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Datenqualität und Risikoanalysen – Das
Risikohandlungsmodell zur Altlastenbearbeitung

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

1 Einleitung

Altlasten sind nicht nur ein ökologisches sondern seit einiger Zeit auch ein wachsendes öko-
nomisches Problemfeld. Seit Mitte der achtziger Jahre sind vielerorts umfangreiche Bestands-
aufnahmen der Altlastenverdachtsflächen durchgeführt worden. Heute stehen nun für in einigen
Industrieländern, z. B. der Bundesrepublik Deutschland und der Schweiz, die Behörden und
Verantwortlichen vor der Aufgabe, die Risiken genauer abzuschätzen und/oder Sanierungen
einzuleiten. Kostenschätzungen der Altlastenbearbeitung gehen allein in der Bundesrepublik
Deutschland in den dreistelligen Milliardenbereich. Somit ist es nicht verwunderlich, wenn
heute Forderungen nach sorgfältigen 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 rücken Fragen nach einem problem-
adäquaten Aufwand der Datenerhebung bei der Optimierung der Datenqualität in den Vorder-
grund (vgl. Gilbert & Simpson (1992), van Ee et al. (1990)).

So heißt es etwa in der Ankündigung 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 Datenqualität stellt, muß der Be-
lastungsbewertung eine Qualitätsprüfung 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 Datenqualität?

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

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

2.1 Ausgangspunkte

Für die Durchführung 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 größer als ε und läßt sich durch eine Maß-
nahme reduzieren".

Ziele einer Handlung können einerseits Erkenntnisinteressen, z. B. die Ermittlung eines Risikos
sein. Andererseits kann das Handeln im Sinne einer Intervention (wie einer Sanierungsmaß-
nahme) direkt auf die Verringerung eines Risikos ausgerichtet sein. Das Erkenntnis- oder Inter-
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ventionsziel bestimmt die Art und den Umfang der für eine Risikountersuchung zu erhebenden
Daten. Es lassen sich für Altlasten die folgenden Zielsetzungen unterscheiden:
• die Ermittlung von durchschnittlichen oder maximalen Belastungen bzw. von Belastungs-

verteilungen im Hinblick auf die Feststellung der Überschreitung von Prüf-, Richt-, Grenz-
und/oder Sanierungswerten;

• die Prüfung von Verursachungshypothesen,
• die Ableitung von wissenschaftlich begründeten Grenzwerten,
• die Erfolgskontrolle von Interventionen (wie z. B. Sanierungsmaßnahmen), oder gar
• die Beurteilung von Ökosystemeigenschaften (beispielsweise zur Abklärung der Nachhaltig-

keit einer Nutzung).

2.2 Handlungsalternativen

Wir unterscheiden für die Altlastenbearbeitung zwei verschiedene Typen oder Bereiche von
Handlungsalternativen1 oder Handlungsstrategien A0, A1, ..., An:

a Untersuchungsdesigns und Probenahmepläne: Die Handlungsalternativen bestehen darin,
entweder sich für eine Abklärung nach einem der verschiedenen Beprobungsprogramme Ai

zur Belastungsfeststellung zu entscheiden oder nichts zu tun (im folgenden mit A0 bezeich-

net).
b Interventionen: Hier bestehen die Handlungsalternativen Ai etwa aus:

• Nutzungsänderungen und Sicherungsmaßnahmen, etwa durch Verbote, Einzäu-
nung, Schlitzwandabsicherung etc.,

• Sanierungsmaßnahmen, z. B. Bodenwäsche, in-situ Dekontaminationen durch mik-
robiologische Sanierung,

• Interventionen allgemeiner Art, z. B. zur Verminderung einer Grundlast.

2.3 Ereignisse

Aus jeder Handlungsalternative können verschiedene Ereignisse oder Folgen resultieren. Er-
eignisse sind Informationsstände über das vorliegende Umweltsystem oder über zukünftige
Zustände. Dazu dienen die Datenerhebungen (Monitoring) und die entsprechenden Systemmo-
delle. Als Folgen werden Systemzustände aufgefaßt, die sich aus den umweltsystembezogenen
Handlungen ergeben (z. B. aus Sicherungs- oder Sanierungsmaßnahmen).

2.4 Auftretenswahrscheinlichkeiten

Bei der Wahl einer Handlungsalternative Ai kann ein Ergebnis bzw. ein Folgeereignis Ej mit
einer bestimmten Wahrscheinlichkeit pi,j resultieren. Dies heißt, zu jeder Handlungsalternative
Ai gibt es einen Wahrscheinlichkeitsvektor pi=(pi,1,, pi,2 , ..., pi,k), der die Auftretenswahr-

                                                
1 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.
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scheinlichkeiten der Ereignisse unter Ai enthält. Im Fall von informationsgerichteten Handlun-
gen ist dies der Wahrscheinlichkeitsvektor für das Auftreten einer spezifischen Konstellation
von Meßwerten. Bei den Interventionshandlungen (z. B. einer Sanierung) sind die Folgen
mögliche zukünftige Umweltzustände. Solche Auftretenswahrscheinlichkeiten werden häufig
subjektiv abgeschätzt oder, bei größeren Datensätzen, mit frequentistischen Modellen bestimmt
(vgl. hierzu Scholz et al. (1992b)).

2.5 Risikofunktion

Das schwierigste und noch am wenigsten gelöste Problem bei der Risikohandlungsabwägung
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 Ai verknüpft sind,
• die (bedingten) Wahrscheinlichkeiten der verschiedenen Ereignisse/Folgen pi,1 , pi,2 , ..., pi,k

unter Ai, und

• der potentielle Nutzen (z. B. Zielerreichung einer Dekontamination) bzw. der mögliche
Schaden (z. B. Transportemissionen), der aus den Ereignissen/Folgen E1, ...,Ek resultiert,

integriert sein.

Allgemein weist die Risikofunktion die Argumente Ai (Handlungsalternative, einschließlich der
Aufwendungen), Ej (Ereignisse/Folgen) und pi,j (die zugeordneten Wahrscheinlichkeiten) auf.

