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u Subskript für unveränderte Qualität (unchanged) 

V Verdunstung (vaporisation) 

W Formelkürzel für Wasserentnahmen (withdrawal) 

w Formelkürzel für eine gewichtete Menge (weighted) 

WDI Water depletion Index (Berger e al. 2014) 

wh Subskript für weißes Wasser (white water) 

WRRL Wasserrahmenrichtlinie der EU (2008/105/EC) 

WSI Water Stress Indicator von Smakhtin et al. (2004a) 

WTA Withdrawal to Availybility  

εc Anteil der Evaportranspiration, der als Niederschlag wieder auf einen Kontinent fällt 

η Fehlerterm bei Baumgartner & Liebscher (1990) 

τ Anteil der Pflanzentranspiration am ET von Landmassen 
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Zusammenfassung 

Wassermangel bzw. der fehlende Zugang zu qualitativ hochwertigen Wasserressourcen sind in 

vielen Teilen der Welt dringende Probleme. Auswirkungen, die mit der Wasserverwendung 

verbunden sind, haben vor allem regionale Bedeutung. Erfassungs- und Bewertungsmethoden 

für die Unterstützung des Wassermanagements bzw. zur Ermittlung von Verbrauchsströmen 

werden benötigt und befinden sich teilweise in der Entwicklung.  

Die Methode der Ökobilanzierung eignet sich für die Erfassung und Bewertung von Umwelt-

auswirkungen, die durch Herstellung, Verwendung und Entsorgung von Produkten verursacht 

werden. Bisher gab es allerdings keine allgemeine Übereinkunft, wie die Verwendung von Was-

ser für verschiedene Produktsysteme in Ökobilanzen erfasst und bewertet werden sollte. In der 

Zwischenzeit wurden einige Methodenvorschläge entwickelt. Außerdem enthält die Methode 

des Water Footprint inzwischen viele Ökobilanzelemente und wird seit kurzem durch die ISO 

Norm 14046 geregelt. Die meisten verfügbaren Ökobilanzmethoden bewerten den Wasserver-

brauch auf nationaler Ebene oder auf Ebene der großen Wassereinzugsgebiete. Um die regiona-

len Aspekte des Wasserverbrauchs besser darstellen zu können, ist ein geografisch anpassungs-

fähiger Ansatz erforderlich. Des Weiteren lässt sich mit Hilfe vorhandener Methoden oft nur die 

Verwendung von blauem Wasser bewerten, während z.B. grünes Wasser nicht betrachtet wer-

den kann. Für die Bewertung der Wasserverwendung in biologischen Produktionssystemen ist 

eine Berücksichtigung der grünen Wasserflüsse allerdings notwendig. 

Diese Arbeit präsentiert einen methodischen Ansatz, um die Wirkungskategorie “Wasserver-

brauch” innerhalb von Ökobilanzstudien zu bewerten. Die Methode ermöglicht es, quantitative 

und qualitative Aspekte der Wasserverwendung in die Bewertung einzubeziehen. Sie erlaubt die 

Bewertung verschiedener Wasserarten auf verschiedenen geografischen Ebenen. Die Methode 

ist sowohl für Bewertung biologischer als auch technischer Produktionsprozesse geeignet. Dafür 

werden vergleichsweise geringe Anforderungen an die Datenverfügbarkeit gestellt. Die Bewer-

tung setzt sich aus mehreren Einzelschritten zusammen. Zuerst wird eine quantitative Einschät-

zung der Wasserverwendung vorgenommen, die auf der Wasserverfügbarkeit in der betrachte-

ten Region basiert. Im zweiten Schritt wird auf Grundlage der Veränderung der Qualität des 

verwendeten Wassers bewertet. Schließlich wird das Wirkungsbilanzergebnis durch Addition 

der quantitativen und qualitativen Elemente berechnet.  

Die hier vorgeschlagene Methode ist auf verschiedenen räumlichen Skalen anwendbar, wenn 

die passenden Daten zur Verfügung stehen. Die Methode ist ein Ansatz, der sowohl die Bewer-

tung von grünen als auch von blauen Wasserinputs erlaubt und sie dadurch vergleichbar macht. 

Außerdem verbindet der Ansatz die Bewertung des Wasserverbrauchs aus einer quantitativen 

und einer qualitativen Perspektive. 
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Summary 

Water scarcity or the missing access to high quality water resources are urgent problems in 

many parts of the world. The effects of water use mostly have a regional range. Assessment 

methods to support water management or methods to account on water consumption are re-

quired and are currently under development. 

Life Cycle Assessment method (LCA) is suited to account and assess environmental impacts 

caused by manufacturing, use and disposal of products. However, until now there is no general 

agreement on how water use for different product systems can be integrated into LCA studies. 

Meanwhile some approaches have been developed. Furthermore the Water Footprint method 

contains many elements of LCA and is now regulated by ISO standard 14046. Most of already 

available LCA methods assess water consumption at national level or on catchment level of the 

major streams. A more adaptable approach to regional parameters is needed in order to deter-

mine the regional importance of water use. Further, previous methods can only be applied to 

one type of water (e.g. blue water) while other types, like green water, are not considered. How-

ever, especially for the assessment of water use by biological production systems the considera-

tion of green water flows is essential.  

This study presents a methodical approach to assess the impact category "Water use" within 

Life Cycle Assessment studies. The new method facilitates the inclusion of quantitative and 

qualitative aspects of water use in the assessment. It allows the assessment of different water 

types at different spatial levels within one framework. Therefore the method is suitable to assess 

both, biological and technical production processes. At the same time the requirements on data 

availability and modelling are quite modest.  

The assessment consists of several steps. First a quantitative rating based on the climatic condi-

tions and the anthropogenic influence on water availability in the area is carried out. A further 

step assesses water quality changes caused by its utilization. Finally the category indicator result 

is calculated by adding the quantitatively and qualitatively rated amounts of the used water.  

The method is suitable for various scales but having suitable data available might be problemat-

ic in some cases. Nevertheless, the method is an approach which allows the joint assessment of 

green water flows as well as blue or grey water flows and makes them comparable to each other. 

Furthermore it is a methodological attempt which combines water use assessment from a quanti-

tative and a qualitative perspective. 
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1 Hintergrund und Ziel 

1.1 Problemstellung 

Der OECD Umweltausblick zählt Wassermangel, Verschlechterung der Wasserqualität sowie 

die extensive Wasserverwendung durch die Landwirtschaft zu den fünf schwerwiegendsten 

Problemen, die es weltweit in den Jahren bis 2030 zu lösen gilt (OECD 2008). Nur 2,5% der 

globalen Wasservorräte bestehen aus Süßwasser. Davon ist wiederum ein Großteil in Gletschern 

und in Form von Eis an den Polen gebunden. Von der verfügbaren Süßwassermenge werden 

weltweit 70% zur Bewässerung landwirtschaftlicher Kulturen verwendet (OECD 2008). Der 

wachsende Nahrungsmittelbedarf, sowie der verstärkte Anbau von Energiepflanzen könnten in 

den kommenden Jahren nicht nur zu einer Erhöhung des Wasserbedarfs führen, sondern durch 

Landnutzungsänderungen auch zu einem verstärkten Oberflächenabfluss und Bodenerosionen 

(Ribeiro et al. 2010).  

Ebenso erhöht sich der Wasserbedarf durch einen steigenden Bedarf an Energie. Wasser- und 

Energiebedarf stehen in einem engen Zusammenhang (UNEP 2010; European Commission 

2012). Sowohl für die Erzeugung von Energie aus erneuerbaren Quellen (Biomasse, Wasser-

kraft) als auch aus fossilen Quellen wird Wasser benötigt. Auf der anderen Seite erfordert die 

Aufbereitung von Trinkwasser, die Klärung von Abwässern oder die Meerwasserentsalzung 

Energie. Des Weiteren ist es für die Beurteilung von Möglichkeiten der Treibhausgasvermei-

dung z.B. durch Kohlenstoffspeicherung in Wäldern von Bedeutung, die Verfügbarkeit von 

Wasser zu berücksichtigen. Diese Zusammenhänge bringen das Thema Wasser auch auf die 

Agenda internationaler Organisationen wie der Vereinten Nationen (UN Water 2014). Der Um-

fang der Wasserverwendung und die Wasserqualität sind auch Teil des Kriterienkatalogs für die 

Zertifizierung von Produkten aus Biomasse (GBEP & FAO 2011) sowie für die Bewertung 

nachhaltiger Entwicklung (UN 2007b). Auch andere internationale Institutionen unterhalten 

Programme zu Themen der nachhaltigen Verwendung und Bewirtschaftung von Wasserressour-

cen (UNECE 2009; UNESCO-WWAP 2009; OECD 2010b; European Commission 2012; 

WHO & UNICEF 2012). Ziele dieser Programme sind die effiziente Verwendung der knappen 

und essentiellen Ressource Wasser sowie ihre zukünftige Verfügbarkeit, vor dem Hintergrund 

von Klimawandel und anderen Veränderungen.  

Zur Ermittlung und Beurteilung der genannten Wirkungszusammenhänge sowie zur Verbesse-

rung und Unterstützung des Wassermanagements werden Bewertungsmethoden und -

instrumente benötigt. Daher gibt es zurzeit einige wissenschaftliche Bestrebungen, solche Tools 

und Standards zu entwickeln. Eine Möglichkeit besteht in der Erweiterung bereits bestehender 

Methoden zur Bewertung von Umweltwirkungen, wie zum Beispiel der Ökobilanzmethodik.  

Die Ökobilanzierung ist ein Instrument, mit dessen Hilfe Stoffflüsse und deren Umweltauswir-

kungen über den gesamten Lebensweg eines Produktionsprozesses, eines Produkts oder einer 

Dienstleistung erfasst und bewertet werden können. Der Verbrauch von Wasser aus verschiede-

nen Quellen und die qualitative Veränderung von Wasserressourcen werden allerdings im Rah-

men einer Ökobilanz bisher nur unzureichend erfasst. Aus diesem Grund wird eine Ergänzung 

der Methodik benötigt. Auch die Anforderungen der Ökobilanznorm ISO 14044 (DIN EN ISO 
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2006a) selbst, machen eine Weiterentwicklung der Methodik erforderlich. Die Norm regelt das 

Vorgehen bei der Ökobilanzierung und verlangt einen umfassenden Satz an Wirkungskatego-

rien, der die Umweltthemen widerspiegelt, die mit einem Produktsystem verbunden sind. Der 

bisher zur Verfügung stehende Satz an anerkannten Wirkungskategorien und Wirkungsabschät-

zungsmethoden erfüllt nicht die Anforderungen der Norm. Das Umweltthema Wasserverwen-

dung und dessen Auswirkungen können derzeit nur unzureichend durch eine Ökobilanz abge-

bildet werden. Eine Abwägung zwischen Wasserverbrauch und verschiedenen anderen Umwelt-

themen wie z.B. Klimawirkungen, Energieverbrauch könnte erst nach der Einführung einer 

solchen zusätzlichen Wirkungskategorie vorgenommen werden. 

Es liegen bereits einige Methodenvorschläge zur Erfassung der Wasserverwendung in Ökobi-

lanzen vor (Maes et al. 2009; Milá i Canals et al. 2009; Pfister et al. 2009; Boulay et al. 2011b). 

Und auch bei der inzwischen weit verbreiteten Methode des „Water Footprinting“ (Ridoutt & 

Pfister 2010; Hoekstra et al. 2011; Ridoutt & Pfister 2013) wird der Wasserverbrauch für ein 

Produkt, ein Individuum, eine Nation etc. über den gesamten Lebensweg mengenmäßig erfasst. 

Dieses Verfahren, dessen Methodik im letzten Jahr auch durch eine ISO-Norm festgelegt wurde, 

ermöglicht einen Überblick über die Wassermenge, die insgesamt benötigt wird. Da sich Wasser 

jedoch in einem Kreislauf bewegt und nicht jede Wasserverwendung gleichzeitig ein Verbrauch 

oder Aufbrauch der Ressource bedeutet, ist die Betrachtung der reinen Verbrauchsmenge oft 

irreführend. Ein Bewertungsschritt, durch den der Verbrauch aufgrund der Arten der Wasser-

verwendung relativiert wird, ist zusätzlich erforderlich. Einige neuere Methoden enthalten einen 

Wirkungsbilanzschritt, um die potentiellen Wirkungen der Wasserverwendung zu bewerten 

(Pfister et al. 2009; Bayart et al. 2010; Motoshita et al. 2011). Diese Methoden sind jedoch 

schwer vergleichbar, weil ihr Schwerpunkt auf speziellen Arten der Wasserverwendung, auf 

bestimmten Wasserarten oder auf sehr unterschiedlichen Wirkungsbeziehungen liegt. Eine um-

fassende Ökobilanzmethode zur Bewertung der verschiedenen Arten der Wasserverwendung 

existiert derzeit nicht. 

1.2 Zielsetzung und Vorgehensweise 

Ziel dieser Arbeit ist es, eine Erweiterung der Ökobilanzmethode zu entwickeln. Diese Erweite-

rung soll es ermöglichen, die Verwendung von Süßwasser entlang des Lebensweges eines Pro-

duktes zu erfassen sowie daraus resultierenden Wirkungen zu bewerten. Dadurch soll es dem 

Anwender zukünftig relativ einfach möglich sein, festzustellen, welches der von ihm vergliche-

nen Produkte, die Verfügbarkeit wertvoller Wasserressourcen
1
 quantitativ und qualitativ am 

wenigsten beeinträchtigt. Dabei geht es weniger um eine Ermittlung von potentiellen Wirkun-

gen auf einen bestimmten Wirkungsendpunkt, sondern um eine Einschätzung der Bedeutung der 

jeweiligen Wasserverwendung unter Knappheitsbedingungen. Die Bewertungsmethode sollte in 

ihren Einzelschritten nachvollziehbar und im Rahmen einer herkömmlichen Ökobilanz durch-

führbar sein. Bei der Bewertung der Wasserverwendung soll sowohl Wasser aus Grund- oder 

                                            
1 Mit wertvollen Wasserressourcen ist dabei Wasser gemeint, das leicht vom Menschen entnommen werden kann und 

eine gute Qualität (z.B. Trinkwasserqualität) besitzt. 
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Oberflächengewässern als auch im Boden gebundenes Wasser berücksichtigt werden. Dabei 

sollten auch lokale Aspekte, wie z.B. die Wasserverfügbarkeit, berücksichtigt werden.  

Der Fokus der Arbeit richtet sich dabei auf die Entwicklung einer geeigneten Lösung, durch 

welche sich auch die Wasserverwendung durch biologische Produktionssysteme in die Bewer-

tung integrieren lässt. Damit könnten biologische Produktionsprozesse besser als bisher in die 

ökobilanzielle Analyse einer Herstellungskette integriert werden. Mit Hilfe einer solchen erwei-

terten Methode wäre es dann möglich, biologische und technische Produktionsprozesse mitei-

nander zu vergleichen. Die hier eingeführte Methode soll das Bewertungsspektrum der Ökobi-

lanz erweitern, um die Umweltwirkungen eines Produktes oder Produktionsprozesses noch um-

fassender als bisher beschreiben zu können. Dadurch soll zukünftig auch die Verwendung von 

Wasser, neben den etablierten Wirkungskategorien, in Ökobilanzen erfasst werden können. 

Als Grundlage für die Entwicklung des neuen Methodenvorschlags ist eine umfassende Aus-

wertung und Analyse bisheriger methodischer Ansätze erforderlich. Ein weiterer großer Teil der 

Arbeit besteht aus der theoretischen Herleitung und Erarbeitung geeigneter Indikatoren für die 

Bewertung der Wasserverwendung, bevor der Methodenansatz selbst beschrieben wird. Der 

Einsatz der Methode anhand einer Beispielproduktion aus dem biologischen Bereich, nämlich 

der Holzproduktion in Kurzumtriebsplantagen, demonstriert die Funktionsweise und die Beson-

derheiten des neuen Ansatzes. 
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2 Grundlagen Wasserkreislauf und Wasserverwendung 

2.1 Wasserkreislauf und Wasserhaushalt 

Wasser ist eine endliche aber erneuerbare Ressource. Wasser befindet sich in einem Kreislauf, 

der von der Verdunstung angetrieben wird. Der größte Teil des Wasserumsatzes findet über den 

Meeren statt. Verdunstetes Wasser kehrt als Niederschlag ins Meer zurück, nur ein kleiner Teil 

gelangt zu den Landflächen. Der andauernde Umlauf sorgt dafür, dass Wasser immer gereinigt 

wird und wieder benutzt werden kann (Atkinson 1999). Vor allem Niederschlag und Verduns-

tung über den Landflächen sind für den Menschen von entscheidender Bedeutung und stehen 

deshalb meist im Zentrum der Betrachtung (Baumgartner & Liebscher 1990).  

Der Wasserkreislauf über Land lässt sich in drei räumliche Skalen unterteilen: global, regional 

und lokal. Auf regionaler Ebene, innerhalb eines Wassereinzugsgebiets lässt sich die Wasserbi-

lanz mit Hilfe der allgemeinen Gleichung (2-1) darstellen (Baumgartner & Liebscher 1990). Die 

Wasserhaushaltsgleichung setzt sich aus den Elementen Niederschlag (P), Verdunstung (V), 

Abfluss (R) und der Speicheränderung (∆S) zusammen. Erweitern lässt sich die Wasserhaus-

haltsgleichung durch die Berücksichtigung der Evapotranspiration (ET). Wie aus Gleichung 

(2-2) hervorgeht, ist dies die Summe aus der Verdunstung von vegetationsfreien Oberflächen, 

genannt Evaporation (E), der Transpiration von Pflanzen (T) und der Verdunstung von Pflan-

zenoberflächen, der sogenannten Interzeptionsverdunstung (I). Der Abfluss (R) kann nochmals 

in Oberflächenabfluss und unterirdischen Abfluss unterteilt werden. Die Speicheränderung (∆S) 

ist die Differenz aus Rücklage und Aufbrauch. 

SRVP   (2-1) 

𝑉 ∶= 𝐸𝑇 = 𝐸 + 𝑇 + 𝐼 (2-2) 

Weitere Unterteilungen der Größen werden im Rahmen einer regionalen Wasserbilanz (2-3) 

vorgenommen. Dabei werden zusätzlich die Zuflüsse aus stromaufwärts gelegenen Gebieten 

(Ro) auf der Angebotsseite berücksichtigt. Auf der Verbrauchsseite der Gleichung finden sich 

die unterirdischen Abflüsse (Ru) und die direkten oberirdischen Abflüsse (Rd) in andere Gebiete 

sowie ein Fehlerterm η (Baumgartner & Liebscher 1990).  

 SRRETRP
duO

 (2-3) 

Lokale Wasserbilanzen beschreiben kleine Einzugsgebiete mit spezifischer Landnutzung. Da 

damit meist kürzere Zeiträume betrachtet werden können, werden die Größen Niederschlag (P), 

Verdunstung (ET) und Abfluss (R) nochmals unterteilt. Dabei wird zwischen fallendem (z.B. 

Regen, Hagel, Schnee), abgesetztem (Tau, Reif) und abgefangenem Niederschlag (Raureif, 

Nebelauskämmung) unterschieden, sowie der Menge an Niederschlagswasser, das den Boden 

erreicht. Die Verdunstung lässt sich unterschieden in vom Boden, von Wasserflächen oder von 

Oberflächen mit Pflanzenbedeckung verdunstetem Wasser. Der Abfluss lässt sich wiederum in 
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den unmittelbaren Direktabfluss und den verzögerten Basisabfluss unterscheiden, wobei beide 

Größen wiederum aus weiteren Elementen bestehen.  

Neben den räumlichen Dimensionen des Wasserkreislaufs unterscheiden sich die Ströme auch 

in ihrer zeitlichen Dynamik. Das Wasser wechselt innerhalb des Kreislaufs zwischen den ver-

schiedenen Zustandsformen, welche unterschiedlich lange andauern. Global erfolgt ein Aus-

tausch zwischen den Kontinenten und Ozeanen durch Verdunstung, Niederschlag und Abfluss. 

Auch im regionalen Kreislauf trägt die Verdunstung zur Niederschlagsbildung bei. Die lokale 

Niederschlagsbildung wird gespeist durch die schnelle Verdunstung von Wasser durch Pflanzen 

(Transpiration T), von Pflanzenoberflächen (Interzeptionsverdunstung I) oder vom Boden oder 

sonstigen Oberflächen (Evaporation E). Wasser aus biologischen Systemen wird innerhalb von 

Tagen ausgetauscht, Wasser in Ozeanen im globalen Maßstab hat eine Umlaufzeit von mehre-

ren tausend Jahren (Baumgartner & Liebscher 1990).  

2.2 Natürlicher und anthropogener Wasserkreislauf 

Als Grundlage für die im Folgenden präsentierte Methodenerweiterung erscheint es sinnvoll, die 

von Atkinson (1999) getroffene Unterscheidung zwischen natürlichem und dem sogenannten 

„synthetischen“ Wasserkreislauf einzuführen. Der natürliche Wasserkreislauf verläuft wie zuvor 

in Kapitel 2.1 beschrieben. Der synthetische Wasserkreislauf, den man auch als anthropogenen 

Wasserkreislauf bezeichnen könnte, ist ein vom Menschen beeinflusster Nebenkreislauf des 

natürlichen Wasserkreislaufs. Der Mensch entnimmt Wasser aus Grundwasserleitern oder Ober-

flächengewässern und pumpt es in Aufbereitungsanlagen. Nach seiner Verwendung und gege-

benenfalls seiner Wiederaufbereitung wird das Wasser wieder in den natürlichen Wasserkreis-

lauf abgegeben. Natürlicher und anthropogener Wasserkreislauf sind miteinander verwoben. 

Einflüsse auf den natürlichen Wasserkreislauf und die natürliche Wasserverfügbarkeit verlaufen 

also über den anthropogenen Wasserkreislauf. Vor allem an den Schnittstellen treten die bedeu-

tenden Wirkungen auf. Dabei verlaufen die Wirkungen sowohl von der Umwelt auf den Men-

schen, als auch vom Menschen auf die Umwelt. So verknappt beispielsweise Wassermangel 

aufgrund klimatischer Bedingungen die für den Menschen verfügbare Ressource. Auf der ande-

ren Seite beeinflusst die Entlassung verschmutzten Wassers wiederum das Entlassungsgewässer 

und im Unterlauf gelegene Gewässer und Ökosysteme. Die Abbildung 2-1 gibt im Folgenden 

einen Überblick über die Schnittstellen zwischen natürlichem und anthropogenem Wasserkreis-

lauf. Dabei bezeichnen die roten Pfeile den anthropogenen Wasserkreislauf und die blauen den 

natürlichen.  
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Abbildung 2-1:  Zusammenspiel von natürlichem und anthropogenem Wasserkreislauf. 

2.3 Definition verwendeter Begriffe 

2.3.1 Wasserarten 

Wasser, das für einen Produktionsprozess genutzt wird, kann verschiedenen Ursprungs sein. 

Nicht jede Art von Wasser ist für den Menschen unmittelbar verfügbar. Deshalb unterschied 

Falkenmark bereits 1981 zwischen Wasser, das nur direkt für Pflanzen verfügbar ist, und dem 

Wasser, das direkt vom Menschen entnommen werden kann. Später wurden diese beiden Was-

serarten von Falkenmark and Mikulski (1994) mit Hilfe von Farben als grünes bzw. blaues 

Wasser bezeichnet. Sie definieren „grünes Wasser“ als jenes Wasser, das aus der durchwurzel-

ten Zone von Böden von Pflanzen aufgenommen werden kann und dadurch die biologische 

Produktion ermöglicht. Dabei wird evaporiertes Wasser nicht berücksichtigt. Eine Abbildung in 

einem späteren Artikel von Falkenmark (1997b) verdeutlicht die Unterschiede zwischen grünem 

und evaporiertem Wasser, das dort im Gegensatz zu grünem Wasser als „unproduktives Was-

ser“ bezeichnet wird. In einem gemeinsamen Artikel erklären Falkenmark and Rockström 

(2006) ausführlich das Konzept der Wasserfarben. Dabei wird grünes Wasser wie ursprünglich 

bei (Falkenmark 1997a) als pflanzenverfügbares Wasser aus der Bodenzone beschrieben. Diese 

Unterscheidung zwischen grünem und blauem Wasser diente der Bewertung von Auswirkungen 
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durch Landnutzung und Wassermanagement (Falkenmark & Rockström 2006) bevor sie Ein-

gang in die Water Footprint Methode fand.  

Die Definition von grünem Wasser im Rahmen des Water Footprint kommt der von 

(Falkenmark 1997a) sehr nahe. Dabei wird der Teil des Niederschlags als grünes Wasser be-

zeichnet, der nicht zum Abfluss wird (Hoekstra et al. 2011). Der grüne Water Footprint bezieht 

sich daher auf evaporative Flüsse von Landmassen, die für land- oder forstwirtschaftliche Pro-

duktion vom Menschen genutzt werden. Das betrifft alle evapotranspirativen Flüsse, die pro-

duktionsbedingt sind, sowie Wasser, das in Produkten enthalten ist. Sonstiges aus dem Boden 

oder über Vegetation verdunstetes Wasser wird nicht in den Water Footprint einbezogen. Des 

Weiteren wird in der Begriffswelt des Water Footprint verschmutztes Wasser als graues Wasser 

bezeichnet.  

Als neue Wasserkategorie wird hier „weißes Wasser“ für verdampftes Wasser eingeführt. Der 

Begriff wurde schon 1995 von Falkenmark verwendet, bezeichnete jedoch bei ihr lediglich eva-

poriertes Wasser. Um den Wasserkreislauf vollständig durch die Wasser-Farben beschreiben zu 

können, werden diese in dieser Arbeit um die Bezeichnung ‚weißes Wasser‘ erweitert. Als wei-

ßes Wasser wird hier auch Wasserdampf und verdampftes oder verdunstetes Wasser bezeichnet, 

das aus Transpiration oder aus technischen Erhitzungsprozessen hervorgeht. 

Die Farben Blau und Grün bezeichnen die Art der Wasserressource, während Grau und Weiß 

eher auf eine bestimmte Qualität oder Eigenschaft des Wassers hinweisen. Leider werden je-

doch die Begriffe der Wasserfarben in der Literatur, zum Teil auch von den gleichen Autoren, 

verschieden definiert. So existiert z.B. eine weitere Definition von grünem Wasser von 

(Rockström & Gordon 2001). Sie zählen jede Art von Wasser, das durch Evapotranspiration in 

die Atmosphäre gelangt, zum grünen Wasser. Dabei wird sowohl blaues Wasser, das zur Be-

wässerung von landwirtschaftlichen Kulturen verwendet wird, als auch Grundwasser, das von 

Wäldern aufgenommen wird, als grünes Wasser bezeichnet.  

Aufgrund der unterschiedlichen Verwendung der Begriffe in der Literatur, ist es an dieser Stelle 

notwendig, die in dieser Arbeit verwendeten Synonyme für die Wasserarten nochmals genau zu 

definieren (Tabelle 2-1). 

Tabelle 2-1:   Wasserarten und ihre Definition, die in dieser Arbeit verwendet werden 

Wasserart Definition 

Blaues Wasser - vom Menschen nutzbares Wasser 
- Einteilung nach Oberflächen- oder Grundwasser; Oberflächenwasser aus 

Seen, Flüssen, Talsperren oder dem Meer 

Grünes Wasser - im Boden gespeichertes Wasser 
- durch Pflanzen nutzbar 
- kann aus dem Boden evaporieren, oder aber von Pflanzen transpiriert wer-

den 

Graues Wasser - durch die menschliche Verwendung verschmutztes Wasser  

Weißes Wasser - bezeichnet Wasserdampf  
- gelangt entweder durch Transpiration, Interzeptionsverdunstung, Evapora-

tion oder technische Verdampfungsprozesse in die Atmosphäre 
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Die schematische Abbildung 2-2 verdeutlicht die Verknüpfungen und Zusammenhänge der 

einzelnen Wasserarten innerhalb eines lokalen Wasserkreislaufs. Der lokale Wasserkreislauf 

erhält seinen Input nicht nur aus Niederschlag, sondern auch durch Zuflüsse aus anderen Gebie-

ten. Mit seinem Abfluss liefert er Wasser an andere Gebiete. Grünes Wasser ist immer mit dem 

Boden verbunden. Blaues Wasser kann hingegen oberirdisch oder unterirdisch vorkommen. Das 

grüne Wasser ist für den Menschen direkt unbrauchbar, spielt aber für die Produktion von Bio-

masse eine sehr große Rolle. Dies kann landwirtschaftlich oder forstwirtschaftlich genutzte Bi-

omasse sein. Aber auch Biomasse, die nicht zur direkten Versorgung von Menschen erzeugt 

wurde, kann dem Mensch indirekt dienen (Erholung, Naturerlebnis etc.). Des Weiteren ist die 

Vegetation ein wesentlicher Bestandteil und Antrieb des Wasserkreislaufs (Huxman et al. 2005; 

Jewitt 2006). Durch Evapotranspiration entsteht weißes Wasser, das später wieder als blaues 

Wasser, in Form von Niederschlag, zurück auf die Erdoberfläche gelangt.  

Aber auch blaues Wasser aus Grund- oder Oberflächenwasser kann zu grünem Wasser werden, 

indem es für die Bewässerung eingesetzt wird. Des Weiteren decken vor allem Bäume und 

Wälder einen Teil ihres Wasserbedarfs aus Grundwasser. Blaues und grünes Wasser sind also 

einerseits durch den kapillaren Aufstieg von Grundwasser und andererseits über die Perkolation 

von Bodenwasser ins Grundwasser miteinander verbunden. Ein hoher Verbrauch von grünem 

Wasser kann die Verfügbarkeit von blauem Wasser beinträchtigen. Der Verbrauch der einen 

Wasserart wirkt sich also unter Umständen auf die Verfügbarkeit der anderen Wasserart aus. 

Bei einer Analyse des Wasserverbrauchs für jede Art von Produktionsprozessen sollten deshalb 

alle relevanten Wasserflüsse berücksichtigt werden. 

Auch innerhalb des anthropogenen Wasserkreislaufs sind die Wasserarten miteinander verbun-

den und gehen an bestimmten Stellen ineinander über. So wird z.B. aus grauem Wasser in einer 

Kläranlage blaues Wasser. Wird graues Wasser allerdings auf einer Landfläche verrieselt, ent-

steht in der Regel grünes Wasser.  

In die im Folgenden vorgeschlagene Methode werden sowohl grüne als auch blaue Wasserflüsse 

einbezogen. Es soll also ermöglicht werden, die Wasserverwendung sowohl für biologische als 

auch für technologische Produktionsprozesse zu erfassen und zu bewerten. Die anderen Wasser-

farben werden hier eingeführt, weil sie für die vollständige Beschreibung des Wasserkreislaufs 

notwendig sind. 
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Abbildung 2-2:  Zusammenhänge zwischen den Wasserarten innerhalb eines lokalen Wasserkreis-
laufs. 

2.3.2 Varianten der Wasserverwendung 

Wasser kann sehr unterschiedlich und für die vielfältigsten Zwecke verwendet werden. Dabei 

kann nach dem Ort der Verwendung oder der Verwendungsintensität unterschieden werden. Die 

Einteilung nach der Verwendungsintensität hängt aber auch von den räumlichen Unterschieden 

zwischen Entnahme- und Entlassungsort des Wassers ab.  

Der Begriff „Wasserverwendung“ wird in der vorliegenden Arbeit als Überbegriff benutzt, im-

mer wenn Wasser in irgendeiner Form eingesetzt wird. Alle Definitionen, die den Begriff weiter 

spezifizieren, werden im Folgenden erläutert. 

Owens legte im Jahr 2001 eine erste Systematisierung und Definition der Wasserverwendung 

vor, an der sich andere Autoren orientiert haben. Dabei werden verschiedene Wasserressourcen 
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sowie verschiedene Arten der Wasserverwendung nach Ausmaß und Ort unterschieden. Auch 

die in dieser Arbeit verwendeten Definitionen sind an Owens (2001) angelehnt.  

Das Ausmaß der Verwendung gliedert Owens in Nutzung (‚use‘), Verbrauch (‚consumption‘) 

und Aufbrauch (‚depletion‘). Ergänzend dazu wird hier noch die Kategorie „Gebrauch“ als Spe-

zialfall der Nutzung eingeführt. Bei der Nutzung wird Wasser entnommen und nach dessen 

Einsatz wieder in dasselbe Gebiet entlassen, wo es von weiteren Nutzern verwendet werden 

kann. Der Gebrauch geschieht meist vor Ort im Gewässer („in-stream“), wie z.B. durch ein 

Wasserkraftwerk.  

Wasserverbrauch bedeutet die Verwendung von Wasser, das meist aus dem natürlichen Gewäs-

ser entfernt und später nicht im selben Gebiet entlassen wird. Dadurch steht es nicht unmittelbar 

für nachfolgende Nutzer zur Verfügung. Bei dieser Art der Verwendung wird das Wasser aus 

dem Ursprungsgewässer entnommen und außerhalb verwendet („off-stream“). Der Aufbrauch 

von Wasser ist ein Spezialfall des Verbrauchs und bedeutet die Entnahme von Wasser aus einer 

Quelle, die sich nicht oder nur sehr langsam regeneriert. Das entnommene Wasser wird meist in 

andere Gebiete überführt und fehlt deshalb dauerhaft am Ort der Entnahme.  

Des Weiteren werden bei Owens (2001) verschiedene Wasserressourcen nach Ort ihres Vor-

kommens in Grund- und Oberflächenwasser unterteilt. Dabei wird jedoch nur die Kategorie 

blaues Wasser erfasst, grünes Wasser wird in seiner Systematisierung nicht berücksichtigt. 

In der vorliegenden Arbeit wird zwischen den in Tabelle 2-2 zusammengefassten Begriffen für 

die Wasserverwendung differenziert. Die Definitionen wurden aus den Klassifizierungen von 

Owens (2001), Pfister et al. (2009) und Bayart et al. (2010) zusammengestellt. Dabei werden 

mehrere Kriterien genannt, die die jeweilige Art der Verwendung näher definieren. Ist eines der 

Kriterien erfüllt, wird die Art der Wasserverwendung der jeweiligen Kategorie zugerechnet.  

Stewart and Weidema (2005) schlagen in ihrem Konzept vor, die Verwendung von Ressourcen 

anhand ihrer Wiederverwendbarkeit zu beurteilen. Sie unterscheiden 3 Qualitätsstufen, in denen 

die Ressourcen nach ihrer Verwendung vorliegen können und ob sie in dieser Form wiederver-

wendet werden können. Diese Klassifizierung lässt sich auch für die Wasserverwendung an-

wenden. Die Outputs werden dabei unterteilt in:  

 nicht verfügbar zur Wiederverwendung  

 nicht direkt, aber nach Aufbereitung wiederverwendbar 

 direkt wiederverwendbar mit der gleichen oder einer höheren Qualität 
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Tabelle 2-2:  Definitionen der verschiedenen Arten der Wasserverwendung (nach Owens 2001; 
Pfister et al. 2009; Bayart et al. 2010) 

1 2 Art der Verwendung Definition 

  Wassergebrauch  Verwendung im Ursprungsgewässer, keine Entnahme 

 direkt wiederverwendbar mit der gleichen Qualität 

  Wassernutzung  Entnahme von Wasser, Verwendung, eventuell anschließende 
Aufbereitung in der Produktionsstätte (bei Direkteinleitern) vor 
der Entlassung in dasselbe Einzugsgebiet 

 den Nutzern am Unterlauf wird kein Wasser vorenthalten 

 nach der internen Aufbereitung wiederverwendbar 

 insofern die Wasserqualität bei Einleitung nicht schlechter als 
die bei der Entnahme 

X X 

Wasserverbrauch   qualitative Veränderung einer Wasserart bzw. Veränderung des 
Aggregatzustandes 

 Überführung von Wasser aus dem Ursprungsgebiet in ein ande-
res 

 es findet keine Rückführung statt (alle Arten der Evaporation; 
Pumpen von Wasser in andere Gebiete) 

 Nutzern am Unterlauf wird Wasser vorenthalten 

 nicht im Gebiet verfügbar zur Wiederverwendung 

X X 

Aufbrauch oder  
Übernutzung von 
Wasserressourcen 

 extreme Form des Verbrauchs, bei dem die Quelle nicht in aus-
reichendem Maße neugebildet wird 

 ohne Rückführung des Wassers in dasselbe Gebiet 

 nicht im Gebiet verfügbar zur Wiederverwendung 

1: Entfernung aus dem Gebiet; 2: Veränderung der Qualität 

Wird Wasser nach seiner Verwendung wieder abgegeben, besitzt es oft eine andere Qualität als 

das ursprünglich entnommene Wasser. In Europa und Nordamerika werden Abwässer zunächst 

behandelt, bevor sie wieder in das ursprüngliche oder andere natürliche Gewässer entlassen 

werden. Weltweit hatten 2010 jedoch nur 63% der Menschen Anschluss an ein Abwassersystem 

(WHO & UNICEF 2012). Vor allem in Afrika und Südasien gelangt der überwiegende Teil der 

Abwässer ungeklärt in natürliche Gewässer (Corcoran et al. 2010). 

Meist stehen Wasserart und Verwendung im unmittelbaren Zusammenhang. Jeder Produktions-

prozess ist auf eine bestimmte Wasserart und häufig auch auf eine damit verbundene Wasser-

qualität angewiesen. Industriell gefertigte Produkte benötigen zumeist mehr oder weniger aufbe-

reitetes blaues Wasser, während zumindest in Mitteleuropa, landwirtschaftliche Produkte zu-

meist mit grünem Wasser aus Regenwasser produziert werden. In ariden Regionen wird grünes 

Wasser für landwirtschaftliche Zwecke oft durch Bewässerung aus blauem Wasser erzeugt. Dort 

wird der enge Zusammenhang zwischen den beiden Wasserarten besonders deutlich. Für biolo-

gische Produktionsprozesse ist Wasser eine Grundvoraussetzung, ohne das keine Produktion 
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stattfindet kann. Bei der Photosynthese wird aus Wasser und anderen anorganischen Ausgangs-

stoffen unter der Einwirkung von UV-Strahlung organische Substanz aufgebaut. Von der Pflan-

ze aufgenommenes Wasser wird entweder im dampfförmigen Zustand wieder abgegeben oder 

zum gewissen Teil in der Pflanze gespeichert.  

Blaues Wasser kann verbraucht oder genutzt werden. Die Nutzung von Wasser findet in allen 

Prozessen statt, wo Wasser zur Energieerzeugung, als Kühlmittel oder sonstiger Betriebsstoff 

eingesetzt wird und direkt am Ort der Nutzung wieder in die Umwelt entlassen wird. Wird das 

Wasser allerdings durch technische Prozesse zu weißem Wasser verdampft und in andere Ge-

biete verfrachtet, wird das als Verbrauch angesehen. Auch wenn blaues Wasser vom Ort seines 

Ursprungs durch das Einfügen in ein Produkt oder durch Pumpen in ein anderes Gebiet ver-

bracht wird, gilt das Wasser als verbrauch. Auch hier kann eine Aufbereitung von verschmutz-

tem Wasser vor dem Entlassen in die Umwelt notwendig sein.  

Die Verwendung von grünem Wasser für biologische Produktionsprozesse fällt ebenfalls unter 

die Kategorie „Wasserverbrauch“, da auch hier Wasser nicht in dem Gebiet verbleibt, in dem es 

entnommen wurde. Das Wasser wird verändert, als Wasserdampf in die Atmosphäre abgegeben, 

verfrachtet und als Niederschlag in anderen Gebieten zurückgeführt. Ein Teil des grünen Was-

sers bleibt bei biologischen Produktionsprozessen im Produkt gespeichert und wird danach 

eventuell in andere Regionen verbracht. 

Eine Einteilung nach der Nutzungsintensität hängt also auch von den räumlichen Unterschieden 

zwischen der Entnahme und Abgabe des Wassers ab. Zwischen diesen unterschiedlichen For-

men der Verwendung sollte bei einer Bewertung im Rahmen der Ökobilanz differenziert wer-

den. 

2.4 Wirkungsebenen der Wasserverwendung 

Wasser ist eine Grundvoraussetzung für alle lebensnotwendigen Prozesse, auf dessen Verwen-

dung  nicht verzichtet werden kann. Zudem wird Wasser für viele technologische Produktions-

prozesse zwingend benötigt. Bestimmte Arten der Wasserverwendung können nicht verhindert 

werden. Nicht jede Verwendung von Wasser hat zugleich negative Auswirkungen. Dennoch 

rufen verschiedene Arten der Wasserverwendung unterschiedliche Wirkungen hervor. Diese zu 

klassifizieren und in positive oder negative Wirkungen zu unterscheiden, ist eine Grundvoraus-

setzung für die Bewertung der Wirkungen.  

Die Wasserverwendung hat verschiedene Wirkungsebenen (vgl. Falkenmark 1986). Diese Ebe-

nen kann man unterscheiden anhand von:  

 der verwendeten Wasserart: 

 grün: Bodenwasser  

 blau: Grundwasser, Oberflächenwasser  

 grau: Abwasser, Bewässerung mit Brauchwasser 
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 der Art der Wasserverwendung: 

 Gebrauch:  

 Verwendung im Ausgangsgewässer, keine Entnahme 

 Keine Qualitätsveränderung 

 Nutzung:  

 Entnahme, Verwendung und Rückführung in Ursprungsgebiet  

 Verbrauch:  

 Entnahme, Verwendung und danach Abgabe als Abwasser oder dauerhaftes Entfernen 

aus dem Ursprungsgebiet 

 Bewässerung: blaues Wasser (aus anderen Gebieten) für landwirtschaftliche Produktion 

 Pflanzenwachstum: danach Verdunstung, teilweise im Produkt gespeichert 

 Industrielle Produktion: Entnahme, Verwendung, Abgabe meist in veränderter Form 

oder Export mit Produkt 

 der betrachteten Ökobilanzseite
1
 (Ausgangspunkt von Wirkungen): 

 Input-Seite (aus der Umwelt in das betrachtete Produktsystem):  

 Entnahme von Wasser 

 Wirkung auf die Menge der Ressource  

 Output-Seite (aus dem betrachteten Produktsystem in die Umwelt): 

 Abgabe von Wasser (Abwässern, verändertem Wasser) 

 die Abgabe von Schadstoffen o.ä. ins Wasser  

 Wirkung auf die Qualität der Ressource 

 der Art der Wirkung:  

 quantitative Wirkungen: auf die zukünftige mengenmäßige Verfügbarkeit der Wasserres-

source 

 qualitative Wirkungen: auf die zukünftige Güte oder Beschaffenheit der Wasserressource 

 dem Ort der Wirkung (abhängig vom Ort der Abgabe): 

 Gewässer: Grundwasser, Oberflächenwasser 

 Boden: Bodenwasser, Bodenchemie 

  

                                            
1 Erläuterungen zur Methode der Ökobilanzierung finden sich in Kapitel 3.4 
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 der Wirkungsrichtung: 

 direkte Wirkungen: auf den Menschen (Gesundheit, Ernährung, Hygiene, Produktion sonst. 

Güter) 

 indirekte Wirkungen: auf die unmittelbare Umwelt des Menschen (Wasserhaushalt, Wildtie-

re, Wildpflanzen, Erholung, land- und forstwirtschaftliche Produktion) 

Außer den genannten Bereichen kann man noch zwei verschiedene Bereiche von Ursachen un-

terscheiden. Nicht nur die direkte Verwendung von Wasser wirkt auf den Wasserkreislauf, der 

Mensch greift zum Beispiel durch die Landnutzung auch indirekt in den Wasserhaushalt ein 

(Baumgartner & Liebscher 1990). Auf letzteren Aspekt wird in dieser Arbeit jedoch nicht weiter 

eingegangen.   

In Tabelle 2-3 werden die Zusammenhänge zwischen den zuvor genannten Wirkungsebenen 

dargestellt. Dabei werden, ohne den Anspruch auf Vollständigkeit, Beispiele für alle drei Arten 

der Wasserverwendung dargestellt. Für verschiede Beispiele von Gebrauch (Gb), Verbrauch 

(Vb) und Nutzung (Nz) werden mögliche quantitative oder qualitative Wirkungen genannt.  

Ebenfalls entscheidend ist der Teilschritt der Wasserverwendung, von dem eine Wirkung aus-

geht bzw. ausgelöst wird. In der zuvor aufgelisteten Einteilung wurde dieser Aspekt unter dem 

Stichpunkt „betrachtete Bilanzseite“ beschrieben. Die Entnahme (EN) von Wasser, die Abgabe 

von Abwässern (AB) oder die Freisetzung von Schadstoffen in Gewässer (AS) können solche 

Auslöser bzw. Ausgangspunkte von Wirkungsketten sein. 
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Tabelle 2-3:   Mögliche direkte Wirkungen auf Gewässer durch verschiedene Arten der Wasserver-
wendung 

Verwendung  
für 

Wasser-
art 

Art der 
Verwen-
dung 

Auslö-
ser 

Quantitative  
Wirkungen 

Qualitative  
Wirkungen  

Transport B Gb AB 
AS 

  Verunreinigungen durch 
Schmier- und Treibstoffe 

Industrie/ 
Produktion 

B Nz 
Vb 

EN 

AB 

AS 

Abnahme Was-
sermenge in 
Grund- und 
Oberflächenge-
wässern 

Verunreinigungen durch 
die Entlassung von 
Schweb-,  Schad- und 
Giftstoffen oder Abfällen; 
Temperaturveränderun-
gen 

Dienstleistungen/ 
Haushalte 

B Gb 

Nz 

Vb 

EN 

AB 

AS 

Abnahme Was-
sermenge in 
Grund- und 
Oberflächenge-
wässern 

Verunreinigungen durch 
Schmier- und Treibstoffe, 
Bakterien, Schadstoffe, 
Schwebstoffe, Abfälle, 
Arzneimittelrückstände 

Aquakulturen B Gb AS   Verunreinigungen durch 
Bakterien, Fäkalien, Rück-
stände von Medikamen-
ten, Futtermittel, Pestizi-
de etc. 

Energieerzeugung B Gb 
Nz 

EN 
AB 

Abflussregime  
Verdampfen von 
Wasser 

Temperaturveränderun-
gen 

Sport/Erholung/ 
Freizeit  

B Gb 
Nz 

AB 
AS 

  Verunreinigungen durch 
Schmier- und Treibstoffe, 
Bakterien, Schadstoffe, 
Schwebstoffe, Abfälle 
Temperaturveränderun-
gen 

Wasser- und Abwas-
serwirtschaft 

B Nz  
Vb 

EN 
AB 

Abnahme Was-
sermenge in 
Grund- und 
Oberflächen-
gewässern 

Verunreinigungen durch 
Schadstoffe, Rückstände 
von Medikamenten, 
Schwebstoffe, Bakterien 

Landwirtschaft  
(Bewässerung) 

B Vb EN 
AB 

AS 

Abnahme Was-
sermenge in 
Grund- und 
Oberflächen-
gewässern 

Verunreinigungen durch 
Düngemittel und Pestizi-
de, Versalzung, Zunahme 
Erosion/Sedimentation 

Land- und Forstwirt-
schaft 
(nicht bewässert) 

G Vb EN 
AS 

Abflussregime 
Grundwasser-
neubildung 

Verunreinigungen durch 
Düngemittel/Pestizide 
oder Abfälle/Fäkalien aus 
der Viehhaltung; Verstär-
kung oder Abschwächung 
von Erosion/Auswaschung 

Wasserart: B=blaues Wasser; G=grünes Wasser; Art der Verwendung: Gb=Gebrauch, Nz=Nutzung, 

Vb=Verbrauch; Auslöser: EN=Entnahme von Wasser; AB=Abgabe von Abwässern; AS=Abgabe von 

Stoffen ins Wasser 
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Nachdem in Tabelle 2-3 auf die direkten Wirkungen menschlichen Handelns auf den Wasser-

kreislauf eingegangen wurde, sollen auch noch die potentiellen indirekten Wirkungen erläutert 

werden. Menschliches Handeln, das zu einer Veränderung des Klimas führt, kann sich im weite-

ren Verlauf auch auf den Wasserkreislauf auswirken. Des Weiteren kann menschliches Han-

deln, das die Bodenstruktur oder Bodenchemie verändert ebenfalls lang- oder kurzfristige Aus-

wirkungen auf den Wasserhaushalt haben. Außerdem können Emissionen, die Wälder bzw. die 

Vegetation im Allgemeinen schädigen, sich auch auf den Wasserhaushalt auswirken. Zahlreiche 

weitere indirekte Wirkungen sind denkbar, werden allerdings in dieser Arbeit nicht weiter be-

rücksichtigt. Im Allgemeinen werden indirekte Wirkungen ohnehin nicht durch beschreibende, 

sogenannte „attributive“ Ökobilanzen betrachtet, sondern werden meist mit Hilfe von Ökobilan-

zen
2
 mit folgenorientierten, sogenannten „consequential“ Ansätzen untersucht. 

Einige der genannten direkten Wirkungen werden in der Ökobilanzmethodik bereits durch etab-

lierte oder in der Entwicklung befindliche Wirkungskategorien (Eutrophierung, Versauerung, 

Landnutzung) abgebildet und werden deshalb in dieser Arbeit nicht weiter berücksichtigt. In 

Tabelle 2-4 sind solche Aktivitäten des Menschen zusammengefasst, die sich auf Gewässer 

auswirken können, auch wenn für die Aktivität unmittelbar kein Wasser verwendet wird. 

Tabelle 2-4:  Mögliche Wirkungen auf Gewässer ohne die unmittelbare Verwendung von Wasser 

Ursache Quantitative Wirkungen Qualitative Wirkungen 

Siedlungen, Infrastruktur, Industrie-
anlagen (Flächenversieglung) 

Abflussregime Verunreinigung durch Schadstof-
fe/toxische Stoffe 

Rohstoffabbau  
(Öl, Kohle, Gesteine und Mineralien) 

Landschaftswasserhaushalt 
(umleiten, abpumpen) 

Verunreinigungen (toxische Stoffe) 

Deponien  Verunreinigungen des Grundwas-
sers durch Auswaschung von 
Schadstoffen 

Viehhaltung  Verunreinigung von Grund- und 
Oberflächenwasser durch Exkre-
mente, Medikamente 

Tanks/Lager  
(Chemikalien, Dünger, Exkremente) 

 Verunreinigungen von Grund- und 
Oberflächengewässern durch 
Austreten von toxischen Stoffen; 
Konzentration von Nährstoffen 

Landschaftsgestaltung  
(Parks, Gärten, Flurbereinigung) 

Abflussregime 
Grundwasserneubildung 

Verunreinigungen durch Dünge-
mittel/Pestizide 

Hochwasserschutz/ 
Gewässerausbau 

Veränderung Abflussregime 
Veränderung der Wasser-
menge und Fließgeschwin-
digkeit im Unterlauf 

Veränderung der Sedimentation 

Sowohl direkte als auch indirekte Wirkungen auf den Menschen sind für die Bewertung von 

Auswirkungen der Wasserverwendung interessant. Die letztlichen Wirkungsmechanismen auf 

                                            
2 Weitere Erklärungen zur Methode der Ökobilanzierung finden sich in Kapitel 3.4  
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die Wirkungsendpunkte menschliche Gesundheit oder Ökosystemqualität sind in den meisten 

Fällen jedoch nicht ausreichend empirisch festgestellt oder nicht bekannt. 

In Tabelle 2-5 werden die möglichen direkten oder indirekten Wirkungen auf den Menschen 

zusammengefasst, die aus Verwendung oder Abgabe von blauem bzw. grünem Wasser resultie-

ren können. Direkte Wirkungen betreffen den Menschen unmittelbar. Sie schädigen seine Ge-

sundheit, führen zu Nahrungsmangel oder einem Verlust an Wohlbefinden da zu wenig Wasser 

in ausreichender Qualität zur Verfügung steht. Indirekte Wirkungen entstehen durch Verände-

rungen von Ökosystemen, die einen Wert für den Menschen besitzen. Das kann sowohl terrest-

rische als auch aquatische Ökosysteme betreffen. Der Wert eines Ökosystems für den Menschen 

entsteht entweder aus einem direkten Nutzen oder einem indirekten Nutzen. Ein direkter Nutzen 

entsteht aus bereitgestellten Gütern, sowie aus regulierenden oder kulturellen Leistungen, die 

von Ökosystemen erbracht werden (Millennium Ecosystem Assessment 2003). Der indirekte 

Nutzen ergibt sich lediglich aus dem Wissen um die Existenz eines Ökosystems, auch wenn 

dieses nicht direkt genutzt wird. Er wird als Existenzwert bezeichnet. Auch der Optionswert 

eines Ökosystems kann einen indirekten Nutzen stiften, der sich aus einer möglichen zukünfti-

gen Nutzung ergibt (Elsasser 2011). Teilweise stellen Ökosysteme auch nur Teilleistungen zur 

Verfügung, die erst durch den Einsatz von zusätzlichem Kapital einen Nutzen für den Menschen 

erbringen (Fisher et al. 2011). 
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Tabelle 2-5:  Mögliche Folgen verschiedener Arten des Wasserverbrauchs und deren direkte und 
indirekte Wirkungen auf den Menschen 

 Art  Mögliche Effekte Wirkungen direkt Wirkungen indirekt 

Blaues Wasser Speicheränderung von 
blauem Wasser  
(Seen, Talsperren, Teiche 
etc.) 

Verfügbarkeit von Trinkwas-
ser/Brauchwasser  
(Überleben, Gesundheit, 
Wohlbefinden) 

Wassermangel für aquatische Öko-
systeme - Veränderung der Artzu-
sammensetzung (Pflanzen/Tiere) 

 Verminderung des Abflus-
ses 

(Fließgewässer) 

Sedimentation, Versalzung 
wegen ungenügender Entwäs-
serung (stromabwärts)  

Wassermangel für aquatische Öko-
systeme oder vom Wasser beein-
flusste Ökosysteme stromabwärts - 
Veränderung der Artzusammenset-
zung (Pflanzen/Tiere) 

 Absenkung Grundwasser-
spiegel 

Verfügbarkeit von Grundwas-
ser als Trinkwas-
ser/Brauchwasser  
(Überleben, Gesundheit, 
Wohlbefinden) 
 

Veränderung der Artzusammenset-
zung (Pflanzen/Tiere) in umliegen-
den, natürlichen aquatischen und 
terrestrischen Ökosystemen 

 Verlust fossiler Grundwas-
sersreserven 

Ressourcenverfügbarkeit für 
zukünftige Generationen 

 

 Verschmutzung, Tempera-
turveränderungen 

Verunreinigung von Wasser; 
Unbrauchbar zur Trinkwasser-
gewinnung, als Brauchwasser 
oder Badegewässer etc. 

toxische Wirkung, Eutrophierung 
oder Temperaturänderung im Öko-
system –Veränderung der Lebens-
bedingungen und damit auch der 
Artenzusammensetzung (Pflanzen, 
Tiere) 

Grünes Wasser Veränderung des Abfluss-
regimes 

Verminderung oder Erhöhung 
der Nährstoffauswaschung/ 
Erosion  
(Trinkwasser, Brauchwasser, 
Schifffahrt, Badegewässer etc.) 

Wassermangel für aquatische Öko-
systeme oder vom Wasser beein-
flusste Ökosysteme im Einzugsge-
biet 

Anreicherung von Nährstoffen, 
Sedimenten in Ökosystemen im 
Einzugsgebiet 

 Beeinflussung der Neubil-
dung von Grundwasser 

Grundwasserverfügbarkeit 
(Trinkwassergewinnung, 
Brauchwasser etc.) 

Wasserverfügbarkeit in Grundwas-
ser beeinflussten Ökosystemen 

 Veränderung der Verfüg-
barkeit von grünem Was-
ser 

Anstieg des Salzgehaltes in 
Böden (in ariden Gebieten) 
geringere Erträge in der Land- 
und Forstwirtschaft 

Beeinflussung von umliegenden, 
natürlichen Ökosystemen - Verän-
derung der Artzusammensetzung 
(Pflanzen/Tiere) 

2.5 Verfügbarkeit von Wasser 

Um den Wasserverbrauch und dessen Bedeutung bewerten zu können, ist es nötig die lokale 

Wasserverfügbarkeit zu berücksichtigen. Diese kann sich aufgrund unterschiedlicher Ursachen 

erheblich unterscheiden. Herrscht Wassermangel, kann dieser sowohl durch eine geringe Ver-

fügbarkeit von Wasser als auch durch einen übermäßigen Verbrauch hervorgerufen werden. 

Eine geringe Verfügbarkeit kann auf klimatische oder auf infrastrukturelle Ursachen zurückzu-

führen sein. Aus diesem Grund wird im Folgenden zwischen Knappheit und Trockenheit unter-

schieden. 
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2.5.1 Wasserknappheit 

Im Allgemeinen wird Knappheit immer durch das Verhältnis des jeweiligen Bedarfs zum Ange-

bot bestimmt. Knappheit bedeutet dabei, dass nicht die Bedürfnisse aller nach einem Gut befrie-

digt werden können. So bildet sich für Wirtschaftsgüter zumeist ein Marktpreis, der als ein Zei-

ger für die Knappheit des jeweiligen Gutes herangezogen werden kann. 

Von Wasserknappheit wird gesprochen, wenn für Mensch oder Umwelt nicht genügend Wasser 

zur Verfügung steht. Dennoch gibt es keine einheitliche Definition des Begriffs oder eine fest-

gelegte Methode zur Ermittlung des Ausmaßes von Wasserknappheit.  

Eine Definition des Begriffs „Wasserknappheit“ findet sich in einem Bericht der Fokus-Gruppe 

Wasser der Vereinten Nationen (UN 2007a). Diese bezeichnet „Wasserknappheit“ im Allge-

meinen als den Punkt, an dem sich der Anspruch aller Nutzer, unter den herrschenden institutio-

nellen Regelungen, negativ auf die Wasserversorgung oder Wasserqualität auswirkt und der 

Bedarf aller Sektoren, inklusive der Umwelt, nicht mehr ausreichend befriedigt werden kann. 

Wasserknappheit hat eine physische sowie eine ökonomische bzw. institutionelle Dimension 

und bezieht sich dabei meist auf Ansprüche des Menschen. Dabei kann Wasserknappheit durch 

einen klimatisch bedingten Wassermangel ausgelöst werden, durch eine schlechte Infrastruktur 

bedingt sein oder aber durch gesteigerte Ansprüche der Konsumenten hervorgerufen werden. 

Meist entsteht Wasserknappheit in ariden oder semi-ariden Gebieten bedingt durch Trockenheit 

bzw. Klimaschwankungen bei gleichzeitigem starken Bevölkerungs- oder Wirtschaftswachs-

tum. Wasserknappheit bedeutet also immer ein Missverhältnis zwischen Wasserangebot und 

Nachfrage (Chenoweth 2008b). Das Missverhältnis durch die Übernutzung von Grund- oder 

Oberflächengewässern geht dann meist mit einer Verschlechterung der Wasserqualität einher 

(Pereira et al. 2002).  

In der Literatur vorhandene Knappheitsindizes bezeichnen meist die Knappheit bezogen auf die 

menschliche Verwendung. „Trockenheit“ bzw. „Dürre“ (Aridity) sind häufig Auslöser von 

Wasserknappheit (Scarcity), aber nicht immer die alleinige Ursache. Deshalb sollte deutlich 

zwischen Begriffen „Trockenheit“ und „Wasserknappheit“ unterschieden werden. 

2.5.2 Trockenheit 

Trockenheit wird, im Gegensatz zur Wasserknappheit, durch klimatische Einflüsse hervorgeru-

fen. Es besteht ein Unterschied zwischen permanenter klimabedingter Trockenheit in einer Re-

gion und akuten Dürreperioden. Trockenheit resultiert meist aus einem Missverhältnis zwischen 

Niederschlag und Evapotranspiration (Thornthwaite 1948). Dabei kann der hohe Bedarf der 

Evapotranspiration nicht ausreichend durch Niederschläge gedeckt werden. Dürreperioden sind 

meist zeitlich begrenzt und entstehen durch unregelmäßige Schwankungen der Niederschlagsin-

tensität. Das Auftreten, die Dauer und die Schwere von Dürreperioden sind kaum vorhersagbar 

(Pereira et al. 2002).  

Die durchschnittliche jährliche Wasserverfügbarkeit kann zwischen den Jahreszeiten erheblich 

schwanken. Es kann auch in durchschnittlich ausreichend mit Wasser versorgten Gebieten in 

einigen Monaten zu Trockenzeiten kommen. Auch zwischen verschiedenen Gebieten mit jähr-
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lich ähnlichen Niederschlagsmengen bestehen Unterschiede in der Regelmäßigkeit und Verläss-

lichkeit von Niederschlägen. Die potentielle Evapotranspiration ist ein weiterer Faktor, der zu 

unterschiedlichen Ausprägung von Trockenzeiten, in sonst ähnlich mit Wasser versorgten Ge-

genden, führen kann.  

Es muss daher bei den Trockenheitsindikatoren wiederum zwischen Indizes für eine klimatisch 

bedingte permanente Trockenheit und Dürreindizes unterschieden werden. 

2.6 Indizes zur Ermittlung der Wasserknappheit bzw. Trockenheit 

In der Literatur gibt es eine ganze Reihe von Wasserknappheits- oder Trockenheits-Indizes. 

Dabei fehlen aber ebenso allgemeingültige Definitionen der Begriffe „Wasserknappheit“ und 

„Trockenheit“. Sie werden von den einzelnen Autoren auf ganz unterschiedliche Art und Weise 

festgelegt. Die meisten dieser Indikatoren basieren jedoch auf dem Verhältnis von Wasserver-

wendung und Verfügbarkeit. 

Die herangezogenen Kriterien für die Ermittlung der Wasserknappheit lassen sich in drei Grup-

pen einteilen (vgl. Meigh et al 1999). Wasserknappheitsindizes können auf  

1) physikalischen Zusammenhängen (z. B. Niederschlag zu Verdunstung) 

2) dem Ausmaß der Verwendung im Verhältnis zur Verfügbarkeit  

3) der Konkurrenzsituation um eine Ressource 

beruhen. Aus Kriterien der ersten Gruppe werden die sogenannten Trockenheits- bzw. Dürrein-

dizes gebildet. Die Kriterien der Gruppen 2) und 3) werden zur Ermittlung der meist ökono-

misch, institutionell begründeten Knappheitsindizes verwendet.  

2.6.1 Klimatische Trockenheits-Indizes 

Klimatische Trockenheits-Indizes sind ein Maß für die langfristigen und großräumigen, klima-

tisch bedingten Wasserverhältnisse wie z.B. innerhalb von Klimazonen. Sie sind nicht geeignet, 

kleinere Gebiete innerhalb der Klimazonen abzubilden. Die meisten dieser Indizes klassifizieren 

mit Hilfe der Parameter Niederschlag, Temperatur oder potentieller Evapotranspiration den 

Grad der permanenten Trockenheit. Zu dieser Kategorie zählen auch die klassischen Klimaklas-

sifikationssysteme von Köppen-Geiger (1954) und von Thornthwaite (1948). Köppen-Geiger 

nutzen für ihre Klassifikation eine Kombination aus fünf verschiedene Vegetationsformen, Nie-

derschlagsregime und jährlichen Durchschnittstemperaturen (Kottek et al. 2006). Der Feuchte-

Index von Thornthwaite (1948) berücksichtigt für die Berechnung von monatlichen Wasserdefi-

ziten (Dm) bzw. Wasserüberschüssen (Om) die Parameter Niederschlag, potentielle Evapotrans-

piration und Speicheränderungen. Er wurde entwickelt, um das Klima eines Ortes zu charakteri-

sieren und ähnelt der klimatischen Wasserbilanz, die aus der Niederschlagsmenge abzüglich der 

Evapotranspiration berechnet wird (DIN 1994). Abweichend zur klimatischen Wasserbilanz 

wird bei Thornthwaite (1948) zusätzlich die Wasserspeicherfähigkeit des Bodens berücksichtigt.   
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Zur Bestimmung klimatisch bedingter Trockenheit werden auch häufig der „Aridity Index“ 

(UNEP 1992) oder der Budyko-Index (1958) verwendet. Der UNEP Aridity Index (Ai) in For-

mel 3 (UNEP 1992) nutzt die zwei wichtigsten Parameter, um die hydrologischen Verhältnisse 

eines Gebietes zu bestimmen: jährliche Niederschlagsmengen (P) und die potentielle Eva-

potranspiration (ETP)
3
. Die potentielle Evapotranspiration wird dabei mit Hilfe der Methode von 

Thornthwaite (1948) ermittelt.  

p

i
ET

P
A 

 
(2-4) 

Nach einem bestimmten Schlüssel werden die Gebiete von hyperarid bis humid eingestuft. 

< 0.05   Hyperarid 

0.05 - < 0.2  Arid 

0.2 - < 0.5  Semiarid 

0.5 - < 0.65  Dry Subhumid 

≥ 0.65   Humid 

Weitere Indizes zur Einordnung der hydrologischen Bedingungen in einem Wassereinzugsge-

biet beziehen auch  das Verhältnis aus Abfluss, Verdunstung und jährlichem Niederschlag in die 

Betrachtung ein (vgl. Formel (2-5). Im langjährigen Gleichgewicht entspricht der Abfluss (R) 

der Differenz aus Niederschlag (P) und Evapotranspiration (ET). 

EPR   (2-5) 

Die Einordnung des Klimas erfolgt also unter Berücksichtigung des Strahlungs- und Wasser-

haushalts des Einzugsgebietes. Die Evapotranspiration steigt mit zunehmender Einstrahlungs-

energie und dem Niederschlag. Bei starker Einstrahlung und wenig Niederschlag steigt die Tro-

ckenheit des Bodens, während die Evapotranspiration bei geringerer Einstrahlung abnimmt und 

sich der Abfluss vergrößert. 

Budyko (1958) formulierte daraus eine Funktion, die als Budyko-Kurve bekannt ist (vgl. For-

mel (2-6). Sie wurde entwickelt, um die langfristige Wasserbilanz eines Gebietes abzubilden. 

Das Verhältnis von Evapotranspiration (ET) zu Niederschlag (P) wird durch die Einstrahlungs-

intensität bestimmt. Budyko benutzt einen strahlungsbedingten Trockenheitsindex (φ) für die 

Bewertung des Feuchteangebots in einem Gebiet (Sanderson 1990). Der Trockenheitsindex 

setzt sich aus dem Verhältnis der durchschnittlichen jährlichen potentiellen Evapotranspiration 

(Ep) und dem durchschnittlich jährlichen Niederschlag (P) zusammen.  

  

                                            
3Die potentielle Evapotranspiration wird in UNEP (1992) mit ETP bezeichnet und deshalb in diesem Beispiel über-

nommen. Im restlichen Teil der Arbeit wird die pot. Evapotranspiration hingegen immer mit pET bezeichnet. 
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tanh  (2-6) 

:  Trockenheitsindex 

:
p

E  langjähriges Mittel potentielle Evapotranspiration 

:
n

R  Strahlungsbilanz 

:  Verdampfungswärme 

:ET  langjähriges Mittel Evapotranspiration im Einzugsgebiet 

:P  langjähriges Mittel Niederschlag im Einzugsgebiet 

Wagener et al. (2007) ordnen dem Schema von Budyko drei Einzugsgebiete zu. Es wird zwi-

schen feuchten, mittleren und trockenen Gebieten unterschieden. Die durchschnittlichen Werte 

für die Evapotranspiration ermitteln Wagener et al. (2007) mit Hilfe der Differenz aus den lang-

jährigen Mitteln von Niederschlag und Abfluss. 

2.6.2 Dürre-Indizes 

Die Gruppe der Dürre-Indizes beinhaltet agrarwirtschaftliche und hydrometeorologische Indi-

zes. Agrarwirtschaftliche Dürre-Indizes benutzen die Parameter Bodenfeuchte und Evapotrans-

piration, um die Wasserverhältnisse für landwirtschaftliche Kulturen zu beurteilen. Meist wer-

den dafür nachträglich Zeitreihen analysiert und langjährige Mittelwerte mit dem tatsächlichen 

Niederschlag abgeglichen. Dürre-Indices wurden vor allem entwickelt, um die Schwere und 

Dauer von Dürreperioden abzubilden. Hydrologische Dürre-Indizes werden genutzt, um beurtei-

len zu können, ob die Wasserversorgung für Bewässerung oder Energieversorgung gewährleis-

tet ist. Dabei werden meist monatliche Anomalien der Abflussmenge mit langjährigen Durch-

schnittswerten verglichen. Ein meteorologischer Dürre-Index findet sich bei Palmer (1965). Der 

PDSI (Palmer Drought Severity Index) basiert auf Niederschlags-, Temperatur- und Boden-

feuchtewerten. Er wird vor allem in den USA verwendet und bezeichnet besonders trockene 

oder nasse Phasen, die von den normalen klimatischen Bedingungen abweichen. Der PDSI be-

zieht dabei auch die Dauer einer Dürre ein.  

Der auf dem PDSI aufbauende agrarwirtschaftliche Crop Moisture Index (CMI) von Palmer 

(1968) kann zur Überwachung der kurzfristigen Feuchtebedingungen für die Landwirtschaft 

genutzt werden. Eingangsgrößen sind Temperatur und wöchentliche Niederschlagsmengen. 

Der Index von Herbst et al. (1966) bildet nur mit Hilfe monatlicher Niederschlagsdaten, die für 

viele Orte zur Verfügung stehen, die Dauer und Intensität von Trockenheitsperioden ab. Damit 
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ist es möglich das Trockenheitsrisiko verschiedener Länder und Jahreszeiten miteinander zu 

vergleichen. 

Der SPI (Standardized Precipitation Index) von McKee et al. (1993) wird  mit Hilfe langjähriger 

Niederschlagsmesswerte ermittelt und bezeichnet die Wahrscheinlichkeit eines Niederschlags-

defizits für eine bestimmte Periode. Mit positivem Vorzeichen bezeichnet der ermittelte SPI-

Wert mehr und mit negativem Vorzeichen weniger Niederschlag als gewöhnlich. Es existieren 

Weiterentwicklungen dieses Index von Tsakiris and Vangelis (2005) und Vicente-Serrano et al. 

(2010), die neben den Niederschlägen auch die Evapotranspiration in ihren Trockenheitsindika-

tor einbeziehen.  

Der PNP (Percentage of Normal Precipitation) ist einer der einfachsten Dürre-Indizes (vgl. 

Formel (2-7). Er berechnet den Prozentwert des aktuellen Niederschlags (Pact), einer bestimmten 

Zeitspanne oder Jahreszeit, vom langjährigen durchschnittlichen Niederschlag (Pm) in dieser 

Periode.  

100*
P

P
:PNP

m

act  (2-7) 

2.6.3 Knappheitsindizes 

In der Begriffswelt der Ökonomie bezeichnet  „Knappheit“ ein geringeres Vorhandensein eines 

Gutes als es benötigt wird. Knappheit entsteht also nur, wenn ein Bedarf besteht. Bei den 

Knappheitsindizes für die Ressource Wasser wird daher meist der menschliche Bedarf ins Ver-

hältnis zur Verfügbarkeit gesetzt. Bei der Angabe und der Ermittlung eines „Grundbedarfs“ gibt 

es jedoch erhebliche Unterschiede. Bei der Analyse bereits vorhandener Kennzahlen zeigt sich 

daher, dass solche Schwellenwerte für die Ermittlung von Knappheit nur bedingt aussagekräftig 

sind.  

Der bekannteste dieser Kennzahlen, bezeichnet die Größe der erneuerbaren Wasserressource 

eines Landes pro Einwohner (Falkenmark 1989). Der Falkenmark-Indikator ermittelt die Anzahl 

der Personen pro 1 Mio. m³ Abfluss und Jahr. Laut Falkenmark (1989) liegt die untere Grenze 

der mindestverfügbaren Wassermenge für eine moderne Gesellschaft bei 500 m
3
 pro Kopf und 

Jahr, wobei es jedoch bereits ab einer verfügbaren Wassermenge von 1000m
3
 pro Kopf und Jahr 

zu erheblichen Problemen kommen kann
4
. Als Minimum für den häuslichen Grundbedarf (inkl. 

industriellen Produkten) in einem mäßig entwickelten Land wird dabei von Falkenmark (1986) 

eine Menge von 130 l pro Kopf und Tag (ca. 50 m³ pro Jahr) angegeben. Darüber hinaus müss-

ten in einem Land der ariden Zone zusätzlich mindestens ca. 400 m³ pro Kopf und Jahr für die 

Bewässerung von landwirtschaftlichen Kulturen zur Verfügung stehen. Es gibt allerdings keine 

Übereinkunft über eine minimale Menge Wasser, die für jeden täglich zur Verfügung stehen 

sollte, um alle Bedürfnisse (Trinkwasser, Hygiene, Konsum) zu befriedigen (Chenoweth 

2008a). Die WHO geht von einem Bedarf von bis zu 15 l pro Tag aus, um die Mindestanforde-

rungen an Trinkwasser, Hygiene und zum Kochen in Krisenfällen zu erfüllen (Reed & Reed 

2011). Im Normalfall deckt diese Menge jedoch nicht den Bedarf eines modernen Menschen. 

                                            
4 auf die Ermittlung des Falkenmarkindikators wird auch nochmal im Kapitel 5.4.4, S.61eingegangen 



 

24 

Gleick (1996) empfiehlt 50 l pro Tag. Howard and Bartram (2003) sehen eine Versorgung mit 

100 l pro Tag als optimal an. Der Mindestbedarf für die Menge des täglichen Konsums hängt 

auch vom Zugang zu Wasser ab und unterscheidet sich erheblich zwischen entwickelten Län-

dern und Entwicklungsländern (Howard & Bartram 2003). Laut Angaben der Wasserstatistik 

der FAO (FAO 2011) wurden zwischen 2000 und 2012 in den meisten Ländern Zentral- und 

Südafrikas weniger als 100 m³ Wasser pro Person und Jahr verwendet, während in den USA 

und Kanada mehr als 1500 m³ pro Person und Jahr verwendet wurden. Wasserknappheit wird 

mehr durch den Lebensstil der Bevölkerung sowie durch das Wassermanagement bestimmt als 

durch die Wasserverfügbarkeit (Savenije 2000). Der Falkenmark-Indikator war bis jetzt zwar 

einer der am häufigsten eingesetzten Indikatoren, er verliert allerdings angesichts globaler Le-

bensmittelmärkte, mit deren Hilfe die Versorgung auch aus ausländischem Anbau gedeckt wer-

den kann, an Bedeutung. Weitere Probleme des Falkenmark-Indikators sind laut White (2012), 

dass er auf Länderebene berechnet wird und kleinräumige Unterschiede in Verbrauch und Ver-

fügbarkeit nicht berücksichtigt werden. Künstliche Wasserressourcen, wie entsalztes Meerwas-

ser, werden zudem nicht berücksichtigt. Zusammenfassend erscheint der Einsatz von Mindest-

bedarfsmengen angesichts der Definitionsunterschiede für die Darstellung von Knappheit als 

weniger gut geeignet. 

Ohlsson (2000) entwickelte den Falkenmark-Indikator weiter, indem er ihn mit dem weithin 

akzeptierten Human Development Index zu seinem Social-Water-Stress-Index (SWSI) kombi-

nierte. Dieser weiterentwickelte Index berücksichtigt die Anpassungsfähigkeit einer Gesell-

schaft, die durch den HDI ausgedrückt wird. Dadurch wird die Wasserversorgung in hochentwi-

ckelten Ländern mit vergleichsweise hoher Einwohnerdichte (z.B. Großbritannien, Südkorea, 

Belgien) nicht länger als angespannt (water stressed) eingestuft. Denn diese Länder sind institu-

tionell und ökonomisch in der Lage, Wasserknappheit entgegen zu wirken. 

Ein weiterer Knappheitsindikator ist der Water-Stress-Indicator (WSI) von Smakhtin et al. 

(2004a). Er drückt das Verhältnis der gesamten Wasserverwendung, einschließlich des Um-

weltwasserbedarfs, zur Wasserverfügbarkeit in einem Gebiet aus. Der WSI wird wie folgt inter-

pretiert: 

WSI > 1  Wassermangel, Aufbrauch von Ressourcen 

0,6 > WSI < 1  Wasserstress, sehr stark Wasserentnahme  

0,3 > WSI < 0,6 mäßiger Wasserstress, mäßige Wasserentnahme 

WSI < 0,3    kein Wasserstress, geringe Wasserentnahme 

Raskin et al. (1997) entwickelten den Water Resources Vulnerability Index, der oft auch als 

WTA-Index (Withdrawal to Availability) bezeichnet wird (Brown & Matlock 2011). Dieser 

Index bezeichnet das Verhältnis zwischen der gesamten jährlichen Wasserentnahme in einem 

Land und den verfügbaren Wasserressourcen. Die Wasserknappheit wird dann anhand kritischer 

Entnahmeraten festgemacht. So bedeutet eine Entnahme von mehr als 40% der gesamten erneu-

erbaren Wasserressourcen, dass im Land eine ernsthafte Wasserknappheit herrscht. Der WTA-

Index wird sehr häufig angewendet, um den Umgang eines Landes mit seinen natürlichen Was-
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serressourcen zu charakterisieren (Anisfeld 2010). Es werden folgende Abstufungen des WTA-

Verhältnis unterschieden:  

WTA < 10%  keine Knappheit 

10-20% geringe Knappheit 

20-40% mäßige Knappheit 

> 40% ernste Knappheit 

Obwohl das WTA-Verhältnis oft angewendet wird, gibt es auch zahlreiche Kritikpunkte. Nicht 

alle verfügbaren Wasserressourcen können vom Menschen tatsächlich genutzt werden. Es wird 

nicht berücksichtigt, wie viel Wasser im eigentlichen Sinne verbraucht wird und wie viel Was-

ser nur genutzt wird, das nach seiner Verwendung wieder zur Verfügung steht. Außerdem gibt 

es meist Probleme bei der Erfassung aller Wasserressourcen eines Landes und saisonale Unter-

schiede bei der Wasserverfügbarkeit bleiben unberücksichtigt. Auch künstliche Ressourcen, wie 

entsalztes Meerwasser oder wiederaufbereitetes Wasser, die in einigen Regionen einen Großteil 

der Wasserversorgung ausmachen, werden nicht erfasst. Andererseits kann die Wasserentnahme 

in Trockenzeiten leicht die Wasservorräte in einigen Regionen erschöpfen, auch wenn die Bi-

lanz im Jahresdurchschnitt unkritisch ist (Rijsberman 2006; Anisfeld 2010).  

