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Abstract

In situ collected mosses are applied to spatially comple-
ment the collection of atmospheric deposition by techni-
cal samplers and validate deposition modelling by use of 
chemical transport models. Since 1990, the European Moss 
Survey has been providing data on element concentrations 
in moss every five years at up to 7,300 sampling sites. In the 
moss specimens, heavy metals (since 1990), nitrogen (since 
2005) and persistent organic pollutants (since 2010) were 
determined. Germany participated in all surveys with the 
exception of that in 2010. In this study, the spatial structures 
of element concentrations in moss collected in Germany be-
tween 1990 and 2015 were comparatively investigated by use 
of Morań s I statistics and Variogram Analysis and mapped 
by use of Kriging interpolation. This is the precondition to 
spatially join the moss survey data with data collected at 
other locations within different environmental networks. The 
calculated maps reveal a clear and statistically significant 
decrease of concentrations of most heavy metals in moss but 
not of nitrogen. Due to decreasing element concentrations 
and the unchanged application of the element concentration 
classification for the mapping, the heavy metals maps for 
the survey 2015 do no longer depict much spatial variation. 
Therefore, in an upcoming study, this analysis needs to be 
complemented for the heavy metals by mapping percentile 
statistics for the whole period 1990 – 2015 with maps depict-
ing the spatial structure of survey-specific percentile statis-
tics 1990, 1995, 2000, 2005, and 2015.

Keywords: Atmospheric Deposition, European Moss Survey, 
Geostatistics, Kriging Interpolation, Mapping, Variogram 
Analysis

Zusammenfassung

In situ gesammelte Moose ergänzen als biologische Samm-
ler atmosphärischer Deposition von Luftinhaltsstoffen deren 
Sammlung mit technischen Kollektoren und die Validierung 
von Ergebnissen der Depositionsmodellierung mit chemi-
schen Transportmodellen. Atmosphärische Stoffeinträge 
werden in Europa seit 1990 alle fünf Jahre an bis zu 7.300 
Orten in Moosen gemessen. In ihnen werden Schwermetalle 
(seit 1990), Stickstoff (seit 2005) und persistente organische 
Schadstoffe (seit 2010) bestimmt. Deutschland beteiligte sich 
mit Ausnahme der Kampagne 2010 an allen Europäischen 
Moos-Surveys. In dieser Studie werden die räumlichen Struk-
turen der Elementkonzentrationen in Moosen, gesammelt 
zwischen 1990 und 2015 in Deutschland, vergleichend mit 
Morans I-Statistik und Variogrammanalyse untersucht und 
mit Kriging-Interpolation kartiert. Dies ist die Voraussetzung 
dafür, die Ergebnisse der Moos-Surveys mit Daten von wei-
teren, an anderen Orten durchgeführten Umwelt-Surveys zu 
verknüpfen. Die berechneten Karten zeichnen einen klaren, 
signifikanten Rückgang der Konzentrationen der meisten 
Schwermetalle (1990 – 2015), nicht aber für Stickstoff. Durch 
die sinkenden Elementkonzentrationen geben die Karten bei 
Beibehaltung der internationalen Konzentrationsklassen für 
die Kartierung kaum noch räumliche Unterschiede wieder. 
Deswegen sollte die Perzentilstatistik für die Schwerme-
talle kampagnenübergreifend (1990 – 2015) und jeweils 
survey-spezifisch (1990, 1995, 2000, 2005, 2015) in einer 
Anschlussstudie kartiert werden.

Schlüsselwörter: Atmosphärische Deposition, Europä-
ischer Moos Survey, Geostatistik, Kriging Interpolation, 
Mapping, Variogrammanalyse

1	 Hintergrund und Ziel

1.1	 Hintergrund
Atmosphärische Einträge von Schwermetallen, Stick-
stoff und persistenten organischen Schadstoffen können 

Räumliche Struktur von Schwermetall- und Stickstoffanreicherungen in  
zwischen 1990 und 2015 deutschlandweit gesammelten Moosen
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Veränderungen in Ökosystemen bewirken, die Umwelt-
qualitätsnormen und naturschutzfachlichen Zielen nicht 
entsprechen. Beispielsweise sind mit atmosphärischen 
Depositionen Stoffanreicherungen in der Vegetation und 
damit in Nahrungsketten sowie Beeinträchtigungen von Bio-
diversität und Gewässerqualität verbunden (Balla et al. 2013, 
Bobbink et al. 2010, Calmano 2001, Fuchs et al. 2010, Jenssen 
et al. 2013, 2015, Nickel et al. 2015, 2017a, 2017d, Schröder 
et al. 2015, 2016). In Deutschland gibt es acht mit techni-
schen Sammlern ausgestattete Depositionsmessstellen, die 
in das EMEP-Netzwerk eingebunden sind und an denen die 
atmosphärischen Einträge von Cadmium (Cd), Quecksilber 
(Hg) und Blei (Pb) sowie Stickstoff (N) nach standardisierter 
EMEP-Methodik erhoben werden1. In Europa umfasst das 
EMEP Depositionsmessnetz je nach Element bis zu 72 
Messorte (22 für Hg, 66 für Cd und Pb; 72 für N; Aas & Breivik 
2009, Colette et al. 2016, Travnikov & Ilyin 2005, Travnikov 
et al. 2015). Die dort gewonnenen Daten dienen zur Validie-
rung von Modellierungen der Deposition mit chemischen 
Transportmodellen, die auf Daten zur Emission der entspre-
chenden Elemente und zur Meteorologie beruhen. Jedoch 
sind die Emissionsdaten mit Mängeln behaftet (Enghardt et 
al. 2017, Nickel & Schröder 2017a-e), so dass Belastungen 
von Ökosystemen durch atmosphärische Stoffeinträge nicht 
mit ausreichender Genauigkeit und in ausreichender räumli-
cher Auflösung ermittelt werden können. 

Die Umweltbelastung mit atmosphärisch deponierten 
Schadstoffen lässt sich durch chemische Analyse von Stoff-
konzentrationen in ektohydren Moosen quantifizieren. Moose 
(Bryophyta) haben keine Wurzeln, ektohydre Moose keine 
nach außen abschließende Epidermis und Cuticula (Gruber 
2001, Nultsch 2012). Sie nehmen daher trocken, nass oder 
okkult deponierte Stoffe direkt über ihre Oberfläche auf, 
reichern sie über die gesamte Lebensdauer der Pflanze an 
und ermöglichen so deren Analyse weit oberhalb der Nach-
weisgrenze (Frahm 1998). Als Bioindikatoren eignen sich weit 
verbreitete und stoffresistente Moosarten wie Pleurozium 
schreberi (BRID.) MITT., Hypnum cupressiforme HEDW. 
s.str. und Pseudoscleropodium purum (HEDW.) M.FLEISCH 
(Synonym Scleropodium purum HEDW. LIMPR.) (ICP 
Vegetation 2014). Die Arten eignen sich besonders gut zur 
Erfassung großräumiger Trends der Bioakkumulation atmo-
sphärischer Stoffdepositionen in räumlich vergleichsweise 
dichten Messnetzen.

Der seit 1990 alle fünf Jahre durchgeführte Europäische 
Moss Survey dient der europaweiten Umsetzung des 
UNECE-Übereinkommens über den weiträumigen, grenz-
überschreitenden Transport von Luftverunreinigungen 
(UNECE2 Convention on Long-range Transboundary Air 
Pollution, CLRTAP). Es ist Bestandteil des International 
Cooperative Programme on Effects of Air Pollution on Natural 
Vegetation and Crops (ICP Vegetation), eines von sechs inter-
nationalen wissenschaftlichen Kooperativprogrammen des 
CLRTAP, welche von der Working Group on Effects durchge-
führt werden (WGE 2004). Der European Moss Survey zielt 
darauf ab, die Belastung durch atmosphärische Deposition 
von emittentenfernen, also nicht unmittelbar von lokalen 
Emissionsquellen beeinflussten terrestrischen Ökosystemen 

1	 Weitere Schwermetalle, deren Konzentrationen in Moosen 
außer Cd, Hg und Pb bestimmt werden, sind: Aluminium (Al), 
Arsen (As), Chrom (Cr), Kupfer (Cu), Eisen (Fe), Nickel (Ni), 
Antimon (Sb), Vanadium (V) und Zink (Zn).

2	 United Nations Economic Commission for Europe

zu kartieren. Diese Kartierungen und die Analyse zeitlicher 
Trends der Deposition dienen zur Erfassung und Bewertung 
der Wirksamkeit immissionsschutzpolitischer Maßnahmen in 
Europa. Probenentnahme und chemische Analytik sind durch 
das Experimental Protocol für das Moss Survey 2015 (ICP 
Vegetation 2014) europaweit harmonisiert. 

Die Anzahl der Probenentnahmestandorte schwankte in 
Europa während den letzten 25 Jahren zwischen 4.499 und 
7.312 in 20 bis 36 Teilnehmerstaaten. Dabei entfielen auf 
Deutschland 592 (1990), 1.026 (1995), 1.028 (2000), 726 
(2005) bzw. 400 (2015) Moossammelstellen (Abb. 1). Die 
Reduktion der Probenentnahmestellen auf 726 bzw. 400 
erfolgte nach einer statistisch begründeten Methodik (Nickel 
& Schröder 2017c, Pesch et al. 2007b, 2008; Schröder & 
Pesch 2005). Der European Moss Survey 2010 fand ohne 
Deutschland statt. Lediglich das Bundesland Sachsen-
Anhalt hat im Jahr 2011 in eigener Regie ein landesweites 
Moos-Monitoring in einem gegenüber 2005 von 51 auf 27 
Moossammelstellen reduzierten Messnetz durchgeführt 
(Metzschker 2016). 

1.2	 Ziel und Struktur dieser Untersuchung
Vor diesem Hintergrund ist es das Ziel dieses Beitrags, die 
zur räumlichen Verallgemeinerung der an 400 bis 1.028 
Moosprobenentnahmestellen in Deutschland ermittelten 
Konzentrationen von Al, As, Cd, Cr, Cu, Fe, Hg, Ni, Pb, Sb, V, 
Zn und N verwendete Methodik und deren Ergebnisse darzu-
stellen. Die räumliche Generalisierung räumlich und zeitlich 
stichprobenhaft erhobener Daten ist zum einen grundlegen-
des Ziel quantitativer Wissenschaften. Zum anderen ist sie 
die Voraussetzung dafür, die Befunde des Moosmonitorings 
mit denen anderer, nicht an denselben Orten durchgeführten 
Messungen zusammenzuführen und integrativ auszuwer-
ten (Nickel & Schröder 2017a-e). Der räumlichen Analytik 
mit Morans I-Statistik (Abschn. 2.3.1), Variogrammanalyse 
(Abschn. 2.3.2) und Kriging-Interpolation (Abschn. 2.3.3) 
geht eine deskriptiv-statistische Untersuchung voraus 
(Abschn. 2.2). Die Bestimmung der Elementkonzentrationen 
in den Moosproben wird in Abschnitt 2.1 zusammenfassend 
dargestellt. Hierbei wird auch die Qualitätskontrolle der 
chemischen Analytik beschrieben, die Voraussetzung dafür 
ist, räumliche und zeitliche Unterschiede der Messwerte als 
solche zu interpretieren.

