
Abstract
Background Every �ve years since 1990, the European Heavy Metals in Mosses Survey provided data on atmospheric 
heavy metal bioaccumulations in mosses throughout Europe at a high spatial resolution. The moss data show the 
e�ectiveness of air quality control policies: for Germany the metal bioaccumulations decreased between 1990 and 
2000, whilst they increased from 2000 to 2005. This investigation is intended to show how the moss data could be 
used to map atmospheric depositions of Cd and Pb, which later on might serve for the calculation of Critical Loads 
Exceedances. In addition, we compared how much heavy metal concentrations in mosses in Germany deviate from 
background data observed in Greenland.

Methods Mapping heavy metals with a high spatial resolution for the German territory was conducted according to 
the following methodology: EMEP deposition maps (50 km by 50 km spatial resolution) were intersected within a GIS 
with Kriging maps on Cd and Pb accumulations in mosses (EMEP (European Monitoring and Evaluation Programme) 
is a scienti�cally based and politically driven programme under the Convention on Long-range Transboundary Air 
Pollution for international co-operation to solve transboundary air pollution problems). Subsequently, the statistical 
relations between the EMEP modelled depositions and the bioaccumulations in mosses were quanti�ed by using 
regression analysis. The regression functions were used to transform the moss concentration maps into deposition 
maps. The resulting maps on Cd and Pb depositions have a spatial resolution of 5 km by 5 km and were added to the 
respective map on the residuals of the regression functions (Regression Kriging). Finally, the territory of Germany was 
extracted from the European maps on Cd and Pb depositions and the legends were adjusted accordingly in terms 
of n standard deviations from the German mean value. The concentrations of Al, As, Cd, Cr, Cu, Mo, Pb, Sb, Sn, and Zn 
in the mosses sampled in 1990, 1995, 2000 and 2005 in Germany were compared with background values derived 
from mosses sampled in north-eastern Greenland (Zackenberg Background Values). The di�erences between heavy 
metal concentrations in mosses in Germany and Greenland were calculated for the 16 federal states of Germany and 
mapped for Pb.
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Results and discussion The regression models corroborate that the Cd concentration in mosses is correlated 
with the EMEP modelled total Cd deposition across Europe (regression coefficient according to Pearson, rp = 0.67; 
regression coefficient according to Spearman, rs = 0.69). The coefficient of determination is r2 = 0.44. The same is true 
for Pb with rp = 0.76 and rs = 0.77 and r2 = 0.58. Based on the regression models and the respective residuals, maps 
on the total deposition of Cd and Pb were calculated for the year 2005. The German mean value of total Cd and Pb 
deposition was 0.342 g / ha / a (standard deviation 0.08 g / ha / a and 8.6 g / ha / a (standard deviation 2.1 g / ha / a) 
respectively. The maps depict the spatial patterns of the total Cd and Pb deposition in terms of n standard deviations 
from the respective German wide mean value. The spatial resolution of the maps is 5 km x 5 km and reflects the 
mesh size of the moss monitoring net. Even today, the bioaccumulation of several metals in Germany still exceeds 
the background values observed in Greenland. This is true especially for Cd, Cr, Cu, Mo, Pb, Sb, Sn and Zn. Comparing 
the results of this investigation with those from other methods it can be concluded that the mean values calculated 
for the total Cd and Pb deposition for Germany differ from such assessed by deposition measurements and models. 
The latter are used to calculate Critical Loads Exceedances, which complement the ecotoxicological endpoint 
´accumulation´. The deposition measurements in Germany are mainly based on monitoring systems conducted 
by the federal states. When trying to use deposition measurements from the ICP Forests level II programme for the 
validation of the EMEP deposition modelling, problems arose due to a lack of methodical harmonization and the 
quality of the depositions measurements. That is why in this investigation the quality controlled and spatially high 
resolved moss data were used to empirically validate EMEP modelled deposition maps.

Conclusions In Germany, the moss measurement data provide a valuable tool at a high spatial resolution for the 
validation of modelling and mapping of atmospheric heavy metal deposition and should as such be used for this 
purpose. The comparison of the metal concentrations in mosses in Germany with the values found in Greenland 
indicate that atmospheric deposition of heavy metals in Germany is still considerably higher than the natural 
background deposition.

Keywords EMEP deposition network and modelling; European Moss Survey as part of UNECE ICP Vegetation; 
Mapping atmospheric depositions of Cd and Pb; Zackenberg Background Values

Zusammenfassung
Hintergrund Das Moos-Monitoring liefert seit 1990 alle fünf Jahre flächendeckende, qualitätskontrollierte Daten 
über die Bioakkumulation von Schwermetallen und Stickstoff (seit 2005) in Europa. Die Monitoring-Daten belegen 
eindrücklich, wie sich Luftreinhaltepolitik auf die Anreicherung atmosphärischer Depositionen auswirkt. Das Moos-
Monitoring reagiert auch sensibel auf eine Trendumkehr: Nachdem die Metallanreicherungen von 1990 bis 2000 
deutlich sanken, stiegen die Gehalte einiger Metalle bis 2005 wieder an. Depositionsmessungen konnten diesen 
Trend, der auch in anderen europäischen Staaten nur durch das Moos-Monitoring entdeckt wurde, nicht detektieren. 
Ziel dieser Untersuchungen ist es zu zeigen, dass die Daten des Moos-Monitoring nicht nur zur Kartierung 
der Bioakkumulation atmosphärischer Depositionen verwendet werden können, sondern auch zur räumlich 
hochauflösenden Kartierung von Schwermetall-Gesamtdepositionen als Grundlage für die Berechnung von Critical 
Loads Exceedances. Wie weit die Bioakkumulation von Metallen in Deutschland von einem quasi-natürlichen Zustand 
abweicht, soll anhand geeigneter Referenzwerte bestimmt werden.

Methoden Die räumlich hoch auflösende Kartierung atmosphärischer Schwermetall-Gesamtdepositionen für 
das Gebiet der Bundesrepublik Deutschland basiert auf folgenden methodischen Fundamenten: Die auf der 
Grundlage europaweit harmonisierter Messungen atmosphärischer Depositionen von Cd und Pb (Jahr 2005) an 70 
Orten Europas berechneten flächendeckenden EMEP-Depositionskarten (räumliche Auflösung 50 km mal 50 km) 
wurden mit geostatistich validen Kriging-Karten über die Anreicherung von Cd und Pb in europaweit gesammelten 
Moosen in einem geografischen Informationssystem (GIS) verschnitten (EMEP (European Monitoring and Evaluation 
Programme) is a scientifically based and politically driven programme under the Convention on Long-range 
Transboundary Air Pollution for international co-operation to solve transboundary air pollution problems). Sodann 
wurden die statistischen Beziehungen zwischen den im EMEP-Depositionsnetz und im ICP Vegetation Moosmessnetz 
erhobenen Cd- und Pb-Depositionen sowie den Anreicherungen dieser beiden Metalle regressionsanalytisch 
quantifiziert. Mit den Regressionsfunktionen wurden anschließend die hoch aufgelösten Kriging-Karten der Cd- bzw. 
Pb-Gehalte der Moose in räumlich hoch aufgelöste Depositionskarten umgerechnet. Die dadurch entstandenen Cd- 
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Hintergrund
Die Messung von Stoffen, die aus der Atmosphäre an der 
Erdoberfläche abgeschieden werden (atmosphärische 
Depositionen), ist eine wesentliche Grundlage für die 
Beschreibung und Bewertung der Umweltqualität. 
Ergebnisse aus Depositionsmessungen und –modellier­
ungen werden u.a. dafür verwendet, Critical Loads zu 
berechnen und zu kartieren und damit über den 
Wirkungsaspekt der Anreicherung hinauszugehen [1,2]. 
Die atmosphärischen Depositionen bilden für Organismen 