Das Konzept des WTA-Verhältnis wurde von verschiedenen Autoren erweitert. So entstand 

zum Beispiel der Water Poverty Index (Sullivan 2002), der zusätzlich die Versorgungssicherheit 

und den Zugang zu Trinkwasser von Haushalten berücksichtigt. Oder es wurde, wie bei 

Vörösmarty et al. (2005), auch die Wasseraufbereitung bei der Beurteilung der Wasserverfüg-

barkeit berücksichtigt. Beim Watershed Sustainability Index (Chaves & Alipaz 2007) wird aus 

hydrologischen, ökologischen und soziologischen Komponenten ein komplexer Index zusam-

mengesetzt.  

Für die Weiterentwicklung der Water Footprint-Methode führten Hoekstra et al. (2011) den 

Blue Water Scarcity Indikator ein. Dabei wird der gesamte Fußabdruck des blauen Wasserver-

brauchs eines Einzugsgebiets ins Verhältnis zur Wasserverfügbarkeit gestellt. Als verfügbares 

Wasser wird der Gesamtabfluss abzüglich des Umweltwasserbedarfs angesehen. Ebenso sollte 

nach Ansicht der Autoren (Hoekstra et al. 2011) der Green Water Scarcity Indikator berücksich-

tigt werden. Dieser beschreibt analog zum Blue Water Scarcity Indikator das Verhältnis des 

grünen Water Footprints zur Verfügbarkeit von grünem Wasser in einem Gebiet. Aufgrund 

Datenlage und größerer Probleme bei der Ermittlung der insgesamt verfügbaren Wassermenge, 

steht dieser Index noch nicht zur Anwendung bereit.  

2.7 Wasserqualität 

Wasser sollte nicht nur in der ausreichenden Menge sondern auch in einer angemessenen Quali-

tät zur Verfügung stehen. Die Anforderungen an die Wasserqualität unterscheiden sich aller-

dings je nach Verwendungszweck. So erfordert die Verwendung von Wasser als Lebensmittel 

oder im medizinischen Bereich eine höhere Qualität als Wasser, das zur Energieerzeugung oder 
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als Transportmittel gebraucht oder genutzt wird. Auch bei der Herstellung chemischer oder 

technischer Produkte (Halbleiter, Chemikalien) werden zum Teil besondere Anforderungen an 

die Qualität des verwendeten Wassers gestellt. Die Qualitätsanforderungen an Wasser für ver-

schiedene Verwendungszwecke richten sich aber teilweise auch nach den technischen Möglich-

keiten der Rohwasseraufbereitung.  

Daher existieren zahlreiche nationale und internationale Standards und Richtlinien, die gewisse 

Mindestanforderung an den Zustand von Wasser für einen bestimmten Verwendungszweck 

definieren. Einerseits existieren Regelungen der Wasserqualität zum Schutz der menschlichen 

Gesundheit. So zum Beispiel die EU-Standards für die Qualität von Wasser für den menschli-

chen Gebrauch (98/83/EC) oder für die Qualität von Badegewässern (2006/7/EC). Andererseits 

gibt es Regelungen zum Schutz von Wasser als Ressource, die nicht ausschließlich auf die 

menschliche Verwendung ausgelegt sind, sondern auch dem Schutz von Tieren, Pflanzen und 

dem ökologischen Gleichgewicht dienen sollen. Die folgende Tabelle 2-6 enthält eine Auswahl 

verschiedener EU-Regelungen, die den Schutz von Gewässern zum Gegenstand haben. Die 

wichtigsten und umfangreichsten Vorgaben für die Überwachung und Bewirtschaftung, sowohl 

des mengenmäßigen als auch des qualitativen Zustands von Gewässern innerhalb Europas, ent-

hält allerdings die Wasserrahmenrichtlinie WRRL (2000/60/EC). Den Mitgliedsstaaten kommt 

dabei eine erhebliche Rolle bei der Ausgestaltung und Umsetzung der Richtlinie zu.  

Tabelle 2-6  Auswahl verschiedener EU-Regelungen zur Sicherung der Qualität von Gewässern  

Regelungen zum Schutz der menschlichen Gesundheit 

 Qualität von Wasser für den menschlichen Gebrauch (98/83/EC) 

 Qualität von Badegewässern (2006/7/EC)  

Regelungen zum Schutz von Wasser und Gewässer als Ressource und Ökosystem 

 Verordnung zum Schutz des Grundwassers (2006/118/EC)  

 Verordnung zum Schutz von Gewässern vor der Verschmutzung durch das Einleiten ge-

fährlicher Substanzen (2006/11/EC)  

 Richtlinie zum Schutz von Gewässern vor Verunreinigungen durch Nitrate aus der Land-

wirtschaft (91/676/EEC)  

 Vorgaben für die Reinigung urbaner Abwässer (91/271/EEC)  

 Vorgaben über Industrieemissionen (2010/75/EU)  

 Qualitätskriterien für Gewässer, um das Leben von Süßwasserfischen zu ermöglichen 

(2006/44/EC)  

 Strategien zum Schutz der Meere vor Verschmutzung durch die Schifffahrt (2002/84/EC) 

 Verordnung zum Schutz der Gewässer vor Verschmutzungen durch Tenside aus Wasch- 

und Reinigungsmitteln (648/2004/EC) 

Übergeordnete Regelung 

 Wasserrahmenrichtlinie (2000/60/EC) und ihre Novellierung (2008/105/EC)  
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Grundsätzlich kann zwischen Grenzwerten und Richtwerten unterschieden werden. Grenzwerte 

sind in Verordnungen und Gesetzestexten festgelegte Höchstkonzentrationen. Je nach Wasser-

verwendung gelten andere Grenzwerte, die in den einzelnen Gesetzestexten festgelegt werden. 

Grenzwerte sind zumeist normative Festlegungen, die sich zum Teil an bestimmten Wirkungen 

oder Schadenslevel orientieren. Teilweise repräsentieren die in Verordnungen festgesetzten 

Grenzwerte aber auch die Mindeststandards, die bei Einhaltung des jeweiligen Standes der 

Technik erreicht werden können. Dennoch können Grenzwerte einen Anhaltspunkt für die Be-

wertung bieten, indem sie gesellschaftlich erwünschte bzw. unerwünschte Umweltzustände 

aufzeigen. Sie können den Stellenwert bestimmter Wirkungen in der Gesellschaft widerspie-

geln. 

Richtwerte sind laut Definition des Springer-Umweltlexikons (Bahadir et al. 2000) nicht in ei-

ner Verordnung festgelegt und haben, im Gegensatz zu Grenzwerten daher keinen verbindlichen 

Charakter. Als Richtwert wird der Wert festgesetzt, der z.B. von 95% der Proben nicht über-

schritten wird. Richtwerte haben deshalb nur indirekte toxikologische Bedeutung.  

Im Zuge der Umsetzung der Wasserrahmenrichtlinie (European Parliament and Council 2000) 

wurden in Europa viele Flussgebiete untersucht und sowohl der qualitative als auch der men-

genmäßige Zustand der Oberflächen- und Grundgewässer festgestellt. Die Wasserrahmenricht-

linie liefert im Anhang V Vorgaben für die Bewertung des ökologischen Zustands von Gewäs-

sern. Als guter ökologischer Zustand gilt eine geringe Abweichung des anthropogen beeinfluss-

ten Systems im Vergleich zu einem potentiell natürlichen Referenzzustand. Diese Referenz wird 

für jedes Gewässer oder Gewässergebiet individuell festgelegt. Für die Bewertung des ökologi-

schen Zustandes von Gewässern werden biologische, physikalisch-chemische und hydromor-

phologische Merkmale herangezogen Biologische Merkmale sind zum Beispiel die Biomasse 

des Phytoplanktons und Algen sowie die Zusammensetzung der aquatischen Fauna. Chemische 

Merkmale sind in der Umweltqualitätsnorm als prioritäre Stoffe festgelegt und umfassen syn-

thetische und nichtsynthetische Schadstoffe. Zur Erfassung des chemischen Zustands dient die 

sogenannte „Umweltqualitätsnorm“ 2008/105/EG, die Grenzwerte für verschiedene Schadstoffe 

vorgibt (European Parliament and Council 2008). Die zulässigen Höchstkonzentrationen bzw. 

Jahresdurchschnittswerte orientieren sich am Schutz von Gewässerorganismen und der mensch-

lichen Gesundheit. Unter den hydromorphologischen Qualitätsmerkmalen werden strukturelle 

Merkmale wie zum Beispiel die Morphologie eines Flusses, der Uferbewuchs, die Auendyna-

mik oder das Gezeitenregime zusammengefasst. 
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3 Bewertung von Umwelt und Umweltwirkungen  

3.1 Allgemeine Anforderungen an Bewertungsverfahren 

Grundsätzliche Anforderungen an Bewertungsverfahren wurden hier von Baumgartner (2004) 

übernommen. Als wichtigste Anforderung wird bei Baumgartner (2004) die Vollständigkeit 

gefordert. Das bezieht sich auf den Umfang der Untersuchung, die lebenszyklusweit alle Aus-

wirkungen in die Betrachtung einbeziehen sollte. Insbesondere sollten aber, laut Baumgartner 

(2004), stoff- bzw. energiestrominduzierte Belastungen möglichst vollständig betrachtet wer-

den.  

Diese Anforderung kann auf die konkrete Bewertung z.B. der Wasserverwendung oder aber auf 

die Ökobilanz insgesamt als Bewertungsverfahren angewendet werden. Alle Umweltauswir-

kungen einer bestimmten Verwendung erfassen und abbilden zu  wollen, erscheint im Angesicht 

der Komplexität und Vielfältigkeit der potentiellen Wirkungen als nicht realisierbar. Das gilt 

auch für die Ökobilanz als Bewertungsverfahren an sich. Trotzdem sollte versucht werden, die 

vielfältigen Wirkungen eines Produktionsprozesses auf die verschiedenen Umweltbereiche 

möglichst vollständig abzubilden. Insofern dient die Erarbeitung einer weiteren Wirkungsbilan-

zierungsmethode der Vervollständigung des Instruments Ökobilanzierung. 

Eine weitere Anforderung Baumgartners betrifft die Abbildungsgüte der Untersuchung. Dabei 

sollte darauf geachtet werden, dass die Ergebnisse mit der Realität übereinstimmen. Dabei soll-

ten folgende Teilkriterien beachtet werden: 

 Reliabilität:  

Die Abbildung der Realität sollte möglichst genau sein. Eine wiederholte Anwendung sollte 

zu präzisen und stabilen Ergebnissen führen. Die Streuung der Ergebnisse sollte möglichst 

gering sein. 

 Objektivität:  

Die urteilende Person sollte möglichst unabhängig sein. Die Untersuchung gleicher Bewer-

tungsobjekte, Prozesse oder Zustände sollte gleiche Ergebnisse hervorbringen. Dafür sind 

transparente und nachvollziehbare Bewertungskriterien erforderlich (Anforderungen an Be-

wertungskriterien und die dazugehörigen Indikatoren siehe 6.3.1). Des Weiteren sollte die 

Bewertung sich an den Wertvorstellungen wichtiger Anspruchsgruppen orientieren. 

Bei einer Bewertung sollte demnach auf eine inhaltliche Abbildungsgüte geachtet werden. Es 

sollte immer das bewertet werden, was vorgegeben wird zu bewerten. Auch die praktische An-

wendbarkeit sollte bei der Entwicklung eines Bewertungsverfahrens im Vordergrund stehen. 

Dafür sollte neben der Praktikabilität die Wirtschaftlichkeit des Verfahrens beachtet werden.  
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3.2 Grundlagen der Bewertung 

Eine Bewertung ist immer ein relativer Prozess. Ein Zustand, eine Entwicklung oder ähnliches 

wird unter definierten Bedingungen analysiert und bekommt einen Wert zugewiesen. Das zu 

bewertende Objekt wird dabei immer im Verhältnis zu einem Bewertungsmaßstab bzw. einem 

anderen Bewertungsobjekt betrachtet. Die Bewertung spiegelt dabei auch immer die Beziehung 

des Bewertungssubjekts zum Bewertungsobjekt wider (vgl. Baumgartner 2004). Das Bewer-

tungssubjekt führt die Bewertung durch und das Bewertungsobjekt wird bewertet. Das Bewer-

tungsergebnis entsteht durch den Abgleich eines Modells des Bewertungsobjektes mit dem Be-

wertungsmaßstab. Dabei werden die tatsächlichen Eigenschaften des Objekts in Informationen 

über das Objekt umgewandelt, d.h., das Bewertungsobjekt wird transformiert und in seiner 

Komplexität reduziert. Werturteile können individualistische Werthaltungen des Subjekts sein, 

oder aber eine intersubjektive Gültigkeit besitzen. Die Wertung lässt sich in die Stellungnahme 

(Relation zwischen Bewertungsobjekt und Subjekt) und die Reflexion über den Sinn der Wer-

tung unterteilen (Baumgartner 2004).  

Diese theoretische Beschreibung eines Bewertungsvorgangs verdeutlicht den vorherrschenden 

Mechanismus einer Bewertung. Sie geht von einem denkenden Wesen mit einem Wertesystem 

aus, das die Bewertung durchführt. Im Allgemeinen und vor allem im Kontext der Umweltbe-

wertungen kann also davon ausgegangen werden, dass es sich um eine vom Menschen ausge-

hende Bewertung handelt und dementsprechend durch eine anthropozentrische Sichtweise be-

einflusst wird. Die überindividuelle Gültigkeit einer Wertaussage muss gerechtfertigt werden. 

Das geschieht in dem Fall, wenn dem zugrunde liegenden Wert eine allgemeine Gültigkeit zu-

kommt (Baumgartner 2004). 

Klassifizierung von Werturteilen:  

1. Wertprädikate: beziehen sich auf Wertaussagen wie gut, schlecht, akzeptabel etc. 

2. Einschätzende oder weisende Funktion im Wissenschafts- bzw. Handlungsprozess; wei-

sende Werturteile beinhalten eine Handlungsaufforderung  

Damit Bewertungen jedoch vergleichbar sind, wird ein Bewertungssystem benötigt (Stelzer 

1997). Im Rahmen von Bewertungssystemen werden oft die folgenden Elemente verwendet, die 

an dieser Stelle kurz definiert werden sollen. Im Sinne dieser Definitionen werden die Begriffe 

auch im Verlauf der vorliegenden Arbeit verwendet. 

 Kriterien:  

Kriterien sind kennzeichnende Merkmale, die als Grundlage für eine Entscheidung dienen 

können. 

 Indikator:   

Ein Indikator ist eine Charakteristik, die einem Umweltzustand zugeordnet werden kann. 

Ein Indikator gibt Informationen über den Zustand oder das Ausmaß einer Sache an.  
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 Index:  

Der Begriff Index wird oft synonym zu Indikator verwendet, ist aber oft auch die quantita-

tive Charakteristik eines Zustandes. Ein Index gibt einen Wert in Bezug zu einer Referenz 

an, wie z.B. der Preisindex.  

 Bewertungsfaktoren:  

Bewertungsfaktoren werden zumeist als Zu- bzw. Abschläge auf eine Grundmenge ange-

wendet, die abhängig von bestimmten Kriterien erhöht oder vermindert werden soll. 

Elemente der Bewertung im Rahmen einer Ökobilanz sind Wirkungsindikatoren, Wirkungska-

tegorien und Charakterisierungsfaktoren. Auf diese Begriffe soll hier nur hingewiesen werden, 

sie werden im folgenden Abschnitt 3.4.1 näher erläutert. 

3.3 Ökonomische Bewertung 

Eine andere Form der Wertzuweisung ist die Ermittlung des monetären Wertes eines Gutes 

(Rohstoffe, Produkt, Dienstleistung etc.). Geldeinheiten eignen sich, die Wertschätzung für ein 

Gut auszudrücken. Bildet sich ein Preis auf einem vollkommenen Markt heraus, besitzt dieser 

eine Signalfunktion für die Knappheit des jeweiligen Gutes. Er ermöglicht eine optimale Allo-

kation des Gutes indem er die Werthaltungen der Konsumenten ausdrückt und die Produzenten 

zu einem effizienten Umgang mit ihren Ressourcen zwingt. Bei der Preisbildung können sich 

allerdings auch Schwierigkeiten ergeben. Zum einen bildet sich für einige Güter (öffentliche 

Güter) kein Marktpreis heraus. Zum anderen enthält der  Marktpreis für ein Gut nicht unbedingt 

auch Informationen über die gesellschaftlichen Kosten (sog. externe Effekte), die durch seine 

Herstellung entstanden sind. Wenn dem Gut trotzdem ein monetärer Wert zugewiesen werden 

soll bzw. Schäden an dem Gut durch menschliches Handeln beziffert werden sollen, werden 

meist umweltökonomische Bewertungsmethoden angewandt. 

Bei Gütern kann man zwischen knappen Gütern und freien Gütern unterscheiden. Güter, die nur 

in begrenzter Menge vorhanden sind, werden als knappe Güter bezeichnet (Opresnik & 

Rennhak 2012). Knappe Güter zeichnen sich dadurch aus, dass sie nicht jederzeit und an jedem 

Ort in der gewünschten Menge und Qualität zur Verfügung stehen und sich in einem Wirt-

schaftssystem ein Preis für sie herausbildet. Der Wert von freien Gütern lässt sich nicht so ein-

fach in Geldeinheiten ausdrücken, da sie im ausreichenden Maße zur Verfügung stehen und sich 

am Markt kein Preis für sie ausbildet. 

Die Marktpreise für knappe Güter enthalten keine Informationen über die verursachten gesell-

schaftlichen Kosten (sog. externe Effekte) und bieten daher weder dem Konsumenten noch dem 

Produzenten einen Anreiz, Umwelteinflüsse bzw. Schäden zu reduzieren. Um die externen Kos-

ten der Behebung von Umweltschäden durch die Produktion oder den Konsum eines Gutes be-

rechnen zu können und in Investmententscheidungen, die Bewertung neuer Technologien oder 

die Bewertung einzelner Branchen einfließen lassen zu können, ist es notwendig, Umweltschä-

den zu monetarisieren. Auch für die Kosten-Nutzen-Analysen von Politikmaßnahmen werden 
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ökonomische Werte von Umweltgütern bzw. Umweltschäden benötigt (Bickel & Friedrich 

2005).  

Oft wird Wasser als typisches Beispiel der freien Güter genannt, doch trifft diese Definition 

häufiger nicht mehr zu. Freie Güter werden, laut Definition, von der Natur unbegrenzt und kos-

tenlos zur Verfügung gestellt und müssen nicht bewirtschaftet werden (Weber & Kabst 2009; 

Thommen & Achleitner 2012; Vahs & Schäfer-Kunz 2012). Wasser in gewünschter Menge und 

Qualität ist hingegen in manchen Regionen ein knappes Gut (WWAP 2014). Aufbereitetes und 

für den Menschen bereitgestelltes Wasser besitzt daher in vielen Fällen einen Preis. Dieser spie-

gelt jedoch nicht die Knappheit der Ressource oder deren Qualität wieder, sondern ergibt sich 

lediglich aus den umgelegten Kosten, die für Leitungssysteme und andere wasserwirtschaftliche 

Infrastruktur angefallen sind. In einigen Regionen Deutschlands, in denen viel Geld in den Aus-

bau des Leitungssystems und das Abwassernetz investiert werden musste, sind die Wasserpreise 

deshalb derzeit höher als in Regionen mit bestehender Infrastruktur. In einigen Regionen wer-

den auch Wasserentnahmegebühren verlangt, die ebenfalls nicht die Knappheit oder den Zu-

stand der Ressource widerspiegeln, sondern für Umweltschutzmaßnahmen im jeweiligen Was-

sereinzugsgebiet eingesetzt werden (OECD 2010a).  

Alternative Methoden für die monetäre Bewertung von Wasser werden daher benötigt. Dabei 

kann der Wert von Wasser in zweierlei Hinsicht betrachtet werden: 

 als Ressource  

 als Lebensraum bzw. dessen Verlust durch Verschmutzung oder Zerstörung. 

Für alle genannten Anwendungen ist als Basis eine Analyse von Art und Ausmaß der Schäden 

durch menschliches Handeln notwendig. Die Ökobilanz bietet dafür einen geeigneten Aus-

gangspunkt, da mit ihrer Hilfe die Auswirkungen auf Umwelt, Mensch und Ressourcen über 

den gesamten Lebenszyklus eines Produktes untersucht werden können. 

3.4 Grundlagen der Ökobilanz 

Die Ökobilanzierung ist ein Instrument, mit dessen Hilfe Stoffflüsse und deren Umweltauswir-

kungen eines Produktionsprozesses, eines Produkts oder einer Dienstleistung über den gesamten 

Lebensweg erfasst und bewertet werden können. In der derzeit üblichen Anwendung werden 

vor allem chemisch, physikalische Wirkungszusammenhänge, wie z.B. Treibhauswirkungen 

oder Versauerung abgebildet. Der Verbrauch von Wasser aus verschiedenen Quellen sowie die 

Veränderung der Wasserqualität werden hingegen durch die Ökobilanzmethodik derzeit nur 

unzureichend erfasst. Neben Schwierigkeiten, die aus der Komplexität einer solchen Bewertung 

resultieren, ist diese methodische Lücke auch historisch bedingt. Die Methodik der Ökobilanzie-

rung wurde zunächst für die Bewertung von Umweltwirkungen durch Schadstoffe aus der in-

dustriellen Produktion entwickelt. Erst später wurde auch die Produktion von Lebensmitteln und 

anderen landwirtschaftlichen Produkten ökobilanziell untersucht, wodurch auch die Beurteilung 

biologischer Produktionsprozesse an Bedeutung gewann (Milá i Canals 2007). Ab diesem Zeit-

punkt wurde es notwendig natürliche Vorgänge, die wiederum ihre natürliche Umgebung beein-
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flussen, von ihrem Ursprung aber anthropogen induziert sind, in die Bewertung zu integrieren. 

Diese neue Anwendung stellt die Methodik der Ökobilanz vor eine Herausforderung und bringt 

sie unter Umständen auch an die Grenzen ihrer Aussagefähigkeit. Vor allem die Bewertung von 

Produktionssystemen in der Landwirtschaft, Forstwirtschaft und Fischerei, bei denen natürliche 

Prozesse eine große Rolle spielen, ist davon betroffen. Zu der Gruppe der schwer erfassbaren 

Wirkungskategorien gehören neben den Auswirkungen der Wasserverwendung auch Umwelt-

auswirkungen durch Landnutzung bzw. Landnutzungsänderungen sowie die Beeinflussung der 

Biodiversität durch menschliche Aktivitäten.  

Für den Ökobilanz-Anwender ist es daher derzeit nicht uneingeschränkt möglich, Umweltwir-

kungen von Produkten oder Dienstleistungen unter Berücksichtigung vielfältiger Wirkungsbe-

reiche zu ermitteln und anhand dieser zu vergleichen.  

Das Vorgehen und der Standardaufbau einer Ökobilanz werden im folgenden Kapitel gezeigt.  

3.4.1 Wichtige Elemente einer Ökobilanz 

Im Folgenden wird kurz auf die allgemeine Terminologie und die Methodik der Ökobilanzie-

rung eingegangen.  

Die Ökobilanzierung ist eine Methode des Umweltmanagements und bietet einen Rahmen für 

die Bewertung von Umweltwirkungen durch Herstellung, Verwendung und Entsorgung eines 

Produktes. Mit Hilfe dieses Instrumentes kann ein Satz bestimmter, vom Anwender ausgewähl-

ter, Wirkungskategorien analysiert werden. Die Sammlung dieser Wirkungsindikatorwerte, das 

sogenannte Wirkungsabschätzungsprofil, liefert Informationen über die Umweltthemen, die mit 

dem Produktsystem verbunden sind. Eine Ökobilanz besteht aus 4 Phasen:  

 Festlegung des Ziels und Untersuchungsrahmens 

 Sachbilanz 

 Wirkungsabschätzung 

 Auswertung 

Abbildung 3-1 zeigt schematisch das allgemeine Vorgehen bei der Ökobilanzierung nach ISO 

14040 (DIN EN ISO 2006b). Die Festlegung des Ziels und des Untersuchungsrahmens beein-

flussen die Sammlung der Sachbilanzdaten und die Auswahl der Wirkungskategorien in den 

anschließenden Phasen. Im zweiten Schritt werden alle wichtigen In- und Output-Ströme auf 

dem Lebensweg eines Produktsystems als Sachbilanz zusammengetragen. 

Der Kern der Ökobilanz ist die Wirkungsabschätzung, bei der den Sachbilanzergebnissen weite-

re Informationen hinzugefügt werden, um deren Einfluss auf Umwelt und Ressourcen besser 

aufzuzeigen. Die Sachbilanzergebnisse werden dabei zu Gruppen zusammengefasst, die zu einer 

bestimmten Umweltbelastung beitragen.  
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Abbildung 3-1:  Arbeitsschritte einer Ökobilanz nach DIN ISO 14040 

Im Allgemeinen sollte die Wirkungsabschätzung nach der DIN ISO 14044 (DIN EN ISO 

2006a) drei Phasen umfassen. Zuerst erfolgt die Auswahl von Wirkungskategorien und den 

zugehörigen Wirkungsindikatoren. Danach werden die Sachbilanzergebnisse zu den gewählten 

Wirkungskategorien durch die Charakterisierung zugeordnet. Dabei werden die Sachbilanzer-

gebnisse mit Charakterisierungsfaktoren in eine gemeinsame Einheit umgewandelt, bevor sie im 

letzten Schritt zu einem Indikatorwert zusammengefasst werden (Abbildung 3-2). Die Quellen 

für die verwendeten Wirkungskategorien, Indikatoren und Modelle sollten genau angeben wer-

den.  

 

Abbildung 3-2  Konzept der Wirkungsbilanzierung nach ISO 14044 
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Die wichtigsten Elemente einer Wirkungsabschätzungsmethode sind die berücksichtigten Stoff-

ströme, die gewählten Wirkungsindikatoren und das Charakterisierungsmodell, das die Bezie-

hung der Stoffströme mit den Wirkungsindikatoren herstellt. Dabei dient das Charakterisie-

rungsmodell dazu, die Umweltrelevanz der Stoffströme im Hinblick auf eine bestimmte Wir-

kungskategorie zu analysieren. Die Zusammenfassung und Bewertung der einzelnen  Flüsse zu 

einem Wirkungsindikator erfolgt mit Hilfe von Charakterisierungsfaktoren. 

3.4.2 Anforderungen an die Wirkungsabschätzung aus den Normen DIN EN ISO 
14040 und 14044  

In den beiden internationalen Normen ISO 14040 und ISO 14044 (DIN EN ISO 2006b; DIN EN 

ISO 2006a) werden Grundsätze, Rahmenbedingungen und Anforderungen für die Ökobilanzie-

rung festgelegt. Die grundlegenden Anforderungen und die verbindlichen Bestandteile des Ar-

beitsschritts der Wirkungsabschätzung werden in der ISO 14044 (DIN EN ISO 2006a) durch die 

Abschnitt 4.4.1 und 4.4.2. geregelt. Darin wird angegeben, was bei der Anwendung oder Ent-

wicklung von Wirkungsabschätzungsmethoden beachtet werden muss. 

Der Arbeitsschritt der Wirkungsbilanz hat den Zweck, die Beeinträchtigungen der Umwelt 

durch die in der Sachbilanz ermittelten In- und Outputs des Produktsystems zu analysieren. Sie 

liefert Informationen über die Umweltthemen, die mit einem Produktsystem verbunden sind. 

In der Norm ISO 14040 wird darauf verwiesen, dass die Methoden zur Wirkungsabschätzung 

unterschiedlich weit entwickelt sind und dass es deshalb keine allgemein anerkannte Methode 

für eine durchgängige und genaue Zuordnung von Sachbilanzdaten zu spezifischen potentiellen 

Umweltwirkungen gibt. Die Norm gibt also weder Wirkungskategorien noch Indikatoren oder 

Charakterisierungsmodelle vor. Die Anforderungen, die sich aus ISO 14044 ergeben sind recht 

allgemein gehalten und es wird dem Anwender überlassen, welche Kategorien gewählt und 

welche Indikatoren und Charakterisierungsmodelle dafür verwendet werden.  

Die Norm legt großen Wert auf die genaue Angabe aller Annahmen, Quellen und Informatio-

nen, die für die Wirkungsabschätzung herangezogen wurden. Das Verfahren zur Berechnung 

der Indikatorwerte bzw. die Quellen und Informationen zu den verwendeten Charakterisie-

rungsmodellen sind ausreichend zu dokumentieren. 

Auch bei der Festlegung von neuen Wirkungskategorien, -indikatoren oder Charakterisierungs-

modelle ist eine umfassende Dokumentation aller Informationen und Quellen notwendig. Der 

Umweltwirkungsmechanismus und das Charakterisierungsmodell müssen beschrieben werden, 

wobei das Charakterisierungsmodell den Umweltwirkungsmechanismus widerspiegelt. Als 

Umweltwirkungsmechanismus werden dabei alle physikalischen, chemischen oder biologischen 

Prozesse einer Wirkungskategorie definiert, die die Sachbilanzergebnisse mit den Wirkungsin-

dikatoren und den Endpunkten verbinden (Def. 3.38; S.13). 

Die ISO-Norm stellt nur sehr allgemeine Anforderungen an die zu verwendenden Indikatoren 

und Charakterisierungsmodelle. Sie sollten wissenschaftlich begründet, technisch gültig sein 

und auf einem eindeutig identifizierbaren Umweltwirkungsmechanismus und im Idealfall auf 
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einer vergleichbaren empirischen Beobachtung beruhen. Dabei sollte der Grad der wissenschaft-

lichen Begründung und technischen Gültigkeit angegeben werden. 

Die Wirkungskategorie sollte die aggregierten Wirkungen des Produktsystems auf den Wir-

kungsendpunkt darstellen. Dabei kann der Wirkungsindikator aber frei an jedem Punkt entlang 

des Umweltwirkungsmechanismus zwischen den Sachbilanzergebnissen und den Wirkungsend-

punkten gewählt werden. Als Mindestanforderung sollte der Grad der Beziehung zwischen Wir-

kungsindikator und Wirkungsendpunkt zumindest qualitativ abgeschätzt werden (z.B. schwach, 

mittel, hoch). Die ISO 14044 fordert also nicht zwingend die Verbindung von Sachbilanzergeb-

nissen und den Wirkungsendpunkten durch das Charakterisierungsmodell. Es wird lediglich 

empfohlen, dass der Wirkungsindikator die aggregierten Wirkungen des Produktsystems auf 

den Wirkungsendpunkt darstellen soll. Das bedeutet aber nicht zwangsläufig, dass diese Wir-

kungen auch quantifiziert werden müssen. Weiterhin sollten die Sachbilanzergebnisse eindeutig 

den Wirkungskategorien zugeordnet werden können und Doppelzählungen zwischen den Wir-

kungskategorien vermieden werden. Außerdem sollten die Wirkungsindikatoren umweltrelevant 

sein. 

Umweltrelevanz bedeutet dabei den Grad, zu dem der Indikatorwert die tatsächlich auftretenden 

Wirkungen widerspiegelt. Es können verschiedene Level des Zusammenhangs von Stressoren 

und Effekten existieren (niedrig, mittel, hoch oder gar keiner). Je näher ein Indikator am Wir-

kungsendpunkt ist, desto höher ist seine Umweltrelevanz, desto besser repräsentiert der Indika-

torwert die aktuelle Wirkung. Unsicherheiten und Datenmangel vermindern den Level der Um-

weltrelevanz des Indikatorwertes. Dafür sollte angegeben werden, inwiefern der Wirkungsindi-

kator in der Lage ist, die Auswirkungen der Sachbilanzergebnisse für den Wirkungsendpunkt 

zumindest qualitativ widerzuspiegeln. Außerdem sollten zusätzliche Informationen und Daten in 

Bezug auf Charakterisierungsmodell und Wirkungsendpunkte angegeben werden. Das beinhal-

tet zum Beispiel räumliche und zeitliche Aspekte der Wirkungen, die relative Größenordnung  

der abgeschätzten Änderungen im Endpunkt sowie Angaben zur Unsicherheit über den Zusam-

menhang von Wirkungsindikator und Wirkungsendpunkt. 

Da die ISO-Norm nur sehr allgemeine Vorschriften für die Wahl der Wirkungsindikatoren und 

die Konstruktion eines Charakterisierungsmodells vorgibt, sind aus dieser Sicht keine bedeuten-

den Restriktionen für die Erstellung einer neuen Wirkungskategorie der Wasserverwendung 

vorhanden. In der Norm werden keine Berechnungsvorschriften für Wirkungsindikatoren vorge-

schrieben. Der Indikatorwert sollte allerdings die Wirkungen möglichst gut abbilden und der 

Grad dieser Beziehung sollte qualitativ abgeschätzt werden. Gemäß der ISO Norm ist es also 

nicht zwingend erforderlich, eine Wirkungsabschätzung bis hin zum Wirkungsendpunkt zu be-

rechnen. Die Forderung der Norm nach einem eindeutig identifizierbaren und wissenschaftlich 

begründeten Umweltwirkungsmechanismus erschwert eine Endpunkt-Betrachtung. Die tatsäch-

lichen Wirkungen der Sachbilanzgrößen auf die sogenannten schützenswerten Bereiche am 

Ende der Ursache-Wirkungskette, wie Ökosysteme, den Menschen oder Ressourcenverfügbar-

keit sind nur in Ansätzen bekannt. Der Dosis-Wirkung-Zusammenhang ist für jedes Individuum 

unterschiedlich und auch nicht in allen Fällen bekannt. Deshalb ist es unmöglich, tatsächlich 

alle Umwelteinwirkungen auf die schützenswerten Bereiche zu erfassen. Auch aus diesem 

Grund lässt die Norm dem Anwender die Freiheit, seinen Wirkungsindikator an jedem beliebi-
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gen Punkt des Wirkungsmechanismus zwischen Sachbilanzergebnissen und Endpunkten zu 

wählen und bleibt deshalb an dieser Stelle sehr unverbindlich.  

Die Vorgabe, dass der Wirkungsindikator die aggregierten Wirkungen des Produktsystems ab-

bilden sollte, kann durch die eindeutige Benennung von Sachbilanzflüssen und Berechnungs-

vorschriften für den Wirkungsindikatorwert gewährleistet werden. Sie kann so gestaltet werden, 

dass alle, für die Wirkungskategorie relevanten, Sachbilanzgrößen in den Indikatorwert einflie-

ßen. Es ist zu erwarten, dass die neue Wirkungskategorie normgerecht entwickelt werden kann. 

Es sollte jedoch dabei darauf geachtet werden, die herangezogen Quellen und Daten sowie die 

getroffenen  Annahmen gut zu dokumentieren.  

Zusätzlich gibt es seit August 2014 eine neue Norm (ISO 14046) für Water Footprints, die für 

die hier untersuchte Fragestellung von Bedeutung ist. Sie legt den Rahmen für Durchführung 

und Dokumentation von Water Footprint Studien fest. Die grundlegenden Anforderungen an die 

Wirkungsbewertung im Rahmen von Water Footprint Studien basieren auf den Anforderungen 

der ISO 14044. Zusätzlich werden Definitionen für relevante Begriffe festgelegt und Anforde-

rungen an die Datenqualität, die Sachbilanzierung und die Wahl von Wirkungskategorien for-

muliert. Weitere Ausführungen zu den Anforderungen der ISO 14046 und Water Footprints im 

Allgemeinen finden sich in den Kapiteln 7.1.2 und 5.5. 
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4 Elemente der Bewertung in Ö kobilanzmethoden 

4.1 Besonderheiten bei der Bewertung der Wasserverwendung im 
Rahmen von Ökobilanzen 

Wasser ist ein nicht substituierbares Gut für alle Lebewesen auf der Erde und deshalb ist es 

notwendig, sich mit den Auswirkungen der menschlichen Verwendung dieser Ressource ausei-

nanderzusetzen. Trotzdem ist die Bewertung der Wasserverwendung kein Bestandteil des der-

zeit gebräuchlichen Satzes an Wirkungsindikatoren in Ökobilanzen (Klöpffer & Grahl 2009). 

Das ist zum einen darauf zurückzuführen, dass das Konzept der Wirkungsindikatoren und Indi-

katormodelle, die einen quantitativen Zusammenhang zwischen Sachbilanzdaten und potentiel-

len Wirkungen herstellen, für Output-basierte Wirkungskategorien entwickelt wurde. Die Was-

serverwendung gehört allerdings zur Gruppe der Input-bezogenen Wirkungskategorien, die auf 

die Erhaltung bzw. den sparsamen Umgang mit natürlichen Ressourcen abzielen. Allerdings 

führt die Verwendung von Wasser nicht zur irreversiblen Vernichtung der Ressource. Trotzdem 

sind die Arten der Wasserverwendung sehr komplex, was ein weiterer Grund für die bisher feh-

lende Integrierung der Wasserverwendung in Ökobilanzen ist (Klöpffer & Grahl 2009).  

Wasser ist eine Ressource mit besonderen Eigenschaften. Es ist mobil und lässt sich nicht ein-

zäunen, wie Land. Dasselbe Wassermolekül kann mehrfach hintereinander genutzt werden. Es 

wird von einem Verbraucher niemals vollständig konsumiert. Es steht nach der Verwendung 

wieder zur Verfügung, wenn unter Umständen auch in veränderter Form. Teilweise wird der 

Aggregatzustand (fest, flüssig, gasförmig) oder die Qualität durch die Verwendung von Wasser 

verändert, was auch seine weiteren Verwendungsmöglichkeiten beeinflusst. Wasser ist im 

Grunde ein homogenes Gut, stiftet jedoch sehr unterschiedlichen Nutzen. Eine Einheit Wasser 

hat für zwei Nutzer an verschiedenen Orten und zu verschiedenen Zeiten nicht unbedingt die 

gleichen Eigenschaften, denn die Eigenschaften werden stark von den örtlichen Bedingungen 

beeinflusst (Hanemann 2006).  

Die Auswirkungen der Wasserverwendung sind nicht überall gleich, weil sie immer von den 

jeweiligen lokalen Gegebenheiten abhängen. Gleichzeitig haben sie auch keine globale Reich-

weite, vielmehr ist ihre Wirkung regional bzw. lokal begrenzt. Bei der Bewertung müssen viele 

Dimensionen berücksichtigt werden, wobei sich die Auswirkungen auf mehrere Wirkungskate-

gorien aufteilen lassen. Ein einheitlicher Umweltwirkungsmechanismus ist im Falle der Was-

serverwendung nicht auf den ersten Blick ersichtlich. Die Wasserverwendung als Input in einen 

Produktionsprozess lässt sich der Gruppe der Input-bezogenen Wirkungskategorien zuordnen. 

Verunreinigende Stoffe im Output dagegen können Schadwirkungen auf Ökosysteme oder die 

menschliche Gesundheit entfalten und werden deshalb zu den Output-bezogenen Wirkungska-

tegorien gezählt. Es wird also zwischen der Wasserentnahme aus der Umwelt als Input in das 

System und der Wasserverschmutzung als Folge des Outputs aus dem System unterschieden. 

Bei Input-bezogenen Wirkungskategorien werden für die Charakterisierung meist Knappheit, 

Regenerationsfähigkeit oder Bedeutung für den Naturhaushalt verwendet (Klöpffer & Grahl 

2009). Die  Bewertung erfolgt also immer in Relation zu den äußeren Bedingungen. Ist viel von 

einer Ressource vorhanden, ist der Einfluss einer entnommenen Menge klein. Ist wenig vorhan-

den, ist der Einfluss einer entnommenen Menge groß. Das heißt, der Charakterisierungsfaktor 
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ist nicht für jede verwendete Einheit der Ressource gleich, sondern hängt von verschiedenen 

äußeren Einflüssen ab und enthält immer ein normalisierendes Element. Das heißt, die Bewer-

tung wird immer auf eine Referenz bezogen. Das unterscheidet die quantitative Bewertung der 

Wasserverwendung von den Charakterisierungsmodellen der „klassischen“ Wirkungskatego-

rien.  

Bei der Bewertung der qualitativen Veränderungen durch die jeweilige Verwendung werden die 

in die Gewässer entlassenen Schadstoffe aus dem Prozess berücksichtigt. Die qualitative Bewer-

tung folgt also eher den Mechanismen der derzeit gebräuchlichen, „klassischen“ Wirkungskate-

gorien. Diese fassen im Wirkungsindikatorwert die ausgestoßenen Schadstoffe in einer Einheit 

zusammen. Dafür wird die Menge des aus dem Prozess emittierten Schadstoffes (a) mit einem 

bestimmten Charakterisierungsfaktor (x) multipliziert. Formel (4-1) verdeutlicht diesen Mecha-

nismus beispielhaft anhand der Berechnung des Treibhausgaspotentials (GWP). Die Charakteri-

sierungsfaktoren sind konstant, das heißt, sie sind für den jeweiligen Schadstoff immer gleich.  

 




n

i

ii
xaGWP

1

 (4-1) 

 

GWP Treibhausgaspotential (Global Warming Potential) 

a Emissionsmenge eines Treibhausgases 

x Charakterisierungsfaktor 

i Index der unterschiedlichen Treibhausgase 

Für diese Art von Wirkungskategorie gilt der Zusammenhang, je mehr Schadstoff emittiert 

wird, desto größer wird der Indikatorwert und desto größer ist die potentielle Wirkung. Dieser 

Zusammenhang kann wie in Abbildung 4-1 beschrieben werden.  

 

Abbildung 4-1  Theoretisch, funktionaler Zusammenhang der Abhängigkeit der potentiellen Wir-
kung von der emittierten Menge bei den „klassischen“ Wirkungskategorien (z.B. 
GWP) 
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Diese Ursache-Wirkung-Beziehung trifft bei der quantitativen Beurteilung der Verwendung von 

Wasser nicht immer zu. Im Vergleich zu klassischen Wirkungskategorien muss der maximale 

Verbrauch nicht automatisch den größten Indikatorwert erhalten und damit auch die größte 

Wirkung besitzen. Die bloße Addition von verbrauchten Einheiten würde zu einer falschen Be-

wertung führen, da in Gebieten mit hoher Wasserverfügbarkeit eine verbrauchte Einheit von 

Wasser genauso bewertet würde, wie in einer Gegend mit knappen Wasserressourcen. So be-

deutet zum Beispiel bei biologischen Produktionsprozessen ein hoher Verbrauch von grünem 

Wasser meist auch eine hohe Biomasseproduktion. Auch ein hoher Verbrauch von blauem Was-

ser muss nicht in jedem Fall großen Schaden verursachen, wenn genügend Wasser in der Um-

gebung vorhanden ist. Die negative Wirkung auf die Umwelt nimmt also nicht in allen Fällen 

mit der verwendeten Menge zu. Sie ist vielmehr von der Ressourcengröße eines Gebietes und 

von dessen jeweiliger Regenerationsfähigkeit abhängig. Beide hängen dabei wiederum vom 

Klima, den geologischen Gegebenheiten und der Landnutzung in der Region ab. Als Charakteri-

sierungsfaktoren für die Wasserbewertung werden also keine Konstanten wie bei den gebräuch-

lichen, Output-basierten, Wirkungskategorien benötigt, sondern variable, durch die regionalen 

Verhältnisse bestimmte Faktoren. Der Charakterisierungsfaktor verändert sich also je nach Re-

gion der Wasserentnahme.   

Der Einfluss auf den Wirkungsindikatorwert (W), wenn aus einer Ressource mit einer bestimm-

ten Erneuerungsrate (e) Wasser entnommen wird, lässt sich wie in Abbildung 4-2 darstellen. 

Die Wirkung einer Wasserentnahme ist abhängig von der Ressourcengröße und dem Verhältnis 

von Entnahmerate zu Erneuerungsrate Die Erneuerungsrate (e) einer Ressource ergibt sich aus 

der Summe aller Zuflüsse (∑Z) abzüglich der Summe aller Abflüsse (∑A). Für die folgende 

Darstellung wird dabei vereinfachend angenommen, dass e konstant ist. Die Größe der Res-

source bleibt also im ungestörten Fall gleich. Am Punkt P, wo rnet gleich 0 ist, entspricht die 

Entnahme (q) genau der natürlichen Regenerationsrate (e). Hier nimmt die Ressource weder ab 

noch zu. An diesem Punkt ist deshalb auch der Wirkungsindikatorwert gleich Null. 

Wird nun zusätzlich Wasser aus dem System entnommen, zieht man von dieser konstanten Er-

neuerungsrate die Entnahmerate (q) ab und erhält die Netto-Regenerationsrate (rnet). Überstei-

gen die Entnahmen die natürliche Regeneration (Erneuerung) der Ressource, wird rnet negativ 

und die Wirkung steigt exponentiell an, da in diesem Fall die Ressource mit jeder Entnahme 

aufgezehrt wird. Das heißt die Auswirkungen auf das Leben in der betrachteten Region ver-

schärfen sich mit jeder Entnahme, denn die verbleibende Ressource wird immer kleiner.  

Ist die Netto-Regenerationsrate positiv, ist der Wirkungsindikatorwert äußerst gering, bzw. be-

sitzt einen leicht negativen Wert, was in diesem Beispiel eine vorteilhafte Wirkung anzeigt. Die 

Ressource würde wieder zunehmen, bis sie sich auf einem Steady-State stabilisiert. Sie kann 

allerdings nicht unendlich ansteigen, da überschüssiges Wasser abfließt. Eine weitere Verringe-

rung der Entnahme hat deshalb nur sehr geringe bzw. irgendwann gar keine Auswirkungen 

mehr. 
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Abbildung 4-2:  Theoretischer funktionaler Zusammenhang zwischen Wasserentnahme, Erneue-
rungsrate und der potentiellen Wirkung 

Die oben dargestellten Zusammenhänge zwischen Erneuerung, Verbrauch und Wirkung gelten 

für die Betrachtung von Wasser als eine erneuerbare Ressource. Ist die Erneuerungsrate jedoch 

sehr gering oder die Ressource erneuert sich gar nicht, wie bei fossilem Grundwasser, wird ein 

Modell benötigt, das den Aufbrauch einer nicht-erneuerbaren Ressource beschreibt. Die Wir-

kungsbewertung würde dann eher dem Schema der „klassischen“ Wirkungskategorien ähneln. 

4.2 Verwendung von Referenzen  

Im Allgemeinen versteht man unter dem Begriff Referenz ein Bezugssystem oder einen be-

stimmten Bezugswert, der als Maßstab für einen bestimmten Messwert festgelegt wird. Eine 

Referenz stellt einen Wert dar, der als Normal angesehen wird und bestimmte definierte Eigen-

schaften besitzt. Für die Bewertung des Ausmaßes einer Abweichung von der Norm wird also 

immer eine Referenz benötigt. Sie ist also ein notwendiger Bestandteil einer Bewertung von 

Zuständen oder Wirkungen eines betrachteten Systems.  

Die Gefahr bei der Verwendung von Referenzen besteht darin, dass ihre Festlegung meist sehr 

normativ erfolgt und dadurch eher bestimmte gesellschaftliche bzw. politisch moderne Ansich-

ten widerspiegelt als physische, naturwissenschaftlich begründete Zusammenhänge oder be-

stimmte Wirkungen. 

Im Zusammenhang mit Ökobilanzen und ihrer methodischen Weiterentwicklung wird oft über 

die Ermittlung und Verwendung von Referenzen gesprochen. Dabei wird der Begriff jedoch in 

sehr unterschiedlichen Zusammenhängen benutzt und dabei oft nicht scharf genug abgegrenzt, 

was in vielen Fällen zur gedanklichen Vermischung von verschiedenen Ebenen der Bewertung 

führt. 



4. Elemente der Bewertung in Ökobilanzmethoden 

41 

Referenzen werden bei der Ökobilanzierung auf verschiedenen Ebenen verwendet: 

 Vergleich von Systemen untereinander (Vergleich von Systemen)  

Meist vergleicht man im Zuge der Ökobilanz das betrachtete System mit einem weiteren System 

mit gleichem Nutzen. Dieses System wird dann oft Referenzsystem genannt. Werden Produkte 

aus biologischen Produktionssystemen mit Produkten aus technischen Systemen verglichen, 

stellt sich oft die Frage nach dem Umgang mit den sehr unterschiedlichen Formen der Landnut-

zung innerhalb der verglichenen Systeme. 

 Bezugseinheit innerhalb der Systeme (Referenzeinheit) 

Wird eine Ökobilanz durchgeführt, wird ein System mit einem bestimmten Nutzen untersucht.  

Die durch das Produktsystem erzeugte funktionale Einheit wird auch als Referenzeinheit be-

zeichnet. Alle ermittelten Wirkungen des Systems werden auf die entsprechende Einheit bezo-

gen. Die Referenzeinheit dient als Bezugseinheit für die Darstellung der Ergebnisse und wird 

für den Vergleich mit ähnlich nutzbaren Systemen herangezogen. Die Masse an Produkt, die der 

funktionalen Einheit entspricht, wird als Referenzfluss bezeichnet (ISO 14044 Abschnitt 3.29).  

 

Abbildung 4-3:  Verwendung von Referenzen auf Ebene des Systems (a; b) und zwischen den Syste-
men (c) 

 Für die Durchführung der Wirkungsbilanzierung (Referenzsubstanzen bzw. Referenz-

nutzungen) 

Für die Ermittlung von Wirkungen im Zuge der Charakterisierung greifen einige Wirkungsbi-

lanzierungsmethoden auf Referenzwerte zurück, um die Wirkungsstärke der betrachteten Input- 

bzw. Output-Flüsse zu ermitteln. So werden die klassischen Wirkungspotentiale immer im Ver-

hältnis zu einer bestimmten Bezugsemission berechnet. Beim Treibhausgaspotential wird zum 
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Beispiel die Klimawirkung des Kohlendioxidmoleküls gleich 1 gesetzt und die Klimawirkung 

anderer Treibhausgase im Verhältnis zu Kohlendioxid angegeben. Die Ermittlung des Ozonab-

baupotentials (ODP), des Sommersmogpotentials (POCP), des Versauerungspotentials (AP) 

oder des Eutrophierungspotentials (EP) beruht auf dem gleichen Berechnungsmechanismus, 

wobei jeweils die entsprechende Bezugssubstanz herangezogen wird. 

Auch bei der Bewertung der Auswirkungen einer Landnutzung werden diese in Bezug zu einer 

Referenznutzung ermittelt. Eine solche Referenznutzung kann eine ideale Nutzung oder eine 

reale Vornutzung sein oder aber auch die Nicht-Nutzung. Aus der Differenz zwischen den Qua-

litäten des untersuchten Systems und dem Referenzsystem wird die Höhe des Wirkungsindi-

katorwerts berechnet (Koellner et al. 2013). 

 

Abbildung 4-4 Verwendung von Referenzen für die Charakterisierung im Rahmen der Wirkungsbi-
lanzierung 

 Einordnung der Ergebnisse in einen übergeordneten Kontext (Normierung) 

Als optionalen Bestandteil gibt es im Rahmen der Ökobilanzmethodik die Möglichkeit, die 

Wirkungsindikatorergebnisse im Verhältnis zu einem übergeordneten, z.B. nationalen oder in-

ternationalen Referenzwert darzustellen (vgl. Abbildung 4-5). Dieses Vorgehen wird Normali-

sierung genannt und bestimmt den Anteil der ermittelten Indikatorergebnisse an den auf natio-

naler, regionaler oder internationaler Ebene berechneten Mengen in der jeweiligen Wirkungska-

tegorie. 
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Abbildung 4-5  Verwendung einer Referenz für den Normalisierungsschritt 

4.3 Ansätze zur Bestimmung von Referenzsystemen bzw. 
Referenznutzungen 

Die zuvor genannten Referenzsysteme bzw. Referenznutzungen müssen zu Beginn einer Ökobi-

lanz im Zuge der Systemabgrenzung bestimmt werden. Dabei gibt es verschiedene Herange-

hensweisen, Referenzen herzuleiten: 

 Absolute Referenz: Ideale Zustände  

Eine absolute Referenz ermittelt den absoluten Abstand von einem unbelasteten Referenzzu-

stand zum aktuellen Wert. Je größer der Abstand, desto schlechter fällt die Bewertung aus. Der 

Ausgangszustand wird bei dieser Art der Betrachtung nicht berücksichtigt. Ein Beispiel für ei-

nen idealen Zustand ist im Bereich der Landnutzung die potentiell natürliche Vegetation (PNV). 

Dieser Zustand ist sehr theoretisch. Daten, die die Bedingungen in idealen Systemen widerspie-

geln sind nicht verfügbar. Als Vehikel müssten die Werte heutiger naturbelassener Ökosysteme 

herangezogen werden (Wald, Steppe etc.). Das ist aber nur eine Annäherung, da heutige Öko-

systeme durch den Menschen beeinflusst sind. 

 Zustand ohne Nutzung bzw. natürliche Hintergrundwerte  

Die Werte des aktuellen Zustandes werden mit den natürlichen Hintergrundwerten verglichen. 

Der Vergleich mit einem Zustand ohne Nutzung ähnelt dem Vergleich mit einem idealen Zu-

stand und beschreibt den Abstand der aktuellen Nutzung zu einem Zustand bei dem keine Akti-

vität am betrachteten Ort stattfindet. Werte der natürlichen Hintergrundbelastung werden als 

Referenzwerte verwendet. Zumeist müssen die Indikatorwerte von relativ natürlichen Ökosys-

temen aus der Umgebung übertragen werden.  
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Der Ansatz reicht in die Gedankenwelt des Consequential-Ansatz hinein, der die Auswirkungen 

einer Systemveränderung ermittelt („was wäre wenn“). Meist ist dafür die Modellierung einer 

alternativen Nutzung oder einer alternativen Entwicklung erforderlich.  

Eine Anwendung der Referenz für die Beurteilung der Verschmutzung von Wasser ist denkbar. 

Schadstoffemissionen werden dann zu den natürlichen Konzentrationen ins Verhältnis gesetzt. 

Für die Umsetzung der Wasserrahmenrichtlinie wurden Referenz-Gewässer festgelegt, die den 

optimalen, unbelasteten Zustand repräsentieren. In diesem Fall dient ein theoretisches, optima-

les Gewässer als Maßstab zur Qualitätsbeurteilung der realen Gewässer. 

 Gesetzliche Grenzwerte  

Gesetzliche Grenzwerte existieren für eine Reihe von Emissionen und könnten als Vergleichs-

werte für die Einschätzung der Schwere einer Verunreinigung o.ä. herangezogen werden. Ge-

setzliche Grenzwerte sind das Ergebnis politischer Verhandlungen und damit sehr normativ. Sie 

bezeichnen nicht unbedingt schädliche Konzentrationen, sondern richten sich auch oft nach dem 

Stand von Technologien zur Emissionsvermeidung. Aus Gründen der Vereinfachung wäre es 

aber dennoch zulässig, geltende Grenzwerte als Referenzwerte zu verwenden, da sie sich, nach 

Aussage des Gesetzestextes, zu großen Teilen an toxikologischen Untersuchungen orientieren. 

In der Praxis unterschreiten die abgegebenen Stoffe sogar häufig die geltenden Grenzwerte 

(Engelmann et al. 2013). 

 Toxikologische Höchstkonzentrationen 

Toxikologisch bedenkliche Konzentrationen sind Referenzwerte mit einem funktionalen Ansatz. 

Die Schwellenwerte markieren Verschmutzungskonzentrationen in der Luft oder im Wasser, ab 

denen bestimmte Funktionen nicht mehr aufrechterhalten werden können. Für die Ermittlung 

dieser Schwellenwerte müssen die Zusammenhänge zwischen Konzentration und Wirkung be-

kannt sein. Für viele Stoffe ist es aufgrund komplexer Zusammenhänge in der Ursache- Wir-

kungskette nicht möglich, solche Schwellenwerte zu bestimmen. 

 Relative Referenz: Zustand vor Durchführung der Maßnahme  

Eine weitere Möglichkeit für eine Referenz ist, den Zustand vor Durchführung der Maßnahme 

mit dem aktuellen Zustand zu vergleichen. Welche Emissionen gab es und gäbe es noch, wenn 

die Aktivität nicht durchgeführt worden wäre. Als Referenz kann auch ein anderer technischer 

Produktionsprozess dienen, es müssen keine natürlichen Zustände sein, außer der Ausgangszu-

stand war natürlich. Die aktuellen Wirkungen werden relativ dazu ermittelt. Durch eine relative 

Referenz können gleiche Prozesse eine unterschiedliche Bewertung erhalten. Besitzt schon der 

Ausgangszustand schlechte Qualität, ist u.U. der Abstand zum neuen Zustand gering und die 

Maßnahme wird als gut bewertet; ist der Ausgangszustand jedoch von hoher Qualität, ist der 

Abstand zum neuen Zustand evt. sehr hoch und die Maßnahme wird schlecht bewertet. Für die 

Anwendung einer relativen Referenz muss ein möglichst genauer Zeitrahmen definiert werden. 

Eine Anwendung der Referenz wäre für Landnutzungssysteme denkbar. Schwierig wäre hinge-

gen eine Anwendung für die Bewertung von industriellen Produkten. Wenn eine Firma ein neu-

es Produkt auf den Markt bringt, kein neues Fabrikgebäude errichtet wird etc. und die alten 
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Produkte weiterhin in derselben Firma produziert werden, ist es schwierig, einen Unterschied 

zwischen dem aktuellen Zustand und dem Zustand ohne die neue Produktion zu ermitteln. 

Diese Einteilung nach verschiedenen Bewertungsansätzen wird so ähnlich auch von Schneider 

et al. (2003) dargestellt. Dort wird zwischen dem naturräumlichen Ansatz, dem funktionalen 

Ansatz sowie dem wirkungsbezogenen Ansatz unterschieden. Beim naturräumlichen Ansatz 

werden die anthropogenen Belastungen gegenüber den geogenen Hintergrundbelastungen beur-

teilt, also mit einem potentiell natürlichen Zustand. Beim funktionalen Ansatz wird betrachtet, 

ob ein Ökosystem unter dem aktuellen Einfluss, in der Lage ist, seine Funktionen aufrechtzuer-

halten (Trinkwasserbereitstellung, Fischgewässer etc.). Dafür werden Mindeststandards festge-

legt, von denen bekannt ist, dass bei deren Einhalten die Ökosystemfunktionen nicht beeinträch-

tigt werden. Anthropogene Belastungen werden anhand dieser Qualitätsstandards beurteilt. 

Beim wirkungsbezogenen Ansatz wird die Überschreitung bestimmter Stoffkonzentrationen 

bewertet, die den Lebewesen eines Ökosystems schaden könnten oder gesundheitsschädlich für 

den Menschen sein könnten. Diese kritischen Konzentrationen werden zumeist anhand ökotoxi-

kologischer Untersuchungen bestimmt. Anthropogene Belastungen werden dann anhand dieser 

ökotoxikologischen Grenzwerte beurteilt. 

4.4 Referenzen für die Bewertung der Wasserverwendung 

Auch für die Berechnung der Indikatorwerte der neueren ökobilanziellen Wirkungskategorien, 

wie z.B. Landnutzung oder Wasserverwendung, werden Referenzen herangezogen. Genauer 

gesagt, es werden Richtwerte oder Standardwerte herangezogen, um die Wirkungsstärke eines 

Indikatorwerts einzuordnen. 

Einige der im Kapitel 5 vorgestellten Methodenvorschläge verwenden Referenzmengen, um die 

Höhe der Wasserverwendung in einem Gebiet zu charakterisieren, indem die entnommene 

Menge zu der verfügbaren Menge ins Verhältnis gesetzt wird. Damit stellt die verfügbare Was-

sermenge eine Referenz dar. Diese Art von Referenz dient im Rahmen der beschriebenen Me-

thodenvorschläge zwar als Hilfsmittel für die Charakterisierung, ist allerdings kein Charakteri-

sierungsfaktor im Sinne der „klassischen“ Wirkungskategorien (siehe Punkt 3 im Abschnitt 

4.2), mit dem ein Sachbilanzergebnis mit Hilfe einer Referenzsubstanz in die gemeinsame Ein-

heit des Wirkungsindikators umgerechnet wird. Die Berechnung von Wirkungsindikatorwerten 

mit Hilfe von Referenzstoffen als Charakterisierungsfaktoren funktioniert sehr gut bei Schad-

stoffen, die eine ähnliche Wirkung haben oder zur selben Gruppe gehören und bestimmte che-

mische Gemeinsamkeiten aufweisen. Das Vorgehen bei der Bewertung der Wasserverwendung 

entspricht eher dem in Punkt 4 im Abschnitt 4.2 beschriebenen Vorgehen der Normierung. Da-

bei wird die verwendete Menge einer insgesamt verfügbaren Menge gegenübergestellt und da-

mit die Bedeutung dieser Entnahme in einen übergeordneten Kontext eingeordnet. Aussagen 

über die Stärke der Wirkung auf einen bestimmten Bereich der Umwelt können damit allerdings 

nicht gemacht werden.  

Verwendet man als Referenzwert z.B. einen Schwellenwert, für den die Auswirkungen bei des-

sen Über- oder Unterschreitung genau bekannt sind, kann dies eine Aussagekraft über bestimm-
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te Wirkungen besitzen. Dafür müssten aber im Idealfall auch die funktionalen Zusammenhänge 

zwischen Konzentration und Wirkungsstärke bekannt sein. Diese können z.B. linear oder expo-

nentiell, logarithmisch sein. Es sollte also idealerweise zusätzlich eine Skala zur Einordnung des 

Sachbilanzergebnis gegenüber dem Referenzwert vorhanden sein. Diese ist aber in den wenigs-

ten Fällen gegeben. Schwellen- oder Grenzwerte sind oft Gegenstand von politischen Verhand-

lungen oder der Ausdruck gesellschaftlicher Normen. Im Bereich von Schadstoffen orientieren 

sich Grenzwerte oft an toxikologischen Befunden der einzelnen Stoffe, spiegeln aber auch 

gleichzeitig Mindeststandards der Reinigungs- und Filtertechnik wider. Je weiter entwickelt die 

technologische Entwicklung, desto strenger werden die Grenzwerte gesetzt. Bei weniger entwi-

ckelten Technologien werden die Grenzwerte unter Umständen trotz eventueller toxikologischer 

Befunde höher gesetzt.  

4.4.1 Referenzwerte für die mengenmäßige Bewertung 

Wie bereits erwähnt, werden Referenz- bzw. Bezugswerte benötigt, um die Wasserknappheit in 

einer Region zu ermitteln. Wie bereits im Kapitel 2.5.1 besprochen, wird die Knappheit immer 

durch das Verhältnis von Bedarf und Verfügbarkeit bestimmt. Die Verfügbarkeit dient dabei als 

Referenzwert. Der Bedarf an Wasser kann durch den Menschen oder die Umwelt bestimmt 

werden. Auch der Bedarf der Umwelt betrifft in letzter Konsequenz den Menschen. Bedarf und 

Verfügbarkeit sollten sich auf denselben Raum und dieselbe Zeit beziehen. Der Bedarf kann 

wiederum in Bezug auf einen speziellen Fall oder aber allgemein für eine Region betrachtet 

werden. 

Für die im Verlauf dieser Arbeit berechneten Faktoren zur Bestimmung der Wasserknappheit 

wird der Wasserbedarf in der Region benötigt. Entscheidend für den Wasserbedarf in einer Re-

gion sind Landnutzung, Klima und die vorhandenen industriellen bzw. privaten Verbraucher. 

Für die Verfügbarkeit von Wasser in der Region sind vor allem das Klima, die Geologie sowie 

die Topografie ausschlaggebend. Insbesondere die Niederschlagsmenge und die Speicherfähig-

keit der Böden sowie der oberirdische Abfluss sind dabei entscheidende Faktoren, die die Was-

serverfügbarkeit innerhalb einer Region bestimmen. 

Auch die Knappheit an sich kann wiederum mit einem Bezugssystem verglichen werden. Zum 

Beispiel könnte die Knappheit im aktuellen System mit der Knappheit in einem idealen System 

verglichen werden, um das Ausmaß der Knappheit festzustellen. Im Fall von Landnutzungssys-

temen wäre ein solch ein ideales System zum Beispiel die Potentielle Natürliche Vegetation.  

Das Konzept der Potentiell Natürlichen Vegetation (PNV) ist ein gedachter Klimax-Zustand der 

Landbedeckung, der sich ausbilden würde, wenn der Einfluss des Menschen mit sofortiger Wir-

kung wegfallen würde. Die PNV spiegelt das Verhältnis von Standortbedingungen und Vegeta-

tion wider. Würde die PNV als Hilfsmittel für die Ermittlung eines regionalen Wasserverfüg-

barkeitsfaktors verwendet, könnte man genauso nur die klimatischen Verhältnisse heranziehen. 

Die PNV wird durch die klimatischen und geologischen Standortverhältnisse bestimmt und 

bildet sich immer dementsprechend aus – es entstünde kein Informationsgewinn durch die Be-

rücksichtigung der PNV. 
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Verwendung einer absoluten Referenz für die mengenmäßige Bewertung: 

Vorteile: 

Wird eine absolute Referenz für die Beurteilung der Wasserknappheit in einem Gebiet herange-

zogen, hat dies den Vorteil, dass der Wasserbedarf des Ökosystems und dessen optimale Ver-

sorgung bei der Bewertung berücksichtigt werden. Für alle innerhalb der Untersuchung betrach-

teten Systeme gilt dann dieselbe Vergleichsbasis, wodurch der Vergleich nicht durch unter-

schiedliche Ausgangsbedingungen beeinflusst wird. 

Nachteile: 

Eine absolute Referenz lässt die bisher vorherrschenden Bedingungen vor der Durchführung der 

zu bewertenden Maßnahme völlig außer Acht. Bestehende Mängel, an die das neue System 

unter Umständen anknüpft, werden diesem zum Teil ebenfalls angelastet, da der gesamte Ab-

stand vom heutigen zum idealen dem System angerechnet wird. Würde als Referenzsystem für 

die Bewertung der Wasserverwendung von Landnutzungssystemen die Potentiell Natürliche 

Vegetation (PNV) herangezogen, müsste auf einem Großteil der Fläche Deutschlands Wald im 

Klimaxstadium als Referenz zugrunde gelegt werden. Für viele Landnutzungssysteme, die kein 

Wald sind, wäre der aktuelle Wasserverbrauch niedrigerer als der der PNV. Sie würden deshalb 

eine positive Bewertung erhalten. Die Bewertung des Verbrauchs einer tatsächlichen Landnut-

zung im Verhältnis zur PNV hat außerdem den Nachteil, dass das bewertete Produkt anteilig für 

die aktuelle Landnutzung, die zwangsläufig von der PNV abweicht, „bestraft“ wird. Das bewer-

tete Produkt erhält einen Anteil an den bereits bestehenden Abweichungen der Landnutzung 

zum Idealzustand und schneidet dadurch schlechter ab. 

Verwendung einer relative Referenz für die mengenmäßige Bewertung: 

Vorteile: 

Der Vorteil einer relativen Referenz ist, dass sich mit ihrer Hilfe die tatsächlichen Verbraucher 

und die aktuell tatsächlich verfügbare Wassermenge abbilden lassen. Mit Hilfe einer relativen 

Referenz ist eine Marginalbetrachtung möglich. Auch wenn für verschiedene Produktionspro-

zesse die gleiche Menge Wasser gebraucht wird, schneidet die zuletzt hinzukommende Produk-

tion schlechter ab, als vorherige, weil nur noch eine geringere Wassermenge für zusätzliche 

Verwendungen zur Verfügung steht. 

Nachteile: 

Diese Marginalbetrachtung ist gleichzeitig auch ein Nachteil dieses Referenztyps. Obwohl die 

gleiche Menge Wasser für verschiedene Produktionsprozesse gebraucht wird, schneidet der 

zuletzt hinzugekommene Prozess schlechter in der Bewertung ab, als vorherige. Des Weiteren 

gibt es überall andere Ausgangsbedingungen, die aber nicht unbedingt in jedem Fall einen guten 

Zustand repräsentieren. Verschlechtert sich der Zustand eines Systems, das sich in einem guten 

Zustand befindet, dürfte das andere Wirkungen haben als wenn sich ein System, das sich ohne-

hin schon in einem schlechten Zustand befindet noch weiter verschlechtert. Hinzu kommt, dass 

die Ausgangsbedingungen nicht immer feststellbar sind oder teilweise die zeitliche Abgrenzung 

der einzelnen Verwendungen unmöglich ist.  
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5 Vorstellung bisheriger Methodenvorschla ge 

5.1 Betrachtete Methodenvorschläge 

In den letzten Jahren gab es einige Bestrebungen, die Wasserverwendung im Rahmen von Öko-

bilanzen besser abzubilden. Verschiedene Methodenvorschläge wurden veröffentlicht. Vor al-

lem Arbeiten im Umfeld einer Arbeitsgruppe der UNEP-SETAC (United Nations Environment 

Programme and the Society of Environmental Toxicology and Chemestry) brachten die Ent-

wicklung in den letzten 3 Jahren voran. Von 31 relevanten Veröffentlichungen, die sich mit der 

Bewertung der Wasserverwendung auseinandersetzen, beschäftigen sich 16 mit der Entwick-

lung einer neuen Methode oder der Weiterentwicklung bzw. Anwendung einer bereits vorhan-

denen Methode im Rahmen von Ökobilanzen. In 10 Studien wird die Methode des „Water 

Footprinting“, teilweise beruhend auf LCA-Ansätzen, weiterentwickelt. Der andere Teil der 

Studien widmet sich vor allem der Zusammenfassung des Wissens, der Vereinheitlichung der 

Terminologie, sowie Vorschlägen für das weitere Vorgehen. 

Die folgende Auswertung konzentriert sich vor allem auf die 16 Veröffentlichungen mit einem 

konkreten Methodenvorschlag für die Ökobilanzierung. Die Methode des Water Footprinting 

wird in einem eigenen Abschnitt (5.5) besprochen, da diese Methode zunächst unabhängig von 

der Ökobilanzierung entwickelt wurde (Ridoutt & Pfister 2010). Einen Überblick über alle in 

der vorliegenden Auswertung berücksichtigten Studien bietet Tabelle 5-1. 

 



 

 

 

Tabelle 5-1  Chronologischer Überblick über die berücksichtigten Studien 

Autor Art der Veröffentlichung Art der Wasserverwendung Wirkungskategorie Kurzbeschreibung 

Baitz et al. 
(2000) 

Anwendung/Weiterentwicklung vorhan-
dener Methoden 

Grundwasserneubildung und 
Abflussregulierung 

Landnutzung 
 

Die Methode wird bewertet  
Landnutzung mit Hilfe von Was-
serindikatoren (nicht umgekehrt) 

Schweinle 
(2000) 

Methodenvorschlag/Teilbereich einer 
Methode 

Grundwasserspende Landnutzung Ein Teilindikator der Methode 
beschreibt Auswirkungen der 
Flächennutzung auf die Grund-
wasserspende auf Basis der Was-
serhaushaltsgleichung 

Owens (2001) Übersicht, Definition; Anforderungen an 
zukünftige Methoden 

- - Vorstellung von möglichen Para-
metern und Indikatoren für die 
quantitative und qualitative Be-
wertung der Wasserverwendung 

Heuvelmans et 
al. (2005) 

Methodenvorschlag Süßwasserverbrauch Landnutzung;  
Ressourcenverbrauch;  
regionale Wasserbilanz 

betrachtet 3 Wirkungen der Was-
serverwendung: Reserven im 
Verhältnis zu ihrer Verwendung, 
Wasserbedarf der aktuellen Vege-
tation im Vergleich zu einer Refe-
renz, 

Stewart and 
Weidema (2005) 

Kategorisierung, Definition 
Rahmen Methodenvorschlag 

Ressourcenverbrauch allge-
mein 

- Allgemeiner theoretischer Rah-
men für die qualitative Bewertung 
des Ressourcenverbrauchs; ge-
messen an der Funktionalität und 
der Wiederverwendbarkeit 
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Autor Art der Veröffentlichung Art der Wasserverwendung Wirkungskategorie Kurzbeschreibung 

Chaves and 
Alipaz (2007) 

Ecological Footprint/ 
Water Footprint  
Methodenerweiterung 

Wasserverbrauch für die Spei-
cherung von CO2-Emissionen  

- THG-Bilanz und Ecological Foot-
print von Ethanol und fossilem 
Treibstoff; darin enthalten Water 
Footprint; Einführung einer neuen 
Wasserkategorie „CO2-Wasser“: 
benötigtes Wasser, zur Neutrali-
sierung von CO2-Emissionen in 
diesem Fall mit Hilfe von Wald; 
dieser verbraucht Wasser 

Dewulf et al. 
(2007) 

Methodenvorschlag  Süßwasserverbrauch Entnahme von Exergie/ 
Ressourcenverbrauch 

Ermittlung der Exergieentnahme 
aus der Umwelt; alle Ressourcen, 
nicht nur für Wasser  

Chapagain and 
Orr (2009) 

Water Footprint 
Methodenerweiterung 

Wasserverbrauch   Tomatenproduktion in Spanien; 
Regionalisierung der Water Foot-
print Methode; Kombination von 
LCA und Water Footprint? 

Frischknecht et 
al. (2009) 

Weiterentwicklung einer vorhandenen 
Methode 

Süßwasserverbrauch 
Nitratbelastung des Grundwas-
sers 

Ressourcenverbrauch; 
Wasserqualität 

Berechnung von Umweltbelas-
tungspunkten aus dem Verhältnis 
des aktuellen Zustands zum kriti-
schen Zustand mit Hilfe von 
Grenzwerten 

Gerbens-Leenes 
et al. (2009) 

Water Footprint Anwendung  -  - Water Footprint von Bioenergie im 
Vergleich zu fossiler Energie 

Maes et al. 
(2009)  

Methodenvorschlag Wasserverfügbarkeit Landnutzung Verhältnis zwischen aktueller 
Evapotranspiration und der des 
natürlichen Ökosystems 

Milá i Canals et 
al. (2009) 

Weiterentwicklung einer vorhandenen 
Methode 

Süßwasserverbrauch  Ökosystemfunktion; 
Menschliche Gesundheit; 
Ressourcenverbrauch 

Ermittelt das Verhältnis der Was-
serentnahme zum regionalen 
Angebot unter Berücksichtigung 
des Wasserbedarfs des Ökosys-
tems und der Regenerationsrate 
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Autor Art der Veröffentlichung Art der Wasserverwendung Wirkungskategorie Kurzbeschreibung 

Bayart et al. 
(2010) 

Übersicht, Definition; Anforderungen an 
zukünftige Methoden 

Klassifizierung/ 
Definitionen  

Vorschlag: Wasserversorgung 
heutiger und zukünftiger 
Nutzer und Ökosysteme 

Liefert einen konzeptionellen 
Rahmen, Definitionen und Anfor-
derungen für zukünftige Metho-
denvorschläge; kein eigener Me-
thodenvorschlag 

Berger and 
Finkbeiner 
(2010) 

Literaturstudie - - Übersicht über bisherige Metho-
den im Bereich Bewertung der 
Wasserverwendung; Vermischung 
Water Footprint und LCA 

Ridoutt and 
Pfister (2010) 

Water Footprint  
Methodenverweiterung 

 Süßwasserverbrauch  Wasserknappheit Weiterentwicklung des volumetri-
schen Water Footprint; Berück-
sichtigung von regionaler Wasser-
verfügbarkeit; fokusiert die nicht-
nachhaltige Verwendung von 
Wasser 

Roth et al. 
(2010) 

Literaturstudie - - Zusammenfassung bis dahin ver-
fügbarer Methoden 

Van Zelm et al. 
(2010) 

Methodenvorschlag Süßwasserverbrauch/ 
Entnahme von Grundwasser 

Ökosystemfunktion Bewertung der Umweltwirkungen 
mit Hilfe des Zusammenhangs 
zwischen Grundwasserabsenkun-
gen und dem Verschwinden von 
Pflanzenarten in den Niederlanden 

Verones et al. 
(2010) 

Methodenvorschlag Abwasserqualität Ökosystemqualität Bewertung der Veränderung der 
Wasserqualität anhand der Bezie-
hung zwischen dem Anstieg der 
Wassertemperatur und dem Ver-
schwinden von Arten 

Boulay et al. 
(2011a)  

Methodenvorschlag Erfassung und Bestimmung von 
qualitativen Indikatoren 

Wasserqualität Sachbilanzmethode, zur Bestim-
mung der Wasserqualität; Metho-
de zur Datenerfassung, keine Be-
wertung 
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Autor Art der Veröffentlichung Art der Wasserverwendung Wirkungskategorie Kurzbeschreibung 

Hanafiah et al. 
(2011) 

Methodenvorschlag Süßwasserverbrauch Ökosystemfunktion  
(Biodiversität) 

Ermittlung des Zusammenhangs 
menschlicher Wasserverwendung 
und dem Verschwinden von Süß-
wasserfischarten 

Jeswani and 
Azapagic (2011) 

Water Footprint Literaturstudie  -  -  - 

Lévová and 
Hauschild 
(2011) 

Methodenvorschlag Süßwasserverbrauch Ökosystemfunktion Ermittelt das Verhältnis der Ver-
wendung zur regionalen Wasser-
verfügbarkeit abzüglich das natür-
lichen Wasserbedarfs 

Motoshita 
(2011) 
 

Methodenvorschlag öffentliche 
Trinkwasserversorgung 

Menschliche Gesundheit Ermittelt den Einfluss der 
Wasserknappheit auf die 
menschliche Gesundheit auf 
Länderebene. 