In den Umweltwissenschaften werden häufig Risikofunktionen betrachtet, die nicht alle Argu-
mente berücksichtigen. Besteht beispielsweise das Ziel einer Untersuchung in der Belastungs-
feststellung, wird häufig lediglich der mittlere zu erwartende Meßfehler als Bewertungsfunktion
genommen. Bei einer solchen Funktion werden Über- und Unterschätzungen gleich bewertet
und die Kosten für die Probenahme und Analytik bleiben unbeachtet.

Betrachten wir als Handlungsalternativen Sanierungs- oder Interventionsmaßnahmen, dann
werden in die Risikobewertungsfunktion oft nur die Wahrscheinlichkeiten für das Eintreten
bestimmter unerwünschter Zustände/Schäden, z. B. Todes- oder Erkrankungswahrscheinlich-
keiten einbezogen.

Etwas komplexere Risiko- bzw. Bewertungsfunktionen sind etwa für die Meßfehlerbewertung
Kombinationen aus der Höhe der erwarteten Abweichung und der Streuung (z. B. das Mittel-
wert-Varianz-Modell von Borcherding (1977) oder Kombinationen aus α- und β-Fehlern und
den mit richtigen und falschen Aussagen verknüften Kosten/Nutzen (z. B. bei der Prüfung von
Grenzwertüberschreitungen 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, daß sich der Aufwand bei einer Hand-
lung (z. B. einer Sanierungsmaßnahme) kontinuierlich steigern läßt und daß es gleichermaßen
ein Kontinuum von Ereignissen Ey gibt. Bei einer Handlungsalternative Ax wird die Wahr-
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scheinlichkeit für das Eintreten von Ey gemäß der bedingten Wahrscheinlichkeitsverteilung
p(Ey|Ax) beschrieben. Nehmen wir weiter an, daß Ereignisse mit einer kleineren Ausprägung
als besser bewertet werden, so kann man die Auffassung, daß bei einem geringen Aufwand
sich ein schlechtes Ergebnis (z. B. eine große Konzentration eines Schadstoffes) mit großer
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)

Ey

Ax

Abbildung 2: Veranschaulichung der bedingten Verteilungsfunktion p(Ey|Ax) für Ereignisse
(Ey) bei gegebenen Handlungen Ax unter der Annahme, daß Ey und Ax kontinuierliche Variab-

len seien.
Zu berücksichtigen sind nun in einer Risikofunktion die Kosten für die Aufwendungen. Gemäß
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 Intensität der Maßnahme (vgl. Abbildung
3).
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Abbildung 3: Veranschaulichung der Kostenfunktion k(A) unter der Annahme, daß A=Ax eine
kontinuierliche Variable sei.

Die Risikofunktion r(A, E, p(E|A)) ist nun eine integrale Bewertung der Aufwandkosten k(A),
der Bewertung der Ereignisse v(E) und der Ereignisverteilung p(E|A). Die Bewertungsfunktion
ist perspektiven- bzw. personenabhängig. Dies heißt insbesondere, daß es selbst bei bekannten
Funktionen k(A), v(E) und p(E|A) keine allgemein akzeptierte Formel oder Funktion geben
kann, mit der diese zu einem Risikowert verknüpft werden. Wir liefern in Kapitel 4 einige Bei-
spiele für Risikofunktionen.
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3 Steuerung und Bewertung der Datenqualität in der 
Altlastenbewertung

Für die Untersuchung von Altlastenrisiken bei der Erstbewertung oder bei der Planung von
Interventionsmaßnahmen ist die Bestimmung einer adäquaten Datenqualität und der Einbezug
von Effizienzkriterien anzustreben. Bei einer Beurteilung von Datenqualität sind eine Reihe von
grundsätzlichen Aspekten zu beachten:

Die Altlastenbewertung ist ein sequentieller Prozeß, bei dem von einer Desk-Top-Untersuchung
über 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 gröberen Beprobungsplan (z. B. mit wenigen Bohrungen) einen Überblick zu
verschaffen, bevor ein dichtes Probenahmeraster zur Anwendung kommt.

Für ein zielgerichtetes Handeln müssen problembezogene Modellüberlegungen und Hypothesen
ausgearbeitet werden (vgl. International Organization for Standardization (1994), Nothbaum et
al. (1994)): Für eine Belastungsfeststellung ist auf der Basis des Vorwissens ein Systemmodell
(Umweltmodell) und eine Belastungshypothese zu formulieren. Beispielsweise muß abge-
schätzt werden, ob ein gleichmäßiger Eintrag (z. B. aus der Atmosphäre) oder heterogene Ver-
hältnisse aufgrund punktueller Expositionen vorliegen. In letzterem Fall wird ein Versuchsplan
mit Vorteil so gestaltet, daß eine belastungsproportionale Repräsentativität bei der Stichproben-
ziehung erreicht wird (Rasemann (1995)).

In den Ziel-Identifikationsprozeß gehört die Definition der Anforderungen an die Art und Qua-
lität des angestrebten Wissen. Beispielsweise muß im Hinblick auf die mit der künftigen Nut-
zung verbundenen Exposition und die Bedeutung von Schutzgütern entschieden werden, ob
eine Mittelwert- oder eine Maximalwertbestimmung erreicht werden muß. Falls eine Mittelwert-
bestimmung genügt und alle Flächenanteile als gleich bedeutsam erachtet werden, kann auf eine
Mischbeprobung im Rahmen eines Rasterplans zurückgegriffen werden.

Für die Beurteilung der Qualität von Probenahme- und Analyseplänen gibt es eine Reihe von
allgemeinen Gütekriterien, die teilweise auch für die Probeaufbereitung gelten und in die GLP-
Richtlinien integriert sind (Christ et al. (1992)). Dies sind in erster Linie die in Tabelle 1 darge-
stellten Qualitätskriterien.
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Tabelle 1: Qualitätskriterien für Probenahme und Datenanalyse (Nothbaum et al. (1994)).

Kriterium Erläuterung

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

Suffizienz

Ist die Datenmenge aureichend? Sind alle relevanten Parameter
in ihrer räumlichen und zeitlichen Variabilität erfaßt?