2	 Material und Methoden

2.1	 Messdatenerhebung
Jeder Europäische Moss Survey erfolgt nach einem har-
monisierten Methodenleitfaden für Messnetzplanung sowie 
Entnahme, Transport, Lagerung und chemische Bestimmung 
der Elementkonzentration einschließlich Qualitätskontrolle 
und die Datenübergabe an das Programmzentrum. Für den 
Survey 2015 gilt das Handbuch des ICP Vegetation (2014). 
Die darin enthaltenen Vorgaben, welche auf den skandina-
vischen Empfehlungen von Rühling et al. (1989) aufbauen 
und seit 2000 von der Koordinationsstelle des ICP Vegeta-
tion kontinuierlich fortgeschrieben werden (Harmens et al. 
2015), wurden für das Moos-Monitoring 2015 in Deutschland 
präzisiert (Schröder et al. 2017b). Diese deutsche Richtlinie 
dient der bundesweit harmonisierten (= objektivierten) und 
ordnungsgemäßen Durchführung der Probenentnahme und 
ist somit ausschlaggebend für die Qualität und räumliche 
und zeitliche Vergleichbarkeit der Analysedaten. Demnach 
sollen Moosproben an mind. 1,5 Standorten pro 1.000 km² 
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gesammelt werden. Als Untergrenze empfiehlt das Handbuch 
mindestens zwei Standorte pro Gridzelle des EMEP-Depo-
sitionsmodells (50 km x 50 km). In Bereichen mit steileren 
Depositionsgradienten werden höhere Beprobungsdichten 
empfohlen. Um die Moos-Daten mit Messwerten für die 
atmosphärische Deposition vergleichen zu können, wird 
ferner nahegelegt, die Moossammelstellen in die Nähe 
entsprechender Messstationen anderer Monitoring-Pro-
gramme zu legen. Für Analysen zeitlicher Trends sollen die 
Messungen vorzugsweise an bereits untersuchten Proben-
entnahmeflächen (= 50 m x 50 m) oder einer vergleichbaren 
Probenentnahmefläche in max. 2 km Entfernung von der 
früheren Fläche durchgeführt werden. Es sollten bevorzugt 
Standorte mit Vorkommen der prioritären Moosart Pleuro-
zium schreberi (im Folgenden: Plesch) gefolgt von Hypnum 
cupressiforme (im Folgenden: Hypcup) gewählt werden. 
Pseudoscleropodium purum (im Folgenden: Psepur) wird 
mit dritter Priorität genannt (Harmens et al. 2010, 2013). Für 
die Gewährleistung statistisch valider Fallzahlen sollen ferner 
stoffspezifische Mindestprobenzahlen (MPZ) eingehalten 
werden, welche auf der Basis vorhandener Datenkollektive 
sowie einer definierten Fehlertoleranz für die Berechnung 
des arithmetischen Mittelwertes für unterschiedliche admi-
nistrative Raumkategorien (Deutschland, Bundesländer) 
und ökologische Raumklassen zu bestimmen sind (Nickel 
& Schröder 2017c). Für die Auswahl der Standorte werden 
in den Richtlinien Vorgaben für die Ausprägung derjenigen 
Standorteigenschaften gemacht, die den Elementgehalt in 
den gesammelten Moosen zusätzlich zur atmosphärischen 
Deposition beeinflussen können wie z. B. Kronentraufeffekte, 
Entfernungen zu Straßen, Gewerbe- und Industrieanlagen 
und Siedlungen sowie die Landnutzung in bestimmten 
Radien um die Moossammelstellen. Diese standörtlichen 
und regionalen Deskriptoren werden in die korrelationssta-
tistischen und multivariat-statistischen Auswertungen der 
Messdaten zu den Elementgehalten in Moosen einbezogen. 

Die Moosproben zur Bestimmung von Stickstoff und Schwer-
metallen wurden unter Verwendung von PE-Handschuhen im 
Zeitraum Juni 2016 bis März 2017 genommen, in 1l LDPE-
Ziplock-Tüten (Fa. Topitz) gelagert und in der Regel innerhalb 
von 14 Tagen, in Ausnahmefällen innerhalb eines Monats an 
das Analysenlabor geschickt. Der Probeneingang beim Labor 
wurde dokumentiert, die Proben mit eindeutigen Proben-
nummern versehen und bis zur weiteren Probenpräparation 
dunkel bei ca. 8 °C im Kühlschrank gelagert.

Die Präparation der Moosproben zur Bestimmung von Stick-
stoff und Schwermetallen durch das Labor fand in der Regel 
innerhalb einer Woche nach Probeneingang statt. Zu Zeiten 
hohen Probeneingangs verlängerte sich die Lagerzeit auf 
bis zu 3 Wochen nach Probeneingang. Die Präparation der 
Moosproben erfolgte unter Mitwirkung von bis zu 5 Personen. 
Die Qualität der Präparation wurde laufend überprüft, so 
dass ein hohes Qualitätsniveau gesichert war. Die Moospro-
ben wurden nur mit PE-Handschuhen berührt. Die Proben 
wurden von anhaftendem Fremdmaterial (Gras, Nadeln, 
Blätter, Bodenpartikel u. ä.) gesäubert. Sofern ersichtlich, 
wurden andere Moosspezies aussortiert. Die Moosproben 
wurden nicht gewaschen. Grüne und grüngelbe Moostriebe 
wurden mit Hilfe von gereinigten Keramikscheren und Teflon-
Pinzetten von der restlichen Probe abgetrennt. Auffälligkeiten 
wurden dokumentiert. Nach der Probenpräparation wur-
den die Moosproben zur Analytik an eine Zweigstelle des 
Labors geschickt und innerhalb von zwei bis vier Wochen 
analysiert.

Die Trocknung der präparierten Moosproben erfolgte bei 
35 °C über 72 Stunden. Nach der Trocknung wurden die 
Moosproben vermahlen (Pflanzenmühle Pulverisette 14; 
< 500 µm) und homogenisiert. Die Massenkonzentration vom 
Gesamtstickstoff wurde mit der Verbrennungsmethode nach 
VDLUFA Methodenbuch, Band II, 3.5.2.7 (VDLUFA 1995) 
mit einem Stickstoff-Kohlenstoff-Analysator (Elementar Vario 
Max) bestimmt. Dabei wurden ca. 0,3 g der Analysenprobe im 

Abb. 1:	 Probenentnahmestandorte und chemische Analytik in den deutschen Moos Surveys 1990 – 2015.

Fig. 1:	 Sampling sites and chemical analysis in the German Moss Surveys 1990 – 2015.
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Sauerstoffstrom bei hoher Temperatur verbrannt. Gebildete 
Stickoxide werden dabei zu elementarem Stickstoff redu-
ziert und mittels eines Wärmeleitfähigkeitsdetektors (WLD) 
detektiert. 

Für die Analytik der Elemente Al, As, Cd, Cr, Cu, Fe, Ni, Pb, 
Sb, V, Zn und Hg wurden 0,5 g der getrockneten Moosproben 
mittels mikrowellenunterstütztem Druckaufschluss (Mik-
rowelle Mars 5) mit 3 ml 65%iger Salpetersäure und 1 ml 
30%igem Wasserstoffperoxid bei 1.600 W und 190 °C (Heiz-
phase auf 190 ° in 20 min, 190 °C für 20 min) aufgeschlossen. 
Die instrumentelle Bestimmung von Al, As, Cd, Cr, Cu, Fe, Ni, 
Pb, Sb, V und Zn erfolgte nach DIN EN ISO 17.294-2 (ISO 
2017) durch ein ICP-MS (Agilent 7.900 mit Probenschleife). 
Die Analytik von Quecksilber erfolgte gemäß DIN EN ISO 
16.772 (ISO 2005) mittels Kaltdampf Atom-Absorptionsspek-
troskopie (AAS, Mercur) nach Reduktion mit Zinn(II)chlorid 
ohne Anreicherung. 

Die Bestimmungsgrenzen wurden ermittelt, die Ergebnisse 
werden in Abschnitt 3.1 dargestellt. Dies gilt auch für die 
Befunde der laborinternen Qualitätskontrolle, für die in 
jeder Probenserie eine Blindwertprobe sowie laborinternes 
Referenzmaterial zur Überprüfung der Wiederfindung und 
Performance aufgeschlossen wurde. Zusätzlich zu den oben 
genannten Referenzproben wurden zur weiteren Qualitäts-
kontrolle zwei Moos-Referenzmaterialien (M2 und M3) sowie 
drei ausgewählte Proben des Moss Survey 2005 (Probe 
2.071, Probe 3.050, Probe 3.069) je dreimal analysiert. Die 
Referenzmaterialien M2 und M3 wurden durch Steinnes 
et al. (1997) beschrieben und bezüglich der Metallgehalte 
charakterisiert.

2.2	 Deskriptiv-statistische Auswertung
Zur Gewährleistung der Vergleichbarkeit mit früheren Mess-
kampagnen folgt die deskriptiv-statistische Auswertung im 
Moos-Monitoring 2015 dem Grundsatz der weitestgehenden 
Kontinuität zur Methodik der vier Vorgängerkampagnen 
(Herpin et al. 1995, Siewers & Herpin 1998, Schröder et al. 
2002, Pesch et al. 2007a). Folglich wurden für jedes der 12 
Metallelemente des aktuellen Moss Manuals (ICP Vegetation 
2014: Al, As, Cd, Cr, Cu, Fe, Hg, Ni, Pb, Sb, V und Zn) sowie N 
wie auch 2005 jeweils pro Moosart und Bundesland Angaben 
zu deskriptiv-statistischen Kenngrößen (Minimum, Maximum, 
Mittelwert, Standardabweichung, relativer Variationskoeffi-
zient sowie 20., 50., 90., 98. Perzentil) ermittelt. Dieselben 
Kennwerte wurden auch für die geostatistischen Flächen-
schätzungen (Abschnitt 2.3) berechnet und dokumentiert 
(Schröder et al. 2017b).

Zur Veranschaulichung von Unterschieden der Stoffakkumu-
lation 2015 in den Ländern untereinander und im Verhältnis 
zum Bund, wurden die jeweiligen Datenverteilungen in Form 
von Box-Plots dargestellt, was auch eine Gegenüberstellung 
der landesweiten Mediane und des bundesweiten Medians 
ermöglicht. Der Median wurde hierbei dem Mittelwert vorge-
zogen, da sich dieser bei asymmetrischen Verteilungen und 
gegenüber Ausreißern vergleichsweise robuster zeigt. Auf die 
statistisch sinnvolle Zusammenlegung angrenzender Länder 
mit geringen und höheren Standortanzahlen (z. B. Hamburg 
und Schleswig-Holstein) wurde zugunsten der Vergleichbar-
keit mit den Ergebnissen früherer Untersuchungen verzichtet. 
Die räumliche Darstellung der Elementgehalte in den Moosen 
erfolgte auch diesmal wieder in Form von Punktkarten, wobei 
sich die Klassifizierung der Messwerte an den Vorgaben der 
Vorgängerkampagnen orientiert (Schröder et al. 2017b).

2.3	 Geostatistische Auswertung
Um die flächenhaften Muster der Metallakkumulation 
flächendeckend zu kartieren und um die Befunde der 
Moosmonitoring-Kampagnen räumlich verknüpfbar mit 
Daten anderer Umweltmessnetze zu machen, wurden geo-
statistische Verfahren (Goovaerts 1999) eingesetzt. Diese 
beruhen im Wesentlichen auf der Theorie regionalisierter 
Variablen, in der eine räumlich verortete metrisch skalierte 
Merkmalsausprägung als die Realisierung einer dort vorlie-
genden Zufallsfunktion angesehen wird (Matheron 1965). 
Es wird angenommen, dass diese Realisierungen in einer 
räumlichen Abhängigkeit zueinander stehen, d. h. räumlich 
autokorreliert sind. Dies bedeutet, dass Werte dicht beieinan-
der liegender Standorte sich ähnlicher sind als Werte weiter 
entfernt voneinander liegender Standorte. Hohe räumliche 
Autokorrelationen sind damit kennzeichnend für kontinuierli-
che Oberflächen. Nur wenn räumliche Autokorrelationen der 
Messwerte nachgewiesen werden können, ist die weiterfüh-
rende Verwendung des Datensatzes zur Durchführung von 
Flächenschätzungen in Form von Kriging-Interpolationen 
sinnvoll.

Das Vorhandensein räumlicher Autokorrelation wird in der 
Geostatistik mittels Variogramm-Analyse überprüft (Johnston 
et al. 2001). Hierzu wird der Abstand zwischen räumlich 
verorteten Punktepaaren mit der Ähnlichkeit der Messwerte 
an diesen Punkten in einem experimentellen Variogramm in 
Beziehung gesetzt und daran ein geeignetes Modellvario-
gramm (= Variogramm-Kurve) angepasst (Abb. 2). Wichtige 
Kennwerte zur Beurteilung der räumlichen Autokorrelation 
bilden zunächst die Entfernung und die Semivarianz.