Stoeglehner et 
al. (2011) 

Ecological Footprint/ 
Water Footprint Methodenerweiterung 

Wasserverfügbarkeit in einem 
Gebiet  

Water Supply Footprint/ 
Nachhaltige Wasserversor-
gung 

Neue Methode zur Ermittlung der 
Wasserverfügbarkeit zur Trink-
wasserversorgung, kann abgegli-
chen werden mit dem Wasserbe-
darf einer Region 

Hospido et al. 
(2013) 

Sachbilanzmethode/ 
Methodenerweiterung 

Wasser für 
Bewässerungsmaßnahmen 

keine Wirkungsbewertung Irrigation mix concept: 
Sachbilanzmethode für die 
Beurteilung der 
Zusammensetzung von Wasser für 
Bewässerungsmaßnahmen. 

Nuñez (2013) Anwendung und Kombination 
vorhandenener Methoden   

Süßwasserverbrauch Ressourcenverbrauch; 
Ökosystemfunktion 

Untersuchung der Wirkungen des 
Wasserverbrauchs für den Anbau 
von Energiepflanzen. Anwendung 
der des Water Stress Index (WSI) 
von Pfister et. al. (2009) in 
Kombination mit dem green water 
scarcity indes (GWSI) des Water 
Footprint Network  
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Autor Art der Veröffentlichung Art der Wasserverwendung Wirkungskategorie Kurzbeschreibung 

Ridoutt&Pfister 
(2013) 

Methodenerweiterung Water Footprint Süßwasserverbrauch, 
quantitativ und qualitativ 

Eutrophierung; Menschliche 
Gesundheit; Aquatische 
Toxizität 

Berechnung eines 
Einzelindikatores für die 
Bewertung des quantitativen und 
qualitativen Verbrauchs von 
Wasser im Rahmen des Water-
Footprint. Ergänzung der Methode 
von Ridoutt&Pfister (2010) . 

Bayart et al. 
(2014) 

Methodenerweiterung Water Footprint Süßwasserverbrauch, 
quantitativ und qualitativ 

- Entwickelt einen „Water Impact 
Index“ und kombiniert dafür einen 
Qualitätsindex und einen 
Knappheitsindex. Methode 
orientiert sich an Ansätzen der 
Ökobilanzierung.  

Motoshita 
(2014) 

Methodenvorschlag Süßwasserverfügbarkeit für die 
Landwirtschaft 

Wasserversorgung;  
Menschliche Gesundheit 

Ermittlung der Auswirkungen auf 
die menschliche Gesundheit durch 
Wasserknappheit in der 
Landwirtschaft. 

Berger (2014) Methodenvorschlag Süßwasserverbrauch Ressourcenverbrauch WAVE-Modell ermittelt die 
Anfälligkeit eines Einzugsgebietes 
gegenüber dem Aufbrauch der 
Ressource Süßwasser. 

Nuñez (2015) Weiterentwicklung einer vorhandenen 
Methode auf kleinere 
Wassereinzugsgebiete 

Süßwasserverbrauch Wasserknappheit Berechnung des Water Stress 
Index (WSI) von Pfister et al. 
(2009) in verschiedenen zeitlichen 
Szenarien für untergeordnete 
Wassereinzugsgebiete in Spanien. 
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5.2 Untersuchte Wirkungskategorien 

Wirkungskategorien werden im Wirkungsbilanzschritt einer Ökobilanz gebildet und geben 

durch ihre Indikatorwerte Auskunft über das Ausmaß einer Wirkung bestimmter In- oder Out-

puts, die während der Sachbilanzierung zusammengestellt wurden. Nach der ISO-Definition 

repräsentiert eine Wirkungskategorie eine Klasse von Umweltproblemen, zu denen einzelne 

Sachbilanzflüsse beitragen (Udo de Haes et al. 1999a). Einige Autoren der untersuchten Aufsät-

ze verwenden bereits vorhandene Wirkungskategorien oder modifizieren diese für ihre Anwen-

dung. Zumeist beruhen die vorgestellten Kategorien auf den bekannten (Udo de Haes et al. 

1999b) Midpoint-Wirkungskategorien „abiotischer Ressourcenverbrauch“ oder “Landnutzung“. 

Die neuen Wirkungskategorien wie „Freshwater depletion“ (Milá i Canals et al. 2009), 

Freshwater deprivation“ (Bayart et al. 2010) lassen sich ebenfalls der Wirkungskategorie „abio-

tischer Ressourcenverbrauch“ zuordnen. Diese Wirkungskategorien beschreiben jeweils die 

Auswirkungen der Wasserentnahme, das als Input in das betrachtete Produktsystem fließt (Udo 

de Haes et al. 1999b). Eine neue Wirkungskategorie „regional water balance“ wird neben ande-

ren von Heuvelmans et al. (2005) vorgestellt. Dabei werden die Output-Flüsse aus dem Pro-

duktsystem und deren Auswirkungen auf den regionalen Wasserhaushalt bewertet. Auch 

(Berger et al. 2014) ermitteln mit ihrem WAVE-Model (water accounting and vulnerability) die 

Anfälligkeit eines Wassereinzugsgebietes gegenüber dem Aufbrauch der Ressource Süßwasser. 

Die Verwendung und vor allem die Übernutzung von Wasserressourcen haben Auswirkungen 

auf die Lebensbedingungen von Menschen, Tieren und Pflanzen. Deshalb verwendet ein Groß-

teil der Autoren Wirkungskategorien, die die Auswirkungen der Wasserverwendung auf be-

stimmte Ökosystemfunktionen (Van Zelm et al. 2010; Hanafiah et al. 2011; Lévová & 

Hauschild 2011) oder die menschliche Gesundheit bewerten (Milá i Canals et al. 2009; Pfister et 

al. 2009). Die neueren Methoden von (Boulay et al. 2011b) und (Motoshita et al. 2011; 

Motoshita et al. 2014) fokussieren besonders auf die Bewertung der Auswirkungen des Wasser-

verbrauchs auf die menschliche Gesundheit. In die Modellierung fließen dafür bei (Boulay et al. 

2011b) auch das Ausmaß der Einwirkungen in räumlicher (exposure) und zeitlicher Dimension 

(fate) oder bei (Motoshita et al. 2014) auch sozio-ökonomische Kompensationsmöglichkeiten 

ein. 

Einige der hier betrachteten Bewertungsmethoden nutzen Wasserhaushaltelemente als Indikato-

ren für die Intensität der Landnutzung (Baitz et al. 2000) oder untersuchen den Einfluss der 

Landnutzung auf die Wasserverfügbarkeit (Schweinle 2000; Heuvelmans et al. 2005; Maes et 

al. 2009). Schon 1981 verwies Falkenmark darauf, dass der Wasserhaushalt untrennbar mit der 

Landnutzung verbunden ist und dass dieser Zusammenhang unbedingt bei der Umweltplanung 

und Umweltbewertung berücksichtigt werden sollte. Bei den meisten Methoden werden quanti-

tative Auswirkungen der Wasserverwendung bewertet. Nur bei Verones et al. (2010), 

Frischknecht et al. (2009) und Boulay et al. (2011a) werden auch qualitative Veränderungen 

von Wasserressourcen durch ihre Verwendung betrachtet.  
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5.3 Wasserhaushaltselemente als Indikatoren 

Die betrachteten Methodenvorschläge unterscheiden sich auch aufgrund der verwendeten Ele-

mente der Wasserhaushaltgleichung, die für die Bewertung der Wasserverwendung herangezo-

gen werden. Diese sogenannten Indikatoren sind ein wichtiger Bestandteil der Sachbilanz, um 

nachfolgende Bewertungen vornehmen zu können. Mit Hilfe eines Sets von Bewertungsindika-

toren können einzelne Produktsysteme oder Maßnahmen miteinander verglichen werden. Die 

Wahl der Indikatoren sollte laut Owens (2002) flexibel je nach Charakter des untersuchten Sys-

tems erfolgen. Auch wenn der gesamte Wasserverbrauch zweier Systeme gleich sei, könne es 

trotzdem große Unterschiede bei den einzelnen Verbrauchsströmen und der lokalen Belastung 

geben. 

Bei einem großen Teil der Methoden wird die Wasserverwendung quantitativ bewertet. Ein 

kleinerer Teil setzt sich mit der wesentlich schwierigeren qualitativen Bewertung der Wasser-

verwendung auseinander. Eine quantitative Erfassung der Wasserverwendung gibt jedoch wenig 

Auskunft über dessen qualitative Veränderung und die daraus resultierenden Auswirkungen auf 

angrenzende Ökosysteme. 

Die quantitativen Methoden beruhen auf der Bewertung der Verwendung oder des Aufbrauchs 

von blauem Wasser, also von Grund- oder Oberflächenwasser (Frischknecht et al. 2009; Milá i 

Canals et al. 2009; Pfister et al. 2009; Van Zelm et al. 2010; Boulay et al. 2011a; Hanafiah et al. 

2011; Lévová & Hauschild 2011). Dabei wird meist die Entnahme aus dem ursprünglichen Ge-

wässer und die anschließende Verwendung bewertet, das heißt, es wird -nach der Klassifikation 

von Owens- die Nutzung „off-stream consumptive“ betrachtet.  

Ein völlig anderer Ansatz wird von Dewulf et al. (2007) präsentiert, bei dem der Umwelt entzo-

gene Exergie als Indikator für die Bewertung der Süßwasserentnahme benutzt wird. Die Metho-

de wurde jedoch zur Bewertung des Abbaus verschiedener natürlicher Ressourcen konzipiert, 

nicht explizit für Wasser. 

Eine kleinere Gruppe von Methodenvorschlägen konzentriert sich auf die Bewertung des Ver-

brauchs von grünem Wasser. Dabei werden Parameter der Wasserhaushaltsgleichung, wie Eva-

poration, Infiltrationsfähigkeit, Abfluss oder Grundwasserneubildungsrate als Indikatoren für 

die Auswirkungen der Landnutzung verwendet (Baitz et al. 2000; Heuvelmans et al. 2005; Maes 

et al. 2009).  

Die Wasserqualität wird aufgrund seiner Komplexität nur in wenigen Methodenvorschlägen  

thematisiert. Verones et al. (2010) konzentrieren sich nur auf die Temperaturänderungen in na-

türlichen Fließgewässern durch die Einleitung von Kühlwasser aus Industrieanlagen und Atom-

kraftwerken. Sie bewerten dabei den Qualitätsverlust für das Ökosystem über die Empfindlich-

keit der Süßwasserfauna gegenüber Temperaturerhöhungen des Wassers. Boulay et al. (2011a) 

stellen eine Sachbilanzmethode zur Erfassung der Wasserqualität vor, bei der mit Hilfe einer 

großen Zahl von Indikatoren die Wasserqualität in Klassen eingeteilt wird. Die Klassen ergeben 

sich jeweils aus den Anforderungen der Nutzer und internationalen Grenzwerten und Richtli-

nien. Frischknecht et al. (2009) bewerten innerhalb ihrer Methode der ökologischen Knappheit 
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auch die Grundwasserqualität anhand der Abweichung der aktuellen Nitratkonzentration im 

Vergleich zu festgelegten Grenzwerten.  

5.4 Wirkungskategorien und Charakterisierungsfaktoren  

Laut ISO 14044 dienen Charakterisierungsfaktoren, durch Bewertung und Gewichtung, der 

Umwandlung von Sachbilanzergebnissen in die gemeinsame Einheit des Wirkungsindikators. 

Bei der Bewertung der Wasserverwendung gibt es auf den ersten Blick nicht so viele verschie-

dene In- oder Outputs, die zu der betreffenden Wirkungskategorie beitragen, wie beispielsweise 

beim Versauerungs- oder Treibhauspotential. Dennoch sollten auch die verschiedenen Formen 

der Wasserverwendung bewertet werden, bevor sie zu einem allgemein vergleichbaren Indika-

torwert zusammengefasst werden. Je nach Zeit und Ort der Wasserverwendung sind dessen 

Auswirkungen auf umliegende Ökosysteme oder den Menschen durchaus unterschiedlich. Zu-

dem ist es sinnvoll, eine Gewichtung zwischen den verschiedenen Formen und Qualitäten von 

Wasser einzuführen, bevor diese zu einem Indikatorwert zusammengefasst werden. Für die 

Einführung eines solchen Charakterisierungsfaktors muss eine Referenz bestimmt werden, zu 

welcher die untersuchte Wasserverwendung ins Verhältnis gesetzt wird. Diese Referenz kann 

einen quantitativen oder qualitativen Charakter haben. Die hier ausgewerteten Methodenvor-

schläge präsentieren dafür jeweils unterschiedliche Lösungen.  

5.4.1 Ressourcenverbrauch 

Quantitativ wertende Methoden, die als Wirkungskategorie den Verbrauch von natürlichen Res-

sourcen vorschlagen, stellen oft die entnommene Wassermenge ins Verhältnis zu dem verfügba-

ren Angebot. Dazu wird meist die regionale Wasserverfügbarkeit auf Ebene eines Wasserein-

zugsgebiets herangezogen. Bei deren Ermittlung werden teilweise die Regenerationsfähigkeit 

der Reserve oder der Wasserbedarf des natürlichen Ökosystems berücksichtigt. Pfister et al. 

(2009) entwickeln den von Smakhtin et al. (2004b) eingeführten „Water Stess Index“ (WSI) 

weiter. In seiner ursprünglichen Form ist er das Verhältnis der entnommenen Menge Wasser zur 

gespeicherten Menge, abzüglich des Wasserbedarfs der natürlichen Umwelt. Pfister et al. (2009) 

berücksichtigen bei der jährlichen hydrologischen Verfügbarkeit eines Wassereinzugsgebiet 

noch die Standardabweichung der Niederschlagsverteilung. Der WSI in seiner ursprünglichen 

Form wird von Milá i Canals et al. (2009) als Charakterisierungsfaktor für ihre neu eingeführte 

Wirkungskategorie „Freshwater Ecosystem Impacts“ (FEI) vorgeschlagen. Des Weiteren entwi-

ckeln Milá i Canals et al. (2009) die von Guinée and Heijungs (1995)  vorgeschlagene Wir-

kungskategorie „Abiotic Depletion Potential“ (ADP, siehe Formel (5-1) weiter und verwenden 

diese als Charakterisierungsfaktor für ihre neue Wirkungskategorie „Freshwater Depletion“ 

(FD).  
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Das ursprüngliche ADP (Guinée & Heijungs 1995) wurde entwickelt, um das Ausmaß der Res-

sourcenentnahme zu bewerten (5-2). Es setzt die Entnahmemenge pro Zeiteinheit einer Res-



5. Vorstellung bisheriger Methodenvorschläge 

57 

source (DRi) ins Verhältnis zu seiner Gesamtreserve (Ri). Das Ergebnis, also der jährlich ent-

nommene Anteil der Ressource, wird mit der Reichweite (Rref
2
 ∙ DRref

-1
) einer Referenzressource 

gewichtet. Das modifizierte ADP (Milá i Canals et al. 2009) berücksichtigt, dass sich Wasser-

speicher selbst regenerieren können, genauso wie biotische Ressourcen. Daher berücksichtigt 

das von Milá i Canals et al. (2009) präsentierte ADP die Entnahmerate (ERi) abzüglich der Re-

generationsrate (RRi) und setzt diese ins Verhältnis zur Gesamtreserve. Anschließend wird es 

mit der Reichweite der Referenzressource multipliziert, um eine gemeinsame Einheit zu erhal-

ten.  
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Frischknecht et al. (2009) gewichten den Wasserverbrauch gemäß der Knappheit innerhalb ei-

nes Landes. Sie setzen die Wasserentnahme ins Verhältnis zu einer kritischen Entnahmemenge. 

Diese wird nach einer Klassifizierung der OECD (OECD 2004), die den Druck auf die Wasser-

ressourcen eines Landes angibt, auf 20% des gesamten Wasserangebots festgesetzt. Mit dieser 

Methode ermitteln Frischknecht et al. (2009) einen landesweiten Gewichtungsfaktor.  

Heuvelmans et al. (2005) schlagen als Indikator des Ressourcenverbrauchs die Lebensdauer der 

Ressource bei derzeitiger Verbrauchsrate vor. Dabei wird neben der Entnahme auch die Erneue-

rung der Ressource durch Niederschlag berücksichtigt (5-3). Ist die Entnahme (U) größer als die 

Nachlieferung aus Niederschlag (P), wird die Reserve (R) aufgebraucht. Der Indikatorwert zeigt 

dann in diesem Fall die Reichweite der Reserve an. Ist jedoch die Entnahme geringer als die 

Nachlieferung aus Niederschlag, bleibt die Reserve unangetastet, der Indikator nimmt einen 

negativen Wert an und bedeutet den Autoren nach die Zeitspanne, bis der Überschuss aus Nie-

derschlag die Größe der Reserve erreicht hat. 

PU

R
Ind

A



 

(5-3) 

Der von Berger et al. (2014) vorgeschlagene WDI (Water Depletion Index) bezeichnet die An-

fälligkeit eines Einzugsgebietes gegenüber dem Aufbrauch der Ressource Süßwasser aufgrund 

von Wasserentnahmen. Der Index berechnet sich als eine Funktion des sogenannten CTA (Con-

sumption to Availability), der das Verhältnis des Verbrauchs zu den verfügbaren Ressourcen 

ausdrückt. 

Für alle Methoden, die einen Indikator mit Hilfe der verfügbaren Ressourcen berechnen, erge-

ben sich Probleme bei der Quantifizierung dieser verfügbaren Ressourcen. Diese entstehen zum 

einen bei der Abgrenzung der Wasserkörper in kleineren Gebietseinheiten, wie zum Beispiel 

einem Feld. Des Weiteren können Probleme aufgrund unzureichender Datenverfügbarkeit, unter 

anderem zur Abschätzung des sonstigen Wasserverbrauchs im Gebiet, auftreten. (Berger et al. 

2014) argumentieren aus diesem Grund, dass in die Ermittlung der verfügbaren Ressourcen 

nicht nur Abflussgrößen, sondern auch Reservoirs wie Seen oder Stauseen und Feuchtgebiete 

einbezogen werden sollten. 
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5.4.2 Menschliche Gesundheit 

Einige neuere Methodenvorschläge gehen einen Schritt weiter und beschreiben Modelle, die für 

die Bewertung einer Endpunkt-Wirkungskategorie geeignet sind. Die menschliche Gesundheit 

stellt dabei einen zentralen Wirkungsendpunkt dar, da sowohl das Leben als auch das wirt-

schaftliche Handeln des Menschen von der Verwendung von Wasser abhängig sind. Bei Boulay 

et al. (2011b) wird für die Berechnung des Charakterisierungsfaktors der lokale Wasserstress, 

das Ausmaß, in dem der Nutzer Änderung der Wasserverfügbarkeit ausgesetzt ist sowie die 

jeweilige Wirkungen eines Wassermangels auf die menschliche Gesundheit berücksichtigt. 

Motoshita et al. (2011) stellen ebenfalls eine Methode zur Quantifizierung des Einflusses der 

Wasserknappheit auf die menschliche Gesundheit vor. Die sogenannten Schadfaktoren (damage 

factors) werden auf Länderebene ermittelt und in DALYs (Disability Adjusted Life Years) aus-

gedrückt, was die Beeinträchtigung des normalen Lebens durch Krankheit oder Tod bezeichnet. 

In die Berechnung fließen statistischen Knappheitsfaktoren, das Bruttoinlansprodukt, die Was-

serverfügbarkeit und statistische Daten zu Krankheitsfällen ein. Die Schadfaktoren sind jedoch 

keine Charakterisierungsfaktoren die für die Bewertung von Sachbilanzflüssen verwendet wer-

den könnten. In einer weiteren Veröffentlichung berechnen Motoshita et al. (2014) Midpoint 

und Endpoint Charakterisierungsfaktoren, mit deren Hilfe die Auswirkungen der Wasserknapp-

heit in der Landwirtschaft auf die Lebensmittelversorgung und damit auf die menschliche Ge-

sundheit ermittelt werden können. Dabei wird aber auch die Fähigkeit eines Landes zur Kom-

pensation von Mindererträgen in der Landwirtschaft durch internationalen Handel berücksich-

tigt.  

5.4.3 Landnutzung 

In anderen Methodenvorschlägen stehen die Auswirkungen der Verwendung von grünem Was-

ser, also dem nur von Pflanzen nutzbaren Wasser, im Vordergrund. Durch die Anlage von Infra-

struktur, durch land- und forstwirtschaftliche Nutzung sowie weitere Maßnahmen gestaltet der 

Mensch die Landschaft und greift dabei auch in den natürlichen Wasserhaushalt ein. So werden 

zum Beispiel Verdunstungs-, Abfluss- und Infiltrationsraten verändert. Diesen Zusammenhang 

nutzen einige Autoren für ihre Methodenvorschläge, um die Auswirkungen der Landnutzung 

auf den Wasserhaushalt zu bewerten. So beruhen die Indikatoren für Landnutzung bei 

Heuvelmans et al. (2005) auf einfachen Zusammenhängen des Wasserhaushalts, die etwas über 

das Überflutungsrisiko, Trockenheitsrisiko oder den Niederschlagsüberschuss aussagen.   

 Überflutungsrisiko: O
R  (Oberflächenabfluss) 

 Trockenheitsrisiko: ETP
i
  (infiltrierender Niederschlag-Evapotranspiration) 

 Niederschlagsüberschuss: ETP   (Niederschlag- Evapotranspiration) 

Dabei scheint der Indikator für das Trockenheitsrisiko einen Wiederspruch in sich zu bergen, da 

von dem schon in den Boden infiltrierten Niederschlag nochmals die Evaporation abgezogen 

wird. Die Evaporation bezeichnet Wasser, das von Oberflächen verdunstet, dieses Wasser ge-

langt niemals in den Boden und kann auch nicht von Pflanzen über die Wurzeln aufgenommen 

werden. Wenn mit diesem Indikator eine Art Bodenspeicheränderung berechnet werden sollte, 
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müsste vom infiltrierten Niederschlag die transpirierte Menge Wasser sowie die Tiefensicke-

rung abgezogen werden. Die genaue Bedeutung des Indikators wird jedoch von den Autoren 

nicht näher erläutert. 

Heuvelmans et al. (2005) führen zusätzlich eine neue Wirkungskategorie: „regional water ba-

lance“ ein, die den Einfluss der Landnutzung auf den regionalen Abfluss abbilden soll. Dabei 

wird der aktuelle Wasserhaushalt im Hinblick auf das Trockenheits- oder Überflutungsrisiko 

mit dem eines Referenzökosystems verglichen. Es wird empfohlen, als Referenzökosystem die 

Potentielle Natürliche Vegetation (PNV) heranzuziehen.  

Auch andere Autoren, die sich mit der Bewertung der Landnutzung mit Hilfe von Wasserhaus-

haltsparametern beschäftigen, benutzen als Referenzsystem die PNV. So zum Beispiel Maes et 

al. (2009), die den Abfluss und die Evapotranspiration der aktuellen Landnutzung ( act
ET ) mit 

der des potentiellen natürlichen Ökosystems ( PNV
ET ) vergleichen. Entspricht dabei entweder 

Evapotranspiration oder Abfluss derjenigen der PNV, ist die Wirkung minimal. Für eine kom-

plett versiegelte Fläche ohne Pflanzenbewuchs wird vereinfachend eine aktuelle Evapotranspi-

ration ( act
ET ) von 0 unterstellt, wodurch die Wirkung auf das terrestrische Ökosystem (TWI) 

maximal ist. Transpiriert die aktuelle Landnutzung jedoch mehr Wasser als die PNV, gelangt 

immer weniger Wasser in den Vorfluter und nachfolgende aquatische Ökosysteme können 

Schaden nehmen, was durch den Wirkungsindikator AWI ausgedrückt wird. Die maximale 

Wirkung bzw. Schädigung wird erreicht, wenn sich die Evapotranspiration der aktuellen Land-

nutzung ( act
ET ) an einen Grenzwert annähert oder ihn überschreitet, der den minimalen Was-

serbedarf des Ökosystems ( EWR
ET ) markiert. Der terrestrisch-aquatische Indikator (TAWI) 

vereint schließlich die terrestrischen und aquatischen Wirkungen in einem Wert. Er bewegt sich 

zwischen 0 und 1 und kann in zwei Fällen den Maximalwert annehmen. Und zwar, wenn act
ET  

gleich null ist oder gleich hoch bzw. höher als der Wasserbedarf des Ökosystems ( EWR
ET ), 

dann nimmt TAWI den maximalen Wert 1 an. Die Gleichungen (5-4) bis (5-6) enthalten die 

Berechnungsvorschriften für die Ermittlung des TAWI für unterschiedliche Ausgangssituatio-

nen. Im Kapitel 6.1 wird die Methode von Maes et al. (2009) anhand eines Beispiels demons-

triert. 

PNV

actPNV

PNVact
ET

ETET
TAWI:ETET


  (5-4) 

PNVEWR

PNVact

EWRactPNV
ETET

ETET
TAWI:ETETET




  (5-5) 

1 TAWI:ETET
EWRact

 (5-6) 

Baitz et al. (2000) benutzen neben anderen die Grundwasserneubildungsrate und die Abfluss-

regulierung als Indikatoren für ihre Bewertungsmethode der Landnutzung. Sie benutzen den 

Zustand einer Fläche vor der Umwandlung als Referenz und berechnen damit die Differenz der 

Indikatorwerte zwischen aktueller Verwendung und Referenz. Dabei werden verschiedene Was-

serhaushaltsparameter wie Jahresniederschlag, nutzbare Feldkapazität, Verdunstung, Infiltration 

und Hangneigung für eine Klassifizierung nach dem Grad der Funktionserfüllung herangezo-
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gen. Die Klassifizierung von „gering“ bis „sehr hoch“ erfolgt dabei mit Hilfe vorhandener Me-

thoden aus der Geoökologie (Marks et al. 1992). 

Auch Schweinle (2000) entwickelt im Rahmen einer Methode zur Bewertung der Landnutzung 

einen Indikator zur Ermittlung der Auswirkungen der Flächennutzung auf die Grundwasser-

spende auf Basis der Wasserhaushaltsgleichung. Der Indikator im Bereich Wasser wird mit 

Hilfe von Regressionsfunktionen für die Grundwasserspende verschiedener Landnutzungsfor-

men berechnet. Der Indikator ergibt zusammen mit weiteren Indikatoren, die ebenfalls Auswir-

kungen einer Flächennutzung beschreiben (Bodenverdichtung, Erosion, Eutrophierung etc.), ein 

Gesamtbild einer bestimmten Landnutzungsform, die dann mit anderen verglichen werden kann. 

Bei Dewulf et al. (2007) wird der Ressourcenverbrauch im Allgemeinen, darunter auch die 

Wasserentnahme, durch Berechnung des Entzugs von Exergie aus der Umwelt bewertet. Die 

Analyse der Exergie ermöglicht laut Dewulf et al. (2007) die Bewertung der quantitativen und 

qualitativen Eigenschaften einer Ressource. Sie unterscheiden dabei zwischen Exergie-

Beständen, wie Wasser oder fossilen Brennstoffen und Exergie-Flüssen, wie Sonneneinstrah-

lung oder Wind. Die Exergie verschiedener Produkte wird aus ihrer chemischen Zusammenset-

zung berechnet. Anhand des Ergebnisses kann die Entnahme von Exergie aus der Umwelt durch 

zwei Produkte verglichen werden. Der Ansatz ermöglicht den Vergleich von sehr verschiedenen 

Arten von Produkten mit gleichem Nutzen (z.B. biologische und technische Produkte), die mit 

anderen Methoden nur schwer vergleichbar sind. 

5.4.4 Ökosystemfunktionen 

Eine weitere, oft verwendete Wirkungskategorie ist die Beeinträchtigung von natürlichen Öko-

systemfunktionen durch die Entnahme von Süßwasser durch den Menschen. Wird blaues Was-

ser vom Menschen der Umwelt entzogen, kann auch die Verfügbarkeit von grünem Wasser für 

das Pflanzenwachstum beeinflusst werden. Damit kann sich die Entnahme von Wasser sowohl 

auf nahe aquatische, aber auch auf angrenzende terrestrische Ökosysteme auswirken.  

Milá i Canals (2009) schlagen zur Bewertung solcher Wirkungen die Wirkungskategorie FEI 

„Freshwater ecosystem impacts“ vor. Untersucht wird damit die Schädigung von Ökosystemen 

z.B. aufgrund von Grundwasserabsenkungen durch die übermäßige Wasserentnahme des Men-

schen. Als Charakterisierungsfaktor werden bereits bekannte Indikatoren empfohlen, darunter 

der bereits erwähnte WSI (Water Stress Index), aber auch die Indikatoren WUPR „Water Use 

per Resource“ und WRPC „Water Use per Capita“ (Falkenmark 1986)
1
. WUPR bezeichnet den 

Anteil der aktuellen Wasserentnahme an der Gesamtressource. 1-WUPR gibt den Prozentsatz 

der Ressource, der für andere Verwendungen, außer der anthropogenen, z.B. für umliegende 

Ökosysteme zur Verfügung steht. Der Indikator WRPC wird häufig verwendet, um die Wasser-

knappheit eines Landes anzugeben (Chenoweth 2008b; FAO 2011). Dabei wird die bekannte 

verfügbare Wassermenge durch die Anzahl der Einwohner geteilt. 500 m
3
 pro Kopf und Jahr 

gilt dabei als eine untere Grenze und zeigt eine große Konkurrenz um die Ressource an 

(Falkenmark 1986). Dieser Indikator sagt jedoch nichts über die Wasserverfügbarkeit für Öko-

systeme aus, wodurch er weniger für die Bewertung der Ökosystemschäden geeignet ist. 

                                            
1 Der Falkenmark-indikator wurde auch bereits im Abschnitt 2.6.3 diskutiert 
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Pfister et al. (2009) bewerten neben anderen Wirkungskategorien auch die Veränderungen der 

Ökosystemqualität durch die Entnahme von Wasser. Sie stellen die Wasserentnahme ins Ver-

hältnis zur Nachlieferung aus Niederschlag und gewichten diesen Wert mit einem Charakterisie-

rungsfaktor. Dieser Charakterisierungsfaktor drückt den limitierenden Einfluss der Wasser-

knappheit auf das Pflanzenwachstum aus. Für die Berechnung des Faktors, der Werte zwischen 

0 und 1 annehmen kann, wird eine Korrelation zwischen der Artenvielfalt von Gefäßpflanzen 

und der Nettoprimärproduktion einer Fläche ausgenutzt. Die Nettoprimärproduktion wird von 

mehreren Faktoren, darunter der Wasserverfügbarkeit begrenzt. Der verwendete Charakterisie-

rungsfaktor wurde von den Autoren auf Ebene für große Wassereinzugsgebiete und Länder in 

einem globalen Raster berechnet. 

Den Zusammenhang zwischen Absenkungen des Grundwasserspiegels und dem Verschwinden 

von Pflanzenarten nutzen auch van Zelm et al. (2010), um die Beeinträchtigung von Ökosyste-

men durch die Entnahme von Grundwasser zu ermitteln. Sie präsentieren einen Charakterisie-

rungsfaktor, bei dem die Veränderung der Artenzusammensetzung als ein Maß für die Beein-

trächtigung des Ökosystems durch Grundwasserspiegelabsenkungen verwendet wird. Das Auf-

treten bestimmter Pflanzenarten wird dabei mit Hilfe eines Modells für die verschiedenen geo-

graphischen Regionen in den Niederlanden ermittelt. Im Modell werden die Ellenbergschen 

Zeigerwerte genutzt, um die Wahrscheinlichkeit des Auftretens verschiedener Pflanzenarten, 

abhängig von der Wasserverfügbarkeit und unter Berücksichtigung anderer Standortbedingun-

gen, zu bestimmen. Ausgehend von diesen Modellberechnungen wird das potentielle Ver-

schwinden von Pflanzenarten als Funktion einer Absenkung des Grundwasserspiegels darge-

stellt. 

Andere Autoren benutzen dagegen die Veränderung in der Zusammensetzung der  Süßwasser-

fauna als einen Indikator für die Auswirkungen der Wasserentnahme (Hanafiah et al. 2011) oder 

die Qualitätsveränderung durch Wasserverwendung (Verones et al. 2010).  

Hanafiah et al. (2011) gehen von einem Modell aus, bei dem die Abflussmenge an der Mündung 

eines Wassereinzugsgebiets mit der Artenvielfalt von Süßwasserfischen korreliert. Auf dieser 

Basis wird ein Charakterisierungsfaktor ermittelt, der den Einfluss der Wasserentnahme auf die 

Vielfalt an Süßwasserfischarten reflektiert. Die Berechnungen basieren auf Modellannahmen 

und der vermuteten Korrelation zwischen Abflussmenge und Fischarten-Diversität. Aufgrund 

der geringeren Korrelationen wurden dabei jedoch alle Flusseinzugsgebiete in Breiten größer als 

42° und weitere Flussgebiete mit unzureichender Datenverfügbarkeit nicht berücksichtigt, 

wodurch der Charakterisierungsfaktor für viele Einzugsgebiete in Europa und Nordamerika 

nicht anwendbar ist. 

Verones et al. (2010) nutzen die Anpassungsfähigkeit der Süßwasserfauna an eine bestimmte 

Temperaturamplitude, um Qualitätsänderungen in einem natürlichen Gewässer zu bewerten. 

Der Charakterisierungsfaktor beruht auf der Sensitivität der Arten gegenüber Veränderungen 

der Wassertemperatur durch die Einleitung von Kühlwasser aus Kraftwerken oder Industriean-

lagen. Die Temperaturveränderungen eines Fließgewässers werden mit Hilfe eines Models be-

rechnet und danach mit den Temperaturansprüchen einer Auswahl der im Gewässer vorkom-
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menden Tierarten abgeglichen, woraus dann der Anteil der potentiell beeinträchtigten Arten 

ableitet wird. 

Lévová und Hausschilds (2011) Charakterisierungsfaktor CFIE repräsentiert die Sensitivität der 

Umgebung gegenüber Wasserentnahmen. Dabei wird der Anteil der Wasserentnahme (WU) an 

der verfügbaren Menge Wasser (WR) unter Berücksichtigung des Wasserbedarfs des umgeben-

den Ökosystems (EWR) berechnet. Durch die Berücksichtigung des Umweltwasserbedarfs so-

wohl in der Basis als auch im Exponenten, ist der Indikatorwert bei gleicher Entnahme bei hö-

herem Umweltwasserbedarf größer und nimmt bei größer werdender Entnahme exponentiell zu.  

Tabelle 5-2 enthält eine Zusammenfassung der besprochenen Methodenentwürfe sowie der da-

zugehörigen Vorschläge zu Wirkungskategorien, Charakterisierungsfaktoren und Wirkungsend-

punkten. 



 

 

Tabelle 5-2: Studien mit Ansätzen zur Bewertung der Wasserverwendung in LCA  

Autor Bewertung Sachbilanzflüsse untersuchte Aspekte Charakterisierungsfaktoren Endpunkte 

Baitz et al. (2000) quantitativ grünes Wasser Landnutzung Grundwasserneubildungsrate (Bewertung von Niederschlag, 
Feldkapazität, Verdunstung) 

Ökosystemfunktion 

    grünes Wasser Landnutzung Abflussregulation (Bewertung von Bodenbedeckung, 
Hangneigung, Infiltration und Feldkapazität) 

Ökosystemfunktion 

Dewulf et al. 
(2007) 

quantitativ off-stream consumptive CEENE: kumulativer Exergieentzug der 
natürlichen Umwelt 

Exergiegehalt der aus der Umwelt entnommenen Ressource Natürliche Ressourcen 

Frischknecht et al. 
(2009) 

quantitativ off-stream consumptive 
Süßwasser 

Wasserverbrauch Verhältnis von aktuellem und kritischem Wasserverbrauch 
(20% des gesamten Wasserangebots) 

Natürliche Ressourcen 

  qualitativ Output: Schadstoffe ins 
Grundwasser 

Wasserbelastung (Nitrat) Verhältnis aus aktueller und kritischer Belastung laut aktuel-
len politischen Zielen 

Natürliche Umwelt/ 
Ökosystemfunktionen 

Heuvelmans et al. 
(2005) 

quantitativ blaues und grünes Wasser Erschöpfung abiotischer Ressourcen Reserven im Verhältnis zu ihrer Verwendung abzüglich der 
Erneuerung durch Niederschlag 

Natürliche Ressourcen 

    grünes Wasser Landnutzung Differenz zwischen Niederschlag und Evapotranspiration 
(Oberflächenabfluss und Infiltration) 

Ökosystemfunktionen 

    grünes Wasser Regionale Wasserbilanz (Risiko für 
Trockenheit oder Überschwemmungen) 

Verhältnis des aktuellen Zustands zu einem Referenzsystem Ökosystemfunktionen 
Menschliche Gesundheit 

Maes et al. (2009) quantitativ blaues und grünes  Wasser Landnutzung Verhältnis Wasserbedarf aktuelle Landnutzung und natürli-
ches Ökosystem 

Ökosystemfunktionen 

Milá i Canals et al. 
(2009) 

quantitativ blaues Wasser 
off-stream consumptive 

FEI: Freshwater Ecosystem impacts WSI: Wasserentnahme im Verhältnis zum Angebot abzüglich 
des Wasserbedarfs des Ökosystems (Smakhtin et al. 2004b) 

Ökosystemfunktionen 

   blaues Wasser 
off-stream consumptive 

FD: Freshwater depletion ADP: Entnahme im Verhältnis zur Reserve, unter Berücksich-
tigung der Regenerationsrate (Guinée 2002) 

Natürliche Ressourcen 
Menschliche Gesundheit 

Pfister et al. (2009) quantitativ blaues Wasser 
off-stream consumptive 

Ökosystemqualität CFeq: Verletzbarkeit gegenüber Wasserknappheit im Verhält-
nis zum Niederschlag 

Ökosystemfunktionen 

    blaues Wasser 
off-stream consumptive 

Mangelernährung WSI (Water Stress Index) Verbrauch im Verhältnis zur hydro-
logischen Verfügbarkeit 

Menschliche Gesundheit 

    blaues Wasser 
off-stream consumptive 

Aufbrauch von Süßwasser Fdeplation: Anteil der Wasserentnahme, der zur Ausbeutung der 
Ressource beiträgt 

Natürliche Ressourcen 
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Autor Bewertung Sachbilanzflüsse untersuchte Aspekte Charakterisierungsfaktoren Endpunkte 

Van Zelm et al. 
(2010) 

quantitativ blaues Wasser (Grundwas-
ser); 

off-stream consumptive 

Ökosystemschaden Zusammenhang zwischen Grundwasserspiegel-Absenkung 
und dem Verschwinden von Pflanzenarten 

Natürliche Umwelt/ 
Ökosystemfunktionen 

Lévová and 
Hauschild (2011) 

quantitativ blaues Wasser 
graues Wasser 
off-stream consumptive 

Wirkung der Süßwasserverwendung auf 
das Ökosystem  

CFIE: Wasserverwendung im Verhältnis zur regionalen Was-
serverfügbarkeit, abzüglich des natürlichen Wasserbedarfs 

Ökosystemfunktion 
Menschliche Gesundheit 

Boulay (2011) quantitativ 
qualitativ 

blaues Wasser Verringerung der Wasserverfügbarkeit zusammengesetzt aus den Größen: jeweiliger Wasserstress 
(fate), Ausmaß der Einwirkung (exposure); Auswirkung auf die 
menschliche Gesundheit (effect)  

Menschliche Gesundheit 

Motoshita  
et al. (2011) 

quantitativ blaues Wasser Einfluss der Wasserknappheit auf Län-
derebene 

Schadfaktoren auf Länderebene ausgedrückt in DALY/m³, 
keine Charakterisierungsfaktoren für Sachbilanzflüsse 

Menschliche Gesundheit 

Motoshita  
et al. (2014) 

quantitativ blaues Wasser Auswirkung Wasserknappheit in der 
Landwirtschaft  

CFAgr_Endpoint_HHi: Verringerung des Nahrungsangebot im Land 
und in importierenden Ländern; Bevölkerungszahl;  Anteil der 
unterernährten Bevölkerung; Auswirkung auf die Gesundheit  

Menschliche Gesundheit 

Bayart et al. 
(2014) 

quantitativ 
qualitativ 

blaues Wasser Süßwasserverbrauch  Water Impact Index: Kombination eines Qualitätsindex und 
eines Knappheitsindex 

- 

Berger  
et al. (2014) 

quantitativ blaues Wasser Aufbrauch von Süßwasser Charakterisierungsfaktor WDI: Funktion aus dem Verbrauch 
im Verhältnis zur Verfügbarkeit inklusive Wasser in Seen, 
Talsperren und Feuchtgebieten 

Natürliche Ressourcen 

Ridout &Pfister 
(2013)  

quantitativ 
qualitativ 

blaues Wasser Süßwasserverbrauch (in Menge und 
Qualität 

Wirkungsbewertung nach der ReCiPe-Methode 

Eigentlich ein Water Footprint- Ansatz, aber stark vom Ökobi-
lanzansatz geprägt und kann auch für LCAs angewendet 
werden 

Eutrophierung 
Menschliche Gesundheit 
Aquatische Toxizität 
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5.5 Water Footprint Methode 

Oft gibt es Unklarheiten bei der Unterscheidung von Water Footprint und der Bewertung des 

Wasserverbrauchs im Rahmen von Ökobilanzen, wie z.B. bei Jeswani and Azapagic (2011). 

Beide Methoden werden manchmal verwechselt oder als gleichwertig angesehen, unterscheiden 

sich jedoch in einigen Punkten. 

Die Methode des „Water Footprinting“ entwickelte sich aus dem „Virtual Water Konzept“ von 

Allan (1996), das sich hauptsächlich auf den Handel mit in landwirtschaftlichen Produkten ent-

haltenem Wasser bezog. Das Water Footprint-Konzept wurde maßgeblich von Hoekstra (2003) 

entwickelt und ermittelt den gesamten Wasserverbrauch eines Produktsystems. Dabei werden 

sowohl der direkte als auch der indirekte Wasserverbrauch während des gesamten Lebenszyklus 

in die Betrachtung einbezogen. Ähnlich wie zuvor bei der Wasserbewertung in Ökobilanzen 

beschrieben (Kapitel 3.4), wird zwischen dem Verbrauch von grünem, blauem sowie der Abga-

be von grauem Wasser unterschieden. Für die Erstellung eines Water Footprint wird lediglich 

der volumetrische Wasserverbrauch erfasst. Eine Bewertung der potentiellen Umweltwirkungen 

der Wasserentnahme findet dabei nicht statt. Ein Water Footprint kann für ein Produkt, einen 

Konsumenten, einen Produzenten oder für ein bestimmtes Gebiet innerhalb einer bestimmten 

Zeit ermittelt werden und wird immer in Volumeneinheiten Süßwasser pro Jahr angegeben 

(Hoekstra 2009). Inzwischen gibt es Water Footprints für verschiedene Produkte, vor allem aus 

dem landwirtschaftlichen Bereich (Chapagain et al. 2006; Chapagain & Hoekstra 2007; Aldaya 

& Hoekstra 2010; Drastig et al. 2010), sowie für zahlreiche Länder der Erde (Hoekstra & 

Chapagain 2007). Für die Berechnung der nationalen Water Footprints wird der inländische 

Verbrauch heimischer und fremder Wasserressourcen berücksichtigt (Hoekstra et al. 2009a).  

Die Water Footprints der unterschiedlichen Produkte lassen sich jedoch schwer miteinander 

vergleichen, da der Verbrauch aller Wasserarten zu einem Indikator zusammengefasst, aber 

nicht nach Art des Wasserverbrauchs gewichtet wird. Zum Beispiel kann der Verbrauch von 

Wasser aus fossilen Quellen, die sich nicht, oder nur sehr langsam regenerieren, schwerwiegen-

de Folgen für den Wasserhaushalt und umliegende Ökosysteme haben. Dagegen ist der Ver-

dunstungsstrom von Pflanzen (grünes Wasser) ein Element des natürlichen Wasserkreislaufs 

und trägt nicht immer zur Ausbeutung von Ressourcen bei, sondern wird für die Aufrechterhal-

tung des natürlichen Systems benötigt. Der Water Footprint ist einseitig auf die Ermittlung der 

tatsächlichen Wasserverwendung ausgerichtet und kann daher als Indikator für die Kategorie 

„Wasserverbrauch“ dienen. Er ist jedoch kein Maß für die Schwere der Umweltwirkungen, die 

durch Wasserverbrauch oder Wasserverschmutzung hervorgerufen werden. Das Ausmaß einer 

Umweltwirkung hängt immer von den lokalen Gegebenheiten ab, wie dem Wasserangebot ins-

gesamt oder der Anzahl der konkurrierenden Verbraucher (Hoekstra et al. 2011). Hoekstra et al. 

(2009b) argumentieren, dass der Water Footprint sich bewusst von der Ökobilanzierung unter-

scheidet und genau dazu konzipiert wurde, um die exakten Volumina des Wasserverbrauchs zu 

erfassen und keine gewichteten Werte. Der Water Footprint soll klar zeigen, wer wie viel des 

begrenzt verfügbaren Süßwassers nutzt. Auch die Einbeziehung von grünem Wasser sei wich-

tig, da das für die untersuchte Kultur benötigte Wasser dann nicht mehr für andere Pflanzen zur 

Verfügung stehe.   
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Gerbens-Leenes et al. (2009) präsentieren Water Footprints von sowohl biogenen als auch fossi-

len Primärenergieträgern. Bei der Ermittlung des Water Footprints von Bioenergieträgern wird 

die Evapotranspiration einer Vegetationsperiode berücksichtigt. Die Studie unterscheidet nicht 

zwischen den drei Wasserströmen. Deshalb ergibt sich im Vergleich für Bioenergie ein höherer 

Water Footprint als für fossile Energieträger. Die Water Footprints der fossilen Primärenergie-

träger wurden von den Autoren nicht selbst ermittelt, sondern von anderen übernommen. Des-

halb ist deren Berechnung nicht transparent. Die geringen Wasserverbrauchsraten für Kohle 

oder Uran sind nicht verständlich, da beim Abbau in Tagebauen oft ganze Landschaften und 

damit auch der Landschaftswasserhaushalt, durch Abpumpen oder Umleiten komplett verändert 

wird. Auch die mögliche Strahlenbelastung des Wasserkörpers durch den Uranabbau wird we-

der berücksichtigt noch diskutiert. Dieses Beispiel verdeutlicht ebenfalls die Unzulänglichkeiten 

des Water Footprint-Ansatzes. 

Ridoutt and Pfister (2010) stellten einen erweiterten Ansatz des Water Footprinting vor. Die 

vorgeschlagene Methode soll nicht nur den Verbrauch der verschiedenen Wasserarten zusam-

menfassen, sondern auch die unterschiedlichen Flüsse mit Hilfe eines Charakterisierungsfaktors 

bewerten. Im Wesentlichen wird dabei der volumetrische Verbrauch von blauem Wasser mit 

dem regionalen Water Stress Index (WSI) von Pfister et al. (2009) multipliziert. Dadurch wird 

jeder Wasserverbrauch im Lebensweg des Produkts mit seinem potentiellen Beitrag zur regiona-

len Wasserknappheit gewichtet. Die Wasserstressfaktoren beziehen sich dabei auf größere Was-

sereinzugsgebiete. Bei der Berechnung des gewichteten Water Footprint von (Ridoutt & Pfister 

2010) wird der Verbrauch von grünem Wasser daher nicht direkt einbezogen. Es wird argumen-

tiert, dass der Verbrauch von grünem Wasser an sich nicht zur Wasserknappheit beiträgt. Es 

werden lediglich die Auswirkungen der Landnutzung auf die Verfügbarkeit von blauem Wasser 

berücksichtigt. Allerdings wird dabei davon ausgegangen, dass die meisten landwirtschaftlichen 

Kulturen keine negativen Auswirkungen auf die Verfügbarkeit von blauem Wasser haben.  

Durch die Methodenerweiterung von Ridoutt & Pfister (2013) können nun neben quantitativen 

Aspekten auch qualitative Aspekte des Wasserverbrauchs mit Hilfe eines Einzelindikators be-

wertet werden. Auch Bayart et al. (2014) kombiniert in seinem „Water Impact Index“ einen 

Qualitäts- und einen Knappheits-Index zu einem vereinfachten Einzelindikator. Nuñez et al. 

verwenden den 2009 von Pfister et al. entwickelten Water Stress Index (WSI) in Kombination 

mit einem „Green Water Scarcity Index“ (GWSI) um die Wirkungen des Wasserverbrauchs für 

den Anbau von Energiepflanzen in Spanien zu untersuchen (Núñez et al. 2013) und berechnen 

den WSI für 117 untergeordnete spanische Wassereinzugsgebiete (Núñez et al. 2015).  

In den letzten Jahren wurde der Water-Footprint- Ansatz jedoch zunehmend unter Berücksichti-

gung von Ökobilanzaspekten weiterentwickelt, sodass eine Unterscheidung der beiden Metho-

den zuweilen für Nicht-Experten schwierig ist. So publizierten zum Beispiel Berger and 

Finkbeiner (2010) eine Analyse bestehender Methoden und Vorschläge für das weitere Vorge-

hen, in der sie die fließenden Übergänge in den analysierten Methodenvorschlägen thematisie-

ren. Des Weiteren treiben die Bestrebungen der ISO (International Organization for Standar-

dization) die Methodenentwicklung weiter voran. Ähnlich wie der Carbon Footprint, der eine 

verkürzte Ökobilanz darstellt, entwickelte sich der Water Footprint gleichzeitig zu einem Öko-

bilanzbestandteil sowie zu einem eigenständigen Bewertungsinstrument. Seit der Veröffentli-
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chung der ISO 14046 im August 2014 ist die Verschmelzung von Ökobilanz und Water Foot-

print auch offiziell festgelegt. Die Norm fordert ausdrücklich eine Ökobilanz als Basis für eine 

Water Footprint Studie (ISO 2014).  Die Norm enthält jedoch keine Anweisung für eine konkre-

te Methode und enthält unter Punkt 5.6 den Hinweis, dass es bisher kein Konsens über eine 

konsistente Methode für die Verknüpfung von Umweltwirkungen und Sachbilanzflüssen herge-

stellt werden konnte und dass die Entwicklung sich derzeit in unterschiedlichen Stadien befin-

det. Die konkreten Anforderungen der ISO 14046 werden in Kapitel 7.1.2 vorgestellt. 

5.6 Diskussion der Methodenvorschläge 

Die Bewertung des Wasserverbrauchs im Rahmen von Ökobilanzen ist sehr komplex. Der stark 

regionale Bezug der Wasserverwendung erfordert in der Sachbilanzphase einer Ökobilanz die 

Aufnahme von neuen Daten (z.B. Hintergrunddaten), die bisher dort nicht berücksichtigt wor-

den sind. Zum anderen erschweren die komplexen Beziehungen von Landnutzung, Wasserkreis-

lauf und Ökosystemfunktionen eine klare Abgrenzung einzelner Ursache- Wirkungsbeziehun-

gen. Im Allgemeinen werden für Methoden zur Bewertung der Wasserverwendung weniger 

Charakterisierungsfaktoren eingesetzt, die den Stoffströmen bestimmte Wirkungen zuteilen 

sondern vielmehr Faktoren, die im Sinne der ISO-Nomenklatur als Gewichtungsfaktoren be-

zeichnet werden müssten. Diese beurteilen die Bedeutung der in der Sachbilanz erfassten Was-

serströme in Bezug auf eine Referenz.  

Die vorgestellten Methodenvorschläge sind für unterschiedliche Zwecke geeignet und können 

häufig nicht beliebig gegeneinander ausgetauscht werden. Wie in Kapitel 3.4 beschrieben, kon-

zentrieren sich die betrachteten Methoden meist auf die Bewertung einer einzelnen Wirkungska-

tegorie (Ressourcenverbrauch, Ökosystemfunktionen etc.) oder beschränken die Untersuchung 

auf bestimmte Wasserhaushaltselemente. Bei einem Großteil der vorgestellten Methoden ist es 

nicht möglich, diese universell für die Ökobilanzierung von beliebigen Produkten einzusetzen. 

Schwierigkeiten ergeben sich bei der Anwendung einiger Methoden durch aufwendige Zusatz-

berechnungen. Dabei sind einige der vorgestellten Bewertungsmethoden sehr stark auf spezielle 

Modelle angewiesen, was die Integration in den üblichen Rahmen einer Ökobilanz erschwert. 

Viele Details über die lokalen Verhältnisse sind nicht immer bekannt, wenn beispielsweise 

technische Produktsysteme generisch modelliert oder durchschnittliche Werte, zum Beispiel für 

Produktdeklarationen (EPDs), ermitteln werden sollen. Daten aus Wasserhaushaltmodellen 

müssten deshalb für vereinfachte Standardfälle z.B. in der Ökobilanzsoftware zur Verfügung 

gestellt werden. Methodenvorschläge, für die viele lokale Informationen vorhanden sein müs-

sen, stammen zum Beispiel von Baitz et al. (2000), Heuvelmans et al. (2005), Van Zelm et al. 

(2010), Verones et al. (2010) und Hanafiah et al. (2011). Methoden, die relativ einfach umsetz-

bar sind, auch weil die Autoren für ausgewählte Regionen bereits berechnete Faktoren zur Ver-

fügung stellen, beziehen sich meist auf größere geografische oder politische Einheiten 

(Frischknecht et al. 2009; Maes et al. 2009; Milá i Canals et al. 2009; Lévová & Hauschild 

2011). Dem unkomplizierten Einsatz dieser Art von Faktoren steht jedoch eine geringe Mög-

lichkeit der Differenzierung innerhalb des Wassereinzugsgebiets oder der Ländergrenzen ge-



 

68 

genüber. Dadurch können regionale Unterschiede nicht bei der Bewertung berücksichtigt wer-

den und die Ergebnisse besitzen unter Umständen nur eine geringe Aussagekraft. 

Die vorgestellten Methoden unterscheiden sich aufgrund der untersuchten Wirkungskategorien 

(z.B. menschliche Gesundheit, Landnutzung etc.) und der dafür verwendeten Wasserhaushalt-

größen.  

Je nachdem welches Element der Wasserverwendung untersucht wird, ergeben sich unterschied-

liche Wirkungskategorien, sowie unterschiedliche Elemente des Wasserhaushalts, die berück-

sichtigt werden müssen. So kann zum Beispiel nur die Entnahme von qualitativ hochwertigem 

und für den Menschen verfügbarem Wasser bewertet werden, wie z.B. bei Milá i Canals et al. 

(2009), Boulay et al. (2011a) oder Pfister et al. (2009). Ebenso kann aber auch die Wasserver-

fügbarkeit für bestimmte aquatische oder terrestrische Ökosysteme im Fokus stehen (Van Zelm 

et al. 2010; Lévová & Hauschild 2011). Wasser, das sich im Kreislauf befindet, kann durch 

Verwendung nicht per se aufgebraucht werden, sondern verändert nur seine Eigenschaften. Es 

wird zum Beispiel verschmutzt oder als Wasserdampf verdunstet. Wenn Wasser für die mensch-

liche Verwendung bestimmte Eigenschaften aufweisen muss, kann es mit diesen Eigenschaften 

verbraucht werden. Die Bewertung dieses Verbrauchs durch eine Wirkungskategorie funktio-

niert hauptsächlich für blaues Wasser. Die Wirkungen der Verwendung von grünem Wasser 

werden dadurch nur eindimensional erfasst.  

Wird Wasser als Ressource für die menschliche Bedürfnisbefriedigung definiert und daher der 

Verbrauch dieser Ressource bewertet, besteht eine Schwierigkeit darin, zum Beispiel für die 

Methodenvorschläge von Heuvelmans et al. (2005) oder Milá i Canals et al. (2009) die entspre-

chende Ausgangsgröße der Ressource zu ermitteln. Dies bedarf einer genauen Definition der 

betrachteten Ausgangsressource (Grundwasser, Niederschlag, Abfluss etc.). wie z.B. bei der 

Methode von Heuvelmans et al. (2005) für die Bewertung des Ressourcenverbrauchs in der 

Land- bzw. Forstwirtschaft. Es zeigt sich jedoch, dass die für die Bewertung benötigten Parame-

ter nicht genau definiert werden. Es wird nicht erläutert, welche Wasserhaushaltgrößen als „Re-

serven“ in die Berechnung einbezogen werden sollen. Die Autoren argumentieren damit, dass 

die Wasserreserve an einem Ort nicht so leicht durch Wasser von anderen Orten zu ersetzen sei 

und deshalb die Verwendung von globalen Reserven zur Berechnung des Indikators keinen Sinn 

macht. Deshalb schlagen sie vor, Reserven für kleinräumige Gebiete heranzuziehen, welche 

genau, wird aber nicht näher erläutert. Größen, die eventuell in Frage kommen, sind zum Bei-

spiel Grundwasservorräte oder die nutzbare Feldkapazität. Durch das unterschiedliche Volumen 

der beiden Größen würde ihr Einsatz jedoch auch zu unterschiedlichen Ergebnissen führen. 

Große Reserven würden bei aufzehrendem Verbrauch einen hohen Indikatorwert ergeben, was 

eine große Reichweite der Reserve bedeuten würde. Bei nicht aufzehrendem Verbrauch ergebe 

sich bei einer großen Reserve ein großer Wert mit negativem Vorzeichen, was nur bedeuten 

würde, dass es lange dauert, eine solche Reserve aufzubauen. Der Indikator macht also lediglich 

eine Aussage, wie groß die Ressource ist und ob sie aufgezehrt oder erweitert wird. Weitere 

Überlegungen und Beispiele zu diesem Methodenvorschlag werden in Kapitel 6.1 gezeigt.  

Alle Methoden, deren Bewertung auf Angaben zur Ressourcengröße basiert, sind in der Praxis 

schwer anzuwenden, da es schwierig ist, geeignete Daten über den Umfang der verfügbaren 



5. Vorstellung bisheriger Methodenvorschläge 

69 

Wassermenge in einem Gebiet zu bekommen. Angaben zu Grundwasservorräten auf lokaler 

Ebene stehen kaum zur Verfügung. Es sind lediglich Daten über die Flächenausdehnung von 

Grundwasserkörper und deren Wasserstände von verschiedenen Messstellen erhältlich (LfULG 

2011b), doch lassen sich daraus noch keine Reservemengen ableiten. Verfügbar sind Daten zum 

Umfang der Wasserressource jedoch lediglich auf Landesebene z.B. in der Aquastat Statistik 

der FAO (2011) oder auch beim europäischen Amt für Statistik Eurostat (Europäische 

Kommission 2012). Auf Ebene der Wassereinzugsgebiete oder noch kleinräumiger sind keine 

Daten über die Wasserreserve verfügbar. Der Ökobilanzierer ist dabei in der Regel auf Wasser-

haushaltmodelle angewiesen und damit meist auf die Ergebnisse anderer, da er diese Modellie-

rungen meist nicht selbst durchführen kann. Die gleichen Probleme ergeben sich deshalb auch 

bei dem Versuch der Anwendung der Methoden von Milá i Canals et al. (2009) und Pfister et al. 

(2009). Benötigte Daten zur Berechnung der Indikatoren sind auch hier Wasserressourcen und 

Wasserverwendung. Sie ergeben zueinander ins Verhältnis gesetzt einen WSI Faktor. 

Ebenso bedarf die Verbrauchsseite der Definition, was genau bewertet werden soll. Für indust-

riell gefertigte Güter sind meist der Verbrauch von blauem sowie die Abgabe von grauem Was-

ser interessant. Bei der Urproduktion im land- und forstwirtschaftlichen Bereich steht der Ver-

brauch von grünem Wasser im Vordergrund. Zu diskutieren wäre dabei welche Art von Wasser-

entnahmen überhaupt in die Ökobilanz aufgenommen werden sollten und welche Art von Wir-

kungskategorien das betreffen würde. Das führt zu der Überlegung, ob es sinnvoll ist, den Ver-

brauch von grünem Wasser ökobilanziell zu erfassen. Grünes Wasser ist Wasser, das nur von 

Pflanzen aufgenommen werden kann. Die Pflanze gibt den größten Teil des aufgenommenen 

Wassers in Form von Wasserdampf wieder zurück an die Umwelt. Am Beispiel eines Eichenbe-

stands verdeutlicht Larcher (2001) die Wasserbilanz von Waldbeständen und zeigt, dass durch-

schnittlich pro Jahr lediglich 0,5% des aufgenommenen Wassers in der Biomasse gespeichert 

werden. Das heißt, es wird zum Aufbau organischer Substanz benutzt oder in den Zellen und 

Zellzwischenräumen gespeichert. Bäume konsumieren also grünes Wasser, geben den größten 

Teil davon jedoch relativ schnell wieder in die Umwelt ab und damit in den Wasserkreislauf 

zurück. Laut Ellison et al. (2012) leisten Wälder einen sehr großen Beitrag zur Bildung von 

Niederschlag und sind deshalb unersetzlich für den globalen Wasserkreislauf, was bei Bewer-

tungen der Ökosystemleistungen berücksichtigt werden sollte. Wälder oder Plantagen sollten 

deshalb nicht nur als Wasserkonsumenten angesehen werden, sondern auch als Erzeuger von 

Niederschlag, die dadurch die Wasserverfügbarkeit auf regionaler oder globaler Ebene verbes-

sern. Als Folge von Aufforstungen zeigen sich verstärkter Wasserkonsum oder der Beitrag zur 

Niederschlagsbildung abhängig von der betrachteten Skalengröße sowie Zeitspanne. Lokal kann 

es zur Wasserknappheit kommen, wobei auf regionaler oder globaler Ebene mehr Wald auch 

gleichzeitig mehr Verdunstung und deshalb mehr Niederschlag bedeutet. Diese veränderte Be-

trachtung der Evapotranspiration auf der Bereitstellungsseite würde die Leistung von natürli-

chen Ökosystemen besser erfassen. 

Darüber hinaus sind Bäume im Gegensatz zu Grünland oder Ackerkulturen in der Lage auch 

Grundwasser aufzunehmen, das der Kategorie „blaues Wasser“ zuzurechnen wäre. Andererseits 

perkoliert im Boden gebundenes Wasser im Laufe der Zeit ebenfalls in den Grundwasserkörper 

und würde damit zu blauem Wasser. Außerdem führt der verringerte Abfluss in baumbestande-

nen Gebieten zu einer Verminderung der Grundwasserneubildung sowie der Einspeisung in 
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oberirdische Gewässer. Grünes und blaues Wasser sind also über den Wasserkreislauf miteinan-

der verbunden. Der Verbrauch von grünem Wasser hat dadurch auch Auswirkungen auf die 

menschliche Versorgung und den Zustand wertvoller Ökosysteme.  

Für die Bewertung der Wirkungen einer Wasserentnahme ist es nötig, einen Ausgangs- oder 

Normalzustand zu definieren, von dem ausgehend Veränderungen analysiert werden. Die bisher 

vorgestellten Bewertungsmethoden für die Wasserverwendung lassen sich diesbezüglich in drei 

große Gruppen einteilen. 

Zum einen gibt es Bewertungsmethoden, die sich auf geltende Grenzwerte beziehen. Diese Me-

thoden beschäftigen sich meist mit einer qualitativen Bewertung (Frischknecht et al. 2009; 

Boulay et al. 2011a) Diese Grenzwerte sind meist gestützt durch wissenschaftliche Erkenntnis-

se, werden jedoch innerhalb eines politischen Prozesses ausgehandelt. Sie entsprechen damit 

meist den Anforderungen einer Gesellschaft an die Umweltqualität. Beispiele dafür sind Ver-

ordnungen über die Beschaffenheit von Trinkwasser (TrinkwV 2001), Anforderungen an die 

Eigenschaften der Oberflächengewässer (OGewV 2011) oder kritische Entnahmemenge von 

Wasser (OECD 2004). Diese Grenzwerte repräsentieren nicht unbedingt den jeweils ökologisch 

vorteilhaftesten Zustand der Umwelt oder einer Ressource, sondern sind ein ausgehandelter 

Kompromiss zwischen verschiedenen Interessenvertretern. Damit können sich Grenzwerte zwi-

schen verschiedenen Ländern unterscheiden und eine sinnvolle Bewertung und Vergleiche sind 

nur innerhalb der Landesgrenzen oder mit Hilfe eines gemeinsamen Grenzwertes möglich.    

Die quantitativ bewertenden Methodenvorschläge benutzen das Verhältnis von Wasserver-

brauch zu Wasserverfügbarkeit zur Ermittlung von Belastungen durch die Entnahme von Was-

ser. Ein sehr einfacher Indikator ist dabei der WTA-Indikator (Withdrawal-to-Availability), der 

die gesamten jährlichen Entnahmen ins Verhältnis zu den verfügbaren Ressourcen stellt. Dieser 

Indikator wurde entwickelt, um die Wasserknappheit innerhalb eines Landes zu verdeutlichen 

(Raskin et al.1997). Die Daten zur Berechnung des WTA-Indikators auf nationaler Ebene stehen 

meist zur Verfügung, z.B. bei UN-Water (2011) und FAO (2011),  jedoch ist die Betrachtungs-

einheit sehr großräumig, wodurch temporäre oder kleinräumige Schwankungen nicht berück-

sichtigt werden.  

Als Weiterentwicklung bezieht der Water Scarcity Index von Smakhtin et al. (2004b) auch den 

Wasserbedarf des Ökosystems im jeweiligen Wassereinzugsgebiet in die WTA-Betrachtung ein. 

Er wird entweder in seiner ursprünglichen (Milá i Canals et al. 2009) oder in seiner abgewandel-

ten Form angewendet, bei der entweder die Empfindlichkeit des Ökosystems (Pfister et al. 

2009) oder die Regenerationsfähigkeit der Ressource (Heuvelmans et al. 2005) berücksichtigt 

werden. Der WSI bezieht sich im Gegensatz zum WTA auf kleinere räumliche Einheiten und 

ermöglicht dadurch auch Vergleiche innerhalb von Ländergrenzen. Er scheint daher besser ge-

eignet zu sein, regionale Wasserknappheit abzubilden. Selbst in kleinen bis mittelgroßen Län-

dern können sich die Bedingungen innerhalb des Landes, je nach Lage auf dem Kontinent, Ab-

stand zum Meer, Topografie etc. mitunter erheblich unterscheiden, was mit einem Indikator auf 

nationaler Ebene nur unzureichend abgebildet werden kann. Des Weiteren ermöglicht die Be-

rücksichtigung des Ökosystemwasserbedarfs eine umfassendere Abbildung des bereits verwen-

deten Anteils Wasser am Gesamtaufkommen, was ggf. eine genauere Aussage über die Bedeu-
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tung zusätzlicher Wasserentnahmen zulässt. Für die Berechnung des WSI müssen allerdings 

verschiedene regionale Daten zur Verfügung stehen. WSI-Werte für große Wassereinzugsgebie-

te können dem Zusatzmaterial von Pfister et al. (2009) entnommen werden. Andererseits müsste 

genau analysiert werden, welche Wasserhaushaltsparameter für die Größe „Verfügbarkeit“ her-

angezogen werden kann, ohne dass Doppelzählungen auftreten. Wird der Gebietsabfluss einge-

setzt, könnte davon ausgegangen werden, dass die Wasserverwendung zumindest durch terrest-

rische Ökosysteme darin bereits abgebildet wird. Wasser, das durch Pflanzen transpiriert wird, 

oder von Pflanzenwurzeln im Boden gehalten wird, kann nicht abfließen und trägt daher auch 

nicht zur Wasserhaushaltsgröße „Abfluss“ bei. Ist der Wasserbedarf der Ökosysteme im Gebiet 

groß, fließt weniger des insgesamt ins Gebiet eingehenden Wassers aus dem Gebiet ab. Die 

Information über den Wasserbedarf der Ökosysteme ist also bereits im Volumen des abfließen-

den Wassers indirekt enthalten. Daher müsste genau analysiert und differenziert werden, welche 

Größen für die Berechnung des WSI verwendet werden können, ohne Doppelzählungen zu be-

inhalten.  

Die Methodenvorschläge, die sich mit der Bewertung der Auswirkungen der Landnutzung be-

schäftigen, bewerten den Wasserverbrauch im Vergleich zu einem Referenzsystem. Meist wer-

den bei diesen Methoden die Effekte der Verwendung von grünem Wasser durch Pflanzen un-

tersucht (Heuvelmans et al. 2005; Maes et al. 2009; Van Zelm et al. 2010; Verones et al. 2010; 

Hanafiah et al. 2011). Als Referenz dienen dazu entweder die Potentielle Natürliche Vegetation 

(PNV) oder der Ausgangszustand der betrachteten Fläche. Bei der Anwendung beider Referenz-

situationen ergeben sich Vor- und Nachteile. Die Potentielle Natürliche Vegetation (PNV) ist 

ein ideeller Zustand, der in der Realität nicht vorhanden ist, da er ohne den Einfluss des Men-

schen hypothetisch auf der Fläche zu beobachten wäre (Tüxen 1956). Die PNV als Referenz 

beschreibt also einen völlig hypothetischen Zustand, der sich nur mit Hilfe verfügbarer Karten 

(Bohn 2000; BfN 2011) ermitteln lässt, sich in der Realität aber niemals auf der betrachteten 

Fläche einstellen würde. Die PNV repräsentiert jedoch die jeweiligen Eigenschaften eines 

Standorts und damit unter anderem auch seine Wasserverfügbarkeit. Damit bietet sie eine ange-

passte Vergleichsbasis für die Bewertung von sonst gleichen Produkten aus verschiedenen Ge-

bieten oder verschiedenen Produkten von der gleichen Fläche.  

Wird der Ausgangszustand einer Fläche als Referenz herangezogen, besteht zumeist ein Prob-

lem bei der Datenbeschaffung, um den Ausgangszustand und dessen potentielle Entwicklung für 

den Zeitraum der Belegung zu ermitteln. In den ausgewerteten Methodenvorschlägen wurde 

dafür auf aufwendige Modellierungen zurückgegriffen (Verones et al. 2010; Hanafiah et al. 

2011). Der Vorteil dieser Referenz ist dabei, dass eine realistische Ausgangsbasis herangezogen 

wird, die den Zustand vor der Nutzung auf der konkreten Fläche wiederspiegelt.  

Beide Referenzen eigenen sich jedoch hauptsächlich für die Bewertung von land- und forstwirt-

schaftlichen Gütern oder für die des Abbaus von Bodenschätzen, bei denen die Flächennutzung 

eine große Bedeutung zukommt. Bei industriell hergestellten Gütern spielt die Flächennutzung 

hingegen kaum eine Rolle, da sie im städtischen Bereich auf versiegelten Böden, in Gebäuden 

gefertigt werden und es sehr schwierig ist, festzustellen, welchen Ausgangszustand die bebaute 

Fläche ursprünglich hatte. Zum einen spielt es für das aktuell produzierte Gut nur eine geringe 

Rolle, denn die Wirkungen der Flächenumwandlung müsste auf die gesamte Produktion inner-
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halb der Standdauer der Fabrik aufgeteilt werden. Zum anderen ergeben sich in Bezug auf den 

Wasserhaushalt bei der Versieglung einer Fläche immer die maximalen Belastungen, wodurch 

dann keine Unterschiede zwischen den danach dort gefertigten Produkten feststellbar wären. 

Im Folgenden soll exemplarisch die Anwendbarkeit einiger Methoden zur Bewertung der Was-

serverwendung untersucht werden. 
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6 Anwendbarkeit existierender Methodenvorschla ge  

Ein Anspruch an eine Ökobilanzmethode ist deren möglichst universelle Anwendbarkeit für die 

Bilanzierung verschiedener Arten von Produktionsprozessen. Einige der vorgestellten Methoden 

zur Bewertung des Wasserverbrauchs oder der Wasserverwendung sind laut ihrer Autoren 

schon jetzt einsatzbereit. Im Folgenden soll deren Anwendbarkeit auf den speziellen Fall der 

Holzproduktion in Kurzumtriebsplantagen überprüft werden. Dabei wurde eine Vorauswahl 

nach Relevanz der untersuchten Wirkungskategorie sowie nach deren relativ leichter Umsetz-

barkeit, ohne Zuhilfenahme zusätzlicher Modelle, getroffen. Trotzdem müssen für die Anwen-

dung der gewählten Methoden verschiedene Größen des Wasserhaushalts bekannt sein.  

Im Rahmen verschiedener Forschungsprojekte wurde der Wasserhaushalt von Kurzumtriebs-

plantagen analysiert (Murach et al. 2008; Bemmann & Knust 2010; Busch & Lamersdorf 2010). 

Umfangreiche Daten stehen aus  Untersuchungen von Petzold et al. zur Verfügung, die für die 

nachfolgenden Berechnungen herangezogen werden sollen (Petzold et al. 2009a; Petzold et al. 

2009b; Lamersdorf et al. 2010). Den genannten Studien können die folgenden Daten zum Was-

serhaushalt von Kurzumtriebsplantagen entnommen werden:  

 Niederschlag (jährliches Mittel) 

 Transpiration 

 Interzeption 

 Evaporation 

 Bodenwasserspeicheränderung 

 Gesamtsickerrate 

In Tabelle 6-1 sind einige dieser Daten zusammengefasst. 

 



 

 

 

Tabelle 6-1:  Wasserhaushaltsgrößen verschiedener Kurzumtriebsplantagen-Standorte in Deutschland aus der Literatur  

Quelle Ort Wasserhaushaltsgröße [mm/Jahr]  Zeitraum Alter der 
Plantage 

  Transpiration Evaporation Interzeption Evapotranspiration   

Petzold et al. (2009b) Methau 370 110 190 670 1997-2007 9 

Petzold et al. (2009a) Methau (modelliert) 388 111 187 686 1996-2007 9 

Lamersdorf et al. (2010) Methau 400 125 181 706 1996-2008 9 

 Köllitsch (modelliert) 244 108 146 498 1996-2008 k.A. 

 Tharandt (modelliert) 453 118 205 776 1996-2008 k.A. 
  Pommritz (modelliert) 351 111 172 634 1996-2008 k.A. 

Bungart and Hüttl (2004) Welzow-Süd 266 138 138 542 1996-2002 8 

Lamersdorf and Schulte-
Bisping (2010) Georgenhof 359 100 172 631 2006-2008 13 

Busch (2009) Schönberg  - - - 572 k.A. k.A. 

Knur et al. (2007) Neuruppin  252 98 172 522 1996-2004 9 

 Lindenberg  281 106 171 558 1996-2004 9 

 Neuruppin 223 122 118 463 1996-2004 3 

Durchschnitt     598   

7
4
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6.1 Beispielhafte Anwendung einiger Methoden 

Als Beispiel für die Anwendbarkeit ausgewählter Methoden wird hier die Erzeugung von Bio-

masse in Kurzumtriebsplantagen untersucht. Getestet werden im Folgenden die Methodenvor-

schläge von Heuvelmans et al. (2005), Pfister et al. (2009) und Maes et al. (2009). 

Die von Heuvelmans et al. (2005) vorgestellte Methode soll hier in ihrer Anwendbarkeit über-

prüft werden, da sie laut Zielstellung speziell für die Bewertung von Auswirkungen auf die 

Wassermenge durch land- und forstwirtschaftliche Produktion geeignet sein soll. Wie aus For-

mel (6-1 ersichtlich, wird dabei für die Berechnung eines Indikatorwertes IndA die Größe der 

Reserve (R) zur Entnahme (U) abzüglich ihrer Nachlieferung (P) ins Verhältnis gestellt (Vgl. 

Formel (5-3) in Abschnitt 5.4.1).  

PU

R
Ind

A


  (6-1) 

Im Fall U < P gibt der Indikator IndA durch eine negative Zahl die Anzahl von Jahren an, die es 

dauert mit dem Niederschlagsüberschuss eine Reserve in gleicher Größe wie R aufzubauen. Im 

Fall U > P zeigt der Indikator IndA die Reichweite der Ressource in Jahren an, die es dauert bis 

die Ressource aufgebraucht ist. Und im Fall U = P ist die Gleichung nicht definiert und die 

Reserve wird dadurch als unendlich angesehen. 