Indikativität und
Informativität

Sind die Bestimmungsmethoden sensibel und aussagekräftig
für die fragliche Wirkung?

Reliabilität Wie verläßlich sind die Daten bezüglich Wiederholbarkeit?

Validität

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

Effizienz Wird das angestrebte Wissen mit dem geringst möglichen
Aufwand gewonnen?

3.1 Die Fehlerkostenfunktion

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

Betrachten wir zunächst das Problem der Belastungsfeststellung. In diesem Fall ist die ange-
strebte Präzision von Messungen ein im Rahmen von Altlastenbewertungen wenig behandelter
Punkt: Welche Genauigkeit ist erwünscht? Wie werden Über- und Unterschreitungen bewertet?
Wie hoch sind die Kosten von Meßfehlern?



10

Ei
x

1

0
µ
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d3: nichtlineare Schadensfunktion für den
 Meßfehler für einen Wert x

d1: Schadens- und Kostenfunktion
bei festgelegtem Belastungswert

x
Ei

0
µ

wahrer Wert

d1: Abstand vom wahren Wert µ

Ei
x

1

0
µ

wahrer Wert

2F

d2: einfache Schadensfunktion
d2(µ-x) = 0, falls   |µ-x| < F, 1 sonst

d2

d3

Abbildung 4: Schadensfunktionen für Meßfehler (Ereignis Ei = gemessener Wert).
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Die Fehlerkostenfunktionen lassen sich gemäß unseres Ansatzes direkt mit der Risikofunktion
in Beziehung setzen, weil sie - mathematisch gesprochen - eine Projektion unserer Risikofunk-
tion darstellen. Bei einer Belastungsfeststellung können die Kosten aufgefaßt werden als das
Defizit zwischen vorliegendem und benötigtem Wissen. Sie sind der Preis, den wir für Er-
kenntnislücken bereit sind zu zahlen. Der Wert des Informationsgewinns, zu dem die Kosten
des Meßfehlers in Beziehung zu setzen sind, läßt sich nicht aus einem naturwissenschaftlichen
Umweltmodell ableiten. Er bestimmt sich primär durch die Bedeutung des Schutzguts, welche
in einem gesellschaftlichen Verhandlungsprozeß festzusetzen ist.

In Abbildung 4 sind exemplarisch drei Schadensfunktionen für Meßfehler dargestellt:
a) Betrachtet man als Meßfehler lediglich den Abstand zum wahren Wert, so erhält man eine

stückweise lineare Schadensfunktion wie bei d1.
b) Ist eine minimal notwendige Genauigkeit zu ermitteln, so unterscheiden sich dichotom (wie

bei Funktion d2) die Zustände
- Genauigkeit erreicht: kein Schaden und d2=0, sowie
- Genauigkeit nicht erreicht: d2=1.

c) die Schadensfunktion d3 ist nicht linear. Kleine Abweichungen werden geringer und große
Abweichungen stärker gewichtet.

In der Praxis dürften Schadensfunktionen vom Typ d3 die größte Bedeutung haben.

Bei der Konzeption einer Risikountersuchung ist die rationale Betrachtung und explizite Dar-
stellung der Fehlerkostenfunktion von größter Bedeutung. Im Rahmen des Risikohandlungs-
modells muß der Gesamtaufwand, d. h. müssen 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, können wir eine mathematisch-statistisch optimierte (und
so formalisierte) Auswahl der Handlungsalternativen, beispielsweise der Probenahmepläne,
vornehmen.

3.2 Das Allgemeine Risikohandlungsmodell und formalisierte
Entscheidungen

Das Risikohandlungsmodell (Abbildung 1) ermöglicht eine formal begründete Entscheidung,
wenn die Risikofunktionen für die Handlungsalternativen berechnet sind.

Die verschiedenen Handlungsalternativen sind dadurch gekennzeichnet, daß jede für sich meh-
rere mögliche Ereignisse hervorrufen kann. Das Eintreten dieser Ereignisse und damit der Wert
der Risikofunktion ist jedoch vom Zufall abhängig.

Wir können diese Situation am Beispiel des Roulette-Spiels illustrieren. Die Handlungsalter-
nativen sind in diesem Fall verschiedene Spielstrategien (A0: nicht spielen, A1: auf Farbe set-
zen, A2: 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 günstige Situation, weil ein Spieler immer, wenn er am Zug ist,
vollständig darüber informiert ist, in welcher Situation er sich befindet, welche Züge in der Zu-
kunft stattfinden können und mit welcher Wahrscheinlichkeit die möglichen Ereignisse eintre-
ten. Sind, wie beim Roulette, Zufallszüge in das Spiel involviert, so kann man den maximal
möglichen Gewinn Si,max und den (statistisch) zu erwarteten Gewinn Si 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 erfaßbar (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. Darüberhinaus werden diese Auswirkungen durch zufällige Er-
eignisse (z. B. die lokale Wettersituation) beeinflußt. Dennoch lassen sich einige Situationen
spezifizieren, in denen mit Hilfe des Risikohandlungsmodells Entscheidungen formalisiert wer-
den können.

4 Beispiele

4.1 Beispiel zur Auswahl eines Rasterplanes

In der Nähe einer norddeutschen Stadt wurde auf dem Grundstück einer ehemaligen Munitions-
fabrik Bauland freigegeben. Von einem Umweltinstitut wurde das Gelände in quadratische Zel-
len von 20 x 20 Meter unterteilt, auf denen Mischproben mit 10 Einstichen entnommen wurden.
Es wurde der Rasterplan A2 (siehe Abbildung 5) angewandt, der von dem untersuchenden

Institut als günstig betrachtet wurde.

