Daneben üben auch andere Parameter, mit ihren zufälligen Konstellatio-

nen zum Messzeitpunkt (Bsp. Abfluss und zugrundeliegende Prozesse), einen starken Einfluss 

auf die Messergebnisse aus. Um die Werte beider HHCB-Profilmessungen direkt miteinander 

vergleichen zu können müssten diese zunächst um die Variabilität externer Einflüsse bereinigt 

werden. Dasselbe gilt dann auch für einen Vergleich von Messergebnissen mit Modellre-

sultaten, denn auch das Modell beruht auf einer bestimmten Konstellation der signifikanten 

Umgebungsparameter. 

Im Modell werden die Umgebungsparameter dagegen standardmäßig in „mittleren Ausprä-

gungen“ berücksichtigt, um auf diesem Wege einen quasi „Normalzustand“ des Beziehungs-

gefüges den Modellergebnissen zugrunde zu legen. Weichen die Umgebungsparameter zum 

Messzeitpunkt weit von diesem Normalzustand ab, kann das Modell den gemessenen Zustand 

nicht als Mittelwert abbilden. In diesem Fall müsste ein Vergleich mit dem entsprechenden 

Perzentil der Ergebnisverteilung erfolgen. 

5.2 Kalibrierung 

Mit Bor (Abschnitt 4.1) und EDTA (Abschnitt 4.2) wurden zunächst zwei konservative, also 

keiner oder sehr geringer Elimination aus dem Gewässer unterliegende Substanzen modelliert 

um das Modellsystem für die Einzugsgebiete von Rhein und Elbe zu kalibrieren. 

Die Simulationsergebnisse für Bor in Gebieten ohne weitreichende industrielle Beeinflussung 

zeigen eine gute Übereinstimmung mit den vorhandenen Messwerten. Damit wird gezeigt, 

dass das Einzugsgebiet richtig kalibriert ist. Dagegen werden in stark industriell (z.B. Metall- 

und Glasindustrie) geprägten Gebieten die gemessenen Konzentrationen in Gewässerab-

schnitten, die nicht ausschließlich häusliches Abwasser aufnehmen durchweg unterschätzt. 

Die Ergebnisse der Modellierung weisen besonders für Stationen mit einem hohen Anteil 

gewerblich / industrieller Einleiter starke Unterschätzungen der realen Konzentrationen auf. 

Für Bor konnten Fehlerquellen in den Immissionsannahmen durch den Vergleich von 

Simulationsergebnissen und Messwerten identifiziert, räumlich eingegrenzt und letztlich 

schlüssig aufgeklärt werden. Die anfangs auftretenden Abweichungen zwischen Messwerten 

und Simulationsergebnissen, konnten im dargestellten Beispiel über den Umweg von Fracht-

berechnungen und -analysen (Abschnitt 4.1.1) nachvollziehbar geschlossen werden. Dieses 
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Ergebnis stellt die Tauglichkeit des Modellsystems als Werkzeug zur Identifikation von 

zunächst unbekannten Emissionsquellen unter Beweis. 

Zu EDTA lagen stark voneinander abweichende Emissionsdaten aus zwei verschiedenen 

Quellen (UMWELTBUNDESAMT, CEFIC, siehe Abschnitt 3.3) vor. Daneben besteht eine gewisse 

Unsicherheit bezüglich einer möglichen Elimination in der Kläranlage und aus dem 

Gewässer. Die Substanz ist nicht zwangsläufig konservativ. 

Die Güte der Simulationsergebnisse für EDTA ist stark abhängig von den Vergleichsjahren. 

Die sinkende Tendenz der gemessenen Gewässerkonzentrationen für EDTA ist nicht an allen 

Messstellen ein Beleg für sich ändernde Immissionsmengen (Abschnitt 4.2). Vielmehr konnte 

nachgewiesen werden, dass die gemessenen Konzentrationen an verschiedenen Messstellen 

gesunken sind, obwohl sich gleichzeitig die Gebietsbilanz, erfasst durch die Konzentrationen 

an der Mündung, nicht wesentlich verändert hat. Dies spricht für eine zeitliche oder räumliche 

Verlagerung der Emissionen bei insgesamt gleichbleibenden Eintragsmengen. Die Datenlage 

zu den verschiedenen Emissionsquellen ist für EDTA schlechter als für Bor, so dass keine 

entsprechend genaue Analyse und Klärung der Fehlerquellen in der Emissionsbilanzierung 

vorgenommen werden konnte. 

Für EDTA und Bor konnte mit den Ergebnissen der GREAT-ER Modellierung nachgewiesen 

werden, dass die Angaben zu den Pro-Kopf-Verbräuchen nicht in „allgemeingültiger“  Form 

die in den Gewässern messbaren Konzentrationen erklären können. Dies steht im Wider-

spruch zur Ansicht verschiedener Autoren, die über einzugsgebietsbezogene Massenbilanzen 

(basierend auf Konzentrations-Abfluss Verhältnissen) einen Pro-Kopf-Verbrauch berechnen. 

Dieser Ansatz kann für georeferenzierte Modellierungen nicht genutzt werden, da den 

Massenbilanzen eine Generalisierung der Immissionsquellen zugrunde liegt, wodurch zusätz-

liche Emissionsquellen in ihrer lokalspezifischen Bedeutung weder erkannt noch berücksich-

tigt werden können. Die gleichmäßige Verteilung der entsprechenden Emissionen auf alle 

Verbraucher würde an den meisten Messstellen, mit Ausnahme der Bilanzmessstelle, zu 

Abweichungen, und damit einem systematischen Fehler, führen. Anhand der Simulation von 

Bor in der Ruhr wurde dieser systematische Fehler in der Emissionsannahme ausgehend von 

einer Gebietsbilanz bewiesen. Der Vergleich von Modellergebnissen und Messwerten 

ermöglichte die Identifikation und lokale Zuordnung potentieller zusätzlicher Einleiter. 

Die Simulationsergebnisse für Bor und EDTA belegen im Vergleich zu den Messwerten die 

richtige Kalibrierung und Integrität der georeferenzierten Parametrisierung für die 

Einzugsgebiete. Die Zustandsgröße Abfluss (Q), und die räumliche Zuordnung der 

Immissionspunkte als ursächliche Steuerungsfaktoren für die Gewässerkonzentrationen 
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wurden korrekt erfasst und integriert. Der Parameter (Aufenthalts-) Zeit, im Modellsystem 

berücksichtigt über die Elimination aus dem Wasser als Produkt einer Rate mit der 

Aufenthaltszeit, spielt für Bor keine und für EDTA nur eine untergeordnete Rolle. Die 

korrekte Parametrisierung der Fließgeschwindigkeit (v) kann mit diesen beiden Substanzen 

nicht überprüft werden. 

