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Datenqualitat und Risikoanalysen — Das
Risikohandlungsmodell zur Altlastenbearbeitung

R. W. Scholz, A. Heitzer, T. W. May,
N. Nothbaum, J. Stinzi, O. Tietje

1 Einleitung

Altlasten sind nicht nur ein 6kologisches sondern seit einiger Zeit auch ein wachsendes oko-
nomisches Problemfeld. Seit Mitte der achtziger Jahre sind vielerorts umfangreiche Bestands-
aufnahmen der Altlastenverdachtsflachen durchgefiihrt worden. Heute stehen nun fiir in einigen
Industrieldndern, z. B. der Bundesrepublik Deutschland und der Schweiz, die Behorden und
Verantwortlichen vor der Aufgabe, die Risiken genauer abzuschitzen und/oder Sanierungen
einzuleiten. Kostenschidtzungen der Altlastenbearbeitung gehen allein in der Bundesrepublik
Deutschland in den dreistelligen Milliardenbereich. Somit ist es nicht verwunderlich, wenn
heute Forderungen nach sorgfiltigen Wirksamkeits- und Effizienzanalysen der Altlastenbe-
handlung laut werden und sich Umwelt- und Altlastenverantwortliche mit einem zunehmenden
Legitimationszwang konfrontiert sehen. Eine zentrale Rolle spielen dabei die methodischen
Grundlagen der Gefahren- und Risikobewertung. Dabei riicken Fragen nach einem problem-
adaquaten Aufwand der Datenerhebung bei der Optimierung der Datenqualitiit in den Vorder-
grund (vgl. Gilbert & Simpson (1992), van Ee et al. (1990)).

So heif3it es etwa in der Ankiindigung zur Conlimes-Tagung “94: "Da die Ableitung eines Hand-
lungsbedarfs zur Gefahrenabwehr und Risikominderung einen hohen Anspruch an die "Exakt-
heit" der Untersuchungsergebnisse und an die Kenntnisse der Datenqualitit stellt, muf3 der Be-
lastungsbewertung eine Qualitédtspriifung der Daten vorangehen" (Seltmann et al. (1994), Her-
vorhebung nicht im Original). Angesichts der vielen Unsicherheiten in der Probenahme und der
Datenanalyse stellen sich die Fragen:

- Welche Bedeutung hat die Forderung nach der "Exaktheit" der Untersuchungsergebnisse?

- Wodurch bestimmt sich bei einer Beurteilung von kontaminierten Altlasten die Datenqualitiit?

Zur Beantwortung dieser Fragen bedarf es eines konzeptionellen Rahmens, der unseres Erach-
tens auf einer geigneten Fassung des Risikobegriffs basieren muf3. Das in diesem Papier vorge-
stellte Allgemeine Risikohandlungsmodell stellt einen integrativen Ansatz dar, welcher einerseits
einen Zugang zur Bestimmung von Kriterien der Datenqualitit bei der Belastungsfeststellung
und der Risikobeurteilung liefert. Andererseits bietet er auch einen Schliissel zur Effizienzbe-
wertung von Interventionsmafnahmen (Sicherung, Sanierung). Das Modell nimmt Bezug auf
den Entwurf der ISO-Normen Bodenqualitdit - (ISO-10381 International Organization for Stan-
dardization (1994)) sowie auf die zugrundeliegende Literatur (CroBmann & Paetz (1994),
Nothbaum et al. (1994)).



2 Das Allgemeine Risikohandlungsmodell

Im alltidglichen Sprachgebrauch ist eine Risikowahl oder Risikobewertung dadurch gekenn-
zeichnet, dal man zwischen mehreren Handlungsalternativen auswihlen muf3, wobei mit der
Wahl mindestens einer Alternative verschiedene unsichere Ausginge verbunden sind. Eine ent-
sprechende Situation liegt beispielsweise vor, wenn eine Datenerhebung zur Belastungsfest-
stellung eines Areals durchgefiihrt werden soll. Die Alternativen stellen hier verschiedene Un-
tersuchungsprogramme dar. Als unsichere Ausgiinge sind hier die MeBergebnisse zu betrach-
ten, die sich bei den verschiedenen Programmen mit unterschiedlichen Wahrscheinlichkeiten
einstellen. Das Allgemeine Risikohandlungsmodell ist in Abbildung 1 wiedergegeben.

Ausgangspunkt Handlungs- Ereignisse / Risikofunktion Entscheidung
einer alternativen Wahrschein-
Untersuchung: A lichkeiten
Pos || Ei x
Umweltsystem A, := "keine Handlung" 3 : Fo (A (Pg pr+-Pg s (B E)) —>

Vorwissen
bezlglich
Hypothesen A, durch
bezogen A, = "Beprobung Optimierung
auf . / Sanierung E,-.E)) — vonr
Erkenntnis, / Sicherung - Typ 1"
Intervention

A, = "Beprobung
/ Sanierung
/ Sicherung - Typ k"

Abbildung 1: Allgemeines Risikohandlungsmodell.

2.1 Ausgangspunkte

Fiir die Durchfiihrung einer Risikountersuchung sind die folgenden Ausgangspunkte zu identi-
fizieren. Das Umweltsystem, wie z. B. eine Altlastsituation, stellt den Untersuchungsgegen-
stand dar. Ausgehend vom Vorwissen werden auf dieses Umweltsystem bezogene Hypothesen
aufgestellt, beispielsweise "Das Schadensrisiko ist groer als € und 1aBt sich durch eine MaB-
nahme reduzieren".

Ziele einer Handlung konnen einerseits Erkenntnisinteressen, z. B. die Ermittlung eines Risikos
sein. Andererseits kann das Handeln im Sinne einer Intervention (wie einer Sanierungsmal3-
nahme) direkt auf die Verringerung eines Risikos ausgerichtet sein. Das Erkenntnis- oder Inter-



ventionsziel bestimmt die Art und den Umfang der fiir eine Risikountersuchung zu erhebenden

Daten. Es lassen sich fiir Altlasten die folgenden Zielsetzungen unterscheiden:

* die Ermittlung von durchschnittlichen oder maximalen Belastungen bzw. von Belastungs-
verteilungen im Hinblick auf die Feststellung der Uberschreitung von Priif-, Richt-, Grenz-
und/oder Sanierungswerten;

* die Priifung von Verursachungshypothesen,

 die Ableitung von wissenschaftlich begriindeten Grenzwerten,

 die Erfolgskontrolle von Interventionen (wie z. B. Sanierungsmafnahmen), oder gar

+ die Beurteilung von Okosystemeigenschaften (beispielsweise zur Abklidrung der Nachhaltig-
keit einer Nutzung).

2.2 Handlungsalternativen

Wir unterscheiden fiir die Altlastenbearbeitung zwei verschiedene Typen oder Bereiche von
Handlungsalternativen' oder Handlungsstrategien A, A, ..., A:
a Untersuchungsdesigns und Probenahmeplidne: Die Handlungsalternativen bestehen darin,
entweder sich fiir eine Abkldrung nach einem der verschiedenen Beprobungsprogramme A,
zur Belastungsfeststellung zu entscheiden oder nichts zu tun (im folgenden mit A, bezeich-
net).
b Interventionen: Hier bestehen die Handlungsalternativen A, etwa aus:
* Nutzungsinderungen und SicherungsmaBnahmen, etwa durch Verbote, Einzdu-
nung, Schlitzwandabsicherung etc.,
* Sanierungsmafnahmen, z. B. Bodenwésche, in-situ Dekontaminationen durch mik-
robiologische Sanierung,
* Interventionen allgemeiner Art, z. B. zur Verminderung einer Grundlast.

2.3 Ereignisse

Aus jeder Handlungsalternative konnen verschiedene Ereignisse oder Folgen resultieren. Er-
eignisse sind Informationsstinde iiber das vorliegende Umweltsystem oder iiber zukiinftige
Zustiande. Dazu dienen die Datenerhebungen (Monitoring) und die entsprechenden Systemmo-
delle. Als Folgen werden Systemzustinde aufgefallt, die sich aus den umweltsystembezogenen
Handlungen ergeben (z. B. aus Sicherungs- oder Sanierungsmafnahmen).