Nun wurde befürchtet, daß bei Aufräumarbeiten TNT-Reste in einer Trichterkuhle vergraben
worden sind. Von Betroffenen wurde die Frage gestellt, mit welcher Wahrscheinlichkeit bei der
Beprobung ein solcher Trichter entdeckt würde. Da keinerlei Informationen vorhanden waren,
an welchen Stellen ein solcher Trichter liegen könnte, wurde von einer Gleichwahrscheinlich-
keitshypothese ausgegangen. Alle Flächenbereiche auf den Parzellen kamen also nach diesen
Annahmen für den TNT-Trichter mit derselben Wahrscheinlichkeit in Frage.

Um die Trefferwahrscheinlichkeit für einen Einstich in den Trichter bei dem erwählten Probe-
nahmeplan abschätzen zu können, müssen (Modell-) Annahmen über den Trichter gemacht
werden. Wir gehen im folgenden davon aus, daß dieser eine Kreisform besitzt. Weiter nehmen
wir an, daß eine Mischprobe indikativ ist, falls mindestens ein Einstich auf der Fläche des
Trichters genommen wird. Diese Annahmen führen für einen Trichter mit 40 Quadratmetern
und einer Mischprobe von 10 Einstichen, bei einer Parzellengröße von 20 x 20 Metern zu einer
Trefferwahrscheinlichkeit von 87%.
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Von seiten Betroffener wurden gleichermaßen Berechnungen aufgestellt. Dabei wurde davon
ausgegangen, daß der Probenehmer seine Einstiche vollkommen zufällig und stochastisch
(siehe die oberste Handlungsalternative A1 in Abbildung 5) gewählt habe. Ein solcher Plan

führt im Beispiel zu einer geringeren Trefferwahrscheinlichkeit von 65%. Dies kann man sich
leicht dadurch plausibel machen, daß Zufallspläne auch Einstiche an sehr eng beieinanderliegen-
den Stellen vornehmen und damit Informationsgewinne verschenkt werden.
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E1=kein Treffer

E2=Treffer
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Abbildung 5: Trefferwahrscheinlichkeit für TNT-Trichter in einer norddeutschen Stadt.

Der optimale Rasterplan unter den gegebenen Annahmen ist der "Flaschenregalplan" A3, 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 erhöht damit die Trefferwahrscheinlichkeit unter den gegebe-
nen Verhältnissen um ca. 10% gegenüber dem verwendeten Plan A2, gegenüber dem Zufalls-
plan A1 sogar um 32%.

Betrachtet man als Risikobewertungsfunktion r nur die Wahrscheinlichkeit für 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 Ökonomie des "Flaschenregalplans" ist jedoch auch der Zeitaufwand
für die Festlegung der Probenahmepunkte zu berücksichtigen. Unter Umständen kann ein nach
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statistischen Gesichtspunkten optimaler Plan unökonomischer sein als ein anderer Plan, wenn
die Kosten für die Zeit der Festlegung der Probenahme die Kosten für zusätzliche Einsti-
che/Proben und Analysen übersteigt. 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 adäquaten Stichprobenumfangs

Es liegen (über umfangreiche Voruntersuchungen) Vorinformationen darüber vor, daß in einer
Region Parzellen eine PCB-Kontamination für Mischproben zwischen 7 und 12 ppm besitzen
(für diesen Abschnitt siehe etwa Crepin & Johnson (1993)).

Eine Analyse der Daten zeigt, daß bei der vereinfachenden Annahme einer Normalverteilung die
Standardabweichung σ der Messungen nicht von der Größe der Konzentration abhängt und
man von einer Standardabweichung von 1,5 ppm ausgehen kann. Daher liegt der tatsächliche
Wert mit 95%iger Wahrscheinlichkeit im 1.96σ-Intervall um den entsprechenden Meßwert (vgl.
z. B. Elpelt & Hartung (1992)).

Aufgrund gesetzlicher Grundlagen sollen alle Flächen, die eine Kontamination mit mehr als 10
ppm aufweisen, aus der Nutzung genommen werden. Da diese Regelung für viele Betroffene
eine existentielle Bedeutung besitzt, wird in einem Aushandlungsprozeß als Konvention festge-
legt, daß aus Gründen der Gerechtigkeit nur Beprobungspläne akzeptiert werden, die eine hohe
Meßgenauigkeit besitzen: Eine Probenplanung wird akzeptiert, wenn der Meßfehler mit
95 Prozent Sicherheit kleiner als 0,2 ppm ist.

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

Zu klären ist die Frage, wieviele Proben entnommen werden müssen und wie die Risikofunk-
tion reagiert. Gemäß unserer Konvention haben wir einen unakzeptabel hohen Schaden, wenn
der Meßfehler mit mehr als 5% Wahrscheinlichkeit größer ist als 0,2 ppm. Wir haben keinen
Schaden, wenn der Meßfehler mit weniger als 5%iger Wahrscheinlichkeit größer ist als
0,2 ppm.

Dies können wir über die Riskofunktion so ausdrücken, daß für jede Messung aus einem Pro-
benplan, der die Konvention nicht erfüllt, ein sehr hoher Schaden (z.B. -10.000 oder -∞) zuge-
ordnet wird. Wir erhalten damit eine ähnliche Fehlerfunktion wie in d2 in Abbildung 4. Die

allgemeine Risikofunktion- und Bewertungsfunktion für die verschiedenen Probenahmepläne,
setzt sich aus der Fehlererwartung, d.h. der Wahrscheinlichkeit für einen Fehler größer als 0,2
ppm, den Kosten für diesen Fehler und den Kosten für die Probenahmeplanung zusammen.
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Abbildung 6: Optimierung der Probenahme bei einer Meßgenauigkeit von 0,2 ppm.

Wir können diese Situation mithilfe folgender Risikofunktion beschreiben:

rn =
−n falls p( | xn − µ|> 0, 2 ppm) < 0, 05

−∞ sonst









Gesucht wird also eine minimale Stichprobengröße, so daß unsere Konvention erfüllt ist.

Für normalverteilte Variablen gilt, daß die Streuung σn einer Stichprobe mit der Größe n genau

σn =σ/ n  entspricht. Also muß n so bestimmt werden, daß 1,96 · σn < 0,2, also
1,96 1,5

n
0,2

⋅
<  ist, woraus sich n>216 ergibt.