deren externe stoffliche Exposition. Ihr kann sich die 
Anreicherung der deponierten Stoffe an der äußeren 
Hülle des Lebewesen und der Stofftransport in innere 
Organe anschließen [3,4]. Das seit 1990 alle fünf Jahre 
europaweit durchgeführte Moos-Monitoring erfasst die 
Anreicherung und somit die potenzielle Bioverfügbarkeit 
von Schwermetallen [5,6]. Zwar ermöglicht es das dabei 
angewendete experimentelle Design nicht, zwischen 
externer und interner Bioverfügbarkeit zu differenzieren, 
doch ist bekannt, dass die externe Bioverfügbarkeit von 

und Pb-Depositionskarten (räumliche Auflösung 5 km x 5 km) wurden schließlich noch dadurch ergänzt, dass für die 
Residuen der beiden Regressionsmodelle Kriging-Karten erzeugt und diese mit den Cd- und Pb-Regressionskarten 
verrechnet wurden (Regression-Kriging). Sodann wurde das Gebiet der Bundesrepublik aus den Europakarten der 
Cd- und Pb-Deposition ausgestanzt und die Legendierungen an den Wertebereich im Bereich der Bundesrepublik 
Deutschland als n-fache Abweichungen vom Bundesdurchschnitt angepasst. Schließlich wurden Karten berechnet, 
in denen für jedes Bundesland die Pb-Depositionen als Abweichungen von dem jeweiligen Grönländischen 
Hintergrundwert dargestellt sind.

Ergebnisse und Diskussion Die Regressionsmodelle zeigen, dass die Cd-Anreicherungen in den Moosen 
mit der Cd-Gesamtdeposition europaweit hoch korreliert sind (Regressionskoeffizient nach Pearson, rp = 0.67; 
Regressionskoeffizient nach Spearman, rs = 0.69). Das Bestimmtheitsmaß des Regressionsmodells beträgt r2 = 0,44. 
Die Pb-Akkumulationen in den Moosen korrelieren mit der Pb-Gesamtdeposition deutlich (rp = 0.76, rs = 0.77). Das 
Bestimmtheitsmaß des Regressionsmodells beträgt r2 = 0,58. Auf dieser Grundlage wurde je eine Karte der Cd- und 
Pb-Gesamtdeposition berechnet, die jeweils mit einer Kriging-Karte der Residuen des Regressionsmodells zu je einer 
Ergebniskarte zusammengefasst wurde. Demnach betrug die Cd-Gesamtdeposition im deutschlandweiten Mittel 
0,34 g / ha / a (Standardabweichung 0,08 g / ha / a). Die bundesweit durchschnittliche Pb-Gesamtdeposition betrug 
8,6 g / ha / a (Standardabweichung 2,1 g / ha / a). Die Karten zeigen die räumliche Differenzierung der Cd- und 
Pb-Gesamtdeposition als Vielfache der jeweiligen Standardabweichung. Die dabei gewählte räumliche Auflösung 
orientiert sich an der Standardabweichung der Distanzen zwischen je zwei Beprobungspunkten in Deutschland 
und beträgt dementsprechend 5 km mal 5 km. Schließlich wurden die Gehalte von Al, As, Cd, Cr, Cu, Mo, Pb, Sb, Sn 
und Zn der 1990, 1995, 2000 und 2005 in Deutschland gesammelten Moosen auf europäische Hintergrundwerte 
bezogen, die in Moosen Nordost Grönlands ermittelt wurden. Die Abweichungen zwischen den Pb-Anreicherungen 
in Deutschland und in Grönland wurden - nach Bundesländern differenziert – kartiert. Es zeigt sich, dass noch 
heute deutliche Unterschiede in der Anreicherung atmosphärisch deponierter Metalle zwischen Deutschland und 
Grönland bestehen, insbesondere bei Cd, Cr, Cu, Mo, Pb, Sb, Sn, and Zn. Vergleicht man die Ergebnisse des in dieser 
Arbeit vorgestellten Ansatzes der Depositionskartierung mit Ergebnissen aus anderen Verfahren, so zeigen sich 
Unterschiede. Ergebnisse aus Depositionsmessungen und –modellierungen werden u.a. dafür verwendet, Critical 
Loads zu berechnen und zu kartieren und damit über den Wirkungsaspekt der Anreicherung hinauszugehen. 
Die Depositions-modellierungen in Deutschland basieren u.a. auf Depositionsmessungen der Bundesländer, die 
methodisch weiter harmonisiert werden sollten. Die auf die Depositionsdaten zurückgreifenden Modellierungen 
sollten transparenter gestaltet werden. Bei dem Versuch, für die europaweite Depositionsmodellierung (EMEP) 
Depositionsdaten aus dem UNECE ICP Forests-Messnetz zur Validierung zu nutzen, gab es Probleme unzureichender 
Datenharmonisierung. Deshalb wurde in dieser Arbeit angestrebt, die in hoher räumlicher Dichte vorliegenden 
qualitätskontrollierten Daten des im UNECE ICP Vegetation durchgeführten Moos-Monitoring dafür zu verwenden, 
die räumliche Differenzierung der Depositionskarten empirisch abzusichern. Fachlich unbefriedigend bleibt, dass 
bei der Depositionsmodellierung in Deutschland anders als auf internationaler Ebene (EMEP / ICP Vegetation Moos-
Monitoring) eine Verknüpfung von Depositionsdaten und Akkumulationsdaten aus dem Moos-Monitoring bislang 
nicht zustande kam. Der Abgleich der Bioakkumulation in Deutschland mit den Zackenberg Hintergrundwerten zeigt, 
wie weit die atmosphärischen Einträge in Deutschland von einem quasinatürlichen Zustand entfernt sind.