2.4 Auftretenswahrscheinlichkeiten

Bei der Wahl einer Handlungsalternative A; kann ein Ergebnis bzw. ein Folgeereignis E; mit
einer bestimmten Wahrscheinlichkeit p,; resultieren. Dies heifit, zu jeder Handlungsalternative
A; gibt es einen Wahrscheinlichkeitsvektor p;=(p;, P> ---» Pix)» der die Auftretenswahr-

" Der Einfachheit halber wird an dieser Stelle lediglich der Fall mit endlich vielen Handlungsstrategien betrachtet. Den
Fall unendlich vieler Alternativen behandeln wir in Abschnitt 2.6.



scheinlichkeiten der Ereignisse unter A; enthélt. Im Fall von informationsgerichteten Handlun-

gen ist dies der Wahrscheinlichkeitsvektor fiir das Auftreten einer spezifischen Konstellation
von MeBwerten. Bei den Interventionshandlungen (z. B. einer Sanierung) sind die Folgen
mogliche zukiinftige Umweltzustinde. Solche Auftretenswahrscheinlichkeiten werden hiufig
subjektiv abgeschitzt oder, bei groleren Datensétzen, mit frequentistischen Modellen bestimmt
(vgl. hierzu Scholz et al. (1992b)).

2.5 Risikofunktion

Das schwierigste und noch am wenigsten geloste Problem bei der Risikohandlungsabwigung
ist die Formulierung der Risikofuktion. Diese Funktion kann man als eine Bewertungsfunktion

auffassen. In ihr sollten im Idealfall
» die Aufwendungen (Kosten, Zeit), die mit den Handlungsalternativen A, verkniipft sind,

* die (bedingten) Wahrscheinlichkeiten der verschiedenen Ereignisse/Folgen p; |, p;,, --» Dix
unter A, und

e der potentielle Nutzen (z. B. Zielerreichung einer Dekontamination) bzw. der mogliche
Schaden (z. B. Transportemissionen), der aus den Ereignissen/Folgen E, ...,E, resultiert,

integriert sein.

Allgemein weist die Risikofunktion die Argumente A, (Handlungsalternative, einschlieBlich der
Aufwendungen), E, (Ereignisse/Folgen) und p;; (die zugeordneten Wahrscheinlichkeiten) auf.

In den Umweltwissenschaften werden hdufig Risikofunktionen betrachtet, die nicht alle Argu-
mente beriicksichtigen. Besteht beispielsweise das Ziel einer Untersuchung in der Belastungs-
feststellung, wird hiufig lediglich der mittlere zu erwartende MeBfehler als Bewertungsfunktion
genommen. Bei einer solchen Funktion werden Uber- und Unterschitzungen gleich bewertet
und die Kosten fiir die Probenahme und Analytik bleiben unbeachtet.

Betrachten wir als Handlungsalternativen Sanierungs- oder InterventionsmaBnahmen, dann
werden in die Risikobewertungsfunktion oft nur die Wahrscheinlichkeiten fiir das Eintreten
bestimmter unerwiinschter Zustinde/Schiden, z. B. Todes- oder Erkrankungswahrscheinlich-
keiten einbezogen.

Etwas komplexere Risiko- bzw. Bewertungsfunktionen sind etwa fiir die MeBfehlerbewertung
Kombinationen aus der Hohe der erwarteten Abweichung und der Streuung (z. B. das Mittel-
wert-Varianz-Modell von Borcherding (1977) oder Kombinationen aus o- und B-Fehlern und
den mit richtigen und falschen Aussagen verkniiften Kosten/Nutzen (z. B. bei der Priifung von
Grenzwertiiberschreitungen oder bei Verursachungshypothesen).

Um einen anschaulichen Zugang zu den Grundlagen und zur Konstruktion der Bewertungs-
bzw. Risikofunktion im Falle eines Kontinuums von Handlungsalternativen Ax zu bekommen,
betrachten wir einen Spezialfall. Wir nehmen dazu an, daf} sich der Aufwand bei einer Hand-
lung (z. B. einer SanierungsmafBnahme) kontinuierlich steigern 18t und dafl es gleichermal3en
ein Kontinuum von Ereignissen Ey gibt. Bei einer Handlungsalternative Ay wird die Wahr-



scheinlichkeit fiir das Eintreten von Ey gemidl der bedingten Wahrscheinlichkeitsverteilung
p(EylAx) beschrieben. Nehmen wir weiter an, da3 Ereignisse mit einer kleineren Ausprégung
als besser bewertet werden, so kann man die Auffassung, da} bei einem geringen Aufwand
sich ein schlechtes Ergebnis (z. B. eine grole Konzentration eines Schadstoffes) mit groBer
Varianz einstellt, bei hohem Aufwand hingegen - idealerweise - ein besseres Ergebnis mit ge-
ringer Varianz erzielt wird, mit einem Bild wie in Abbildung 2 verdeutlichen.

P(Ey [ Ax)

Abbildung 2: Veranschaulichung der bedingten Verteilungsfunktion p(EylAx) fiir Ereignisse
(Ey) bei gegebenen Handlungen Ax unter der Annahme, daB Ey und Ay kontinuierliche Variab-
len seien.

Zu beriicksichtigen sind nun in einer Risikofunktion die Kosten fiir die Aufwendungen. Gemal3
unseres Ansatzes bilden diese Kosten eine weitere Dimension. Unter der Annahme eines Kon-
tinuums von Handlungsalternativen schreiben wir jeder Handlungsalternativen einen Aufwand
k(A) zu. Die Kostenfunktion steigt mit zunehmender Intensitit der Ma3nahme (vgl. Abbildung
3).



k(A)

Kosten der Handlungsalternativen A

Intensitdt der Handlungsalternativen A

Abbildung 3: Veranschaulichung der Kostenfunktion k(A) unter der Annahme, dall A=A eine
kontinuierliche Variable sei.

Die Risikofunktion r(A, E, p(EIA)) ist nun eine integrale Bewertung der Aufwandkosten k(A),
der Bewertung der Ereignisse v(E) und der Ereignisverteilung p(EIA). Die Bewertungsfunktion
ist perspektiven- bzw. personenabhingig. Dies heiflt insbesondere, dal} es selbst bei bekannten
Funktionen k(A), v(E) und p(EIA) keine allgemein akzeptierte Formel oder Funktion geben
kann, mit der diese zu einem Risikowert verkniipft werden. Wir liefern in Kapitel 4 einige Bei-
spiele fiir Risikofunktionen.



3 Steuerung und Bewertung der Datenqualitat in der
Altlastenbewertung

Fiir die Untersuchung von Altlastenrisiken bei der Erstbewertung oder bei der Planung von
Interventionsmaf3nahmen ist die Bestimmung einer addquaten Datenqualitidt und der Einbezug
von Effizienzkriterien anzustreben. Bei einer Beurteilung von Datenqualitét sind eine Reihe von
grundsitzlichen Aspekten zu beachten:

Die Altlastenbewertung ist ein sequentieller Proze3, bei dem von einer Desk-Top-Untersuchung
tiber Screening-Studien und einer Erstbewertung bis zur differenzierten Belastungsfeststellung
fortgeschritten wird. Bei einer Belastungsfeststellung ist es in aller Regel von Vorteil, sich zu-
erst mit einem groberen Beprobungsplan (z. B. mit wenigen Bohrungen) einen Uberblick zu
verschaffen, bevor ein dichtes Probenahmeraster zur Anwendung kommt.

Fiir ein zielgerichtetes Handeln miissen problembezogene Modelliiberlegungen und Hypothesen
ausgearbeitet werden (vgl. International Organization for Standardization (1994), Nothbaum et
al. (1994)): Fiir eine Belastungsfeststellung ist auf der Basis des Vorwissens ein Systemmodell
(Umweltmodell) und eine Belastungshypothese zu formulieren. Beispielsweise muf3 abge-
schitzt werden, ob ein gleichmiaBiger Eintrag (z. B. aus der Atmosphire) oder heterogene Ver-
hiltnisse aufgrund punktueller Expositionen vorliegen. In letzterem Fall wird ein Versuchsplan
mit Vorteil so gestaltet, dall eine belastungsproportionale Reprisentativitéit bei der Stichproben-
ziehung erreicht wird (Rasemann (1995)).

In den Ziel-Identifikationsprozef3 gehort die Definition der Anforderungen an die Art und Qua-
litdt des angestrebten Wissen. Beispielsweise muf im Hinblick auf die mit der kiinftigen Nut-
zung verbundenen Exposition und die Bedeutung von Schutzgiitern entschieden werden, ob
eine Mittelwert- oder eine Maximalwertbestimmung erreicht werden muf. Falls eine Mittelwert-
bestimmung geniigt und alle Flichenanteile als gleich bedeutsam erachtet werden, kann auf eine
Mischbeprobung im Rahmen eines Rasterplans zuriickgegriffen werden.