Für 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. Benötigt werden also mindestens 216 Proben. Dies
dürfte in der Praxis dazu führen, eine neue Konvention für die geforderte Genauigkeit zu su-
chen.
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4.3 Abschätzung der Notwendigkeit zusätzlicher 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 für ein Modell zur Vorhersage einer Grundwasserkon-
tamination bestimmt wurden. Will man solche Modellrechnungen dazu heranziehen, Zulassun-
gen von Deponiestandorten in Abhängigkeit vom Risiko einer Grundwasserkontamination zu
erteilen, braucht man Informationen über die Zuverlässigkeit des Modells und seiner Vorher-
sagen.

Die Unsicherheit in den vorliegenden Daten bewirkt eine Unsicherheit der Modellvorhersage. In
manchen Fällen, in denen die Modellvorhersage zu ungenau ist, müssen zusätzliche Messungen
durchgeführt werden. Dadurch daß die Vorhersage der Grundwasserkontamination nicht linear
von der Anzahl der Messungen und ihrer Ungenauigkeit abhängt, ist die Gefährdungsabschät-
zung in diesem Fall schwieriger als bei der Abschätzung der Flächenbelastung (vgl. Kap. 4.2).
Wenn man einen Probenahmeplan für zusätzliche Messungen in bezug auf die Anzahl und den
Ort zusätzlicher Messungen insofern abschätzen kann, ob nach der zusätzlichen Probenahme die
Genauigkeit der Vorhersage der Grundwasserkontamination für die Gefährdungsabschätzung
ausreicht, kann dies als Entscheidungskriterium für einen Probenahmeplan herangezogen wer-
den. Diese Idee liegt der preposteriori Analyse (vgl. z. B. Marin et al. (1989)) zugrunde.

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

Verschiedene Probenahmepläne, z. B. mit unterschiedlicher Anzahl (vgl. Kap. 4.2) oder Lage
(vgl. Kap. 4.1) von zusätzlichen Meßpunkten bilden die möglichen Handlungsalternativen Ai.

Die zentrale Annahme der preposteriori Analyse ist die, daß die zusätzlichen Messungen die-
selbe statistische Verteilung p wie die bisherigen Messungen aufweisen. Besteht der begründete
Verdacht, daß diese Annahme nicht gerechtfertigt ist, kann man dieses Vorgehen nicht wählen.

Für jede der Handlungsalternativen Ai werden die geplanten zusätzlichen Messungen mit Hilfe
einer Monte-Carlo-Simulation entsprechend der aus den vorliegenden Messungen ermittelten
Verteilung p generiert. So entsteht für jede Handlungsalternative Ai ein Ensemble von Meßrei-
hen Ej mit den Wahrscheinlichkeiten pi,j. Für jede zufällig erzeugte Meßreihe 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 erhält man eine statistische Verteilung für die Konzentration c(x,y,t). Damit
läßt sich also aus jedem dieser Ensembles die Genauigkeit der Modellvorhersage (etwa mit Hilfe
der Varianz) errechnen.
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Abbildung 7: Anwendung des Risikohandlungsmodells zur Abschätzung zusätzlicher Mes-
sungen mit Hilfe eines Simulationsmodells (preposteriori Analyse).

Am Ende fällt die Entscheidung für einen speziellen (zusätzlichen) Probenahmeplan durch Ab-
schätzung der Kosten für die zusätzlichen Messungen gegenüber 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 möglich ist, kann man
den mittleren quadratischen Fehler als Maß für die Güte der verwendeten Modellparameter
nehmen. Analog zum oben beschriebenen Vorgehen kann man versuchen, diejenigen Probe-
nahmepläne zu finden, die eine möglichst genaue Parameteridentifikation ermöglichen. So läßt
sich die Probenahmeplanung direkt an dem Ziel, nämlich 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 für Weizenäcker
zeigen wir exemplarisch, wie eine wissenschaftlich begründete Ableitung geplant und umgesetzt
werden kann. Es sei ausdrücklich vermerkt, daß nachfolgend kein konkreter Cadmium-Grenz-
wert bzw. Cadmium-Richtwert vorschlagen wird. Ziel ist es jedoch, die Methodik induktiv-
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stochastischer Risikoabschätzungen (vgl. May et al. (1991), Scholz et al. (1992a), Wichmann
(1995), in diesem Band) vorzustellen und einen entscheidungstheoretischen Begründungsrah-
men mit Hilfe des Allgemeinen Risikohandlungsmodell zu liefern.

System Boden Transferpfade System Mensch

Immission
(z. B. Luft, Regen

Klärschlamm, Grundlast)

Cd-Verteilung
auf

Acker-/Weizen-
böden

Emission
Abbau

Weitere
Cd-Donatoren:
Trinkwasser,

Staub etc.

Raucher

Cd-Verteilung
in Weizen und

Weizen-
produkten

Cd-Verteilung
in anderen

Lebensmitteln

Verteilung
von Cd

im Körper bzw.
in der Niere

Risiko einer 
Nieren-

schädigung

Elimination

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

Eine Bestimmung von Bodengrenzwerten für Cadmium (Cd) ist vom besonderem Interesse und
bildet den Ausgangspunkt unserer Betrachtungen. Cd kommt aufgrund ungünstiger umweltto-
xikologischer Eigenschaften, seiner Toxizität für den Menschen und seiner Verbreitung eine
herausragende Stellung unter den Schwermetallen zu. Die Bestimmung von Grenzwerten ist - in
Abhängigkeit von der Fragestellung - nur bezogen auf bestimmte Szenarien sinnvoll und mög-
lich. In unserem Bespiel soll untersucht werden, welches Risiko von mit Cadmium belasteten
Böden über den Pfad Boden → Pflanze (Weizen) → Mensch ausgeht und wie durch geeignete
Grenzwerte das Risiko gesundheitlicher Schäden für den Menschen vermindert werden kann.
Dabei werden in der Risikoabschätzung zur Grenzwertfestlegung auch andere Cd-Schadstoff-
quellen (Donatoren) und Transferpfade zum Menschen (Akzeptor) berücksichtigt. Als theore-
tischer Rahmen bietet sich das Donator-Akzeptor-Modell (DAM, Lühr et al. (1991)) an, wel-
ches für 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 über Strukturen (Donatoren, Transferpfade, Akzeptor),
Prozesse (Immission, Transfer, Elimination, Distribution, Akkumulation) und über die empiri-
schen Datengrundlagen (z.B. in Form von Cd-Verteilungen in verschiedenen Böden etc.) integ-