Die Semivarianz Ɣ bildet ein Maß für die Ähnlichkeit der 
Messwertpaare und ergibt sich aus dem halbierten Quadrat 
der Messwertdifferenzen (Johnston et al. 2001). Hierfür wer-
den zuerst alle vorhandenen Messpunktpaare in Form von 
Richtungsvektoren in einer Variogramm-Karte abgebildet, 
wobei deren Ursprünge zusammengelegt werden. Über das 
derart generierte Vektorenbündel wird anschließend ein 
Raster gelegt und für jede Rasterzelle auf Basis der dort 
endenden Richtungsvektoren bzw. den ihnen zugeordneten 
Messwertpaaren die Semivarianz berechnet. Die den einzel-
nen Semivarianzen zugehörigen Entfernungen entsprechen 
dabei den Distanzen des Mittelpunkts der Variogramm-Karte 
zum Mittelpunkt der jeweiligen Rasterzelle. Wenn die Semi-
varianzen mit zunehmender Messpunktdistanz steigen, so 
weist dies auf eine distanzabhängige Struktur im Datenfeld 
hin.

Im Gegensatz zu den deterministischen Interpolationsver-
fahren (z. B. Inverse Distance Weighting – IDW, Bill 1999) 
stützt sich die Kriging-Schätzung auf ein geostatistisches 
Modell. Zur Anpassung eines geeigneten Modellvariogramms 
an das experimentelle Variogramm (Abb. 2) existieren unter-
schiedliche theoretische Modellfunktionen, von denen vor 
allem das sphärische und das exponentielle Modell häufig 
Verwendung finden. Die Anpassung kann interaktiv oder 
automatisiert erfolgen, letzteres z. B. in Form der Methode 
der kleinsten Quadrate. Aus dem Modellvariogramm lassen 
sich wichtige Kennwerte zur Beurteilung der räumlichen 
Autokorrelation ableiten: Der Nugget-Effekt gibt Auskunft 
über verzerrende Faktoren wie beispielsweise Messfehler 
oder hohe kleinräumige Variabilitäten innerhalb der einfa-
chen Entfernungsklasse. Die Major Range oder auch nur 
Range (= Reichweite) bezeichnet die maximale Distanz, 
unterhalb derer eine Abhängigkeit zwischen Entfernung und 
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Semivarianz erkennbar ist und damit die Interpolation als 
statistisch sinnvoll angesehen werden kann. Die Range gibt 
demzufolge die maximale Ausdehnung des Suchfensters 
in der nachfolgenden Kriging-Interpolation wieder. Die der 
Range zugeordnete Semivarianz wird als Sill bezeichnet. 
Je höher das Nugget/Sill-Verhältnis in %, desto niedriger 
die räumliche Autokorrelation. Geht dieses Verhältnis gegen 
100 %, so liegt keine räumliche Autokorrelation vor. Vor-
aussetzung der Anwendung des Modellvariogramms für 
die Kriging-Interpolation sind im Allgemeinen Nugget/Sill-
Verhältnisse < 0,75.

Zur weiteren quantitativen Kennzeichnung der räumlichen 
Autokorrelation bietet sich die Morans I-Statistik an (Moran 
1950, Warf 2010). Hiermit kann statistisch überprüft werden, 
ob das von einer Gruppe von Objekten (z. B. Moos-Standor-
ten) gebildete räumliche Muster zufällig verteilt oder räumlich 
gruppiert („geclustert“) ist. Positive Morans I-Indexwerte wei-
sen auf eine Tendenz zur Clusterbildung und negative Werte 
auf eine Tendenz zur Streuung hin. Irrtumswahrscheinlichkei-
ten von p < 0,05 bedeuten, dass die Messwerte nicht zufällig 
verteilt sind, d. h. die festgestellte räumliche Autokorrelation 
signifikant ist. Beim Signifikanztest kann dann die aus dem 
Modellvariogramm abgeleitete Range als Entfernungsband 
für die Morans I-Statistik angegeben werden, innerhalb derer 
die Messwerte Einfluss auf die Morans I-Berechnungen für 
das jeweilige Ziel-Objekt haben.

Im Anschluss an den Nachweis räumlicher Autokorrelation 
per Variogramm-Analyse und Morans I-Statistik sowie der 
Auswahl eines geeigneten Modellvariogramms wird zur 
Regionalisierung der Punktwerte in der Geostatistik das 

Kriging-Verfahren angewendet. Je nach Annahmen über die 
Ausprägung der Zufallsfunktion im Raum existieren unter-
schiedliche Kriging-Methoden: Beim Ordinary Kriging ist der 
Mittelwert (oder Erwartungswert) der Zufallsfunktion an jeder 
beliebigen Stelle im Raum zwar unbekannt, kann aber als 
konstant angenommen werden. Lässt sich dagegen in der 
räumlichen Verteilung der Messwerte ein räumlicher Trend 
identifizieren, ist das Unversal Kriging vorzuziehen. Dabei 
wird der räumliche Trend durch eine geeignete polynomische 
Trendflächenfunktion modelliert und diese dazu genutzt, 
den deterministischen Trendeinfluss im Kriging-Prozess 
von den Messwerten abzuziehen (Johnston et al. 2001). 
Die Variogramm-Analyse wird anschließend mit den daraus 
resultierenden Residuen durchgeführt. Außerdem empfiehlt 
sich für alle nicht normalverteilten Variablen vor Durchführung 
der Variogramm-Analyse und des Krigings eine Transforma-
tion der Messwerte (Webster & Oliver 2001:19) i. d. R. durch 
Log-Transformation oder Box-Cox-Transformation (Sachs & 
Hedderich 2009:389).

Die Güte des aus dem Kriging hervorgegangenen Schätz-
ergebnisses kann mit Hilfe der Kreuzvalidierung beurteilt 
werden (Isaaks & Srivastava 1989). Bei der Kreuzvalidierung 
wird nacheinander je ein Wert aus der Gesamtmenge der 
Messwerte entnommen und durch Kriging mit dem gewählten 
Modellvariogramm neu geschätzt. Die Differenz zwischen 
dem Schätzwert Z und dem Messwert z bildet den experi-
mentellen Fehler ε (Johnston et al. 2001):

Experimenteller Fehler (Error):

Abb. 2:	 Kenngrößen der Variogramm-Analyse.

Fig. 2:	 Statistical measures of variogram analysis.
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Der Mittlere Fehler (Mean Error, ME) und der Mittlere Stan-
dardisierte Fehler (Mean Standardized Error, MSE) verweisen 
auf Über- oder Unterschätzungstendenzen des Modellvario-
gramms. Der ME berechnet sich aus den durchschnittlichen 
Abweichungen zwischen Mess- und Schätzwerten, der MSE 
setzt den experimentellen Fehler in Beziehung zur Standard-
abweichung SD. Beide Maßzahlen sind im Idealfall 0.

Mittlerer Fehler: 

Mittlerer standardisierter Fehler:

Die Wurzel der mittleren standardisierten Fehlerquadrat-
summe (Root Mean Square Standardised Error, RMSSE) 
spiegelt das Verhältnis zwischen experimentellen und theo-
retischen Varianzen wider und ist im Idealfall 1. Ein RMSSE 
kleiner 1 bedeutet eine Unterschätzung, größer 1 eine Über-
schätzung der Varianz der Schätzwerte.

Wurzel der mittleren standardisierten Fehlerquadratsumme:

Dem Vergleich mehrerer Messgrößen mit unterschiedlichen 
Skalenausdehnungen dient die Berechnung des Medians der 
prozentualen Fehler (Median of Percental Errors - MPE).

Median der prozentualen Fehler:

Zeigen die Kreuzvalidierungsfehler eine niedrigere Spann-
breite als die empirischen Messwerte, spricht dies für die 
Qualität des Schätzmodells. Eine Möglichkeit, dies bei 
der Berechnung des Schätzgütemaßes zu berücksichti-
gen, bildet die Multiplikation des Verhältnisses zwischen 
Fehlerspannweiten und empirischen Spannweiten (SR – 
Spannweiten-Ratio) mit dem MPE, resultierend als

Korrigierter Median der prozentualen Fehler:

Ferner schlägt Olea (1999) als weitere Gütekennzahl den 
Korrelationskoeffizienten nach Pearson für die Beziehung 
zwischen Mess- und Schätzergebnissen vor. Dieser ist im 
Idealfall 1.

Alle geostatistischen Analysen für das Moos-Monitoring 2015 
erfolgten unter Verwendung der Erweiterung ‚Geostatistical 
Analyst’ für ESRI ArcGIS 10.2. Die räumliche Verallgemei-
nerung der Messwertverteilung mittels Kriging erfolgte für 
die 12 Schwermetalle, Stickstoff und bei Al zusätzlich für 

die aus den Kampagnen 1995, 2000 und 2005 vorliegenden 
Daten. Zur Gewährleistung der Reproduzierbarkeit der Flä-
chenschätzungen wurden alle Eingangs- und Kenngrößen 
der Variogramm-Analyse sowie die aus der Kreuzvalidierung 
abgeleiteten Schätzgütekennziffern dokumentiert (Schrö-
der et al. 2017b). Zudem erfolgte die Berechnung des 
relativen Variationskoeffizienten (CV) und der Schiefe 
(Sk) zur Abschätzung der Verteilungsform, ein Test auf 
Normalverteilung bzw. Log-Normalverteilung mittels Shapiro-
Wilk-Test (Shapiro & Wilk 1965) sowie ggf. die Ermittlung von 
λ als Parameter der Box-Cox-Transformation. Anschließend 
wurden Variogramm-Analyse und Kriging mit den transfor-
mierten Daten durchgeführt.

Ausgehend von den Ergebnissen der räumlichen Trendana-
lyse erfolgte die Auswahl der Kriging-Methode: Ordinary 
Kriging bei Nicht-Vorliegen eines räumlichen Trends, Univer-
sal Kriging und Festlegung der Ordnung der Polynomfunktion 
bei Vorliegen eines räumlichen Trends. Anschließend wurde 
anhand des experimentellen Variogramms unter Verwendung 
der Kreuzvalidierung ein optimales Modellvariogramm aus-
gewählt. Die Anpassung an das experimentelle Variogramm 
erfolgte dabei zunächst automatisiert gemäß der Methode der 
kleinsten Quadrate (Johnston et al. 2001). Daraufhin wurde 
die dabei berechnete Kantenlänge der Rasterkästchen der 
Variogramm-Karte, die auch als Lag Size bezeichnet wird, 
auf 1.000 m gerundet sowie die räumliche Ausdehnung der 
Variogramm-Karte mit der Anzahl der Lags festgelegt. Auch 
wurde, wie bei irregulär verteilten Messpunkten üblich, die 
mittlere Distanz jedes Punktes zu seinem jeweils nächsten 
Nachbarn (= mittlere Nachbarschaftsdistanz) als Anhalts-
punkt für die Lag Size verwendet. Die räumliche Ausdehnung 
der Variogramm-Karte wurde so gewählt, dass sowohl der 
Anstieg als auch das Abflachen des Modellvariogramms in 
dem aus Messpunktdistanz und Semivarianz aufgespann-
ten Koordinatenkreuz, bestenfalls in einem Verhältnis von 
2/3 (Anstieg) zu 1/3 (Abflachen), erkennbar war. Sodann 
wurde die automatisch berechnete Range zur besseren 
Reproduzierbarkeit auf 1 km gerundet. Anschließend wurde 
überprüft, ob weitere Anzeichen für das Vorhandensein 
eines räumlichen Trends vorliegen. Dies ist dann der Fall, 
wenn im Variogramm-Verlauf mit zunehmender Entfernung 
der Messpunkte ein stetiger Anstieg der Semivarianzen zu 
beobachten ist, wodurch nicht länger davon ausgegangen 
werden kann, dass der Erwartungswert der Zufallsfunktion im 
Untersuchungsgebiet überall derselbe ist. Zum Nachweis der 
räumlichen Autokorrelation wurden das Nugget/Sill-Verhält-
nis und die Kenngrößen der Morans I-Statistik berechnet. Zur 
Gewährleistung der räumlichen Autokorrelation wurden ggf. 
lokale Ausreißer aus der Messwertverteilung eliminiert. Für 
die Kriging-Berechnung wurde das jeweilige aus der Range 
abgeleitete Suchfenster in vier Sektoren (45 ° Offset) unterteilt 
und innerhalb dieser vier Sektoren jeweils maximal 10 Mess-
punkte für die Berechnung eines Schätzwerts herangezogen. 
Gemäß Vorgabe aus früheren Untersuchungen wurde die 
Auflösung des Schätzrasters auf 3 km x 3 km festgelegt. Die 
Güte aller für die Flächenschätzungen verwendeten Modelle 
wurde abschließend mit den oben genannten Kreuzvalidie-
rungskenngrößen beschrieben.