Fiir die Beurteilung der Qualitit von Probenahme- und Analyseplidnen gibt es eine Reihe von
allgemeinen Giitekriterien, die teilweise auch fiir die Probeautbereitung gelten und in die GLP-
Richtlinien integriert sind (Christ et al. (1992)). Dies sind in erster Linie die in Tabelle 1 darge-
stellten Qualitétskriterien.



Tabelle 1: Qualitdtskriterien fiir Probenahme und Datenanalyse (Nothbaum et al. (1994)).

Kriterium Erlduterung

Reprisentativitit Liefern die Daten ein gutes Abbild, oder ist mit Verzerrungen zu
rechnen?

Suffizienz

Indikativitit und
Informativitit

Reliabilitit
Validitit

Effizienz

Ist die Datenmenge aureichend? Sind alle relevanten Parameter
in ihrer rdumlichen und zeitlichen Variabilitét erfaf3t?

Sind die Bestimmungsmethoden sensibel und aussagekriftig
fiir die fragliche Wirkung?

Wie verladBlich sind die Daten beziiglich Wiederholbarkeit?

Kann mit der Planung und Parameterwahl, Analytik prinzipiell
das angestrebte Wissen erzielt werden ? Sind die Hypothesen fiir
den betrachteten Fall giiltig?

Wird das angestrebte Wissen mit dem geringst moglichen
Aufwand gewonnen?

3.1 Die Fehlerkostenfunktion

Ziel einer Risikountersuchung ist es, eine Information zu bekommen, welche den Bedarf an
benotigter Erkenntnis abdeckt. Ziel einer Intervention ist es, einen niitzlichen, d. h. einen scha-
den- oder risikomindernden Effekt zu erzielen. Dabei sind die Kosten eines Fehlers bzw. einer
Fehleinschitzung in Bezug zu diesen Zielkriterien zu bringen.

Betrachten wir zunéchst das Problem der Belastungsfeststellung. In diesem Fall ist die ange-
strebte Prézision von Messungen ein im Rahmen von Altlastenbewertungen wenig behandelter
Punkt: Welche Genauigkeit ist erwiinscht? Wie werden Uber- und Unterschreitungen bewertet?
Wie hoch sind die Kosten von Mef3fehlern?



dj: Schadens- und Kostenfunktion
bei festgelegtem Belastungswert

A
dq: Abstand vom wahren Wert pu

0 Y > X

i M
wahrer Wert

dp: einfache Schadensfunktion
dp(p-x) =0, falls Ip-xI <F, 1 sonst

2F

E o
bvahre% Wert

d3: nichtlineare Schadensfunktion fiir den
14 MeSffehler fiir einen Wert x

E T ; T T T P X

1 M
wahrer Wert

Abbildung 4: Schadensfunktionen fiir MeBfehler (Ereignis Ej = gemessener Wert).
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Die Fehlerkostenfunktionen lassen sich gemil unseres Ansatzes direkt mit der Risikofunktion
in Beziehung setzen, weil sie - mathematisch gesprochen - eine Projektion unserer Risikofunk-
tion darstellen. Bei einer Belastungsfeststellung konnen die Kosten aufgefalit werden als das
Defizit zwischen vorliegendem und bendtigtem Wissen. Sie sind der Preis, den wir fiir Er-
kenntnisliicken bereit sind zu zahlen. Der Wert des Informationsgewinns, zu dem die Kosten
des Meffehlers in Beziehung zu setzen sind, 146t sich nicht aus einem naturwissenschaftlichen
Umweltmodell ableiten. Er bestimmt sich primér durch die Bedeutung des Schutzguts, welche
in einem gesellschaftlichen Verhandlungsprozef3 festzusetzen ist.

In Abbildung 4 sind exemplarisch drei Schadensfunktionen fiir MeBfehler dargestellt:
a) Betrachtet man als MeBfehler lediglich den Abstand zum wahren Wert, so erhélt man eine
stiickweise lineare Schadensfunktion wie bei dj.
b) Ist eine minimal notwendige Genauigkeit zu ermitteln, so unterscheiden sich dichotom (wie
bei Funktion dp) die Zustinde
- Genauigkeit erreicht: kein Schaden und d»=0, sowie
- Genauigkeit nicht erreicht: dp=1.
c¢) die Schadensfunktion d3 ist nicht linear. Kleine Abweichungen werden geringer und grof3e
Abweichungen stirker gewichtet.
In der Praxis diirften Schadensfunktionen vom Typ d3 die grofite Bedeutung haben.

Bei der Konzeption einer Risikountersuchung ist die rationale Betrachtung und explizite Dar-
stellung der Fehlerkostenfunktion von gréfter Bedeutung. Im Rahmen des Risikohandlungs-
modells mufl der Gesamtaufwand, d. h. miissen die totalen Kosten, die mit den Handlungs-
alternativen zur Ermittlung des Wertes verbunden sind, bestimmt werden. Diese sind erheblich
leichter zu finden und bestimmen sich durch die Marktpreise und Arbeitskosten.

Falls das Umweltmodell bestimmt ist und eine aus den Aufwand- und Fehlerkosten zusammen-
gesetzte Risikofunktion bekannt ist, konnen wir eine mathematisch-statistisch optimierte (und
so formalisierte) Auswahl der Handlungsalternativen, beispielsweise der Probenahmepline,
vornehmen.

3.2 Das Allgemeine Risikohandlungsmodell und formalisierte
Entscheidungen

Das Risikohandlungsmodell (Abbildung 1) ermdoglicht eine formal begriindete Entscheidung,
wenn die Risikofunktionen fiir die Handlungsalternativen berechnet sind.

Die verschiedenen Handlungsalternativen sind dadurch gekennzeichnet, daf} jede fiir sich meh-
rere mogliche Ereignisse hervorrufen kann. Das Eintreten dieser Ereignisse und damit der Wert
der Risikofunktion ist jedoch vom Zufall abhéngig.

Wir konnen diese Situation am Beispiel des Roulette-Spiels illustrieren. Die Handlungsalter-

nativen sind in diesem Fall verschiedene Spielstrategien (Ag: nicht spielen, Aj: auf Farbe set-
zen, Ap: auf den ersten 6-er Block setzen, etc.). Mit der Wahl einer Strategie ist nicht das Er-
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gebnis des Spiels festgelegt, sondern verschiedene Ereignisse resultieren mit bestimmten Wahr-
scheinlichkeiten.

In diesem Fall besteht eine giinstige Situation, weil ein Spieler immer, wenn er am Zug ist,
vollstindig dariiber informiert ist, in welcher Situation er sich befindet, welche Ziige in der Zu-
kunft stattfinden konnen und mit welcher Wahrscheinlichkeit die moglichen Ereignisse eintre-
ten. Sind, wie beim Roulette, Zufallsziige in das Spiel involviert, so kann man den maximal
moglichen Gewinn Sj max und den (statistisch) zu erwarteten Gewinn S; unterscheiden, der sich
aus dem mit den entsprechenden Wahrscheinlichkeiten gewichteten Mittelwert aller Ereignisse
dieser Spielstrategie ergibt.

Bei der Untersuchung von Altlasten liegt im allgemeinen keine derartige Information vor. Zum
einen ist die momentane Situation nicht genau erfaBbar (Unsicherheiten in den Daten und im
Wissen). Zum anderen sind die Auswirkungen der Handlungalternativen (sowohl von den na-
turwissenschaftlichen Grundlagen als auch von den sozialwissenschaftlich zu untersuchenden
Bewertungen her) nicht exakt. Dariiberhinaus werden diese Auswirkungen durch zufillige Er-
eignisse (z. B. die lokale Wettersituation) beeinfluBt. Dennoch lassen sich einige Situationen
spezifizieren, in denen mit Hilfe des Risikohandlungsmodells Entscheidungen formalisiert wer-
den konnen.

4 Beispiele
4.1 Beispiel zur Auswahl eines Rasterplanes

In der Nihe einer norddeutschen Stadt wurde auf dem Grundstiick einer ehemaligen Munitions-
fabrik Bauland freigegeben. Von einem Umweltinstitut wurde das Geldnde in quadratische Zel-
len von 20 x 20 Meter unterteilt, auf denen Mischproben mit 10 Einstichen entnommen wurden.
Es wurde der Rasterplan A, (siche Abbildung 5) angewandt, der von dem untersuchenden

Institut als glinstig betrachtet wurde.