19

riert. In der induktiv-stochastischen Risikoabschätzung werden die Unsicherheiten im empiri-
schen Datenmaterial (Meßungenauigkeit, Probenahme etc.) als Zufallsgrößen mit zu quantifizie-
renden Wahrscheinlichkeitsverteilungen modelliert. Es sei angemerkt, daß diese Unsicherheiten
erheblich sind. Wie aus verschiedenen Beiträgen in diesem Band zu entnehmen ist, muß 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 Probenahmegefäß, die Sta-
bilisierung, der Transport, die Lagerung, die Homogenisierung der Probe, die instrumentelle
Analyse und die Dokumentation (vgl. auch Kurz (1994)). Es ist bemerkenswert, daß am Ende
des Workshops „Conlimes ´94: Datenanalyse, Beprobungsplanung und Untersuchungsqualität“
die anwesenden Experten der Wiederholungsreliabilität die Größenordnung Faktor 2 zuordne-
ten. Darunter ist zu verstehen, daß für das 95%-Vertrauensintervall der Meßgröße ein Unge-
nauigkeitsfaktor von 2 zu konzipieren ist. Das bedeutet, daß (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 Risikoabschätzung mit dem Donator-Akzeptor-Modell
resultiert wiederum in einer Verteilung einer "kritischen" Variablen für den Akzeptor (Men-
schen), z.B. die tägliche orale Cd-Aufnahme für Menschen oder das Risiko einer Nierenschädi-
gung nach 50 Jahren. Im folgenden soll die tägliche orale Cd-Aufnahme als kritische Variable
betrachtet werden.

Als Handlungsalternativen bieten sich in diesem Szenario verschiedene Möglichkeiten 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 Anbaueinschränkungen (Ausschluß von Böden zum
Weizen- oder Kartoffelanbau) oder die Veränderung der Bodenrandparameter bei kritisch be-
lasteten Cd-Böden (pH-Wert), um die Bioverfügbarkeit zu reduzieren.

Für die weiteren Betrachtungen wird vorausgesetzt, daß eine repräsentative, suffiziente und zu-
verlässige Datengrundlage zur Beurteilung der Cd-Belastung der Böden (und anderer Donato-
ren) vorliegt.

Im folgenden sollen als Handlungsalternativen exemplarisch drei verschiedene Grenzwertset-
zungen A1 (Grenzwert 0,1 mg Cd/kg Boden), A2 (Grenzwert 0,2 mg Cd/kg Boden), A3

(Grenzwert 0,3 mg Cd/kg Boden) betrachtet werden. Dabei ist es wichtig anzugeben, wie der
Cadmiumanteil bestimmt wird. Bekanntlich ist der Königswasseraufschluß für eine Gefähr-
dungsbetrachtung kein guter Indikator. Stattdessen ist es sinnvoller, die Grenzwertableitung z.
B. an dem calciumchloridlöslichen Anteil (vgl. Köster & Merkel (1985)) zu orientieren.

Wir nehmen an, daß aus den verschiedenen Handlungsalternativen Aj mögliche Ereignisse oder
Folgen Ei mit veränderten Verteilungen p(Ei|Aj) 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 gewünschten bzw. geforderten Reduktion der oralen Cd-Auf-
nahme führen wird, kann (a-priori) nicht direkt beobachtet, aber im Rahmen des DAM simuliert
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werden. Die Folgen Ej sind in diesem Fall Verteilungen der oralen Cd-Aufnahme, die bei an-
genommener Gültigkeit und Einhaltung entsprechender Bodengrenzwerte Ai resultieren wür-

den.

Die Entscheidung für einen der drei Grenzwerte Ai wird dann in Abhängigkeit von der Bewer-
tung der Verteilungen p(Ei|Aj) getroffen.

Auch für die Bewertungs- bzw. Risikofunktionen stehen verschiedene Alternativen zur Verfü-
gung. So kann man die Wahrscheinlichkeit p‘ einer Nierenschädigung durch Cd-Belastung in
Abhängigkeit von der täglichen Aufnahmemenge und dem Zeitraum differenziert nach Risiko-
gruppen (z. B. Raucher) und Nahrungsgewohnheiten als Risikofunktion verwenden. Oder wir
können die Wahrscheinlichkeit p‘‘ betrachten, daß eine gewisse orale Cd-Dosis pro Tag über-
schritten wird, die als tolerierbare bzw. gesundheitlich unbedenkliche Dosis Cd-oral akzeptiert
wird (z. B. 1 µg Cd pro kg Körpergewicht und Tag). Geht man von der letzten Risikofunktion
aus, kann für jeden der hypothetischen Cd-Grenzwerte Ai, aus den (kontinuierlichen) Wahr-
scheinlichkeitsverteilungen p(Ej|Ai) (vgl. hierzu Abbildung 2) die Wahrscheinlichkeit p(Cd >
Cd-oral|Ai) bestimmt werden, mit der die tolerierbare Cd-Dosis Cd-oral überschritten wird.
Diese Wahrscheinlichkeit bzw. diese Risiko p(Cd>Cd-oral|Ai) kann als Kriterium der Bewer-

tung der Handlungsalternative Aj herangezogen werden, indem z.B. gefordert wird, daß das
Risiko p(Cd>Cd-oral|Ai) kleiner ist als ein "gesellschaftlich akzeptierbares Risiko" (z. B. <

1%). Sollte keine der in Betracht gezogenen Handlungsalternativen das angestrebte Zielkriteri-
um erfüllen, so ist der Prozeß mit einer neuen Auswahl von Handlungsalternativen (z. B. nied-
rigere Grenzwerte) zu wiederholen. Hierbei ist zu beachten, daß das Risiko p(Cd>Cd-oral|Ai)

als umso größer eingeschätzt wird, je größer die Unsicherheit im empirischen Datenmaterial ist.
Die Datenqualität übt somit (mittelbar) entscheidenden Einfluß auf die Festsetzung der Grenz-
werte aus.