3	 Ergebnisse

3.1	 Qualitätssicherung
Die Bestimmungsgrenzen der Elemente sind in Tabelle 1 
aufgeführt. Die Messwerte liegen innerhalb der Toleranzen 



Kombinierte Methoden aus Modellierung, Messung und Geländearbeit

Waldökologie, Landschaftsforschung und Naturschutz 17 (2018) 31

AFSV

der entsprechenden Referenzmaterialien (Tab. 2 und 3).

Die in diesem Projekt bestimmten Werte für M2 und M3 
weichen mit Ausnahme von Chrom (14 %, M3) nicht mehr 
als 10 % von den Sollwerten des Moosreferenzmaterials M2 
und M3 ab, d. h. die Wiederfindungen liegen bis auf Cr über 
90 % (Tab. 4 und 5). Für M2 liegen die Abweichungen für 
alle Elemente bis auf Zink innerhalb des durch Steinnes et al. 
(1997) berichteten Konfidenzintervalls. Die Abweichungen 
der Elementkonzentrationen des Moosreferenzmaterials M3 

liegen für alle Elemente innerhalb des durch Steinnes et al. 
(1997) berichteten Intervalls (Tab. 4 und 5). 

3.2	 Räumliche Muster der Elementkonzent-
rationen 1990 – 2015

Die Darstellung der Ergebnisse der räumlichen Analyse der 
Elementkonzentrationen in Moosen konzentriert sich auf die 
Elemente der CLRTAP (Cd, Hg, Pb, N) sowie auf solche, die 

Tab. 1:	 Bestimmungsgrenzen der bestimmten Elemente (BG).

Tab. 1:	 Limits of quantification for the elements determined.

Al As Cd Cr Cu Fe Ni Pb Sb V Zn Hg N

mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg Ma.-%

BG 0,5 0,05 0,05 0,05 0,05 0,20 0,05 1,00 0,01 0,10 0,1 0,020 0,01

Tab. 2:	 Mittelwert (MW), Standardabweichung (SD), relative Standardabweichung (RSD), Wiederfindung (WDF, in Bezug auf den Sollwert) 
von Stickstoffbestimmungen in Referenzmaterialien über den Messzeitraum.

Tab. 2:	 Mean (MW), standard deviation (SD), relative standard deviation (RSD) and recovery rate (WDF, related to the target value) for 
determinations of nitrogen in reference +materials in the measurement period.

Sollwert

abs. (%)

MW Messwerte

abs. (%)

SD Messwerte

abs. (%)

RSD Messwerte

rel. (%)

WDF

(%)

Harnstoff 46,62±2,33 47,05 0,81 1,7 100,9

Glutaminsäure 9,52±0,95 9,58 0,18 1,9 100,7

TBK6 0,156±0,01 0,16 0,01 5,8 103,5

Tab. 3:	 Mittelwert (MW), Standardabweichung (SD), relative Standardabweichung (RSD) und Wiederfindung (WDF, in Bezug auf den 
Sollwert) von Metallbestimmungen in Referenzmaterialien über den Messzeitraum.

Tab. 3:	 Mean (MW), standard deviation (SD), relative standard deviation (RSD) and recovery rate (WDF, related to the target value) for 
determinations of heavy metals in reference materials in the measurement period.

Sollwert

µg/I (Hg) 
mg/I (HM)*

MW Messwerte

µg/I (Hg) 
mg/I (HM)*

SD Messwerte

µg/I (Hg) 
mg/I (HM)*

RSD Messwerte

 
(%)

WDF

 
(%)

Arsen (As) 0,04±0,004 0,040 0,001 2,2 101,0

Cadmium (Cd) 0,04±0,004 0,040 0,001 1,7 100,7

Chrom (Cr) 0,04±0,004 0,041 0,001 2,3 101,8

Kupfer (Cu)+ 0,04±0,004 0,041 0,001 2,2 101,3

Nickel (Ni) 0,04±0,004 0,041 0,001 2,4 101,8

Blei (Pb) 0,04±0,004 0,041 0,001 1,9 101,3

Antimon (Sb) 0,04±0,004 0,041 0,001 1,8 101,4

Zink (Zn) 0,04±0,004 0,041 0,001 2,4 101,4

Quecksilber (Hg) 2±0,2 2,033 0,054 2,7 101,7

* Sonstige Schwermetalle
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Tab. 4:	 Mittelwert (MW), Standardabweichung (SD), relative Standardabweichung (RSD) und Wiederfindung (WDF, in Bezug auf den 
Sollwert) vom Moosreferenzmaterial M2.

Tab. 4:	 Mean (MW), standard deviation (SD), relative standard deviation (RSD) and recovery rate (WDF, related to the target value) of the 
moss reference material M2.

Sollwert

(mg/kg)

MW (M2)*

(mg/kg)

SD (M2)*

(mg/kg)

RSD (M2)*

(%)

WDF (M2)*

(%)

Aluminium (Al) 178±15 181 3 1,5 101,8

Arsen (As) 0,98±0,07 0,94 0,05 5,1 96,3

Cadmium (Cd) 0,454±0,019 0,44 0,01 1,8 97,2

Chrom (Cr) 0,97±0,17 0,89 0,07 7,6 92,2

Kupfer (Cu) 68,7±2,5 66,65 3,69 5,5 97,0

Eisen (Fe) 262±35 259 7 2,6 98,9

Nickel (Ni) 16,3±0,9 15,78 0,23 1,4 96,8

Blei (Pb) 6,37±0,43 6,54 0,24 3,6 102,6

Antimon (Sb) 0,21±0,016 0,21 0,01 4,9 98,3

Vanadium (V) 1,43±0,17 1,32 0,09 6,7 92,2

Zink (Zn) 36,1±1,2 34,3 1,6 4,5 95,1

Quecksilber (Hg) 0,058±0,005 0,057 0,001 1,8 99,0

* = Messwerte

Tab. 5:	 Mittelwert (MW), Standardabweichung (SD), relative Standardabweichung (RSD) und Wiederfindung (in Bezug auf den Sollwert) 
vom Moosreferenzmaterial M3.

Tab. 5:	 Mean (MW), standard deviation (SD), relative standard deviation (RSD) and recovery rate (WDF, related to the target value) of the 
moss reference material M3.

Sollwert

(mg/kg)

MW (M3)*

(mg/kg)

SD (M3)*

(mg/kg)

RSD (M3)*

(%)

WDF (M3)*

(%)

Aluminium (Al) 169±10 169 4 2,1 99,8

Arsen (As) 0,105±0,007 0,106 0,01 6,8 101,3

Cadmium (Cd) 0,106 ±0,005 0,101 0,01 5,6 95,6

Chrom (Cr) 0,67±0,19 0,58 0,06 11,3 86,0

Kupfer (Cu) 3,76±0,23 3,58 0,13 3,5 95,3

Eisen (Fe) 138±12 146 3 2,3 105,6

Nickel (Ni) 0,95±0,08 0,90 0,05 5,2 95,0

Blei (Pb) 3,33±0,25 3,41 0,09 2,7 102,3

Antimon (Sb) 0,052±0,007 0,051 0,00 6,0 101,3

Vanadium (V) 1,19±0,15 1,09 0,05 5,0 91,2

Zink (Zn) 25,4±1,1 24,7 1,5 6,0 97,4

Quecksilber (Hg) 0,035±0,004 0,037 0,006 16,0 105,7

* = Messwerte
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über die alle bisherigen Kampagnen hinweg keinen durchgän-
gigen Rückgang zeigen (Cr, Sb, Zn). Hierbei werden jeweils 
die Befunde von 2015 mit denen der Vorläuferkampagnen 
verglichen.

3.2.1 Schwermetalle
Cd – Cadmium. Im Moos-Monitoring 2015 wurden insge-
samt 398 Cd-Messwerte oberhalb der Bestimmungsgrenze 
bei der statistischen Datenauswertung berücksichtigt. Bei 
Gehalten zwischen 0,035 und 1,760 µg/g zeigt Plesch hierbei 
z. T. deutlich niedrigere 20., 50., 90. und 98. Perzentil-Werte, 
als dies bei Hypcup und Psepur der Fall ist (Schröder et 
al. 2017b). Der bundesweit höchste Cd-Wert (= 1,760 µg/g) 
wurde an der tschechischen Grenze südöstlich von Dresden 
in einer Hypcup-Probe gemessen (SN96). Weitere Extrem-
werte oberhalb des 98. Perzentils (= 0,4743 µg/g) wurden am 
Fuße des Nord-Harzes sowie im Fichtelgebirge ermittelt. Die 
Punktkarte in Abbildung 3 zeigt weiter erhöhte Cd-Konzent-
rationen in einem breiten Band vom Niederrhein über Leipzig 
bis in den Raum Dresden-Chemnitz. Innerhalb dieses Ban-
des finden sich auffällige Ballungen von Cd-Konzentrationen 
oberhalb des bundesweiten 90. Perzentils (= 0,2619 µg/g) 
in Sachsen, im südlichen Thüringen sowie in Nordrhein-
Westfalen. Den bundesweit höchsten Cd-Gehalts-Median 
weist Nordrhein-Westfalen auf (0,189 µg/g). Auch die Länder 
Hessen, Mecklenburg-Vorpommern, Saarland, Sachsen und 
Thüringen liegen über dem bundesweiten Median von 0,136 
µg/g Cd. Der niedrigste Cd-Gehalts-Median unterhalb des 
20. Perzentils (= 0,0944 µg/g) findet sich in Hamburg (= 0,089 
µg/g) (Schröder et al. 2017b).

Zur räumlichen Verallgemeinerung mittels Ordinary Kriging 
wurden die Cd-Messwerte 2015 aufgrund der extrem hohen 
Schiefe der Datenverteilung (6,28) Box-Cox-transformiert 
(Abb. 3). Das an das experimentelle Semivariogramm ange-
passte sphärische Modellvariogramm zeigt eine schwache, 
signifikante räumliche Autokorrelation mit einer Reichweite 
von 223 km und einem Nugget/Sill-Verhältnis von 0,66. Die 
Ergebnisse der Kreuzvalidierung deuten auf eine relativ 
unverzerrte Schätzung (MSE = -0,07; RMSSE = 1,2) mit 
gering korrelierten Abweichungen von Mess- und Schätz-
werten (rp = 0,22) hin. Die durchschnittliche relative, an das 
SR angepasste Abweichung zwischen den empirischen 
Messwerten und den über die Kreuzvalidierung ermittelten 
Schätzwerten liegt bei MPEc = 12,55 %. Der hohe Nugget-
Effekt bedingt eine starke Glättung der aus den Messwerten 
berechneten Schätzkarte. Die Karte zeigt erhöhte Cd-Werte 
in den westlichen Teilen Nordrhein-Westfalens.