5.3 Anwendung auf klassische ‚down the drain’ Chemikalien 

Mit HHCB (Abschnitt 4.3) und Diclofenac / Paracetamol (Abschnitt 4.4) wurden drei 

Substanzen untersucht, für die aufgrund ihrer Anwendungsgebiete nahezu ausschließlich eine 

pro-Kopf gebundene Emission in die Oberflächengewässer zu erwarten ist. Die Konzentra-

tionen dieser Stoffe im Gewässer werden durch lokalspezifische Eliminationsraten 

beeinflusst. Die Höhe der Eliminationsrate am Betrachtungspunkt ist u.a. von lokalen 

Zuständen der Gewässer (Tiefe, Temperatur) und der Umgebung (Solarstrahlung) abhängig. 

Zusammen mit der Fließgeschwindigkeit (v) bestimmen diese Parameter die absolute 

Elimination der Substanzen im Verlauf der Fließstrecke. Diese im Raum variablen Elimina-

tionsraten lassen keinen direkten Zusammenhang zwischen Substanzfrachten und -konzentra-

tionen auf der einen, und der Gesamtbevölkerung in einem größeren Einzugsgebiet auf der 

anderen Seite erwarten. Für solche Substanzen bietet eine Gebiets- und Emissionsbilanz also 

keine ausreichende Grundlage für eine genaue Belastungsabschätzung der Gewässer. Die 

Substanzflüsse müssen für eine korrekte Expositionsanalyse immer mit lokal gewichteten 

(angepassten) Eliminationsraten verknüpft werden. 

Kritische Punkte für die Simulationen von HHCB sind die auf der Formel nach SOUTHWORTH 

(1979) basierende Volatilisierungsrate bei Mode 3 Simulationen und die angeführten sehr 

unterschiedlichen Angaben zu den Eliminationsleistungen der Kläranlagen, die alle auf 

Untersuchungen in relativ wenigen Kläranlagen beruhen. 

Bei Diclofenac ist die Quantifizierung des Photoabbaus mit Unsicherheiten behaftet. Hier sind 

sowohl die Rate für die oberflächennahe Photolyse wie auch die Umgebungsparameter 

Strahlungsintensität und -absorption im Wasserkörper problematisch. 

Die GREAT-ER Simulationen für diese Substanzen führen zu durchaus befriedigenden 

Ergebnissen. Obwohl die Messwerte nicht genau mit den Simulationsergebnissen überein-

stimmen, konnte in Ruhr und Lippe gezeigt werden, dass die Prozessdynamik, als Summe von 

Ein- und Austrägen durch die berechneten Konzentrationsprofile gut abgebildet wird. Die 

jeweiligen berechneten Konzentrationsprofile verlaufen z.T. jedoch auf einem anderen Niveau 

als die Messwerte. Die Gründe hierfür können z.B. Variabilität der Gewässerkonzentrationen, 

Fehleinschätzung der Immissionsmengen und Jahresgänge der Konzentrationen sein. Für die 



140  Kapitel 5 

 

Messstellen im Elbegebiet führten die Ergebnisse zu guten Annäherungen an die HHCB-

Messwerte. 

In der Elbe und verschiedenen Nebenflüssen lieferten die Berechnungen für Diclofenac und 

Paracetamol gute Übereinstimmungen mit den wenigen vorhandenen Messwerten. Auch hier 

kann von einer guten Abbildung der Realität im Modell gesprochen werden. 

5.4 Ausweitung / Anwendung auf Diuron 

Während die bisher genannten Substanzen jeweils größtenteils über einen gleichmäßigen Pro-

Kopf-Verbrauch freigesetzt werden, kann dieser Ansatz für Diuron nicht verwendet werden. 

Die Emissionen dieser Substanz sind nicht linear abhängig von der Einwohnerzahl. Statt-

dessen gibt es eine umgekehrt proportionale Abhängigkeit zwischen Emissionsmenge und 

Bevölkerungsdichte (Abschnitt 4.5). Zur Ermittlung der Emissionsfrachten für die Einleit-

stellen konnte bei Diuron auf einen flächenbezogenen Ansatz zurückgegriffen werden.  

Bei Annahme zeitkonstanter Verbrauchsmengen und Kläranlagendurchflüsse spielen 

Zwischenspeicher keine, oder nur eine untergeordnete Rolle. Der Eintrag in die Gewässer 

erfolgt quasi zeitnah zur Anwendung, wodurch sich der in GREAT-ER berechnete 

‚steady state’  gut abbilden lässt. Für Diuron erscheint dies zunächst nicht möglich, da, wie 

beschrieben, die Emissionen einer starken saisonalen Variation unterliegen und im Weiteren 

die Anwendung und der Eintrag in die Gewässer nicht zeitkonstant, sondern in Einzel-

ereignissen erfolgt. Es konnte jedoch nachgewiesen werden, dass sich diese Einzelereignisse 

über die Anzahl der Emissionspunkte und Zwischenspeicher mitteln, so dass aus der Vielzahl 

von Einzelereignissen eine stetige Emission entsteht. Der saisonale Einsatz des Diurons 

schließlich konnte durch eine Anpassung der Eingangsparameter Q und Emissionsmenge 

berücksichtigt werden. Die Simulationsergebnisse repräsentieren einen ‚steady state’  für den 

Hauptanwendungszeitraum. 

Auch die Modellierung dieser Substanz führte zu Ergebnissen, die sich in den bekannten 

Systemzusammenhang einordnen lassen. Obwohl das verwendete Modellsystem im Ansatz 

nicht für unstetige Emissionen geeignet ist, können die Ergebnisse, unter Anwendung zusätz-

lichen Hintergrundwissens, genutzt werden, um die aus der im Siedlungsbereich flächenhaf-

ten Anwendung einer Substanz resultierenden Gewässerkonzentrationen eines Einzugsgebiets 

zu bestimmen. 

Das Beispiel Diuron zeigt deutlich, dass mit GREAT-ER auch die Gewässerkonzentrationen 

flächenhaft in die Umwelt emittierter Substanzen mit aussagekräftigen Ergebnissen berechnet 

werden können. Bedingung hierfür sind eine angenäherte Diskretisierung der Immissions-

punkte und Quantifizierung der entsprechend eingetragenen Frachten. Auch für solche 
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Substanzen überwiegen meist räumlich eng gruppierte punktuelle Emissionen, die sich als 

einzelner Eintragspunkt zusammenfassen lassen. Dieses Beispiel zeigt, dass die diffusen 

Einträge zwischen den Siedlungen in ihren Auswirkungen auf die Gewässerkonzentrationen 

deutlich von den Emissionen in den Siedlungsgebieten überlagert werden können. 

