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1  Einleitung

Der Erfolg einer Volkswirtschaft im globalen
Wettbewerb ist von der glinstigen Entwick-
lung einer Reihe von Faktoren abhéangig.
Die Leistungsfahigkeit der Verkehrsinfra-
struktur ist eine wesentliche Standortfrage.
Die zunehmende internationale Arbeitstei-
lung hat wachsende Verkehrsdienstleistun-
gen zur Folge. Ahnliches gilt fiir den Faktor
Arbeit, der ohne eine wachsende Mobilitat
mit der dynamischen Entwicklung sowie
den Standort- und Strukturverdnderungen
der Produktions- und Dienstleistungsunter-
nehmen nicht Schritt halten kann. Eine
wachsende Volkswirtschaft muss deshalb
mit zunehmenden Verkehrsleistungen rech-
nen.

Im Generalverkehrsplan Baden-Wirttem-
berg wird fur die nachsten Jahre eine Zu-
nahme des Verkehrs prognostiziert. Trotz
der angestrebten Strukturveranderungen im
Verkehrsbereich und der geplanten Emissi-
onsminderungsmaBnahmen verbleibt ein
hohes Immissionspotential. Der Anteil des
Verkehrs an den Emissions-, Immissions-
und Depositionsraten wird deshalb prozen-
tual zunehmen.

Das Spektrum der Gber den Luftpfad insge-
samt in die Umwelt eingetragenen, belas-
tend oder schadigend wirkenden Stoffe hat
sich auf Grund der umfangreichen Minde-
rungsmaBnahmen in den letzten Jahren
insbesondere im Bereich mittlerer und gro-
Ber stationarer Emissionsquellen mengen-
maBig stark gewandelt. Verschiedene Im-
missionskomponenten, die ein hohes 6ko-
toxikologisches Potential besitzen, wie z.B.
Schwefeldioxid (SO,) oder anorganische
Fluorverbindungen (Fluoride, HF), sind sehr
wirksam begrenzt worden und stellen aktu-
ell keine allgemeine Gefahrdung mehr dar.

Immissionskomponenten wie Stickoxide,
Kohlenmonoxid, Feinstaub und leichtfliich-
tige organische Verbindungen werden
durch den Verkehr deutlich dominiert
[LfU, 1996b; UBA 1997]. Gesetzliche Vor-

gaben und technische Entwicklungen flh-
ren mit einer zeitlichen Verzégerung (Um-
rustzeit der Fahrzeugflotten) zur Emissi-
onsminderung bei den betreffenden Schad-
stoffen.

1.1 Auftrag fur Literaturstudie,
Stoffauswahl und Literatur-
quellen

Zur Abschatzung der Wirkungen von Emis-
sionen des Kfz-Verkehrs auf Pflanzen und
die Umwelt beauftragte das Ministerium fir
Umwelt und Verkehr die LfU mit der Erstel-
lung dieser Literaturstudie.

Die aktuell recherchierte Stoffauswahl um-
fasst die wichtigsten toxikologisch sowie
Okotoxikologisch relevanten Parameter von
Kfz-Emissionen. AusschlieBlich klimarele-
vante Stoffe, wie das bei den aktuellen Im-
missionskonzentrationen nur wachstums-
férdende Kohlendioxid (CO,) wurden nicht
in diese Literaturstudie einbezogen. Die
wirkungsbezogene Literatur zu den in ge-
ringen Dosen emittierten Elementen Platin
und Antimon wurde trotz eines derzeit ge-
ringen Erwartungshorizontes beziglich be-
lastungsféhiger Aussagen zu phanomeno-
logischen, physiologischen und pathophy-
siologischen Untersuchungsergebnissen
ebenfalls recherchiert. Aus Vorsorgegrin-
den sollte das potentielle Wirkungsspek-
trum auch bei einigen anderen in geringen
Dosen emittierten (insbesondere organi-
schen) Stoffen weiterhin in der internatio-
nalen Literatur verfolgt werden.

Diese Literaturstudie nutzt die Aktualisie-
rung und Erweiterung der Studie "Wirkun-
gen von Automobilabgas und seiner In-
haltsstoffe auf Pflanzen - Literaturstudie”
von Nobel & Finkbeiner [1986], die im Auf-
trag der LfU von Kostka-Rick gefertigt wur-
de. Einbezogen wurden auch Ergebnisse
der 1997 im Auftrag der LfU von der Bun-
desanstalt fur Landwirtschaft, Braun-
schweig erstellten  Ozon-Literaturstudie
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[Franzaring & Weigel, 1997]. sowie weitere
Literaturstudien der LfU zum Verhalten von
Schadstoffen im Boden. Aktuelle Daten und
Bewertungen wurden aus den Datenban-
ken, Dokumentationen, Arbeitspapieren,
Veréffentlichungen und muindlichen Mittei-
lungen der LfU, des Statistischen Landes-
amtes, der Gesellschaft fur Umweltmes-
sungen und Umwelterhebungen mbH
(UMEG), der Forstlichen Versuchsanstalt
(FVA), von Bund-Lander-Arbeitskreisen u.a.
entnommen und verarbeitet.

1.2 Wirkungen von Kfz-Emissio-
nen auf Pflanzen und Umwelt

Durch Stoffeinflisse induzierte physiologi-
sche oder pathophysiologische Stérreaktio-
nen in biologischen Systemen kénnen Uber
verschiedene Wirkpfade verlaufen:

e Direkte Einwirkungen von Immissions-
konzentrationen:

bei Mensch und Tier durch Inhalation
Uber den Atemtrakt

bei Pflanzen mit dem Gasaustausch U-
ber die Spaltéffnungen (Stomata)

e Direkte Einwirkungen von Immissions-
konzentrationen und Depositionen auf
die Oberflachen der Organismen:

bei Mensch und Tier auf die Haut sowie
die Binde- und Schleimhautbereiche

bei Pflanzen auf die Cuticula (mit nach-
folgenden Chlorosen und Nekrosen)

e Indirekte Wirkungen im Zuge eines
Schadstofftransfers Uber die Nahrungs-
kette mit eventueller Bioakkumulation:

bei Mensch und Tier durch Ingestion von
inhaltlich oder oberflachig belasteten
Nahrungsmitteln

bei Pflanzen Uber die chemischen und
mikrobiell induzierten Umwandlungspro-
dukte der im Boden deponierten Luft-
schadstoffe.

Kombinationswirkungen von Schadstoffen
in abschwéachender oder verstarkender
Form sowie Wechselwirkung der Stoffe mit

anderen physikalischen und biologischen
Faktoren sind insbesondere im Rahmen der
Waldschadensforschung ermittelt worden.

Der Transport der belastend oder schéadi-
gend wirkenden Stoffe zu den Wirkorten
wird stark von der Art der emittierenden
Quelle, den értlichen und meteorologischen
Ausbreitungsbedingungen, den luftchemi-
schen Reaktionspartnern und den Depositi-
onsbedingungen bestimmt. Ver-
kehrsbedingte Immissionen und Immissio-
nen aus Industrie, Haushalten, usw. sowie
aus Ferntransporten wirken gemeinsam
ein. Die Trennung der Wirkungen von Ver-
kehrsemissionen von denen anderer
Schadstoffquellen aus den Ferntransporten
ist nur mit groBem messtechnischem Auf-
wand mdglich. Zur Abschatzung werden
Ausbreitungsrechnungen und Modellierun-
gen genutzt.

Die linienférmig erfolgenden Emissionen
des flieBenden Verkehrs kénnen sich bei
FernstraBen im Freiland gut ausbreiten und
werden entsprechend der meteorologischen
Situation innerhalb kurzer Zeitrdume zum
Teil weit verfrachtet. Die Randstreifen der
StraBen sind dennoch die Schadstoffsen-
ken insbesondere auch fir schnell sedi-
mentierende Partikel. Die Deposition ist im
freien Gelande von der Art des Bewuchses
und dessen jahreszeitlich schwankendem
Abscheidevermoégen (z. B. Auskdmmeffekte
der Vegetation, insbesondere der Walder)
abhangig. Die Belastungsgradienten sinken
teilweise exponentiell ab und erreichen ma-
ximal 200m bis 300m von der StraBe ent-
fernt das Niveau der Hintergrundwerte. Die-
se groBflachig geltenden Hintergrundwerte
werden jedoch bei den meisten Luftschad-
stoffen, sofern diese nicht schnell sedimen-
tieren oder atmospharenchemisch umge-
setzt werden, von weitreichenden zum Teil
kontinentalen Ferntransporten gepragt.

Von Ferntransporten und atmospharen-
chemischen Reaktionen bestimmt sind u.a.
auch die Immissionskonzentrationen des
Ozons. Ein Beispiel ist die Situation am



© LfU Einleitung 9

11.8.1998 in Baden-Wirttemberg. Am Aus-
I6setag des ersten Verkehrsverbotes nach
den Kriterien des §40 BImSchG (Ozonge-
setz) hatten sich Uber Siddeutschland
Luftmassen unterschiedlicher Herkunft ge-
mischt, die mehr als drei Tage Uber dem
Kontinent verbracht hatten und dabei tber
Gebiete mit hohen Emissionsraten an Vor-
laufersubstanzen gezogen waren. Uber Ba-
den-Wirttemberg lag somit eine mit
Schadstoffen angereicherte Luftmas-se. Bei
der aus der Wettersituation folgenden ex-
trem hohen Temperatur ergab sich auBer-
dem eine hohe Emissionsrate von biogenen
flichtigen  organischen  Verbindungen
(VOC).

In Stadt- und Ballungsgebieten verdichten
sich die Linienstrukturen der Verkehrsemis-
sionspfade. Der oft stockende Verkehr (mit
einem anderen Emissionsspektrum) fihrt
insbesondere in StraBenschluchten zu U-
berschreitungen der Grenz-, Prif- und
Richtwerte fir verschiedene Schadstoffe
[UMEG, 1998]. Die Ausbreitungsbedingun-
gen sind in diesen Bereichen - nicht nur bei
austauscharmen Wetterlagen (Inversionen)
- wegen der hohen Randbebauung er-
schwert. Schadstoffbeladene Luftmassen
kénnen langer in der N&dhe des Emissions-
ortes verweilen. Depositionen insbesondere
von Partikeln erfolgen in den Stadten in
gréBerem Umfang als in l&andlichen Regio-
nen.

Angaben und Beschreibungen zu Wirkun-
gen der Kfz-Emissionskomponenten auf
Pflanzen und die Umwelt finden sich in den
einzelnen Stoffkapiteln (Kapitel 2-15).

Jedem Kapitel ist eine Zusammenfassung
und eine Skalengrafik mit Informationen zu
den Wirkungen sowie zur Emissions-, Im-
missions- und, soweit bekannt, zur Deposi-
tionsstruktur vorangestellt. Auf der jeweils
folgenden Seite sind in Tabellenform die
wichtigsten Grenz-, Richt- und Orientie-
rungswerte dargestellt.

1.3 Emissionen des StraBenver-
kehrs in Baden-Wirttemberg

Im  Emissionskataster 1995 Baden-
Wirttemberg wurden auf der Basis von
1995 alle relevanten Emittenten von Luft-
schadstoffen erfasst. Die nach dem heuti-
gen Kenntnisstand wichtigsten Luftschad-
stoffe wurden ermittelt [UVM-BW, 1998].

Bei der Quellengruppe Verkehr (StraBen-,
Schiffs-, Schienen- und Luftverkehr) domi-
niert bei allen Schadstoffemissionen der
StraBenverkehr.

Im Jahr 1995 waren 6.432.087 Kraftfahr-
zeuge in Baden-Wirttemberg zugelassen,
davon waren etwa 84% PKW, ca, 6% Kraft-
rader sowie ungefahr 9% LKW und Zugma-
schinen. Von den insgesamt 80.072 Millio-
nen Kfz-km/a Fahrleistung waren die Antei-
le der PKW 88,35%, der Kraftrader 2,1%,
der leichten Nutzfahrzeuge (LNFZ) 2,4%
und der schweren Nutzfahrzeuge (SNFZ)
7,2%.

FOr den StraBenverkehr wurden die Fahr-
leistungen fiir verschiedene differenzierte
StraBenkategorien und 21 Klassifizierungen
von PkW, 5 Klassifizierungen der LNFZ und
5 Klassifizierungen der SNFZ erfasst und
fur die Berechnungen der Emissionen ver-
wendet.

Beim Vergleich der Quellengruppe Verkehr
mit den sonstigen Quellengruppen zeigt
sich der hohe Emissionsanteil des Verkehrs
fur das Kohlenmonoxid mit 67% und fur die
Stickstoffoxide mit 65%. Wesentliche Bei-
tréage liefert der Verkehr auch bei den Stau-
ben (insbesondere durch SNFZ) mit 31%,
beim Kohlendioxid mit 26% und bei den
flichtigen organischen Verbindungen (ohne
Methan) VOC mit 31% (s. Tab. 1).
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Die Emissionen der klimarelevanten Gase
Methan und Distickstoffmonoxid werden
durch die biogenen Quellen und die sonsti-
gen ungefassten Quellen gepragt. Bei
Distickstoffmonoxid dominieren die bioge-

nen Quellen mit 82%, ebenso bei Ammoni-
ak mit 95%. MaBgebend sind in beiden Fal-
len die Landwirtschaft bzw. die Nutztierhal-
tung.

Tab. 1: Emissionen der Quellengruppe Verkehr in Baden-Wiirttemberg 1995
(Berechnungen der UMEG mbH Karlsruhe)
CO | NOx | VOC |Staub| CO, | SO, | NH; |RuB'|Benzol
in t/a in t/a int/a | int/a | inkt/a| int/a | int/a | inta| int/a
StraBenverkehr 516.013| 117.179 74.083| 4.826| 18.135 7.655( 3.630 2.347| 3.478
Verkehr gesamt StraBe, [ 531.094| 131.208| 77.000, 5.301| 18.978 8.133 3.630| 2.347| 3.478

Schiff, Schiene, Luft

Sonstige Quellengrup-
pen

266.985 69.678 168.902| 11.855| 52.789| 50.630| 86.296 32 321

Prozentanteile:

CO NOx | VOC

Staub | CO2 | SO2 | NH3 | RuB' | Benzol

StraBenverkehr 64,7%| 58,3%| 30,1%| 28,1%| 25,3%| 13,0%| 4,0%| 98,7%| 91,6%)
Verkehr gesamt StraBe,| 66,5%| 65,3%| 31,3%| 30,9%| 26,4%| 13,8%| 4,0%| 98,7%| 91,6%
Schiff, Schiene, Luft

Sonstige Quellengrup-| 33,9%| 34,7%| 68,7%| 69,1%| 73,6%| 86,2%| 96,0%| 1,3% 8,4%
pen

! DieselruB

Die geschatzten Veranderungen fir die
Fahrleistungen, den Kraftstoffverbrauch
und die Emissionen des StraBenverkehrs in
Baden-Wirttemberg fir das Jahr 2000 er-
geben im Vergleich mit den Werten fir
1995 eine Zunahme der Fahrleistungen,
des Kraftstoffverbrauchs und der Emission
von Kohlendioxid.

Fir die anderen Schadstoffe wird ein zum
Teil erhebliches Minderungspotential bei
den Emissionen aufgrund der Modernisie-
rung der Fahrzeugflotten erwartet (s.
Tab.2). Von den Ottomotor-PKW waren
1995 ca. 49% mit geregelten Abgaskataly-
sator ausgeristet (Euro 1 und Euro 2), Mit-
te 1998 lag dieser Wert bereits bei 66%.
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Tab. 2: Datenerhebung 1995 und Prognose 2000 zu Fahrleistungen, Kraftstoffver-
brauch und Emissionen des StraBenverkehrs in Baden-Wiirttemberg

(Berechnungen und Prognose der UMEG mbH Karlsruhe)

Einheit | Daten 1995 Prognose 2000
(Trend)
Fahrleistung 10° km/a 80 072 85 550
Kraftstoffverbrauch t/a 5932 670 6 066 093
CO. t/a 18 135000 18 785000
CO t/a 516 013 324 343
Organische Gase u. Dampfe (incl. Verdunstung) t/a 77 436 46 815
CH, t/a 3 353 2238
VOC ohne Methan t/a 74 083 44 577
NOx als NO; t/a 117 179 87 733
SO, t/a 7 655 2776
Partikel t/a 4 826 3177
Benzol t/a 3478 1472
PAK t/a 14,8 10,5
PB t/a 32,1 7,3
RuB t/a 2 347 1564
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2 Ozon (05)

2.1 Zusammenfassung

WIRKUNGEN

In der nebenstehenden Abbildung sind die Wir-
kungsbandbreiten der Belastungssituation ge-
genubergestellt.

Humantoxizitat

Ozon ist ein Reizgas, das die Schleimhaute der
Augen und des gesamten Atemtraktes angreift.
Bedingt durch seine geringe Wasserldslichkeit
wird es im Unterschied zu anderen Reizgasen
nicht bereits in den oberen Atemwegen zuriick-
gehalten, sondern dringt tief in die Lunge ein.
Ozon flhrt zu einer dosisabhangigen Abnahme
der Lungenfunktion, zu Entziindungsreaktionen
und Permeabilitdtsdnderungen, zur Zerstérung
von Schleimschicht und "surfactant" sowie zu
einer Hyperreagibilitdt gegeniliber Substanzen
mit bronchokonstriktorischer Wirkung.

Tiere

Ozon zerstért Pheromone, die biologischen Bo-
tenstoffe vieler Tierarten. Als Folge kann das
Fortpflanzungsverhalten gestért und sogar der
Bestand von Tierarten geféhrdet sein.

Pflanzen

Ozon-Spitzenwerte und langanhaltende erhéhte
Konzentrationsniveaus flihren zu Punkt- und In-
tercostalnekrosen sowie zu Wachstums- und Er-
tragsreduktionen.

Durch die Minderung der NO-Emissionen aus
Fahrzeugen wirken auch stark befahrene Stra-
Ben bei sehr hohen Ozonkonzentrationen nicht
mehr als Ozonsenke. Das gemeinsame Einwir-
ken von Ozon und NO bzw. NO, in StraBennéhe
wird zunehmend als verkehrstypische Immissi-
onssituation zu beobachten sein.

Okosystemare Wirkungen

Besonders Ozon-sensitive Arten unter den
Pflanzen Mitteleuropas sind Leguminosen (z.B.
Klee) und Asteraceen. Als unempfindlich sind
Graser einzustufen.

BELASTUNGSSITUATION

Trend

Meteorologische Vorbedingungen in den Som-
mermonaten und zum Teil groBrdumige Ver-
frachtungen der Vorlaufersubstanzen entschei-
den, in welchem Umfang Ozon gebildet und ab-
gebaut wird. Modellrechnungen und Versuche
haben gezeigt, dass kleinrdumige Minderungs-
maBnahmen nur zu geringen Auswirkungen in
der Region fiihren. Regional ist nur der Ozonab-
bau durch das Stickstoffmonoxid in der Nahe
von Verkehrsemittenten von Bedeutung. Ein
eindeutiger Trend der Ozonkonzentrationen so-
wohl in Ballungsgebieten als auch bei den Hin-
tergrundmessstationen ist nicht erkennbar.

Emission der Ozon-Vorlaufersubstanzen
Hauptemissionsquellen fir Stickoxide wie auch
fir reaktionsfreudige Kohlenwasserstoffe sind
Verbrennungsmotoren und damit der Kfz-
Verkehr. Rund 65% der Stickoxidemissionen
und ca. 31% der leichtfliichtigen Kohlenwasser-
stoff-Emissionen in Baden-Wdirttemberg stam-
men aus dem StraBenverkehr.

Immission

Ozon ist der Schadstoff, bei dem die haufigsten
Uberschreitungen der  Kurzzeit-Beurteilungs-
werte (Schwellenwerte der 22. BImSchV und
MIK) auftreten. Im Gegensatz zu den verkehrs-
spezifischen Schadstoffen treten die héchsten
Ozonkonzentrationen und die meisten Uber-
schreitungen der Schwellenwerte jedoch an den
Hintergrundstationen und an héher gelegenen
Messstationen mit wenig Verkehrseinfluss auf.
Bei der Uberschreitungshaufigkeit und der mitt-
leren Uberschreitungsdauer dominiert jeweils die
Hintergrundstation Schwarzwald Sud.

Die Werte des § 40 BImSchG (Ozongesetz), in
dem die Auslésung von Verkehrsverboten bei
erhéhten Ozonkonzentrationen geregelt ist, wur-
den am 11. 8. 1998 an mehreren Messstationen
Uberschritten und fUhrten zur erstmaligen Verfu-
gung eines Fahrverbotes fir den 12. 8. 1998.
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Wirkungen auf Pflanzen

9,6

Gurke: 18 % B\attschadqung
Sprosswachstum um 19 %
vermindert (1 Std)

Weinrebe, Apfel:
Blattschadigung 5-67 %;
Triebwachstum um 39-60 %
vermindert (4 Std)

weniger empfindliche Arten MIK (1/2 Std) VDI

1

Erbse: Blatischadigung
(6 Std)

Weinrebe, Apfel:
Blattschadigung 1-27 %;
Triebwachstum um 17-40 %
vermindert (4 Std)

sehr empfindliche Arten MIK (1/2 Std) VDI

Spinat: 65 % der Blattflache ge-

Weissklee: Sprossgewicht um
33 %; Rhizobiumknélichen um|—
48 % vermindert (2 Std)

Radies: Knollenertrag um
38 % vermindert (3 Std

Radies: 14 % der Blattflache
geschadigt (4 Std)

schadigt; Blattmasse um 65-69 %|
vermindert (37 Tage; 7 Std/Tg
Weidelgras, Klee: Blattflache und

Mais, Weizen: Ertrag 10-45 %
vermindert (54-64 Tage)

b mMg/m®

Immission

Baden-
urttemberg)

Alarmausldsung 11. 8. 98
Fahrverbot am 12. 8. 98

héchster 1/2-Std-Wert
1998: Plochingen

héchster 1-Std-Wert

héchster 1/2-Std-Wert
1996: Kehl-Hafen

héchster 8-Std-Wert
1998: Plochingen

1998: Plochingen

héchster 8-Std-Wert
1996: Kehl-Hafen

42 Tage (8 Std/Tg)

-ertrag um 35-50 % vermindert

Koniferen: Blattschadigu ﬂ_

Sojabohne: Samenertrag um 45 %

| vermindert (55 Tage, 9 Std/T]g
ichtwert (UN-ECE; 1-Std-Mittelwert)

20 % (140 Tage; 6 Std/T
MIK (1 Std) VDI

Petunie, Nelke: Bluten-

ewicht 30-50 % vermindert,
lattnekrosen (53-90 Tage)

Mais: Pollenkeimung um 50 %
vermindert (60 Tage; 5,5 Std/Tg)

Radies: Knollenertrag um

hochster 24-Std-Wert
1996: Freudenstadt

héchster 24-Std-Wert
1998: Welzheimer Wald

1/2 Std: menschliche Gesundheit (MIK-Wert, VDI)

Klee: bis zu 70 % ! i
Slfacradoing séevomncet 51l | 190—t=pgim? | Smlernenmedie |
28 Tage (24-Std-MW) S g - an 5-130 Tage fiir 9-16,5 Sta [ hochster Jahres-
o T 35 % verminder (9 Toge) A berschritten (1996) | Sehwarwaid-gtd|
Blattschadigung MIK (8 Std) VDI ——
(4 Wo; 40 Std/Wo) pishtwert (UN-ECE, 24-Std-Mittelwert) H|ntergruanmess‘7\tlatlonen
. ’ s in Baden-!
Mais: Pollenkeimung | Richtwert (UN-ECE, Veget.Periode) == Jahresmittelwerte 1998
nicht beemtrachtl?
(60 Tage; 5,5 Std/Tg) WHO-Zielwert (Veget.Periode) = wahrscheinliche
| Klee: bis 10 % Blattschéiden| aktuelle Hinter-
Tabak: erste (28 Tage; 24-h-MW) grundbelastung
Blattschaden (1 Std) T
Verkehrsbeeinflusste
Messstationen in Baden-W.
i Jahresmittelwerte 1998
niedrigster Jahres-
Mittelwert 1996
Plochingen H
wahrscheinliche
historische Ozon-
Konzentration
Paris, 1876-1910
10 —— pg/m?®
Die Bezeichnungen H, P und L entstammen der Risiko-Kennlinie (v.d. Trenck et al., 1993a,
b; v.d. Trenck & Jaroni, 1998).H = Hintergrund - vernachlassigbares Risiko, P = Prifwert,
der chronisch toxische Wirkungen gerade ausschlieBt - tolerierbares Risiko, L = Letalkon-

zentration bei kurzzeitiger, akuter Exposition - extremes Risiko.
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Tab. 1: Grenz-, Richt- und Orientierungswerte fiir Ozon
Schutzziel Zeitbezug, Konzentration Quelle
Definition (ug/m®)
rechtsverbindliche Grenzwerte
Auslésung von Verkehrsverboten 1-Stunden-Mittelwert 240 § 40 BImSchG
bei Erflllung zusétzlicher Kriterien "Ozon-Gesetz"
Schwellenwert zum Schutz der menschli- | 8-Stunden-Mittelwert 110 22. BImSchV
chen Gesundheit
Schwellenwert flr die Unterrichtung der 1-Stunden-Mittelwert 180 22. BImSchV
Bevélkerung
Schwellenwert fiir Auslésung des 1-Stunden-Mittelwert 360 22. BImSchV
Warnsystems
Leit- , Orientierungs- und Zielwerte
Maximale Immissionskonzentration (MIK) Y2-Stunden- 120 VDI 2310, Bl.15
zum Schutz des Menschen Mittelwert
(Uberschreitung maximal 1x/Woche bis 400
ug/m®)
Orientierungswerte BW (Mensch) v.d. Trenck & Ja-
roni, 1999
Hintergrundwert H-L 20 !
Priifwert P-L 100
letale Konzentration L-L 9600
Maximale Immissionskonzentration (MIK) 8h/4h 70/90 VDI 2310 BI. 6
zum Schutz der Vegetation oh/1h
sehr empfindliche Pflanzen (Mittelwerte) 1107160
Y2h 320
Maximale Immissionskonzentration (MIK) 8h/4h 160/190 VDI 2310 BI. 6
zum Schutz der Vegetation oh/1h
empfindliche Pflanzen (Mittelwerte) 2407320
Y2h 480
Maximale Immissionskonzentration (MIK) 8h/4h 320/370 VDI 2310 BI. 6
zum Schutz der Vegetation oh/1h
weniger empfindliche Pflanzen (Mittelwerte) 4007480
Y2h 800
Zielwert zum Schutz der 2 -Stunden-Mittelwert 200 WHO, 1987
terrestrischen Vegetation 24-Stunden-Mittelwert 65
. . . .| Mittelwert Uber die Vege- 60
(nur in Bezug zu den Begriindungen der Air Quality . .
Guidelines zu benutzen) tationsperiode
Richtwert fir empfindliche Pflanzen, Vegetationsperiode 50 UN/ECE, 1988
Pflanzengemeinschaften, 8h/4h
Okosysteme (Mittelwerte) 60/80
2h/1h 110/150
2h 300
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2.2 Chemie, Ession von Vor-
laufersubstanzen, Immission
und Trend

2.2.1 Chemie

Ozon in der Troposphéare ist ein Luftschad-
stoff, der nicht in nennenswerten Mengen
bzw. Konzentrationen direkt emittiert wird,
sondern sich unter bestimmten atmosphari-
schen und meteorologischen Bedingungen
aus anderen Komponenten, sogenannten
Vorlaufersubstanzen, bildet. Ozon wird da-
her als sekundare Luftverunreinigung be-
zeichnet. In dieser Eigenschaft steht es bei
den potentiell pflanzenschadigenden Im-
missionen derzeit in Mitteleuropa und be-
sonders in Stiddeutschland an erster Stelle.