Nun wurde befiirchtet, dal bei Aufraumarbeiten TNT-Reste in einer Trichterkuhle vergraben
worden sind. Von Betroffenen wurde die Frage gestellt, mit welcher Wahrscheinlichkeit bei der
Beprobung ein solcher Trichter entdeckt wiirde. Da keinerlei Informationen vorhanden waren,
an welchen Stellen ein solcher Trichter liegen konnte, wurde von einer Gleichwahrscheinlich-
keitshypothese ausgegangen. Alle Flichenbereiche auf den Parzellen kamen also nach diesen
Annahmen fiir den TNT-Trichter mit derselben Wahrscheinlichkeit in Frage.

Um die Trefferwahrscheinlichkeit fiir einen Einstich in den Trichter bei dem erwihlten Probe-
nahmeplan abschitzen zu konnen, miissen (Modell-) Annahmen iiber den Trichter gemacht
werden. Wir gehen im folgenden davon aus, daf} dieser eine Kreisform besitzt. Weiter nehmen
wir an, dal} eine Mischprobe indikativ ist, falls mindestens ein Einstich auf der Flidche des
Trichters genommen wird. Diese Annahmen fiihren fiir einen Trichter mit 40 Quadratmetern
und einer Mischprobe von 10 Einstichen, bei einer Parzellengréfe von 20 x 20 Metern zu einer
Trefferwahrscheinlichkeit von 87%.
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Von seiten Betroffener wurden gleichermalen Berechnungen aufgestellt. Dabei wurde davon
ausgegangen, dal3 der Probenehmer seine Einstiche vollkommen zufdllig und stochastisch
(siehe die oberste Handlungsalternative A; in Abbildung 5) gewihlt habe. Ein solcher Plan
fiihrt im Beispiel zu einer geringeren Trefferwahrscheinlichkeit von 65%. Dies kann man sich
leicht dadurch plausibel machen, da} Zufallsplidne auch Einstiche an sehr eng beieinanderliegen-
den Stellen vornehmen und damit Informationsgewinne verschenkt werden.

Ausgangspunkt Handlungsalter- Ereignisse / Wahr- Risiko- / Bewer-

nativen A scheinlichkeiten tungsfunktionen

Vorwissen: Probenahmepléne MeBwerte zu Misch- z. B. 1-Trefferwahr-

- mit 10 Einstichen proben mit 10 Einst. scheinlichkeit (1-p)
kreisformiger TNT

Trichter mit 20 m?

Gleichwahrschein-

lichkeitshypothese A, [ L
bei einem Einstich o © <: Prs |—[E/=kein Treffer
angestrebtes ® P12 [ Ej=Treffer > i APy Py (B B =
Wissen: ([ ) =1-p=0.40
= | @
Lokalisation q
" Entscheidung
des Trichters
rle o @ :
() ® Poq |—-|Es=kein Treffer|
e o e | AR EE)
Modell e o =1-p=087
fir o
Flachenbelastung
A
3 ( ] (] i
° ) ps; |—|Ei=kein Treffer\
° o <. 1 e 1 AP P (ELE))
® ° - =1-p=0.97
[ ] [

Abbildung 5: Trefferwahrscheinlichkeit fiir TNT-Trichter in einer norddeutschen Stadt.

Der optimale Rasterplan unter den gegebenen Annahmen ist der "Flaschenregalplan" A3z, der in
Abbildung 5 schematisch dargestellt ist. Diese Anordnung der Probenahmestellen (,,dichteste
Kreispackung®) ist den dichtesten Kugelpackungen entlehnt, die zur Beschreibung von Kris-
tallgittern verwendet werden (vgl. Brown & Le May (1988)). Dieser Plan besitzt eine Treffer-

wahrscheinlichkeit von 97% und erhoht damit die Trefferwahrscheinlichkeit unter den gegebe-
nen Verhdltnissen um ca. 10% gegeniiber dem verwendeten Plan A,, gegeniiber dem Zufalls-

plan A; sogar um 32%.

Betrachtet man als Risikobewertungsfunktion r nur die Wahrscheinlichkeit fiir eine Verfehlung
des Einstichs, so gilt r=(1-Trefferwahrscheinlichkeit). Die Wahl des Probenahmerasters mit
dem Risikohandlungsmodell ist in Abbildung 5 dargestellt.

Bei einer Beurteilung der Okonomie des "Flaschenregalplans" ist jedoch auch der Zeitaufwand
fiir die Festlegung der Probenahmepunkte zu beriicksichtigen. Unter Umstéinden kann ein nach
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statistischen Gesichtspunkten optimaler Plan unokonomischer sein als ein anderer Plan, wenn
die Kosten fiir die Zeit der Festlegung der Probenahme die Kosten fiir zusitzliche Einsti-
che/Proben und Analysen iibersteigt. Zumindest bei kostenintensiver Probenahme (z. B. Tief-
bohrungen) oder Analytik sollte jedoch bei der vorliegenden Fragestellung in jedem Fall der
"Flaschenregalplan" zur Anwendung kommen.

4.2 Beispiel zur Bestimmung eines addquaten Stichprobenumfangs

Es liegen (iiber umfangreiche Voruntersuchungen) Vorinformationen dariiber vor, daf} in einer
Region Parzellen eine PCB-Kontamination fiir Mischproben zwischen 7 und 12 ppm besitzen
(fiir diesen Abschnitt siehe etwa Crepin & Johnson (1993)).

Eine Analyse der Daten zeigt, da8§ bei der vereinfachenden Annahme einer Normalverteilung die
Standardabweichung ¢ der Messungen nicht von der Grofle der Konzentration abhéngt und
man von einer Standardabweichung von 1,5 ppm ausgehen kann. Daher liegt der tatsdchliche
Wert mit 95%iger Wahrscheinlichkeit im 1.966-Intervall um den entsprechenden MeBwert (vgl.
z. B. Elpelt & Hartung (1992)).

Aufgrund gesetzlicher Grundlagen sollen alle Flachen, die eine Kontamination mit mehr als 10
ppm aufweisen, aus der Nutzung genommen werden. Da diese Regelung fiir viele Betroffene
eine existentielle Bedeutung besitzt, wird in einem Aushandlungsprozef als Konvention festge-
legt, da3 aus Griinden der Gerechtigkeit nur Beprobungspline akzeptiert werden, die eine hohe
MeBgenauigkeit besitzen: Eine Probenplanung wird akzeptiert, wenn der MefBfehler mit
95 Prozent Sicherheit kleiner als 0,2 ppm ist.

Die Handlungsalternativen sind verschiedene Probepline, die sich durch die Anzahl der Proben
unterscheiden.

Zu Kklidren ist die Frage, wieviele Proben entnommen werden miissen und wie die Risikofunk-
tion reagiert. Gemil unserer Konvention haben wir einen unakzeptabel hohen Schaden, wenn
der MefBfehler mit mehr als 5% Wahrscheinlichkeit groBer ist als 0,2 ppm. Wir haben keinen
Schaden, wenn der MeBfehler mit weniger als 5%iger Wahrscheinlichkeit groBer ist als
0,2 ppm.

Dies konnen wir iiber die Riskofunktion so ausdriicken, dal} fiir jede Messung aus einem Pro-
benplan, der die Konvention nicht erfiillt, ein sehr hoher Schaden (z.B. -10.000 oder -co) zuge-
ordnet wird. Wir erhalten damit eine dhnliche Fehlerfunktion wie in d, in Abbildung 4. Die
allgemeine Risikofunktion- und Bewertungsfunktion fiir die verschiedenen Probenahmepline,
setzt sich aus der Fehlererwartung, d.h. der Wahrscheinlichkeit fiir einen Fehler groBer als 0,2
ppm, den Kosten fiir diesen Fehler und den Kosten fiir die Probenahmeplanung zusammen.
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Ausgangspunkt
Vorwissen:
Umweltmodell,

Parzellen mit
PCB kontaminiert

Mischproben
zwischen
7 und 12 ppm

normalverteilte
MeBfehler
c,=15ppm

Konvention /

flir MeBBfehler
P(Ix-ul>0,2 ppm)
< 0,05

Belastungs-
hypothese

Handlungs-

alternativen

Anzahl i der Mischpro-
ben (=> Mittelwert ;)

Untersuchungsziel:

Abbildung 6: Optimierung der Probenahme bei einer Me3genauigkeit von 0,2 ppm.