5.5 Ausweitung auf den Güteparameter NH4
+ 

Für Ammoniumstickstoff (NH4-N) wurde bisher angenommen, dass die Immissionen in die 

Gewässer durch diffuse Quellen bestimmt werden. Die Ergebnisse der Simulationen mit 

Ammoniumstickstoff weisen dagegen eine Dominanz der Punktquellen für die Gesamt-

belastung nach. Es existiert in den Gewässern eine Grundbelastung, die sich durch die in 

Abschnitt 3.7 hergeleiteten Pro-Kopf Emissionen in die Kläranlagen erklären lässt. Wie die 

Ergebnisse in Abschnitt 4.6 zeigen, muss es für diese Substanz signifikante zusätzliche 

Punkteinträge geben, welche in den Verdichtungsräumen die durch einwohnergebundene 

Ammoniumemissionen bedingte Gewässerbelastung überprägen. 

Diese zusätzlichen Emissionsmengen lassen sich mit den vorhandenen Informationen nicht 

georeferenziert parametrisieren. Einen ersten Anhaltspunkt liefert die durchgeführte Berech-

nung mit den statistisch ermittelten Emissionsfrachten bezogen auf die angeschlossenen 

Einwohnerwerte (EW). Da die Emissionsfracht aus Gewerbe und Industrie von der jeweiligen 

Branche abhängig ist, ist ein Bezug auf die über den BSB ermittelten Abwasseremissionen 

nicht korrekt. 

Da die Punktemissionen die vorhanden diffusen Ammoniumeinträge in die Gewässer über-

wiegen, hat sich die Annahme einer aggregierten Prozessrate für die effektive Bilanz aus 

Substanzaus- und einträgen als praktikablen herausgestellt. Die Ergebnisse zeigen jedoch, 

dass diese Rate nicht über das gesamte Einzugsgebiet gleich ist, sondern regionale 

Unterschiede in der bilanzierten Abbaugeschwindigkeit des Ammoniums aus den Flüssen 

bestehen. Die aggregierte Prozessrate muss für genauere Simulationen an die standort-

typischen Verhältnisse angepasst werden. Dies ist technisch über eine Definition 

unterschiedlicher „Flussklassen“ möglich, näheres wird in BOEIJE (1999), WAGNER &  

KOORMANN (1999) erläutert. Dazu ist eine georeferenzierte Auswertung der prägenden 

Einflussgrößen notwendig. 

Momentan werden die Kläranlagen in GREAT-ER anhand des angewandten Verfahrenstyps 

unterschieden und für die betrachteten Substanzen zu jeden Typ die Eliminationsleistungen 

festgelegt. Die Elimination von Ammonium aus dem Abwasser geschieht in den Kläranlagen 

über eine mikrobielle Oxidation durch Nitrifikanten, welche in jeder biologischen Kläranlage 

abläuft. Limitierend für den Eliminationsprozess wirken in den Kläranlagen der Besatz an 

Mikroorganismen, das Sauerstoffangebot, die Temperatur und der Ammoniumgehalt des 
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Abwassers. Diese Größen beeinflussen sich auch gegenseitig. Die Effizienz der Kläranlagen 

für eine Elimination des Ammoniums hängt nicht primär vom Verfahrenstyp (AS oder TF, 

vgl. Abschnitt 3.7) ab, sondern wird als Prozess von den genannten Einflussgrößen gesteuert. 

Wie angeführt existieren bisher jedoch keine genauen Untersuchungen zur Effizienz der 

Kläranlagen für Ammonium da Grenzwerte auf Basis der Konzentrationen im Abfluss der 

Anlagen festgelegt sind. Eine Berücksichtigung anlagenspezifischer Effizienzen für die 

bilanzierte Ammoniumelimination ist mit GREAT-ER möglich. 
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6 Schlussfolgerungen und Ausblick 

6.1 GREAT-ER als Analyseinstrument 

Durch den mit GREAT-ER verwirklichten Modellansatz kann für jeden Punkt innerhalb eines 

Gewässersystems die unter den definierten Rahmenbedingungen zu erwartende Konzentration 

einer in die Gewässer emittierten Substanz berechnet und direkt mit entsprechenden Mess-

daten verglichen werden (siehe Abschnitt 4). Das Modellsystem braucht dafür Informationen 

welche Substanzmengen wo angewendet und in die Gewässer eingeleitet werden (siehe 

Abschnitte 2.5 und 3). Je besser / vollständiger diese Informationen sind, desto besser ist 

naturgemäß das Simulationsergebnis. Das Flussmodell berechnet den Gesamtverlust der 

Substanz während des Transportes flussabwärts. Dies ist möglich durch eine stoffspezifische 

pauschale Eliminationsrate über die Strecke und Fließgeschwindigkeit (=Aufenthaltszeit) oder 

durch differenzierte Berücksichtigung aller Faktoren die auf Eliminationsprozesse für die 

Substanz aus dem aquatischen Kompartiment Einfluss nehmen. 

An jedem Punkt zwischen zwei Emittenten ist damit bekannt, welcher Anteil der Immissionen 

flussaufwärts noch vorhanden ist bzw. welchen Einfluss die vorgelagerten Immissionen auf 

das Konzentrationsniveau an einem Flussabschnitt ausüben. 

Auf Grundlage der punktspezifisch parametrisierten bestimmenden Größen für Stofftransport 

und -verhalten kann GREAT-ER plausible und überprüfbare Hypothesen für lokale Konzen-

trationen von Substanzen in Fließgewässern liefern. Im Gegensatz zu Messwerten oder 

generisch berechneten Konzentrationen ordnen sich die georeferenziert berechneten Substanz-

gehalte in einen offenliegenden, nachvollziehbaren Systemzusammenhang ein. 

Überprüfbar sind die Modellergebnisse, weil für jeden Gewässerabschnitt die zu erwartende 

Konzentration berechnet wird. Somit können die Modellergebnisse direkt mit standortspezifi-

schen Monitoringdaten verglichen werden. Eine statistische Auswertung der Modellergeb-

nisse erlaubt zusätzlich einen Vergleich zu generisch ermittelten Belastungswerten. In den 

dargestellten Anwendungsstudien (Abschnitt 4) wird beides mit verschiedenen Methoden, 

unabhängig oder in Bezug zur Lage im Raum, durchgeführt. 

Nachvollziehbare Simulationsergebnisse in Abhängigkeit zur Lage im Raum erlauben im 

Umkehrschluss auch die Analyse der punktspezifischen Messwerte und des gesamten 

Immissionsszenarios für ganze Einzugsgebiete. Bereits in Abschnitt 5.1 wurde dargestellte, 

dass Messwerte als zeit- und raumdiskrete Zustände, nur eine begrenzte Aussagekraft zu den 

möglichen Zuständen eines hochdynamischen Systems (hier Gewässersysteme) haben. 

Modelle haben durch die regelhafte Abbildung der Realität allgemein eine erklärende 
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Funktion für Wirkungszusammenhänge. Das in Abschnitt 4.1.1.1 dargestellte Beispiel der 

Identifikation zusätzlicher Emissionsquellen für Bor zeigt, dass GREAT-ER als Instrument 

im Bereich der Systemanalyse einsetzbar ist. 