Da Ozon nicht primar emittiert wird, son-
dern aus Vorlaufersubstanzen (Stickoxide,
reaktive Kohlenwasserstoffe) gebildet wird,
spielen die Randbedingungen der Ozonbil-
dung eine wesentliche Rolle. Hohe Ein-
strahlungsintensitat der Sonne und relativ
hohe Temperaturen bei niedriger Windge-
schwindigkeit bieten die optimalen Voraus-
setzungen fir die Ozonbildung, sofern
Stickoxide und Radikale aus reaktiven Koh-
lenwasserstoffen in ausreichender Konzent-
ration und insbesondere in stéchiometrisch
glnstigen Massenrelationen zueinander in
der bodennahen Atmosphére vorliegen.

Ozon ist ein reaktionsfreudiges, instabiles
Gas und zerfallt innerhalb weniger Stunden
unter Entstehung von Sauerstoff. Gemein-
sam mit Stickstoffmonoxid (NO) reagiert es
rasch zu Sauerstoff und Stickstoffdioxid
(NO + O3 2 NO; + Oy). So ist der schein-
bar paradoxe Effekt von NO-Emissions-
quellen als Ozonsenken zu erklaren. Dies
gilt prinzipiell auch flir den StraBenverkehr,
da Verbrennungsmotoren vorrangig NO als
Stickoxidverbindung emittieren.

Mit der wirksamen Verminderung des
StickoxidausstoBes aus dem Kfz-Verkehr
stehen - im Gegensatz zu frlheren Jah-
ren - im nahen Umfeld verkehrsreicher

StraBen haufig geringere NO-Konzentratio-
nen flr einen raschen Abbau von Ozon zur
Verflgung. So bleiben Ozon-Spitzenwerte —
wie sie z.B. im Mai und Anfang August
1998 in Baden-Wirttemberg auftraten -
auch in verkehrsbelasteten Regionen, die
bei maBigen Ozon-Konzentrationen noch
als Ozonsenken wirken, bei hoher Ozon-
Konzentration praktisch unvermindert be-
stehen [VDI-Nachrichten vom 05.06.1998].

Unter dem Aspekt der Okotoxikologie ge-
winnen also neben den Wirkungen durch
Ozon als alleinige Schadigungskomponente
auch Wirkungen von Ozon-Stickoxid-
Gemischen und deren Wechselwirkungen
zunehmend an Bedeutung. Beide Schad-
stoffkomponenten treten dabei entweder
gleichzeitig oder im raschen Tag/Nacht-
Wechsel auf.

2.2.2 Emission von Vorlaufersubstan-
zen

Hauptemissionsquellen fir Stickoxide wie
auch fir reaktionsfreudige Kohlenwasser-
stoffe sind Verbrennungsmotoren und damit
der Kfz-Verkehr. Rund 65% der Stickoxid-
emissionen und ca. 31% der leichtflichti-
gen Kohlenwasserstoff-Emissionen in Ba-
den-Wirttemberg stammen aus dem Stra-
Benverkehr [UVM-BW, 1998].

2.2.3 Immission

Ozon ist der Schadstoff, bei dem die hau-
figsten Uberschreitungen der Kurzzeit-Be-
urteilungswerte (Schwellenwerte der 22.
BimSchV und MIK) auftreten. Im Gegensatz
zu den verkehrsspezifischen Schadstoffen
treten die hdchsten Ozonkonzentrationen
und die meisten Uberschreitungen der
Schwellenwerte jedoch an den Hinter-
grundstationen und an hdéher gelegenen
Messstationen mit wenig Verkehrseinfluss
(z.B. Freudenstadt, Titisee-Neustadt) auf.
Uberschreitungen des zh-MIK-Wertes von
120 pg/m®, des 8h-Schwellenwertes von
110 pg/m3 sowie des 24h-Zielwertes von
65 ug/m® sind an allen Stationen des lan-
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desweiten Messnetzes zu verzeichnen. Bei
der Uberschreitungshaufigkeit und der mitt-
leren Uberschreitungsdauer dominiert je-
weils die Hintergrundstation Schwarzwald
Sid.

Die Kriterien des § 40 BImSchG (Ozonge-
setz), in dem die Auslésung von Verkehrs-
verboten bei erhéhten Ozonkonzentrationen
geregelt ist, wurden am 11. 8. 1998 an
mehreren Messstationen Uberschritten und
fihrten zur erstmaligen Verfligung eines
Fahrverbotes fir den 12. 8. 1998. Am Aus-
I6setag hatten sich Uber Suddeutschland
Luftmassen unterschiedlicher Herkunft ge-
mischt, die l&nger als drei Tage Uber den
Kontinent gezogen waren und dabei Gebie-
te mit hohen Emissionsraten an Vorlaufer-
substanzen passiert hatten. Bei der gleich-
zeitig herrschenden extrem hohen Tempe-
ratur ergab sich auBerdem eine hohe Emis-
sionsrate von biogenen flichtigen organi-
schen Verbindungen (volatile organic com-
pounds VOC)

In Baden-Wrttemberg betrugen die Streu-
ungen der Jahresmittelwerte 1998 fir Ozon
an den drei Hintergrundmessstationen 61
bis 85 pug/m® und an 19 verkehrsbeeinfluss-
ten Messstationen 34 bis 55 pg/m® [LfU,
1998].

2.24 Trend

Ein eindeutiger Trend der Ozonkonzentrati-
onen sowohl in Ballungsgebieten als auch
bei den Hintergrundmessstationen ist nicht
erkennbar. Meteorologische Vorbedingun-
gen in den Sommermonaten und zum Teil
groBraumige Verfrachtungen auch der Vor-
laufersubstanzen entscheiden, in welchem
Umfang Ozon gebildet und abgebaut wird.
Modellrechnungen und Versuche haben
gezeigt, dass kleinrAumige Minderungs-
maBnahmen nur zu geringen Auswirkungen
in der betreffenden Region fiihren. Klein-
raumig ist nur der Ozonabbau durch das
Stickstoffmonoxid in der Nahe von Ver-
kehrsemittenten von Bedeutung.

2.3 Wirkungen
2.3.1 Humantoxikologische Wirkungen

Ozon ist ein Reizgas, das die Schleimhaute
der Augen und des gesamten Atemtraktes
angreift. Wegen seiner geringen Wasser-
I6slichkeit wird es im Unterschied zu ande-
ren Reizgasen nicht bereits in den oberen
Atemwegen zurtickgehalten, sondern dringt
tief in die Lunge ein. Dort fUhrt es zu einer
dosisabhdngigen Abnahme der Lungen-
funktion, zu Entzindungsreaktionen und
Permeabilitatsdnderungen, zur Zerstdrung
von Schleimschicht und "surfactant” sowie
zu einer Hyperreagibilitdit gegentiber Sub-
stanzen mit bronchokonstriktorischer Wir-
kung. Aus Befunden von Laborexperimen-
ten und epidemiologischen Untersuchungen
lassen sich daher die folgenden Ozonwir-
kungen ableiten:

Geruchsempfindung, Atemwegsbeschwer-
den, Kopfschmerzen, Augenreizungen,
verminderte korperliche Leistungsfahigkeit,
Zunahme der Haufigkeit von Asthmaanfal-
len, Verédnderungen von Lungenfunktions-
messwerten, entzindliche Veradnderungen
am Lungengewebe, vorzeitiges Altern der
Lunge, erhdhte Infekineigung [Englert,
1995].

Geringfligige und reversible Einschrankun-
gen der Lungenfunktion, bronchiale Hyper-
reagibilitdt und Entzindungsreaktionen
wurden an gesunden Versuchspersonen
bei 6,6 stindiger Exposition mit intermittie-
render korperlicher Aktivitdt noch bei der
kleinsten gepriiften Konzentration von 160
ng/m® an Ozon gemessen. Aufgrund dieser
Erkenntnisse wurde 1995 in der MAK-
Kommission ein Arbeitsplatzgrenzwert von
100 pg/m® fir eine 8-Stunden-Schicht dis-
kutiert. Wegen der in-vitro nachgewiesenen
Gentoxizitat und dem Verdacht auf ein kan-
zerogenes Potential des Ozons wurde der
MAK-Wert jedoch ausgesetzt [Bock et al.,
1998].
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Englert (1995) zieht in seiner umweltmedi-
zinischen Beurteilung der Situation das fol-
gende bemerkenswerte Fazit, das auch
heute noch unterschrieben werden kann:
”’[Damit] ist bei Ozon praktisch kein Sicher-
heitsabstand mehr vorhanden zwischen der
Wirkungsschwelle und [in der Umwelt] auf-
tretenden Konzentrationen. Informationen
Uber die aktuellen Ozon-Konzentrationen,
wie sie in der 22. BImSchV festgelegt sind,
und Verhaltensempfehlungen bei erhéhten
Ozon-Konzentrationen (z.B. ”Bei hohen
Ozon-Konzentrationen sollen langdauernde
und ungewohnte kérperliche Belastungen
im Freien unterbleiben”) sind daher sinnvoll.
Es ist aber in der Praxis schwer, den richti-
gen Mittelweg zwischen angebrachter Vor-
sicht und (ibertriebener Angstlichkeit zu fin-
den. Nicht jede Ozon-Exposition fiihrt zu
Dauerschaden — Kinder dirfen auch im
Sommer (bei geeignetem Sonnenschutz!)
im Freien spielen, und ein besonderes
Sportfest muss nicht unbedingt ausfallen,
nur weil das Wetter am Veranstaltungstag
besonders schén ist. Eine vernlinftige und
vorausschauende Planung kann hier jedoch
unnétige Expositionen reduzieren. Dass der
Trend der steigenden Ozon-Konzentra-
tionen auf Dauer nicht akzeptabel ist und
nicht nur gebrochen, sondern umgekehrt
werden muss, ist auch bei realistischer und
unspektakularer Darstellung der Sachlage
die eindeutige Konsequenz aus den toxiko-
logischen Erkenntnissen.”

2.3.2 Wirkungen auf Tiere

Ozon kann Pheromone abbauen und damit
die chemischen Botenstoffe zerstéren, die
als Sozialwirkstoffe zur Kommunikation
zwischen Individuen einer Art beitragen
[Arndt, 1995]. Fiir das Uberleben der Arten
und somit auch fir das biologische Gleich-
gewicht im Naturhaushalt haben diese Bo-
tenstoffe eine groBe Bedeutung.

Generell sind Pheromone relativ instabile
Verbindungen, die z.B. durch die Einwir-
kung von Hitze, UV-Licht und Sauerstoff
abgebaut werden. Insbesondere diejenigen

Insektenhormone, die Doppelbindungen
enthalten, kénnen leicht durch Luftschad-
stoffe wie Stickstoffdioxid und Ozon ange-
griffen werden und dadurch ihre biologische
Funktion verlieren. Als Beispiel dienen Un-
tersuchungen, die anhand des Aggregati-
onshormones (mannlicher Sexuallockstoff
zur Anlockung von Weibchen) der Frucht-
fliege Drosophila melanogaster durchge-
fuhrt wurden. In diesem Fall konnten deutli-
che Dosis-Wirkungsbeziehungen aufge-
zeigt werden. Je héher die Ozonkonzentra-
tion desto schneller wurde das Hormon ab-
gebaut. Bei einer 4-stiindigen Begasung mit
400 pg/m® Ozon war die Abnahme des
Pheromons mit 77% am grdBten [Lorenz,
1996].

Somit ist Ozon ein Schadfaktor, der die Le-
bensfunktion und den Bestand von Tieren
gefahrdet [Lorenz und Arndt, 1997].

2.3.3 Wirkungen auf Pflanzen

Seit der Beschreibung von mdglichen Ern-
teverlusten durch Ozon [Fuhrer, 1993] und
der Forschung zu den Waldschaden in den
80er Jahren sind wahrscheinlich mehrere
tausend Publikationen zur Wirkung von O-
zon auf Pflanzen erschienen. Insgesamt
wurden Uber 400 Pflanzenarten untersucht,
wobei sich die meisten Ver6ffentlichungen
mit Kulturpflanzen und Baumen beschéafti-
gen. In den zugrunde liegenden Experimen-
ten wurden die biologischen Mechanismen
der Phytotoxizitdt von Ozon zwar teilweise
aufgeklart, jedoch scheiterte zumeist die
Ubertragbarkeit vom kontrollierten Versuch
auf die Freilandbedingungen. Lé&ngst hat
man in der Ozonwirkungsforschung die Be-
deutung sogenannter Interaktionseffekte
aufgegriffen, die eindeutige Schlussfolge-
rungen bezlglich klar definierter Do-
sis-Wirkungs-Beziehungen als Vorausset-
zung fir die Grenzwertfindung erschweren.
Aber selbst die “multikausalen” Erkla-
rungsmodelle, die beispielsweise in der
wissenschaftlichen Forschung zu den neu-
artigen Waldschaden entwickelt wurden,
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sind oft widersprichlich [Krause et al. 1994;
Franzaring & Weigel, 1997].

Von den in der Ozonliteratur erwahnten U-
ber 400 Pflanzenarten kommen immerhin
knapp die Halfte in Mitteleuropa vor. Die
Zahl von 169 GefaBpflanzen reprasentiert
nur einen kleinen Teil (5% von 3319 Arten)
der Flora Mitteleuropas, zudem werden die
meisten dieser Arten nur in einer einzigen
Literaturquelle genannt. Eine Mehrfachun-
tersuchung derselben Art gibt es nur bei
den wirtschaftlich bedeutenden Arten wie
Trifolium repens oder einigen Grasarten.
Die dringend notwendige umfassende Be-
wertung des Sekundarluftschadstoffs Ozon
aus okotoxikologischer Sicht ist trotz, viel-
leicht auch wegen, der immer starker wer-
denden Spezialisierung der Ozonforschung
insgesamt noch nicht weit entwickelt. Trotz-
dem wurden von der UN-ECE ’critical le-
vels” zum Schutz der Vegetation definiert,
die Uber einen Zeitraum einer Vegetations-
periode Summenparameter aus der Sum-
me aller am Tag gemessenen Stundenwer-
te (AOT40) berlcksichtigen [Franzaring &
Weigel, 1997]. Mit Daten, die aus 10 Vege-
tationsperioden von 10 europdischen Lan-
dern stammen, wurde als "long-term critical
level” jene Ozonbelastung innerhalb von
drei Monaten definiert, bei der mit einem
5%igen Ertragsverlust zu rechnen ist [Fuh-
rer, 1996]. Der “short-term critical level”
basiert auf dem Schwellenwert zur Indukti-
on sichtbarer Blattschaden an Erdfrichti-
gem Klee und WeiBklee [Benton et al.,
1996]. Fir einen Wert zum Schutz der na-
tirlichen Vegetation fehlen bislang ver-
gleichbare Datensatze [Bergmann et al.,
1998].

AUFNAHME UND WIRKUNGSMECHANISMEN

Ozon ist ein Schadstoff, der in der Umwelt
auf Pflanzen ausschlieBlich Uber den Luft-
pfad Einfluss nehmen kann. Maximale Wir-
kungen mit nachfolgender Schadigung des
Blattgewebes kénnen nur auftreten, wenn
die Spaltéffnungen offen sind und das O; —
Radikal ins Blattinnere eindringt. Die Wirk-

orte liegen dort zum einen in den Zellzwi-
schenraumen und zum zweiten im Zellin-
nern, u.a. in den Chloroplasten. Ca. 1% des
ins Blatt aufgenommenen Ozons dringt in
die Zelle ein. Die Pflanzen verfligen in be-
schréanktem Umfang Uber Entgiftungs- und
Pufferungssysteme gegen oxidierende Ver-
bindungen. Bei massivem Ozoneinfluss
werden die Zellmembranen geschéadigt und
geléste Zellinhaltsstoffe mit Kalzium-, Mag-
nesium- und Glucoseanteilen treten aus.
Dies hat Stérungen des Wasserhaushaltes
zur Folge. Ist die Pflanze nicht mehr in der
Lage, ein Gleichgewicht im zellularen
Stoffwechsel herzustellen, kommt es zur
Schéadigung der Photosynthese. Des weite-
ren treten Anderungen in den Gehalten an
Metaboliten sowie verénderte Enzymaktivi-
taten auf. Dies alles fuhrt schlieBlich zu
WachstumseinbuBen, zu einer erhdhten
Anfalligkeit gegeniiber Schadlingen und zu
den sichtbar ausgebleichten bis braunver-
farbten, tupfenartigen Kleinzonen im Palli-
sadenparenchym des Blattes [VDI, 1989;
Hock, 1995; Bors, 1998]. Diese Punkt- und
Intercostalnekrosen sind kein art- oder fa-
milienspezifisches Symptom, sondern eine
haufig vorkommende Schadigung [Berg-
mann et al., 1998].

Da Ozon selten allein auftritt, sondern auch
die Vorlaufersubstanz NO, immer mit als
Luftschadstoff gegenwartig ist, wurden flr
viele landwirtschaftliche Nutzpflanzen so-
wohl die Ozoneinzelbelastung als auch die
Kombinationswirkung von Ozon und Stick-
oxiden untersucht. Uberwiegend kann fest-
gestellt werden, dass die Kombinationswir-
kungen die Vegetationsgefédhrdung erhéhen
[VDI, 1989].

Das Wachstum und der Ertrag von Getrei-
dearten wurde unter zeitlich alternierender
0;-/NO,-Kombinationsbelastung eher in ei-
nem antagonistischen Sinn beeinflusst [A-
daros et al., 1991]. Vergleichbares gilt auch
fir die Biomasse-Entwicklung bei Busch-
bohne [Bender et al., 1991].
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Im Gegensatz hierzu zeigte sich bei der
Sorte "Arena” der Sommergerste (Hordeum
vulgare) eine Uber-additive Wechselwirkung
von Oz und NO, auf den Ertrag [Adaros et
al., 1991]. Bei Pappeln (Populus nigra) war
ebenfalls eine Verstarkung der Wirkung im
Vergleich zu der Einzelkomponenten-
Wirkung zu verzeichnen, die in einer Be-
schleunigung des vorzeitigen Blattverlustes
zum Ausdruck kam [Ballach et al., 1992].

Der Uberwiegende Teil von Untersuchun-
gen aus der vorliegenden Literatur wurde
unter Laborbedingungen mit unrealistisch
hohen 0O3/NO,-Konzentrationen durchge-
fuhrt, die einem Mehrfachen der aktuell re-
gistrierten Immissionsbelastung im Nahbe-
reich verkehrsreicher StraBen entsprachen.

OkoLoGISCHE KONSEQUENZEN

Wildpflanzen bzw. Pflanzenarten der natir-
lichen Vegetation werden erst seit einigen
Jahren in der Ozonforschung beriicksich-
tigt, da erkannt wurde, dass die sommerli-
che Ozonbelastung einen ernstzunehmen-
den Stressfaktor darstellt, der mdglicher-
weise langfristige Veranderungen in der
heimischen Flora bewirkt. Gegenlber dem
Kenntnisstand zu Ozon-Wirkungen auf
landwirtschaftliche Nutzpflanzen beschréan-
ken sich die Informationen Uber Ozon-
Wirkungen auf sichtbare Schadigungen und
Wachstum der natiirlichen und halbnatrli-
chen Vegetation auf lediglich rund 40 Arbei-
ten. Eine aktuelle Zusammenfassung hierzu

geben Glombitza et al. [1998]. Ziel der Un-
tersuchung war es, die potentielle Geféhr-
dung von Arten zu erkennen, die bestimm-
ten Familien oder Okologischen Gruppen
angehéren. Als Fazit der Studie ergaben
sich fur die ausgewahlten natdrlichen Pflan-
zen Mitteleuropas nachstehende Ausfiih-
rungen:

e Zu den sensitiven Arten gehdren Legu-
minosen und Asteraceen.

e Graser sind als weitgehend unempfind-
lich einzustufen.

e Pflanzen mit stresstoleranten Wachs-
tumsstrategien und rascher Keimung
sind Ozon-tolerant.

Bei der Wirkung von Ozon auf die einheimi-
sche Vegetation ist von auBerordentlicher
Bedeutung, in welchem Lebensabschnitt
eine Pflanze erhéhten Ozondosen ausge-
setzt wird. Wahrend annuelle Arten sich
dem sommerlichen Ozonstress durch gene-
rative Reproduktion entziehen, sind langle-
bige Pflanzen (z.B. Bdume) potentiell stér-
ker ozongefahrdet und missen (ber ihre
Lebensdauer mit regelmaBig wiederkeh-
rendem, chronischem Stress rechnen (me-
mory effects, carry over effects). Betrachtet
man jedoch die akute Gefédhrdung von
Pflanzen, so sind langsam wachsende
Pflanzen (z.B. Baume) weniger ozonanfallig
als schnellwiichsige Arten, die hohe Gas-
wechselraten haben und dementsprechend
relativ. hohere Ozondosen aufnehmen.
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3 Stickoxide (NO, NO,, NO,)

3.1 Zusammenfassung

WIRKUNGEN

In der nebenstehenden Abbildung sind die Wir-
kungsbandbreiten denen der Belastungssitua-
tion gegenibergestellt.

Humantoxizitat

NO besitzt keine Reizwirkung, sondern bildet mit
Ferrohdmoglobin Meth&dmoglobin, welches kein
O, mehr binden kann. Damit verliert das Ha-
moglobin seine Fahigkeit zum Sauerstofftrans-
port. Eine Methdmoglobinandmie &uBert sich ab
etwa 10% Methamoglobin im Blut.

NO, wirkt dagegen als Reizgas. Im Gewebe dis-
proportioniert es zu salpetriger Saure und Salpe-
tersdure. Die Alveolenwande der Lunge entzin-
den sich und es bildet sich ein toxisches Lun-
genddem. Die Gefahrenschwelle wird durch den
Immissionswert von 80 ug/m3 zum Schutz vor
chronischen Gesundheitsschaden markiert.

Okosystemare Wirkungen

Die zunehmende globale Anreicherung durch
Depositionen von Stickstoffverbindungen in der
Umwelt fihrt u. a. zur Versauerung, Auswa-
schung von N&hrelementen, Eutrophierung so-
wie zu einer erhéhten mikrobiellen Produktion
von klimarelevantem Lachgas (N.O). Ein Teil
der weiterhin diagnostizierten Waldschaden fin-
det dadurch seine Erklarung.

Der Eintrag von Stickoxiden in oligotrophe Oko-
systeme kann zu erheblichen Verédnderungen
der Wuchsleistung und zu Artenverschiebungen
bis hin zu dem Verlust einzelner Arten flhren.

Pflanzen

NO,-Belastung flhrt bei (Jung-)Pflanzen anfang-
lich zu Wachstumshemmungen. Wird bei fort-
dauernder NO,-Belastung durch Aktivierung der
Nitratreduktase der NO,-birtige Stickstoff bes-
ser nutzbar, kann die anfangliche Wuchsminde-
rung durch den NO,-Diingeeffekt kompensiert
werden.

BELASTUNGSSITUATION

Trend

In der EU tritt fir Pkw im Jahr 2000 die Abgas-
stufe Euro 3 mit gegeniiber heute 30% niedrige-
ren Abgaswerten in Kraft. In Deutschland erflll-
ten bereits 1998 in den Monaten Mai und Juni
65,7% der Pkw-Neuzulassungen die D3-Norm.
Euro 4 mit einer weiteren Absenkung um 50%
folgt im Jahr 2005. Nach Berechnungen des
Umweltbundesamtes werden durch besser aus-
gerustete Pkw die Emissionen abnehmen.

Emission

In Baden-Wrttemberg sind die gesamten NO,-
Emissionen seit einigen Jahren ricklaufig. Im
Jahr 1995 wurden nach Berechnungen der
UMEG 117 kt emittiert und fiir 2000 werden 88
kt prognostiziert.

Immission

Die hochste Belastung mit NO,-Immissionen
wird in der Nahe verkehrsreicher StraBen ermit-
telt. In landlichen Gebieten liegen die NO-
Konzentrationen an der Nachweisgrenze.

Deposition

An verschiedenen Stationen im Freiland wurden
Eintrage von 8 bis 15 kg N pro Jahr und Hektar
und fir die Waldbestande (Traufniederschlage)
von 7 bis 35 kg N pro Jahr und Hektar ermittelt.
Dabei war das Verhéltnis des Eintrags aus
Stickoxiden (NO,-N) zum Eintrag aus Agrarquel-
len (Dinger, Mist, Glle etc., NH4-N) im Freiland
durchschnittlich 50% zu 50% und in Waldbe-
stédnden durchschnittlich ca. 67% zu 33%. Diese
erhéhten Eintrdge werden seit vielen Jahren er-
mittelt, ohne dass ein abnehmender Trend er-
kennbar ist.
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Wirkungen auf Pflanzen

—
o

einjahrige Wildpflanzen:
Samenkeimung deutlich
erhéht (1 Min)

Fichte: Assimilation
und Transpiration
vermindert (30 Min)

Petunie: B

Std)

s1chédigung 44-85%

latt-

Petunie: B

schadigung 2-30%
{1 Std) 0

latt-

Sonnenblume, Pappel:
Photosynthese vermindert
(1 Stunde)

35 Arten:

Schwellenwert
fir Pflanzen-

schadigung (1 Std)

Schwellenwert fiir
Pflanzenschadigung
(zahlreiche Arten)

sichtbare Schaden
(22 Arten), Wuchs-
minderung (20 Arten)
(50-64 Tage)

g

Moos: Wachstum zunéachst
stimuliert, spater gehemmt
(37 Wochen)

Critical Level UN-ECE
MIK (7 Monate) VDI

Ackerbohne:
Wachstum von
Bohnenlausen (!) |
erhoht (3 Tage)

—1

WeiRklee: Sprossgewicht |

100

Pappel: vermindert (149 Tage)
X(I)trzeltlge CE
erung Gerste, Raps: Ertragssteigerungen |\
(6 Wochen) Wechselwirkungen mit SO2, 03 | — -
Kiefer: Photosynthese WHO-Zielwert (+S02, +03) -

vermindert (2 Jahre)

Weizen: Wurzelwachstum
vermindert (145 Tage)

Kiefer: Stickstoff- und
Aminosaurengehalt erhoht
Dauerbelastung

10 =

1 —

s NO, (NO,, NO)

i

g/m?®
g/m?
mg/m?
Immission
Straenrandmessungen
(starker Verkehr) in Baden-W,
3 Jahresmittelwerte 1998
mg/m

Verkehrsbeeinflusste

tationen in Baden-W.
Jahresmittelwerte 1998

Hintergrundmessstationen

Jahresmittelwerte 1998

in Baden-W.