Schlagwörter EMEP Depositionsmessnetz und –modellierung; Europäisches Moos-Monitoring im UNECE ICP 
Vegetation; Kartierung atmosphärischer Cd- und Pb-Depositionen in Deutschland; Zackenberg Hintergrundwerte
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Metallen ihre interne Verteilung und Wirkung 
beeinflussen kann [7]. Das bedeutet, dass Daten selbst 
dann, wenn sie nur die externe Bioverfügbarkeit der 
Schwermetalle erfassen sollten, toxikologisch bedeutsam 
sind [8]. Die Daten aus dem Moos-Monitoring erfassen 
also zumindest die externe Schwermetall-Bioverfüg­
barkeit und ergänzen die Daten aus Depositions­
messnetzen, welche die Stoffkonzentration im Expositions­
medium Atmosphäre und somit einen Teil der externen 
Stoffexposition von Landlebewesen kennzeichnen. Doch 
nicht nur geochemische Prozesse an der Grenzfläche 
zwischen Atmosphäre und Lebewesen bestimmen die 
Bioverfügbarkeit, sondern auch biochemische Prozesse 
an der biologischen Oberfläche sowie jenseits davon im 
Lebewesen selbst, einschließlich toxischer Wirkungen 
[9]. Die Verfügbarkeit von Metallen an der äußeren Hülle 
von Lebewesen ist also grundsätzlich mit einem 
Toxizitätspotenzial verknüpft.

Die Verbesserung der (öko)toxikologischen Bewertungs­
grundlagen für Metalle ist Gegenstand der REACH-
Verordnung und der Europäischen Wasserrahmen­
richtlinie [10] (REACH, Registration, Evaluation, 
Authorisation and Restriction of Chemicals, Verordnung 
(EG) Nr. 1907/2006). Ihre Umsetzung erfordert zuver­
lässige, räumlich angemessen differenzierte Umweltdaten 
[11]. Dazu gehören auch Depositionsdaten. Diese 
erhalten einen Wirkungsbezug, wenn sie bei der Berech­
nung von Critical Loads (CL) [12,13] als Predicted 
Environmental Concentration (PEC) mit Predicted No 
Effect Concentrations (PNEC) von Ökosystemen ver­
knüpft werden [14]. Die Aussagekraft von CL hängt von 
der Qualität des Modells. d.h. von seiner intrinsischen 
(Un)Sicherheit sowie von der Qualität der Eingangsdaten, 
insbesondere die von Emissionsdaten und die im 
Forstmonitoring erhobenen Depositionsdaten ab [15,16]. 
Besondere Bedeutung kommt auch der räumlichen 
Auflösung der Depositionsdaten zu [13,17].

Um die räumliche Validität und damit die Aussagekraft 
von Critical Loads Exceedance-Karten empirisch zu 
untermauern, liegt es nahe, die statistischen Beziehungen 
zwischen Depositionsdaten und Daten aus dem räumlich 
recht dichten Messnetz des Europäischen Moos-
Monitoring regressionanalytisch zu quantifizieren und 
die Regressionsmodelle auf die Messpunkte des 
Moosmessnetzes oder die daraus abgeleiteten flächen­
deckenden und räumlich hoch aufgelösten Karten der 
Schwermetallakkumulation in Moosen anzuwenden. Ziel 
dieses Artikels ist es, die dazu angewendete Methodik 
und die erzielten Ergebnisse für die Deposition der 
Schwermetalle Blei (Pb) und Cadmium (Cd) im Jahr 2005 
für das Gebiet der Bundesrepublik Deutschland aufzu­
zeigen. Ferner zielt diese Arbeit darauf ab, zu bestimmen, 
wie weit die Bioakkumulation von Metallen in Deutschland 
von einem quasi-natürlichen Zustand abweicht.

Methoden
Moos-Monitoring
Da Moose über mehrere Jahre die Anreicherung von 
Metallen ohne physiologische Beeinträchtigung tolerieren, 
sind sie besonders geeignet für das Monitoring der 
Bioakkumulation atmosphärischer Depositionen. Dies 
gilt nicht nur für immittentenbezogene Untersuchungen 
auf lokaler und regionaler Ebene. Besonders für die 
Erfassung großräumiger Trends ist das Moosmonitoring 
geeignet [18] und wird deshalb in Europa seit 1990 alle 
fünf Jahre in mindestens 21 Ländern durchgeführt [5,6]. 
Ziel ist es dabei, die großräumigen Muster und zeitlichen 
Entwicklungen der auf Langstreckentransport und 
atmosphärische Deposition zurückzuführende Metall­
bioakkumulation Staaten übergreifend zu kartieren. 
Dabei geht es in erster Linie darum, sogenannte Hinter­
grundwerte zu erfassen und nicht darum, emittenten­
bezogene Aussagen zu gewinnen. Von potenziellen 
Emissionsquellen sind in der anzuwendenden Richtlinie 
vorgegebene räumliche Abstände einzuhalten, und an 
Orten mit sichtbaren technischen Emissionsquellen in 
ihrer Umgebung werden keine Moosproben entnommen 
[19].

Diese Richtlinie gilt nicht nur für die Entnahme, 
sondern auch für die chemischen Analysen der Moos­
proben. Europaweit sollten auf 1000 km² mindestens 1,5 
Moosentnahmestellen entfallen. Das bedeutet je nach 
Anzahl der an einer Messkampagne teilnehmenden 
Staaten, dass an bis zu rund 7000 Orten in Europa 
Moosproben entnommen und analysiert wurden. In 
Deutschland führten Bund und Länder das Moos-
Monitoring in den Jahren 1990, 1995, 2000 und 2005 
gemeinsam durch. Im Jahr 2009 hat sich der Bund aus 
dem Moos-Monitoring zurückgezogen. Die räumliche 
Dichte des Moosmessnetzes betrug 1,7 (1990), 2,9 (1995, 
2000) und 2,0 (2005) Standorte pro 1000 km2. Die 
Messnetzausdünnung beim deutschen Monitoring in 
2005 erfolgte ohne Einbußen der geostatistischen 
Validität und Landschaftsrepräsentanz des Messnetzes 
[20].

Die Qualität der Messungen und Probenentnahmen 
wurde - beginnend mit der Planung und der Schulung 
der Probenentnehmer und mit dem Datenmanagement 
endend [21] - in mehreren Schritten gesichert und 
dokumentiert [5,6,14,22]: Die analytischen Kontrollen 
erfolgten wie in anderen Teilnehmerstaaten durch die 
Messung der Referenzmaterialien M2 (hohe Metall­
konzentrationen) und M3 (regionale Hintergrundwerte 
im Sinne von [23] in jeder Messserie sowie den Austausch 
und die Messung von Moosproben, die auf beiden Seiten 
der Grenzen benachbarter Staaten gesammelt wurden. 
Die Daten wurden von den Teilnehmerstaaten und 
nachfolgend vom Programmzentrum des ICP Vegetation 
daraufhin überprüft, ob sie den Anforderungen nach [24] 
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entsprechen [5,6]. In Deutschland erfolgte dies zuvor 
durch den Arbeitskreis Bioindikation / Wirkungsermitt­
lung der Landesanstalten und –ämter für Umweltschutz: 
Auffällige Messwerte, die entweder über dem bundes- 
oder dem landesweiten 98. Perzentil lagen, wurden 
anhand der Metadaten im WebGIS MossMet [25] 
zusammen mit Geoinformationen u.a. zur Landnutzung 
in der Umgebung der Moosproben-Entnahmeorte 
geprüft. Hierzu wurden die über das WebGIS MossMet 
zugänglichen Probenentnahmeprotokolle und Standort­
beschreibungen analysiert sowie Probensammler und 
ortskundige Fachleute befragt. Ferner wurde ermittelt, ob 
die Daten derselben Messpunkte bereits bei vorange­
gangenen Kampagnen auffällig waren. Anschließend 
wurde eingeschätzt, ob die Werte der regional zu 
erwartenden Belastung entsprechen. Erschien der 
gefundene Wert auch danach nicht erklärbar, so wurde 
dieser nicht weiter berücksichtigt [14].