Bei einmaligen Messungen, z.B. Messkampagnen entlang von Flussläufen, sind Ausreißer 

alleine aus den Messwerten naturgemäß nicht zu identifizieren, da der „Normalzustand“ als 

statistischer Kennwert einer Wertemenge nicht bekannt ist. Diese Ausreißer können durch den 

Einsatz von GREAT-ER eindeutig als nicht in den bekannten und dem Modell zugrunde-

liegenden Systemzusammenhang passend identifiziert werden. 

Liegen über einen Zeitraum eine Vielzahl von Werten an einem Standort vor, werden einzelne 

Ausreißer deutlich. Sind die Messwerte an einem Standort über die Zeit variabel können mit 

dem Modell die Zusammenhänge, die zu diesen Schwankungen führen, aufgezeigt werden. 

Durch Variation der Eingangsparameter können mögliche Ausgangskonstellationen identifi-

ziert werden. 

Grundlegend ist auch die Analysefunktion von GREAT-ER bei der Beurteilung langfristiger, 

stabiler Messreihen. Kommt es in den Ergebnissen des gültig parametrisierten Modells zu 

globalen Über- oder Unterschätzungen der Konzentrationen für eine Substanz, deutet dies auf 

eine Fehlannahme der Emissionsmengen hin. Werden die Messergebnisse einzelner Stationen 

von den Modellergebnissen nicht korrekt wiedergegeben während sich an anderen Stationen 

eine Übereinstimmung mit den Messdaten ergibt, können die Modellergebnisse als 

Ausgangspunkt einer Ursachenanalyse für die Abweichungen genutzt werden. Liegen 

ausreichend viele Messwerte an einer ausreichenden Zahl an Messstationen vor, kann das 

Modell genutzt werden, um fehlende bzw. über- oder unterschätzte Emissionsquellen zu 

identifizieren. Beispielhaft wird dies für Bor in Abschnitt 4.1.1.1 und EDTA in Abschnitt 4.2 

durchgeführt 

Die statistische Auswertung der GREAT-ER Resultate ermöglicht auch einen direkten 

Vergleich zu den nach den Grundlagen des TGD (EC 2003) ermittelten PEClocal und PECregional 

Werten.  

Mit der in GREAT-ER eingebauten Funktion PECinitial kann entsprechende dem PEClocal 

direkt ein einzugsgebietsbezogener Kennwert für die auftretenden Konzentrationen direkt 

unterhalb der Einleitstellen berechnet werden. Der PECinitial resultiert aus einer Mittel-

wertbildung über die mittlere Konzentration am Beginn aller Flussabschnitte in die eine 

Abwassereinleitung erfolgt. Der aus georeferenzierten Konzentrationswerten berechnete 

PECinitial gibt die tatsächlichen Verhältnisse in einem Einzugsgebiet besser wieder als der 
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generische PEClocal, weil die generische regionale Hintergrundkonzentration (PECregional) 

durch einen standortspezifischen Wert ersetzt wird. 

Mit der Funktion PECcatchment wird der Mittelwert über die mittleren Konzentrationen in allen 

belasteten Flussabschnitten gebildet. Dieser Wert entspricht sinngemäß dem generischen 

PECregional, verbessert den Informationsgehalt jedoch durch eine Berücksichtigung der 

tatsächlichen Verhältnisse in allen Flussabschnitten des Einzugsgebiets. Hoch- und 

niedrigbelastete Gewässerstrecken gehen anhand ihrer tatsächlichen Häufigkeit in die 

Berechnungen mit ein. 

In verschiedenen der in Abschnitt 4 dargestellten Anwendungsstudien wurden die Rohdaten 

des Modellsystems manuell verarbeitet und Häufigkeitsverteilung der Konzentration an den 

Emissionspunkten und im gesamten Gewässernetz ermittelt. Diese Häufigkeitsverteilungen 

werden mit den Ergebnissen generischer Konzentrationsabschätzungen (siehe Abbildung 36, 

Abbildung 39 und Abbildung 40) oder einer Zielvorgabe für Gewässerkonzentrationen (siehe 

Abbildung 46) verglichen. Aus diesem Vergleich können Rückschlüsse auf die Aussagekraft 

der generisch berechneten Konzentrationswerte gezogen werden. 

In den genannten Grafiken ist gut sichtbar, dass generisch berechnete Konzentrationen einen 

Wert liefern, der durch eine angepasste Definition der bestimmenden Eingangsgrößen, z.B. 

Berücksichtigung von Sicherheitsfaktoren und „worst case“ Annahmen, durchaus alle 

realistisch möglichen Konzentrationen in der Umwelt einschließt bzw. übertrifft. Die 

generische Abschätzung kann jedoch keine Aussagen zur Variabilität der zu erwartenden 

Umweltkonzentrationen liefern. Die georeferenzierte Berechnung mit GREAT-ER ermöglicht 

es einen Bezug zwischen den aus den Immissionen resultierenden Konzentrationen und deren 

auf Standorte (Gewässerabschnitte, Einleitstellen) bezogenen Häufigkeit im jeweiligen 

Einzugsgebiet herzustellen. 

Die Konzentration unterhalb eines Emissionspunkts kann somit ohne weitere Analysen 

einleiterspezifisch betrachtet werden. Dadurch eröffnet sich die Möglichkeit anhand der 

Ergebnisse regulierende Handlungsanweisungen im Bereich eines Immissionsmanagements 

zu entwickeln. 

6.2 GREAT-ER als Werkzeug für ein Immissions- und Belastungsmanagement 

Als Methoden, um eine gewünschte Umweltqualität durch regulierende Steuerung des 

anthropogen veränderten Stoffhaushalts in Gewässern zu erreichen, stehen sich zwei verschie-

dene Prinzipien gegenüber; das Emissions- und das Immissionsprinzip. 

In diesen beiden Prinzipien stehen Nutzungsansprüche der Gesellschaft den Ansprüchen der 

Umwelt gegenüber. Bereits in Abschnitt 1.3 wurden Forderungen nach einem einer 
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Abschätzung und Regulierung von Substanzexpositionen in Abhängigkeit von der wirklichen 

Verwendung und den inhärenten Eigenschaften in der realen Welt zitiert (FRIMMEL 2000, EG 

2001). Auf diesem Wege kann die Nutzung an die lokal tatsächlich bestehende Belastbarkeit 

angepasst werden. 