Umgebungsluft
Autobahn

10 m neben Fahrbahn
BRD 1987/88

Umgebungsluft
Stralentunnel

Belgien 1991

Umgebungsluft
Spitzenwerte

Strallennahe MeR-
stationen BaWii
1997

Umgebungsluft

Autobahn-Einschnitt
BaWi 1990/91

W1

Umgebungsluft
Grolystadte, BaWi 1993

Ballungsraume
BaWui 1996

b

Umgebungsluft
Kleinstédte, BaWu

1993 |

Umgebungsluft
Groldraum Stuttgart
BaWii 1996

Umgebungsluft
landlich, BaWii 1996

Umdgebungsluft
Sud-Schwarzwald

BaWu vor 1993

Umgebungsluft

Umgebungsluft l1andlich
Canada, 1992

Schauinsland
BaWiu vor 1991

Umgebungsluft

L ug/m3

Reinluftgebiete
BRD, 1920

Die Bezeichnungen H, P und L entstammen der Risiko-Kennlinie (v.d. Trenck et al., 1993a,
b; v.d. Trenck & Jaroni, 1998).H = Hintergrund - vernachlassigbares Risiko, P = Prifwert,
der chronisch toxische Wirkungen gerade ausschlieBt - tolerierbares Risiko, L = Letalkon-
zentration bei kurzzeitiger, akuter Exposition - extremes Risiko.
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Tab. 1: Grenz-, Richt- und Orientierungswerte fiir NO,
Schutzziel Zeitbezug, Konzentration Quelle
Definition (ng/m®)
rechtsverbindliche Grenzwerte
Immissionswert IW1 80 TA Luft
w2 200
Immissionswert 98. Perzentil der 200 22. BimSchV
1-Stunden-Mittel-
werte Uber 1 Jahr
Prifwert 98. Perzentil 160 23. BimSchV
Leit- , Orientierungs- und Zielwerte
Orientierungswerte BW (Mensch) v.d. Trenck &
J i, 1999
Hintergrundwert H-L 10 aron!
Priufwert P-L 80
letale Konzentration L-L 57000
Maximale Immissionskonzentration (MIK) Y2-Stunden-Mittelwert 200 VDI 2310, BI. 12
zum Schutz des Menschen 24-Stunden-Mittelwert 100
Leitwert 50. Perzentil 50 EU-Richtlinie
"Schutz der menschlichen Gesundheit und ; 80/779/EWG
98. Perzentil der Sum-
Iangfristiger Schutz der Umwelt” menhéufigkeit (Medlan) 135 85/203/EWG
von 1-Stundenmittel-
werten (oder kirzer)
Uber 1 Jahr
Leitwert zum Schutz der menschlichen Ge- | 1-Stunden-Mittelwert 400 WHO, 1987
sundheit 24-Stunden-Mittelwert 150
(nur in Bezug zu den Begrtindungen der Air
Quality Guidelines zu benutzen)
Richtwert zum Schutz der terrestrischen 4-Stunden-Mittelwert 95 WHO, 1987
Vegetation bei gleichzeitiger Belastung Jahresmittelwert UN/ECE, 1988
durch 30 pg/m® SO, und 60 pug/m® Ozon 30
(nur in Bezug zu den Begrtindungen der Air
Quality Guidelines zu benutzen)
Zielwert fir empfindliche Pflanzen hochster 1-Stunden- 800 UN/ECE, 1988
Mittelwert
Mittelwert Gber Vege- 60
tationsperiode
Mittelwert wahrend
des Winterhalbjahrs 40
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3.2 Stickstoffkreislauf

Stickstoff (N) ist das vierthaufigste Element
in der Biosphare und das haufigste Element
in der Atmosphéare. Stickstoff als Luftbe-
standteil ist fir die meisten Lebewesen di-
rekt nicht nutzbar. Okosysteme haben sich
auf eine limitierte Versorgung pflanzenver-
fugbarer Stickstoffverbindungen eingestellt.
Die Umwandlung in biologisch verwertbare
Verbindungen erfolgt im Boden vorwiegend
durch mikrobielle Umsetzungen. Dadurch
entstehen weltweit jahrlich ca. 150 Mio.
Tonnen biologisch verwertbare Stickstoff-
verbindungen. Nahezu die gleiche Menge
mit zunehmender Tendenz wird durch
menschliche Aktivititen dem natirlichen
Stickstoffkreislauf hinzugefiigt. Dabei han-
delt es sich hauptsachlich um Stickoxide
und Ammoniumverbindungen. Agraraktivita-
ten (inkl. Ammoniaksynthese fir die Din-
gerproduktion) und Verbrennungsprozesse
sind die Hauptquellen. Die zunehmende
globale Anreicherung von biologisch ver-
wertbaren Stickstoffverbindungen in der
Umwelt ist eine langfristig wirkende Veran-
derung des natirlichen Stickstoffkreislaufes
mit mittelbaren Folgen fir Boden, Grund-
und Trinkwasser, Biosphére und Klima. Er-
scheinungsformen sind u. a. die Versaue-
rung, Auswaschung von Nahrelementen,
Eutrophierung sowie die erhéhte mikrobielle
Produktion von klimarelevantem Lachgas
(N2O).

3.3 Chemie, Emission, Immis-
sion, Deposition und Trend

3.3.1 Chemie

Nitrose Gase (NO, NO, und in geringen
Konzentrationen N.O,) bilden sich aus N,
und O, unter Einwirkung hoher thermischer,
elektrischer oder Strahlungs-Energie. NO
wird durch Luftsauerstoff zu NO, aufoxi-
diert, bei geringen Konzentrationen jedoch
sehr langsam. So kommen beide Gase in
wechselnden Anteilen stets vergesellschaf-
tet vor und werden auch als NOy bezeich-
net. Neben ihren direkten Wirkungen auf

Mensch, Tier und Pflanzen spielen Stick-
oxide als Luftverunreinigungen eine domi-
nierende Rolle bei der Entstehung von bo-
dennahen Photooxidantien, insbesondere
von Ozon. Dieser Prozess verlauft unter
Beteiligung von Kohlenwasserstoffen und
wird durch strahlungsreiche und warme
Witterung begulnstigt.

Bei Emissionen aus Verbrennungsmotoren
Uberwiegt NO unter den Stickoxidverbin-
dungen; der NO, -Anteil an den Stickoxid-
Emissionen liegt lediglich bei ca. 3%. NO,
bildet sich aus NO in Gegenwart realisti-
scher Ozonkonzentrationen binnen ca. 30
Sekunden [Leisen, 1993], wahrend die Oxi-
dation allein durch den Luftsauerstoff meh-
rere Wochen dauert [Kolar, 1981]. In ver-
kehrsbelasteten innerstadtischen Bereichen
kann das Angebot an Ozon der begrenzen-
de Faktor fir die Umwandlung des (weniger
toxischen) NO zu NO, sein [Palmgren et al.,
1996]. Der Anteil von NO, an den Stickoxi-
den NO, in der Umgebungsluft variiert zwi-
schen 25% und 60%. Im Sommer liegt die-
ser Anteil hdufig héher als im Winter [Kolar,
1981].

3.3.2 Emission

Zu den weltweiten Emissionen von NOy in
Héhe von rund 50 Millionen Tonnen pro
Jahr (Stand 1989) tragen menschliche Akti-
vitdten rund 62% bei. Ungeféhr 9 Millionen
Tonnen, d.h. etwa 30% der anthropogenen
NO,-Emissionen stammen aus Transport-
Aktivitaten, vorrangig dem Kfz-Verkehr; an-
nahernd 37% dagegen aus landwirtschaftli-
chen Quellen einschlieBlich der Brandro-
dung [Isermann, 1994; Lee et al., 1997].

Fir die Bundesrepublik Deutschland wurde
die NO,-Gesamtemission fir 1994 auf
1,7 Millionen Tonnen NO, geschatzt. Der
Anteil des StraBenverkehrs an dem seit
1980 (3,3 Millionen Tonnen) ricklaufigen
NO,-Emissionsaufkommmen ist bis 1992
kontinuierlich angestiegen und liegt aktuell
bei nahezu 50% [UBA, 1997].
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In Baden-Wirttemberg betrug der Anteil
des StraBenverkehrs am Gesamtaufkom-
men der NO,-Emissionen ca. 65% (Stand
1995, [UVM, 1998]). An der Stickstoffoxid-
Emission sind die schweren Nutzfahrzeuge
mit etwa 42% beteiligt, bei einem Fahrleis-
tungsanteil von nur 7%.

NO-EMISSIONEN AUS OTTOMOTOREN

Stickoxide z&hlen zu den limitierten bzw.
regulierten, d.h. durch gesetzlich fixierte
Grenzwerte beschrankte Emissionskompo-
nenten im Abgas von Kraftfahrzeugen.

Durch den 3-Wege-Katalysator bei Fahr-
zeugen mit Ottomotoren wird der NO,-
Gehalt und der NO,-AusstoB drastisch - im
Geschwindigkeitsbereich zwischen 0 und
70 km/h weitgehend unabhangig von der
Motorleistung - reduziert [Lenner, 1987]
und steigt auch bei Fahrgeschwindigkeiten
bis ca. 100 km/h nur maBig an [Sturm et al.,
1996]. Bei steigender Fahrgeschwindigkeit
und Motorbelastung nehmen die NO,-
Emissionen linear bis Uberproportional zu
[Plassmann, 1986; Baumiller & Reuter,
1990; Hickman & Graham, 1993; Den Ton-
kelaar, 1994]. Die starkere Motorbelastung
beim Befahren von StraBensteigungen
schlagt sich in erhéhten NO,-Emissionen
nieder [Gram, 1996]. Mit zunehmender
Laufleistung (Lebensdauer) nimmt die
Wirksamkeit des 3-Wege-Katalysators aber
deutlich ab [Wehinger & Mayer-Pittroff,
1994].

NOy-EMISSIONEN AUS DIESELMOTOREN

Uber 46% der Stickoxid-Emissionen des
StraBenverkehrs stammen in der Bundes-
republik Deutschland aus dem Gditerver-
kehr [Rockenmaier, 1996]. Dieselmotoren,
die im Giterkraftverkehr ausschlieBlich, im
Personenverkehr zu einem erheblichen An-
teil zum Einsatz kommen, emittieren mehr
NO, als Ofttomotoren mit 3-Wege-
Katalysator.

Durch Abgasrickfihrung kénnen die Stick-
oxid-Emissionen aus Dieselmotoren um

20— 60% reduziert werden [Fortnagel,
1992; Rockenmaier, 1996]. Noch deutlicher
wird der NO,-Anteil am Abgas sowie der
NO,-AusstoB pro Fahrtkilometer bei Diesel-
fahrzeugen mit Partikelfilter gemindert
[Lenner, 1987].

Unterschiedliche Diesel-Kraftstoffarten ha-
ben wenig Einfluss auf die NO,-Emissionen
schwerer Dieselmotoren [Sjégren et al.,
1996]. Durch die Verwendung von Rapsdl
oder Rapsélmethylester als Ersatzkraftstoff
fir Dieselmotoren werden -im Gegensatz
zu den Kohlenwasserstoff- und CO-
Emissionen - die NO,-Emissionen kaum
beeinflusst [Krahl et al., 1994].

NO,-EMISSIONEN AUS ANDEREN VER-
KEHRSQUELLEN

Der Luftverkehr tragt 1,7% zu den NO,-
Emissionen im Verkehrsbereich bei [BMU,
1991]. Bei der Verbrennung von 1 Liter Ke-
rosin in modernen Disentriebwerken ent-
stehen 6 —20g Stickoxide, wobei durch
den Einsatz moderner, emissionsarmer
Flugzeugtypen  der Ridckgang  der
NO,-Emissionen geringer ausfallt als die
Minderung anderer Emissionskomponenten
wie CO,, CO oder leichtfliichtiger organi-
scher Verbindungen [LfU, 1996b].

3.3.3 Immission

In verkehrsbelasteten Ballungsrdumen ent-
spricht die NO-Konzentration als Folge un-
mittelbarer Emissionen direkt dem Ver-
kehrsaufkommen [Baumbach , 1993] und
verlauft eng parallel mit der Konzentration
von CO als weiterer, primarer Kfz-
Emissionskomponente [Harrop et al., 1990].
In Ballungsraumen vollzieht sich die Oxida-
tion von NO zu NO, rasch, so dass die
NO,-Konzentrationen mit einer zeitlichen
Verschiebung von rund 1 —2 Stunden dem
NO-Konzentrationsverlauf folgt [Baumbach,
1993; Aneja et al., 1997]. Die kurzzeitigen
Schwankungen der NO-Konzentration sind
dabei starker ausgepragt als die der NO,-
Dynamik [Lahmann et al., 1996].
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Selbst in Innenstadtbereichen, die jedoch
von direktem Verkehrseinfluss abgeschirmt
sind (Parkanlagen, Innenhéfe), sinkt die
NO-Immissionskonzentration aufgrund der
raschen Oxidation zu NO, rapide ab, wéah-
rend die NOo-Immissionen weniger stark
zuriickgehen, und die Ozonkonzentration
gegenlber unmittelbar verkehrsbeeinfluss-
ten Standorten zunimmt [Popp, 1996].

An Wochenenden flhrt der Rickgang der
verkehrsbedingten =~ NO-Emissionen  in
Stadtzentren bei geringerem Riickgang der
Emission leichtflichtiger Kohlenwasserstof-
fe zu leicht erhéhten Ozon-Konzentrationen
im Zentrum, wahrend am Stadtrand und im
Umland tendentiell niedrigere Ozonkonzent-
rationen auftreten [Steil, 1997].

In offenem Gelande nimmt die NO-
Konzentration mit zunehmender Entfernung
von der Fahrbahn stark befahrener StraB3en
exponentiell ab und erreicht in 100 — 150 m
Entfernung Werte in der GrdéBenordnung
der Hintergrundbelastung. Die  NO,-
Konzentration nimmt deutlich langsamer ab,
selbst 400 m von der Fahrbahn entfernt
wird das Hintergrundniveau noch nicht er-
reicht. Bei hoher Ozonbelastung verlauft die
NO-Abnahme mit der Entfernung von der
Fahrbahn steiler, wahrend die NO.-
Konzentration in Fahrbahnnahe aufgrund
der raschen Bildung héher ist [Rodes & Hol-
land, 1981].

Im Jahresverlauf treten die hdchsten NO-
Konzentrationen meist in den Wintermona-
ten auf [Ashenden & Edge, 1995], unter
dem Einfluss von Verkehrsemissionen ver-
schwindet diese saisonale Dynamik zu-
nehmend [Baumbach, 1993; Bell & Ashen-
den, 1997]. Fir NO, sind jahreszeitliche
Schwankungen generell weniger ausge-
pragt [Bower et al., 1991a; Bower et al.,
1991b].

In Baden-Wirttemberg betrugen die Streu-
ungen der Jahresmittelwerte 1998 fir
Stickstoffdioxid (Stickstoffmonoxid) an den
drei Hintergrundmessstationen 5 bis 13

pg/m® (2 ug/m®), an 19 verkehrsbeeinfluss-
ten Messstationen 27 bis 47pg/m® (13 bis
50 pg/m®) und bei StraBenrandmessungen
an 9 Messstationen 54 bis 76 ug/m® (58 bis
126 pg/m®)[LfU, 1998].

3.3.4 Deposition

Die Raten der auf verschiedene Art er-
folgenden Ablagerung (trockene Depositi-
on, Nebel, Niederschlag etc.) der priméaren
Schadstoffe bzw. deren Umwandlungspro-
dukte in die Biosphare, die Béden und das
Wasser kennzeichnen das aktuelle Be-
lastungsniveau. Mit DepositionsmeBnetzen
werden z.B. durch die FVA die Depositio-
nen im Freiland und in Waldbestéanden ge-
messen. An verschiedenen Stationen im
Freiland wurden Eintrage von 8 bis 15 kg N
pro Jahr und Hektar und fiir die Besténde
(Traufniederschlage) von 7 bis 35 kg N pro
Jahr und Hektar ermittelt. Dabei war das
Verhélinis des Eintrags aus Stickoxiden
(NOx-N) zum Eintrag aus Agrarquellen
(Diinger, Mist, Gulle etc., NH,-N) im Frei-
land durchschnittlich 50% zu 50% und in
Waldbestanden durchschnittlich ca. 67% zu
33%. Diese erhdhten Eintrage werden seit
vielen Jahren ermittelt, ohne dass ein ab-
nehmender Trend erkennbar ist. Nur der
Gesamtsaureeintrag hat sich aufgrund der
verminderten Schwefeleintrage um 20%
verringert [von Wilpert, FVA, mindliche Mit-
teilung, 1998; Hildebrand & von Wilpert,
1994]

3.3.5 Trend

In der EU tritt fGr Pkw im Jahr 2000 die Ab-
gasstufe Euro 3 mit gegentiber heute 30%
niedrigeren Abgaswerten in Kraft. Euro 4
mit einer Absenkung um weitere 50% folgt
im Jahr 2005. In Deutschland waren bereits
1998 in den Monaten Mai und Juni 66%
der Pkw-Neuzulassungen D3-Fahrzeuge.
Nach Berechnungen des Umweltbundes-
amtes werden durch besser ausgerlstete
Pkw die Emissionen von 775 kt im Jahre
1990 auf 280 kt (117 kt) im Jahr 2000
(2010) abnehmen, unter der Annahme,
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dass die Gesamtfahrleistung von 504 Uber
585 auf 670 Milliarden km pro Jahr steigt
[BMBF, 1995].

Eine Prognose der durch den StraBenver-
kehr insgesamt bedingten NO,-Emissionen
bis zum Jahr 2005 erwartet unter verschie-
denen Szenarien eine Minderung von
1,75 Millionen Tonnen (1988), und rund 1
Million Tonnen mit einem Anwachsen des
Nutzfahrzeug-Anteils an diesen Emissionen
von ca. 35% auf UOber 50% [UBA, 1991].
Andere Schatzungen sehen bis zum Jahr

2000 einen Rickgang der Stickoxid-
Emissionen aus Verkehrsquellen auf
1,4 Millionen Tonnen voraus [Hopfner,
1991].

Fir Baden-Wirttemberg wird die Abnahme
der NO,-Emissionen von 117 kt im Jahr
1995 auf 88 kt im Jahr 2000 geschatzt.

Ein Riuckgang der NO,-Emissionen von
Verkehrsquellen, bezogen auf den Stand
von 1985, wird innerhalb der Europaischen
Gemeinschaft bis zum Jahr 2000 nicht al-
lein durch die technische Weiterentwicklung
und Verbreitung der Motoren- und Abgas-
reinigungstechnik erreicht werden. Ein ver-
andertes Verkehrsverhalten und weitere
gesetzliche bzw. steuerliche MaBnahmen
im européischen und nationalen Rahmen
erscheinen hierzu notwendig [Samaras &
Zierock, 1994].

3.4 Wirkungen
3.4.1 Humantoxizitat

Bereits in geringen Konzentrationen ist
Stickstoffmonoxid (NO) ein sehr potenter
Wirkstoff, der zur Entspannung der glatten
Muskulatur der Arterien und damit zur Sen-
kung des Blutdrucks fihrt. Seit Mitte der
70er Jahre ist bekannt, dass entsprechend
eingesetzte Arzneimittel, wie z.B. Nitrogly-
cerin, Uber die Freisetzung von NO wirken.
Der medizinische Nobelpreis des Jahres
1998 wurde fir die Entdeckung verliehen,
dass gasférmiges NO ein endogener Bo-

tenstoff ist, der von den Endothelzellen ab-
gesondert wird. AuBer im kardiovaskularen
System wirkt NO auch im Nerven- und Im-
munsystem, im Gastrointestinaltrakt und
Riechsystem sowie als Hemmstoff der
Thrombozytenaggregation. Aufgrund seiner
chemischen Instabilitat wirkt kbrpereigenes
NO nur auf die unmittelbare Umgebung der
NO-synthetisierenden Zellen. Seine Biover-
fugbarkeit scheint jedoch gering zu sein.

In héheren Konzentrationen besitzt reines
NO keinerlei Reizwirkung, sondern bindet
nach der Resorption sehr fest an Ferroha-
moglobin und bildet das Meth&dmoglobin
(Met-Hb), in dem das zentrale Eisenatom 3-
wertig vorliegt und welches kein O, mehr
binden kann. Damit verliert das Hamoglobin
seine Fa&higkeit zum Sauerstofftransport.
Eine Methdmoglobindmie &uBert sich ab
etwa 10% Met-Hb als Blésse der Haut und
eine ausgepragte, Blausucht genannte Lip-
penverfarbung. Bei 60 — 80% Met-Hb-
Gehalt im Blut tritt der Tod durch innere Er-
stickung ein.

Dagegen wirkt Stickstoffdioxid (NO,) als
Reizgas mit geringer Wasserldslichkeit
hauptséchlich auf Alveolen, Bronchiolen
und Kapillaren der Lunge. Bei Inhalation
verursacht es keinen Hustenreiz und wird
deshalb in Konzentrationen bis zu 500
mg/m® arglos eingeatmet. Im Gewebe dis-
proportioniert es zu salpetriger Saure und
Salpetersaure. Durch Denaturierung von
Proteinen wird die Permeabilitédt der Alveo-
larwénde erhéht und Plasma tritt in den In-
terstitialraum Gber (Entziindung). Als Reak-
tion auf das sich bildende toxische Lungen-
6dem mit erhéhtem Widerstand fir den
Gasaustausch vertieft sich die Atmung. In
einem circulus vitiosus belegt der sich bil-
dende Odemschaum nun auch gréBere
Bronchien. Die Latenzzeit zur vollen Ausbil-
dung des Odems kann mehr als 24 Stun-
den betragen. Todesursache ist Ersticken,
indem die Lunge férmlich im Odem ertrinkt.
Die Gefahrenschwelle wird durch den Im-
missionswert von 80 pg/m® zum Schutz vor
chronischen Gesundheitsgefahren markiert
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[Henschler, 1987; Eyer, 1994; Ollroge,
1994; Wellhdner, 1994; Maelicke, 1998].

Bei Asthmatikern findet man schon ab 200
pg/m® Hinweise auf eine zunehmende
bronchiale Reagibilitat. Vermutlich ist fir die
beobachteten Wirkungen jedoch nicht die
Hbéhe der mittleren Belastung entscheidend,
sondern Belastungsspitzen dirften die ei-
gentliche Ursache sein [Englert, 1995].

3.4.2 Wirkungen auf Tiere

Neben Ozon ist es vor allem die ebenfalls
oxidierende Luftverunreinigung Stickstoffdi-
oxid, von der schadigende Einwirkungen im
Tierreich bekannt sind. Neuere Studien der
Universitat Hohenheim belegen die NO.-
Wirkung auf die Sexuallockstoffe (Phero-
mone) einiger Insektenarten. Die Begasung
verschiedener Schmetterlings- und Frucht-
fliegenhormone mit 240 pg/m*® NO, zeigte
eine deutliche Abhé&ngigkeit der Abnahme
der Pheromone von der Belastungszeit.
Nach einer langeren Begasung von 13
Stunden war bei allen getesteten Pheromo-
nen eine ca. 50%ige Zerstérung zu beo-
bachten [Lorenz, 1997; Lorenz & Arndt,
1997].

Stickstoffdepositionen tragen insbesondere
in kalkarmen, gering gepufferten Gebieten
zur Versauerung von Grund- und Oberfla-
chengewassern bei [LfU, 1994]. Die Saure-
einwirkungen aufBern sich in einer erhdhten
Mobilisierung von toxischen Metallverbin-
dungen [Béhmer & Rahmann, 1992]. Diese
fuhren in Zusammenhang mit erniedrigten
pH-Werten zur Schadigung der aquatischen
Lebensgemeinschaften und im Extremfall
zum Erléschen ganzer Tierpopulationen wie
beispielsweise der Bachforellen einiger
Seen und FlieBgewéasseroberlaufe im
Schwarzwald [LfU, 1992; UM B-W, 1995].

3.4.3 Wirkungen auf Pflanzen

Die Atmosphare stellt mit 78% molekularem
Stickstoff das groBte Reservoir dar, aus
dem dieses Element in die belebte Umwelt

Uberfihrt und in das es wieder zurtickge-
fuhrt wird. Der Luftstickstoff wird von eini-
gen in Gewassern und Bdden lebenden
Bakterien- und Blaualgenarten sowie durch
die Mykorrhiza gebunden und in weiteren
Umwandlungsprozessen im Boden als
Ammonium und Nitrat pflanzenverfigbar
gemacht. Der gebundene Anteil betragt
10 — 100 kg/ha/a. Diese Stickstoffumsatze
haben sich heute gegenilber einem vorin-
dustriellen Niveau verdreifacht [Lammel &
Flessa, 1998; Streit 1992].

Fir den Luftpfad gilt als kritische Schwelle
nach dem ’critical levels’/"critical loads’-
Konzept der UN/ECE fir NO, ein Jahres-
mittelwert von 30 ug/m®, bzw. ein 4-Stun-
den-Mittelwert von 95 ug/m®, wobei eine
Unterscheidung unterschiedlicher Pflan-
zennutzungen  bzw.  Vegetationstypen
(Landwirtschaft, Forst, natirliche Vegeta-
tion) aufgrund der Datenlage nicht getroffen
wurde [Sanders et al., 1995]. Dieser
Schwellenwert gilt realistischerweise bei
gleichzeitiger ~ Belastung  durch SO,
(30 pg/m°) und Ozon (60 pg/m®). Ohne zu-
satzliche SO,- und Os;-Belastung gelten
nach UN/ECE NO,-Konzentrationen von
60 pg/m* wahrend der Vegetationsperiode
und 40 pg/m®im Winter als tolerierbar [Slo-
vik et al., 1996].

Neben der direkten Wirkung der Stickoxide
auf die Vegetation tber den Luftpfad ist die
Dingewirkung Uber die Béden der aus NO,
gebildeten Nitrite und Nitrate auf natirli-
cherweise nahrstoffarmen Bdden zu be-
denken. Die kritischen Eintragsraten, die
von der UN Wirtschafts-Kommission fur Eu-
ropa (UN/ECE) im Rahmen einer Luftrein-
haltekonvention festgelegt wurden, liegen
fir Stickstoff-Depositionen zwischen den
Extremen 5 und 35 kg/ha/a [Gregor et al.
1998]. In Folge zu hoher Eintrage kann ein
Nahrstoffungleichgewicht fur die Pflanze
entstehen, was sich in unterschiedlichen
Mangelsymptomen zeigt [Bahadir et al.
1995].
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In sauren, pufferschwachen Bdden kdnnen
NO, und NO durch Umwandlungen in ver-
schiedene Stickstoffverbindungen (HNOs;,
HNO,, N,O, N, NH," u.a.) Uberfihrt wer-
den. In welche Stickstoffverbindungen NO,
und NO umgewandelt werden, héngt u.a.
ab vom Redoxpotential im Boden, dem pH-
Wert und der mikrobiellen Aktivitat. Einige
dieser Verbindungen wirken bodenver-
sauernd, wahrend andere einer Bodenver-
sauerung entgegen wirken. Ob die Stick-
stoffverbindungen zu einer Versauerung
beitragen, hangt wiederum im Wesentlichen
von der Menge (“critical loads”) und vom
Verhaltnis der eingetragenen und im Boden
entstandenen  Stickstoffverbindungen ab,
sowie vom Puffervermégen bzw. der Nach-
lieferung basisch wirkender Kationen aus
der Verwitterung der Béden [Hepp & Hilde-
brand, 1993; Feger, 1997; Gregor et al.,
1998; Lammel & Flessa, 1998]. Im Falle
von Bodenversauerung vermuten Ulrich
und Puhe [1994] einen steigenden Anteil
des klimarelevanten N,O an der Denitrifika-
tion. Dartiberhinaus gibt es Hinweise, dass
bei hohen N-Depositionen die Adsorptions-
rate des ebenfalls den Treibhauseffekt for-
dernden Methans reduziert ist und Methan
dadurch in der Atmosphare akkumulieren
kann [Flaig & Mohr, 1996].

ANREICHERUNGEN UND REAKTIONEN

Aufnahme

Der N-Gehalt pflanzlicher Biomasse liegt
zwischen 0,5 und 5% der Trockensubstanz.
Der Stickstoff ist Bauelement von Amino-
sauren, Proteinen und Nukleinsduren sowie
einer Anzahl weiterer Verbindungen. Pflan-
zen kdénnen zum einen Stickstoff akkumu-
lieren oder sie reagieren mit sichtbaren, a-
kuten Schaden auf {berhohte Stickoxid-
konzentrationen [Gregor et al. 1998].

Die trockene Deposition gasférmiger Stick-
stoffverbindungen auf Pflanzenbesténde
liegt in &hnlichen GréBenordnungen wie der
niederschlagsgebundene Stickstoffeintrag
und kann zwischen 20% und 70% des Ge-
samt-Stickstoffeintrages betragen [Hanson

& Lindberg, 1991]. Wélder nehmen in der
Regel die doppelte Depositionsrate auf wie
Flachen im Freiland [Flaig & Mohr, 1996].