A1 := "Eine Probe"

An :="n Proben"

Ereignisse / Wahr-

scheinlichkeiten
Mittelwerte X
bzw. MeBfehler

Risiko- / Bewer-
tungsfunktionen
héngt ab von Kosten
fiir Fehler & Aufwand

P11 [ Xi1 x

AN

f (A1‘(pm"p1,k)'(xw,1“x1,k )=

{

-1, falls P(Ix,-pl>0,2 ppm)<0.05
-10.000 sonst

—

rn (An‘(pn,1"pn,k)‘(xn,i"xn k)) =

Wir konnen diese Situation mithilfe folgender Risikofunktion beschreiben:

—n falls

m =

—oo  sonst

p( I1X, —ul>0,2 ppm) < 0,05

-n, falls'P(I%_-l>0,2 ppm)<0.05
-10.000 sonst

—

Entscheidung

fur die
kleinste Anzahl
Mischproben mit
P(Ix-pI>0,2 ppm)

<0.05

(d. h. r maximal)

=>
n =216

Gesucht wird also eine minimale Stichprobengrofle, so dafl unsere Konvention erfiillt ist.

Fiir normalverteilte Variablen gilt, da die Streuung 6, einer Stichprobe mit der Grofle n genau

o, =0/ \n entspricht. Also mul n so bestimmt werden, dal 1,96

1,96-1,5
Jn

<0, 2 ist, woraus sich n>216 ergibt.

o, <0,2,also

Fiir diese einfache Situation kann somit die Auswahl eines Probenahmeplans mit dem Risiko-
handlungsmodell evaluiert und mathematisch-statistisch optimiert werden. Das beschriebene
Vorgehen wird in Abbildung 6 dargestellt. Benotigt werden also mindestens 216 Proben. Dies
diirfte in der Praxis dazu fiihren, eine neue Konvention fiir die geforderte Genauigkeit zu su-

chen.
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4.3 Abschétzung der Notwendigkeit zuséatzlicher Messungen

In diesem Kapitel wollen wir zeigen, wie das Allgemeine Risikohandlungsmodell angewandt
werden kann, wenn bereits eine Reihe von Messungen vorliegt, mit denen die Anfangswerte,
die Parameter und die Randbedingungen fiir ein Modell zur Vorhersage einer Grundwasserkon-
tamination bestimmt wurden. Will man solche Modellrechnungen dazu heranziehen, Zulassun-
gen von Deponiestandorten in Abhingigkeit vom Risiko einer Grundwasserkontamination zu
erteilen, braucht man Informationen iiber die Zuverldssigkeit des Modells und seiner Vorher-
sagen.

Die Unsicherheit in den vorliegenden Daten bewirkt eine Unsicherheit der Modellvorhersage. In
manchen Fillen, in denen die Modellvorhersage zu ungenau ist, miissen zusitzliche Messungen
durchgefiihrt werden. Dadurch dafl die Vorhersage der Grundwasserkontamination nicht linear
von der Anzahl der Messungen und ihrer Ungenauigkeit abhiingt, ist die Gefidhrdungsabschiit-
zung in diesem Fall schwieriger als bei der Abschitzung der Flichenbelastung (vgl. Kap. 4.2).
Wenn man einen Probenahmeplan fiir zusétzliche Messungen in bezug auf die Anzahl und den
Ort zusitzlicher Messungen insofern abschitzen kann, ob nach der zusétzlichen Probenahme die
Genauigkeit der Vorhersage der Grundwasserkontamination fiir die Gefihrdungsabschitzung
ausreicht, kann dies als Entscheidungskriterium fiir einen Probenahmeplan herangezogen wer-
den. Diese Idee liegt der preposteriori Analyse (vgl. z. B. Marin et al. (1989)) zugrunde.

Den Ausgangspunkt bildet das Vorwissen iiber das zu betrachtende Areal, insbesondere das
anzuwendende Modell, die vorhandenen Messungen und die z. T. daraus abgeleiteten Anfangs-
werte, Parameter und Randbedingungen fiir die Modellsimulationen. Ziel ist es, durch zusitzli-
che Messungen die Genauigkeit der Modellvorhersage zu erhohen.

Verschiedene Probenahmepléne, z. B. mit unterschiedlicher Anzahl (vgl. Kap. 4.2) oder Lage
(vgl. Kap. 4.1) von zusitzlichen MeBpunkten bilden die moglichen Handlungsalternativen A;.

Die zentrale Annahme der preposteriori Analyse ist die, daf die zusitzlichen Messungen die-
selbe statistische Verteilung p wie die bisherigen Messungen aufweisen. Besteht der begriindete
Verdacht, da} diese Annahme nicht gerechtfertigt ist, kann man dieses Vorgehen nicht wihlen.

Fiir jede der Handlungsalternativen Aj werden die geplanten zusitzlichen Messungen mit Hilfe

einer Monte-Carlo-Simulation entsprechend der aus den vorliegenden Messungen ermittelten
Verteilung p generiert. So entsteht fiir jede Handlungsalternative Aj ein Ensemble von MeBrei-

hen E;j mit den Wahrscheinlichkeiten p; j. Fiir jede zufillig erzeugte MeBreihe wird mit Hilfe des
vorliegenden Modells die - in unserem Beispiel - Grundwasserkontamination (Konzentration
c(x,y,t) eines Schadstoffes an einem bestimmten Ort (X,y) zu einer bestimmten Zeit t) berech-
net. Auf diese Art erhilt man eine statistische Verteilung fiir die Konzentration c(x,y,t). Damit
146t sich also aus jedem dieser Ensembles die Genauigkeit der Modellvorhersage (etwa mit Hilfe
der Varianz) errechnen.
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Ausgangspunkt Handlungs- Ereignisse / Wahr- Risiko- / Bewer- Entscheidung

alternativen scheinlichkeiten tungsfunktionen
Konzentration eines Varianz von c(x,y,t)
Probenahmepléne Schadstoffes Kosten von A‘
Vorwissen:
Messungen,
Anfangswerte,
Modellparamter, Pos || Ei
Randbedingungen . P2 | E.
A0 :="keine Handlung : : T (AO,(pOJ,...pO’k), (E1,...Ek)) — -
Probenahme
Untersuchungsziel: mit
geringster
Erhéhen der Varianz
ﬁe;al;lvlgﬁltrder A, = "Probenahme- x Kuntdn
lodellvorhersage plan 1" r, (A1’(p1,1""p1,k)’ (E, . E)) —= oste
Modell zur Pc1 > Ei
SR T C T A :="Probenahme- P > Es
Grundwasser " plank’ : : e AgPyyronP): (BB —
kontamination mit P : : L A L
einem Schadstoff - -
Pu

Abbildung 7: Anwendung des Risikohandlungsmodells zur Abschitzung zusitzlicher Mes-
sungen mit Hilfe eines Simulationsmodells (preposteriori Analyse).

Am Ende fillt die Entscheidung fiir einen speziellen (zusétzlichen) Probenahmeplan durch Ab-
schitzung der Kosten fiir die zusétzlichen Messungen gegeniiber der berechneten (wahrschein-
lichen) Genauigkeit der Grundwasserkontamination.

Eine spezielle Risikofunktion stellt der mittlere quadratische Fehler der Modellvorhersage dar:
Liegen Kontrollmessungen vor, mit denen eine Bewertung des Modells moglich ist, kann man
den mittleren quadratischen Fehler als Maf} fiir die Giite der verwendeten Modellparameter
nehmen. Analog zum oben beschriebenen Vorgehen kann man versuchen, diejenigen Probe-
nahmepline zu finden, die eine moglichst genaue Parameteridentifikation erméglichen. So laft
sich die Probenahmeplanung direkt an dem Ziel, nidmlich die Vorhersage durch das Modell zu
verbessern, orientieren.

4.4 Ableitung von Grenzwerten

Wir zeigen nun am einem Beispiel, wie sich mithilfe des Allgemeinen Risikohandlungsmodells
Grenzwerte ableiten lassen. Am Beispiel von Cadmium-Bodengrenzwerten fiir Weizenicker
zeigen wir exemplarisch, wie eine wissenschaftlich begriindete Ableitung geplant und umgesetzt
werden kann. Es sei ausdriicklich vermerkt, dal nachfolgend kein konkreter Cadmium-Grenz-
wert bzw. Cadmium-Richtwert vorschlagen wird. Ziel ist es jedoch, die Methodik induktiv-
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stochastischer Risikoabschidtzungen (vgl. May et al. (1991), Scholz et al. (1992a), Wichmann
(1995), in diesem Band) vorzustellen und einen entscheidungstheoretischen Begriindungsrah-
men mit Hilfe des Allgemeinen Risikohandlungsmodell zu liefern.

