TEXTE

UMWELTFORSCHUNGSPLAN DES
BUNDESMINISTERIUMS FUR UMWELT,
NATURSCHUTZ UND REAKTORSICHERHEIT

Forschungsbericht 298 65 402
UBA-FB 000619

Modellierung von
1_9 Schadstoffflussen in
04 Flusseinzugsgebieten

ISSN
072%-186X

von

Oliver Hef}
Alexander Schroder
Jorg Klasmeier
Michael Matthies

Institut fir Umweltsystemforschung
Universitdt Osnabriick

Im Auftrag des Umweltbundesamtes

UMWELTBUNDESAMT



Diese TEXTE-Verdffentlichung kann bezogen werden bei
Vorauszahlung von 10,00 €

durch Post- bzw. Bankiiberweisung,
Verrechnungsscheck oder Zahlkarte auf das

Konto Nummer 438 765-104 bei der
Postbank Berlin (BLZ 10010010)
Fa. Werbung und Vertrieb,
WolframstraBse 95-96,

18105 Berlin

Parallel zur Uberweisung richten Sie bitte
eine schriftliche Bestellung mit Nennung
der Texte-Nummer sowie des Namens
und der Anschrift des Bestellers an die
Firma Werbung und Vertrieb.

Der Herausgeber ibernimmt keine Gewahr
fiir die Richtigkeit, die Genauigkeit und
Vollstédndigkeit der Angaben sowie fiir

die Beachtung privater Rechte Dritter.

Die in der Studie geduflerten Ansichten

und Meinungen miissen nicht mit denen des
Herausgebers iibereinstimmen.

Herausgeber: Umweltbundesamt
Postfach 33 00 2
14191 Berlin
Tel.: 030/8903-0
Telex: 183 756
Telefax: 030/8903 2285
Internet: hitp://www.umweltbundesamt.de

Redaktion: Fachgebiet IV 2.2
Bernd Scharenberg

Berlin, Mai 2004



Zusammenfassung

Zusammenfassung

Im vorliegenden Bericht werden die Ergebnisse des Forschungsvorhabens ,, Modellierung von
Schadstoffflissen in Flusseinzugsgebieten” (UBA-FKZ 298 65 402) vorgestellt. Ziel des
Vorhabens ist die georeferenzierte und flussabschnittsbezogene Berechnung und Darstellung
der Exposition von zwe Flie3gewassersystemen (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 réumlichen
Daten zu Flussnetz, Kléaranlagen und Hydrologie, sowie die zur Ergebnisbeurteilung
benttigten Monitoringdaten, wurden zusammengetragen und entsprechend den V orgaben von
GREAT-ER mittels geographischer Informationssysteme (GIS) aufbereitet.

Die betrachteten Flusssysteme besitzen Einzugsgebietsflachen von 83.700 km? (deutsche Elbe
bis Geesthacht) und 21.000 km? (Rhein in Nordrhein-Westfalen) und reprasentieren damit die
weitaus groften fir GREAT-ER bisher aufbereiteten Untersuchungsgebiete. Innerhalb des
Rheingebiets sind ca. 12,7 Mio. und im Elbegebiet ca. 14,4 Mio. Einwohner (E) an Kléaran-
lagen angeschl ossen.

Ein Kernpunkt des Vorhabens war es, im Unterschied zu friheren GREAT-ER Kalibrierun-
gen, keine begleitenden Abfluss- und Gltemessungen in den beiden Untersuchungsgebieten
vorzunehmen, sondern mit den bereits vorhandenen Daten zu arbeiten. Der durch lange
Messreihen bereits heute existierende und stéandig wachsende, aber Uber viele , Institutionen®
verteilte Datenpool sollte entsprechend der Modellanspriiche zusammengef iihrt werden, nicht
zuletzt auch um die rationelle/ ressourcenschonende Einsatzmdglichkeit dieses Modell-
systems zu belegen.

Die Nutzung der umfangreichen, aber sehr heterogenen, Grunddaten aus vielen unterschied-
lichen Quellen (11 Bundeslénder, Wasserverbande, Gebietskorperschaften, Literaturquellen)
setzt ein effizientes System zur Vewaltung der Informationen voraus. Die aus
unterschiedlichen Kontexten stammenden Daten miissen vor allem auf Basis des Modellkon-
zepts zueinander in Beziehung gesetzt werden. Angelegt wurden auf Microsoft ACCESS®
basierende Datenbanken.

Fur die Anwendungsstudien in den kalibrierten Einzugsgebieten mussten der Modellkonzep-
tion entsprechende und z.B. im Rahmen des Gewassergitemonitorings maglichst haufig und
flachendeckend gemessene Stoffe gefunden und parametrisiert werden. Die Dichte der
verfligbaren Messwerte zu den simulierten Substanzen ist in den beiden Teileinzugsgebieten
unterschiedlich, so dass die Ergebnisse der Anwendungsstudien in unterschiedlichem Malie
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verifiziert werden konnen. Jedoch konnen 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 fir diese Stoffgruppe eine vergleichsweise gute
Datenlage sowohl hinsichtlich der zu parametrisierenden Substanzeigenschaften al's auch der
bereits vorliegenden Messwerte besteht. Diese Substanzen boten so eine gute Grundlage fur
die Validierung des Modellsystems an sich.

In diesem Bericht werden Simulationsergebnisse fir die Stoffe Bor, EDTA, HHCB, und
Diclofenac sowie Diuron und Ammoniumstickstoff dargestellt und mit Messwerten der
Gewasserkonzentrationen verglichen. Die Emissionsmengen fur Bor und EDTA aus dem
Gebrauch im Haushalt sind gut quantifizierbar. Beide Substanzen verhalten sich in den
Gewassern konservativ und konnten deshalb fur die Kalibrierung des Modellsystems genutzt
werden. HHCB und Diclofenac / Paracetamol sind Substanzen, die typischerweise Uber
Haushaltsabwasser in die Gewasser gelangen, aus diesen jedoch gut eliminiert werden. Das
Herbizid Diuron gelangt mit dem Oberflachenabfluss von versiegelten Flachen in das
Abwasser und die Gewasser. Die Elimination aus den Gewassern ist gering. ES wurde eine
Quantifizierung der Emissionsmengen auf Basis der versiegelten Flachen durchgefihrt und
damit eine raumliche Zuordnung der Eintragsmengen erreicht. Mit Ammoniumstickstoff wird
schliefdlich die Gewasserexposition einer Substanz berechnet, die auch Uber diffuse Quellenin
die Gewasser gelangt. Grundannahmeist hier, dass die Frachten aus Punktquellen die diffusen
Eintrége Uberlagern.

Die Ergebnisse fur die Substanzen Bor und EDTA zeigen, dass regiona signifikante zusétz-
liche Emissionsquellen existieren. Deren Lage kann mit der georeferenzierten Modellierung
eingegrenzt werden, da in anderen Bereichen die Simulationsergebnisse und Messdaten
Ubereinstimmen. Fir HHCB und Diclofenac / Paracetamol ergeben sich Abweichungen von
den gemessenen Konzentrationen. Die Prozessdynamik als Summe von Ein- und Austréagen
wird jedoch ebenfalls gut abgebildet, so dass die Konzentrationsprofile lediglich auf einem
anderen Niveau verlaufen as die Messdaten. Die Modellierung von Diuron fihrt im
Ruhreinzugsgebiet nach einer Anpassung der Emissionsszenarien an jahreszeitliche Variatio-
nen zu guten Ergebnissen. Die Auswertung der Simulationsergebnisse fir Ammonium-
stickstoff bestétigt die absolut htéheren Emissionen aus Punktquellen. Es zeigt sich auch, dass
lokal zusétzliche Frachten eingetragen werden.
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Abkurzungsverzeichnis

AS
BB
dMean
d5

E
EGW
EW
MQ
TF

Q

Qad
Qreg
Q5
vMean
V5

Bel ebtschlammanl age (activated sludge)
biologischer Sauerstoffbedarf

mittlere Tiefe [m]

5-Perzentil der Tiefe [m]

Einwohner

Einwohnerglei chwert

Einwohnerwert (E + EGW)

Mittelwert der Abflussverteilung
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1 Einleitung, Stand und Fragestellung

1.1 Einleitung

Flief3gewasser sind wichtiges Medium fur den Transport von Substanzen im regionalen bis
kontinentalen, aber auch im lokalen Mal3stab. Eine Vielzahl von anthropogen induzierten
Substanzemissionen geschieht unmittelbar in die Flie3gewasser. Nach Angaben des
UMWELTBUNDESAMTS BERLIN (UBA) werden mehr als die Hélfte aller ,,Alten und Neuen
Stoffe* bei bestimmungsgemalier Verwendung in grof3erer Menge in Fliel3gewéasser eingetra-
gen. Flisse und Seen sind eine ,, Drehscheibe des zivilisatorischen Stofftransports® (FRIMMEL
2000). Die Binnengewasser sind durch , Verschmutzungen® stark beeintrachtigt, gleichzeitig
ist die Verfugbarkeit statistischer Daten zu diesen Belastungen ,unzureichend*
(BUNDESANSTALT F. ARBEITSSCHUTZ U. ARBEITSMEDIZIN 1999). Die Emissionen der Stédte —
also anthropogene Eintrdge - liegen sowohl bel Nahrstoffen als auch bel persistenten
Schadstoffen Uber der Aufnahmekapazitét der Vorfluter (KReBs 2001).

Aus technischer Sicht haben Flisse eine wichtige Funktion fur die Entsorgung gereinigten
Abwassers. Sie bieten sowohl einen Transport als auch eine aktive und passive Reinigungs-
funktion, die nicht mit direkten Kosten verbunden ist. Flief3ggewasser haben eine Vielzahl
weiterer Funktionen im Okosystem, dem Haushalt der belebten und unbelebten Natur.
Darunter befinden sich weitere Leistungen direkt fir die Gesellschaft, z.B. als Trink- und
Brauchwasserlieferant (FIEDLER 1996).

In der Vergangenheit wurde die Beeintréchtigung der Gewasser vorwiegend anhand der
Belastung mit leicht abbaubaren organischen Substanzen bestimmt. Diese Belastung hat sich
seit den achtziger Jahren stark reduziert. Heute entstehen Giitedefizite in hohem Mal3e durch
Mikroverunreinigungen. Die resultierenden Beeintréchtigungen kénnen mit den konventionel -
len Verfahren der Gewassergutebestimmung nicht erfasst und bewertet werden
(FRIEDRICH & SEUTER 2000). Das RiwA (2000a) warnt davor, as Folge der verbesserten
Gewaéssergute die Belastungen durch andere Substanzen, die nicht in den bisherigen Gite-
kriterien enthalten sind, zu Ubersehen.

Um die Funktionstiichtigkeit dieses Haushaltssystems fur die Bio- und Anthroposphére zu
erhalten, muss die Belastung der Oberflachengewasser durch derartige Substanzeintrége
begrenzt und reguliert werden. Dies kann geschehen durch Vermeidung und Minimierung von
Emissionen algemein oder durch standortspezifische Reglementierung der Immissionsmen-
gen auf Basis eines loka erwinschten Zielzustands. Ziel der Mal3nahmen muss sein, dass
erstens der stoffliche Input das Selbstreinigungsvermdgen der aguatischen Umwelt nicht
Ubersteigt und zweitens keine nachteiligen Wirkungen auf Okosysteme entstehen. Diese
Mal3nahmen missen im bestehenden Nutzungskonflikt zwischen den verschiedenen oben
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genannten Funktionen vermitteln und bendtigen dazu Werkzeuge, die Gewasserbel astungen
als Nutzungsfolge anschaulich darstellen und dabel ebenso die Auswirkungen von Nutzungs-
anderungen wiedergeben kénnen.

Die dominierende Quelle fur Problemstoffe in Flief3gewassern sind die (kommunalen) Klar-
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 (KLorp 1986; KReBS 2001). Diese Korrelation lasst sich fir
konservative, also nicht oder nur schwer aus dem Fluss eliminierbare Substanzen nachvoll-
ziehen und in einfache Rechenmodelle integrieren. Einzelne dominierende Punktquellen
kénnen jedoch diesen Zusammenhang bereits signifikant Uberpragen. Sobald eine Substanz
alerdings einer irgendwie gearteten Elimination unterliegt, ist nicht erkennbar wie eine
direkte Korrelation zwischen Abwasseranteil und Substanzgehalt zustande kommen sollte.
Dieses Verhdltnis verschiebt sich mit der Aufenthaltszeit, also dem Quotienten aus Geschwin-
digkeit und Flief3strecke, beeinflusst durch die substanzspezifische Eliminationsrate. Nur
wenn diese beiden SteuergréfRen berticksichtigt werden, konnen aus Immissionen an
bekannten Punkten die resultierenden Konzentrationen an beliebigen Punkten im Gewasser
standortspezifisch bestimmt und erklart werden.

Fur aus dem Wasser eliminierbare Substanzen steigt der Aufwand einer rechnerischen Losung
sehr stark an, da fir alle Emissionsquellen spezifische Abbauraten auf die emittierte Substanz-
fracht bis zum Betrachtungspunkt berechnet werden missten. Zur Analyse bestehender und
fur die vorausschauende Bestimmung potentieller Gewasserbelastungen durch im Raum
verteilte Emissionsguellen werden georeferenzierte Modelle benttigt, die neben den punkt-
spezifischen Immissionsmengen auch das chemische Sel bstreinigungsvermogen der Gewasser
lokal berticksichtigen kénnen.

1.2 Stand der Expositionsanalyse

Die Quantifizierung der aus der Anwendung und damit verbundenen Freisetzung xeno-
biotischer Substanzen resultierenden Umweltkonzentrationen ist eine wesentliche Grundlage
fir Abschdtzung und Management der mit dem Substanzgebrauch enhergehenden
Umweltrisiken. Umweltrisiken sind die Wahrscheinlichkeiten fir das Eintreten konkreter,
durch Auswirkungen beschriebener Gefahren. Um Risiken auszuschlief3en werden allgemein-
gultige Ziel- und Grenzwerte der Substanzkonzentrationen im Wasser fir Gewassersysteme
einheitlich festgelegt. Beispiele fur Zie und Grenzwerte sind die Richtlinien fir
Gewassergute. Aufgrund spezieller lokaler Anspriiche (Schutzziele) kann zusétzlich raumlich
begrenzt eine Anpassung bzw. Verscharfung der Zielwerte erfolgen.
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Die Uberprifung der Einhaltung gegebener Grenzwerte erfolgt bisher durch lokale
K onzentrationsmessungen. Beispiele sind Gewassergitemonitoring und Trendmessprogram-
me der Bundeslander und der Internationalen Kommissionen zum Schutz des Rheins und der
Elbe, deren Daten auch in dieser Arbeit zur Uberpriifung von Modellergebnissen eingesetzt
werden.

Dem Vorsorgegedanken folgend muss die Risikoabschdtzung moglichst bereits vor dem
Entstehen einer Gefahr durchgefihrt werden. Das einer Substanz aufgrund ihrer Eigen-
schaften innewohnende Risiko fur nachteilige Auswirkungen auf die Umwelt entwickelt sich
zu ener akuten Gefahr, sobald ein wirkungsbezogener Schwellenwert (Konzentration)
Uberschritten wird. Dieser Schwellenwert kann durch kurz- und langfristige Exposition auf
einem bestimmten Konzentrationsniveau und durch Anreicherung Uberschritten werden,
wobei letzteres im Grunde eine stetig ansteigende Exposition beschreibt. Exposition
bezeichnet den Grad des Ausgesetztseins gegen eine aulRere Wirkung (LANGENSCHEIDTS
FREMDWORTERBUCH ONLINE), im Projektzusammenhang die Hohe, und damit Einwirkung der
Substanzkonzentrationen im Wasser auf die belebte und somit zu Reaktionen féhige Umwelt.
Die Anreicherung einer Substanz ist an Stoffsenken gebunden, wéahrend die blof3e Exposition
in alen Umweltmedien auftritt, in welche die Substanz gelangt. Besteht eine Exposition und
damit die Moglichkeit der Uberschreitung eines Schwellenwertes, ist ein Umweltrisiko
vorhanden.

Umgesetzt wird die Risikoabschéatzung 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,
gegenibergestellt. Ist der Quotient PEC/PNEC kleiner eins, besteht kein Risiko. Wahrend 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
raumliche und zeitliche Variationen der Umgebungsbedingungen sind sie jedoch mit grof3en
Unsicherheiten in Bezug auf die Vergleichbarkeit untereinander behaftet. Gemessene und
berechnete Umweltkonzentrationen sollten sich in der Interpretation des Belastungszustandes
allerdings gegenseitig erganzen (vgl. EC 2003).

Nach der Commission Directive 93/67/EEC und Commission Regulation No. 1488/94 muss
fur Neue und Alte prioritére Substanzen eine Umweltrisikoanal yse durchgefihrt werden. Die
aktuell gebrauchliche Methode der Belastungsanalyse fur Substanzen in Gewassern beruht auf
den Umsetzungsvorschlégen dieser Beschllisse 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 Okosystemen gegen die
Substanz berechnet. Dabei werden die Substanzeigenschaften und Umweltparameter
beriicksichtigt, die Uber Emission, Verteilung und Abbau zu einer regionalen
Gleichgewichtsverteilung fihren.

Wichtige Kennwerte fur Belastungen der Flief3gewasser mit Chemikalien sind nach TGD die
regionale Hintergrundkonzentration (PEC;egona) Und die lokale Konzentration (PECigca). Der
PECegiona Wird unter der einfachen Annahme eines Flief3gleichgewichts aus dem Gesamtinput
in das Umweltsystem errechnet. Die Substanzkonzentrationen ergeben sich aus den Ver-
teilungskoeffizienten der jeweiligen Substanz zwischen den Umweltmedien einschliefdich der
belebten Natur (s.0.). Eingesetzt wird das Multimedia Modell ,Simple Box" in ener
generischen Region. Diese hat standardméaldig eine Flache von 40.000 km2, wovon 3 %
Wasserflachen sind. Die Bevolkerungszahl ist auf 20 Mio. festgelegt. Diese Parameter ent-
sprechen einer typischen dicht besiedelten europaischen Region (BERDING ET AL. 2000; EC
1996b).

Der PECioca Wird flr abwassergangige Substanzen auf Basis der gemittelten Betriebsdaten
einer typischen Klaranlage berechnet. Die Emissionsmenge dieser Anlage wird fir ,,consumer
products’ (Gebrauch hauptsachlich im Haushalt) an der Einleitstelle um Faktor 10, welcher
als mittlerer Wert fir mitteleuropéische Verhétnisse gilt, verdinnt und der PECiegiona @ddiert.
Da die tatséchlichen Verdinnungsraten an den Einleitstellen der Kléranlagen eine grof3e zeit-
liche und réumliche Variabilitdt 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 kénnen (vgl. BEULSHAUSEN 2003;
EMEA 2001). Da fur die bestimmenden Umweltparameter bereits Standardwerte mitgeliefert
werden, entféllt eine aufwandige Datenrecherche. Als externe Parameter missen 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 zusétzlich einer lokalspezifischen Variabilitét, die zwischen den einzelnen
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Stationen nicht zwingend in einem Zusammenhang stehen muss. Diese Variabilitéat zeigt auf,
dass eine einzugsgebi etweite statistische Aufbereitung mit Problemen verbunden ist.

Den generischen Modellen gegenliber steht der in GREAT-ER verfolgte Ansatz der georefe-
renzierten Modellierung, in dem ein enger Bezug zu den realen Zustanden in der betrachteten
Umwelt hergestellt wird. Hierbel werden Parameter, welche die Exposition gegen Chemika-
lien beeinflussen in ihren tatsachlichen Auspragungen berticksichtigt. Die Variabilitét dieser
Parameter im Raum wird Uber eine georeferenzierte Erfassung berticksichtigt. 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 Variabilitét der Parameter in Abhangigkeit zur Lage des betrachteten
Punktes im Raum. Anders ausgedrickt wird die einheitliche generische Umwelt ersetzt durch
eine endliche Anzahl kleiner Ausschnitte des betrachteten Raumes, die jeweils spezifisch
parametrisiert sind, in einem definierten raumlichen Beziehungsgeflecht zueinander stehen
und zwischen denen ein bekannter Stofffluss stattfindet.

Das Modelsystem GREAT-ER verknlpft verschiedene Einzelmodelle unter Berticksich-
tigung der Raumbeziige zwischen den betrachteten Teilgliedern. Verknipft sind ein Kanalis-
ations-, ein Klaranlagen- und ein Flussmodell. Erreicht wird dies durch das Aufsetzen der sog.
,chemical fate models auf ein geographisches Informationssystem (GIS), welches die Lage-
daten der Entitdten speichert und fur die Berechnungen und Ergebnisauswertung zur
Verfugung stellt. Die bestimmenden Teilglieder fur die Konzentration von ,down-the-drain’
Chemikalien in Gewassern 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, wobel die
Quantifizierung der Verbrauchsmengen dem Modell vorgeschaltet ist. Auf der Expositions-
seite ist die Gewasserstruktur als Ausdruck der Eigenschaften und raumlichen Anordnung
bestimmend.

Hervorzuheben ist, dass GREAT-ER auf einem stochastischen Ansatz beruht. Verschiedene
Eingangsparameter konnen oder missen in Form von Haufigkeitsverteilungen 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 fir 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 Wahrscheinlichkeitsvertellung fur die auftretenden Substanzkonzen-
trationen in den Gewassern 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 Gewasserbelastungen (Monitoring) liefern genaue Daten zu Substanzkon-
zentrationen an den Messstellen zum jeweiligen Messzeitpunkt. Dieses ,, einfache” Instrument
zur Kontrolle der Gewasserbelastung gibt letztlich summiert das Ergebnis der Einflussgrofien
flussaufwarts eines Messpunktes wieder, ohne jedoch eine Erklérung fur das Entstehen der
Konzentrationsverhdtnisse zu bieten. Ein vorsorgender Schutz durch Reglementierung von
Immissionen ist durch Messungen nicht moglich. Messungen sind zudem, nicht zuletzt aus
finanziellen Grinden, oft auf die voraussichtlichen Belastungsschwerpunkte begrenzt, die oft
genug nicht vollstandig erfasst werden. Es verbleiben deshalb immer raumliche und normaler-
weise auch zeitliche Informationsliicken. Messwerte bieten weder rédumlich noch zeitlich
Ubertragbare Informationen zum genauen Belastungszustand eines Einzugsgebi etes.

Durch die Vereinheitlichung der Umgebungsbedingungen liefern einfach einsetzbare gene-
rische Modellansétze auf regionaler Betrachtungsebene ein stark generalisiertes Bild der
voraussichtlichen Substanzkonzentrationen in den Gewéssern. Die Ergebnisse geben ein
statistisch gemitteltes Bild der tatséchlichen raumlichen Variationen der bestimmenden
Umgebungsparameter wieder, wodurch Extremsituationen aus der Betrachtung weitgehend
ausgeklammert werden. Ein direkter Vergleich und damit eine Bestdtigung der Modeller-
gebnisse mit Messwerten kann nicht erfolgen. Ein Modell basiert auf den zugrundeliegenden
Systemzusammenhangen welche letztlich zu den Substanzkonzentrationen fuhren und liefert
damit einen Erkl&rungsansatz.

Um ,auf der sicheren Seite* zu stehen, werden in generischen Modellannahmen meist hohe
Sicherheitsfaktoren berticksichtigt. Hierzu wirft FRIMMEL (2000) die Frage auf, ob diese
konservativen Konzepte den Anforderungen eines modernen Industriestaats noch gerecht
wirden. Die Ubliche Berechnung von ,worst case’” Annahmen fuhrt zu einem hohen Sicher-
heitsbereich, um auf diese Weise ale Eventualitdten, z.B. loka oder saisonal schlechte
Verdunnungsverhéltnisse oder aufergewdhnlich hohe Emissionsraten, mit abzudecken. Der
berechnete Konzentrationswert wird dann an vielen Punkten in der Realitét niemals erreicht.
Wird die generische PEC-Berechnung dagegen ohne Berticksichtigung von Sicherheits-
faktoren durchgefihrt, kommt es mit hoher Wahrscheinlichkeit an vielen unbekannten
Betrachtungspunkten (Gewdasserabschnitten) zu Uberschreitungen in unbekannter Hohe. In
EG (2001) werden in der Argumentation fir eine neue, angepasste Chemikalienpolitik auch
wirtschaftliche Grinde angefuhrt. Fur die Risikobewertung von Substanzen wird eine
Abschézung der Exposition in Abhangigkeit von deren wirklicher Verwendung und
inhérenten Eigenschaften in der realen Welt verlangt (vgl.a. FRIMMEL 2000).
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Die realen Substanzkonzentrationen liegen begrindet in einer ortspezifischen (Lage zu den
Immissionsquellen, Verdinnung) und einer substanzspezifischen (Verhaten in der Umwelt)
Komponente. Die Berticksichtigung beider Einflisse in georeferenzierten Modellen wie
GREAT-ER musste demnach zu einer Verbesserung der bisher verwendeten Ansdtze zur
Expositionsanalyse fuhren.

Die grundlegende Frage dieser Arbeit ist, welche Moglichkeiten und Vorteile die georefe-
renzierte Expositionsanalyse, wie sie mit dem Modellsystem GREAT-ER ermdglicht wird, im
Vergleich oder in Kombination mit den anderen Ansétzen bietet.

Um diese Frage zu beantworten, wird anhand des Modelsystems GREAT-ER fir
verschiedene Substanzen untersucht, ob durch georeferenzierte Simulationen, ausgehend von
unterschiedlichen Daten zu Emission und Substanzverhalten, die an einzelnen Monitoring-
Stationen gemessenen Konzentrationen erklart werden konnen. Durch den Vergleich von
georeferenzierten Modellergebnissen mit Messwerten und generischen Berechnungsergeb-
nissen werden die Vor- und Nachteile beider VVorgehensweisen aufgezeigt. Dies geschieht
auch im Hinblick auf die bereits angedeuteten Fragen, ob die aus den existierenden
M onitoringprogrammen vorhandenen Daten fiir eine Uberwachung der Gewésser hinsichtlich
der anthropogenen Belastungen fir sich aleine 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 Abschéatzungsmethoden

Die Parametrisierung eines georeferenzierten Modellsystems beinhaltet einen raumlichen und
einen stofflichen Teil. Der raumliche Teil umfasst die der genauen Lageerfassung aller
beteiligten Systemglieder und die Kennzeichnung der raumlichen Beziehungen dieser
Systemglieder zueinander (Entfernungen, Abfolge in der Baumstruktur der Gewasser). Im
stofflichen Teil werden die Einflisse 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 durchgefiihrt,
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 Gewasser im Schnittpunkt der verschiedenen Nutzungsanspriiche ein.

Die Lageerfassung der beteiligten Systemglieder erscheint auf den ersten Blick problemlos.
Doch in Abhangigkeit vom Betrachtungsmal3stab treten auch hier mehr oder weniger grof3e
Schwierigkeiten auf. Das Gewassernetz as solches wird zumeist hinreichend genau in
vorhandenem Kartenmaterial wiedergegeben. Allerdings fihrt das Digitalisieren analoger
Karten zu Generalisierungsfehlern, insgesamt ist die zu erwartende "Verzerrung" des Modell-
systems hier in Anbetracht des Bearbeitungsmaldstabs jedoch gering. Grolere Probleme
ergeben sich bel der punktgenauen Erfassung von Emissionsquellen in das Gewassernetz. Fir
Abwasseranlagen (Klaranlagen, Direkteinleiter) existieren im Normalfall Angaben in Fluss-
kilometern der Einleitstelle. Diese sind aber nur exakt verwendbar, wenn die Abbildung des
Gewaéssernetzes im Modellsystem eine entsprechend hohe Genauigkeit aufweist. Generalisie-
rungen und Digitalisierungsfehler verandern die Kilometrierung der Abbildung insgesamt und
zudem noch ungleichméRig. Entsprechend verlangt die Ubernahme der Emissionsquellen in
das M odellsystem eine Nachbearbeitung.

Die Kalibrierung eines Flusseinzugsgebiets fir das Modellsystem GREAT-ER erfordert in
verschiedenen Bereichen raumspezifische und objektbezogene Daten. Notwendig sind sowohl
Daten zu den Emittenten als auch zur Auspragung der Oberflachengewasser hinsichtlich der
hydrologischen und morphologischen Verhdltnisse. Eine detaillierte Beschreibung der in
GREAT-ER verwendeten Daten findet sich z.B. in WAGNER & KOORMANN (1999) und
Ecetoc (1999). Welterhin werden zum Vergleich der Modellergebnisse mit den reden
Zustdnden Messwerte der Gewasserkonzentrationen fur die berechneten Substanzen benétigt.
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Alle notwendigen Daten liegen fr die beiden Einzugsgebiete in unterschiedlicher Dichte und
Qualitét vor.

2.1 Datengeber

Angefragt wurden die Daten von Bundes- und Landesbehdrden sowie Korperschaften auf
Landes- und z.T. Bezirksebene der 11 Bundeslander (9 bei Elbe, 2 bel Rhein) in den
Bearbeitungsgebieten. Die wichtigsten Datengeber waren:

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

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

- Landesumweltamt Brandenburg (LUA-B)

- Thuringer Landesanstalt fur Umweltschutz (TLu)

- Niedersichsisches Landesamt fir Okologie (NL®)

- Senatsverwaltung fur Stadtentwicklung, Umweltschutz und Technologie Berlin
(SENSUT)

- Umweltministerium Mecklenburg-Vorpommern

- Ministerium fur Umwelt und Naturschutz, Landwirtschaft und V erbraucherschutz
Nordrhein Westfalen (MUNLV-NRw)

- Landesumweltamt Nordrhein Westfalen (LUA-NRw) einschlief3lich der untergeordneten
staatlichen Umweltamter (STUA)

- Umweltbundesamt (UBA)

- Ruhrverband, Essen

- Erftverband, Bergheim

- Wupperverband

- Aggerverband

- Bergisch Rheinischer Wasserverband (BRw)

- Wasserglitestelle Elbe

- Bundesanstalt fir Gewasserkunde (BFG)

2.2 Teileinzugsgebiete

Beide Teilgebiete des Projekts sind jewells insgesamt als GREAT-ER-Catchment aufbereitet
worden. Daneben wurden die grof3en Gebiete im Rahmen der Aufbereitung ihrerseitsin Teil-
Einzugsgebiete differenziert. Durch die Abgrenzung kleinerer Gebietseinheiten erreicht die
Parametrisierung der Abflussmengen durch Ubertragung der hydrologischen Kennwerte eine
hohere Genauigkeit (siehe Abschnitt2.4). Diese Teileinzugsgebiete von Elbe und Rhein sind
weiterhin eigensténdig fur Simulationen verflgbar, wurden aber auch jeweils zusammenge-
fihrt um mit einer einzigen Simulation auch Berechnungen fir jeweils die gesamten
Untersuchungsgebi ete durchfiihren zu konnen. Die Verwendung eigenstandiger Teilgebieteist
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sinnvoll, um bei lokal begrenzten Aufgabestellungen die zu verarbeitenden Datenmengen und
Rechenzeiten fir die Simulationen zu verringern.

Abbildung 1 gibt einen Uberblick zu Lage und Ausdehnung der beiden Untersuchungsgebiete
in Deutschland.

50 0 50 100150 Kilometer
e ™

Abbildung 1: Lage der Unter suchungsgebietein 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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® Kliranlage ¥

N Gewasser

Abbildung 2: Gewasser netz und Klaranlagen des Rheingebiets

Das Rheingebiet wurde bei der Bearbeitung in die Telleinzugsgebiete Ruhr, Lippe, Erft, Sieg,
Wupper und Rhein untergliedert. Die Emscher konnte aufgrund der Datenlage und der starken
anthropogenen Uberpragung 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 ,kinstlich® zu generieren, kénnen fur den Hauptlauf des Rheins nur eingeschrankt
aussagekraftige Simulationsergebnisse berechnet werden. Zudem tragen die Gesamtabfllisse
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 Nebenfliisse. Insgesamt sind fur das Rheingebiet 10.850 km Gewasser
im Modelsystem integriert. Die Grofe des bearbeiteten Einzugsgebiets betragt rund
18.800 kmz.
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Abbildung 3: GREAT-ER Catchments des Elbe-Einzugsgebiets

Die einzelnen Teileinzugsgebiete der Elbe sind in Abbildung 3 aufgefihrt. Insgesamt sind im
Modell rund 43.300 km Flief3strecke in einem Einzugsgebiet von ca. 96.000 km? erfasst. Wie
beim Rhein muss auch fir Berechnungen des Elbe Hauptlaufs an der Messstelle ,, Schmilka'
eine Startkonzentration generiert werde, die immer mit Unsicherheiten behaftet ist.

2.3 Digitales Gewassernetz

Das digitale Gewassernetz wurde auf der Grundlage des vom Umweltbundesamt zur
Verfigung gestellten , feinen Gewassernetzes der Bundesrepublik Deutschland* (Gewasser-
GIS Deutschland, Umweltbundesamt) aufbereitet. Dessen Detailgenauigkeit entspricht dem
Mal3stab 1 : 200.000. Das ,, feine Gewassernetz“ wurde dem ATKIS-DLM 250 vorgezogen, da
dessen exakte topographische Abbildung Unterbrechungen der Gewasser z.B. bel Bricken
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oder Verrohrungen enthdlt, die nur mit grof3em Aufwand korrigiert werden kénnten, um die
notwendige geschlossene Struktur des Gewassersystems zu erhalten.

Das as Arc/Info®-Linien-Coverage vorliegende , feine Gewéssernetz* musste zur Verwend-
barkeit in GREAT-ER ebenfalls Uberarbeitet werden. Fir den Modellzweck Uberfllissige
Gewasserstrukturen (z.B. Entwasserungsgraben) wurden entfernt, die Digitalisierrichtungen
den Fliefdrichtungen angeglichen sowie Aufspaltungen und Zusammenflisse 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” (Landesvermessungsamter der
Bundeslander (Hrsg.)) — in den Mal3staben 1 :200.000 und 1 : 50.000 vorgenommen. Dies
ermdglichte Lagekorrekturen und das Nachdigitalisieren fehlender Segmente. Des Weiteren
wurden die z.T. mehr as 10 km Reallange entsprechenden Linien-Features des Original-
Coverages segmentiert, so dass diese im Modell in der Regedl etwa 1-2 km lange Gewéasserab-
schnitte darstellen.

2.4 Flussabschnittsdaten

2.4.1 Abflisse

GREAT-ER benttigt als Grundlage eine Parametrisierung jedes Gewasserabschnitts mit den
Kennwerten mittlerer Abfluss (MQ) und 5-Perzentil (Q5) (der im langjahrigen Mittel an 5%
der Zeit unterschrittene Abfluss) fur die Haufigkeitsverteilung der Abflussraten. Bei Bearbel-
tung der kleineren Untersuchungsgebiete der GREAT-ER Pilotvorhaben in Grof3-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 fur die
Einzugsgebiete dieser Studie nicht praktikabel, da z.T. hochaufgeloste, flachendeckende
Daten zu Niederschlégen, Bodentypen und Geléndehthen benttigt werden. Bereits bei frihe-
ren Integrationen von Einzugsgebieten in GREAT-ER wurde ein empirisches Verfahren zur
Ubertragung von an Pegeln beobachteten Abfliissen auf das gesamte Flussnetz erfolgreich
eingesetzt (ScHuLzE 2001). Dieses wurde im Grundsatz in den hier bearbeiteten Einzugs-
gebieten ebenfalls angewendet. Fir das Rheineinzugsgebiet wurde zudem noch eine
Anpassung an lokale Abwassermengen durchgefihrt.

Die Bestimmung der Abflussraten Uber eine aus vorhandenen Daten entwickelte Ausgleichs-
funktion fihrt in jedem Fall zu einer Generalisierung von vielgestaltig ausgeprégten lokalen
Wasserhaushaltssystemen. Je kleiner ein betrachtetes Einzugsgebiet ist, desto spezifischer ist
das Beziehungsgeflecht welches dem messbaren oberflachlichen Gebietsabfluss in Gerinnen
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zugrunde liegt bzw. diesen steuert. Bestimmend sind hier vor allem die absoluten
Niederschlagsmengen pro Zeiteinheit, jedoch ist bel langfristiger Betrachtungsweise — wie es
eine Abflussstatistik erforderlich macht — auch das Vermdgen des Einzugsgebiets Wasser zu
speichern und verzogert an die Oberflachengewasser abzugeben von Bedeutung.

Ein Indiz fUr Unterschiede in der Entwéasserungsdynamik ist die Dichte des Gewassernetzes in
Einzugsgebieten, welche die resultierende akkumulierte Gewasserlange entscheidend beein-
flusst. Limitierend fur die Bildung der Teileinzugsgebiete zur Bestimmung einer Ausgleichs-
funktion ist die Anzahl der vorhandenen Pegel, da flr eine aussagekréftige Regression eine
Mindestanzahl an Datensétzen eingehen muss. Aus diesem Grund stellen die zur Regression
verwendeten Teileinzugsgebiete, jewells gebildet aus Teilgebieten mit unterschiedlichen
hydraulischen Eigenschaften, bereits eine Generalisierung abflusssteuernder Eigenschaften
dar. Je weiter die hydraulischen Eigenschaften von Einzugsgebieten auf unterster Ebene,
représentiert durch einzelne Pegel, von den gemittelten Eigenschaften des jewelligen fur die
Regression gebildeten Teileinzugsgebiets abweichen, desto gréfer wird an diesem Punkt die
Abweichung zwischen den gemessenen und den Uber die Ausgleichsfunktion ermittelten
Abflusswerten sein.

Fur das Elbegebiet wurden die langjahrigen MQ und Q5 des Abflusses an den 196 Pegeln des
Untersuchungsgebietes den jewells aktuellsten Teilbanden des Deutschen Gewasserkund-
lichen Jahrbuches (DGJ) 1998-2000 entnommen. Fir das Rheineinzugsgebiet wurden an 192
Pegeln groftenteils langjdhrige Messreihen der Abflussmengen statistisch ausgewertet. Diese
liegen im Normalfall auf Tagesbasis (teilweise auch hoher oder geringer aufgel 6st) vor. Lag
fur Pegel keine langjahrige Messreihe vor, wurde auf das DGJ 1998 (Rheingebiet, Teil 111)
zurlckgegriffen.

Abflusskennwerte werden in der Hydrologie im Normalfall fur Zeitraume Gber 30 Jahre
bestimmt. Weil die Wasserfihrung der Oberflachengewésser in einem stark anthropogen
Uberpragten Raum durch technische Aus- und Umbaumal3nahmen relativ kurzfristig tief-
greifend verandert werden kann, wurde die statistische Auswertung der Abflussmengen auf
die Zeitspanne 1989 bis 1999 beschrankt.

2.4.1.1 Regressionsverfahren

Im Folgenden werden verschiedene Varianten zur flachenhaften Ubertragung der empirischen
Abflussdaten auf ein gesamtes Flussnetz beschrieben.
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24.1.1.1 Nichtlineare Regression Uber die akkumulierten Flussldngen

Die Ubertragung der punktuellen Pegelmessungen in die , Flache®, also auf alle Flussab-
schnitte, erfolgt gemal einer u.a. bel Dyck (1980) beschriebenen Korrelation zwischen dem
Abfluss in einem Gewasserabschnitt und der summierten Lange aler Gewasserlaufe, die in
diesen Abschnitt flief3en:

Gleichung 1
Q. (SD) = ADAcc(SID)®

Qreg = Abfluss (ermittelt durch Regression)

Acc = akkumulierte Flusdénge aller den betreffenden Flussabschnitt speisenden Flussléufe

SD = betreffender Flussabschnitt (Stretch-1D)

A, B = Regressionsparameter

Die der Gleichung 1 zugrundeliegende Formel gilt strenggenommen nur fr, hinsichtlich der
Bildung von Gerinneabfluss, homogene Einzugsgebiete. Bei der Parametrisierung der
Abflussmengen wurden separate Regressionen fur die verschiedenen Teileinzugsgebiete

durchgefuhrt, um diese Einschrankung soweit als méglich zu berticksichtigen.