Abbildung 3 zeigt auch die räumlich-zeitliche Entwicklung 
der Cd-Bioakkumulation anhand der fünf Kriging-Karten 
seit 1990. Nachdem im Zeitraum 1990 – 1995 zunächst ein 
entsprechender Anstieg zu beobachten ist, nehmen die 
Werte bis 2000 flächendeckend ab. Im Zeitraum 2000 bis 
2005 ist in Norddeutschland sowie in Thüringen und Baden-
Württemberg ein weiterer Rückgang der Cd-Bioakkumulation 
zu erkennen. Gleiches erweist sich auch in Nordrhein-West-
falen, jedoch zeigt der Westen des Landes eine kleinräumige 
Zunahme. Leichte Anstiege sind zudem in Bayern und in 
Brandenburg zu erkennen. Zwischen 2005 und 2015 nehmen 
die Cd-Gehalte im Moos insgesamt deutlich ab. 

Die Medianentwicklung in den Bundesländern seit 1990 sowie 
die Berechnung der prozentualen Mediandifferenzen unter-
mauern diesen Trend: Seit der Erstbeprobung im Jahr 1990 
sind die Cd-Gehalte in den Moosen bis heute signifikant um 

52,5 % zurückgegangen. Nach der bundesweiten Zunahme 
des Cd-Gehalts-Medians von 1990 bis 1995 um +2,1 %, kam 
es im Jahr 2000 zu einer Abnahme um 28,3 %, zwischen 
2000 und 2005 zu keinen Veränderungen und zwischen 
2005 und 2015 wieder zu einer signifikanten Abnahme um 
35,2 %. Überdurchschnittlich starke Abnahmen zeigen sich 
aktuell (2005 – 2015) in Baden-Württemberg (-35,8 %), 
Nordrhein-Westfalen (-40 %), Rheinland-Pfalz (-57,3 %), 
Schleswig-Holstein (-41,3 %) und Sachsen-Anhalt (-37,4 %). 
Anstiege der Cd in den Moosen sind in den letzten zehn Jah-
ren (2005 – 2015) in keinem Bundesland zu verzeichnen. 

Cr – Chrom. Im Moos-Monitoring 2015 wurden in Deutsch-
land an 399 Standorten Cr-Gehalte zwischen 0,051 und 
4,951 µg/g in Moosen gemessen. Bei moosartenspezifischer 
Betrachtung fällt auf, dass Hypcup deutlich höhere 20., 50., 
90. und 98. Perzentil-Werte aufweist als Plesch und Psepur. 
So wurde auch der bundesweit höchste Wert (4,951 µg/g) 
am Kaiserstuhl (BW450) in Hypcup gemessen. Wie die 
Punktkarte in Abbildung 4 ferner zeigt, finden sich in fast 
allen Ländern außer in Mecklenburg-Vorpommern und Thü-
ringen stark erhöhte Cr-Messwerte von über 1,24 µg/g (= 90. 
Perzentil). Räumliche Ballungen von Cr-Gehalten oberhalb 
dieses Wertes fallen im Ruhrgebiet, am Oberrhein, in Nord-/
Mittel-Hessen auf, aber auch in den Verdichtungsräumen 
Halle-Leipzig und Dresden-Chemnitz sowie in Bayern, 
Niedersachsen und im Saarland. Die Länder Brandenburg, 
Hessen, Hamburg, Niedersachsen, Nordrhein-Westfalen, 
Rheinland-Pfalz, Saarland liegen über dem bundesweiten 
Median von 0,57 µg/g Cr. Den niedrigsten Medianwert der 
Cr-Gehalte in den Moosen weist im Monitoring 2015 Meck-
lenburg-Vorpommern (= 0,34 µg/g) auf.

Die geostatistische Flächenschätzung der Cr-Konzentratio-
nen in den Moosen erfolgte mittels Ordinary Kriging. Zuvor 
wurde die Messdatenverteilung wegen der hohen Schiefe 
(3,17) Box-Cox-transformiert. Das an das experimentelle 
Variogramm angepasste exponentielle Modellvariogramm 
zeigt eine schwache räumliche Autokorrelation (p < 0,01) mit 
einer Range von 104 km und einem Nugget/Sill-Verhältnis 
von 0,67. Die Kreuzvalidierung verweist auf eine gering 
verzerrte Schätzung (MSE = -0,01; RMSSE = 0,96), der 
MPEc-Wert von 20,38 % deutet auf hohe Abweichungen zwi-
schen Messwerten und Kreuzvalidierungsschätzungen hin. 
Die unter Verwendung des Modellvariogramms berechnete 
Ordinary Kriging Karte 2015 zeigt flächenhaft erhöhte Cr-
Werte am Niederrhein, am Oberrhein, östlich von Nürnberg 
und nördlich von Heilbronn (Abb. 4).

Abbildung 4 zeigt auch die räumlich-zeitliche Entwicklung 
der Cr-Bioakkumulation im Zeitraum von 1990 – 2015. Die 
Karten zeigen flächendeckende Rückgänge der Cr-Gehalte 
im gesamten Bundesgebiet im Zeitraum von 1990 bis 2000. 
Von 2000 – 2005 steigen die Cr-Werte in allen Bundesländern 
z. T. deutlich an. Starke Anstiege waren im Ruhrgebiet, in 
Nordwest-Niedersachsen, Sachsen, Sachsen-Anhalt und 
Brandenburg und besonders in weiten Teilen Mecklenburg-
Vorpommerns zu verzeichnen. Die letzten 10 Jahre bis 2015 
brachten wieder deutliche Abnahmen der Cr-Anreicherung 
in allen Teilen Deutschlands. Die 2005 auffällig hohen Cr-
Gehalte in Mecklenburg-Vorpommern waren 2015 nicht mehr 
festzustellen.

Die aus den räumlichen Stichprobenmessungen abgeleiteten 
prozentualen Änderungen der Cr-Gehalts-Mediane zwischen 
den fünf Monitoringkampagnen verdeutlichen den durch die 
Karten vermittelten Eindruck: Von 1990 – 2000 waren in allen 
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Abb. 4:	 Räumliche Verteilung von standortspezifischen und geostatistisch flächenhaft interpolierten Cr-Konzentrationen in Moosen 
1990– 2015.

Fig. 4:	 Spatial distribution of site-specific and geostatistically estimated Cr concentration in moss 1990 – 2015.

Abb. 3:	 Räumliche Verteilung von standortspezifischen und geostatistisch flächenhaft interpolierten Cd-Konzentrationen in Moosen 
1990 – 2015.

Fig. 3:	 Spatial distribution of site-specific and geostatistically estimated Cd concentration in moss 1990 – 2015.



Kombinierte Methoden aus Modellierung, Messung und Geländearbeit

Waldökologie, Landschaftsforschung und Naturschutz 17 (2018) 35

AFSV

Ländern starke Abnahmen der Cr-Gehalts-Mediane zu ver-
zeichnen, was sich auch in der statistisch signifikanten hohen 
Abnahme von 58,5 % auf Bundesebene widerspiegelte. Trotz 
der starken Abnahmen von 1990 – 2000 wies die Entwicklung 
von 1990 – 2005 auf Bundesebene einen gegenläufigen 
Trend auf (+7,5 %; p < 0,05). Im Zeitraum 2000 – 2005 war 
die Zunahme besonders deutlich: Alle Länder, ausgenommen 
die durch niedrige Standortzahlen charakterisierten Länder 
Hamburg (+521 %; p > 0,05) und das Saarland (+106,1 %; 
p > 0,05), wiesen größtenteils hohe, statistisch signifikante 
Zunahmen auf. Am stärksten fielen diese in Mecklenburg-
Vorpommern (+754,5 %) auf. Auf Bundesebene ergab sich 
für den Zeitraum 2000 – 2005 eine signifikante Zunahme von 
+159,3 %. Diese zwischenzeitliche Zunahme konnte im Zeit-
raum 2005 – 2015 nicht mehr festgestellt werden. Vielmehr 
ergaben sich zwischen 2005 und 2015 bundesweit deutliche 
Rückgänge um 75,8 % und zum Basisjahr 1990 um 74 %. 
Die Medianwertdifferenzen 2005 – 2015 schwanken zwischen 
-49,8 % (Saarland, p < 0,05) und -95,3 % (Mecklenburg-
Vorpommern). Weitere besonders starke Rückgänge sind für 
diesen Zeitraum auch in Brandenburg (-77,4 %), Schleswig-
Holstein (-79,2 %), Sachsen (-85,1 %), Sachsen-Anhalt (-82,9 
%) und Thüringen (-78 %) zu verzeichnen. Verglichen mit dem 
Basisjahr 1990 sind die Mediane der Cr-Konzentration in den 
Moosen zwischen -55,5 % (Schleswig-Holstein) und -88,8 % 
(Sachsen) zurückgegangen.

Hg – Quecksilber. In der Kampagne 2015 wurden in 
Deutschland an 397 Standorten Hg-Gehalte zwischen 
0,0047 µg/g und 0,1960 µg/g ermittelt. Betrachtet man die 
gemessenen Werte moosartenspezifisch, so weist keine Art 
deutlich höhere 20., 50., 90. und 98. Perzentil-Werte auf als 
die anderen Arten. Der bundesweit höchste Hg-Gehalt findet 
sich in einer Plesch-Probe, die bei Nienburg in Niedersach-
sen (NI130_157) entnommen wurde.

Die Punktkarte 2015 in Abbildung 5 stellt ferner Extrem-
werte über 0,0702 µg/g (= 98. Perzentil) im Schwarzwald, 
im Vogelsberg, im Raum Halle-Leipzig, bei Nienburg, 
Wilhelmshaven, Neumünster (Schleswig-Holstein) sowie 
Rostock dar. Ballungen von Hg-Konzentrationen oberhalb 
des 90. Perzentils (0,054 µg/g) finden sich in einem breiten 
Band von Ostfriesland bis Rostock, vom Niedersächsisch-
Hessischen Bergland über das Thüringer Becken bis in das 
Erzgebirge sowie auch am Oberrhein. Das Land Hessen 
weist den höchsten Hg-Gehalts-Median aller Bundesländer 
auf (0,0446 µg/g). Weitere Länder, die den bundesweiten 
Median von 0,0336 µg/g überschreiten, sind Brandenburg, 
Hessen, Mecklenburg-Vorpommern, Schleswig-Holstein, 
Sachsen und Thüringen. Die niedrigsten Hg-Medianwerte 
haben Bayern und Hamburg.

Zur flächenhaften Schätzung mittels Ordinary Kriging wurden 
die Messwerte aufgrund der nachgewiesenen Schiefe der 
Datenverteilung (3,33) Box-Cox-transformiert. Das an das 
experimentelle Semivariogramm angepasste sphärische 
Modellvariogramm zeigt eine schwache, aber signifikante 
räumliche Autokorrelation mit einer Reichweite von 67 km 
und einem Nugget/Sill-Verhältnis von 0,63. Die Ergebnisse 
der Kreuzvalidierung deuten auf eine relativ unverzerrte 
Schätzung (MSE = -0,02; RMSSE = 1,37) mit schwach 
korrelierten Mess- und Schätzwerten (rp = 0,33) hin. Die 
durchschnittliche, relative korrigierte Abweichung zwischen 
den empirischen Messwerten und den über die Kreuzvalidie-
rung ermittelten Schätzwerten ist gering und liegt bei MPEc 
= 5,21 %. Die Flächenkarte 2015 (Abb. 5) zeigt zusammen-
hängende, im Vergleich zum übrigen Bundesgebiet leicht 

erhöhte Hg-Konzentrationen (> 0,04 µg/g) in weiten Teilen 
Brandenburgs, Hessens und Thüringens, am Niederrhein, 
am Oberrhein, an der Nord- und Ostseeküste, in Süd-
Niedersachsen sowie im Fränkischen Mittelgebirge bzw. 
Erzgebirge.