Expositionsdaten können bewertet werden, wenn man 
sie z.B. mit Daten über toxikologische Wirkungsschwellen 
oder mit quasi-natürlichen Hintergrundwerten ver­
gleicht. Zum Abgleich der Daten aus dem Moos-
Monitoring dienen die Zackenberg Hintergrundwerte 
[26]. Hierbei handelt es sich um hemisphärische 
Hintergrundwerte i. S. von [23], die anhand von Moos­
proben in der Umgebung der Forschungsstation Zacken­
berg im Nordosten Grönlands gewonnen wurden.

Berechnung der Depositionskarten
Die Kartierung der Metallkonzentrationen in Moosen 
erfolgte mit Variogrammanalyse und Kriging-Inter­
polation. Die Qualität der Flächenschätzungen wurde 
durch Kreuzvalidierung ermittelt [14]. Die anhand von 
Emissionsdaten sowie der von EMEP gemessenen und 
modellierten Gesamtdeposition 2005 [27,28] berech­
neten Depositionskarten (50 km mal 50 km) wurden mit 
den europaweit geostatistisch geschätzten Flächenkarten 
zur Cd- bzw. Pb-Konzentration in den 2005 gesammelten 
Moosen verschnitten. Anschließend wurden die Mediane 
aller 5 km mal 5 km Rasterzellen der Cd- und Pb-
Anreicherungskarten innerhalb der jeweiligen 50 km mal 
50 km EMEP-Rasterzellen berechnet. Anschließend 
wurden die Mediane der geschätzten Elementkonzen­
trationen im Moos sowie die Depositionswerte ln-
transformiert und korrelations- und regressions­
analytisch untersucht. Die Regressionsfunktionen 
wurden dann auf die Kriging-Flächenkarten der Cd- und 
Pb-Anreicherungen in Moosen angewendet. Die 
Residuen der beiden Regressionsfunktionen wurden 
bestimmt, entlogarithmiert, auf die Mittelpunkte der 
entsprechenden EMEP-Rasterzellen projiziert, vario­
grammanalytisch auf räumliche Strukturen untersucht 
und mit Lognormal-Kriging flächenhaft interpoliert. 
Diese Kriging-Karten der Residuen des Cd- und 

Pb-Regressionsmodells wurden mit den regressions­
analytisch berechneten Cd- und Pb-Depositionsflächen­
karten verrechnet, so dass die durch die beiden linearen 
Regressionsmodelle bedingten räumlich differenzierten 
Unter- bzw. Überschätzungstendenzen minimiert 
wurden. Aus den Europakarten der Cd- und Pb-Gesamt­
deposition des Jahres 2005 wurde das Gebiet der 
Bundesrepublik Deutschland ausgestanzt. Diese Deutsch­
landkarten zeigen die räumliche Differenzierung der Cd- 
und Pb-Gesamtdeposition als Vielfache der jeweiligen 
Standardabweichung vom Bundesdurchschnitt. Die dabei 
gewählte räumliche Auflösung orientiert sich an der 
Standardabweichung der Distanzen zwischen den 
Beprobungspunkten in Deutschland und beträgt 
dementsprechend 5 km mal 5 km.

Der gewählte Ansatz zur Berechnung von Depositions­
karten anhand zweier Informationsquellen, dem EMEP-
Depositionsmessnetz und dem Moos-Monitoring, hat 
sich in ähnlich gelagerten Fällen bewährt [29-33]. Die 
gewählte Verknüpfung erfolgt über das Regression-
Kriging [34,35] und betrifft zwei aufeinanderfolgende 
physikalisch-chemische Vorgänge: die atmosphärische 
Deposition der Schwermetalle Cd und Pb sowie deren 
Anreicherung in Moosen [36]. Regression-Kriging ist 
eine Technik räumlicher Schätzung, die Regressions­
prädiktion mit geostatistischer Interpolation der 
Regressionsresiduen kombiniert [37].

Die Metallgehalte in den Moosen aus dem Nordosten 
Grönlands (Zackenberg Hintergrundwerte, [26]) wurden 
mit den mittleren Metallanreicherungen in den 
deutschen Bundesländern verglichen. Die Anreich­
erungsfaktoren wurden bestimmt und am Beispiel des 
Metalls Pb für die Jahre 1990, 1995, 2000 und 2005 
kartiert.

Ergebnisse
Für die EMEP-Modellierung der Gesamtdeposition von 
Cd und Pb wurde eine Unterschätzung der qualitäts­
kontrollierten EMEP-Messwerten um 20 % bis 30 % 
berechnet [28,38]. Die Qualität der Messungen der Cd- 
und Pb-Konzentrationen in den Moosen wurde anhand 
von Referenzmaterial kontrolliert. Die gemäß [24] zu 
erreichenden Werte wurden gut reproduziert [5,6]. Die 
aus diesen Messwerten des Moos-Monitoring mit 
Kriging-Interpolation berechneten Europa-Karten 
weisen klare räumliche Strukturen und befriedigende 
Schätzqualitäten auf: Für Cd beträgt der mittlere 
(Median) korrigierte prozentuale Fehler 22,2 %, der 
Pearson Korrelationskoeffizient zwischen Mess- und 
Schätzwerten beläuft sich auf 0,62, für das Nugget / Sill-
Verhältnis des der Schätzung zugrunde liegenden 
Variogramm-Modells wurde eine Wert von 63,2 % und 
für die Aussagereichweite der punktuellen Messungen 
64,5 km berechnet. Für die Flächenschätzung der 
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Pb-Gehalte in 2005 in Europa gesammelten Moosproben 
Europas beträgt der Median des korrigierten pro­
zentualen Fehlers 23,7 %. Der Pearson Korrelations­
koeffizient zwischen gemessenen und geschätzten Pb-
Werte beträgt 0,63. Für das Nugget / Sill-Verhältnis des 
der Schätzung zugrundeliegenden Variogramm-Modells 
wurde der Wert 43,5 % und für die Aussagereichweite 
593 km berechnet [39].