Die Anwendung des vorgeschlagenen Indikators zur Bewertung der Wasserverwendung in der 

Kurzumtriebswirtschaft ist jedoch schwierig, da die für die Bewertung benötigten Parameter in 

der Veröffentlichung nicht genau definiert werden. Es wird nicht erläutert, welche Wasserhaus-

haltgrößen als Reserven (R) in die Berechnung einbezogen werden sollen. Auf alle Fälle sollten 

sie aber für den konkreten Standort gültig sein. Wasserhaushaltsgrößen, die als Eingangspara-

meter für R in Frage kommen würden, sind zum Beispiel Grundwasserreserven, nutzbare Feld-

kapazität oder die Abflusshöhe im betrachteten Gebiet. Da Daten zu Grundwasserreserven nicht 

verfügbar sind, wird hier die Grundwasserneubildung, neben den beiden anderen als eine Mög-

lichkeit für den Eingangsparameter R in den Vergleich einbezogen (siehe Tabelle 6-2). Durch 

das unterschiedliche Volumen der einzelnen Größen ergeben sich aus ihrem Einsatz jedoch 

unterschiedliche Ergebnisse bei der Berechnung des Indikatorwertes IndA. Für die Entnahme (U) 

wird vereinfachend das arithmetrische Mittel der Evapotranspirationswerte der Kurzumtriebs-

plantage in Methau (siehe Tabelle 6-1) eingesetzt.  

Die Niederschlagsmenge (P) entspricht dem langjährigen Mittel von 1993 bis 2011 an der Wet-

terstation Methau. 
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Tabelle 6-2: Eingangsdaten und beispielhafte Indikatorwerte für verschiedene Reserven nach der 
Methode von Heuvelmans et al. (2005) 

Eingangsparameter Einheit Wert Quelle 

Entnahme (U)  
Evapotranspiration KUP Methau 

[mm/a] 687 siehe Tab. 6-1 (Petzold et al. 2009a; Petzold et 
al. 2009b; Lamersdorf et al. 2010) 

Niederschlag (P)  [mm/a] 692 langjähriges Mittel, 1993-2011 ((LfULG 2011a) 

     

Mögliche Werte für die Was-
serreserve (R) 

Einheit Wert Quelle Indikatorwert  
IndA 

Nutzbare Feldkapazität [mm] 260 Lamersdorf et al. (2010) -60 

Grundwasserneubildung  [mm/a] 75  BMU (2003) -17 

Abflusshöhe [mm/a] 150 BMU (2003) -34 

Im dem in Tabelle 6-2 dargestellten Fall ergeben sich durch die verschiedenen Annahmen zur 

Größe der Reserve (R) Auffüllungszeiten von 17 bis 60 Jahren. Das Ergebnis sagt aus, dass der 

Überschuss von P für einen Aufbau einer Reserve in der Größe von R relativ gering ist. Es wür-

de verhältnismäßig lange dauern, um eine entsprechende Ressource aufzubauen. 

Sehr kleine bzw. sehr hohe Werte weisen auf eine große Ressource im Verhältnis zum Abstand 

zwischen Entnahme U und P hin. Entscheidend ist dabei nur das Verhältnis von Verwendung zu 

Nachlieferung, das über das positive bzw. negative Vorzeichen entscheidet.  

Der Aussagewert dieses Ergebnisses scheint äußerst gering. Bei negativem Vorzeichen weist ein 

geringer Abstand zwischen Verwendung und Nachlieferung auf einen relativ hohen Verbrauch 

(U) im Vergleich zur Nachlieferung (P) hin. Sehr kleine  Zahlen bedeuten also eine starke Ver-

wendung im Vergleich zur Nachlieferung oder eben eine sehr große Reserve. Bei positivem 

Vorzeichen wird bei einem geringen Abstand zwischen Verwendung und Nachlieferung die 

Ressource nur langsam aufgebraucht. Deshalb weisen hohe positive Werte auf einen geringfü-

gig höheren Wasserverbrauch als Nachlieferung hin und damit auf eine lange Zeitspanne bis zur 

Aufzehrung der Reserve. Das gleiche Ergebnis kann aber ebenfalls durch eine sehr große Re-

serve zustande kommen. Kleinere positive Werte hingegen bedeuten eine schnelle Abnahme der 

Reserve durch einen sehr hohen Verbrauch im Vergleich zur Nachlieferung oder können durch 

eine sehr kleine Reserve verursacht werden. Es ist also in diesem Fall entscheidend, welche 

Parameter in die Gleichung eingesetzt werden und dass die Größen sich auf dieselbe geografi-

sche Einheit beziehen. Es sollte demnach eindeutig darauf hingewiesen werden, auf welcher 

Ebene sich die Betrachtung abspielt und welche Größen einbezogen werden. 

Die hier eingesetzten Parameter für die Größe der Reserve unterscheiden sich gravierend und 

damit auch die Aussage des Ergebnisses. Die nutzbare Feldkapazität gibt ein Fassungsvermögen 

des Bodens an und kann relativ schnell aufgefüllt werden, wird aber auch genauso schnell auf-

gebraucht. Die Wassersättigung im Boden schwankt im Jahresverlauf und ist meist zum Ende 

des Winters sowie nach intensiven, langanhaltenden Niederschlägen am höchsten. Der dabei 

berechnete Indikatorwert, der eine Wiederauffüllungsdauer beschreibt, ist allerdings sehr theo-

retisch, da diese in der Praxis durch die sogenannte Hysterese langsamer und unregelmäßiger 
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verlaufen kann als die Entwässerung (Baumgartner & Liebscher 1990). Die beiden anderen für 

R in Frage kommenden Größen im Beispiel oben besitzen den Charakter einer Stromgröße und 

damit dieselbe Einheit wie Verbrauch und Niederschlag, wodurch bei deren Einsatz der Indika-

tor einen dimensionslosen Wert annehmen würde. Angaben zur Reichweite  der Ressource bei 

aktuellem Verbrauch in Jahren wären dann rechnerisch nicht möglich, was den Einsatz dieser 

Größen eigentlich ausschließen würde. Andererseits geben die Autoren bei der Bezeichnung 

ihrer Parameter für alle die Einheit Millimeter (mm) vor, wodurch sich auch hier bei der Be-

rechnung ein dimensionsloser Indikatorwert ergeben würde, was jedoch im Gegensatz zu den 

Beschreibungen im Text steht.   

Des Weiteren soll hier kurz die Anwendbarkeit der von Heuvelmans et al. (2005) vorgeschlage-

nen neuen Indikatoren zur Beurteilung des Einflusses der Landnutzung auf den Wasserhaushalt 

getestet werden. Die vorgeschlagenen Indikatoren beruhen auf einfachen Zusammenhängen des 

Wasserhaushalts, die etwas über das Überflutungsrisiko, Trockenheitsrisiko oder den Nieder-

schlagsüberschuss aussagen.   

1. Überflutungsrisiko: O
R  (Oberflächenabfluss) 

2. Trockenheitsrisiko: ETP
i
  (infiltrierender Niederschlag-Evapotranspiration) 

3. Niederschlagsüberschuss: ETP   (Niederschlag- Evapotranspiration) 

Der Indikator für das Trockenheitsrisiko erscheint dabei allerdings nicht korrekt zu sein, da von 

dem schon in den Boden infiltriertem Niederschlag nochmals die Evaporation abgezogen wird. 

Die Evaporation bezeichnet Wasser, das von Oberflächen verdunstet, dieses Wasser gelangt 

niemals in den Boden und steht Pflanzen auch nicht zur Aufnahme über die Wurzeln zur Verfü-

gung. Wenn mit dem dritten Indikator (IndC) eine Art Bodenspeicheränderung berechnet werden 

sollte, müsste vom infiltrierten Niederschlag die transpirierte Menge Wasser sowie die Tiefensi-

ckerung abgezogen werden. Die genaue Bedeutung des Indikators wird jedoch von den Autoren 

nicht näher erläutert.  

In Tabelle 6-3 ist beispielhaft mit Hilfe der Daten von Petzold et al. (2009a) die Berechnung der 

Indikatorwerte für Landnutzung nach Heuvelmans et al. (2005) demonstriert. Dabei wird die 

Kurzumtriebsplantage mit einem Weizenfeld verglichen. Auf die in Kapitel 5.4.3 diskutierten 

Unzulänglichkeiten der Indikatorberechnung wird dabei nicht eingegangen, sondern die Metho-

de wird so angewendet, wie von den Autoren beschrieben.  
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Tabelle 6-3:  Beispielberechnung der Landnutzungsindikatoren nach Heuvelmans et al. (2005) mit 
Werten von Petzold et al. (2009a) 

Wasserhaushaltsgröße Einheit KUP Weizen 

Evapotranspiration (ET) [mm/a] 686 579 

Oberflächenabfluss (Ro) [mm/a] 0 18 

Niederschlagsmenge (P)  [mm/a] 752 752 

Interzeption (I) [mm/a] 187 98 

Evaporation (E) [mm/a] 111 227 

Infiltrierender Niederschlag (Pi=P-I-E) [mm/a] 454 427 

Indikatoren Landnutzung    

Niederschlagsüberschuss (P-ET) [mm/a] 66 173 

Oberflächenabfluss (Ro) [mm/a] 0 18 

Trockenheitsrisiko(Pi-ET) [mm/a] -232 -152 

Für die Kurzumtriebsplantagen werden für alle drei Indikatoren niedrigere Werte berechnet als 

für das Weizenfeld. Das bedeutet einen geringeren Niederschlagsüberschuss, einen geringeren 

Oberflächenabfluss und eine geringere Infiltration, was hier mit einem erhöhten Trockenheitsri-

siko assoziiert wird.  

Die Indikatoren werden als Wirkungsindikatorwerte für die Wirkungskategorie Landnutzung 

berechnet. Dabei werden die Auswirkungen der Landnutzung auf den Wasserhaushalt unter-

sucht.  Die berechneten Indikatorwerte werden den Autoren nach nicht als Charakterisierungs-

faktoren eingesetzt, sondern direkt für verschiedene Szenarien oder Produkte miteinander ver-

glichen. Es werden allerdings keine näheren Angaben darüber gemacht, wie die berechneten 

Indikatoren in die Ökobilanz eingebunden werden sollen. 
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Ein weiterer Indikator, der als Charakterisierungsfaktor für die Wasserverwendung verwendet 

werden kann, um zum Beispiel gleichartige Produkte aus verschiedenen Ländern miteinander zu 

vergleichen, ist der Water Stress Index (WSI) von Pfister et al. (2009), der in Formel (6-2) dar-

gestellt wird.  
















1

01,0

1
1

1

*4.6 WTA
e

WSI  
(6-2) 

𝑊𝑈 >  𝑊𝐴 ⇒ 𝑊𝑇𝐴 > 1   

𝑊𝑈 <  𝑊𝐴 ⇒ 𝑊𝑇𝐴 < 1  

lim 
𝑊𝑇𝐴 →+∞

𝑊𝑆𝐼 = 1  (6-3) 

lim
𝑊𝑇𝐴 →0

𝑊𝑆𝐼 = 0 , 01  (6-4) 

 

WTA* mit VF gewichteter WTA (VF*WTA) 

VF Variationsfaktor der Niederschlagsverteilung 

WA Wasserverfügbarkeit 

WU Wasserverwendung 

WTA Verhältnis von Entnahme zur Verfügbarkeit (WU/WA) 

Die Autoren berechnen den WSI auf Basis von Daten des globalen WaterGAP2 Modells 

(Alcamo et al. 2003). Dieses Modell berechnet auf Grundlage täglicher Wasserbilanzen für jede 

Zelle in einem Raster von 0,5x05° die Wasserverfügbarkeit sowie die Wasserentnahme durch 

den Menschen. Die Wasserverfügbarkeit entspricht dabei den erneuerbaren Wasserressourcen, 

wie dem jährlichen Abfluss und der Grundwasserneubildung in einem Einzugsgebiet. Zusätzlich 

wird von Pfister et al. (2009) noch ein Variationsfaktor (VF) eingeführt, der die unterschiedliche 

Verteilung der Niederschläge auf bestimmte Perioden, wie Winter oder Sommer, abbilden soll.  

Übersteigt die Wasserentnahme (WU) die Wasserverfügbarkeit (WA) nimmt WTA einen Wert 

größer 1 an. Berechnet man den WSI mit Werten gegen +∞ nähert sich der WSI dem Grenzwert 

1 (siehe Formel (6-3). Je näher die WSI Werte also an 1 heranreichen, desto größer ist der Was-

serstress. Ist WU kleiner als WA, nimmt WTA einen Wert kleiner 1 an und der daraus berechnete 

WSI nähert sich dem Grenzwert 0,01 (siehe (6-4), was einen sehr niedrigen Wasserstress aus-

drückt.  

Werden die aktuelle Evapotranspiration der KUP, der Niederschlag im Beispielgebiet (vgl. Ta-

belle 6-1) sowie der Variationsfaktor für Mitteleuropa, der im Zusatzmaterial von Pfister et al. 

(2009) abgelesen werden kann, in die Formel eingesetzt (Tabelle 6-4), ergibt sich ein sehr hoher 

WSI Faktor von 0,95. Das bedeutete einen sehr hohen Wasserstress durch die Kurzumtriebs-

plantage. 
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Tabelle 6-4  Berechnung von WTA, WTA* und WSI nach Pfister et al. (2009) 

Größe Wert Erläuterung 

Wasserverwendung (WU) 687 in [mm/a]  Evapotranspiration KUP Methau (Siehe Tabelle 6-1) 

Wasserverfügbarkeit (WA) 692 in [mm/a ] Jährlicher Niederschlag Methau (LfULG 2011a) 

Variationsfaktor (VF) 1,2 Abgelesen in Abbildung S2, Zusatzmaterial (Pfister et al. 2009) 

WTA 0,99 Verhältnis Entnahme zu Verfügbarkeit (WU/WA) 

WTA* 1,19 Mit VF gewichtete WTA-Ratio (VF*WTA) 

WSI 0,95 Wasser-Stress-Index (nach Pfister et al.2009) 

Der berechnete Wert für WSI erscheint sehr hoch und deshalb wurde noch einmal geprüft, wel-

chen Einfluss, die verwendeten Größen auf dieses Ergebnis haben. Der Variationsfaktor wurde 

aus einer Abbildung abgelesen und nicht selbst berechnet und entspricht wahrscheinlich nicht 

den lokalen Verhältnissen. Da ohnehin ein langjähriges Mittel für die Niederschlagsmenge ein-

gesetzt wurde, wurde der WSI-Faktor noch einmal aus der einfachen WTA-Ratio berechnet. 

Ohne gewichtete WTA-Ratio ergäbe sich ein WSI von 0,85 (nicht in der Tabelle 6-4 darge-

stellt). Dieser Wert bedeutete ebenfalls einen sehr hohen Wasserstress durch die Kurzumtriebs-

plantage. 

In der Studie berechnen Pfister et al. (2009) für das gesamte Wassereinzugsgebiet der Elbe so-

wie für Mitteleuropa ein Verhältnis von Wasserentnahmen zu Wasserverfügbarkeit (WTA*) 

von 30%, was einen WSI Faktor von rund 0,06 ergeben würde. Diese Angabe bezieht sich je-

doch auf die jährliche Süßwasserentnahme und den jährlichen Niederschlag in einem sehr gro-

ßen Wassereinzugsgebiet. Die Daten der Wasserentnahme beziehen sich dabei jedoch auf die 

menschliche Wasserverwendung und nicht auf die Verwendung von grünem Wasser.  

An diesem Beispiel zeigt sich die große Diskrepanz zwischen den Indikatoren für verschiedene 

Betrachtungsebenen sowie verschiedene Arten des Wasserverbrauchs. Außerdem ergeben sich 

Unterschiede, je nachdem, welche Größen für die Wasserverfügbarkeit herangezogen werden. 

Für Bäume verfügbar ist nicht nur Niederschlagswasser, sondern auch Grundwasser und teil-

weise Wasser aus oberirdischen Gewässern. In der oben gezeigten Anwendung wurde die ge-

samte Evapotranspiration der Bäume mit dem Wasserverbrauch gleichgesetzt. Das entspricht 

zwar zunächst der in dieser Arbeit festgelegten Definition (siehe Tabelle 2-2), ist jedoch auch zu 

überprüfen, wie später im Kapitel 8.4.2 gezeigt werden soll. Denn, das von Bäumen aufgenom-

men Wasser wird später wieder in die Atmosphäre abgegeben und nur zum Teil zum Aufbau 

organischer Verbindungen verwendet. Das bedeutet, Methoden, die nicht ausdrücklich für die 

Bewertung des Verbrauchs von grünem Wasser konzipiert wurden, sollten äußerst vorsichtig 

dafür eingesetzt werden. Es zeigt sich außerdem, dass unter dem Gesichtspunkt „Wasserver-

brauch“ biologische und technische Produkte nur schwer mit derselben Methode miteinander 

verglichen werden können. Methoden, die sich auf die Bewertung des Verbrauchs von blauem 

Wasser konzentrieren, würden die Wirkungen des Anbaus einer KUP nur unzureichend abbil-

den.  

Aus diesem Grund wurde zusätzlich eine Methode ausgewählt, die Auswirkung auf grüne und 

blaue Wasserflüsse berücksichtigt. Die Methode von Maes et al. (2009) soll auf ihre Anwend-
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barkeit für die Bewertung des KUP-Anbaus untersucht werden. Die Methode wird von den Au-

toren als besonders einfach anwendbar beschrieben, bei der der Aufwand für die Datenbeschaf-

fung relativ gering sei. Maes et al. (2009) nutzten die Unterschiede zwischen den Evapotranspi-

rationsraten verschiedener Flächennutzungen, um einen Einflussfaktor zu berechnen. Wie be-

reits in Kapitel 2.1 (2-2) dargelegt, setzt sich die Evapotranspiration aus der Interzeptionsver-

dunstung, der Transpiration und der Evaporation zusammen. Sie ist abhängig von Wetterpara-

metern wie Lufttemperatur, Sonneneinstrahlung, Windgeschwindigkeit und Luftfeuchte, sowie 

der Vegetation auf der Fläche (Allen et al. 1998). 

Ausgangspunkt der Wirkungsindikatorberechnung bei Maes et al. (2009) ist das natürliche Was-

serregime eines Einzugsgebiets, das als optimal angesehen wird. Ohne menschlichen Einfluss 

bildet sich das bestangepasste Ökosystem mit der höchsten Stabilität. Die Potentielle Natürliche 

Vegetation (PNV) repräsentiert mit ihrer Verdunstungsrate diesen optimalen Zustand. Nach 

Maes et al. (2009) stellt daher jede Verdunstung unterhalb der PNV-Verdunstung eine Beein-

trächtigung dar. Jede Verdunstung gleich oder größer der potentiell-natürlichen besitzt eine 

minimale Wirkung. Am Anfang der Bewertung ist es daher erforderlich, die Potentielle Natürli-

che Vegetation (PNV) und deren Evapotranspirationsrate auf der untersuchten Fläche zu be-

stimmen. Die PNV einer Fläche kann mit Hilfe spezieller Karten, zum Beispiel von Liedtke and 

Marcinek (2002), BfN (2011), LfULG (2011c), ermittelt werden. Demnach ist als potentiell 

natürliche Vegetation auf den meisten Standorten in Deutschland Laubwald mit Buche oder 

Eiche zu erwarten. Die kartierte PNV für den Standort der Kurzumtriebsplantage in Methau 

(Sachsen) wäre ein typischer Hainbuchen-Traubeneichen Wald (LfULG 2011c). Die durch-

schnittliche Evapotranspiration (ET) dieser PNV ist sehr theoretisch und lässt sich nur mit Hilfe 

von Daten tatsächlich-existierender Waldbestände ableiten. Eine Zusammenstellung von Eva-

potranspirationsraten bewaldeter Gebiete aus der Literatur findet sich aus diesem Grund in Ta-

belle 6-5. Die PNV-Verdunstung wird sich unter menschlichem Einfluss niemals auf der be-

trachteten Fläche einstellen und ist daher lediglich eine ideelle Benchmark, an der die zu bewer-

tenden Systeme gemessen werden, die jedoch niemals erreicht werden kann. 



 

 

Tabelle 6-5:  Zusammenstellung von Literaturangaben zur Evapotranspiration bewaldeter Standorte 

Quelle Region Baumart ET [mm/Jahr] 

Herbst and Hörmann (1998) Schleswig-Holstein Buche 628 

Armbruster et al. (2004) Schluchsee, BW  Fichte 510 

 Rotherdbach, SN Fichte 562 

Vermeiren et al. (2010) Freising Buche 515 

 Solling Buche 526 

Van der Salm et al. (2004) 45 Standorte, europaweit Buche 691 

  Kiefer 238 

  Fichte 707 

    Eiche 620 

Klein (2000) Deutschland Kiefer 585 

  Deutschland Eiche/Buche 490 

Gluga et al. (2003) Deutschland, sandig Buche 550 

 Deutschland, sandig Laubwald 560 

 Deutschland, sandig Nadelwald 600 

 Deutschland, bindig Laubwald 584 

 Deutschland, bindig Nadelwald 626 

Durchschnitt:  Buche 576 

  Fichte 593 

  Kiefer 412 

  Eiche/Buche 555 

8
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Für das hier berechnete Beispiel werden durchschnittliche jährliche Verdunstungshöhen für 

bewaldete Gebiete in Deutschland Gluga et al. (2003) herangezogen. Als Evapotranspirationsra-

te der PNV auf dem Standort der Kurzumtriebsplantage wird der Wert für Laubwald auf bindi-

gen Böden von Gluga et al. (2003) gewählt, da laut Feldversuchen Lehm als Bodenart in Met-

hau vorherrscht (SMUL 2006). Der Wert für die aktuelle Evapotranspiration der Kurzumtriebs-

plantage wird von Petzold et al. übernommen (Petzold et al. 2009a; Petzold et al. 2009b). Die 

langjährig mittlere Niederschlagsmenge (1993-2011), gemessen an der Agrarmeteorologischen 

Wetterstation in Methau, beträgt 692 mm pro Jahr (LfULG 2011a). Der Wasserbedarf der Um-

welt (EWR) wird, wie von Maes et al. (2009) empfohlen, von Smakhtin et al. (2004a) für das 

Wassereinzugsgebiet der Elbe übernommen. Die folgenden Indikatoren in den Formeln (6-5) bis 

(6-7) wurden nach Maes et al. (2009) berechnet: 

PNV

actPNV

ET

ETET
TWI


  (6-5) 

PNVEWR

PNVact

ETET

ETET
AWI




  (6-6) 

PNV

actPNV

ET

ETET
TAWI


  (6-7) 

 

TWI Wirkung auf das terrestrische Ökosystem 

ETPNV Evapotranspiration des potentiell natürlichen Ökosystems 

ETact Evapotranspiration der aktuellen Landnutzung 

AWI Wirkung auf das aquatische Ökosystem 

TAWI Indikator für die terrestrisch-aquatischen Wirkungen 

 

Alle Eingangsdaten sowie die Ergebnisse der Wirkungsindikatorberechnung werden in Tabelle 

6-6 zusammengefasst.  

 



 

 

Tabelle 6-6:  Beispielhafte Berechnung der Indikatoren nach Maes et al. (2009) zur Bewertung des Einfluss der Landnutzung auf den Wasserhaushalt  

 Größe Wert Bemerkung Quelle 

Potentielle Natürliche Vegetation PNV  Typischer Hainbuchen- Traubeneichenwald LfULG (2011c) 

Evapotranspiration PNV [mm/Jahr] ET PNV 584 Evapotranspiration der Potentielle Natürlichen Vegetation Gluga et al. (2003) 

 ET PNV_min 490 Unterer Literaturwert (ET PNV) Klein (2000) 

 ET PNV_max 620 Oberer Literaturwert (ET PNV) Van der Salm et al. (2004) 

Evapotranspiration aktuelle Vegetation 
[mm/Jahr] 

ET act_KUP 687 Evapotranspiration der Kurzumtriebsplantage (Bsp. Methau) Petzold et al. (2009a), 
Petzold et al. (2009b), 
Lamersdorf et al. (2010) 

 ET act_weiz 579 Evapotranspiration Weizenfeld (Vergleich) Petzold et al. (2009a) 

Jahresniederschlag [mm/Jahr] P 692 Jahresniederschlag langjähriges Mittel (1993-2011) LfULG (2011a) 

minimaler Wasserbedarf der Umwelt  [mm/Jahr] x EWR 0.45 als Anteil am Gesamtabfluss   Smakhtin et al. (2004a) 

Grenzwert Evapotranspiration Umwelt [mm/Jahr] ET EWR 643 P-x EWR*(P-ET PNV) ; Berechnet nach Maes et al. (2009) Maes et al. (2009) 

Berechnete Werte KUP 
    

TWI_KUP 0 da ET act_KUP >ET PNV minimale Wirkung  

AWI_KUP 1 da ET act_KUP > ET EWR maximale Wirkung  

TAWI_KUP 1 da ET act_KUP > ET EWR maximale Wirkung  

Unter Berücksichtigung der Spanne der ETPNV     

TAWI_KUP 1 da ET act_KUP > ET_EWR maximale Wirkung  

Weizen     

TWI_weiz 0.009 da ET act_KUP < ET PNV geringe Wirkung  

AWI_weiz 0 da ET act_KUP < ET PNV minimale Wirkung  

TAWI_weiz 0.009 da ET act_KUP < ET EWR geringe Wirkung  

8
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Da die Pappelplantage mehr Wasser verdunstet (ETact_KUP) als die PNV, nimmt der Wirkungsin-

dikator TWI den Wert 0 an und weist damit auf eine minimale Wirkung in Bezug auf den grü-

nen Wasserfluss hin. Das bedeutet, die Flächennutzung ist ähnlich wie die potentiell natürliche 

und hat kaum negative Wirkungen. Die Wirkung der Landnutzung auf das aquatische Ökosys-

tem (AWI) hingegen ist maximal, da mehr Wasser als durch die Referenzvegetation verbraucht 

wird. Auch der kombinierte Indikator TAWI für die terrestrische und aquatische Wirkung 

nimmt den maximalen Wert 1 an. Dabei muss allerdings berücksichtigt werden, dass die vorlie-

genden Wasserhaushaltsdaten von einer neun Jahre alten Kurzumtriebsplantage stammen, ob-

wohl die übliche Umtriebszeit für die Produktion von Energieholz bei 3-4 Jahren liegt 

(Hofmann 2004). Der Wasserverbrauch nimmt jedoch mit dem Alter der Bäume zu (Murach et 

al. 2008; Lamersdorf & Schulte-Bisping 2010). Zudem beeinflusst die Wasserverfügbarkeit das 

Wachstum der Bäume und damit wiederum der Zuwachs den Wasserverbrauch (Röhle et al. 

2008). 

Im Vergleich zu einer Kurzumtriebsplantage hätte der Weizenanbau auf der gleichen Fläche 

eine geringere Wirkung auf den terrestrischen Wasserfluss (TWI). Dieses Ergebnis beruht auf 

einer geringfügig niedrigeren Verdunstungsrate des Weizenfeldes (ETact_weiz) als der PNV-

Verdunstung; TWI nimmt einen Wert größer Null an. Die Wirkung auf das aquatische Ökosys-

tem ist minimal. Der Einfluss der Landnutzung Weizenfeld auf das gesamte Wasserregime 

(TAWI) ist deshalb geringer als der der Kurzumtriebsplantage. 

Die Anwendung der Methode zeigt, dass sie sehr sensibel auf die eingesetzten Werte reagiert, 

die teilweise gar nicht gemessen werden können, oder deren Erhebung mit größeren Ungenau-

igkeiten behaftet ist. So können zum Beispiel als Evapotranspirationsraten der PNV nur Durch-

schnittswerte von vergleichbaren Flächen herangezogen werden, insofern diese überhaupt vor-

handen sind. Beim Vergleich zwischen den beiden Landnutzungsformen Ackerbau und Kurz-

umtriebsplantage ergeben sich nachvollziehbare Ergebnisse. Weizen hat eine geringere Inter-

zeption und einen höheren Abfluss, deshalb ist der Einfluss auf das Wasserregime dieser Flä-

chennutzung gering. Problematisch ist hingegen die Ableitung der Wirkungsindikatoren aus der 

Vermischung der Verdunstungsdaten auf Bestandesebene mit Daten auf Landschafts- bzw. 

Wassereinzugsgebietsebene. So wird der Anteil des Umweltwasserbedarfs (xEWR) an der gesam-

ten Stromabflussmenge für große Wassereinzugsgebiete (Smakhtin et al. 2004a), wie z.B. der 

Elbe, Donau oder des Rheins in die Berechnung einbezogen. Diese Einzugsgebiete erstrecken 

sich über große Gebiete Mitteleuropas mit unterschiedlichen klimatischen Bedingungen und 

wechselnden Vegetationstypen. Der einheitliche Faktor für das gesamte Gebiet unterstellt eine 

homogene Vegetationsform und gleichmäßige Bedingungen im gesamten Einzugsgebiet. So 

kann es sein, dass der Umweltwasserbedarf im untersuchten Gebiet von dem des großen Ein-

zugsgebiets abweicht und die Ergebnisse der Indikatorberechnung mit großen Unsicherheiten 

behaftet sind. Maes et al. (2009) diskutieren in ihrem Artikel ebenso, dass der Faktor für den 

Umweltwasserbedarf (xEWR) eine starke Vereinfachung darstellt, damit die Methode im Rahmen 

der Ökobilanz ohne aufwendige zusätzliche Datensammlung anwendbar ist. 

Die berechneten Faktoren gelten nur für die jeweils untersuchte Fläche. Eine Aussage über die 

Veränderungen des Wasserhaushalts auf Landschafts- bzw. Wassereinzugsgebietsebene kann 

damit nicht getroffen werden. Studien haben gezeigt, dass sich Auswirkungen auf den Land-
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schaftswasserhaushalt erst bei Aufforstungen von 20-25% der Fläche eines Wassereinzugsge-

biets nachweisen lassen (Bosch & Hewlett 1982; Brown et al. 2005). Es ist daher anzunehmen, 

dass der kleinflächige Anbau von Kurzumtriebsplantagen keinen Einfluss auf das Wasserregime 

eines Wassereinzugsgebiets ausübt. Des Weiteren beinhaltet der Indikatorwert keine Informati-

onen zur Veränderung der Wasserqualität durch eine veränderte Landnutzung in einem Gebiet. 

6.2 Fazit zur Anwendbarkeit 

Nach der ausführlichen Diskussion der probeweise angewendeten Bewertungsmethoden im 

vorrangegangenen Abschnitt kann festgestellt werden, dass für Bewertungen des grünen Was-

serverbrauchs methodischer Verbesserungsbedarf besteht. Nur wenige Methoden beziehen die 

Verwendung von grünem Wasser überhaupt in die Bewertung ein. Dabei wäre dies für die Beur-

teilung von landwirtschaftlichen Produkten besonders wichtig, denn der Verbrauch von grünem 

Wasser kann auch Auswirkungen auf den Vorrat von blauem Wasser haben. Auch positive As-

pekte der Verwendung von grünem Wasser werden in keinem der Ansätze in die Bewertung 

einbezogen. Die verfügbaren Methoden untersuchen zumeist die Auswirkungen der Landnut-

zung auf den Wasserhaushalt und nicht die Auswirkungen der Wasserverwendung an sich.  

Bei einigen der getesteten Methoden fällt die Anwendung schwer, weil teilweise keine genauen 

Angaben zu den benötigten Eingangsdaten für die Bewertung gemacht werden. Des Weiteren 

wird die Veränderung der Wasserqualität von kaum einer der Methoden bei der Bewertung be-

rücksichtigt. 

Darüber hinaus herrscht bei einigen der untersuchten Methoden eine Diskrepanz zwischen An-

forderungen an die wissenschaftliche Genauigkeit und ihrer Anwendbarkeit. Teilweise ist die 

Durchführung einer Methode von der Verfügbarkeit komplexer hydrologischer Modelle abhän-

gig oder es werden sehr spezialisierte Daten, wie zum Beispiel über die potentielle Natürliche 

Vegetation benötigt. Auch für Hintergrunddaten in Ökobilanzdatenbanken, wie Rohmaterialien, 

Kraftstoff oder Strom, die für die meisten Ökobilanzen verwendet werden, sind kaum Informa-

tionen verfügbar, die den genannten Anforderungen genügen.  

Aus der Auswertung und der probeweisen Anwendung einiger Methoden kann abgeleitet wer-

den, dass es vor allem von Bedeutung ist, die teilweise unzureichenden Sachbilanz- bzw. Wir-

kungsbilanzmethoden weiterzuentwickeln. Es wird ein konsistenter Vorschlag benötigt, der 

geeignet ist, sowohl den Verbrauch von blauem  als auch grünem Wasser zu erfassen, zu bewer-

ten und damit untereinander vergleichbar zu machen. Dabei sollte die Wasserverwendung an 

sich beurteilt werden und nicht die Landnutzung oder ähnliches. 
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7 Grundlagen und Ziel der neuen Bewertungsmethode 

7.1 Anforderungen an eine Ökobilanzmethode zur Bewertung der 
Wasserverwendung  

7.1.1 Allgemeine Anforderungen 

Die grundlegenden Anforderungen an Ökobilanzmethoden sind in den Normen ISO14040 und 

ISO14044 festgelegt und wurden bereits im Kapitel 3.4.2 erläutert. 

Die Wasserverwendung ist sehr vielfältig und besitzt quantitative und qualitative Auswirkun-

gen. Der Wasserentzug in einem Gebiet kann Auswirkungen auf die Wasserverfügbarkeit in 

angrenzenden Ökosystemen und für den Menschen haben. Diese können sich in unterschiedli-

cher Weise auf die Artenzusammensetzung, das Landschaftsbild oder auf die menschliche Ge-

sundheit oder den Erholungswert auswirken. Das Ausmaß der Auswirkungen wird von der je-

weiligen Verwendungsintensität der Wasserressource und den örtlichen Voraussetzungen be-

stimmt. Aufgrund dieser Zusammenhänge ergeben sich weitere Anforderungen an eine Ökobi-

lanzmethode zur Bewertung der Auswirkungen der Wasserverwendung. 

Um das Ausmaß der Auswirkungen vor Ort abschätzen zu können, ist es von Bedeutung, dass 

ein ökobilanzielles Bewertungsmodell die regionalen Wasserverhältnisse berücksichtigt. Dabei 

sollte es möglich sein, das Modell auf verschiedene geografische Regionen möglichst universell 

anzuwenden. Teilweise wird eine globale Abdeckung mit einer geeigneten regionalen Auflö-

sung gefordert (Kounina et al. 2013). Die Voraussetzung dafür ist allerdings, dass die Daten 

über die lokalen Verhältnisse auch zur Verfügung stehen. 

Nach Möglichkeit sollte im Bewertungsmodell auch die zeitliche und räumliche Verfügbarkeit 

von Wasserressourcen berücksichtigt werden. Bei der Verwendung jährlicher Mittelwerte könn-

ten jahreszeitliche Schwankungen in der Wasserverfügbarkeit verdeckt werden (Savenije 2000). 

Darüber hinaus sollte bei der Bewertung der Wirkungen eine Unterscheidung zwischen der 

Verwendung verschiedener Wassertypen möglich sein. Das heißt, sowohl die Wirkungen des 

Verbrauchs von blauem als auch von grünem Wasser sollten abgebildet werden können. Das 

Hauptinteresse einer Bewertung kann je nach Bilanzierungsobjekt variieren, deshalb wäre es 

wünschenswert, dass die Methode möglichst flexibel auf die verschiedenen Anwendungen an-

gepasst werden kann. 

Im Allgemeinen sollten Indikatoren für die ökobilanzielle Bewertung relevant, aussagekräftig 

und angepasst an die jeweilige Fragestellung sein. Dafür sollte die Methode die natürlichen 

Mechanismen der Ursache-Wirkungskette abbilden. Trotzdem wäre es wünschenswert, dass der 

Indikator ein klares, verständliches Design besitzt und die benötigten Informationen leicht zu-

gänglich sind. Die Berechnung des Indikators sollte demnach ohne die zusätzliche Verwendung 

von hydrologischen Modellen auskommen und nur mit Hilfe frei zugänglicher Daten durchge-

führt werden können. Das heißt, bei der Konzeption der Bewertungsmethode sollte auf ein aus-

gewogenes Verhältnis zwischen dem Aufwand für die Datenerhebung und dem Abbildungsgrad 
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der Ursache-Wirkungsbeziehungen geachtet werden. Darüber hinaus sollten Unsicherheiten 

über die Zusammenhänge und die Abbildungsgüte benannt werden (KOUNINA et al. 2012).  

7.1.2 Anforderungen aus der Water Footprint-Norm ISO 14046  

Seit August 2014 gibt es die Norm ISO 14046 als Anleitung zur Erstellung und Berichterstat-

tung von Water Footprints (ISO 2014). Außerdem wird derzeit die technische Anleitung 

ISO/AWI TR 14073 als Ergänzung zur Norm vorbereitet. Diese soll anhand von Beispielen 

zeigen, wie Water Footprint Studien im Sinne der Norm ausgeführt werden könnten.  

Die ISO Norm 14046 selbst enthält Begriffsdefinitionen mit Bezug auf Wasserverwendung, 

Ökobilanzierung und Water Footprint. Des Weiteren legt die Norm allgemeine Rahmenbedin-

gungen für die Durchführung eines Water Footprint fest und enthält Anforderungen für die Ver-

öffentlichung der Ergebnisse und deren vorhergehende Begutachtung. Sie enthält jedoch keine 

konkreten Methodenvorschläge.  

Die neue Water Footprint Norm legt aber eindeutig fest, dass ein normkonformer Water Foot-

print auf einer Ökobilanz basieren muss. Das heißt, alle Stationen innerhalb des Lebenswegs 

eines betrachteten Produktes o.ä. müssen berücksichtigt werden. Damit wurde endgültig die 

Anbindung des Water Footprint an die LCA-Methodik, die sich zuvor getrennt voneinander 

entwickelt hatten, vollzogen. Eine Water Footprint Studie kann dabei entweder für sich allein 

stehen oder aber ein Teil einer vollständigen Ökobilanz sein. Sie sollte umfassend sein, indem 

sie alle relevanten Einflüsse auf Umwelt, Mensch und Ressourcen in Bezug auf Wasser einbe-

zieht. Die Anforderungen an Water Footprint Studien basieren auf den Bestimmungen der Öko-

bilanz-Norm 14044 zur Erstellung von Sach- bzw. Wirkungsbilanzen. 

Grundlegende Anforderungen der ISO 14046 an Water Footprint Studien sind ein modularer 

Aufbau. Die Ergebnisse werden ebenfalls, wie bei Ökobilanzen, auf eine funktionale Einheit 

bezogen. Die potentiellen Umweltwirkungen in Verbindung mit Wasser sollten aufzeigt werden. 

Dabei sollten so weit wie möglich, regionale bzw. lokale Einflussfaktoren auf die Bewertung 

berücksichtigt werden, sowie saisonale Effekte, wenn sie für die Bewertung von Bedeutung 

sind. Wirkungsindikatoren können überall entlang der Ursache-Wirkungskette gewählt werden 

und sollten auf hydrologischen Grundlagen basieren. Für die verwendeten Wirkungsindikatoren 

sollten aussagekräftige Bezeichnungen gewählt werden, damit ersichtlich ist, welche Umwelt-

wirkungsmechanismen gemeint sind. Die dafür verwendete Charakterisierungsmethode sollte 

beschrieben und dokumentiert werden. Soweit wie möglich, sollte bei der Bewertung zwischen 

verschiedenen Wasserarten unterschieden werden. 

Ein Water Footprint kann auch aus mehreren Wirkungskategorien mit verschiedenen Wirkungs-

indikatoren bestehen, da es viele verschiedene Umweltwirkungsmechanismen gibt. Wird in 

einer Water Footprint Studie nur der Beitrag eines untersuchten Produkts zum Druck auf die 

Wasserverfügbarkeit bewertet, spricht die Norm von einem „Water availability footprint“. Die-

ser kann entweder nur eine oder auch mehrere Wirkungskategorien beinhalten. Wird dagegen 

der  Beitrag des untersuchten Produkts auf die Wasserqualität bewertet, wird das laut Norm als 

„Water footprint adressing water degradation“ bezeichnet. Der kann zum Beispiel auch aus den 

bereits etablierten Wirkungskategorien zur Wasserverschmutzung, wie Eutrophierung, Versaue-
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rung, aquatische Toxizität o.ä. zusammengestellt sein. Nur wenn quantitative und qualitative 

Aspekte der Wasserverwendung berücksichtigt werden, kann die Studie als vollständiger Water 

Footprint bezeichnet werden.  

Auch bestimmte Anforderungen an die Datenqualität in der Sachbilanz und für die Bewertung 

werden durch die Norm festgelegt. Wenn möglich, sollten Primärdaten erhoben werden. Nur 

dort, wo eine Erhebung von Primärdaten nicht möglich oder praktikabel ist, sollte auf sekundäre 

Daten ausgewichen werden. Folgende Informationen sollten dabei erhoben werden: 

 Quantität des Wassers  

 Wassertypen 

 Wasserqualität 

 Art der Wasserverwendung 

 Ort der Wasserverwendung 

Die Berechnung des Water Footprints sollte keine Kompensationsmaßnahmen enthalten. Das 

bedeutet, wenn durch einen Vorgang außerhalb der Systemgrenzen Wirkungen in Bezug auf 

Wasser reduziert werden, sollte das nicht in die Berechnung des Water Footprint einfließen. 

7.1.3 Spezielle Anforderungen für die Bewertung biologischer Produktionspro-
zesse 

Im Folgenden werden alle Produktionsprozesse, die mit Pflanzenwachstum einhergehen, „bio-

logische Produktionsprozesse“ genannt. 

Um den Wasserverbrauch biologischer Produktionsprozesse bewerten zu können, ist vor allem 

die Erfassung grüner Wasserflüsse wichtig. Grünes Wasser wird von Pflanzen über die Wurzeln 

aus dem Boden entnommen und für den Aufbau organischer Substanz benutzt. Ohne ausrei-

chende Wasserversorgung stellt die Pflanze nach einer gewissen Zeit die Produktion ein. 

Grundsätzlich stellt sich deshalb die Frage, ob der grüne Wasserverbrauch überhaupt als Ver-

brauch in die Bewertung einbezogen werden sollte. Denn Wasser, das von Pflanzen aufgenom-

men wird, wird zum großen Teil wieder verdunstet und treibt damit den Wasserkreislauf an. 

Von einigen Autoren wird der Grünwasserverbrauch aus diesem Grund auch nicht betrachtet 

(Milá i Canals et al. 2009; Pfister et al. 2009; Van Zelm et al. 2010). 

Die Vegetation wird aber einerseits durch Wasser und dessen Verfügbarkeit beeinflusst und 

beeinflusst andererseits wiederum den Wasserkreislauf und die Wasserverfügbarkeit. Die Ver-

wendung von grünem Wasser steht somit in unmittelbarem Zusammenhang mit lokalen und 

überregionalen Stoff- und Energiekreisläufen. So trägt sie zum Beispiel zur Niederschlagsbil-

dung bei und beeinflusst das lokale Mikroklima. Auf der anderen Seite verhindert die Vegetati-

on (z.B. Wälder) Erosion und Nährstoffauswaschung.  

Darüber hinaus sind die verschiedenen Wasserarten über den Wasserkreislauf miteinander ver-

knüpft, weshalb die Verwendung von grünem Wasser auch die Verfügbarkeit von anderen Was-
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serarten beeinflusst. Die Erhöhung des Verbrauchs von grünem Wasser kann benachbarten 

Ökosystemen blaues Wasser entziehen bzw. kann die Neubildung von blauem Wasser beein-

trächtigen. Jede Steigerung des vom Menschen induzierten Verbrauchs von grünem Wasser z.B. 

durch die Ausweitung von Ackerland oder Plantagen, stellt einen ein Eingriff in die Natur dar 

und ist dadurch relevant für eine Bewertung der Wasserverwendung. Sowohl die positiven als 

auch die negativen Einflüsse der Verwendung von grünem Wasser sollten nach Möglichkeit 

innerhalb einer Bewertung des Grünwasserverbrauchs berücksichtigt werden.  

Des Weiteren bestehen vielfältige Wechselbeziehungen mit anderen, durch die bisherige Ökobi-

lanzmethode bereits erfassten, Wirkungskategorien. So gibt es z.B. eine enge Verknüpfung zwi-

schen Energieverbrauch und Wasserverwendung. Für die Energieerzeugung wird Wasser benö-

tigt und für die Wasseraufbereitung, -verwendung und Abwasserbehandlung wird wiederum 

Energie benötigt. Eine gemeinsame Erfassung von Energieverbrauch und Wasserverwendung 

durch eine Ökobilanz könnte dazu beitragen, Entscheidungsträgern die benötigten Informatio-

nen zur Verfügung zu stellen, um zwischen den verschiedenen Auswirkungen eines Produkti-

onssystems auf die Umwelt abzuwägen. Vor allem für die Beurteilung der Energieerzeugung 

aus erneuerbaren Quellen, wie z.B. großflächig angebauter Biomasse, ist die Abwägung zwi-

schen Wasserverbrauchs und den Treibhausgasemissionen ein wichtiger Aspekt. 

7.2 Einordnung der Wasserarten im Wasserkreislauf 

Die Wasserarten können zwar gegeneinander abgegrenzt werden, sind aber über den Wasser-

kreislauf miteinander verbunden. Abbildung 7-1 verdeutlicht die Zusammenhänge zwischen den 

Wasserarten und deren übliche Verwendungswege innerhalb des natürlichen und des anthropo-

genen Wasserkreislaufs sowie die Abgrenzung der Begrifflichkeiten von Verbrauch und Nut-

zung.  
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Abbildung 7-1  Zusammenhänge zwischen den Wasserarten im Wasserkreislauf 

Mit der Bezeichnung der „Übergänge“ zwischen den Wasserarten ist gemeint, dass sich eine 

Wasserart innerhalb des Wasserkreislaufs in eine andere umwandeln kann.  

Die folgenden Übergänge sind dabei von besonderer Bedeutung. Blaues Wasser, das als Re-

genwasser auf die Landmassen fällt, wandelt sich bei der Infiltration in den Boden in grünes 

Wasser um. Auch wenn blaues Oberflächen- oder Grundwasser zur Bewässerung eingesetzt 

wird, verbleibt ein Teil als grünes Wasser im Boden, von wo aus es von Pflanzen wieder aufge-

nommen werden kann. Nicht alles Wasser, das durch Bewässerung oder Niederschlag in den 

Boden gelangt, verbleibt auch dort. Ein Teil perkoliert ins Grundwasser und wird damit wieder 

zu blauem Wasser. 

Wird grünes Wasser von Pflanzen aufgenommen und Transpiriert, wird es zu Wasserdampf -

sog. weißem Wasser verdunstet. Weißes Wasser formiert sich in der Atmosphäre an Kondensa-

tionskernen zu Wolken, aus denen es wiederum als Niederschlag auf die Erdoberfläche zurück-

kehrt.  

Wird blaues Wasser für Produktionsprozesse o.ä. verwendet und dabei verschmutzt, entsteht 

dabei graues Wasser. Sowohl blaues als auch graues Wasser kann durch Verdunstung (Evapora-

tion) in weißes Wasser übergehen. 
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7.3 Zuordnung von Wasserarten zu Ökobilanzseiten 

Aus Sicht einer klassischen Einteilung von Wirkungskategorien, wie der von Klöpffer (2009), 

wird zwischen Input-basierten und Output-basierten Wirkungskategorien unterschieden. Bei 

Input-bezogenen Wirkungskategorien zielt die Bewertung auf einen sparsamen Umgang mit 

Ressourcen. Die Bewertung erfolgt auch, wenn diese nicht irreversibel verbraucht werden, son-

dern nur verschmutzt oder im Aggregatzustand verändert werden. Bei Output-bezogenen Wir-

kungskategorien wird die Beeinträchtigung der Umwelt oder der menschlichen Gesundheit 

durch Emissionen bewertet (Klöpffer 2009). Die Bewertung der Wasserverwendung wird bei 

Klöpffer (2009) den Input-basierten Wirkungskategorien zugeordnet, weil es sich dabei um eine 

Auseinandersetzung mit dem Umgang mit Ressourcen handelt. 

Die Wasserverwendung wirkt sich aber auf verschiedenen Wegen auf die unmittelbare Um-

welt/Umgebung aus und vereint dabei Input- und Output-basierte Wirkungskategorien. Die 

abiotische Ressource Wasser wird durch seine Verwendung in einigen Fällen verbraucht  oder 

sogar aufgebraucht, wenn die Neubildung der Ressource zu gering ist. Der Verbrauch bewirkt 

eine Verringerung der Ressource und verringert damit die Verwendungsmöglichkeiten für 

räumlich oder zeitlich nachfolgende Nutzer. Dadurch ergeben sich Schäden für die Umwelt oder 

den Menschen. In einigen Fällen wird die Ressource durch ihre Verwendung verschmutzt. Die 

Verschmutzung der Ressource durch Emissionen ist mit ihrem Verbrauch gleichzusetzen und 

beeinträchtigt die Gesundheit und die Umwelt. 
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Abbildung 7-2  Wirkungspfade der Wasserverwendung 

Die Input-basierten Wirkungskategorien bewerten den Verbrauch aus einer quantitativen Sicht, 

wie groß der Umfang der verbrauchten Menge ist und wie dieser z.B. in Bezug auf die Verfüg-

barkeit zu bewerten ist. Eine Output-basierte Bewertung bezieht sich auf die Verschmutzung der 

Ressource durch deren Verwendung und fokussiert damit Qualitätsaspekte.   

Die Verwendungen der einzelnen Wasserarten sind vielfältig und die Auswirkungen können 

sich auf verschiedene Bereiche erstrecken. Es ist aber möglich, die einzelnen Wasserarten Öko-

bilanzseiten und damit auch einer Form der Bewertung zuzuordnen.  

Grünes Wasser ist immer im Input zu finden, es wird bei keiner Produktion den Prozess verlas-

sen. Daher wird grünes Wasser mit einer input-basierten Bewertung betrachtet. Blaues Wasser 

ist durchaus im Output zu finden, wird dort aber nicht bewertet. Ist es verschmutzt, wird es als 

graues Wasser bezeichnet. Graues Wasser befindet sich demnach öfter im Output als im Input. 

Eine Ausnahme könnte zum Beispiel die Bewässerung mit Abwässern sein. Da steht graues 

Wasser im Input. Diese Zuordnung hängt allerdings auch von der exakten Definition von blau-

em und grauem Wasser ab. Das Abwasser könnte auch als blaues Wasser mit besonderen quali-

tativen Eigenschaften bezeichnet werden.  
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7.4 Ausgangspunkt der methodischen Überlegungen 

Der Ansatzpunkt für die neue Methode leitet sich aus Überlegungen über die Zusammenhänge 

zwischen den Wasserarten ab. Da alle Wasserarten über den Wasserkreislauf miteinander in 

Verbindung stehen, sollte es auch möglich sein, jede Art von Wasserverbrauch im Rahmen ei-

ner Methode zu bewerten und das Ausmaß der einzelnen Verwendungen miteinander zu ver-

gleichen. Dafür ist es notwendig, die Übergangspunkte von der einen zur anderen Wasserart 

herauszuarbeiten und daraus mögliche Umrechnungsfaktoren abzuleiten. 

Im Zentrum der neuen Methode steht die Bewertung des Verbrauchs von Wasser im Hinblick 

auf seine allgemeine und ausreichende Verfügbarkeit für den Menschen. Für die unmittelbare 

Verwendung und damit für eine direkte Befriedigung menschlicher Bedürfnisse ist vor allem 

blaues Wasser geeignet. Das schließt aber ebenso den indirekten Nutzen des Wassers für Öko-

systeme, Pflanzen, Tiere sowie ästhetische Aspekte oder seinen Erholungsnutzen ein. Des Wei-

teren können auch nutzungsunabhängige Werte wie Vermächtnis- oder Existenzwerte einen 

Nutzen für den Menschen darstellen, wobei bei letzterem allein das Wissen um die Existenz des 

Gutes einen Nutzen stiftet.  

Damit ist der hier vorgeschlagene Methodenansatz, wie viele andere in der Ökobilanzierung 

verwendete Bewertungsmethoden, von einer anthropozentrischen Sichtweise geprägt (vgl. Sche-

ringer & Hofstetter 1997). Bei diesen Konzepten stehen bei der Auswahl der betrachteten 

Schutzgüter die Bedürfnisse und Lebensbedingungen des Menschen im Mittelpunkt. Der Be-

griff Schutzgüter entspricht dabei den zuvor genannten Endpunkten bzw. schützenswerten Be-

reichen (vgl. Kapitel 3.4.2) wie zum Beispiel der menschlichen Gesundheit, Ökosystemen oder 

Ressourcenvorräten.  

Die genannten Bereiche können durch Umwelteinwirkungen beeinträchtigt werden. Die Ökobi-

lanz hat den Zweck, relevante Umwelteinwirkungen auf Schutzgüter zu erfassen und zu bewer-

ten. Die Ökobilanz begründet jedoch nicht, welche Schutzgüter aus welchem Grund zu achten 

sind. Solche Wertfragen werden vielmehr im gesellschaftlichen Diskurs sowie in der Umwelt-

politik ausgehandelt (Hirsch Hadorn 1997). Des Weiteren bedingen sich die Wahl der Schutzgü-

ter und die Abschätzungen von Wirkungen auf diese Bereiche gegenseitig und können laut 

Hirsch Hadorn (1997) nicht unabhängig voneinander konkretisiert werden. 

Trotzdem zielt eine Bewertung aus anthropozentrischer Sicht nicht nur auf die Verwendung 

oder Ausbeutung der Ressource zum alleinigen Vorteil von Menschen, sondern bezieht die Be-

lange der belebten Umwelt in die Betrachtung ein. Der Mensch steht im Mittelpunkt und schaut 

auf seine Umwelt und bewertet Veränderungen, die durch sein Handeln hervorgerufen werden 

und die seine Lebensgrundlagen negativ beeinflussen könnten. Jede Form der Bewertung geht 

vom Menschen aus und berücksichtigt dafür im engeren oder weiteren Sinn anthropozentrische 

Werte, um die Bewertung durchführen zu können. 
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7.5 Ziel der Methode  

Der im Folgenden präsentierte Methodenvorschlag stellt eine Erweiterung der bestehenden 

Ökobilanzmethodik dar. Diese Erweiterung ermöglicht es, den Verbrauch verschiedener Was-

serressourcen entlang des Lebensweges eines Produktes im Rahmen der Ökobilanz zu erfassen, 

sowie daraus resultierende Wirkungen zu bewerten. Die Methode soll es ermöglichen, die Was-

serverwendung zusammen mit den klassischen Wirkungskategorien (Treibhauspotential, Eutro-

phierungspotential, Versauerungspotential etc.) in einer Ökobilanz zu ermitteln und für eine 

ganzheitliche Beurteilung des untersuchten Objekts zu berücksichtigen. 

Die Verwendung von Wasser ist nicht nur zur Deckung des direkten Bedarfs von Menschen an 

Trinkwasser, für Hygienezwecke oder zum Kochen erforderlich, sondern auch für die Produkti-

on von Gütern und vor allem für die Erzeugung von landwirtschaftlichen Produkten notwendig. 

Die Wasserverwendung ist lebensnotwendig und kann nicht vermieden werden. Es kann ledig-

lich überlegt werden, ob das Ausmaß der Verwendung reduziert werden könnte, sodass keine 

Übernutzung der Ressource stattfindet, oder ob Wasser effizienter eingesetzt werden könnte. 

Die Verwendung von Wasser ist jedoch per se nicht schädlich für die Umwelt. Negative Wir-

kungen ergeben sich erst, wenn die Ansprüche des Menschen an Zustand und Menge des ver-

fügbaren Wassers nicht dauerhaft erfüllt werden können. Auch indirekte negative Wirkungen 

können entstehen, wenn Ökosysteme geschädigt werden, die für den Menschen einen Wert be-

sitzen. Eine weitere Besonderheit ist die regionale Unterschiedlichkeit von Auswirkungen der 

Wasserverwendung aufgrund regional verschiedener Ausgangsbedingungen. 

Im Gegensatz zu bisher verfügbaren Methodenvorschlägen zur Bewertung soll die Wasserver-

wendung in Bezug auf seine regionale Bedeutung abgeschätzt werden. Dabei sollen sowohl 

quantitative als auch qualitative Aspekte der Verwendung von Wasser einbezogen werden. Wie 

auch sonst bei der Bewertung im Rahmen von Ökobilanzen wird hier davon ausgegangen, dass 

Wirkungen an den Übergangsstellen zwischen Umwelt und Produktionssystem entstehen. 

Sowohl der Verbrauch von blauem als auch von grünem Wasser soll bei der Bewertung berück-

sichtigt werden. Im Gegensatz zu bestehenden Methoden erfolgt aber keine pauschale Addition 

der verschiedenen Wasserarten zu einem Gesamtverbrauch. Sie sollten vielmehr differenziert 

bewertet und miteinander verglichen werden können. Dazu soll der Methodenvorschlag Vorga-

ben für eine Erfassungsstruktur der unterschiedlichen Verbrauchsströme im Sachbilanzteil ent-

halten, die eine differenzierte Bewertung im anschließenden Wirkungsbilanzteil ermöglichen. In 

der Wirkungsbilanz werden dann aber nur die tatsächlich verbrauchten Wassermengen bewertet. 

Eine Bewertung der Umweltwirkungen in Bezug auf Wirkungsendpunkte ist dabei nicht vorge-

sehen. Konkrete Wirkungen, wie zum Beispiel die genaue Bezifferung von Schäden durch Was-

sermangel, werden nicht betrachtet, da die Wirkungen vielseitig sein können und die Wirkungs-

zusammenhänge im Einzelnen nicht bekannt sind (siehe Diskussion Kapitel 7.6).  

Ein Schwerpunkt der Methode liegt auf der Bewertung der Wasserverwendung für biologische 

Produktionsprozesse. Deshalb soll insbesondere der Verbrauch von grünem Wasser in das Be-

wertungskonzept einbezogen werden. Mit Hilfe desselben Bewertungsschemas sollen sowohl 

der Wasserverbrauch für biologische als auch für technische Produktionssysteme analysiert 
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werden können. Das ist hilfreich, um die Verwendung erneuerbarer Energieträger aus Biomasse 

beurteilen zu können. Damit wäre es zum Beispiel möglich, Treibhausgas-Einsparungen und 

Kohlenstoffspeicherung einem gesteigerten Wasserbedarf durch den Anbau von Biomasse ge-

genüberzustellen.  

Mit Hilfe der Methodenerweiterung soll es dem Anwender zukünftig möglich sein, festzustel-

len, für welche der verglichenen Produkte, der Wasserverbrauch im regionalen Kontext ange-

messen ist und welche Produkte die umliegenden Wasserressourcen qualitativ am wenigsten 

beeinträchtigen.  

Die folgenden Fragen sollen mit Hilfe der Methode im Rahmen einer LCA beantwortet werden 

können: 

Im Hinblick auf die Wassermenge: 

 Welche Art von Wasser und welche Menge Wasser wird verbraucht? 

 Wie viel steht zur Verfügung (herrscht Knappheit und wie wird diese definiert)? 

 Wie wird die Entnahme der verbrauchten Menge im Kontext der regionalen Knappheit ein-

geschätzt? 

 Welche Indikatoren müssen für die Bewertung ausgewählt werden, welche sind verfügbar? 

Im Hinblick auf Wasserqualität:  

 Wie wird die Qualität durch einen Prozess verändert? 

 Wie ist die qualitative Veränderung im Vergleich zu einem bestimmten annehmbaren Level 

einzuordnen 

7.6 Betrachtete Wirkungszusammenhänge 

Wie bereits in der Zielstellung formuliert, soll es die Methodenerweiterung ermöglichen, ver-

schiedene Arten der Wasserverwendung miteinander zu vergleichen und damit im Rahmen der 

Ökobilanz Produkte auch im Hinblick auf ihren Wasserverbrauch bewerten zu können.  

Natürlicherweise befindet sich Wasser in einem Kreislauf. Wasser verdunstet, fällt als Nieder-

schlag zur Erde, fließt ab und verdunstet wieder. Oder es wird von Pflanzen aus dem Boden 

entnommen, verwendet und verdunstet (Vgl. Abbildung 2-1). Die Wasserverwendung an sich 

ruft keine Wirkungen hervor. Im natürlichen Kreislauf wird ständig Wasser aus verschiedenen 

Reservoirs entnommen, in einem System verwendet und in mehr oder weniger veränderter Form 

wieder abgegeben. Im Grunde genommen ist es nicht notwendig, die Wasserverwendung inner-

halb dieses Kreislaufs zu bewerten. Allerdings greift der Mensch in dieses System ein und 

bringt es unter Umständen aus dem Gleichgewicht. Wie bereits in Kapitel 2.2 dargestellt, lässt 

sich zwischen dem natürlichen und dem anthropogen beeinflussten Wasserkreislauf unterschei-

den (vgl. auch Abbildung 7-3). Der Mensch entnimmt Wasser aus verschieden Reservoiren und 

verwendet es für seine Zwecke. Am Ende wird das Wasser in den natürlichen Kreislauf zurück-
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gegeben. Wird zu viel Wasser aus einem Reservoir entnommen, ohne dass sich das Reservoir 

mit der gleichen Rate wieder befüllt, verringert sich langfristig die für die menschliche Verwen-

dung oder für umliegende Ökosysteme zur Verfügung stehende Menge Wasser. Außerdem kann 

es durch die menschliche, industrielle Verwendung zu starken qualitativen Veränderungen von 

Wasser kommen, die ihrerseits ebenfalls Einfluss auf umliegende Ökosysteme oder die nachfol-

gende menschliche Verwendung haben können.  

 

Abbildung 7-3:  Übergangsstellen (fett rot) zwischen natürlichem und anthropogenem Wasserkreis-
lauf 

Die Übergangsstellen zwischen anthropogenem und natürlichem Wasserkreislauf sind die Stel-

len, an denen potentiell Umweltwirkungen bzw. Schäden auftreten können (Abbildung 7-3). 

Dort grenzen bei der Wasserverwendung für anthropogen hergestellte Güter Produktionssystem 

und Systemumgebung aneinander. Die Systemumgebung setzt sich aus der Ökosphäre und der 

übrigen Technosphäre zusammen (Klöpffer 2009). An dieser Stelle werden Elementar- und 

Produktflüsse zwischen dem Produktsystem und der Umgebung ausgetauscht. Alle Auswirkun-

gen auf die Ökosphäre, die sich durch diese Interaktion ergeben, werden durch eine Ökobilanz 

erfasst und bewertet. Bei der Untersuchung land- bzw. forstwirtschaftlicher Produkte fällt es 

schwer, das Produktionssystem vollständig von der Systemumgebung abzugrenzen, denn in 

diesen Fällen ist die Ökosphäre Teil des Produktionssystems. Erst, wenn der natürliche Wasser-
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kreislauf beeinflusst wird, kommt es zu Situationen, die im Rahmen einer Ökobilanz bewertet 

werden können. Wasserverwendung durch Pflanzen und Tiere in natürlichen, anthropogen un-

beeinflussten Ökosystemen läuft automatisch innerhalb des natürlichen Wasserkreislaufs ab. 

Diese Systeme regulieren sich selbst; Tiere und Pflanzen sind dem jeweiligen Wasserangebot 

angepasst. Diese Systeme werden innerhalb der Bewertungsmethode nicht erfasst. Daher sind 

der anthropogene Wasserkreislauf und seine Schnittstellen zum natürlichen Wasserkreislauf 

Gegenstand des hier vorgestellten Bewertungsansatzes. Im Rahmen der Bewertung werden die 

Auswirkungen der anthropogenen Wasserverwendung auf die Wasserqualität im natürlichen 

Wasserkreislauf betrachtet, sowie die Rahmenbedingungen des natürlichen Wasserkreislaufs auf 

die Wasserverfügbarkeit im anthropogenen Kreislauf.  

 

Abbildung 7-4  Darstellung der komplexen Wirkungszusammenhänge, die aus dem Verbrauch von 
blauem und grünem Wasser entstehen können 

Die Wirkungspfade der Wasserverwendung sind vielfältig und richten sich auf verschiedene 

Wirkungsendpunkte (Vgl. Abbildung 7-4). Sie sind komplex und betreffen in manchen Fällen 

das ganze Wassereinzugsgebiet mit all seinen Elementen wie Ökosystemen, Menschen und 

Ressourcen, sodass nur schwer monokausale Wirkungszusammenhänge bestimmt werden kön-

nen. Deshalb werden in der hier vorgeschlagenen Methodenerweiterung die jeweiligen Aus-

gangspunkte für die verschiedenen Endwirkungen, wie in Abbildung 7-5 dargestellt, betrachtet. 

Zum einen wird die Wasserentnahme und zum anderen die qualitative Veränderung des ver-

wendeten Wassers betrachtet. Bewertet wird dabei nur Wasser, das auch „verbraucht“ wird. 



7. Grundlagen und Ziel der neuen Bewertungsmethode 

99 

 

Abbildung 7-5:  Systematische Darstellung der Ausgangspunkte und Wirkungspfade sowie der Wir-
kungsendpunkte der anthropogenen Wasserverwendung 

Wasser kann aus der rein quantitativen Perspektive verbraucht werden. Das geschieht, wenn aus 

einer Ressource dauerhaft mehr Wasser entnommen wird, als diese sich im gleichen Zeitraum 

erneuern kann. Wasser kann aber auch im Sinne einer qualitativen Veränderung verbraucht 

werden. Die Veränderung der Ausgangsqualität des Wassers durch Nutzer 1 schränkt die nach-

folgende Verwendung durch Nutzer 2 ein auch wenn die gesamte Menge des verwendeten Was-

sers wieder abgegeben wird.  

Die Beurteilung der Wasserverwendung richtet sich auf Sachbilanzergebnisse im Input und die 

Beurteilung von Qualitätsveränderungen auf Sachbilanzergebnisse im Output einer Ökobilanz. 

Entnahme und Abgabe des Wassers sind eng miteinander verbunden und bestimmen den Ver-

brauch von Wasser. Entscheidend dabei ist, wieviel Wasser unverändert entlassen wird und 

wieviel Wasser  durch die Verwendung qualitativ verändert wird. In der Abbildung 7-6 sind die 

Zusammenhänge zwischen Input, Output und den jeweiligen Einflussgrößen dargestellt. Teil-

weise überlagern sich dabei auch die betroffenen Wirkungsbereiche. 
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Abbildung 7-6:  Darstellung der Zugehörigkeit der einzelnen Schritte und Einflussfaktoren der Was-
serverwendung zu den Ökobilanzsphären. Kreise verweisen auf Bestandteile der 
Wirkungsbilanz. 

Um das Ausmaß einer Wasserverwendung zu beurteilen, enthält der Indikatorwert Informatio-

nen über die regionale Wasserknappheit und eine Einschätzung des Ausmaßes der qualitativen 

Veränderungen. Der Wasserverbrauch als Teilgröße der Wasserverwendung wird im Kontext 

der regionalen Wasserverfügbarkeit und auf Grundlage der verbrauchsbedingten Qualitätsver-

änderungen eingeschätzt. Die Methode stellt also die jeweilige Wasserverwendung für das be-

trachtete Produkt in Bezug zu verschiedenen Kriterien, die eine Einschätzung über das Ausmaß 

der jeweiligen Entnahme ermöglichen. 

7.7 Wirkungskategorie und Wirkungsindikator 

Wie bereits im vorangegangenen Kapitel (7.6) erläutert, sind die Wirkungspfade der Wasser-

verwendung sehr komplex und betreffen teilweise mehrere Endpunkte (siehe Abbildung 7-4). 

Anders als bei den „klassischen“ Wirkungskategorien (GWP, AP, usw.) bedeutet ein mehr an 
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Verbrauch nicht unbedingt einen höheren Wirkungsindikatorwert und damit automatisch eine 

größere Wirkung. Die Einschätzung der Bedeutung drückt sich stattdessen im Verhältnis zu 

einem bestimmten „Normwert“ aus. Daher werden, mit Hilfe der hier vorgestellten Methoden-

erweiterung, die Ausgangspunkte der Wirkungen betrachtet und bewertet. 

Als solches ist die Wirkungsbewertung keine Endpoint-Bewertung, sondern eine Midpoint-

Bewertung. Damit reiht sich die Bewertungsmethode mit der dazugehörigen Wirkungskategorie 

in derzeit häufig verwendete Midpoint-Wirkungskategorien -wie z.B. Versauerungspotential 

oder Treibhausgaspotential- ein. Der berechnete Indikatorwert gibt keine Auskunft über Wir-

kungen der Wasserverwendung auf bestimmte Schutzgüter, wie z.B. den Menschen oder Öko-

systeme und damit auch nicht über dessen Wirkungsstärke. Stattdessen wird ein Indikatorwert 

berechnet, mit dessen Hilfe zwei Produkte miteinander verglichen werden können. Zukünftig 

könnte der, mit Hilfe der vorgestellten Methode, ermittelte Midpoint-Indikator auch für die Be-

rechnung von verschiedenen Enpoint-Wirkungen eingesetzt werden. 

Der hier vorgestellte Methodenvorschlag ermöglicht die Ermittlung eines Indikatorwertes für 

die neue Wirkungskategorie „Wasserverwendung“. Der Wirkungsindikatorwert besteht dabei 

aus einer quantitativen und einer qualitativen Komponente. Für die Bewertung werden der tat-

sächliche Wasserverbrauch, die regionale Verfügbarkeit von Wasser sowie die qualitative Ver-

änderung des entnommenen Wassers berücksichtigt. Dazu werden die folgenden Indikatoren 

benutzt: 

 Klima (Temperatur, Niederschlag, Evapotranspiration) 

 Boden 

 sonstiger Wasserbedarf in der Region 

 verschiedene Wasserqualitätsparameter 

Die bewertete verbrauchte Wassermenge wird im zusammengeführten Wirkungsindikatorwert 

in der Einheit „Blauwasser-Äquivalente [ble]“ ausgedrückt.  

7.8 Grundlagen für die Charakterisierung 

In diesem Abschnitt werden kurz die Grundlagen des Charakterisierungsmodells, auf dem die 

hier vorgeschlagene Bewertung basiert, beschrieben. Die konkrete Begründung und Herleitung 

der einzelnen Charakterisierungsfaktoren wird im Kapitel 8.4 vorgenommen. Laut EN ISO 

14044 ermöglichen Charakterisierungsfaktoren die Umrechnung der zugeordneten Sachbilan-

zergebnisse in die gemeinsame Einheit des Wirkungsindikators und werden aus einem Charak-

terisierungsmodell abgeleitet. Das Charakterisierungsmodell spiegelt die Beziehung zwischen 

den Sachbilanzergebnissen und den Wirkungsindikatoren wider. Im Idealfall erklärt das Charak-

terisierungsmodell den Zusammenhang zwischen Ursache und Wirkungsendpunkt.  

Durch die hier vorgeschlagene Methode wird der verbrauchte Anteil der Wasserentnahme im 

Hinblick auf die Schwere des Verbrauchs bewertet. Die Methode bietet einen Rahmen, der es 
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ermöglicht, geeignete regionale Faktoren zu ermitteln, mit deren Hilfe die Wasserverwendung 

charakterisiert werden kann. Diese Faktoren entsprechen dem Typus der Normalisierungsfakto-

ren. Sie setzen die verbrauchte Wassermenge ins Verhältnis zu den regionalen Bedingungen im 

Hinblick auf die Wasserverfügbarkeit und qualitative Grenzwerte (vgl. Abbildung 7-7). 

 

Abbildung 7-7  Schematische Abbildung der Charakterisierung im Wirkungsbilanzschritt 

Das hier verwendete Charakterisierungsmodell stellt die Verbindung zwischen verschiedenen 

Arten des Wasserverbrauchs her und überführt die verbrauchten Mengen in ein gemeinsames 

Äquivalent. Dem Charakterisierungsmodell liegt die Erkenntnis zugrunde, dass die verschiede-

nen Wasserarten innerhalb des Wasserkreislaufs miteinander verbunden sind (siehe Abbildung 

2-2 und Abbildung 7-1). So werden mit Hilfe von Umrechnungsfaktoren die jeweiligen Ver-

brauchsmengen verschiedener Wasserarten zunächst umgerechnet, wodurch eine gemeinsame 

Bewertung ermöglicht wird. Im folgenden Kapitel (8) wird das konkrete Vorgehen von Um-

rechnung und Bewertung für die einzelnen Wasserarten beschrieben. Sehr stark vereinfacht 

könnte der Bewertungsmechanismus zunächst mit folgender Formel beschrieben werden: 

       tCsBuAX  

X Wirkungsindikatorwert (in „Blauwasser-Äquivalent“) 

A;B; C;… Sachbilanzflüsse (Wasserverbrauch) 

u; s;t;… Charakterisierungsfaktoren mit unterschiedlicher Berechnung (z.B.  bafu , ) 
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8 Beschreibung der Methodenerweiterung 

8.1 Struktur der Methode – generelles Vorgehen 

Die Methodenerweiterung, die in dieser Arbeit beschrieben wird, ermöglicht es dem Anwender, 

die Wasserverwendung für ein Produkt, eine Dienstleistung oder einen Prozess im Rahmen 

einer Ökobilanz zunächst strukturiert zu erfassen (Sachbilanz) und anschließend die tatsächlich 

verbrauchte Menge zu bewerten (Wirkungsbilanz). Damit kann sowohl die Verwendung ver-

schiedener Wasserarten als auch die unterschiedliche Art ihrer Verwendung verglichen werden.  

Dabei setzt sich der Nutzer Schritt für Schritt passende Charakterisierungsfaktoren für die Be-

wertung seiner Wasserverwendung zusammen. Durch das strukturierte Vorgehen und die indi-

viduelle Kombination verschiedener Bewertungsindikatoren erhält das Bewertungsverfahren 

einen einheitlichen Rahmen, auch wenn sehr unterschiedliche Formen der Wasserverwendung 

untersucht werden. Der Methode liegt ein mehrstufiges System zugrunde, das dem üblichen 

Ablauf einer Ökobilanzierung folgt. Es ist eine Kombination aus der Erfassung der tatsächlich 

verwendeten Menge der einzelnen Wasserarten in der Sachbilanz, der Ermittlung des davon 

verbrauchten Wassers, der Ermittlung der jeweiligen Bewertungsindizes sowie der anschließen-

den Einschätzung der Bedeutung des Wasserverbrauchs in der Wirkungsbilanz.  

Am Anfang erfasst der Nutzer in der Sachbilanz die Mengen der verwendeten bzw. abgegebe-

nen Wasserarten in Tabellenform. Außerdem werden Informationen über Ort, Art und Zweck 

des verwendeten Wassers aufgenommen. Anschließend wird der Nettoverbrauch jeder einzelnen 

Wasserart ermittelt. Dafür werden die Wassermengen, die den Prozess verlassen von den in den 

Prozess eingegangenen Mengen abgezogen. Dabei können jedoch nur Output-Flüsse gegenge-

rechnet werden, die die gleiche Qualität wie die Input-Flüsse besitzen. In der Qualität abwei-

chende Outputs gelten als verbraucht.  

Aus diesem Grund ist es wichtig, dass im Sachbilanzschritt der Ökobilanz auch verschiedene 

Qualitätsparameter des verwendeten sowie des entlassenen Wassers erfasst werden. Auch ver-

dampftes Wasser gilt im Sinne der hier angewendeten Definition als verbraucht, da es nicht 

unmittelbar nach der Verwendung für die gleiche Art der Verwendung zur Verfügung stehen. 

Das gilt sowohl für blaues als auch für grünes Wasser. Ebenfalls als verbraucht gelten Entnah-

men, die im Produkt verbleiben und mit diesem in andere Regionen verbracht werden. Nur das 

tatsächlich verbrauchte Wasser wird anschließend im nächsten Schritt bewertet. Das genaue 

Vorgehen wird in Abschnitt 8.3.2 erläutert.  

Bei der Bewertung wird zwischen zwei Bereichen unterschieden. Zum einen wird die ver-

brauchte Menge Wasser im regionalen Kontext beurteilt und zum anderen die Veränderung der 

Wasserqualität durch den Verbrauch. Die Bewertung der verbrauchten Menge richtet sich nach 

der jeweiligen Wasserart, den lokalen klimatischen Bedingungen sowie nach weiteren Faktoren, 

die die Wasserverfügbarkeit im Gebiet beeinflussen. Für die Beurteilung der Qualitätsverände-

rungen werden die Ausgangs- und die Entlassungsqualität des verbrauchten Wassers betrachtet 

und dem entsprechenden Grenzwert gegenübergestellt. Abbildung 8-1 gibt zunächst einen 
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Überblick über den grundsätzlichen Ablauf der Erfassung und Bewertung mit Hilfe der vorge-

schlagenen Methode. 

 

Abbildung 8-1:  Hauptelemente der Erfassung und Bewertung der Wasserverwendung durch die 
neue Methode 

Die Methode ist hauptsächlich für die Bewertung von Produkten im Rahmen von Ökobilanzen 

konzipiert. Für die Bewertung von Regionen, Staaten oder ähnlichen geografischen Einheiten 

müsste die Methode evtl. entsprechend angepasst werden. Das konkrete Vorgehen bei der Be-

rechnung der Charakterisierungsfaktoren im Rahmen der Wirkungsbilanzierung wird im Kapitel 

(8.4) besprochen.  