System Boden Transferpfade System Mensch
Weitere
o Cd-Donatoren:
Immission Trinkwasser,
(z. B. Luft, Regen Staub etc.
Kldrschlamm, Grundlast)
Verteilung
von Cd
Cd-Verteilung Cd-Verteilung im Korper bzw.
auf in Weizen und in der Niere
Acker-/Weizen- Weizen- . i
boden produkten Risiko einer
Nieren-
schidigung
Emissi Cd-Verteilung
mission . o
Abbau in andefen Elimination
Lebensmitteln

Abbildung 8: Vereinfachtes Donator-Akzeptor-Modell (DAM).

Eine Bestimmung von Bodengrenzwerten fiir Cadmium (Cd) ist vom besonderem Interesse und
bildet den Ausgangspunkt unserer Betrachtungen. Cd kommt aufgrund ungiinstiger umweltto-
xikologischer Eigenschaften, seiner Toxizitdt fiir den Menschen und seiner Verbreitung eine
herausragende Stellung unter den Schwermetallen zu. Die Bestimmung von Grenzwerten ist - in
Abhingigkeit von der Fragestellung - nur bezogen auf bestimmte Szenarien sinnvoll und mog-
lich. In unserem Bespiel soll untersucht werden, welches Risiko von mit Cadmium belasteten
Boden iiber den Pfad Boden — Pflanze (Weizen) — Mensch ausgeht und wie durch geeignete
Grenzwerte das Risiko gesundheitlicher Schiden fiir den Menschen vermindert werden kann.
Dabei werden in der Risikoabschitzung zur Grenzwertfestlegung auch andere Cd-Schadstoft-
quellen (Donatoren) und Transferpfade zum Menschen (Akzeptor) beriicksichtigt. Als theore-
tischer Rahmen bietet sich das Donator-Akzeptor-Modell (DAM, Liihr et al. (1991)) an, wel-
ches fiir das vorliegende Szenario konkretisiert (May et al. (1991), Scholz et al. (1992a)) und
zum induktiv-stochastischen Donator-Akzeptor-Modell weiterentwickelt wurde.

In diesem Modell wird das Vorwissen iiber Strukturen (Donatoren, Transferpfade, Akzeptor),

Prozesse (Immission, Transfer, Elimination, Distribution, Akkumulation) und iiber die empiri-
schen Datengrundlagen (z.B. in Form von Cd-Verteilungen in verschiedenen Boden etc.) integ-
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riert. In der induktiv-stochastischen Risikoabschitzung werden die Unsicherheiten im empiri-
schen Datenmaterial (MeBBungenauigkeit, Probenahme etc.) als Zufallsgrolen mit zu quantifizie-
renden Wahrscheinlichkeitsverteilungen modelliert. Es sei angemerkt, daf3 diese Unsicherheiten
erheblich sind. Wie aus verschiedenen Beitrdgen in diesem Band zu entnehmen ist, muf3 aus der
Sicht der Probenplanung und der Analytik, aber auch aus der Sicht der praktischen Bearbeitung
der Probenahme mit einer Vielzahl von additiv wirkenden Fehlerkomponenten gerechnet wer-
den. Als Fehlerkomponenten wirken die Mischprobenbildung, das Probenahmegefil3, die Sta-
bilisierung, der Transport, die Lagerung, die Homogenisierung der Probe, die instrumentelle
Analyse und die Dokumentation (vgl. auch Kurz (1994)). Es ist bemerkenswert, dal am Ende
des Workshops ,,Conlimes “94: Datenanalyse, Beprobungsplanung und Untersuchungsqualitit‘
die anwesenden Experten der Wiederholungsreliabilitit die Groenordnung Faktor 2 zuordne-
ten. Darunter ist zu verstehen, dal fiir das 95%-Vertrauensintervall der MeB3groBe ein Unge-
nauigkeitsfaktor von 2 zu konzipieren ist. Das bedeutet, dal (bei einer vorausgesetzten
Lognormalverteilung) bei einem Mittelwert von 100 ppm die Grenzen des 95%-Intervalls bei 50
ppm (Mittelwert dividiert durch 2) bzw. 200 ppm (Mittelwert multipliziert mit 2) liegen. Dies
betrifft sowohl organische als auch anorganische Parameter.

Als Ergebnis der induktiv-stochastischen Risikoabschitzung mit dem Donator-Akzeptor-Modell
resultiert wiederum in einer Verteilung einer "kritischen" Variablen fiir den Akzeptor (Men-
schen), z.B. die tigliche orale Cd-Aufnahme fiir Menschen oder das Risiko einer Nierenschidi-
gung nach 50 Jahren. Im folgenden soll die tigliche orale Cd-Aufnahme als kritische Variable
betrachtet werden.

Als Handlungsalternativen bieten sich in diesem Szenario verschiedene Mdglichkeiten an. Dies
sind beispielsweise die Setzung verschieden strenger Cd-Bodengrenzwerte (z. B. 0.1, 0.2, 0.3
mg Cd/kg Boden) und/oder Nutzungs- und Anbaueinschrinkungen (Ausschlufl von Boden zum
Weizen- oder Kartoffelanbau) oder die Veridnderung der Bodenrandparameter bei kritisch be-
lasteten Cd-Boden (pH-Wert), um die Bioverfiigbarkeit zu reduzieren.

Fiir die weiteren Betrachtungen wird vorausgesetzt, dafl eine reprisentative, suffiziente und zu-
verldssige Datengrundlage zur Beurteilung der Cd-Belastung der Boden (und anderer Donato-
ren) vorliegt.

Im folgenden sollen als Handlungsalternativen exemplarisch drei verschiedene Grenzwertset-
zungen A; (Grenzwert 0,1 mg Cd/kg Boden), A, (Grenzwert 0,2 mg Cd/kg Boden), Az
(Grenzwert 0,3 mg Cd/kg Boden) betrachtet werden. Dabei ist es wichtig anzugeben, wie der
Cadmiumanteil bestimmt wird. Bekanntlich ist der Konigswasseraufschlufl fiir eine Gefihr-
dungsbetrachtung kein guter Indikator. Stattdessen ist es sinnvoller, die Grenzwertableitung z.
B. an dem calciumchloridloslichen Anteil (vgl. Koster & Merkel (1985)) zu orientieren.

Wir nehmen an, dal aus den verschiedenen Handlungsalternativen Aj mogliche Ereignisse oder
Folgen E; mit veridnderten Verteilungen p(E;lAj) der kritischen Variablen, z.B. der oralen Cd-

Aufnahme resultieren. Ob und welche der Handlungsalterantiven (Grenzwerte Aj) zum ange-
strebten Ziel - z.B. einer der gewiinschten bzw. geforderten Reduktion der oralen Cd-Auf-
nahme fiihren wird, kann (a-priori) nicht direkt beobachtet, aber im Rahmen des DAM simuliert
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werden. Die Folgen E; sind in diesem Fall Verteilungen der oralen Cd-Aufnahme, die bei an-
genommener Giiltigkeit und Einhaltung entsprechender Bodengrenzwerte A; resultieren wiir-

den.

Die Entscheidung fiir einen der drei Grenzwerte A; wird dann in Abhéngigkeit von der Bewer-
tung der Verteilungen p(E;IAj) getroffen.