Die statistischen Beziehungen zwischen den Cd- und 
Pb-Gehalten in Moosen und modellierter Cd-
Gesamtdeposition (EMEP) wurden nach Verknüpfung 
der entsprechenden Karten im GIS regressionsanalytisch 
quantifiziert (Abbildung 1 und Abbildung 2). Die 
Korrelationskoeffizienten nach Pearson (rP) und 
Spearman (rS) [40] zeigen, dass die Cd-Gehalte in den 
Moosen etwas schwächer, aber mit r(P, S) ~ 0,7 ebenso wie 
die Pb-Gehalte in den Moosen mit der Cd- bzw. Pb-
Gesamtdeposition (r(P, S) ~ 0,8) statistisch eng verknüpft 
sind. Die Regressionsfunktionen wurden auf die Raster­
werte der geostatistisch erzeugten Karten der Cd- und 
Pb-Anreicherung in Moosen angewendet, so dass 
dadurch Karten großräumiger Strukturen der Cd- und 
Pb-Gesamtdepositionen im Jahr 2005 erzeugt wurden.

Die Residuen, also der nicht ´erklärte´ Anteil der in den 
beiden linearen Regressionsmodellen quantifizierten 
Beziehungen zwischen modellierter Gesamtdeposition 
und Bioakkumulation der Schwermetalle Cd und Pb 
wurden variogrammanalytisch auf räumliche Strukturen 
untersucht. Die resultierenden Variogramme (Abbildung 

3, Abbildung 4) zeigen eine deutliche Autokorrelation der 
Residuen: Ihr Betrag (γ) wächst mit zunehmender 
Distanz (h) der Moossammelorte voneinander an, und 
das Nugget / Sill-Verhältnis beträgt 34,4 (Cd) bzw. 33,7 
(Pb). Diese von den Regressionsmodellen nicht erfasste 
und in den regressionsanalytisch erzeugten Karten der 
Cd- und Pb-Gesamtdeposition nicht abgebildete Infor­
mation wird im nächsten Schritt dadurch eingebunden, 
dass anhand der Residuen-Variogramme Kriging-Karten 
berechnet wurden, die mit den regressionsanalytisch 
generierten Cd- und Pb-Gesamtdepositionskarten durch 
Addition zu je einer GIS-Karte verrechnet wurden. Aus 
diesen Karten wurde das Gebiet der Bundesrepublik 
Deutschland ausgeschnitten, so dass für das Jahr 2005 je 
eine GIS-Karte der Cd- und Pb-Gesamtdeposition 
vorliegt (Abbildung 5).

Tabelle 1 enthält statistische Maßzahlen, welche die 
Ergebnisse der Kartierung der Cd- und Pb-Deposition 
zusammenfassend beschreiben. Zusammen mit der aus 
den Karten ersichtlichen räumlichen Differenzierungen 
der Cd- und Pb-Depositionen ergibt sich folgendes Bild: 
Räumliche Schwerpunkte oberhalb des bundesweiten 
Mittelwertes der Cd-Deposition von 0,342 g / ha / a sind 
im Ruhrgebiet, Südwestdeutschland, Sachsen und 
Sachsen-Anhalt, Nordwestdeutschland und dem 
südlichen Schleswig-Holstein zu erkennen. Die räumliche 
Struktur der Pb-Depositionen, die im Bundesmittel 8,6 g / 
ha / a betragen, entspricht weitgehend dem der Cd-
Depositionen. Allerdings sind für Schleswig-Holstein 

Abbildung 1. Regressionsmodell für die Beziehung zwischen Cd-Gehalten in Moosen (ICP Vegetation Moss Survey 2005) und 
modellierter Cd-Gesamtdeposition (EMEP-Modellierung für 2005).
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keine über dem Bundesmittel liegenden Werte berechnet 
worden.

Tabelle 2 enthält die Anreicherungsfaktoren der 
Metalle in Moosen, die in den Jahren 1990, 1995, 2000 
und 2005 in Deutschland gesammelt wurden, gegenüber 
denjenigen aus dem Nordosten Grönlands. Demnach 
bestehen noch heute deutliche Unterschiede in der 
Anreicherung atmosphärisch deponierter Metalle 
zwischen Deutschland und Grönland, insbesondere bei 
Cd, Cr, Cu, Mo, Pb, Sb, Sn, and Zn. Die Abweichungen 
zwischen den Pb-Anreicherungen in Deutschland und in 
Grönland wurden - nach Bundesländern differenziert – 
kartiert (Abbildung 6).

Diskussion
Die vor dieser Untersuchung jüngsten Arbeiten zur 
Berechnung von Cd- und Pb-Depositionen in 
Deutschland stammen aus Forschungsvorhaben, die vom 
Bundesministerium für Umwelt, Naturschutz und 
Reaktorsicherheit finanziert und vom Umweltbundesamt 
fachlich begleitet wurden [1,2]. [2] geben lediglich 
Mittelwerte der Cd- und Pb-Gesamtdeposition für das 
Bundesgebiet an. Sie liegen in den Jahren 1995 bis 2004 
für Cd zwischen 0,096 und 0,128 g / ha / a. Für denselben 
Zeitraum wurden für Pb Werte zwischen 3,56 und 4,46 g / 
ha / a ermittelt. [1] geben den Median der Cd-Gesamt­
deposition für ländliche Gebiete mit 0,86 g / ha / a an. 

Abbildung 2. Regressionsmodell für die Beziehung zwischen Pb-Gehalten in Moosen (ICP Vegetation Moss Survey 2005) und 
modellierter Pb-Gesamtdeposition (EMEP-Modellierung für 2005).

Abbildung 3. Variogramm der Residuen des Regressionsmodells 
für die Beziehung zwischen Cd-Gehalten in Moosen (ICP 
Vegetation Moss Survey 2005) und modellierter Cd-
Gesamtdeposition (EMEP-Modellierung für 2005).

Abbildung 4. Variogramm der Residuen des Regressionsmodells 
für die Beziehung zwischen Pb-Gehalten in Moosen (ICP 
Vegetation Moss Survey 2005) und modellierter Pb-
Gesamtdeposition (EMEP-Modellierung für 2005).
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Für die Pb-Depositionen in ländlichen Gebieten wird ein 
Median von 28,7 g / ha / a genannt. Nach den räumlich 
differenzierten Berechnungen der vorliegenden Unter­
suchung betrug die Cd-Gesamtdeposition im deutschland­
weiten Mittel der Jahre 2003 bis 2005 0,342 g / ha / a bei 
einer Standardabweichung von 0,08 g / ha / a. Die 
bundesweit durchschnittliche Pb-Gesamtdeposition betrug 
8,6 g / ha / a, die Standardabweichung lag bei 2,1 g / ha / a.