In diesem Verfahren wird die Gewassernetzdichte des Einzugsgebiets mit dem Gebietsabfluss
korreliert. Da die Gewassernetzdichte ursachlich durch geogene (Morphologie, Gestein und
Substrat) und klimatische (Wasserbilanz) Einfllsse gesteuert wird, kénnen kleinrdumigen
Differenzen dieses Beziehungsgefiiges innerhalb der Einzugsgebiete bestehen. Diese werden
aufgrund der zur Gebietsgrofie relativ geringen Zahl der Pegel auf Basis der definierten Tell-
einzugsgebiete (vgl. Abschnitt2.2) generalisiert. Insgesamt fuhrt dies nicht zu weit-reichenden
Abwei chungen (siehe Abbildung 4 und Abbildung 5).

24.1.1.2 Nichtlineare Regression mit nach Entfernung gewichteter |okaler Justierung

Dieser von SCHULZE & MATTHIES (2001) vorgeschlagene Ansatz beruht auf der Berechnung
eines Anpassungsfaktors jewells fir den zu einem betrachteten Flussabschnitt néchsten
flussauf- und flussabwértsgelegenen Pegel sowie der Ermittlung eines flussabschnitts-
bezogenen Anpassungsfaktors aus den beiden pegelbezogenen Anpassungsfaktoren durch
nach Entfernung gewichtete Mittelwertbildung:

Gleichung 2

d, [, Qa(SD) . d, . Qq(SD)
d, +d, LAF(nGIDu) d,+d, LAF(nGIDd)

u

Qadj (S D) =

Qaq = lokal angepasster Abfluss [m?/s]

nGIDu = n&chster flussaufwartsgel egener Pegel

nGIDd = néchster flussabwartsgel egener Pegel

LAF = |okaler Anpassungsfaktor (Quotient aus berechnetem zu gemessenem Abfluss am betreffenden Pegel)
d, = Entfernung des Stretches vom néchsten flussaufwartsgel egenen Pegel

dq = Entfernung des Stretches vom néchsten flussabwaértsgel egenen Pegel
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Die Anpassungsfaktoren der dem Fussabschnitt ndher gelegenen Pegel werden somit in
jedem Falle stérker gewichtet. Fir den Fall, dass nur ein néchster Pegel existiert, wird nur der
Anpassungsfaktor dieses einen Pegels fur alle flussaufwérts gelegenen Flussabschnitte

verwendet:
Gleichung 3

_ Q(SD)
Quy (SID) = LAF (nGIDd)

Gegen diesen Ansatz ist einzuwenden, dass bei Anwendung der Gleichung 2 z.B. die Abfluss-
charakteristik an Mindungspegeln kleiner, abflussarmer ZuflUsse in ihrer Bedeutung fur die
flussabwaérts gelegenen Abschnitte eines abflussstarken Hauptlaufes Uberrepréasentiert werden
(besonders fur die kurz hinter der Mindung gelegenen Abschnitte mit kleinem Wert far d,).
Ist zudem der néchste flussabwartsgelegene Pegel sehr weit entfernt (also dy sehr grof3), 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 reprasentiert. Einen Lésungsvorschlag bietet folgender Ansatz.

24.1.1.3 Nichtlineare Regression mit nach Akkumulations éange 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
Flusslangen:

Gleichung 4
Qadj (S D) =
Acc(nGIDd) - Acc(SD) , Qy(SD) | Acc(SID) - Ace(nGIDU) | Qe (SD)
Acc(nGIDd) — Acc(nGIDu) LAF(nGIDu) Acc(nGIDd) — Acc(nGIDu) LAF (nGIDd)

Acc(SID) = Akkumulierte Flusslénge am betrachteten Flussabschnitt
Acc(nGIDu) = Akkumulierte Flussldnge am flussaufwartsgel egenen Pegel
Acc(nGIDd) = Akkumulierte Flusslange am flussabwartsgel egenen Pegel

Der Ansatz folgt der Zielsetzung, dass die lokale Adjustierung stérker an demjenigen Pegel
ausgerichtet werden soll, dessen Teileinzugsgebiet eine hthere Deckungsgleichheit mit dem
des betrachteten Flussabschnittes besitzt. Bel zunehmender Deckungsgleichheit zweier
Teileinzugsgebiete missen sich auch die akkumulierten Flusslangen dieser Gebiete elnander
annadhern (Zusammenhang zwischen Einzugsgebietsgrofe und akkumulierter Flusslange), so
dass die Differenzen der akkumulierten Flusslangen al's Wichtungsmal3 geeignet erscheinen.
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24.1.1.4 Begrundung fur die Nichtanwendung der beiden Justierungsverfahren

Beide Justierungsverfahren unterstellen eine in der hydrol ogischen Praxis oftmals nicht best&-
tigte Représentativitdt einzelner Pegel fur deren Einzugsgebiete. Fir die Ermittlung
gebietstypischer Richtwerte fur Abflussspenden, z.B. in den sogenannten ,, hydrologischen
Landschaften“ Niedersachsens, werden daher die in den betreffenden Regionen gelegenen
Pegel zunéachst auf Représentativitét getestet und ggf. ausgesondert. Die Grinde fur eine
mangel nde Représentativitét sind vielfaltig. So konnen z.B. im Festgestein Verwerfungen und
Verkarstungen oder im Lockergestein Ubergrof3e, fehlende oder nur teilweise vorhandene
Grundwasserhemmschichten zu deutlichen Abweichungen zwischen dem ober- und unterirdi-
schen Einzugsgebiet fuhren. Anthropogene Beeinflussungen bestehen z.B. in direkten
Entnahmen und Einleitungen, Grundwasserentnahmen sowie Mal3nahmen des Gewa&sseraus-
baus der Talsperrenbewirtschaftung.

Mit der, bei den Justierungsverfahren unterstellten Reprasentativitét von ein bzw. zwel Pegeln
fr ein unter Umsténden mehr als tausend Quadratkilometer grof3es Teileinzugsgebiet, kbnnte
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 fir die Einzugsgebiete, fir den Rhein alerdings
noch weiter angepasst (siehe Abschnitt2.4.1.1.5), ausgewahlt. Es wurde bisher kein Beleg
dafur erbracht, dass die in den Abschnitten 2.4.1.1 und 2.4.1.1.2 beschriebenen Vorschlage
der lokalen Justierung eine wirklich flachenhafte Verbesserung der Abschétzungen bewirken.
Evident ist eine solche Verbesserung strenggenommen lediglich fur den trivialen Fall der an
den Pegeln gelegenen Flussabschnitte, fiir die per definitionem eine exakte Ubereinstimmung
von berechneten und gemessenen Abflissen erreicht wird.

24.1.1.5 Nichtlineare Regression unter Berticksichtigung der Abwassermengen am Pegel

Der gemessene Abfluss ist, vereinfacht gesehen, die Summe aler Zufllsse in ein Gewasser-
system oberhalb eines Beobachtungspunktes. Aufer Acht gelassen werden hier Verdunstung,
Versickerung und Entnahmen aus dem Wasserkdrper. Die Wasserfiihrung eines Gewassers
unterhalb von Klaranlagenemissionen ist die Summe aus dem eingeleiteten Abwasser und den
anderen Abflusskomponenten, wobel |etztere hier als ,, natirlicher* Abfluss zusammengefasst
werden.

Gleichung 5
an = Qnat + Qabw

Qqes = gesamter Abfluss[m?/g]
Qrat = ,natiirlicher* Abfluss [m?/g]
Qapw = abwasserbiirtiger Abfluss [m3/s]
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Fir den natiirlichen Abfluss, dem Uberschuss der Wasserbilanz eines Einzugsgebietes, gilt, in
homogenen Gebieten, ein Zusammenhang zwischen Flache und Abflussmenge. Dieser
Zusammenhang wurde unter 2.4.1.1 dargelegt. Dagegen steht die Abwassermenge in den
jeweiligen Gewasserabschnitten in keiner direkten Abhéngigkeit zur Einzugsgebietsgrofie.

Der tatsachliche, messhare Gebietsabfluss wirde in Teileinzugsgebieten mit hohen Abwasser-
anteilen demnach stark von dem im Gesamtgebiet Uber die Flache bzw. akkumulierte
Gewasserlange, als stetige Funktion ermittelten Durchfluss abweichen. In der Reditét
kommen Gewasser vor, deren Abfluss zu anndhernd 100 % aus gereinigtem Abwasser besteht
(HLFU 1998). Dies ist zumindest abschnittsweise haufig der Fall, wenn die Abflussspende
oberhab einer Klaranlage, durch ein kleines Einzugsgebiet, im Verhatnis zur Abwassermen-
ge gering ausfallt.

Eine Differenzierung in die Anteile Abwasser und natirlicher Gebietsabfluss kann erfolgen,
wenn die flussaufwérts eingeleitete Abwassermenge quantifizierbar ist. Die georeferenzierte
Erfassung der Klaranlagen fur die Kalibrierung der Einzugsgebiete fir GREAT-ER bietet
diese Mdglichkeit. Unter Berlicksichtigung der eingeleiteten Abwassermenge kann so eine
lokale Anpassung der Abflussmengen an realistischere Bedingungen erfolgen.

Die mit der akkumulierten Gewasserlange stetig ansteigenden Abflussmengen werden im
Nahbereich der Einleitungen korrigiert. Auf diesem Wege ergeben sich lokal auch andere
Werte fur die spezifische und allgemeine Verdiunnungssituation fuor Abwasser (siehe
Abschnitt2.7). Die Quantifizierung der Abwassermengen wird ebenfalls im Abschnitt 2.7
erlautert.

Bevor die Regression durchgefiihrt werden kann, missen zunéchst die Abflussmesswerte um
den jeweiligen Abwasseranteil an den Pegeln bereinigt werden.

Gleichung 6
Q. = EW

angeschl

* ABWgsyy

Qapw = abwasserbirtiger Abflussin Stretch [m?/s]
EW.ngesci = angeschlossene Einwohnerwerte [ ]
ABWeew = Abwassermenge pro Einwohnergleichwert [m3/s]

An alen bekannten Pegeln wurden die nach Gleichung 6 ermittelten Abwassermengen von
den statistischen Kennwerten der Messungen, MQ und Q5, abgezogen (Gleichung 7).

Gleichung 7
Qpeg = Qges - Qabw

Qpeg = gemessener Abfluss [m¥s]
Qqes = gesamter Abfluss[m¥/s]
Qapw = abwasserbirtiger Abfluss [m?¥/s]
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AnschlieRend wurde die Regression mit SPSS® 10.0 (SPSS Inc. 1999) (iber die den natiir-
lichen Gebietsabfluss reprasentierenden Werte (Qpeg) flr die Teileinzugsgebiete des Rheins
durchgefuihrt. Die ermittelten Regressionsparameter A und B wurden in Gleichung 8
eingesetzt. Im Unterschied zu Gleichung 1 wird ein zusétzlicher Term angehangt, mit dem
deterministisch eine statistisch ermittelte Abwassermenge an jeden Stretch addiert wird.

In Erweiterung zu Gleichung 1 gilt nun:

Gleichung 8
Q. (8D) = ADAcc(S D)® +Q,,,(SD)

Qreg = Abfluss (ermittelt durch Regression) [m?/s]

Acc = akkumulierte Flusdénge aller den betreffenden Flussabschnitt speisenden Flussldufe [m]
SID = betreffender Flussabschnitt (Stretch-1D) [ ]

A, B = Regressionsparameter [ ]

Qanw = abwasserbirtiger Abfluss [m?/s]

2.4.1.2 Ergebnisse

Die nichtlineare Regression wurde mit der Software SPSS® (Version 10.0, SPSS Inc. 1999)
flr jedes Teileinzugsgebiet gesondert durchgefihrt. Fur das Aland- und benachbarte Jeetzel-
Gebiet (Elbe) lagen nur die Abflusskennwerte von insgesamt drei Pegeln vor. Die
Regressionsparameter  fir beide Gebiete wurden daher behelfsweise aus den
Abflusskennwerten dieser drei Pegel errechnet.

Diein Tabelle 1 dargestellten Regressionsparameter bestétigen bis auf vier (bzw. finf, s.u.)
Ausnahmen die von ASCHWANDEN (1995) fur 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 guiltig, da
das Abflussregime vielfaltig anthropogen beeinflusst wird. Durch Grundwasserabsenkungen
einerseits und SUmpfungswassereinleitungen andererseits, ist esim angestrebten Bearbei -
tungsmal3stab nicht moglich, eine genaue Regression durchzufihren. Die Beobachtung von
SCHULZE & MATTHIES (2001) sowie VERDONCK ET AL. (1999), dass in den Einzugsgebieten
von Rupel und Rur die Exponenten B fur die Berechnung des MQ kleiner as 1, fur den Q5
hingegen groRer as 1 ist, kann nur fir 9 von 24 Einzugsgebieten festgestellt werden.
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Tabelle 1. Regressionsparameter fur die Abflussberechnung in den Teileinzugsgebieten

Einzugsgebiet mittlerer Abfluss (MQ) 5-Perzentil (Q5)
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/Ldcknitz 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
Weil3e 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 fur die beiden Projektgebiete jeweils die gemessenen
statistischen Kenwerte der Abflusshaufigkeiten (MQ und Q5) den Uber die Regressionsfor-
meln bestimmten Werten gegeniber. Fir das Gebiet der Elbe wurde Gleichung 1 fur die
Regression eingesetzt, im Rheineinzugsgebiet wurde zusétzlich Gleichung 8 eingesetzt. Die
Diagramme stellen allesamt die Werte tber 100 m3/s nicht dar. Oberhalb dieses Wertes sind
die Abweichungen zwischen gemessenen und Uber die Regressionsformeln bestimmten
Werten durchweg sehr gering.
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Abbildung 4: Messwerte vs. Abschatzungen der Abflusskennwerte Q5 und MQ im
Rheingebiet

In Abbildung 4 sind die Ergebnisse beider Regressionsverfahren fir das Rheingebiet darge-
stellt. Die Kreuze représentieren die Ergebnisse nach Gleichung 1, die Rauten die Ergebnisse
nach Gleichung 8. Besonders an den Pegeln mit den groften Abweichungen, vor alem bei Q5
Werten an der Erft, sind deutliche Verbesserungen der abgeschétzten Abflussmengen durch
die Anwendung von Gleichung 8 zu erkennen.
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Abbildung 5: Messwerte vs. Abschétzungen der Abflusskennwerte Q5 und MQ im
Elbegebiet
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Die Korrelationskoeffizienten liegen im Elbegebiet fir den MQ bel 99,97 %, fur den Q5 bei
99,8 %. Im Rheingebiet liegen die Korrelationskoeffizienten nach dem herkdmmlichen
Verfahren bel 99,27 % (MQ) und 89,32 % (Q5), unter Berticksichtigung der Abwassermengen
(Abschnitt 2.4.1.1.5) bel 99,24 % (MQ) und 89,07 % (Q5).

Allgemein sind die Abweichungen beim Q5 hoher als bel den mittleren AbflUssen. Der
mittlere Abfluss ist das Ergebnis aller abflussbeeinflussenden Prozesse im Jahresmittel, mit
einer starken Gewichtung auf die raum-zeitliche Niederschlagsverteilung. Alle Einflussgrofien
fir die Wasserhaushaltsdynamik eines Einzugsgebietes werden hier gemittelt. Dagegen ist der
Q5 als Niedrigwasserabfluss sehr stark von endogenen, einzugsgebietsspezifischen Grofien,
z.B. dem Speichervolumen von Gestein und Boden sowie der spezifischen Entwésserungs-
dynamik, bestimmt, der direkte Einfluss des Niederschlags als externe Grofe ist fur den Q5
vernachlassigenswert klein.

Die Ubereinstimmung von Mess- und Regressionswerten ist zwischen den einzelnen Pegeln
und beim Rheingebiet unterhalb der Teileinzugsgebiete unterschiedlich. Besonders in den
Einzugsgebieten der Erft (s.0.) und zum Teil auch der Lippe zeigen sich hthere Abweichun-
gen. Bei der Erft ist dies in erster Linie auf die besonderen Einflisse der Tagebaugebiete
zurlckzufihren. Karstgebiete im Oberlauf der Pader (Lippeeinzugsgebiet) fuhren ebenso zu
schwer fassbaren hydrologischen Verhdltnissen. 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-
Uberleitungen stark anthropogen beeinflusst. Unterhalb von etwa 10 m*/s nehmen die
Abweichungen zwischen Prognose und Messwert, insbesondere des Q5, stark zu.

Die Ergebnisse zeigen, dass insgesamt die Abschdtzung der kleineren Abflisse noch
verbesserungsbedirftig ist. Gerade in kleinen Gewassern bestehen oft schlechte Verdin-
nungssituationen und somit kdnnen dort hohe Stoffkonzentrationen erwartet werden.

2.4.2 FlieBgeschwindigkeiten und Wassertiefen

Fur digenigen Stoffe, die eine nennenswerte Abbaurate im Gewésser aufweisen, ist eine
moglichst realitétsnahe Abbildung von Flief3ggeschwindigkeiten und Flussabschnittsléngen,
bei photolytischem Abbau und Volatilisierung auch der Wassertiefen anzustreben. Zur
Parametrisierung der einzelnen Flussabschnitte in GREAT-ER werden wie beim Abfluss
Kennwerte der Haufigkeitsverteilungen, 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 regemaigen Abstdnden von den Betreibern
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Flief3geschwindigkeiten und Querschnittsprofile gemessen. Die Eignung dieser Daten fir eine
Ubertragung der FlieRgeschwindigkeiten auf das Gewassernetz ist fraglich, da Abfluss-
messstellen haufig in far natUrliche Bedingungen nicht reprasentativen Flussabschnitten,
sondern beispielsweise in Messwehren oder ,Venturi-Kandlen® vorgenommen werden.
Zweck der Messungen ist ausschliefdlich die abfliefienden Wassermengen zu quantifizieren.
Aufgrund amtsinterner Vorbehalte beziiglich der Herausgabe des zumeist nicht aufbereiteten
Datenmaterials wurden fir das Vorhaben im Bereich der Elbe nur wenige Daten zur
Verfugung gestellt. Fur die Nebenfllsse des Rheins stehen an einigen Pegeln Messreihen zur
Verflgung.

2.4.2.1 Abschatzung der Parameter aus den Abflissen nach Regressionsformel

Fur die Abschéatzung der Flief3geschwindigkeiten und Tiefen wurden fir das gesamte
Flussnetz die in WAGNER & KOORMANN (1999) beschriebenen empirischen Formeln genutzt.
Fur beide Parameter wird eine Korrelation mit dem Abfluss angenommen.

Die Flie3geschwindigkeit bestimmt as Grundlage des advektiven Transports die
Aufenthaltszeit der Substanz (-menge) in den jeweiligen Flussabschnitten. Damit stellt sie das
Bindeglied zwischen der rdumlichen Struktur des Gewassernetzes in Form der Reisezeit
zwischen zwei Punkten, und dem substanzspezifischen Verhalten, genauer den zeitbezogenen
Eliminationsraten, dar.

Flief3geschwindigkeiten:

Gleichung 9
vMean = A* MQ®

Gleichung 10

v5= A* MQ® * (ﬁ—g]

vMean = mittlere FlieRgeschwindigkeit [m/s]
V5 = 5-Perzentil der Flief3geschwindigkeit [m/g]
A, B, C = Regressionsparameter [ ]

MQ = mittlerer Abfluss [m?¥/s]

Q5 = 5-Perzentil des Abflusses [m?3/s]

Wobe 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). Fur diesen Parameter wird eine Formel nach SIMONS & ALBERTSON (1960)
genutzt, die fir Gerinnein Alluvien entwickelt wurde.

Tiefe:

Gleichung 11
r =0,57*e>¥NQ

Gleichung 12
d=(r >213?0,610+0,93* r :1,21*r)

d = Wassertiefe [m]
Q = Abflusse [m?¥/g]

Dieses Verfahren hatte sich bereits bei der Integration der kleineren Pilotgebiete in GREAT-
ER bewéhrt. Eine gebietsspezifische Anpassung der Regressionsparameter an die Gebiete von
Rhein und Elbe wére wiinschenswert, konnte aber auf Basis der bestehenden Datenlage bisher
nicht realisiert werden.

Die Grof3e und Heterogenitét der hier bearbeiteten Einzugsgebiete verhindert, zusammen mit
der schlechten Datenlage, sowohl die Menge an Datensdtzen betreffend als auch deren
»Naturferne”, eine Anpassung der Regressionsparameter an die gebietsspezifischen Zustande.
Fur das Einzugsgebiet des Rheins wurden die verfigbaren Daten zu den Flief3ggeschwindigkei-
ten untersucht. Im Ergebnis zeigt sich mit den im ,GREAT-ER final processing’ gelieferten
Regressionsparametern grofdtenteils eine Unterschatzung der Flief3geschwindigkeiten gegen-
Uber den aus den Messreihen hervorgehenden Abfluss-Geschwindigkeits-Kurven.

2.4.2.2 Ubertragung von Ergebnissen des Forschungsvorhabens ,Morphodynamik der
Elbe" auf den Elbe-Hauptlauf

Dem Elbe-Hauptlauf kommt wegen seiner ale NebenflUsse Uberschreitenden Gesamtlange
naturgemal? eine besondere Rolle beziiglich des Abbaus im Flusssystem zu. Fir die Parame-
triserung beziiglich der Wassertiefen und Flief3geschwindigkeiten konnten Daten aus dem
BMBF-Forschungsvorhaben ,Morphodynamik der Elbe® (NESTMANN & BUCHELE 2002)
herangezogen werden. Die verwendeten Daten entstammen der im Abschlussbericht
mitgelieferten CD , ElbelnKa"“.

Esliegen vor:
- Querschnittsgemittelte Flief3geschwindigkeiten als Funktion des Abflusses (Beziehung
v=A* Q° mit der FlieRgeschwindigkeit v und den Regressionsparametern A, B) an 25
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Abflussmessstellen (zu den jeweiligen Parametern siehe NESTMANN & BUCHELE, 2002)
(vgl. Gleichung 9 und Gleichung 10)

- hydraulisch wirksame, d.h. laut Berechnungsansatz durchstromte Durchflussfléchen als
Funktion des Abflusses fur das gesamte Langsprofil bis km 5685 (alle 0,5
Stromkilometer)

- hydraulisch wirksame Wasserspiegelbreiten als Funktion des Abflusses fir das gesamte
Langsprofil bis km 568,5 (alle 0,5 Stromkilometer)

Die fur GREAT-ER relevante querschnittsgemittelte Fliefdtiefe berechnet sich als der Quotient
aus hydraulisch wirksamer Querschnittsflache und Wasserspiegelbreite (NESTMANN &
BUcHELE 2002). Fur eine korrekte Ermittlung der Mittelwerte bzw. 5-Perzentile von Flief3ge-
schwindigkeit (im Folgenden vMean und v5) und Tiefe (dMean und d5) hétten langjdhrige
Zeitreihen vorliegen missen. Da aber beide Parameter als Funktionen des Abflusses
angegeben sind, konnten die Fliel3geschwindigkeiten und Tiefen bei MQ bzw. Q5 als
Naherungswerte fir vMean, v5, dMean und d5 herangezogen werden. Eine statistische Be-
grindung dieser Naherung kann im Rahmen der vorliegenden Arbeit nicht geliefert werden.

20
Schwarze Mulde Saale Havel
Elster

1.5 A : | | %

Flietge schwindigkeit [mis]

¥ WM {gemessene Mittehwerte des WSA Magdeburg)
w0, berechnet nach der Regressionsformel v, Nestmann & B dchele (2002)
—%5, herechnet nach der Regressionsformel v. Mestmann & Blchele (2002
Wil berechnet nach der Regressionsformel aus ECETOC (19990}
Wa, herechnet nach der Regressionsformel aus ECETOC (1999h)
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Abbildung 6: Fliel3geschwindigkeiten im Elbe-Hauptlauf (Regression vs. ElbelnKa)
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Abbildung 7: Wassertiefen im Elbe-Hauptlauf (Regression vs. ElbelnKa)

Allerdings zeigt Abbildung 6 eine gute Ubereinstimmung der nach dieser Vorgehensweise an
4 Messstellen berechneten und der vom Wasser- und Schifffahrtsamt Magdeburg zur Verfi-
gung gestellten mittleren Flief3ggeschwindigkeiten. Wie in Abbildung 6 und Abbildung 7
ersichtlich, wurden die Werte zwischen den einzelnen Messstellen durch lineare Interpolation
auf die dazwischenliegenden Flussabschnitte Ubertragen. Insbesondere fir den unteren Elbe-
Bereich zeigt Abbildung 6 erhebliche Differenzen von bis zu 100 % zwischen den Berechnun-
gen. Wie Abbildung 7 zeigt, sind bel den Wassertiefen noch grof3ere Unterschiede zwischen
den aus,, ElbelnKa" tibertragenen und den nach 1.4.2.1 berechneten Werten festzustellen.

2.4.3 Seen

Die unter 2.4.2 beschriebene Abschéatzung der Flief3ggeschwindigkeiten und Tiefen alein mit
Hilfe des im Abschnitt gegebenen Abflusses Q ist fir durchflossene Seen nicht praktikabel.
Von BoEIJE (1999) wird daher vorgeschlagen, die fur den Abbau relevante Aufenthaltsdauer
T von Stoffen in als Seen gekennzeichneten Flussabschnitten mit gegebenem Volumen V
gemal der Formel

Gleichung 13

"0

zu berechnen.
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Die hydraulischen Eigenschaften von nattrlichen und kinstlichen Seen sind in der Realitét
sehr komplex. Gleichung 13 setzt einen vollstdndigen Austausch des Wasserkorpers in
Abhéngigkeit vom Zustrom, und damit eine maximale Aufenthaltszeit, voraus. Diesist in der
Redlitét, besonders in tiefen Seen, nicht gegeben. Vielmehr entsteht dort oft eine stabile
temperaturabhangige Schichtung des Wasserkérpers. Durch diese Schichtung wird tatsachlich
nur ein Teil des Wassers ausgetauscht, wodurch sich die Aufenthaltszeit des Wassers ver-
kirzt.

Da keine Daten zu den Austauschraten der Seen vorliegen, mussten diese fUr die Kalibrierung
abgeschétzt werden. In Abhangigkeit von der Grole des jeweiligen Sees wurde eine effektive
Austauschrate von 50 bis 10 % des Wassers angenommen. Dabel wurde Uber die Flief3ge-
schwindigkeit in den entsprechenden Flussabschnitten berticksichtigt.

Aufgrund der Vielzahl von Seen in den Einzugsgebieten konnte eine entsprechende
Zuordnung der Stillgewasser und eine dem obigen Ansatz folgende Parametrisierung nur fr
die wichtigsten Seen vorgenommen werden. Hauptkriterium ist die Abwasserbelastung, d.h.
die Summe der oberhalb der Seen angeschlossenen Einwohner. Bel der Elbe wurde deshalb
insbesondere den unterhalb Berlins gelegenen grofien Havelseen und dem Mulde-Stausee
hohe Prioritét gegeben. Im Rheingebiet sind hier besonders die verschiedenen Stauseen
entlang der Ruhr hervorzuheben. Weitere sehr grof3e Seen wurden auch bei vergleichsweise
geringer Abwasserbelastung berticksichtigt, so z.B. der Miritzsee und die sogenannte Saale-
Talsperrenkaskade im Gebiet der Elbe; im Rheingebiet die zahlreichen Talsperren im Ober-
lauf von Ruhr-, Wupper- und Siegzuflissen. Eine Auflistung der beriicksichtigten Seen geben
Tabelle2 und Tabelle 3.

Tabelle 2: Seen im Elbegebiet mit Abfluss, Flache, Volumen, Flussiéngen

See Fluss Q [m%s] A[m? VvV [m?] L [m]

Miiritz 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 155 7300000 182000000 27000
Mulde-Stausee  Mulde 69.7 6050000 118000000 7781
Kdélpinsee Elde 4.1 20300000 71900000 8312
Fleesensee Elde 4.5 10800000 66000000 13095
Breitlingsee Havel 86.4 16741440 50224320 6177
Muggelsee 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
Krupelsee Dahme 134 2257000 9028000 4436
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Fortsetzung Tabelle 2
See Fluss Q [m*/s] A[m? V [m?] 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 Sud Oder-Spree-Kanal 19.8 964000 2892000 1033
Griebnitzsee Griebnitzsee 9.7 573000 1146000 4041
Tabelle 3: Seen im Rheineinzugsgebiet.
| Name | Stauinhalt (10° m?) | Name | Stauinhalt (10° 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 14
Aggertalsperre 19,3 Jubachtalsperre 0,98
Kerspetalsperre 15,5 FuelbeckerTalsperre 0,7
Obernautalsperre 14,9 Heilenbecker 0,45
Ennepetalsperre 12,6 Panzertalsperre 0,27
Unterherbringhauser
Hullerner Stausee 11 Talsperre 0,18
Baldeneysee 8,3 | Ronsdorfer Talsperre 0,01418

Genke Talsperre

8,2

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

bundesamt, Landesamter fir Umwelt und Bewirtschaftungsverbénde sowie Internetquellen,

z.B. Wassersportverbande. In einigen Féllen mussten im Elbegebiet die Tiefen und Flachen

aus den topographischen Karten 1 : 50.000 abgeschétzt werden. Die fur die Intensitét einiger

Eliminationsprozesse grundlegenden Gewassertiefen wurden entweder aus den genannten
Quéelen entnommen oder Uber Volumina und Flachen berechnet.
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2.4.4 Flussabschnittslangen

Die Langen der Flussabschnitte sind ein weiterer fir den Abbau im Flusssystem relevanter
Parameter. Sie wurden ausschliefdlich mit Standard-GIS-Methoden aus dem genutzten
»Feinen Gewassernetz“ (UBA) berechnet. Die Abweichungen dieser berechneten von den
realen Langen sinken mit der Geradlinigkeit und Digitalisiergenauigkeit der Geodaten.

Fur den Elbe-Hauptlauf lag die Flusskilometrierung aus NESTMANN & BUCHELE (2002) vor,
darauf basierend konnte mittels dieser die in Abbildung 8 demonstrierte Fehlerabschétzung
vorgenommen werden.
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Abbildung 8: Abweichung der realen von der mit GI S berechneten Flusskilometrierung

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 zuriick und der Gesamtfehler wird etwas ausgeglichen.

Fur die Nebenflisse des Rheins wurde die Langentreue der Abbildung durch einen Vergleich
der im Statistischen Jahrbuch Nordrhein-Westfalen 2001 (Lbs 2001) angegebenen Gesamt-
langen fur die Nebenfllsse mit den Gesamtlangen der ModelIfllisse Uberpriift. Hier ergeben
sich auf die Gesamtlange bezogen durchweg geringe Unterschéatzungen der Lange von 2 bis
3 %.
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2.5 Einleiter

Daten der kommunalen Kléranlagen ab einer Grof3e von etwa 50 Einwohnerwerten wurden im
Elbegebiet Gberwiegend von den verschiedenen Landesémtern zur Verfigung gestellt. Fur das
Rheingebiet liegen sowohl Daten vom LUA-NRw als auch Angaben einzelner Wasserverbande
als Betreiber fur Kléranlagen ab etwa 20 Einwohnerwerten vor.

Minimal notwendige Angaben fur die Integration der Klaranlagen 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 Uber ange-
schlossene Einwohner. Es wurde behelfsweise die von BEHRENDT ET AL. (1999) aus
Abwasserstatistiken gezogene Annahme, der Auslastungsgrad aller Anlagen betrage 75 %,
bertcksichtigt. Diese Annahme kann in Einzelféllen stark fehlerhaft sein. Fir die auf
Brandenburger Landesgebiet gelegenen und zu den BWB gehdrigen Anlagen
» Waldmannsdorf* und ,, Schénerlinde” wurden aus anderen Quellen die insgesamt ca. 1,2 Mio.
angeschlossenen Einwohner ermittelt, so dass die genannte Fehlerquelle noch fir ca. 2,2 Mio.
Einwohner aus den Datenbestdnden des LUA Brandenburg besteht. Fir das Rheingebiet lie-
gen die Angaben zu den angeschl ossenen Einwohnern und Einwohnerwerten umfassend vor.

Angaben zu den Verfahrenstypen und Reinigungsstufen sind im Einzugsgebiet der Elbe von
sehr unterschiedlichem Detaillierungsgrad. Wéhrend z.B. vom LUA-BRANDENBURG z.T.
hochst detaillierte Angaben bis hin zu den Beckenvolumina der verschiedenen Klarstufen
gemacht werden, wurde in der Anlagenliste des LFUG SACHSEN nur zwischen ,Mechanik®,
»Biologie® und , 3. Reinigungsstufe” unterschieden. Fur die mit ,,Biologie” gekennzeichneten
Anlagen mussten daher weitere Quellen (ScHmoLL 1998, ATv-NORDOST 1996) fiur die
Einstufung as ,, Belebtschlamm® oder ,, sonstige biologische Reinigung” herangezogen wer-
den. Besser ist hier die Datenlage im Rheingebiet. Der vorhandene Auszug aus dem NIKLAS
Kléranlagenkataster (LUA-NRw 1999) enthdt fur den weitaus grofden Teil der Anlagen
genaue Angaben zu den angewendeten V erfahren.

Problematisch bei der Parametrisierung der Klaranlagen ist die mittelfristige Variabilitdt der
Audlastung und technischer Ausstattung. Im Rheingebiet wichen die vorliegenden Daten
einzelner Klaranlagen hinsichtlich der Auslastung, aber auch des angewendeten Verfahrens
voneinander ab. Um einen in sich konsistenten Datensatz zu erhalten, wurde in Nordrhein-
Westfalen grundsétzlich auf einen Auszug des NIKLAS Kléranlagenkatasters fur 1998
zuriickgegriffen. Ein kleiner Teil des Siegeinzugsgebiets liegt in Rheinland-Pfalz. Die dort
einleitenden Kléranlagen wurden mit Daten des im Internet zuganglichen Auszugs des im
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Internet zuganglichen Auszugs des Klaranlagenkatasters von Rheinland-Pfalz parametrisiert
(MUF-RLP 2002).

Bel 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 Tropfkérper-Anlagen (TF ,trickling
filter") sowie Anlagen mit ausschliefdich mechanischer Behandlung (in Tabelle 5 unter M
gelistet). Dargestellt ist die Gesamtanzahl der Anlagen und angeschlossenen Einwohnerwerte,
verteilt auf diein GREAT-ER verwendeten Anlagentypklassen.

Tabelle4: Kommunale Klaranlagen im Rheingebiet

AS TF 3 (AS + TF)
AS TF = |E EW E EW E EW
Emscher 4| o] 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 Uberblick der kommunalen Kl&ranlagen im Rheingebiet, aufgeschl lisselt
nach Telleinzugsgebieten, Verfahrenstyp und den angeschlossenen Einwohnern (E) bzw.
Einwohnerwerten (EW). Einige der hier mit gelisteten Klaranlagen sind jedoch aktuell nicht,
oder nicht mehr in Betrieb. Diese Anlagen wurden trotzdem in das Catchment integriert,
jedoch mit einem Anschlusswert von O Einwohnern versehen. Damit geben ist die
Emissionsfracht der Anlagen auf null gesetzt. Fur einzelne Falszenarien konnen diese
Anlagen einfach nachkalibriert und in den Simulationen beriicksichtigt werden.

Tabelle 5: Datensammlung der kommunalen Klaranlagen im Elbe-Einzugsgebiet

Quelle Anlagenzahl Ang. Einwohnerzahl (E)
AS TF M > AS TF M b3

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 Thiringen 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
NLO Niedersachsen 6 0 0 6 128450 0 0] 128450

Summe 579: 1008 123| 1710| 12992249:1024781 388220| 1440525
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Lagekoordinaten der Klaranlagen lagen fur beide Teilgebiete in den alermeisten Félen vor,
ansonsten wurden die Klaranlagen mit Hilfe der digitalen topographischen Karte (TOP50)
lokalisiert und integriert. Ebenso wurde bel offensichtlich fehlerhaften Hoch- und / oder
Rechtswerten in den gelieferten Daten verfahren. Fur die Einleitstellen der Kléaranlagen in die
Gewasser wurden oft keine, oder nur ungenaue Angaben geliefert. In diesen Fallen wird fir
die Einleitstelle der ndchstgel egene Flussabschnitt angenommen. Diese Zuordnung ist in den
meisten Fallen plausibel, da ein groRer Teil der Anlagen relativ nah zu einem Fusslauf
gelegen ist. Eine zu erwahnende, weil bereits auf der GREAT-ER Ubersichtskarte sehr auf-
fallige Besonderheit, betrifft die Klaranlage Schwerin, deren Abwésser zur Entlastung der
Schweriner Seen in den mehr als 15 km Luftlinie entfernten , KlURer Mhlenbach*, 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 kommunaen Abwasser bis zu 50 %
betragt. Daten zu Schadstofffrachten dieser Indirekteinleitungen liegen dem Land Nordrhein-
Westfalen, weder insgesamt noch auf spezifische Kléranlagen bezogen, vor. Der Eintrag
gefahrlicher Stoffe durch Indirekteinleiter ist insgesamt deutlicher hoher ist als derjenige
durch industrielle Direkteinleiter (MURL-NRw 1999; LuA-NRw 2000b). Bel sauerstoffzehren-
den und eutrophierenden Substanzen liegt der Anteil der Indirekteinleiter am kommunalen
Abwasser bel 40 % (MURL-NRw 1999). Anlagen fur Abwasserableitung und -behandlung
sind grundsétzlich fur hausliches Wasser ausgelegt, gewerbliche und industrielle Indirektein-
leitungen kdnnen einen negativen Einfluss auf die ,, ordnungsgemal3e Abwasserentsorgung”
austiben (ILic 1993).

2.5.2 Direkteinleiter

Angaben zu den grofdten industriellen Direkteinleitern mit Lage und Frachtangaben fir 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 fir EDTA und NTA in die Saale (,Leuna Werke" und
»Buna Schkopau*) bzw. der grofdte industrielle Stickstoffemittent im Untersuchungsgebiet
(»Leuna Werke") wurden in den fur die GREAT-ER-Szenarien verwendeten Klé&ranlagen-
Datensatz integriert. Daten zu weiteren Industriebetrieben wurden einschliefdich Hoch- und
Rechtswerten vom LFUG-SACHSEN zur Verfigung gestellt. Diese Daten konnen fur die
Untersuchung von Diskrepanzen zwischen den simulierten und gemessenen Konzentrationen
einzelner Stoffe herangezogen und ggf. mit recherchierten oder angenommenen Stofffrachten
nachtréglich 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 Mdoglichkeit, bel
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 kdnnen die, aus den oberhalb
der in diesem Projekt kalibrierten Einzugsgebieten, tschechisches Staatsgebiet bei der Elbe
und Oberlauf des Rheins, eingetragenen, Stofffrachten fir 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. Bel geo-
referenzierten Modellen besteht zusétzlich ein Bezug zu einem spezifischen Messort.
Wichtigste Datengeber fur Messwerte von Stoffkonzentrationen waren in beiden Einzugsge-
bieten die jewelligen Landesumweltdmter sowie die Wassergitestelle Elbe der
Arbeitsgemeinschaft zur Reinhaltung der Elbe. Zusétzlich wurden verschiedene Literatur-
quellen ausgewertet. Vom Umweltbundesamt wurden entlang des Elbe-Hauptlaufes
Messungen von Arzneimitteln vorgenommen, die einen Vergleich mit den Simulationser-
gebnissen fur die Parameter Paracetamol und Diclofenac ermoglichten. Das LUA-NRw hat fir
dieses Projekt einen umfangreichen Auszug der im Rahmen des Trendmessprogramms
gewonnen Daten fir dieses Projekt zur Verfligung gestellt.

Tabelle 6 zeigt die Anzahl der Werte und Messstellen fur die einzelnen in diesem Projekt mit
GREAT-ER simulierten Substanzen. Zusétzlich wird die in der Gesamtmenge enthaltene
Anzahl der Werte unterhalb der Nachweisgrenze (< NG) angegeben.