Das Emissionsprinzip basiert auf technischen Grundlagen, die in Form von einheitlichen, auf 

dem „Stand der Technik“  basierenden Grenzwerten für Abwassereinleitungen umgesetzt 

werden. Nach dem Emissionsprinzip werden Einleiter (Emittenten) reglementiert, um 

Umweltbelastungen an der Quelle ihres Entstehens (Einleitstelle) zu begrenzen. Dies gilt 

letztlich auch für den Verbrauch und das in den Verkehr Bringen von Substanzen, welche in 

die Gewässer gelangen. Das Emissionsprinzip geht dagegen von den Ansprüchen der 

Emittenten aus, Umweltqualitätsstandards und (Nutzungs-) Konflikte werden im Gesamt-

einzugsgebiet nicht lokalspezifisch berücksichtigt. 

Das Immissionsprinzip verfolgt einen auf das gesamte (Gewässer-) System bezogenen 

Ansatz. Alle Einzelemissionen in die Gewässer werden zu einem Gesamtbild integriert. Dabei 

wird explizit die Belastbarkeit der Gewässer standortbezogen an allen Gewässerabschnitten 

berücksichtigt. Die lokal effektiv auftretenden Substanzkonzentrationen innerhalb des 

Wasserkörpers resultieren aus der Gesamtheit aller Emissionen in den betrachteten Punkt und 

dem die Konzentration beeinflussenden Prozessgefüge. Deshalb müssen für eine genaue 

Betrachtung der Immissionssituation die Emissionsmengen und die räumliche Verteilung der 

Emissionspunkte bekannt sein. 

Grundlage der Anwendung des Immissionsprinzips für den Zweck eines Gewässergüte-

managements ist eine Betrachtung der aus Multipunkteinleitungen unter in Zeit und Raum 

variierenden Umweltbedingungen gebildeten effektiven und potentiellen Substanzkonzentra-

tionen im Gesamtsystem. Dies setzt eine Berücksichtigung der Fern-, Wechsel- und 

Folgewirkungen der einzelnen Emissionen voraus. Gelingt dies, ist eine ausgleichende 

Steuerung (Management) der Belastungen unter Beachtung der verschiedenen Ansprüche 

(Nutzungen) und festgelegter Umweltqualitätsziele möglich. 

Für dieses in das Nutzungssystem integrierte Schutz- und Managementprinzip werden 

effizient einsetzbare Modelle benötigt, die basierend auf dem vorhandenen Wissen begründete 

Hypothesen zu Substanzkonzentrationen in Gewässern liefern und dabei auch die Variabilität 

der Umgebungsbedingungen berücksichtigen können. Dies gilt für gegenwärtige und 

zukünftige Zustände der Gewässer. Auf diesem Weg kann eine systematische Analyse der 

Belastungssituation durchgeführt werden, die sich im Gegensatz zu Messkampagnen nicht nur 

auf wenige Messpunkte bezieht, sondern eine im Gewässernetz stetige Darstellung liefert. 

Schwerpunkte sind hier die Zustandsüberwachung insgesamt und die Identifikation von 
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kritischen Punkten mit gegenüber den Zielwerten erhöhten Konzentrationen. Notwendig ist 

eine gegenseitige Ergänzung von Messung und Simulation, d.h. gegenseitige Kontrolle und 

Weiterentwicklung (siehe Abschnitt 5.1). 

Die dargestellten Beispiele im Abschnitt 4 dieser Arbeit zeigen für verschiedene Substanzen 

Ergebnisse, die dem Anspruch einer Immissionsbetrachtung entsprechen. GREAT-ER berech-

net die Konzentration von Stoffen in räumlich definierten Gewässerabschnitten in Abhängig-

keit von Einleitstelle, Einleitmenge und Verhalten der Substanz im Gewässer. Damit erfüllt 

GREAT-ER die Bedingungen für eine Immissionsbetrachtung durch den verwendeten 

georeferenzierten Ansatz (vgl. Abschnitt 6.1) und kann als ein Instrument zur Analyse von 

konzentrationsbezogenen Umweltqualitätszielen in Fließgewässern eingesetzt werden. 

Die mit der Einleitung von Chemikalien in Fließgewässer verbundene Belastung, aus der sich 

Risiken und Gefahren entwickeln können, kann durch Vermeidungs-, Verminderungs- und 

Begrenzungsstrategien gesteuert werden. Die Vermeidung oder Begrenzung von Einträgen, 

durch Reglementierung oder Konsens, wirkt präventiv und trifft so den Kern des (Risiko-) 

Vorsorgegedankens. Die Kontrolle durch Messung und anschließende Verminderung ist 

dagegen ein nachsorgendes Prinzip, kann also nur anhand der Folgen einer Emission zu einer 

Reglementierung in der Zukunft führen. Hier wird versucht bereits bestehende Gefahren oder 

Risiken abzuwenden. 

Die Argumentationsbasis für die Entwicklung von Strategien zur Risikovorsorge bilden Daten 

zu den bestehenden oder hypothetisch möglichen Umweltkonzentrationen der Substanzen. 

Tatsächliche Konzentrationen lassen sich durch Messungen feststellen. Die Wirksamkeit 

dieses Überwachungsmittels ist neben seinem nachsorgenden Charakter aus wirtschaftlichen 

und technischen Gründen durch Menge und Auswahl der Messstellen und -zeitpunkte 

eingeschränkt. Also sind die existierenden Messnetze niemals lückenlos. Es besteht die 

Möglichkeit, dass „Brennpunkte“  durch Auslassung aus der Betrachtung herausfallen. Dies 

belegen auch in Abschnitt 4 vorgestellte Untersuchungsergebnisse. Für noch nicht in der 

Umwelt vorkommende Substanzen kann die Überwachung durch Messung naturgemäß 

überhaupt nicht angewendet werden. 

Modellsimulationen der als Folge von Substanzemissionen in den Gewässern entstehenden 

Konzentrationen liefern dagegen Daten für alle genannten Strategien. Sie ermöglichen es, 

sowohl das Vorsorgeprinzip im Rahmen des Risikomanagements für (noch) nicht in der 

Umwelt vorkommende Substanzen anzuwenden, als auch Datenlücken in den vorhandenen 

Messreihen zu schließen. 
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Überschreitungen definierter Ziel- und Grenzwerte erfordern zudem eine Aufklärung der 

Ursachen. Zunächst muss die Prozesskette, welche zu dieser Überschreitung führt, aufgeklärt 

werden. Aus dem Ergebnis dieser Analyse kann eine Strategie zur Reduzierung der Belastung 

ausgearbeitet werden. Im einfachsten Fall ist eine einzelne Emission, evtl. in räumlicher 

Nähe, als Überschreitungsgrund leicht zu identifizieren. Liegen eine Vielzahl von Emissionen 

oberhalb des Betrachtungspunkts vor („Multipunkteinleitungen“), besteht die Aufgabe in 

einem ausgleichenden Management dieser, aus den verschiedensten Nutzungsansprüchen 

entstehenden Emissionen. Die Option eines an die realen Zustände gebundenen Managements 

von Substanzimmissionen auf Basis von Flusseinzugsgebieten stellt eine Weiterentwicklung 

der derzeit angewandten „konservativen“  Beurteilungskonzepte in Richtung der Eingangs 

wiedergegebenen Forderungen nach einer an die realen Bedingungen angepassten 

Belastungsanalyse dar. 