Zu 20 - 30% wird der Stickstoff eines Bau-
mes Uber die Blatter und Nadeln aus der
Luft vor allem in Form von NO,, NH;3; und
HNO; aufgenommen [Flaig & Mohr, 1996].
Dies erfolgt ganz Uberwiegend durch die
Spaltéffnungen und ist — entsprechend der
stoffwechselabhangig regulierten Spalt6ff-
nungsweite - bei Tageslicht hdher als bei
Dunkelheit [Neubert et al., 1993; Seg-
schneider et al., 1995]. Die Leitfahigkeit von
einzelnen Bléttern oder Pflanzenbesténden
sowie die Depositionsgeschwindigkeit in
Pflanzenbestanden ist fur NO, deutlich ho-
her als fur NO, variiert jedoch, je nach
Pflanzenart, Umgebungsbedingungen und
Jahreszeit, erheblich [Hanson & Lindberg,
1991; Slovik et al., 1996]. Der Uber die Blat-
ter aus Stickoxiden aufgenommene Stick-
stoff wird kaum in andere Pflanzenorgane
verlagert, = wodurch  das Nahrstoff-
gleichgewicht innerhalb der Pflanze gestort
werden kann [Schaub et al.,, 1991; Seg-
schneider, 1995].

Die direkte Dungewirkung einer erhdhten
Deposition von Stickoxiden bzw. Nitrat kann
bedeutender sein als die Stickstoffminerali-
sierung aus dem Boden [Morecroft et al.,
1994]. Dieser Stickstoff-Eintrag wirkt sich
nicht nur auf Nahrstoffgehalt, Wachstum
und Vitalitat der Pflanze selbst [Morecroft &
Woodward, 1996], sondern auch auf
Wechselwirkungen mit Konkurrenten und
pflanzenfressenden Tieren aus [Moore,
1995].

Der Austausch von Stickoxiden zwischen
Atmosphéare und Pflanzenbestdnden wurde
von Duyzer et al. [1995] modellhaft be-
schrieben. Bei NOy-Konzentrationen von
unter 19 ug/m® Gberwiegt bei Waldern der
Ubergang: Pflanzenbestand >  Atmo-
sphére, wobei NO-Emissionen aus dem
Waldboden und die Umwandlung von NO in
NO, im Stammbereich als Quelle anzuse-
hen sind. Fir verschiedene Waldstandorte



© LfU Stickoxide (NO, NO2, NOx) 29

in Deutschland wurde dieser Kompensati-
onspunkt fiir NO, mit rund 13 pg/m® be-
rechnet [Slovik et al, 1996]. Bei hoheren
NO,-Immissionskonzentrationen Uber dem
Pflanzenbestand Uberwiegt die Deposition:
Atmosphare - Pflanzenbestand.

NO und NO, werden von den Wurzeln nicht
oder kaum als Gas Uber den Boden aufge-
nommen, sondern Uber Umwandlungspro-
dukte (NOs und NH,"). Die bevorzugte Auf-
nahmeform ist pflanzenspezifisch. Die
Form, in der diese Stickstoffverbindungen
im Boden vorliegen, ist pH-abhangig; unter
stark sauren Bedingungen liegt der Stick-
stoff Uberwiegend als NH,", in neutralen
und alkalischen Bdden (berwiegend als
NO; vor.

Symptome einer Uberhdéhten Stickstoffver-
sorgung Uber den Boden sind u. a. Uppiges
Pflanzenwachstum, weiches schwammiges
Gewebe, Anfalligkeit gegeniiber Schadpil-
zen, geschwéchtes Stiitzgewebe, vermin-
dertes Wurzelwachstum, verringerte Tro-
ckenresistenz, verzdgerte Ausreife, einge-
schrankte Frostresistenz, schwacherer BIlU-
tenansatz, beeintrachtigter Zucker-, Starke-
und Vitamingehalt [Hock, 1995].

Verlagerung, Stoffwechsel

Eine umfangreiche Auswertung Uber Aus-
wirkungen atmospharischer Stickoxid-Bela-
stungen auf den pflanzlichen Stoffwechsel
(Aufnahme, Nitrat-/Nitrit-/Stickstoff-Gehalt;
Enzymaktivitaten; Aminosaure- und Sekun-
darstoffwechsel; Photosynthese, Transpira-
tion; Kohlenstoff-Metabolismus; Wurzelphy-
siologie) wurde von Segschneider [1995]
durchgefihrt. Eine Direktschadigung von
Pflanzen durch NO, erfordert jedoch so ho-
he Konzentrationen, dass dies nur in selte-
nen Fallen auftritt [Hock, 1995].

Im Blattgewebe [6st sich luftblrtiges NO,
aufgrund seiner hohen Wasserldslichkeit im
extrazellularen Wasser und bildet HNO;
(Salpetersaure), die nach Dissoziation teil-
weise zu Nitrat, in geringerem Umfang auch
zu Nitrit umgewandelt wird [Ammann et al.,

1995; Segschneider, 1995]. Die dabei frei-
werdenden Protonen senken den pH-Wert
im Gewebe und beanspruchen das Puffer-
vermdgen und die pH-Regulation des Zell-
stoffwechsels mit der Konsequenz der in-
ternen Saurebelastung [Wellburn, 1990].

Bei Dunkelheit reagieren Pflanzen empfind-
licher auf NO; als bei Tageslicht. Karotinoi-
de, eine Gruppe pflanzlicher Schutzpigmen-
te, reagieren mit NO, unter der Bildung von
toxischen Nitritestern. Bei Tageslicht sind
diese Karotinoide dagegen an der Redukti-
on von NO, zu NO beteiligt [Cooney et al.
1994].

NO,-Belastung fihrt bei (Jung-)Pflanzen
anfanglich haufig zu Wachstumshemmun-
gen. Wird bei fortdauernder NOx-Belastung
durch Aktivierung der Nitratreduktase der
NO.-blrtige Stickstoff besser nutzbar, kann
die anfangliche Wuchsminderung durch
den NO,-Diingeeffekt kompensiert werden
[Hufton et al., 1996]. Insbesondere bei Na-
delbdumen kénnen Stickoxide, vorrangig
NO,, in wesentlichem Umfang zur Stick-
stoffversorgung beitragen [Ammann et al.,
1995]. So kénnen bei Fichte [Nussbaum et
al., 1993] und Gerste unter realistischen
NO,-Konzentrationen (bis 110 bzw. 70
pg/m®) annahernd 10% des Pflanzenstick-
stoffs, hauptséachlich als NO,, lber die Luft
aufgenommen werden. Bei geringer Stick-
stofferndhrung Uber den Boden kann dieser
Anteil geringflgig héher liegen, eine Man-
gelversorgung jedoch bei weitem nicht aus-
gleichen [Jensen & Pilegaard, 1993].

OkoLoGISCHE KONSEQUENZEN

Der trockene oder niederschlagsgebundene
Eintrag von Stickstoff in Form von Stickoxi-
den in nahrstoffarme Okosysteme hat weit-
reichende Folgen. Er kann zu erheblichen,
von Pflanzenart zu Pflanzenart unterschied-
lichen Veranderungen der Wuchsleistung
der Vegetation und damit zu Artenverschie-
bungen bis hin zur Unterdriickung und zum
Verlust einzelner Arten fihren [Bell et al.,
1992; Blank et al., 1992].



30 Wirkung von Emissionen des Kfz-Verkehrs © LfU

Anderungen im Gehalt und der relativen
Verteilung von Aminosauren in  NO,-
belasteten Pflanzen wurden wiederholt be-
obachtet. Sie liefern eine mogliche Erkla-
rung flr den haufig erhéhten Befall von
Pflanzen durch Parasiten und andere
Schadinsekten unter NO,- bzw. Abgasbe-
lastung [Fluckiger et al., 1988; Houlden et
al., 1991]. Zwischen verschiedenen Pflan-
zenarten und -sorten treten nach NO,-
Belastung z.T. deutliche Unterschiede im
Verhalten als Wirtspflanze gegentber
Schadinsekten auf [Masters & MecNeill,
1996]. Demgegenilber hat die direkte Ein-
wirkung von Stickoxiden auf Schadinsekten
und Parasiten keine Bedeutung [Jackson,
1995].

Die aktuellen jahrlichen Stoffeintrage errei-
chen auf vielen Waldstandorten um 30 bis
40 kg/ha Stickstoff (Gesamt-N). Dieser Ein-
trag erfolgt ausschlieBlich Gber die At-
mosphéare. Zunéchst reagieren die Baume
mit einem starkeren Zuwachs, jedoch ent-
steht dauerhaft ein Nahrstoffungleichge-

wicht, was sich beispielsweise in Rheinland-
Pfalz in einem Manganmangel nachweisen
lieB. Neben dem erhéhten Nahrstoffoedarf
der Baume durch das hohe Stickstoffange-
bot steigt auch der Wasserbedarf. Folge
dieses unausgeglichenen Wasser- und
Nahrstoffhaushaltes sind die klassischen
Waldschaden [Gregor et al., 1998; Flaig &
Mohr, 1996]. Die stickstoffgesattigten
Waldbkosysteme geben Nitrat ins Grund-
wasser und z.T. Lachgas in die Atmosphéare
ab [Reuther et al., 1996].

Nach Flaig & Mohr [1996] sind in Deutsch-
land vielerorts die kritischen Grenzen der
Stickstoffdeposition bereits Uberschritten.
Fir Baden-Wirttemberg beobachteten Ce-
zanne et al. [1997] an Standorten mit er-
héhter Luftstickstoffkonzentration die Zu-
nahme stickstoffliebender Flechten.

In Gewassern im EinfluBbereich verkehrs-
reicher StraBen ist bislang kein signifikanter
Einfluss auf den Nitratgehalt durch Stra-
Benablaufwasser nachweisbar [Maltby et
al., 1995].
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4 Schwefeldioxid (SO,)

4.1 Zusammenfassung

WIRKUNGEN

In der nebenstehenden Abbildung sind die Wir-
kungsbandbreiten denen der Belastungssituati-
on gegeniibergestellt.

Humantoxizitat

Die drastische Abnahme der SO,-Konzen-
trationen in den Hauptbelastungsgebieten der
ehemaligen DDR auf <100 ug/m3 (weniger als
ein Drittel der Werte von 1989) korrelliert ein-
drucksvoll mit der Abnahme der Anzahl an Er-
kaltungen und Asthmaanfallen sowie dem ver-
minderten Auftreten von Mandelentziindung,
Reizhusten, héaufig laufender Nase, geréteten
Augen, Niesattacken, Schwellungen im Bereich
der Atemwege und Bronchitis. Dagegen standen
allergische Symptome, Heuschnupfen, Pseu-
dokrupp, Ekzem und Lungenentziindung nicht
im Zusammenhang mit der SO,- oder Staub-
konzentration.

Okosystemare Wirkungen

Die Anreicherung von Sulfaten durch Depositio-
nen in den letzten Jahrzehnten hat jedoch lang-
fristig nachwirkende Folgen fiir Boden und Bio-
sphéare. Erscheinungsformen sind u. a. die Ver-
sauerung, die Auswaschung von Nahrelemen-
ten. Ein Teil der weiterhin diagnostizierten
Waldschéaden findet dadurch seine Erklarung.

Pflanzen

Erhdéhte SO,-Immissionskonzentrationen in Bal-
lungsrdumen erreichten die Schadigungs-
schwelle empfindlicher Pflanzenarten. In Stra-
Benndhe war die Verstarkung von Schadwir-
kungen auf Pflanzen von NO, und SO, von Be-
deutung. Wiederholt wurden (beradditive
Wechselwirkungen von SO, und NO, auf Stoff-
wechsel, Pflanzenwachstum und Ertrag beob-
achtet.

BELASTUNGSSITUATION

Trend der Emission

Die deutlich ricklaufigen SO,-Gesamtemissio-
nen und die gegenwaértige Immissionssituation
haben in Baden-Wirttemberg dazu gefiihrt,
dass SO, seine Bedeutung als groBraumig wir-
kender Luftschadstoff verloren hat. In Baden-
Wirttemberg sind die gesamten SO,- Emissio-
nen seit einigen Jahren stark ricklaufig. Seit
den 70er Jahren hat sich eine Reduktion um ca.
75% ergeben. Eine weitere, wenn auch nicht
mehr so umfangreiche Verminderung des
SchadstoffausstoBes ist zu erwarten. Verkehrs-
bedingte Emissionen stammen fast ausschlieB3-
lich aus Dieselmotoren und werden ursachlich
vom Schwefel-Gehalt des Kraftstoffs bestimmt.
Im Jahr 1995 wurden nach Berechnungen der
UMEG 7,7 kt emittiert und fir 2000 werden 2,8
kt prognostiziert.

Immission

In Folge der verringerten Emissionen ist auch
die Immissionssituation durch eine erhebliche
Verminderung gekennzeichnet. Witterungsbe-
dingte jahreszeitliche Schwankungen haben ihre
Ursache in entsprechendem Energiemehr-
verbrauch. Ferntransporte haben nicht mehr so
groBe Bedeutung wie in den Wintersmogperio-
den der 70er Jahre.

Deposition

In Messnetzen werden durch die FVA die Depo-
sitionen in Freiland- und in Waldbestédnden ge-
messen. Die Schwefeldepositionen haben sich
an verschiedenen Stationen im Freiland und in
den Waldbestanden (Traufniederschlage) in den
letzten Jahren um 30 — 50% verringert. Damit ist
auch der Gesamtsaureeintrag spurbar entlastet
worden und wird derzeit durch die Stickstoffein-
trage dominiert.
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(ganze Vegetationszeit) . . Gro%raum Stuttgart
A BaWi 1
Umgebungsluft ebungsiuft
T Kleinstadte gsu
\ Bt 1993 Iant?llch Canada 1992 @
- ] Verkehrsbeeinflusste

Messstationen in Baden-W.
Jahresmittelwerte 1998

Hintergrundmessstationen
in Baden-W.
Jahresmittelwerte 1998

1 ——pg/m3

Die Bezeichnungen H, P und L entstammen der Risiko-Kennlinie (v.d. Trenck et al., 1993a,
b; v.d. Trenck & Jaroni, 1998).

H = Hintergrund - vernachl&ssigbares Risiko, P = Prlfwert, der chronisch toxische Wirkungen ge-
rade ausschlieBt - tolerierbares Risiko, L = Letalkonzentration bei kurzzeitiger, akuter Exposition -
extremes Risiko.
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Tab.1: Grenz-, Richt- und Orientierungswerte fiir SO,
Schutzziel Zeitbezug, Definition Konzentr?tion Quelle
(pg/m’)

rechtsverbindliche Grenzwerte
Immissionswert IWH1 140 TA Luft

W2 400
Immissionswert 22. BimSchV
(Schwebstaub > bzw. <150 ug/m®) 1 Jahr; Median 80/120
(Schwebstaub > bzw. <200 ug/ma) Winterhalbjahr; Median 130/180
(Schwebstaub > bzw. <350 ug/ma) 1 Jahr, 98.Perzentil 250/350
Leit- , Orientierungs- und Zielwerte
Orientierungswerte BW (Mensch) X-d- Trenck &

i, 1999

Hintergrundwert H-L 5 aron!
Priifwert P-L 140
letale Konzentration L-L 2660000
Maximale Immissionskonzentration (MIK) 2-Stunden-Mittelwert 1000 VDI 2310,
zum Schutz des Menschen 24-Stunden-Mittelwert 300 BI. 11
Maximale Immissionskonzentration (MIK) VDI 2310, BI. 2
zum Schutz der Vegetation
flr sehr empfindliche Pflanzen 97,5.Perzentil 50
flr empfindliche Pflanzen 80
far weniger empfindliche Pflanzen 120
fiir sehr empfindliche Pflanzen Mittelwert fur die Vege- 250
flr empfindliche Pflanzen tationszeit (7 Monate) 400
flr weniger empfindliche Pflanzen 600
Leitwert 1 Jahr, arithm. Mittelwert 40 - 60 EU-Richtlinie
"Schutz der menschlichen Gesundheit und | aller Tagesmittelwerte 80/779/EWG
langfristiger Schutz der Umwelt 24-Stunden 100 - 150
Leitwert zum Schutz der menschlichen 10-Minuten-Mittelwert 500 WHO, 1987
Gesundheit 1-Stunden-Mittelwert 350
(nur in Bezug zu den Begrtindungen der Air
Quality Guidelines zu benutzen)
Richtwert zum Schutz der terrestrischen 24-Stunden-Mittelwert 100 WHO, 1987
Vegetation Jahresmittelwert 30
(nur in Bezug zu den Begriindungen der Air
Quality Guidelines zu benutzen)
Zielwert fir empfindliche Pflanzen Jahresmittelwert 20 UN/ECE, 1988
empfindliche Kulturpflanzen, Wélder Jahresmittelwert 30

24-Stunden-Mittelwert

70
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4.2 Emission, Immission, Depo-
sition und Trend

4.2.1 Emission

Fir die Bundesrepublik Deutschland wurde
die SO,-Gesamtemission fir 1994 auf
3,0 Millionen Tonnen geschatzt. Der Anteil
des StraBenverkehrs an dem seit 1985
(7,7 Millionen Tonnen) deutlich rucklaufigen
SO,-Emissionsaufkommmen ist von 1,1 %
(1970) auf 1,7% (1994) angestiegen.

In Baden-Wirttemberg lag der Verkehrs-
anteil an den SO,-Gesamtemission 1995
bei 14%. An den SO,-Emissionen sind die
schweren Nutzfahrzeuge mit etwa 47% be-
teiligt, bei einem Fahrleistungsanteil von nur
7% [UVM-BW, 1993].

Verkehrsbedingte  SO,-Emissionen ent-
stammen fast ausschlieBlich Dieselfahrzeu-
gen, in deren Kraftstoff der Schwefelgehalt
seit 01.10.1996 auf 0,05% beschrankt ist
[EWG 93/12; 1993]. Wahrend in den 80er
Jahren Dieselmotoremissionen noch rund
0,3% SO, enthielten [Hering, 1986], sind
die SO,-Gehalte im Dieselabgas inzwischen
auf rund 0,01% gesenkt worden [Klingen-
berg, 1996]. 3-Wege-Katalysatoren haben
keinen nennenswerten EinfluB auf den SO,-
Gehalt der Kfz-Emissionen [Klingenberg,
1996].

In der Bundesrepublik Deutschland ist der
Guterverkenr zu 51% an den SO,-
Emissionen des StraBenverkehrs beteiligt
[UBA, 1997]. In Danemark liegt der Anteil
beispielsweise bei Uber 60% [Jorgensen,
1996].

4.2.2 Immission

Der deutliche Rickgang der SO.-
Emissionen seit Mitte der 80er Jahre spie-
gelt sich in einem abnehmenden Trend der
SO,-Immissionsbelastung  wider.  Anna-
hernd flachendeckend wurden 25 pg/m?® als
Jahresmittelwerte  unterschritten  [UBA,
1997].

Im Nahbereich von StraBen wird eine er-
héhte Sulfat-Deposition beobachtet, die
sowohl auf SO,-Emissionen aus Dieselfahr-
zeugen als auch, abhangig von der Klima-
region, auf Bestandteile von Auftausalzen
zurlickzufiihren ist [Hautala et al., 1995].

In Baden-Wrttemberg betrugen fiir Schwe-
feldioxid der Jahresmittelwert 1998 an den
drei Hintergrundmessstationen 4 ug/m® und
die Streuungen der Jahresmittelwerte 1998
an 19 verkehrsbeeinflussten Messstationen
7 bis 10 pg/m?® [LfU, 1998].

4.2.3 Deposition

In Depositionsmessnetzen werden durch
die FVA Freiland- und Walddepositionen
gemessen. Die Schwefeldepositionen ha-
ben sich an verschiedenen Stationen im
Freiland und in den Waldbestanden (Trauf-
niederschlage) in den letzten Jahren um
30 - 50% verringert. Damit ist auch der Ge-
samtsdureeintrag splrbar vermindert wor-
den und wird derzeit durch die Stickstoffein-
trdge dominiert [von Wilpert, FVA, mundli-
che Mitteilung, 1998; Hildebrandt & von
Wilpert, 1994].

424 Trend

Wahrend um 1985 groBraumige SO.-Im-
missionen in der GrdBenordnung von
25-50 ug/m® und regional von 50 -
75 pug/m® als Jahresmittelwerte vorherrsch-
ten, liegen die aktuellen SO.-Konzentratio-
nen in der Bundesrepublik Deutschland an-
niahernd flachendeckend unter 25 pg/m°.
Auch auf Landerebene wird der Uberregio-
nal einheitliche Trend einer riicklaufigen
SO Immissionsbelastung bestatigt [Mayer
& Schmidt, 1994].

Die SO,-Emissionen aus Pkw koénnen
- aufgrund eines wachsenden Anteils und
wachsender Fahrleistung von Diesel-Pkw -
voraussichtlich bis zum Jahr 2000 wieder
ansteigen. Eine Stabilisierung bzw. Reduk-
tion der SO,-Emissionen bis zum Jahr 2010
ist nur aufgrund von weiteren Minderungen
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des Schwefelgehaltes im Dieselkraftstoff,
aber auch im Otto-Kraftstoff, zu erwarten
[Metz, 1990].

4.3 Wirkungen
4.3.1 Humantoxizitat

Als ein Reizgas mittlerer Wasserldslichkeit
wirkt Schwefeldioxid auf die Schleimhaute
der Augen und der Atemwege. Es greift
insbesondere den mittleren Abschnitt des
menschlichen Atemtraktes an, fihrt zu ei-
ner Steigerung der Empfindlichkeit gegen-
Uber Atemwegsallergien sowie der Anfalls-
h&ufigkeit bei Asthmatikern und 16st Hus-
tenreiz, Schleimabsonderung, Broncho-
konstriktion (in Konzentrationen von Uber
25 mg/m°), Bronchitis und schlieBlich Bron-
chopneumonie aus. Bei Inversionswetterla-
gen Uber Ballungszentren kann das Gas an
Staubpartikeln unter Schwermetallkatalyse
zu SO; und Schwefelsdure umgesetzt wer-
den. So erklart man sich die erhéhte Sterb-
lichkeit bei "Smog”-Katastrophen, die z.B. in
London aufgetreten sind [Henschler, 1987;
Schittmann & Aurand, 1994].

Die Wahrnehmungs- und Geruchsschwelle
liegt zwischen 0,8 und 4 mg/m®, bei 2,7 - 3
mg/m® kommt es zu erhdhter Pulsfrequenz
und Reizung der Bindehaut, bei 7 mg/m°
tritt Rachenreizung und nach 30 Minuten
Kopfschmerz auf. Noch héhere Konzentra-
tionen von 27 mg/m? fiihren zu Niesreiz und
Tranenfluss [Englert, 1992].

Vor kurzem gelang dem Medizinischen In-
stitut fir Umwelthygiene (MIU) in Dissel-
dorf der Nachweis raumlicher und zeitlicher
Zusammenhange zwischen der Luftbelas-
tung mit Schwefeldioxid und Staub einer-
seits und dem Auftreten von Infektionen
und Reizungen der Atemwege andererseits.
Die engen Korrelationen legen eine kausale
Beziehung nahe. Statistische Analysen zei-
gen, dass das Auftreten von Bronchitis
mehr der Staubkonzentration folgte, wah-
rend die anderen Symptome und Erkran-
kungen (Erkaltungen, Asthmaanfélle, Man-

delentziindung, Reizhusten, haufig laufende
Nase, Niesattacken, Schwellungen im Be-
reich der Atemwege) mehr mit der SO,-
Belastung assoziiert waren [Kramer, 1998].

4.3.2 Wirkungen auf Pflanzen

Bei den aktuell niedrigen Konzentrationen
sind Wirkungen auf Tiere unerheblich. Le-
diglich bei Pflanzen kénnen bei 6rtlich még-
lichen Spitzenkonzentrationen noch Reakti-
onen beobachtet werden.

AUFNAHME UND WIRKUNGSMECHANISMEN

Die Aufnahme von SO, unterscheidet sich
zwischen Pflanzenarten und -sorten [Klein
et al.,, 1978; Elkiey & Ormrod, 1981]. Die
Thallophyten (z.B. Moose) reagieren gene-
rell empfindlicher als die GefaBpflanzen
[Winner & Bewley, 1978a, 1978b].

Pflanzen, die sich grundlegend in ihrem
CO,-Aufnahme- und - Fixierungsprozess
unterscheiden (Cs-Pflanzen, C,-Pflanzen),
weisen haufig auch deutliche Unterschiede
in ihrer Empfindlichkeit gegeniiber SO.-
Belastungen auf. C4-Pflanzen, wie z.B.
Mais, kénnen auch bei geringer Spaltoff-
nungsweite wirksame Photosynthese trei-
ben und schréanken so die SO,-Aufnahme
ins Blatt ein. Zudem scheinen die Enzyme
des Photosystems von C4-Pflanzen gegen-
Uber SO, weniger empfindlich zu sein [Win-
ner & Mooney, 1980].

Waren Pflanzenbestande lber langere Zeit-
raume (viele Generationen) erhéhten SO.-
Immissionen ausgesetzt, entwickelt sich
aufgrund von Anpassungsmechanismen ei-
ne hoéhere Toleranz gegeniber chroni-
schen, jedoch nicht notwendigerweise ge-
genuber akuten SO,-Belastungen. Die To-
leranz  gegeniiber chronischen  SO-
Belastungen, die sich innerhalb von 17 bis
25 Jahren entwickeln kann [Ayazloo & Bell,
1981], kommt in quantitativ veradnderten
Stoffwechselreaktionen bzw. Metaboliten-
konzentrationen und dosisabhéangig in
Wachstumssteigerungen bzw. geringeren
Wuchsdepressionen gegeniber nicht an-
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gepassten Populationen zum Ausdruck
[Vermehren et al., 1994]. Toleranz gegen-
Uber akuten Immissionsbelastungen durch
SO, kann sich in Graspopulationen - z.B. in
der Umgebung starker SO.-Emittenten -
binnen weniger Jahre entwickeln [Wilson &
Bell, 1986].

In unmittelbarer Fahrbahnnahe insbesonde-
re von SchnellstraBen ist die Luftbewegung,
vor allem durch Turbulenzen, deutlich er-
héht. Sowohl der damit verbundene me-
chanische Stress als auch die Minderung
des Grenzflachenwiderstands bei der Auf-
nahme gasférmiger Schadstoffe in die
Pflanze fuhren generell zu einer erhéhten
SO,-Aufnahme und zur Verstarkung von
Schadwirkungen durch SO, [Ashenden &
Mansfield, 1977; Ashenden, 1978; Ashen-
den et al.,, 1978; Weigel et al., 1989; van
Hove et al., 1990].

Daneben wurden in StraBenndhe wiederholt
Uberadditive Wechselwirkungen von SO,
und NO, auf Stoffwechsel, Pflanzenwachs-
tum und Ertrag beobachtet, bei denen SO,
die - in niedrigen Konzentrationen - stimu-
lierende Wirkung von NO; nicht nur auf-
hebt, sondern Schadigungen Uber das MaB
einer reinen SO,-Belastung hinaus bewirkt
[Ashenden, 1979; Amundson & MclLean,
1982; Murray & Wilson, 1990; Murray et al.,
1994].

Eine Barriere gegen das Eindringen gas-
formiger und in Wasser geldster Schadstof-
fe in Blatter ist die wachsartige Schutz-
schicht der Blattorgane (Cuticula). Sie kann
betrachtliche Mengen an SO, innerhalb we-
niger Minuten sorbieren und in unbelasteter
Luft wieder abgeben. Mit zunehmender
Feuchte der Blattoberflache steigt die Sorp-
tion von SO, auf der Pflanzenoberflache an
[van Hove et al., 1989]. Durch langfristiges
Einwirken von SO, - auch in niedrigen Kon-
zentrationen (40 pug/m®) - kann die Wachs-
schicht allerdings angegriffen werden [Ca-
pe, 1983; Steubing et al., 1989; Cape et al.,
1995].