Im Verlauf der Methodenbeschreibung werden die folgenden Begriffe im Sinne der anschlie-

ßenden Definitionen verwendet:  

Index:  

Von einem Index wird immer dann gesprochen, wenn der Wert auf einer Berechnung beruht, 

wenn zum Beispiel ein Verhältnis zu einem Standardwert berechnet wird. Indices werden mit 

Idx bezeichnet. 

Faktor:  

Der Begriff Faktor wird im Sinne von „Bewertungsfaktor“ benutzt und mit f bezeichnet. Fakto-

ren werden aus den Indices abgeleitet und dienen der Bewertung der verbrauchten Menge im 

Sinne des jeweiligen Index. 
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Indikatoren:  

Indikatoren sind Einzelwerte, die einen bestimmten Zustand näher beschreiben, wie z.B. bei 

Qualitätsindikatoren bestimmte Wasserinhaltsstoffe die Wasserqualität näher bestimmen. Indi-

katoren sollten nicht mit dem Wirkungsindikator nach Ökobilanzlogik verwechselt werden.  

Wirkungsindikator:  

Der Begriff Wirkungsindikator wird im Rahmen der Arbeit im Sinne der Ökobilanz-

Terminologie verwendet. Er bezeichnet die quantifizierbare Darstellung einer Wirkungskatego-

rie. Hier stellt der Wirkungsindikator das Endergebnis der Berechnungen dar und enthält eine 

Aussage über die Bedeutung der jeweils untersuchten Wasserverwendung. Er soll hier mit  

IndWU bezeichnet werden.  

8.2 Räumlicher und zeitlicher Bewertungsrahmen 

Die Systemgrenzen, die vor Beginn der Bewertung festgelegt werden sollten, trennen das zu 

untersuchende Produktsystem und dessen Umwelt. Die In- und Outputs an den Grenzen des 

Produktsystems sollen laut Norm (ISO 14044) in die Umwelt zurückverfolgt werden können. 

Indem die Daten für die einzelnen Prozessmodule zusammengetragen werden, ergeben sich in 

einem iterativen Prozess die Systemgrenzen. Die räumlichen und zeitlichen Systemgrenzen 

ergeben sich aus der Festlegung der betrachteten Prozessmodule. Bei grenzüberschreitenden 

Produktionsprozessen müssen demnach verschiedene Regionen bei der Bilanzierung berück-

sichtigt werden. Die räumlichen Systemgrenzen können ebenfalls im Verlauf der Untersuchung 

iterativ an die Datenverfügbarkeit angepasst werden. Eventuelle Auslassungen sollten begründet 

werden (DIN EN ISO 2006a). 

Die Betrachtung der Wasserverhältnisse geht zunächst vom Ort der Wasserentnahme bzw. -

abgabe aus und sollte auf die Grenzen des jeweiligen Wassereinzugs- bzw. Teileinzugsgebietes 

erweitert werden. Fehlen Daten auf dieser Betrachtungsebene, sollte versucht werden, für die 

nächstgrößere hydrogeografische Einheit Daten zu erheben. Sind auch für diese Ebene keine 

Daten verfügbar, können die Charakterisierungsfaktoren auch auf Bundeslandebene oder ggf.  

auf Ebene des Nationalstaates berechnet werden. 

Aufgrund der zumeist kleinräumigen Auswirkungen, wäre für die Beurteilung der Wasserver-

wendung eine regionale Abgrenzung und die Verwendung regionaler Daten ideal. In den meis-

ten Fällen werden die Daten für eine solche Betrachtung jedoch nicht im ausreichenden Umfang 

zur Verfügung stehen. Deshalb werden hier die Einzugsgebiete der großen Flüsse als praktikab-

le Betrachtungsebene vorgeschlagen. Im Rahmen dieser Arbeit sowie in der dazugehörigen 

Fallstudie werden die Flussgebiete nach Definition des Hydrologischen Atlas von Deutschland 

(HAD, Tafel 6.7) verwendet (BMU 2003). Es ist jedoch jeder Zeit möglich, die vorgeschlagene 

Methode bei ausreichender Datenverfügbarkeit auch auf kleinere bzw. größere Einheiten anzu-

wenden. 
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Abbildung 8-2  Deutsche Flussgebiete von Tafel 3.2 des Hydrologischen Atlas Deutschland (BMU 
2003). 

Die großräumigen Flussgebietseinheiten mit den zugehörigen Flüssen und den zuständigen Be-

hörden wurden im Zuge der Umsetzung der Europäischen Wasserrahmenrichtlinie 

(2000/60/EG) von Bund und Ländern festgelegt (BMU 2004). Abbildung 8-3 zeigt die Flussge-

bietseinheiten in Deutschland, die für die Umsetzung der WRRL definiert wurden. Auch diese 

Einheiten könnten für die Beurteilung der Wasserverwendung herangezogen werden. 
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Abbildung 8-3 Flussgebietseinheiten in Deutschland, die für die Umsetzung der Wasserrahmen-
richtlinie definiert wurden (Statistisches Bundesamt 2013) 

Im Hydrologischen Atlas von Deutschland (HAD) sind die großen Flussgebiete in Deutschland 

anders gliedert als die Flussgebietseinheiten nach der WRRL. Da im Rahmen dieser Arbeit Da-

ten mit Bezug auf beide Quellen verwendet werden sollen, wird in Tabelle 8-1 eine gegenseitige 

Zuordnung der beiden Systeme vorgenommen. 
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Tabelle 8-1  Zuordnung der Flussgebiete aus dem Hydrologischen Atlas (HAD) zu den Teileinzugs-
gebieten der europäischen Wasserrahmenrichtlinie (WRRL)  

Flussgebiete HAD Teileinzugsgebiete der WRRL 

Ems Obere Ems                  

  Ems/Nordradde              

  Hase                       

  Leda-Jümme                 

Nordsee Eider                                                                               

  Untere Ems                 

  Ems-Ästuar                 

Weser Werra                      

  Fulda/Diemel               

  Weser                      

  Aller                      

  Leine                      

Elbe Obere Moldau               

  Berounka                   

  Eger und Untere Elbe       

  Mulde-Elbe-Schwarze Elster 

  Saale                      

  Mittelelbe-Elde            

  Havel                      

  Tide-Elbe                  

Ostsee Schlei/Trave                                                                        

  Warnow/Peene                                                                        

Oder Mittlere Oder              

  Lausitzer Neiße            

  Stettiner Haff             

  Untere Oder                

Donau Donau 

Rhein Alpenrhein/Bodensee        

  Hochrhein                  

  Oberrhein                  

  Neckar                     

  Main                       

  Mosel/Saar                 

  Mittelrhein                

  Niederrhein                

Ijssel Deltarhein                 

Maas Maas 
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Schwieriger festzulegen ist die zeitliche Systemgrenze. Sie lässt sich in zwei Bereiche untertei-

len. Einmal die Lebensdauer des Produktes an sich, die vollständig in die Betrachtungen einbe-

zogen werden sollte und zum anderen der Zeithorizont der Wirkungen.  

Lebensdauern richten sich gleichermaßen nach dem betrachteten Produkt und den einbezogenen 

Prozessmodulen, sind aber häufig schwer exakt zu ermitteln. Die Festlegung von Zeithorizonten 

ist für die Wirkungsbetrachtung von Bedeutung. Manche Stoffe erzeugen Wirkungen, die die 

Umwelt lange Zeit beeinflussen wie z.B. radioaktive oder schwerabbaubare Stoffe. Konkrete 

Auswirkungen, die aufgrund der Persistenz bestimmter Stoffe in der Umwelt hervorgerufen 

werden, werden aufgrund der Komplexität ihrer Wirkungszusammenhänge und Wirkungsberei-

che hier zunächst nicht direkt im Rahmen der Methode betrachtet. Soweit jedoch Grenzwerte 

der jeweiligen Stoffe bekannt sind, geht deren Gefährdungseinstufung indirekt in die Bewertung 

ein (genauere Erläuterungen folgen im Kapitel 8.4.4). 

Betrachtungszeitraum und Zeithorizont sollten zu Beginn der Untersuchung festgelegt bzw. im 

Verlauf der Arbeit angepasst werden. Als zeitlicher Bewertungsrahmen für die Berechnung der 

verschiedenen Charakterisierungsfaktoren für die mengenmäßige Beurteilung wird ein Kalen-

derjahr vorgeschlagen. Bei langfristigen Produktionsprozessen, wie z.B. der Holzproduktion im 

Wald, wird in der Regel auf langjährige Mittelwerte zurückgegriffen werden müssen, da lücken-

lose Daten über den gesamten Produktionszeitraum nur selten zur Verfügung stehen.  

Werden statistische Daten für die Berechnung der Charakterisierungsfaktoren verwendet, wird 

ein retrospektiver Zustand  der Wasserverfügbarkeit abgebildet. Die Faktoren können jedoch 

mit Hilfe neuerer Daten aktualisiert werden oder auch mit Hilfe von Projektionen an zukünftige 

Klimaentwicklungen angepasst werden. Da die Methode jedoch für eine Anwendung zur Be-

wertung der aktuellen Wasserentnahme konzipiert ist, ist es lediglich notwendig, die aktuelle 

Situation möglichst genau abzubilden. Zukünftige Entwicklungen der Wasserverfügbarkeit wä-

ren für eine weiterführende Untersuchung interessant, wenn die längerfristigen Auswirkungen 

der aktuellen, in der Zukunft kontinuierlich fortgesetzten Produktion untersucht werden sollen. 

8.3 Aufbau Sachbilanz 

Die Sachbilanz dient der Sammlung  aller relevanten Daten im Zusammenhang mit dem zu un-

tersuchenden Wasserverbrauch. Vor allem die tatsächlichen Mengen der verwendeten Wasser-

ressource, die in das System eingehen und es verlassen, sollten erfasst werden. Dabei sollte bei 

der Art der entnommenen bzw. abgegebenen Wasserress ource zwischen blauem, grünem, wei-

ßem und grauem Wasser unterschieden werden. Eine weitere Differenzierung des blauen Was-

sers in Niederschlag, Grund- und Oberflächenwasser ist möglich. Der daraus ermittelte Netto-

verbrauch ist das zentrale Element der Untersuchung, der in einem zweiten Schritt bewertet 

werden soll. Alle erfassten Mengen auf der Entnahme- (Input) bzw. der Abgabeseite (Output) 

werden auf die funktionale Einheit bezogen, die in der Systemabgrenzung der Studie festgelegt 

wurde. 
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Für die Berechnung der Indikatorwerte werden weitere Informationen benötigt, die im Rahmen 

der Sachbilanz zusammengetragen werden. Das sind z.B. Informationen zum Ort der Wasser-

entnahme sowie zum Ort der Wasserentlassung Sie haben Einfluss auf die Bestimmung des 

Knappheitsfaktors und fließen dadurch später in die quantitative Bewertung der Wasserverwen-

dung ein. Dabei wird gleichzeitig die Betrachtungsebene festgelegt. Zur Auswahl stehen dabei:  

 länderübergreifendes Wassereinzugsgebiet 

 Land   

 Nationales Flusseinzugsgebiet 

 Kleinräumiges Wassereinzugsgebiet 

 Landkreis 

 Stadt/Großraum 

 Bestimmte Fläche/Waldgebiet 

Der Ort der Wasserverwendung dient der Ermittlung der allgemeinen Feuchtebedingungen im 

betrachteten Gebiet und damit der Ermittlung des Trockenheitsindikators. Dafür werden durch-

schnittliche Niederschlags- und Evapotranspirationswerte benötigt.  

Außerdem sollten in diesem ersten Schritt der Ökobilanz die Anforderungen an die Qualität des 

verwendeten Wassers aufgenommen werden, die aus dem jeweiligen Zweck der betrachteten 

Wasserverwendung resultieren. Nur für Wasser, das sich durch den betrachteten Prozess in sei-

ner Qualität verändert, wird der Qualitätsindikator berechnet.  

8.3.1 Datenerfassung 

Am Anfang der Analyse steht die Sachbilanz, in welche Informationen über Ort, Art und Zweck 

des zu bewertenden Wasserverbrauchs aufgenommen werden sollten. 

1. Sammlung der Informationen in den vorgeschlagenen Tabellen (vgl. Tabelle 8-2): 

1.1. Wasserart  

1.1.1. Erfassen aller Wasserströme, die in das System eingehen und die das System 

verlassen gemäß der Erfassungsmatrix in Tabelle 8-2. Wichtig dabei sind: 

- Input blaues Wasser  

- Input grünes Wasser 

- Input graues Wasser 

- Output verschmutztes/graues Wasser 

- Output weißes Wasser 

- Output divers falls vorhanden (in Produkten o. blaues, grünes Wasser etc.) 
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1.2. Wasserherkunft: Oberflächen- oder Grundwasser  

1.3. Erfassung Wassermenge, die in den Prozess eingeht  

1.4. Erfassung Wassermenge, die den Prozess unverändert verlässt  

1.5. Erfassung Wassermenge, die den Prozess verändert verlässt  

- Abgleich von In- und Output und ggf. Subtraktion zwischen Strömen der gleichen 

Wasserart 

- Subtraktion nur, wenn Wasser nur genutzt oder gebraucht wird (unveränderte Entlas-

sung gemäß Definition in Kapitel 2.3.2) 

1.6. Im Produkt enthaltenes Wasser mit einem produktinhärenten Nutzen (z.B. Getränke, 

Reinigungsmittel, technische Flüssigkeiten, Kosmetik) zählt nicht als verbraucht  

1.7. Zustand und Qualität des verwendeten Wassers 

1.8. Zustand und Qualität des abgegebenen Wassers (Verschmutzung, Aggregatzustand 

etc.)  

2. Erfassung zusätzlicher Informationen: 

2.1. Skala der Bewertung (Land, Wassereinzugsgebiet etc.) 

2.2. Ort des Verbrauchs (Region/Flussgebiet)  

- mindestens der Nationalstaat  

- vorzugsweise das großräumige Flusseinzugsgebiet 

- idealerweise der Landkreis 

2.3. Grund der Wasserverwendung (Verwendungszweck/wirtschaftlicher Sektor) 

2.4. Daten über die klimatischen Verhältnisse in der Umgebung 

- Niederschlag (monatlich) 

- durchschnittliche Evapotranspiration (berechnen der monatlichen Anteile anhand der 

Vorgabe im HAD Blatt 2.12 B) 

- durchschnittliche Feldkapazität 

- mittlerer jährlicher Abfluss (m³/a) 

2.5. Informationen über die übliche Wasserverwendung im Gebiet  

- Wassergewinnung in m³/a (aus lokalen Quellen) 

- Wasserentnahme (Haushalte, Landwirtschaft und Industrie) 
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Tabelle 8-2  Sachbilanz-Erfassungsbogen für Stoffströme und Parameter der Wasserverwendung 

 Input Einheit Menge/FE
1
 Anmerkung 

 Entnahme aus der Umwelt    

a  Oberflächenwasser (blau)    

b  Grundwasser (blau)    

c  Regenwasser (blau)    

d  Meerwasser (blau)    

e  Bodenwasser (grün)    

 Übernahme von anderen Wirtschaftseinheiten    

f  öffentliche Versorgung (blau)    

g  Aufbereitetes Abwasser (blau)    

h  Abwasser (grau)    

 Summe Input (inQ)    

 In den Produktionsprozess    

i a+b+c+d+f+g blau (idQbl)    

j e grün (idQgn)    

k h grau (idQgy)    

l davon ins Produkt (nachrichtlich)    

 davon in technischen Verdampfungsprozess     

m im   blau (etQbl)    

n kn   grau (etQgy)    

 nicht direkt in Produktionsprozesse    

  blau (iiQbl)    

  grün (iiQgn)    

  grau (iiQgy)    

 Input-Qualität zu erfassende Stoffe und Parameter 
siehe Tabelle 8-18 

   

 
  

                                            
1 Funktionale Einheit 
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Fortsetzung Tabelle 8-2  Sachbilanz-Erfassungsbogen für Stoffströme und Parameter der Wasserver-

wendung 

 OUTPUT  Einheit Menge/FE
1
 Anmerkung 

 Herkunft Output    

  direkt aus Produktsystem    

  indirekt aus Produktionsumfeld bzw. aus 
interner Vorbehandlung 

   

 davon Abgabe in öffentliche Abwasserentsorgung    

 davon Abgabe in die Umwelt unverändert     

 davon Abgabe im selben Gebiet (reQu)    

 davon blau (reQbl)    

  grün (reQgn)    

 davon Abgabe in anderem Gebiet (reQelsu)    

 davon blau (reQelsbl)    

  grün (reQelsgn)    

 davon Abgabe in die Umwelt verändert (reQc)    

 davon Abgabe im selben Gebiet     

 
davon grau (veränderte Qualität in Grundwas-

ser, Seen, Flüsse, Meere)
2
 (reQgy)  

   

  weiß (verdampft in Atmosphäre) (reQwh)    

 davon Abgabe in anderem Gebiet (reQelsc)    

 
davon grau (veränderte Qualität in Grundwas-

ser, Seen, Flüsse, Meere)² (reQelsgy)  
   

 
 weiß (verdampft in Atmosphäre)  

(reQelswh) 
   

 Summe Verbleib im Produkt oder System (pQ)    

 davon mit Nutzen    

o  blau (pbQbl)    

p  grün (pbQgn)    

q  grau (pbQgy)    

 davon ohne Nutzen    

r  blau (pnbQbl)    

s  grün (pnbQgn)    

t  grau (pnbQgy)    

 Output-
Qualität 

zu erfassende Parameter siehe Tabelle 
8-18 

 

Die Sachbilanztabelle kann allerdings jederzeit an die jeweiligen Besonderheiten des zu unter-

suchenden Prozesses bzw. der zu untersuchenden Produktion angepasst werden. 

                                            
1 Funktionale Einheit 
2 Mengen aller Stoffe (aufgeführt in Tabelle 8-18), deren Konzentration im Output von der im Input abweicht  
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Tabelle 8-3  Weitere zur Information zu erfassende Größen 

Bewertungsmaßstab 
Land 

Wassereinzugsgebiet   

Landkreis 

Stadt 

Standort 

Intensität der Verwendung 
Nutzung in-stream 

Nutzung off-stream 

Verbrauch  

Aufbrauch 

Grund der Verwendung 
Eigenverbrauch 

technische Produktion 

biologische Produktion 

tierische Produktion 

Hygiene 

Dekoration/Landschaftsarchitektur 

Transport 

Lebensmittelproduktion/Getränkeherstellung 

Sport/Freizeit 

Kühlung/Heizung/Energie 

Qualitätsanforderungen für Prozess 
Zu erfassende Parameter siehe Tabelle 8-18 

Geografischer Ort der Verwendung  
Klimazone 

Kontinent 

Land 

Bundesland 

Flussgebietseinheit 

Landkreis 

8.3.2 Ermittlung des Verbrauchs  

8.3.2.1 Verbrauch blauen Wassers 

Die Formeln (8-1) bis (8-7) enthalten die Berechnungsvorschriften für die Ermittlung des An-

teils blauen Wassers, der als verbraucht angesehen wird.  

𝐶𝑏𝑙 = 𝑖𝑛𝑄 − 𝑟𝑒𝑄𝑢 − 𝑝𝑏𝑄 

𝐶𝑏𝑙 = 𝑟𝑒𝑄𝑐 + 𝑟𝑒𝑄𝑒𝑙𝑠 + 𝑝𝑏𝑛𝑄 

(8-1) 
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die Größen setzen sich wie folgt zusammen:  

𝑖𝑛𝑄 = 𝑟𝑒𝑄 + 𝑝𝑄 (8-2) 

𝑝𝑄 = 𝑝𝑏𝑄 + 𝑝𝑛𝑏𝑄
 

(8-3) 

𝑟𝑒𝑄 = 𝑟𝑒𝑄𝑢 + 𝑟𝑒𝑄𝑐 + 𝑟𝑒𝑄𝑒𝑙𝑠 
(8-4) 

𝑟𝑒𝑄𝑒𝑙𝑠 = 𝑟𝑒𝑄𝑒𝑙𝑠𝑢 + 𝑟𝑒𝑄𝑒𝑙𝑠𝑐 (8-5) 

𝑟𝑒𝑄𝑐 = 𝑟𝑒𝑄𝑔𝑦 + 𝑟𝑒𝑄𝑤ℎ (8-6) 

𝑟𝑒𝑄𝑒𝑙𝑠𝑐 = 𝑟𝑒𝑄𝑒𝑙𝑠𝑔𝑦 + 𝑟𝑒𝑄𝑒𝑙𝑠𝑤ℎ (8-7) 

 

𝐶𝑏𝑙 Verbrauch blaues Wasser (consumption) 

𝑖𝑛𝑄 Wassermenge Input (intake) 

𝑝𝑄 Wassermenge im Produkt (product) 

𝑟𝑒𝑄 abgegebene Wassermenge  (release) 

𝑟𝑒𝑄𝑢 im selben Gebiet abgegebene Wassermenge, unverändert (unchanged) 

𝑟𝑒𝑄𝑐 im selben Gebiet abgegebene Wassermenge, verändert (changed) 

𝑟𝑒𝑄𝑒𝑙𝑠 in einem anderen Gebiet abgegebene Wassermenge (elsewhere) 

𝑟𝑒𝑄𝑒𝑙𝑠𝑢 in einem anderen Gebiet unverändert abgegebene Wassermenge (elsewhere, 

unchanged) 

𝑟𝑒𝑄𝑒𝑙𝑠𝑐 in einem anderen Gebiet verändert abgegebene Wassermenge (elsewhere,  

changed) 

𝑟𝑒𝑄𝑔𝑦 als graues Wasser im Gebiet entlassene Wassermenge (gray) 

𝑟𝑒𝑄𝑒𝑙𝑠𝑔𝑦 als graues Wasser in anderem Gebiet entlassene Wassermenge (gray) 

𝑟𝑒𝑄𝑤ℎ als weißes Wasser im Gebiet abgegebene Wassermenge (white) 

𝑟𝑒𝑄𝑒𝑙𝑠𝑤ℎ als weißes Wasser in anderen Gebieten abgegebene Wassermenge (white) 

𝑝𝑏𝑄 Wassermenge im Produkt mit Nutzen (benefit) 

𝑝𝑛𝑏𝑄 Wassermenge im Produkt ohne Nutzen (no benefit) 

Von der Menge, die in den Prozess eingeht (inQ) werden nur der Anteil des Wassers, der unver-

ändert wieder aus dem Prozess entlassen wird (reQu) und die Wassermenge, die im Produkt 

einen Nutzen stiftet (pbQ), wieder abgezogen. Daraus ergibt sich der Wasserverbrauch (Cbl) des 

Prozesses als Summe aus verändert abgegebenem Wasser (reQc), der Menge an Wasser, die ggf. 

erst in einem anderen Gebiet wieder abgegeben wird (reQels) sowie der Menge, die ohne Nutzen 

im Produkt gebunden bleibt (pnbQ). Um die Menge reQels angeben zu können, ist eine genaue 

Kenntnis über die räumlichen Systemgrenzen erforderlich.  
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Wird Wasser durch den Prozess in seiner Qualität verändert (reQc), gilt das Wasser als ver-

braucht. Dabei kann reQc aus unterschiedlichen Anteilen der Wasserarten grau (reQgy) und 

weiß (reQwh) zusammengesetzt sein. Diese Wassermenge sollte getrennt ausgewiesen werden, 

da ihre Qualitätsveränderung später in der Wirkungsbilanz bewertet werden soll (siehe Kapitel 

8.4.4.4) Im Extremfall wird die gesamte eingesetzte Menge verändert (inQ = reQc). Auch im 

Produkt gespeichertes Wasser (pQ) gilt zunächst als verbraucht, da es nicht unmittelbar nach 

seiner Verwendung wieder für die gleiche Anwendung zur Verfügung steht. Wasser im Produkt, 

das keinen Nutzen stiftet, sondern dort eher die Produkteigenschaften negativ beeinflusst 

(pnbQ), wird in jedem Fall als verbraucht angesehen. Erfüllt das Wasser aber den Hauptnutzen 

des Produktes (z.B. Getränke, technische Flüssigkeiten, Kosmetik etc.) zählt diese Menge (pbQ) 

nicht zur verbrauchten Menge (Cbl).  

Wie zuvor bereits angedeutet, gilt auch technisch verdampftes blaues Wasser als verändert und 

wird daher ebenfalls als verbraucht zu reQc gezählt. Da jedoch das verdampfte Wasser ebenso 

wie von Pflanzen transpiriertes Wasser den Wasserkreislauf antreibt, wird verdampftes blaues 

Wasser nur teilweise als Verbrauch angerechnet. In Kapitel 8.4.3 wird die Thematik deshalb 

noch einmal aufgegriffen und das genaue Verfahren zur Anrechnung im Detail beschrieben. Der 

berechnete Blauwasserverbrauch (Cbl) wird im folgenden Schritt der Wirkungsbilanzierung als 

Berechnungsgrundlage für die Bewertung verwendet (siehe Abschnitt 8.4). 

8.3.2.2 Verbrauch grünen Wassers 

Der Wasserverbrauch von Pflanzen wird meist als Kombination verschiedener Elemente be-

schrieben. Das ist zum einen die Transpiration (T) von Wasser über die Stomata der Blätter, 

aber auch die Interzeptionsverdunstung (I) von den Pflanzenoberflächen, die zur Evaporation 

gezählt wird (Vgl. Abbildung 8-4). 

 

Abbildung 8-4  Relevante Wasserflüsse für den Bodenwasserhaushalt und die Grundwasserneubil-
dung 
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Pflanzen transpirieren Wasser aus dem grünen Wasservorrat im Boden, der in der Hydrologie 

als Bodenwasserspeicher bezeichnet wird. Durch hohe Pflanzen, wie Bäume, wird außerdem 

Regenwasser aufgefangen (Interzeption) und gelangt nicht auf die Bodenoberfläche. Dieses 

Wasser verdunstet von den Pflanzenoberflächen und kann daher nicht in den Boden infiltrieren 

und steht deshalb auch nicht für die Grundwasserneubildung zur Verfügung. Datenquellen für 

die Ermittlung von Transpiration und Interzeption der jeweils betrachteten Landnutzungsform 

werden im Kapitel 8.4.2.2 vorgestellt. 

Nicht nur das von der Pflanze transpirierte Wasser wird „verbraucht“, sondern die Pflanze ent-

nimmt noch mehr Wasser aus dem Boden, das in den Pflanzentrieben, Wurzeln und ihren 

Früchten gespeichert wird und nicht in die Atmosphäre abgegeben wird. Laut Novák (2005) 

wird durchschnittlich ein Anteil von 3,6% der insgesamt verdunsteten Wassermenge gespei-

chert. Für die folgenden Berechnungen soll dieser Prozentsatz mit σ bezeichnet werden. Dieser 

Wert kann als Faustformel herangezogen werden, falls genauere Informationen über die in der 

Biomasse gespeicherte Wassermenge nicht vorliegen. 

Die Zwischenspeicherung von Wasser in Gewebeteilen wird von vielen Pflanzen als Strategie 

zur Überbrückung von Trockenzeiten genutzt. Maherali and DeLucia (2001) ermittelten z.B. 

anhand ihre Fallstudie, dass zwischen 11 und 17% des täglich transpirierten Wassers aus ge-

speicherten Vorräten kommt. Das meiste Wasser wir dabei im Splintholz eingelagert (Urban et 

al. 2015). Das heißt, ein Teil dieses eingelagerten Wassers wird zumindest bei höheren Pflan-

zen, wie Bäumen, später ebenfalls transpiriert. Im Holz und anderen Biomasseprodukten ver-

bleibt jedoch nach der Ernte Wasser, das mit dem Produkt aus dem Gebiet entfernt wird. Die 

geerntete Holzmenge entspricht jedoch nicht in jedem Fall der gesamten Biomasseproduktion. 

So wird z.B. viel Wasser in den Blättern gespeichert, das im Winter wieder zurück in den 

Stamm oder die Wurzeln gelangt. Das Holz von Bäumen enthält im Jahresverlauf unterschiedli-

che Wassermengen. Im Frühjahr wird viel Wasser aufgenommen und der Stammdruck erhöht, 

um den Blattaustrieb zu ermöglichen. Im Herbst dagegen wird das Wasser aus den oberirdi-

schen Teilen zurückgezogen, um das Gewebe vor Frostschäden zu schützen. Die Wassermenge, 

die tatsächlich mit dem Produkt aus dem System entnommen wird (pQ), ist nur die im Holz, 

bzw. in der Biomasse, gespeicherte Menge Wasser und entspricht dem Wassergehalt. Im Som-

mer geschlagenes Holz besitzt eine viel höhere Holzfeuchte als das im Winter geerntete Holz. 

Daher sollte die Systembeschreibung auch Angaben zum Erntezeitpunkt und zum Wassergehalt 

des Holzes (bzw. der Holzfeuchte) enthalten. Es wird daher angenommen, dass pQ eine Teil-

menge der gesamten Wassermenge ist, die während des Lebensweges in der Biomasse gespei-

chert wird (QStB) und der andere Teil über die Transpiration wieder dem Wasserkreislauf zuge-

führt wird (QStB - pQ).  

Es wird daher empfohlen, den Wasserverbrauch mit Hilfe des durchschnittlichen Anteils (3,6%) 

abzuschätzen, das im Produkt gespeicherte Wasser jedoch mit Hilfe der Holzfeuchte oder ähnli-

chen Angaben zu bestimmen. Sind jedoch bessere Daten über den Wassergehalt der jeweils 

betrachteten Biomasse bekannt, sollten diese Angaben in die Berechnung des grünen Wasser-

verbrauchs einbezogen werden. 
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𝜎 =
3,6

100
= 0,036 (8-8) 

𝑄𝑠𝑡𝐵 = 𝑇 ⋅ 𝜎 (8-9) 

𝐶𝑔𝑛 = 𝑇 + 𝐼 + 𝑄𝑆𝑡𝐵 (8-10) 

 

𝜎 Default-Speicherfaktor für in der Biomasse zwischengespeichertes Wasser (Novák 

2005) 

𝑄𝑠𝑡𝐵 In der Biomasse zwischengespeicherte Wassermenge (stored in Biomass)  

enthält die Teilmenge 𝑝𝑄 ⊆ 𝑄𝑆𝑡𝐵; wobei pQ die im Produkt (product) gespeicherte 

Wassermenge angibt  

𝑇 Transpiration 

𝐶𝑔𝑛 Verbrauch (consumption) grünes Wasser  

𝐼 Interzeption 

Außerdem wird an dieser Stelle darauf verwiesen, dass bei biologischen Produktionsprozessen 

je nach Systemabgrenzung auch blaues Wasser als verbraucht angesehen werden muss, das als 

Sickerwasser aus dem Produktionssystem in das Grundwasser perkoliert. Grenzt man das Sys-

tem wie in Abbildung 8-5 ab, ist die Tiefensickerung ein Output und kann entweder blaues oder 

graues Wasser sein. Verändert sich die Qualität im Vergleich zum Input (Niederschlag P) sollte 

diese Menge erfasst und in der Qualitätsbewertung betrachtet werden. Sie zählt allerdings nicht 

zum Grünwasserverbrauch.  

 

Abbildung 8-5  Möglichkeit der Systemabgrenzung bei biologischen Produktionsprozessen mit den 
entsprechenden In- und Outputs

1
 

                                            
1 Zeichenerklärung siehe Abkürzungsverzeichnis S.IX 
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8.4 Aufbau Wirkungsbilanz 

Nachdem in der Sachbilanz alle relevanten Stoffflüsse für das jeweils betrachtete Produkt ge-

sammelt und die tatsächlich verbrauchten Mengen der verschiedenen Wasserarten ermittelt 

wurden, erfolgt im Wirkungsbilanzteil die Einordnung und Beurteilung des jeweiligen Wasser-

verbrauchs. Mit der hier vorgeschlagenen Methode für die Wirkungsbilanzierung soll der jewei-

lige Wasserverbrauch sowohl hinsichtlich der Menge als auch in Bezug auf Qualitätsverände-

rungen im regionalen Kontext beurteilt werden. Wie zuvor im Abschnitt 8.3.2 beschrieben, wird 

dabei nur verbrauchtes Wasser bewertet. Verbrauchtes blaues Wasser geht dabei direkt in die 

Berechnung ein, verbrauchte Mengen anderer Wasserarten, wie zum Beispiel grünes Wasser, 

werden vor der Bewertung in sog. „Blauwasseräquivalente“ (erl. des Begriffs siehe unten) um-

gerechnet. Das genaue Vorgehen bei der Berechnung wird im Abschnitt 8.4.2 erläutert. Wird 

blaues Wasser in technischen Prozessen verdampft, erfolgt ebenfalls eine gesonderte Berech-

nung der verbrauchten Menge. Das Vorgehen dazu wird in Abschnitt 8.4.3 beschrieben. In wel-

cher Form die verschiedenen Wasserarten in der Bewertung berücksichtigt werden, ist in Tabel-

le 8-4 zusammengefasst. 

Tabelle 8-4  Übersicht über die Wasserarten im In- und Output der Sachbilanz und deren Berück-
sichtigung in der Wirkungsbilanz 

Wasserart und deren Modifikation im Prozess Berücksichtigung in der Wirkungsbilanz 

Input Output  

Blau Blau  kein Verbrauch, keine Bewertung 

Blau in Produkt mit Nutzen kein Verbrauch, keine Bewertung 

Blau Im Produkt ohne Nutzen  Verbrauch, Bewertung nach Knappheit 

Grün  Weiß  Verbrauch, Umrechnung und Bewertung der  
reduzierten Menge nach Knappheit 

Blau Weiß Verbrauch, Umrechnung und Bewertung der  
reduzierten Menge nach Knappheit 

Blau Grau Verbrauch, Bewertung nach Knappheit und  
Qualität 

Der oben verwendete Begriff „Blauwasseräquivalente“ wird hier neu eingeführt und im Sinne 

einer Einheit gebraucht. Damit wird eine theoretische Menge Wasser bezeichnet, die sich bei 

der Bewertung der verbrauchten Wassermenge mit den hier beschriebenen Indizes ergibt. Diese 

bewertete Wassermenge ist ein Ausdruck für die Bedeutung eines untersuchten Wasserver-

brauchs in Bezug auf quantitative und qualitative Aspekte. Dabei können neben der Menge an 

blauem Wasser verschiedene Wasserarten (grün, weiß, grau) in der bewerteten Wassermenge 

enthalten sein, die vor, bzw. während ihrer Bewertung in die entsprechende blauwasseräquiva-

lente Menge umgerechnet wurden.  

Der Begriff „Blauwasseräquivalente“ wird hier zum ersten Mal in dieser Form verwendet, ob-

wohl es Entsprechungen in verschiedenen Veröffentlichungen (Pfister & Hellweg 2009; Ridoutt 

& Pfister 2010; Ridoutt et al. 2012; Ridoutt & Pfister 2013) gibt, in denen mit „H2O-

Äquivalenten“ (H2Oe) ein ähnlicher Begriff verwendet wird, womit dort die Schädlichkeit eines 
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Süßwasserverbrauchs in Bezug auf einen globalen Durchschnitt bezeichnet wird. Der Begriff 

„Blauwasseräquivalente“ geht allerdings deutlich darüber hinaus und entspricht eher dem ge-

bräuchlichen „Äquivalent-Begriff“ in der Ökobilanzierung, bei der viele Wirkungsindikatorwer-

te, die sich aus verschiedenen emittierten Stoffen zusammensetzen, in Äquivalenten einer Leit-

einheit angegeben werden. Auch im Rahmen der hier beschriebenen Methode werden verschie-

dene Wasserarten in einer Einheit zusammengefasst. 

Um in einem späteren Schritt den Wasserverbrauch für das untersuchte Produkt oder System. 

bewerten zu können, müssen zunächst verschiedene Indizes mit der im Folgenden beschriebe-

nen Methode berechnet werden. Diese Indizes bilden zwei Beurteilungsschwerpunkte ab.  

Der erste Schwerpunkt bezieht sich auf die Menge des verbrauchten Wassers und wird daher im 

Folgenden auch „quantitative Bewertung“ genannt. Die quantitative Bewertung erfolgt anhand 

verschiedener Knappheitsindizes, die sich auf die örtliche Wasserverfügbarkeit beziehen und 

sich in zwei Komponenten aufteilen lassen. Die eine Komponente bezieht sich auf die natürli-

chen, klimatischen Bedingungen im betrachteten Gebiet und die andere beschreibt den mensch-

lichen Einfluss auf die dortige Wasserverfügbarkeit. In diesem Strang der Bewertung werden 

hauptsächlich die Inputs des Produktsystems betrachtet.  

Der andere Schwerpunkt der durch die Indizes abgebildet werden soll, richtet sich auf die Was-

serqualität. Mit Hilfe eines sogenannten Qualitätsindex wird die Qualitätsänderung einzelner 

Wasserinhaltsstoffe bewertet, die durch die Verwendung des Wassers hervorgerufen wird. Die-

ser Strang der Bewertung wird im Folgenden auch als „qualitative Bewertung“ bezeichnet. Er 

betrachtet hauptsächlich Outputs aus dem Produktsystem. 

Mit den ermittelten quantitativen und qualitativen Indizes wird die tatsächlich verbrauchte Was-

sermenge gewichtet. Als Ergebnis erhält man eine Kennzahl anhand derer zwei Produktsysteme 

mit gleichem Nutzen im Hinblick auf ihre Wasserverwendung miteinander verglichen werden 

können. Alle relevanten Indizes, Faktoren und sonstigen Parameter, die für die Wirkungsbilan-

zierung benötigt werden, werden in den folgenden Kapiteln beschrieben. 

Abbildung 8-6 gibt einen Überblick über die einzelnen Komponenten und Schritte für die Be-

rechnung des Wirkungsindikatorwertes. 
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Abbildung 8-6  Schematische Darstellung der Komponenten der Wirkungsbilanzierung 

8.4.1 Quantitative Bewertung – Berechnung der Knappheitsindizes  

Um den Wasserverbrauch in einem bestimmten Gebiet im Rahmen der hier vorgeschlagenen 

Methode beurteilen zu können, werden verschiedene Informationen benötigt. Dabei ergibt sich 

ein Zwiespalt zwischen Genauigkeit und einfacher Handhabung. Ein Index, der viele Aspekte 

abbildet, ist sehr komplex und schwierig zu berechnen. Einfache Indikatoren bilden die Wirk-

lichkeit oft nur sehr vereinfacht ab, sind aber leichter zu bestimmen. Deshalb wird ein Kom-

promiss zwischen Einfachheit und Genauigkeit gesucht.  

Der Berechnung der quantitativen Faktoren liegen im Wesentlichen Knappheitsindikatoren zu-

grunde. Dabei wird zwischen zwei Bereichen unterschieden: der klimatisch bedingten Wasser-

verfügbarkeit (Trockenheit) sowie der anthropogen verursachten Wasserknappheit. Der erste 

Bereich umfasst Aspekte des natürlichen Wasserkreislaufs. Er spiegelt die natürlichen Gege-

benheiten im Gebiet wider, die wiederum die Grundlage für alle anderen Bereiche darstellen. 

Der zweite Bereich umfasst den anthropogenen Wasserkreislauf und spiegelt die Wasserverfüg-

barkeit in Bezug auf den Menschen wider. Der Mensch kann durch technische Maßnahmen die 

natürliche Wasserverfügbarkeit im gewissen Rahmen beeinflussen. Dabei spielen sekundäre 

Wasserquellen, wie entsalztes Meerwasser, Wasser aus Stauseen usw. eine große Rolle. Auf der 

anderen Seite kann der Mensch durch seinen Konsum Wasserknappheit auslösen, wenn die 

entnommene Menge nicht der natürlich verfügbaren Menge im Gebiet angepasst ist. 
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Die Knappheitsindizes helfen, eine Aussage darüber zu treffen, ob in der Entnahmeregion des 

betrachteten Prozesses ausreichend Wasser zur Verfügung steht oder Wasser eher knapp ist.  

8.4.1.1 Bewertungsgegenstand  

Mit Hilfe der Knappheitsindizes wird die verbrauchte Wassermenge in einem späteren Schritt 

(siehe Abschnitt 8.4.1.4) in einen regionalen Kontext gestellt. Die Knappheitsindizes charakteri-

sieren das Gebiet in Bezug auf die verfügbaren Wasserressourcen näher und könnten deshalb 

auch als Gebietsindizes bezeichnet werden. Die für den untersuchten Prozess relevanten Was-

serentnahmen und Wasserabgaben, sowie der Verbleib von Wasser sollten bereits in der Sachbi-

lanz inventarisiert worden sein (siehe Kapitel 8.3). Dabei sind für die nachfolgenden Berech-

nungen der Gebietsindizes vor allem die Art der Ressource und der Ort der Entnahme von Be-

deutung.  

Liegen lokale Daten vor, sollten diese in der beschriebenen Art und Weise für die Berechnung 

der Bewertungsfaktoren verwendet werden. Stehen keine individuellen, lokalen Daten zur Ver-

fügung können Werte der großräumigen Flusseinzugsgebiete verwendet werden. 

Wie bereits im Abschnitt 2.5 diskutiert, wird Wasserknappheit oft von verschiedenen natürli-

chen, infrastrukturellen, kulturellen bzw. ökonomischen Aspekten verursacht. 

Wie auch bei Dracup et al. (1980) ausgeführt, wird die Definition eines Trockenheitsereignisses 

meist nach dem Interesse der Studie ausgerichtet. So können sich Definitionen unterscheiden, je 

nachdem ob hydrologische, meteorologische, landwirtschaftliche oder ökonomische Ereignisse 

untersucht werden sollen. Die Definition ist damit sowohl vom akademischen Feld als auch der 

Klimaregion abhängig, in der sie angewendet werden soll. Rijsberman (2006) leitet aus der 

Auswertung verschiedener Knappheitsindikatoren ab, dass der Hauptmechanismus für Wasser-

mangel wenig Niederschlag und eine hohe Bevölkerungsdichte sind. Für die Beurteilung im 

Rahmen der hier vorgestellten Methodenerweiterung werden deshalb sowohl klimatische als 

auch anthropogene Einflussfaktoren berücksichtigt (vgl. Abbildung 8-6). 

Die verfügbare Wassermenge setzt sich aus verschiedenen Komponenten zusammen. Das sind 

im wesentlichen Oberflächenwasser, Grundwasser und im Boden gespeichertes Wasser. Für den 

Menschen leicht zugängliche Wasserressourcen sind vor allem Grund- und Oberflächenwasser. 

Die verfügbare Wassermenge wird meist durch den Abfluss oder auch die Grundwasserneubil-

dungsrate angegeben. Einen großen Einfluss auf die verfügbare Wassermenge in einem Gebiet 

haben der insgesamt fallende Niederschlag und der Anteil, der durch die Verdunstung sofort 

wieder zurück in die Atmosphäre gelangt. Diese Größen werden maßgeblich durch die Klima-

zone und die Lage auf dem Kontinent bzw. die Entfernung zum Meer bestimmt.  

Die insgesamt verfügbare Wassermenge in einem Gebiet entspricht aber nicht nur der im Gebiet 

gebildeten Wassermenge, sondern auch der Menge, die aus anderen Gebieten in das betrachtete 

Gebiet einströmt. In manchen Gebieten machen diese eingeströmten Mengen den größten Teil 

der verfügbaren Menge aus. Zusätzlich können auch aus anderen Gebieten „künstlich“ impor-

tierte Mengen für die Deckung des Bedarfs eine Rolle spielen.  
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8.4.1.2 Klimatische Komponente 

Die klimatische Komponente der quantitativen Bewertung beinhaltet Informationen über die 

natürlichen Ausgangsbedingungen für die Wasserverfügbarkeit im betrachteten Gebiet und setzt 

sich aus dem Klimaindex und dem Speicherindex zusammen. Die Zusammenführung der beiden 

Elemente erfolgt im Zuge der Gesamtberechnung des Knappheitsindex, wie in Abschnitt 8.4.1.4 

beschrieben. Sowohl Klimaindex als auch Speicherindex sind Gebietsindices. Das heißt, sie 

werden für das gesamte Einzugsgebiet (oder Teileinzugsgebiet) ermittelt, in dem die zu bewer-

tende Entnahme passiert.  

Hintergrund des Klimaindex 

Der Klimaindex ist ein Ausdruck für die lokalen Klimaverhältnisse. Mit dessen Hilfe soll der 

Einfluss der natürlichen Bedingungen auf die Wasserverfügbarkeit abgebildet werden. Er er-

möglicht die Einschätzung des Ausmaßes der jeweiligen Wasserverwendung in Bezug auf die 

vorherrschende, klimatisch bedingte Wasserknappheit im Gebiet. Für die Berechnung des 

Klimaindex sollen die Faktoren mit dem größten Einfluss auf Abfluss und Grundwasserneubil-

dung herangezogen werden. 

Williams et al. (2012) untersuchten den Einfluss bestimmter Wasserhaushaltsparameter auf die 

Oberflächenwasser-Bilanz, insbesondere auf die Aufteilung des Niederschlags zwischen Ab-

fluss und Evapotranspiration. Einstrahlung und Niederschlag erklären zusammen 62% der Ober-

flächenwasserbilanz. Auch der Sickerwasserstrom, der maßgeblich für die Grundwasserneubil-

dung ist, wird durch den einfallenden Niederschlag, die Evapotranspiration und den Bodenwas-

serspeicher beeinflusst. Das Verhältnis von Grundwasserneubildung zur gesamten Menge an 

blauem Wasser variiert abhängig von der Geologie, Topographie und dem Klima (Savenije 

2000). Auch wenn die Wasserverfügbarkeit in zwei Ländern gleich ist, kann sich eine unter-

schiedliche Wasserknappheit ausprägen, wenn sich die potentielle Evapotranspiration unter-

scheidet (Savenije 2000).  

Ein Index, der diese Zusammenhänge für die Ermittlung der Wasserverfügbarkeit nutzt, ist der 

weitverbreitete Moisture-Index von Thornthwaite (1948). Er ermittelt jährliche Überschüsse und 

Defizite und nutzt diese um das Klima zu klassifizieren. Der Thornthwaite-Ansatz ist in der 

Zwischenzeit viel diskutiert und weiterentwickelt worden (Bailey 1958; Chang 1959; Mather & 

Yoshioka 1968; Willmott et al. 1985; Willmott & Feddema 1992). Bei der Thornthwaite-

Methode wird die potentielle Evapotranspiration (pET) als Eingangsgröße verwendet. 

Thornthwaite (1948) führt diese Größe in seinem Artikel erstmals ein und bezeichnet damit 

einen theoretischen Höchstwert, den die Verdunstung in einem Gebiet annehmen kann. Die 

potentielle Evapotranspiration wird auch als „Verdunstungsanspruch der Atmosphäre“ bezeich-

net und ist in der DIN 4049 als Verdunstungshöhe eines einheitlichen, niedrigen Pflanzenbe-

standes bei gegeben meteorologischen Bedingungen und unbegrenzter Wasserverfügbarkeit 

definiert. Die potentielle Evapotranspiration bezieht sich auf einen niedrigen Pflanzenbestand 

und berücksichtigt dabei nicht den Stomatawiederstand der Pflanzenbedeckung. Damit ist die 

pET weitestgehend unbeeinflusst von der Landnutzung. Sie wird nur durch klimatische Parame-

ter, wie Lufttemperatur, Sonnenscheindauer und die extraterrestrische Strahlung bestimmt. Bei 
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ausreichender Wasserverfügbarkeit stimmen aktuelle (reale) und potentielle Evapotranspiration 

annähernd überein. Bei niedrigen Vegetationsbeständen fällt die tatsächliche ET meist kleiner 

als die potentielle ET aus. Bei höheren Beständen kann die reale ET größer als die pET sein 

(BMU 2003). 

Somit bildet die pET meist die obere Grenze der Verdunstung ab und liegt meist höher als die 

reale Evapotranspiration und kann deshalb als Referenzwert für die Bestimmung der maximal 

möglichen Verluste in der Wasserbilanz herangezogen werden. Die Werte der potentiellen Eva-

potranspiration, die im Hydrologischen Atlas von Deutschland (BMU 2003) angegeben und 

auch in dieser Arbeit verwendet werden (vgl. Kapitel 10), basieren auf der sogenannten Gras-

Referenzverdunstung (ET0) nach (Allen et al. 1994). Diese oft verwendete Größe basiert auf der 

Penman-Monteith Gleichung (Penman 1948; Monteith 1965), die aus den physikalischen Zu-

sammenhängen der Eingangsgrößen Lufttemperatur, Einstrahlung, Sättigungsdampfdruck, 

Windgeschwindigkeit und Rauhigkeit der Geländeoberfläche berechnet wird. 

Der sogenannte Thornthwaite-Index bezieht in die hydrologische Charakterisierung eines Ortes 

nicht nur den Niederschlag und die potentielle Evapotranspiration ein, sondern auch die Verän-

derung des Bodenwasserspeichers. In Trockenperioden wird, auch wenn die Bilanz aus Nieder-

schlag und potentieller Verdunstung negativ ist, weiterhin Wasser verdunstet, das im Boden 

gespeichert ist. Erst allmählich bei weiteranhaltender Trockenheit wird der Bodenspeicher auf-

gezehrt. Es entsteht ein Defizit (Deficiency, D). Bei positiver Bilanz von Niederschlag und po-

tentieller Evapotranspiration (P-pET) wird der Bodenspeicher aufgefüllt, jedoch nur bis zur 

maximalen Speicherkapazität, der sogenannten Feldkapazität. Überschüssiges Wasser perkoliert 

ins Grundwasser oder fließt ab. Diese Menge wird als Überschuss (Overflow, O) bezeichnet.  

Die Wasserbilanzformel von Thornthwaite (1948) und deren Weiterentwicklung von 

Thornthwaite and Mather (1955) wird oft verwendet und eignet sich gut, die klimatisch-

hydrologischen Bedingungen eines Ortes zu beschreiben. Eine ähnlich Aussage hat die klimati-

sche Wasserbilanz im Hydrologischen Atlas von Deutschland (BMU 2003), bei der allerdings 

die Speicheränderungen nicht berücksichtigt werden. 

Zunächst werden die monatlichen Defizite (Dm) bzw. Überschüsse (Om) mit Hilfe monatlicher 

Wetterdaten berechnet. Dabei wird wie bei einer einfachen buchhalterischen Bilanz vorgegan-

gen. Der monatlichen Niederschlag (Pm) wird als Input, die monatliche Evapotranspiration 

(pETm) als Output und die Feldkapazität als Ausdruck für die Speicherkapazität des Bodens 

(Smax) verwendet. Aufsummiert ergeben sich aus den monatlichen die jährlichen Defizite (Dy) 

bzw. Überschüsse (Oy). Das genaue Vorgehen bei der Berechnung wird im nächsten Abschnitt 

(ab S.126) und mit den Formeln (8-11) bis (8-15) genauer beschrieben. 

Die Feldkapazität (FK) ist die Wassermenge, die ein Boden in natürlicher Lagerung maximal 

gegen die Schwerkraft zurückhalten kann. Möchte man jedoch die Wasserverfügbarkeit für 

Pflanzen berechnen, sollte man statt der Feldkapazität (FK) die nutzbare Feldkapazität (nFK) 

des jeweiligen Bodens in die Berechnungen einbeziehen. Die nutzbare Feldkapazität ist ein Maß 

für die maximal für Pflanzen zur Verfügung stehende Wassermenge im Boden. Sie gibt die 

maximale Wassermenge an, die von Pflanzenwurzeln im Boden entnommen werden kann und 
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ist daher besser geeignet, wenn die Wasserverwendung von Pflanzen beurteilt werden soll. Die 

Angabe der Feldkapazität bzw. der nutzbaren Feldkapazität wird jeweils auf eine bestimmte 

Bodenmächtigkeit bezogen. FK10 bedeutet die Feldkapazität bezogen auf 10 dm (also 1m) Bo-

denmächtigkeit. Die Angabe erfolgt zumeist in Millimeter (mm) und entspricht der jeweiligen 

Menge Wasser in Litern pro Quadratmeter auf einen Meter Bodentiefe. Einige relevante Um-

rechnungsfaktoren können den Erläuterungen zur Fallstudie im Abschnitt 10.4.2 entnommen 

werden. Sowohl die Feldkapazität als auch die nutzbare Feldkapazität können in den folgenden 

Berechnungen (siehe S. 126) für Smax eingesetzt werden. 

Die Feldkapazität im betrachteten Gebiet kann, falls vorhanden, aus Bodenkarten entnommen 

werden. Für die deutschen Flussgebiete können Werte zur Feldkapazität (FK10) bzw. zur nutz-

baren Feldkapazität (nFK10) der Tabelle 8-5 entnommen werden. Die Werte in Tabelle 8-5 

wurden aus Daten der BÜK 1000 für die Flussgebiete berechnet. Die BÜK 1000 ist eine Boden-

übersichtskarte für die Leitbodengesellschaften in Deutschland (Richter 2013). Aus den Feldka-

pazitäten bzw. nutzbaren Feldkapazitäten der einzelnen Leitbodenarten innerhalb eines Flussge-

bietes wurde ein flächengewichtetes Mittel für das gesamte Flussgebiet berechnet. Dafür wur-

den jeweils die Angaben für Profiltiefen bis 1m (FK10) verwendet. Bei diesem Vorgehen wer-

den flachgründige Böden vollständig und tiefgründige zu einem großen Teil in die Betrachtung 

einbezogen. Die betrachtete Tiefe wurde gewählt, um zum einen den Bodenspeicher in einem 

möglichst großen Umfang abbilden zu können. Zum anderen können Waldbäume den Boden bis 

zu 1,20 m und z.T. noch tiefer durchwurzeln und das darin gebundene Wasser nutzen. Die sonst 

gebräuchliche Betrachtung von Durchwurzelungstiefen bis 60 cm (FK6) bei landwirtschaftli-

chen Kulturen würde hier zu kurz greifen. Durch die Mittelwertbildung in diesen großen hetero-

genen Gebieten können die Werte nur einen stark vereinfachten Zustand wiedergeben. Würden 

regionale Daten verwendet, könnte ein viel genauerer Indikator berechnet werden. 

Tabelle 8-5  Flächengewichtete Mittelwerte von Feldkapazität (FK10) bzw. nutzbarer Feldkapazität 
(nFK10) für die Leitbodenarten der deutschen Flussgebiete 

  FK10 nFK10 

Donau 289.0 137.0 

Elbe 293.5 175.6 

Ems 335.7 213.6 

Ijssel 265.3 175.6 

Maas 292.4 159.2 

Nordsee 384.9 219.6 

Oder 307.0 184.4 

Ostsee 346.2 185.4 

Rhein 265.2 126.3 

Weser 295.6 168.7 
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Berechnung des Klimaindex 

Für die Berechnung des Index nach Thornthwaite (1948) und Thornthwaite & Mather (1955) 

müssen als Eingangswerte monatliche Niederschlagsmengen, monatliche Werte der potentiellen 

Evapotranspiration sowie die Feldkapazität am untersuchten Ort bekannt sein. Zur Verdeutli-

chung der Rechenschritte wird in Tabelle 8-6 ein ins Deutsche übersetzter Auszug
1
 der Tabel-

le 1 aus Thorntwaite (1948) übernommen. Im Gegensatz zur Originaltabelle werden die Werte 

hier in mm umgerechnet und nicht in cm dargestellt. Außerdem wurden nichtbenötigte Zeilen 

weggelassen. 

Tabelle 8-6 Zahlenbeispiel in mm für die Berechnung der monatlichen Kennzahlen zur Ermittlung 
des jährlichen Wasserdefizits bzw. Wasserüberschusses (verändert nach Thornthwaite 
1948, S.69) 

 Jan Feb Mar Apr Mai Jun Jul Aug Sep Okt Nov Dez Jahr 

Monat m 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 ∑ 

Niederschlag (P) 123 97 78 60 47 34 15 17 43 71 123 139 847 

potentielle Evapotranspiration (pET) 13 18 31 49 76 96 114 105 74 47 25 16 664 

Bodenwasserbestand St 100 100 100 100 71 9 0 0 0 24 100 100   

Bestandsänderung ∆St 0 0 0 0 -29 -62 -9 0 0 24 76 0   

Defizit D 0 0 0 0 0 0 90 88 31 0 0 0 209 

Überschuss O 110 79 47 11 0 0 0 0 0 0 22 123 392 

Zunächst wird die Differenz aus Niederschlag (P) und potentieller Evapotranspiration (pET) im 

betrachteten Monat m zum Bodenwasserbestand (Stm-1) des Vormonates addiert. Der monatliche 

Bodenwasserbestand unterliegt den in Formel (8-11) dargestellten Beschränkungen und wird 

mit Stm bezeichnet. Übersteigt die potentielle Evapotranspiration den Niederschlag, nimmt der 

Bodenwasserbestand (Stm) ab. Das Niederschlagsdefizit wird solang aus dem Bodenwasserspei-

cher ersetzt, bis auch dieser erschöpft ist. Übersteigt die Evapotranspiration danach weiterhin 

den Niederschlag, entsteht ein Defizit Dm (8-12). Gibt es mehr Niederschlag als Evapotranspira-

tion, füllt sich der Bodenwasserspeicher so lange auf, bis die Feldkapazität (FK) erreicht ist. Das 

darüber hinaus vorhandene Wasser fließt sofort ab und wird als Überschuss (Om) notiert (8-13).  

Es wird dabei davon ausgegangen, dass der Bodenwasserspeicher im Monat 1 des Betrach-

tungszeitraumes vollständig gefüllt ist. Das heißt, der Startwert des Bodenwasserbestandes ent-

spricht der Feldkapazität (Smax), da diese die maximale Wassermenge angibt, die gegen die 

Schwerkraft im Boden gehalten werden kann. Als Monat 1 wird hier, wie auch bei Thornthwaite 

(1948), der Januar festgelegt. Von Dourado-Neto et al. (2010) wird vorgeschlagen, den ersten 

Monat nach dem Ende der Regenzeit, bzw. einer Feuchteperiode als Monat 1 einzusetzen. Des 

Weiteren wird ebenda ein Vorgehen demonstriert, wie in semiariden Gebieten mit der Wahl des 

Startmonats umgegangen werden kann. Die Wahl des Startmonats hat Einfluss auf das Ergebnis, 

da sich die Anteile von Auffüllung und Zehrung verschieben. Für die Bedingungen im Anwen-

dungsbeispiel in Kapitel 10 wurde die Abweichung des Klimaindex als gering festgestellt, wenn 

der März anstelle des Januars als Startmonat festgelegt wird. Die hier getroffene Festlegung, 

                                            
1 Werte der Station Seattle, Wash.; S.69 
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eines vollständig gefüllten Speichers im Januar erscheint für mitteleuropäische Bedingungen 

plausibel. 

Die Berechnung der monatliche Wasserdefizite bzw. Wasserüberschüsse kann formal wie folgt 

beschrieben werden. 
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(8-13) 

 

m  Indexnummer des Monats 0 ≤ m ≤ 12 

𝑆𝑚𝑎𝑥 maximale Wasserfüllstand des Bodens in mm  

𝑆𝑡 berechneter theoretischer Bodenwasserbestand 

𝑃 Niederschlag (precipitation) 

𝑝𝐸𝑇 potentielle Evapotranspiration 

𝐷 Wasserdefizit (deficit) 

𝑂 Wasserüberschuss (overflow) 

y Bezeichnung für den Jahreswert 

Addiert man die monatlichen Wasserdefizite bzw. -überschüsse im Laufe eines Jahres, erhält 

man die jährlichen Wasserdefizite (8-14) bzw. -überschüsse (8-15). Die Bestandsveränderungen 

∆Stm gehen nicht direkt in die Berechnung der jährlichen Werte ein, sondern werden später für 

die Berechnung des Speicherindex benötigt (siehe S.130).  






12

1m

my
DD  jährliches Wasserdefizit   (8-14) 






12

1m

my
OO  jährlicher Wasserüberschuss   (8-15) 

Mit Hilfe der jährlichen Defizit- bzw. Überschusswerte lassen sich der Feucht- und der Tro-

ckenheitsindex in Formel (8-16) und (8-17) berechnen. Feuchte- und Trockenheitsindex werden 

in Prozent angegeben.  
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y

y

h

pET

O
Idx   Feuchteindex (8-16) 

y

y

a

pET

D
Idx   Trockenheitsindex (8-17) 

Aus den beiden Werten lässt sich schließlich der Klimaindex berechnen (8-18). Dieser Index 

entspricht dem Moisture-Index (S.76) bei Thornthwaite (1948). Die Zuordnung des Klimaindex 

(Idxcl) zu den Klimatypen in Tabelle 8-7 entspricht ebenfalls der Klassifizierung von 

Thornthwaite (1948).  

ahcl
Idx,IdxIdx 60   (8-18) 

0
cl

Idx  feuchte Klimata  

0
cl

Idx  trockene Klimata  

Thornthwaite (1948) begründet die Gewichtung des Trockenheitsindex mit 0,6 gegenüber dem 

Feuchteindex mit Kompensationsvorgängen durch Wasservorräte im Grundwasser, die durch 

Pflanzen mit tiefreichenden Wurzeln erreicht werden können. Dabei könnten 6 Inch Wasser-

überschuss in der einen Periode einen Mangel von 10 Inch in einer anderen Periode  ausglei-

chen. Daher erhält der Feuchteindex nach Thornthwaite ein höheres Gewicht, als der Trocken-

heitsindex. 

Der Index erzeugt sowohl positive als auch negative Prozentwerte. Negative Werte weisen auf 

aride Gebiete hin - also unter Umständen auf größere Wasserdefizite. Positive Werte weisen auf 

humides Klima hin mit wenig oder keinem Wassermangel. Der Wert 0 trennt trockene und 

feuchte Klimate. Er unterscheidet Regionen mit Wasserdefizit und Wasserüberschuss. Die er-

mittelten Indexwerte lassen sich, wie in Tabelle 8-7 dargestellt, klassifizieren und den Klimaty-

pen zuordnen. 

Tabelle 8-7  Klassifizierung der Idxcl-Werte in % und deren Zuordnung zu den verschiedenen Klima-
typen (nach Thornthwaite 1948) 

Idxcl in % Klimatyp 

> 100 Perhumid 

20 bis 100 Humid 

0 bis 20 Feucht subhumid 

-20 bis 0 Trocken subhumid 

-40 bis -20 Semiarid 

-60 bis -40 Arid 

Setzt man lokale Werte statt der großräumigen Flussgebietseinheiten ein, werden die Ergebnisse 

für die jeweils betrachteten regionalen Verhältnisse genauer. Lokal können im Sommer durch-
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aus Speicherdefizite auftreten, die bei der großräumigen Betrachtung ausgeglichen werden. 

Werden Werte des jeweiligen Standorts und keine Gebietsmittel eingesetzt, könnte mit der 

Formel auch der Bewässerungsbedarf von Kulturen berechnet werden. 

Zur Illustration werden in Tabelle 8-8 die Klimaindizes für die verschiedenen deutschen Fluss-

gebiete dargestellt. Für die Berechnung wurden langjährige Niederschlagsmittel (P) des Deut-

schen Wetterdienst (1961-2013), Daten zur potentiellen Evapotranspiration (pET) aus dem 

HAD (BMU 2013) sowie Informationen über die Feldkapazität, bezogen auf 1m Bodenmäch-

tigkeit (FK10), aus der Bodenübersichtskarte (BÜCK1000, Richter 2013) herangezogen. Daraus 

wurden monatliche Mittel für die Flussgebiete ermittelt. Aus den monatlichen Werten wurden 

nach dem zuvor vorgestellten Verfahren die Klimaindizes (Idxcl) berechnet. 

Tabelle 8-8  Klimaindex (Idxcl) für die deutschen Flussgebiete berechnet aus Daten des DWD
1
, des 

HAD
2
 und den Angaben zur Feldkapazität aus Tabelle 8-5 

Flussgebiete  
(nach HAD) 

Niederschlag P  potentielle Evapo-
transpiration pET  

FK10 Idxcl Bedeutung  
Index

3
 

 [mm a
-1

] [mm a
-1

] [mm]   

Ems 690,1 554,7 335,7 29% Humid 

Nordsee 688,7 536,8 384,9 37% Humid 

Weser 663,8 546,5 295,6 28% Humid 

Elbe 547,8 570,7 293,5 9% Feucht subhumid 

Ostsee 547,7 558,6 346,2 9% Feucht subhumid 

Oder 536,5 596,1 307,0 7% Feucht subhumid 

Donau 847,9 531,8 289,0 59% Humid 

Rhein 719,9 566,4 265,2 29% Humid 

Ijssel 726,9 570,1 265,3 30% Humid 

Maas 754,3 567,4 292,4 33% Humid 

Der Thornthwaite-Index unterscheidet Klimatypen und gibt daher lediglich Auskunft über das 

Großklima der betrachteten Region. Innerhalb einer Klimazone können damit keine Differenzie-

rungen zwischen verschiedenen Einzugsgebieten vorgenommen werden. D.h. durch diese Me-

thode wird z.B. die Trockenheit in einer ohnehin schon als arid bekannten Region festgestellt. 

Der gleiche Befund könnte auch anhand anderer Indikatoren wie z.B. an der typischen Vegeta-

tion festgestellt werden. Die alleinige Verwendung des klimatischen Trockenheitsindex bildet 

die regionalen Bedingungen also unter Umständen nur unzureichend ab. Der Klimaindex kann 

also nur ein Baustein für die Ermittlung der Wasserverfügbarkeit in einer Region sein. Für eine 

                                            
1 Datenbasis Deutscher Wetterdienst  2014, Werte bearbeitet 
2 BMU 2003, bearbeitet 
3 nach der Klassifikation von Thornthwaite (1948) aus Tabelle 8-7  
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genauere Erfassung der regionalen Wasserverhältnisse ist es hilfreich, einen zusätzlichen Index 

zu verwenden.  

Speicherindex 

Mit Hilfe des Speicherindex (Idxst) ist es möglich, zusätzliche Abstufungen der Wasserverfüg-

barkeit innerhalb einer durch den Klimaindex ermittelten Klimazone vorzunehmen. 

Der Speicherindex beschreibt die Veränderung des Bodenwasserspeichers im Jahresverlauf. 

Auch in humiden Gegenden mit ausreichend Wasserverfügbarkeit im ganzjährigen Mittel kann 

es innerhalb der Vegetationsperiode im Sommer zu Wasserdefiziten kommen. Innerhalb dersel-

ben Klimazone kann es aufgrund regionaler Unterschiede in Geologie, Topografie oder Pedolo-

gie zu Wasserdefiziten kommen. Werden diese während der regenreichen Monate nicht kom-

plett wideraufgefüllt, können dauerhafte Defizite entstehen und erneute langanhaltende Tro-

ckenperioden zu Problemen bei der Wasserversorgung und zu Schäden an der Vegetation füh-

ren. Stauseen können austrocknen, Grundwasserspiegel absinken etc. Der Speicherindex ver-

deutlicht das Verhältnis zwischen Vegetationsperiode (Sommer) und der restlichen Zeit (Win-

ter) und ob Bodenspeicher ausreichend wieder aufgefüllt werden oder ob eventuelle Speicherde-

fizite auftreten. 

Der Speicherindex (Idxst) wird aus der Summe aller monatlichen Bestandsänderungen des Bo-

denwasserspeichers (∆Sm) berechnet (8-19). Mit Stm wird der berechnete theoretische monatliche 

Füllstand des Bodenspeichers bezeichnet. Es werden hier keine monatlichen Werte der Feldka-

pazität angegeben, auch wenn man dies zunächst annehmen könnte. Denn die Feldkapazität 

ändert sich nicht, sie ist eine beschreibende Größe, die durch verschiedene Bodenparameter 

bestimmt wird. Das im Boden gespeicherte Wasser kann sich aber durchaus verändern, was hier 

durch Stm bezeichnet wird. 

Berechnung des Speicherindex Idxst: 

1


mmm
StStSt  in mm 

max
;121 SStm

m
  (8-19) 

Zehrung: ∆Stm < 0 

Auffüllen: ∆Stm > 0 

𝐼𝑑𝑥𝑠𝑡 =
∑ Δ𝑆𝑡𝑚

12
𝑚=1

𝑆𝑚𝑎𝑥
 (8-20) 

𝔻 = {Δ𝑆𝑡𝑚 ∈  ℝ0
−} 

𝕎 = {−1 ≥ 𝐼𝑑𝑥𝑠𝑡 ≤ 0} 
 

 

𝑆𝑚𝑎𝑥 maximale Wasserhaltefähigkeit des Bodens,  

entspricht zumeist der Feldkapazität FK in mm 
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Der Speicherindex kann nur Werte kleiner oder gleich 0 annehmen, da von einem vollständig 

gefüllten Speicher ausgegangen wird und Stm nicht größer als die Feldkapazität (FK) werden 

kann. Überschreitet die Wassernachlieferung aus Niederschlag die Feldkapazität, fließt das 

Wasser sofort ober- oder unterirdisch ab. Das Auffüllen verläuft nur bis zur maximalen Auf-

nahmefähigkeit des Bodens. Werden die gezehrten Mengen innerhalb der Betrachtungsperiode 

wiederaufgefüllt, dann nimmt Idxst den Wert 0 an. In allen anderen Fällen entsteht ein negativer 

Wert. Alle Werte des Speicherindex im negativen Bereich weisen auf ein unvollständiges Auf-

füllen des Bodenwasserspeichers hin und damit auf einen möglichen Wassermangel. Nur Er-

gebnisse von Idxst, die auf einen Mangel hinweisen, sind für die nachfolgenden Berechnungen 

von Bedeutung. 

Da der Speicherindex unterjährig berechnet wird, kann es leicht zu Verzerrungen führen, wenn 

ein ungewöhnliches Jahr herangezogen wird. Es sollten deshalb langjährige Mittel verwendet 

werden. Für biologische Produktionssysteme könnte auch die gesamte Standdauer betrachtet 

werden und dann ein Mittel aus allen Jahreswerten berechnet werden 

8.4.1.3 Anthropogene Komponente  

Herleitung des anthropogenen Index 

Die quantitative Verfügbarkeit von Wasser wird nicht nur durch natürliche Faktoren bestimmt, 

sondern auch durch den Menschen. Übersteigt die menschliche Verwendung das vorhandene 

Angebot an Wasser, herrscht Wassermangel. Dennoch ist der Mensch in der Lage, durch ver-

schiedene Managementmaßnahmen dem Mangel entgegenzuwirken. Wie schon zuvor diskutiert 

(Kapitel 2.5), ist es nicht allein entscheidend, wie viel Wasser natürlich in der Region vorhan-

den ist, sondern auch, ob mit Hilfe ökonomischer und technischer Fähigkeiten die vorhandene 

Ressource besser ausgenutzt wird oder weitere Ressourcen erschlossen werden. Deshalb fließt 

ergänzend zum klimatischen Index ein weiterer Index in die Beurteilung ein, der ausdrückt, 

inwiefern der Mensch durch sein Verhalten im betrachteten Gebiet Wasserknappheit verursacht 

bzw. dieser entgegenwirkt. Durch diesen Index soll die Verwendung der natürlichen Ressourcen 

durch den Menschen im betrachteten Gebiet abgebildet werden aber auch die vom Menschen 

ergriffenen Managementmaßnahmen zur Erschließung zusätzlicher Ressourcen, sog. sekundärer 

Ressourcen. 

Es wird vorgeschlagen, den Bewertungsindex in Anlehnung an den sogenannten WTA-Ansatz 

(d.h. Withdrawal-to-Availabillity) nach Raskin (1997) zu berechnen. Bei diesem Ansatz wird 

die Entnahme der verfügbaren Wasserressource gegenübergestellt und daraus ein Maßstab für 

den durchschnittlichen Druck auf die Wasserressourcen und die aquatischen Ökosysteme ermit-

telt. Der WTA-Ansatz wird von verschiedenen Autoren verwendet (siehe Ausführungen im 

Abschnitt 2.6.3) und bei Vörösmarty et al. (2005) für eine Anwendung in Einzugsgebieten un-

terschiedlicher Größe beschriebenen. Vörösmarty et al. (2005) wenden diesen Ansatz auf einen 

lokalen Abschnitt des Einzugsgebietes (n) an, indem sie die Entnahme durch Haushalte, Indust-

rie und Landwirtschaft des lokalen Abschnitts des Einzugsgebiets (DIAn) ins Verhältnis zum 

Abfluss des lokalen Abschnitts inkl. der Abflüsse aller flussaufwärts gelegenen Abschnitte 

(QCn) setzen. Das Konzept kann sowohl für einzelne Abschnitte eines Einzugsgebiets angewen-
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det werden als auch für größere Gebiete. Die Berechnung dieses sogenannten Index of Local 

Water Use (IRWU) erfolgt nach der unter (8-21) abgebildeten Formel und kann wie in Tabelle 8-9 

nach Wasserstressniveaus klassifiziert werden.  

Index of Local Water Use (IRWU) nach Vörösmarty et al. (2005): 

Cn

n

RWU

Q

DIA
I   (8-21) 

 

IRWU Index der regionalen Wasserverwendung (regional water use) 

DIAn Wasserentnahmen von Haushalten (domestic), Industrie (industry) und Landwirt-

schaft (agriculture) in Zelle n 

QCn Abfluss im Einzugsgebiet n (als river corridor C bezeichnet), beinhaltet die 

Summe der lokal generierten Abflüsse aus allen stromaufwärts gelegenen Ab-

schnitten 

Tabelle 8-9  Klassifikation der IRWU-Werte nach Raskin et al. (2005) 

IRWU Wasserstressniveau 

unter 0,1 niedrig 

0,1 - 0,19 moderat 

0,2 - 0,4 mäßig hoch 

über 0,4 hoch 

Wie zuvor angedeutet, basiert der IRWU und vor allem dessen Klassifikation auf dem Ansatz von 

Raskin et al. (1997), der bereits im Kapitel 2.6.3 beschrieben wurde. Die Klassifizierung ermög-

licht es, das Stressniveau eines Gebietes anhand des Verhältnisses aus Entnahme und verfügba-

rer Wassermenge einzuordnen. Dabei werden Wasserentnahmen von weniger als 10% der natür-

lichen Ressourcen als ein niedriges Wasserstressniveau eingestuft. Ab einer Entnahme von über 

20% der natürlichen Ressourcen wird der daraus entstehende Wasserstress als Risikofaktor für 

die zukünftige ökonomische Entwicklung des Landes angesehen. Für alle Gebiet mit Entnah-

men von über 40% der verfügbaren natürlichen Ressourcen, wird ein sehr hohes Stressniveau 

ausgewiesen. Diese Schwellenwerte (Tabelle 8-9), die in der von der UN in Auftrag gegebenen 

Studie von Raskin et al. (1997) festgelegt wurden, beruhen auf verschiedenen Literaturquellen, 

im Wesentlichen aber auf den Arbeiten von Malin Falkenmark (Falkenmark & Lindh 1974; 

Falkenmark 1981; Falkenmark 1986; Falkenmark 1995). Aus diesem sogenannten Falkenmark-

Indikator (vgl. ebenfalls Kapitel 2.6.3) wurden die kritischen Level für die Wasserentnahme 

durch Raskin et al. (1997) abgeleitet, welche auch heute noch weit verbreitet sind und oft für die 

Ermittlung der Wasserknappheit in internationalen Studien verwendet werden (UNEP 2008; 

FAO 2011). 

Der beschriebene Ansatz wird für den hier vorgeschlagenen anthropogenen Index genutzt und 

deshalb im Folgenden erweitert und an die bisher verwendete Formelsprache der vorliegenden 
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Arbeit angepasst. Bei der Berechnung des anthropogenen Index sollen auch sogenannte sekun-

däre Wasserressourcen berücksichtigt werden. 

Sekundäre Wasserressourcen 

Vornehmlich in ariden Gebieten kann es dazu kommen, dass die natürlich verfügbaren Wasser-

mengen (Abfluss, Regenwasser etc.) viel zu gering für den tatsächlichen Bedarf sind und die 

Bevölkerung im Gebiet damit nicht ausreichend versorgt werden kann. Um den Bedarf zu de-

cken werden dann meist sogenannte sekundäre Wasserressourcen herangezogen. Das sind laut 

AQUASTAT (Margat et al. 2005) die folgenden: 

 durch Fernleitungen importiertes Wasser (Fremdbezug) 

 fossiles Grundwasser 

 Verwendung von aufbereitetem Abwasser (water re-use) 

 entsalztes Meerwasser 

Sekundäre Wasserressourcen stellen vor allem in ariden Gebieten mit hohem Druck auf die 

natürlich erneuerbaren Ressourcen wichtige Quellen zur Befriedigung der Nachfrage dar und 

werden im Folgenden genauer beschrieben.  

Fremdbezug von Wasser 

Wird das Wasser aus anderen Regionen bzw. Wassereinzugsgebieten importiert, weist das auf 

eine Wasserknappheit im betrachteten Gebiet hin. Im schlimmsten Fall kann auch im Exportge-

biet Wasserknappheit durch den Entzug von Wasser erzeugt werden.  