Die Aussagekraft der in dieser Untersuchung berech­
neten Karten sollte auch durch einen Abgleich mit 
Messdaten des in Deutschland betriebenen Depositions­
monitoring geprüft werden. Diese Daten waren im 
Rahmen der beiden letzten Moos-Monitoringprojekte 
jedoch nicht verfügbar, weder von den Messnetz­
betreibern noch vom Umweltbundesamt (UBA). Im 
Auftrag des UBA wird nicht nur das Moos-Monitoring 
durchgeführt, sondern auch die Modellierung und 
Kartierung der Depositionen sowie deren weitere 
Verwendung für die Berechnung von Critical Loads. Zu 
diesem Zweck wurde eine Depositionsdatenbank ange­
legt und in mehreren Forschungsvorhaben fort­
geschrieben [2,41-46]. In den genannten Forschungs­
berichten werden Schwierigkeiten beschrieben, die bei 
der Zusammenführung der Daten aus mehreren 
Messnetzen und hinsichtlich ihrer Qualität bestehen. 
[41] berichtet über die Notwendigkeit, Daten aus 
Qualitätsgründen auszuschließen, was zur räumlichen 
Ausdünnung der Daten für geostatistische Model­
lierungen führt. Weitere Qualitätsprobleme, mit denen 
sich die Depositionsmodellierung auseinanderzusetzen 
hat, zeigen [42-45] auf.

Diese Probleme decken sich mit denen, die auf 
europäischer Ebene bei der Auswertung und 

Abbildung 5. Regression-Kriging-Flächenschätzung der Cd- und Pb-Gesamtdeposition in Deutschland (2005) auf Grundlage von 
Cd- Gehalten in Moosen (ICP Vegetation Moss Survey 2005) und modellierter Cd-Gesamtdeposition (EMEP-Modellierung für 2005), 
Auflösung 5 × 5 km2.

Tabelle 1 - Deskriptiv-statistische Maßzahlen der mit 
Regression-Kriging aus EMEP-Depositionsdaten und 
Akkumulationsdaten aus dem Europäischen Moos-
Monitoring berechneten Depositionskarten für Cd und Pb

Statistische Maßzahl	 Cd [g / ha / a]	 Pb [g / ha / a]

Minimum	 0,15	 5,6

Maximum	 0,81	 21,1

Arithmetischer Mittelwert	 0,34	 8,6

Standardabweichung	 0,08	 2,1

20. Perzentil	 0,28	 6,8

50. Perzentil	 0,33	 8,2

90. Perzentil	 0,45	 11,5

98. Perzentil	 0,56	 14,2
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Modellierung von Depositionen auftreten: Von 860 ICP 
Forests Level II-Flächen standen [12] für Auswertungen 
Depositionsdaten (bulk, throughfall) von 185 bzw. 249 
Standorten mit maximal 30 fehlenden Messungen pro 
Jahr im Zeitraum 2000 bis 2005 zur Verfügung. [47] 
mussten Daten von 160 ICP-Forests Monitoring-
Standorten in sieben europäischen Ländern von einer 
Untersuchung ausschließen, in der die im EMEP 
modellierten Depositionen anhand von Messwerten 
überprüft werden sollten. Qualitätssicherung, 

die Harmonisierung der Messprogramme hinsichtlich 
räumlicher und zeitlicher Kriterien sowie die Methoden­
standardisierung sind weiterhin Herausforderungen des 
Forstmonitoring [48].

In der hier vorgestellten Studie wurde vereinbart, die 
im europäischen Moosmonitoring des ICP Vegetation an 
bis zu 7000 Orten in Europa erhobenen Daten über die 
Schwermetallgehalte in Moosen mit den im EMEP 
modellierten Cd- und Pb-Gesamtdepositionen zu ver­
knüpfen und die statistischen Beziehungen zwischen den 

Tabelle 2. Überschreitungen der Mittelwerte pro Element und Bundesland im Vergleich zu den Zackenberg-
Hintegrundwerten [26] (Ein Faktor von 10 bedeutet, dass der Hintergrundwert um das 10 fache überschritten wurde.)

	 1990	 1995

LAND	 Al	 As	 Cd	 Cr	 Cu	 Mo	 Pb	 Sb	 Sn	 Zn	 Al	 As	 Cd	 Cr	 Cu	 Mo	 Pb	 Sb	 Sn	 Zn

BB	  	  	  	 5	 11	  	 124	  	  	 10	 2	 3	 7	 2	 11	 6	 53	 106	 21	 12

BE	  	 3	 7	 3	 9	  	 82	  	  	 16	 1	 2	 7	 2	 7	 9	 51	 99	 18	 14

BW	  	 4	 9	 3	 10	  	 102	  	  	 10	 2	 3	 9	 3	 8	 8	 76	 133	 37	 9

BY	  	 3	 6	 3	 8	  	 66	  	  	 8	 1	 2	 6	 2	 10	 7	 44	 95	 19	 10

HE	  	 3	 7	 3	 7	  	 74	  	  	 11	 2	 2	 9	 3	 9	 7	 47	 86	 19	 11

HH	  	 4	 7	 3	 9	  	 81	  	  	 8	 2	 4	 9	 3	 13	 7	 87	 170	 40	 12

MV	  	  	  	 5	 10	  	 93	  	  	 9	 2	 3	 7	 2	 10	 7	 42	 96	 27	 12

NI	  	 2	 6	 3	 6	  	 75	  	  	 8	 1	 2	 8	 2	 7	 7	 58	 95	 21	 11

NW	  	 4	 12	 5	 11	  	 116	  	  	 14	 1	 2	 13	 5	 13	 12	 83	 136	 30	 17

RP	  	 3	 7	 3	 7	  	 91	  	  	 10	 1	 3	 9	 3	 9	 7	 56	 99	 41	 12

SH	  	 2	 8	 2	 9	  	 74	  	  	 10	 1	 2	 7	 2	 9	 6	 48	 86	 19	 10

SL	  	 4	 9	 4	 8	  	 115	  	  	 13	 1	 3	 9	 4	 8	 11	 83	 87	 16	 15

SN	  	 12	 10	 7	 12	  	 173	  	  	 11	 2	 6	 10	 2	 10	 7	 90	 104	 25	 14

ST	  	 5	 9	 5	 11	  	 111	  	  	 10	 2	 4	 7	 3	 11	 8	 45	 72	 24	 13

TH	  	 5	 7	 4	 8	  	 98	  	  	 7	 2	 3	 8	 3	 9	 7	 67	 104	 19	 10

	 2000	 2005

LAND	 Al	 As	 Cd	 Cr	 Cu	 Mo	 Pb	 Sb	 Sn	 Zn	 Al	 As	 Cd	 Cr	 Cu	 Mo	 Pb	 Sb	 Sn	 Zn