Uber die Spaltdffnungen (Stomata) der
Blatter kann ein Eindringen von SO; in das
Planzeninnere erfolgen [Lendzian & Ker-
stiens, 1991]. Die Offnungsweite der
Spaltéffnungen hat maBgeblichen Einfluss
auf die trockene Depositionsgeschwindig-
keit in Pflanzenbestédnden. Die Depositi-
onsgeschwindigkeit ist fiir SO, deutlich ho-
her als fir H,S oder andere gasférmige
Schwefelverbindungen, jedoch niedriger als
fir quantitativ bedeutsame Luftverunreini-
gungen wie NOy oder Ozon [Taylor et al.,
1983; Slovik et al., 1996].

Unter Trockenstress vermindern Pflanzen
die Offnungsweite der Stomata, um den
Wasserverlust zu reduzieren. Damit erhdht
sich auch der Widerstand fir eindringende
Schadgase wie SO,, so dass mangelnde
Wasserversorgung in der Regel zu einer
verminderten Schadstoffaufnahme und da-
mit zu geringeren Schadwirkungen fihrt
[Atkinson et al., 1988; Qifu & Murray, 1991].
Waren Pflanzen vor einer SO,-Belastung
hoher Luftfeuchte ausgesetzt, werden sie
aufgrund der anfangs gréBeren Offnungs-
weite der Stomata starker geschadigt [Kob-
riger & Tibbits, 1985]. Andererseits kann
durch das Eindringen des Schadstoffes ein
unkontrolliertes Offnen der Stomata zu ei-
nem gestérten Wasserhaushalt der Pflanze
fihren [Black & Black, 1979 a,b].

Die Bildung von Lignin, d.h. die stoffliche
Basis der Zellwandfestigung in Pflanzen,
kann unter SO,-Belastung behindert sein
und zu schwécher ausgebildeten und damit
anfélligeren  Zellwandstrukturen  flihren
[Pfanz & Oppmann, 1991].

Innerhalb der Blattzellen finden sich nach
SO,-Belastung erhdhte Schwefelgehalte in
den Chloroplasten, den Orten der Photo-
synthese. Mikroskopisch sichtbare Schaden
an den Chloroplasten-Membranen [Krause
& Dochinger, 1987] sowie Veranderungen
der Membranzusammensetzung [Navari-
Izzo et al., 1992] deuten auf frithe Memb-
ran- und Zellschadigungen von SO,-
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belasteten Pflanzen hin [Krause & Dochin-
ger, 1987; Haberlein, 1996].

Bei SO,-Belastungen von 200 ug/m® wur-
den Chromosomenschaden in ausgereiften
Pollen beobachtet. Die Keimféhigkeit von
Pollen wird durch SO, bereits bei Konzen-
trationen Gber 200 pg/m® bzw. 400 ug/m®
nachhaltig gehemmt [Bonte, 1982; Keller &
Beda, 1984]. Damit beeintrachtigt SO, auch

die Fortpflanzungsfahigkeit bzw. die Integri-
tat der Erbinformation von Pflanzen. Gene-
rell ist die Wirkung von Luftverunreinigun-
gen auf Pollen in starkem MaB von der
(Luft)Feuchte abhangig; unter trockenen
Bedingungen weisen Pollen eine geringe
Empfindlichkeit gegeniber SO, auf [Wol-
ters & Martens, 1987].
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Abb. 1: Dosis-Wirkungsbeziehungen zwischen Schwefeldioxid (SO.)-Belastung und Minderung der Biomasse (Frisch-
gewicht) verschiedener Nutzpflanzen nach 14-tagiger Begasungsdauer. Die Linearisierung der Dosis-Wirkungs-
kurven erfolgte durch Log-Transformation der Belastungskonzentration und Probit-Transformation der Biomasse-

minderung. (Quelle: Van Haut et al., 1979).

EinbuBen landwirtschaftlicher Ertrage fir
die Niederlande errechneten van der Eer-
den et al. [1988] bei einer mittleren SO,-
Belastung von 24 pg/m® von durchschnitt-
lich 1,2%, wobei Kulturen unter Glas sowie
die Saatguterzeugung von Grasern am
starksten betroffen waren.

Entlang einem Immissionsgradienten zwi-
schen Ballungsraum und landlichem Um-
land konnten Verénderungen von Biomasse
und Ertrag von WeiBklee und Gerste im
wesentlichen mit den unterschiedlichen
SO,- und NO.- Konzentrationen in Gro-
Benordnungen bis zu 39 pg/m® bzw.
48 ug/m® erklart werden [Ashmore et al.,
1988].
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OKOLOGISCHE KONSEQUENZEN

Realistische  SO.-Immissionsbelastungen
kénnen zu Veranderungen bei Inhaltsstof-
fen und FraB-Schutzsubstanzen (Phenole)
von Pflanzen flhren und damit ihre Attrakti-
vitdt bzw. ihren Futterwert flr FraBtiere
bzw. Parasiten andern. Hierbei kann die Art
und Richtung der Veradnderung von der
Wirtspflanzen-Parasit-Kombination ebenso
wie von der SO,-Dosis abhangen [Fllickiger
et al., 1988; Houlden et al., 1990; Aminu-
Kano et al., 1991; Holopainen et al., 1993;
Kainulainen et al., 1993; 1995; Julkunen-
Tiitto et al., 1995].

Der Befall von Getreidepflanzen mit pilzli-
chen Parasiten wird durch vorherige SO,-
Belastung relativ wenig beeinflusst, wah-
rend Ozon-Begasungen sowie Mischbega-
sungen mit SO, und Ozon eine deutliche
Verstarkung des Pilzbefalls verursachen
kénnen [Fehrmann et al.,, 1991]. Die Ent-
wicklung von Rost und Mehltau an Bohnen
wird durch die zeitliche Lage und die Dy-
namik der SO,-Belastung im Verhaltnis zum
Infektionszeitpunkt beeinflusst und kann
durch SO,-Belastung nennenswert ge-
hemmt werden [Weinstein et al., 1975;
Reynolds et al., 1987].

Die Wirkung von hohen SO,-
Konzentrationen bis 2 600 ug/m® auf den
Mehltauerreger (Xanthomonas phaseoli)
selbst ist gering; auch der Rostpilz (Uromy-
ces viciae-fabae) auf Ackerbohnen wird
durch SO,-Belastung wenig beeintrachtigt

[Laurence & Reynolds, 1982, 1984; Loren-
zini et al.,, 1990]. Wirkungen von realisti-
schen SO,-Konzentrationen auf pilzliche
oder bakterielle Pflanzenkrankheiten sind
wesentlich flr die Ertragsentwicklung [Mc-
Leod et al., 1991], oftmals jedoch variabel
und lassen keinen einheitlichen Trend der
Wechselwirkungen erkennen [Lorenzini et
al., 1992; Mansfield et al., 1991].

Weitere blattbesiedelnde Pilze werden
durch SO,-Belastungen bis 125 ug/m® deut-
lich vermindert, andere Arten treten unter
SO.-Belastung haufiger auf [Magan & Mc-
Leod, 1991].

Die Laubzersetzung von Bergahorn-Blattern
ist unter realistischen SO,-Konzentrationen
deutlich gehemmt, die Zusammensetzung
der abbauenden Pilzgesellschaften wesent-
lich verédndert [Newsham & Ineson, 1995].
Auch Wookey et al. [1991] und Dursun et
al. [1996] beobachteten die Hemmung von
am Laubabbau beteiligten Pilzen bei realis-
tisch niedrigen SO,-Belastungen.

Der verstarkte Eintrag saurer Luftverunrei-
nigungen wie SO, und die nachfolgende
Versauerung insbesondere nahrstoffarmer
und schwach gepufferter Béden kann zu
Veranderungen von Standort- und damit
von Konkurrenzbedingungen zwischen ver-
schiedenen Pflanzenarten fiihren. So wird
z.B. der Riickgang des Auftretens von Arni-
ka montana in den Niederlanden mit der
Bodenversauerung infolge von  SO»-
Deposition erklart [Fennema, 1992].



© LfU Aldehyde (Formaldehyd, Acrolein) 39

5 Aldehyde (Formaldehyd, Acrolein)

5.1 Zusammenfassung

WIRKUNGEN

In der nebenstehenden Abbildung sind die Wirkungsbandbreiten der Belastungssituation gegenlber-
gestellt.

Humantoxizitat

Neben ihrer direkten toxischen Wirkung -Formaldehyd (Methanal) und Acrolein (Propenal) sind stark
reizende Substanzen mit erbgutverdnderndem Potential - sind Aldehyde in der Atmosphére sehr reak-
tiv.

Formaldehyd und Acrolein greifen den oberen und mittleren Atemtrakt an und kénnen in hohen Kon-

zentrationen veratzend wirken. Fir Formaldehyd liegt die Reizschwelle der Augen schon bei 60 bis 125
3

pg/m” Luft.

Pflanzen

Formaldehyd als mengenmaBig wichtigste Komponente dieser Gruppe ist deutlich pflanzenschadigen-
der als SO,. Aktuelle Immissionskonzentrationen in Ballungsgebieten liegen nur wenig unterhalb der
Wirkungsschwelle fur Pflanzenschéadigungen. Sowohl Samenkeimung wie auch Wachstum und Ertrag
von Pflanzen werden durch Aldehyd-Konzentrationen von 500 bis 1000 pg/m3 Luft beeintrachtigt.
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BELASTUNGSSITUATION

Trend der Emissionen

Der Kfz-Verkehr, insbesondere durch dieselgetriebene Fahrzeuge, gilt in Ballungsgebieten als die
wichtigste Emissionsquelle fir Formaldehyd. Mit der Verwendung von sauerstoffhaltigen Verbindungen
im Otto-Kraftstoff - mit dem Ziel, CO-Emissionen sowie die Bildung von Ozon zu senken - steigen die
direkten Aldehyd-Emissionen aus Kraftfahrzeugen deutlich an.

Uberproportional hohe Aldehyd-Emissionen treten in der Kaltstartphase auf. Katalysatoren mindern die
Aldehyd-Emissionen wirksam.

Immission

Die Konzentration kurzkettiger Aldehyde (Formaldehyd, Acetaldehyd) ist in verkehrsbelasteter Atmo-
sphére eng mit der CO-Konzentration korrelliert. Formaldehyd und Acrolein machen 50% bis 80% des
Aldehydgehaltes in der Atmosphare aus.

Deutliche jahreszeitliche Schwankungen der Formaldehyd- und Acrolein-Konzentrationen mit relativ
héheren Werten wahrend der Sommermonate und Minimumwerten wéhrend der strahlungsarmen
Jahreszeit belegen die Bedeutung der photochemischen Bildung von Formaldehyd.

Deposition

Formaldehyd ist leichtflichtig und gut wasser-léslich. Bei Regenféllen wird ein GroBteil (ca. 85%) des
atmospharischen Formaldehyds aus der Luft ausgewaschen und gelangt ganz Uberwiegend in den
Boden.
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100 =g pg/ms3 Leitwert WHO
< —_—
Schwellenwert fiir e T
Pflanzenschadigung Schwellenwert Schidigung =f=
Baumarten: Minderung
der Photosynthese
rees (15 Min) -T-
vermutete =
Schwellenwert fiir Schwellenwert Wirkung g{gg%%%?ggm
Pflanzenschadigung 1 0 /m 3 gtrg ébu?QSMﬂ BRD 1988/89
—— entrum
o Hg Frankfurt/M 1973/74
T Umgebungsluft
T Stadtzentrum
—_ Miinchen 1992/93
gtmgebungsluft
e dtgebiet
Umgebungsluft USA ?Sgg
landlich/Reinluft-
—— gebiet (Alpen) 1991 J| Umgebungsluft
| landlich
Canada 1988
N 3 Umgebungsluft <:)
1 —— “g/m landlich
- BRD 1988/89
1T Umgebungsluft
e Stadtgebiet Berlin
b Umgebungsluft 1973/74
—— \ gggquggg%lzelastung Reinluft iiber Ozean
vor 1980
0, 1 ng/m 3

Die Bezeichnungen H, P und L entstammen der Risiko-Kennlinie (v.d. Trenck et al., 1993a,
b; v.d. Trenck & Jaroni, 1998).

H = Hintergrund - vernachlassigbares Risiko, P = Prifwert, der chronisch toxische Wirkungen ge-
rade ausschlieBt - tolerierbares Risiko, L = Letalkonzentration bei kurzzeitiger, akuter Exposition -
extremes Risiko.
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Tab. 1:

Grenz-, Richt- und Orientierungswerte

Als einzigen immissionsrelevanten Orientierungswert empfiehlt die Weltgesundheitsorganisation einen Leitwert
fir toxische Verunreinigungen von 100 ug/m3 [WHO, 1987].

Formaldehyd (F), Acrolein (A)

Parameter Konzentration | Zeitbezug Erlauterung Quelle
pg/m®

Orientierungswerte BW

(Mensch) v.d.. Trenck & Ja-

H-L 1 Hintergrundwert roni, 1999

P-L F 60 Priifwert

P-L 80 Prifwert

Umgebungsluft F 0,6-3,9 Okt 1991 Granby et al.,

landlich/Reinluftgebiet 1997

Alpen

Umgebungsluft F 0,25-4,7 1980 - 84 Smidt, 1992

Hintergrundbelastung

BRD

Umgebungsluft F 0,5-6,2 Jul - Okt 1979 Granby et al.,

landlich/Reinluftgebiet 1997

Deuselbach, Hunsriick

Umgebungsluft F 0,5-2 1988/89 typische Kon- UBA, 1989

landliche Gebiete zentrationen

BRD

Umgebungsluft F 10-20 1988/89 typische Kon- UBA, 1989

stadtische Gebiete zentrationen

BRD

Umgebungsluft F 0,5 1973/74 Mittelwert Lohrer et al.,

Stadtgebiet & Nahe 29 Maximalwert 1985

Flughafen

Berlin, BRD

Umgebungsluft 24-7,0 Okt 1992 - | Mittelwerte von ca. | Anker et al., 1996

Stadtzentrum, Jan 1993 40 Proben je

7 Stationen Standort

Minchen, Bayern

Umgebungsluft F 7-13 1973/74 Mittelwert Lohrer et al.,

Stadtzentrum & Flugha- 9-24 Maximalwert 1985

fen Frankfurt/M, BRD
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5.2 Chemie, Emission und Im-
mission

5.2.1 Chemie

Neben ihrer direkten toxischen Wirkung -
Formaldehyd und Acrolein sind stark rei-
zende Substanzen mit erbgutverdnderndem
Potential [Feron et al.,, 1991; Eder et al,,
1994] - sind Aldehyde in der Atmosphare
sehr reaktiv und maBgeblich an der Ozon-
bildung beteiligt. Methanol als Bestandteil
alkoholhaltiger Kraftstoffe bzw. ihrer Ver-
brennungsprodukte oxidiert relativ rasch zu
Formaldehyd [Akutsu et al., 1991].

Kurzkettige Aldehyde bilden sich nachts
aus gesattigten und ungeséttigten Kohlen-
wasserstoffen. Bis zu 5,8% der urspringli-
chen Kohlenwasserstoffkonzentration kann
sich wahrend der Nacht- und Morgenstun-
den in Formaldehyd umwandeln. Dieser se-
kundéare Bildungsweg kann damit von gré-
Berer Bedeutung fir den Aldehydgehalt bo-
dennaher Luftschichten sein als die direkte
Emission von Aldehyden z.B. aus mobilen
Quellen. Mit steigender Verbreitung von Al-
kohol- und Erdgas-betriebenen Fahrzeugen
werden die direkten Aldehyd-Emissionen an
Bedeutung gewinnen [Altshuller, 1993].

Mit einer Halbwertszeit von wenigen Stun-
den ist Formaldehyd unter normalen atmo-
sphérischen Bedingungen eine sehr reakti-
ve Verbindung und wird daher nicht Uber
weite Strecken verfrachtet [Lohrer et al.,
1985; Debus et al., 1989].

Wesentliche Senken fir kurzkettige Alde-
hyde in der Atmosphére sind die Photolyse
und die Reaktion mit OH-Radikalen. Bei
Nacht erfolgt der einzige bedeutende Ab-
bau durch Nitrat-Radikale [Anderson et al.,
1996].

Formaldehyd weist ein hohes Ozonbil-
dungspotential auf [Finlayson-Pitts & Pitts,
1993; Bowman & Seinfeld, 1995], er ist
leichtflichtig und gut wasserléslich. In der
Umwelt verteilt sich Formaldehyd zwischen

den Medien Luft, Wasser und Boden in den
Relationen

96,2% 22%: 1,6%.

Bei Regenfallen wird ein GroBteil (ca. 85 %)
des atmosphéarischen Formaldehyds aus
der Luft ausgewaschen und gelangt ganz
Uberwiegend in den Boden. Innerhalb von
1,5 Tagen nach dem Niederschlag wird die
urspringliche Konzentration in der Atmo-

sphéare wieder erreicht [Barker et al., 1996].
5.2.2 Emission

Aldehyde entstehen bei der unvollstandigen
Verbrennung fossiler Brennstoffe, insbe-
sondere in Gegenwart sauerstoffhaltiger
Verbindungen.

Der Kfz-Verkehr gilt in Ballungsgebieten als
die wichtigste Emissionsquelle fiir Formal-
dehyd. Mit der Verwendung von sauerstoff-
haltigen Verbindungen im Otto-Kraftstoff -
mit dem Ziel, CO-Emissionen sowie die Bil-
dung von Ozon zu senken - steigen die di-
rekten Aldehyd-Emissionen aus Kraftfahr-
zeugen deutlich an [Dunker, 1990; Sawyer,
1993; Schuetzle et al., 1994; Chock et al.,
1994; 1995; Anderson et al., 1996; Kirch-
stetter et al., 1996, Stump et al. 1996; Yang
& Milford, 1996].

An den gasférmigen, organischen Emissio-
nen von Ottomotoren haben in Fahrzeugen
ohne Katalysator Formaldehyd und Acrolein
einen Anteil von 2,3% bzw. 0,47%. Bei
Fahrzeugen mit 3-Wege-Katalysator redu-
zieren sich diese Werte auf 1,2 % bzw.
0,14%. Diese Aldehyde werden also durch
den Katalysator mit einer gewissen Selekti-
vitat aus dem Abgas entfernt. In Dieselfahr-
zeugen liegen die Anteile mit 8,8% flr For-
maldehyd und 1,4% flr Acrolein deutlich
héher [Harley & Cass, 1994]. Bei kaltem
Motor erreichen die Aldehyd-Emissionen
sehr hohe Werte [Lohrer et al., 1985].

Mit der Verwendung und Verbreitung von
Methanol als Kraftstoffzusatz oder als allei-
niger Kraftstoff fliir Pkw wird fir groBstadti-
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sche Ballungsraume in Kalifornien ein An-
stieg der Formaldehyd-Immissionskonzen-
trationen bis auf 110 pg/m® prognostiziert
[Barker et al., 1996]. Bei héherem Aroma-
tenanteil im Kraftstoff verringern sich die
Aldehyd-Emissionen [Kolar, 1975; Schuetz-
le et al., 1994]. Eine Absenkung des Ver-
dampfungspunktes von Ofttokraftstoff be-
wirkt eine Minderung der Formaldehyd-
Emissionen um 13 % bis 39 %. Bei einer
deutlichen Minderung des Schwefelge-
haltes im Kraftstoff wird eine Erhéhung der
Formaldehyd-Emissionen erwartet, zugleich
aber eine Senkung der Emissionen von A-
cetaldehyd [Schuetzle et al., 1994].

Verdampfungsverluste von unverbranntem
Otto- oder Diesel-Kraftstoff sind keine be-
deutende Quelle fir Formaldehyd oder Ac-
rolein [Harley et al., 1992]. Mit dem Einsatz
von Rapsél bzw. Rapsoél-Methylester (RME)
als "nachwachsendem Rohstoff" und damit
Alternative bzw. Ergédnzung zum herkdmm-
lichen Dieselkraftstoff steigen die Emissio-
nen von Formaldehyd um 190%, von Acro-
lein um 500 - 700% gegenulber Dieselkraft-
stoff an [Krahl et al., 1994]. Auch bei her-
kémmlichem Dieselkraftstoff haben Zu-
sammensetzung und chemisch-physikali-
sche Eigenschaften einen groBen Einfluss
auf die fahrstreckenbezogenen Emissionen
von Formaldehyd und Acrolein [Sjogren et
al., 1996].

5.2.3 Immission

Die hier untersuchten Einzelkomponenten
Formaldehyd und Acrolein machen 50% bis
80% des Aldehydgehaltes in der Atmospha-
re aus [Debus et al., 1989].

Die Konzentration von kurzkettigen Aldehy-
den (Formaldehyd, Acetaldehyd) ist in ver-
kehrsbelasteter Atmosphare eng mit der
CO-Konzentration korrelliert. Dieser enge
Zusammenhang erlaubt eine Abschéatzung
der Belastung durch Formaldehyd und Ace-
taldehyd aufgrund von CO-Messungen [An-
ker et al., 1996].

In stadtischer Umgebungsluft unterliegen
z.B. Formaldehydkonzentrationen einem
ausgepragten Tagesgang, mit Minimalwer-
ten am frilhen Morgen und einem raschen
Anstieg mit dem morgendlichen Berufsver-
kehr. An Wochenenden tritt dieser Anstieg
spater ein und die Maximalkonzentrationen
gegen Mittag bzw. am friihen Abend errei-
chen ein niedrigeres Niveau [Cleveland et
al., 1977; Harley & Cass, 1994].

Deutliche jahreszeitliche Schwankungen
der Formaldehyd- und Acrolein-Konzen-
trationen mit relativ héheren Werten wah-
rend der Sommermonate und Minimumwer-
ten wahrend der strahlungsarmen Jahres-
zeit belegen die Bedeutung der photoche-
mischen Bildung von Formaldehyd [Cleve-
land et al., 1977].

Die rdumliche Verteilung von Formaldehyd
und Acrolein, als %-Anteil an den Gesamt-
Aldehyden in der Umgebungsluft, variiert
stark in Abhangigkeit von der Entfernung zu
verkehrsreichen StraBen: Mit zunehmender
Entfernung von der Fahrbahn von 1 m auf
70 m in bebauter, stadtischer Umgebung
sinkt der Anteil von Formaldehyd von 41%
auf 24%, der Acrolein-Anteil von 7,3% auf
0,7%, wahrend der Anteil von Acetaldehyd
von 4% auf 73% dramatisch ansteigt [Zwei-
dinger et al., 1988].

5.3 Wirkungen
5.3.1 Humantoxizitat

Formaldehyd und Acrolein sind wegen ihrer
guten Wasserléslichkeit Gase mit sofortiger
pulmonaler Wirkung. Sie greifen den obe-
ren und mittleren Atemtrakt an und flihren
zu Schleimhautreizungen, Tranenfluss und
Husten und kénnen in hohen Konzentratio-
nen die oberen Epithelschichten veratzen.
Fir Formaldehyd liegt die Reizschwelle der
Augen schon bei 60 bis 125 pg/m°, wah-
rend Kehlkopfreizungen ab 600 ug/m® be-
schrieben sind.
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Bei langfristig Exponierten kommen durch
Formaldehyd Sensibilisierungen der Bron-
chien vor, die sich in Asthma-Anfallen au-
Bern und gegebenfalls zu Berufswechsel
zwingen. Die WHO empfiehlt einen 30-
Minuten-Durchschnittswert von 100 pg/m®
als Luftgite-Richtwert, der etwas hdéher
liegt als die Wahrnehmungsschwelle fir
empfindliche Personen von 60 pg/m°
[Henschler, 1987; Koss, 1994; Pesch et al.,
1993; Schittmann & Aurand, 1994].

Formaldehyd ist ein bedeutender Grund-
stoff der chemischen Industrie und wird
darOber hinaus als Desinfektionsmittel ein-
gesetzt. Der Weltbedarf betrug 1978 fast 10
Millionen Tonnen. Formaldehydemissionen
aus Spanplatten und Isolierschaumen fihr-
ten zur grindlichen Untersuchung der toxi-
schen Eigenschaften dieses Stoffes und zur
Begrenzung von Emission und Raumluft-
konzentration [Pesch et al., 1993].

Im chronischen Inhalationsversuch mit Rat-
ten zeigt Formaldehyd eine kanzerogene
Wirkung. Die entsprechende Dosis ist je-
doch so hoch, dass dem Auftreten von Na-
senkrebs Schadigungen des Epithels vo-
rausgehen (chronischer Proliferationsreiz).
Epidemiologische Studien ergaben "be-
grenzte Anhaltspunkte fir eine kanzeroge-
ne Wirkung beim Menschen" (Einstufung
der WHO). Die MAK-Liste (Maximale Ar-
beitsplatz-Konzentration) fuhrt sowohl For-
maldehyd als auch Acrolein in der Katego-
rie 3 als mégliche Humankanzerogene auf,
die aufgrund unzureichender Informationen
nicht endgultig beurteilt werden kdnnen.
Trotzdem gibt die Senatskommission fir
Formaldehyd einen MAK-Wert von 620
pg/m® an, da eine Wirkungsschwelle plau-
sibel ist. Formaldehyd ist namlich ein Inter-
mediarprodukt des normalen Stoffwechsels,
kann aber in freier Form im Blut praktisch
nicht nachgewiesen werden, da er wegen
seiner hohen Reaktivitdt immer gebunden
vorliegt (ca. 3 bis 30 pg/g). Weil unter Ex-
position mit Formaldehyd keine Erhéhung
der Blutkonzentration nachgewiesen wer-
den konnte, ist eine systemisch toxische

Wirkung unwahrscheinlich
Pesch et al., 1993].

[DFG, 1998;

Fir Trinkwasser wurde von der WHO
[1993] ein toxikologisch abgeleiteter Leit-
wert von 900 pug Formaldehyd/l aufgestellt,
der voraussetzt, dass die Substanz bei ora-
ler Aufnahme nicht krebserzeugend wirkt.
Der Wert basiert auf einer chronischen Rat-
tenstudie mit einem NOAEL (no observed
adverse effect level) von 15 mg/kg, aus
dem ein TDI-Wert (tolerable daily intake)
von 150 pg/kg abgeleitet und zu 20% dem
Trinkwasser zugeteilt wurde.

5.3.2 Wirkungen auf Pflanzen

AUFNAHME UND VERTEILUNG

Pflanzen kénnen in erheblichem Umfang
Aldehyde aus der Umgebungsluft aufneh-
men, wobei die Spaltéffnungen als Ein-
gangspforte anzusehen sind. Die Aufnah-
merate fir Formaldehyd liegt mit rund
100 ng/(dm?-h-ppb) in einer ahnlichen
GroBenordnung wie fir Stickstoffdioxid
[Kondo et al., 1995]. Nach Aufnahme ins
Blattgewebe kdnnen niedermolekulare Al-
dehyde nach Oxidation zu niedermolekula-
ren organischen Sauren im Stoffwechsel
genutzt und z.B. in Aminosauren eingebaut
werden [Durmishidze, 1978; Durmishidze et
al., 1985]. Die gasférmige Aufnahme ins
Blatt stellt haufig den Faktor dar, der die
Abbaurate begrenzt [BgVV, 1996].