Eine Stärke von GREAT-ER ist die Möglichkeit Fallszenarien zu simulieren. Ausgehend von 

Zielwerten können auf räumlich diskreter Basis die Folgen von Veränderungen der 

Immissionsmengen und maximal zulässige Emissionsmengen für spezifische Einleiter 

ermittelt werden. GREAT-ER kann mit seinen Fähigkeiten Emissionen, Substanzverhalten 

und effektive Konzentrationen in ein Verhältnis zueinander zu stellen, als leistungsstarkes 

Simulationswerkzeug die Ausarbeitung von Immissionsverordnungen für Gewässer bis in 

kleine räumliche Einheiten unterstützen. Die Möglichkeit, Belastungsschwerpunkte durch 

„Multipunkteinleitungen“ in den Gewässern zu lokalisieren, verbindet sich so in GREAT-ER 

mit der Option, Minderungsstrategien durch Veränderungen der punktsspezifischen 

Emissionsmengen zu entwickeln und auch zu überprüfen. Durch die hohe räumliche 

Auflösung können lokale Besonderheiten berücksichtigt werden. Die räumliche Auflösung 

der im Rahmen dieses Projekts vorgelegten Einzugsgebiete beinhaltet aus Gründen der 

Datenverfügbarkeit und des Arbeitsaufwands teilweise noch Generalisierungen. Alle 

GREAT-ER Einzugsgebiete können aber problemlos nachkalibriert und steigenden 

Ansprüchen angepasst werden. 

Aus der zulässigen systembezogenen Immissionsmenge, definiert durch gegebene Ziel und 

Grenzwerte, können also auf Mengen- und zeitlicher Basis regulierende Vorgaben für die 

lokalen Emissionen definiert werden. 

6.3 Bildung von Substanzklassen 

Die Verläufe der Konzentrationslängsprofile der in dieser Arbeit simulierten Substanzen 

beruhen alle auf den gleichen Rahmenbedingungen. Die Einleitpunkte und die 

Abflussmengen sind in den verschiedenen Szenarien gleich. Eine Ausnahme gilt für das 

Diuron, für welches die Abflussmengen an den Hauptanwendungszeitraum angepasst werden 
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mussten (siehe Abschnitt 4.5). Die Entsprechung der äußeren Einflüsse auf die Konzentra-

tionsprofile bedeutet, dass die auftretenden Unterschiede zwischen den Verläufen von den 

Verwendungen und Eigenschaften der Substanzen abhängig sind. Diese Abhängigkeit erlaubt 

folglich eine grobe Klassifizierung der Substanzen in Hinblick auf die als Folge von 

Eigenschaften und Verwendungsmustern entstehenden Konzentrationsprofile in den 

Gewässern. Bestimmend für die Konzentrationsverläufe sind die lokalen Immissionsmengen, 

das Verhalten im Gewässer und die Verdünnung. 
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Abbildung 56: Vergleich verschiedener der  Konzentrationsprofile für  Bor , Diclofenac 
und Diuron in der  Ruhr, die Einmündungen wichtiger  Nebenflüsse sind durch 
Senkrechte gekennzeichnet. 

In Abbildung 56 sind zur Veranschaulichung der unterschiedlichen Dynamik die simulierten 

Konzentrationsprofile der Substanzen Bor, Diclofenac und Diuron im Längsverlauf der Ruhr 

in einem Diagramm dargestellt. Die absoluten Konzentrationen sind zum besseren Vergleich 

skaliert dargestellt, woraus bei Diclofenac eine starke Überhöhung der Konzentrationsprofile 

resultiert. Die Schnittpunkte der Markierungen für Nebenflüsse mit den 
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Konzentrationsprofilen stellen jeweils die Konzentrationen unterhalb der Einmündungen bei 

vollständiger Durchmischung dar. Abbildung 57 zeigt die entsprechenden Profile der 

Substanzen in Volme und Lenne. 
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Abbildung 57: Vergleich verschiedener der  Konzentrationsprofile für  Bor , Diclofenac 
und Diuron in Nebenflüssen der  Ruhr (vgl. Abbildung 56) 

Da in Abbildung 56 und Abbildung 57 die unterschiedlichen Immissionsmengen durch 

Skalierung der absoluten Konzentrationen quasi „herausgekürzt“  sind, wird ein Vergleich der 

Einflüsse der effektiven Eliminationsrate aus dem Gewässer und der Verdünnung auf die 

Konzentrationsverläufe möglich. 

Für Bor als konservativen Tracer gilt das Prinzip der Massenerhaltung. Das Profil dieser 

Substanz zeigt dementsprechend durch sinkende Konzentrationen die Auswirkungen und 

Lage der Zuflüsse geringer belasteten Wassers im Verlauf der Ruhr (Verdünnung). Da der 

Substanzinput die Verdünnung entlang der Fließstrecke überwiegt, steigt die 

Borkonzentration von der Quelle zur Mündung an. Alle Immissionen werden zu einer 

Gesamtfracht im Gewässer akkumuliert. Ähnlich verläuft das hier nicht dargestellte, 

Konzentrationsprofil des nur sehr langsam aus dem Gewässer eliminierbaren EDTA (vgl. 

Abbildung 27). Diese beiden Substanzen lassen sich in einer Klasse zusammenfassen, die sich 

durch die Akkumulation der Immissionsfrachten und eine dadurch primär von der 

Verdünnung abhängigen Gewässerkonzentrationen auszeichnet. 

Diclofenac wird aus dem Gewässer relativ schnell durch Photoabbau eliminiert. Unterhalb 

von Immissionen wird die Substanzkonzentration deshalb bereits auf kurzen 
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Streckenabschnitten wieder merklich reduziert. Dadurch entsteht ein charakteristisches 

„Sägezahnprofil“  mit steilen Konzentrationsanstiegen an Einleitstellen, die unterhalb schnell 

wieder abgebaut werden. Der Vergleich zum Verlauf des Borprofils zeigt, dass dieser Abbau 

der Konzentrationen nur zu einem sehr geringen Teil auf Verdünnung beruht. Diclofenac steht 

stellvertretend für eine Substanzklasse, die aus dem Gewässer gut eliminiert wird. Durch 

Multipunkteinleitungen entlang der Fließgewässer wird die Konzentration jedoch an vielen 

Punkten stark erhöht. Es stellt sich ein „mittleres“  Belastungsniveau ein, um welches die 

Konzentrationen im Längsverlauf durch räumlich aufeinanderfolgende Emissionen oszillie-

ren. Für Substanzen mit vergleichbarem Verhalten besteht eine starke Abhängigkeit der 

Gewässerkonzentrationen von der räumlichen Anordnung der Emissionspunkte. In Abhängig-

keit von der räumlichen Anordnung der Einleitungen, Höhe der Emissionsfrachten und der 

Verdünnung steigt, fällt oder stagniert das „mittlere“  Niveau. 