Tabdle 6: Anzahl der Messwertefur in GREAT-ER simulierte 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
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Die Modelergebnisse, als mittlere errechnete Konzentration der Substanz im jeweiligen
Gewasserabschnitt, werden in erster Linie mit den Mittelwerten der vorhandenen Messungen
verglichen. Die Mittelwerte der Messungen werden dabel, je nach Zahl der vorhandenen
Werte fur verschiedene Zeitabschnitte gebildet. Im Normalfall geschah dies nach Kalender-
jahren, da z.B. fur Bor sich die Verbrauchsmengen im Lauf der Zeit éndern und
Verbrauchsdaten auf Jahresbasis vorlagen. Zusétzlich wurden teilweise auch die Mediane der
Messwerte betrachtet.

Um die Schwankungsbreite der gemessenen Konzentrationen zu berticksichtigen, wurden in
verschiedenen Fallen auch die zentrae 68 %-Massen der as 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 (Snx) und dann mit dem Median der
Messwerte nach Gleichung 14 und Gleichung 15 eine Streuungsbreite der ,typischen®
Konzentrationen ermittelt (vgl. SACHS 1984).

Gleichung 14
P16 = Median* e**

Gleichung 15
P84 = Median/ e*™

Median = Median der Messwerte Uiber einen Zeitraum

Sinx = Standardabweichung der logarithmierten Messwerte
P16 = 16-Perzentil; unteres Streuungsmal3

P84 = 84-Perzentil; oberes Streuungsmal?

2.7 Verdunnung der Abwasser

Die Verdinnung der Abwasser spielt eine zentrale Rolle bei der Entstehung von Substanz-
konzentrationen in Flie3gewassern. Der Fokus einer Betrachtung der Verdinnungssituation
kann auf zwei unterschiedlichen Bereichen liegen. Einma direkt im Nahbereich der
Einleitstelle — entweder einer spezifischen oder statistisch Uber alle Einleiter — und weiter
durch Bestimmung der Abwasseranteile in allen Abschnitten des Gewassernetzes. Insgesamt
gilt auch hier die im Abschnitt 2.4.1 dargelegte Unsicherheit in der Beschreibung der
tatséchlich abfliefenden Wassermengen.

Der Nahbereich der Immissionspunkte verlangt eine genaue Beobachtung in der Expositions-
analyse von Flief3gewassern. In diesem Bereich werden die héchsten Substanzkonzentrationen
erwartet, weil noch keine Elimination aus dem Gewasser stattgefunden hat. Dies wird in den
Technical Guidance Documents (TGD) (Ec 2003) mit dem PECiqcq berticksichtigt, GREAT-
ER setzt dem den PECi.iia auf georeferenzierter Basis entgegen. Beide Kennwerte liefern
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einen statistischen, in der Hauptsache durch die Verdinnung bestimmten Konzentrationswert
fir den Nahbereich der Einleitstellen. Dabel werden im PECinia explizit die Konzen-
trationsverhaltnisse oberhab der Einleitstelle berlicksichtigt.

Fur die Verdinnungsraten und resultierenden Substanzkonzentrationen am Emissionspunkt ist
das Verhdltnis der hinzukommenden Abwassermenge zur Abflussrate des Vorfluters verant-
wortlich. Es gilt Gleichung 16.

Gleichung 16

VERD = Q+ABW
ABW

VERD = Verdinnungsfaktor [ ]
ABW = Abwassermenge [m?3/s]
Q = Abfluss oberhalb der Einleitstelle [m3/s]

Grole Kléranlagen fuhren nicht automatisch zu hohen Abwasseranteillen im Gewasser.
Extremwerte hinsichtlich der relativen Abwasserbelastung treten auch an kleinen Kléranlagen
auf. In Konzentrationslangsprofilen schlagt sich dies in den charakteristischen hohen Peaks
im Oberlauf der Gewésser nieder (siehe hierzu Abbildungen der Konzentrationsprofile in
Abschnitt 4).

Es existieren Klaranlagen, die gereinigtes Abwasser in Vorfluter mit relativ geringer Wasser-
fuhrung einleiten. Entsprechend klein sind dort die Verdinnungsfaktoren, und die Substanz-
konzentrationen ndhern sich der Ablaufkonzentration der Klaranlage an. Diese Verhdtnisse
konnen sich auch Uber mehrere Kilometer erstrecken, besonders in Trockenzeiten ist es
moglich, dass Gewasser zu 100 % aus gereinigtem Abwasser bestehen (HLFU 1998; TERNES
2000). Solche Situationen konnen mit georeferenzierten Anaysen identifiziert werden und
erfordern eine spezifische/ gesonderte Betrachtung hinsichtlich ihrer Erheblichkeit fur die
Bildung aggregierter Belastungswerte.

Der Abwasserantell am Gesamtabfluss kann bel klarwerksgangigen Substanzen, welche
schlecht oder nicht aus den Flief3ggewassern eliminiert werden, zur Abschétzung der auftreten-
den Belastungen herangezogen werden. Je schlechter eine Substanz aus dem Gewaésser
eliminiert wird, desto gradliniger verlauft die Beziehung zwischen Abwasseranteil und
Substanzkonzentration.

Bel der Berechnung des lokalen Verdinnungsfaktors muss eine Grundbelastung durch
flussaufwarts erfolgte Einleitungen berticksichtigt 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 natiirlichen Abfluss Qns und
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die Abwassermenge Qapy Unterteilt werden. Fir nicht eliminierbare Substanzen ergibt sich der
lokale Verdinnungsfaktor dann aus Gleichung 17.

Gleichung 17
Qnat + Qabw + ABW

VERD, ., = ABW + 0O
abw

VERD,ya = Verdinnungsfaktor [ ]

ABW = Abwassermenge [m?3/s]

Qabw = Abwassermenge oberhalb der Einleitstelle [m?/g]
Qnat = natiirlicher Abfluss oberhab der Einleitstelle [m?/s]

Fur Substanzen, die aus Flusswasser zu einem gewissen Anteil eliminiert werden, stellt dieser
Wert (VERD,oka) die untere Grenze dar, wéhrend VERD (Gleichung 16) die obere Grenze
darstellt.

2.7.1 Verdunnungssituation im Rheingebiet

Bereitsin Abschnitt 2.4.1.1.5 wurde die Unterteilung des Gesamtabflusses in den ,, natirlichen
Abfluss‘ und das eingeleitete Abwasser eingefihrt, und zur Kalibrierung der Abflussmengen
Im gesamten Einzugsgebiet genutzt. Grundlage fur diese Unterteilung ist die Kenntnis bzw.
Bestimmung der durch Klaranlagen emittierten Abwassermengen.

2.7.1.1 Bestimmung der Abwassermenge

Grundsétzlich lasst sich die Abwassermenge in den kommunalen Klaranlagen Uber den
Verbrauch an Frischwasser naherungsweise berechnen. Die landesweit durchschnittlichen
Wasserverbrauchsraten  liegen in Nordrhein-Westfalen bei  140L/(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 his 145 L;
HEINTZ & REINHARDT 1996: 165 bis 140 L; FRIMMEL 2000: 3 bis 130 L; PecHER 2002: 41 bis
140 L; KopPPE & STOZEK 1999: 5 bis150 L). RAACH ET AL. (1999) geben 150 L/(E* Tag) fur
den hauslichen 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 Einzugsgebi et
der Ruhr. In der Schweiz liegt der Trinkwasserverbrauch bei 500 L/(E* Tag), das zur Halfte
im Haushalt und je zu einem Viertel in Gewerbe/Industrie und 6ffentlichen 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 ,verhdtnismaliig hohe Schwankungen® des Schmutzwasserabflusses durch unter-
schiedliche Lebensgewohnheiten und -anspriiche, wie auch Siedlungsdichte und zusétzlich
noch , regionale Besonderheiten” (DORGELOH 1994). Dagegen schreibt HELLMANN (1986):
»,Das kommunale Abwasser fallt 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 langerfristig prognostizieren kann“.

Die Anadysen der vorhandenen Daten zu den Abwasserstromen der Kléranlagen 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 reprasentiert den Schmutzwasserzufluss der
betrachteten Kléranlagen im Verlauf eines Tages, wenn am entsprechenden Tag und am
Vortrag der summierte Niederschlag einen definierten Grenzwert (1 mm) nicht Gberschreitet.
Der Median liegt be 329 L/(EW*Tag), der Minimal- und Maximawert bei 9 bzw.
1222 L/(EW* Tag).

Fur die Berechnung der Wasserdurchfliisse der kommunalen Klaranlagen wird der nach
Auswertung vorhandener Daten und Literaturangaben plausibel erscheinende Wert von
140 L/(E*Tag) genutzt. Basierend auf der amtlichen Uberwachung der Wassermengen in
NRW wird ein Wert von 306 L/(EW* Tag) (MUNLV-NRw 1999) angenommen.

2.7.1.2 Verdinnungssituation

Unter Annahme der oben bestimmten Abwassermengen ergibt sich fir das Rheingebiet die in
Abbildung 9 dargestellte Verdinnungssituation. In die Anayse sind die Daten von 501
kommunaen Klaranlagen eingegangen, fur die Anschlusswerte aus den in Abschnitt 2.5
genannten Quellen vorliegen. Die Verdinnung wurde berechnet aus der Abwassermenge
bezogen auf die Abflussmenge oberhalb der Einleitstelle. Einschrénkend muss vermerkt
werden, dass die Abflussmenge im Gewasser nicht das Ergebnis lokaler Messungen ist, son-
dern nach dem in Abschnitt 2.4.1 vorgestellten Regressionsverfahren ermittelt wurde.

Als Vergleichswert fur die Verdinnung der Abwaésser ist der im TGD (Ec 2003) as
durchschnittlicher Wert angegebene Faktor 10 hervorgehoben. Dieser Faktor 10 wird in den
generischen Berechnungen der Substanzkonzentrationen nach TGD as Standard
vorgeschlagen.
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Abbildung 9: Verdiunnung der Abwasser im Rheingebiet

Die Einzelgrafiken in Abbildung 9 zeigen, dass die Verdinnungsraten der gereinigten Ab-
wasser an den Einleitstellen bei mittlerem Abfluss (MQ) fir 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 Verdinnungsraten fir Uber 50 %
der Einwohnerwerte (EW) und knapp 45 % der Einwohner (E) unter 10. Auf den ersten Blick
bestétigen diese Werte die Annahme einer mittleren Verdinnung der Abwasser an der
Einleitstelle um den Faktor 10. Es bedeutet aber auch, dass schon bei einem mittleren Abfluss
ein groRer Teil der Abwasser schlechter verdinnt wird, und somit die gebréuchliche
pauschale Verdunnungsrate unterschritten wird. Fihrt man sich die linksschiefe Form der
Haufigkeitsverteilungen fur Abflisse vor Augen, wird offensichtlich, dass der Median des
Abflusses, und damit auch die Verdinnung des Abwassers, die meiste Zeit des Jahres
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unterhalb der hier gegebenen Mittelwerte liegt. Somit erhéht sich auch der Anteil der geringer
als Faktor 10 verdiinnten Abwasseremissionen.

2.7.2 Verdunnungssituation im Elbegebiet

In Abbildung 10 wird die Verdinnungssituation fir das Elbegebiet unter Berticksichtigung
der in Kapitel 2.4.1 und 2.5 beschriebenen Datengrundlagen gezeigt. Gegentiber den Ergeb-
nissen in MATTHIES & SCHRODER (2000) zeigt sich eine unglnstigere Situation. Die beiden
oberen Diagramme in Abbildung 10 zeigen, dass mit ca. 30 % bei MQ und ca. 60 % bel Q5
die Abwasser eines hohen Anteils der Einwohner des Elbegebietes mit Verdinnungs-
verhdtnissen von unter 10 : 1 eingeleitet werden. Diese Verhaltnisse sind ungunstiger als dies
in MATTHIES & SCHRODER (2000) der Fall war (ca. 10 % bei MQ und 40 % bei Q5).
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Abbildung 10: Verdinnungssituation im deutschen Elbe-Einzugsgebiet bis Geesthacht

Auch fur die Gesamtzahl der Einleitstellen ergeben sich schlechtere Verhaltnisse insbeson-
dere fUr die Anlagen mit mehr als 50.000 angeschlossenen Einwohnern, von denen nun
bereits bei einem MQ mehr as 30% zu unginstigeren Verdinnungsfaktoren als 1: 10
entwassern.

2.7.3 Bewertung

Der Ansatz eines pauschalen Verdunnungsfaktors von 1:10, wie er in den Technica
Guidance Documents (Ec 2003) und in EMEA (1999) as 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 bel mittlerem
Abfluss (MQ) die auf den Pro-Kopf-Verbrauch bezogenen Haushaltsabwasser zu 30 % mit
1: 10 oder schlechter verdiinnt. Bezogen auf die Gesamtabwassermenge der Klaranlagen sind
die Verhdtnisse im Elbegebiet etwas glnstiger. Rund 5 % aller Einwohnerwerte (EW) werden
schlechter als 1 : 10 verdinnt, allerdings sind es bei den Anlagen > 50.000 EW bereits 30 %,
die diese Rate unterschreiten. Kritischer erscheint die Situation bel der Verdinnung der
Gesamtabwassermengen im Rheingebiet, wo bei MQ rund 40% der EW gebundenen
Abwasser mit Faktor 10 oder schlechter verdiinnt 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 Hohe 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, erh&lt man eine modellhafte Abbildung des Substanz-
verhatens. Verbindet man dieses Substanzverhalten mit einer Abbildung der aus lokal
definierten Raumkompartimenten gebildeten Umwelt, kdnnen raumbezogene Ruckschltisse
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 bel bestimmungsgemal3er Anwen-
dung Uberwiegend in das Abwassersystem und schliefdlich in bestimmten Anteillen mit dem
gereinigten Abwasser an definierten Punkten, den Einleitstellen, in die Vorfluter.

Grundsétzlich missen Substanzen, die hier betrachtetet werden, die Bedingung erfullen, dass
die in das (Ab-)Wasser gelangende Substanzmenge und moglichst alle, zumindest aber die
Uberwiegende Zahl der Eintragspunkte in die Gewasser bekannt sind. Um das Verhalten der
Substanzen modellhaft abbilden zu konnen, werden Daten zu den physico-chemischen
Eigenschaften benttigt. Die notwendige Auflésung dieser Daten hangt 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 fUr 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 — aso
Eingangsgrofien — fur die Simulation aufgefihrt.

3.1 Verbrauchsdaten

Die bisher in Abschnitt 2 beschriebenen Datengrundlagen kennzeichnen jewells Parameter
der Einzugsgebiete as individuelle R&ume (im Gegensatz zur européischen Durchschnitts-
region nach dem TGD (siehe Ec 2003), welche fir die letztlich resultierenden
Substanzkonzentrationen in den Gewéssern von Belang sind. Bevor im diesem Abschnitt die
Eigenschaften und Verbrauchsmengen fur die einzelnen, im Projekt simulierten Substanzen
jeweils zusammengetragen und definiert werden, sollen hier zunéchst einige Aspekte zur
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Ermittlung und Berlcksichtigung punktspezifischer Emissionsmengen fir die georeferen-
Zierte Modellierung angefiihrt werden.

Grundlage fur ein georeferenziertes Expositionsmodell kdnnen nur georeferenzierte Daten al's
Eingangsgrofien sein. Die genaue Zuordnung von emittierten Frachten an definierte
Emissionspunkte im Gewassersystem ist je nach betrachteter Substanz mit mehr oder weniger
grofRen Schwierigkeiten verbunden. Flachendeckende und zugleich punktspezifische Daten-
sdtze zu Emissionsmengen, in die Umwelt allgemein und die Gewasser 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 Emissionsabschétzung ,oberhalb’ des
Gewassers. Hier wird analysiert, welche Substanzmengen durch die bekannten, raumlich
diskreten Emissionsquellen an das Gewassersystem abgegeben werden.

Unterscheiden kann man hierbel zwischen:

1. ,harten Daten’, aso diskreten Angaben zu Substanzmengen pro Zeiteinheit an einem
definierten Punkt im Modellsystem;

2. ,statistischen Daten’, also solche Emissionsmengen, die durch eine nachvollziehbare
Verknipfung unterschiedlicher vorhandener Informationen erschlossen werden kdnnen.

Wie sich spéter zeigen wird, dominieren in dieser Arbeit Daten nach 2. Grund hierfir ist in
erster Linie die Verfligbarkeit von genauen Informationen zu Herstellung, Vertrieb und
Umsatz von Substanzen in Industrie und Bevolkerung.

Grundlegendes Problem fur alle punktdiskreten Betrachtungen von Emissionsmengen anhand
von Daten nach 2. ist die raumliche Variabilitét der tatsachlichen Freisetzungsraten aus dem
Substanzverbrauch. Diese Variabilitét findet sich zunéchst auf der untersten Ebene des Stoff-
flusses, dem Verbraucher als Individuum, das in Abhangigkeit von wirtschaftlichen, sozialen
und sonstigen personlichen Eigenschaften unterschiedliche Konsumgewohnheiten aufweist
und sich damit in der jewells freigesetzten Substanzmenge unterscheidet. Eingangshypothese
far den in dieser Arbeit eingesetzten Pro-Kopf-Verbrauch (PKV) ist, dass sich das Konsum-
verhalten der Bevolkerung im gesamten Arbeitsgebiet soweit gleicht, dass der Gesamtver-
brauch Uber die Bevolkerungszahl statistisch gemittelt werden kann. Kommen, neben den
oben angefihrten auf Individuen basierenden Varietéten, im Substanzgebrauch regionae
Unterschiede hinzu, kann diese einfache Umrechnung nicht ohne weitere Untersuchungen
durchgefuihrt werden. FUr die Bearbeitungsgebiete Elbe und Rhein wird eine hier nicht
bewei share regionale Homogenitét des Konsumentenverhaltens angenommen.
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Daneben gibt es, wie die Untersuchungsergebnisse in den folgenden Abschnitten noch zeigen
werden, fir viele Substanzen signifikante zusétzliche Emissionen in die Gewasser, die nicht
Uber den Pro-Kopf-Verbrauch fassbar sind. Dies sind zundchst die direkten Eintrage 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, Waschereien) (RUHRVERBAND 1996) oder in stark
zentralisierten Anwendungen wie z.B. Krankenhdusern (u.a. KUMMERER 2000; KUMMERER
2001b; GARTISER & BRINKER 1995) und Fotoindustrie (BAUMANN 1994). Wirden die
Emissionsfrachten dieser signifikanten Punktquellen Gber den statistischen Ansatz auf eine
Gesamtbevdlkerung , verteilt”, ergdben sich hohere personenbezogene Frachten und damit
eine Uberschédtzung der Intensitdt einer Vielzahl von Emissionsquellen und folglich der
resultierenden Gewasserkonzentrationen in Berei chen ohne Einfluss zusétzlicher Einleiter.

Der Anteil von Produktionsabwassern an der Gesamtbelastung der Gewasser nimmt immer
weiter ab (SEeL 1998). Die Brennpunkte der Belastungen verlagern sich dementsprechend
von wenigen groféen Einleitern (Industriebetriebe) hin zu einer Vielzahl von Einzelquellen,
dem (haudlichen, aber auch gewerblichen) Verbrauch und somit den kommunalen
Kléranlagen.

Die Emissionsabschdtzung fir die georeferenzierte Modellierung benétigt zu betrachteten
Substanzen folgenden Angaben:

» Verbrauchsdaten
verbrauchte Substanzmengen pro Zeiteinheit

* Art desVerbrauchs
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
Gewassernetz zugeordnet werden kdnnen; auch wichtig um vorgel agerte
Eliminationsprozesse bzw. Senken bel der Bestimmung der effektiven
Freisetzungsraten in die Gewasser berticksichtigen zu kénnen.

Mit diesen Angaben lief3en sich, wenn vollsténdig vorliegend, ale Substanzen, deren
Verhalten im Gewassernetz modellierbar ist, berechnen. Im Rahmen dieses Projekts wurde
alerdings keine Substanz gefunden, fur die diese Datenanforderungen insgesamt erfillbar
waren.
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Wenn sich der Verbrauch einer Substanz auf verschiedene ,use categories verteilt und
entsprechend zum Pro-Kopf-Verbrauch zusétzliche Eintrége zu erwarten sind, kann die
Simulation mit dem Pro-Kopf-Verbrauch zunéachst dazu dienen, die auftretenden Gewasser-
konzentration durch den héauslichen Gebrauch zu bestimmen. Stammen die zusétzlichen
Eintrége aus Branchen, mit vielen, weit verbreiteten Standorten und homogener Emissions-
struktur ware eine Umverteilung dieser Emissionen auf einen ,quasi-PKV’, also gleichmaige
Umlage auf die Bevolkerung am Standort der gewerblichen Einleiter, denkbar. Dies setzt
einen engen Bezug zwischen Bevolkerungsdichte und Gewerbestruktur voraus, einer
bestimmten Zahl von Einwohnern misste im entsprechenden Raum eine vergleichbar hohe
Emissionsfracht aus dem Gewerbe entgegenstehen. Zusétzlich muss dieses Verhdtnis Uber
die Einzugsgebiete gleich sein.

3.2 Bor

Bor wird, wegen seiner hohen Mobilitét, in zahlreichen Veroffentlichungen zur ldenti-
fizierung der Abwasserbelastung in Fliessgewassern als geeigneter, , inerter* Tracer angefuhrt
(SCHRODER 2002; FOOKEN ET AL. 1997; HUBER 1986; DIETZ 1975).

Die Hessische Landesanstalt fir Umwelt (FOOKEN ET AL. 1997) fuhrt aus, dass aufgrund der
gleichméfdig niedrigen nattrlichen Hintergrundkonzentrationen die Borkonzentration in Flief3-
gewassern als Mal3 fur den Anteil des gereinigten Abwassers am Gesamtablauf dienen konnte.
Als Beleg wird eine insgesamt gute Korrelation zwischen berechnetem Schmutzwasseranteil
und gemessener Borkonzentration in untersuchten hessischen Gewassern angefuhrt. Auch
SEEL (1998) stellt fur Stoffe, die haufig und ohne regionale Schwerpunkte eingesetzt werden,
eine Korrelation von Konzentrationen in Gewassern und dem Abwasseranteil fest.

Naturliche  Hintergrundkonzentrationen liegen in  europdischen Gewassern  bei
0,01 bis 0,05 mg Bor/L (HUBER 1986; KUHLMANN 1999). Fur die Hintergrundkonzentration
im Ruhreinzugsgebiet wird ein Wert um 0,01 mg Bor/L angegeben (DieTz 1975; HABERER
1996). Fur die Quellwasser 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 fir 1245
Grundwassermessstellen (5494 Proben) einen Median von 0,01 mg Bor/L angegeben, das 90-
Perzentil liegt bei 0,18 mgBor/L. DieTz (1975) beschreibt fur Grundwasser im Bereich
Biggesee (im Ruhreinzugsgebiet) Konzentrationen von 0,01 mg Bor/L.

Als natirliches Element ist Bor auch in Gesteinen enthalten. Nach BUTTERwWICK (1989) finden
sich die hochsten Hintergrundkonzentrationen in Sedimenten und Sedimentgesteinen,
besonders in tonreichen marinen Sedimenten, was sich aus den hohen Borkonzentrationen



Substanzen 53

von 4,5 mg/L (u.a. MERKEL 1999) im Meerwasser erklart. Dies ist wiederum ein Hinweis auf
die Transportcharakteristik des Bors in den Flussen, denn Borat wird ohne weitere Umwand-
lung und Akkumulation vom Flusssystem in die Stoffsenke Meer transportiert und dort
angereichert.

Fir Regenwasser werden Konzentrationsspannen fur Bor von 0,002 bis 0,08 mg/L
(HUBER 1986; KUHLMANN 1999) und 0,002 bis0,1 mg/L (KopPPE & STOZEK 1999) ange-
geben. KopPe & Stozek fuhren dies auf die Wasserdampffllchtigkeit der freien Borsaure bei
hoheren Temperaturen (>50°C) zurlick. Industrielle Belastungen konnten 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 Umwet sind nach
METZNER ET AL. (1999) und KUHLMANN (1999):

e Wasch- und Reinigungsmittel

» Holzbehandlungs- und Flammschutzmittel, Farben, Impragniermittel
* Glas- und Keramikindustrie, optische Gléaser

» zur Pufferung in Galvanik, Textilfarbung und fotografische Prozesse
» Schleifmittel, Sinterstoffe sowie Fluss- und Lotmassen

* landwirtschaftliche Dingemittel

Untersuchungen des RUHRVERBAND haben gezeigt, dass der Uberwiegende Teil der Borfracht
in den Flissen bereits bei geringen Gesamtabfllissen transportiert wird. Dies unterstiitzt die
Annahme, dass Bor in der Hauptsache mit dem gereinigten Abwasser, hauslich und gewerb-
lich/industriell, als stetige Emission in die FlUsse gelangt (RUHRVERBAND 1996). Folglich
konnen die diffusen Eintrage in die Gewasser durch Dinger und atmosphérische 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 nattrliche und
diffuse anthropogene Boreintrége in die Gewasser ist nicht allgemein feststellbar, kann aber
lokal bisregiona auftreten.

Haupteintragspfad von Borat-Bor in die Ruhr und ihre Nebenflisse sind kommunale
Kléranlagen (RUHRVERBAND 1996). Die Hauptquelle fir anthropogen induzierte
Boremissionen in die Fliessgewasser 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



54 K apitel 3

Produkten ist das Bor als Perborat enthalten, welches wahrend des Waschvorgangs Sauerstoff
far die Bleichung der Wasche zur Verfligung stellt (RUHRVERBAND 1996). Das Bor gelangt
anschlief3end als Borat in das Abwasser, aus welchem es im Zuge der Abwasserbehandliung
weder eliminiert noch an den Klérschlamm angereichert wird.

Die aufgeftihrten Erkenntnisse belegen eine gute Eignung von GREAT-ER zur Modellierung
der Gewasserkonzentrationen von Bor. Dies wurde bereits in verschiedenen GREAT-ER
Studien fur kleinere Einzugsgebiete nachgewiesen (WAGNER 2001; SCHULZE ET AL. 1999,
SCHRODER ET AL. 2002; SCHULZE & MATTHIES 2001).

3.2.1 Berechnungsgrundlagen fir GREAT-ER

Fur den deutschen Markt gibt der Industrieverband K 6rperpflege 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 zuriickgegangen 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-K opf-Verbrauch von Bor in Wasch- und Reinigungsmitteln
in Deutschland fir 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

Fur das Einzugsgebiet der Ruhr liegt eine Stoffstrombilanz fir Bor im Zeitraum 1990 - 1995
vor (RAACH ET AL. 1999). Nach dieser Bilanz betragt der im Rohabwasser der Klaranlagen
bestimmbare quasi Pro-Kopf-Verbrauch 146 g Bor/(E* @), wovon 120 g Bor/(E* @) 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 Uber den in Tabelle 7 gegebenen Borfrachten aus Wasch- und
Reinigungsmitteln.

Bor wird in vielen Industrie- und Gewerbezweigen (s.0.) eingesetzt und gelangt auch tber
diesen Pfad in das Abwasser. Nach HLFU (1997) liegen die Borgehalte im Ablauf der meisten
industriellen Klaranlagen 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 Abschatzungen zu Substanzeintrégen lassen sich aus Industriestruktur und Ge-
brauchsmustern fir Substanzen treffen. Diese sind jedoch naturgemal3 sehr ungenau, da nichts
Uber die Stoffflisse innerhalb der Betriebe bekannt ist. Sie kénnen jedoch eine Hilfestellung
zur Erkléarung lokaler M esswerte bieten.

Der Ruhrverband hat 1996 in 330 Betrieben, von denen relevante Emissionen zu erwarten
sind, die Ablaufe auf Borat-Bor analysiert. Die Untersuchungen ergaben eine Haufigkeits-
summenkurve von Borat-Bor im Ablauf von metallbe- und verarbeitenden Betrieben, die
durch eine drel Zehnerpotenzen umfassende Konzentrationsspannweite gekennzeichnet ist,
und etwa bis 200 mg/L reicht. Diese haben mit 80 % den weitaus grofiten Anteill an der
Borfracht von 56 t/a gewerblich-industriellen Ursprungs in den kommunalen Klaranlagen des
Ruhreinzugsgebiets. Dies entspricht immerhin 22 % der Gesamtemission von 260t Bor/a
(RUHRVERBAND 1996).

3.3 EDTA

Der Komplexbildner EDTA (Ethylendiamintetraacetat (CioH16N20s, CAS No. 60-00-4) wird
vorwiegend Uber die kommunaen Kléranlagen mit dem gereinigten Abwasser in
Oberflachengewasser eingetragen. Die privaten Haushalte sind jedoch nur zum Teil fur die
Belastung der Kléranlagenablaufe verantwortlich (FOOKEN ET AL. 1997). Der waelt
Uberwiegende Anteil der EDTA-Produktionsmengen wird fir gewerblich/industrielle
Anwendungen eingesetzt (WOLF & GILBERT 1992; UBA 2001a). Die meisten Nutzungen von
EDTA fihren zur Freisetzung der Substanz in die aguatische Umwelt
(WORLD HEALTH ORGANIZATION (WHO) 2002).

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

* Im Anhang zum Ergebnisprotokoll des , 14. EDTA-Fachgespréchs® (UBA 2001a) befinden
sich Aufstellungen fur die in deutsche Gewéasser emittierten EDTA-Frachten der Jahre
1999 und 2000. Vorangestellt werden muss, dass diese Daten einschrankend als ,, grob und
mit grofRerer Fehlerbreite behaftet” bezeichnet werden.

Dem Umweltbundesamt zufolge wurden in alen Anwendungsbereichen insgesamt ca.
800t (1999, Gesamteinsatzmenge 860t) und 775t (2000, Gesamteinsatzmenge 1085 t)
EDTA in die Gewasser eingetragen. Auf die Bereiche , Korperpflegemittel“ 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
grofen Verbraucher) wurden 1999 47 % (379t) und 2000 38,5 % (299t) der insgesamt
verwendeten, wassergangigen EDTA-Menge e ngesetzt.

Der Gesamtverbrauch aus den Anwendungsbereichen , Korperpflegemittel®, ,Putz- u.
Pflegemittel Haushalt“ und , gewerbliche Wasch- und Reinigungsmittel” liegt somit bei
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507t (1999) bzw. 420t (2000). Bezogen auf eine Bevdlkerung von 80 Mio. Einwohnern
entsprechen diese Zahlen enem Pro-Kopf-Verbrauch von 6,3 (1999) bzw.
5,3 g EDTA/(E*d) (2000).

* Waeit Uber den Angaben aus UBA (2001a) liegen die von der Ceric verdffentlichten
Verbrauchsmengen fir EDTA (Ceric 2000; BAUA 2000; BuA 1995). Nach Angaben der
CeFic wurden in Deutschland 1999 insgesamt 3894 t EDTA verbraucht. Der Antell desin
Haushalts-, Industrie-Reinigungsmitteln, Waschmitteln und Kosmetika eingesetzten EDTA
belduft auf 32 % des Gesamtverbrauchs (also 1246t) (Ceric 2000). ScHuLze (2001)
verglich im Rahmen einer GREAT-ER Falstudie fur die Rur (Nordrhein-Westfaen)
verschiedene EDTA-Verbrauchsszenarien. Unter der Annahme, dass diese 32 % durch
einen statistisch ermittelten Pro-Kopf-Verbrauch (15,6 g/(E*a) Uber kommunale Klaran-
lagen in die Vorfluter gelangen, wurden die besten Ubereinstimmungen zwischen realen
Messwerten und Modellprognosen erreicht.

Der Anteil des EDTA, der in gewerblichen Wasch- und Reinigungsmitteln verwendet wird,
kann Uber den Pro-Kopf-Verbrauch berlicksichtigt werden, da diese z.B. von professionellen
Gebaudereinigern oder Waschereien eingesetzt werden. Bel diesen Verwendungszwecken
kann von einem Eintrag der Substanz in die kommunalen Kl&ranlagen ausgegangen werden,
der sich zudem auf alle Klaranlagen in einem Einzugsgebiet relativ gleichmaliig verteilt.

Die Angaben zu den insgesamt eingesetzten Mengen im Jahr 1999 nach UBA (2001a) und
CeFic (2000) weichen um Faktor 4,5 voneinander ab. Fur die als Pro-Kopf-Verbrauch
zusammengefassten Einsatzzwecke liegen die Angaben der CEFIC um rund Faktor 2,5 tber
den Angaben des UBA (15,6 g/(E* @) gegenliber 6,3 g/(E* d)).

Wie schon erwéhnt berticksichtigen die Pro-Kopf-Eintragsmengen jeweils nur einen Teil der
insgesamt eingesetzten EDTA-Mengen. Eine Abschétzung des fur Oberflachengewdésser
relevanten Anteils aus gewerblich / industriellen Anwendungen, z.B. in der Foto-, Galvano-
und Zellstoffindustrie, ist mit den vorliegenden Daten nicht moglich (GARTISER 1999).
Grundsétzlich besteht das Problem fir 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-Materiaien werden an
80 Standorten verarbeitet (BAUMANN 1994). Da im Rahmen des Projekts die Standorte dieser
Betriebe nicht erfasst werden konnten, kdnnen die dort emittierten EDTA-Frachten nicht
lagespezifisch berticksichtigt werden.
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3.3.1 Berechnungsgrundlagen fir GREAT-ER

Zur Elimination von EDTA in Kl&ranlagen liegen verschiedene Angaben vor. Einerseits wird
in konventionellen Kléaranlagen weder eine Elimination des EDTA noch Adsorption in
groRerem Umfang an den Klarschlamm festgestellt (GARTISER 1999, WOLF & GILBERT 1992,
LAHL & BURBAUM 1988). Ergebnisse anderer Untersuchungen zeigen eine Eliminationsrate
von 10 % fur EDTA (KROBER & HAcCKL 1989). Grundsétzlich 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-
schlief3en, wird dies fur die Simulationen angenommen.

EDTA ist im Gewasser nicht biologisch abbaubar und es wird auch keine Bio- oder Geoakku-
mulation beobachtet (HLFU 1997). Fir freies EDTA in Wasser mit pH 9,0 liegt die
Halbwertszeit bei 36 Jahren (WORLD HEALTH ORGANIZATION 2002).

Als Fe(l11)-EDTA-Komplex ist EDTA aus dem Wasser allerdings durch Photolyse eliminier-
bar (WOLF & GILBERT 1992). Die Halbwertszeit liegt fur Fe(111)-EDTA in Flief3gewassern bei
rund 2 Stunden (NOWACK & BAUMANN 1998).

Hohe Fe(l11)-EDTA-Gehalte kdnnen in Gewassern aus der Zugabe von eisenhaltigen Fall-
mitteln zur Phosphatfalung in Kléaranlagen resultieren (GRISCHEK ET AL. 1997). Die Fe(l1)-
Komplexe werden dann mit dem Abwasser in die Flusse geleitet. NOWACK & BAUMANN
(1998) haben einen Fe(I11)-EDTA-Antell von bis zu 90 % festgestellt. Dies ist alerdings ein
lokales Phanomen, wel ches bisher nicht georeferenziert aufgearbeitet werden konnte, und hier
in den Berechnungen nicht berticksichtigt werden kann.

EDTA liegt in Gewassern bevorzugt als Komplex mit zweiwertigen lonen vor, in Flusswasser
hauptséchlich in Form von Ca, Ni-, Cu- und Zn-Komplexen, fur die kein photolytischer
Abbau nachweisbar ist (BUA 1996). Diese, teilweise widerspriichlichen, Angaben werden in
der Simulation mit einer as Verteilungsfunktion angenommenen Halbwertszeit beriick-
sichtigt.

Tabelle 8 zeigt eine Zusammenstellung der fur EDTA verwendeten Simulationsannahmen.
Tabelle 8: Uberblick der Modellparameter fir die Simulation von EDTA

Parameter Wert
Verbrauch angeschl. Einwohner pro Kopf (CEFIC) 6,3 g/(E*a)
Elimination in Klaranlagen 0%
Halbwertszeit im Gewasser 24 Tage
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3.4 HHCB

Polycyclische Moschusverbindungen sind grofdtechnisch einfach und billig herstellbar, und
werden z.B. in Parfumen, 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-hexamethyl cyclopenta| g] -2-benzopyran, CAS No.
1222-05-5) ist der in den hochsten Umweltkonzentrationen gemessene Vertreter dieser
Substanzklasse (SCHWARTZ ET AL. 1999; SCHWARTZ 2000). RiMKUS (1999) stellt fest, dass
polycyclische synthetische Moschusverbindungen (darunter HHCB) in beinahe allen
»parfimierten* Produkten fur den privaten Konsum enthalten sind.

HHCB gelangt bei oder in Folge der Anwendung in das Abwasser und Uber die Kléranlagen
auch in die Oberflachengewasser (ENIus AG 2002; VAN DE PLASSCHE & BALK 1997). Dies
Pfad stellt den Haupteintragsweg in die Gewasser dar (FOOKEN ET AL. 1997). Allerdings
stellen BALK & FORD (1999) fest, dass die Zulaufkonzentrationen der Kl&ranlagen um den
Faktor 5 bis 10 niedriger seien as es aus den Verbrauchsdaten zu erwarten wére und deshab
die Eintrage in die Kanalisation weit geringer als 100 % der Gebrauchsmenge sein konnten.

Seit Anfang der 90er Jahre wurde die Substanz in Oberflachengewassern, Fischen, Humanfett
und Muttermilch nachgewiesen (BUNKE 1999). Moschusduftstoffe sind dabel schon allein
aufgrund ihrer hohen Lipophilie (hoher Kow), Persistenz und offensichtlichen Akkumula-
tionsfahigkeit als sehr problematisch einzustufen (FOOKEN ET AL. 1997; ENIUS AG 2003). Es
gibt keinerlei Zielvorgaben fir Moschus-Verbindungen in Schwebstoff oder Oberflachen-
wasser (FOOKEN ET AL. 1997). Die Produktionsraten fur polycyclische Moschusduftstoffe im
Allgemeinen steigen (RiMKUs 1999). Zusammengenommen deutet dies darauf hin, dass diese
Substanzen in Zukunft weiter in das in das Interesse rucken und weitere Untersuchungen
notwendig sind.

HHCB ist nicht bioabbaubar wird jedoch sorptiv gebunden, die Elimination in Klaranlagen
geht in erster Linie auf Sorption an den Klarschlamm zurtick. Die héchsten HHCB-
Konzentrationen werden, entsprechend des Gebrauchsmusters und der Substanzei genschaften,
in den Zu- und Abflussen der Klaranlagen gemessen. Aus den Gewassern findet eine Elimina-
tion durch Volatilisierung, Bioakkumulation und Adsorption am Schwebstoff statt. Nicht
belegt sind Photoabbau und Hydrolyse, die Sedimentation ist vernachlassigbar.

Die Gewasserkonzentration von HHCB héngt, wie bel anderen ,down-the-drain’ Chemika-
lien, entscheidend von der Distanz zu den Einleitstellen und der Verdinnung des Abwassers
ab. Die Elimination beruht in Oberflachengewassern hauptsachlich auf Volatilisierung des
gelosten Anteils. VAN DE PLASSCHE & BALK (1997) haben fur den adsorbierten Teil eine
GroéRenordnung von rund 10 % angenommen. FOOKEN ET AL. (1997) geben fur HHCB en
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Schwebstoff-Wasser-V erteilungsgleichgewicht auf Seiten der Wasserphase an, bei dem die
Substanz zu 85 % gel6st vorliegt.

3.4.1 Berechnungsgrundlagen fir GREAT-ER Simulationen

Die Verbrauchsmengen fir HHCB lagen nach Angaben des Research Institute for Fragrance
Materials (RIFM) fir Europa 1995 bel 1482t/a gegenuber 2400t/a im Jahr 1992
(VAN DE PLASSCHE & BALK 1997).

In der Literatur gibt es widerspriichliche Angaben zur Elimination von HHCB in kommunalen
Kléranlagen. Fur die Klaranlage Dortmund-Nord wurde a's Orientierungswert eine Elimina-
tionsrate von 57 % fur HHCB festgestellt (BESTER 2002, pers. Mitteilung). HEBERER ET AL.
(2001) zitieren ESCHKE ET AL. (1995) mit einer Eliminationsrate in Kléranlagen von 34 % fir
HHCB. Dagegen beschreiben SIMONICH ET AL. (2000) und SIMONICH ET AL. (2002) fur
mehrere Kléranlagen in den USA und Europa mittlere Eliminationsraten von 92 % und 83 %
fur HHCB in Belebtschlamm- bzw. Tropfkorperanlagen.