Die Erkenntnis Uber das Abbaupotenital von
Aldehyden in Pflanzen wird z.T. zur Minde-
rung von Formaldehydbelastungen in In-
nenrdumen und damit zur Verbesserung
der Innenraumluft-Qualitdt angewandt [Wol-
verton et al., 1984; Giese et al., 1994; Kon-
do et al., 1995; BgVV, 1996]. Zu 50% bis
100% entblatterte Pflanzen von Grinlilie
(Chlorophytum) zeigen Uberraschenderwei-
se eine hdhere Formaldehyd-Abbaurate als
intakte Pflanzen, so dass das Wurzel-
Bodensystem offensichtlich eine erhebliche
Bedeutung beim Formaldehyd-Abbau durch
héhere Pflanzen hat [Godish & Guindon,
1989].
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WIRKUNGSMECHANISMEN

Formaldehyd wirkt pflanzenschadigend in
Konzentrationen um 500 bis 1 000 pg/m°,
wobei erhebliche Empfindlichkeitsunter-
schiede zwischen Pflanzenarten und
-sorten bestehen. Die Grunlilie ertragt For-
maldehydkonzentrationen von bis zu

12 000 pg/m® ohne sichtbare Schadigung
und gilt daher als wenig empfindlich [Giese
et al., 1994], wahrend Petunien bereits bei
Konzentrationen von unter 300 pg/m® deut-
lich geschédigt werden [Brennan et al.,
1964].
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Abb. 2: Dosis-Wirkungsbeziehungen zwischen Formaldehyd-Belastung und Minderung der Biomasse (Frischgewicht)
verschiedener Nutzpflanzen nach 14-tégiger Begasungsdauer. Die Linearisierung der Dosis-Wirkungskurven er-
folgte durch Log-Transformation der Belastungskonzentration und Probit-Transformation der Biomasseminderung.

(Quelle: Van Haut et al., 1979).

Vergleichenden Begasungsversuchen Uber
14 Tagen zufolge ist Formaldehyd im Kon-
zentrationsbereich von 100 ug/m®  bis
1 000 ug/m® um das 1,6- bis 3,3-fache toxi-
scher gegenuber Pflanzen als Schwefeldi-
oxid (SO,) [van Haut et al., 1979; van Haut
& Prinz, 1979]. Sichtbare Blattschadigun-
gen durch Formaldehyd treten an verschie-
denen Pflanzenarten bei Konzentrationen
zwischen 380 pg/m°® und 1 110 pug/m® in

Form von bleibenden Gewebeschadigun-
gen (Nekrosen) und Vergilbungen (Chloro-
sen) auf [van Haut et al., 1979]. Nekrosen
am Blattrand fuhren zur l6ffelférmigen Auf-
wolbung der Blatter, wéhrend Blliten anders
als bei Ethylen meist nicht geschadigt wer-
den [van Haut et al., 1979].

Nach Mutters et al. [1993] flhren 4-wdchige
Formaldehyd-Belastungen mit 80 bis
450 pg/m® zu einer dosisabhangigen Anre-
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gung des Sprosswachstums und einer teil-
weisen Erhéhung des Starke- und Zucker-
gehaltes, wahrend der Gehalt an Blattpig-
menten unverandert bleibt.

Mehrwodchige Formaldehydbelastungen um
600 bis 1200 pg/m® hemmen die Samen-
keimung von verschiedenen Kulturpflan-
zenarten und fihren zur Schaden (Ver-
wachsungen, teilweises Absterben) an den
Keimlingen [Grob, 1978].

Wird Acrolein, das als Herbizid in offenen
Bewasserungssystemen eingesetzt wird, zu
Kopfsalatsetzlingen im Bewé&sserungswas-
ser dosiert, erfolgt selbst bei Uberhéhter
Anwendung aufgrund des raschen Abbaus
durch Hydrolyse keine Anreicherung von
Acrolein in Blattern oder Wurzeln. Konzent-
rationen bis zu 75 ppm im Wasser (63 mg/l)
verursachen keine sichtbaren Blattschaden
an Kopfsalat [Nordone et al., 1997].

OkoLoGISCHE KONSEQUENZEN

Aldehyde treten sowohl unter natirlichen
wie unter Stressbedingungen in Pflanzen
auf. Zu den von Pflanzen zum Teil erst bei
ihrer Zersetzung abgegebenen leichtfliichti-

gen organischen Verbindungen gehéren
auch kurz- und mittelkettige Aldehyde [Cic-
cioli et al., 1994; Charron et al. 1996; Fukui
& Doskey, 1996]. Sie sind an Wechselwir-
kungen zwischen verschiedenen Pflanzen-
arten beteiligt und kénnen die Samenkei-
mung, das Wachstum und den Ertrag ande-
rer, benachbarter Pflanzenarten hemmen
[Bradow & Connick, 1988; 1990; Bradow,
1993]. Formaldehyd z&hlt zu den leicht-
flichtigen Komponenten, die von Hafer
freigesetzt werden und eine Lockwirkung
auf den Getreideschadling Oryzaephilus su-
rinamensis auslUben [Mikolajczak et al.,
1984]

Unter SO,-Begasung setzen verschiedene
Kulturpflanzen neben Ethylen auch ver-
starkt Ethanol und Acetaldehyd frei [Chau-
han, 1990]. Unter erhéhter Belastung durch
verkehrsbedingte Emissionen weisen so-
wohl GefaBpflanzen als auch Flechten er-
héhte Gehalte an Malondialdehyd (MDA)
auf, einer Substanz, die als Indikator fur Li-
pid-Peroxidation unter Immissionsstress
bzw. bei der Blattalterung gilt [Gonzalez et
al., 1996; Canas et al., 1997].
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6 Kohlenmonoxid (CO)

6.1 Zusammenfassung

WIRKUNGEN

In der nebenstehenden Abbildung sind die Wir-
kungsbandbreiten denen der Belastungssitua-
tion gegentibergestellt.

Humantoxizitat

CO-Vergiftungen fiihren zu einem Sauerstoff-
mangel im Gewebe und zum Stau von Kohlen-
sdure. Als Wirkungsschwelle fir das Medium
Luft ist eine Konzentration von 10 mg/m® anzu-
sehen.

Pflanzen

Die Aufnahmerate von CO in pflanzliches Ge-
webe ist sehr niedrig und zudem lichtabhangig.
In CO,-freier Atmosphéare kdnnen Pflanzen die
geringen aufgenommenen CO-Mengen zum
Stoffaufbau nutzen. Die sehr niedrige Aufnah-
merate von CO aus der Atmosphare in pflanzli-
ches Gewebe wird u.a. auf die geringe Wasser-
I6slichkeit von CO zurlickgefihrt.

Ergebnisse aus Untersuchungen zur Kohlenmo-
noxid-Wirkung auf Pflanzen liegen nur in gerin-
gem Umfang vor. Die Mehrzahl dieser Arbeiten
wurde bereits in den 30er bis 50er Jahren
durchgefiihrt. Gemeinsam ist diesen Studien,
dass erst sehr hohe Konzentrationen, die stets
mehrere Zehnerpotenzen oberhalb beobachte-
ter Immissionskonzentrationen liegen, zu signifi-
kanten Wirkungen (Wachstums- und Entwick-
lungsstérungen, beschleunigte Alterung) an
Pflanzen fuhren.

BELASTUNGSSITUATION

Trend

Von den Gesamtemissionen an CO in Baden-
W rttemberg in Hohe von rund 798 kt im Jahr
1995 entstammen 66% dem Verkehr. Die CO-
Gesamtemissionen und trotz gestiegenen Ver-
kehrsaufkommens auch die CO-Emissionen
aus Verkehrsquellen haben in Baden-
W rttemberg deutlich abgenommen.

Emission

Der StraBenverkehr in Baden-Wirttemberg ver-
ursachte im Jahr 1995 CO-Emissionen von 516
kt. Fir das Jahr 2000 wird eine Verringerung auf
324 kt geschatzt.

Immission

In derselben GréBenordnung wie bei den Emis-
sionen liegt der Rickgang der Immissionskon-
zentrationen durch Kohlenmonoxid im Durch-
schnitt von 25 Immissionsmessstationen in Ba-
den-Wirttemberg.
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Die Bezeichnungen H, P und L entstammen der Risiko-Kennlinie (v.d. Trenck et al., 1993a,
b; v.d. Trenck & Jaroni, 1998). H = Hintergrund - vernachlassigbares Risiko, P = Prifwert,
der chronisch toxische Wirkungen gerade ausschlieBt - tolerierbares Risiko, L = Letalkon-
zentration bei kurzzeitiger, akuter Exposition - extremes Risiko.
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Grenz-, Richt- und Orientierungswerte fiir Kohlenmonoxid (CO)
Schutzziel Zeitbezug, Definiti- | Konzentration Quelle
on (ng/m®)
rechtsverbindliche Grenzwerte
Immissionswert IW1 10 000 TA Luft
w2 30 000
Leit- , Orientierungs- und Zielwerte
Orientierungswerte BW (Mensch) v.d. Trenck &
Hintergrund H-L 100 Jaroni, 1999
Priifwert P-L 10 000
letale Konzentration L-L 1150000
Maximale Immissionskonzentration (MIK) 2>-Stunden-Mittelwert 50 000 VDI 2310
zum Schutz des Menschen 24-Stunden-Mittelwert 10 000
1-Jahres-Mittelwert 10 000
Leitwert zum Schutz der menschlichen Ge- | 15-Minuten-Mittelwert 100 000 WHO, 1987
sundheit (WHO-Luftqualitétsleitlinien) 30-Minuten-Mittelwert 60 000
(nur in Bezug zu den Begriindungen der Air 1-Stunden-Mittelwert 30 000

Quality Guidelines zu benutzen)

8-Stunden-Mittelwert

10 000
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6.2 Chemie, Emission, Immission
und Trend

6.2.1 Chemie

Die mittlere Lebensdauer von Kohlenmon-
oxid in der Atmosphére betragt anndhernd
2 Monate [Khalil & Rasmussen, 1990]. Als
wesentlicher Abbaumechanismus in der
Atmosphére gilt die Reaktion mit OH-Radi-
kalen und damit die Oxidation zu CO, [Be-
cker, 1992]. Durch diesen Prozess werden
rund 85% des CO abgebaut, wahrend ca.
10% des emittierten CO von Bdden aufge-
nommen und abgebaut werden und ca.
3-5% in die Stratosphare diffundieren
[Khalil & Rasmussen,1990]. Wahrend der
80er Jahre erhdhte sich der CO-Gehalt der
Atmosphéare weltweit um ca. 1%/Jahr. Ein
unerwartet deutlicher Rickgang der welt-
weit gemessenen CO-Erhdéhung in der At-
mosphéare wird mit verstarkter Bildung von
OH-Radikalen durch erhéhte UV-Einstrah-
lung aufgrund des Abbaus der Ozonschicht
in der Stratosphare in Verbindung gebracht
[Bekki et al., 1994].

Die weltweiten Gesamtemissionen an CO
tragen zu rund 6-7% zum zusétzlichen
anthropogen bedingten Erwarmungspoten-
tial der Erdatmosphére (global warming po-
tential, GWP) bei, wahrend die bekannteren
"Treibhausgase" Kohlendioxid CO, zu 61%
bzw. Methan CH,; zu 16 % am GWP betei-
ligt sind [Isermann, 1994].

6.2.2 Emission

Kohlenmonoxid entsteht bei unvollstandiger
Verbrennung, wobei mobile Emissionsquel-
len (Verkehr) deutlich dominieren. Weltweit
wird die jahrliche Emission an CO auf rund
2,4 bis 3 Milliarden Tonnen geschatzt.
Quellen und Senken fiir CO sind auf der
nérdlichen Erdhalbkugel deutlich starker als
auf der stdlichen Hemisphére [Hanst et al.,
1980; Khalil & Rasmussen, 1990; Becker,
1992]. Durch Aktivitdten des Menschen sind
rund 62% der weltweiten CO-Emissionen
bedingt. Anndhernd die Halfte dieser

anthropogenen CO-Emissionen entstam-
men der Landwirtschaft einschlieBlich
Brandrodung, rund ein Drittel der Nutzung
fossiler Brennstoffe einschlieBlich Verbren-
nungsmotoren. Die restlichen 17% gehen
auf die Oxidation von Methan (CH4) und
leichtflichtigen organischen Verbindungen
in der Troposphéare zuriick [lsermann,
1994].

ANTEIL DES VERKEHRS AM CO-Emis-
SIONSAUFKOMMEN

Der GesamtausstoB an Kohlenmonoxid in
der Bundesrepublik Deutschland (alt) be-
trug 1988 rund 8,4 Millionen Tonnen, wovon
annahernd % aus mobilen Quellen emittiert
wurden [Pfeffer, 1991]. Von 1990 bis 1994
sanken die CO-Emissionen um 4,0 Millio-
nen Tonnen (37%) auf bundesweit
6,7 Millionen Tonnen, bei einem Anteil des
StraBenverkehrs von 59%. In den Neuen
Bundeslandern verursachte vor allem die
starke Zunahme des StraBenverkehrs ei-
nen Anstieg der CO-Emissionen bis 1989.
Zwischen 1989 und 1994 sanken die CO-
Emissionen dann um rund 60% [UBA,
1997].

Von den Gesamtemissionen an CO in Ba-
den-Wdarttemberg in  Hbéhe von rund
592.900 t im Jahr 1993 entstammen ca.
84% dem Verkehr. Seit 1985 haben die
CO-Gesamtemissionen und - trotz deutlich
gestiegenen Verkehrsaufkommens - auch
die CO-Emissionen aus Verkehrsquellen in
Baden-Wirttemberg um rund 40% abge-
nommen [StalLa, 1997]. Im Jahr 1995 ver-
ursachte der StraBenverkehr in Baden-
Woirttemberg CO-Emissionen von 516 ki.
Fir das Jahr 2000 wird eine Verringerung
auf 324 kt geschatzt [UVM, 1998].

Mit dem Einsatz von Rapsdél bzw. Rapsél-
Methylester (RME) als "nachwachsendem
Rohstoff" und damit Alternative bzw. Er-
ganzung zum herkdmmlichen Dieselkraft-
stoff wiirden die CO-Emissionen tendentiell
zunehmen [Krahl et al., 1994].
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WEITERE CO-QUELLEN

Der Luftverkehr tragt mit rund 0,7% ver-
gleichsweise wenig zum Gesamtschad-
stoffausstoB an Kohlenmonoxid bei [BMU,
1991]. Auch innerhalb bzw. in unmittelbarer
Nahe von groBen Verkehsflughafen Uber-
wiegt der Emissionsbetrag des Kfz-
Verkehrs meist die CO-Emissionen durch
Flugzeuge [Clark et al., 1983] bzw. liegen
die aus Flugzeugen und Kraftfahrzeugen
emittierten CO-Mengen in &hnlichen Gré-
Benordnungen [Naugle, 1981].

In Regionen mit hohem Anteil an Holzfeue-
rung kénnen wahrend der kalten Jahreszeit
rund 20 - 30% der CO-Emissionen aus dem
Hausbrand stammen [Khalil & Rasmussen,
1989].

6.2.3 Immission

An Reinluftstationen der nérdlichen Erd-
héalfte werden Kohlenmonoxid-Konzentra-
tionen von ca. 115 bis 145 pg/m® gemes-
sen, mit jahreszeitlichen Schwankungen im
Bereich von ca. 80 - 100 pg/m® (Sommer)
bis ca. 190 - 210 pg/m® (Winter bzw. Friih-
jahr) [Derwent et al., 1994; Simmonds et
al., 1996].

An verkehrsnahen Standorten folgt die CO-
Immissionskonzentration meist direkt der
lokalen Verkehrsbelastung mit Spitzenwer-
ten am Morgen und am Spéatnachmittag
bzw. Abend; die niedrigsten CO-Konzentra-
tionen treten in den frihen Morgenstunden
auf [Hantzsch, 1986; Seifert et al., 1986;
Hoff, 1986; Guerra et al. 1995; Katsoulis,
1996]. Der dominierende Verkehrseinfluss
auf die CO-Immissionskonzentration in
stadtischen Bereichen wird auch durch den
signifikanten Zusammenhang zwischen
mittlerem Verkehrsaufkommen und langer-
fristigen CO-Mittelwerten belegt. Auch die
engen Korrelationen zwischen NO,- bzw.
VOC- und CO-Immissionskonzentrationen
sind ein Hinweis flr eine wesentliche Betei-

ligung des Kfz-Verkehrs an den innerstadti-
schen CO-Immissionen [Harrop et al.,
1990; Herbarth et al., 1995; Hansen &
Palmgren, 1996].

Die raumliche Verteilung von CO entlang
von StraBen ist ausschlieBlich von Verdin-
nungsprozessen abhangig, da eine nen-
nenswerte Umwandlung innerhalb von
Stunden bzw. wenigen Tagen nicht stattfin-
det [Kuhler et al., 1990].

In Baden-Wirttemberg liegt der Rickgang
der Immissionskonzentrationen durch Koh-
lenmonoxid im Durchschnitt von 25 Immis-
sionsmessstationen in derselben GrdBen-
ordnung wie die Abnahme der Emissionen
[LfU, 1996b].

In Baden-Wdirttemberg betrugen der Jah-
resmittelwert 1998 fir Kohlenmonoxid an
den drei Hintergrundmessstationen 0,2
mg/m°, die Streuungen der Jahresmittel-
werte 1998 an den 19 verkehrsbeeinfluss-
ten Messstationen 0,3 bis 0,8 mg/m® und
bei StraBenrandmessungen an 9 Messsta-
tionen 0,9 bis 2,1 mg/m® [LfU, 1998].

6.2.4 Trend

Mit der Entwicklung moderner, emissions-
armerer Motoren ist der CO-Gehalt der E-
missionen von Ottomotoren, nicht aber der
ohnehin CO-emissionsarmeren Dieselmoto-
ren wahrend der spaten 70er und der 80er
Jahre deutlich reduziert worden [Stephens,
1994; Pierson, 1995, Sjodin, 1994; Sted-
man et al., 1997].

Ebenso wie an verkehrsbelasteten Mess-
stellen in Innenstadtbereichen nimmt auch
im Uberregionalen MaBstab - z.B. in Baden-
Wirttemberg und Bayern fiir den Zeitraum
1979 bis 1992 - die CO-Immission einheit-
lich ab [Mayer & Schmidt, 1994].
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Abb. 3:

Emissionsfaktoren fiir Kohlenmonoxid aus Pkw mit Ottomotoren (dunkle Symbole) und

Lkw mit Dieselmotoren (helle Symbole) im Verlauf der Entwicklung emissionsarmerer
Motorenkonzepte [nach Pierson, 1995, verandert].

Eine Prognose der durch den StraBenver-
kehr bedingten CO-Emissionen in der BRD
bis zum Jahr 2005 erwartet unter verschie-
denen Szenarien eine Minderung von
6,9 Millionen Tonnen (1988) auf 2,5 bis
3,06 Millionen Tonnen, mit einem Anwach-
sen des (geringen) Nutzfahrzeug-Anteils an
diesen Emissionen von ca. 3% auf 6%
[UBA, 1991].

Technische MaBnahmen zur Verringerung der
CO-Emissionen aus Kfz werden vor dem Hin-
tergrund der fortschreitenden nationalen und
europaischen Gesetzgebung auch in der BRD
zu einer weiteren Minderung der Gesamtemis-
sion an Kohlenmonoxid aus mobilen Quellen
fihren. Die durch den Pkw-Fernverkehr emit-

tierte CO-Menge von bundesweit ca. 550 000
Tonnen/Jahr im Jahr 1989 soll auf unter
100 000 Tonnen/Jahr im Jahr 2010 reduziert
werden [Metz, 1990]. Aktuelle Daten stehen im
Widerspruch zu diesen optimistischen Progno-
sen [UBA, 1997].

Der mittlere CO-Gehalt in Kfz-Emissionen
geht durch den Katalysator bei Ottomotoren
auf rund ein Zehntel zuriick [ohne Katalysa-
tor um 0,2 - 1,0% (Teillast) bzw. 2,0 - 5,0%
(Volllast)]. Pkw mit Dieselmotor weisen mit
CO-Gehalten von 0,01 -0,06% (Teillast)
bzw. 0,035 - 0,2% (Volllast) z.T. noch nied-
rigere Werte auf [Hering, 1986]. Der Ein-
satz von RuBfiltern bei schweren Dieselmo-
toren fir Nutzfahrzeuge kann zu einer deut-
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lichen Minderung der CO-Emissionen fiih-
ren [Sjogren et al., 1996].

Bei Kaltstarts erhéhen sich die CO-
Emissionen von Fahrzeugen mit 3-Wege-
Katalysator gegentber (blichen Betriebs-
temperaturen um 20 - 40% und bei Fahr-
zeugen ohne Katalysator um 300 - 400%
[Jensen, 1995]. Auch bei Fahrzeugtypen
mit vergleichbarer Emissionsminderungs-
technik gibt es erhebliche Unterschiede in
den CO-Emissionen. Sie sind groBenteils
auf schlechten Wartungszustand bzw. de-
fekte Komponenten zurtickzufihren [Bishop
et al., 1996; Sjodin & Lenner, 1995].

Mit dem Ziel, den Gehalt an Ozon-
Vorlaufersubstanzen in Kfz-Emissionen zu
vermindern, wird seit den 80er Jahren in
den USA - insbesondere in Ozon-
Belastungsgebieten - dem Ottokraftstoff
rund 15% Methyltertiarbutylether (MTBE)
zugesetzt [Kirchstetter et al., 1996; Manni-
no & Etzel, 1996]. Die Minderung des Aus-
stoBes an Kohlenmonoxid und leichtfliichti-
gen organischen Verbindungen betragt ge-
genuber normalem Ottokraftstoff rund 15%
[Medlin et al., 1995]. Durch die Zugabe von
Ethanol (ca. 10-15%) kann ebenfalls eine
deutliche Minderung des CO-AusstoBes er-
zielt werden. Gleichzeitig steigen jedoch die
Aldehyd-Gehalte der Emissionen an [Stump
et al., 1996].

6.3 Wirkungen
6.3.1 Humantoxizitat

Die Toxizitdt des Kohlenmonoxids fir
Warmbliter besteht darin, dass es durch
seine 250-fach gréBere Bindungsaffinitat
den Sauerstoff vom 2-wertigen Eisen des
roten Blutfarbstoffs (Hdmoglobin) verdrangt
und dadurch den Sauerstofftransport unter-
bindet. Die Symptome einer CO-Vergiftung
lassen sich durch Sauerstoffmangel im
Gewebe (insbesondere im Gehirn) und den
Stau von metabolisch gebildeter Kohlen-
saure erklaren, die vom Kohlenmonoxid-
Komplex des Hamoglobins (HbCO) nicht

abtransportiert werden kann. Bei leichten
Vergiftungen handelt es sich um eine Ver-
minderung der Sehschéarfe, Midigkeit,
Kopfschmerzen, Ubelkeit und Brechreiz.
Bei hoéheren Konzentrationen verfarbt sich
die Haut rosa, das Bewusstsein schwindet
und der Kreislauf kollabiert. Es kommt zu
einer verflachten, im Endstadium krampfar-
tigen Atmung.

Der Anteil des mit CO beladenen Hamoglo-
bins (HbCO) in Prozent ist ein Ubliches MaB
fir die innere Exposition gegeniiber CO. Da
Kohlenmonoxid auch als Stoffwechselpro-
dukt gebildet wird, liegt der endogene
HbCO-Spiegel bei durchschnittlich knapp
1%. Bei Rauchern kénnen Werte bis 10%
HbCO erreicht werden [Englert, 1995]. Als
Schwelle fiir das Auftreten der Symptomatik
galt lange Zeit ein HbCO-Gehalt von 5%,
der bei einer Luftkonzentration von 58
mg/m°® erreicht wird [Henschler, 1987]. Von
dieser Konzentration wurde der MAK-Wert
von 33 mg/m® abgeleitet. Nach einer neue-
ren Zusammenfassung von Bolt [1997]
kénnen leichte Wirkungen bei Herzkranken
und Schwangeren schon bei 3% HbCO
nicht mehr ausgeschlossen werden. Dieser
Blutgehalt entspricht einer Luftkonzentrati-
on von 23 mg/m®, die damit als niedrigster
erkennbarer Effektlevel (LOEL) bezeichnet
werden muss. Als humantoxikologisch be-
grindete Wirkungsschwelle fiir das Medium
Luft ist daher eine Konzentration unter 23
mg/m® anzusetzen, nach neueren Ergeb-
nissen der epidemiologischen Forschung
bei 2,3 mg/m® [v.d. Trenck & Jaroni, 1999].

6.3.2 Wirkungen auf Pflanzen

Ergebnisse aus Untersuchungen zur Koh-
lenmonoxid-Wirkung auf Pflanzen liegen
nur in geringem Umfang vor. Die Mehrzahl
dieser Arbeiten wurde bereits in den 30er
bis 50er Jahren durchgefiihrt. Gemeinsam
ist diesen Studien, dass erst sehr hohe
Konzentrationen, die stets mehrere Zeh-
nerpotenzen oberhalb beobachteter Immis-
sionskonzentrationen liegen, zu signifikan-
ten Wirkungen an Pflanzen flhren.
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Die Aufnahmerate von CO in pflanzliches
Gewebe ist sehr niedrig und zudem lichtab-
hangig. In CO,-freier Atmosphére kdnnen
Pflanzen die geringen aufgenommenen
CO-Mengen zum Stoffaufbau nutzen [Krall
& Tolbert, 1957]. Die sehr niedrige Auf-
nahmerate von CO aus der Atmosphére in
pflanzliches Gewebe wird u.a. auf die ge-
ringe Wasserldslichkeit von CO zuriickge-
fahrt [Hill, 1971].

Im Gegensatz zu anderen Luftverunreini-
gungen wie HF, Ozon, SO, und NO, verur-
sachten  Kohlenmonoxid-Konzentrationen
bis zu 92 mg/m® keine Minderung der Pho-
tosynthese bei landwirtschaftlichen Nutz-
pflanzen (Luzerne, Gerste) [Bennett & Hill,

1973]. Konzentrationen von 1150 und
11 560 mg/m° férdern bei Tomate die Bil-
dung von zusatzlichen Wurzeln am Spross
(Adventivwurzeln) [Krall & Tolbert, 1957].

Schadigungssymptome wie Chlorosen oder
Nekrosen werden allgemein auch bei hoher
CO-Belastung nicht beobachtet, es zeigen
sich z.T. jedoch Wachstums- und Entwick-
lungsstérungen sowie beschleunigte Alte-
rung von Blattern, und vorzeitiges Abwerfen
von Blutenknospen und Frichten. Diese bei
extrem hohen CO-Konzentrationen beo-
bachteten Veranderungen &hneln den Wir-
kungen von Ethylen, das mdglicherweise in
geringen, jedoch wirkungsrelevanten Spu-
ren im Kohlenmonoxidgas vorhanden war.
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7 BTEX-Aromaten (Benzol, Toluol, Ethylbenzol, Xylole)

7.1 Zusammenfassung

WIRKUNGEN

In der nebenstehenden Abbildung sind die Wir-
kungsbandbreiten der Belastungssituation ge-
genubergestellt.

Humantoxizitat

Eine chronische Benzolvergiftung schadigt das
blutbildende System im Knochenmark. Am Kkri-
tischsten ist die karzinogene Wirkung des Ben-
zols zu bewerten, das beim Menschen zu einem
dosisabhangigen Anstieg aller lymphatischen
und h@matopoetischen Neoplasien fihrt. Ver-
schiedene Schatzung eines "unit risk’ streuen
zwischen 3 -10° und 30 - 10 (ug/m®™.

Okosystemare Wirkungen

Die Wirkungen der BTEX-Aromaten auf Pflan-
zen gelten allgemein als wenig untersucht, so
dass es sich als schwierig erweist, ausreichend
sichere Erkenntnisse abzuleiten. Nur bei um-
fangreicheren Toluol-Verunreinigungen kénnen
die fur das Pflanzenwachstum wichtigen mikro-
biologischen Prozesse im Stickstoffkreislauf des
Bodens nachhaltig gestoért sein.