Als Wasserimport wird in diesem Zusammenhang angesehen, wenn Wasser aus anderen Gebie-

ten über Fernleitungen in das betrachtete Gebiet geleitet wird. Angaben zum Fremdwasserbezug 

in Deutschland finden sich zum Beispiel im Hydrologischen Atlas auf Tafel 7.2 (BMU 2003) 

oder auch in den Statistiken zur Wasserversorgung zum Beispiel in Tabelle 2.1 in (Statistisches 

Bundesamt 2013b). Der Fremdbezug sollte nicht mit der Abhängigkeitsquote (dependency ra-

tio) verwechselt werden, die in den AQUASTAT „Country-Fact Sheets“ angegeben wird. Diese 

gibt den Anteil der Wasserressourcen an der gesamten erneuerbaren Ressource an, die mit dem 

Abfluss aus dem Ausland das Gebiet erreicht. Liegen Daten auf regionaler Ebene vor, sollte der 

Wasserimport aus anderen Kreisen oder Regionen ermittelt werden. 

Fossiles Grundwasser 

Als fossiles Wasser bezeichnet man Wasser aus tiefliegenden Reservoirs, die sich vor Millionen 

von Jahren gebildet haben und sich nur sehr langsam oder gar nicht regenerieren. Das Anzapfen 

solcher Quellen, vor allem in ariden Gebieten, führt oft zum Aufbrauch der Ressource und zu 

ihrem unwiederbringlichen Verlust. Fossile Wasserressourcen werden vor allem in den Wüsten-

staaten in Nordafrika und im Nahen Osten genutzt. Länder in humiden Gebieten sind meist 

nicht auf die Verwendeung fossiler Quellen angewiesen. Informationen über die Entnahme von 

Wasser aus fossilen Quellen sind in den „Country Profiles“ der FAO AQUASTAT Datenbank 
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enthalten (FAO 2011). Informationen über Wasserressourcen und Wasservewendung in Afrika 

sind im FAO Water Report 29 zusammengefasst (Frenken 2005). 

Entsalztes Meerwasser 

Die Produktion von entsalztem Meerwasser hat in den letzten Jahren stark zugenommen. Wur-

den 2007 noch 44 Mio m³ pro Tag produziert, waren es 2013 bereits 80 Mio m³ pro Tag (IDA 

2013). Ungefähr 0,5% des weltweiten Wasserbedarfs werden mit steigender Tendenz durch 

entsalztes Meerwasser gedeckt (GWI 2011). Drei Viertel der weltweiten Produktion findet sich 

am Persischen Golf. Weitere große Entsalzungsanlagen sind am Roten Meer und am Mittelmeer 

installiert (Lattemann 2011). Saudi Arabien (9,2 Mio. m³/Tag) und die Vereinigten Arabischen 

Emirate (8,4 Mio. m³/Tag) sind die beiden größten Produzenten. Drittgrößter Produzent mit ca. 

3,8 Mio. m³/Tag ist Spanien (D&WR 2013).  

Die Technologien haben sich verbessert (IDA 2013) und die Kosten sind gesunken (Leclerc et 

al. 2012). Es wird im Wesentlichen zwischen thermischen Verfahren und Membranverfahren 

unterschieden. Sie unterscheiden sich auch aufgrund ihres Energiebedarfs, der Kosten sowie 

aufgrund ihres Einflusses auf die Umwelt. Derzeit dominieren (60%) vor allem Anlagen mit der 

Umkehrosmose-Technologie (Ng et al. 2013). Außerdem werden zunehmend die energieinten-

siven MSF-Anlagen (Multi Stage Flash) durch MED-Verdampfungsanlagen (Multi-Effect Des-

tillation) mit geringerem Energieverbrauch ersetzt (IDA 2013). Die Merkmale und Kennziffern 

der verschiedenen Technologien zur Meerwasserentsalzung sind in Tabelle 8-10 zusammenge-

stellt.  

Die Auswirkungen der Meerwasserentsalzung setzen sich aus verschiedenen Aspekten zusam-

men. Zum einen werden durch die Verwendung von Meerwasser Süßwasserreservoirs in ariden 

Gebieten geschont. Andererseits ist die Aufbereitung des Meerwassers sehr energieintensiv. 

Darüber hinaus werden unter Umständen umliegende Ökosysteme durch die Entlassung der 

verbleibenden Sole geschädigt, da  diese zu einer lokalen Erhöhung des Salzgehalts führt und 

zudem Schadstoffe und Schwermetalle enthält. Verschiedene Studien untersuchten in den letz-

ten Jahren bereits die Umweltauswirkungen von Meerwasserentsalzungsanlagen im Allgemei-

nen (Lattemann & Höpner 2008; Liu et al. 2013) bzw. potentielle Auswirkungen von konkreten 

Projekten (Abu Qdais 2008).  

Wird im konkreten Fall entsalztes Meerwasser verwendet, wird wie auch bei Hospido et al. 

(2013) vorgeschlagen, dass der mit der Entsalzung verbundene Energieverbrauch und die ent-

sprechenden Emissionen in der Sachbilanz erfasst und in den entsprechenden Wirkungskatego-

rien (z.B. Energieverbrauch, GWP, Toxizität) berücksichtigt werden sollten. Werden für die 

Ökobilanz Standarddatensätze, wie z.B. aus EcoInvent verwendet, sollte geprüft werden, ob die 

notwendigen Informationen über Energieverbrauch und Emissionen tatsächlich im Datensatz 

enthalten sind. 
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Tabelle 8-10  Kennzahlen verschiedener Technologien zur Meerwasserentsalzung (nach Lattemann 
2011) 

Technologie/ 
Verfahren 

Anteil 
weltweiter 
Kapazität 
[ %] 

Energiebedarf Sole/Abwasser 

  therm. 
[MJ/m³] 

elektr. 
[kWh/m³] 

Salzgehalt 
[g/l]  

Temperatur-
änderung [°C] 

Name der Schadstoffe 
in der Sole 

Verdampfung       50 5-10 Chlor,  
Trihalomethane, 
Polymaleinsäure, 
Polyglykol, 
Kupfer, Nickel 

MSF
1
 50 250-330 3-5 - - - 

MED
1
 10 145 1,5-2,5 - - - 

Umkehrosmose 35   3,5 80 - Chlor, Eisensalze, 
Oxidationsmittel, 
Detergentien, Biozide 

Elektrodialyse 5   1,5 - - - 

1
 MSF: Multi Stage Flash - Anlagen; MED: Multi-Effect Destillation- Anlagen 

Wiederaufbereitetes Abwasser 

Die Wiederaufbereitung von Abwässern und deren anschließende Verwendung wird auch als 

Re-Use oder Wasser-Recycling bezeichnet. Die Verwendung von aufbereiteten Abwässern zur 

Bewässerung landwirtschaftlicher Flächen hilft bei der Einsparung primärer Wasserressourcen. 

Insofern keine Schadstoffe oder gesundheitsgefährdenden Stoffe mit dem Abwasser in die Um-

welt gelangen, wird die Verwendung von recyceltem Wasser als vorteilhaft angesehen. Die 

Abwässer werden bei der Perkolation durch den Bodenfilter einer natürlichen Reinigung unter-

zogen. In ariden Gebieten tragen solche Abwässer zusätzlich zur Auffüllung von Bodenwasser-

vorkommen bei und bilden teilweise neue „quasinatürliche“ Wasserressourcen (Shapiro 2012). 

Wird im betrachteten Fall aufbereitetes Abwasser verbraucht, sollten die für die Aufbereitung, 

benötigte Energie sowie dabei entstandene Emissionen in die Sachbilanz aufgenommen werden 

und innerhalb der entsprechenden Wirkungskategorien (z.B. Energieverbrauch, GWP, Toxizität) 

bewertet werden. 

Berücksichtigung sekundärer Ressourcen im anthropogenen Index 

Neben der Entnahmemenge und der Verfügbarkeit von natürlichen Wasserressourcen sollten bei 

der Berechnung des anthropogenen Index Idxan in Formel (8-24) die zuvor beschriebenen se-

kundären Wasserressourcen integriert werden. Das ist vor allem für aride Gebiete entscheidend, 

in denen sonst der berechnete Wasserverbrauch häufig über dem natürlichen Aufkommen läge, 

was eine dauerhafte Verwendung von Wasser laut Bilanz unmöglich machen würde. De facto 

wird in solchen Gebieten jedoch durchaus Wasser verwendet, das daher auch bei der Ermittlung 

des Index berücksichtigt werden muss. Sekundäre Ressourcen füllen die Differenz zwischen 

                                            
1 MSF: Multi Stage Flash - Anlagen; MED: Multi-Effect Destillation- Anlagen 
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Entnahme (W) und Aufkommen (S), wenn W größer ist als S. Falls für das betrachtete Gebiet 

zutreffend, sollte deshalb der ursprüngliche WTA-Index, wie in z.B. Formel (8-21) dargestellt, 

um die folgenden Komponenten erweitert werden: 

 Menge importiertes Wasser aus anderen Gebieten (Rimp) 

 Menge fossiles Wasser (Rfoss) 

 Menge wiederaufbereitetes Abwasser (Rrec) 

 Menge entsalztes Meerwasser (Rdes) 

Meist wird in der Statistik (z.B. AQUQSTAT) die Bereitstellung und nicht die Verwendung der 

sekundären Ressourcen angegeben. Es ist aber davon auszugehen, dass die sekundären Ressour-

cen, die bereitgestellt werden, auch vollständig verwendet werden, weil ihre Bereitstellung auf-

wendig und kostspielig ist. 

Die Verwendung unterschiedlicher sekundärer Ressourcen kann jedoch, wie in Tabelle 8-11 

dargestellt, verschiedene Auswirkungen haben, die ebenfalls in die Berechnung des anthropoge-

nen Index einfließen sollen.  

Tabelle 8-11  Auswirkungen der Verwendung sekundärer Ressourcen 

verwendete  
sekundäre Quelle 

Wirkungspunkt Auswirkungen 

Wasserimport  Wasserressourcen in anderen 
Gebieten 

Verminderung der Verfügbarkeit von Was-
ser in anderen Gebieten 

Fossiles Grundwasser Nicht-erneuerbare  
Wasserressourcen 

Aufbrauch nicht-regenerierbarer Wasser-
ressourcen 

Abwasser-Recycling Frischwasser Ressource Einsparung von Frischwasser  

Entsalztes Meerwasser Energie/ Meerwasserqualität Erschließung zusätzlicher Frischwasserres-
sourcen, aber auch Energieverbrauch, 
Versalzung und evt. Verschmutzung von 
Anrainergewässern  

Die in Tabelle 8-11 genannten Auswirkungen der Verwendung sekundärer Ressourcen sind in 

einigen Fällen eher als positiv und in anderen Fällen eher als negativ einzuschätzen. Die Bereit-

stellung von Süßwasser aus den sekundären Ressourcen Meerwasser und aufbereitetem Abwas-

ser ist meist mit einem erheblichen technischen bzw. energetischen Aufwand verbunden. Den-

noch tragen beide sekundäre Quellen zur Schonung natürlicher nicht- oder schwer-erneuerbarer 

Süßwasserressourcen bei, was als positiv zu bewerten wäre.  

Wird jedoch Wasser aus anderen Gebieten importiert oder Wasser aus fossilen Quellen verwen-

det, werden anderen Regionen bzw. zukünftigen Generationen Wasserressourcen entzogen, was 

die Wasserknappheit in räumlicher bzw. zeitlicher Dimension verschärft und deshalb als negativ 
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angesehen wird. Der negative Effekt beim Import von Wasser tritt allerdings nur dann auf, wenn 

Wasser aus einem Gebiet mit Wasserknappheit importiert wird. Auch die Gesamtgröße des 

fossilen Aquifers, aus dem Wasser entnommen wird, ist für die Beurteilung entscheidend. 

Aus diesem Grund werden für die Berechnung des Idxan zusätzliche Bewertungsfaktoren 

(Fremdbezugsfaktor fimp und fossiler Faktor ffoss) eingeführt, mit denen die „kritischen“ sekundä-

ren Ressourcen gewichtet werden sollen.  

Zur Gewichtung der importierten Menge Wasser wird der Faktor fimp in Formel (8-22) vorge-

schlagen, der die Wasserknappheit im Entnahmegebiet (i) mit Hilfe des WTA-Ansatzes abbil-

det. Das heißt, für das Entnahmegebiet, aus dem Wasser importiert wird, wird der Druck auf die 

Wasserressourcen durch Gegenüberstellung der gesamten Entnahmen (Wi) zur natürlich verfüg-

baren Wassermenge (Si) ausgedrückt. Der verbleibende Anteil stünde theoretisch für die Ver-

wendung in anderen Gebieten zur Verfügung und wird durch fimp ausgedrückt. Dabei wird die 

kritische Schwelle von Raskin et al. (1997) allerdings nicht berücksichtigt. 

Fremdbezugsfaktor (fimp): 

i

i

imp

S

W
f  1  (8-22) 

 

i
W  Wasserentnahmen (withdrawal) durch Haushalte, Industrie und Landwirtschaft 

im Gebiet i, aus dem Wasser importiert wird [in Volumeneinheiten] 

i
S  Wasseraufkommen (supply) im Gebiet i, aus dem Wasser importiert wird, zu-

züglich oberhalb gelegener Gebiete [in Volumeneinheiten] 

Wird Wasser aus verschiedenen Gebieten importiert, sollten die jeweiligen Anteile einzeln ge-

wichtet und anschließend addiert werden. Es ist allerdings zu erwarten, dass in der Praxis selten 

aus den verfügbaren Daten hervorgeht, aus welchen Gebieten Wasser ins betrachtete Gebiet 

importiert wird. Aus diesem Grund wäre es schwierig den Fremdbezugsfaktor eindeutig zu be-

stimmen. Daher wird hier vorgeschlagen, zunächst für den Fremdbezugsfaktor einen sehr stren-

gen Default-Wert von 0,1 anzunehmen. Stehen für eine konkrete Studie ausreichend Daten zur 

Verfügung, sollte der konkrete Fremdbezugsfaktor ermittelt werden. Importe aus Gebieten mit 

sehr geringer Wasserknappheit, bekämen dadurch im Vergleich zur Verwendung des Default-

Wertes ein höheres Gewicht, wodurch rechnerisch eine größere Menge aus importierten Res-

sourcen für die Verwendung im betrachteten Gebiet zur Verfügung stünde.  

Im Falle der Verwendung von fossilen Wasserressourcen sollte ähnlich verfahren werden. Hier 

wird ein Faktor (ffoss) vorgeschlagen, der die entnommene Menge an fossilem Wasser der Ge-

samtgröße des fossilen Wasserreservoirs gegenüberstellt. Formel (8-23) zeigt die Berechnung 

des fossilen Faktors (ffoss). Hier wird zunächst davon ausgegangen, dass sich der angezapfte 

fossile Aquifer im betrachteten Gebiet befindet. Es ist aber auch möglich, dass er sich in einem 

angrenzenden Einzugsgebiet befindet oder auch grenzüberschreitend angelegt ist. In diesem Fall 

wird aber ebenfalls Formel (8-23) angewendet. 
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Fossiler Faktor (ffoss) 

foss

foss

foss

S

R
f  1  (8-23) 

 

foss
R  Wasserentnahme aus fossilen Quellen im betrachteten Gebiet [in 

Volumeneinheiten] 

foss
S  Gesamtgröße der fossilen Ressource aus der entnommen wird 

[in Volumeneinheiten] 

Auch für den fossilen Faktor wird es bei der praktischen Umsetzung schwierig sein, genaue 

Daten über das jeweils angezapfte fossile Wasserreservoir sowie dessen Größe und Lage zu 

bekommen. Deshalb wird hier ebenfalls zunächst die Verwendung eines Default-Wertes von 0,1 

vorgeschlagen. Stehen für das betrachtete Gebiet jedoch ausreichend Daten zur Verfügung, 

sollte der fossile Faktor mit Hilfe dieser Daten berechnet werden. Ist z.B. der fossile Speicher 

im Gebiet sehr groß und wird wenig entnommen, wäre eine zusätzliche Entnahme eher unbe-

denklich und der ffoss würde einen größeren Wert annehmen. 

Berechnung des anthropogenen Knappheitsindex (Idxan)  

Nun kann mit Hilfe der Entnahmemengen (W), dem Wasseraufkommen (S), den zuvor be-

schriebenen sekundären Wasserressourcen (Rdes, Rrec, Rfoss, Rimp) sowie den jeweiligen Faktoren 

(fimp und ffoss) der anthropogene Index (Idxan) für das betrachtete Gebiet ermittelt werden. Die 

entsprechende Berechnungsvorschrift geht aus der folgenden Formel (8-24) hervor. 

𝐼𝑑𝑥𝑎𝑛 =
𝑊 − 𝑅𝑑𝑒𝑠 − 𝑅𝑟𝑒𝑐

(0,2 ⋅ 𝑆) + (𝑓𝑓𝑜𝑠𝑠 ⋅ 𝑅𝑓𝑜𝑠𝑠) + (𝑓𝑖𝑚𝑝 ⋅ 𝑅𝑖𝑚𝑝)
 (8-24) 

𝔻 = {𝑆, 𝑊, 𝑅𝑑𝑒𝑠,  𝑅𝑟𝑒𝑐 ,  𝑅𝑓𝑜𝑠𝑠 , 𝑅𝑖𝑚𝑝  ∈ ℝ+ 0,2 ⋅ 𝑆 + (𝑓𝑓𝑜𝑠𝑠 ⋅ 𝑅𝑓𝑜𝑠𝑠) + 𝑓𝑖𝑚𝑝 ⋅ 𝑅𝑖𝑚𝑝 ≠ 0}, 

𝕎 = ℝ+ 

 

W  Wasserentnahmen (withdrawal) durch Haushalte, Industrie und Landwirtschaft 

im betrachteten Gebiet insgesamt [in Volumeneinheiten] 

S  Wasseraufkommen (supply) im betrachteten Gebiet und oberhalb gelegener Ge-

biete [in Volumeneinheiten] 

des
R  entsalztes Meerwasser (desalinated) [in Volumeneinheiten] 

rec
R  wiederaufbereitetes Abwasser (recycled) [in Volumeneinheiten] 
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imp
f  Fremdbezugsfaktor (siehe Formel (8-22) 

imp
R  importiertes Wasser (imported) [in Volumeneinheiten] 

foss
f  fossiler Faktor (siehe Formel (8-23) 

foss
R  fossiles Wasser (fossil) [in Volumeneinheiten] 

 

𝑓ü𝑟  𝑅𝑑𝑒𝑠 = 0 ∧ 𝑅𝑟𝑒𝑐 = 0 ∧ 𝑅𝑓𝑜𝑠𝑠 = 0 ∧  𝑅𝑖𝑚𝑝 = 0 

𝐼𝑑𝑥𝑎𝑛 →
𝑊

0,2 ⋅ 𝑆
 

𝑊 > 0,2 ⋅ 𝑆 ⇒ 𝐼𝑑𝑥𝑎𝑛 > 1 

𝑊 < 0,2 ⋅ 𝑆 ⇒ 𝐼𝑑𝑥𝑎𝑛 < 1 

Für die Berechnung des anthropogenen Index wird der WTA Indikator von Raskin et al (1997) 

um die sekundären Ressourcen erweitert und modifiziert. Dabei wird die in Tabelle 8-9 gezeigte 

kritische Schwelle des Wasserstressniveaus bereits in die Berechnungsformel integriert, in dem 

die zur Verfügung stehende Wassermenge aus dem natürlichen Aufkommen (S) mit dem 

Schwellenwert 0,2 gewichtet wird. Ab dem Schwellenwert 0,2 wird das Wasserstressniveau im 

betrachteten Gebiet als mäßig hoch angesehen. Das heißt, in allen Gebieten, in denen mehr als 

20% der natürlichen Ressource entnommen werden, ist mit zunehmenden Wasserstress zu rech-

nen, da den natürlichen Systemen Wasser entzogen wird und eine zukünftige Entwicklung nega-

tiv beeinflusst werden könnte. 

Wird im Gebiet Wasser aus Entsalzung (Rdes) oder Abwasserrecycling (Rrec) gewonnen, wird es 

von der Entnahme abgezogen und verkleinert dadurch den Wert im Zähler. Die Mengen aus 

Entsalzung und recyceltem Abwasser werden rechnerisch nicht zur Entnahme gezählt, da durch 

ihren Einsatz natürliche Süßwasserressourcen geschont werden. Wird dagegen im Gebiet ein 

großer Teil des verfügbaren Wassers durch Importe (Rimp) oder aus fossilen Quellen (Rfoss) ge-

wonnen, kann das unter Umständen negative Folgen haben, weil Ressourcen anderer Gebiete 

oder zukünftiger Generationen ausgebeutet werden. Diese ungewissen Folgen können durch den 

Einsatz des fossilen Faktors, bzw. des Fremdbezugsfaktors berücksichtigt werden, wodurch sich 

rechnerisch die verfügbare Wassermenge reduziert. Für den fossilen Faktor (ffoss) könnte, wie 

bereits erwähnt, aus Sicherheitsgründen z.B. 0,1 als Defaultwert eingesetzt werden, wenn nichts 

über die Größe und die derzeitige Entnahme aus dem fossilen Speicher im Gebiet bekannt ist. 

Mit dem Fremdbezugsfaktor (fimp) könnte ebenso verfahren werden. Wird nun ein großer Teil 

der Wasserentnahmen im Gebiet aus den fossilen oder importierten Ressourcen gedeckt, werden 

natürliche Ressourcen geschont und der Wert des anthropogenen Index als Ausdruck der Was-

sermanagementanstrengungen im betrachteten Gebiet verringert sich. Das würde eine verbesser-

te Situation ausdrücken. Sind die sekundären Ressourcen allerdings aufgrund von Knappheiten 

unter Druck, was durch den jeweiligen Faktor ausgedrückt wird, erhöht sich der Idxan, weil die 

komplette Entnahme einer rechnerisch um den Ausdruck der Knappheit verminderten verfügba-
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ren Menge gegenübergestellt wird. Das würde dann auf ein schlechteres Wassermanagement in 

der Region hinweisen.  

Der anthropogene Index (Idxan) ist, genau wie der klimatische Index, ein Gebietsindex. Er wird 

bezogen auf das gesamte Einzugsgebiet (oder auch Teileinzugsgebiet) ermittelt, in dem die zu 

bewertende Entnahme passiert. Der anthropogene Index ermöglicht es, zusätzlich zu Klima- und 

Speicherindex, die die klimatischen Wasserverhältnisse ausdrücken, eine Aussage über die 

durch den Menschen verursachte Wasserknappheit in einem Gebiet zu treffen. Der anthropoge-

ne Index gibt an, inwiefern der Mensch im betrachteten Gebiet zur Wasserknappheit beiträgt 

oder dieser durch Managementmaßnahmen entgegenwirkt. Nimmt der Idxan Werte größer 1 an, 

weißt das auf eine Situation hin, in der der Mensch im betrachteten Gebiet einen bedenklich 

großen Teil des natürlichen Aufkommens nutzt und auch keine akzeptablen Maßnahmen (Nut-

zung von unbedenklichen sekundären Ressourcen) zur Bekämpfung der Wasserknappheit 

durchführt. Liegt der Idxan unter 1, werden weniger als 20% des natürlichen Aufkommens ge-

nutzt oder entsprechende Maßnahmen zur Erhöhung des Aufkommens ergriffen. Der Druck auf 

die natürlichen Wasserressourcen ist also gering. 

Das Verfahren kann auf einen oder mehrere Abschnitt eines Flussgebiets angewendet werden 

oder auf das gesamte Einzugsgebiet. Das betrachtete Gebiet kann, wie im Abschnitt 8.2 be-

schrieben, an die Datenverfügbarkeit angepasst werden, muss jedoch mit der Betrachtungsebene 

der übrigen Faktoren übereinstimmen. 

Es wird darauf hingewiesen, dass die hier vorgeschlagene Berechnung des erweiterten WTA 

(Idxan) einen Vorschlag für Bewertung der anthropogen verursachten Wasserknappheit im Ge-

biet darstellt. Dabei werden Wertigkeiten für bestimmte sekundäre Wasserressourcen unterstellt, 

die einen normativen Charakter aufweisen. Die Formel (8-24) kann jedoch jederzeit auf neuere 

Erkenntnisse angepasst werden. In diesem Zusammenhang ist auch die Verwendung der Klassi-

fikation der Stressniveaus diskussionswürdig, worauf im Abschnitt 8.4.6 näher eingegangen 

werden soll. 

Datengrundlage 

Für die Berechnung des Idxan werden folgende Daten aus Statistiken oder ähnlichen Datenquel-

len benötigt.  

Die regional entnommene Wassermenge (W) wird durch die verschiedenen Nutzer bestimmt. 

Diese lassen sich den drei Sektoren Haushalte, Industrie und Landwirtschaft zuordnen. Entnah-

memengen dieser Sektoren können für Deutschland der Statistik entnommen werden. Dabei 

setzt sich die gesamte Entnahme aus der öffentlichen und der nichtöffentlichen Wassergewin-

nung zusammen. Das Statistische Bundesamt stellt aktuellere Daten zur Verfügung, als die, die 

im Hydrologischen Atlas von Deutschland (HAD) enthalten sind. Es ist daher sinnvoll, die Da-

ten des Statistischen Bundesamtes für die Flussgebietseinheiten zu verwenden. Diese Angaben 

finden sich in Tabelle 1.3 in der Publikation des Statistischen Bundesamtes (2013b) für die öf-

fentliche Wassergewinnung und in Tabelle 1.4. der Publikation für die nichtöffentliche Entnah-
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me (Statistisches Bundesamt 2013a). Der größte Teil des gewonnenen Wassers (87%) wird als 

Trinkwasser an Haushalte und Kleingewerbe abgegeben (Hein 2004). 

Um das Wasseraufkommen (S) im betrachteten Gebiet  zu ermitteln, werden Informationen über 

die regional verfügbare Wassermenge benötigt. Bei wasserwirtschaftlichen Planungen spielt das 

„potentielle Wasserdargebot“ eine entscheidende Rolle. Das potentielle Wasserdargebot be-

zeichnet die Menge an Süßwasser, die natürlicher Weise, in einem bestimmten Gebiet und für 

eine bestimmte Zeit zur Verfügung steht (Reiss 2007). Die mittlere jährliche Abflusshöhe 

(MJA) ist ein Maß für das potentielle Wasserdargebot. Sie wird aus Niederschlag und tatsächli-

cher Verdunstung berechnet und stellt den gebietsbürtigen Abfluss dar. Sie beinhaltet den 

Landoberflächenabfluss, den Zwischenabfluss und den Grundwasserabfluss. Zu- und Abflüsse 

aus anderen Gebieten sind schlecht erfassbar, der Fehler wird aber mit zunehmender Größe des 

Einzugsgebiets vernachlässigbar klein (BMU 2003 Erläuterung zu 3.5). Das ermittelte Potential 

ist jedoch nicht überall in der untersuchten Region gleichmäßig verfügbar und kann außerdem 

saisonal abweichen. Dennoch ist das Wasserdargebot eine oft verwendete Größe, um die poten-

tielle Wasserversorgung eines Gebiets zu klassifizieren. 

Zur Bestimmung des Wasserdargebots werden die Angaben zur jährlichen Abflusshöhe aus dem 

Hydrologischen Atlas Deutschland (HAD) verwendet (BMU 2003). Die Karte 3.5 des HAD 

liefert eine detaillierte Aussage zur Gesamtabflussbildung und wird für ein Raster von 1 km 

dargestellt. Die mittlere Jahressumme der Abflusshöhe an der Messstelle des Vorfluters ergibt 

sich als arithmetisches Mittel der Gesamtabflusshöhen aller Flächeneinheiten des Einzugsgebie-

tes (BMU 2003 Erläuterungen 3.5). Der Gesamtabfluss über mehrere Jahre ergibt das potentielle 

Wasserdargebot (BMU 2003). Auf der Angebotsseite wird der Abfluss hinzuaddiert, der aus 

anderen Gebieten in das Gebiet gelangt. Diese Größe kann zumindest für die deutschen Fluss-

gebiete mit Hilfe der Abflussbilanzen und deren Erläuterungen auf Tafel 6.7. im HAD ermittelt 

werden. Für eine kleinräumigere Betrachtung müsste die Datenverfügbarkeit geprüft werden. 

Auf Länderebene stehen Daten über die „Total renewable Water ressources“ bei AQUASTAT 

zur Verfügung (FAO 2011). Diese enthalten Zuflüsse aus dem Ausland durch grenzüberschrei-

tende Gewässer, die in den „Total internal renewable water resources (IRWR)“ der AQUAS-

TAT-Statistik nicht berücksichtigt werden. 

In vornehmlich ariden Gebieten sollte zusätzlich berücksichtigt werden, ob Verträge mit Gebie-

ten im Unterlauf bestehen, die eine Abgabe einer Mindestwassermenge festlegen, die dann rein 

rechnerisch auch nicht mehr für den inländischen Konsum zur Verfügung steht. Diese vertrag-

lich festgelegten Mengen sollten in diesen Fällen dann wieder abgezogen werden. Im Prinzip 

entspricht dann die benötigte Größe, die für die Berechnung der anthropogenen Knappheit als 

verfügbare Menge (S) eingesetzt wird, der in AQUASTAT als „Total renewable actual re-

sources“ betitelten Größe. 

Teilweise werden auch durch die Umweltministerien der einzelnen Bundesländer interaktive 

Karten, bzw. Klimadaten auf Bundesland, bzw. regionaler Ebene zur Verfügung gestellt. Ein 

Beispiel dafür wäre das Regionale Klimainformationssystem ReKIS für Sachsen, Thüringen 

und Sachsen-Anhalt, das für die Berechnung der jeweiligen Indikatorwerte verwendet werden 

kann.  
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Anthropogener Index (Idxan) für die deutschen Flussgebiete 

Zu Demonstrationszwecken wurden aus den oben genannten Daten die anthropogenen Indizes 

für die 10 großen Flussgebiete auf deutschem Staatsgebiet berechnet. Für die großen räumlichen 

Einheiten der Flussgebiete zeigt sich in den meisten Fällen eine niedrige bis moderate Knapp-

heit (Tabelle 8-12). Lokal, z.B. in der Umgebung von großen Ballungszentren kann die anthro-

pogene Wasserknappheit deutlich höher sein. Dort muss der Bedarf mittels Fernleitungen ge-

deckt werden. Auch in trockeneren Gebieten werden Schwankungen im Wasserdargebot mit 

Hilfe von Talsperren ausgeglichen (vgl. Erläuterung zu Karte 7.2, S.212 im HAD).  

Tabelle 8-12:   Anthropogener Index (Idxan) berechnet für die deutschen Flussgebiete (inkl. ausländi-
sche Zuflüsse) 

Flussgebiete  
(nach HAD) 

S =  
Mittlerer jährlicher 

Abfluss
1
  

[1000 m³/a] 

W = 
Wassergewinnung

2
 

insg.  
[1000 m³/a] 

Idxan [W/0,2S]
3
 

Bedeutung  
Index

4
 

Ems 3.942.000 268.476 0,34 niedrig 

Nordsee 2.365.200 73.858 0,16 niedrig 

Weser 12.614.400 1.979.301 0,78 moderat 

Elbe 28.382.400 5.450.530 0,96 moderat 

Ostsee 4.888.080 321.720 0,33 niedrig 

Oder 788.400 90.632 0,57 moderat 

Donau 45.727.200 4.053.687 0,44 niedrig 

Rhein 75.371.040 16.635.160 1,10 mäßig hoch 

Ijssel 1.261.440 61.979 0,25 niedrig 

Maas 1.103.760 436.696 1,98 mäßig hoch 

Die Gewinnung entspricht in der Statistik allerdings nicht dem Verbrauch, da Wasser teilweise 

auch ungenutzt wieder abgegeben wird. Dennoch wird das Wasser zunächst aus der Umwelt 

entnommen. Um eine Aussage über die Wasserversorgung aus Quellen im selben Einzugsgebiet 

treffen zu können, kann auch die Gewinnung der Verwendung in einem Gebiet gegenüberge-

stellt werden. In großen Ballungszentren oder im Umfeld großer Industriegebiete kann der Be-

darf die im Gebiet verfügbare Menge überschreiten. Dieses Defizit muss dann durch Importe 

über Fernleitungen aus anderen Gebieten gedeckt werden. Solche „Hotspots“ werden durch die 

eher großflächige Betrachtung der Flussgebiete bzw. seiner Teileinzugsgebiete nicht sichtbar. 

                                            
1 BMU 2003, Karte 3.5 
2 Statistisches Bundesamt 2013a und 2013b 
3 die Formel reduziert sich hier auf die Elemente W und S da keine sekundären Ressourcen verwendet werden. Auf 

den Wasserimport wird im Text nach der Tabelle eingegangen  
4 abgeleitet aus den Schwellenwerten nach Raskin et al.(1997), wenn 0,2 die Grenze von moderat zu mäßig hoch 

darstellt 
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Sie lassen sich meist besser auf einer kleinräumigen Ebne, wie z.B. der Kreisebene herausarbei-

ten (vgl. Abbildung 8-7; Hirschfeld et al. 2014).  

 

Abbildung 8-7:  Ausschnitt aus Hirschfeld et al. (2014). Darstellung der Bilanz aus Wassergewinnung 
und Verwendung sowie nötiger Wasserimporte über Fernleitungen auf Landkreis-
ebene. 

In größeren Einheiten, wie den Flussgebieten oder auch den Teileinzugsgebieten werden Impor-

te in der Bilanz nicht sichtbar, da meist aus demselben Flussgebiet Wasser bezogen wird. Nur 

wenige große Einzugsgebiete benötigen Importe aus anderen Flussgebieten. Die Abbildung 8-7 

und die Tabelle 8-13 verdeutlichen jedoch, dass sich die Situation der Knappheit in kleinräumi-

gen Einheiten stark von der Situation im gesamten Einzugsgebiet unterscheiden kann. Es wäre 

deshalb wünschenswert, die anthropogene Knappheit möglichst kleinräumig zu ermitteln (z.B. 



 

144 

auf Kreisebene), wobei die Berücksichtigung von sekundären Wasserressourcen eine wichtige 

Rolle bei der Beurteilung der lokalen Knappheit spielt. 

Tabelle 8-13  Salden zwischen Wassergewinnung und –verwendung (in 1000m³) in den großen 
deutschen Flussgebieten sowie ihrer Teilgebiete im Jahr 2010 (Berechnet nach 
Statistisches Bundesamt 2013a und 2013b). 

Flussgebiet Teileinzugsgebiet Gewinnung  
insg.  

Verwendung  
insg.

1
  

Saldo Gewinn-
Verendung  

Ems   268.476 276.310 -7.834 
  Obere Ems 140.993 147.477 -6.484 

  Ems/Nordradde 45.309 47.224 -1.915 

  Hase 71.110 69.501 1.610 

  Leda-Jümme 11.063 12.108 -1.045 

Nordsee   73.858 71.887 1.971 
  Eider 44.453 41.907 2.546 

  Untere Ems 27.964 28.520 -556 

  Ems-Ästuar 1.442 1.460 -18 

Weser   1.979.301 1.914.034 65.267 
  Werra 113.645 111.046 2.599 

  Fulda/Diemel 119.965 109.171 10.795 

  Weser 1.306.312 1.302.377 3.935 

  Aller 221.456 240.394 -18.938 

  Leine 217.923 151.045 66.877 

Elbe   5.450.530 4.835.243 615.287 
  Obere Moldau 182 107 75 

  Berounka 101 89 12 

  Eger und Untere Elbe 8.380 6.541 1.839 

  Mulde-Elbe-Schwarze Elster 363.618 253.932 109.687 

  Saale  516.217 499.904 16.314 

  Mittelelbe-Elde 144.642 133.762 10.880 

  Havel 1.242.965 780.107 462.858 

  Tide-Elbe 3.174.424 3.160.802 13.622 

Ostsee   321.720 318.768 2.951 
  Schlei/Trave 232.816 231.799 1.017 

  Warnow/Peene  88.903 86.969 1.934 

Oder   90.632 80.058 10.574 
  Mittlere Oder 27.175 23.120 4.055 

  Lausitzer Neiße 14.958 11.735 3.223 

  Stettiner Haff 8.319 7.431 887 

  Untere Oder 40.180 37.771 2.409 

Fortsetzung siehe folgende Seite 

                                            
1 Streng genommen müsste hier der Wassergebrauch abgezogen werden 
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Fortsetzung von Tabelle 8-13 

Ijssel Deltarhein  61.979 58.810 3.169 

Maas Maas 436.696 206.693 230.003 

Donau Donau 4.053.687 3.985.629 68.058 

Rhein   16.635.160 16.306.006 329.153 
  Alpenrhein/Bodensee        69.482 67.483 1.998 

  Hochrhein                  142.228 139.301 2.927 

  Oberrhein                  8.841.519 8.756.415 85.104 

  Neckar                     1.087.670 1.039.214 48.456 

  Main                       1.344.625 1.329.222 15.403 

  Mosel/Saar                 252.556 221.878 30.678 

  Mittelrhein                209.674 200.230 9.445 

  Niederrhein                4.687.406 4.552.263 135.143 

Für die konkrete Anwendung kann die Betrachtungsebene flexibel an die Datenlage oder die 

jeweiligen Anforderungen angepasst werden. In jedem Fall sollte aber versucht werden, das 

betrachtete Gebiet so eng wie möglich zu fassen. Wenn konkrete Daten für das regionale Ein-

zugsgebiet vorhanden sind, sollten diese benutzt werden. Sollten keine regionalen Daten ver-

fügbar sein können auch Werte der großräumigen Flussgebiete oder Daten auf Länderebene 

verwendet werden (z.B. aus AQUASTAT), obwohl in diesem Fall weniger genaue Differenzie-

rungen möglich sind. In jedem Fall sollten aber alle Daten über die berücksichtigte Ressourcen-

herkunft sowie die zugrunde gelegten Werte für Aufkommen und Entnahme genau dokumen-

tiert werden. 

8.4.1.4 Zusammenführung der Komponenten für die quantitative Bewertung  

Im nächsten Schritt werden die Indizes der klimatischen und der anthropogenen Komponente 

zusammengeführt. Klimaindex (Idxan), ggf. Speicherindex (Idxst) und anthropogener Index 

(Idxcl) werden für die Gewichtung der verbrauchten Blauwassermenge (Cbl) eingesetzt, die be-

reits in der Sachbilanz ermittelt wurde. Die Berechnungsvorschrift in ihrer vereinfachten Form 

ist in Formel (8-25) dargestellt. Als Ergebnis ergibt sich der nach der Knappheit bewertete 

Blauwasserverbrauch (srCble), der in einem späteren Schritt als ein Element des eigentlichen 

Wirkungsindikatorwertes (IndWU) verwendet werden soll (siehe Abschnitt 8.4.5).  

Berechnung des mit den Knappheitsindizes bewerteten Blauwasserverbrauchs srCble: 

𝑠𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 = (𝐶𝑏𝑙 ⋅ 𝐼𝑑𝑥𝑎𝑛) − (𝐶𝑏𝑙 ⋅ 𝐼𝑑𝑥𝑐𝑙) − (𝐶𝑏𝑙 ⋅ 𝐼𝑑𝑥𝑠𝑡)  

𝑠𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 = 𝐶𝑏𝑙 ⋅ (𝐼𝑑𝑥𝑎𝑛 − 𝐼𝑑𝑥𝑐𝑙 − 𝐼𝑑𝑥𝑠𝑡) (8-25) 
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𝐶𝑏𝑙 tatsächlicher Verbrauch blaues Wasser (aus Sachbilanz vgl. S.114) 

𝐼𝑑𝑥𝑎𝑛 anthropogener Index (siehe S.138) 

𝐼𝑑𝑥𝑐𝑙 Klimaindex (siehe S.128) 

𝐼𝑑𝑥𝑠𝑡 Speicherindex (siehe S.130) 

Wie bereits auf Seite 138 gezeigt, kann der anthropogene Index Idxan Werte gleich oder größer 

als Null annehmen. Dabei bezeichnen alle Werte von 0 bis 1 ein gutes Wassermanagement im 

Gebiet. Dagegen weisen alle Werte größer als 1 auf ein problematisches Wassermanagement im 

betrachteten Gebiet hin. Vom Wert des anthropogenen Index wird der Klimaindex abgezogen, 

wenn sich das betrachtete Gebiet in einer humiden Klimazone befindet, denn dann nimmt der 

Idxcl Werte größer als Null an. Befindet sich das betrachtete Gebiet dagegen in einer ariden Re-

gion werden Werte zwischen 0 und 1 addiert, da der Idxcl in diesem Fall negativ wird. Nur in 

sehr wasserreichen perhumiden Regionen wird der Idxcl Werte größer als 1 annehmen. Wenn 

außerdem ein Speicherindex berechnet werden konnte, dann besitzt dieser einen Wertebereich 

kleiner als Null. Das heißt, der Speicherindex Idxst würde ebenfalls addiert werden, wenn es 

unterjährige Speicherdefizite gibt. 

Der bewertete Wasserverbrauch (srCble) kann demnach für aride bis trocken-subhumide Klimata 

mit gleichzeitig schlechtem Wassermanagement (Idxan) große positive Werte annehmen, da der 

tatsächliche Wasserverbrauch Cbl mit einem Wert größer 1 gewichtet wird. Ein Wasserver-

brauch in diesem Gebiet würde demnach eine höhere Belastung darstellen, als wenn Wasser an 

einem Ort ohne klimatische Trockenheit und mit gutem Wassermanagement entnommen würde. 

Das Ergebnis der Berechnung (srCble) in Formel (8-25) drückt aus, ob der in der Sachbilanz 

ermittelte Verbrauch von blauem Wasser im betrachteten Fall als kritisch angesehen werden 

muss oder nicht. Je größer der Indikator im Vergleich zur tatsächlich verbrauchten Menge an 

blauem Wasser ausfällt, desto kritischer ist der Wasserverbrauch in der Region einzuschätzen. 

Ist er geringer als die tatsächlich verbrauchte Menge, wird der Verbrauch als weniger kritisch 

angesehen. 

Die bewertete Verbrauchsmenge ist ein Zeigerwert und wird in Blauwasseräquivalenten [ble] 

angegeben.  

8.4.2 Bewertung des Grünwasserverbrauchs  

8.4.2.1 Konzept 

Pflanzen im Allgemeinen und Bäume im Speziellen sind ein wichtiger Teil des natürlichen 

Wasserkreislaufs. Es liegt dabei nicht in der Hand des Menschen, den Wasserverbrauch von 

Pflanzen zu steuern oder zu beeinflussen. Der Mensch kann lediglich mittels der Wahl der 

Landnutzungsform Einfluss auf den Wasserverbrauch in einem Gebiet nehmen. Aus diesem 

Grund ist es nicht gerechtfertigt, den Wasserverbrauch von Pflanzen in voller Höhe dem Ver-
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brauch von blauem Wasser gleichzusetzen und daraus einen einzigen Wasserverbrauch zu be-

rechnen. Grünes Wasser sollte nur zum Teil als verbraucht angerechnet werden.  

Für die theoretische Herleitung der angerechneten Menge werden Übergangspunkte zwischen 

grünem und blauem Wasser herangezogen. Einer dieser Übergangspunkte zwischen grünem und 

blauem Wasser ist das Perkolieren von Bodenwasser in das Grundwasser. Das Sickerwasser 

trägt zur Grundwasserneubildung bei und wird durch die jeweilige Landnutzungsform wesent-

lich beeinflusst. Ein gewisser Teil des Wassers wird durch die Vegetation davon abgehalten, ins 

Grundwasser zu perkolieren und zur Grundwasserneubildung beizutragen. Dieser Teil des Nie-

derschlags, der von der Vegetation zurückgehalten wird, wird in der Bilanz als verbraucht ange-

rechnet. 

Ein weiterer Übergangspunkt ist der Beitrag der Vegetation zum Wasserkreislauf, dort wo ver-

dunstetes Wasser zu Niederschlag wird, verwandelt sich -über die Zwischenstufe des weißen 

Wassers- grünes in blaues Wasser. In einigen Studien wurde dieser Zusammenhang und der 

Beitrag der Vegetation zur Niederschlagsbildung untersucht (Van der Ent et al. 2010; Ellison et 

al. 2012; Schlesinger & Jasechko 2014). Dabei wurde herausgefunden, dass die Vegetation zu 

einem unterschiedlich großen Teil den Niederschlag über den Kontinenten verstärkt
1
, sodass 

mehr Niederschlag auf den Kontinenten niedergeht als allein vom Meer mit den Wolken zu den 

Kontinenten gelangt. Dieser Anteil der Verdunstung, der zur Niederschlagsbildung beiträgt, 

sollte in der Bilanz nicht zum Verbrauch gezählt werden, obwohl auch hier das Kriterium aus 

Tabelle 2-2 zutreffend wäre, dass verdunstetes Wasser im Unterlauf nicht mehr zur Verfügung 

steht. 

Um den Verbrauch von grünem Wasser in die hier vorgestellte Bewertungsmethode zu integrie-

ren wird daher die im Folgenden beschriebene Berechnung vorgeschlagen. Aus der tatsächlich 

verwendeten Wassermenge, die für den biologischen Produktionsprozess entnommen wird, wird 

unter Berücksichtigung der genannten Zusammenhänge ein gewichteter Verbrauch berechnet. 

Dieser gewichtete Grünwasserverbrauch entspricht einer theoretischen Menge an blauem Was-

ser (Blauwasseräquivalente), die dann gleichberechtigt wie der Blauwasserverbrauch bewertet 

werden kann. 

Wie bereits in Kapitel 8.3.2.2 erläutert, zählt bei biologischen Produktionssystemen das perko-

lierende Niederschlagswasser nicht zum Grünwasserverbrauch und wird daher lediglich in der 

Qualitätsbewertung berücksichtigt. 

                                            
1 abhängig von der Entfernung zum Ozean, je nach Lage auf dem Kontinent; je nach Kontinent 
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Abbildung 8-8  Schematische Darstellung der einzelnen Elemente der Evapotranspiration
1
  

Um die äquivalente Blauwassermenge berechnen zu können, werden die folgenden Informatio-

nen benötigt: 

 Anteil der Transpiration (T) sowie der Interzeption (I) an der Evapotranspiration (ETC) der 

untersuchten Landbedeckung  

 Anteil der kontinentalen Evapotranspiration (ETc) an der gesamten globalen Evapotranspira-

tion (ET) 

 Anteil der Gesamt-Evapotranspiration, der als Niederschlag wieder auf den Kontinent fällt 

(ETPC) 

8.4.2.2 Berechnungsgrundlagen 

Bestandteile der Evapotranspiration 

Die Evapotranspiration setzt sich aus der Pflanzentranspiration (T), der Interzeptionsverduns-

tung (I) und der Verdunstung von Bodenoberflächen (EB) zusammen (siehe Abbildung 8-8). 

Pflanzen verhindern durch Transpiration und Interzeption, dass Niederschlagswasser ins 

Grundwasser gelangt. Diese verdunstete Menge steht nicht für die Grundwasserneubildung zur 

Verfügung und wird deshalb als Verbrauch von grünem Wasser (Cgn) in die Sachbilanz aufge-

                                            
1 ETPO ist die der Anteil der Evapotranspiration, der als Niederschlag über dem Meer niedergeht; ETO ist die Eva-

potranspiration von Meeresflächen bzw. Ozeanen; ETPC Anteil Evapotranspiration, der wieder auf Kontinente fällt 
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nommen (vgl. Kapitel 8.3.2.2). Oberflächen- und Zwischenabfluss, sowie Bodenverdunstung 

sind unabhängig von der Vegetation und werden deshalb in die Bestimmung des Grünwasser-

verbrauchs nicht einbezogen. Andererseits muss auch berücksichtigt werden, dass diese Be-

standteile zum Teil ebenfalls von der Landnutzungsform beeinflusst werden.  

In der Literatur werden Transpiration (T), Interzeption (I) usw. häufig als Anteile am Freiland-

niederschlag angegeben. In Tabelle 8-14 wurden Angaben für typische Landnutzungsformen 

aus verschiedenen Literaturquellen beispielhaft zusammengestellt. Diese Angaben können für 

die hier vorgeschlagene Bewertungsmethode als Defaultwerte verwendet werden, um mit Hilfe 

von regionalen Niederschlagsdaten (in mm/a) den Wasserverbrauch der jeweils untersuchten 

Landbedeckung in etwa zu ermitteln. Sind eigene Daten über Transpiration bzw. Interzeption 

der aktuell zu bewertenden Kultur oder Landnutzung verfügbar, sollten diese bevorzugt ver-

wendet werden. 

Tabelle 8-14:  Typische Wasserhaushaltsparameter für verschiedenen Landnutzungen (P: Nieder-
schlag; ET: Evapotranspiration; T: Transpiration; I: Interzeption; EB: Bodenverduns-
tung; Ro: Oberflächenabfluss) 

Quelle Landnutzung P ET T I EB Ro 

  mm/a mm/a % P mm/a % P mm/a % P mm/a % P mm/a % P 

1) Wald, Buche  832 628 75 340 41 159 19 129 16 193 23 

2) Wald, Buche 891 692 78 356 40 241 27 94 11 138 15 

  Wald, Kiefer 642 522 81 314 49 152 24 55 9 79 12 

  Wald, Fichte 963 708 73 385 40 290 30 32 3 205 21 

  Wald, Eiche 725 621 86 338 47 177 24 105 14 123 17 

3) Gras 787 371 47 290 37 81 10 - - 425 54 

  Wald, Eiche/Buche 775 488 63 289 37 156 20 42 5 282 36 

  Wald, Kiefer 775 586 76 264 34 282 36 39 5 186 24 

4) Wald, allgemein - - 88 - 53 - 26 - 9 - 10 

 Acker  - - 43 - 17 - 7 - 19 - 52 

 Grünland - - 65 - 33 - 16 - 16 - 30 

5) dichte Bebauung - - 20 - - - - - - - 5 

 lockere Bebauung - - 50 - - - - - - - 20 

1)
 Herbst&Hörmann (1998); 

2)
 Van der Salm (2004); 

3)
 Klein (2000); 

4)
 Baumgartner&Liebscher (1990); 

5)
 Simon (2002)  

In bestimmten Fällen werden Informationen über die Zusammensetzung der Evapotranspiration 

(ET) benötigt, da nur die angegeben und nicht nach Interzeption (I), Transpiration (T) und Bo-

denverdunstung (EB) differenziert wird (vgl. Tabelle 8-15). 

Sind nur Informationen über die gesamte Evapotranspiration der jeweiligen Landnutzungsform 

verfügbar, lässt sich der Anteil von Transpiration und Interzeption ebenfalls mit Hilfe der 

Durchschnittwerten in Tabelle 8-14 berechnen.  
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Tabelle 8-15:  Evapotranspiration (ET) von verschiedenen Landnutzungsformen in Deutschland und 
Europa 

Quelle Landnutzung/Ort ET [mm/a] 

Armbruster et al. (2004) Fichte, BW  510 

 Fichte, SN 562 

Vermeiren et al. (2010) Buche, BY 515 

 Buche, SLO 547 

  Buche, NI 526 

Gluga et al. (2003) S.82 Sandiger Boden  

 Laubwald 560 

 Nadelwald 600 

 Ackerland 494 

 Vegetationslos 418 

 Bindiger Boden  

 Laubwald 584 

 Nadelwald 626 

 Ackerland 540 

 Grünland 496 

 Vegetationslos 488 

 Versiegelt 228 

Fasst man für alle in Tabelle 8-14 und Tabelle 8-15 aufgelisteten Evapotranspirationsmengen in 

den Gruppen Laub- und Nadelwald zu einem arithmetischen Mittel zusammen, so ergeben sich 

Evapotranspirationswerte, die für Nadelwald nur geringfügig größer sind als für Laubwald: 

 ET Laubwald: 571 ± 61,2 mm/a   

 ET Nadelwald: 588 ± 67,2 mm/a  

Die Evapotranspiration wird jedoch ebenfalls stark durch regionale Faktoren wie Niederschlag, 

Temperatur und Bodenverhältnisse beeinflusst.  

Für die Berechnung des Grünwasserverbrauch können die zur Verfügung gestellten Orientie-

rungswerte verwendet werden oder eigene, gemessene Daten.  

Anteil der Pflanzenverdunstung an der kontinentalen Evapotranspiration  

Die gesamte Evapotranspiration im globalen Maßstab setzt sich aus der Verdunstung von Mee-

resoberflächen (ETO) und der Verdunstung von Landmassen (ETc) zusammen. Für die Berech-

nung des bewerteten Verbrauchs wird der Anteil der Pflanzen-Transpiration (T) an der gesamten 

Evapotranspiration über den Landmassen (ETc) benötigt (8-26). Als Bezeichnung für diesen 

Anteil wird hier, das Symbol τ eingeführt. 
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c
ET

T
  (8-26) 

 

τ Anteil Pflanzentranspiration an der terrestrischen Evapotranspiration 

T  Pflanzentranspiration (transpiration), meist in [mm/a] 

ETc Evapotranspiration von Kontinenten meist in [mm/a] 

Schlesinger et al. (2014) werteten 81 Studien aus, um die Komponenten der Evapotranspiration 

in unterschiedlichen Vegetationszonen quantifizieren zu können. Im weltweiten Durchschnitt 

lassen sich ca. 61% der gesamten Evapotranspiration auf die Transpiration zurückführen. In den 

einzelnen Vegetationszonen bewegt sich der Anteil der terrestrischen Pflanzentranspiration (τ) 

zwischen 47±10% in mediterranen Strauchlandschaften und 70 ±14% in tropischen Regenwäl-

dern. Weitere relevante Informationen sind in Tabelle 8-16 zusammengefasst. 

Tabelle 8-16:  Anteil der Transpiration an der terrestrischen Evapotranspiration (τ) inkl. der Angabe 
der Standardabweichung (aus Schlesinger&Jasechko, 2014; Tab. 1 und Anhang) 

Vegetationszone τ [in %] 

Tropischer Regenwald 70 ± 14 

Tropische Savannen 62 ± 19 

Sommergrüner Laubwald 67 ± 14 

Mischwald in gemäßigten Breiten 55 ± 15 

Grünland in gemäßigten Breiten 57 ± 19 

Borealer Nadelwald 65 ± 18 

Wüste 54 ± 18 

Steppe 48 ± 12 

Garigue, Macchie 47 ± 10 

Landwirtschaftliche Fläche 58 ± 18 

Gewichtetes Mittel aller Zonen 61 ± 15 

Die Angaben über den Anteil der Transpiration an der kontinentalen Evapotranspiration unter-

scheiden sich in verschiedenen Literaturquellen. Jasechko et al. (2013) ermitteln einen Anteil 

von 80-90% der Transpiration an der kontinentalen Evapotranspiration (ETc). Aemisegger et al. 

(2014) ermitteln für Europa einen Transpirationsanteil von  62-76% an der kontinentalen Eva-

potranspiration (ETc) und Schlesinger et al. (2014) gehen aufgrund ihrer Literaturstudie von 

einem 60-80% Anteil der Transpiration an der kontinentalen Evapotranspiration (ETc) aus (vgl. 

Tabelle 8-16. 
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Beitrag zur Niederschlagsbildung 

Um zu berechnen, zu welchem Teil die Vegetation zur Niederschlagsbildung über den Konti-

nenten beiträgt, können die Ergebnisse verschiedener neuerer Studien genutzt werden. 

Ausgehend von der Diskussion von Ellison et al. (2012) und Van Der Ent et al. (2012), ist es 

nicht verständlich, warum das von Pflanzen benötigte grüne Wasser komplett als Verbrauch 

angesehen wird. Ellison et al. (2012) argumentieren, dass die Wasserverwendung durch Wälder 

nicht nur von der Verbrauchsseite betrachtet werden sollten, sondern auch deren Vorteile auf 

den Wasserkreislauf. Aus diesem Grund wird im Rahmen der hier vorgestellten Methode ein 

Bewertungsfaktor für das verbrauchte grüne Wasser eingeführt. Dabei wird die Erhöhung der  

Zirkulationsrate im Wasserkreislauf zugrunde gelegt. Ein Teil des durch Wälder verdunsteten 

Wassers wird zu Niederschlag, der wieder auf die Erde fällt und somit das Wasserangebot auf 

regionaler bzw. globaler Ebene erhöht, vor allem aber zur Erhöhung des Niederschlags in weit 

vom Ozean entfernten kontinentalen Gebieten beiträgt. Verschiedene Studien haben den Beitrag 

der Vegetation zur Niederschlagsbildung untersucht (Rockström & Gordon 2001; Gordon et al. 

2005; Makarieva & Gorshkov 2007; Kravcík et al. 2008; Sheil & Murdiyarso 2009). Makarieva 

& Gorshkov (2007) stellen im Allgemeinen fest, dass Wälder einen wesentlichen Einfluss auf 

die verfügbare Feuchte auf den Kontinenten haben, die nötig ist, um das Leben an Land zu ge-

währleisten. 

Die Studie von Van der Ent et al. (2010) liefert konkrete Informationen über die Entstehung und 

Verteilung von Niederschlag weltweit. Die Autoren berechnen unter anderem die Recycling-

Rate (εc), die im Folgenden als Grünwasser-Recyclingfaktor (fGWR) bezeichnet werden soll 

(8-27). Dieser gibt den Anteil an der Evapotranspiration an, der von den Kontinenten verdunstet 

und mit dem Niederschlag wieder auf Landmassen fällt.  

Berechnung des Grünwasser-Recyclingfaktors (fGWR) : 

𝑓𝐺𝑊𝑅 =
𝐸𝑇𝑃𝐶

𝐸𝑇
 (8-27) 

 

ETPC terrestrische Evapotranspiration, die als Niederschlag auf die Kontinente zurück 

fällt (meist in mm/a) 

ET gesamte Evapotranspiration von Landmassen und Ozeanen (meist in mm/a) 

Der Grünwasser-Recyclingfaktor (fGWR) unterscheidet sich zwischen den einzelnen Kontinenten. 

Im weltweiten Durchschnitt fallen 57% des von den Kontinenten verdunsteten Wassers wieder 

als Niederschlag auf Landmassen. Van der Ent (2010) berechneten in ihrer Veröffentlichung 

Recyclingfaktoren für die verschiedenen Kontinente. Diese werden für die spätere Berechnung 

des Bewertungsfaktors benötigt und sind in Tabelle 8-17 zusammengefasst. 
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Tabelle 8-17   Grünwasser-Recyclingfaktor (fGWR) - Anteil der gesamten kontinentalen Evapotranspi-
ration, der als Niederschlag auf Landmassen fällt (nach Van der Ent et al. 2010) 

Kontinent fGWR  [in %]
1
 

Europa 66 

Nordamerika 42 

Südamerika 59 

Afrika 62 

Asien 58 

Ozeanien 29 

Alle Kontinente 57 

8.4.2.3 Bewertung Grünwasserverbrauch 

Aus den Informationen zur Niederschlagsherkunft und dem Anteil der Pflanzentranspiration an 

der Evapotranspiration lässt sich ein durchschnittlicher Beitrag der Vegetation zur Nieder-

schlagsbildung berechnen. 

Im Durchschnitt fallen 57% des von Landflächen verdunsteten Wassers wieder als Niederschlag 

auf die Kontinente (Tabelle 8-17). Dabei beträgt der Anteil (τ) der Pflanzentranspiration an der 

insgesamt verdunsteten Wassermenge durchschnittlich 61%. Das heißt, im Mittel trägt die 

Pflanzentranspiration zu rund 35% des über Landmassen fallenden Niederschlags bei. Für die 

einzelnen Vegetationsformen und Kontinente ergeben sich unterschiedliche Raten. Nach dieser 

Berechnung lässt sich ein durchschnittlicher Faktor von 35% ableiten, der zur Charakterisierung 

des Grünwasserverbrauchs verwendet werden kann. Er drückt den Beitrag der Transpiration am 

kontinentalen Niederschlag aus. Dies ist aber lediglich ein Näherungswert, da hier mit sehr 

großflächigen Durchschnittswerten, über die verschiedensten Landschaftsformen hinweg, ge-

rechnet wurde. Der Anteil der Transpiration unterscheidet sich zwischen den unterschiedlichen 

Formen der Landnutzung. Des Weiteren hängt die konkrete Niederschlagsherkunft von der be-

trachteten Hemisphäre sowie von der Lage des jeweiligen Kontinents im Verhältnis zum Ozean 

ab. Es wird daher empfohlen, eine differenzierte Rechnung durchzuführen, die im Folgenden 

beschrieben wird. Voraussetzung dafür ist allerdings eine ausreichende Datenverfügbarkeit. 

                                            
1 Bei Van der Ent et al. (2010) als εc bezeichnet 
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Abbildung 8-9  Vorgehen bei der Bewertung des Grünwasserverbrauchs 

Abbildung 8-9 zeigt die Abfolge der einzelnen Schritte bei der Bewertung des tatsächlichen 

Grünwasserverbrauchs. Damit die verbrauchten Grünwassermengen in einem späteren Schritt 

überhaupt bewertet werden können, müssen sie zunächst mit dem sogenannten Recyclingfaktor 

gewichtet werden und damit in blauwasser-äquivalente Mengen („gewichteter Grünwasserver-

brauch“) umgerechnet werden. Die Berechnung des gewichteten Grünwasserverbrauchs wird im 

Folgenden genauer erläutert. 

Wie in Formel (8-28) dargestellt, wird zunächst die verdunstete Grünwassermenge mit dem 

nicht-recycelten Anteil der Evapotranspiration (1-fGWR) gewichtet. Nur Wasser, das tatsächlich 

verdunstet, kann auch in der Atmosphäre recycelt werden. Das im Produkt gespeicherte Wasser 

wird nicht im System verdunstet und wird deshalb vor der Gewichtung abgezogen. Als Ergebnis 

erhält man den gewichteten Grünwasserverbrauch wCgn. 

Berechnung des gewichteten (weighted) Grünwasserverbrauchs wCgn,, in Blauwasseräquivalen-

ten [ble]: 

𝑤𝐶𝑔𝑛 = (𝑇 + 𝐼 + 𝑄𝑆𝑡𝑏 − 𝑝𝑄) ∙ (1 − 𝑓𝐺𝑊𝑅) (8-28) 

 

𝑇 Pflanzentranspiration (transpiration) (meist in mm/a) 

𝐼 Interzeptionsverdunstung (interception) (meist in mm/a) 
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𝑓𝐺𝑊𝑅 Grünwasser-Recyclingfaktor 

𝑄𝑆𝑡𝑏 in der Biomasse zwischengespeichertes Wasser (stored in biomass)  (vgl Formel 

8-9)  

𝑝𝑄 
Wassermenge im Produkt (product) 

StB
QpQ   

Durch die Gewichtung wird nur der Teil des für den biologischen Produktionsprozess entnom-

menen Wassers als verbraucht angesehen, der nicht zur Niederschlagsbildung über Kontinenten 

beiträgt. Damit entspricht die bewertete Verbrauchsmenge an grünem Wasser der Menge an 

blauem Wasser, die durch die betrachtete Produktion nicht gebildet werden kann. Das dem Bo-

den entzogene grüne Wasser kann nicht mehr zur Grundwasserneubildung beitragen. Vom ver-

dunsteten Wasser gelangt allerdings ein bestimmter Anteil wieder als Niederschläge auf Konti-

nente und kann dadurch auf diesem Wege wieder zu einer Blauwasserressource werden. Der 

restliche Anteil gelangt also rechnerisch weder ins Grundwasser noch in den Wasserrecycling-

kreislauf über den Kontinenten und wird damit als verbraucht angesehen. Der gewichtete 

Grünwasserverbrauch (wCgn) wird daher einer äquivalenten Blauwassermenge zugeordnet und 

kann deshalb in Blauwasseräquivalenten ausgedrückt werden.  

Der Grünwasserverbrauch kann nun ggf. zum Blauwasserverbrauch hinzugezählt werden, falls 

beide Verbrauchsarten im betrachteten Prozess vorkommen. Das gesamte Wasser (grün + blau), 

das im Prozess verbraucht wird, kann dann mit Hilfe der Berechnungsvorschrift in Formel 

(8-25) aus Kapitel 8.4.1.4 bewertet werden. Die blauwasser-äquivalenten verbrauchten Grün-

wassermengen (wCgn) werden mit dem Klimaindex und ggf. dem Speicherindex multipliziert. 

Zur Verdeutlichung ist die Berechnungsvorschrift nochmals, allerdings mit eingesetztem wCgn 

anstelle von Cbl, in Formel (8-29) dargestellt. Bei der Berechnung des Klima- bzw. Speicherin-

dex sollte, wie bereits im Abschnitt 8.4.1.2 erläutert, die nutzbare Feldkapazität (nFK) verwen-

det werden und nicht die Feldkapazität (FK). Der anthropogene Index (Idxan) wird ebenfalls wie 

zuvor in Kapitel 8.4.1.3 beschrieben, berechnet und in die Bewertung einbezogen. 

Berechnung des quantitativ bewerteten Verbrauchs von Blauwasseräquivalenten (srCble) mit 

Hilfe der Formel (8-25)  

In. Formel (8-25)  

𝑠𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 = 𝐶𝑏𝑙 ⋅ (𝐼𝑑𝑥𝑎𝑛 − 𝐼𝑑𝑥𝑐𝑙 − 𝐼𝑑𝑥𝑠𝑡)  

wird der gewichtete Grünwasserverbrauch wCgn für Cbl eingesetzt:  

𝑠𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 = 𝑤𝐶𝑔𝑛 ⋅ (𝐼𝑑𝑥𝑎𝑛 − 𝐼𝑑𝑥𝑐𝑙 − 𝐼𝑑𝑥𝑠𝑡) (8-29) 

 
𝑤𝐶𝑔𝑛 gewichteter Grünwasserverbrauch in Blauwasseräquivalenten [ble] 

𝐼𝑑𝑥𝑎𝑛 Anthropogener Index (siehe S.138) 

𝐼𝑑𝑥𝑐𝑙 
Klimaindex (siehe S.128) 

𝐼𝑑𝑥𝑠𝑡 
Speicherindex (siehe S.130 ) 
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Bei forstlichen bzw. agroforstlichen Produktionsprozessen kann es vorkommen, dass die be-

trachtete Kultur auch blaues Wasser entnimmt. Die Pflanzenwurzeln können das Grundwasser 

erreichen, wenn es in ca. 0,6 -1,5 m ansteht (Bemmann & Knust 2010). Wird durch die betrach-

tete Kultur blaues Wasser verwendet, sollte die entnommene Menge ebenfalls mit fGWR gewich-

tet und danach in Formel (8-29) eingesetzt werden. 

Lokale Grundwasserstände können für einige Bundesländer online abgerufen werden. So stellen 

z.B. die Umweltämter von Baden-Württemberg, Bayern, Berlin, Hamburg, Hessen, Rheinland-

Pfalz und Sachsen Daten teilweise über interaktive Karten zur Verfügung.  

8.4.3 Umgang mit weißem Wasser 

Weißes Wasser ist verwandeltes blaues Wasser. Weißes Wasser ist ein Output von blauem Was-

ser, das durch technische Prozesse verdampft wird.  

Weißes Wasser entsteht zum Beispiel aus der Verdunstung von blauem Wasser bei der industri-

ellen Produktion. Der häufigste Fall sind zum Beispiel Kühlungsprozesse bei der Energieerzeu-

gung, bei denen blaues Kühlwasser zu weißem Wasser verdampft. Das Wasser gelangt in die 

Atmosphäre, wo es in andere Gebiete verbracht wird. Das blaue Wasser wird also dabei laut 

hier angewendeter Definition verbraucht, da es in seinem Aggregatzustand verändert wird und 

nicht unmittelbar im Gebiet wieder zur Verfügung steht. Wie auch bei (Berger et al. 2014) ar-

gumentiert, gelangt ein gewisser Teil des verdunsteten Wassers über den Niederschlag wieder 

zur Erde.  

Mengen von blauem Wasser, die als weißes Wasser in die Umwelt entlassen werden, sollten 

deshalb nicht vollständig in die Berechnung des Verbrauchs einfließen. Der Verbrauch von 

technisch verdunstetem Wasser sollte, wie der Verbrauch von grünem Wasser (vgl. Abschnitt 

8.4.2),  mit einem Recyclingfaktor gewichtet werden. Dazu wird vorgeschlagen, z.B. den zuvor 

für die Grünwasserbewertung eingeführten Faktor εc von Van der Ent et al. (2010) zu verwen-

den. Die Recycling-Rate εc gibt den Anteil der kontinentalen Evapotranspiration an der gesam-

ten Evapotranspiration an, der als Niederschlag wieder auf Landmassen fällt. 1-εc bezeichnet 

damit den Anteil der Verdunstung, der nicht wieder direkt den Blauwasservorräten auf den Kon-

tinenten zugutekommt. Die Rate εc steht für die verschiedenen Kontinente zu Verfügung (siehe 

Tabelle 8-17). Da Van der Ent et al. (2010) einen Top-Down Ansatz für ihre Berechnung der 

Recyclingrate benutzen, ist davon auszugehen, dass die berechneten Raten auch technisch ver-

dampftes Wasser beinhalten und nicht nur durch biologische Prozesse verdunstetes Wasser, da 

sich das auf dieser Betrachtungsebene nicht differenzieren lässt. 

Das mit dem Recyclingfaktor gewichtete weiße Wasser (reQwh) wird von der Inputmenge in den 

Verdampfungsprozess (etQbl) abgezogen (8-30) und es ergibt sich der gewichtete äquivalente 

Blauwasserverbrauch (wCbl).  
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Berechnung des gewichteten Blauwasserverbrauchs (wCbl), wenn daraus weißes Wasser im 

Output entsteht: 

𝑤𝐶𝑏𝑙 = 𝑒𝑡𝑄𝑏𝑙 − 𝑟𝑒𝑄𝑤ℎ ⋅ (1 − 𝜀𝑐) (8-30) 

 

𝑤𝐶𝑏𝑙 gewichteter Blauwasserverbrauch in Blauwasseräquivalenten [ble] 

𝑒𝑡𝑄𝑏𝑙 Blauwasserinput in Verdampfungsprozess (aus Sachbilanz) 

𝑟𝑒𝑄𝑤ℎ Abgabe weißes Wasser in die Atmosphäre im Output (aus Sachbilanz) 

𝜀𝑐 ET-Recycling-Rate (siehe Abschnitt 8.4.2.2) 

Der gewichtete Blauwasserverbrauch (wCbl) entspricht in Blauwasseräquivalenten ausgedrückt 

dem Verbrauch von blauem Wasser (Cbl) und kann mit dem sonstigen Blauwasserverbrauch 

addiert werden und anschließend, wie in Formel (8-25) bzw. (8-29) dargestellt, bewertet wer-

den. 

8.4.4 Qualitative Bewertung  

8.4.4.1 Bewertungsgegenstand 

Neben der Bewertung im Hinblick auf die regionale Wasserverfügbarkeit soll auch die qualita-

tive Veränderung des verwendeten Wassers im Bewertungsschritt berücksichtigt werden. 

Schadstoffe in Gewässern können toxische Wirkungen auf Tiere und Pflanzen haben und auch 

die menschliche Gesundheit beeinträchtigen. Je mehr Schadstoffe durch einen Produktionspro-

zess ins Wasser gelangen, desto größer sind die zu erwartenden Auswirkungen.  

Im Rahmen der Methode wird deshalb erfasst, wenn sich die chemische Zusammensetzung 

aufgrund von Schadstoffemissionen verändert oder sonstige physikalische Parameter des Was-

sers durch die Verwendung beeinflusst werden. Der nachfolgend beschriebene Charakterisie-

rungsfaktor für die qualitativen Veränderungen folgt dabei der Logik der „traditionellen“ Wir-

kungskategorien, bei denen der Wirkungsindikatorwert mit der Menge der Emissionen steigt. 

Mit Hilfe der Methode wird stets nur der Verbrauch von Wasser bewertet. Auch qualitativ ver-

ändertes Wasser wird als verbraucht angesehen. Das heißt, wenn der chemische Zustand oder 

verschiedene physikalische Parameter des Wassers durch die Verwendung verändert werden, 

wird das eingesetzte Wasser als verbraucht angesehen. In den Fällen, in denen Wasser nur ge-

nutzt wird und damit unverändert wieder in das Ursprungsgewässer entlassen wird, wird keine 

Bewertung von qualitativen Veränderungen vorgenommen.  

Qualitative Veränderungen aufgrund des Produktionssystems entstehen auch im Fall der 

Grundwasserneubildung unter land- bzw. forstwirtschaftlichen Kulturen und anderen Formen 

der Landnutzung und sollten bei der Qualitätsbewertung berücksichtigt werden.  

Es soll also bewertet werden, wie sich die Qualität im Hinblick auf ihren Ausgangszustand ver-

ändert und wie diese Qualitätsveränderung in Bezug zu einem für Mensch bzw. Umwelt als 

schädlich eingestuften Zustand einzuschätzen ist. Der qualitative Charakterisierungsfaktor 
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drückt demnach aus, wie stark die Veränderung bestimmter Indikatoren durch das betrachtete 

Produkt bzw. den Prozess ist. Außerdem wird durch den Charakterisierungsfaktor abgebildet, 

wie diese Veränderung in Bezug auf seine Gefährlichkeit für die Umwelt einzustufen ist. 

8.4.4.2 Ort und Zeitpunkt der Qualitätsuntersuchung innerhalb der Systemgrenzen 

In die Bewertung der Qualität fließen ein: der Zustand der Ausgangsressource und der Endzu-

stand nach Verlassen der Produktion. Um diese Zustände eindeutig feststellen zu können, müs-

sen die Systemgrenzen zwischen untersuchtem Produkt und Umwelt genau festgelegt werden. 

Das Produktionssystem bzw. das untersuchte System muss eindeutig abgegrenzt werden. Das 

heißt, der Punkt, an dem die Abwasserqualität untersucht wird, muss eindeutig angegeben wer-

den. Es ist von Bedeutung, ob es sich bei dem betrachteten Unternehmen um einen Direkteinlei-

ter oder einen Indirekt-Einleiter handelt. Direkteinleiter entlassen Abwasser unmittelbar in ein 

Gewässer, während Indirekt-Einleiter es erst nach der Reinigung in einer eigenen Abwasserbe-

handlungsanlage abgeben. 

Es sollte daher bei der Festlegung der Systemgrenzen beschrieben werden, an welcher Stelle des 

Produktionssystems Wasserflüsse in die Umwelt übergehen und an welchen Stellen daher die 

Wasserqualität bestimmt werden muss. Das könnte zum Beispiel beim Verlassen der Fabrik 

bzw. der Produktionsstätte oder aber auch nach der Reinigung durch kommunale Abwasserbe-

seitigungsanlagen sein. 

Schwieriger ist die Bestimmung der Systemgrenzen im Umgang mit biologischen Produktions-

prozessen, da bei diesen die Grenzen von Produktsystem und Umwelt verschwimmen.  

8.4.4.3 Auswahl der Indikatoren 

Die Wasserqualität setzt sich aus vielen Einzelelementen zusammen und kann unterschiedlich 

definiert werden. Für die Bewertung der Wasserqualität und deren Veränderungen werden daher 

Indikatoren benötigt, die es ermöglichen, das Gesamtsystem zu charakterisieren. 

Wie von Meybeck and Helmer (1996) beschrieben, gibt es eine Vielzahl an Indikatoren, die für 

die Bestimmung der Wasserqualität herangezogen werden können. Dabei sind die Indikatoren je 

nach Gewässerart, Verwendung, geo- bzw. hydrografischer Lage des Gewässers, Verschmut-

zungsquelle, Entwicklungsstand von Analysemethoden unterschiedlich gut geeignet, die Was-

serqualität zu bewerten. Aus dieser Komplexität resultiert, dass kein allgemeingültiger Standard 

für die Definition der chemischen oder biologischen Qualität eines Gewässers existiert. Laut 

Chapman and Kimstach (1996) sollten daher für jede individuelle Situation die geeigneten Indi-

katoren für die Überwachung der Wasserqualität ausgewählt werden. 

Die Tabelle 8-18 zeigt eine Liste mit Substanzen, die im Rahmen der hier vorgeschlagenen Be-

wertungsmethode berücksichtigt werden sollten.  
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Tabelle 8-18  Ausgewählte Stoffgruppen und Substanzen, die innerhalb der Methode als Indikator 
für die Beurteilung der Wasserqualität eingesetzt werden 

Stoffgruppe Substanz (k) 

Allgemeiner Indikator Wassertemperaturänderung 

 Sauerstoffgehalt 

 BSB5 

 TOC 

Nährstoffe Nitrat-N 

 Nitrit-N 

 Ammonium 

 Stickstoff (Gesamt N) 

  Phosphor (Gesamt P) 

Pflanzenschutzmittel Summe der einzelnen  
Pflanzenschutzmittelwirkstoffe 

Schwermetalle, prioritäre Stoffe Arsen  

 Blei 

 Cadmium 

 Chrom 

 Kupfer 

 Nickel 

 Eisen 

 Quecksilber 

  Zinn 

Salze Chlorid  

 Sulfat  

  Natrium 

 Cyanid 

Polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe Anthracen 

Leichtflüchtige chlorierte Kohlenwasserstoffe Trichlorethen/Tetrachlorethen 

Unter den ausgewählten Substanzen befinden sich sowohl solche, die laut Abwasserverordnung 

(AbwV 1997) für die Beurteilung von Abwasser vorgeschrieben sind, als auch Substanzen, die 

für die Beurteilung der Trinkwasserqualität herangezogen werden.  