Diuron unterscheidet sich von den anderen Substanzen durch das auf Flächen bezogene 

Verbrauchs- und Emissionsszenario (siehe Abschnitt 3.6 und 4.5). Die Immissionen der 

Substanz sind relativ zur Bevölkerungszahl in den ländlichen Regionen im Oberlauf der Ruhr 

höher als im dicht besiedelten Bereich des Unterlaufs. Die hohen Konzentrationswerte im 

Oberlauf sind eine Folge der relativ hohen Emissionsmengen gegenüber schlechter 

Verdünnung im Gewässer. Der Vergleich zum Konzentrationsprofil des Bors zeigt, dass der 

Rückgang der Konzentrationen oberhalb km 160 stark durch Verdünnung dominiert wird. 

Jedoch wird die Substanz zusätzlich in geringem Maße aus dem Wasser eliminiert. Der 

Vergleich der Profile von Bor und Diuron wird allerdings durch die unterschiedlichen 

Emissionsfrachten der jeweiligen Emittenten erschwert. Unterhalb von km 160 werden die 

Emissionsmengen für Diuron im Verhältnis zur Zahl der angeschlossenen Einwohner 

zunehmend geringer. Die Emissionsfrachten gleichen in diesem Bereich die geringe Elimina-

tion und Verdünnung aus, so dass sich ein stabiles Konzentrationsniveau ausbildet. Diese 

Substanz repräsentiert eine Klasse, welche sich nicht durch den in GREAT-ER verwendeten 

Ansatz eines Pro-Kopf-Verbrauchs abbilden lässt. 

Dieses Ergebnis verdeutlicht den signifikanten Unterschied zwischen verschiedenen Substan-

zen aufgrund der Topologie von Emissionspunkten in Verbindung mit den einflussnehmenden 

Umweltparametern in ihrer einzugsgebietsspezifischen Raumstruktur. Mit dem Werkzeug der 

georeferenzierten Modellierung können die sich ändernden Konzentrationsverhältnisse für 

verschiedenartige Substanzen im Längsschnitt der Gewässer erfasst werden. Für alle 

Substanzen zeigt sich, dass an den Einleitstellen die höchsten Substanzkonzentrationen 

vorkommen, die dann flussabwärts durch Verdünnung und Elimination verringert werden 

können. 
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Die signifikante Abhängigkeit der Gewässerkonzentrationen von räumlichen Einflüssen und 

Zusammenhängen zeigt, dass nur unter Berücksichtigung dieser Parameter ein der Realität 

angenäherter Bild von Konzentrationsverteilungen in Gewässersystemen modelliert werden 

kann. Sind die Umgebungsgrößen für ein Einzugsgebiet einmal erfasst, können die 

Ergebnisse zwischen Substanzen mit vergleichbaren Eigenschaften übertragen werden. 

In Abhängigkeit von den Ergebnissen des Modellsystems GREAT-ER lassen sich Substanzen 

hinsichtlich der Kennwerte 

• Verbrauchsmuster 

• Quellen und lokale Eintragsbilanz in die Gewässer 

• Reichweite der Wirkkonzentration im Fliessgewässer 

kategorisieren. 

Das Verbrauchsmuster beschreibt den Verwendungszweck einer Substanz, „Wer“  setzt „Wie 

viel“  der Substanz „Wann“ und „Wo“ ein. Welche Einträge sind in die Abwassersysteme 

bzw. direkt in die Gewässer aus dem Verbrauch zu erwarten. In dieser Arbeit wurden drei 

verschiedene Verbrauchsmuster dargestellt, nahezu ausschließlicher Pro-Kopf-Verbrauch 

(HHCB, Diclofenac), Pro-Kopf-Verbrauch und lokal signifikante zusätzliche Emissionen 

(Bor, NH4N) und ein flächenbezogener Ansatz (Diuron). Der Kennwert „Verbrauchsmuster“  

ist ein Eingangsparameter der Modellierung und in seiner Bestimmung dem Modell 

vorgeschaltet, um aus bekannten Verbrauchsmengen für große Raumeinheiten (Einzugsge-

biete, BRD, Europa) lokale Verbrauchsmengen zu berechnen. Die eigentlichen Quellen und 

deren spezifische Eintragsbilanz in die Gewässer ergeben sich aus dem Verbrauchsmuster in 

Verbindung mit den lokalen Gegebenheiten eines Raumausschnitts – hier jeweils einer 

Siedlung bzw. des Einzugsbereichs einer Kläranlage, den Eigenschaften des Abwassersystems 

(insbesondere der Reinigungseffizienz) und den inhärenten Eigenschaften der betrachteten 

Substanz. 

Die Reichweite einer Wirkkonzentration einer Substanz im Fliessgewässersystem ergibt sich 

aus den effektiven Immissionsmengen in die Gewässer an den Einleitstellen und den 

Substanzeigenschaften in Verbindung mit den raumdiskreten, die Elimination aus dem 

Wasser steuernden Umweltparametern (also der Substanzaustrag aus dem Wasser pro 

Strecke) sowie der Abflussmenge. Ausdruck der Reichweite ist die mit GREAT-ER aus 

definierten Immissionen berechnete Substanzkonzentration an jedem Punkt im Gewässer-

system unterhalb der Einleitpunkte, in Verbindung mit einer Bewertung aufgrund eines 

Schwellenwertes, unter dem die Konzentration als vernachlässigbar angesehen werden kann. 

Diese Betrachtungsweise bezieht sich explizit auf Wirkkonzentrationen vor Ort, also nicht auf 
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Substanzfrachten im Zusammenhang von Ferntransport und Akkumulierung in Stoffsenken, 

z.B. von persistenten organischen Schadstoffen. Die Bewertung und Definition des 

Schwellenwerts kann an unterschiedliche Kriterien gebunden sein. Ein Beispiel für 

Schwellenwerte ist das PEC Konzept nach EC (1996a). Die Reichweite einer Substanz bzw. 

der zugrundeliegenden Quelle kann mit generischen Modellen nicht innerhalb der jeweils 

generalisierten Region berechnet werden. 

Existieren in einem Einzugsgebiet nur vereinzelte Einleitungen kann das bedeuten, dass die 

Reichweite der Substanz, bezogen auf den Schwellenwert, für die jeweiligen Emittenten 

durch Elimination und / oder Verdünnung eng begrenzt ist. In einem bestimmten Abstand 

unterhalb des Emissionspunkts ist die Konzentration der Substanz unter den definierten 

Schwellenwert gesunken, und kann dort als vernachlässigbar gewertet werden. Damit ist die 

Reichweite dieser Emission / Substanz im betrachteten System per Definition eingegrenzt. 