Pflanzen

Pflanzenschaden in immissionsrelevanten Kon-
zentrationen beschranken sich auf die Zersto-
rung der Wachsschicht der Blatter (Cuticula)
insbesondere im Bereich der Spaltéffnungen.

Aufgrund ihrer Fettldslichkeit und ihrer Affinitat
zu fettéhnlichen Phasen (Lipophilie) kénnen sich
BTEX-Aromaten in Pflanzenorganen und damit
potentiell auch in pflanzlichen Nahrungsmitteln in
Abhangigkeit von deren Ol- bzw. Fettgehalt an-
reichern. Die héchsten Gehalte an BTEX-
Aromaten wurden bisher in Petersilien-blattern
sowie in Orangenschalen gefunden. Im Frucht-
fleisch liegen die BTEX-Konzentrationen - falls
Uberhaupt nachweisbar - stets niedriger als in
der Fruchtschale. Die mittlere tagliche Aufnah-
me an BTEX-Aromaten Uber Obst und Gemuse
wurde auf ca. 15,6 ug geschatzt, wobei die Ein-
zelkomponente Toluol deutlich Gberwiegt. Eine
vollstdndige Abschatzung der BTEX-Aufnahme
Uber Nahrungsmittel sowie eine Bewertung die-
ses Aufnahmepfades im Vergleich zu anderen
Belastungspfaden steht noch aus.

BELASTUNGSSITUATION

Trend

Innerhalb der Europaischen Gemeinschaft wird
ein deutlicher Rlckgang der Emissionen an
leichtflichtigen organischen Verbindungen, de-
ren wesentliche Bestandteile die BTEX-
Aromaten sind, prognostiziert. Die erwartete
Minderung im Jahr 2000 um 40% bis 60% ge-
geniber dem Stand 1985 soll durch die Weiter-
entwicklung der Motoren- und Abgasreinigungs-
technik und verandertes Verkehrsverhalten im
europdischen und nationalen Rahmen erreicht
werden. Die Verbreitung von Pkw mit 3-Wege-
Katalysatoren sowie die weitere Reduktion des
Benzol-Gehaltes im Otto-Kraftstoff werden nach
Prognosen bis zum Jahr 2000 in der BRD zu ei-
nem dramatischen Rickgang der Benzol-
Emissionen aus Pkw auf weniger als 1 000 Ton-
nen/Jahr, d.h. um 71% gegeniiber 1989 (4 200
Tonnen/Jahr), und zu einem weiteren Rickgang
auf ca. 500 Tonnen/Jahr bis 2010 fihren.

Emission

Die BTEX-Aromaten werden mit den Verbren-
nungsemissionen und mit verdunstendem Kraft-
stoff emittiert. In Baden-Wirttemberg ist far
Benzol fur das Jahr 1995 eine Emissionsrate
von 3.478 t ermittelt und eine Verminderung auf
1.472 t fir das Jahr 2000 geschatzt worden.

Immission

Benzol wird fast ausschlieBlich luftgetragen ver-
breitet. In Baden-Wirttemberg ist fir diesen
Stoff an Messorten mit hohem Verkehrsauf-
kommen ein deutlicher Rickgang der Konzent-
rationen zu verzeichnen. Selbst die ungiinstigen
Witterungsbedingungen im Januar 1997 fiihrten
mit Ausnahme des Messpunkties in Karlsruhe
nicht zu Konzentrationserhéhungen. Hier wirken
sich die EmissionsminderungsmaBnahmen der
letzten Jahre (veranderte Flottenzusammenset-
zung, Reduzierung des Benzolgehalts im Ben-
zin) in der Immissionssituation aus. Die Jahres-
mittelwerte fir Messungen an StraBenabschnit-
ten mit hohem Verkehrsaufkommen in Baden-
Wirttemberg lagen 1997 mit Ausnahme des
Messpunktes in Karlsruhe unter dem Prifwert
von 10 pg/m® nach der 23. BlmschV.
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BTEX (nur Benzol)

Wirkungen auf Pflanzen 1000 g/m3

Fichte, Tanne
Zerstorung der
epistomataren

Wachsstrukt
2%:9:5 rukturen Tabok

Pallenkeimun 100 g/m 3
geshtgmml 50%

Tomate, Gerste
Blattschadigung 90-98%
Std

Bohne
Blattschadigung 50%
1 Std 10 g/m?3

Schwellenwert Schidigung

Emission
3 ' Eﬂgggfiﬁzttensé en

1 g/m s vor 1987 d

111 mg/m?
100 mg/m® @
10 mg/m?3
Immission
1 mg/m3 Umgebungsluft
2 m hinter PKW | | Umgebungsluft

Spitzenwert
v (ohne Kab Ebper Bundes)strafse
Stuttgart 1989

Innenraum|uft

Garage bei
Kaltsfart 1990

Baumarten

Minderung der 100 /m?3 Y Usrg ;eg#vrvlgftluft

i Urgebungsioh || Hamburg | 588/80 Shaerinn
ambpur

o Minaralslager urg Miinchen 1990/91

Schwellenwert Wirkung BaWii 1984/85 gebungsluft
Ver hrsknoten

Diisseldorf, 1993

Umgebungsluft
5 verkehrs| elastete
Stationen BaWii 1996

Benzol stralten-
nahe MefRstatio-
nen BaWii 1997

Umgebungsluft Um%ebungsluft

Kleinstadte
Iandlich BaWii 1996 Stuttgart 1996

LA
mgebungsiu
T | [ |
1980-86, 1990
‘Diskontinuierliche Messungen4®
an 37 Orten in Baden-W.

Monatliche Mittelwerte 1998

10

(ﬂebun sluft
landlich, Canada
vor 1995

100 ng/m3

Die Bezeichnungen H, P und L entstammen der Risiko-Kennlinie (v.d. Trenck et al., 1993a,
b; v.d. Trenck & Jaroni, 1998). H = Hintergrund - vernachlassigbares Risiko, P = Prifwert,
der chronisch toxische Wirkungen gerade ausschlieBt - tolerierbares Risiko, L = Letalkon-
zentration bei kurzzeitiger, akuter Exposition - extremes Risiko.
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Tab. 1: Grenz-, Richt- und Orientierungswerte fiir Benzol

Schutzziel Zeitbezug, Konzentration Quelle

Definition (ng/m’)

rechtsverbindliche Grenzwerte
Prifwert (seit 01.07.1998) Jahresmittelwert 10 | 23. BImSchV
Leit- , Orientierungs- und Zielwerte
Zielwert Jahresmittelwert 2,5 Krebsrisiko-
Gesamtrisiko 1:2 500 studie des LAl,
(Anteil am Gesamtrisiko von 7 Luftschadstoffen: 1992
5,6 %)
VwV Orientierungswerte BW (Mensch) v.d. Trenck &
Hintergrund H-L 0,5 Jaroni, 1999
Prifwert P-L 1
(Risiko = 4-10® nach WHO)
letale Konzentration L-L 111000

Tab. 2: Grenz-, Richt- und Orientierungswerte fiirToluol, Xylol, Ethylbenzol

Schutzziel Zeitbezug, Konzentration Quelle
Definition (ng/m®)
Leit- , Orientierungs- und Zielwerte
VwV Orientierungswerte BW (Mensch)
Hintergrund (T, X, E) H-L jel v.d. Trenck &
Prifwert (Toluol/Xylol) P-L 300/300 Jaroni, 1999
Prifwert Ethylbenzol P-L 600
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7.2 Chemie, Emission, Immission
und Trend

7.2.1 Chemie

Leichtfliichtige aromatische Kohlenwasser-
stoffe, deren Grundstruktur ein einfacher
Benzolring bildet, zahlen im Hinblick auf
mogliche Gesundheitsrisiken fir den Men-
schen und als Vorldufersubstanzen fir die
Bildung von bodennahem Ozon zu den
wichtigsten Emissionen. Als mengenmaBig
bedeutsame Vertreter dieser Gruppe wer-
den Benzol, Toluol, Ethylbenzol und die 3
Xylol-lsomere (o-Xylol, m-Xylol, p-Xylol) un-
ter dem Kurzbegriff BTEX-Aromaten zu-
sammengefasst.

Fir Benzol findet kein direkter Abbau unter
Lichteinfluss (Photoabbau) in der Atmo-
sphére statt. Indirekter Photoabbau kann
insbesondere Uber freie OH-Radikale erfol-
gen, wobei die Halbwertszeit zwischen
mehreren Stunden (in verunreinigter Atmo-
sphéare) und bis zu 2 Wochen (Normalbe-
dingungen) betragt [Jori et al., 1986; Beh-
rend & Briggemann, 1994]. Die Halbwert-
zeiten in der freien Atmosphére liegen fur
die anderen BTEX-Komponenten mit
5,2 Tagen (Toluol) bis 1,3 Tagen (m-Xylol)
deutlich niedriger als fir Benzol (25,3 Tage)
[Leggett, 1996]. Die Photooxidation von
Benzol durch Ozon spielt dagegen bei einer
Halbwertszeit von 15 bis 20 Jahren keine
Rolle [Jori et al., 1986].

Im Vergleich zu Benzol reagieren die verwand-
ten Aromaten Toluol, Ethylobenzol und insbe-
sondere Xylol sehr viel rascher mit freien OH-
Radikalen. Die OH-Reaktionskonstanten liegen
um den Faktor 5 (Toluol) bis 19 (m-Xylol) héher
als fir Benzol [Field et al., 1992]. Auch das
Ozon-Bildungsvermégen - berech-net als MIR-
Wert (Maximum Incremental Reactivity) in mg
synthetisiertes Ozon/mg Substanz - fiir die al-
kylierten Aromaten wie Toluol, Ethylbenzol und
Xylol Gbersteigt die Reaktivitdt von Benzol um
ein Vielfaches [Finlayson-Pitts & Pitts, 1993].

Aufgrund der geringeren Reaktivitat von Ben-
zol gegenuber den anderen BTEX-Aromaten
verschiebt sich wahrend warmer, strahlungs-
reicher Perioden (Sommer) das BTEX-
Immissionsprofil in Richtung hdherer Relativ-
gehalte von Benzol [Tanaka & Samukawa,
1996b; Guicherit, 1997].

7.2.2 Emission

In stadtischen Gebieten entstammen rund
85% der Gesamt-Benzolemissionen mobi-
len Quellen, wobei den Verbrennungsabga-
sen des Kfz-Verkehrs die gréBte Bedeutung
zukommt [Davoli et al., 1996]. Fir 1988/89
wurden die Benzol-Emissionen flr die Bun-
desrepublik aus dem Kfz-Verkehr auf
41 200 Tonnen/Jahr  geschatzt, wovon
33 000 Tonnen (80%) aus Motorabgasen
von Ottomotoren und weitere 2 600 Tonnen
(6%) aus Verdunstungsverlusten von Otto-
Kraftstoffen stammen [Eikmann et al,
1992].

In Baden-Wirttemberg ist flir Benzol fir
das Jahr 1995 eine Emissionsrate von
3.478 t ermittelt und eine Verminderung auf
1.472 t fOr das Jahr 2000 geschatzt worden
[UVM-BW, 1998].

BTEX-EMISSIONEN AUS VERBRENNUNGS-
MOTOREN

Sowohl die Motor- und Abgasreinigungs-
Konzeption wie auch die Zusammenset-
zung des Kraftstoffes, insbesondere der
Aromatengehalt, bestimmen die Gehalte an
BTEX-Aromaten in den Emissionen von
Verbrennungsmotoren [Gabele, 1995; Perry
& Gee, 1995]. Hierbei ist bemerkenswert,
dass - zur Sicherstellung der Qualitatsan-
forderungen - mit sinkendem Blei-Gehalt im
Otto-Kraftstoff der Aromatenanteil angeho-
ben wurde [Perry & Gee, 1995]. Im Abgas
von Ottomotoren wird das BTEX-Profil, d.h.
die relativen Anteile der BTEX-Aromaten
zueinander, durch die Abgasreinigung mit-
tels 3-Wege-Katalysator insbesondere in
der Start- und Aufwdrmephase zugunsten
von Toluol verschoben. Nach Erreichen der
Katalysator-Betriebstemperatur steigt der
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relative Anteil von Benzol aufgrund von
Benzol-Neubildung durch thermische Zerle-
gung anderer BTEX-Aromaten (Dealkylie-
rung) wieder an [Dearth et al., 1992]. Diese
verstérkte Neubildung liefert eine mdgliche
Erklarung fir den mit zunehmender Fahrt-
geschwindigkeit und Motorleistung steigen-
den Benzolgehalt in Abgasen von Verbren-
nungsmotoren [Bailey et al., 1990; Guiche-
rit, 1997].

Das charakteristische BTEX-Profil in den
Verbrennungsabgasen von Ottomotoren
unterscheidet sich deutlich von dem ande-
rer Emissionsquellen wie z.B. Ldsemittel-
gebrauch, Einsatz von Entfettungsmitteln,
Raffinerieemissionen usw.. Typische Kom-
ponentenmuster werden als "source fin-
gerprints" benutzt, um die Anteile verschie-
dener Quellengruppen an der Kohlenwas-
serstoff-Zusammensetzung aktueller Im-
missionen zu ermitteln [Wadden et al,
1986; Clarke & Ko, 1996; Tanaka & Samu-
kawa, 1996a; Tsai et al., 1997; Rappen-
gliick & Fabian, 1998].

WEITERE BTEX-

EMISSIONEN

Im verdunstenden Ottokraftstoff sind die
Anteile der BTEX-Aromaten gegeniber den
kurzkettigen (aliphatischen), leichtfliichtigen
Kohlenwasserstoffen wie n-Butan, iso-Bu-
tan und iso-Pentan deutlich vermindert
[Harley et al., 1992; Henry et al., 1994].
Entsprechend der gr6Beren Fllchtigkeit fin-
den sich Toluol und vor allem Benzol in re-
lativ héheren Anteilen gegentiber den ande-
ren BTEX-Aromaten in unverbrannten
Kraftstoffdampfen [Mc Laren et al., 1996].
Dampfe und Verbrennungsabgase von
Kraftstoff auf Alkylat-Basis mit einem hohen
Anteil an kettenférmigen Koh-
lenwasserstoffen (Alkane), wie er in Skan-
dinavien fir kleinere Motorgerate und -fahr-
zeuge eingesetzt wird, enthalten aromati-
sche Kohlenwasserstoffe nur noch in gerin-
gen Spuren [Ostermark & Petersson, 1992;
Ostermark & Petersson, 1993].

VERKEHRSBEDINGTE

BTEX-Aromaten kénnen auch durch Aus-
gasen aus Kunststoffen und Klebstoffen in
nennenswertem Umfang in der Innenluft
(Kabinenluft) fabrikneuer Kraftfahrzeuge
auftreten. Die Konzentration dieser organi-
schen Innenraumbelastung, bei der Toluol
und Xylole Uberwiegen, nimmt mit dem
Gebrauch des Fahrzeuges (ber mehrere
Monate hinweg kontinuierlich ab [Ullrich et
al., 1994].

SONSTIGE BTEX-EMISSIONSQUELLEN

Weitere spezifische Emissionsquellen fir
BTEX-Aromaten sind Erddl-Raffinerien, in
deren Umgebung die Immissionskonzen-
tration an BTEX-Aromaten deutlich erhdht
sein kann [Herbarth et al., 1997] und die bis
zu 70% zur Benzol-Immissionskonzentra-
tion in der ndheren Umgebung (2,5 km) bei-
tragen kénnen [Dann & Wang, 1995]. Die
BTEX-Zusammensetzung von Raffinerie-
Emissionen unterscheiden sich nicht grund-
legend von denen aus Kfz-Emissionen
[Kenski et al., 1995].

Lésemittel sind potentielle Emissionsquel-
len fir Toluol und Xylol [Scheff et al., 1989;
Mukund et al., 1996].

7.2.3 Immission

Im Zusammenhang mit der 23. BImSchV
wurden durch die Bundeslander in den letz-
ten Jahren in erheblichem Umfang erweiter-
te Messungen durchgefiihrt. Zum Teil wur-
den zu diesem Zweck die Messnetze der
Lander durch spezielle straBennahe Mess-
stationen, Uberwiegend in grdéBeren Stad-
ten, erweitert. Diese Vorgehensweise er-
méglichte eine kontinuierliche Uberwa-
chung der verkehrsspezifischen Schadstof-
fe. Erganzend wurden in den meisten Bun-
desldandern Messungen an wechselnden
Standorten Uber die Dauer eines Jahres
durchgefiihrt. Vielerorts wurden auch Stich-
proben mit Hilfe von Messfahrzeugen erho-
ben. Entsprechend der durch die 23.
BImSchV vorgegebenen Aufgabenstellung
wurden die hier betrachteten Messungen an
StraBenabschnitten mit  hohem  Ver-
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kehrsautfkommen vorgenommen, an denen
auch Menschen den Verkehrsimmissionen
vermehrt ausgesetzt sind. Dies fihrt dazu,
dass haufig innerorts in engen StraBen-
schluchten mit hoher Randbebauung ge-
messen wurde. Dadurch wird die relativ ho-
he Zahl von gefundenen Uberschreitungen
verstandlich. Da bei der Festlegung der
Messpunkte bereits bevorzugt StraBen mit
méglichen Uberschreitungen ausgewahlt
wurden, kdnnen aus derart nicht reprasen-
tativen Daten keine statistischen Angaben
abgeleitet werden - wie z.B. mittlere Belas-
tung von innerértlichen Hauptverkehrsstra-
Ben oder Prozentsatz der StraBen mit U-
berschreitungen.

Der Arbeitskreis "§ 40 Abs. 2 BImSchG" hat
in einem Bericht die derzeitige Situation an
StraBenabschnitten mit hohem Verkehrs-
aufkommen in Deutschland zusammenge-
stellt.

Fir Benzol ist an allen Messorten mit Aus-
nahme der Messstelle in Halle ein deutli-
cher Rickgang der Konzentrationen zu ver-
zeichnen. Selbst die unglnstigen Witte-
rungsbedingungen im Januar 1997 flhrten,
mit Ausnahme des Messpunktes in Karlsru-
he, nicht zu Konzentrationserhéhungen.
Hier wirken sich die Emissionsminde-
rungsmaBnahmen der letzten Jahre (veran-
derte Flottenzusammensetzung, Reduzie-
rung des Benzolgehalts im Benzin) in der
Immissionssituation aus. Die Jahresmittel-
werte fir Messungen an StraBenabschnit-
ten mit hohem Verkehrsaufkommen in Ba-
den-Wirttemberg lagen 1997, mit Ausnah-
me des Messpunktes in Karlsruhe, unter
dem Priifwert von 10 ug/m® [LAI, 1998].

In landlichen Regionen zeigen die Benzol-
Immissionskonzentrationen einen ausge-
pragten Jahresgang mit einem Maximum im
(Spat)Winter und den niedrigsten Werten
im Sommer. In Stadten sind die saisonalen
Schwankungen weniger ausgepragt [Dann
& Wang, 1995; Fuselli et al., 1995].

Das BTEX-Immissionsprofil in StraBentun-
nels und an verkehrsnahen Standorten
stimmt meist gut mit dem BTEX-
Emissionsprofil von Kfz-Abgasen Uberein
[Haszpra & Szilagyi, 1994; Guicherit, 1997].
Die BTEX-Zusammensetzung verkehrsbe-
lasteter GroBstadtluft in den USA, Japan
und Mitteleuropa unterscheidet sich nur ge-
ringflgig (Tabelle 1) [Haszpra et al., 1991]
und ist im Verlauf der vergangenen 20 Jah-
re bemerkenswert konstant geblieben [Gui-
cherit, 1997].

In Baden-Wrttemberg betrugen die Streu-
ungen der monatlichen Mittelwerte von dis-
kontinuierlichen Messungen an 37 Orten fir
Benzol im Jahr 1998 0,4 bis 14,3 pg/m®
[LfU, 1998].

7.24 Trend

In der BRD sollen die Verbreitung von Pkw
mit 3-Wege-Katalysatoren sowie die weite-
re Reduktion des Benzol-Gehaltes im Otto-
Kraftstoff nach Prognosen von Metz [1990]
bis zum Jahr 2000 zu einem deutlichen
Rickgang der Benzol-Emissionen aus Pkw
auf weniger als 1 000 Tonnen/Jahr, d.h. um
71% gegeniber 1989 (4 200 Tonnen/Jahr),
und zu einem weiteren Rickgang auf ca.
500 Tonnen/Jahr im Jahr 2010 fihren.
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Tab. 1: Relative Zusammensetzung (Immissions-Profil in pg/m®) der BTEX-Aromaten
in verkehrsbelasteter GroBstadtluft [Haszpra et al., 1991]

BTEX- Minchen* | ~ Wien Budapest Harwell 15 US- Tokyo

Komponente 1993 Osterreich | Ungarn | GroBbritan- | GroBstadte | Japan

1986 1987-89 | nien, 1988 1985 1985
Benzol 10 20 20 18 17 - 27 13
Toluol 18 39 39 37 31-45 49
Ethylbenzol 4 8 8 11 7-15 13
m/p-Xylol 10 23 23 21 15-25 17
o-Xylol 5 10 10 13 6-15 8

* Mittelwert von 2 Standorten in der Minchner Innenstadt ohne direkte StraBennahe (berechnet nach

Rappengliick & Fabian, 1998).

Innerhalb der Europédischen Gemeinschaft
wird ein deutlicher Riickgang der Emissio-
nen an leichtfliichtigen organischen Verbin-
dungen, deren wesentliche Bestandteile die
BTEX-Aromaten sind, prognostiziert. Die
erwartete Minderung im Jahr 2000 um 40
bis 60% gegeniber dem Stand 1985 soll
durch die technische Weiterentwicklung der
Motoren- und Abgasreinigungstechnik so-
wie durch ein verandertes Verkehrsverhal-
ten im européischen und nationalen Rah-
men erreicht werden [Samaras & Zierock,
1994].

Das Zutreffen dieser Prognosen lasst sich
im Ansatz schon aus Tabelle 1 ablesen
durch Vergleich der im Oktober 1993 in
Minchen gemessenen Werte mit den alte-
ren Werten der folgenden Spalten.

Da die emissionsmindernden MaBnahmen
durch ein gestiegenes Verkehrsautkommen
teilweise kompensiert wurden, sind weitere
Anstrengungen  (Aktivkohlekanister, Ent-
wicklung sparsamerer Motoren, verkehrspo-
litische MaBnahmen zur Reduzierung des
AbgasausstoBes) angebracht [Boehnke et
al., 1997].

7.3 Wirkungen

7.3.1 Humantoxizitat

Lebensgefahrliche akute Benzol-Vergif-
tungen treten bei Einwirkung von ca. 25
000 mg/m°® Uber eine Expositionsdauer von

ca. % h auf. Konzentrationen in dieser Ho6-
he kommen in der allgemeinen Umwelt
nicht vor und sind auch am Arbeitsplatz
(durch Unfalle) sehr selten. Die Symptome
(Fieber, Sehstérungen bis zu vorliberge-
hender Erblindung, Arrhythmien, Pulsbe-
schleunigung, Erbrechen, Zittern der Ex-
tremitdten und tonisch-klonische Krampfe)
zeigen eine Funktionsbeeintrachtigung des
zentralen Nervensystems an. Wird das Un-
fallopfer aus dem gefahrdeten Bereich ent-
fernt, so ist die Vergiftung reversibel, und
es kommt zu keiner nachfolgenden Bilut-
bildveranderung.

Eine chronische Benzolvergiftung schadigt
dagegen das hamatopoetische System im
Knochenmark und l6st Veranderungen im
peripheren Blutbild aus, die sowohl die ro-
ten und die weiBen Blutzellen als auch die
Blutplattchen betreffen. Die Symptomatik
variiert je nach der Uberwiegend geschéadig-
ten Zellreihe. Vermutlich wegen der gerin-
gen Lebensdauer der Thrombozyten von 10
Tagen sind Thrombozytopenien mit erhdh-
ter Blutungsneigung am haufigsten be-
schrieben. Eines der bekanntesten Symp-
tome einer chronischen Benzolvergiftung ist
eine Panzytopenie (Verminderung aller
Blutzellen), die wegen der starkeren Ver-
minderung der Granulozytenzahl haufig von
einer relativen Lymphozytose begleitet ist.
Eine Anamie tritt erst spater auf und kann
mit einem bis zu 5-fach vergréBerten Volu-
men der Erythrozyten einhergehen.
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Am kritischsten ist jedoch die karzinogene
Wirkung des Benzols zu bewerten. Aus
Ubersichtsartikeln der IARC (International
Agency for Research on Cancer) ist zu ent-
nehmen, dass Benzol beim Menschen mit
einem dosisabhdngigen Anstieg aller
lymphatischen und hamatopoetischen Ne-
oplasien in Verbindung gebracht wird. "Da-
mit gehort Benzol zu den wenigen Schad-
stoffen, bei denen eine kanzerogene Wir-
kung (Leukadmie) durch epidemiologische
Untersuchungen an entsprechend belaste-
ten Arbeitnehmern festgestellt worden ist,
und zwar schon vor mehr als 50 Jahren. Ein
Versuchstiermodell, das die kanzerogene
Wirkung von Benzol anzeigt und das be-
sonders zur Aufklarung des Wirkungsme-
chanismus von Benzol benétigt wird, ist da-
gegen erst vor wenigen Jahren beschrieben
worden” [Heinrich, 1995]. In Mutageni-
tatstests zeigt Benzol sich eher als chromo-
somenschadigend, wahrend bakterielle
Testsysteme, die Schadigungen der Pri-
marstruktur der DNS anzeigen, nicht an-
sprechen.

Epidemiologische Krebsstudien ergaben
Schéatzungen fir das “unit risk’ einer le-
benslangen Exposition gegeniiber 1 pug/m®
an Benzol, die zwischen 3 x 10® und 30 x
10 liegen. Die WHO gibt in ihren Luftquali-
tatsrichtlinien von 1987 ein Risiko von 4 x
10 an, wahrend nach neueren Daten ein
hoherer Wert von 10 x 10° eher wahr-
scheinlich ist. Sowohl der LAI als auch Ba-
den-Wirttemberg in seiner “Verwaltungs-
vorschrift Orientierungswerte” (VwV) bezie-
hen sich auf das von der WHO errechnete
"unit risk” von 4 x 10°®. In der Konzentration
weichen diese beiden Empfehlungen je-
doch voneinander ab, da der LAI-Wert von
2,5 pg/m3 einem zumutbaren Risiko von
10° entspricht, wahrend die VwV Baden-
Wirttembergs der Minimierungsstrategie
folgt und mit 1 ug/m® quasi den Hintergrund
in landlichen Gebieten zugrundelegt, der
einem Risiko von 4-10° entspricht [Eik-
mann, 1992; Jaroni & v.d. Trenck, 1995].

Eine krebserzeugende Wirkung von Xylol
und Toluol beim Menschen gilt nach Rippen
[1996] als unwahrscheinlich. Allerdings
fuhrte Toluol in Versuchen mit Ratten zu
Chromosomenschaden im Knochenmark
und zur Leukose.

7.3.2 Wirkungen auf Tiere

Insgesamt sind die Wirkungen von BTEX-
Aromaten auf freilebende Tiere noch unge-
nigend erforscht.

Wie beim Menschen wirkt Benzol auch bei
Saugetieren karzinogen sowie in kleinsten
Mengen knochenmarksschadigend. Bei
Saugetieren ruft Benzol gentoxische Wir-
kungen und chromosomale Veranderungen
hervor, was z.B. in Blut- und Knochenzellen
exponierter Ratten beobachtet wurde [Rip-
pen 1996].

7.3.3 Wirkungen auf Pflanzen

Die Wirkungen der BTEX-Aromaten auf
Pflanzen gelten allgemein als wenig unter-
sucht; so dass es sich als schwierig erweist,
ausreichend sichere Erkenntnisse abzulei-
ten [Schulze & Stix, 1990].