Die Abwasserqualität wird meist anhand von Summenparametern wie Gesamtstickstoff, organi-

schen Stoffen und Gesamtphosphor ermittelt. Neben diesen allgemeinen Parametern, die für alle 

Branchen gültig sind, werden durch die Abwasserverordnung (AbwV 1997) weitere Stoffe fest-

gelegt, die, wie z.B. Schwermetalle, abhängig vom Industriezweig erhoben werden sollen. Aus 

diesen Listen wurden die am häufigsten genannten in die Stoffliste in Tabelle 8-18 übernom-

men.  

BSB gibt den biochemischen Sauerstoffbedarf für den biotischen Abbau organischer Stoffe an. 

Dieser Parameter wird oft eingesetzt, um die Verschmutzung von Abwasser zur beurteilen. Zu-

meist wird der BSB5 verwendet, der den Sauerstoffbedarf, der von Bakterien innerhalb von 5 
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Tagen benötigt wird, um organische, biologisch abbaubare, Stoffe bei einer Wassertemperatur 

von 20°C abzubauen. Der Parameter ist vor allem für die Abwasserreinigung aber nicht für die 

Wasserversorgung von Bedeutung. 

Ein weiterer oft verwendeter Parameter in der Abwasseranalytik ist der CSB, der chemische 

Sauerstoffbedarf. Dieser gibt den Sauerstoffbedarf an, der benötigt wird, wenn alle Inhaltsstoffe 

durch Kaliumdichromat oxidiert werden. Der CSB ist immer größer als der BSB. Das Verhält-

nis von BSB zu CSB (BSB/CSB) wird als Indikator für die Art und die Abbaubarkeit der Was-

serinhaltsstoffe verwendet. Beträgt der BSB5 zwischen 50 und 100% des CSB, sind die Inhalts-

stoffe gut biologisch abbaubar. Beträgt der BSB5 weniger als 50% des CSB handelt es sich um 

schlecht abbaubare Inhaltsstoffe. 

Anstatt des CSB kann auch der gesamte organische Kohlenstoff (TOC) im Wasser ermittelt 

werden. Der Parameter TOC soll laut der hier vorgeschlagenen Stoffliste ebenfalls in die Quali-

tätsbeurteilung der Methode einfließen. Der TOC wird häufig bei der Untersuchung von Trink-

wasser und Oberflächenwasser eingesetzt, ist aber inzwischen auch als Maß für die organische 

Belastung des Abwassers zulässig (AbwV 1997). Die Abwasserverordnung legt verschiedene 

Faktoren für die Umrechnung von TOC-Werten in CSB-Werte fest. Je nach Branche zählen 

dann 3 bzw. 4 Einheiten TOC  wie eine Einheit CSB. 

Des Weiteren enthält die Stoffliste in Tabelle 8-18 Parameter, die sonst vor allem in der Trink-

wasseranalytik eingesetzt werden. Das sind Salze, wie Chlorid oder Natrium oder Rückstände 

von Pflanzenschutzmitteln. Nitrat ist ein häufig genutzter Indikator für die Bestimmung der 

Trinkwasserqualität. Außerdem wurden diese Parameter ausgewählt, weil sie für die Beurtei-

lung von Auswirkungen der landwirtschaftlichen Produktion auf die Wasserqualität eine ent-

scheidende Rolle spielen. Natrium ist ein wichtiger Indikator für die Beurteilung der Versalzung 

von Grundwasserreservoirs durch Meerwasser oder die Übernutzung von Wasserressourcen in 

ariden Gebieten.  

Die Veränderung der Wassertemperatur ist vor allem bei der Verwendung von Wasser in indust-

riellen Prozessen, insbesondere bei der Verwendung als Kühlwasser für die Energieerzeugung 

von Bedeutung.  

Sowohl in der Abwasser- als auch in der Trinkwasseranalytik ist der Gehalt an Kohlenwasser-

stoffverbindungen von Bedeutung.  

Im Bereich der Schwermetalle und der Pflanzenschutzmittelwirkstoffe gibt es Überschneidun-

gen zwischen der hier vorgeschlagenen Stoffliste und der Liste der prioritären Stoffe aus der 

Umweltqualitätsnorm der EU (European Parliament and Council 2008). In dieser Tochterricht-

linie der Wasserrahmenrichtlinie (2000/60/EC) werden bestimmte prioritäre Stoffe und andere 

Schadstoffe festgelegt, die für die Erreichung des guten Zustands von Oberflächengewässern 

überwacht werden sollen. Die Umweltqualitätsnorm enthält Grenzwerte für das jeweils emp-

findlichste Schutzgut. Schutzgüter sind die aquatische Lebensgemeinschaften, Endglieder der 

aquatischen Nahrungskette oder die Gesundheit des Menschen. 



8. Beschreibung der Methodenerweiterung 

161 

Unter der Rubrik Pflanzenschutzmittel werden verschiedene chemische Substanzen bzw. Sub-

stanzgruppen zusammengefasst, die für die Pflanzenbehandlung bzw. Schädlingsbekämpfung 

eingesetzt werden. Das können Herbizide, Fungizide oder Insektizide sein, die auch oft unter 

dem Begriff Pestizide zusammengefasst werden. Laut Chapman and Kimstach (1996) waren 

Mitte der 1990er Jahre ca. 10.000 verschiedene Pestizidprodukte verfügbar. Derzeit dürfte eine 

ähnliche Anzahl Produkte verfügbar sein, da der Verbrauch und Absatz von Pestiziden in den 

letzten Jahren weltweit stark angestiegen ist (Croplife International 2012; PAN 2012; Rojas 

2012). Allein in Deutschland sind laut Pflanzenschutzmittelverzeichnis des Bundesamt für Ver-

braucherschutz und Lebensmittelsicherheit (BVL 2014) derzeit 1389 Pflanzenschutzmittel zuge-

lassen. Die folgende Liste der fünf am häufigsten eingesetzten Wirkstoffgruppen in Europa 

wurde der EUROSTAT-Statistik entnommen (Nadin & Muthmann 2007).  

Tabelle 8-19  Im Jahr 2003 am häufigsten in Europa verwendete Pflanzenschutzmittel-Gruppen 
(Nadin & Muthmann 2007) 

Wirkstoffgruppe PSM-Gruppe 

Schwefelverbindungen Fungizide 

Organophosphor-Verbindungen Herbizide 

Carbamate  Fungizide 

Harnstoffverbindungen Herbizide 

Phenoxy-Verbindungen Herbizide 

Wie aus Tabelle 8-20 hervor geht, finden sich unter den fünf am häufigsten eingesetzten Wirk-

stoffgruppen auch Harnstoff-Herbizide, deren Rückstände am häufigsten in Grund- und Ober-

flächengewässern festgestellt werden können (Sturm & Kiefer 2007).  

Tabelle 8-20  Am häufigsten in Grund- und Oberflächengewässern gefundene Pflanzenschutzmit-
telwirkstoffe (Sturm&Kiefer 2007) 

Wirkstoffe Wirkstoffgruppe 

Atrazin (Desethylatrazin) 
Simazin 

Triazine 

Diuron, 
Isoproturon 

Harnstoffverbindungen 

Besonders kritisch für Lebewesen in Gewässern sind laut Jahnel et al. (2001) Pestizide der 

Wirkstoffgruppen der Triazole, Carbamate und Organophosphate, die ebenfalls zu den meist 

verwendeten Wirkstoffgruppen gehören. Jahnel et al. (2001) erarbeiteten für diese Wirkstoffe 

Zielvorgaben für das Schutzgut aquatische Lebensgemeinschaften. Diese Vorgabewerte liegen 

aufgrund ihrer Gefährlichkeit teilweise unter denen der Trinkwasserschutzrichtlinie (Tabelle 

8-21).  
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Tabelle 8-21  Besonders schädliche Substanzen für das Schutzgut „Aquatische Lebensgemeinschaf-
ten“ (Jahnel et al. 2001) 

Wirkstoff Wirkstoffgruppe 

Pyrazophos, 
Diazinon,  
Mevinphos 

Organophosphor-Verbindung 

Propiconazol Triazol 

Chlornitrofen Diphenylether 

Primicarb 
Carbaryl 

Carbamat 

Die genannten Wirkstoffgruppen sollte demnach aufgrund ihrer Verwendungshäufigkeit bzw. 

Gefährlichkeit bei der Bestimmung des Summenparameters „Pflanzenschutzmittel“ (siehe Stoff-

liste Tabelle 8-18) berücksichtigt werden:  

 Schwefelpräparate 

 Organophosphor-Verbindungen 

 Carbamate 

 Harnstoffverbindungen 

 Phenoxy-Verbindungen 

 Triazine 

 Triazole 

 Diphenylether 

Im Allgemeinen sollten in die Qualitätsbeurteilung stets alle relevanten, im Output der Sachbi-

lanz festgestellten, Stoffe einfließen. Die vorgegebene Liste sollte möglichst vollständig in die 

Berechnung des Qualitätsindikators einbezogen werden. Bei einer unvollständigen Liste kann es 

dazu kommen, dass zu niedrige Indikatorwerte berechnet werden. Vor allem beim Vergleich 

von Produkten muss auf eine möglichst vollständige Erfassung aller relevanten Qualitätsindika-

toren geachtet werden. 

Diese Vorgehensweise entspricht dem Vorgehen bei bereits etablierten Wirkungskategorien. So 

müssen zum Beispiel für die Ermittlung der Klimawirkungen (GWP) alle klimawirksamen Sub-

stanzen im Output der Sachbilanz in die Wirkungsbilanzierung einbezogen werden, da ansons-

ten zu geringe und damit falsche Indikatorwerte berechnet würden. 

Darüber hinaus gibt es Stoffe, deren Bedeutung bei der Wasserverschmutzung zunimmt, für die 

aber bis jetzt noch keine Grenzwerte festgelegt wurden. Dazu zählen Medikamentenrückstände, 

neue Pestizidwirkstoffe, Hormone, perfluorierte Tenside oder auch Mikroplastik-Partikel. 

Die in Tabelle 8-18 genannten Substanzen und deren Konzentrationen sollten, wenn möglich, in 

der Sachbilanz erfasst werden. Dabei sollte deren Konzentration sowohl im Wasser, das in den 
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Prozess eingespeist wird, als auch im Abwasser, festgestellt werden. Die Substanzen in Tabelle 

8-18 stellen eine Mindestanforderung dar und können vom Anwender um jeweils relevante 

Stoffe erweitert werden. Es sollte dabei aber darauf geachtet werden, dass für die verglichenen 

Produkte möglichst eine vollständig ausgefüllte Stoffliste zugrunde gelegt wird.  

Die hier berücksichtigten Grenzwerte und Regelungen gelten ausschließlich für Mitgliedstaaten 

der Europäischen Union. Standards anderer Staaten können davon abweichen oder gegebenen-

falls gar nicht vorhanden sein. Für die hier vorgestellte Methode werden allerdings ausschließ-

lich die europäischen Grenzwerte und Gesetze herangezogen. Das erfolgt auch aus dem Grund, 

da sich auch die EU bei der Festlegung dieser Grenzwerte am Stand der Forschung über ge-

sundheitsschädliche bzw. toxische Wirkungen von Schadstoffen orientiert. Nichtsdestotrotz sind 

die Grenzwerte und Gesetze ein Ergebnis politischer Aushandlungsprozesse und könnten jeder-

zeit geändert oder aufgehoben werden. Das sollte bei der Anwendung der beschriebenen Me-

thode nicht außer Acht gelassen werden.  

8.4.4.4 Berechnung des Qualitätsindex  und qualitative Bewertung 

Für die Berechnung des Qualitätsindikators werden die in Tabelle 8-18 vorgeschlagenen Indika-

toren verwendet. Dafür ist von Bedeutung, wie die Konzentration jedes einzelnen qualitätsrele-

vanten Wasserinhaltsstoffes (qSck) durch den untersuchten Prozess verändert wird. Jeder Ein-

zelindikatorwert wird daher von zwei Elementen bestimmt. Das ist zum einen die prozessbe-

dingte Veränderung der betrachteten Wasserinhaltsstoffe (tVk-iVk), also der Unterschied der 

Stoffkonzentrationen im Input (iVk) und im Output (tVk) des Prozesses. Dabei kann sich die 

Stoffkonzentration erhöhen, gleich bleiben oder verringern. Das zweite bestimmende Element 

ist der Grenzwert (cVk), der die zulässige Höchstkonzentration der jeweiligen Inhaltsstoffe an-

gibt. Der Grenzwert kann dabei aus gesetzlichen Anforderungen resultieren oder anhand von 

ökotoxikologischen Untersuchungen abgeleitet worden sein (siehe folgender Abschnitt 8.4.4.6). 

Die Bestimmung der Konzentrationen der in Tabelle 8-18 gelisteten Stoffe im aufgenommenen 

Wasser (Input) sowie im Abwasser (Output) erfolgt bereits im Rahmen der Sachbilanz.  

Die Kombination der zwei Elemente ergibt sechs mögliche Situationen, die in Abbildung 8-10 

dargestellt sind. Für alle Situationen, in denen sich die Konzentration der Wasserinhaltsstoffe 

vermindert, nimmt der Einzelindikator einen Wert kleiner Null an. Gibt es keine Konzentrati-

onsveränderung, ist der Einzelindikatorwert gleich Null. Erhöht sich die Konzentration des be-

trachteten Einzelstoffes, wird der Indikatorwert größer Null.  

Aus allen Einzelindikatorwerten wird dann im nächsten Schritt der Qualitätsindex (Idxqual) als 

ein gewichtetes Mittel aller betrachteten Inhaltsstoffe berechnet. Das gewichtete Mittel wird 

herangezogen, um ggf. den Indikatorwerten besonders relevanter oder gefährlicher Wasserin-

haltsstoffe durch ein Gewicht (gk) eine größere Bedeutung zuweisen zu können. Als Basisvari-

ante wird hier vorgeschlagen, ein Gewicht von 1 als Default-Wert zu verwenden, wodurch alle 

Wasserinhaltsstoffe das gleiche Gewicht erhalten. 

Der resultierende Index (Idxqual) kann positive oder negative Werte annehmen, je nachdem, ob 

sich die Konzentration des jeweiligen Wasserinhaltsstoffes erhöht oder verringert. Negative 

Indikatorwerte weisen also auf eine Verbesserung der Wasserqualität hin, während positive 
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Werte eine Verschlechterung der Wasserqualität ausdrücken. Ein Indexwert von Null wird er-

reicht, wenn keinerlei Veränderung stattfindet. Der berechnete Indikatorwert (Idxqual) ist dimen-

sionslos. 

Berechnung des Qualitätsindex (Idxqual) aus den Einzelindikatoren (qSck) (indicator of substance 

concentration change): 

𝑞𝑆𝑐𝑘 =
𝑡𝑉𝑘 − 𝑖𝑉𝑘

𝑐𝑉𝑘
 (8-31) 

𝐼𝑑𝑥𝑞𝑢𝑎𝑙 =
∑ (𝑔𝑘 ⋅ 𝑞𝑆𝑐𝑘)𝑛

𝑘=1

∑  𝑔𝑘
𝑛
𝑘=1

 (8-32) 

 

dabei kann qSck kann folgende Werte annehmen:  

𝑖𝑉𝑘 < 𝑡𝑉𝑘 ⇒ 𝑞𝑆𝑐𝑘 > 0 

𝑖𝑉𝑘 > 𝑡𝑉𝑘 ⇒ 𝑞𝑆𝑐𝑘 < 0 

𝑖𝑉𝑘 = 𝑡𝑉𝑘 ⇒ 𝑞𝑆𝑐𝑘 = 0 

 

k Laufvariable für die verschiedenen verunreinigenden Substanzen  

(festgelegt in Tabelle 8-18) 

n Anzahl der insgesamt berücksichtigten Stoffe 

gk Gewichtungsfaktor für die Schädlichkeit des jeweiligen Stoffes k 

hier 1 für alle k = 1… n 

k
tV  Konzentration des Stoffes k im abgegebenen Wasser (terminal value)  

in [Masse/Volumen] 

k
iV  Konzentration des Stoffes k im aufgenommen Wasser (initial value)  

in [Masse/Volumen] 

k
cV  Grenzwert des Stoffes k (critical value) in [Masse/Volumen] 

Der berechnete Einzelindikatorwert ist ein Ausdruck für die relative Veränderung der Wasser-

qualität durch den betrachteten Prozess. Wird hochwertiges Wasser im Prozess verwendet und 

mit verminderter Qualität abgegeben, werden dem Produkt „Strafpunkte“ berechnet. Wird Was-

ser in schlechter Qualität in das System aufgenommen, durch den Prozess gereinigt und in bes-

serer Qualität wieder abgegeben, werden der Produktion Punkte gutgeschrieben. Die Bewertung 

ist also sowohl von der Input- als auch von der Output-Qualität abhängig. Je größer der Abstand 

zwischen beiden Zuständen ist, desto besser bzw. schlechter schneidet der Produktionsprozess 

ab. Das bedeutet, die Qualitätsbewertung wird auch vom jeweiligen Verwendungszweck und 

den dafür erforderlichen Qualitätsanforderungen bestimmt. 
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Aufgrund der Berechnungsvorschrift enthält jeder Einzelindikatorwert (qSck) außerdem eine 

Schädlichkeitsbewertung, die durch die Lage der jeweiligen Stoffkonzentrationen in Bezug auf 

ihren Grenzwert ausgedrückt wird. Diese Aussage kann getroffen werden, wenn man davon 

ausgeht, dass der Grenzwert einen individuellen Ausdruck der Gefährlichkeitsschwelle für jeden 

einzelnen Schadstoff enthält. Wie bereits im vorhergehenden Abschnitt 8.4.4.3 sowie im fol-

genden Abschnitt 8.4.4.6 dargelegt, ist diese Annahme bei den hier vorgeschlagenen Grenzwer-

ten gerechtfertigt. 

Durch die vorliegende Berechnungsvorschrift in Formel (8-31) werden in der einfachen Version 

zunächst Konzentrationsanstiege bzw. -verminderungen gleichbehandelt, auch wenn sich die 

Ausgangskonzentration auf einem unterschiedlichen Niveau befinden (vgl. Fälle a und e in Ab-

bildung 8-10 auf S.166). Eine Möglichkeit zur Weiterentwicklung der Berechnungsvorschrift 

wäre, Konzentrationsanstiege, bei denen der Endwert oberhalb des Grenzwerts (c in Abbildung 

8-10) liegt, stärker zu gewichten, als Konzentrationsanstiege unterhalb (a in Abbildung 8-10). 

Des Weiteren könnten Verbesserungen oberhalb des Grenzwertes (f in Abbildung 8-10) mit 

einem Abschlag belegt werden, damit sie eine geringere Gutschrift erhalten, als Konzentrati-

onsveränderungen, die sich auf unterhalb des Grenzwertes verbessern (d in Abbildung 8-10). 

Eine weiterführende Diskussion des Index findet sich in Abschnitt 8.4.6.  

Im nächsten Schritt wird dann, wie in Formel (8-33) dargestellt, die in der Sachbilanz als ver-

braucht ausgewiesene Wassermenge mit dem Gesamtqualitätsindikator Idxqual gewichtet und 

daraus die nach Qualität bewertete Verbrauchsmenge (qrCble) berechnet. Dabei wird nur die als 

verändert ausgewiesene Wassermenge (reQc) herangezogen, die nach Formel (8-6) berechnet 

wurde. Sie ergibt sich aus der Differenz zwischen der Wassermenge, die in den Prozess aufge-

nommen wird (inQ) und der Menge, die den Prozess unverändert verlässt (reQu) sowie der 

Menge, die im Produkt gespeichert bleibt (pQ) und der Menge die woanders unverändert freige-

setzt wird (reQelsu). In den meisten Fällen wird diese Menge der abgegebenen Menge an Grau-

wasser entsprechen (reQgy), da bei der Abgabe von weißem Wasser keine Wasserinhaltsstoffe 

verändert werden und damit der Idxqual den Wert 0 annimmt. 

Berechnung des mit dem Qualitätsindex bewerteten Blauwasserverbrauchs qrCble: 

𝑞𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 = 𝑟𝑒𝑄𝑐 ⋅ 𝐼𝑑𝑥𝑞𝑢𝑎𝑙 (8-33) 

𝑟𝑒𝑄𝑐 = 𝑖𝑛𝑄 − 𝑝𝑄 − 𝑟𝑒𝑄𝑢 − 𝑟𝑒𝑄𝑒𝑙𝑠𝑢 (8-34) 

 

𝑟𝑒𝑄𝑐 durch Verbrauch qualitativ verändertes blaues Wasser (aus Sachbilanz) 

𝐼𝑑𝑥𝑞𝑢𝑎𝑙 Qualitätsindex 

𝑖𝑛𝑄 Wassermenge Input 

𝑝𝑄 Wassermenge im Produkt  

𝑟𝑒𝑄𝑢 im selben Gebiet abgegebene Wassermenge, unverändert 

𝑟𝑒𝑄𝑒𝑙𝑠𝑢 in einem anderen Gebiet unverändert abgegebene Wassermenge  
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a) b) 

  
c) d) 

  
e)  f)  

Abbildung 8-10  Mögliche Fälle der Veränderung von Schadstoffkonzentrationen  von Input (iVk) zu 
Output (tVk), dargestellt im Verhältnis zu ihrem Grenzwert (cVk) 

Wird die tatsächlich verbrauchte Wassermenge (reQc) mit einem Indexwert (Idxqual) größer 0 

gewichtet, weil sich die durchschnittliche Qualität des eingesetzten Wassers verschlechtert, 

erhält die bewertete Verbrauchsmenge (qrCble) einen positiven Wert, der je nach Ausmaß der 

Verschlechterung größer oder kleiner als die tatsächlich verbrauchte Menge sein kann. Wird 

reQc dagegen mit einem negativen Idxqual gewichtet, wird eine Qualitätsverbesserung ausge-

drückt, und qrCble wird kleiner 0. Ist der Idxqual Null, erhält die bewertete Wassermenge eben-

falls den Wert 0. 
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Im weiteren Verlauf stellt der qualitativ bewertete Verbrauch (qrCble), neben dem quantitativ 

bewerteten Verbrauch (srCble), die zweite Komponente für die Berechnung des Wirkungsindi-

katorwertes (IndWU) dar. Die Zusammenführung der beiden Komponenten wird im Abschnitt 

8.4.5 beschrieben. 

8.4.4.5 Qualitätsbewertung bei biologischen Produktionssystemen 

Für die pflanzliche Produktion nehmen die Pflanzenwurzeln im Boden gebundenes Wasser auf. 

Bei Wald oder Baumplantagen wird in einigen Fällen auch Grundwasser aufgenommen. Dieses 

Wasser geht als Input in die Ökobilanz ein. Als Output aus dem Prozess wird Wasser in Form 

von Wasserdampf an die Atmosphäre abgegeben. Wasserdampf besteht im Wesentlichen aus 

H2O Molekülen. Schadstoffe und weitere im Wasser gelöste Stoffe sind nicht im Wasserdampf 

enthalten. 

Bei biologischen Produktionssystemen wird die verbrauchte grüne Wassermenge nicht durch 

die Qualitätsbewertung erfasst, da die Stoffkonzentrationen bei der Verdunstung von Wasser im 

Output des Prozesses bei 0 liegen. Beim Einsetzen des Idxqual in die Formel (8-33) ergibt sich 

daher ein Wert von 0.  

Da auch der Boden bis zum Grundwasser als Produktionssystem definiert werden kann (vgl. 

Abbildung 8-5), geht die Tiefensickerung von Regenwasser ins Grundwasser in die Qualitäts-

bewertung ein. Unterschiedliche Formen der Landnutzung haben unterschiedliche Sickerraten 

zur Folge und üben einen Einfluss auf die Grundwasserqualität aus. Daher ist es für die Grund-

wasserneubildung und die Grundwasserqualität durchaus von Bedeutung, welche Form der bio-

logischen Produktion auf der Fläche stattfindet. Deshalb wird die Qualitätsbetrachtung nicht nur 

auf das unmittelbar in der „Produktion“ verwendete Wasser angewendet, sondern auch auf das 

unter der „Produktionsstädte“ gebildete Grundwasser.  

In den meisten Fällen wird es für biologische Produktionsprozesse allerdings schwierig sein, die 

Qualität des Wassers im Input sowie des abgegebenen Wassers zu ermitteln. Auf diese Proble-

matik der Systemabgrenzung bei biologischen Produktionsprozessen wird auch in der Case 

Study im Abschnitt 10.4 genauer eingegangen. 
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8.4.4.6 Datenquellen 

Festlegung des Grenzwerts  

Die Bewertung von Qualitätsveränderungen anhand von Grenzwerten hat einen stark normati-

ven Charakter, vor allem wenn dafür gesetzliche Grenzwerte herangezogen werden. Gesetzliche 

Grenzwerte sind oft das Ergebnis gesellschaftlicher Aushandlungsprozesse. Dabei spielen, ne-

ben der Gefährlichkeit bestimmter Schadstoffkonzentrationen, oft auch technologische Mach-

barkeitsschwellen oder Kosten-Nutzen-Überlegungen eine Rolle. Es wird also eher vom Nutzen 

für den Menschen ausgegangen. 

Die Festlegung maximal tolerierbarer Schadstoffkonzentrationen für Gewässer, wie z.B. Um-

weltqualitätsnormen oder Schwellenwerte, erfolgt dagegen anhand von Wirkungen auf die 

Umwelt oder die menschliche Gesundheit. Sie werden meist für die Umsetzung von Umwelt-

programmen herangezogen. Dabei kann die Schädlichkeit gewisser Schadstoffkonzentrationen 

für verschiedene Tier- und Pflanzenarten sowie für die einzelnen Umweltbereiche sehr unter-

schiedlich sein, wodurch die Ermittlung von maximal tolerierbaren Mengen mit erheblichem 

Aufwand verbunden ist. Für die hier vorgestellte Methode wird vorgeschlagen, einen Grenzwert 

zu verwenden, der sich an Schäden für Tiere oder Pflanzen orientiert und nicht an technologi-

schen Machbarkeitsschwellen. 

Aus diesem Grund werden die Orientierungswerte der Umsetzungsverordnung der Wasserrah-

menrichtlinie (WRRL) bzw. der LAWA herangezogen, die den Werten der Gewässergüteklassi-

fikation II entsprechen. Als Grenzwert wird der Übergang von WRRL Güteklasse 2 zu 3 ver-

wendet. In der Güteklassifikation der Wasserrahmenrichtlinie repräsentiert die Schwelle von 

Güteklasse 1 zu 2 einen Hintergrundwert und damit den sehr guten Zustand eines Gewässers. 

Die Schwelle von Güteklasse 2 zu 3 stellt den Übergang zu einem Zustand dar, der für die defi-

nierten Schutzbereiche Aquatische Lebensgemeinschaften, Endglieder der aquatischen Nah-

rungskette oder die menschliche Gesundheit negative Auswirkungen haben könnte. Diese Werte 

wurden wissenschaftlich ermittelt und stellen die Grenze zwischen guter und mäßiger Wasser-

qualität dar. Bis zu diesem Schwellenwert (Übergang Güteklasse 2 zu 3), ist der Schadstoffge-

halt im untersuchten Gewässer unbedenklich für Tiere, Pflanzen und Menschen. 

Für die Ausgestaltung der WRRL erarbeitete der Arbeitskreis LAWA-AO Hintergrund- und 

Orientierungswerte (LAWA 2007). Bei der Gewässergüteklassifikation der LAWA werden der 

Klasse II die entsprechenden Zielvorgaben für das Schutzgut „Aquatische Lebensgemeinschaf-

ten“ zugeordnet. Bei der Verwendung dieser Güteklassifikationen als Qualitätsgrenzen darf 

jedoch nicht vergessen werden, dass es sich dabei um Immissionsgrenzwerte
1
 handelt und bei 

den betrachteten Inhaltsstoffen der Abwässer aber um Emissionen. Die entlassenen Emissionen 

vermischen sich in den Aufnahmegewässern mit dem vorhandenen Wasser und werden ggf. 

verdünnt. Im Rahmen der Bewertungsmethode wird jedoch abstrahiert von der Vorstellung aus-

gegangen, dass aus den entlassenen Abwässern ein See oder Fluss entsteht, der keine Gefähr-

                                            
1 Immissionen: Verunreinigungen der Luft, des Bodens oder Wassers, die auf Lebewesen oder Gegenstände einwir-

ken. Zulässige Konzentrationen werden durch festgelegte Höchstwerte gesetzlich geregelt (Umwelt-Lexikon: 

http://www.umweltdatenbank.de) 
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dung für die Schutzgüter darstellen darf. Dieses theoretische Gewässer sollte deshalb die Vor-

gaben der Schwelle von Güteklasse 2 zu 3 einhalten.  

Des Weiteren können als Grenzwerte auch ökotoxikologische Kennwerte herangezogen werden, 

die in der Folge der REACH-Verordnung der EU (Registration, Evaluation, Authorisation and 

Restriction of Chemicals) bereits für viele Chemikalien vorliegen. In der Datenbank der Europä-

ischen Chemikalien-Agentur (ECHA-European Chemicals Agency) sind nach aktuellem Stand
1
 

über 12 700 Substanzen registriert, teilweise auch mit ökotoxikologischen Informationen. Ver-

wertbare ökotoxikologische Kennwerte könnten zum Beispiel EC50- oder HC50-Werte sein. Die 

„Effektkonzentration 50%“ (EC50) bezeichnet die Konzentration von Stoffen in mg/l oder µg/l, 

die einen messbaren Effekt auf 50% der Organismen in der untersuchten Zeitspanne hat. Die 

EC50 repräsentiert die chronische Wirkung, ist ein statistisch bestimmter Wert und erlaubt die 

Angabe von Vertrauensintervallen. Die Kennzahl HC50 (Hazardous Concentration 50%) bedeu-

tet eine gefährliche Konzentration, bei der 50% der Arten einer Konzentration über ihrer EC50 

ausgesetzt sind. Allerdings beziehen sich diese Werte immer nur auf eine konkrete Testspezies 

wie z.B. Algen, Fische oder Kleinkrebse unter Laborbedingungen. Diese müssen nicht immer 

für die jeweils regionalen Spezies in der freien Natur repräsentativ sein. 

Die folgenden frei zugänglichen Datenbanken enthalten ökotoxikologische Kennwerte für zahl-

reiche chemische Stoffe, die für die Bestimmung des Grenzwertes hilfreich sein könnten. 

Die AiiDA Ecotox Database
2
 kombiniert verschiedene Datenbanken. Sie verwendet bevorzugt 

Ergebnisse des EC50. Derzeit können 24,723 Substanzen mit ihren HC50-Werten (chronisch, 

akut), ihren chemischen Eigenschaften, CAS-Nummer etc. in der Datenbank abgerufen werden. 

Nach der kostenlosen Anmeldung erhält man freien Zugriff auf rund 16 600 HC50 Werte. Die 

jeweiligen Vertrauensintervalle sind aber nur in der Vollversion erhältlich. 

Die ECOTOX 5.0 Database ist eine Datenbank der US-amerikanischen Umweltbehörde (EPA). 

Sie basiert auf einer Sammlung von begutachteter Literaturquellen und enthält eine Datenbank 

zur aquatischen Ökotoxikologie. Die Daten sind frei zugänglich und können für 48 000 Chemi-

kalien und 3000 Arten (Tiere und Pflanzen) umsonst heruntergeladen werden
3
.  

Des Weiteren existiert die PAN Pesticide Database. Eine webbasierte Datenbank des Nordame-

rikanischen Arms der NGO Pesticide Action Network (PAN) mit chemischen, regulativen und 

ökotoxikologischen Angaben für zahlreiche Pestizidwirkstoffe bzw. Pestizidprodukte. Auf der 

Webpage sind außerdem gesetzliche Grenzwerte der USA und Kanadas für Trinkwasser und 

Wasserqualität angegeben
4
. 

  

                                            
1 Letzte Aktualisierung der Datenbank 24. September 2014 (http://echa.europa.eu/web/guest/information-on-

chemicals/registered-substances) 
2 http://aiida.tools4env.com/ 
3 http://cfpub.epa.gov/ecotox/. 
4 http://www.pesticideinfo.org/ 

http://echa.europa.eu/web/guest/information-on-chemicals/registered-substances
http://echa.europa.eu/web/guest/information-on-chemicals/registered-substances


 

170 

Ermittlung der Ausgangsqualität 

Parameterwerte, die als Ausgangskonzentration in die Berechnungsformel eingesetzt werden, 

sind im Idealfall tatsächlich gemessene Werte des im Prozess verwendeten Wassers. In den 

Fällen, wo dies nicht möglich ist, kann auch auf Vorgabewerte aus Verordnungen oder der Lite-

ratur zurückgegriffen werden. Diverse Verordnungen regeln die zulässigen Höchstkonzentratio-

nen von Wasserinhaltsstoffen für verschiedene Wasserarten, wie zum Beispiel für Trinkwasser, 

Grundwasser, Oberflächenwasser oder  auch gereinigtes Abwasser. Beispielhaft wurden Daten 

aus verschiedenen Quellen in Tabelle 8-22 zusammengestellt. 

Tabelle 8-22  Grenzwerte aus verschiedenen Verordnungen für bestimmte Wasserarten  

  Einheit Trinkwasser
1
 Grundwasser

2
 Oberflächenwasser

3
 Abwasser

4
 

Wassertemperaturänderung °C - - 1.5 - 3  - 

(Sauerstoffgehalt) mg/l 5 - >5 - 

Gesamt N mg/l - - - 13-18 

Nitrat mg/l 50 50 50 - 

Nitrit mg/l - - - - 

Ammonium (GrwV) mg/l 0,5 0,5 0,1-0,3 10 

Gesamt P mg/l  6,7 - 0,1-0,3 1-2 

Chlorid (GrwV) mg/l 250 - 200 - 

Sulfat (GrwV) mg/l 240 - - - 

Natrium mg/l 200 - - - 

DOC/TOC mg/l - - 7-10 15-40 

BSB mg/l - - 2,5-6 - 

Cyanid mg/l - - - - 

Eisen mg/l - -   - 

Arsen (GrwV) mg/l 0,01 0,01 - - 

Cadmium (GrwV) mg/l 0,005 0,0005 0,001 0,2
~
 

Chrom mg/l 0,05 - - 0,5
~
 

Kupfer mg/l 2 - - 0,5
~
 

Nickel mg/l 0,02 - - 0,5
~
 

Quecksilber (GrwV) mg/l 0,001 0,0002 0,001 0,05
~
 

Zink mg/l 3 3 - 2
~
 

Blei (GrwV) mg/l 0,01 0,01 - 0,5
~
 

Anthracen μg/l - - - - 
Trichlorethyl-
en/Tetrachlorethylen (GrwV) mg/l 0,01 0,01 - - 
PSM (Summe Pflanzenschm; 
Biozide) mg/l 0,0005 0,0005 - - 

E.coli 
Anzahl/ 
100ml 0 0 - - 

                                            
1 EU Trinkwasserverordnung 
2 Grundwasserverordnung, Umsetzung EU-Richtlinie 
3  Orientierungswert EG-WRRL Umsetzungsverordnung (WRRLVO)  
4  Abwasserverordnung (kommunale Kläranlage, ~ gültig für Abwasser aus chemischer Industrie)  
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Auch in der Literatur sind Angaben zu durchschnittlichen Konzentrationen von Wasserinhalts-

stoffen in Überblicks- oder Fallstudien zu finden. Tabelle 8-23 enthält Angaben aus verschiede-

nen Literaturquellen über die natürliche Zusammensetzung von Regen- und Grundwasser in 

Deutschland.  

Daten über die Wasserqualität von Oberflächengewässern in Europa können auch auf der Inter-

netseite
1
 der Europäischen Umweltagentur (EEA) abgerufen werden. Als eine weitere Quelle 

für Angaben zur Beschaffenheit von natürlichen Gewässern weltweit kann auch die GEMStat 

Datenbank des Umweltmonitoring-Systems der Vereinten Nationen
2
 dienen. 

In einigen Gegenden in Deutschland können Angaben über den Zustand des entnommenen 

Trinkwassers auch vom Wasserversorger bezogen werden. Einige deutsche Wasserversor-

gungsunternehmen stellen zum Beispiel detaillierte Trinkwasseranalysen für ihre Wasserwerke 

zur Verfügung (z.B. Hamburg Wasser http://www.hamburgwasser.de/wasseranalysen.html). 

Im Umgang mit den Vorgabewerten sollten jedoch einige Aspekte beachtet werden. Dem An-

wender ist es überlassen, Default-Werte oder selbsterhobene regionale Daten für die jeweiligen 

Qualitätsindikatoren des verwendeten Wassers einzusetzen. Wie bereits dargestellt, werden die 

Vorgabewerte aus Verordnungen oder Literaturquellen abgeleitet. Zumindest in Deutschland 

sind jedoch z.B. die Trinkwasserqualitäten in der Realität oft deutlich besser als die vorge-

schriebenen Grenzwerte. Stehen dem Anwender keine realen Daten über die Qualität seines 

eingesetzten Wassers zur Verfügung und er benutzt die Vorgabewerte, kann das Ergebnis ver-

zerrt werden. Die möglichen Konsequenzen für die Bewertung werden im Diskussionskapitel 

(8.4.6.2) näher erläutert. 

  

                                            
1 http://www.eea.europa.eu/themes/water/interactive/water-quality-in-rivers-and-lakes 
2 United Nations Global Environment Monitoring System (http://www.gemstat.org/) 



 

172 

Tabelle 8-23  Natürliche Zusammensetzung von Wasserressourcen (verschiedene Literaturquellen) 

  Regenwasser
1
 Grundwasser

2
 

Wassertemperaturänderung - - 

(Sauerstoffgehalt) - 1-9,2 
§
 

Gesamt N 1,9 
#
 - 

Nitrat 0,4-1,3 
&

 6 -52 
§
 

Nitrit - - 

Ammonium (GrwV) 0,2-0,3 
*+

 <0,001 -0,05 
§
 

Gesamt P 0,06 
#
 - 

Chlorid (GrwV) 0,2-2 
&

 8 -21 
§
 

Sulfat (GrwV) 1-3 
&

 16 -66 
§
 

Natrium 0,2-1 
&

 2,9 -11,5 
§
 

DOC/TOC 4,3 
#
 0,6 -2,1

§
 

BSB - - 

Cyanid - - 

Eisen - - 

Arsen (GrwV) - 0,0026 
$
 

Cadmium (GrwV) - 0,0003 
$
 

Chrom - 0,0024 
$
 

Kupfer - 0,101 
$
 

Nickel - 0,0126 
$
 

Quecksilber (GrwV) - 0,00015 
$
 

Zink - 0,0498 
$
 

Blei (GrwV) - 0,0039 
$
 

Anthracen - - 

Trichlorethylen/Tetrachlorethylen (GrwV) - - 

PSM (Summe Pflanzenschm; Biozide) - - 

E.coli - - 

In vergleichenden Untersuchungen sollte aus den zuvor genannten Gründen darauf geachtet 

werden, dass die gleiche Art von Ausgangswerten verwendet werden - entweder nur Vorgabe-

werte oder nur gemessene Werte etc. 

Folgendes Beispiel soll die Schwierigkeiten verdeutlichen. Ein Anwender ermittelt die Aus-

ganskonzentrationen der Inhaltsstoffe im Input seines Prozess und ermittelt niedrigere Werte als 

sie vom Gesetzgeber oder sonstigen Stellen vorgegeben werde. Ein anderer Anwender mit ver-

gleichbarem Prozess verwendet aus Mangel an Daten oder aus operationalen Gründen die höhe-

ren Default-Werte, entlässt aber verschmutztes Wasser mit Endkonzentrationen in der gleichen 

Höhe wie der erste Anwender. Da der zweite Anwender höhere Stoffkonzentrationen als Ein-

gangswerte für das Wasser im Input genutzt hat, wird seine rechnerische Differenz zum End-

wert geringer als bei Anwender eins ausfallen. Anwender zwei erhält also eine bessere Bewer-

                                            
1 * Stich et al. (2002); + Kölle (2010); # LLopart-Mascaró (2010); & Wisotzky (2011)  
2 § Kunkel et al. 2002; $ LAWA 2004 
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tung als Anwender eins, obwohl beide das Wasser in gleicher Höhe verschmutzen. In der Folge 

könnte es dazu kommen, dass alle Anwender die höheren Default-Werte verwenden, obwohl sie 

möglicherweise bessere reale Daten zur Verfügung haben. 

Um dies zu verhindern, wäre es hilfreich, den Umgang mit  realen Werten und Default-Werten 

im Vorfeld der Untersuchung zu regeln. Zum Beispiel festzulegen, dass ausschließlich Default-

Werte aus einer Quelle als Inputwerte zugelassen werden oder in jedem Fall die vorliegenden 

Daten mit der höchsten Qualität oder den niedrigsten Werten zu verwenden. 

Stehen für Indikatoren von der Liste (Tabelle 8-18) keine Ausgangs- bzw. Grenzwerte zur Ver-

fügung, ist die Berechnung des Einzelindikators nur schwer umsetzbar. Dann fehlen einzelne 

Werte aus der Liste für die Berechnung des Gesamtqualitätsindikatorwertes. Werden diese aber 

aufgrund einer besseren Datenlage für das verglichene Produkt berechnet, ist der Gesamtquali-

tätsindikator beider Produkte nicht mehr miteinander vergleichbar. Dem könnte entgegenge-

wirkt werden, indem festgelegt wird, dass nur Einzelwerte, die für beide zu vergleichende Pro-

dukte berechnet werden können auch in den Gesamtindikatorwert einfließen.  

Insgesamt ist jedoch die Datenverfügbarkeit in Deutschland und auf Europäischer Ebene als gut 

einzuschätzen, während es  für andere Länder zu Problemen bei der Datenbeschaffung kommen 

könnte. 

  



 

174 

8.4.5 Berechnung des Wirkungsindikatorwertes 

Die Berechnungsvorschriften für die einzelnen Gewichtungen und Indizes, die in die Wirkungs-

indikatorberechnung einfließen, wurden in den vorrangegangenen Kapiteln beschrieben und 

sind in der folgenden Abbildung 8-11 zusammenfassend dargestellt.  

 

Abbildung 8-11   Überblick über die einzelnen Bewertungselemente, die im letzten Schritt in die Be-
rechnung des Gesamtindikatorwertes einfließen 

Im letzten Schritt wird die mit den quantitativen Indizes bewertete Wassermenge (srCble) mit der 

qualitativ bewerteten Wassermenge (qrCble) addiert und daraus der eigentliche Wirkungsindi-

katorwert für die Wirkungskategorie „Wasserverwendung“ berechnet.  

Berechnung des Indikators für die Wirkungskategorie „Wasserverwendung“ IndWU 

𝐼𝑛𝑑𝑊𝑈 = 𝑠𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 + 𝑞𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 (8-35) 

kann auch formuliert werden als:  

𝐼𝑛𝑑𝑊𝑈 = [𝐶𝑏𝑙𝑒 ⋅ (𝐼𝑑𝑥𝑎𝑛 − 𝐼𝑑𝑥𝑐𝑙 − 𝐼𝑑𝑥𝑠𝑡)] + (𝑟𝑒𝑄𝑐 ⋅ 𝐼𝑑𝑥𝑞𝑢𝑎𝑙) (8-36) 

wobei:  

𝐶𝑏𝑙𝑒 = 𝐶𝑏𝑙 + 𝑤𝐶𝑔𝑛 + 𝑤𝐶𝑤ℎ (8-37) 

 

𝑠𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 mit den Knappheitsindizes bewertete Blauwasseräquivalente  

(siehe S.145 und S.155) 

𝑞𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 mit dem Qualitätsindex bewertete Blauwasseräquivalente (siehe S.165) 
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𝐶𝑏𝑙𝑒 Blauwasseräquivalenter Verbrauch in [ble]; enthält der verbrauchten Blauwas-

sermenge Cbl sowie den gewichteten Grün- (wCgn) und Weißwassermengen 

(wCwh)  

𝐼𝑑𝑥𝑎𝑛 Anthropogener Index (siehe S.138) 

𝐼𝑑𝑥𝑐𝑙 
Klimaindex (siehe S.128) 

𝐼𝑑𝑥𝑠𝑡 
Speicherindex (siehe S.130 ) 

𝑟𝑒𝑄𝑐 durch Verbrauch verändertes blaues Wasser (aus Sachbilanz) 

𝐼𝑑𝑥𝑞𝑢𝑎𝑙 Qualitätsindex 

Der quantitativ bewertete Blauwasserverbrauch (srCble) bildet die verbrauchte Wassermenge in 

Abhängigkeit von der im Gebiet verfügbaren Wassermenge ab. Darin sind die Informationen 

des Klimaindex (Idxcl), des Speicherindex (IdxSt) sowie des anthropogenen Index (Idxan) enthal-

ten (vgl. Formel (8-36). Der Klimaindex reduziert bzw. erhöht die verbrauchte Wassermenge 

abhängig von den klimatischen Bedingungen im Gebiet. Der Speicherindex erhöht bzw. verrin-

gert die verbrauchte Menge abhängig davon, ob die Zehrung von Bodenwasser aufgrund klima-

tischer Bedingungen unterjährig größer ist als dessen Wiederauffüllung. Und der anthropogene 

Index verringert bzw. erhöht rechnerisch die verbrauchte Wassermenge in Abhängigkeit von der 

sonstigen durchschnittlichen anthropogenen Wasserverwendung im Gebiet. Die verbrauchte 

Wassermenge, die mit dem Qualitätsindex (Idxqual) gewichtet wird, bildet die Qualitätsverände-

rung durch den betrachteten Prozess ab und kann auch als Qualitätskomponente (qrCble) be-

zeichnet werden. Die Qualitätskomponente wird von der quantitativen Komponente abgezogen, 

wenn sich die Wasserqualität durch den betrachteten Prozess verbessert hat. Wurde die Wasser-

qualität durch den Prozess jedoch verschlechtert, wird die Qualitätskomponente addiert. Gab es 

gar keine Qualitätsveränderung, entfällt qrCble und der Wirkungsindikatorwert IndWU wird nur 

durch die quantitative Komponente (srCble) beeinflusst. Die beschriebenen Komponenten kön-

nen addiert bzw. subtrahiert werden, da sie beide in derselben Einheit – ‚Blauwasseräquivalent‘ 

(ble)- vorliegen. 

Das Ergebnis (IndWU) ist ein Maß für die Bedeutung der Wasserverwendung für das betrachtete 

Produkt oder den betrachteten Prozess und wird ebenfalls in Blauwasseräquivalenten ausge-

drückt. Die Gegenüberstellung der tatsächlich verwendeten Wassermenge aus der Sachbilanz 

mit dem Indikatorergebnis (IndWU) ermöglicht die Einschätzung der Bedeutung der betrachteten 

Wasserverwendung. IndWU kann größer oder kleiner als der in der Sachbilanz ausgewiesene 

Verbrauch sein. Ist IndWU größer als der tatsächliche Verbrauch, weist das darauf hin, dass der 

Verbrauch von Wasser in dieser Region aufgrund der Wasserverfügbarkeit oder aufgrund der 

starken Verschlechterung der Qualität als problematisch angesehen werden muss. Der höhere 

Wert sollte jedoch nicht als zusätzlicher „Wasserverbrauch“ kommuniziert werden, da er einer 

solchen Aussage nicht entspricht (vgl. Hoekstra et al.2009a). Ist IndWU gleich dem tatsächlichen 

Verbrauch aus der Sachbilanz, ist der Verbrauch als neutral, also weder als gut noch als schlecht 

einzuordnen. Nimmt IndWU kleinere Werte als der tatsächliche Verbrauch an, ist dieser Ver-

brauch von Wasser als unbedenklich anzusehen. Weder durch die Verhältnisse im Gebiet noch 

durch die Veränderung der Qualität ergeben sich durch den Verbrauch potentielle Probleme. Da 

IndWU auch negative Werte annehmen kann, würden diese, nach der hier angewendeten Logik, 

eine theoretische Generierung von Blauwasserressourcen bedeuten. Diese Aussage kann in eini-
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gen Fällen sogar zutreffend sein, sollte jedoch ebenfalls nicht unreflektiert kommuniziert wer-

den (vgl. Diskussion Abschnitt 8.4.6.2.). 

In einigen Fällen ist es möglich, dass die einzelnen Komponenten ohne Addition bzw. Subtrak-

tion eine höhere Aussagekraft besitzen. Sie sollten dann besser getrennt voneinander ausgewie-

sen werden.  

Wie für Ökobilanzen üblich, sollten alle Berechnungen stets auf die funktionale Einheit bezogen 

werden. 

8.4.6 Diskussion der Faktoren  

8.4.6.1 Quantitative Faktoren 

Die berechneten Bewertungsfaktoren aus Kapitel 8.4.1 stellen eine Annäherung dar, um viele 

verschiedene Einflussgrößen auf die Bewertung des Ausmaßes der Wasserverwendung abbilden 

zu können.  

Die Zusammenführung der verschiedenen Indizes mit unterschiedlichen Vorzeichen führt zu 

einer gegenseitigen Verstärkungen bzw. Verringerung zweier Indizes mit gleicher Wirkrich-

tung. So verstärken sich z.B. Klimaindex und anthropogener Index, wenn in einem Gebiet Tro-

ckenheit und schlechtes Wassermanagement vorherrschen. Sie heben sich dagegen gegenseitig 

auf, wenn zwar die Gegend von klimatischer Trockenheit betroffen ist, dieser aber durch gute 

Wassermanagementmaßnahmen, wie die Meerwasserentsalzung oder die Verwendung aufberei-

teter Abwässer entgegengewirkt wird. Eine zusätzliche Komponente für unterjährigen Trocken-

stress ist der Speicherindex, der die quantitative Komponente ebenfalls erhöht, wenn Trocken-

heit auftritt. Die Bewertung der verbrauchten Wassermenge mit diesem Index ergibt dann einen 

höheren Indikatorwert, da es bei anhaltender Trockenheit notwendig werden könnte, z.B. land-

wirtschaftliche Kulturen zu bewässern, wodurch sich der Wasserverbrauch erhöhen würde. Wie 

schon im Abschnitt angedeutet, sollte der Speicherindex bei fehlenden Angaben für das jeweils 

betrachtete Jahr möglichst aus langjährigen Mittelwerten berechnet werden. 

Insgesamt soll für die Interpretation der quantitativen Komponente darauf hingewiesen werden, 

dass sie an einigen Stellen auf sehr stark normativen Elementen beruht, die jedoch für die Funk-

tionsweise der Bewertung nötig sind. So enthält der anthropogene Index (Idxan) eine Normie-

rung der Wasserknappheit nach Raskin et al. (1997) wonach eine Nutzung von mehr als 20% 

der natürlichen Wasserressourcen eines Gebietes als bedenklich eingestuft werden. Begründet 

wird diese Schwelle durch die Annahme, dass den natürlichen Ökosystemen im Gebiet bei hö-

heren Entnahmen Wasser vorenthalten wird und dadurch die zukünftige Entwicklung des Ge-

bietes gefährdet werden könnte. Die Herleitung der Schwelle gründet sich auf zahlreiche Publi-

kationen, wie bereits im Abschnitt 8.4.1.2 ausgeführt wurde. Durch die Konstruktion der Formel 

für die Berechnung des anthropogenen Index (Idxan) ist es jedoch jederzeit möglich, die 20%-

Schwelle gegen eine besser geeignete Schwelle auszutauschen. Des Weiteren enthält die Be-

rechnung des Idxan weitere normative Elemente bei der Bestimmung der Verfügbarkeit der se-

kundären Ressourcen aus fossilen Speichern und Importen, die durch den fossilen Faktor sowie 

den Fremdbezugsfaktor ausgedrückt werden. Bei Importen aus Gebieten mit knappen Ressour-
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cen steht rechnerisch nur eine kleine Menge für andere Gebiete zur Verfügung und der Fremd-

bezugsfaktor nimmt einen kleinen Wert an. Steht dagegen viel Wasser in der Entnahmeregion 

zur Verfügung, nähert sich fimp dem Wert 1. Liegen ausreichend Daten über die Situation im 

Entnahmegebiet vor, kann statt dem Defaultwert 0,1 ein anderer Faktor eingesetzt werden. Das 

gleiche gilt für die Berechnung des fossilen Faktors (ffoss). Bei der Ermittlung der Knappheit im 

fremden Entnahmegebiet wird allerdings in der hier beschriebenen Version die kritische 

Schwelle von Raskin et al. (1997) nicht berücksichtigt.  

Ein weiteres normatives Element findet sich auch in der Berechnungsvorschrift des Klimaindex 

(Idxcl). Der Trockenheitsindex geht nur zu 60% in die Berechnung des Klimaindex ein. Diese 

Festlegung wurde durch Thornthwaite (1948) für die Berechnung seines Moisture-Index getrof-

fen und hier übernommen, weil der Moisture-Index ein weitverbreiteter Index ist, um die klima-

tischen Verhältnisse einer Region zu charakterisieren. 

Die Verbindung der Einzelindizes zu einem bewertenden Element ist für viele denkbare Fälle 

plausibel. Durch die gegenseitige Verstärkung von negativen Aspekten (schlechtes Wasserma-

nagement und klimatische Trockenheit) könnte es allerdings passieren, dass insbesondere wenig 

entwickelte Regionen oder Länder bei der Bewertung eines Wasserverbrauchs besonders 

schlecht abschneiden. Hochentwickelte Länder mit ohnehin reichlich klimatisch bedingtem 

Wasserreichtum würden jedoch sehr gute Indexwerte erreichen. Solche Aussagen der Indikator-

komponente wären durchaus gerechtfertigt, könnten allerdings politische Probleme hervorrufen, 

worauf hier jedoch nicht näher eingegangen werden soll. 

Für alle hier verwendeten Indizes gilt, dass durch ihre Verwendung keine konkreten Umwelt-

wirkungen, die aus der Wasserentnahme entstehen, berechnet werden. Es wird nicht abgebildet, 

welche Wirkung der Verbrauch einer Einheit Wasser auf einen bestimmten Wirkungsendpunkt 

hat. Dafür sind die Wirkungen und Wirkungspfade zu komplex und oftmals mangelt es an Da-

ten um die jeweiligen Wirkungen quantifizieren zu können. Teilweise sind die konkreten Wir-

kungspfade aber auch unbekannt oder die Wirkungszusammenhänge lassen sich nicht quantifi-

zieren. In einigen Fällen entstehen aber auch keine Wirkungen, die abgebildet werden müssten, 

wenn die Wasserentnahme ein Teil des Wasserkreislaufs ist. Erst, wenn bestimmte Schwellen 

überschritten werden, entstehen Effekte in bestimmten Umweltbereichen. Deshalb wird mit der 

hier vorgestellten Methode die Lage der untersuchten Wasserverwendung zu den ausgewählten 

Schwellenwerten ermittelt. 

Die Gemeinsamkeit aller hier verwendeten Bewertungsfaktoren ist, verschiedene Wasserarten in 

eine gemeinsame Einheit zu bringen, um sie miteinander vergleichen zu können. Dafür werden 

die Übergangspunkte von einer Wasserart in die andere innerhalb des Wasserkreislaufs genutzt. 

Ausgangspunkt dieser Überlegungen ist die Tatsache, dass alle Wasserarten über den Wasser-

kreislauf miteinander verbunden und damit ineinander überführbar sind. Die Einteilung der 

Wasserarten bedeutet nicht, dass alle Wasserarten separat voneinander bestehen. In Wirklichkeit 

sind sie im Wasserkreislauf alle miteinander verbunden. An den verschiedenen Stellen des Was-

serkreislaufs verwandelt sich eine Wasserart in eine andere. Die Bewertungsfaktoren beruhen 

jeweils auf Zusammenhängen der Wasserarten an den jeweiligen Übergangspunkten, an denen 

sich die eine Wasserart in die andere umwandelt.  



 

178 

Die exakte Unterscheidung zwischen verschiedenen Blauwasserarten, die in einem konkreten 

Prozess verwendet werden, ist wahrscheinlich in der Praxis kaum möglich. Häufig wird wahr-

scheinlich ein Wassermix aus verschiedenen blauen Wasserarten verwendet, wenn Trinkwasser 

aus den Leitungen der öffentlichen Versorgung entnommen wird. In diesen Fällen kann anhand 

der Angaben des Versorgers die Zusammensetzung des örtlichen Wassermix unterstellt werden. 

Insbesondere bei der Verwendung sekundärer Wasserressourcen sollten dann anhand dieser 

Verteilung die entsprechenden Umrechnungsfaktoren eingesetzt werden.  

Bei den hier vorgeschlagenen Bewertungsfaktoren wurde darauf geachtet, dass die dafür benö-

tigten Daten möglichst für jeden Anwender leicht zugänglich sind. Dennoch ist die Verfügbar-

keit von öffentlich zugänglichen Daten begrenzt. Vor allem mangelt es an Daten auf lokaler 

Ebene, während auf Länderebene statistische Daten von nationalen oder übernationalen Behör-

den zur Verfügung stehen (Statistische Ämter, bzw. FAO, UNO usw.). Je größer jedoch das 

betrachtete Gebiet ist, desto ungenauer werden die Aussagen, denn die Wasserverfügbarkeit 

wird stark durch regionale bzw. lokale Einflüsse, wie die Topografie, den Boden, das Lokalkli-

ma oder den Bewuchs bestimmt.  

Eine weitere Quelle für Ungenauigkeiten ergibt sich im Falle von langen Produktionszeiträu-

men, wie zum Beispiel bei der forstlichen Produktion. Hier wird unter anderem der Wasserver-

brauch meist auf Grundlage der durchschnittlichen Evapotranspirationswerte über die gesamte 

Standdauer ermittelt werden. Das kann jedoch nur eine Annäherung sein, da sich die äußeren 

Bedingungen verändern können (Klimawandel etc.) oder das System selbst die Umwelt verän-

dert und damit seine eigenen Grundlagen. Durchschnittliche Werte bilden eine solche zeitliche 

Entwicklung nur schlecht ab.  

Des Weiteren bilden die verfügbaren Daten die Realität nur vereinfacht ab. So kann zum Bei-

spiel die Wasserverfügbarkeit in einem Gebiet nur selten exakt ermittelt werden. Theoretisch 

müsste die Stock-Größe ermittelt werden, doch es werden lediglich die Zu- und Abflüsse er-

fasst. Deshalb ist es nur möglich, annähernde Größen zu verwenden. Eine solche Näherungs-

größe für die Grund- und Oberflächenressourcen im Gebiet ist zum Beispiel die Verwendung 

der Größe „Gesamtabfluss“.  

8.4.6.2 Qualitätsbewertung 

Mit Hilfe der hier vorgeschlagenen Methode für die Qualitätsbewertung wird am Ende ein Indi-

katorwert berechnet, der eine Bewertung der Schadstoffmenge im verbrauchten Wasser dar-

stellt. Dieses Vorgehen entspricht in Ansätzen der Gedankenwelt der klassischen Wirkungsbe-

wertung der Ökobilanz. Durch den betrachteten Prozess auftretende Emissionen in Form von 

Wasserinhaltsstoffen werden in einen Charakterisierungsfaktor (Idxqual) umgerechnet, mit dem 

danach das Volumen des verbrauchten Wassers gewichtet wird. Das Ergebnis ist die Kompo-

nente des Wirkungsindikatorwertes, die die Veränderung der Wasserqualität abbildet. Dabei 

werden durch den Wirkungsindikatorwert jedoch keine Aussagen über Auswirkungen auf be-

stimmte Wirkungsendpunkte getroffen. Nach ISO-Norm (ISO 14044) ist dieses Vorgehen mög-

lich, da die Norm lediglich fordert, dass der Wirkungsindikatorwert ein Maß für die Wirkung 
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sein soll. Er muss nicht die konkrete Wirkung auf einen Menschen oder ein Ökosystem ausdrü-

cken sondern soll ein Bewertungsschlüssel sein, der die Wirkung quantifiziert. 

Ziel für die Entwicklung der Methode für die Bewertung von Qualitätsveränderungen war es, 

einen Indikator zu erarbeiten, der zum einen die Veränderung der Wasserqualität durch den 

betrachteten Prozess widerspiegelt und zum anderen die Stoffkonzentrationen im abgegebenen 

Wasser in Bezug zu einem Grenzwert setzt. Die hier vorgenommene Art der Qualitätsbewertung 

ist allerdings durchaus diskussionswürdig.  

Die Bildung des Mittelwertes aus den Konzentrationsveränderungen der einzelnen Wasserin-

haltsstoffe zur Berechnung des Idxqual könnte bewirken, dass gefährliche Emissionen durch 

harmlose rechnerisch „neutralisiert“ werden. Um dieser Tendenz entgegenzuwirken, wurden die 

Gewichtungsfaktoren eingeführt. Damit können Anstiege besonders gefährlicher Inhaltsstoffe 

ein höheres Gewicht bekommen und dadurch nicht mehr durch Konzentrationsverringerungen 

ungefährlicher Stoffe rechnerisch kompensiert werden. Außerdem wäre es denkbar, schon bei 

der Bewertung der Konzentrationsveränderungen der einzelnen Wasserinhaltsstoffe, Anstiege 

durch einen Faktor, mit dem die Endkonzentration (tVk) gewichtet wird, gegenüber Konzentrati-

onsverminderungen rechnerisch zu erhöhen. Die Vorschrift für die Berechnung des Qualitätsin-

dex ist also variabel und kann an die jeweiligen Bedürfnisse angepasst werden. 

Begründung für die Verwendung von zwei Richtwerten für die Beurteilung 

Für die Berechnung des Bewertungsfaktors werden zwei Richtwerte verwendet. Zum einen der 

Grenzwert an der Schwelle von guter Wasserqualität zu einer Qualität mit möglichen negativen 

Wirkungen. Und zum anderen der Unterschied zwischen den Stoffkonzentrationen am Anfang 

und am Ende des betrachteten Prozesses.  

Im Vergleich zu Methoden, bei denen lediglich die Stoffkonzentration im Output des Prozess 

mit der im Input verglichen wird, ergeben sich bei der hier vorgeschlagenen Qualitätsbewer-

tungsmethode einige Vorteile. Wird zum Beispiel ein niedriger Grenzwert angewendet, über-

schreitet unter Umständen schon die Stoffkonzentration im Input den Grenzwert. Das führt un-

ter Umständen dazu, dass die volle Höhe der Verschmutzung des Inputwassers dem Prozess 

angelastet wird, auch wenn die absolute Verschmutzung vielleicht geringer ausfällt als bei ei-

nem Input mit niedrigerer Schadstoffkonzentration. Das Beispiel in Abbildung 8-12 verdeutlicht 

die Fehleranfälligkeit der Bewertung wenn lediglich der Endzustand mit einem Grenzwert ver-

glichen wird. In beiden Fällen würde in die Bewertung eine Überschreitung des Grenzwertes 

von jeweils 5 Einheiten eingehen, obwohl in Prozess 1 die tatsächlichen Prozessemissionen nur 

3 Einheiten betragen und in Prozess 2 hingegen 5.5 Einheiten. Außerdem wird anscheinend in 

Prozess 2 qualitativ hochwertiges Wasser verschmutzt. Dagegen wird in Prozess 1 Wasser mit 

schlechterer Qualität verwendet und durch den Prozess wird die Schadstoffkonzentration erhöht, 

allerdings nicht in gleicher Höhe wie in Prozess 2. 
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Abbildung 8-12 Visualisierung einer Bewertung nur mit Hilfe der Berechnung der Differenz von Aus-
gangsqualität zum Grenzwert. Die y-Achse bezeichnet die Stoffkonzentration.  

Würde nur die Inputqualität als Benchmark für die Bewertung der Qualitätsveränderung durch 

den Prozess verwendet, könnte die Bewertung verzerrt werden. Ein Vorteil der Verwendung der 

Inputqualität als Benchmark wäre, dass nur die Emissionen bewertet werden, die tatsächlich 

durch den Prozess verursacht werden. Die Verschlechterung bzw. Verbesserung der Wasserqua-

lität durch die Verwendung würde abgebildet werden. Aber, selbst wenn der Output schlechter 

ist als der Input, muss der Output noch lang nicht unbrauchbar sein. Deshalb wird allein mit 

Hilfe der Input-Benchmark keine Aussage über die Schwere der Qualitätsverschlechterung ge-

troffen. 

Als Konsequenz dieser Überlegungen erscheint es also sinnvoll, die beiden Elemente „Grenz-

wert“ und „Inputqualität“ in die Berechnung des Bewertungsfaktors einzubeziehen, was in der 

hier vorliegenden Arbeit auch erfolgt ist (vgl. Kapitel 8.4.4.4). Der hier vorgeschlagene Bewer-

tungsansatz berücksichtigt sowohl den Abstand zwischen Ausgangs- und Endqualität als auch 

das Verhältnis zwischen Endqualität und Grenzwert. Der Prozess, bei dem sich die Stoffkon-

zentration im Vergleich zum Ausgangswert verringert und diese gleichzeitig unter den Grenz-

wert sinkt, schneidet am besten ab. Prozesse, durch deren Verlauf sich die Wasserqualität ver-

schlechtert und deren Endkonzentrationen gleichzeitig den Grenzwert überschreiten, werden am 

schlechtesten bewertet.  
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Verwendung von Grenzwerten 

Für die Berechnung des Indikatorwertes werden strenggenommen Immissionsgrenzwerte
1
 be-

nutzt, um Emissionen zu beurteilen (Vgl. Abschnitt 8.4.4.6). Um die Bewertung dennoch mit 

Hilfe von Grenzwerten durchzuführen, liegt die vereinfachende Annahme zugrunde, dass die 

entlassene Menge über die Zeit ein Gewässer bildet und dieses dann die geforderten Grenzwerte 

einhalten muss. 

Allgemein betrachtet ist der Einsatz von Grenzwerten für die Bewertung diskussionswürdig. 

Grenzwerte bieten allerdings einen Anhaltspunkt für die Bewertung, da sie von der Gesellschaft, 

oft auf Grundlage von Forschungsergebnissen, bereits als bedenkliche Schwellen identifiziert 

wurden. Die Entscheidung für den Einsatz der Güteklassifikation als Grenzwert ist sehr norma-

tiv. Die Verwendung anderer Grenzwerte führte zu abweichenden Ergebnissen der Bewertung 

und wird deshalb in einer Sensitivitätsanalyse im Kapitel 10.5 der Arbeit überprüft. 

Verwendung von Default-Werten  

Für die vorgeschlagene Berechnung können als Parameter bei Mangel an tatsächlich gemesse-

nen Daten auch Default-Werte eingesetzt werden. Jedoch kann es dadurch zur fehlerhaften Be-

wertung durch Unter- bzw. Überschätzung kommen. Die folgenden Beispiele sollen auf einige 

der möglichen Fehlerquellen aufmerksam machen.  

Ein Anwender verwendet qualitativ hochwertiges Wasser aus der Region, besitzt aber keine 

Daten über die jeweilige Beschaffenheit. Stattdessen legt er Vorgabewerte für seine Bewertung 

zu Grunde. Seine realen Werte liegen also unterhalb der für die Berechnung verwendeten Vor-

gabewerte. Liegen die Konzentrationen im Output des Prozesses über den Inputkonzentrationen, 

könnte es sein, dass die Qualitätsveränderungen durch den Prozess des Anwenders unterschätzt 

würden. 

Im anderen Fall verwendet der Anwender niedrigere Vorgabewerte als seine realen Ausgangs-

konzentrationen. Verringern sich die Konzentrationen der Wasserinhaltsstoffe durch seinen 

Prozess, liegen danach allerdings noch über den niedrigen Default-Ausgangswerten wird eine 

Erhöhung der Konzentration berechnet, obwohl sich die Wasserqualität in Wirklichkeit verbes-

sert hat. Die tatsächlichen Veränderungen werden also überschätzt. Genauso kann es zu Über- 

bzw. Unterschätzungen kommen, wenn statt gemessener Endwerte Vorgabewerte verwendet 

werden. Solche Quellen von Unsicherheiten sollten in der Dokumentation beschrieben und dis-

kutiert werden. 

  

                                            
1
 Immissionen: Verunreinigungen der Luft, des Bodens oder Wassers, die auf Lebewesen oder Gegenstände einwir-

ken. Zulässige Konzentrationen werden durch festgelegte Höchstwerte gesetzlich geregelt (Umwelt-Lexikon: 

http://www.umweltdatenbank.de) 
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Bewertung von industriellen und biologischen Produktionsprozessen 

Der vorgeschlagene Ansatz für die qualitative Bewertung ist für industrielle Produktionsprozes-

sen und deren Abwässer anwendbar. Schwieriger ist dagegen die Anwendung bei biologischen 

Produktionsprozessen, da Stoffkonzentrationen im Input und Output des Systems nur unzu-

reichend ermittelt werden können und darüber hinaus nur schwer von der Umwelt und deren 

Einflüssen abgetrennt werden können. Effekte, die durch den Produktionsprozess hervorgerufen 

werden und natürliche Einflüsse können nur schwer auseinandergehalten werden.  

Darüber hinaus muss darauf geachtet werden, dass das biologische Produktionssystem sinnvoll 

abgegrenzt wird, damit die Inputs und Outputs sowie deren qualitative Veränderungen soweit es 

möglich ist, eindeutig bestimmt werden können. 

Auch bei der Verwendung von Regenwasser als Inputgröße ist die Bewertung der Qualität mit 

verschiedenen Schwierigkeiten verbunden. Es sollte dabei im Einzelfall entschieden werden, ob 

die Qualität von Regenwasser in die Bewertung einbezogen wird. Es wäre auch möglich, Re-

genwasser grundsätzlich als neutral und unbelastet einzustufen, was die Umsetzung des Metho-

denvorschlags vereinfacht, aber unter Umständen Ungenauigkeiten hervorruft. In der Fallstudie 

in Kapitel 10.4 wird der Umgang mit Regenwasser bei der Bewertung demonstriert. 
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9 Gesamtbeurteilung der neuen Methode 

Die hier vorgestellte Ökobilanz-Methodenerweiterung ermöglicht es, die Bedeutung einer Ver-

wendung von Wasser in Bezug auf die regionale Wasserverfügbarkeit einzuschätzen, sowie das 

Ausmaß der Verunreinigung des verwendeten Wassers zu beurteilen. Durch die Berechnung 

einer einzigen Kennzahl lassen sich sowohl quantitative Aspekte der Wasserverwendung als 

auch qualitative Veränderungen des verwendeten Wassers durch einen Wert abbilden. Die Ge-

samtaussage des mit Hilfe der vorgestellten Methode ermittelten Wirkungsindikatorwertes wur-

de bereits im Kapitel 8.4.5 erläutert. Aufgrund eines erhöhten Indikatorwerts gegenüber dem 

tatsächlichen Verbrauch wird die betrachtete Wasserverwendung als potentiell problematisch 

eingestuft. Dabei sollte das Ergebnis der Wirkungsbewertung jedoch nicht als „Verbrauch“ 

kommuniziert werden, da er eine theoretische Größe ist. Entsprechend dieser Logik müsste ein 

negativer Indikatorwert als potentiell positiv eingeordnet werden. Die Kommunikation eines 

solchen Ergebnisses könnte u.U. Wiederstände hervorrufen, obwohl es in einigen Fällen durch-

aus gerechtfertigt ist. So werden zum Beispiel unter Waldflächen, durch die Filterwirkung der 

Wurzeln und des allgemeinen Bodengefüges, hochwertige Grundwasserressourcen gebildet. Des 

Weiteren sind Fälle aus Wüstengegenden bekannt, wo durch die Aufbereitung von Abwässern 

aus entsalztem Meerwasser künstliche Seen mit Süßwasser entstehen (Shapiro 2012). Auch in 

perhumiden Gebieten mit deutlichen Wasserüberschüssen und sehr hohen Grundwasserständen 

in denen sich Moore bilden, wie auch in Marschgebieten, kann ein Wasserverbrauch durchaus 

als positiv angesehen werden. 

Mit Hilfe der vorgeschlagenen Methode lässt sich der Verbrauch verschiedener Wasserarten in 

eine gemeinsame Einheit umrechnen, um diese danach miteinander vergleichen zu können. 

Dadurch können, im Unterschied zu vorhergehenden Methoden, sowohl blaue als auch grüne 

Wasserflüsse in die Bewertung einbezogen werden. Das ermöglicht den Vergleich von Produk-

ten, deren Erzeugung auf technischen oder biologischen Prozessen beruht. Für jede der ver-

brauchten Wasserarten werden eigene Charakterisierungsfaktoren berechnet. Wasserarten, die 

für das Produkt keine Rolle spielen, werden bei der Charakterisierung nicht betrachtet. 

Eine Unterscheidung zwischen verschiedenen blauen Wasserarten, wie Grundwasser oder Ober-

flächenwasser wird im Rahmen der Methode nur für die Bewertung der qualitativen Verände-

rungen vorgenommen. Bei der mengenmäßigen Beurteilung wird zwischen der Verwendung 

verschiedener sekundärer blauer Wasserarten unterschieden, wodurch sich die hier präsentierte 

Methode von bisherigen Vorschlägen unterscheidet. Wie auch von Tendall et al. (2013) ange-

merkt, ist die Differenzierung zwischen verschiedenen Wasserarten besonders für die Bewer-

tung  in Regionen von Bedeutung, in denen die Wasserversorgung von einer bestimmten knap-

pen Wasserressource abhängig ist. In die Ermittlung der regionalen Wasserknappheit werden 

neben klimatischen auch infrastrukturelle, vom Menschen beeinflusste Faktoren einbezogen. 

Denn einer zu geringen natürlichen Wasserverfügbarkeit kann durch infrastrukturelle Maßnah-

men entgegengewirkt werden. Diese Überlegungen gehen ebenfalls der Methodenentwicklung 

von  Boulay et al. (2011) voraus. Sowohl im vorliegenden Methodenvorschlag als auch bei Bou-

lay et al. (2011) werden anthropogene Maßnahmen, die die Wasserknappheit kompensieren bei 

der Wirkungsbewertung berücksichtigt. 
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Die Methodenerweiterung erweitert den Satz der Wirkungsindikatoren einer Ökobilanzstudie 

um einen wesentlichen Umweltaspekt und ermöglicht damit beispielsweise eine Abwägung 

zwischen der Wasserverwendung und Klimawirkungen. Die Methode ermöglicht die Quantifi-

zierung der Wirkungskategorie “Süßwasserverbrauch“. Damit verbundene Auswirkungen auf 

die Umwelt könnten zum Beispiel die Qualität von Ökosystemen, die menschliche Gesundheit 

oder die Ressourcenverfügbarkeit sein. Mit Hilfe der Methode können allerdings keine konkre-

ten Wirkungen auf bestimmte Wirkungsendpunkt berechnet werden, da es sich um eine Mid-

point-Methode handelt. Dieses Vorgehen wurde bewusst gewählt, da die Wasserverwendung 

viele verschiedene Wirkungsmechanismen hervorrufen kann, die unmöglich mit einem einzigen 

Indikatorwert abgebildet werden könnten. Für eine Endpoint-Betrachtung nahe an Einzeleffek-

ten sind Kenntnisse über Kausalzusammenhänge sowie über Orts- und Zeitbezüge nötig, was 

die Erhebung großer Datenmengen erforderte und daher derzeit nicht konsequent über den ge-

samten Lebensweg durchzuhalten wäre. Dennoch erfüllt die Methode sowohl die Anforderun-

gen der Ökobilanznorm ISO 14044 als auch der Water Footprint-Norm ISO 14046, die eine 

Festlegung von Wirkungsindikatoren an jeder Stelle der Wirkungsmechanismen des Charakteri-

sierungsmodells erlauben.  

Der mit Hilfe der vorgestellten Methode berechnete Wirkungsindikatorwert könnte allerdings zu 

einem späteren Zeitpunkt vom Nutzer als Grundlage für die Berechnung konkreter Wirkungen 

auf verschiedene Endpunkte herangezogen werden. Die konsistente Umrechnung der Wasserar-

ten und deren quantitative und qualitative Bewertung bieten dafür eine geeignete Grundlage. 

Außerdem gehen durch die Erfassung in der Sachbilanz Informationen über die tatsächlich ver-

wendeten Wassermengen nicht verloren und könnten zu einem späteren Zeitpunkt auch für die 

Berechnung neuer Wirkungskategorien verwendet werden.  

Die hier präsentierte Bewertungsmethode ähnelt einer Water Footprint-Methode, weil eine be-

wertete Menge Wasser als Indikatorwert berechnet wird, die nicht dem tatsächlichen Wasser-

verbrauch des Produktsystems entspricht. Die Methode orientiert sich aber stärker an der Struk-

tur und den Vorgaben für die Wirkungsbewertung in Ökobilanzen und versteht sich in erster 

Linie als Ökobilanzmethode für eine Midpoint-Bewertung. Durch die Verwendung der Ökobi-

lanzstruktur ergibt sich bei dieser Methode der Vorteil, sowohl die real verbrauchten Mengen 

darstellen zu können als auch die bewerteten Menge. Dadurch wird ersichtlich, welche Mengen 

der verschiedenen Wasserarten in den Prozess gelangen, in diesem verwendet werden und wie-

der abgegeben werden. 