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 rdumliche Schwankungen bis Faktor */.2 méglich (VAN DE PLASSCHE & BALK 1997).
Jedoch kann von einem standigen Input tber die Kléranlagen in die Gewasser ausgegangen
werden (s.a. DsikowiTzky ET AL. 2002). Fur ,worst case® Abschétzungen benutzen
VAN DE PLASSCHE & BALK 1997 einen Faktor 3 fur die Verbrauchsmengen an. Fir die hier
durchgefihrten  Mittelwertberechnungen wird der statistisch  mittlere  Verbrauch
berticksichtigt.

Tabelle 9 zeigt eine Zusammenstellung der fur HHCB verwendeten Simulationsannahmen.

Tabdle 9: Simulationsannahmen fiir HHCB

Parameter Wert
molare Masse 258,4 g/mol
log KOW 59
Wasserloslichkeit 1,75 mg/L
Dampfdruck 0,073 Pa
KAW 0,0044
Pro Kopf Verbrauch 4,015 g/a
Elimination im Belebtschlammanlagen 92 %
Elimination in Tropfkdrperanlagen 83 %
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3.5 Diclofenac und Paracetamol

Humanarzneimittel sind typische ,down-the-drain’ Chemikalien, da diese nach bestimmungs-
gemallen Gebrauch primér mit menschlichen Ausscheidungen, bel Salben auch mit dem
Bade- und Duschwasser, in das Abwasser gelangen. Zusétzlich werden noch grof3e Anteile
der Medikamente Uber Toiletten entsorgt. Das hédusliche Abwasser ist die wichtigste
Eintragsquelle dieser Substanzen in die Umwelt (BUND/LANDERAUSSCHUSS FUR
CHEMIKALIENSICHERHEIT (BLAC) 1999). Teilweise werden von den eingenommenen
Arzneimittelmengen bis zu 50 % unveréndert wieder ausgeschieden (TERNES 2000). In den
Kl&ranlagenabfltssen und Oberflachengewéssern Deutschlands konnten Pharmaka bereits so
haufig nachgewiesen werden, dass diese als ubiquitdr verbreitete Umweltchemikalien
anzusehen sind (STUMPFET AL. 1996; ROMBKE ET AL. 1996). Fur die Zukunft wird eine
Steigerung des Medikamentengebrauchs in  Europa aufgrund des wachsenden
Durchschnittsalters der Bevolkerung erwartet (THORNTON ET AL. 2001).

Eine Reithe von Arzneimittelwirkstoffen kénnen in den Reinigungsstufen der Klaranlagen
nicht eliminiert werden (SCHEYTT, HEBERER & STAN 2000). Die messbaren Konzentrationen
der Humanarzneimittel in Kl&ranlagenabl&ufen reichen bis in den pg/L - Bereich (TERNES
2000). Die in die Oberflachengewasser gelangenden Arzneimittel verhalten sich dort wie
schwer abbaubare, gut wasserlsliche 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
europaischen Staaten nicht zuganglich sind (PFLUGER & DIETRICH 2001; HEBERER 2002
ROMBKE ET AL. 1996; TERNES 2000). Bei bestimmten Arzneimitteln kann die Anwendung in
Kliniken einen Grofdteil des Gesamtverbrauchs ausmachen. Der Pro-Kopf-Verbrauch ist in
solchen Fallen nicht als aleinige Grundlage georeferenzierter Simulationen verwendbar. Die
beiden hier betrachteten Vertreter der Substanzgruppe Humanarzneimittel lassen sich wegen
ihrer weit verbreiteten Anwendung im hauslichen Bereich auf Grundlage des statistischen
Pro-Kopf-Verbrauchs gut in der raumlichen Verteilung der Eintragsmengen parametrisieren.
Daten zu den Verbrauchsmengen finden sich unter anderem im Arzneimittel verordnungs-
report (SCHWABE & PAFFRATH 1994).

Insgesamt stehen die Untersuchungen zu den Konzentrationen von Arzneimitteln in
Oberflachengewassern, auch aus messtechnischen Griinden, erst in der jingeren Vergangen-
heit im Vordergrund. Die sich hdufenden 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 Uber einen Regulierungsbedarf (s.a
RONNEFAHRT ET AL. 2002). Grundlage einer Bewertung von Arzneimittelemissionen in die
Gewasser mussen die bestehenden oder die zu erwartenden Konzentrationen im aguatischen
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Raum sein. Fur die wenigen bekannten Messdaten stellt sich auch hier die Frage nach der
Aussagekraft einzelner ,zufdlig® gemessener Werte, im Vergleich zu einer systematisch
begrindeten Hypothese (siehe Abschnitt 5.1).

Da Informationen zu Umweltkonzentrationen noch sehr Illckenhaft sind, wird auf
verschiedenen Ebenen an Methoden gearbeitet, diese aus Verbrauchs- bzw. Emissionsmengen
abzuschétzen. In einem Diskussionspapier der EUROPEAN AGENCY FOR THE EVALUATION OF
MEDICINAL PrODUCTS (EMEA 2001) wird zur generischen Abschétzung der zu erwartenden
Gewasserkonzentration von Arzneimitteln eine grobe Abschétzung vorgeschlagen.

Gleichung 18
A* (100-R)

PEC =
surfacewater (365* P*V * D*100)

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 = Verdunnungsfaktor (Durchschnittswert: 10)

Mit dieser Berechnung (Gleichung 18) soll keine allgemein zu erwartende Gewasserkonzen-
tration der betrachteten Substanz bestimmt werden. Das Ergebnis dient nur dazu, eine
mdgliche Uberschreitung des festgelegten Schwellenwertes von 0,01 pg/L zu tberprifen. Ist
das Ergebnis der Abschdtzung grof3er 0,01 pug/L, fordert die EMEA die Durchfihrung einer
,crude environmental effect analysis'.

Unklar am EMEA-Ansatz ist, auf welchem Wege die mit unter R zusammengefassten
Eliminationsprozesse im Gewasser quantifiziert und berticksichtigt werden konnen. Die
Elimination bendtigt, ausgedriickt als Rate, einen Zeitbezug der in diesem Ansatz nicht
vorhanden ist. Somit wurde in den spater folgenden Berechnungen fir R nur der pauschale
Abbau in der Klaranlage berticksichtigt. EMEA (2001) selbst bezeichnet es a's ausreichend,
mit einer konservativen Berechnung die Konzentration der Substanz am Einleitpunkt (, point
of entry’) in die aguatische Umwelt zu bestimmen. Solange die Elimination im Gewésser
nicht berticksichtigt werden kann, gilt die Formel nur fir Konzentrationen am Einleitpunkt,
entsprechend dem PECiq4 (jedoch ohne Berlicksichtigung der regionalen Hintergrundkonzen-
tration PEC;egiona) Nach den TGD (siehe Abschnitt 1.2). Wiein Abschnitt 2.7 gezeigt, wird der
pauschal angenommenen Verdiunnungsfaktor 10 jedoch in der Redlité oft unterschritten.
Zusétzlich konnen mit dieser Formel durch Vernachlassigung der bestehenden Hinter-
grundkonzentrationen keine Wechselwirkungen von raumlich nahen Multipunktemissionen
berticksichtigt werden.
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Unter Berlicksichtigung der angegebenen Verbrauchs- bzw. Ausscheidungsmengen (Zulauf-
frachten der Kléaranlagen), Klaranlageneffizienzen und der (konservativen) Annahme eines
Wasserverbrauches von 120 Litern pro Kopf und Tag und Vernachlassigung des Abbaus im
Flusssystem berechnen sich nach Gleichung 18 fir Diclofenac 88 ng/L und fir Paracetamol
40 ng/L a's PECgrracenater- Di€se generisch erzeugten Konzentrationswerte, die letztlich einen
reinen PECioca (Ohne Hintergrundkonzentration) reprasentieren, bieten einen Ansatz, die
Ergebnisse des GREAT-ER Modellsystems einzuordnen.

Diclofenac wird unter natirlichen Bedingungen in Fliel3gewassern nur fotochemisch abgebaut
und der (POIGER ET AL. 2001). Die von POIGER ET AL. (2001) unter natiirlichen Bedingungen
ermittelten Fotoabbauraten der Substanz in den Gewassern konnen Ubernommen werden.
Aufgrund seines pKs-Wertes von 4,15 liegt Diclofenac in natirlichen Gewassern (unter
Umweltbedingungen) nahezu vollstéandig dissoziiert vor, den Darstellungen von
POIGER ET AL. zufolge scheint dies jedoch keinen Einfluss auf den Abbauprozess zu haben.

Damit bietet sich die Moglichkeit, fir die Simulationen mit GREAT-ER den MODE I11 fur
den Abbau im Fluss einzusetzen, und so georeferenziert den effektiven Substanzabbau durch
Photolyse berlicksichtigen zu kdénnen. Der photolytische Abbau xenobiotischer organischer
Substanzen in Gewassern unterliegt einer komplexen Dynamik sowohl aus direkten als auch
den indirekten Abbauprozessen (SCHINDELIN 1998). In GREAT-ER ist dieses hochkomplexe
System Uber einen vereinfachten Ansatz integriert, der ausschliefdlich den direkten Abbau der
Substanz Uber eine Rate erster Ordnung berticksichtigt. Die Photolyserate als Resultat der
Lichtabschwéchung ist in GREAT-ER Uber Gleichung 19 implementiert (BoelE 1999).
Berticksichtigt werden die Lichtabschwéachung als Rate erster Ordnung und die Tiefe.

Gleichung 19
k

photolyse = kph,O kZ* d

Konotolyse = Photolyserate erster Ordnung

Kono = Photolyserate an der Oberflache

k, = Licht Extinktionskoeffizient Wasser

d = Wassertiefe

In Gleichung 19 wird die gemittelte Lichtabschwachung fur die jewellige Gesamttiefe
berechnet, so dass in der Simulation lokal spezifische Abbauraten in den Gewassern, abhangig
von der Wassertiefe, berticksichtigt werden kénnen. Im Unterschied zu einer allgemeinen
mittleren Abbaurate wie siein MODE | fir alle Gewasserabschnitte eingeht, werden standort-

spezifisch differenzierte Abbauraten verwendet. Allerdings kann nur der Wert fur die
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Lichtabschwéchung einer Wellenlange bzw. ein entsprechend gemittelter Wert eingehen, eine
differenzierte Betrachtung verschiedener Wellenléngen ist nicht moglich.

In Abbildung 11 sind die aus Gleichung 19 resultierenden Photolyseraten in Abhangigkeit
von der Wassertiefe (Kpnotolyse) fUr die Extinktionskoeffizienten (k[m']) 1, 6 und 11,5
dargestellt.

k photolyse [ ]

0 01 02 03 04 05

kz =11,5/m
8 I ............... kz = 6/m
—_— — - - kz=1/m
10

Abbildung 11: Photolyseraten in Abhéngigkeit von der Wassertiefe

In natUrlichen Gewassern geht die Lichtabschwachung im hier wichtigen UV-Bereich primér
auf die organischen Bestandteile, besonders die geléste organische Substanz zuriick
(SCHWARZENBACH ET AL. 2003). Als Kennwert fir den Anteil gelster organischer Substanz
dient der DOC (diluted organic carbon) Wert. SCHWARZENBACH ET AL. beschreiben weliter
einen Zusammenhang zwischen dem DOC [mg/L] und der Abschwéachung des Lichts in
Abhangigkeit von der Wellenlénge. Die Absorption der Strahlung im Wasser erhoht sich im
Bereich zwischen 600 und 300 nm mit sinkender Wellenlange. Fir die Wellenléange 300 nm
liegen die angegebenen Absorptionskoeffizienten zwischen rund 0,5 und 3 m™*/mg DOC.
Diese Variation in der Lichtabschwachung fihren die Autoren auf die verschiedenen Arten
von Humin- bzw. Fulvosduren zurtick.

Die Strahlungsabsorption im Wasser liegt im Verlauf der Ruhr im Jahr 1998 fir die
Wellenlange 254 nm im Mittel bei rund 6 m™, mit Spitzenwerten im Sommer (RUHRVERBAND
1999). Der oben nach SCHWARZENBACH ET AL. (2003) beschriebene Zusammenhang
zwischen DOC und dem Absorptionskoeffizienten bestétigt 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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2,8mg/L), womit die Abschwachungsrate von 6m™ bei 254 nm einem Absorptions-
koeffizienten von etwas (iber 2 m™*/mg DOC entspricht. Die Abschwachung ist allgemein fiir
den energiereichen kurzwelligen Bereich hdher (SCHINDELIN 1998). In der Ozonschicht wird
Strahlung im Bereich <290 nm vollstandig eliminiert, so dass der im Labor ermittelte
spektrale Absorptionskoeffizient von 6 m™ bel 254 nm in der Realitd wohl unterschritten
wird, wodurch sich die Reichweite der Strahlung in die Tiefe vergroRRert, was wiederum den
direkten Photoabbau entsprechend verstarkt.

Fur die Elbe erfolgte die pauschale Abschatzung des Extinktionskoeffizienten ebenfalls auf
der Basis einer Mittelwertbildung fur die aus dem Gewassergltemonitoring des Landes
Sachsen-Anhalt vorliegenden Messwerte fir A = 254 nm.

Zusammengenommen bedeuten diese Einschrankungen, dass die Photolyse in den
Simulationen eine vereinfachte Annahme der nattirlichen Bedingungen berlicksichtigt. Dieser
Umstand ist allerdings kennzeichnend fir jede Art von Modellierung.

3.5.1 Berechnungsgrundlagen fir die GREAT-ER Simulationen

Die Verkaufsmengen von Diclofenac und Paracetamol konnen 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 Abschdzung des durch den Metabolismus im
menschlichen Korper dauerhaft eliminierten Anteils. In vielen Féllen wird ein bedeutender
Antell 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 fur eine Simulation von
Paracetamol im Aire-Einzugsgebiet die Annahme, dass der gesamte Anteil an Konjugaten
(geschétzt werden 85 %) schliefdlich as Paracetamol in die Abwasserbehandlung gelangt. Wie
folgende Tabelle zeigt, stimmt diese Annahme gut mit der von TERNES (1998) fur den Zulauf
einer kommunalen Klaranlage angegebenen Fracht Uberein. Fur die Simulation wurden
zunéchst die von TERNES (1998) im Zulauf einer Klaranlage mit 300.000 angeschlossenen
Einwohnern quantifizierten Frachten verwendet. Eine weitere Simulationsannahme beruht auf
Verbrauchsdaten aus RONNEFAHRT ET AL. (2002) und einer von HEBERER (2002) gegebenen
Metabolisierungsrate.

Diein Tabelle 10 aufgefuhrten Daten entstammen den zitierten Quellen. Paracetamol wird in
Klaranlagen zu 99 % eliminiert, Diclofenac zu 69 % (TERNES 1998). Fir drei Berliner
Kléranlagen wurde alerdings auch nur eine durchschnittliche Elimination des Diclofenac um
17 % bestimmt (HEBERER 2002).
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Tabdle 10: Simulationsannahmen fiir Diclofenac und Paracetamaol

Parameter Wert

Diclofenac Paracetamol
verabreichte Menge pro E*a 0,74 ¢ 1,759
(Rote Liste, SCHWABE & PAFFRATH 1994)
Klaranlagenzulauf pro E*a 0,124 g 1,76 g
(TERNES 1998)
Klaranlagenzulauf pro E*a, errechnet aus 0,400 g -
RONNEFAHRT ET AL. (2002) und HEBERER (2002)
Klaranlagenabbau (TERNES 1998) 69 % 99 %
pauschale Abbaurate im Fluss - 0.0525 h™
(RICHARDSON & BOWRON 1998)
oberflachennahe Fotolyse 05h -
(POIGER ET AL. 2001)

Die angenommene Halbwertszeit von einem halben Tag fur Paracetamol im Flusssystem
basiert auf einer Angabe von RICHARDSON & BOWRON (1985).

3.6 Diuron

Substanzen, deren Haupteinsatzgebiet die flachenhafte Anwendung im Freien ist, kbnnen
nicht ohne weiteres mit einem auf die Simulation von ,down-the-drain’ Chemikalien ausge-
legten Modell bearbeitet werden. Die Eintragspunkte in die Gewasser lassen sich bei Freiland-
anwendungen nur schwer in der notwendigen Genauigkeit diskretisieren. Erreichen jedoch die
Eintrége einer flachenhaft in die Umwelt emittierten Substanz die Flief3gewasser hauptséch-
lich an definierbaren Punkten, besteht die Madoglichkeit, auch mit GREAT-ER
nachvollziehbare Simulationen durchzufthren.

Grundvoraussetzung fur die Simulation von Diuron (3-(3,4-dichlorophenyl)-1,1-
dimethylurea) ist die Quantifizierbarkeit und Lokalisierbarkeit der Emissionen in das
Gewaéssernetz. Obwohl algemein nur sehr wenige systematische / vergleichbare Daten fir
Pestizidemissionen in den aguatischen Raum zuganglich sind (STANNER & BOURDEAU 1995),
konnte fur Diuron eine ausreichend genaue Quantifizierung vorgenommen werden. Als
Haupteintragsquelle fur Diuron in die Gewasser werden von verschiedenen Autoren die
kommunalen Klaranlagen benannt (z.B. KLorp 1993; SEeL ET AL. 1996; GLADTKE ET AL.
1997 GERECKE ET AL. 2001; FISCHER ET AL. 1996; BACH 1999; SATTELBERGER 2001). Die
Grunde erschlieffen sich aus dem Anwendungsmuster: Diuron wird in der Landwirtschaft nur
in geringem Mal3e verwendet (GLADTKE 1997; SKARK 1999; GERECKE ET AL. 2001), und die
dort ausgebrachten Mengen gelangen nur zu 0,02% in die Oberflachengewasser
(KRAAIJET 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 Oberflachengewasser auf diesem Pfad vernachlassigbar (LUA-NRw
1999).

Die Anwendung von Diuron erfolgt sowohl durch Privatpersonen als auch durch ffentliche
Betriebe. FUr die Bezirksregierungen in den Niederlanden wird ein Gesamtverbrauch von
13 t/a angegeben, wovon 11 t/a auf befestigten Flachen angewendet werden (VERSTAPPEN
1999).

Das primére Einsatzgebiet von Diuron ist innerhalb der Siedlungsbereiche. Hier kommt das
Totalherbizid haufig auf befestigten Flachen innerhalb von Stadten und Siedlungen zum
Einsatz (ARGE WESER 2000; THORNTON ET AL. 2001; KLopp 1993; SEEL ET AL. 1996;
STUA-MUNSTER 1997; VERSTAPPEN 1999). Die befestigten urbanen Oberflachen bieten ideale
Bedingungen fir einen Transport in die Kanalisation, wodurch diese Substanzen auch bei
niedrigen Anwendungsmengen zu einer wichtigen Belastungsquelle fir das Schmutzwasser
wird (THORNTON ET AL. 2001). Fur dieses Emissionsszenario spricht auch, dass die Substanz
in viden Handelsprodukten fir den privaten Gebrauch enthalten ist, die entgegen den
Bestimmungen zur Unkrautvernichtung auf befestigten Flachen eingesetzt werden (STUA-
MUNSTER 1997; LUA-NRw 1999).

Aufgrund der guten Wasserlodlichkeit und des geringen Haftvermogens auf befestigten
Flachen kann mit einer hohen Abschwemmrate in die Kanalisation (Siedlungsentwasserung)
gerechnet werden (STUA-MUNSTER 1997). Diese Annahme wird unterstiitzt durch Beobach-
tungen, nach denen die gréften Diuronfrachten mit Niederschlagen in die Kléaranlagen und
damit in die Vorfluter gelangen (SEeL ET AL. 1993). In kommunalen Klé&ranlagen findet weder
Abbau noch eine Retention des Diurons am Kléarschlamm statt, die Zulauf- und Ablauf-
konzentrationen liegen in der gleichen Grofdenordnung (KLopp 1993). Spitzenwerte in den
Zulaufkonzentrationen werden wahrend des Kléaranlagendurchlaufs gegléttet, Extremwerte in
den Gewaéssern sind demnach auf direkte Regenwassereinleitungen, ohne zeitintensive
Klarwerkspassage zurtickzufihren (STUA-MUNSTER 1997). Die Belastung der Kléranlagen
wird nicht durch einen gleichméaliigen Eintrag bestimmt, sondern addiert bzw. mittelt sich aus
der Summe von Einzelereignissen (SEeL ET AL. 1996). Die Gléttung der Variabilitéat der
Emissionsmengen durch die Aufenthaltsdauer in den Kléranlagen, ermoglicht aber die
Simulation mit einem stationdren Modell.

Wahrend die wichtigsten Eintragspfade in die Gewasser fur 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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MUNSTER 1997). Fur Diuronkonzentrationen im Ablauf von sechs Kldranlagen wurde ein
Mittelwert von 520 ng/lL (Median 515 ng/L; Spannbreite der Messwerte 80 - 1400 ng/L)
gemessen (KLopp 1993). An der Klaranlage Bochum - Olbachtal lagen die Messwerte bei
jeder Messung tber 300 ng/L. Dies gilt fur Trockenwetter und fur Zeiten, in denen nicht mit
der Anwendung von Diuron gerechnet werden muss (Jahresende). Das STUA-MUNSTER
(1997) gibt as 90-Perzentil aus 552 Einzelproben einen Wert von 2300 ng/L fir
Kléranlagenablaufe im Mdunsterland an, wobei als Maximakonzentration 13.500 ng/L
festgestellt wurden.

Als weiterer Faktor ist die Menge des im Siedlungsbereich ausgebrachten Diurons von der
Bevdlkerungsdichte abhangig. In gréf3eren Stadten wurden umgerechnet geringere Diuron-
frachten pro Einwohner gemessen als in kleineren Siedlungen (STUA-MUNSTER 1997), die
Abwasserkonzentrationen sind in Gebieten mit hohem Anteil an Einfamilienhdusern héher als
in durch Mehrfamilienhduser dominierten Bereichen (LUA-NRw 1999).

In verschiedenen Quellen werden unterschiedliche Frachten/ Eintragsmengen fur Diuron
genannt. Das STUA-MUNSTER (1997) stellt fir einen Beobachtungszeitraum von 120 Tagen
im typischen Anwendungszeitraum (Mai bis August) eine mittlere Emissionsmenge von
52 mg pro Einwohner in die Kléranlagen fest. KLopp (1993) ermittelt aus den bereits oben
angefihrten Abwasserkonzentrationen (Mittelwert: 520 ng/L) eine abwasserbirtige Diuron-
fracht von 120 kg/a fur das Ruhreinzugsgebiet. Oberhalb der Ruhrmiindung (bei Essen) ergibt
die Bilanz fur 1992 ene Jahresfracht von 150kg Diuron bei einer angenommenen
Grundbel astung des Wassers von 20 ng/L.

Die Messwerte in der Ruhr liegen im Bereich der Mindung auch im Spétherbst noch im
Bereich von 100 ng/L (KLopPpP 1993).

Die vorliegenden Messdaten fur Diuron (Quellen: LUA-NRw, RUHRVERBAND) geben,
insgesamt gesehen, zunachst den saisonalen Einsatz der Substanz wieder. Die hdchsten
Konzentrationen werden langfristig von Mai bis August gemessen (siehe Abbildung 12),
allerdings wird die Substanz auch im Oktober bis Dezember in Gewassern nachgewiesen.
Langfristig scheinen die Konzentrationswerte einen Rickgang der Diuronkonzentrationen
wiederzugeben.

Eine Analyse aler vorliegenden Messwerte (1409 Werte) fur Diuron gibt folgendes Bild zum
saisonalen Einsatz der Substanz: In den Monaten Januar und Februar liegen grob 95 % aller
Werte unter der Messgrenze, im Mérz sind es noch rund 90 %. Ab April steigt der Anteil der
»positiven* Messwerte sprunghaft an: April 40%, Ma 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 % oberhab der Messgrenze, im Dezember liegen wieder rund
90 % der Messwerte unterhalb der Messgrenze. Daraus erschliefdt sich eine Haupteinsatzzeit
des Diurons in den Monaten Mai bis August, danach ein Riickgang bis in den November und
ab Dezember fast keine Eintrage mehr. Allerdings gibt es offenbar einen sténdigen Eintrag im
gesamten Jahresverlauf (GERECKE ET AL. 2001; GLADTKE ET AL. 1997; KLopPp 1993).
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Abbildung 12: jahrlicher Verlauf der Diuronkonzentrationen

Abbildung 12 zeigt eine Zusammenstellung nahezu aller vorliegenden Messwerte (17
Einzelwerte liegen oberhalb 0,8 pg/L) fur Diuron im hier bearbeiteten Rheineinzugsgebiet.
Die Messwerte wurden tiber den Zeitraum von Januar 1990 bis August 2000 erhoben und sind
ohne Berticksichtigung der Erhebungsjiahre dargestellt. Von 1409 Werten insgesamt liegen
851 Werte unterhalb der spezifischen Messgrenzen (0,1; 0,05 und 0,025 pg/L) der jewelligen
Stationen und sind im Diagramm mit dem halben Messwert aufgetragen.

3.6.1 Berechnungsgrundlagen fir GREAT-ER Simulationen

Mit Diuron wird eine Substanz mit GREAT-ER simuliert, deren Emissionsrate sich nicht
eindeutig auf einen Pro-Kopf-Verbrauch umrechnen lasst. Der Einsatz ist auf bestimmte
Flachenanteile von Siedlungen beschrankt, die deshalb as Berechnungsgrundiage fur die
spezifischen Emissionsmengen der Klaranlagen as Kenngrofe zur Wichtung der Frachten
herangezogen wurden. Zu diesem Zweck wurden Katasterdaten der Gemeindestatistik
Nordrhein-Westfalen (LDs-NRw 2002) zu den Siedlungsgréf3en und Flachennutzungen
verwendet. Die Zuordnung der Flachen zu den jeweiligen Klaranlagen erfolgt Uber den
Gemeindeschltssel. Wenn mehr als eine Kléranlage in einer Gemeinde existiert, wurde die
Gesamtflache entsprechend der Ausbaugrof3en der Anlagen geteilt.
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Es wird angenommen, dass die gesamte berticksichtigte Flache in die jeweiligen Kléranlagen
entwassert. In der Redlitdt stimmt das in Gebieten mit Trennkanalisation nicht, jedoch
entstehen fir eine Substanz, die in der Klaranlage keine Elimination erféhrt, nur lokae
begrenzte Fehleinschdtzungen der genauen Einleitpunkte in die Gewasser. Es kann davon
ausgegangen werden, dass der Uber Trennkanalisation abgefiihrte Oberflachenabfluss im
Bereich der jeweiligen Gemeinde in den Vorfluter gelangt. Fehler konnen entstehen, wenn
weite Uberleitungen fur die Abwasser zu entfernt liegenden Vorflutern existieren und
zugleich der Oberflachenabfluss von den betreffenden Flachen in nahe Vorfluter abgeleitet
wird.

Das Verhdltnis der verwendeten Flachenanteile der Siedlungen zu den tatsachlich angeschlos-
senen Einwohnern ergibt fir die groReren Anlagen tendenziell eine hohere ,, Bevolkerungs-
dichte. Wenn die Emissionsfrachten basierend auf der Fléche ermittelt werden, bedeutet dies
far urbane, dicht besiedelte Gebiete einen geringeren Pro-Kopf-Verbrauch. Dies deckt sich
mit den Angaben zum Einfluss der Siedlungsdichte und -gréf3e auf die Emissionsmengen in
Nordrhein-Westfalen (STUA-MUNSTER 1997; LUA-NRw 1999).

Zur Bestimmung der flachenbezogenen Emissionsmenge muss auf Massenbilanzierungen in
der Literatur zurtickgegriffen werden, da sonst keine Daten vorliegen. Als Grundlage wurden
der von KLopPp (1993) angegebene Wert von 120 kg Diuron/a herangezogen. Dieser Wert
wurde auf die gesamte befestigte Flache (27.649 ha bestehend aus ,, Strassen, Wege, Plétze"
im Einzugsgebiet der Ruhr) in den Katasterdaten umgelegt. Daraus ergibt sich eine Emis-
sionsrate von 4,3 g/ (ha*a) fur diese Flachen. Die 27649 ha Flache entsprechen bel 2,2 Mio.
Einwohnern einem Verhdtnis 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-MUNSTER (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.0.) wird in den Simulationen fir die
kommunalen Kléranlagen keine Elimination angenommen. In den Gewassern ist ebenfalls
kein Bioabbau des Diurons zu erwarten. Photolytischer Abbau mit geloster organischer
Substanz as Senzitizer wird as enzig relevanter Eliminationsprozess genannt
(GERECKE ET AL. 2001). Die direkte Photolyse ist demgegeniber vernachléssigbar. Die Hohe
der Eliminationsraten fur Diuron ergibt sich aus Messungen im Greifensee (Schweiz) mit
2,1*10E-4 und 3,0*10E-4 min™ (photosensitized), 11* 10E-5 bzw. 6,7*10E-5min™ (direct)
(GERECKE ET AL. 2001). Fur die Simulationen wurde in einzelnen Simulationslaufen eine
Photolyserate von 0,0192 h'* angesetzt.
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Eine Reduzierung der Diuronfracht durch Photolyse wirde bedeuten, dass die oben zitierten
Frachten (nach KLopp 1993) an der Mindung nicht die gesamte Emissionsmenge reprasen-
tieren. Der Vergleich der auf einen Pro-Kopf-Verbrauch umgerechneten MUndungsfracht
ergab jedoch eine gute Ubereinstimmung mit einwohnerbezogenen Verbrauchsdaten des
STUA-MUNSTER (1997) (s.0.), so dass, auch mangels anderer Daten, der errechnete
Verbrauchswert benutzt wird.

Tabelle 11 zeigt die verwendeten Simulationsannahmen fir Diuron. Zu den berticksichtigten
Grundlagen und der Herleitung der angenommenen Lichtabsorption im Wasser siehe
Abschnitt 3.5.

Tabdle 11: Simulationsannahmen fiir Diuron

Parameter Wert
Emissionsmenge 4,3 g/(ha*a)
Elimination in Klaranlagen 0
Fotolyserate 0 bzw. 0,0192 h™
Lichtabsorption im Wasser 6m"

3.7 Ammonium - Stickstoff

Hauptquelle fur Stickstoff im hauslichen Abwasser sind die menschlichen Ausscheidungen.
Ammonium gelangt zu einem kleinen Anteil direkt in das Abwasser, im Kanalsystem wird
zusétzlich ein Teil der sonstigen vorhandenen Stickstoffverbindungen in Ammonium
umgewandelt (KoppPeE & Stozek 1999).

In Abhangigkeit vom Eliminationsvermdgen der Klaranlagen passiert ein bestimmter Antell
des Ammoniums die Kléaranlagen und gelangt als Punkteintrége in die Vorfluter. Ent-
sprechend kann dort eine Ammoniumbelastung in Abhangigkeit von Abwassereinleitungen
gemessen werden.

Diffuse Quellen fur NH4-N haben eine vergleichsweise geringe Bedeutung gegeniber den
Eintragen durch Abwassereinleitungen (LFU SACHSEN ANHALT 1996; BORCHARDT 2000).
Grofe Mengen Ammoniumsalze werden zwar in der Landwirtschaft als Dingemittel 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 tber
Erosion und Abdrift (nach bzw. bei der Dingemittelausbringung) sowie aus trockener und
nasser Deposition kdnnen auch diffuse Eintrdge in die Gewasser erfolgen. Als regional und
jahreszeitlich unterschiedlich bedeutsame Quelle fir Ammonium in Gewassern kommen die
Zersetzung natlrlich eingetragener Biomasse (Detritus) (BORCHARDT 2000) und die Aus-
scheidung von Ammonium durch Biomassenwachstum und -atmung (REIMANN 1973) in
Betracht.
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In viden Gewassersystemen wird ein ausgepragter Jahresgang der Ammoniumkon-
zentrationen mit hohen Werten in Winter und Spétherbst und niedrigen Werten wahrend der
V egetationsperiode beobachtet. Diese Beobachtung erklart sich unter anderem auch aus der
Tatsache, dass bei einer Temperatur von ca. 10-15°C die untere Schwelle fur die
Aktivitét / Vermehrung von  Nitritbakterien  (Nitrosomonas) liegt. Die erhebliche
Konzentrationsabnahme im Frihjahr, noch vor dem Einsetzen der Nitrifikation, deutet auf
eine Inkorporation des Ammoniums in Phytoplankton-Biomasse hin. Ungefahr Ende Mai
vermehrt auftretende Konzentrationsmaxima werden dann wiederum der Freisetzung von
Ammonium beim Abbau von Phytopl ankton-Biomasse zugeschrieben (GUHR ET AL. 1999).

Die zeitliche Dynamik der Ammoniumkonzentrationen in Flief3gewassern asst sich aus dem
saisonalen Zyklus von Abbau- und Freisetzungsprozessen innerhalb des Subsystems Fluss
auch ohne eine spezifische Annahme nicht-punktueller Eintrage in das System erkléaren.

Es kann die Annahme getroffen werden, dass die Prozesse im Subsystem Fluss im langjéhri-
gen Mittel durch eine aggregierte Prozessrate hinreichend beschrieben werden kdnnen. 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
fur die Unterweser entlehnt, welche im Gewasser eine durchschnittliche Halbwertszeit fur
Ammonium von 8 Tagen ergab (GRABEMANN ET AL. 1999).

Kritisch bleibt festzuhalten, dass die Annahme einer durchschnittlichen Eliminationsrate im
Gewasser keine raumliche Differenzierung zulésst. Dies kdnnte durch die Berlicksichtigung
raumlich diskreter Parameter fUr die Elimination im Subsystem Fluss erreicht werden, wobei
hier auch ,negative’ Abbauraten, d.h. zeitweilige Freisetzungen des zuvor in Phytoplankton-
masse inkorporierten NH, elnzubeziehen wéren. Eine weitere Unwégbarkeit besteht bzgl. der
Bedeutung regional unterschiedlicher Temperaturen und pH-Milieus (und damit einer
unterschiedlich hohen Dissoziation des Ammoniums) fir den Bioabbau bzw. die kurzzeitige
Wiederfreisetzung des zuvor in Phytoplanktonbiomasse inkorporierten Ammoniums (S.0.).
Auch eine derartige réumliche Differenzierung von Umgebungsparametern bzw. Abbauraten
konnte in GREAT-ER prinzipiell umgesetzt werden, war aber aufgrund des extrem hohen
Datenbedarfes fur die bearbeiteten grof3en Einzugsgebiete in diesem Projekt nicht moglich.

3.7.1 Berechnungsgrundlagen fir GREAT-ER Simulationen

Die Grundannahme, dass Kléranlagen die dominierenden (Punkt-) Quellen fir Ammonium in
die Oberflachengewasser sind und daneben die aggregierte Prozessrate die Stoffbilanz im
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Gewasser hinreichend beschreibt, ermoglicht die Simulation von Gewdasserkonzentrationen
dieser Substanz mit GREAT-ER.

In von kommunalen Abwassern unbeeinflussten Flussabschnitten herrscht durch die , diffusen
Quellen® und den Zufluss Anoxischen Grundwassers bereits eine geogene Grundbel astung fur
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 fir den
»typischen Ammoniumgehalt ungestorter Flisse” und wird fur die Simulationen im Elbege-
biet as Hintergrundkonzentration angenommen. An der Siegquelle (Rheingebiet) wurden
langfristig Ammoniumkonzentrationen unter 0,01 mg/L gemessen, jedoch zeitweise auch
erhdhte Werte bis 0,7 mg/L. Der Median aus 370 Messwerten fir Ammonium an drel Mess-
stellen ohne Belastung mit kommunalem Abwasser liegt bel 0,015 mg/L (Mittelwert
0,027 mg/L). Fur die Simulationen im Rheingebiet wurde aufgrund dieser grof3en Variabilitét
keine pauschale Hintergrundkonzentration fur alle Gewé&sserabschnitte angenommen. Die
vorhandenen Konzentrationswerte in Quellbereichen von Gewassern liegen grofdtenteils unter
der Messgrenze, so dass keine abgesicherten Angaben zu Hintergrundkonzentrationen in den
Gewassern moglich sind. Die Annahme der aggregierten Prozessrate berticksichtigt flussab-
waérts des ersten Emissionspunkts die,, diffuse Hintergrundkonzentration®.

Ammonium gelangt aus den Haushalten nur zu einem kleinen Teil direkt in das Abwasser.
KopPPE & STOZEK (1999) berechneten die folgend aufgefiihrte Bilanz aus durchschnittlichen
Werten. Die Gesamtstickstofffracht belduft sich auf 4,9 kg N/(E*a) und besteht zu 72 % aus
Harnstoff-Stickstoff. Es fallen zwar nur etwa 0,4 kg NHs-N/(E*a) in den Haushalten an.
Durch enzymatische Spaltung des Harnstoffes durch Urease auf dem Wege zur Klaranlage
erhdht sich NHz-N-Fracht um weitere 2 kg NH4-N/(E*a) bis zum Klaranlagenzulauf. Die
Summe origindren und aus Harnstoff gebildeten Ammoniumstickstoffs betrégt somit
2,4 kg NH;-N/(E*Q). Dies steht in guter Ubereinstimmung mit den Zulauffrachten von
2,34 NH4-N/(E*@) zum Hamburger Klarwerksverbund ,, Kohlbrandthdft/Dradenau” im Jahre
1997 (HH 2002).

Es gibt bis dato keine systematischen Untersuchungen zu den frachtbezogenen Abbau-
effizienzen der verschiedenen Kléaranlagentypen (Belebtschlammanlagen / Tropfkorper) fur
Ammonium. Aufgrund einer Novellierung der Abwasserverordnung fir N-gesamt beginnt
man erst jetzt den Frachtabbau fur Stickstoffverbindungen differenziert zu betrachten
(ABWASSERTECHNISCHE VEREINIGUNG (ATV), pers. Kommunikation 2003).

Die Abbaueffizienz in mehrstufigen Belebtschlammanlagen wird aus den Angaben der
Zulauf- und Ablauffrachten von ,, Kohlbrandthoft / Dradenau® (HH 2002) mit 95 % einge-
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schétzt. Fur einstufige Tropfkorperanlagen, aber auch Abwasserteiche und Pflanzenklér-
anlagen, wird zunéchst eine erheblich schlechtere Abbauquote von nur 10 % angenommen,
was etwa dem Verhdltnis aus Ablauf- und Zulauffrachten der 1999 stillgelegten einstufigen
biologischen Anlage ,, Stellinger Moor* entspricht (HH 2002).

Mit diesen Annahmen zu den effektiven Eliminationsleistungen der Klaranlagentypen wurden
bereits in einer Vorstudie fir das Saaleeinzugsgebiet (SCHRODER & MATTHIES 2002) gute
Ergebnisse erzielt. Deshalb werden diese Annahmen fur den Pro-Kopf Zulauf der Kléranlagen
die effektive Eliminationseffizienz den hier durchgefiihrten Simulationen als Ausgangshypo-
these zugrundegel egt (siehe Abschnitt 4.6).

Allerdings gibt es auch Hinweise auf erheblich héhere Effizienzen von Tropfkdrperanlagen
fr die Elimination von Ammonium. Fir die Kléranlage von Markt Babenhausen (Schwaben)
werden fur Ammonium Eliminationsraten von 76 % im April und 99 % im August beschrie-
ben (VESTNER 2002). Ein Hinweis auf die geringere Eliminationseffizienz von Tropfkorper-
anlagen gegenlber Belebtschlammanlagen fur Ammonium ist, dass eine , hinreichende’
Nitrifikation nur bei niedrig belasteten Tropfkorperaniagen (Bresss < 0,2 kg/mh) erfolgt
(Aust 2003). Daneben wirkt, besonders im Winter, die Abwassertemperatur limitierend, da
die Tropfkorper oberirdisch stehen und die Beltftung durch Umgebungsluft erfolgt. Fir die
Anlage Markt Babenhausen variieren die mittleren Ammoniumkonzentrationen im Ablauf des
Tropfkorpers um rund Faktor 50 (Winter 10,5 mg/L — Sommer 0,2 mg/L) (VESTNER 2002).
Rein mechanische Klaranlagen konnen 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 Verhaten der einzelnen Substanzen sind in Abschnitt 3 zusammengetragen. In diesem
Abschnitt werden die Ergebnisse der GREAT-ER Simulationen dargestellt und hinsichtlich
ihrer Aussagekraft fir die Modellgite, aber auch der stofflichen Exposition der Gewasser
Interpretiert.