BB	 1	 2	 5	 1	 7	  	 28	 76	  	 9	 1	 2	 5	 5	 7	 10	 21	 74	  	 9

BE	 1	 1	 4	 1	 5	  	 20	 60	  	 9	  	  	  	  	  	  	  	  	  	  

BW	 2	 2	 7	 2	 7	  	 45	 95	  	 8	 1	 2	 5	 3	 7	 11	 30	 96	  	 8

BY	 1	 1	 4	 1	 7	  	 23	 79	  	 7	 1	 1	 5	 3	 7	 9	 20	 84	  	 8

HE	 1	 1	 6	 1	 7	  	 27	 84	  	 8	 1	 2	 6	 6	 8	 17	 30	 108	  	 11

HH	 1	 2	 5	 2	 10	  	 36	 154	  	 9	 1	 1	 3	 9	 12	 15	 19	 83	  	 10

MV	 1	 2	 6	 1	 8	  	 29	 67	  	 10	 1	 2	 5	 14	 9	 22	 19	 62	  	 12

NI	 1	 1	 6	 1	 6	  	 27	 82	  	 8	 1	 1	 5	 5	 6	 12	 23	 81	  	 9

NW	 1	 1	 9	 2	 9	  	 49	 124	  	 13	 1	 2	 9	 4	 10	 16	 45	 131	  	 16

RP	 2	 2	 7	 2	 7	  	 49	 94	  	 11	 1	 2	 7	 3	 8	 11	 32	 94	  	 11

SH	 1	 2	 6	 1	 7	  	 34	 78	  	 8	 1	 1	 5	 5	 7	 12	 22	 67	  	 14

SL	 1	 3	 6	 2	 8	  	 56	 77	  	 12	 1	 2	 6	 8	 7	 22	 33	 44	  	 14

SN	 1	 3	 7	 1	 7	  	 42	 88	  	 9	 2	 5	 7	 8	 9	 18	 39	 103	  	 12

ST	 2	 2	 6	 2	 8	  	 33	 65	  	 10	 1	 2	 7	 6	 8	 18	 28	 61	  	 13

TH	 2	 2	 6	 2	 8	  	 42	 88	  	 8	 2	 2	 5	 4	 7	 10	 30	 85	  	 8
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Abbildung 6. Räumliche und Zeitliche Differenzierung der Abweichungen der Bioakkumulationen für Pb in Moosen in Deutschland von 
den Zackenberg-Hintergrundwerten [26].
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Datensätzen daraufhin zu überprüfen, ob die Moosdaten 
eine statistische Hilfsvariable für die Berechnung von 
räumlich hoch aufgelösten Depositionskarten sein 
können, so wie dies in ähnlichen Zusammenhängen auch 
erfolgt [29-33]. Der Vorteil des Moos-Monitoring besteht 
darin, dass das experimentelle Design etwa im Vergleich 
zum Forst-Monitoring sehr viel weniger komplex 
angelegt ist und die Qualitätskontrolle vom Programm­
start an von der Probenentnahme bis zur Datenaus­
wertung reichte, also integraler Bestandteil des 
Monitoring-Konzeptes war. Damit ist eine zentrale 
Forderung von [15] an Umweltmonitoring-Programme 
erfüllt. ICP Forests bereitet die Qualitätssicherung 
insbesondere bei den Probeneinsammlungen und bei der 
Datenzusammenführung und Auswertung noch immer 
Probleme [16].

[1] weisen darauf hin, dass mit dem Moos-Monitoring 
ein höherer Anteil der Gesamtdeposition als über wet-
only- und Bulk-Sammler gemessen werden kann. Im 
Gegensatz zu den Methoden auf Grundlage technischer 
Sammler werden mit Moos-Monitoring auch rezeptor­
abhängige Einträge erfasst. Es können damit sowohl die 
feuchte Deposition (Nebel. Tau, Reif ) als auch Anteile der 
trockenen Deposition (Sedimentation und Trägheits­
abscheidung durch Filterwirkung, diffusiver Eintrag), die 
sich weder mit wet only-Sammlern noch mit bulk-
Sammlern messen lassen, abgebildet werden. Die 
ermittelten Werte gelten für Rezeptoren mit ähnlicher 
Struktur und Oberfläche. Werden die Moosproben 
räumlich benachbart zu bulk- oder wet only–Sammlern 
betrieben, könnten gegebenenfalls über die Korrelationen 
flächendeckende Abschätzungen der einzelnen Beiträge 
gemacht werden. Jedoch habe sich das Moos-Monitoring 
zur Berechnung der Stoffeinträge in Böden als nicht 
brauchbar erwiesen, da die Korrelationsanalysen 
zwischen Mooskonzentrationen und wet-only und auch 
Bodenhorizonten bis auf wenige Standorte keinen klaren 
Zusammenhang zeigten. Die Beeinflussung der Moose 
sei „offensichtlich sehr von lokalen Gegebenheiten 
abhängig, ohne sie benennen zu können bzw. über die 
Jahre Gesetzmäßigkeiten feststellen zu können“ [1]. 
Hierzu ist Folgendes anzumerken:

1. Die Korrelationsberechnungen wären nach den 
Aussagen von [1] vorzugsweise mit bulk-Depositions­
werten durchzuführen gewesen. Solche Berechnungen 
sind im Moos-Monitoring erfolgt. Es zeigte sich, dass die 
Rangkorrelationskoeffizienten (rs) zwischen den 
Metallkonzentrationen in Moosen einerseits und der 
Deposition dieser Elemente innerhalb und außerhalb von 
Wäldern sowie modellierter Nass-, Trocken- und 
Gesamtdeposition andererseits nach Stoffen und 
Depositionsmechanismus variieren: Hohe und sehr hohe 
Korrelationen bestehen zwischen den Konzentrationen 
von As und Cr in Moosen und in der wet only-Deposition 

im Freiland (As rs 0.6 und 0.7, Cd 0.9 und 1.0, EMEP/
UBA-Messnetz, Messnetz ICP Integrated Monitoring ) 
[14,49]. Mittlere Korrelationen weisen die Konzen­
trationen von Cd, Cu, Pb, and Zn in Moosen und bulk-
Depositionen auf (ICP Forests Level II). Die statistischen 
Beziehungen zwischen den Konzentrationen in bulk-
Bestandesdepositionen (ICP Forests Level II) und 
Moosen sind bei Cd, Cu and Pb gering, mittelstark 
hingegen für Zn. Die Korrelationen von Cd and Pb in 
Moosen und den modellierten Depositionen [44] sind im 
Gegensatz zu den dieser Untersuchung zugrunde­
liegenden (Abbildung 1 und 2) niedrig bis mittel und 
variieren zeitlich, stoffspezifisch und nach modelliertem 
Depositionsprozess: Die höchsten Korrelationen 
bestehen zwischen den Konzentrationen von Cd und Pb 
in Moosen und in der modellierten Gesamt- und 
Trockendeposition [14,49].

2. Bodendaten wurden dem Moos-Monitoring für 
Korrelationsanalysen nicht zur Verfügung gestellt, so 
dass die Aussagen von [1] (2008, S. C 84) nicht überprüft 
werden konnten. Wichtig bei diesen Korrelations­
berechnungen ist es, dass man räumlich benachbart 
erhobene Daten miteinander korreliert. Ob dies beachtet 
wurde, ist den Ausführungen von [1] nicht zu entnehmen.