In weiten Teilen entspricht die präsentierte Methodenerweiterung den Anforderungen der neuen 

ISO Norm 14046 für Water Footprints. Sie könnte daher auch zur Berechnung von Water Foot-

prints eingesetzt werden. Die ISO 14046 legt eindeutig fest, dass ein normkonformer Water 

Footprint auf einer Ökobilanz basiert, d.h. alle Stationen innerhalb des Lebenswegs eines be-

trachteten Produktes, Prozesses etc. berücksichtigt werden. Sie kann dabei entweder für sich 

allein stehen oder aber ein Teil einer vollständigen Ökobilanz sein kann. Sie sollte umfassend 

sein, indem sie alle relevanten Einflüsse auf Umwelt, Mensch und Ressourcen in Bezug auf 

Wasser einbezieht. Weitere Anforderungen der ISO 14046 für Water Footprint-Methoden, die 

von der hier vorgestellten Methode erfüllt werden sind: 
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 modularer Aufbau,  

 Aufzeigen potentieller Umweltwirkungen in Verbindung mit der Wasserverwendung,  

 Berücksichtigung relevanter geografischer und zeitlicher Dimensionen,  

 Berücksichtigung quantitativer und qualitativer Aspekte der Wasserverwendung,  

 basierend auf hydrologischen Grundlagen, 

 Unterscheidung zwischen verschiedenen Wasserarten, 

 Berücksichtigung regionaler bzw. lokaler Einflussfaktoren auf die Bewertung soweit wie 

möglich, 

 Berücksichtigung saisonaler Effekte, wenn sie für die Bewertung von Bedeutung sind, 

 Berechnungen der potentiellen Wirkungen bezogen auf eine funktionale Einheit. 

Dazu soll angemerkt werden, dass die Entwicklung der vorliegenden Arbeit mehr oder weniger 

parallel zur Entstehung der Norm verlief und dass die hier vorgestellte Methode erst nach Ab-

schluss mit der im August 2014 veröffentlichten Norm verglichen wurde. Aus diesem Abgleich 

kann abgeleitet werden, dass die hier präsentierte Methode normkonform ist und daher auch für 

Water Footprint Studien angewendet werden kann, da die Norm selbst keine konkreten metho-

dischen Vorgaben macht, sondern lediglich den Rahmen für die Durchführung und die Doku-

mentation von Water Footprint Studien vorgibt. 

In einigen Teilen ähnelt die hier präsentierte Methode außerdem den Ansätzen von Berger et al. 

(2014) und von Ridoutt and Pfister (2013). Aspekte beider Arbeiten werden aufgegriffen und 

weiterentwickelt. Berger et al. (2014) bezieht in die Berechnung seines Charakterisierungsfak-

tors ebenfalls den Aspekt des Evapotranspirationsrecycling in der Atmosphäre ein, wodurch die 

Verwendung von grünem Wasser nicht vollständig als Verbrauch angerechnet wird. Bei Ridoutt 

& Pfister (2013) findet sich ebenfalls der Ansatz, dass Quantität und Qualität zusammen bewer-

tet werden. Knappheit wird im hier präsentierten Ansatz anhand von monatlichen Daten in 

Kombination mit Speicheränderungen vorgenommen. Das stellt eine Weiterentwicklung des 

Water Stress Index-Ansatzes von Pfister et al. (2009) dar. Außerdem ist die konsistente Um-

rechnung verschiedener Wasserarten in blaues Wasser eine Neuerung, auf dessen Grundlage 

sich die hier entwickelten quantitativen und qualitativen Indizes problemlos miteinander addie-

ren lassen. Dadurch können neben blauem bzw. grauem Wasser weitere Wasserarten in die Be-

wertung einbezogen werden. Insbesondere in der Einbindung grüner Wasserflüsse in die Bewer-

tung und dem daraus resultierenden Fokus auf biologische Produktionssysteme unterscheidet 

sich die hier vorgestellte Methode von bisherigen Vorschlägen. Die vorgeschlagene Methode 

ermöglicht es erstmals, biologische und technische Produktionssysteme im Rahmen einer Be-

wertung miteinander zu vergleichen. 

Die Methode ist dafür geeignet, die Bewertung auf Grundlage regionale Aspekte durchzuführen. 

Eine Voraussetzung dafür ist jedoch eine entsprechende Datenverfügbarkeit. Es könnte aller-

dings unter Umständen schwierig sein, die jeweiligen Daten in geeigneter Form zu akquirieren. 

Die in den entsprechenden Kapiteln gennannten Datenquellen liefern zumindest einen ersten 

Anhaltspunkt, wo geeignete Daten in welcher Form zur Verfügung stehen. 
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10 Anwendungsbeispiel 

10.1 Gegenstand 

Im Folgenden soll die Anwendung der zuvor beschriebenen Methode anhand eines Beispiels 

demonstriert werden. Dazu wird die Holzerzeugung in Kurzumtriebsplantagen herangezogen. 

Bei Kurzumtriebsplantagen handelt es sich zumeist um den Anbau von schnellwachsenden 

Bäumen auf landwirtschaftlich genutzten Flächen. Eine vergleichbare Kultur auf einer forstli-

chen Fläche ist vor allem aus rechtlichen Gründen selten und soll deshalb im Folgenden nicht 

im Mittelpunkt der Betrachtungen stehen. Es wurde ein biologisches Produktionsverfahren ge-

wählt, um die Funktionalität der Methode für diesen Bereich zur überprüfen, der in bisherigen 

Methoden nicht ausreichend erfasst wurde, aber gerade in Bezug auf die Wasserverwendung 

und seinen Einfluss auf den Wasserhaushalt von Bedeutung ist. 

Hier wird die Methode exemplarisch auf den Wasserverbrauch im Hauptproduktionsprozess 

angewendet. Für eine vollständige Ökobilanz der Produktion von Holz in Kurzumtriebsplanta-

gen müsste natürlich auch der Wasserverbrauch in allen Inputflüssen einschließlich der Hinter-

grunddaten in der Bilanz berücksichtigt werden und in die Wasserverbrauchsbewertung einflie-

ßen.  

10.2 Kurzumtriebsplantagen  

10.2.1 Allgemeine Informationen  

Eine Kurzumtriebsplantage wird zumeist mit Steckhölzern begründet, die auf einer vorbereite-

ten Fläche meist maschinell ausgebracht werden. Die Pflanzzahlen richten sich nach der Baum-

art und der geplanten Nutzung. Für eine spätere energetische Nutzung des Holzes ist die Ver-

wendung höherer Pflanzenzahlen vorteilhafter als für eine stoffliche. Ein wichtiges Kriterium 

für den Anwuchserfolg ist dabei die Wasserverfügbarkeit. Bei geringem Wasserangebot kann 

auch auf bewurzelte Steckhölzer oder Setzstangen zurückgegriffen werden. Bei starker Begleit-

vegetation ist im ersten Jahr nach der Pflanzung eine zusätzliche Unkrautbekämpfung notwen-

dig (Schildbach et al. 2010). Je nach Wuchsleistung wird die Fläche nach 3-5 Jahren beerntet. 

Dabei werden die Stämme mit Hilfe einer Erntemaschine oder anderer Verfahren kurz über dem 

Boden abgeschnitten. Der Wurzelstock verbleibt im Boden und schlägt mit mehreren Trieben 

wieder neu aus. Nach 3-5 Jahren kann erneut geerntet werden. Nach welcher Zeit der Stock 

seine Ausschlagfähigkeit verliert, ist durch den Mangel an Langzeituntersuchungen noch nicht 

genau bekannt. In der Literatur wird zumeist von einer Nutzungsdauer von bis zu 30 Jahren 

ausgegangen (Lewandowski 2009). Danach kann die Fläche wieder landwirtschaftlich genutzt 

werden oder die Plantage erneuert werden. 

10.2.2 Wasserbedarf und Einfluss auf Wasserhaushalt und Wasserqualität  

Im Allgemeinen ist die Wasserverfügbarkeit für den erfolgreichen Anbau von Kurzumtriebs-

plantagen von entscheidender Bedeutung. Werden 40% der nutzbaren Feldkapazität unterschrit-
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ten, reagieren europäische Baumarten mit reduzierten Wuchsleistungen. Standorte mit Grund-

wasserständen von 0,6 -1,5 m Tiefe sind für die Pflanzenwurzeln erreichbar und machen die 

Plantage unabhängig von im Boden gespeichertem Wasser (Petzold et al. 2010). 

Wird auf einer Ackerfläche eine Kurzumtriebsplantage angelegt, verändern sich für diese Fläche 

die Wasserhaushaltsparameter. Wie in einigen Studien gezeigt werden konnte, zeichnen sich 

Kurzumtriebsplantagen durch eine höhere Interzeption und Transpiration gegenüber landwirt-

schaftlichen Kulturen aus und haben dadurch einen höheren Wasserverbrauch als landwirt-

schaftliche Kulturen (Knust 2007; Busch 2009; Petzold et al. 2009a). Dies ist auch auf eine 

längere Vegetationsperiode der Bäume zurückzuführen, die bis zum Einbruch der ersten Fröste 

andauert, während Ackerkulturen teilweise schon im August geerntet werden. Die jeweilige 

Höhe der Transpiration ist jedoch auch von Standortparametern wie Niederschlagsmenge, Tem-

peratur und Bodeneigenschaften abhängig (Busch 2009). Zugleich hat auch die gewählte Um-

triebszeit der Plantage einen Einfluss auf den Wasserverbrauch. Bei längeren Umtriebszeiten 

besteht ein höherer Wasserverbrauch als bei kurzen, denn mit dem Alter der Plantage nehmen 

die Interzeptionsverluste zu (Allen et al. 1999).  

Durch den höheren Wasserverbrauch und die größere Interzeption unter KUP-Plantagen verrin-

gert sich der Sickerwasserstrom und es kommt zu einer Absenkung der Grundwasserneubil-

dungsrate im Vergleich zu Ackerkulturen (Hall 2003; Bungart & Hüttl 2004; Busch 2009; 

Petzold et al. 2009a). Andererseits kann diese Eigenschaft auch gezielt in hochwassergefährde-

ten Regionen eingesetzt werden. Durch die intensive Durchwurzelung des Bodens wird die In-

filtrationsfähigkeit erhöht, die Böden sind weniger schnell gesättigt und können deshalb mehr 

Wasser aufnehmen. Dadurch wird der Oberflächenabfluss verringert, was zu geringerer Erosion 

und damit zu geringerer Sedimentbildung in Talsperren führt (Petzold et al. 2009a). Durch den 

reduzierten Sickerwasserstrom, aber auch durch geringere Düngergaben im Vergleich zu 

Ackerkulturen, verlagern sich weniger Nitrat oder andere Nährstoffe ins Grundwasser (Petzold 

et al. 2009a). Während der Etablierungsphase sowie bei Rückwandlung der Fläche besteht die 

Gefahr, dass verstärkt Nitrat ausgewaschen wird. In der Zeit dazwischen ist das Risiko geringer 

(Aronsson et al. 2000; Hall 2003; Dimitriou et al. 2009); die Wasserqualität verbessert sich also 

im Allgemeinen durch die Etablierung von KUP (Dimitriou et al. 2009). 

Wie sich jedoch diese Effekte auf Landschaftsebene auswirken, konnte noch nicht abschließend 

geklärt werden. Einige Autoren (Stephens et al. 2001; Hall 2003; Dimitriou et al. 2009) halten 

den Einfluss auf ein Einzugsgebiet für gering, solange nur Teile des Gebiets mit Kurzumtriebs-

plantagen bepflanzt werden. Negativ könnte sich der großflächige Anbau von Kurzumtriebs-

plantagen in Gebieten mit geringem Niederschlag oder im Einzugsgebiet sensibler aquatischer 

Ökosysteme auswirken, die auf eine ständige Wasserzufuhr angewiesen sind (Dimitriou et al. 

2009; Lamersdorf et al. 2010). 

10.2.3 Parameter für die Beschreibung des Wasserhaushalts unter Kurzumtriebs-
plantagen 

Für die Erfassung der Einflüsse der Kurzumtriebsplantagenwirtschaft auf den Wasserhaushalt 

sind vor allem die Parameter Niederschlag, Oberflächenabfluss, Evapotranspiration und die 
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Feldkapazität des Bodens relevant. Die Feldkapazität (FK) bezeichnet die Menge Wasser, die 

maximal im Boden gegen die Schwerkraft gehalten werden kann und  für das Pflanzenwachs-

tum zur Verfügung steht. Das gesamte pflanzenverfügbare Wasser setzt sich aus der verfügba-

ren Feldkapazität sowie dem kapillaren Aufstieg aus dem Grundwasser zusammen (K). Die 

Höhe der Feldkapazität hängt wiederum vom Infiltrationsvermögen, der Durchlässigkeit und 

dem Speichervermögen des Bodens ab. Diese Bodenparameter bestimmen auch den ober- und 

unterirdischen Abfluss und damit auch die Hochwassergefährdung eines Gebiets. In einen Bo-

den mit hohem Infiltrationsvermögen dringt schnell Regenwasser ein und gelangt erst später in 

den Vorfluter. Bei einem niedrigen Infiltrationsvermögen erreicht das Regenwasser schneller 

den Vorfluter und fließt damit zum größten Teil oberflächlich ab. Somit ist der Oberflächenab-

fluss in Gebieten mit niedriger Infiltrationsrate höher als in Gebieten mit hoher Infiltrationsrate. 

Höhere Durchlässigkeit und ein hohes Speichervermögen von Böden eines Gebiets bedingen 

niedrige Hochwasserabflussganglinien und niedrige jährliche Abflussraten.  

Wichtige Parameter zur Erfassung von Veränderungen des Wasserhaushalts durch den Anbau 

von KUP sind:  

 Interzeption  

 Evapotranspiration  

 Oberflächenabfluss  

 Grundwasserneubildungsrate  

 Wasserqualität  

Die genannten Parameter können sich durch die Anpflanzung von Kurzumtriebsplantagen auf 

zuvor landwirtschaftlich genutzten Flächen verändern. Typische Werte für die einzelnen Ele-

mente der Evapotranspiration, die auf KUP-Versuchsflächen gemessen wurden, sind neben dem 

jeweiligen Niederschlag in Tabelle 10-1 zusammengefasst.  

 



 

 

Tabelle 10-1  Zusammenstellung von Wasserhaushaltsdaten verschiedener KUP-Versuchsflächen (P = Niederschlag; T = Transpiration; E = Evaporation; I = Inter-
zeption; ET = Evapotranspiration) 

    
Wasserhaushaltgröße [mm/Jahr] 

Quelle Ort P T T/P E E/P I I/P ET ET/P Zeitraum 
Alter 

Plantage 

Petzold et al. (2009b) Methau 760 370 0,49 110 0,14 190 0,25 670 0,88 1997-2007 8; 9 

(Petzold et al. 2009a) Simulation 752 388 0,52 111 0,15 187 0,25 686 0,91 1996-2007 8; 9 

(Lamersdorf et al. 2010) Methau  768 400 0,52 125 0,16 181 0,24 706 0,92 1996-2008 8; 9 

 Köllitzsch 526 244 0,46 108 0,21 146 0,28 498 0,95 1996-2008 
1 bzw. 

4 

 Tharandt 957 453 0,47 118 0,12 205 0,21 776 0,81 1996-2008 k.A. 
 Pommritz 685 351 0,51 111 0,16 172 0,25 634 0,93 1996-2008 k.A. 

(Bungart & Hüttl 2004) Welzow Süd  749 266 0,36 138 0,18 138 0,18 542 0,72 1996-2002 8 

  Welzow 749 241 0,32 147 0,20 132 0,18 520 0,69 1996-2002 8 

(Lamersdorf & Schulte-Bisping 2010) Georgenhof  717 359 0,50 100 0,14 172 0,24 631 0,88 2006-2008 13 

(Knur et al. 2007) Neuruppin  583 252 0,43 98 0,17 172 0,30 522 0,90 1996-2004 9 

 Lindenberg  634 281 0,44 106 0,17 171 0,27 558 0,88 1996-2004 9 

 Neuruppin 585 223 0,38 122 0,21 118 0,20 463 0,79 1996-2004 3 

arith. Mittel  705 319 0,45 116 0,17 165 0,24 600 0,86   

Standardabweichung  114 76 0,07 15 0,03 26 0,04 97 0,08   

 

 1
8

9
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10.3 Anforderungen an die Ökobilanzierung bei der Bewertung der 
Wasserverwendung durch KUP 

Der Anbau von Kurzumtriebsplantagen auf landwirtschaftlichen Flächen stellt einen biologi-

schen Produktionsprozess dar. Dieser wird durch den natürlichen Ablauf des Pflanzenwachs-

tums geprägt. Eine ausreichende Wasserversorgung ist essentiell für die Produktion. Der Zu-

wachs steigt mit zunehmender Wasserverfügbarkeit (Röhle et al. 2008). Mehr Niederschlag 

bedeutet gleichzeitig mehr Transpiration, welche mit dem Zuwachs bis zu einem Optimum, je 

nach ökologischer Toleranz der Pflanze, korreliert. Die Bilanzierung des Wasserverbrauchs bei 

der biologischen Produktion, also im land- bzw. forstwirtschaftlichen Bereich ist deshalb durch 

einige Besonderheiten gekennzeichnet. Nur mit der ausreichenden Menge an Wasser kann tat-

sächlich das gewünschte Produkt erzeugt werden. Bäume nutzen, im Gegensatz zu landwirt-

schaftlichen Kulturen, nicht nur im Boden gebundenes Niederschlagswasser, sondern meist 

auch das kapillar aufsteigende Grundwasser (Petzold et al. 2010). Des Weiteren spielt die 

Transpiration der Pflanzen auf überregionaler Ebene eine wichtige Rolle für den Antrieb des 

Wasserskreislaufs. Eine Bewertungsmethode, die den Wasserverbrauch biologischer Produkti-

onsprozesse im Allgemeinen und den des KUP-Anbaus im Speziellen untersucht, sollte diese 

Aspekte entsprechend berücksichtigen. Deshalb wird ein besonderes Augenmerk auf die Kenn-

größen der Grünwasserbewertung und die klimatische Wasserverfügbarkeit im Gebiet gelegt. 

Diese Aspekte haben Auswirkungen auf die Wasserverfügbarkeit für Menschen und angrenzen-

de Ökosysteme, sowie auf Erosion und Sedimentbildung. Als wichtige Angaben auf Ebene des 

Wassereinzugsgebiets sollten in der Sachbilanz Wasserhaushaltsgrößen wie jährlicher Nieder-

schlag und nutzbare Feldkapazität, Evapotranspirationsraten und ggf. der Grundwasserspiegel 

erfasst werden. Des Weiteren sollten auf der Verbrauchsseite Angaben zum im Produkt gespei-

cherten Wasser ermittelt werden.   

Der anthropogen gesteuerte Produktionsbereich und die Umwelt sind bei einem land- oder 

forstwirtschaftlichen Produktionsprozess schwieriger gegeneinander abzugrenzen, als bei einem 

industriellen Produktionsprozess. Die Produktionssphäre ist in diesem Fall ein Teil eines, wenn 

auch anthropogen überprägten, Ökosystems. Für eine ökobilanzielle Bewertung, die die Aus-

wirkungen von anthropogen bestimmten Produktionsprozessen untersucht, muss die Produkti-

onsfläche zeitlich und räumlich gegenüber der umgebenden Umwelt abgegrenzt werden. 

Heuvelmans et al. (2005) argumentieren, dass alle Veränderungen an den Standorteigenschaften 

während der Produktionsphase nicht von Interesse für die LCA sind, da sie laut Definition zur 

Technosphäre gehören. Nur langfristige Veränderungen würden dann durch die LCA erfasst und 

deshalb wäre auch die zeitliche Abgrenzung des Systems in diesem Fall sehr wichtig. 
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10.4 Case Study: Wasserverwendung für Holz aus 
Kurzumtriebsplantagen 

Beschreibung der Ausgangsbedingungen: 

- Kurzumtriebsplantage im Tiefland von Nordsachsen und Südbrandenburg (Ostdeutschland, 

Mitteleuropa) – Referenz AGROWOOD-Projekt (Bemmann & Knust 2010) 

- gemäßigtes Klima am Übergang von maritimen zu kontinentalem Klima (abnehmender Mee-

reseinfluss trockener und wärmer als weiter westlich gelegenere Gebiete) 

- Kurzumtriebsflächen unterschiedlicher Größe in der Nähe der folgenden Orte: Köllitzsch, 

Haide, Gröden, Skäßchen, Großthiemig, Schraden, Lauchhammer, Grünewald, Nochten und 

Schönheide (laut Bemmann & Knust 2010) 

Tabelle 10-2  Durchschnittliche Anteile von Transpiration, Interzeption, und Evaporation am Ge-
bietsniederschlag für Kurzumtriebsplantagen (ermittelt aus Werten in Tabelle 10-1) 

  arith. Mittel Standardabweichung 

Transpiration 45% 0,06 

Interzeption 24% 0,04 

Evaporation 17% 0,03 

Evapotranspiration 86% 0,08 

 

10.4.1 Systemgrenzen 

- Holzerzeugung in einer Kurzumtriebsplantage aus Pappel 

- Das Produktionssystem Kurzumtriebsplantage bezieht auch den Boden- und Luftraum um 

die Pflanzen ein  

- in Ostdeutschland (Brandenburg, nördliches Sachsen – Projektgebiet AGROWOOD) 

- Betrachtung der Plantage von der Pflanzung bis zur Ernte; Wasserbedarf junger Pflanzen 

ist geringer als der von älteren Pflanzen; vereinfachend werden hier Durchschnittswerte für 

Plantagen verschiedener Altersklassen angenommen 

- Funktionale Einheit: 1 kWh Strom aus Pappelholz von einer Kurzumtriebsplantage 
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Abbildung 10-1 Systemgrenzen des Fallbeispiels (übernommen von Abbildung 8-5) 

10.4.2 Datengrundlage 

Allgemein 

Definition des betrachteten Gebiets: Nordsachsen, Südbrandenburg = Flussgebiet Elbe 

Jährlicher Zuwachs der KUP:  8 t atro∙ha
-1

∙a
-1

 (netto Erntemenge) 

Umtriebszeit:  4 Jahre 

Rotationen (Anzahl):  4 

Standdauer:  4 Jahre * 4 = 16 Jahre 

Erntezeitpunkt:Feuchte (u) nach Ernte:  Winter: 100% 

Wassermenge in Holz (nach Ernte):  128.000 l/ha 

Netto Erntemenge insgesamt:  8∙4 ∙4 = 128 t atro ha
-1

 

Feuchte (u) nach Trocknung:  33% 

Heizwert Hu(33%) =  13.3 MJ kg
-1

 

Masse (feucht u=33%) = 170,24 t 
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elektrische Effizienz der Feuerungsanlage:  31% 

Stromerzeugung (insgesamt):  194.972 kWh ha
-1

 ≈ 195 MWh 
ha-1

 

Daten der KUP für Grünwasserindex 

Transpiration (T): 247 mm a
-1

 

Interzeptionsverdunstung (I):  130 mm a
-1

 

Evaporation (E):  92 mm a
-1

 

Sickerung (seepage Sp):  79 mm a
-1

 

laut Faustformel in der Biomasse gebundenes Wasser: 3,6% der transpirierten Wassermenge 

Umrechnung der Einheiten 

1 ha = 10.000 m² 

1 m³ = 1000 l 

1 mm/a = 0,001 m³/m² = 1l/m²*10.000 m² = 10.000 l ha
-1

 a
-1

 

Daten für Klima- und Speicherindex 

Für die Berechnung von Klima- und Speicherindex werden die folgenden Informationen bzw. 

Daten benötigt: 

- monatliche Niederschlagsmenge (Pm) 

- monatliche potentielle Evapotranspiration (pETm)  

- nutzbare Feldkapazität für 1m Bodenhorizont (nFK10) 

Tabelle 10-3 enthält einen Überblick über die flächengewichteten Mittelwerte für das Flussge-

biet der Elbe. Da es sich hier um einen biologischen Produktionsprozess handelt, muss zur Be-

rechnung des Klima-, bzw. des Speicherindex die nutzbare Feldkapazität verwendet werden, da 

diese für die Wasserversorgung der Pflanzen eine größere Rolle spielt, als die Feldkapazität.  
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Tabelle 10-3  Flächengewichtetes Mittel des Niederschlags, der potentiellen Evapotranspiration und 
der nutzbaren Feldkapazität für das Flussgebiet der Elbe 

 P   [in mm] 

  jährlich Jan Feb Mrz Apr Mai Jun Jul Aug Sep Okt Nov Dez 

P
1
 548 42,9 33,5 40,1 36,7 47,1 53,1 56,2 53,8 45,0 39,7 46,6 53,1 

pET
2
  571 11,4 17,1 34,2 57,1 79,9 85,6 91,3 79,9 51,4 34,2 17,1 11,4 

Anteil
3
  2% 3% 6% 10% 14% 15% 16% 14% 9% 6% 3% 2% 

nFK10
4
  176              

 

Weitere Informationen, die für die Ermittlung der Wasserverfügbarkeit benötigt werden:  

Nutzergruppe: Pflanzenproduktion (Land- bzw. Forstwirtschaft) 

Bewertungsebene: Wassereinzugsgebiet, national 

Ort der Verwendung: Off-Stream 

Intensität der Verwendung: Verbrauch 

Zweck der Wasserverwendung: Pflanzenproduktion/ Energieerzeugung (Brennstoff) 

10.4.3 Sachbilanz 

Für die Kurzumtriebsplantage im Projektgebiet wurden teilweise Transpirationswerte, Interzep-

tions- und Evaporationswerte ermittelt (siehe Tabelle 6-1). Aus diesen wurde ein durchschnittli-

cher Anteil der Transpiration am Freilandniederschlag abgeleitet (siehe Tabelle 10-2), der hier 

mit den jeweils typischen (langjährigen, durchschnittlichen) Niederschlagsmengen berechnet 

wurde. Danach ergibt sich für das Einzugsgebiet der Elbe mit einer mittleren Niederschlags-

menge von knapp 550 mm/a ein Anteil von T und I von zusammen ca. 380 mm/a oder 69%. Die 

gesamte Evapotranspiration (ETL) von Flächen mit Kurzumtriebsplantagen beträgt durchschnitt-

lich 86% des Freilandniederschlags (siehe Tabelle 10-1). 3,6% des transpirierten Wassers wer-

den im Produkt gespeichert. Für die weitere Berechnung des Grünwasserindex werden die An-

gaben zum Niederschlagsrecycling (εc) von Van der End (2010) in der Tabelle 8-17 verwendet. 

Das Projektgebiet befindet sich in Mitteleuropa, d.h. εc beträgt 66%.  

                                            
1 flächengewichtetes Mittel des langjährigen mittleren Niederschlags im Flussgebiet der Elbe   
2 Mittelwert der mittlere jährliche potentielle Verdunstungshöhe für das Flussgebiet der Elbe, berechnet aus den 

Rasterdaten je 1km² des HAD BMU (2003): Hydrologischer Atlas von Deutschland. Naturschutz und 

Reaktorsicherheit Bundesministerium für Umwelt 239. Bonn, Berlin. (entspricht der Gras-Referenzverdunstung nach 

ALLEN et al. 1994) 
3 durchschnittliche Anteile der monatlichen potentiellen Verdunstungshöhen am Jahreswert aus HAD Karte 2.12 ibid. 
4 flächengewichtetes Mittel aus den nutzbaren Feldkapazitäten der Leitbodenarten im Flussgebiet Elbe aus der 

BÜK1000 Richter, A. (2013): Bodenübersichtskarte der Bundesrepublik Deutschland 1:1.000.000. Berlin, 

Bundesanstalt für Geowissenschaften und Rohstoffe (BGR). 

http://www.bgr.bund.de/DE/Themen/Boden/Projekte/Informationsgrundlagen-

abgeschlossen/BUEK1000_und_Ableitungen/BUEK1000_und_Ableitungen.html 
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Verbrauch grünes Wasser (Cgn) 

Der Grünwasserverbrauch entspricht der Menge an Wasser, die insgesamt als Input in die Pflan-

zenproduktion eingeht. Für die Sachbilanz werden die In-und Outputs auf die funktionale Ein-

heit bezogen. Aus der Biomasse, die über die gesamte Standdauer auf einem Hektar produziert 

wurde (128 t ha
-1

), lassen sich mit der zuvor skizzierten Anlage 195 MWh Strom erzeugen. Die 

Sachbilanzergebnisse werden auf eine Einheit (kWh) dieses Stroms bezogen, die somit die 

funktionale Einheit der Fallstudie darstellt. 

gegeben: 

𝑇 = 247 𝑚𝑚 𝑎−1 =̂ 203 𝑙 𝑘𝑊ℎ−1 

𝐼 = 130 𝑚𝑚 𝑎−1 =̂ 107 𝑙 𝑘𝑊ℎ−1 

σ = 0,036 (Prozentsatz des in der Biomasse gespeicherten Wassers) 

StB
Q  in der Biomasse zwischengespeichertes Wasser 

𝐶𝑔𝑛 = 𝑇 + 𝐼 + 𝑄𝑆𝑡𝐵 

𝑄𝑆𝑡𝐵 = 𝑇 ⋅ 𝜎

= 247 𝑚𝑚 𝑎−1 ⋅ 0,036

= 8,9 𝑚𝑚 𝑎−1  =̂ 7,3 𝑙 𝑘𝑊ℎ−1 

𝐶𝑔𝑛 = 247 𝑚𝑚 𝑎−1 + 130 𝑚𝑚 𝑎−1 + 8,9 𝑚𝑚 𝑎−1

= 385,9 𝑚𝑚 𝑎−1 =̂ 316,7 𝑙 𝑘𝑊ℎ−1 

Sachbilanztabellen 

Um die Tabelle 10-5 verständlicher zu gestalten, wird nicht nur der für die funktionale Einheit 

(1 kWh) berechnete Wert aufgeführt, sondern auch der Wert, der als Grundlage für die Berech-

nungen dient (kursiv in mm a
-1

). Die Qualitätsparameter für den In- und Output sind in Tabelle 

10-6 zusammengestellt 
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Tabelle 10-4  Erfassung der relevanten In- und Outputs in einer Sachbilanztabelle 

 Input mm a
-1

 l kWh
-1

 Anmerkung 

 Entnahme aus der Umwelt    

a  Oberflächenwasser (blau) 0 0  

b  Grundwasser (blau) 0 0  

c  Regenwasser (blau) 548 450  

d  Meerwasser (blau) 0 0  

e  Bodenwasser (grün) 386 316 c  

 Übernahme von anderen Wirtschaftseinheiten    

f  öffentliche Versorgung (blau) 0 0  

g  Aufbereitetes Abwasser (blau) 0 0  

h  Abwasser (grau) 0 0  

 Summe Input     

 In den Produktionsprozess    

i a+b+c+d+f+g blau (idQbl) 0 0  

j e grün (idQgn) 386 316  

k h grau  (idQgy) 0 0  

l davon in der Biomasse zwischengespeichert  
(nachrichtlich) (QStB) 

9 7 wird später 
transpiriert 

 davon in technischen Verdampfungsprozess     

m im   blau (eQbl) 0 0  

n kn   grau (eQgy) 0 0  

 in nicht direkt mit Produktion verknüpfte Prozesse    

  blau (iiQbl) 162 134  

  grün (iiQgn) 0 0  

  grau  (iiQgy) 0 0  

 
Input-Qualität siehe Tabelle 10-6 

 

 

 OUTPUT  mm a
-1

 l kWh
-1

 Anmerkung 

 Herkunft Output    

  direkt aus Produktsystem 386 316 Transpirati-
on, Inter-
zeption,  

  indirekt aus Produktionsumfeld bzw. 
aus interner Vorbehandlung 

162 133 Evaporati-
on, Sicker-
wasser 

 davon Abgabe in öffentliche Abwasserentsorgung 0 0  

 davon Abgabe in die Umwelt unverändert (reQu)     

 davon blau (reQbl) 0 0  

  grün (reQgn) 0 0  

 davon Abgabe in die Umwelt verändert (reQc)    

  grau (verändert in Grundwasser) 
(reQgy) 

79 58 Sickerwas-
ser 

  weiß (verdampft in Atmosphäre) 
(reQwh) 

468 384 T+I+E-
pnbQgn 
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Fortsetzung Tabelle 10-4 Erfassung der relevanten In- und Outputs in einer Sachbilanztabelle 

 OUTPUT  mm a
-1

 l kWh
-1

 Anmerkung 

 Summe Verbleib im Produkt oder System (pQ)    

 davon mit Nutzen    

  blau (pbQbl) 0 0  

  grün (pbQgn) 0 0  

  grau  (pbQgy) 0 0  

 davon ohne Nutzen    

  blau (pnbQbl) 0 0  

  grün (pnbQgn) 0,8 0,7  

  grau  (pnbQgy) 0 0  

 Output-Qualität siehe Tabelle 10-6  

10.4.4 Wirkungsbilanz 

Gewichteter Grünwasserverbrauch: 

Zunächst wird anhand der gebietsspezifischen Parameter der Grünwasser Recycling-Faktor fGWR 

berechnet. Wie zuvor bereits erwähnt, beträgt die Evapotranspiration (ETL) von Kurzumtriebs-

flächen ca. 86% des Freilandniederschlags.  

P = 548 mm a
-1

 

T = 247 mm a
-1

 

I = 130 mm a
-1

 

fGWR = 66% für Europa aus Tabelle 8-17 

QstB = 8,9 mm a
-1

 

pQ = 0,8 mm a
-1

 

Die verdunstete Wassermenge wird mit 1-fGWR gewichtet, denn nur die verdunstete Menge kann 

“recycelt werden”, nicht die im Holz gespeicherte. Die Gewichtung wird für die Menge je funk-

tionale Einheit vorgenommen.   

𝑤𝐶𝑔𝑛 = (𝑇 + 𝐼 + 𝑄𝑆𝑡𝑏 − 𝑝𝑄) ∙ (1 − 𝑓𝐺𝑊𝑅) 

Der gewichtete Grünwasserverbrauch beträgt rund 108 l je kWh. Diese Größe entspricht der 

äquivalenten Blauwassermenge (Cble) und kann nun mit der entsprechenden Formel mit den 

Indices bewertet werden.  
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Klimaindex und Speicherindex:  

Für die Bewertung des Wasserverbrauchs wird eine Einschätzung der klimatisch bedingten 

Wasserverfügbarkeit im Anbaugebiet benötigt (Klimaindex und ggf. Speicherindex). 

Klimaindex: 

  






maxmm1-m

max

m

S),pET-(P Stmin0,max

S
St :  

, 𝑓ü𝑟 𝑚 = 0 

, 𝑓ü𝑟 1 ≤ 𝑚 ≤ 12 
 

 
  



 


0

:
maxmm1-m

m

S-)pET-(P St
O  

, 𝑓ü𝑟 𝑆𝑡𝑚 + (𝑃𝑚 − 𝑝𝐸𝑇𝑚) > 𝑆𝑚𝑎𝑥 

, 𝑓ü𝑟 𝑆𝑡𝑚 + (𝑃𝑚 − 𝑝𝐸𝑇𝑚) ≤ 𝑆𝑚𝑎𝑥 
 

 
  





 


0
:

)pET-(P St
D

mm1-m

m
 

, 𝑓ü𝑟 𝑆𝑡𝑚 + (𝑃𝑚 − 𝑝𝐸𝑇𝑚) < 0 

, 𝑓ü𝑟 𝑆𝑡𝑚 + (𝑃𝑚 − 𝑝𝐸𝑇𝑚) ≥ 0 
 

 

m  Indexnummer des Monats 0≤ m ≤12 

𝑆𝑚𝑎𝑥 maximale Wasserhaltefähigkeit des Bodens,  

entspricht der Feldkapazität in mm 

𝑆𝑡 berechneter theoretischer Bodenwasserbestand 

𝑃 Niederschlag (precipitation) 

𝑝𝐸𝑇 potentielle Evapotranspiration 

𝐷 Wasserdefizit (deficit) 

𝑂 Wasserüberschuss (overflow) 

y Bezeichnung für den Jahreswert 

 






12

1m

my
DD  jährliches Wasserdefizit   






12

1m

my
OO  jährlicher Wasserüberschuss   

In der Tabelle 10-5 ist die Berechnung des jährlichen Überschusses (OY) für das Flussgebiet 

Elbe dargestellt. Der Wert wird durch Addition der monatlichen Überschüsse (O) bzw. Defizite 

(D) in der letzten Spalte berechnet. In die Berechnung fließen die monatlichen Niederschläge 

(Pm), die potentielle Evapotranspiration (pET), die nutzbare Feldkapazität (nFK) als Startwert 

des Bodenwasserbestandes Smax ein. Hier wird für Smax im ersten Monat der Betrachtungsperiode 

(entspricht Januar) die nFK10, bezogen auf einen Meter Bodentiefe, eingesetzt. 
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Tabelle 10-5  Berechnung des jährlichen Überschusses bzw. Defizits in mm  

 m y 

  1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 ∑ 

P  42,9 33,5 40,1 36,7 47,1 53,1 56,2 53,8 45,0 39,7 46,6 53,1 547,8 

pET 11,4 17,1 34,2 57,1 79,9 85,6 91,3 79,9 51,4 34,2 17,1 11,4 570,7 

St 175,6 175,6 175,6 155,2 122,3 89,9 54,7 28,5 22,2 27,7 57,2 98,9 - 

∆St 0 0 0 -20,4 -32,8 -32,5 -35,2 -26,2 -6,4 5,5 29,5 41,7 - 

D 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

O 31,5 16,4 5,8 0 0 0 0 0 0 0 0 0 53,7 

Die Speicheränderung nimmt in einem Monat einen negativen Wert an, wenn die pot. Eva-

potranspiration größer als der Niederschlag ist. Ist genügend Wasser im Bodenspeicher, wird 

zunächst von diesem gezehrt. Es entsteht noch kein Defizit, das in Zeile D verbucht werden 

müsste. Die Speicheränderung ist Null, wenn der Speicher maximal gefüllt ist und im betrachte-

ten Monat mehr Niederschlag fällt als verdunstet. In diesem Fall entsteht ein Überschuss, der in 

Zeile O eingetragen wird. Nach den Monaten mit Zehrung vom Speicher wird durch Überschüs-

se zunächst der Speicher aufgefüllt. Es entstehen keine Überschüsse.  

Im betrachteten Beispiel gibt es keine Defizite, weil der Bodenspeicher den klimatischen Was-

sermangel ausgleicht. Am Anfang des Jahres entsteht bei gut gefülltem Speicher ein Über-

schuss, der sich für das Jahr auf 53,7 mm addiert. 

Oy = 53,7 mm a
-1

 

Dy = 0 

Im nächsten Schritt wird demzufolge der Feuchteindex (Ih) berechnet. Der Trockenheitsindex Ia 

ist 0, da DY null ist. 

y

y

h

pET

O
Idx   Feuchteindex 

%4,9100*
7,570

7,53


h
Idx   

Da Ia gleich 0 ist, fällt der Subtrahend weg und der Klimaindex ICl ist gleich Ih. 

ahcl
Idx,IdxIdx 60   

%4,9
cl

Idx   

Der Wert des Klimaindex (IdxCl) drückt aus, dass sich die „Produktionsstätte“ in einem Gebiet 

mit feucht- bis subhumiden Klima befindet.  
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Speicherindex: 

Der Speicherindex lässt sich ebenfalls aus den Daten der Tabelle 10-5 berechnen: 

1


mmm
StStSt  in mm 

max
;121 SStm

m
  

 

𝐼𝑑𝑥𝑠𝑡 =
∑ Δ𝑆𝑡𝑚

12
𝑚=1

𝑆𝑚𝑎𝑥
 

𝐼𝑑𝑥𝑠𝑡 =
−76,7 𝑚𝑚

175,6 𝑚𝑚
 

𝐼𝑑𝑥𝑠𝑡 = −0,44 

Der für das Beispiel berechnete Speicherindex weist auf eine höhere unterjährige Zehrung als 

Wiederauffüllung hin und damit auf eine mögliche Wasserknappheit im Gebiet hin. Da Infor-

mationen über den konkreten Betrachtungszeitraum fehlen, wurde hier von langjährigen Mit-

telwerten ausgegangen und dass diese für alle Jahre der Standdauer gleich sind. 

Anthropogener Index: 

Der Wert für den anthropogenen Index (Idxan) im Flussgebiet der Elbe, in dem sich das Projekt-

gebiet befindet, kann aus Tabelle 8-12 abgelesen werden und beträgt 0,96. 

Gesamtbewertung grünes Wasser: 

Im vorliegenden Fall der biologischen Produktion wird die Menge an grünem Wasser, die nicht 

ins Grundwasser perkoliert und nicht als Niederschlag recycelt wird, als Blauwasserverbrauch 

angesehen. Das Wasser wird davon abgehalten zu blauem Grundwasser zu werden und damit, 

dass es als blaues Wasser für den Menschen zur Verfügung steht. Die entsprechende Menge 

wird in Blauwasseräquivalente umgerechnet und dementsprechend in der Wirkungsbilanz be-

wertet.  

Für die Gesamtbewertung der Wasserverwendung für die Produktion von Kurzumtriebsholz 

wird der gewichtete Verbrauch mit den zuvor berechneten Indizes nach der Vorschrift in Formel 

(8-29) in Abschnitt 8.4.2.3 multipliziert und danach addiert bzw. subtrahiert.  

𝑠𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 = 𝐶𝑏𝑙 ⋅ (𝐼𝑑𝑥𝑎𝑛 − 𝐼𝑑𝑥𝑐𝑙 − 𝐼𝑑𝑥𝑠𝑡)

= 𝑤𝐶𝑔𝑛 ⋅ (𝐼𝑑𝑥𝑎𝑛 − 𝐼𝑑𝑥𝑐𝑙 − 𝐼𝑑𝑥𝑠𝑡) 
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𝑠𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 = 108 𝑙 𝑘𝑊ℎ−1 ⋅ (0,96 − 0,094 + 0,44)

= 141 𝑏𝑙𝑒 𝑘𝑊ℎ−1 

Die bewertete Wassermenge, die den Einfluss der Produktion auf den Wasserhaushalt repräsen-

tiert, ist etwas höher als die in der Sachbilanz ermittelte Wassermenge. Das weist auf ein leich-

tes Wasserdefizit im Gebiet hin. 

Der größte Teil des transpirierten und durch Interzeption verdunsteten Wassers wird aus dem 

Bodenspeicher gedeckt. Wenn die Wurzeln Grundwasseranschluss haben, kann es sein, dass ein 

wesentlicher Teil des aufgenommenen Wassers aus dieser Quelle stammt. Wie zuvor bereits 

erläutert, erreichen die Pflanzenwurzeln nur bei Abständen von 0,6 -1,5 m das Grundwasser. Im 

sächsischen Teil des Projektgebietes gibt es allerdings Grundwasserflurabstände von 2-4 m 

(LfULG 2012). In Brandenburg sind aufgrund der räumlichen Nähe ähnliche Abstände zu er-

warten. Deshalb wird im hier betrachteten Beispiel davon ausgegangen, dass kein blaues Wasser 

von den Pflanzen entnommen wird. 

Qualitätsindikator: 

Die Menge Wasser, die durch das Produktionssystem KUP in seiner Qualität beeinflusst wird, 

ist der Anteil des Niederschlags, der tatsächlich ins Grundwasser sickert. Die Sickerwassermen-

ge ergibt sich aus der Niederschlagsmenge abzüglich der insgesamt verdunsteten Menge (ETL). 

Die Ausgangsqualität des Wassers verändert sich durch die Perkolation durch das Produktsys-

tem und das Wasser wird daher als „verbraucht“ angesehen.  

Die Qualitätsbeurteilung wird mit Durchschnittswerten zur Beschaffenheit von Regenwasser 

und Grundwasser durchgeführt. Es sind nur wenige Informationen über die Zusammensetzung 

von Regenwasser und Grundwasser unter den konkreten Kulturen verfügbar, deshalb kann in 

diesem Fall nur mit Durchschnittswerten gearbeitet werden. Informationen über den allgemei-

nen Zustand der Grundwasserkörper in Deutschland können dem Bericht „Grundwasser in 

Deutschland“ des Umweltbundesamtes (Bannick et al. 2008) entnommen werden. Auch im 

Rahmen der Maßnahmen zur Umsetzung der Wasserrahmenrichtlinie werden die Grundwasser-

körper mit Hilfe eines Messnetzes regelmäßig überwacht. 

Bewertung 

Input: Regenwasser 

Output: Wasserdampf und Sickerwasser 

Gesamtniederschlag im Gebiet: 548 𝑚𝑚 𝑎−1 =̂ 450 𝑙 𝑘𝑊ℎ−1 

Sickerung (reQc): 79 𝑚𝑚 𝑎−1 =̂ 65 𝑙 𝑘𝑊ℎ−1 
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Tabelle 10-6  Natürliche Zusammensetzung von Wasserressourcen aus verschiedenen Literaturquel-
len [in mg l

-1
] 

  Regenwasser
1
 Grundwasser

2
 

Wassertemperaturänderung - - 

(Sauerstoffgehalt) - 1-9,2 
§
 

Gesamt N 1,9 
#
 - 

Nitrat 0,4-1,3 
&

 1-25 
3
 

Nitrit - - 

Ammonium (GrwV) 0,2-0,3 
*+

 <0,001 -0,05 
§
 

Gesamt P 0,06 
#
 - 

Chlorid (GrwV) 0,2-2 
&

 8 -21 
§
 

Sulfat (GrwV) 1-3 
&

 16 -66 
§
 

Natrium 0,2-1 
&

 2,9 -11,5 
§
 

DOC/TOC 4,3 
#
 0,6 -2,1

§
 

BSB - - 

Cyanid - - 

Eisen - - 

Arsen (GrwV) - 0,0026 
$
 

Cadmium (GrwV) - 0,0003 
$
 

Chrom - 0,0024 
$
 

Kupfer - 0,101 
$
 

Nickel - 0,0126 
$
 

Quecksilber (GrwV) - 0,00015 
$
 

Zink - 0,0498 
$
 

Blei (GrwV) - 0,0039 
$
 

Anthracen - - 

Trichlorethylen/Tetrachlorethylen (GrwV) - - 

PSM (Summe Pflanzenschm; Biozide) - - 

E.coli - - 

Bei der Versickerung in den Boden und auf seinem Weg ins Grundwasser löst das Regenwasser 

Nährstoffe, Huminstoffe und ähnliches und wird damit angereichert. Deshalb erhöht sich die 

Nährstoff bzw. Schadstoffkonzentration im Wasser. Das passiert aber sowohl in natürlichen als 

auch in anthropogen beeinflussten Produktionssystemen. Besonders interessant sind in diesem 

Zusammenhang stickstoffhaltigen Verbindungen, Schwermetalle und Salze. Verschiedene 

Landnutzungssysteme unterscheiden sich im Grad der „Verunreinigung“ des perkolierenden 

Wassers.  

Die Werte in Tabelle 10-6 werden im Folgenden (Tabelle 10-7) für die Case Study verwendet, 

um beispielhaft den Qualitätsindex zu berechnen. 

                                            
1 * = Stich et al. (2002); + = Kölle (2010); # = LLopart-Mascaró (2010); & = Wisotzky (2011)  
2 § = Kunkel et al. 2002; $ =  LAWA 2004 
3 UBA (2013) Nähr- und Schadstoffe, Belastung des Grundwassers 

https://www.umweltbundesamt.de/themen/wasser/gewaesser/grundwasser/nutzung-belastungen/naehr-schadstoffe 
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Tabelle 10-7  Berechnung des Qualitätsindex Idxqual für die KUP 

 Stoff k Input 
(iV)

1
 

Output  
(tV)

2
 

Grenzwert  
(cV)

3
 

qSck 

  [mg l
-1

]  

Temperaturänderung - - -   
Sauerstoffgehalt - 5,10 -   
Gesamt N 1,90 - -   
Nitrat 0,85 13,00 50 0,2 

Nitrit - - -   

Ammonium (GrwV) 0,25 0,03 0,5 -0,4 

Gesamt P 0,06 - -   

Chlorid (GrwV) 1,10 14,50 -   

Sulfat (GrwV) 3,00 41,00 -   

Natrium 1,00 20,25 -   

DOC/TOC - 2,25 -   

BSB - - -   

Cyanid - - -   

Eisen - - -   

Arsen (GrwV) 0,00 0,0026 0,01 0,3 

Cadmium (GrwV) 0,00 0,0003 0,0005 0,6 

Chrom 0,00 0,0024 -   

Kupfer 0,00 0,1010 -   

Nickel 0,00 0,0126 -   

Quecksilber (GrwV) 0,00 0,0002 0,0002 0,8 

Zink 0,00 0,0498 3 0,02 

Blei (GrwV) 0,00 0,0039 0,01 0,4 

Anthracen - - -   

Trichlorethylen/ 
Tetrachlorethylen (GrwV) 

- - 0,01   

PSM  
(Summe Biozide) 

- - 0,0005   

E.coli - - 0   

Idxqual - - - 0,26 

In die Summen wurden nur die Stoffe einbezogen, für die ein Anfangs- (iV), End- (tV) und 

Grenzwert (cV) vorhanden ist (Zeilen farbig markiert). 

Für die Berechnung Qualitätsindex wird zunächst für jeden Einzelstoff k jeweils die Differenz 

zwischen End- und Anfangswert auf den Grenzwert bezogen. Die so gewonnenen Einzelindika-

toren werden gewichtet und so ein mittlerer Gesamtindex gebildet. 

  

                                            
1 Mittel aus Tabelle 10-6: Regenwasser 
2 Mittel aus Tabelle 10-6: Grundwasser 
3 Grundwasserverordnung; Umsetzung EU-Richtlinie 
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Einzelindikatoren (qSck) (indicator of substance concentration change): 

𝐼𝑑𝑥𝑞𝑢𝑎𝑙 =
∑  (𝑔𝑘 ⋅ 𝑞𝑆𝑐𝑘)𝑘

∑  𝑔𝑘𝑘
 

𝐼𝑑𝑥𝑞𝑢𝑎𝑙 =
(0,2 − 0,4 + 0,3 + 0,6 + 0,8 + 0,02 + 0,4) 

7
= 0,26 

 

n  Anzahl der berücksichtigten Stoffe k (hier 7) 

k  Laufvariable für die verschiedenen verunreinigenden Substanzen  

(festgelegt in Tabelle 8-18) 

k
tV  Konzentration des Stoffes k im abgegebenen Wasser (terminal value)  

in [Masse/Volumen] 

k
iV  Konzentration des Stoffes k im aufgenommen Wasser (initial value)  

in [Masse/Volumen] 

k
cV  Grenzwert des Stoffes k (critical value) in [Masse/Volumen] 

 

𝑞𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 = 𝑟𝑒𝑄𝑐 ⋅ 𝐼𝑑𝑥𝑞𝑢𝑎𝑙 

𝑞𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 = 65 𝑙 (𝑏𝑙𝑒) 𝑘𝑊ℎ−1 ⋅ 0,26 = 16,9 𝑙 (𝑏𝑙𝑒) 𝑘𝑊ℎ−1   

 

𝑟𝑒𝑄𝑐 im selben Gebiet verändert abgegebene Wassermenge; Verbrauch blaues Wasser 

je funktionale Einheit (aus Sachbilanz - Sickerwasser)  

qual
Idx  Qualitätsindex 

Als Fazit des Fallbeispiels lassen sich für die Qualitätsbewertung folgende Erkenntnisse zu-

sammenfassen.  

Bei ökobilanziellen Vergleichen sollte bei der Qualitätsbewertung darauf geachtet werden, dass 

annähernd gleich viele, möglichst dieselben Parameter einbezogen werden. Nicht für alle Werte 

gab es einen Grenzwert in den verfügbaren Daten, deshalb ist die Bewertung unvollständig und 

würde anders ausfallen, wenn alle Werte einbezogen würden. Die zugrunde gelegten Werte der 

einzelnen Wasserinhaltsstoffe sind Durchschnittsangaben aus der Literatur; sie sagen wenig 

über die konkreten Zustände im Gebiet aus. Bei biologischen Produktionsprozessen ist es aber 

schwierig, eigene Messungen zum Zustand des Grundwassers oder des Niederschlagswassers 

durchzuführen. 

Der hier berechnete Wert kann deshalb nur eine Annäherung darstellen. Es ist zu vermuten, dass 

ein Qualitätsindikator für eine landwirtschaftliche Nutzung erheblich höher ausfallen würde, da 
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allein die Nitratgehalte im Grundwasser deutlich höher sind. Unter Ackerland erreichen fast die 

Hälfte aller Messpunkte Nitratwerte über 25 bis 90 mg/l, während 80% aller Waldmesspunkten 

Nitratgehalte unter 25 mg/l aufweisen. Der Nitratwert beeinflusst das Ergebnis des Qualitätsin-

dikators erheblich und am stärksten ist der Einfluss von Quecksilber.  

Ergebnisse 

quantitativ bewertete Verbrauchsmenge: 

𝑠𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 = 141 𝑙 (𝑏𝑙𝑒) 𝑘𝑊ℎ−1 

qualitativ bewertete Verbrauchsmenge: 

𝑞𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 = 16,9 𝑙 (𝑏𝑙𝑒) 𝑘𝑊ℎ−1 

Gesamtindikator: 

𝐼𝑛𝑑𝑊𝑈 = 𝑠𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 + 𝑞𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 

 

𝑠𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 mit den Knappheitsindizes bewertete Blauwasseräquivalente  

𝑞𝑟𝐶𝑏𝑙𝑒 mit dem Qualitätsindex bewertete Blauwasseräquivalente  

 

𝐼𝑛𝑑𝑊𝑈 = 49,7 𝑙 (𝑏𝑙𝑒)𝑘𝑊ℎ−1 + 16,9 𝑙 (𝑏𝑙𝑒) 𝑘𝑊ℎ−1

= 158 𝑙 (𝑏𝑙𝑒) 𝑘𝑊ℎ−1 

IndWU ist der Wirkungsindikatorwert der Wirkungskategorie „Wasserverwendung“. Er bezeich-

net die bewertete Wassermenge in Blauwasseräquivalenten (ble) und drückt die Bedeutung der 

Wasserentnahme im regionalen Kontext aus. Sie bezieht sich auf die Stromproduktion aus 

Kurzumtriebsholz über die gesamte Standdauer der Plantage. 

Der bewertete Verbrauch liegt deutlich unter der tatsächlich verbrauchten Menge. Damit wird 

ausgesagt, dass der Wasserverbrauch als unbedenklich eingeordnet werden kann. 
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10.5 Sensitivitätsanalyse 

In der hier vorgestellten Methode sind viele der benötigten Parameter voneinander abhängig. 

Eine Variation einzelner Inputparameter erscheint daher nicht sinnvoll. Stattdessen wird der 

Indikatorwert in seine einzelnen Komponenten zerlegt und der Einfluss dieser einzelnen Kom-

ponenten auf das Endergebnis überprüft. Zusätzlich werden die stärksten Einflussfaktoren auf 

die einzelnen Komponenten untersucht, beschrieben und deren Unsicherheiten diskutiert.  

Aus Gründen der Übersichtlichkeit werden im Folgenden zunächst die in den vorhergehenden 

Kapiteln bereits beschriebenen funktionalen Zusammenhänge in ihrer verbalisierten Form dar-

gestellt. Dabei werden der Indikator bzw. die Teilindizes jeweils als Funktion (ƒ) bzw. Unter-

funktion (ƒi) der einzelnen Komponenten bzw. unabhängigen Variablen dargestellt.  

Wirkungsindikator IndWU = ƒ(Wasserverbrauch, Klimaindex, Speicherindex, anthropogener 

Index, Qualitätsindex) 

Wasserverbrauch Cbwe = ƒ1(Transpiration, Interzeption, Wasser im Produkt, Recyclingfaktor) 

Klimaindex Idxcl & Speicherindex IdxSt = ƒ2(Niederschlag, nutzbare Feldkapazität, potentielle 

Evapotranspiration) 

Anthropogener Index Idxan = ƒ3(mittlerer jährlicher Abfluss, Wassergewinnung) 

Qualitätsindex Idxqual = ƒ4(Ausgangsqualität, Endqualität, Grenzwerte) 

Einflussgröße Niederschlag 

Der Niederschlag geht in die Berechnung vieler Komponenten ein und hat daher auch einen 

erheblichen Einfluss auf das Ergebnis, also den berechneten Indikatorwert. 

Der Niederschlag wirkt bei der Betrachtung natürlicher, biologischer Produktionssysteme so-

wohl auf den Verbrauch als auch auf die Verfügbarkeit von Wasser ein. Der Verbrauch setzt 

sich aus dem transpirierten Wasser und dem durch Interzeption verdunstetem Wasser zusam-

men. Aber auch Klimaindex und Speicherindex, die ein Maß für die Wasserverfügbarkeit sind, 

werden maßgeblich vom Niederschlag beeinflusst.  

Transpiration und Interzeption sind aber wiederum abhängig von der Niederschlagsmenge. Hier 

wurden aus empirischen Daten ein Transpirationsanteil von 45% und ein Interzeptionsanteil von 

17% abgeleitet. Dieses Verhältnis wird zunächst beibehalten, auch wenn sich die gesamte Nie-

derschlagsmenge verändert. In der Realität verändern sich die Anteile und das Verhältnis der 

Verdunstungskomponenten untereinander bei Änderungen der Niederschlagsmenge. Die genau-

en Veränderungen der Verhältnisse der Komponenten untereinander sowie ihrer jeweiligen  

Anteile an der Niederschlagsmenge ist jedoch unbekannt. Aus den wenigen verfügbaren empiri-

schen Daten konnten solche Zusammenhänge nicht abgeschätzt werden. Es ist jedoch anzuneh-

men, dass sich aus pflanzenphysiologischen Gründen, 
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 bei höheren Niederschlagsmengen auch der Anteil der Transpiration erhöht und sich die 

Interzeption relativ dazu verringert. 

 bei geringeren Niederschlagsmengen auch der Anteil der Transpiration verringert und 

die Interzeption relativ dazu steigt. 

Die Standardabweichung der vorliegenden Werte ist allerding relativ gering. 

Die Niederschlagsmengen bewegen sich im Untersuchungsgebiet zwischen 550 und 640 mm a
-1

 

und betragen im Mittel 591 mm a
-1

 mit einer Standardabweichung von 28,9. 95% der Werte 

variieren also um ca. 10% um den Mittelwert. 

Die durchschnittliche Niederschlagsmenge im Einzugsgebiet der Elbe, das für die Bewertungen 

herangezogen wurde, beträgt im Mittel 548 mm a
-1

 und weicht damit um 7% ab. Die Flussge-

bietsdaten wurden jedoch gewählt, weil sie in der benötigten Form als langjährige Mittel zur 

Verfügung standen. 

Tabelle 10-8  Durchschnittliche Jahressummen des Niederschlags an den Standorten der Kurzum-
triebsplantagen, die in der Fallstudie berücksichtigt wurden nach (Bemmann & Knust 
2010) 

KUP Standorte Niederschlag P [mm a
-1

] 

Köllitzsch 550 

Gröden 560 

Skäßchen 575 

Haide 580 

Großthiemig 580 

Schraden 580 

Lauchhammer 590 

Nochten 625 

Schönheide 630 

Grünewalde 640 

arith. Mittel 591 

Standardabweichung 28,9 

Die Niederschlagsmengen innerhalb von Deutschland unterscheiden sich stärker und sind im 

Nordosten am geringsten und im Südwesten am höchsten. Die Abweichungen innerhalb von 

Deutschland können bis zu 34% betragen.  
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Tabelle 10-9  Niederschlag (P), potentielle Evapotranspiration (pET) und nutzbare Feldkapazität 
(nFK) in den deutschen Flussgebieten 

Flussgebiet P [mm a
-1

]* pET [mm a
-1

]
+
 nFK [mm a

-1
] 

Donau 847,9 531,8 137,0 

Elbe 547,8 570,7 175,6 

Ems 690,1 554,7 213,6 

Ijssel 726,9 570,1 175,6 

Maas 754,3 567,4 159,2 

Nordsee 688,7 536,8 219,6 

Oder 536,5 596,1 184,4 

Ostsee 547,7 558,6 185,4 

Rhein 719,9 566,4 126,3 

Weser 663,8 546,5 168,7 

* Datenbasis Deutscher Wetterdienst  2014, Werte bearbeitet 
+ 

  BMU 2003, bearbeitet 

Des Weiteren basiert die hier vorgestellte Methode auf Berechnungen von Indikatorwerten zum 

größten Teil mit Hilfe von Messdaten. Wie alle Messwerte, können diese mehr oder weniger mit 

Fehlern behaftet sein. Das können zum einen Messfehler sein, oder Fehler durch die Berech-

nung von Mittelwerten. Der systematische Fehler bei der Niederschlagsmessung beträgt ca. 5-

10%. Da hier vorgeschlagen wird, langjährige Niederschlagsmittel für die Berechnungen der 

Indizes zu verwenden, gibt es weitere Quellen für Unsicherheiten. Die unterjährigen Nieder-

schlagsmengen können teilweise beträchtlich von den langjährigen Mitteln abweichen. Vor 

allem einzelne Monate können in verschiedenen Regionen teilweise erheblich von den langjäh-

rigen Mittelwerten abweichen und deutlich zu trocken, bzw. zu feucht ausfallen. Die Reaktion 

des Wirkungsindikatorwertes auf die Variation des Niederschlags wird in Tabelle 10-11 gezeigt. 

Wasserverbrauch 

Der Wasserverbrauch von biologischen Produktionssystemen wird durch die Transpiration be-

stimmt. Diese wiederum ist eng mit dem Wasserangebot, also mit den Niederschlagsmengen im 

Gebiet verknüpft. Das heißt, der Wasserverbrauch kann zu Analysezwecken nicht beliebig vari-

iert werden ohne dabei ebenso die Angebotsmenge zu berücksichtigen und umgekehrt.  

Um zu demonstrieren, wie der Indikator auf Änderungen bestimmter Eingabeparameter reagiert 

werden lediglich Transpiration und Interzeption um ±10% variiert (Tabelle 10-10). 
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Tabelle 10-10  Variation von Transpiration und Interzeption 

Variation T I Cgn
1

  fGWR wCgn =Cble srCbwe qrCbwe IndWU Abweichung 

 [l kWh
-1

]  [ble]  

0% 203 107 317 0,66 108 141 17 158 0% 

+10% 223 117 348 0,66 118 154 17 170 9% 

-10% 182 96 285 0,66 97 126 17 143 -9% 

Die Veränderung der beiden Verbrauchsgrößen Transpiration und Interzeption um jeweils 

±10% bei sonst gleichen Eingangsdaten ergibt eine Veränderung des Indikatorwertes um + 9% 

bzw. -9%. Erhöht sich der Verbrauch, erhöht sich der Indikatorwert, verringert sich der Ver-

brauch, verringert sich auch der Indikatorwert. Bei veränderten Transpirations- und Interzepti-

onswerten steigen bzw. fallen auch die Recyclingfaktoren, was die Veränderung des Indikator-

wertes noch verstärkt. Wie allerdings zuvor erläutert, sind Veränderungen von Transpiration 

und Interzeption vor allem von der Niederschlagsmenge abhängig.  

Wie der Wirkungsindikator auf eine Variation des Niederschlags reagiert wird in der folgenden 

Tabelle 10-11 ceteris paribus gezeigt. Dazu wird ebenfalls eine Variation der Niederschlags-

menge von ±10% gewählt, da auch der Niederschlag in der Untersuchungsregion in diesem 

Schwankungsbereich vom Mittel abweicht. Außerdem würde sich bei veränderten Nieder-

schlagsmengen die Sickerungsmenge (Sp) verändern, wenn Transpiration und Interzeption un-

verändert bleiben, damit ändert sich auch der Qualitätsindex. 

Tabelle 10-11  Variation des Niederschlags 

Variation P Sp Cgn  wCgn =Cble srCble qrCble IndWU Abweichung 

 [mm a
-1

] [l kWh
-1

] [ble]  

0% 548 65 317 108 141 17 158 0% 

+10% 603 72 317 108 141 19 159 1% 

-10% 493 59 317 108 141 15 156 -1% 

Eine Erhöhung des Niederschlags um 10% bewirkt eine Erhöhung des Indikatorwertes um 1%, 

da die versickerte Wassermenge sich erhöht. Verringert sich der Niederschlag allerdings um 

10%, verringert sich der Wirkungsindikatorwert um 1% weil sich die Sickerungsmenge verrin-

gert. 

Klima- und Speicherindex 

Für die Untersuchung des Einflusses von Klima- und des Speicherindex auf den Wirkungsindi-

katorwert wird dieser beispielhaft für zwei andere Deutsche Wassereinzugsgebiete berechnet. 

Dazu wird der Verbrauch gleich gehalten (317 l kWh
-1

) aber die Plantage wird theoretisch in 

andere Gebiete versetzt, in denen andere klimatische und anthropogene Einflüsse herrschen. So 

unterscheiden sich Niederschlag (P), potentielle Evapotranspiration (pET), nutzbare Feldkapazi-

tät (nFK) und der anthropogene Knappheitsindex (Idxan). Die relevanten Eingangsgrößen der 

                                            
1 enthält auch die in der Biomasse zwischengespeicherte Menge Wasser QstB =7,3 
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verschiedenen deutschen Flussgebiete sind in Tabelle 10-9 zusammengefasst. Die Werte des 

anthropogenen Knappheitsindex (Idxan) wurden in Tabelle 8-12 dargestellt und die Werte des 

Klimaindex wurden der Tabelle 8-8 entnommen. 

Tabelle 10-12  Verlagerung der KUP in andere Einzugsgebiete 

Gebiet P pET nFK Sp Cgn Idxan Idxcl Idxst wCgn =Cbwe srCble qrCble IndWU Abweichung 

 [mm a
-1

] [l kWh
-1

]    [ble]  

Elbe 548 571 176 65 317 0,96 0,094 -0,44 108 141 17 157 0% 

Donau 848 532 137 101 317 0,44 0,59 0 108 -16 26 10 -94% 

Oder 537 596 184 64 317 0,57 0,07 -0,54 108 112 17 128 -18% 

Aufgrund der unterschiedlichen Bedingungen reagiert der Indikatorwert zum Teil mit einer 

starken Veränderung. In beiden Fällen reduziert sich der Wert. Im Einzugsgebiet der Donau 

sinkt der Wert wegen der höheren Wasserverfügbarkeit und der extrem niedrigen anthropoge-

nen Belastung. Im Einzugsgebiet der Oder weicht das Klima nur geringfügig ab, aber der anth-

ropogene Druck auf die Wasserressourcen ist geringer und deshalb fällt der Indikatorwert auch 

hier geringer aus. 

Potentielle Evapotranspiration (pET) 

Für die Verteilung der potentiellen Evapotranspiration auf die einzelnen Monate wurden im 

Beispiel durchschnittliche Werte aus dem Hydrologischen Atlas Deutschland verwendet. Diese 

Verteilung ist sehr grob und kann für die einzelnen Gebiete erheblich abweichen. Entscheidend 

dafür sind jeweils örtliche Parameter sowie klimatische Einflüsse wie Luftfeuchte, Windge-

schwindigkeit oder Temperatur der einzelnen Monate. 

Die hier verwendeten jährlichen Werte der potentiellen Evapotranspiration (pET) sind arithmeti-

sche Mittel der jeweiligen Flussgebiete und wurden dem HAD (BMU 2003) entnommen. Auch 

innerhalb des Flussgebietes gibt es Abweichungen der einzelnen Rasterpunkte gegenüber dem 

Gebietsmittel. Im Fallbeispiel wurden Werte für das Einzugsgebiet der Elbe verwendet. Die 

potentielle Evapotranspiration beträgt im Mittel 571 mm a
-1

 mit einer Standardabweichung von 

35 mm a
-1

, was für 68% der Werte eine Variation von ±6% um den Mittelwert bedeutet und für 

95% der Werte eine Abweichung von ±12% vom Mittelwert, wenn man von Normalverteilten 

Werten ausgeht. Die Unterschiede innerhalb des Flussgebiets sind also relativ gering. 

Anthropogener Index 

Die anthropogene Komponente hat einen sehr starken Einfluss auf den Indikatorwert. Der Ein-

fluss der anthropogenen Komponente geht auch aus Tabelle 10-12 hervor, in der der Einfluss 

unterschiedlicher Einzugsgebiete auf den Wirkungsindikatorwert dargestellt wird. Idxan kann 

theoretisch Werte zwischen 0 und +∞ annehmen, wird aber sicher größtenteils höchstens bei 

Werten von 2 oder 3 liegen. Alle Werte größer 1 bedeuten für das untersuchte Gebiet, dass auf-

grund menschlicher Aktivitäten eine hohe Wasserknappheit herrscht. In solchen Fällen, hat Idxan 

einen starken Einfluss auf das Ergebnis, da er den Verbrauch rechnerisch sogar verdoppeln oder 
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verdreifachen kann. In Gebieten, wo kein oder nur ein geringer Druck auf die Wasserressourcen 

herrscht, fällt der Multiplikator geringer aus, wodurch der Wasserverbrauch vermindert wird. 

Qualitätsindex 

Auch bei der Bewertung von Veränderungen der Wasserqualität ergeben sich Abweichungen 

des Wirkungsindikatorwertes, wenn sich die Eingangswerte ändern. Für die Berechnung werden 

Grenzwerte verwendet, die sich aufgrund gesetzlicher Vorgaben zwischen verschiedenen Staa-

ten unterscheiden können oder im Laufe der Zeit neueren Erkenntnissen angepasst werden. Im 

Folgenden wird demonstriert, welchen Einfluss eine Veränderung der eingesetzten Grenzwerte 

auf den Indikatorwert ausübt. Des Weiteren wird geprüft, welchen Einfluss ein abweichender 

Ausgangswert auf das Indikatorergebnis hat. Aufgrund fehlender Daten kann es vorkommen, 

dass keine verlässigen Informationen über die Ausgangsqualität des verwendeten Wassers vor-

handen sind.  

Für die Untersuchung wurden zunächst die Grenzwerte aller Qualitätsindikatoren um den jewei-

ligen Prozentsatz verändert. Anschließend wurden die Ausgangswerte der Wasserqualitätsindi-

katoren entsprechend variiert, wobei in beiden Fällen alle anderen Größen konstant gehalten 

wurden. 

Tabelle 10-13  Variation der Eingangsgrößen für den Qualitätsindex 

Veränderung srCble Idxqual qrCble IndWU Abweichung 

Grenzwert cVk 0% 49,7 0,26 16,9 67 0,0% 

 
10% 49,7 0,24 15,6 65 -1,9% 

 
30% 49,7 0,2 13,0 63 -5,8% 

 
50% 49,7 0,17 11,0 61 -8,8% 

 
-10% 49,7 0,29 18,8 69 2,9% 

 
-30% 49,7 0,37 24,0 74 10,7% 

  -50% 49,7 0,52 33,7 83 25,3% 

Ausgangswert iVk 10% 49,7 0,25 16,2 66 -1,0% 

 30% 49,7 0,24 15,6 65 -1,9% 

 
50% 49,7 0,22 14,3 64 -3,9% 

 
-10% 49,7 0,27 17,5 67 1,0% 

 
-30% 49,7 0,28 18,2 68 1,9% 

  -50% 49,7 0,30 19,4 69 3,9% 

Die Sensitivitätsanalyse zeigt, dass die Veränderung des Indikatorergebnisses bei Abweichun-

gen der Ausgangswerte nur gering ausfällt. Die Veränderung der Grenzwerte bewirkt ebenfalls 

nur geringe Veränderungen des Wirkungsindikatorwertes.  
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11 Fazit und weiterer Forschungsbedarf 

Die Zielstellung für die vorliegende Arbeit konnte zum größten Teil erreicht werden. Die hier 

präsentierte Methode bietet einen relativ einfach anwendbaren Ansatz für die Erfassung und 

Bewertung der Wasserverwendung. Sowohl biologische als auch technische Produktionsprozes-

se können damit hinsichtlich der Bedeutung ihres Wasserverbrauchs im Hinblick auf die Was-

serverfügbarkeit sowie im Hinblick auf Aspekte der Wasserqualität analysiert werden. Dennoch 

ergeben sich aufgrund der Komplexität der Zusammenhänge und unvollständiger Informations-

grundlagen Unsicherheiten und Beschränkungen. Dazu zählen vor allem Datenlücken bei der 

Erfassung der örtlichen hydrogeologischen Besonderheiten sowie Probleme mit der Datenquali-

tät. 

Die Regionalisierung der Bewertung im Rahmen der Methode ist möglich, hängt jedoch von der 

Datenverfügbarkeit ab. Mit den zurzeit allgemein verfügbaren meteorologischen Daten scheint 

es jedoch relativ einfach zu sein, regionalisierte Ergebnisse zu berechnen. Sind keine adäquaten 

regionalen Daten verfügbar und werden stattdessen überregionale oder nationale Daten verwen-

det werden, sinkt die Zuverlässigkeit der Einschätzung für die im speziellen Fall betrachtete 

Region innerhalb der überregionalen Einheit. Problematisch könnte die Verfügbarkeit von kon-

sistenten Daten für den jeweils bilanzierten Ort der Wasserentnahme und Entlassung sein. Zu-

dem könnte es schwierig sein, die vorgestellte Methode konsistent für vollständige Bilanzierung 

des gesamten Lebensweges eines Produktes anzuwenden, wenn keine oder nur lückenhafte In-

formationen über den Wasserverbrauch in den relevanten Vorketten des Produktes vorliegen. 

Auch wenn Informationen über den Wasserverbrauch in den Vorketten vorhanden sind, könnte 

es zu Inkonsistenzen führen, wenn diese nicht nach der hier beschriebenen Methode erhoben 

wurden. Vor allem bei der Verwendung von Vorketteninformationen aus gängigen Ökobilanz-

datenbanken könnte es zu Problemen bei der ganzheitlichen Bilanzierung kommen. Die jeweili-

gen Vorketten müssten überprüft und gegebenenfalls nachträglich mit Hilfe der präsentierten 

Methode bewertet werden.  

Der Bewertungsansatz der vorgestellten Methode beruht auf normativen Elementen, anhand 

derer die quantitativen und qualitativen Einflüsse einer Wasserentnahme in einem bestimmten 

Gebiet verschiedenen Schädlichkeitsstufen zugeordnet werden. Durch die Einsetzung anderer, 

als der verwendeten Schwellenwerte, würden sich die Ergebnisse der Berechnungen verändern. 

Aus diesem Grund kann die vorgestellte Methode nicht die Ursachen von Wasserknappheit 

sowie deren konkrete Wirkungen auf einen bestimmten Wirkungsendpunkt ermitteln. Sie be-

nutzt lediglich einige bekannte Ausgangspunkte für Schäden sowie deren mögliche Wirkungs-

pfade, um die Bedeutung des jeweils untersuchten Wasserverbrauchs einzuordnen. Daher eignet 

sich die Methode nicht dafür, konkrete Auswirkungen der Verwendung einer Einheit Wasser zu 

bestimmen. Auf Grundlage der tatsächlich erfassten Mengen in der Sachbilanz könnten zukünf-

tig auch weitere Wirkungsindikatoren im Endpoint-Bereich entwickelt und berechnet werden. 

Entsprechende Untersuchungen, ob der Ansatz in konkrete Wirkungspotentiale übersetzt wer-

den könnte, wären ein möglicher Gegenstand zukünftiger Forschung. Dabei könnten konkrete 

Wirkungspfade bestimmter Entnahmemengen sowie bestimmter Dosen an Schadstoffen unter-

sucht werden. Dafür würde eine wissenschaftlich fundierte Weiterentwicklung der Schadstoff-

grenzwerte durch andere Disziplinen benötigt. 



11. Fazit und weiterer Forschungsbedarf 

213 

Die Entwicklung der hier präsentierten Methode und die einiger Methodenvorschläge der letz-

ten Jahre (Boulay et al. 2011b; Ridoutt & Pfister 2013; Berger et al. 2014) haben sich teilweise 

überlagert. Die vorliegende Arbeit enthält ähnliche Ansätze, da sie der gleichen Ausgangssitua-

tion entstammt und auf der Grundlage der entsprechenden Anforderungskataloge an neue Me-

thoden entstanden ist (Heuvelmans et al. 2005; Koehler 2008; Berger & Finkbeiner 2010; 

Kounina et al. 2013). 

Als Weiterentwicklung und für eine verbesserte Anwendbarkeit der präsentierten Methode in 

der Praxis wäre der Aufbau einer Default-Datenbank hilfreich. In dieser könnten für verschie-

dene geografische Levels die Daten enthalten sein, die für die Berechnung der vorgeschlagenen 

Wirkungsindikatorwerte benötigten werden. Das könnte die Anwendung durch den Nutzer ver-

einfachen, da eine aufwendige Datensuche entfallen würde. Auch eine Verknüpfung einer sol-

chen Datenbank mit existierender Ökobilanzsoftware wäre denkbar. 

Die Auswertung der mit Hilfe der präsentierten Methode berechneten Wirkungsindikatorwerte 

könnte durch die Entwicklung eines Verfahrens unterstützt werden, das mögliche Wechselwir-

kungen und Trade-Offs mit anderen Wirkungskategorien ermittelt. Ein Beispiel dafür wäre die 

Abwägung zwischen der Verminderung von Treibhausgasen gegenüber einer Erhöhung des 

Wasserverbrauchs, wie zum Beispiel durch den Anbau von Energiepflanzen. Eine Verknüpfung 

mit einer ökonomischen Bewertung bzw. die Entwicklung eines Verfahrens für die Übersetzung 

der Blauwasseräquivalente in Geldeinheiten wären sehr interessante Weiterentwicklungen des 

Methodenvorschlags. Sie könnten vor allem bei der ökonomischen Bewertung von Ökosys-

temdienstleistungen zum Einsatz kommen. 
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