GREAT-ER besitzt eine graphische Benutzeroberfl&che. Simulationsergebnisse erscheinen als
farbcodierte Karte des Gewaéssernetzes auf dem Bildschirm. Diese Karte gibt einen ersten
Eindruck zu den resultierenden Konzentrationen in den Gewéssern und ihrer rédumlichen
Vertellung. Kritische Punkte mit hohen Konzentrationen kdnnen so schnell erfasst werden. In
Abbildung 13 und Abbildung 14 sind als Beispiele jewells ein Screenshot des Ergebnishild-
schirms fir beide Gebiete dargestellt.
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Abbildung 13: Screenshot der graphischen Ergebnisdar stellung im Rheingebiet
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Abbildung 15: Bor in der Ruhr (Beispidl fur die kartographische 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 fur alle Gewasserabschnitte in Tabellen ermdglicht. Damit ist sowohl eine
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raumliche Analyse als auch eine statistische Analyse Uber Haufigkeitsverteilungen der
Konzentrationen moglich. In den Ergebnisauswertungen dieser Arbeit werden nur die
letztgenannten Methoden genutzt. Die raumlichen Informationen der Karten und anderes
Hintergrundwissen flief3en jedoch in die Ergebnisbetrachtungen mit ein.

Fur die Simulationen in grof3en Einzugsgebieten mit komplexen, statistisch verteilten Umge-
bungsparametern werden fir die Berechnung eines stabilen 90-Perzentils in der Ergebnisver-
teilung 5.000 ,Monte-Carlo shots' als ausreichend angesehen, fir einen stabilen Mittelwert
gentigen 2.500 ,Monte-Carlo shots' (ECETOC 1999). Diese Faustregel ist auf Erfahrungen aus
vorherigen Studien begrindet. Eine allgemein gliltige Regel fir eine notwendige Anzahl von
,Monte-Carlo shots kann nicht gegeben werden (WAGNER 2001). Die vorgestellten
Berechnungen wurden grundsétzlich mit 10.000 ,Monte-Carlo shots' durchgefihrt, um eine
hohe statistische Sicherheit in den Ergebnisverteilungen zu erreichen.

4.1 Bor

Wegen der bereits in Abschnitt 3.2 erwdhnten hohen Mobilitdt und des konservativen
Verhatens, kann Bor gut fiir eine Uberpriifung der korrekten Abbildung der Einzugsgebiete
hinsichtlich der Abfllsse im Gewassersystem und der réumlichen Struktur der Emissions-

punkte genutzt werden.

4.1.1 Rhein

Fur Borkonzentrationen in Fliel3gewassern liegen im betrachteten Rheingebiet 2695 gemesse-
ne Einzelwerte und 291 Jahresmittelwerte aus dem Zeitraum 1990 bis 2000 vor. Die Analyse
der Daten ergibt fUr 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 Gewasser genannt werden, ist im Laufe der 90er Jahre gesunken (siehe Tabelle 7). Um die
Auswirkungen der zuriickgehenden Verbrauchsmengen auf die simulierten Konzentrationen
zu berticksichtigen und einen Vergleich zu den zeitlich entsprechenden Messwerten zu
ermdglichen, wurden fir Bor verschiedene Szenarien gerechnet.

Die gemessenen Konzentrationen scheinen bei oberflachlicher Betrachtung urséchlich auf
dem Ruckgang der Verbrauchsmengen (Emissionsmengen) in Wasch- und Reinigungsmitteln
zu beruhen. Hierbei ist aber zu beachten, dass sich in den verschiedenen Jahren das
Abflussregime der betrachteten Flisse 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 Mindungen der gréf3eren Nebenfliisse des Rheins dar-
gestellt.

. . — 120
= Sieg

S 400 - ——w Q7
:' = —3—— Ruhr

[} —@—— Lippe ‘E'
£ 300 - 80
E - =
S 200 - % :
= ()
g 100 ‘\/~———/. 40 %
s N | -
@ . i::::if ,////f:::ZZX o
O 0 0

I I I I ! I I I I I
1995 1996 1997 1998 1999 1995 1996 1997 1998 1999

Abbildung 16: jahrliche Mittelwerte der Borkonzentrationen (C) und Abflussmengen
(Q) an den Mundungen von Nebenfliissen des Rheins von 1995 bis 1999.

Da Bor nicht aus den Gewassern eliminiert wird, ist die Verdinnung bei gleichbleibenden
Immissionsfrachten die einzig signifikante SteuergroRe fir die Konzentrationsverldufe im
Gewasser. 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 Abhangigkeit vom Abflussregime bt einen nicht zu vernachléssigenden Einfluss auf
die Jahresmittelwerte der gemessenen Borkonzentrationen aus. Alle Konzentrationsmesswerte
unterliegen somit einer hydraulisch gesteuerten Variabilitdt und sind damit untereinander
nicht uneingeschrénkt direkt vergleichbar. GREAT-ER représentiert im Flussmodell ein
stationdres, langfristig gemitteltes Abflussregime (siehe Abschnitt 2.4.1). Aus diesem Grund
wird die hydraulisch gesteuerte Variabilitét der Konzentrationen tber die verschiedenen Jahre
nicht direkt berlicksichtigt. Allerdings ist in GREAT-ER die Maoglichkeit vorgesehen,
verschiedene Perzentile der Ergebniskonzentrationen auszugeben, und somit auch ,, Trocken-
wetterereignisse” in der Ergebnisauswertung zu beriicksichtigen. Naheres 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, fur die in raumlicher Nahe Abflussmesswerte an den Messtagen
vorliegen, die entsprechenden Borfrachten errechnet. Im Ergebnis zeigt sich, dass sich trotz
sinkender Konzentrationen die Frachten nicht grundlegend geéndert haben. Daraus kann
geschlossen werden, dass sich die mit dem Fluss transportierte Bormenge nicht weitreichend
verringert hat. Abbildung 17 zeigt in Teil (F) die jahrlichen, arithmetisch gemittelten Bor-
frachten an den Mundungen der grofReren Nebenfliisse des Untersuchungsgebiets. Die
Frachten errechnen sich aus den Konzentrationsmessungen multipliziert mit dem mittleren
Abfluss am Messtag. Zusétzlich 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 Einzugsgebi eten ergeben (W).
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Abbildung 17: Borfrachten aus den Nebenfllissen des Rheins

Abbildung 17 zeigt, dass die Annahme, wonach Bor in der Hauptsache durch Haushalts-
waschmittel in die Gewasser gelangt, nicht fir das gesamte Einzugsgebiet haltbar ist.
Besonders in den Flissen Ruhr und Lippe muss es signifikante zusétzliche Emissionsquellen
geben. Simulationen, die nur die Eintragsmengen aus Waschmitteln fur die verschiedenen
Jahre berticksichtigen (siehe Tabelle 7), ergeben folgerichtig im Vergleich mit den
entsprechenden Monitoringdaten Unterschétzungen (siehe Abbildung 18 und Abbildung 19).
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Abbildung 18: Konzentrationsprofile fir Bor in der Ruhr in 1996, 1997 und 1998
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Im Oberlauf der Lippe (Station , Bentfeld“, ca. km 195) zeigt sich allerdings eine gute Uber-
einstimmung von Simulations- und Messwert. Soweit die vorhandenen Daten diesen Schluss
zulassen, gibt es auch fur Bor, dhnlich wie beim Ammonium (siehe Abschnitt 4.6.2), einen
Zusammenhang zwischen der Lage von Verdichtungsraumen und dem Abweichen der im
Fluss gemessenen Konzentrationen von den simulierten Konzentrationen. Dies deutet auf
signifikante zusétzliche Boreintrage aus dem nicht-hauslichen Bereich hin.
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Abbildung 20: Konzentrationsprofile fir Bor in der Wupper in 1996, 1997 und 1998

Fur die Wupper liegen nur wenige Messwerte fir Bor vor. Im Mindungsbereich an der
Messstelle ,, Opladen werden die Unterschatzungen der gemessenen Konzentrationen von
1996 bis 1998 insgesamt geringer, 1998 wird die gemessene Konzentration vom Modell
relativ gut wiedergegeben. Besonders im Profil fur 1996 fallt die Messstelle , Kohlfurter
Brucke* durch einen verhdtnismallig hohen Mittelwert auf, der 1997 nicht mehr so stark
ausgepragt ist. Die hohen Messwerte an der ,,Kohlfurter Briicke® kdnnen auch durch einen
ungunstigen Messpunkt, z.B. bei schlechter Durchmischung der Abwasser, entstehen. Auchin
der Wupper tritt demzufolge ein leichtes Defizit zwischen der Modellannahme, dass Bor
ausschliefdlich aus Wasch- und Reinigungsmitteln in die Gewasser 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 fiir Bor in der Siegin 1996, 1997 und 1998

Von den simulierten Konzentrationsprofilen der FlUsse Ruhr, Lippe aber auch Wupper unter-
scheidet sich die Sieg zunéchst durch eine relativ gute Ubereinstimmung der simulierten und
gemessenen Werte.

Die Simulationsergebnisse fur 1998 liegen an der Station ,, Niederschelden (ca. km 120) gut
im mittleren Messbereich; 1996 und 1997 wird eher eine Unterschdtzung deutlich. An der
Station , Niederschelden® liegen die mittleren Jahreskonzentrationen mit abnehmender
Tendenz relativ eng zusammen. Die Einzelwerte der Messungen variieren jedoch Uber eine
sehr grolie Spannbreite. Flussabwarts an der Messstelle ,, Stral3enbriicke® (ca. km 70) deuten
die vorhandenen Messwerte eher auf eine Uberschétzung durch die Modellannahmen hin.
Unterhalb dieser Station steigen die Messwerte wieder an, so dass an der Station ,, Menden®
entsprechend hthere Borkonzentrationen gemessen werden.

An der Station ,Strallenbriicke® sind die gemessenen Borkonzentrationen tendenziell
niedriger als in ,Menden“. Da die Abflussmenge zwischen den Stationen zunimmt, missen
die fur diesen Bereich vorhandenen realen Boremissionen die Modellannahmen tbertreffen.
Unter Berticksichtigung der Ergebnisse in den anderen Einzugsgebieten erscheint diese
Einschéatzung redlistisch. Die gute Abbildung der Konzentrationen an der flussaufwarts
liegenden Station ,, Niederschelden® fur 1998 kann jedoch auch auf eine Fehleinschdtzung der
Abflussmengen und damit der Verdunnungsraten hinweisen. Die berechneten
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Konzentrationen gehen auf der Flief3strecke zwischen ,, Niederschelden und ,, Stral3enbriicke"
nicht in dem Malf3e zurtick wie die Messwerte.

Die gemessenen Konzentrationen steigen zwischen den Stationen ,, Stral3enbriicke® und
»Menden“ an. Die Uberschétzung der Konzentrationen an der Station ,, StralRenbriicke” deutet
auf einen hdheren Boreintrag im Einzugsgebiet zwischen ,, Stral3enbriicke” und ,, Menden” hin
alsim Modell angenommen.
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Abbildung 22: Konzentrationsprofilefur Bor in der Erft in 1996, 1997 und 1998

Die Konzentrationen im Oberlauf der Erft werden mit den Ergebnissen der GREAT-ER
Simulationen gut wiedergegeben. Im Mindungsbereich wird das bereits in Abbildung 17
sichtbare Defizit zwischen den Waschmittelemissionen und der feststellbaren Borfracht im
Gewasser deutlich. Im landlichen Bereich wird eine gute Ubereinstimmung zwischen
gemessenen und simulierten Konzentrationen erreicht.

Die verschiedenen in Abschnitt 3.2 dargestellten Verwendungen fir Bor zeigen, dass es un-
wahrscheinlich ist, die in den Gewassern messbaren Konzentrationen ausschliefdlich mit einer
Freisetzung aus Wasch- und Reinigungsmitteln erklaren zu kénnen. Die aus Abbildung 17 bis
Abbildung 22 erkennbaren Unterschatzungen der Borkonzentrationen durch GREAT-ER im
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Mundungsbereich verschiedener Rhein-Nebenfliisse (besonders von Ruhr und Lippe)
bestétigen dies. Die Simulationsergebnisse fur die entsprechenden Gewasser geben diese
Unterschatzung fir einige Messstellen anschaulich wieder. Dieses Ergebnis widerspricht den
Annahmen einiger in Abschnitt 3.2 zitierter Autoren.

Auffallend ist, dass die Unterschétzung der Borkonzentrationen in Gewassern des Rheinein-
zugsgebiets bel ausschliefdlicher Beriicksichtigung der Emissionen aus den Wasch- und
Reinigungsmitteln fUr die verschiedenen Messstationen voneinander abweicht. Es lassen sich
Gebiete identifizieren, in denen anscheinend hohe zusétzliche Substanzmengen im Gewasser
trangportiert werden, und solche in denen das , Waschmittel - Bor* tatséchlich den grofiten
Tell 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. Dabel wird versucht zusétzliche Emittenten und deren
Immissionsfrachten zu ermitteln.

Um die oben genannten, regional unterschiedlich grof3en Defizite zwischen gemessenen und
simulierten Konzentrationen erkléaren zu kénnen, missen potentielle zusétzliche Emissions-
guellen fur Bor identifiziert werden. Ausgeschlossen werden kann eine signifikant erhéhte
natUrliche 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 zusdtzliche Emissionsquellen kommen die bereits in Abschnitt 3.2 angefihrten
Verwendungen im industriell / gewerblichen Bereich in Frage.

Auf anthropogene Eintrége deutet eine Haufung der Standorte metallverarbeitendender
Gewerbe- und Industriebetriebe in den tributdren Einzugsgebieten von Lenne, Volme und
Honne hin. Im Gegensatz zu den Pro-Kopf-Verbrauchen fur Bor konnen diese Eintrage
jedoch nicht nach einem statistischen Schitissel auf alle Klaranlagen umgelegt werden. Die
Struktur der Industrie deutet darauf hin, dass ein Grossteil der Borfrachten aus Industrie und
Gewerbe regionaspezifisch in den Teileinzugsgebieten der oben genannten Nebenflisse in
die Klaranlagen oder direkt in die Gewasser emittiert wird.

Als fur die Region spezifische zusétzliche Quelle konnte im Einzugsgebiet der Ruhr die
Einleitung von borhaltigen Grubenwéssern identifiziert werden. Die Immissionen durch
Grubenwasser finden in der Ruhr in der Hauptsache an drel 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 Grubenwassern in der
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Ruhr betrégt somit rund 8 bis 10 % der Gesamtfrachten im Mundungsbereich. Auf Nachfrage
beim RUHRVERBAND konnten diese Frachten den drel Einletstellen spezifisch zugeordnet
(siehe Tabelle 12) und in der Simulation mit GREAT-ER berticksichtigt werden. Die Ergeb-
nisse in Abbildung 23 verdeutlichen, dass die Defizite an den Messstellen im Unterlauf der
Ruhr durch die Berticksichtigung dieser zusétzlichen Immissionen zwar geringer, jedoch nicht
vollstéandig ausgeglichen werden. Es miissen also weitere Emissionsquellen fur Bor existieren.

Tabelle 12: Borfrachten der drel Grubenwasser einleitungen (Quelle: Ruhrverband

2002)
[t/a] 1996 | 1997 | 1998
Heinrich 6,4 7.8 8,8
Robert M User 9,9 8,0 8,0
Friedlicher 43 5,0 6,1

Aus dem Vergleich von simulierten mit gemessenen Borkonzentrationen im M tindungsbe-
reich der bereits oben genannten Nebenfliisse Lenne, Volme und Honne ergab sich jewells
eine Unterschdtzung der tatséchlichen Werte. Um die Defizite in den Uber diese Flusse
zusétzlich der Ruhr zuflief3enden Bormengen zu bestimmen, wurden Frachtabschétzungen auf
Basis der Konzentrationsmesswerte durchgefihrt. Diese sind in Tabelle 13 den durch Wasch-
und Reinigungsmitteln emittierten Borfrachten gegeniibergestellt.

Tabelle 13: Borfrachten an ver schiedenen Punkten im Ruhreinzugsgebiet

Fracht Defizit Fracht Defizit Fracht Defizit
[t/a] 1996 1996 1997 1997 1998 1998
Ruhr-Mindung 202 122 233 92 236 113
Hattingen 182 120 181 61 194 89
Honne-Mindung 10 3 11 3 14 6
Volme-Mindung 17 14 25 15 31 22
Lenne-Mindung 43 51 38 25 65 54

Oftmals kénnen aus der Fracht an einem Punkt im Gewasser Riickschllsse auf die oberhalb
gelegenen Emissionsguellen gezogen werden, die unter Umstande aussagekréftiger sind als
gel egentliche Probenahmen direkt an den Einleitungen (KLoprp 1986). Durch nicht kontinuier-
liche Messungen der Konzentrationen, hier meist 12 Werte pro Jahr, steht als Grundlage fir
die Frachtberechnung nur eine kleine Stichprobe zur Verfligung, deren Aussagekraft fir den
gesamten Zeitraum nicht Uberpruft werden kann (siehe Abschnitt 5.1). Im speziellen Fall kann
jedoch von ener gleichméfdigen Verteilung der Immissionen Uber die Zeit ausgegangen
werden (zumindest was die Abwésser aus dem hauslichen Bereich angeht).
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Diein Tabelle 13 dargestellten Defizite in Honne, Volme und Lenne wurden in einer erneuten
Simulation in diesen Flissen zusétzlich als Emissionen berticksichtigt. Das Ergebnis dieser
Simulation ist in Abbildung 23 dargestel|t.
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Abbildung 23: Simulationser gebnisse mit und ohne zusétzliche Emissionsquellen, (die
Szenarien werden im Text beschrieben)

Die verschiedenen Konzentrationsprofile in Abbildung 23 zeigen die Auswirkungen der
zusétzlich  bericksichtigten Boremissionen durch die Grubenentwésserung und die
gewerblich / industriellen Frachten der Nebenfllisse auf den Konzentrationsverlauf in der
Ruhr. B 1 zeigt das urspringliche Ergebnis nur mit den Emissionen aus Wasch- und
Reinigungsmitteln, B 2 berlicksichtigt auch die Borfrachten aus Grubenwéssern und B 3
enthalt zusétzlich die geschétzten Frachten aus Industrie und Gewerbe, aufgeteilt auf die drei
eingezei chneten Nebenfl iisse Honne, Lenne und Volme.

Werden alle bekannten Frachten dem Modell zugefihrt, ergibt sich eine sehr gute Abbildung
der im Unterlauf der Ruhr gemessenen Konzentrationen. In der folgenden Abbildung 24
werden die Ergebnisse fir verschiedene Messstationen aus dem Ruhreinzugsgebiet
gegenlbergestelt.
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Abbildung 24: Vergleich der Ergebnisse mit und ohne Ber iicksichtigung zusatzlicher
Boreintrage durch Grubenentwasserung und Gewerbe/ Industrie

In Abbildung 24 sind die mittleren 1998 gemessenen Borkonzentrationen an verschiedenen
Messstellen im Ruhreinzugsgebiet den an den entsprechenden Punkten mit und ohne Bertick-
sichtigung der zusétzlichen Eintrdge simulierten Konzentrationen (Mittelwerte) gegentiberge-
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 Muindungsbereich der Nebenflliisse Lenne, Volme und Hoénne, in Abbildung 24 die
gemessenen Konzentrationen oberhalb von ca. 145 ug/L, verbessern sich die Simulations-
ergebnisse unter Berticksichtigung zusétzlicher Eintrége ebenfalls stark. Jedoch bestehen hier
immer noch Diskrepanzen zu den gemessenen Werten. Diesist eine Folge desim 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 durchgefihrte Belastungsanal yse der Gewasser mit Bor im Ruhreinzugsgebiet zeigt, dass
die entstehenden Defizite zwischen den messbaren Konzentrationen und den rechnerisch, aso
mit dem Modell ermittelbaren, aus dem héauslichen Gebrauch des Bors entstehenden
Gewasserbel astungen schliissig und erklarbar ist. GREAT-ER konnte als Tool fur die Analyse
und regionale Eingrenzung (Lokalisierung) zusétzlicher Emissionen verwendet werden. Eine
genauere Uberpriifung der hier dargestellten Ergebnisse erfordert genauere Daten zu den
zusétzlichen Emissionsmengen, insbesondere der industriellen / gewerblichen Einleiter.

4.1.2 Elbe

Fur das Elbegebiet liegen insgesamt rund 1000 Messwerte fur 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 Gewasserabschnitten
wurden im Elbeeinzugsgebiet eine Konzentration von etwa 20 g Bor/L gemessen. Diese
Hintergrundkonzentration wurde in der Simulation ebenfals bertcksichtigt. An der
Messstelle , Schmilka® wurde die Borfracht, die mit der Elbe aus Tschechien nach
Deutschland gelangt, im Modellsystem als Emission berticksichtigt.

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 Uber den betrachteten Zeitraum 1996 bis 1998 (vgl. Tabelle 7).
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Abbildung 25: Simulationser gebnisse fir Bor im Elbegebiet

Abbildung 25 stellt die Simulationsergebnisse von Bor im Einzugsgebiet der Elbe den
vorhandenen Messwerten gegenliber. 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 hoher als die ssimulierte Konzentration, weil
die Borfrachten aus der Grubenentwasserung in dieser Region (Rothschdnberger Stollen) bei
den Berechnungen aufgrund fehlender Daten der jahrlichen Emissionsfrachten nicht
berlicksichtigt werden konnten (vgl. Abschnitt 4.1.1.1). Das Defizit zwischen gemessenen
und simulierten Konzentration liefe sich mit einer zusédtzlichen Borfracht von 2t/a
ausgleichen, was im Vergleich zu den Borfrachten aus der Grubenentwasserung in die Ruhr
(s.0.) 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
Unterschatzungen, was sich mit den Erkenntnissen aus dem Rheingebiet deckt.

4.2 EDTA

Grundlage fur die in den GREAT-ER-Szenarien verwendeten Verbrauchsangaben ist die
Markterhebung der UMWELTBUNDESAMTES (UBA 2001a) fur das Jahr 1999, mit einer Ver-
brauchsannahme von 6,3 g EDTA pro Einwohner und Jahr. Da EDTA Uberwiegend as im
Gewasser sehr stabil angesehen wird, wird ein konservatives Szenario ohne Berticksichtigung
von Abbau in Kl&ranlagen und mit einer Halbwertszeit im Gewésser von 24 Tagen berechnet
(vgl. Abschnitt 3.3).

Aus der amtlichen Gewésserguteliberwachung liegen fur EDTA vergleichsweise umfang-
reiche Messdaten zu Konzentrationen in Oberfl&chengewéassern vor. Zu beachten ist, dass in
stark belasteten Wasserproben, beispielsweise Fliel3gewéasser mit hohem Schmutzwasserantell
oder hohem Salzgehalt und Kléranlagenabléufe, bei EDTA-Bestimmungen jedoch ohne
weiteres Fehler in GrofRenordnungen von Uber 100 % auftreten konnen (HLFU 1997).

Bemerkenswert sind hohe gemessene EDTA-Konzentrationen an der Siegquelle, also
oberhalb direkter Abwassereinleitungen. 1993 wurde ein Jahresmittel von 17 pug/L (Maximal-
wert 41 pug/L), 1994 sogar ein Jahresmittel von 28 pg/L (Maximalwert 105 pg/L) festgestellt.
Die Mediane der Messwerte liegen bel 14 bzw. 17 pg/L. Diese Messwerte in einem Bereich
ohne ,, nennenswerte anthropogene Beeinflussung“ (LUA-NRw 2002) weisen darauf hin, dass
EDTA auch diffus in die Gewasser eingetragen werden kann. Die Emissionsquelle der
Belastungen ist unklar, alerdings wird das Einzugsgebiet der Siegquelle nicht landwirt-
schaftlich genutzt.

4.2.1 Rhein

Zu den Konzentrationen von EDTA liegen fur das hier betrachtete (Teil-) Einzugsgebiet des
Rheins 2168 einzelne Messwerte an verschiedenen Messstellen vor. In Abbildung 26 sind die
jahrlichen arithmetischen Mittelwerte und die Mediane der EDTA-Konzentrationen im
Mundungsbereich der grofReren Nebenflisse in einem Diagramm aufgetragen. Die in
Abbildung 26 aufgefihrten Messstellen , bilanzieren® aufgrund der sehr niedrig angenomme-
nen Abbaurate in den Gewassern (0,0012 h') quasi die Immissionsmengen der jeweiligen
Einzugsgebiete. Da, anders als bel Bor (siehe Abschnitt 4.1), aufgrund der Eliminations-
verluste wahrend 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
M lndungsbereich der groReren Nebenflisse (Daten LUA-NRW)

Auf den ersten Blick fallen in Abbildung 26 die Verénderungen der Mittelwerte und Mediane
der EDTA-Konzentrationen an der Lippemindung auf. Beide Werte, der Mittelwert stérker
als der Median, gehen Uber den betrachteten Zeitraum stark zuriick. An den Mindungen der
anderen Nebenfllsse zeigen die Mittelwerte ebenfalls einen Riickgang, die Mediane bleiben
aber, bis auf einige Ausreil3er, stabil. Die Veranderungen der Jahres-mittelwerte der EDTA-
Konzentrationen scheinen durch die jeweiligen Abflussmengen zu den Messzeitpunkten
beeinflusst zu sein. An der Lippe sind die Riickgéange sowohl der Mittelwerte als auch der
Mediane signifikant, so dass von einem sukzessiven Ruckgang von EDTA-Emissionen in
diesem Einzugsgebiet ausgegangen werden kann. Aus den stabilen Medianen kann insgesamt
auf in den 90er Jahren gleichbleitbende Emissionsfrachten in den jeweiligen Einzugsgebieten
geschlossen werden.

Zu den Standorten wichtiger potentieller gewerblicher / industrieller EDTA-Einleiter liegen
im Rheingebiet keine Informationen vor.

Fur EDTA ist aus den vorliegenden Messwerten kein Zusammenhang der Messstellen bzw.
der Messwerte, zur Raumstruktur (Iandlich 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 as auch an der Lippe an allen Messstationen, also auch in den
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landlich geprégten Bereichen, grofRe Schwankungen der gemessenen Konzentrationen
registriert. Dieses Belastungshbild deutet auf eine in kurzen Zeitabschnitten variierende
Emissionsmenge hin, und bestétigt, dass die Emissionsquellen fir EDTA gegeniber dem
Ammonium gleichmal3iger in Raum verteilt sind. Als zusétzliche (gewerblichen) Emittenten
kommen hier viele Kleinbetriebe (z.B. Waschereien) in Betracht, die in der Eintragsbilanz
(gewerbliche Wasch- und Reinigungsmittel) berticksichtigt sind. Bei der Lippe falt die
Station ,, Bentfeld* (km 196) auf. Hier wurden extrem hohe EDTA Belastungen registriert. Als
Emissionsquelle kommt die Klaranlage ,, Paderborn® als einzige gréf3ere Anlage in Frage; dies
kann jedoch hier nicht bewiesen werden.
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Abbildung 27: Simulationsergebnis und Messwerte (1993 und 1998) fiir EDTA in der
Ruhr

Die meisten Daten zu EDTA-Konzentrationen in Gewassern liegen fir das Einzugsgebiet der
Ruhr vor. Im Langsprofil der gemessenen Konzentrationen fallt hier auf, dass die héchsten
Variationen der Einzelmesswerte an den Messstellen im Oberlauf festgestellt wurden. Im
Unterlauf liegen die Messwerte an den jewelligen Stationen dagegen relativ dicht zusammen.
Dementsprechend sind dort auch die Jahresmittelwerte der Messungen enger gruppiert.

Die Messwerte 1993 und 1998 unterscheiden sich an der RUhrmindung in Mittelwert, Median
und Variationsbreite nur geringfligig voneinander. Die drei bekannten Messpunkte im Ober-
lauf zeigen dagegen 1993 sehr hohe Mittelwerte bei einer gleichzeitig sehr grofen
Variationsbreite. 1998 liegen die Mittelwerte an diesen Stationen alle unterhalb des
entsprechenden Werts an der Mindung. Da die meisten potentiellen Einleiter fir 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 Mindung gemessenen Konzentrationen setzen. Das
bestétigen die Messdaten des Jahres 1998 und das simulierte Konzentrationsprofil. Daraus
erschliefdt sich, dass die 1993 gemessenen Konzentrationen im Oberlauf der Ruhr nicht fir
den mittleren Belastungszustand reprasentativ sind. Als Grund fir 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 Einflissen
beruhenden Variationen durch Mischung und Verdinnung 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 geringfigig geandert haben (vgl. Abbildung 26).
Der scheinbare Rickgang 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 bel allen Langsprofilen eine
Verkleinerung der Variationsbreiten an den Messstellen zu beobachten, die vorher beschriebe-
nen Extrema finden sich in diesem Ausmal3 nicht mehr.

Ein Grund fur 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 fir die Metallbe- und verarbeitende Industrie und
Fotografische Prozesse (RUHRVERBAND 1996). Das bedeutet, dass in den Emissionsannahmen
nicht berlicksichtigte Quellen an Bedeutung verloren haben. Dies konnte die bessere Uberein-
stimmung zwischen simulierten und gemessenen Konzentrationen fir 1998 in den
dargestellten Profilen erkl&ren.
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Abbildung 28: Simulationser gebnis und Messwerte (1993 und 1998) fur EDTA in der
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Abbildung 29: Simulationsergebnis und Messwerte (1993 und 1998) fiir EDTA in der
Lippe

Wie bereits in Abbildung 26 gut erkennbar ist, zeigt die Lippe as einziger der Rheinzufliisse
einen signifikanten Rickgang der EDTA-Konzentrationen. In Abbildung 29 wird dieser

Rickgang im Vergleich von Messwerten und Simulationsergebnis anschaulich wiederge-
geben.
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Abbildung 30: Simulationsergebnis und Messwerte (1993 und 1998) fur EDTA in der
Wupper

Da fur die Wupper nur Daten einer Messstelle vorliegen, ist eine Bewertung des aus der
Simulation resultierenden Konzentrationsprofils schwierig. Ein Vergleich mit dem gemesse-
nen Konzentrationsprofil fir Ammonium legt die Vermutung nahe, dass auch fur EDTA in
der Wupper prinzipiell eine richtige Dynamik des Konzentrationsverlaufs wiedergegeben
wird. Die Klaranlage ,, Buchenhofen“ dominiert den Konzentrationsverlauf, und pragt diesen
ebenso wie beim Ammonium auf der restlichen Flief3strecke.

Die Simulationsergebnisse zeigen, dass es mit GREAT-ER mdglich ist, nicht reprasentative
Messwerte oder Messstellen im Vergleich zum Gesamtbild aus simuliertem Konzentrations-
profil und vorhandenen Messstellen herauszustellen. Die nicht plausibel aus dem Gesamtbild
erklérbaren hohen Konzentrationen, besonders im Oberlauf der Ruhr, konnten so identifiziert
werden.

4.2.2 Elbe

Laut IKSE (1998) liegen an der Sade die beiden einzigen industriellen Direkteinleiter fur
EDTA im gesamten deutschen Elbeeinzugsgebiet. Die letzten vertffentlichten Angaben tber
die EDTA-Frachten der Industriebetriebe Buna und Leuna datieren aus dem Jahre 1997,
wahrend Messwerte nur fir 1998 und 1999 vorliegen. Es werden daher zwei Szenarien mit
und ohne Berticksichtigung dieser Direkteinleitungen berechnet.

In einem weiteren Szenario fur Unstrut und Gera wird ein 50 %-er Abbau von EDTA in
Kléaranlagen mit Phosphat-Elimination angenommen. Diese Annahme basiert auf der in
Abschnitt 3.3 angefuhrten Moglichkeit, dass hohe Fe(l11)-EDTA-Gehalte durch die Zugabe
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von eisenhaltigen Fallmitteln zur Phosphatfallung in Kléranlagen entstehen kénnen, die dann
dort photolytisch eliminiert werden kénnen.
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Abbildung 31: EDTA in Saale, Unstrut und Gera

Die Ergebnisse der Simulationen in den drel dargestellt Flissen zeigen, dass die in UBA
(2001a) gegebenen Emissionsmengen bei Vernachl&ssigung jeglicher Elimination in der Saale
im Mittel- und Oberlauf und in der Gera zu leichten Unterschétzungen der Messwerte fiihren.
Das Belastungshild wird jedoch in beiden Flissen insgesamt gut wiedergegeben. Dagegen
werden die Konzentrationen in der Unstrut insgesamt (iberschitzt. Die Uberschétzten Konzen-
trationen der Unstrut fihren nach Einmiindung in die Saale dort nicht zu einer signifikanten
K onzentrationserh6hung.

Nur durch die Berticksichtigung des von der IKse (1998) fur 1997 angegebenen zusétzlichen
EDTA-Eintrags der Industriebetriebe Buna und Leuna konnen die an der Saalemtndung
gemessenen mittleren Konzentrationen erreicht werden.

4.2.3 Gesamtbetrachtung

Die Ergebnisse der Simulationen mit EDTA bestétigen unter den gegebenen Annahmen,
keine Elimination in der Klaranlage und sehr geringe Eliminationsrate im Gewé&sser, die
Angaben des UMWELTBUNDESAMTS (UBA 2001a) zu den Emissionsfrachten in die Gewa&sser.
Die Verbrauchsangaben aus Ceric (2000) fuhren bei gleichen Eliminationsraten zu Uber-
schdtzungen der Gewasserkonzentrationen. Die minimale Elimination aus dem Gewésser
(siehe Abschnitt 3.3) kann anhand der Langsprofile der gemessenen und simulierten
K onzentrationen nachvollzogen werden.

Die chemische Phosphorelimination in den Klaranlagen ist weit verbreitet. Wie in Abschnitt
3.3 dargestellt, kann durch die Bildung von Fe(l11)-EDTA-Komplexen as der Folge von
Eisenzugaben bei der Phosphatfalung in Kléranlagen photolytische Elimination stattfinden.
Die damit mogliche photolytische Elimination des EDTA legt die Vermutung nahe, dass,
entsprechend der Ceric-Angaben, die Verbrauchsraten der Substanz hther sind. Die ver-
brauchte EDTA-Menge und damit die Konzentration im Zulauf der Kl&ranlagen kann also
durchaus hoher sein. In der Zusammenstellung des Usa (2001a) werden jedoch explizit Ver-
brauchsmengen und der davon abwassergéngige Teil aufgefihrt. Diese Quantifizierung liegt
also oberhalb der Kléranlage, womit ausgeschlossen ist, dass hier bereits eine Elimination mit
einbezogen ist. Durch eine Annahme einer Photolyserate von rund 50 % der Substanz in
Klaranlagen, fuhren die Angaben der CEFIC zu 8hnlichen Ergebnissen wie hier dargestellt. Es
bleibt aso eine Diskrepanz zwischen den verschiedenen angegebenen Verbrauchsraten. Die
Konzentrationen in den Flissen am Ende der 90er Jahre lassen sich durch die Modellierung
mit GREAT-ER auf eine effektive Emissionsfracht in einer Grof3enordnung von rund
6,3 g/(E* @) zurickfuhren.
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4.3 HHCB
4.3.1 Rhein

Fur das Rheingebiet liegen zwei Messreihen, je eine fir Ruhr und Lippe, im Langsprofil vor.
Die Messwerte an der Ruhr gehen auf ESCHKE ET AL. (1995) zuriick, in der Lippe wurde von
DsIkowITzKY ET AL. (2002) gemessen.

Durch Multipunkteinleitungen wird, wie die Interpolation zwischen den Messwerten zeigt, in
den FlUssen streckenweise ein Belastungsniveau erreicht, in dem sich Eintrage auf der einen
Seite sowie Elimination und Verdiinnung auf der anderen Seite die Waage haten. Im Unter-
lauf der Lippe verschiebt sich dieses Gleichgewicht zugunsten von Elimination und / oder
Verdinnung. Die Konzentrationen gehen dann entsprechend zurtick. In der Ruhr (unterhalb
km 120) liegt dieses Belastungsniveau bel 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).

Auffallig ist die deutlich hohere Belastung der Ruhr, obwohl die Einwohnerzahl beider
Gebiete ahnlich hoch ist. Die Wasserfuhrung der Ruhr ist insgesamt hoher, so dass dort
eigentlich niedrigere Konzentrationen zu erwarten waren as in der Lippe. Diese Annahme
wird auch durch die Simulationsergebnisse (siehe Abbildung 32 und Abbildung 34) bestétigt.
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 Grinde haben. Die Messzeitpunkte sind nicht direkt miteinander
vergleichbar. Es ist anzunehmen, dass bel gleichméaliiger Eintragsrate die Konzentration im
Gewasser wahrend des Winterhalbjahres durch die geringere Volatilisierung hoher ist (siehe
auch Abschnitt 5.1 zur Problematik von Messwerten allgemein).

Es wurden drel verschiedene Simul ationsannahmen berechnet:
(A)  Mode 1; Eliminationsrate im Fluss Mittelwert 0,0045 h™ — Standardabwei chung
0,0005 h*, normalverteilt
(B)  Mode 1; Eliminationsrate im Fluss 0,0025 h

(C) Mode3; Volatilisierungsrate Mittelwert 0,0027 h™* — Standardabweichung
0,0003 h'!, normalverteilt

Die Annahmen (A) und (B) beriicksichtigen eine ausschliefdlich von der Verwellzeit abhéngi-
ge Eliminationsrate, standortbezogene Eigenheiten, in diesem Fall besonders die Wassertiefe,
der Betrachtungspunkte bleiben unberticksichtigt.
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Annahme (C) fuhrt, da die Gewassertiefe direkt in die Berechnung eingeht, zu einer regional
differenzierten Berechnung der Substanzelimination. In tiefen Gewasserabschnitten wird, die
mit zunehmender Wassertiefe abgeschwéachte Volatilisierungsrate nicht auf den gesamten
Substanzgehalt des Wasserkdrpers angewendet. Daraus ergibt sich in Abschnitten gréf3erer
Tiefe eine, relativ zur Substanzmenge, geringere Eliminationsrate. In den flacheren Gewasser-
abschnitten, z.B. den Oberldufen der Vorfluter, kann die Volatilisierung auf den gesamten
Substanzgehalt des Wasserkdrpers wirken. Daraus resultieren relativ hthere 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-
Langsbeprobung aus dem Februar 1994 (ESCHKE ET AL. 1995) dargestellt. Zusétzlich 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 Méarz bis Dezember, vgl.
Abbildung 33) (mdl. Mitteilung SCHWARTZ) im Diagram eingezeichnet. Wahrend die Mess-
werte aus 1994 auf eine Unterschdtzung der Substanzkonzentrationen durch GREAT-ER im
Unterlauf hindeuten, spiegeln die im Jahre 1995 gemessenen Werte die hohe Schwankungs-
breite der vorkommenden Gewasserkonzentrationen von HHCB wieder. Hier Uberschétzt das
Modell den Mittel- und Medianwert.