In Abbildung 5 ist auch der Trend der Hg-Bioakkumulation 
in den Moosen im Zeitraum von 1995 bis 2005 anhand von 
Kriging-Karten dargestellt. Generell zeigen die Karten aller 
vier Kampagnen, gemessen an der vorgegebenen Legen-
deneinteilung, niedrige Hg-Werte. Im Zeitraum von 1995 bis 
2000 sind leichte Zunahmen im Osten Schleswig-Holsteins, 
im Süden Sachsen-Anhalts, in Nord-Thüringen und Baden-
Württemberg zu verzeichnen. Großflächig abnehmende 
Hg-Akkumulationen finden sich in Nordrhein-Westfalen. Im 
Zeitraum 2000 – 2005 sind im gesamten Bundesgebiet wei-
tere Abnahmen zu beobachten. In den letzten zehn Jahren 
(2005 – 2015) sind nennenswerte Rückgänge v. a. in Teilen 
Bayerns, Nordrhein-Westfalens, Sachsens, Sachsen-Anhalts 
und Mecklenburg-Vorpommerns auszumachen, während 
Zunahmen insbesondere in Niedersachsen auffallen. Im 
Gesamtzeitraum von 1990 bis 2015 erweisen sich der süd-
liche Oberrhein, der Niederrhein, Nord-Thüringen, das 
Erzgebirge sowie der Westen Mecklenburg-Vorpommerns 
als durchgängige Schwerpunkträume für erhöhte Hg-Gehalte 
in den Moosen.

Die prozentualen Änderungen der Hg-Gehalts-Mediane zei-
gen für den Zeitraum von 1995 bis 2000 signifikante Zunahmen 
in Baden-Württemberg, Rheinland-Pfalz, Sachsen-Anhalt 
und Thüringen. Bundesweit sind im genannten Zeitraum 
allerdings keine signifikanten Veränderungen festzustellen. 
Im Zeitraum 2000 – 2005 nehmen die Hg-Gehalts-Mediane 
in annähernd allen Ländern ab, auf Bundesebene ergibt sich 
eine statistisch signifikante Abnahme von 14,6 %. Zwischen 
2005 und 2015 ist für Deutschland ein Rückgang der Mediane 
der Hg-Konzentrationen in den Moosen von 4 % (p < 0,05) 
festzustellen. Länderspezifisch signifikante Veränderungen 
seit 2005 bilden: Steigerungen in Brandenburg (+27,8 %) 
und Niedersachsen (+14,8 %) sowie Rückgänge in Bayern 
(-18,2  %), Nordrhein-Westfalen (-25,8 %), Rheinland-Pfalz 
(-5,7 %) und Sachsen (-13,7 %). Der längerfristige Trend von 
1995 bis 2015 zeigt eine signifikante Abnahme um 20 % auf 
Bundesebene, wobei die länderspezifischen Änderungen 
zwischen -51,2 % (Bayern) und +17,4 % (Brandenburg) 
schwanken. Acht Bundesländer (Hessen, Hamburg, Nieder-
sachsen, Rheinland-Pfalz, Schleswig-Holstein, Saarland, 
Sachsen-Anhalt und Thüringen) zeigen seit 1995 keine sta-
tistisch signifikanten Abnahmen.

Pb – Blei. Im Moos-Monitoring 2015 wurden an 400 Stand- 
orten in Deutschland Pb-Gehalte zwischen 0,47 µg/g und 
19,34 µg/g gemessen. Bei moosartenspezifischer Betrach-
tung zeigt Hypcup gegenüber Psepur und Plesch weit höhere 
20., 50., 90. und 98. Perzentilwerte. Der bundesweit höchste 
Wert wurde in einer Hypcup-Probe am Fuße des Nord-
schwarzwaldes (BW801) gemessen.

Wie die Punktkarte 2015 in Abbildung 6 veranschaulicht, 
wurden weitere erhöhte Pb-Werte über dem 98. Perzentil in 
Moosen (9,094 µg/g) im Schwarzwald, im Allgäu, im Thürin-
ger Wald, nördlich des Erzgebirges, östlich des Harzes, im 
Teutoburger Wald sowie in den Räumen Münster, Düsseldorf 
und Hamburg gemessen. Ballungen von Werten oberhalb 
des 90. Perzentils (4,334 µg/g) finden sich am Oberrhein, in 
Sachsen und besonders in Nordrhein-Westfalen. Betrach-
tet man die gemessenen Pb-Werte auf Länderebene, so 
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Abb. 5:	 Räumliche Verteilung von standortspezifischen und geostatistisch flächenhaft interpolierten Hg-Konzentrationen in Moosen 
1995 – 2015.

Fig. 5:	 Spatial distribution of site-specific and geostatistically estimated Hg concentration in moss 1995 – 2015.

Abb. 6:	 Räumliche Verteilung von standortspezifischen und geostatistisch flächenhaft interpolierten Pb-Konzentrationen in Moosen 
1990 – 2015.

Fig. 6:	 Spatial distribution of site-specific and geostatistically estimated Pb concentration in moss 1990 – 2015.
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liegen Baden-Württemberg, Hamburg, Nordrhein-West-
falen, Schleswig-Holstein, Saarland und Sachsen über 
dem bundesweiten Median von 1,830 µg/g. Die niedrigsten 
Pb-Gehalts-Mediane weisen die Länder Bayern, Mecklen-
burg-Vorpommern und Sachsen-Anhalt auf.

Die flächenhafte Ermittlung der Pb-Bioakkumulation erfolgte 
mittels Ordinary Kriging auf Grundlage der angesichts 
der hohen Schiefe der Messdatenverteilung (4,42) zuvor 
Box-Cox-transformierten Messwerte. Das exponentielle 
Modellvariogramm zeigt eine schwache, aber signifikante 
räumliche Autokorrelation mit einer Reichweite von 202 km 
und einem Nugget/Sill-Verhältnis von 0,70. Der durch die 
Kreuzvalidierung ermittelte Mean Standard Error (MSE) 
von -0,04 deutet auf eine relativ unverzerrte Schätzung hin, 
der RMSSE beträgt 1,24. Ferner wurde für das Modell eine 
schwache Korrelation von Mess- und Schätzwerten von 
0,28 mit einer durchschnittlichen prozentualen korrigierten 
Abweichung von MPEc = 23,9 % berechnet. Die Karte der 
geostatistischen Flächenschätzung 2015 weist ausschließ-
lich Bereiche mit geringen Pb-Konzentrationen < 5 µg/g auf. 
Innerhalb dieser Klasse geringer Pb-Anreicherung fallen 
Gebiete mit relativ hohen Werten (> 2,62 µg/g) in Hamburg/
Schleswig-Holstein, im Bereich des Harzes, in Sachsen, am 
Oberrhein sowie in weiten Teilen Nordrhein-Westfalens auf 
(Abb. 6).

In Abbildung 6 ist weiter auch der räumlich-zeitliche Trend 
der Pb-Bioakkumulation anhand der Kriging-Karten der 
Messkampagnen von 1990 bis 2015 dargestellt. Diese zei-
gen einen flächendeckenden Rückgang der Pb-Werte über 
alle Teilzeiträume. Die stärksten Rückgänge sind hierbei in 
Nordrhein-Westfalen und in Regionen Südbrandenburgs und 
Sachsens (Lausitz und Erzgebirge) zu verzeichnen. Auch der 
Zeitraum zwischen den beiden letzten Messkampagnen 2005 
und 2015 zeigt deutliche Abnahmen in sämtlichen Regionen 
Deutschlands.

Die prozentuale Ermittlung der Akkumulationstrends zeigt 
für alle untersuchten Zeiträume statistisch signifikante 
Rückgänge der bundesweiten Pb-Gehalts-Mediane. Auch 
auf Länderebene nahmen die Elementmediane in allen 
Messkampagnen deutlich ab. Einzige Ausnahmen bilden 
die Länder Hessen von 2000 bis 2005 (+8 %) und Ham-
burg 1990 – 1995 (+12,3 %) bzw. 2005 – 2015 (+20,4 %), in 
denen die Zunahmen der Pb-Gehalts-Mediane jedoch als 
nicht signifikant einzustufen sind. Entsprechend zeigt auch 
der langfristige Trend von 1990 bis 2015 eine signifikante 
Abnahme um -85,9 % auf Bundesebene. Die überwiegend 
– mit Ausnahme von Hamburg (n = 3) – signifikanten län-
derspezifischen Veränderungen liegen zwischen -81,3 % 
(Schleswig-Holstein) und -92,1 % (Sachsen).

Sb – Antimon. In der Monitoringkampagne 2015 wurden in 
Deutschland an 397 Standorten Sb-Gehalte zwischen 0,005 
µg/g und 0,41 µg/g in Moosproben gemessen. Betrachtet 
man die Elementgehalte moosartenspezifisch, so zeigt Pse-
pur deutlich niedrigere 20., 50., 90. und 98. Perzentilwerte 
als Hypcup oder Plesch. Allerdings wurde der bundesweit 
höchste Sb-Wert in einer Psepur-Probe nördlich von Neu-
brandenburg (MV46) gemessen. Ballungen von Messwerten 
oberhalb des 90. Perzentils (0,1614 µg/g) finden sich im 
Raum Berlin, Hamburg, in der Rhein-Main-Region sowie in 
Nordrhein-Westfalen. Die Punktkarte 2015 (Abb. 7) zeigt wei-
tere punktuell erhöhte Sb-Messwerte über dem 98. Perzentil 
(0,2546 µg/g) im Raum Chemnitz-Dresden, bei Cottbus sowie 
nordwestlich von Osnabrück. Die Befunde in den Ländern 

Baden-Württemberg, Hessen, Hamburg, Niedersachsen, 
Nordrhein-Westfalen, Rheinland-Pfalz, Schleswig-Holstein 
und Sachsen liegen über dem bundesweiten Median von 
0,0900 µg/g. Die niedrigsten Mediane zeigen Sachsen-Anhalt 
und das Saarland.

Die räumliche Verallgemeinerung der gemessenen Sb-Werte 
erfolgte mittels Ordinary Kriging der zuvor aufgrund einer 
hohen Schiefe (3,56) Box-Cox-transformierten Messwerte. 
Das an das experimentelle Semivariogramm angepasste 
sphärische Modellvariogramm zeigt eine schwache räumliche 
Autokorrelation mit einer Reichweite von 139 km und einem 
Nugget/Sill-Verhältnis von 0,60. Die Maßzahlen der Kreuz-
validierung verweisen auf eine relativ unverzerrte Schätzung 
(MSE = -0,02; RMSSE = 1,06) mit einer schwachen Korrela-
tion der Mess- und Schätzwerte von 0,26. Die mit dem SR 
multiplizierte durchschnittliche Abweichung zwischen Mess-
werten und Kreuzvalidierungsschätzungen beträgt MPEc = 
10,97 %. Wie die Flächenschätzung Abbildung 7 zeigt, liegt 
der Schwerpunkt erhöhter Sb-Schätzungen im Jahr 2015 am 
Niederrhein, während der übrige Teil des Bundesgebietes in 
die Klasse der geringsten Sb-Konzentrationen (< 0,15 µg/g) 
fällt. In dieser Klasse zeigen sich Bereiche mit relativ hohen 
Sb-Schätzwerten (> 0,12 µg/g) in den Räumen Hamburg und 
Berlin, in weiten Teilen Nordrhein-Westfalens, in Süd-Nie-
dersachsen sowie im Erzgebirge und im Schwarzwald. Der 
Norden Bayerns weist großräumig die niedrigsten Sb-Werte 
(< 0,065 µg/g) auf.

Die in Abbildung 7 anhand von vier Kriging-Karten darge-
stellte räumlich-zeitliche Entwicklung der Sb-Bioakkumulation 
zeigt im Zeitraum von 1995 bis 2000 flächendeckend teils 
deutliche Abnahmen. Im Zeitraum von 2000 bis 2005 zeigt 
die Flächenschätzung in Nordrhein-Westfalen (Ruhrgebiet), 
Hessen, Rheinland-Pfalz, Sachsen und Bayern wieder eine 
Zunahme der Sb-Gehalte. Eine Abnahme der Werte ist 
besonders im Saarland zu beobachten. Von der Messkam-
pagne 2005 bis 2015 sind weitere deutliche Rückgänge im 
gesamten Bundesgebiet feststellbar. Schwerpunkträume der 
Sb-Bioakkumulation zeichnen sich jedoch seit 1995 durch-
gängig für Nordrhein-Westfalen, das Erzgebirge und den 
Nordschwarzwald ab.