In einer konkreten Gesamtbewertung der möglichen Handlungsalternativen sind natürlich auch
die damit verbundenen Kosten k(Ai) (z. B. die Kosten des Ausschlusses von Flächen zum

Weizenanbau) zu berücksichtigen.
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Abbildung 9: Bestimmung von Bodenrichtwerten am Beispiel von Cadmium auf Weizenbö-
den.

4.5 Die Prüfung der Effizienz von Sanierungsmaßnahmen

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

Um diese Aufgabe erfüllen zu können, muß man sich Klarheit darüber verschaffen, was Effi-
zienz bedeutet, und welche Kriterien dafür anzuwenden sind. Effizientes Handeln richtet sich
nach ökonomischen Prinzipien und kann an den folgenden zwei Strategien ausgerichtet werden:
a) Mit einem gegebenen Aufwand soll das Ziel so weit wie möglich erreicht werden.
b) Ein vorgegebenes Ziel soll mit einem Minimum an Aufwand erreicht werden.

In beiden Fällen stellt sich für den Entscheidungsträger das Problem, eine Handlungsalternative
so auszuwählen, daß ein optimales Verhältnis zwischen Ertrag und Aufwand resultiert. Diese
Aufgabe setzt voraus, daß sowohl der Ertrag als auch der Aufwand durch geeignete Kriterien
definiert sind und für diese Kriterien operationalisierte und meßbare Zielvorgaben existieren.

Der Aufwand einer Handlungsalternative kann als Gesamtkosten der getroffenen Maßnahme
definiert sein. Darin eingeschlossen sind die Kosten für Grundleistungen, zusätzliche Leistun-
gen und Folgekosten sowie Fehlerkosten. Aufwendungen können auch nicht-monetäre Fakto-
ren beinhalten wie Zeit, Energieverbrauch, Ressourcenverbrauch usw.
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Die Definitionen von Ertrag und Aufwand, wie auch die Ziele sind problemabhängig und per-
spektivengebunden. Während ein Bauherr oder ein Sanierungsunternehmen Effizienz aus einer
betriebswirtschaftlichen Sicht beurteilen (Hamman & Schmidt-Endrullis (1992)), stellt sich für
Politiker und Behörden oft auch die Frage nach einer volkswirtschaftlichen Beurteilung einer
Sanierung. Letztere Betrachtungsweise schafft zusätzliche Schwierigkeiten der Bezifferung von
zu erwartendem Nutzen und Schaden einer Maßnahme (Hampicke (1994)), die hier nicht weiter
betrachtet werden sollen.
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Abbildung 10: Anwendung des Risikohandlungsmodells bei der Prüfung der Effizienz von
Sanierungsmaßnahmen.

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

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

Den Ausgangspunkt der Untersuchung stellen die Vorinformationen über die Altlast und die
Rahmenbedingungen dar. Zunächst müssen den Anbietern von Sanierungsverfahren aus Detail-
untersuchungen der zu sanierenden Altlast genügend Vorinformationen geliefert (Landesamt für
Umweltschutz Baden-Württemberg (1993)) und die anzustrebenden Ziele spezifiziert werden.
Diese Angaben sind eine Voraussetzung für die Entwicklung eines Systemmodells, welches als
Grundlage zu einer realistischen Auswahl und Dimensionierung verschiedener Handlungsalter-
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nativen Ai dient. Daraus wird deutlich, daß sämtliche Unsicherheiten in den Ergebnissen einer
Detailuntersuchung, wie z. B. Angaben über Schadstoffzusammensetzung, -konzentrationen, -
mengen, -verteilungen (s. Bsp. 4.1) belastete Aushubvolumina usw., sich sowohl auf die
Wirksamkeitsabschätzungen wie auch auf die Kostenschätzungen auswirken.

Bei der Erstellung des Systemmodells kommt auch der präzisen Definition des Betrachtungs-
raumes und des zeitlichen Betrachtungshorizontes eine große Bedeutung zu. Neben der eigent-
lichen Altlast und der geplanten Sanierungsmaßnahme muß ein solches Modell auch zusätzlich
zu erbringende Leistungen wie Transporte, organisatorischen und technischen Aufwand be-
rücksichtigen, die sich aus den Rahmenbedingungen ergeben und für die Beurteilung der Zieler-
reichung und Wirksamkeit relevant sind. Die möglichen Handlungsalternativen, A0 bis Ak, um-
fassen nun für die bestehende Art der Kontamination und die Rahmenbedingungen geeignete
Maßnahmen.

Für jede dieser Handlungsalternativen werden zusätzlich zu den altlastspezifischen Daten zur
Abschätzung der Wirksamkeit und der Kosten anhand von Modellrechnungen auch maßnah-
menspezifische Kenndaten benötigt. In diesem Zusammenhang besteht für den Anbieter eines
Verfahrens das Problem, über genügend Kenndaten eines Verfahrens unter den spezifizierten
Bedingungen zu verfügen (Hamman & Schmidt-Endrullis (1992)). Die Tatsache, daß keine
zwei Altlastenfälle identisch sind, bewirkt, daß Erfahrungsdatensätze aus ähnlichen Fällen in
der Regel klein und Folgerungen daraus mit entsprechenden Unsicherheiten behaftet sind. Ge-
nerell sind diese Unsicherheiten für in situ Verfahren größer als für ex situ Verfahren.