Bei Multipunkteinleitungen von Substanzen kann es je nach Eigenschaften der Verbindung 

entweder zu vielen auf die Emittenten bezogenen begrenzten Reichweiten kommen oder eine 

stetige Belastung oberhalb des Schwellenwerts entstehen.  

6.4 Schlussbetrachtung 

Aufbauend auf den aus vorhergehenden GREAT-ER Projekten vorhandenen Erfahrungen und 

Lösungsansätzen konnte das Modellsystem für das nordrhein-westfälische Rheineinzugs-

gebiet und das deutsche Einzugsgebiet der Elbe kalibriert und eingesetzt werden. Dabei wurde 

unter anderem ein verbesserter Ansatz für die Abflusskalibrierung genutzt. 

In der Arbeit wird gezeigt, dass aus dem durch lange Messreihen bereits existierenden 

Datenpool die zu einer modellhaften Abbildung der Umwelt notwendigen Informationen 

vorliegen, um ein georeferenziertes Expositionsmodell zu kalibrieren und realistische Simula-

tionen durchzurechnen. Die technischen Voraussetzungen sind soweit entwickelt, dass mit 

vertretbarem Zeitaufwand die Auswirkungen komplexer Zusammenhänge berechnet werden 

können. 

Das heute bereits vorhandene Wissen wurde so zusammengeführt, dass die hypothetischen 

„Messwerte“  aus Simulationen unter Berücksichtigung aller Unsicherheiten als ein Argument 

zu einer begründeten Reglementierung von Substanzen und Emissionen genutzt werden 

können. 

Die Ergebnisse zeigen, dass GREAT-ER durch den georeferenzierten Modellansatz aus Sicht 

der Gewässerüberwachung eine flächendeckende Kontrolle der Konzentrationen xenobio-

tischer Substanzen in Gewässernetzen erlaubt. Da die Modellergebnisse auf einer Integration 

des Systemzusammenhangs, gebildet aus Emissionen, Verdünnung und Elimination, beruhen, 
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ist es auch möglich, Fehler in den Grundannahmen (Emissionsmengen, Umweltparameter, 

Substanzverhalten) durch die Ergebnisanalyse zu identifizieren. Dies gilt besonders für 

zusätzliche lokale Emissionen, jedoch auch für lokal variierendes Verhalten der Substanzen in 

der Umwelt. Im Umkehrschluss ist es durch die theoretisch untermauerte Modellierung auch 

möglich, Messwerte zu überprüfen und verbesserte Messkampagnen und -netze zu planen. 

Damit steht mit GREAT-ER ein Modellsystem zur Verfügung, welches innerhalb eines 

Belastungsmanagements für Gewässer sowohl für eine Kontrolle von bestehenden oder 

voraussichtlichen Konzentrationen eingesetzt werden kann, als auch ein Planungswerkzeug 

für ein an Zielwerte angepasstes Management von lokal akzeptablen Substanzemissionen und 

-immissionen. GREAT-ER entspricht in seiner Konzeption den in jüngerer Zeit von 

verschiedenen Seiten aufgestellten Forderungen (EG 2001; HAHN ET AL. 2001; EG 2000) die 

Zustandsbetrachtung von Gewässern von den bisher üblichen einzugsgebietsbezogenen 

Bilanzierungsansätzen hin zu den quell- und punktbezogenen Ansätzen weiterzuentwickeln.  

Zusammengenommen zeigen die Ergebnisse der Arbeit, dass GREAT-ER in Bezug auf Infor-

mationsdichte und Aussagekraft der Ergebnisse den in der Einleitung genannten Ansätzen 

Messung und generische Modellierung überlegen ist. Jedoch ist immer eine Abgleichung 

zischen Messung und Modell notwendig, um einerseits die Modellergebnisse in die 

tatsächlichen Bedingungen einordnen zu können und andererseits das Modell an veränderte 

Umgebungsparameter anpassen zu können. Generische Ergebnisse geben für die hier 

betrachteten Einzugsgebiete insgesamt die mittleren Verhältnisse wieder, allerdings sind 

alleine aus diesen Werten keine Rückschlüsse auf mögliche Überschreitungen von Ziel- und 

Grenzwerten zu ziehen. Für eine erste Abschätzung der resultierenden Gewässer-

konzentrationen einer Substanz mit bekannten Eigenschaften kann durch die vorgestellte 

Klassifizierung, nach der vergleichbare Substanzen im selben Einzugsgebiet zu ähnlichen 

Konzentrationsverteilungen führen, zurückgegriffen werden. Daraus ergibt sich eine 

Übertragbarkeit durch Messwerte verifizierter Modellergebnisse auf Substanzen, die noch 

nicht oder nur unterhalb von Messgrenzen in den Gewässern vorkommen. 

Die eingangs aufgeworfene Frage nach Möglichkeiten und Vorteilen der georeferenzierten 

Expositionsanalyse und wie sich GREAT-ER in die vorhandenen Ansätze, Messung und 

generische Expositionsanalyse, einordnet, kann damit beantwortet werden, dass zunächst ein 

starker Informationsgewinn zu erwarten ist. Besonders die durch die beiden anderen 

Methoden nicht erfasste zeitliche und räumliche Variationsbreite der möglichen Gewässer-

konzentrationen kann durch die georeferenzierte Analyse mit dem probabilistischen Ansatz 

klar eingegrenzt werden. Zusätzlich wird eine systematische Verknüpfung der gemessenen 

Daten mit den zugrundeliegenden Parametern ermöglicht, wodurch sich auch eine 
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Verbesserung des Systemverständnisses ergibt. Dieses Systemverständnis kann für eine 

Entwicklung hin zu gewünschten Konzentrationsverteilungen planerisch genutzt werden. 

Die zur Verfügung stehende Datenbasis war in diesem Projekt allerdings teilweise sehr 

eingeschränkt. Die Ergebnisse stehen deshalb teilweise noch nicht auf einem so sicheren 

Fundament wie dies wünschenswert wäre. Deshalb müssen noch weitere Untersuchungen 

durchgeführt werden, die eine Bestätigung der gezogenen Schlussfolgerungen zulassen. Der 

sinnvolle Einsatz von GREAT-ER als Analyseinstrument kann durch gezielte Mess-

kampagnen an durch das Modellsystem identifizierten Brennpunkten im Gewässersystem 

bestätigt werden. Auch die Bildung von Substanzklassen muss durch Simulation und 

Messung weiterer Substanzen mit ähnlichem Verhalten bestätigt werden. Ebenso kann der 

wirkliche Beweis für die Einsatzmöglichkeit im Immissions- und Belastungsmanagement nur 

durch die Verwendung des Modellsystems in diesen Bereichen erbracht werden. 
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