Auch fiir die Bewertungs- bzw. Risikofunktionen stehen verschiedene Alternativen zur Verfii-
gung. So kann man die Wahrscheinlichkeit p¢ einer Nierenschiddigung durch Cd-Belastung in
Abhingigkeit von der tidglichen Aufnahmemenge und dem Zeitraum differenziert nach Risiko-
gruppen (z. B. Raucher) und Nahrungsgewohnheiten als Risikofunktion verwenden. Oder wir
konnen die Wahrscheinlichkeit p‘‘ betrachten, dal eine gewisse orale Cd-Dosis pro Tag iiber-
schritten wird, die als tolerierbare bzw. gesundheitlich unbedenkliche Dosis Cd-oral akzeptiert

wird (z. B. 1 ug Cd pro kg Korpergewicht und Tag). Geht man von der letzten Risikofunktion
aus, kann fiir jeden der hypothetischen Cd-Grenzwerte A;, aus den (kontinuierlichen) Wahr-

scheinlichkeitsverteilungen p(E;lA;) (vgl. hierzu Abbildung 2) die Wahrscheinlichkeit p(Cd >
Cd-orallA;) bestimmt werden, mit der die tolerierbare Cd-Dosis Cd-oral tiberschritten wird.
Diese Wahrscheinlichkeit bzw. diese Risiko p(Cd>Cd-orallA;) kann als Kriterium der Bewer-
tung der Handlungsalternative Aj herangezogen werden, indem z.B. gefordert wird, dafl das
Risiko p(Cd>Cd-orallA;) kleiner ist als ein "gesellschaftlich akzeptierbares Risiko" (z. B. <
1%). Sollte keine der in Betracht gezogenen Handlungsalternativen das angestrebte Zielkriteri-
um erfiillen, so ist der Proze3 mit einer neuen Auswahl von Handlungsalternativen (z. B. nied-
rigere Grenzwerte) zu wiederholen. Hierbei ist zu beachten, dal das Risiko p(Cd>Cd-orallA;)
als umso groBer eingeschitzt wird, je groer die Unsicherheit im empirischen Datenmaterial ist.
Die Datenqualitiit iibt somit (mittelbar) entscheidenden Einflu} auf die Festsetzung der Grenz-
werte aus.

In einer konkreten Gesamtbewertung der moglichen Handlungsalternativen sind natiirlich auch

die damit verbundenen Kosten k(A;) (z. B. die Kosten des Ausschlusses von Flichen zum
Weizenanbau) zu beriicksichtigen.
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Abbildung 9: Bestimmung von Bodenrichtwerten am Beispiel von Cadmium auf Weizenbo-
den.

4.5 Die Priifung der Effizienz von SanierungsmalBnahmen

Umweltfachleute, z. B. in Umweltbehorden oder im Auftrag von Bauherren, die eine Altlast zu
sanieren haben, stehen oft vor dem Problem, aus verschiedenen Sanierungsverfahren das effi-
zienteste auszuwihlen.

Um diese Aufgabe erfiillen zu konnen, mufl man sich Klarheit dariiber verschaffen, was Effi-
zienz bedeutet, und welche Kriterien dafiir anzuwenden sind. Effizientes Handeln richtet sich
nach okonomischen Prinzipien und kann an den folgenden zwei Strategien ausgerichtet werden:
a) Mit einem gegebenen Aufwand soll das Ziel so weit wie moglich erreicht werden.

b) Ein vorgegebenes Ziel soll mit einem Minimum an Aufwand erreicht werden.

In beiden Fillen stellt sich fiir den Entscheidungstridger das Problem, eine Handlungsalternative
so auszuwihlen, daf} ein optimales Verhiltnis zwischen Ertrag und Aufwand resultiert. Diese
Aufgabe setzt voraus, dafl sowohl der Ertrag als auch der Aufwand durch geeignete Kriterien
definiert sind und fiir diese Kriterien operationalisierte und mef3bare Zielvorgaben existieren.

Der Aufwand einer Handlungsalternative kann als Gesamtkosten der getroffenen MaBnahme
definiert sein. Darin eingeschlossen sind die Kosten fiir Grundleistungen, zusétzliche Leistun-
gen und Folgekosten sowie Fehlerkosten. Aufwendungen konnen auch nicht-monetédre Fakto-
ren beinhalten wie Zeit, Energieverbrauch, Ressourcenverbrauch usw.
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Die Definitionen von Ertrag und Aufwand, wie auch die Ziele sind problemabhéngig und per-
spektivengebunden. Wihrend ein Bauherr oder ein Sanierungsunternehmen Effizienz aus einer
betriebswirtschaftlichen Sicht beurteilen (Hamman & Schmidt-Endrullis (1992)), stellt sich fiir
Politiker und Behorden oft auch die Frage nach einer volkswirtschaftlichen Beurteilung einer
Sanierung. Letztere Betrachtungsweise schafft zusitzliche Schwierigkeiten der Bezifferung von
zu erwartendem Nutzen und Schaden einer Ma3nahme (Hampicke (1994)), die hier nicht weiter
betrachtet werden sollen.

Ausgangspunkt Handlungs- Ereignisse / Wahr- Risiko- / Bewer- Entscheidung
alternativen A, scheinlichkeiten tungsfunktionen
Schadstoff-
- Vorwissen verschiedene konzentration: Ertrag: Schadstoff-
- Sanierungs- E,: Einhalten des konzentration < Z
Altlast (Schadstoff, maBnahmen Grenzwertes Z
Standort / Um- (einschlieBlich E>: Nichteinhalten Effizienz =
gebung, Risiko) Kosten) des Grenzwertes Z Ertrag / Aufwand
Randbedingungen
- Die effizienteste
MaBnahmen Handlungs-
(z. B. Kenndaten) alternative
b ] E, o ist:
- Kriterien und Ziele A, 1= "Sanierungs- < Pio = B b7 1 By Prg) (B B = Mit der gréBten

maBnahme 1"

- Wabhrscheinlichkeit
Ertrag und

i Poy b E; den geringsten
Aufwand A, = "Sanierungs- <: : = > r, (AP, Pyo)s (B, Ep) = Kosten
maBnahme 2" Paz [ B T den Grenzwert Z

Effizienz zu erreichen.

- Systemmodell o wean Pt > Es
A = "Sanierungs- Aoy P B E) =
" maBnahme K" <: P2 | E2 > T T2 2

- Hypothesen

Abbildung 10: Anwendung des Risikohandlungsmodells bei der Priifung der Effizienz von
Sanierungsmafnahmen.

Bei der Planung einer Sanierung findet die Effizienzbeurteilung von verschiedenen Handlungs-
alternativen prognostisch durch eine Abschitzung statt.

Der Prozef einer prognostischen Effizienzbeurteilung ist in Abbildung 10 mit Hilfe des Allge-
meinen Risikohandlungsmodells beschrieben.

Den Ausgangspunkt der Untersuchung stellen die Vorinformationen iiber die Altlast und die
Rahmenbedingungen dar. Zunédchst miissen den Anbietern von Sanierungsverfahren aus Detail-
untersuchungen der zu sanierenden Altlast geniigend Vorinformationen geliefert (Landesamt fiir
Umweltschutz Baden-Wiirttemberg (1993)) und die anzustrebenden Ziele spezifiziert werden.
Diese Angaben sind eine Voraussetzung fiir die Entwicklung eines Systemmodells, welches als
Grundlage zu einer realistischen Auswahl und Dimensionierung verschiedener Handlungsalter-
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nativen A;j dient. Daraus wird deutlich, dal sdmtliche Unsicherheiten in den Ergebnissen einer
Detailuntersuchung, wie z. B. Angaben iiber Schadstoffzusammensetzung, -konzentrationen, -
mengen, -verteilungen (s. Bsp. 4.1) belastete Aushubvolumina usw., sich sowohl auf die
Wirksamkeitsabschitzungen wie auch auf die Kostenschidtzungen auswirken.

Bei der Erstellung des Systemmodells kommt auch der pridzisen Definition des Betrachtungs-
raumes und des zeitlichen Betrachtungshorizontes eine grole Bedeutung zu. Neben der eigent-
lichen Altlast und der geplanten Sanierungsmafnahme muf} ein solches Modell auch zusitzlich
zu erbringende Leistungen wie Transporte, organisatorischen und technischen Aufwand be-
riicksichtigen, die sich aus den Rahmenbedingungen ergeben und fiir die Beurteilung der Zieler-
reichung und Wirksamkeit relevant sind. Die moglichen Handlungsalternativen, Ag bis Ak, um-
fassen nun fiir die bestehende Art der Kontamination und die Rahmenbedingungen geeignete
MalBnahmen.

Fiir jede dieser Handlungsalternativen werden zusitzlich zu den altlastspezifischen Daten zur
Abschitzung der Wirksamkeit und der Kosten anhand von Modellrechnungen auch mafnah-
menspezifische Kenndaten benotigt. In diesem Zusammenhang besteht fiir den Anbieter eines
Verfahrens das Problem, iiber geniigend Kenndaten eines Verfahrens unter den spezifizierten
Bedingungen zu verfiigen (Hamman & Schmidt-Endrullis (1992)). Die Tatsache, dafl keine
zwei Altlastenfille identisch sind, bewirkt, da3 Erfahrungsdatensitze aus dhnlichen Fillen in
der Regel klein und Folgerungen daraus mit entsprechenden Unsicherheiten behaftet sind. Ge-
nerell sind diese Unsicherheiten fiir in situ Verfahren grofler als fiir ex situ Verfahren.