3. Nicht nur die atmosphärische Abscheidung von 
Stoffen auf Moosen ist von lokalen Gegebenheiten 
abhängig. Dies gilt gleichermaßen für alle Sammler­
oberflächen, seien es technische oder natürliche. Seit 
Mitte der 1980er Jahre ist bekannt, dass selbst in 
Sammlern eines Typs an einem Standort z.T. sehr 
unterschiedliche Messwerte erzielt werden [50-52]. [53] 
zeigen, dass Bergerhoff-Depositionssammler nur für die 
Depositionssammlung in urban-industriellen Gebieten 
mit hohen Raten überwiegend trockener Deposition 
geeignet sind und keinesfalls für die Erfassung des 
Stoffeintrags in Hintergrundgebieten. Insofern ist es 
fachlich bedenklich, die Messdaten, die auf unter­
schiedlichen Sammlertypen basieren, bei der Depositions­
modellierung miteinander zu verrechnen oder den 
Schwermetallindikator der Länderinitiative Kernindikatoren 
(LIKI) aus den bislang nicht zusammengeführten Daten 
des 46 Hintergrund-Messstellen umfassenden 
Bergerhoff-Sammlernetzes ableiten zu wollen. Dies gilt 
umso mehr, als dieses Messnetz im Gegensatz zum 
Moos-Monitoring weder die Flächenproportionen der 
Bundesländer berücksichtigt noch naturräumlich 
repräsentativ ist.

4. Anders als für die Depositionsmessungen, auf denen 
die Berechnungen von [2] sowie [1] beruhen, gibt es sehr 
wohl systematische Untersuchungen darüber, auf welcher 
räumlichen Maßstabsebene welche Faktoren mit den in 
den Moosen angereicherten Stoffe korrelieren. Dies ist 
dadurch möglich, dass die Merkmale der Moosproben­
entnahmeorte und ihrer weiteren Umgebung genauso 
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wie die Messdaten im WebGIS MossMet [25] 
zusammengeführt und auf Zusammenhänge hin 
untersucht werden. Die dabei festgestellten statistischen 
„Gesetzmäßigkeiten“ [1] sind veröffentlicht [49,54-57].

Inwieweit das Moos-Monitoring oder andere 
Messnetze wie z.B. die Depositionsmessnetze tatsächlich 
Hintergrundwerte erfassen, hängt zum einen von der 
Definition und zum anderen von der Operationalisierung 
des Begriffes „Hinter-grundwert“ ab. Eine allgemein 
akzeptierte darüber hinausgehende operationale 
Definition des Begriffes in Bezug auf atmosphärische 
Depositionen ist nicht etabliert [58]. Die in Europa 
gemessene Metall-Bioakkumulation können mit quasi-
natürlichen Hintergrundwerten der Nordhemisphäre, 
den in Nordost-Grönland gewonnenen Zackenberg-
Hintergrundwerten [26], verglichen und bewertet 
werden. Diese Referenzwerte beziehen sich auf die 
Umgebung der Forschungsstation Zackenberg, wo an 
acht Standorten Proben der Moosarten Sphagnum olafii 
(Flatberg) and Aulacomnium turgidum (Wahlenberg) 
Schwägr. gesammelt und auf elf Metalle (inkl. Cd und Pb) 
chemisch analysiert (Tabelle 2) wurden. Für die Cd- und 
Pb-Konzentration in den Moosen konnte sich so eine 
mittlere Elementkonzentration von 0,041 µg/g für Cd 
und 0,16 µg/g für Pb berechnen lassen. Bei diesem 
Vergleich muss allerdings berücksichtigt werden, dass die 
von [26] beprobten Moosarten in den europaweiten 
Moos-Monitoring-Kampagnen nicht zu den prioritären 
Moosarten zählen. [59] gibt für die im Nordosten 
Grönlands gesammelten Bult-Sphagnen eine leicht 
erhöhte Aufnahmekapazität gegenüber den prioriären 
Moosarten des europäischen Moos-Monitorings an, 
weshalb die Hintergrundwerte für diese Arten gegenüber 
den Zackenberg-Hintergrundwerten eher etwas niedriger 
anzusetzen sind.

Der mit dem Critical Loads-Ansatz verfolgte Weg, PEC / 
PNEC-Verhältnisse für atmosphärische Stoffeinträge auf 
Ökosystemebene räumlich differenzierend zu berechnen, 
ist sinnvoll. Dabei spielt die Modellierung der PEC-Werte 
in Form atmosphärischer Depositionen eine wesentliche 
Rolle. Die Inputdaten für die Modellierung sind dabei 
Depositionsmessungen aus unterschiedlichen Mess­
programmen in Deutschland, deren Designs in 
räumlicher und zeitlicher Hinsicht sowie in Bezug auf die 
gemessenen Komponenten und Messmethoden nicht 
hinreichend harmonisiert sind. Hinzu kommen 
Schwierigkeiten beim Zusammenführen der Daten für 
die Depositionsmodellierung sowie Probleme mit der 
räumlichen Dichte der Depositionsmessnetze. Zusammen 
mit den prinzipiell Mess- und Modellierungsverfahren 
inhärenten Unschärfen führt dies dazu, dass sich die 
modellierten Werte von Messdaten zum Teil erheblich 
unterscheiden. Ob sich diese Schwierigkeiten mindern 
lassen, wenn man die Schwermetallanreicherung als 

physikalisch und chemisch mit ihrer atmosphärischen 
Deposition gekoppelte Hilfsvariable bei der Berechnung 
von Depositionskarten verwendet, wurde in dieser Arbeit 
mit positivem Ergebnis geprüft. Hierzu standen 
qualitätskontrollierte Messdaten aus dem EMEP-
Depositionsmessnetz sowie Daten aus dem Europäischen 
Moos-Monitoring des UNECE ICP Vegetation zur 
Verfügung.

Die Modellierung atmosphärischer Depositionen von 
Cd und Pb in Deutschland sollte dem Vorbild der 
Kooperation zwischen EMEP-Depositionsmodellierung 
und ICP Vegetation Moos-Monitoring folgen und prüfen, 
ob sich die Ergebnisse der Depositionsmodellierung in 
Deutschland durch Koppelung mit den Daten aus dem 
Moos-Monitoring validieren lassen. Hierzu wäre es 
erforderlich, die Depositionsdatenbank [2,41-46] mit 
dem WebGIS MossMet [25] zu verknüpfen. Dabei wären 
auch die Informationen, mit denen die Standorte der 
Depositionsmessungen und die Messungen selbst 
beschrieben werden, einzupflegen. Solche Metadaten 
sind für die Moos-Monitoringkampagnen dokumentiert 
und werden in die statistischen Analysen einbezogen.
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