Hier ist anzumerken, dass die 1994er Messwerte in der Ruhr anscheinend ale auf volle
100 pg/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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zusétzlich Fehlerbalken mit +/- 50 pug/L eingefugt. Die Messungen aus dem Jahresverlauf
1995 an der Station Essen scheinen zudem einer Reprasentativitét der 1994er Werte fur den
gesamten Jahresverlauf zu widersprechen.
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Abbildung 33: Jahresgang der HHCB-K onzentrationen an der Station Essen in 1995
(Quelle: mdl. Mittellung SCHWARTZ)

Abbildung 33 zeigt den Jahresgang der gemessenen HHCB Konzentration fur 1995 in der
Ruhr bel Essen (Daten mdl. Mitteilung SCHWARTZ). Zusétzlich sind die Wasserfihrung in der
Ruhr fur die Messzeitpunkte und einige Daten zu den Wassertemperaturen der Ruhr im Dia-
gramm aufgetragen. Es ist ein ausgepragter Jahresgang fur den HHCB-Gehalt im Ruhrwasser
mit Konzentrationsspitzen im Frihling und Herbst / Winter zu erkennen. Der Verlauf der
Abflussmengen zeigt, dass die Variabilitét der HHCB-Konzentrationen an dieser Messstelle
nicht entscheidend durch Verdinnungseffekte beeinflusst wird. Wahrend des Frihjahrs-
hochwassers werden hohere Konzentrationen gemessen als in der trockeneren Sommer-
periode. Ab Herbst steigen die HHCB-Konzentrationen wieder an, dagegen bleibt die
Wasserfuhrung auf niedrigem Niveau. Sicher bt die Umgebungstemperatur einen Einfluss
auf die Gewasserkonzentrationen einer volatilen Substanz aus. Dadurch lief3e sich dieser
Jahresgang erklaren. Als Anhaltspunkt hierfir sind in Abbildung 33 die vorhandenen Daten
Zu Wassertemperaturen der Ruhr oberhalb der Mindung in den Rhein fir die Messperiode
aufgetragen. Anscheinend steht der Konzentrationsverlauf in einem Verhdltnis zur Wasser-
temperatur.

Ein weliterer Erklérungsansatz fur die hohen Konzentrationen im Frihjahr ist die Moglichkeit
von Mischwasserentlastungen der Kléaranlagen und dadurch im Mittel stark zurlickgehender
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Eliminationsraten wéhrend der Abwasserbehandlung. Die hohen Konzentrationen am
Jahresende lassen sich auf diese Weise nicht erklaren, da die Abflussmengen in dieser Zeit auf
niedrigem Niveau liegen.

Fur den Vergleich der Modellergebnisse mit HHCB-Messdaten bleibt festzuhalten, dass eine
Variabilitét der realen Gewasserkonzentrationen vorliegt, die sich aus den wenigen vorhande-
nen Daten nicht systematisch erkléren lasst. Grinde fir diese Variabilitét kénnen sowohl in
den Umgebungsbedingungen (Temperatur) as auch in den in Abschnitt 3.4 angefihrten
unsicheren Verbrauchs- und Emissionsmengen liegen.

— (A)
500 —{+——1_ _ _ _ _ )
7 ©)
400 — Monitoring
T
=
£ 300
28] -
% [
T 200 e o .
| b ® o
100 —+ » ° o %
® o ¢
- o @ ¢
0_'_.I'I'I'I'I'I'I'I'I'I'I
200 180 160 140 120 100 80 60 40 20 0
Quelle Lippe [km] Miindung

Abbildung 34: HHCB Konzentrationsprofil der Lippe

Ein vollig anderes Bild ergibt sich aus den Simulationsergebnissen fur die Lippe. Wéhrend in
der Ruhr (Abbildung 32) die Messwerte unterschétzt wurden, ergeben sich fir die Lippe
(Abbildung 34) unterhalb km 190 durchweg erhebliche Uberschitzungen der gemessenen
HHCB-K onzentrationen.

Die Besiedlungsdichte und die daraus resultierenden Emissionsmengen in Flussabschnitte
haben einen grof3en Einfluss auf die Verlaufe der Konzentrationsprofile. Der auch fur andere
Substanzen berechnete Peak oberhalb km 200 durch die Emissionen der Klaranlage Lippstadt
wird durch die Messungen von DSIKOWITzKY ET AL. (2002), wenn auch nicht in der fur hier
berechneten GrofRenordnung, bestétigt, und von den Autoren genauso erklart. Auffallend in
der Ruhr ist die gute Anndherung der smulierten 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 pg HHCBI/L.

Die Modellergebnisse mit den Emissionsraten nach VAN DE PLASSCHE & BALK (1997)
(Abbildung 34) ergeben in der Lippe Uberschitzungen 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 fir die Berechnung nach (C)
mit einem Verbrauch von 1,34 g HHCB/(E*a) sind in Abbildung 35 dargestel|t.

300 -
o Messwerte nach Dsikowitzky et al. (2002)
T mittlere simulierte Konzentration
=00 bei auf 1/3 reduzierter Verbrauchsmenge
o
=
i)
@)
T
T
] ° ° ®
0_"I ! | ! | ! | ! | ! | ! | ! | ! | ! | ! |
200 180 160 140 120 100 80 60 40 20 0

Quelle Lippe [km] Mindung

Abbildung 35: Vergleich des nach Annahme (A) berechneten und einesunter
Reduzierung der Verbrauchsmengen auf 1/3 ssimulierten Konzentrationsprofils mit
den vorhandenen M essdaten

Die Simulation mit der auf 1/3 reduzierten Verbrauchsmenge fuhrt zu einer sehr guten Uber-
einstimmung der Simulationsergebnisse mit den Messwerten. Trotz der fir 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 diesesm Monat
anscheinend im Jahresvergleich niedrige HHCB-Konzentrationen in den Oberflachenge-
wassern auftreten. Somit erscheint die Beobachtung in der Lippe plausibel. Allerdings konnen
die Griinde fur die niedrigen Konzentrationen sowohl auf der Emissionsseite als auch in einer
verstérkten Elimination im Gewasser liegen. Aus den Gewasserkonzentrationen kann nicht
zweifelsfrel auf veranderte 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 Mal3e Uberschétzt werden. Zumal die angenommenen Eliminationsraten in den Klar-
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
Klaranlagen erreicht. Der Uberschatzung in der Lippe steht die starke Unterschétzung der
Konzentrationen in der Ruhr gegentiber. Beide Messreihen werden durch die in Abbildung 33
dargestellte und diskutierte Variabilitdt 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 jéhrliche
Variabilitédt der Gewasserkonzentrationen auftritt. Die in Abbildung 35 dargestellten Ergeb-
nisse unterstiitzen diese Annahme fir die Emissionsseite, jedoch sind fiir eine weitergehende
Analyse der Einfllsse der verschiedenen SystemgrofRen (Verbrauch, Klaranlageneffizienz und
Elimination aus dem Gewasser) mehr Messdaten notwendig, um deren Variationen
zueinander in Beziehungen setzen zu kénnen.

Die aus begrindeten hypothetischen Zusammenhéngen mit GREAT-ER berechnete Konzen-
trationsverteilung als Ausdruck eines, steady state’ bietet insofern eine gute Abbildungen der
gemessenen Konzentrationen, als einerseits die Dynamik der Konzentrationsverlaufe 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 Langsprofil der Lippe gemessenen HHCB-
Konzentrationen bestétigt grundsétzlich die im Modell berticksichtigten Zusammenhange fir
Topologie und Substanzverhalten.
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Abbildung 36: Ergebnisse der HHCB-Simulation in aggregierter 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 fir PECiocq
und PEC;ejona gegenuibergestellt. Hierbei wurde nicht die , realistic worst case’ Abschétzung
der Autoren mit einer um Faktor 3 hoheren 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 erhoht.
In Teil (1) der Abbildung 36 ist erkennbar, dass im gesamten Rheingebiet das Modell an rund
80 % der Einleitstellen von kommunalen Klaranlagen eine Konzentration unterhalb des gene-
risch ermittelten PEC o berechnet. Fur die Einzugsgebiete Ruhr und Lippe liegt dieser Wert
mit rund 90 bzw. 85 % noch etwas gunstiger. Ein anderes Bild wird in Teil (2) der Abbildung
ersichtlich. Hier wurde anstatt der Anzahl der Klaranlagen die tatséchlich angeschlossene
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Bevolkerungszahl an den Einleitstellen berticksichtigt. Im Unterschied zu Teil (1), wo aus der
reinen Zahl der Klaranlagen keine Information zu den absoluten Grof3e der Anlagen gewon-
nen werden kann, wird in (2) deutlich, welcher Teil der Bevdlkerung an den Anlagen mit
Uberschreitung des berechneten PECioca angeschlossen ist. Dabei zeigt sich, dass im
Rheingebiet und im Teileinzugsgebiet Lippe fur rund 40 % der Bevolkerung an den
Einleitstellen der Kléranlagen der generisch ermittelte PECiocq Uberschritten wird. Fur das
Ruhreinzugsgebiet sieht dieses Verhdtnis aufgrund der hoheren Wasserfiihrung etwas gunsti-
ger aus, hier werden fur rund 20 % der gegebene PEC, .4 Uberschritten. Dieses Ergebnis steht
in enger Beziehung zu den in Abschnitt 2.7 diskutierten Verdinnungsraten der eingel eiteten
Abwasser.

Der in Teil (3) der Abbildung 36 durchgefiihrte Vergleich von PEC,ej0na Und der nach Lange
gewichteten Konzentrationsverteilung in den Einzugsgebieten zeigt, dass rund 90 % der mit
Abwasser belasteten Flief3strecke im Rheingebiet und des Telleinzugsgebiet Lippe eine
Konzentration oberhalb des PECejiona aufweisen. Auch in diesem Vergleich liegt das Ruhr-
einzugsgebiet etwas glnstiger.

Dieses Ergebnis zeigt deutlich, dass die generische Berechnung des PECggiona fir HHCB zu
einem vergleichsweise niedrigen Ergebnis gegentiber der georeferenzierten Modellierung mit
GREAT-ER fuhrt. Auch wenn der von VAN DE PLASSCHE & BALK (1997) berticksichtigte
Sicherheitsfaktor 3 auf die Verbrauchsmengen aufgeschlagen wird, deckt der PEC;egiona di€e
bel asteten Gewasserabschnitte nur zu 40 % ab. Dagegen deckt der von den Autoren gegebene
PECioca Und der mit Faktor 3 berechnete Wert einen Grofdteil der Belastungen an den Einleit-
stellen ab. Jedoch liegen hier, besonders bel Berticksichtigung der tatséchlich angeschlosse-
nen Einwohner (Teill ), nur be Annahme des 3-fachen Verbrauchs die weitaus meisten
einwohnergebundenen Emissionen unterhalb des berechneten PECoca.

Diese Ergebnisse belegen die hohere Aussagekraft der georeferenzierten Modellierung
gegenlber den rein generisch ermittelten Konzentrationswerten, da auch in der aggregierten
Betrachtung ein besseres Bild der zu erwartenden Konzentrationen innerhalb eines Einzugs-
gebiets moglich ist.

4.3.2 Elbe

Zum Verhaten von HHCB im Flusssystem liegen kaum Informationen vor, es wurden daher
unterschiedliche Annahmen fir insgesamt vier Szenarien getroffen. Szenario la berticksichtigt
keinerlei Abbau im Flusssystem, Szenario Ib verwendet mit Hilfe des Programms CEMOS
(TRAPP & MATTHIES 1996) abgeschétzte Parameter fur die pauschale Berticksichtigung von
Volatilisierung und Sedimentation, die Szenarien llla und 1llb setzen den Mode |1l von
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GREAT-ER ein (BoEIJE 1999), um die Abhangigkeit der Volatilisierungsrate von der Wasser-
tiefe des jeweiligen Flussabschnittes zu berticksichtigen. Die Szenarien llla und IlIb
unterscheiden sich dabei lediglich in der unterschiedlichen Annahme von Windgeschwindig-
keiten.

Tabelle 14: HHCB Szenarien

Szenario Beschreibung

la Mode 1, keine Volatilisierung bericksichtigt

Ib Mode 1, Volatilisierung MW=0.018 h™, STABW=0.006, norm.-verteilt
llla Mode 3 mit Default-Values (v=1m/s const.)

b Mode 3 mit v MW=3,6 m/s, STDABW=1,1, lognormal-verteilt

Messwerte liegen vom LFUG SACHSEN (2000) fur die Mindungsmessstellen von ,, Déllnitz*,
.Jahna*, ,Triebisch®, ,Waelleritz‘, ,Muigglitz*, ,Gottleuba® und ,Biela* sowie von der
ARGE-Elbe fur die Messstellen in der Elbe und an den Mindungen von Mulde und Saale vor.
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Abbildung 37: Vergleich der Simulationser gebnisse fur HHCB mit M esswerten

Die Gegenuberstellung der verschiedenen Szenarien in obiger Abbildung ergibt fur diese
keine grofieren Unterschiede an den kleineren Gewassern, d.h. der Abbau im Fluss macht sich
offenbar erst nach langeren Reisezeiten in den grof3eren Flissen bemerkbar. An den Mess-
stellen ,,Jahna‘ und ,Muglitz“ liegen fur ale Szenarien deutliche Abweichungen von den
realen Messstellen vor, die moglicherweise auf fehlende bzw. fehlerhafte Einleiterdaten
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zurckzufihren sind. An den Messstellen von Elbe, Mulde und Saale ergeben sich fur das
Szenario la ohne Abbau durchweg Uberschétzungen.

4.4 Diclofenac und Paracetamol

4.4.1 Rhein

Wie bereits erwahnt liegen fur das hier betrachtete Einzugsgebiet des Rheins keine
systematisch verwertbaren Messdaten zu Arzneimittelkonzentrationen in Gewassern vor. Eine
Stichprobe des RUHRVERBAND ergab am 14.11.1995 bei Essen (ca. Ruhr-km42) eine
Konzentration von 90 ng Diclofenac/L, am selben Tag wurde im Ablauf der Klaranlage
»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 durchgefihrt. Bel diesen konnte in 7 von 35
Proben (die Bestimmungsgrenze lag bei 20 - 50 ng/L) Diclofenac im Oberflachenwasser mit
50 - 60ng/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: Simulierte und gemessene Konzentration fir Diclofenac in der Ruhr.

Da unterschiedliche Annahmen fir den Pro-Kopf-Verbrauch von Diclofenac vorliegen (siehe
Tabelle 10), wurden zwe Szenarien mit verschiedenen Verbrauchsraten berechnet.
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Entsprechend dieser veranderten Eingangsparameter andert sich auch die nach Gleichung 18
berechnete Konzentration von Diclofenac in den Gewéssern. In Tabelle 15 sind die so
ermittelten Konzentrationen in Oberflachengewéssern bel einem fir Nordrhein-Westfalen
typischen Wasserverbrauch von 140 L/(E*Tag) aufgefuhrt. Die Uberpriifung der Modeller-
gebnisse beschrankt sich neben der Profildarstellung in Abbildung 38 auf einen Vergleich mit
den aus dem EMEA-Ansatz bestimmten generischen Konzentrationswerten.

Tabelle 15: Berechnete generische Gewasser konzentrationen fr Diclofenac

Wasserverbrauch 140 E:gg'&itl'ggén
L/(E*Tag) 69 [%]
zuflieRende
Substanzmenge 124 75 [ng/L]
[mg/(E*a)] 400 243 [ng/L]

Die in Tabelle 15 dargestellten Werte liegen fir beide Szenarien Uber 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 Fliessgewéasser mit
Diclofenac einzuschétzen.

Fur den folgenden Vergleich zwischen Simulationsergebnissen und den in Tabelle 15 aufge-
fUhrten generischen Gewasserkonzentrationen fur Diclofenac, wurden die von GREAT-ER
berechneten Werte der mittleren Anfangskonzentrationen (CsimStartMean) in alen Flussab-
schnitten, in welche eine kommunale Klaranlage einleitet, ausgewertet. Der CsmSartMean
berticksichtigt fur den jewelligen Flussabschnitt keinen Abbau, enthdt jedoch die
Vorbelastung (entsprechend Hintergrundkonzentration) durch flussaufwérts liegende Klar-
anlagen. Deren Emissionen unterliegen auf der Flief3strecke einer Elimination. Der
CsmSartMean ist lokaspezifisch/ georeferenziert einer Anlage zugeordnet. In ihrer
Variabilitdt untereinander geben diese Werte Auskunft Uber die unterschiedlichen Verdinnun-
gen und Vorbelastungen an den Einleitstellen im gesamten Einzugsgebiet. Ein wichtiger
Faktor ist in diesem Zusammenhang die in Abschnitt 2.7 dargestellte angendherte reale
Verdinnung der Abwasser. Hier zeigte sich, dass eine Verdinnung der Haushaltsabwasser,
bei einem Verbrauch von 140 L/(E*Tag), fur rund 30 % der Einwohner unter dem Faktor 10

liegt.
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Abbildung 39: Ergebnisse der Simulationen fir Diclofenac im Rheingebiet (siehe Text)

In Abbildung 39 sind kumulierte Haufigkeitsverteilungen fir die zwei in Tabelle 15
definierten Szenarien im gesamten Rheingebiet dargestellt. KA-Sart% ist jewells die kumu-
lierte Haufigkeit der CsimStartMean (s.0.) fur 465 Klaranlagen, unabhéngig von der Anlagen-
grofRe. E-Sart% berechnet sich aus der akkumulierten Zahl der an die Anlagen mit dem
jeweiligen CsmStartMean angeschlossenen Einwohner (E). Die Kurve Lange% beschreibt
das Verhdtnis von akkumulierter Lénge aler belasteten Flussabschnitte zur Hohe 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 dhneln sich in der Haufigkeitsverteilung fur
beide Szenarien stark. Lediglich das Konzentrationsniveau verschiebt sich in Abhangigkeit
von den Eingangsparametern. Die Darstellungen zeigen, dass jeweils auf rund 4 % der
bel asteten Flief3strecke (Lange%) der entsprechende EMEA-Wert Uberschritten wird.

Bel ausschliefdlicher Betrachtung der Emissionspunkte der Klaranlagen ergibt sich ein anderes
Bild. Insgesamt Ubertrifft die Konzentration an den Einleitstellen von rund 22 % aller Kléran-
lagen (KA-Sart%) den berechneten EMEA-Wert, wobei fir rund 42 % der angeschlossenen
Einwohner (E-Sart%) der Vergleichswert an der Einleitstelle ihrer Abwasser Uberschritten
wird. Diese Werte stehen in enger Verbindung zu den Verdiinnungsraten der gereinigten
Abwasser (siehe Abschnitt 2.7.1). In die EMEA-Berechnungen ist als Verdinnungsfaktor der
Wert 10 eingegangen. Dieser wird bei rund 30 % aller Klaranlagen unterschritten (siehe
Abbildung 9).
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Da die Haufigkeitsverteilung der realen Abflussmengen in Oberflachengewassern linksschief
(angendhert logarithmisch) ist, kdnnen die Verdiinnungsraten nicht 1 zu 1 in die Betrachtung /
Abschétzung der Konzentrationen an den Einleitstellen Gbernommen werden. Im Median ist
die Verdinnung der Abwaésser hoher als in den Mittelwertbetrachtungen wie in Abbildung 9
dargestellt.

Durch die in der EMEA-Formel nicht berticksichtigte Hintergrundkonzentration an den
Einleitstellen durch flussaufwaérts liegende Emittenten, wird eine manuelle Bestimmung der
Substanzkonzentration auch bei genauer Berticksichtigung der Verdinnung quasi unmaoglich.
Auch der Einbau von Sicherheitsfaktoren kann zu einer falschen Annahme fihren, wobei die
Abweichung von der Wirklichkeit nicht quantifizierbar sind. Hier liegt ein entscheidender
Vorteil der georeferenzierten Simulation.

100
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Abbildung 40: Ergebnisse der Simulation fir Paracetamol im Rheingebiet

Abbildung 40 entspricht im Aufbau Abbildung 39 (S. 108), zu den dargestellten Grof3en siehe
dortige Beschreibung.

Die Ergebnisse der Modellierung von Paracetamol zeigen, dass an der Einleitstelle von rund
29 % der betrachteten Klaranlagen (KA-Sart%) der nach EMEA ermittelte Wert von 34 ng/L
(bel einem Wasserverbrauch von 140 L/(E*Tag)) Uberschritten wird. Bezieht man diesen
Vergleich auf die absolute Zahl der angeschlossenen Einwohner (E-Sart%), ergibt sich fir
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rund 47 % der im Untersuchungsgebiet lebenden Menschen an den Einleitstellen ihrer Ab-
wasser eine Konzentration von Uber 34 ng Paracetamol/L.

Weiterhin ist auch in Abbildung 40 die Haufigkeitsverteilung der mittleren Konzentrationen
in alen belasteten Flussabschnitten auf Basis der akkumulierten Gewasserlange dargestellt.
Hierbel zeigt sich, dass auch rund 14 % der gesamten mit Abwasser belasteten Flief3strecke
im Mittel eine Konzentration gréf3er as 34 ng Paracetamol/L aufweist.

Die von der EMEA vorgeschlagene Berechnungsformel (Gleichung 18) soll einen konservati-
ven Wert fir die mittlere Substanzkonzentration im Oberflachenwasser bzw. am Einleitpunkt
der Kléranlage 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 Kléranlagen Uberschritten wird. Grinde sind die
oft unterhalb 10 liegenden Verdiinnungsfaktoren und die vielfach bestehende Vorbelastung
durch flussaufwarts liegende Klaranlagen. Diese Vorbelastung der Gewasser fuhrt zu einer
weiteren Verschlechterung der effektiven Verdinnungsverhdlitnisse (vgl. Gleichung 17
Abschnitt 2.7), die in der EMEA-Formel nicht berticksichtigt wird. Die Klaranlagen an denen
der EMEA-Kennwert Uberschritten wird reinigen zudem das Abwasser von insgesamt Uber
40 % der Gebietsbevolkerung.

Fur die Beurteillung der verschiedenen Ansétze ist in erster Linie wichtig, welches Ziel mit der
Untersuchung verfolgt werden soll. Es zeigt sich, dass anscheinend mit dem EMEA-Ansatz
fir die beiden hier untersuchten Substanzen eine Aussage zu den mittleren Konzentrationen
im Gesamtgebiet moglich ist. Die Mittelwerte der Konzentrationen an den Einleitstellen der
Kléaranlagen (KA-Sart%) und fur alle belasteten Flussabschnitte (Lange%) liegen jewells
unterhalb der nach der EMEA-Formel berechneten Konzentrationen. Gewichtet man die
Konzentrationsverteilung anhand der tatsachlichen Einwohnerzahlen (E-Sart%) deckt der
EMEA-Ansatz fUr beide Substanzen jeweils einen Wert ab, der an den Einletstellen der
Abwasser der halben Gebietsbevdlkerung auftritt.

Zielt die Untersuchung auf eine Bestimmung maoglicher 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 unterschédtzt werden. Maximalwerte sind hierbei ungefahr
Faktor zehn groRer 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 Uber den dargestellten Werten. In diesem Fal erhoht sich die Haufigkeit der
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Konzentrationsunterschdtzung durch EMEA auf 35% bei (KA-Sart%) und 57 % be (E-
Sart%).

Die Elimination ener Substanz aus dem Gewaésser fuhrt auch bel Betrachtungen
ausschliefdlich an den Einleitpunkten der Klaranlagen zu Fehlern. Dieser Ansatz kann nur bei
Substanzen durchgefihrt werden, die oberhalb weiterer Emissionen vollsténdig aus dem
Wasser eliminiert werden. Dies ist in der Realitdt sehr unwahrscheinlich. Die Ergebnisse fur
Diclofenac und Paracetamol zeigen wie schon bel HHCB, dass eine generische Berechnung
der Gewasserkonzentrationen unsichere Ergebnisse liefert. Diese Fehleinschatzung/ Un-
sicherheit lasst sich nur durch die Auswertung der Ergebnisse georeferenzierter Simulationen
quantifizieren. Auch die Anwendung von Sicherheitsfaktoren in der generischen Expositions-
abschatzung bietet keine praktikable Ldsung, da diese ebenfals nur durch eine
standortbezogene Analyse in der richtigen Gréfenordnung bestimmt werden kénnen.

4.4.2 Elbe

Fur Diclofenac liegt jeweils nur ein enzelner Messwert aus der Beprobung des
Umweltbundesamtes vom August 1999 vor. Die nachfolgenden Abbildungen zeigen die
Simul ationsergebnisse fur den Elbe-Hauptlauf und die wichtigsten Elbezufllsse.
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Abbildung 41: Simulationsergebnisse Diclofenac

Die deutlichen, offenbar systematischen Unterschatzungen am Anfang des Elbe-Profils lassen
sich moglicherweise durch unterschétzte Eintrége der Klaranlage Dresden oder bisher uner-
kannter Emittenten, z.B. Kliniken oder Arzneimittelhersteller, erkléren. Eine weitere Erkl&
rung konnte 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
langerer Verweilzeit ein hoherer photolytischer Abbau erfolgt war).

Die beiden Messpunkte unterhab der Havelmindung 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 Havel zuflusses.

Sowohl im unteren Elbe-Lauf a's auch fur die Zuflisse werden, soweit die Datenbasis diesen
Schluss zul&sst, durchweg gute bis sehr gute Prognosegenauigkeiten fiir Diclofenac erreicht.
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Abbildung 42: Paracetamol im Elbe-Einzugsgebiet

Fur den Vergleich der Paracetamol Simulationsergebnisse konnten zwel 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 bestédtigen die auch bei Diclofenac vermutete Problematik der
Bilanzierung an dieser Messstelle. Der hohe, am linken Ufer gemessene Wert des Jahres 1999
liefd sich in der 2000er Beprobung (ausschliefdlich am linken Ufer) nicht bestétigen. Fur die
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Bilanzierung der aus Tschechien eingetragenen Frachten wurde daher der 1999 am rechten
Ufer gemessene Wert verwendet.

Auch die Prognosequalitét fir Paracetamol im Elbegebiet liegt im Bereich der fir GREAT-
ER angestrebten Genauigkeit.

Den Berechnungen nach dem EMEA-Ansatz und den Simulationsrechnungen in GREAT-ER
wurden die gleichen Annahmen bzgl. Exkretionsmengen und Klaranlageneffizienzen zugrun-
degelegt. Elimination im Flusssystem wurde jedoch nur in GREAT-ER beriicksichtigt, 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 Flief3strecken und/oder Verweilzeiten hier angenommen werden sollen. In diesem
Sinne sind die fir den EMEA-Ansatz getroffenen Annahmen durchaus konservativer als die
fur die GREAT-ER Simulationen gewahlten.

Wie bereits in den Oberlaufen 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 Flisse bzgl.
ihrer Verdinnungssituation relativ ginstig und als nicht représentativ fir das gesamte Ein-
zugsgebiet angesehen werden konnen, werden im Folgenden der Teltowkanal as ein
kunstliches Gewésser mit hohem Abwasseranteil und die Holtemme as ein typischer
Mittelgebirgsfluss in vergleichswei se diinn besiedeltem Raum betrachtet.

Teltowkanal Holtemme
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Abbildung 43: Paracetamol und Diclofenac in Teltowkanal und Holtemme

Im Teltowkanal werden mit GREAT-ER um mehr als das sechsfache hohere (mittlere!l)
Konzentrationen prognostiziert, als mit dem EMEA-Ansatz berechnet wurden. Dabei ist zu
beriicksichtigen, dass fur das GREAT-ER-Szenario nur etwa die halbe Jahresfracht der Klar-
anlage ,Ruhleben* berticksichtigt wurde, da diese im Sommerhalbjahr in die Spree
entwassert. Das Konzentrationsprofil wirde dementsprechend bei einer alleinigen Betrach-
tung des Winterhalbjahres zwischen der Klaranlage ,, Ruhleben und dem Griebnitzsee noch
einmal deutlich erhdht werden.



Ergebnisse und Diskussion der Anwendungsstudien 115

Auch fur die Holtemme werden mit GREAT-ER jeweils unterhalb der Klaranlagen ,, Silstedt"
und , Wernigerode® bis zu doppelt so hohe Werte berechnet, obwohl hier stets nur die
mittleren Ergebniskonzentrationen, also ein ungefahr mit der Konzentration bei MQ
vergleichbarer Wert, dargestellt worden sind.

4.5 Diuron
45.1 Rhein

Wie in Abschnitt 3.6 bereits dargelegt, unterscheidet sich die Simulation von Diuron von
denen der anderen vorgestellten Stoffe, deren Emissionen sich urséchlich auf die mit den
spezifischen Emissionspunkten (Kléranlagen) verknipfte Bevolkerungszahl beziehen. Als
Parameter fur eine lokale Zuordnung der Emissionsfrachten wurde ein Teil (,, Strassen, Wege,
Platize’, siehe Abschnitt 3.6) der versiegelten Flachen im , Einzugsgebiet® der jeweiligen
Kléranlagen verwendet. Dieser Flachenanteil ergibt, multipliziert mit der ausgebrachten
Menge pro Flacheneinheit, die in Abschnitt 3.6 hergel eitete punktspezifische Emissionsfracht
von 4,3 g/(ha*a) fur die jeweilige Klaranlage.

Es muss betont werden, dass diese Herangehensweise mit Unsicherheiten behaftet ist. Eine
Vielzahl von Faktoren, rdumliche und soziale/ personenbezogene, fuhren in der Redlitét zu
im Raum variierenden flachenbezogenen Aufwandmengen fir Diuron innerhalb des betrach-
teten Einzugsgebiets. Diese konnen, auch mangels spezifischer Informationen, hier nicht
berticksichtigt werden. Einzig die Flachennutzung bietet, wie in Abschnitt 3.6 dargelegt, eine
rationelle und handhabbare M ethode Emissionsmengen fir Diuron raumlich zu diskretisieren.

Allerdings muss auch angemerkt werden, dass die Umlage der Gebietshilanz (gemessene
Frachten an der MUndung) auf eine Kenngrol3e (versiegelte Flache) nicht auf einer gesicher-
ten statistischen Basis beruht.

Ziel der georeferenzierten Modellierung ist es, fur jeden Punkt innerhalb des Einzugsgebiets
eine Angabe zu den Gewasserkonzentrationen der Substanz zu berechnen. Der hier vorgestell-
te Ansatz erlaubt einen ersten Uberblick ber die realistisch zu erwartende Konzentrations-
verteilung in den Gewassern. Dies ist mdglich, da fur die raumliche Diskretisierung der
Immissionsmengen ein standortspezifischer Parameter (Flachennutzung und -grof3e) benutzt
wurde. Ahnlich wie bei einer Umlage von gemessenen Gesamtfrachten auf die Einwohnerzahl
eines Einzugsgebiets, bildet hier eine georeferenzierte Grol3e die Berechnungsgrundlage fir
Punktemissionen. Die Modellergebnisse kdnnen somit as ein Indiz fir die zu erwartende
Gewasserbel astung durch Diuron dienen.

In ersten Berechnungen wurden die fUr Diuron ermittelte Emissionsmenge von 4,3 g/(ha* a)
als Eingangswert fur die Simulation mit dem nach der jahrlichen Abflussverteilung
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kalibrierten Modell verwendet. Dabei wurde eine Simulation (Jahr) unter Beriicksichtigung
der Elimination durch Photolyse (kphoto = 0,0192h™) und eine Simulation ohne Elimination
(Jahr ohne Photo) durchgerechnet. Die Ergebnisse sind in Abbildung 44 dargestellt.
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Abbildung 44: Konzentrationsprofil fur Diuron in der Ruhr bei kontinuierlichen
jahrlichen Emissionen (Szenarien siehe Text).

Abbildung 44 zeigt simulierte Profile der mittleren Diuronkonzentrationen, wie sie sich bel
einem kontinuierlichen Eintrag von 0,43 mg/((m?*a), bezogen auf die FlachengrofRe von
» Strassen, Wegen und Platzen®, Gber den gesamten Jahresverlauf in der Ruhr ergeben. Dane-
ben sind die statistischen Kennwerte (Mittelwert, Median und logarithmische Standardab-

weichung) der an den Messstellen im Langsverlauf der Ruhr gemessenen Konzentrationen
dargestellt.

Mit den getroffenen Annahmen werden an allen Messstationen die statistisch ausgewerteten
gemessenen Konzentrationen unterschétzt, wie Abbildung 44 anschaulich zeigt. Die Unter-
schétzung vergroRert sich bel Berticksichtigung einer Elimination durch Photolyse. Die
Emissionsmengen fur Diuron mussen also hoher sein als hier angenommen.
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Bereitsin 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 Gewasserkonzentrationen in diesem Zeitraum deutlich hoher liegen als wahrend der
anderen Monate. Zusétzlich unterscheiden sich die Kennwerte der Haufigkeitsverteilungen
der Abflussmengen in diesem Zeitraum von denen Uber den gesamten Jahreszyklus. Daraus
folgend konnten Rahmenbedingungen fir ein weiteres Modellszenario entwickelt werden.

Zunéchst mussten die Abflussmengen mit dem in Abschnitt 2.4.1 vorgestellten Ansatz neu
kalibriert werden. Dazu wurden ausschliefdlich die vorhandenen Messwerte der Monate Mai
bis August herangezogen. Wahrend der Q5 weitgehend gleich blieb (im Mittel Faktor 1,1
gegenlber der jahrlichen Statistik) liegen die Werte fir den MQ mit Faktor 0,6 gegentber der
jahrlichen Statistik in diesem Zeitraum bedeutend niedriger.

Bel der Anpassung der Verbrauchsmengen wurde davon ausgegangen, dass in den betrachte-
ten vier Monaten 74 % der jahrlichen Verbrauchsmenge ausgebracht werden. Da GREAT-ER
als Eingangsparameter eine Verbrauchsrate, bezogen auf die Basis eines ganzen Jahres
benttigt, musste die in Abschnitt 3.6 berechnete Anwendungsmenge entsprechend umgerech-
net werden.

Gleichung 20

Anwg = Anw, * K, * (%}

Anwi; = effektive Anwendungsmenge [Masse pro Jahr]

Anwy, = Anwendungsmenge in einem Jahr [Masse pro Jahr] (hier 4,3 g/(ha*a))

Kaz = Anteil der jahrlichen Anwendungsmenge die auf den betrachteten Anwendungszeitraum entfallt [%)] (hier 74 %)
AZ = Anwendungszeitraum [Monate] (hier 4 Monate)

Nach Gleichung 20 ergibt sich eine hypothetische Verbrauchsmenge von 9,55 g/(ha* a), diein
einer weiteren Simulation (Sommer) berticksichtigt wurde.
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Abbildung 45: Konzentrationsprofil fir Diuron in der Ruhr, berechnet mit angepassten
Abflussund Verbrauchsmengen (siehe Text).

In Abbildung 45 ist der mit den neu kalibrierten Abflussmengen und angepassten Emissions-
mengen der einzelnen Einleiter (Sommer), simulierte Konzentrationsverlauf fur Diuron, unter
Beriicksichtigung einer Elimination durch Photolyse (k = 0,0192 h™), in der Ruhr dargestellt.
Zusétzlich sind hier das 84- und 16-Perzentil, also */. einfache Standardabwei chung, der
Ergebnisverteilung aufgetragen. Fir die statistische Auswertung der angebildeten Messwerte
wurden ebenfalls ausschliefdlich die Daten der Monate Mai bis August verwendet. Dadurch
ergeben sich leichte Veranderungen gegentiber der Darstellung in Abbildung 44.

Das Ergebnis dieses Szenarios Sommer zeigt eine sehr gute Ubereinstimmung zwischen den
berechneten und den gemessenen Mittelwerten. Zusétzlich weisen auch die fur die Simula
tionsergebnisse und die Messwerte aufgetragenen Standardabweichungen eine gute
Ubereinstimmung auf.

Eine Simulation ohne Berticksichtigung von photolytischen Abbau fuhrt fir das Sommer-
szenario im Mittelwert zu, mit der Fliestrecke groRer werdenden Uberschitzungen der
Messdaten. Dieses Ergebnis weist darauf hin, dass Abbau wahrend des Flusstransports eine
Rolle spielt. Ist dies der Fall, kénnen die von KLopp (1993) bestimmten Frachten (siehe
Abschnitt 3.6) nicht die gesamte Eintragsmenge in die Gewasser berlicksichtigen. Daraus
ergibt sich ein Bilanzfehler, der sich in den Simul ationsergebnissen anscheinend nicht nieder-
schlégt. Es ist davon auszugehen, dass dieser Bilanzfehler im Zuge der Umrechnung auf das
Sommerszenario herausgerechnet wurde. Fur eine abschlief3ende Beurteilung sind zusétzliche
M essdaten aus dem Einzugsgebiet, besonders auch von Nebenfllissen, notwendig.
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Soweit die vorhandenen Messdaten diese Interpretation zulassen, fuhrt die Modellierung fir
Diuron mit GREAT-ER, unter Berticksichtigung der raumlich 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 Simulationsgite mdglich.

Beide Simulationen (Sommer und Jahr) fihren im Oberlauf der Ruhr zu Konzentrations-
spitzen, die aufgrund fehlender Daten nicht durch Messergebnisse bestétigt werden konnen. In
diesem Teil des Ruhreinzugsgebiets weisen die Siedlungen, bezogen auf die Einwohnerzahl,
relativ grof3e Anteile der fur die Emissionsabschdtzung von Diuron benutzten versiegelten
Flachen auf. Dementsprechend wiirden bei einer Umlage der angenommenen Emissionsfrach-
ten der Klaranlagen auf die Einwohnerzahl in diesem Bereich im Verhdltnis zum dicht
besiedelten Unterlauf der Ruhr sehr hohe Pro-Kopf-Verbréuche resultieren. Daraus erklart
sich der unterschiedliche Verlauf der fir Diuron berechneten Konzentrationsprofile gegeniber
den anderen, anhand eines einheitlichen Pro-Kopf-Verbrauchs simulierten Substanzen (vgl.
z.B. Bor, Abschnitt 4.1). Um diese Ergebnisse zu verifizieren, missen Messungen im
Oberlauf der Ruhr durchgefihrt werden.

Die Zielvorgabe der LAWA zum Schutz der aquatischen Lebensgemeinschaften sieht fir das
90-Perzentil der Diuronkonzentrationen in Oberflachengewéssern einen Wert von 0,05 pg/L
vor. Die Zielvorgabe der IKSR zum Schutz der aquatischen Lebensgemeinschaften liegt
beinahe Faktor 10 niedriger bel 0,006 g Diuron/L (UBA 2002).

Abbildung 46 stellt die Uber die belastete Fliefdstrecke kumulierten Haufigkeiten der
berechneten Diuronkonzentrationen fur 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: Kumulierte Darstellung der ber echneten Diuronkonzentrationen im
Ruhreinzugsgebiet (Mittelwert und 90-Per zentil) im Vergleich zur Zielvorgabe der
LAWA fur Diuron zum Schutz der aquatischen L ebensgemeinschaften.

Die Haufigkeitsverteilungen der berechneten Diuronkonzentrationen im Ruhreinzugsgebiet
zeigen im Vergleich zum Median und Mittelwert aller vorhandenen Werte der Gewasser-
konzentrationen aus dem Zeitraum Mai bis August, dass der berechnete Mittelwert bei
4,3 g/(ha*a) auf rund 10 % der Flief3strecke den Median Uberschreitet.

Auch fur Diuron kann festgestellt werden, dass die Modellergebnisse in der Lage sind, die
realen Konzentrationsverhéltnisse in ihrer Dynamik und unter Berlicksichtigung von wichti-
gen Umgebungsparametern in richtigen GrofRenordnungen wiederzugeben. Die Ergebnisse
belegen die Anwendbarkeit der Methode, diffuse Substanzeintrdge auf Basis kleiner
geographischer Einheiten (Siedlungsflachen) zusammenzufassen und in das Modell zu
integrieren.

4.6 Ammonium

Grundannahme bel 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 Tropfkorperanlagen. Fur die Massenbilanz im Gewéasser
wird die beschriebene aggregierte Eliminationsrate von 0,00361 h™ (= Halbwertszeit 8 Tage)
verwendet.

4.6.1 Elbe

Im Elbegebiet wurden fir Ammonium die folgenden drel verschiedenen Szenarien
angenommen.

1 unkorrigiertes Szenario ohne ,, Expertenwissen” fur den Elbehauptlauf, ohne Bertick-
sichtigung von Seen und ohne Direkteinleitungen bei ,,Leuna*“ und ,, Buna’
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2 Kkorrigiertes Szenario unter Beriicksichtigung der ElbelnKa-Daten (siehe 2.4.1.2),
unter Annahme ener vollstandigen 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 Einschrankung des Untersuchungsgebietes auf den deutschen Teil des Elbe-
einzugsgebiets mussten Eintrége in Form von Jahresfrachten an der tschechischen Grenze
berticksichtigt werden.
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Abbildung 47: Konzentrationsprofil Ammonium fur den Elbe-Hauptlauf

Eine direkte Berechnung der Frachten aus Konzentrationen an der Bilanzmessstelle
»Schmilka® war nicht moglich, da nicht zu jedem Ammonium-Messwert eine Abfluss-
messung vorlag. Eine angenommene Fracht von 2030t/a fuhrte zu den besten
Ubereinstimmungen mit den an der Bilanzmessstelle gemessenen Mittelwerten.