Aus den fiir Aufwand und Ertrag definierten Zielen werden - als Folgen der eingeleiteten Mal3-
nahmen - die angestrebten Ereignisse E abgeleitet. Fiir die Darstellung sei hier der Einfachheit
halber angenommen, daf} als Kriterium fiir den Ertrag oder Nutzen der MaBnahmen die verblei-
bende Schadstoffkonzentration im Boden betrachtet wird, wobei ein existierender Grenzwert
(Z) die ZielgroBe darstelle. Fiir den Aufwand stellen in der Regel die Kosten das entscheidende
Kriterium dar, wobei die Auswahl auf die giinstigste Variante bei gleichzeitiger Einhaltung des
Grenzwertes Z fillt.
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Abbildung 11: Grafische Abschitzung des Ertrags (als Wahrscheinlichkeit der Einhaltung des
Grenzwertes) und der Kosten bei kontinuierlichen Handlungsalternativen.

Von Interesse sind also die folgenden Ereignisse:

Das entscheidende Kriterium fiir den Ertrag ist die Einhaltung des Grenzwertes (Ereignis E1, im
Gegensatz zur Nichteinhaltung des Grenzwertes E5). Die zugehorigen Eintretenswahrschein-
lichkeiten fiir E; und E; sind pq und p2, wobei pp=1-pj ist.
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Analog zum klassischen Risikoparadigma, in dem das Ausmal} und die Wahrscheinlichkeit ei-
nes Schadens zur Risikobewertung herangezogen werden, werden zur Beurteilung der Effizienz
die Kosten einer MaBBnahme und die Wahrscheinlichkeit p* betrachtet

p* = [ p(Ey|AL)dEy,
Z
daB} bei einer Handlungsalternative Ax der vorgegebene Grenzwert Z (nicht) erreicht wird (vgl.

Abbildung 11).

Fiir die Effizienzbewertung gilt, da} bei gleichwahrscheinlicher Einhaltung des Grenzwertes der
Entscheid auf die kostengiinstigste Handlungsalternative fillt. Liegt (wie in Abbildung 11 vor-
ausgesetzt) eine kontinuierliche Handlungsintensitiit (z. B. die zunehmende Dauer einer Be-
handlung wie die Bodenluftabsaugung) mit quantifizierbaren Kosten vor, kann eine effiziente
Alternative aus dem Verhéltnis von Ertrag zu Aufwand ermittelt werden (vgl. Abbildung 12).
Hier wird deutlich, daB in einigen Fillen auch ineffiziente Verfahren verwendet werden miis-
sen, z. B. wenn die Geféhrlichkeit des Schadstoffes erfordert, da der vorgegebene Grenzwert
mit einer sehr groBBen Sicherheit (Wahrscheinlichkeit p*<0.001) eingehalten werden muf3.

optimales
Wahrscheinlichkeit, den Verhéltnis
Grenzwert zu erreichen von Ertrag

zu Aufwand

A

Effiziente Alternative

Lf N

0=t

Y

0.4}

ozt
! Kosten der
P

k(Ay=30) MaBnahme

Abbildung 12: Verhiltnis von Ertrag (Wahrscheinlichkeit 1-p*, den Grenzwert zu erreichen)
zu Aufwand.

Dieses Beispiel stellt natiirlich eine starke Vereinfachung und Idealisierung dar. In der Praxis
wird das Entscheidungsproblem durch zwei grundlegende Probleme erschwert.

Zum einen gibt es hiufig verschieden teure Alternativen (etwa A1 und Aj), die den Grenzwert Z
mit unterschiedlichen Wahrscheinlichkeiten p*(ZIA1) und p*(ZIA3) erreichen, bzw. nicht errei-
chen. Zwei Alternativen, die etwa den gleichen Erwartungsnutzen besitzen, also in unserem
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Beispiel denselben erwarteten Schaden p*(ZIA1)-k(A1)=p*(ZIA3)-k(A3), konnen subjektiv sehr
unterschiedlich wahrgenommen werden (vgl. z. B. Lee (1977), Einhorn & Hogarth (1987),
Tversky & Kahnemann (1987), Spies (1993)), insbesondere beeinfluft durch die Ambiguitit
des Wissens. Die Ambiguitit des Wissens kann man auffassen als eine Art Vertrauen oder Si-
cherheit, die ein Entscheider in sein Wissen tiber die Wahrscheinlichkeiten und die Kosten be-
Sitzt.

Zum zweiten werden Aufwand und Nutzen in der Regel durch mehrere Kriterien mit zugehori-
gen Zielen bestimmt. Stehen nun verschiedene Sanierungsmafnahmen im Vergleich, so kdnnen
vorderhand verschiedene Kostendimensionen vorliegen, fiir die jeweils ein Zielerfiillungsgrad
bestimmt werden kann. Besteht ein Konsens iiber die Gewichtung der einzelnen Kriterien, kann
dieses Bewertungsproblem gelost werden, indem die verschiedenen Erfiillungsgrade der einzel-
nen Kriterien zu einem Index aggregiert werden werden (Jessberger & Neteler (1991)), der die
Eignung oder die Wirksamkeit einer Manahmen-Variante charakterisiert. Im allgemeinen wird
aber kein solcher allgemein konsentierter Index vorliegen und eine multidimensionale Nutzen-
und Kriterienintegration als Bestandteil der Risikofunktion zu betrachten sein.

5 SchluBbemerkungen

Das Riskohandlungsmodell stellt einen allgemeinen begrifflichen Rahmen fiir die Risikoab-
schitzung und damit auch fiir die Bewertung der Risikoverminderung durch Sanierungsmalf3-
nahmen dar.

Das Modell liefert (im Sinne einer Erfolgskontrolle) den Rahmen fiir eine integrative Bewertung
der Aufwendungen und des Nutzens einer Mallnahme, sei es Informationsgewinn oder Gefah-
renreduzierung. Die Risikobewertungsfunktion beeinhaltet somit genuin Effizienzbetrachtun-
gen, die zur Begriindung eines verantwortungsvollen Handelns im Umweltbereich notwendig
sind.

Die Unsicherheiten, welche die Daten in Umweltsystemen oder die (prognostischen) Aussagen
tiber den Erfolg von Sanierungsmafnahmen beinhalten, lassen sich grundsitzlich mit Wahr-
scheinlichkeiten bzw. Wahrscheinlichkeitsverteilungen angemessen beschreiben.

Bei den meisten Risikoabschitzungen fehlen wesentliche Daten, um genaue Abschitzungen
vorzunehmen oder die bendtigten Wahrscheinlichkeitsverteilungen zuverldssig zu bestimmen.
Man mufl somit hdufig auf grobe Abschidtzungen oder auf subjektive Wahrscheinlichkeitsver-
teilungen zuriickgreifen. Es besteht somit hiufig eine grole Unsicherheit iiber das Umweltmo-
dell. Das Allgemeine Risikohandlungsmodell besitzt eine wichtige "didaktische Funktion". Es
macht den Grad des (Un-)Wissens transparent, der iiber ein Umweltsystem oder iiber eine In-
terventionsmafnahme vorliegt. Damit werden Notwendigkeiten und Wege aufgezeigt, fehlende
Daten zu erzeugen.

26



Grundsitzlich lassen sich Datenqualitét und "Exaktheit” von Untersuchungsergebnissen im Be-
reich des Gefidhrdungs- und Risikomanagements nur hypothesen- und modellbezogen bestim-
men. Dieser Forderung ist durch die zitierten ISO-Normen in angemessener Weise Achtung
verschafft worden und stellt ein Grundprinzip des Allgemeine Risikohandlungsmodells dar.

Das Allgemeine Risikohandlungsmodell erlaubt es, die Datenqualitiit zu beurteilen, indem es die
Kriterien expliziert, die in einer Risikoanalyse verwendet werden. Diese resultieren aus den
Hypothesen zum Systemmodell, dem Vorwissen und den Zielen der Risikoabschitzung. Wir
hoffen, mit dem Risikohandlungsmodell eine weit greifende, integrative Vision fiir eine ratio-
nale Bearbeitung von Altlasten vorgelegt zu haben.
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