Wie die Werte im zeitlichen Verlauf ausweisen, ist nach 
einer signifikanten Abnahme der bundesweiten Sb-Gehalts-
Mediane im Zeitraum von 1995 bis 2000 (-13,3 %) im Zeitraum 
von 2000 bis 2005 ein signifikanter Anstieg um 6,7 % und 
zwischen 2005 und 2015 wieder ein Rückgang um -43,4 % 
zu beobachten. Auch auf Länderebene zeigen sich von 2005 
nach 2015 durchgängig negative Sb-Gehalts-Medianwertdif-
ferenzen zwischen -23,8 % im Saarland (allerdings p > 0,05) 
und -54,4 % in Bayern (p < 0,05). Der langfristige Trend von 
1995 bis 2015 zeigt eine signifikante Abnahme der Sb-Ge-
halts-Mediane auf Bundesebene (-48 %). Mit Ausnahme von 
Hamburg (-60,8 %, p > 0,05) sind alle anderen länderspezifi-
schen Veränderungen der Sb-Gehalts-Mediane im Vergleich 
zum Basisjahr 1995 signifikant und liegen zwischen -32,1 % 
(Hessen) und -64,1 % (Saarland).

Zn – Zink. Die in der Kampagne 2015 in Moosproben gemes-
senen Zn-Gehalte (n = 400) liefern einen Medianwert von 
30,69 µg/g und schwanken zwischen 11,8 und 92,41 µg/g. Der 
höchste Zn-Wert wurde in einer Psepur-Probe östlich des Har-
zes (ST58) bestimmt (Abb. 8). Auch hinsichtlich der 20., 50., 
90. und 98. Perzentile weist Psepur die durchgängig höchsten 
Zn-Konzentrationen auf. Im Vergleich der landesspezifischen 
Zn-Gehalts-Mediane liegt Mecklenburg-Vorpommern vorn 
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Abb. 7:	 Räumliche Verteilung von standortspezifischen und geostatistisch flächenhaft interpolierten Sb-Konzentrationen in Moosen 
1990 – 2015.

Fig. 7:	 Spatial distribution of site-specific and geostatistically estimated Sb concentration in moss 1990 – 2015.

Abb. 8:	 Räumliche Verteilung von standortspezifischen und geostatistisch flächenhaft interpolierten Zn-Konzentrationen in Moosen 
1990 – 2015.

Fig. 8:	 Spatial distribution of site-specific and geostatistically estimated Zn concentration in moss 1990 – 2015.
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(46,66 µg/g), gefolgt vom Saarland, Nordrhein-Westfalen, 
Hamburg, Niedersachsen, Hessen und Brandenburg. Der 
niedrigste Zn-Gehalts-Median findet sich in Thüringen 
(22,94 µg/g). In der Punktkarte 2015 der Abbildung 8 fal-
len räumliche Schwerpunkte der Zn-Gehalte oberhalb des 
90. Perzentils (48,21 µg/g) in Mecklenburg-Vorpommern, 
Nordrhein-Westfalen, Sachsen-Anhalt und Südhessen auf. In 
anderen Ländern wurden weitere Extremwerte oberhalb des 
bundesweiten 98. Perzentils (= 65,63 µg/g) bei Bremerhaven 
und im Raum Leipzig gemessen.

Für die Kartierung der Zn-Konzentrationen 2015 erwies 
sich das Universal Kriging 2. Ordnung als geeignet, wobei 
für die Rohdaten aufgrund der hohen Schiefe der Daten-
verteilung (4,01) eine Box-Cox-Transformation durchgeführt 
wurde. Das der Kriging-Berechnung zugrundeliegende 
exponentielle Modellvariogramm zeigt bei einem Nugget/
Sill-Verhältnis von 0,66 nur eine mäßig ausgeprägte räumli-
che Autokorrelationsstruktur in einer Reichweite von 166 km 
an. Die Schätzgütequalitätsmaße verweisen auf eine rela-
tiv unverzerrte Schätzung (MSE = -0,07; RMSSE = 1,03) 
mit einer im Vergleich zu vielen anderen Elementen gut 
ausgeprägten mittleren Abweichung zwischen Mess- und 
Schätzwerten (MPEc = 5,48 %). Die Korrelation zwischen 
Mess- und Schätzwerten ist mittelstark (rp = 0,46). Das 
durch die Flächenkarte vermittelte räumliche Muster spiegelt 
den bereits oben beschriebenen räumlichen Trend wider: 
flächenhaft erhöhte Schätzwerte (> 40 µg/g) v. a. in Mecklen-
burg-Vorpommern und Nordrhein-Westfalen. 

Die Gegenüberstellung der fünf Zn-Karten 1990, 1995, 2000, 
2005 und 2015 findet sich ebenfalls in Abbildung 8. Es zeigt 
sich von 1990 nach 1995 vorerst eine flächenhafte Zunahme 
der Zn-Gehalte, dann von 1995 nach 2000 ein entspre-
chender Rückgang, von 2000 nach 2005 eine flächenhafte 
Zunahme und von 2005 bis 2015 mit Ausnahme Mecklen-
burg-Vorpommerns wiederum eine nahezu flächendeckende 
Abnahme der Zn-Konzentrationen im Moos. Die jeweiligen 
Hot Spots für Zn sind dabei oft dieselben (s. o).

Die landes- und bundesweit berechneten Medianwerte 
zeigen: Bundesweit statistisch signifikante Zunahme von 
1990 nach 1995 (+23,5 %), dann entsprechende Abnahme 
von 1995 nach 2000 (-23,6 %), zwischen 2000 und 2005 
wieder eine signifikante Zunahme (+13,7 %) und im letzten 
Zeitintervall 2005 bis 2015 eine Abnahme um 23,5 %. Der 
Langfristtrend von 1990 nach 2015 ist bundesweit durch eine 
signifikante Abnahme des Zn-Gehalts-Medians (-29,4  %) 
gekennzeichnet. Alle landesspezifischen Zn-Gehalts-Medi-
ane nehmen zwischen 2005 und 2015 ab, am stärksten in 
Sachsen (-49,3 %). Die Veränderungen sind mit Ausnahme 
von Hamburg statistisch signifikant. Beim langfristigen Trend 
zeigt sich in Mecklenburg-Vorpommern, Hamburg und 
Niedersachsen seit 1990 keine signifikante Abnahme des 
jeweiligen Zn-Gehalts-Medians. Ansonsten liegen die signi-
fikanten Rückgänge hier in einem Bereich zwischen -22,6 % 
(Hessen) und -45,5 % (Baden-Württemberg).

3.2.2 Stickstoff
Die an 400 Standorten entnommenen Moose weisen bei 
einem Median von 1,431 % N in der Trockenmasse Gehalte 
zwischen 0,800 und 3,490 % auf. Dabei zeigt Psepur im 
Hinblick auf alle deskriptiv-statistischen Kenngrößen die 
höchsten Werte. Demzufolge wurde auch der höchste N-Wert 
in einer Psepur-Probe in Mecklenburg-Vorpommern (MV22) 
östlich von Greifswald gemessen (Abb. 9). Moosproben, 

in denen N-Konzentrationen oberhalb des 90. Perzentils 
(2,131 %) gemessen wurden, kamen ausschließlich aus 
Mecklenburg-Vorpommern, Schleswig-Holstein, Niedersach-
sen, Nordrhein-Westfalen und Hessen. Ähnliche Tendenzen 
zeigt auch das Ranking der länderspezifischen Mediane. So 
lässt Mecklenburg-Vorpommern mit Abstand die höchsten 
Stickstoffkonzentrationen in den Moosen erkennen (2,370 %), 
gefolgt von Nordrhein-Westfalen, Niedersachsen, Hessen, 
Thüringen, Schleswig-Holstein und Sachsen, jeweils mit 
über dem deutschlandweiten Median liegenden Werten. Die 
geringsten N-Gehalts-Mediane leiten sich aus den Werten für 
Hamburg und das Saarland ab (1,190 % bzw. 1,115 %).

Die geostatistische Flächenschätzung der N-Konzentration 
in Moosen erfolgte mittels Universal Kriging 2. Ordnung der 
log-transformierten Messwerte. Das aus den empirischen 
Messdaten abgeleitete sphärische Modellvariogramm zeigt 
eine nur schwache, aber signifikante räumliche Autokorre-
lation auf (Reichweite = 117 km; Nugget/Sill-Verhältnis = 
0,67). Die Schätzung kann trotzdem als nahezu unverzerrt 
eingeschätzt werden (MSE = -0,03; RMSSE = 0,97) mit 
einer an das SR angepassten sehr geringen Abweichung 
zwischen Mess- und Schätzwerten von MPEc = 2,96 %. Auch 
der Korrelationskoeffizient für die Beziehung zwischen den 
Mess- und Schätzwerten ist im Vergleich mit den Schwerme-
tallen der höchste (rp = 0,57).

Das in Abbildung 9 veranschaulichte räumliche Muster 
zeigt die höchsten N-Schätzungen für Mecklenburg-Vor-
pommern mit Werten > 2,4 % in weiten Teilen des Landes. 
Werte zwischen 2,2 und 2,4 % werden außerdem auch 

Abb. 9:	 Räumliche Verteilung von standortspezifischen und geo-
statistisch flächenhaft interpolierten N-Konzentrationen 
in Moosen 2005 und 2015.

Fig. 9:	 Spatial distribution of site-specific and geostatistically 
estimated N concentration in moss 2005 and 2015.
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in Niedersachsen und Nordrhein-Westfalen, v. a. an der 
Grenze zu den Niederlanden, sichtbar. Großräumig erhöhte 
N-Gehalte von > 1,6 % zeigen sich neben den genannten 
Schwerpunktländern noch in Schleswig-Holstein, Hessen, 
Thüringen und Sachsen. Dagegen ist v. a. der Alpenraum in 
Deutschland durch relativ geringe Stickstoffgehalte im Moos 
(< 1,0 %) gekennzeichnet.

Die Gegenüberstellung der beiden N-Flächenschätzungen 
2005 und 2015 (Abb. 9) belegt, dass die N-Akkumulation in 
Deutschland in den letzten 10 Jahren auf einem nahezu gleich 
hohen Niveau verharrt. Regional betrachtet sind Abnahmen 
v. a. im südlichen Bayern und Baden-Württemberg sowie 
Zunahmen v. a. in Teilen Niedersachsens, in Hamburg und 
in Mecklenburg-Vorpommern zu verzeichnen. Durchgän-
gige N Hot Spots im Zeitraum 2005 bis 2015 finden sich in 
Nordrhein-Westfalen und Mecklenburg-Vorpommern. Die 
inferenz-statistische Analyse untermauert, dass es zwischen 
2005 und 2015 bundesweit und in den meisten Ländern zu 
keinen signifikanten Änderungen der Stickstoffgehalte in den 
Moosen gekommen ist, lediglich zu signifikanten Zunahmen 
in Hamburg (33,1 %), Mecklenburg-Vorpommern (30,4 %) 
und Bayern (13,9 %) sowie signifikanten Abnahmen in Baden-
Württemberg (13,9 %).

4	 Diskussion
Die Metallgehalte in den Moosen zeigen 2015 bei As, Cd, Ni, 
Pb, Sb und Zn ähnliche räumliche Verteilungsmuster vergli-
chen mit den Kampagnen 1995, 2000 und 2005. Beziffern 
lässt sich dies mittels der Korrelation (Pearson) zwischen den 
geostatistischen Flächenschätzungen der genannten Jahre, 
welche bei As, Ni und Sb Werte von > 0,4 (Ausnahmen: As 
2000, Sb 1995) und bei Cd, Pb und Zn von > 0,6 annehmen. 
Durchgängige Hot Spots finden sich zumeist in den industriell 
geprägten Gebieten Nordrhein-Westfalens (v. a. Cd, Cr, Cu, 
Fe, Hg, Pb, Sb, V, Zn), in der dicht besiedelten Rhein-Main-
Region (v. a. Cd, Cr, Cu, Zn), dem industriell geprägten Raum 
Halle/Leipzig (v. a. Cd, Cu, Fe, V, Zn), im Saarland (v. a. Al, 
Cd, Cr, Fe, Pb, V, Zn) in weiten Teilen Sachsens (v. a. As, Cd, 
Fe, Hg, Pb, Sb) bzw. Mecklenburg-Vorpommerns (v. a. Cu, 
Fe, Hg, Zn), in der Harzregion (v. a. Cd, Pb, Zn), im Schwarz-
wald (v. a. Pb, Sb), am südlichen Oberrhein (v. a. Al, As, Cr, 
Fe, Hg) sowie in Berlin (v. a. Cr, Zn). 