Die Uberschitzung der gemessenen Werte nimmt flussabwérts, entlang der Elbe offenbar
kontinuierlich zu, was auf eine zu geringe aggregierte Eliminationsrate hindeutet. M 6glicher-
weise bestehen milieubedingt, z.B. aufgrund der durchschnittlich héheren Temperaturen des
Elbe-Laufesim Vergleich zur Saale geringere Halbwertszeiten al's die angenommenen 8 Tage.
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Hinzuweisen ist auf die deutlich hoheren gemessenen Jahresmittelwerte an den jewells links-
seitig enthommenen Proben der beiden Messstellen unterhalb der Saalemiindung, die eine
langsame Durchmischung der héheren Ammoniumkonzentrationen im Saale-Zufluss anzei-
gen. Im Abstrom der rechtsseitig einleitenden Klaranlage ,, Magdeburg-Gerwisch* kehrt sich
dieser Zustand um. Am rechten Ufer der Messstelle ,, Hohenwerder werden fast zweimal so
hohe Mittelwerte a's an deren linkem Ufer gemessen. Offenbar wird die effektive Elimination
der Klaranlage in der GREAT-ER Simulation Uberschétzt, da in dem berechneten Konzentra-
tiondangsprofil nur ein kaum sichtbarer Anstieg unterhalb der Anlage zu verzeichnen ist.

Deutliche Differenzen zwischen den in Abbildung 47 dargestellten Szenarien 1 und 3 kénnen
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 begriindet. Am Saal ezufluss macht
sich die Berticksichtigung der industriellen Einleitungen von , Leuna* und , Buna’ und der
vermuteten niedrigeren effektiven Elimination der ,,ZKA Jena’ bemerkbar. Die Verringerung
der FlieRgeschwindigkeiten durch Ubertragung der ElbelnK a-Daten (siehe 2.4.1.2) macht sich
auch bel der relativ langen Halbwertszeit des Ammoniums in einem etwas starkeren Gefédle
des Konzentrationsprofils bemerkbar.

46.1.1 Saale

Mit dem Industriebetrieb Leuna befindet sich im Saale Einzugsgebiet der grofite 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 Hélfte der von ‘wesentlichen’ Einleitern auf deutschem
Gebiet eingeleiteten Stickstofffrachten aus. Wie bereits in einer auf das Saal e-Einzugsgebi et
beschrankten Studie (SCHRODER & MATTHIES, 2002) festgestellt wurde, lassen sich die
Ubereinstimmungen von Simul ationsrechnungen und gemessenen Werten im Saal e-Unterl auf
durch die Annahme eines zusétzlichen Ammoniumstickstoff-Eintrages in der GrofRenordnung
von 75 % des Gesamitstickstoffeintrages deutlich verbessern. Die Verfasser wiesen alerdings
darauf hin, dass diese Annahme sehr hoch gegriffen erscheint und stattdessen mdglicherweise
zwar niedrigere Stofffrachten in ,,Buna/Leuna*, aber dafir noch weitere Eintragsquellen bzw.
niedrigere effektive Eliminationsleistungen der Klaranlagen im Bereich von Jena bestehen
kénnten. Daran anknipfend, wurde fur die nachfolgende Studie ein plausibleres Szenario mit
der Annahme von nur 25 % Ammoniumstickstoff-Anteil in den Abwéssern von ,Buna‘ und
»Leuna‘ gewahlt.
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Im unkorrigierten Szenario (1), das die aus den Abfllssen geschétzten vergleichsweise hohen
FlieRgeschwindigkeiten verwendet, werden die Konzentrationen an den inmitten bzw.
unterhalb der Talsperrenkette gelegenen Messstellen |, Ziegenriick” und , Eichicht* zwar
erwartungsgemald Uberschétzt, doch liegt bereits oberhalb der Talsperren an den Messstellen
,Blankenberg“ und , Hirschberg® eine Uberschitzung vor. Moglicherweise wird die effektive
Eliminationsrate des grofdten Emittenten im Oberlauf, der Klaranlage ,, Hof“, mit 95 % als zu
gering angesetzt.
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Abbildung 48: Ammonium im Flusslauf der Saale

Der Trend scheint im Bereich der Talsperren durchaus besser durch das unkorrigierte as
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 Uberschétzt. Vermutlich bewirken die von DYCK & PESCHKE
(1989) as eine Besonderheit von tiefen Stauseen beschriebenen ,, Kurzschlussstrémungen®
erheblich geringere Aufenthaltszeiten as in flacheren Seen. Bedingt durch die andere
Temperatur und den Schwebstoffgehalt, hat das zuflief3ende Wasser eine andere Dichte als
das Seewasser in der Tiefe des Zuflussbereiches. Zieht man dies in Betracht, wurde die
Durchmischung fur die bis zu 60 m tiefen Saale-Talsperren mdoglicherweise noch zu stark
eingeschatzt.
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4.6.1.2 Havel

Simulationsergebnisse fur die Havel von ihrer Quelle in der Mecklenburgischen Seenplatte
bis zur Elbmiindung zeigt Abbildung 49.
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Abbildung 49: Ammonium in der Havel

Es wurden zunéchst zwei Szenarien mit einer Parametrisierung der Flief3geschwindigkeit
gemal3 der in WAGNER & KOORMANN (1999) beschriebenen Regressionsformeln (unkorrigier-
tes Szenario) und mit Annahme einer vollsténdigen Durchmischung in allen Havelseen
berechnet.

Der durch die Einleitungen der Kléaranlage Furstenberg bedingte Konzentrationsanstieg im
Langsprofil stimmt gut mit den Mittelwerten der beiden, unterhalb gemessenen Mittelwerten
Uberein. Dagegen werden die eingeleiteten Frachten der Klaranlage Zehdenick Uberschétzt.
Dies erklart sich aus der Tatsache, dass die Abwasser 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 Gewasser
zu erwarten, so dass die Berticksichtigung dieser Anlage zumindest bei Simulationen von
Ammonium zu Fehleinschétzungen fuhrt.

Fur die Klaranlage ,, Oranienburg” hingegen werden die Eintrége offenbar fur die Simulation
als zu niedrig angenommen, wie eine deutliche Unterschétzung an der im Abstrom gelegenen



Ergebnisse und Diskussion der Anwendungsstudien 125

Messstelle nahe legt. Tatsachlich l&sst sich auch diese Abweichung durch einen Ruckgriff auf
die Detailinformationen zur Kléranlage erkldren: Es handelt sich hier um eine Belebt-
schlammanlage ohne Stickstoffelimination, so dass die angenommene Abbaueffizienz von
95 % deutlich zu hoch erscheint. Auffallig sind auch die hohen Differenzen der Jahres-
mittelwerte an der betreffenden Messstelle, zumal in weiten Teilen des Ubrigen Langsprofils
eine verbluffende, die Eingangsthese bzgl. der Eignung von Ammonium als Simulations-
parameter nachtréglich bestétigende Ubereinstimmung der drei Jahresmittelwerte festgestellt
werden kann. Von 1998 bis 2000 ist an der Messstelle ,, Oranienburg” eine betréchtliche
Reduktion der Jahresmittelwerte zu beobachten, wobel der 1999er Mittelwert ziemlich genau
der Halfte der beiden anderen Jahresmittelwerte entspricht. Dies legt die Vermutung nahe,
dass sich um die Jahresmitte 1999 die Anlageneffizienz deutlich erhéht hat. Diese Vermutung
ist indes falsch. Tatsachlich wurde im August 1999 der Betrieb der Anlage eingestellt. Die
Abwaésser der Gemeinde werden nun zur Kléaranlage ,Wansdorf* Ubergeleitet, wie eine
Internetrecherche ergab (Sor 2002).

Die langen Aufenthaltszeiten des Oberflachenwassers in den Havelseen unterhalb Berlins
bewirken offenbar eine erhebliche Reduktion der aus dem Berliner Raum eingetragenen
Frachten. Der auf der Hohe des vom Teltowkanal gespeisten Griebnitzsee-Zuflusses zu
verzeichnende Maximalwert des Konzentrationslangsprofils falt rasch ab. Wahrend der
kurze, steile Abfall auf eine Verdinnung durch den Zufluss der niedrig belasteten Nuthe
zuriickzufiihren ist, lésst sich die weitere Reduktion der Konzentrationen durch die
Elimination im Templiner See, Schwielowsee, den Zernseen, Trebelsee und schliefdlich den
Breitlingsee erkléren. Der durch die real gemessenen Werte belegte Abbau wird offenbar im
unkorrigierten Szenario nicht hinreichend widergespiegelt. Die Annahme einer vollstéandigen
Durchmischung, also einer aus dem Quotienten von Volumen und Abfluss berechneten
Aufenthaltszeit, fuhrt jedoch zu deutlichen Unterschétzungen. Gut getroffen werden die
Monitoringwerte hingegen durch die Annahme, dass sich der Abfluss nur in der Halfte des
Seenvolumens durchmischt.

4.6.2 Rhein

Fur das Bearbeitungsgebiet liegen fir Ammonium rund 11.400 gemessene Konzentrations-
werte aus dem Zeitraum 1990 bis 2000 vor. Die Werte zeigen, dass die Gewasserkon-
zentrationen von Ammonium Uber 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 dafir ist die fortschreitende Ertiichtigung der
kommunalen Klaranlagen zur Nitrifikation (und Denitrifikation). Die durchschnittlichen
Emissionsraten von Ammoniumstickstoff aus kommunalen Kléranlagen in NRW ist um 80 %
von 6,5¢g/(EW*Tag) in 1987 auf 1,3 g/(EW*Tag) in 1998 zuriickgegangen. Die NH4-N
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Frachten aus industriellen Direkteinleitungen in NRW sind im Verlauf der 90er Jahre ebenso,
von 8566t NH4-N in 1990 auf 1672t NH4-N in 1998, um rund 80 % zuriickgegangen
(MINISTERIUM FUR UMWELT, RAUMORDNUNG UND LANDWIRTSCHAFT des Landes Nordrhein-
Westfalen (MURL) 1999).

Dies erschwert eine Verifizierung der Simulationsergebnisse. Die Parametrisierung der
Klaranlagen fur die Eliminationsleistung beruht auf statistischen Durchschnittswerten, fur die
Einwohnerzahl dagegen auf spezifischen Werten von 1998. Fir die hier vorgestellten
Simulationen wurden als Basis die unter Abschnitt 3.7 dargestellten Annahmen zu den
Eliminationsraten benutzt. Die Pro-Kopf gebundene Ammoniumfracht im Kl&ranlagenzul auf
wurde ebenfallsin 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 fir NH,-N Emissionen der Kléranlagen:

(A) Pro-Kopf Zulauf in die Kléaranlagen 2,4 kg/(E* @), 95 % Elimination in
Belebtschlamm- und 10 % in Tropfkdrperanlagen

(B) Emissionsraten im Ablauf der Kléranlage bezogen auf die angeschl ossenen
Einwohnerwerte (EW), mit 475 g/(EW* Q)

© Pro-Kopf Zulauf in die Kléaranlage 2,4 kg/(E*a) und Elimination in der

Kléranlage 90 % Standardabweichung 5 % normalverteilt + zusétzliche
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 Klaranlagen, durchgefihrt (B). Die
durchschnittliche NHs-N — Fracht im Kl&ranlagenablauf pro Einwohnerwert (EW) wird fir
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 Kléranlagen entsprechend der An-
schlusswerte als Ablauffracht, also effektive Immissionsmenge in die Vorfluter, zugeordnet.

Annahme (C) ergibt sich aus den beiden anderen Annahmen, indem fur die angeschlossenen
Einwohner (E) der gemittelte tatsachliche Anfall an NH4-N beriicksichtigt wird. Aufgrund
der in Abschnitt 3.7 angefuihrten Hinwelse auf einen besseren Wirkungsgrad der Klaranlagen,
wird die effektive Elimination in allen Klaranlagen im Mittel mit 90 % (Standardabwei chung
5%, normalverteilt) angenommen. Zusétzlich werden hier die Ammoniumemissionen der
Indirekteinleiter mit 475 g NH4-N/(EGW* @) dls,, additional Input® (s.0.) berticksichtigt.
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In Abbildung 50 bis Abbildung 54 sind fir Nebenfllisse des Rheins die resultierenden
Konzentrationsprofile der Simulationen mit den Annahmen (A), (B) und (C) dargestellt. Dazu
sind jewells 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 tUber die Standardabweichungen
der logarithmierten Messwerte fir das Ka enderjahr.
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Abbildung 50: NH4-N Konzentrationsprofil der Lippe

Besonders an der Lippe (Abbildung 50) und in der Wupper (Abbildung 51) ist zu beobachten,
dass sobald die Flisse durch Verdichtungsraume mit hdherer Besiedlungsdichte und héherem
Anteil an Industrie und Gewerbe flief3en und Abwasser der Betriebe aufnehmen, sich die
messbare Ammoniumbelastung der Gewasser signifikant erhoht. 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 Antell an gereinigtem Abwasser (mit entsprechendem
Substanzgehalt) durch Einleitung der Klaranlage ,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
Verdinnung wieder ab.

Mit dem Zufluss der Seseke (km 90) nimmt die Lippe die Abwésser der Klaranlage ,, Linen-
Sesekemiindung”  (angeschlossen: rund 400.000 E und 500.000 EGW, MurL 1999, mit
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Hinweis auf geringe Elimination fir Gesamt-N) auf. Dadurch steigt die NH4-N Konzentration
in der Lippe ab Lunen stark an. Dieser Anstieg wird im Ergebnis nur durch Szenario (B)
wiedergegeben. Nach (C) werden die Emissionen der Klaranlage ,, Linen Sesekemindung*
unterschétzt, 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 flussabwérts gesehen erste, stark belastete Messstelle ,, Kohlfurter
Brucke* wenige km unterhalb der Einleitung der Klaranlagen , Buchenhofen* (km 39,6; ca
635.000 EW, davon 323.000 E). Auffdllig ist, dass an der Station , Staustufe”, diese liegt
wenige 100 m flussaufwaérts der Kléranlage ,, Buchenhofen®, noch vielfach niedrigere Konzen-
trationen gemessen werden. Die néchste Station flussaufwaérts ,, Rutenberger Brucke® an der
hauptséchlich der Einfluss der Abwasser der Kléranlage , Elberfeld* (Firma Bayer) Gberwacht
wird, zeigt Uber den gesamten Zeitraum noch niedrigere Konzentrationen. Die starke
Erhohung der Ammoniumkonzentrationen durch die Klaranlage ,, Buchenhofen® (s.a. LUA-
NRw 2002, in MURL 1999 wird auf eine geringe Minderung von N-Gesamt hingewiesen) wird
an der Station ,, Kohlfurter Brucke® gut sichtbar.

Die Emissionen der sehr grof3en Klaranlagen , Buchenhofen in der Wupper und ,, LUnen-
Sesekemindung” in der Lippe bestimmen das NH4-N Konzentrationsniveau der beiden Flisse
bis zur Mindung in den Rhein. Die Simulationsergebnisse nach (B) geben diesen
Konzentrationssprung in beiden Flissen besser wieder, weil die durch Indirekteinleiter
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verursachten Ammoniumfrachten berlicksichtigt werden und die NHs-N Fracht pro Ein-
wohner ebenfalls hoher liegt als in beiden anderen Annahmen. In beiden Flissen fuhrt (B) an
den Muindungen jedoch tendenziell zu Uberschatzungen der gemessenen K onzentrationen.

Es scheint wahrscheinlich, dass in diesen beiden Flissen 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* (Halbwertszeit 1 Tag) fihrte
in den Unterldufen von Lippe und Wupper zu einer verbesserten Abbildung der schnell sin-
kenden Konzentrationen zwischen ,Lunen” bzw. , Kohlfurter Briicke" und der jeweiligen
MUndung. Esist vorstellbar, dass in diesen Bereichen aufgrund der stark erhdhten Konzentra-
tionen die Abbauprozesse aus dem Wasser schneller ablaufen. Auf der anderen Seite zeigen
die Konzentrationswerte an den Messstellen in den Unterléufen beider Flisse eine sehr hohe
Variabilitdt. Mdgliche Grinde fur die Abweichungen kénnen Beeinflussungen der Mess-
stellen durch Abwasserfahnen oder pul sférmige Ammoniumeintrage sein.
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Abbildung 52: NH4-N Konzentrationsprofil der Sieg

Das Modellergebnis nach Annahme (A), aber auch (C), bilden fur die Sieg (Abbildung 52)
den Verlauf der gemessenen Konzentrationen in seiner Dynamik gut ab. Auch hier kommt es
ahnlich wie an der Lippe im Oberlauf zu einem starken Anstieg der Konzentrationen durch
geringe Verdinnung des eingel eiteten Abwassers mehrerer kleiner Klaranlagen. Wiein Lippe
und Wupper fihrt auch in der Sieg die Annahme (B) insgesamt zu Uberschatzungen der
Messwerte.
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Abbildung 53: NH4-N Konzentrationsprofil der Erft mit M esswerten aus 1998

Ein dhnliches Bild bieten auch die Ergebnisse fir die Erft (Abbildung 53). Auch hier scheint
die Annahme (A) die realen Konzentrationsverhatnisse am besten wiederzugeben. Allerdings
muss hier darauf hingewiesen werden, dass die Kléranlagen des Erftverbands in den letzten
Jahren hinsichtlich der Stickstoffelimination stark ertlichtigt wurden (pers. Mitteilung
ERFTVERBAND 2002). Die Annahmen (B) und (C) geben den Konzentrationsverlauf in den
frihen 90er Jahren gut wieder. Das Konzentrationsniveau an der Messstelle ,,uh Eschweiler
Bach* ist Uber die gesamten 90er Jahre relativ gleich-bleibend und reprasentiert wie im
Oberlauf der Lippe (Abbildung 50) einen landlichen 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 fir Ammonium ein,
welches durch die Ergebnisse aller drei Simulationsannahmen wiedergegeben wird. Bestétigt
wird das auch im Gewassergutebericht 2001 (LUA-NRw 2002). In diesem Abschnitt halten
sich folglich die jeweiligen Eintrags-, Eliminations- und Verdinnungsraten die Waage (vgl.
Lippe Abbildung 50). Auffallig sind die grof3en 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 Ubereinstimmung der Ergebnisse nach (A) und (B) entsteht durch eine
Zahl von Tropfkorperanlagen im oberen Einzugsgebiet der Ruhr, deren effektive Elimina
tionseffizienz in (A) mit nur 10 % wahrscheinlich unterschétzt wird.
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Alle Annahmen unterschétzen die bel km 100 gemessenen Konzentrationen. Diese Messstelle
befindet sich unterhalb der Einmiindung des Baarbachs (ca. km 105) in den die Klaranlagen
»1serlohn” und ,, Iserlohn-Baarbachtal“ mit auffallend geringen Minderungsraten fir Gesamt-
N (LUA-NRw 1999) entwassern. Der Baarbach ist stark verschmutzt und wies noch 2001
NH,4-N-Gehalte von bis zu 10 mg/L auf (LUA-NRw 2002). Hier kann ein signifikanter zusétz-
licher Ammoniumeintrag in die Ruhr erwartet werden. Die Wasserflihrung des Baarbachs ist
jedoch im Vergleich zur Ruhr an seiner Einmindung gering, so dass, nicht zuletzt weil die
genaue Lage der Messstelle unbekannt ist, eine Messung der Konzentrationen in der Fahnein
Frage kommt. Es scheint nicht méglich, dass die Frachten des Baarbachs ausreichen, um
aleine fur diese durch Messungen 1995 und 1999 bestétigte Konzentrationserhohung (vgl.
Abbildung 55) verantwortlich zu sein.

Unterhalb von Flusskilometer 100 liegen die Jahresmittelwerte der gemessenen Konzentratio-
nen bis 1998 auf einem gegentiber dem Oberlauf erhthten Niveau. In diesem Bereich liegt das
eigentliche Ruhrgebiet. Allerdings wird ab 1999 ein starker Rickgang der Ammonium-
konzentrationen in der Ruhr sichtbar, was wohl in erster Linie auf Ertlchtigung der
Kléranlagen zurtickzufihren ist.

Die Ergebnisse fur die Ruhr zeigen, dass im Gegensatz zu den anderen besprochenen Fliissen
nach (B) die Emissionen und damit Konzentrationen nicht Gberschétzt werden. Dagegen fuhrt
(C) tendenziell an dlen Messstellen zu Unterschatzungen. Dieses Verhalten weicht vallig von
den anderen Gebieten ab. Eine Simulation mit einer angenommenen Halbwertszeit von einem
Tag fur die aggregierte Elimination des Ammoniums aus dem Wasser fuhrt in der Ruhr
folglich zu Unterschétzungen.

Mit zunehmender Verdichtung und Industrialiserung der Einzugsgebiete steigen die
gemessenen Ammoniumkonzentrationen stark an. Die Steigerungen der Konzentrationen Gber
ein Niveau hinaus, welches mit den einwohnerspezifischen Ammoniumfrachten erklarbar
wére, kann aus den dargestellten Ergebnissen als Folge zusétzlicher Eintrdge aus dem
gewerblich / industriellen Bereich interpretiert werden. Dieses Ergebnis entspricht den Anga
ben von Koppe & Stozek (1999), die ebenfals feststellen, dass mit den einwohnerspezi-
fischen Ammoniumfrachten die realen Konzentrationen in den Abwassern nicht zu erklaren
sind. Die Autoren fihren weiter aus, dass die Konzentrationserhtéhungen bei Ammonium aus
den Klein- und Mittelgewerbsbetrieben, und besonders aus dem industriellen Bereich
stammen. Es gibt in den Gewassern eine Grundlast durch Emissionen mit gereinigtem haus-
lichem Abwasser, diese reicht aber bei weitem nicht aus, um die tatsdchlich messbaren
Konzentrationen in Gewassern unterhalb von direkt oder indirekt einleitenden Industrie-
betrieben zu erkléren.
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Auffallig ist auch die hohe Amplitude der gemessenen Ammoniumkonzentrationen an den
Stationen in den Verdichtungsraumen (z.B. die Messstellen , Linen*/Lippe, , Kohlfurter
Briucke'/Wupper oder in der Ruhr). Als Erklarung kommen hier stark veranderliche, puls-
formige Eintrége in Betracht, die bei spiel sweise aus Chargenproduktion stammen kénnen.

Besonders unterhalb von Flussabschnitten mit wahrscheinlich aus Gewerbe und Industrie
stammenden hohen zusétzlichen Eintrégen, konnten mit der Grundannahme einer effektiven
Eliminationsrate von 0,00361 h* (Halbwertszeit 8 Tage) die gemessenen Konzentrations-
verlaufe nicht gut wiedergegeben werden. Erste Versuche mit einer stark erhdhten effektiven
Eliminationsrate im Gewasser von 0,0289 h™ ergaben fir diese Bereiche in Lippe und
Wupper eine Verbesserung der Ergebnisse. Dagegen fihrte diese Annahme in der Ruhr zu
einem starken Absinken der Konzentrationen wéhrend die Messwerte ein stabiles
Konzentrationsniveau im Unterlauf widerspiegeln. Die Ergebnisse zeigen, dass fur eine
Modellierung von Ammonium weitere, vor allem raumlich genauer differenzierte Informatio-
nen zu den Emissionsmengen und dem Verhalten der Substanz im Fluss bendtigt werden. Fir
weiterfihrende Betrachtung tUber die gegebenen Erklarungsversuche hinaus sind zusétzliche
Messungen im Bereich der durch die Simulationen identifizierten kritischen Punkte
notwendig.

GREAT-ER konnte fur diese Substanz dazu genutzt werden, verschiedene Annahmen zu
Verhalten und Emissionsmengen von Ammonium den gemessenen Konzentrationen in
Gewassern gegenuberzustellen. Die Ergebnisse haben jedoch gezeigt, dass es mit dem
derzeitigen lickenhaften Wissen zu Emissionsmengen und Verhalten im Gewasser nicht
moglich ist, groRraumig gute Simulationsergebnisse zu erzielen. Das Modellsystem bendtigt
fUr eine Verbesserung der Simulationsergebnisse eine lokale Anpassung durch eine feinere
Diskretiserung der EinflussgrofRen. Diese Anpassung kann basierend auf den hier
festgestellten Abwei chungen 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-
fuhrt wurde, beurteilt. Da jedoch auch Messwerte verschiedenen Einfliissen unterliegen und
so mit Fehlern behaftet sein konnen, wird der zusammenfassenden Diskussion eine kurze
Betrachtung zu Aussagekraft von Messwerten vorangestellt.

5.1 Aussagekraft der Messwerte

Fur ein Gewassergitemanagement sind Monitoringdaten oft nicht ausreichend, weil die Mess-
netze raumliche und zeitliche Licken haben und in Abhangigkeit 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-
flachengewéssern nur in sehr geringen Konzentrationen vor, wobei oft die Bestimmungs-
grenze oder die Nachweisgrenze unterschritten wird. Werte unterhalb der Bestimmungsgrenze
gehen in der algemeinen Praxis mit dem halben Messwert ein. Dies fuhrt unter Umstanden zu
einer Uberschitzung der tatsachlichen Konzentration. PORTER ET AL. (1988) sprechen in
diesem Zusammenhang von zensierten Daten. Daneben kénnen einige wenige hohe Mess-
werte bel Mittelwertbetrachtungen einen starken Einfluss auf die Statistik austiben. Besonders
wenn Daten nur in Form von statistischen Kennwerten vorhanden sind, muissen diese
Einflisse immer bei einer Einordnung der Daten, z.B. im Vergleich zu Simulationsergeb-
nissen, mit bertcksichtigt werden. Das sich aus den Messwerten ergebende Bild zu
raumzeitlichen Konzentrationsverteilungen von Substanzen in Gewassereinzugsgebieten ist
also mit Lucken und Fehlern behaftet.

Diese Licken sollen mit der georeferenzierten Expositionsanalyse geschlossen werden. Durch
eine Expositionsanalyse mit einem gultigen Modell ist es gleichzeitig moglich, die Aussage-
kraft bzw. den Vertrauensbereich der vorhandenen Messwerte zu bestimmen. Jedoch beruht
der Nachweis der Modellgultigkeit fur ein Einzugsgebiet wiederum auf einem Vergleich mit
Messdaten. Eine Validierung ist also auf die Verfugbarkeit von sicheren Daten zu den realen
Gewasserkonzentrationen angewiesen. In diesem Projekt konnte mit Bor und EDTA auf zwel
konservative Substanzen zurtickgegriffen werden und durch eine schrittweise Optimierung
der Eingangsdaten, jedoch nicht der zugrundeliegenden Modellgleichungen, eine gute Kali-
brierung erreicht werden.

Ein Problem fur die Vergleichbarkeit von Mess- und Simulationsergebnissen kann auch durch
die Auswahl der Messstellen entstehen. Messstellen werden oft zur Uberwachung von
bestimmten Einleitern oder der auftretenden Maximalkonzentrationen eingerichtet. GREAT-
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ER dagegen berechnet eine durchschnittliche Konzentration unter Annahme vollstandiger
Durchmischung des Wasserkorpers. Ein Vergleich zu ereignisorientierten Messungen, z.B.
bel pulsférmigen Emissionen durch Chargenproduktion oder einleiter-bezogenen Messungen
in Abwasserfahnen kann nicht direkt erfolgen. In diesem Falle missen die Ergebnisse zu-
néchst hinsichtlich der Sonderbedingungen interpretiert werden. Ein solcher Einfluss konnte
offenbar fir EDTA (Abschnitt 4.2) in den frihen 90er Jahren in der Ruhr erfasst werden und
durch den Vergleich der Modellergebnisse mit weiteren Messungen al's nicht reprasentativ fur
die durchschnittliche Belastung herausgestellt werden.

Unter variablen Zustanden der Umgebungsparameter (Emissionsmenge, Abfluss) gewonnene
M essergebnisse miissen vor ihrer weiteren Interpretation im Hinblick auf diese dul3eren Ein-
flsse geprift werden, wobel wenige analytisch fundierte und "hydrologisch eingebundene”
Daten einem grofden, aber mit Unsicherheiten behafteten Datensatz vorzuziehen sind
(HELLMANN 1986). Repréasentative Daten missen zudem zeit- und volumenproportiona sein,
und dabei auch die verschiedenen mdglichen hydraulischen Zusténde abdecken (vgl. RIMKUS
1999).

Einzelne Messwerte stellen fur sich aleinstehende, diskrete Ausschnitte einer stetig verander-
lichen Redlitét dar. Die Aussagekraft eines Messwertes ist fir den Zustand wahrend der
Messung am hochsten. Vor oder nach dem Messzeitpunkt, sowie oberhalb und unterhalb der
Messstelle ist aleine aus dem Messwert keine genaue Aussage zum betreffenden Parameter
moglich. Liegen mehrere Messwerte zu einer Grof3e vor, behilft man sich mit einer Interpo-
lation zwischen den Werten um Aussagen zum nicht beobachteten Bereich treffen zu kdnnen.
Ab einer gewissen Wertemenge kann eine Regression Uber die vorhandenen Werte durchge-
fahrt werden. Dies gilt sowohl fur réumliche as auch zetliche Bezlige zwischen den
Messungen. Lokale Einzelwerte, auch wenn sie in eéinem raumlichen Zusammenhang stehen
(Profilmessungen), haben immer nur eine zeitlich eng begrenzte Aussagekraft Uber 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 grundsétzliche
Veranderung in den Verbrauchsmengen stattgefunden hat und auch keine signifikanten, nicht
an die Bevdlkerungszahl gebundenen Emissionsquellen vorhanden sind, verlaufen die
Konzentrationskurven in stark unterschiedlichen Niveaus.

Die Interpretation von Messwerten geschient zudem auch immer unter Benutzung eines
» Hintergrundwissens®, bekannte Zusammenhange zum ursachlichen Wirkungsgefiige, welche
zur gemessenen Situation flihren werden in die Beurteilung mit einbezogen. Eine Mdglichkeit
die ,,Qualitéat” (Aussagekraft) von Monitoringdaten zu bestimmen ist es, diese systematisch in
das Beziehungsgeflecht der kennze chnenden Umweltparameter einordnen zu kénnen.
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Zu den oben genannten Messreithen fir HHCB ist hervorzuheben, dass eine Messreihe im
Winter, die andere jedoch im Sommer aufgenommen wurde. Es ist zu Vermuten, dass bel
einer Substanz, deren Elimination aus dem Gewasser stark auf Volatilisierung beruht, die
Umgebungstemperaturen (Wasser und Luft) einen wichtigen Einfluss auf die Eliminationsrate
aus dem Gewasser ausiiben. Der ausgepragte Jahresgang der HHCB-K onzentrationen wird in
Abbildung 33 belegt. Daneben tiben auch andere Parameter, mit ihren zufalligen 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 kdnnen mussten diese zunachst um die Variabilitét externer Einfliisse bereinigt
werden. Dasselbe gilt dann auch fur 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 standardmafdig in ,, mittleren Auspré-
gungen“ berticksichtigt, um auf diesem Wege einen quasi , Normalzustand” des Beziehungs-
gefliges den Modellergebnissen zugrunde zu legen. Weichen die Umgebungsparameter zum
Messzeitpunkt weit von diesem Normal zustand ab, kann das Modell den gemessenen Zustand
nicht als Mittelwert abbilden. In diesem Fall misste ein Vergleich mit dem entsprechenden
Perzentil der Ergebnisverteilung erfolgen.

5.2 Kalibrierung

Mit Bor (Abschnitt 4.1) und EDTA (Abschnitt 4.2) wurden zunéchst zwei konservative, also
keiner oder sehr geringer Elimination aus dem Gewasser unterliegende Substanzen modelliert
um das Modellsystem fiir die Einzugsgebiete von Rhein und Elbe zu kalibrieren.

Die Simulationsergebnisse fur Bor in Gebieten ohne weitrei chende industrielle Beeinflussung
zeigen eine gute Ubereinstimmung mit den vorhandenen Messwerten. Damit wird gezeigt,
dass das Einzugsgebiet richtig kalibriert ist. Dagegen werden in stark industriell (z.B. Metall-
und Glasindustrie) geprégten Gebieten die gemessenen Konzentrationen in Gewasserab-
schnitten, die nicht ausschliefdlich hausliches Abwasser aufnehmen durchweg unterschétzt.
Die Ergebnisse der Modellierung weisen besonders fur Stationen mit einem hohen Antell
gewerblich / industrieller Einleiter starke Unterschéatzungen der realen Konzentrationen auf.

Fur Bor konnten Fehlerquellen in den Immissionsannahmen durch den Vergleich von
Simulationsergebnissen und Messwerten identifiziert, rdumlich eingegrenzt und letztlich
schliissig aufgeklart werden. Die anfangs auftretenden Abwelchungen zwischen Messwerten
und Simulationsergebnissen, konnten im dargestellten Beispiel tber 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 as Werkzeug zur Identifikation von
zunachst 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 bezlglich einer moéglichen Elimination in der Klaranlage und aus dem
Gewasser. Die Substanz ist nicht zwangslaufig konservativ.

Die Gite der Simulationsergebnisse fur EDTA ist stark abhéngig von den Vergleichsjahren.
Die sinkende Tendenz der gemessenen Gewasserkonzentrationen fir EDTA ist nicht an allen
Messstellen ein Beleg fur sich andernde Immissionsmengen (Abschnitt 4.2). Vielmehr konnte
nachgewiesen werden, dass die gemessenen Konzentrationen an verschiedenen Messstellen
gesunken sind, obwohl sich gleichzeitig die Gebietshilanz, erfasst durch die Konzentrationen
an der Mindung, nicht wesentlich verandert hat. Dies spricht flr eine zeitliche oder raumliche
Verlagerung der Emissionen bel insgesamt gleichbleibenden Eintragsmengen. Die Datenlage
zu den verschiedenen Emissionsquellen ist fir EDTA schlechter as fur Bor, so dass keine
entsprechend genaue Anayse und Klérung der Fehlerquellen in der Emissionsbilanzierung
vorgenommen werden konnte.

Fur EDTA und Bor konnte mit den Ergebnissen der GREAT-ER Modellierung nachgewiesen
werden, dass die Angaben zu den Pro-Kopf-Verbrauchen nicht in , algemeingultiger Form
die in den Gewassern messbaren Konzentrationen erkléren konnen. Dies steht im Wider-
spruch zur Ansicht verschiedener Autoren, die Uber einzugsgebietsbezogene Massenbilanzen
(basierend auf Konzentrations-Abfluss Verhdtnissen) einen Pro-Kopf-Verbrauch berechnen.
Dieser Ansatz kann fir georeferenzierte Modellierungen nicht genutzt werden, da den
Massenbilanzen eine Generalisierung der Immissionsquellen zugrunde liegt, wodurch zusétz-
liche Emissionsguellen in ihrer lokal spezifischen Bedeutung weder erkannt noch beriicksich-
tigt werden konnen. Die gleichmaige Verteilung der entsprechenden Emissionen auf alle
Verbraucher wirde an den meisten Messstellen, mit Ausnahme der Bilanzmessstelle, zu
Abweichungen, und damit einem systematischen Fehler, fihren. Anhand der Simulation von
Bor in der Ruhr wurde dieser systematische Fehler in der Emissionsannahme ausgehend von
einer Gebietshilanz bewiesen. Der Vergleich von Modellergebnissen und Messwerten
ermdglichte die Identifikation und lokale Zuordnung potentieller zusétzlicher Einleiter.

Die Simulationsergebnisse fur Bor und EDTA belegen im Vergleich zu den Messwerten die
richtige Kalibrierung und Integritdt der georeferenzierten Parametrisierung fir die
Einzugsgebiete. Die ZustandsgroRe Abfluss (Q), und die raumliche Zuordnung der
Immissionspunkte als ursachliche Steuerungsfaktoren fir die Gewasserkonzentrationen
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wurden korrekt erfasst und integriert. Der Parameter (Aufenthalts-) Zeit, im Modellsystem
berticksichtigt Uber die Elimination aus dem Wasser als Produkt einer Rate mit der
Aufenthaltszeit, spielt fur Bor keine und fiur EDTA nur eine untergeordnete Rolle. Die
korrekte Parametrisierung der Flief3geschwindigkeit (v) kann mit diesen beiden Substanzen
nicht Uberpruft werden.

5.3 Anwendung auf klassische ,down the drain’ Chemikalien

Mit HHCB (Abschnitt 4.3) und Diclofenac/ Paracetamol (Abschnitt 4.4) wurden drel
Substanzen untersucht, fur die aufgrund ihrer Anwendungsgebiete nahezu ausschlief3lich eine
pro-Kopf gebundene Emission in die Oberflachengewésser zu erwarten ist. Die Konzentra-
tionen dieser Stoffe im Gewdésser werden durch lokalspezifische Eliminationsraten
beeinflusst. Die Hohe der Eliminationsrate am Betrachtungspunkt ist u.a von lokalen
Zustanden der Gewasser (Tiefe, Temperatur) und der Umgebung (Solarstrahlung) abhéngig.
Zusammen mit der Fliel3geschwindigkeit (v) bestimmen diese Parameter die absolute
Elimination der Substanzen im Verlauf der Flief3strecke. Diese im Raum variablen Elimina-
tionsraten lassen keinen direkten Zusammenhang zwischen Substanzfrachten und -konzentra-
tionen auf der einen, und der Gesamtbevdlkerung in einem groferen Einzugsgebiet auf der
anderen Seite erwarten. Fur solche Substanzen bietet eine Gebiets- und Emissionshilanz aso
keine ausreichende Grundlage fir eine genaue Belastungsabschdtzung der Gewasser. Die
Substanzfllisse mussen fir eine korrekte Expositionsanalyse immer mit lokal gewichteten
(angepassten) Eliminationsraten verknupft werden.

Kritische Punkte fir die Simulationen von HHCB sind die auf der Formel nach SOUTHWORTH
(1979) basierende Volatilisierungsrate bei Mode 3 Simulationen und die angefuhrten sehr
unterschiedlichen Angaben zu den Eliminationsleistungen der Klaranlagen, die alle auf
Untersuchungen in relativ wenigen Klaranlagen beruhen.

Bel Diclofenac ist die Quantifizierung des Photoabbaus mit Unsicherheiten behaftet. Hier sind
sowohl die Rate fur die oberflachennahe Photolyse wie auch die Umgebungsparameter
Strahlungsintensitét und -absorption im Wasserkdrper problematisch.

Die GREAT-ER Simulationen fur diese Substanzen fihren zu durchaus befriedigenden
Ergebnissen. Obwohl die Messwerte nicht genau mit den Simulationsergebnissen Uberein-
stimmen, konnte in Ruhr und Lippe gezeigt werden, dass die Prozessdynamik, als Summe von
Ein- und Austrdgen durch die berechneten Konzentrationsprofile gut abgebildet wird. Die
jeweiligen berechneten K onzentrationsprofile verlaufen z.T. jedoch auf einem anderen Niveau
als die Messwerte. Die Gruinde hierfir konnen z.B. Variabilitét der Gewasserkonzentrationen,
Fehleinschatzung der Immissionsmengen und Jahresgange der Konzentrationen sein. Fir die
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Messstellen im Elbegebiet flhrten die Ergebnisse zu guten Anngherungen an die HHCB-
Messwerte.

In der Elbe und verschiedenen Nebenfllissen lieferten die Berechnungen fir Diclofenac und
Paracetamol gute Ubereinstimmungen mit den wenigen vorhandenen Messwerten. Auch hier
kann von einer guten Abbildung der Realitét im Modell gesprochen werden.