Aus den für Aufwand und Ertrag definierten Zielen werden - als Folgen der eingeleiteten Maß-
nahmen - die angestrebten Ereignisse E abgeleitet. Für die Darstellung sei hier der Einfachheit
halber angenommen, daß als Kriterium für den Ertrag oder Nutzen der Maßnahmen die verblei-
bende Schadstoffkonzentration im Boden betrachtet wird, wobei ein existierender Grenzwert
(Z) die Zielgröße darstelle. Für den Aufwand stellen in der Regel die Kosten das entscheidende
Kriterium dar, wobei die Auswahl auf die günstigste Variante bei gleichzeitiger Einhaltung des
Grenzwertes Z fällt.
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Wahrscheinlichkeit
       ∞
p* = ∫ p(Ey | Ax=30)  dEy
       Z
daß bei Ax=30 der Grenzwert 
Z=20 nicht eingehalten wird

Ey

p(Ey | Ax)

Ax

Kosten k(Ax)

Ey

p(Ey | Ax=30)

k(Ax=30)

Z

Z

Abbildung 11: Grafische Abschätzung des Ertrags (als Wahrscheinlichkeit der Einhaltung des
Grenzwertes) und der Kosten bei kontinuierlichen Handlungsalternativen.

Von Interesse sind also die folgenden Ereignisse:
Das entscheidende Kriterium für den Ertrag ist die Einhaltung des Grenzwertes (Ereignis E1, im
Gegensatz zur Nichteinhaltung des Grenzwertes E2). Die zugehörigen Eintretenswahrschein-
lichkeiten für E1 und E2 sind p1 und p2, wobei p2=1-p1 ist.
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Analog zum klassischen Risikoparadigma, in dem das Ausmaß und die Wahrscheinlichkeit ei-
nes Schadens zur Risikobewertung herangezogen werden, werden zur Beurteilung der Effizienz
die Kosten einer Maßnahme und die Wahrscheinlichkeit p* betrachtet

p* = p(Ey Ax )dEy
Z

∞

∫ ,

daß bei einer Handlungsalternative Ax der vorgegebene Grenzwert Z (nicht) erreicht wird (vgl.

Abbildung 11).

Für die Effizienzbewertung gilt, daß bei gleichwahrscheinlicher Einhaltung des Grenzwertes der
Entscheid auf die kostengünstigste Handlungsalternative fällt. Liegt (wie in Abbildung 11 vor-
ausgesetzt) eine kontinuierliche Handlungsintensität (z. B. die zunehmende Dauer einer Be-
handlung wie die Bodenluftabsaugung) mit quantifizierbaren Kosten vor, kann eine effiziente
Alternative aus dem Verhältnis von Ertrag zu Aufwand ermittelt werden (vgl. Abbildung 12).
Hier wird deutlich, daß in einigen Fällen auch ineffiziente Verfahren verwendet werden müs-
sen, z. B. wenn die Gefährlichkeit des Schadstoffes erfordert, daß der vorgegebene Grenzwert
mit einer sehr großen Sicherheit (Wahrscheinlichkeit p*<0.001) eingehalten werden muß.

Kosten der
 
Maßnahme

Wahrscheinlichkeit, den 
Grenzwert zu erreichen

Effiziente Alternative

optimales
Verhältnis
von Ertrag 
zu Aufwand

k(Ax=30)

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

Dieses Beispiel stellt natürlich eine starke Vereinfachung und Idealisierung dar. In der Praxis
wird das Entscheidungsproblem durch zwei grundlegende Probleme erschwert.
Zum einen gibt es häufig verschieden teure Alternativen (etwa A1 und A2), die den Grenzwert Z
mit unterschiedlichen Wahrscheinlichkeiten p*(Z|A1) und p*(Z|A2) 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*(Z|A1)·k(A1)=p*(Z|A2)·k(A2), können subjektiv sehr
unterschiedlich wahrgenommen werden (vgl. z. B. Lee (1977), Einhorn & Hogarth (1987),
Tversky & Kahnemann (1987), Spies (1993)), insbesondere beeinflußt durch die Ambiguität
des Wissens. Die Ambiguität des Wissens kann man auffassen als eine Art Vertrauen oder Si-
cherheit, die ein Entscheider in sein Wissen über die Wahrscheinlichkeiten und die Kosten be-
sitzt.

Zum zweiten werden Aufwand und Nutzen in der Regel durch mehrere Kriterien mit zugehöri-
gen Zielen bestimmt. Stehen nun verschiedene Sanierungsmaßnahmen im Vergleich, so können
vorderhand verschiedene Kostendimensionen vorliegen, für die jeweils ein Zielerfüllungsgrad
bestimmt werden kann. Besteht ein Konsens über die Gewichtung der einzelnen Kriterien, kann
dieses Bewertungsproblem gelöst werden, indem die verschiedenen Erfüllungsgrade der einzel-
nen Kriterien zu einem Index aggregiert werden werden (Jessberger & Neteler (1991)), der die
Eignung oder die Wirksamkeit einer Maßnahmen-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 Schlußbemerkungen

Das Riskohandlungsmodell stellt einen allgemeinen begrifflichen Rahmen für die Risikoab-
schätzung und damit auch für die Bewertung der Risikoverminderung durch Sanierungsmaß-
nahmen dar.

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

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

Bei den meisten Risikoabschätzungen fehlen wesentliche Daten, um genaue Abschätzungen
vorzunehmen oder die benötigten Wahrscheinlichkeitsverteilungen zuverlässig zu bestimmen.
Man muß somit häufig auf grobe Abschätzungen oder auf subjektive Wahrscheinlichkeitsver-
teilungen zurückgreifen. Es besteht somit häufig eine große Unsicherheit über das Umweltmo-
dell. Das Allgemeine Risikohandlungsmodell besitzt eine wichtige "didaktische Funktion". Es
macht den Grad des (Un-)Wissens transparent, der über ein Umweltsystem oder über eine In-
terventionsmaßnahme vorliegt. Damit werden Notwendigkeiten und Wege aufgezeigt, fehlende
Daten zu erzeugen.
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Grundsätzlich lassen sich Datenqualität und "Exaktheit" von Untersuchungsergebnissen im Be-
reich des Gefährdungs- 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 Datenqualität 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 Risikoabschätzung. Wir
hoffen, mit dem Risikohandlungsmodell eine weit greifende, integrative Vision für eine ratio-
nale Bearbeitung von Altlasten vorgelegt zu haben.
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