Im Hinblick auf Veränderungen der Bioakkumulation seit 
2005 lassen sich für alle Schwermetalle bundesweit signifi-
kante Abnahmen ausmachen. Signifikant heißt, dass sich die 
jeweilige Trendaussage mit einer Irrtumswahrscheinlichkeit 
von max. 5 % auf die Grundgesamtheit übertragen lässt. 
Die Veränderungen sind elementspezifisch und z. T. auch 
länderspezifisch. Die Spannweite der elementspezifischen 
Veränderungen reicht von -4 % (Hg) bis zu -75,8 % (Cr). 
Ähnlich verhält sich der langfristige Trend beim Vergleich des 
Jahres 2015 mit dem Basisjahr (= Jahr der Erstbeprobung): 
Seit 1990 (bei Al, Hg und Sb seit 1995) nehmen die Medi-
ane aller Schwermetalle in den Moosen signifikant ab. Der 
stärkste Rückgang ist bei Pb (-85,9 %), der geringste bei Hg 
(-20 %) zu verzeichnen.

Die ermittelten Trends der in den Moosen gemessenen 
Bioakkumulation stimmen mit den berichteten Trends der 
Schwermetallemissionen in Deutschland 1990 – 2015 (NaSE 
2017) am ehesten bei As, Cd, Ni und Pb überein. Für diese 
vier Schwermetalle wurden in Deutschland im Vergleich zu 
den anderen Elementen ebenfalls relativ hohe Korrelationen 
(> 0,3; Spearman) zwischen den Konzentrationen in den 

Moosen des Moos Surveys 2005 und entsprechend model-
lierten Schwermetalldepositionen festgestellt, welche u. a. auf 
der Basis von Daten zur Schwermetallemission in Europa mit 
dem chemischen Transportmodell LOTOS-EUROS berech-
net wurden (Schaap et al. 2005, 2008; Schröder et al. 2017 
a). Als Gründe hierfür sind v. a. Rückgänge der Emissionen 
aus der metallverabeitenden Industrie (Cd, Ni, Pb), der Ener-
giewirtschaft (As, Cd, Ni, Pb), dem verarbeitenden Gewerbe 
und der Bauwirtschaft (As, Ni, Pb) sowie dem Verkehr (Pb) 
seit 1990 zu sehen (NaSE 2017). Im Vergleich hierzu ist bei 
Hg der Rückgang der Bioakkumulation deutlich schwächer 
ausgeprägt als der Trend der berichteten Hg-Emissionen in 
Deutschland (NaSE 2017). Es ist davon auszugehen, dass 
hier der grenzüberschreitende Ferntransport elementaren 
gasförmigen Quecksilbers aufgrund längerer Verweilzeiten in 
der Atmosphäre zwischen einem halben Jahr und zwei Jah-
ren (Schaap et al. 2017) eine größere Rolle spielt als bei den 
o. g. vier Metallen. Cu und Zn weisen gegenläufige Trends 
im Vergleich mit den Emissionstrends in Deutschland auf. 
Zumindest für Zn belegen auch korrelationsanalytische Ver-
gleiche auf Basis von Daten des Jahres 2005 (Schröder et 
al. 2017a), dass die statistischen Zusammenhänge zwischen 
Zn-Gehalten in Moosen und entsprechend modellierter atmo-
sphärischer Deposition eher gering sind (< 0,3; Spearman). 
Weiter zeigen die Ergebnisse der chemisch-analytischen 
Qualitätssicherung (Abschn. 3.1), dass die Cu- und Zn-
Konzentrationen zwar in den Referenzmaterialien M2 und M3 
gut reproduziert werden konnten, jedoch bei den Rückstell-
proben des Moos-Monitorings 2005 die erneut im Jahr 2015 
gemessenen Werte bei Cu im Durchschnitt um 28 %, bei Zn 
um 21 % geringer waren als die Analyseergebnisse aus dem 
Jahr 2005. Es ist daher nicht auszuschließen, dass auch 
systematische Abweichungen der Messungen 2005 und/oder 
2015 in den ermittelten Trend eingeflossen sind.

Bei Cr resultieren gute Übereinstimmungen der berichteten 
Emissionstrends mit dem Langfristtrend 1990 – 2015 der 
Bioakkumulation in den Moosen, aber weniger gute beim 
Vergleich 2015 mit der Vorgängerkampagne. 2005 zeig-
ten sich die Cr-Gehalte flächendeckend erhöht, wobei die 
Verdichtungsräume Bremen, Dresden, Hamburg, Halle/
Leipzig und Rhein-Main sowie das gesamte Mecklenburg-
Vorpommern als Cr-Hot Spots ausgemacht werden konnten. 
Als mögliche Ursache wurde auf einer internationalen Tagung 
in Tallinn (6. – 8. Mai 2009) ein in Abhängigkeit von der vor-
herrschenden Windrichtung und der Wirtschaftslage erhöhter 
atmosphärischer Cr-Transport aus einer auf der Halbinsel 
Kola gelegenen Chrommine diskutiert (Kratz & Schröder 
2010). 2005 muss als Ausnahmejahr für die sehr auffällig 
erhöhten Cr-Konzentrationen in den Moosen eingestuft wer-
den. Die räumlichen Muster der Cr-Konzentrationen in den 
Moosen im Jahr 2015 ähneln wieder am ehesten denen des 
Jahres 1995, allerdings auf einem wesentlich niedrigeren 
Belastungsniveau als noch 1995.

Bei der Trenddiskussion ist grundsätzlich zu berücksichti-
gen, dass als signifikant ermittelte zeitliche Trends zwar im 
statistischen Sinne bedeutsam sein mögen, es jedoch nicht 
auszuschließen ist, dass chemisch-analytische Bedingungen 
(infolge von Unsicherheiten bei der Probenpräparation oder 
infolge analytischer Unsicherheiten nahe der Nachweis-
grenze bei As, Cd und Hg), Unterschiede in der Durchführung 
der Probenentnahme (v. a. hinsichtlich des Abstands zu bzw. 
der Bestandshöhe und des Deckungsgrads von benachbarten 
Bäumen und Sträuchern) oder kleinräumige Messwertvaria-
bilitäten (Meyer 2017, Meyer et al. 2015, Siewers et al. 2000) 
diese beeinflussen. Darüber hinaus weisen Hamburg, Berlin 
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und das Saarland sehr geringe Fallzahlen für die Ermittlung 
deskriptiv- und inferenz-statistischer Kenngrößen auf, wobei 
jedoch auf eine statistisch gesehen sinnvolle Zusammenle-
gung mit angrenzenden Ländern mit höherer Standortanzahl 
zugunsten der Vergleichbarkeit mit der Berichtserstellung der 
früheren Kampagnen verzichtet wurde. 

Das räumliche Muster der 2015 in den Moosen gemessenen 
N-Akkumulation zeigt das zu erwartende Bild der N-De-
position in Deutschland deutlicher, als dies noch 2005 der 
Fall war. Regionen, wie der durch hohe Viehbesatzdichten 
gekennzeichnete Westen bzw. Nordwesten Niedersach-
sens und Nordwesten Nordrhein-Westfalens ergeben wie 
erwartet vergleichsweise hohe N-Gehalte in den Moosen, 
womit Ergebnisse anderer Untersuchungen (Mohr 1999, 
2007; Schröder et al. 2006) bestätigt werden. Zum Vergleich 
belegen auch die berichteten Trends der N-Emissionen 
zwischen 2005 und 2015 in Deutschland Abnahmen der NOx-
Emissionen um 23,9 %, aber Zunahmen der NH3-Emissionen 
um 12 % (NaNE 2017). Da die Landwirtschaft im Jahr 2015 
zu ca. 95 % für die Gesamtemission von Ammoniumstickstoff 
verantwortlich war (NaNE 2017), sind die anhaltend hohen 
N-Einträge aus der Landwirtschaft als wichtiger Grund für die 
seit 2005 – im Gegensatz zu den meisten Schwermetallen 
– anhaltend hohen N-Gehalte in den Moosen anzunehmen. 
Die starke Zunahme der N-Gehalte in den Moosen zwischen 
2005 und 2015 in Mecklenburg-Vorpommern könnte in einer 
verringerten räumlichen Repräsentanz des gegenüber dem 
Moos-Monitoring 2005 stark ausgedünnten Messnetzes 
(Nickel & Schröder 2017c) begründet sein. Hierzu wären 
Vergleiche mit vorliegenden Daten zu Viehbesatzdichten auf 
Landkreisebene sinnvoll. Ferner ist bemerkenswert, dass in 
den küstennahen Bereichen Niedersachsens nicht nur ein 
starker Anstieg der N-Gehalte in den Moosen festzustellen 
ist, sondern Pleusch auch durch die vergleichsweise nitrophi-
lere Art Psepur ersetzt wurde. 

5	 Ausblick
Um die flächenhafte Entwicklung der Stoffgehalte seit dem 
Moos-Monitoring 1990 – 2015 synoptisch vergleichend zu 
veranschaulichen, wurden in den Karten der Abbildun-
gen 1-9 die international festgelegten elementspezifischen 
Klassifikationen entsprechend früherer Berichte und ICP 
Vegetation (2014) verwendet. Diese in der vorliegenden 
Arbeit dargestellten Ergebnisse sollen in einer weiterführen-
den Untersuchung ergänzt werden durch:

Element- und kampagnenspezifische Quantile (10 Per-●●
zentilklassen: 0 bis 10. Perzentil, 10. bis 20. Perzentil, 
….. 90. bis 100. Perzentil, jeweils bestimmt auf Basis 
der Messwerte der einzelnen Kampagnen 1990 – 2015), 
welche die Ermittlung räumlicher Differenzierungen bei 
sinkenden Einträgen und damit beispielsweise Aussa-
gen darüber ermöglichen sollen, ob Hot Spots früherer 
Kampagnen auch noch bei sinkenden Einträgen Hot 
Spots bleiben, oder ob sich die Belastungsmuster 
verschieben;

Elementspezifische, kampagnenübergreifende Quan-●●
tile (10 Perzentilklassen: 0 bis 10. Perzentil, 10. bis 20. 
Perzentil, ….. 90. bis 100. Perzentil, jeweils berechnet 
auf Basis der zusammengeführten Messwerte aller 
Kampagnen zusammen), welche bei rückläufigen Ele-
mentkonzentrationen ein statistisch klassiertes Maß 
räumlicher und zeitlicher Differenzierung ermöglichen 
sollen.

Ergänzend zu diesen elementspezifischen Auswertun-
gen der Messergebnisse für die 12 Schwermetalle soll 
ferner die räumlich-zeitliche Entwicklung der Elementkon-
zentration anhand des aus den Messwerten und aus den 
geostatistischen Flächenschätzungen aller Metallelemente 
integrierenden Multi-Metall-Indexes berechnet werden 
(Pesch & Schröder 2006 a, b, c; Schröder & Pesch 2004 a, b, 
c, 2005b, 2006). Die Ermittlung des MMI beruht auf dem o. g. 
perzentilstatistischen Ansatz, wobei die elementspezifischen 
Informationen in einem mehrstufigen Verfahren zu einem 
Gesamtmetall-Index aggregiert werden.

Dank
Für die finanzielle Förderung und den fachlichen Rat bedan-
ken wir uns beim Umweltbundesamt (Dessau-Roßlau, 
Deutschland).
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