5.4 Ausweitung / Anwendung auf Diuron

Wahrend die bisher genannten Substanzen jeweils groftentells Gber einen gleichmaldigen Pro-
Kopf-Verbrauch freigesetzt werden, kann dieser Ansatz fur Diuron nicht verwendet werden.
Die Emissionen dieser Substanz sind nicht linear abhangig von der Einwohnerzahl. Statt-
dessen gibt es eine umgekehrt proportionale Abhéngigkeit zwischen Emissionsmenge und
Bevolkerungsdichte (Abschnitt 4.5). Zur Ermittlung der Emissionsfrachten fur die Einleit-
stellen konnte bel Diuron auf einen flachenbezogenen Ansatz zuriickgegriffen werden.

Be Annahme zeitkonstanter Verbrauchsmengen und Kléranlagendurchfliisse spielen
Zwischenspeicher keine, oder nur eine untergeordnete Rolle. Der Eintrag in die Gewé&sser
erfolgt quas zeitnah zur Anwendung, wodurch sich der in GREAT-ER berechnete
,Steady state’ gut abbilden lasst. FUr Diuron erscheint dies zunéchst nicht mdglich, da, wie
beschrieben, die Emissionen einer starken saisonalen Variation unterliegen und im Weiteren
die Anwendung und der Eintrag in die Gewasser nicht zeitkonstant, sondern in Einzel-
ereignissen erfolgt. Es konnte jedoch nachgewiesen werden, dass sich diese Einzelereignisse
Uber die Anzahl der Emissionspunkte und Zwischenspeicher mitteln, so dass aus der Vielzahl
von Einzelereignissen eine stetige Emission entsteht. Der saisonale Einsatz des Diurons
schliefdlich konnte durch eine Anpassung der Eingangsparameter Q und Emissionsmenge
berticksichtigt werden. Die Simulationsergebnisse représentieren einen , steady state’ fur den
Hauptanwendungszei traum.

Auch die Modellierung dieser Substanz fuhrte zu Ergebnissen, die sich in den bekannten
Systemzusammenhang einordnen lassen. Obwohl das verwendete Modellsystem im Ansatz
nicht flr unstetige Emissionen geeignet ist, kbnnen die Ergebnisse, unter Anwendung zusétz-
lichen Hintergrundwissens, genutzt werden, um die aus der im Siedlungsbereich flachenhaf-
ten Anwendung einer Substanz resultierenden Gewasserkonzentrationen eines Einzugsgebiets
Zu bestimmen.

Das Beispiel Diuron zeigt deutlich, dass mit GREAT-ER auch die Gewasserkonzentrationen
flachenhaft in die Umwelt emittierter Substanzen mit aussagekréftigen Ergebnissen berechnet
werden konnen. Bedingung hierfir sind eine angendherte Diskretisierung der Immissions-
punkte und Quantifizierung der entsprechend eingetragenen Frachten. Auch fir solche
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Substanzen Uberwiegen meist raumlich eng gruppierte punktuelle Emissionen, die sich als
einzelner Eintragspunkt zusammenfassen lassen. Dieses Beispiel zeigt, dass die diffusen
Eintrége zwischen den Siedlungen in ihren Auswirkungen auf die Gewasserkonzentrationen
deutlich von den Emissionen in den Siedlungsgebi eten Uberlagert werden kénnen.

5.5 Ausweitung auf den Giteparameter NH4"

Fur Ammoniumstickstoff (NH4-N) wurde bisher angenommen, dass die Immissionen in die
Gewdsser durch diffuse Quellen bestimmt werden. Die Ergebnisse der Simulationen mit
Ammoniumstickstoff weisen dagegen eine Dominanz der Punktquellen fir die Gesamt-
belastung nach. Es existiert in den Gewéssern eine Grundbelastung, die sich durch die in
Abschnitt 3.7 hergeleiteten Pro-Kopf Emissionen in die Klaranlagen erkléren 1&sst. Wie die
Ergebnisse in Abschnitt 4.6 zeigen, muss es fur diese Substanz signifikante zusétzliche
Punkteintrdge geben, welche in den Verdichtungsraumen die durch einwohnergebundene
Ammoniumemissionen bedingte Gewasserbel astung Uberpragen.

Diese zusétzlichen Emissionsmengen lassen sich mit den vorhandenen Informationen nicht
georeferenziert parametrisieren. Einen ersten Anhaltspunkt liefert die durchgefiihrte Berech-
nung mit den statistisch ermittelten Emissionsfrachten bezogen auf die angeschlossenen
Einwohnerwerte (EW). Da die Emissionsfracht aus Gewerbe und Industrie von der jeweiligen
Branche abhéngig ist, ist ein Bezug auf die Uber den BSB ermittelten Abwasseremissionen
nicht korrekt.

Da die Punktemissionen die vorhanden diffusen Ammoniumeintrage in die Gewasser Uber-
wiegen, hat sich die Annahme einer aggregierten Prozessrate fur die effektive Bilanz aus
Substanzaus- und eintragen als praktikablen herausgestellt. Die Ergebnisse zeigen jedoch,
dass diese Rate nicht Uber das gesamte Einzugsgebiet gleich ist, sondern regionae
Unterschiede in der bilanzierten Abbaugeschwindigkeit des Ammoniums aus den Flissen
bestehen. Die aggregierte Prozessrate muss fir genauere Simulationen an die standort-
typischen Verhdltnisse angepasst werden. Dies ist technisch Uber eine Definition
unterschiedlicher , Flussklassen® mdglich, ndheres wird in BOEIE (1999), WAGNER &
KOORMANN (1999) erlautert. Dazu ist eine georeferenzierte Auswertung der prégenden
Einflussgréfien notwendig.

Momentan werden die Kléranlagen in GREAT-ER anhand des angewandten Verfahrenstyps
unterschieden und fir die betrachteten Substanzen zu jeden Typ die Eliminationsleistungen
festgelegt. Die Elimination von Ammonium aus dem Abwasser geschieht in den Kl&ranlagen
Uber eine mikrobielle Oxidation durch Nitrifikanten, welche in jeder biologischen Kléaranlage
ablauft. Limitierend fur den Eliminationsprozess wirken in den Kléranlagen der Besatz an
Mikroorganismen, das Sauerstoffangebot, die Temperatur und der Ammoniumgehat des
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Abwassers. Diese Grofien beeinflussen sich auch gegenseitig. Die Effizienz der Klaranlagen
fir eine Elimination des Ammoniums hangt nicht priméa vom Verfahrenstyp (AS oder TF,
vgl. Abschnitt 3.7) ab, sondern wird a's Prozess von den genannten Einflussgrof3en gesteuert.
Wie angefihrt existieren bisher jedoch keine genauen Untersuchungen zur Effizienz der
Klaranlagen fir Ammonium da Grenzwerte auf Basis der Konzentrationen im Abfluss der
Anlagen festgelegt sind. Eine Beriicksichtigung anlagenspezifischer Effizienzen fur die
bilanzierte Ammoniumelimination ist mit GREAT-ER méglich.
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6 Schlussfolgerungen und Ausblick

6.1 GREAT-ER als Analyseinstrument

Durch den mit GREAT-ER verwirklichten Modellansatz kann fur jeden Punkt innerhalb eines
Gewassersystems die unter den definierten Rahmenbedingungen zu erwartende Konzentration
einer in die Gewasser emittierten Substanz berechnet und direkt mit entsprechenden Mess-
daten verglichen werden (siehe Abschnitt 4). Das Modellsystem braucht dafir Informationen
welche Substanzmengen wo angewendet und in die Gewasser eingeleitet werden (siehe
Abschnitte 2.5 und 3). Je besser / vollsténdiger diese Informationen sind, desto besser ist
naturgemald das Simulationsergebnis. Das Flussmodell berechnet den Gesamtverlust der
Substanz wahrend des Transportes flussabwaérts. Dies ist moglich durch eine stoffspezifische
pauschale Eliminationsrate Uber die Strecke und Flief3geschwindigkeit (=Aufenthaltszeit) oder
durch differenzierte Berticksichtigung aller Faktoren die auf Eliminationsprozesse fur die
Substanz aus dem aguatischen Kompartiment Einfluss nehmen.

An jedem Punkt zwischen zwel Emittenten ist damit bekannt, welcher Anteil der Immissionen
flussaufwarts noch vorhanden ist bzw. welchen Einfluss die vorgelagerten Immissionen auf
das Konzentrationsniveau an elnem Flussabschnitt austiben.

Auf Grundlage der punktspezifisch parametrisierten bestimmenden Grof3en fur Stofftransport
und -verhaten kann GREAT-ER plausible und tberprifbare Hypothesen fur lokale Konzen-
trationen von Substanzen in Fliel3gewassern liefern. Im Gegensatz zu Messwerten oder
generisch berechneten Konzentrationen ordnen sich die georeferenziert berechneten Substanz-
gehalte in einen offenliegenden, nachvollziehbaren Systemzusammenhang ein.

Uberpriifbar sind die Modellergebnisse, weil fir jeden Gewésserabschnitt die zu erwartende
Konzentration berechnet wird. Somit kdnnen die Modellergebnisse direkt mit standortspezifi-
schen Monitoringdaten verglichen werden. Eine statistische Auswertung der Modellergeb-
nisse erlaubt zusétzlich einen Vergleich zu generisch ermittelten Belastungswerten. In den
dargestellten Anwendungsstudien (Abschnitt 4) wird beides mit verschiedenen Methoden,
unabhéngig oder in Bezug zur Lage im Raum, durchgefihrt.

Nachvollziehbare Simulationsergebnisse in Abhangigkeit zur Lage im Raum erlauben im
Umkehrschluss auch die Analyse der punktspezifischen Messwerte und des gesamten
Immissionsszenarios fur ganze Einzugsgebiete. Bereits in Abschnitt 5.1 wurde dargestellte,
dass Messwerte a's zeit- und raumdiskrete Zustande, nur eine begrenzte Aussagekraft zu den
moglichen Zustéanden eines hochdynamischen Systems (hier Gewassersysteme) haben.
Modelle haben durch die regelhafte Abbildung der Redlité algemein eine erklarende
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Funktion fir Wirkungszusammenhange. Das in Abschnitt 4.1.1.1 dargestellte Beispiel der
Identifikation zusétzlicher Emissionsquellen fur Bor zeigt, dass GREAT-ER as Instrument
im Bereich der Systemanalyse einsetzbar ist.

Bel einmaligen Messungen, z.B. Messkampagnen entlang von Flussldufen, sind Ausreil3er
aleine aus den Messwerten naturgemal? nicht zu identifizieren, da der , Normalzustand” als
statistischer Kennwert einer Wertemenge nicht bekannt ist. Diese AusreifRer kénnen durch den
Einsatz von GREAT-ER eindeutig als nicht in den bekannten und dem Modell zugrunde-
liegenden Systemzusammenhang passend identifiziert werden.

Liegen Uber einen Zeitraum eine Vielzahl von Werten an einem Standort vor, werden einzelne
Ausreil3er deutlich. Sind die Messwerte an einem Standort Uber die Zeit variabel kdnnen mit
dem Model die Zusammenhange, die zu diesen Schwankungen fihren, aufgezeigt werden.
Durch Variation der Eingangsparameter konnen maogliche Ausgangskonstellationen identifi-
ziert werden.

Grundlegend ist auch die Analysefunktion von GREAT-ER bel der Beurteilung langfristiger,
stabiler Messreithen. Kommt es in den Ergebnissen des gliltig parametrisierten Modells zu
globalen Uber- oder Unterschétzungen der Konzentrationen fiir eine Substanz, deutet dies auf
eine Fehlannahme der Emissionsmengen hin. Werden die M essergebnisse einzelner Stationen
von den Modellergebnissen nicht korrekt wiedergegeben wahrend sich an anderen Stationen
eine Ubereinstimmung mit den Messdaten ergibt, kénnen die Modellergebnisse as
Ausgangspunkt einer Ursachenanalyse fur die Abweichungen genutzt werden. Liegen
ausreichend viele Messwerte an einer ausreichenden Zahl an Messstationen vor, kann das
Modell genutzt werden, um fehlende bzw. Uber- oder unterschétzte Emissionsgquellen zu
identifizieren. Beispielhaft wird dies fur Bor in Abschnitt 4.1.1.1 und EDTA in Abschnitt 4.2
durchgefuhrt

Die satistische Auswertung der GREAT-ER Resultate ermdglicht auch einen direkten
Vergleich zu den nach den Grundlagen des TGD (Ec 2003) ermittelten PECioca und PECiegiona
Werten.

Mit der in GREAT-ER eingebauten Funktion PECiniia kann entsprechende dem PECioca
direkt ein einzugsgebietsbezogener Kennwert fir die auftretenden Konzentrationen direkt
unterhalb der Einleitstellen berechnet werden. Der PECinia resultiert aus einer Mittel-
wertbildung Uber die mittlere Konzentration am Beginn aler Flussabschnitte in die eine
Abwassereinleitung erfolgt. Der aus georeferenzierten Konzentrationswerten berechnete
PECinitia gibt die tatséchlichen Verhdltnisse in einem Einzugsgebiet besser wieder as der
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generische PECioca, Weil die generische regionale Hintergrundkonzentration (PECiegiona)
durch einen standortspezifischen Wert ersetzt wird.

Mit der Funktion PECcachment Wird der Mittelwert Uber die mittleren Konzentrationen in alen
belasteten Flussabschnitten gebildet. Dieser Wert entspricht sinngemafd dem generischen
PEC egiona, Verbessert den Informationsgehalt jedoch durch eine Berlicksichtigung der
tatséchlichen Verhdltnisse in alen Flussabschnitten des Einzugsgebiets. Hoch- und
niedrigbelastete Gewasserstrecken gehen anhand ihrer tatséchlichen Haufigkeit in die
Berechnungen mit ein.

In verschiedenen der in Abschnitt 4 dargestellten Anwendungsstudien wurden die Rohdaten
des Modellsystems manuell verarbeitet und Haufigkeitsverteilung der Konzentration an den
Emissionspunkten und im gesamten Gewassernetz ermittelt. Diese Haufigkeitsverteilungen
werden mit den Ergebnissen generischer Konzentrationsabschdtzungen (siehe Abbildung 36,
Abbildung 39 und Abbildung 40) oder einer Zielvorgabe fir Gewasserkonzentrationen (siehe
Abbildung 46) verglichen. Aus diesem Vergleich konnen Rickschliisse auf die Aussagekraft
der generisch berechneten K onzentrationswerte gezogen werden.

In den genannten Grafiken ist gut sichtbar, dass generisch berechnete Konzentrationen einen
Wert liefern, der durch eine angepasste Definition der bestimmenden Eingangsgrofien, z.B.
Berlcksichtigung von Sicherheitsfaktoren und ,worst case® Annahmen, durchaus ale
realistisch moglichen Konzentrationen in der Umwelt einschliefd bzw. Gbertrifft. Die
generische Abschétzung kann jedoch keine Aussagen zur Variabilitdt der zu erwartenden
Umweltkonzentrationen liefern. Die georeferenzierte Berechnung mit GREAT-ER ermdglicht
es einen Bezug zwischen den aus den Immissionen resultierenden Konzentrationen und deren
auf Standorte (Gewasserabschnitte, Einleitstellen) bezogenen Haufigkeit im jeweiligen
Einzugsgebiet herzustellen.

Die Konzentration unterhalb eines Emissionspunkts kann somit ohne weitere Analysen
einleiterspezifisch betrachtet werden. Dadurch erdffnet sich die Moglichkeit anhand der
Ergebnisse regulierende Handlungsanweisungen im Bereich eines Immissionsmanagements
zu entwickeln.

6.2 GREAT-ER als Werkzeug fir ein Immissions- und Belastungsmanagement

Als Methoden, um eine gewinschte Umweltqualitét durch regulierende Steuerung des
anthropogen veranderten Stoffhaushalts in Gewassern zu erreichen, stehen sich zwel verschie-
dene Prinzipien gegeniiber; das Emissions- und das Immissionsprinzip.

In diesen beiden Prinzipien stehen Nutzungsanspriiche der Gesellschaft den Anspriichen der
Umwelt gegentiber. Bereits in Abschnitt 1.3 wurden Forderungen nach einem einer
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Abschétzung und Regulierung von Substanzexpositionen in Abhangigkeit von der wirklichen
Verwendung und den inhérenten Eigenschaften in der realen Welt zitiert (FRIMMEL 2000, EG
2001). Auf diesem Wege kann die Nutzung an die lokal tatsachlich bestehende Belastbarkeit
angepasst werden.

Das Emissionsprinzip basiert auf technischen Grundlagen, die in Form von einheitlichen, auf
dem ,Stand der Technik® basierenden Grenzwerten fUr Abwassereinleitungen umgesetzt
werden. Nach dem Emissionsprinzip werden Einleiter (Emittenten) reglementiert, um
Umweltbelastungen an der Quelle ihres Entstehens (Einleitstelle) zu begrenzen. Dies gilt
letztlich auch fr den Verbrauch und das in den Verkehr Bringen von Substanzen, welche in
die Gewasser gelangen. Das Emissionsprinzip geht dagegen von den Ansprichen der
Emittenten aus, Umweltqualitétsstandards und (Nutzungs-) Konflikte werden im Gesamt-
einzugsgebiet nicht lokal spezifisch berticksichtigt.

Das Immissionsprinzip verfolgt einen auf das gesamte (Gewasser-) System bezogenen
Ansatz. Alle Einzelemissionen in die Gewasser werden zu einem Gesamtbild integriert. Dabei
wird explizit die Belastbarkeit der Gewésser standortbezogen an allen Gewasserabschnitten
berlicksichtigt. Die lokal effektiv auftretenden Substanzkonzentrationen innerhalb des
Wasserkorpers resultieren aus der Gesamtheit aller Emissionen in den betrachteten Punkt und
dem die Konzentration beeinflussenden Prozessgefiige. Deshalb muissen flr eine genaue
Betrachtung der Immissionssituation die Emissionsmengen und die raumliche Verteilung der
Emissionspunkte bekannt sein.

Grundlage der Anwendung des Immissionsprinzips fir den Zweck eines Gewdassergite-
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 Berilicksichtigung der Fern-, Wechsdl- und
Folgewirkungen der einzelnen Emissionen voraus. Gelingt dies, ist eine ausgleichende
Steuerung (Management) der Belastungen unter Beachtung der verschiedenen Anspriiche
(Nutzungen) und festgel egter Umweltqualitétsziele moglich.

Fur dieses in das Nutzungssystem integrierte Schutz- und Managementprinzip werden
effizient einsetzbare Modelle bendtigt, die basierend auf dem vorhandenen Wissen begriindete
Hypothesen zu Substanzkonzentrationen in Gewassern liefern und dabei auch die Variabilitét
der Umgebungsbedingungen berticksichtigen konnen. Dies gilt for gegenwartige und
zukinftige Zusténde der Gewasser. Auf diesem Weg kann eine systematische Analyse der
Belastungssituation durchgefiihrt werden, die sich im Gegensatz zu M esskampagnen nicht nur
auf wenige Messpunkte bezieht, sondern eine im Gewassernetz stetige Darstellung liefert.
Schwerpunkte sind hier die Zustandsiiberwachung insgesamt und die Identifikation von
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kritischen Punkten mit gegeniiber den Zielwerten erhdhten Konzentrationen. Notwendig ist
eine gegenseitige Erganzung von Messung und Simulation, d.h. gegenseitige Kontrolle und
Weliterentwicklung (siehe Abschnitt 5.1).

Die dargestellten Beispiele im Abschnitt 4 dieser Arbeit zeigen flr verschiedene Substanzen
Ergebnisse, die dem Anspruch einer Immissionsbetrachtung entsprechen. GREAT-ER berech-
net die Konzentration von Stoffen in réumlich definierten Gewasserabschnitten in Abhangig-
keit von Einleitstelle, Einleitmenge und Verhalten der Substanz im Gewasser. Damit erfillt
GREAT-ER die Bedingungen fir eine Immissionsbetrachtung durch den verwendeten
georeferenzierten Ansatz (vgl. Abschnitt 6.1) und kann as ein Instrument zur Analyse von
konzentrationsbezogenen Umweltqualitétszielen in Flief3ggewassern eingesetzt werden.

Die mit der Einleitung von Chemikalien in Fliel3gewasser verbundene Belastung, aus der sich
Risiken und Gefahren entwickeln kénnen, kann durch Vermeidungs-, Verminderungs- und
Begrenzungsstrategien gesteuert werden. Die Vermeidung oder Begrenzung von Eintrégen,
durch Reglementierung oder Konsens, wirkt praventiv und trifft so den Kern des (Risiko-)
Vorsorgegedankens. Die Kontrolle durch Messung und anschlief3ende Verminderung ist
dagegen ein nachsorgendes Prinzip, kann also nur anhand der Folgen einer Emission zu einer
Reglementierung in der Zukunft fihren. Hier wird versucht bereits bestehende Gefahren oder
Risiken abzuwenden.

Die Argumentationsbasis fur die Entwicklung von Strategien zur Risikovorsorge bilden Daten
Zu den bestehenden oder hypothetisch méglichen Umweltkonzentrationen der Substanzen.
Tatsachliche Konzentrationen lassen sich durch Messungen feststellen. Die Wirksamkeit
dieses Uberwachungsmittels ist neben seinem nachsorgenden Charakter aus wirtschaftlichen
und technischen Grinden durch Menge und Auswahl der Messstellen und -zeitpunkte
eingeschrankt. Also sind die existierenden Messnetze niemals lickenlos. Es besteht die
Moglichkeit, dass ,, Brennpunkte® durch Auslassung aus der Betrachtung herausfalen. Dies
belegen auch in Abschnitt 4 vorgestellte Untersuchungsergebnisse. Fir noch nicht in der
Umwelt vorkommende Substanzen kann die Uberwachung durch Messung naturgemal
Uberhaupt nicht angewendet werden.

Modellsimulationen der als Folge von Substanzemissionen in den Gewassern entstehenden
Konzentrationen liefern dagegen Daten fur alle genannten Strategien. Sie ermdglichen es,
sowohl das Vorsorgeprinzip im Rahmen des Risikomanagements fur (noch) nicht in der
Umwelt vorkommende Substanzen anzuwenden, als auch Datenlticken in den vorhandenen
Messreihen zu schlief3en.
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Uberschreitungen definierter Ziel- und Grenzwerte erfordern zudem eine Aufklarung der
Ursachen. Zunéchst muss die Prozesskette, welche zu dieser Uberschreitung fihrt, aufgeklart
werden. Aus dem Ergebnis dieser Analyse kann eine Strategie zur Reduzierung der Belastung
ausgearbeitet werden. Im einfachsten Fall ist eine einzelne Emission, evtl. in raumlicher
Nahe, als Uberschreitungsgrund leicht zu identifizieren. Liegen eine Vielzahl von Emissionen
oberhalb des Betrachtungspunkts vor (, Multipunkteinleitungen*), besteht die Aufgabe in
einem ausgleichenden Management dieser, aus den verschiedensten Nutzungsanspriichen
entstehenden Emissionen. Die Option eines an die realen Zustande 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 readen Bedingungen angepassten
Belastungsanalyse dar.

Eine Stérke von GREAT-ER ist die Mdglichkeit Fallszenarien zu simulieren. Ausgehend von
Zielwerten koénnen auf rdumlich diskreter Basis die Folgen von Veranderungen der
Immissionsmengen und maxima zulassige Emissionsmengen fir spezifische Einleiter
ermittelt werden. GREAT-ER kann mit seinen Fahigkeiten Emissionen, Substanzverhalten
und effektive Konzentrationen in ein Verhdtnis zueinander zu stellen, als leistungsstarkes
Simulationswerkzeug die Ausarbeitung von Immissionsverordnungen fir Gewasser bis in
kleine raumliche Einheiten unterstitzen. Die Mdglichkeit, Belastungsschwerpunkte durch
» Multipunkteinleitungen“ in den Gewassern zu lokalisieren, verbindet sich so in GREAT-ER
mit der Option, Minderungsstrategien durch Verdnderungen der punktsspezifischen
Emissionsmengen zu entwickeln und auch zu Uberprifen. Durch die hohe rdumliche
Auflésung kénnen lokale Besonderheiten beriicksichtigt werden. Die rdumliche Auflésung
der im Rahmen dieses Projekts vorgelegten Einzugsgebiete beinhaltet aus Grinden der
Datenverfugbarkeit und des Arbetsaufwands teilweise noch Generalisierungen. Alle
GREAT-ER Einzugsgebiete konnen aber problemlos nachkalibriert und steigenden
Anspriichen angepasst werden.

Aus der zuldssigen systembezogenen Immissionsmenge, definiert durch gegebene Ziel und
Grenzwerte, konnen also auf Mengen- und zeitlicher Basis regulierende Vorgaben fur die
lokalen Emissionen definiert werden.

6.3 Bildung von Substanzklassen

Die Verlaufe der Konzentrationslangsprofile der in dieser Arbeit simulierten Substanzen
beruhen ale auf den gleichen Rahmenbedingungen. Die Einleitpunkte und die
Abflussmengen sind in den verschiedenen Szenarien gleich. Eine Ausnahme gilt fir das
Diuron, fur welches die Abflussmengen an den Hauptanwendungszeitraum angepasst werden
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mussten (siehe Abschnitt 4.5). Die Entsprechung der &uf3eren EinflUsse auf die Konzentra-
tionsprofile bedeutet, dass die auftretenden Unterschiede zwischen den Verlaufen von den
Verwendungen und Eigenschaften der Substanzen abhéngig sind. Diese Abhangigkeit erlaubt
folglich eine grobe Klassifizierung der Substanzen in Hinblick auf die as Folge von
Eigenschaften und Verwendungsmustern entstehenden Konzentrationsprofile in den
Gewassern. Bestimmend fur die Konzentrationsverlaufe sind die lokalen Immissionsmengen,
das Verhalten im Gewasser und die Verdinnung.
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Abbildung 56: Vergleich verschiedener der Konzentrationsprofile fur Bor, Diclofenac
und Diuron in der Ruhr, die Einmindungen wichtiger Nebenfliisse sind durch
Senkrechte gekennzeichnet.
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In Abbildung 56 sind zur Veranschaulichung der unterschiedlichen Dynamik die ssimulierten
Konzentrationsprofile der Substanzen Bor, Diclofenac und Diuron im Léngsverlauf der Ruhr
in einem Diagramm dargestellt. Die absoluten Konzentrationen sind zum besseren Vergleich
skaliert dargestellt, woraus bei Diclofenac eine starke Uberhéhung der Konzentrationsprofile
resultiert. Die Schnittpunkte der Markierungen fir Nebenflisse mit den
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Konzentrationsprofilen stellen jewells die Konzentrationen unterhalb der Einmindungen bei
vollstandiger Durchmischung dar. Abbildung 57 zeigt die entsprechenden Profile der
Substanzen in Volme und Lenne.
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Abbildung 57: Vergleich verschiedener der Konzentrationsprofile fir Bor, Diclofenac
und Diuron in Nebenflissen der Ruhr (vgl. Abbildung 56)

Da in Abbildung 56 und Abbildung 57 die unterschiedlichen Immissionsmengen durch
Skalierung der absoluten Konzentrationen quasi ,, herausgekurzt” sind, wird ein Vergleich der
EinflUsse der effektiven Eliminationsrate aus dem Gewasser und der Verdinnung auf die
Konzentrationsverlaufe moglich.

Fur Bor als konservativen Tracer gilt das Prinzip der Massenerhatung. Das Profil dieser
Substanz zeigt dementsprechend durch sinkende Konzentrationen die Auswirkungen und
Lage der Zuflusse geringer belasteten Wassers im Verlauf der Ruhr (Verdinnung). Da der
Substanzinput die Verdinnung entlang der Flie3strecke Uberwiegt, steigt die
Borkonzentration von der Quelle zur Mindung an. Alle Immissionen werden zu einer
Gesamtfracht im Gewésser akkumuliert. Ahnlich verlauft das hier nicht dargestellte,
Konzentrationsprofil des nur sehr langsam aus dem Gewésser eliminierbaren EDTA (vgl.
Abbildung 27). Diese beiden Substanzen lassen sich in einer Klasse zusammenfassen, die sich
durch die Akkumulation der Immissionsfrachten und ene dadurch prima von der
Verdinnung abhangigen Gewasserkonzentrationen auszei chnet.

Diclofenac wird aus dem Gewaésser relativ schnell durch Photoabbau eliminiert. Unterhalb
von Immissionen wird die Substanzkonzentration deshalb bereits auf kurzen



Schlussfolgerungen und Ausblick 151

Streckenabschnitten wieder merklich reduziert. Dadurch entsteht ein charakteristisches
»Sagezahnprofil“ 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 Verdiinnung beruht. Diclofenac steht
stellvertretend fir eine Substanzklasse, die aus dem Gewaésser gut eliminiert wird. Durch
Multipunkteinleitungen entlang der Flief3gewasser wird die Konzentration jedoch an vielen
Punkten stark erhoht. Es stellt sich ein , mittleres® Belastungsniveau ein, um welches die
Konzentrationen im Langsverlauf durch raumlich aufeinanderfolgende Emissionen oszillie-
ren. FUr Substanzen mit vergleichbarem Verhalten besteht eine starke Abhangigkeit der
Gewasserkonzentrationen von der réaumlichen Anordnung der Emissionspunkte. In Abhangig-
keit von der raumlichen Anordnung der Einleitungen, Hohe der Emissionsfrachten und der
Verdinnung steigt, fallt oder stagniert das,, mittlere” Niveau.

Diuron unterscheidet sich von den anderen Substanzen durch das auf Flachen bezogene
Verbrauchs- und Emissionsszenario (siehe Abschnitt 3.6 und 4.5). Die Immissionen der
Substanz sind relativ zur Bevolkerungszahl in den landlichen Regionen im Oberlauf der Ruhr
hoher as im dicht besiedelten Bereich des Unterlaufs. Die hohen Konzentrationswerte im
Oberlauf sind eine Folge der relativ. hohen Emissionsmengen gegeniiber schlechter
Verdinnung im Gewasser. Der Vergleich zum Konzentrationsprofil des Bors zeigt, dass der
Rickgang der Konzentrationen oberhalb km 160 stark durch Verdinnung dominiert wird.
Jedoch wird die Substanz zusétzlich in geringem Mal%e aus dem Wasser eliminiert. Der
Vergleich der Profile von Bor und Diuron wird alerdings durch die unterschiedlichen
Emissionsfrachten der jeweiligen Emittenten erschwert. Unterhalb von km 160 werden die
Emissionsmengen fur Diuron im Verhdltnis zur Zahl der angeschlossenen Einwohner
zunehmend geringer. Die Emissionsfrachten gleichen in diesem Bereich die geringe Elimina-
tion und Verdinnung aus, so dass sich ein stabiles Konzentrationsniveau ausbildet. Diese
Substanz reprasentiert eine Klasse, welche sich nicht durch den in GREAT-ER verwendeten
Ansatz eines Pro-Kopf-V erbrauchs abbilden | &sst.

Dieses Ergebnis verdeutlicht den signifikanten Unterschied zwischen verschiedenen Substan-
zen aufgrund der Topologie von Emissionspunkten in Verbindung mit den einflussnehmenden
Umweltparametern in ihrer einzugsgebi etsspezifischen Raumstruktur. Mit dem Werkzeug der
georeferenzierten Modellierung kénnen die sich andernden Konzentrationsverhdtnisse fir
verschiedenartige Substanzen im Langsschnitt der Gewasser erfasst werden. Fir ale
Substanzen zeigt sich, dass an den Einleitstellen die hdchsten Substanzkonzentrationen
vorkommen, die dann flussabwaérts durch Verdinnung und Elimination verringert werden
konnen.
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Die signifikante Abhangigkeit der Gewasserkonzentrationen von réaumlichen Einfltissen und
Zusammenhangen zeigt, dass nur unter Berticksichtigung dieser Parameter ein der Realitét
angendherter Bild von Konzentrationsverteilungen in Gewassersystemen modelliert werden
kann. Sind die UmgebungsgrofRen fir ein Einzugsgebiet einma erfasst, konnen die
Ergebnisse zwischen Substanzen mit verglei chbaren Eigenschaften Ubertragen werden.

In Abhangigkeit von den Ergebnissen des Modellsystems GREAT-ER lassen sich Substanzen
hinsichtlich der Kennwerte

* Verbrauchsmuster
*  Quellen und lokale Eintragsbilanz in die Gewasser
» Reichweite der Wirkkonzentration im Fliessgewdasser

kategorisieren.

Das Verbrauchsmuster beschreibt den Verwendungszweck einer Substanz, , Wer* setzt ,Wie
vie“ der Substanz ,Wann* und ,Wo* ein. Welche Eintrage sind in die Abwassersysteme
bzw. direkt in die Gewésser aus dem Verbrauch zu erwarten. In dieser Arbeit wurden drei
verschiedene Verbrauchsmuster dargestellt, nahezu ausschliefdlicher Pro-Kopf-Verbrauch
(HHCB, Diclofenac), Pro-Kopf-Verbrauch und lokal signifikante zusétzliche Emissionen
(Bor, NH4N) und ein flachenbezogener Ansatz (Diuron). Der Kennwert ,,Verbrauchsmuster”
ist ein Eingangsparameter der Modellierung und in seiner Bestimmung dem Modéell
vorgeschaltet, um aus bekannten Verbrauchsmengen fir grof3e Raumeinheiten (Einzugsge-
biete, BRD, Europa) lokae Verbrauchsmengen zu berechnen. Die eigentlichen Quellen und
deren spezifische Eintragshilanz in die Gewasser ergeben sich aus dem Verbrauchsmuster in
Verbindung mit den lokalen Gegebenheiten eines Raumausschnitts — hier jewells einer
Siedlung bzw. des Einzugsbereichs einer Klaranlage, den Eigenschaften des Abwassersystems
(insbesondere der Reinigungseffizienz) und den inhérenten Eigenschaften der betrachteten
Substanz.

Die Reichweite einer Wirkkonzentration einer Substanz im Fliessgewassersystem ergibt sich
aus den effektiven Immissionsmengen in die Gewasser an den Einletstellen 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 Gewasser-
system unterhalb der Einleitpunkte, in Verbindung mit einer Bewertung aufgrund eines
Schwellenwertes, unter dem die Konzentration als vernachl&ssigbar angesehen werden kann.
Diese Betrachtungswei se 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 fir
Schwellenwerte ist das PEC Konzept nach EC (19964). 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, fir die jeweiligen Emittenten
durch Elimination und/ oder Verdinnung eng begrenzt ist. In eéinem bestimmten Abstand
unterhalb des Emissionspunkts ist die Konzentration der Substanz unter den definierten
Schwellenwert gesunken, und kann dort als vernachlassigbar gewertet werden. Damit ist die
Reichweite dieser Emission/ Substanz im betrachteten System per Definition eingegrenzt.
Bel 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
Losungsansdtzen konnte das Modellsystem fur das nordrhein-westfdische Rheineinzugs-
gebiet und das deutsche Einzugsgebiet der Elbe kalibriert und eingesetzt werden. Dabei wurde
unter anderem ein verbesserter Ansatz fr 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 Zusammenhénge berechnet werden
konnen.

Das heute bereits vorhandene Wissen wurde so zusammengefihrt, dass die hypothetischen
»Messwerte” aus Simulationen unter Berticksichtigung aler Unsicherheiten als ein Argument
zu einer begrindeten Reglementierung von Substanzen und Emissionen genutzt werden
konnen.

Die Ergebnisse zeigen, dass GREAT-ER durch den georeferenzierten Modellansatz aus Sicht
der Gewassertiberwachung eine flachendeckende Kontrolle der Konzentrationen xenobio-
tischer Substanzen in Gewassernetzen erlaubt. Da die Modellergebnisse auf einer Integration
des Systemzusammenhangs, gebildet aus Emissionen, Verdinnung und Elimination, beruhen,
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ist es auch moglich, Fehler in den Grundannahmen (Emissionsmengen, Umweltparameter,
Substanzverhaten) durch die Ergebnisanalyse zu identifizieren. Dies gilt besonders fir
zusétzliche lokale Emissionen, jedoch auch fir lokal variierendes Verhalten der Substanzen in
der Umwelt. Im Umkehrschluss ist es durch die theoretisch untermauerte Modellierung auch
moglich, Messwerte zu Uberprifen und verbesserte Messkampagnen und -netze zu planen.

Damit steht mit GREAT-ER ein Modellsystem zur Verfigung, welches innerhalb eines
Belastungsmanagements fir Gewasser sowohl fir eine Kontrolle von bestehenden oder
voraussichtlichen Konzentrationen eingesetzt werden kann, als auch ein Planungswerkzeug
flr ein an Zielwerte angepasstes Management von lokal akzeptablen Substanzemissionen und
-immissionen. GREAT-ER entspricht in seiner Konzeption den in jlungerer Zeit von
verschiedenen Seiten aufgestellten Forderungen (EG 2001; HAHN ET AL. 2001; EG 2000) die
Zustandsbetrachtung von Gewaéssern von den bisher Ublichen einzugsgebietsbezogenen
Bilanzierungsansétzen hin zu den quell- und punktbezogenen Ansétzen weiterzuentwickeln.

Zusammengenommen zeigen die Ergebnisse der Arbeit, dass GREAT-ER in Bezug auf Infor-
mationsdichte und Aussagekraft der Ergebnisse den in der Einleitung genannten Ansédtzen
Messung und generische Modellierung Uberlegen ist. Jedoch ist immer eine Abgleichung
zischen Messung und Modell notwendig, um einerseits die Modellergebnisse in die
tatséchlichen Bedingungen einordnen zu kdnnen und andererseits das Modell an veranderte
Umgebungsparameter anpassen zu konnen. Generische Ergebnisse geben fur die hier
betrachteten Einzugsgebiete insgesamt die mittleren Verhdtnisse wieder, allerdings sind
alleine aus diesen Werten keine Riickschlisse auf mogliche Uberschreitungen von Ziel- und
Grenzwerten zu ziehen. FUr eine erste Abschdtzung der resultierenden Gewasser-
konzentrationen einer Substanz mit bekannten Eigenschaften kann durch die vorgestellte
Klassifizierung, nach der vergleichbare Substanzen im selben Einzugsgebiet zu &hnlichen
Konzentrationsverteilungen fuhren, zurlckgegriffen werden. Daraus ergibt sich ene
Ubertragbarkeit durch Messwerte verifizierter Modellergebnisse auf Substanzen, die noch
nicht oder nur unterhalb von Messgrenzen in den Gewassern vorkommen.

Die eingangs aufgeworfene Frage nach Mdoglichkeiten und Vorteilen der georeferenzierten
Expositionsanalyse und wie sich GREAT-ER in die vorhandenen Ansdtze, Messung und
generische Expositionsanalyse, einordnet, kann damit beantwortet werden, dass zunéchst ein
starker Informationsgewinn zu erwarten ist. Besonders die durch die beiden anderen
Methoden nicht erfasste zeitliche und rdumliche Variationsbreite der moglichen Gewésser-
konzentrationen kann durch die georeferenzierte Analyse mit dem probabilistischen Ansatz
klar eingegrenzt werden. Zusétzlich wird eine systematische Verknipfung der gemessenen
Daten mit den zugrundeliegenden Parametern erméglicht, wodurch sich auch ene
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Verbesserung des Systemverstdndnisses ergibt. Dieses Systemverstandnis kann fir eine
Entwicklung hin zu gewiinschten Konzentrationsverteilungen planerisch genutzt werden.

Die zur Verfigung stehende Datenbasis war in diesem Projekt alerdings teillweise sehr
eingeschrankt. Die Ergebnisse stehen deshalb teilweise noch nicht auf einem so sicheren
Fundament wie dies wiinschenswert wére. Deshalb missen noch weitere Untersuchungen
durchgefiihrt werden, die eine Bestétigung der gezogenen Schlussfolgerungen zulassen. Der
sinnvolle Einsatz von GREAT-ER als Analyseinstrument kann durch gezielte Mess-
kampagnen an durch das Modellsystem identifizierten Brennpunkten im Gewassersystem
bestétigt werden. Auch die Bildung von Substanzklassen muss durch Simulation und
Messung weiterer Substanzen mit dhnlichem Verhaten bestéatigt werden. Ebenso kann der
wirkliche Bewels fur die Einsatzmoglichkeit im Immissions- und Belastungsmanagement nur
durch die Verwendung des Model|systems in diesen Bereichen erbracht werden.
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