AUFNAHME UND VERTEILUNG

Die Aufnahme von Benzol in Pflanzen voll-
zieht sich - auch bei Benzol-Belastungen
des Bodens - vorwiegend Uber den Aus-
tausch Luft-Blatt. Dabei wird die Aus-
tauschrate maBgeblich durch den Off-
nungszustand der Spaltéffnungen und die
Transpirationsrate bestimmt [Behrendt &
Briggemann, 1994; Jen et al., 1995].

Nach Untersuchungen von Behrendt &
Briggemann [1994] stellt sich zwischen
Atmosphéare und Pflanzenorganen inner-
halb weniger Stunden ein FlieBgleichge-
wicht ein. Demgegentber leiten Keymeulen
et al. [1995] aus Begasungsversuchen mit
Toluol deutlich langere Zeitspannen von
mehreren Wochen zur Gleichgewichtsein-
stellung ab, wobei 2 Kompartimente, die
unbelebte Wachsschicht von Blattern bzw.
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Nadeln (Cuticula) und das eigentliche Blatt-
bzw. Nadelgewebe, den Zeitverlauf der Ver-
teilung und Akkumulation von BTEX-
Aromaten bestimmen.

Von den BTEX-Aromaten kénnen Xylol und
- in geringerem Umfang auch Ethylbenzol -
als natlrliche Bestandteile in Pflanzenblat-
tern mit einem Anteil von ca. 1% an den
leichtflichtigen organischen Inhaltsstoffen
vorkommen [Metcalf, 1987]. Toluol tritt als
natlrlicher Aromastoff in Chinakohl und in
verschiedenen Obstarten, z.B. in den
Frichten von Mirabellen in Anteilen von
0,45 bis 1,05% am Gesamtgehalt der Aro-
mastoffe auf [Herrmann, 1991; Siegl et al.,
1997]. Toluol und Ethylbenzol wirken in
Blattern des Olivenbaums als Lockstoffe fir
die Oliven-Fruchtfliege und haben damit er-
hebliche Okologische Bedeutung [Scarpati
et al., 1993].

WIRKUNGSMECHANISMEN

Die Cuticula von Blattern und Nadeln wird
durch Einwirkung von Benzol und Xylol in-
nerhalb weniger Tage mikroskopisch sicht-
bar schwer geschéadigt. Dies geschieht vor-
wiegend im Bereich der Spaltéffnungen,
wodurch es zum Verschluss der Spaltoff-
nungen und weiteren nekrotischen Folge-
schaden kommen kann [Sauter & Pambor,
1989].

Innerhalb von Pflanzen wird Benzol mit ei-
ner Halbwertszeit von 1,6 Tagen relativ
rasch umgewandelt bzw. abgebaut [Beh-
rendt & Briiggemann, 1994].

SCHADSTOFFANREICHERUNGEN UND REAK-
TIONEN

Eine volumenbezogene Anreicherung von
Benzol aus der Atmosphéare in oberirdische
Pflanzenteile erfolgt Modellrechnungen zu-
folge auf das ca. 10- bis 11-fache. Aus ei-
ner Immissionskonzentration von 1 ug/m®
resultiert (bei einer mittleren Dichte eines
Blattes von 0,5 g/cm®) eine Benzolkonzent-
ration von rund 21 ug/kg Frischgewicht. In
Stamm und Friichten liegt die Benzolanrei-

cherung um eine GréBenordnung niedriger
[Behrendt & Briggemann, 1994]. Keymeu-
len et al., [1993] ermittelten demgegentber
unter realen Immissionsbedingungen fir
Nadeln der Douglas-Tanne Gehalte an
BTEX-Aromaten, die mit 4 und 13 pg/g
Trockengewicht fir Toluol und Ethylbenzol
sowie 25 bis 42 pg/g Trockengewicht fir
m+p-Xylol deutlich héher lagen. Diese
BTEX-Konzentrationen stellten sich erst
nach mehreren Tagen bzw. Wochen, bei
héherem Belastungsniveau erst nach meh-
reren Monaten Belastungsdauer ein. Aus
diesen Untersuchungen errechnen sich vo-
lumenbezogene Bioakkumulationsfaktoren
(auf  Trockensubstanz-Basis) zwischen
27 000 und 32 000 fir Toluol und 123 000
und 470 000 fur Ethylbenzol und Xylole.

Aufgrund ihrer Fettléslichkeit und der Nei-
gung, sich in Fetten anzureichern (Lipophi-
lie) kénnen sich BTEX-Aromaten in Pflan-
zenorganen und damit potentiell auch in
pflanzlichen Nahrungsmitteln in Abh&ngig-
keit von deren Ol- bzw. Fettgehalt anrei-
chern. Die héchsten Gehalte an BTEX-
Aromaten wurden bisher in Petersilien-
Blattern (1,89 ug m-/p-Xylol /g Trocken-
substanz) sowie in  Orangenschalen
(0,77 ug Toluol /g Trockensubstanz) ge-
funden. Im Fruchtfleisch liegen die BTEX-
Konzentrationen - falls UOberhaupt nach-
weisbar - stets niedriger als in der Frucht-
schale. Die mittlere tégliche Aufnahme an
BTEX-Aromaten (ber Obst und Gemdise
wurde auf ca. 15,6 ug geschatzt, wobei die
Einzelkomponenten Toluol (ca. 10,3 ug)
und m-/p-Xylol (ca. 4,1 ug) deutlich Uber-
wiegen. Eine vollstdndige Abschétzung der
BTEX-Aufnahme Uber Nahrungsmittel so-
wie eine Bewertung dieses Aufnahmepfa-
des im Vergleich zu anderen Belastungs-
pfaden steht noch aus [Gorna-Binkul et al.,
1996].

Ein flissiges BTEX-Gemisch (Benzol:
52%; Toluol: 28%; Ethylbenzol: 5%; 3 Xylol-
Isomere: je 5%), das dem wasserldslichen
Anteil von Standard-Benzin entspricht, wirkt
in Konzentrationen bis zu 48 mg/l auf
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Grunalgen (Selenastrum capricornutum)
wachstumshemmend, t6tet sie jedoch nicht
ab [Herman et al., 1991]. Die Anreicherung
der BTEX-Aromaten in Algenzellen ist di-
rekt vom n-Octanol/Wasser-Verteilungs-
koeffizienten (als MaB der Fettldslichkeit)
abhangig und steigt in folgender Reihenfol-
ge an:

Benzol < Toluol < Ethylbenzol < Xylole

Aufgrund der biologischen und photoche-
mischen Abbaubarkeit schlieBen Grinhage
und Jager [1994] die Gefahr der Akkumula-

tion von Benzol, Toluol und Xylol in Pflan-
zen aus. Akute pflanzenschadigende Wir-
kungen werden bei umweltrelevanten Kon-
zentrationen dieser Verbindungen als wenig
wahrscheinlich angesehen.

Fir das Pflanzenwachstum wichtige mikro-
biologische Prozesse im Stickstoffkreislauf
des Bodens werden durch Toluol-
Verunreinigungen im Boden in der GroBen-
ordnung von 100 bis 200 pg/ml Bodenvo-
lumen nachhaltig gestort [Fuller & Scow,
1996].
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8 Ethylen (Ethen)

8.1 Zusammenfassung

WIRKUNGEN

In der nebenstehenden Abbildung sind die Wir-
kungsbandbreiten der Belastungssituation ge-
genubergestellt.

Humantoxizitat

Ethylen ist nicht akut toxisch; jedoch wird es
beim Einatmen in Ethylenoxid umgewandelt.
Dieses besitzt ein erhebliches mutagenes und
karzinogenes Potential. Es ist bei aktuellen Im-
missionskonzentrationen in verkehrsbelasteter
Umgebung als Risikofaktor anzusehen. Eine
Konzentration von 6 ug Ethylen pro m?® Luft ent-
spricht einem lebenszeitlichen Krebsrisiko von
1,4x10°,

Pflanzen

Die anthropogen bedingten Ethylen-
Konzentrationen kdnnen in Ballungsrdumen die
Schéadigungsschwelle empfindlicher Pflanzen
Uberschreiten, die dann mit Blitenfall, Wuchs-
und Entwicklungsveranderungen reagieren.

Im Bereich immissionsrelevanter Konzentratio-
nen ist das pflanzenschédigende Potential von
Ethylen rund 8-fach hdher einzuschatzen als
das von Schwefeldioxid.

BELASTUNGSSITUATION

Emission

Bei Ethylen Uberwiegen naturliche Emissions-
quellen. Der Emissionsanteil des Kfz-Verkehrs
ist nur in Ballungsrdumen nennenswert, erreicht
dort aber deutlich erhéhte Konzentrationen. Bei
einer relativ kurzen Lebensdauer in der Luft
tragt Ethylen wesentlich zur Ozonbildung bei.

Fir Baden-Wiirttemberg wurde fiir 1988 die
Gesamtmasse der aus dem StraBenverkehr e-
mittierten flichtigen organischen Verbindungen
mit 104 000 t/Jahr geschéatzt. Hieran hat Ethylen
mit ca. 6 900 t/Jahr einen Anteil von 6,6% .

Als Verbrennungsprodukt tritt Ethylen im Abgas
von Verbrennungsmotoren in nennenswerten
Konzentrationen bzw. Anteilen von 600 - 1200
mg/m® bzw. 6 - 10%, z.T. auch bis zu 15-18%,
der gesamten organischen Emissionen auf.
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Die Bezeichnungen H, P und L entstammen der Risiko-Kennlinie (v.d. Trenck et al., 1993a,
b; v.d. Trenck & Jaroni, 1998).

H = Hintergrund - vernachlassigbares Risiko, P = Prifwert, der chronisch toxische Wirkungen ge-
rade ausschlieBt - tolerierbares Risiko, L = Letalkonzentration bei kurzzeitiger, akuter Exposition -
extremes Risiko.
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Tab. 1

Grenz-, Richt- und Orientierungswerte

Bedeutung fir die menschliche Gesundheit erlangt Ethylen weniger durch die direkte Einwirkung, als durch die
Umwandlung eingeatmeten Ethylens in Ethylenoxid. Ethylenoxid besitzt ein erhebliches mutagenes und karzino-
genes Potential und ist bei aktuellen Immissionskonzentrationen in verkehrsbelasteter Umgebung als Risikofak-
tor anzusehen [Térnqvist, 1994; Térnqvist & Ehrenberg, 1994].

Ethylen

Parameter Konzentration | Zeitbezug Erlauterung Quelle

pg/m®
Baden-Wirttemberg
Orientierungswerte BW
H-L Hintergrundwert v.d. Trenck
. 6 .. .. & Jaroni,
P-L (Krebsrisiko 1,4x10™) Prifwert (Krebsrisiko 1999
1,4x107)
L-L 970 g/m* letale Konzentration
Umgebungsluft Schwarz- 1,9 Wochenmittelwert Bruckmann,
wald (Reinluftgebiet) 1986
Bundesrepublik Deutschland
Umgebungsluft Reinluftge- 0,1-1,9 1977-84 Wagner et
biete, BRD al., 1989
Umgebungsluft Mittelge- 0,1-4,0 1966-84 Wagner et
birge (Eifel, Eggegebirge, al., 1989
Taunus, Schwarzwald,
BRD
Umgebungsluft landliche 0,5-5 1988/89 UBA 1989
Gebiete, BRD
Umgebungsluft stadtische 5-30 1988/89 UBA 1989
Gebiete, BRD
Umgebungsluft stadtische 2-31 1977-84 Wagner et
Gebiete, BRD al., 1989
Umgebungsluft direkter 31,4-814 1977-84 Wagner et
Verkehrseinfluss, BRD al., 1989
Umgebungsluft Stadtgebiet 314 Halbjahresmittelwert Bruckmann,
Berlin, verkehrsnah 1986
Umgebungsluft 0,05 - 78,7 1975-77 Wagner et
Berlin (West) al., 1989
Umgebungsluft 12,1 Marz - Juli | Minimum: 1,1 pg/m® Prechtl &
Stadtzentrum, verkehrsnah 1991 Maximum 97,0 pg/m® Rabl, 1992
Munchen, Bayern . ..
typische Tagesgange

entsprechend dem Kfz-
Verkehrsaufkommen
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8.2 Chemie, Emission und Im-
mission

8.2.1 Chemie

Die mittlere Lebensdauer von Ethylen in der
Atmosphére betragt 2 bis 4 Tage. Wesent-
licher Abbaumechanismus ist die Reaktion
mit OH-Radikalen (89%); zu einem geringe-
ren Anteil (8%) tragt die Reaktion mit Ozon
zum atmosphéarischen Abbau bei [Sawada
& Totsuka, 1986].

Ethylen weist, wie die anderen kurzkettigen
Alkene, ein deutlich hdheres Ozonbildungs-
potential (MIR, maximum incremental reac-
tivity) auf als die entsprechenden Alkane.
Mit 7,4 mg O3 / mg C,H, liegt der MIR-Wert
ahnlich hoch wie z.B. fir Xylol [Finlayson-
Pitts & Pitts, 1993; Carter, 1994]. Durch
seine atmosphdrische Reaktivitdt und den
mengenmaBig hohen Anteil in Kfz-Abgasen
bedingt tragt Ethylen mit ca. 20% maBgeb-
lich zur Gesamtreaktivitdt von Kfz-Emis-
sionen bei [Yang & Milfold, 1996].

Die besondere Bedeutung von Ethylen liegt
darin, dass diese gasférmige ungesattigte
Kohlenwasserstoffverbindung einerseits ei-
ne quantitativ bedeutsame Luftverunreini-
gung insbesondere in verkehrsreichen Bal-
lungsrdumen ist, andererseits als eine hor-
monell wirksame Substanz von Pflanzen
selbst synthetisiert und freigesetzt wird und
zugleich in héheren Konzentrationen stark
pflanzenschadigend (phytotoxisch) wirkt.

8.2.2 Emission

Weltweit wird die Freisetzung von Ethylen
auf jahrlich 18-45 Millionen Tonnen ge-
schatzt (Stand 1984), wovon rund 3/4 aus
natdrlichen Quellen, vorwiegend aus ter-
restrischen Okosystemen, stammen.

Durch menschliche Aktivitaten bedingt wer-
den weltweit etwa 9 Millionen Tonnen Ethy-
len pro Jahr emittiert. Den deutlich groBten
Anteil hierzu tragt die Biomasseverbren-
nung z.B. durch Brandrodung bei (77%). In

industrialisierten Regionen werden die E-
thylenemissionen von der Nutzung fossiler
Energietrager (Erdélprodukte, Kohle) domi-
niert, die weltweit rund 21% zum anthropo-
gen bedingten Ethylenaussto3 beitragen
[Sawada & Totsuka, 1986].

Fir Baden-Wirttemberg wurde fir 1988 die
Gesamtmasse der aus dem StraBenverkehr
emittierten flichtigen organischen Verbin-
dungen (VOC) mit 104 000 t/Jahr ge-
schéatzt. Hieran hat Ethylen mit ca. 6 900
t/Jahr einen Anteil von 6,6% [VOC-
Landeskommission  Baden-Wrttemberg,
1992].

ETHYLEN-EMISSIONEN DES KFZ-VERKEHRS

Ethylen findet sich im Ottokraftstoff nur in
geringen Spuren (<0,01%) und spielt damit
in der Zusammensetzung flichtiger Koh-
lenwasserstoffe aus Verdunstungs- und
Tankverlusten keine Rolle [Henry et al,
1994; Conner et al,, 1995]. Als Verbren-
nungsprodukt tritt Ethylen im Abgas von
Verbrennungsmotoren dagegen in nen-
nenswerten Konzentrationen bzw. Anteilen
von 600 - 1200 mg/m® bzw. 6 - 10%, z.T.
auch bis zu 15-18%, der gesamten organi-
schen Emissionen auf [Debus et al., 1989;
Harley et al, 1992; Scheff & Wadden,
1993; Kenski et al., 1995; Mukund et al.,
1996]. Fir 1983 geben Field et al. [1992]
den Ethylen-Anteil an den Gesamt-
emissionen organischer Verbindungen aus
Kfz-Verbrennungsmotoren in GroBbritan-
nien mit 8-9% an [Conner et al., 1995].

Mit der Umsetzung emissionsgeminderter
Motorenkonzepte wurde in den USA bereits
im Verlauf der 70er und 80er Jahre ein
Rickgang des Ethylen-Anteils an der orga-
nischen Gesamtemission sowie eine deutli-
che Minderung der Emissionsfaktoren fir
Ethylen (in mg/km) erzielt [Sigsby et al.,
1987; Fuijita et al., 1994]

Im Gegensatz zu den meisten anderen or-
ganischen Emissionsbestandteilen steigt
der relative Anteil von Ethylen (normiert zu
Toluol) mit zunehmender Motorleistung
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bzw. Fahrgeschwindigkeit an [Léfgren &
Petersson, 1992; Guicherit, 1997].
WEITERE EMISSIONSQUELLEN FUR

ETHYLEN

In den Verbrennungsabgasen von Strahl-
triebwerken kommerzieller Flugzeuge liegt
der Ethylen-Anteil an den Gesamtemissio-
nen organischer Verbindungen mit rund
17% deutlich héher als in Emissionen von
Verbrennungsmotoren [Harley et al., 1992].

Weitere Emissionsquellen fur Ethylen sind
Erdol-Raffinerien und die Herstellung von
Polyethylen [Kenski et al., 1995].

8.2.3 Immission

Ethylen-Konzentrationen in Reinluftgebieten
der Erde (Polarregionen, Ozeane) liegen im
Bereich von 0,1 bis 0,8 ug/m®. In Mitteleu-
ropa bzw. der BRD wurden in den 70er und
80er Jahren in ballungsraumfernen Gebie-
ten bzw. in den Mittelgebirgen Konzentrati-
onen zwischen 0,1 und 5,0 pg/m*> gemes-
sen. In den USA ergaben Messungen in
den 90er Jahren in landlichen Regionen E-
thylen-Konzentrationen zwischen 0,4 und
3,1 ug/m°. Generell folgen die Ethylen-
Konzentrationen einem ausgepragten Jah-
resgang mit den héchsten Werten im Win-
ter und niedrigen Werten im Sommer
(Nordhalbkugel).

Im Bereich stadtischer Ballungsraume mit
hohem Verkehrsaufkommen liegen die E-
thylen-Konzentrationen meist mehr als eine
GroBenordnung Uber den Werten landlicher
Regionen. In den 70er Jahren wurden in
unmittelbarer StraBenndhe Ethylen-
Konzentrationen von ca. 20 bis 80 ug/m®
(mit kurzzeitigen Spitzenwerten von bis zu
1500 pg/m®, in den USA von bis zu
805 pg/m°) ermittelt.

Als Folge der drastischen Minderung der
Ethylen-Emissionen aus Kfz-Verbrennungs-
motoren wahrend der 80er und friihen 90er
Jahre sind trotz der deutlich gestiegenen
Verkehrsleistung die Ethylen-Imissionskon-

zentrationen in stadtischen Ballungsraumen
wahrend der vergangenen 15 Jahre kon-
stant bis leicht ricklaufig. Ethylen-Immissi-
onskonzentrationen betragen in Innen-
stadten meist zwischen 5 und 30 pg/m°, in
unmittelbarer ~ StraBenndhe  bis ca.
100 pg/m?.

In groBstadtischen Ballungsraumen Nord-
amerikas, Westeuropas und Australiens un-
terscheiden sich die relativen Anteile von
Ethylen am Gesamt-Kohlenwasserstoffge-
halt der Umgebungsluft nur geringflgig
[McLaren et al., 1996b].

8.3 Wirkungen

8.3.1 Wirkungen auf Menschen und
Tiere

Ethylen ist ein Reifungshormon bei Pflan-
zen und wird auch von Saugetieren ein-
schlieBlich dem Menschen endogen gebil-
det. Es zeigt keine akuten Wirkungen und
wurde lange Zeit als inertes Gas angese-
hen. Die narkotisierende Wirkung des E-
thens setzt erst bei sehr hohen Konzentra-
tionen ein. Im Organismus wird es jedoch
im ersten Schritt zu Ethylenoxid (Oxiran)
metabolisiert. Dies ist eine alkylierende,
gentoxische Substanz, die bei Ratte und
Maus kanzerogen wirkt. Als ein Alkylie-
rungsprodukt des Ethylenoxids entsteht
Hydroxyethylvalin am N-terminalen Ende
des menschlichen Hamoglobins [DFG,
19983; Streit, 1992].

Im Rahmen des Humanbiomonitorings
kann Hydroxyethylvalin in den Erythrocyten
gemessen werden und dient als Parameter
einer Belastung mit Ethylenoxid. Zwar ist
die Metabolisierungsgeschwindigkeit von
Ethylen gering, doch kommt es bei einer
Exposition mit Ethylen im Bereich von 50
mg/m® zu einer Belastung des Organismus
entsprechend 1,8 mg/m® an Ethylenoxid,
dem TRK-Wert, der sich in 90 ug Hydroxye-
thylvalin/l Blut auBert. Dieser Wert ist aller-
dings rein technisch abgeleitet. Bei lebens-
langer Einwirkung verursacht eine solche
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Konzentration ein Krebsrisiko von 1,4 x 107
und ist somit kein MaBstab fir ein der all-
gemeinen Umwelt zumutbares Risiko, das
wesentlich niedriger anzusetzen ware
[DFG; 1993, 1998].

Wegen seines erheblichen mutagenen und
kanzerogenen Potentials ist das Ethylen in
aktuellen aus der Verkehrsbelastung resul-
tierenden Immissionskonzentrationen als
Risikofaktor anzusehen. Eine lebenslang
eingeatmete Konzentration von 6 pg/m?® ist
mit einem Risiko von 1,4x10°® verbunden.
Wirkungen der verkehrsbedingten Ethen-
Immission auf freilebende Tiere sind unbe-
kannt [Térnquist, 1994; Térnquist & Ehren-
berg, 1994].

8.3.2 Wirkungen auf Pflanzen

Die Sonderstellung von Ethylen als Pflan-
zenhormon und zugleich als Luftschadstoff
mit hohem Pflanzenschadigungspotential
bedingt, dass sich Ethylenwirkungen an
Pflanzen in einer Vielzahl von Veranderun-
gen und Schadigungssymptomen &uBern.

Als Phytohormon spielt Ethylen eine
Schlisselrolle in zahlreichen Entwicklungs-
prozessen hdherer Pflanzen, z.B. bei der
Samenkeimung und der Keimlingsentwick-
lung, dem differenzierten Sprosswachstum
(z.B. Ausbildung von Sprossknollen) und
der Steuerung der Knospenaktivitat, der
vorzeitigen Alterung (Seneszenz), dem Ab-
wurf von Blattern und Bliten sowie bei
Fruchtansatz und Fruchtreifung [Pen-
dergrass et al., 1976; Zobel & Roberts,
1978; Vreugdenhil et al., 1984; Yeang &
Hillman, 1984; Porat et al., 1993; Woltering,
1996; Buchanan-Wollaston, 1997; Dolan,
1997; Rahemi et al., 1997]. Die Bildungsra-
te und Konzentration von Ethylen unterliegt
im Entwicklungsverlauf der Pflanze erhebli-
chen Schwankungen und variiert zwischen
den verschiedenen Pflanzenorganen z.T.
erheblich [Debus et al., 1989].

Eine zentrale Bedeutung hat Ethylen auch
im Reaktionsgeschehen von Pflanzen auf

verschiedene &auBere Einflisse wie z.B.
mechanischen Stress oder Verletzungen,
Kalte, Trockenheit, Uberstauung, Schéad-
lings- oder Krankheitsbefall oder durch Luft-
oder Bodenverunreinigungen verursachten
Stress [Rodecap & Tingey, 1981; Siegel et
al., 1984; Pell, 1988; Wang, 1989; Schwab
et al., 1993; van den Driessche & Lange-
bartels, 1994; Jobling & McGlasson, 1995;
Voesenek & Blom, 1996; Garty et al., 1997;
Pell et al., 1997]. Eine erhbhte Ethylen-
Produktion und -Freisetzung setzt zeitlich
deutlich friher ein als sichtbare Schadi-
gungssymptome. Haufig reagiert die Ethy-
lenfreisetzung empfindlicher, d.h. unterhalb
der Wirkungsschwelle sichtbarer Schadi-
gungen [Tingey et al., 1978]. Pflanzensor-
ten mit hoher Empfindlichkeit gegeniber
Luftverunreinigungen (z.B. Ozon) weisen
meist eine hdhere Ethylen-Produktion auf
als weniger empfindliche Sorten derselben
Pflanzenart [Wellourn & Wellburn, 1996].
Die Auslésung enzymatischer Schutzme-
chanismen gegentber Luftverunreinigun-
gen wie z.B. Ozon wird im wesentlichen
durch Ethylen vermittelt [Mehlhorn, 1990;
Mehlhorn et al., 1991].

Im Bereich niedriger, immissionsrelevanter
Konzentrationen ist das pflanzenschadi-
gende Potential von Ethylen rund 8-fach
héher einzuschatzen als das von Schwefel-
dioxid SO, [van Haut et al., 1979].

Empfindlichste pflanzliche Reaktionen auf
Ethylen sind in der Entwicklung von Bllten
und Frichten zu beobachten. Fehlentwick-
lung und Verlust von Blitenknospen, ge-
stérte Blutenentwicklung, Entférbung, vor-
zeitiges Welken und vorzeitiges Absterben
der Blutenblétter werden an empfindlichen
Pflanzenarten bei Ethylen-Konzentrationen
beobachtet.

Blattverkrimmungen, sogenannte  Epi-
nastie, durch unterschiedliches Zellwachs-
tum der Blattober- und -unterseite treten in-
folge von hohen Ethylenimmissionen bei
zahlreichen Pflanzenarten auf. Biomasse-
und Ertragsverluste bei Ethylen-
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Konzentrationen derselben GréBenordnung
werden unter Freilandbedingungen auf-
grund unterschiedlicher Wuchsbedingun-
gen und fehlender (belastungsfreier) Kon-
trollpflanzen selten registriert [Nobel &
Finkbeiner, 1986; Debus et al., 1989].

Demgegentber konnten Wirkungen auf
Bliten und Blitenknospen auch unter rea-
len Bedingungen im Nahbereich stark be-
fahrender StraBen wiederholt beobachtet
und als Ethylenwirkungen interpretiert wer-
den.
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Abb. 4: Anteil abgestorbener bzw. abgefallener Blitenknopsen und mittlerer Bliitendurchmesser bei Petunie in Abhangig-
keit von der Entfernung zu einer verkehrsreichen StraBBe [Daten von Pleijel et al., 1994].
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9 Partikulare Emissionen (Feinstaub, DieselruB)

9.1 Zusammenfassung

WIRKUNGEN

In der nebenstehenden Abbildung sind die Wir-
kungsbandbreiten der Belastungssituation ge-
genubergestellt.

Humantoxizitat

Der Partikelgehalt in der bodennahen Atmo-
sphéare ist unter toxikologischen Gesichtspunk-
ten von Bedeutung, da insbesondere der Frakti-
on sehr kleiner, lungengéngiger Partikel ein er-
hebliches krebserzeugendes Potential zuge-
schrieben wird. Die gesundheitliche Bewertung
dieser feinen Schwebstdube wird seit Jahren in-
tensiv diskutiert.

Unter den 7 Schadstoffen, die in der LAI-Studie
"Krebsrisiko durch Luftverunreinigungen" bewer-
tet wurden, kommt unter den aktuellen Immissi-
onsverhaltnissen der Fraktion der RuBpartikel
des Schwebstaubes mit einem relativen Risiko-
anteil von rund 50% das deutlich gréBte Risiko-
potential zu. Dem Dieselruf3 wird ein Krebsrisiko
von 7x10° pro pg/m?® zugeschrieben (unit-risk).

Okosystemare Wirkungen

In der Umgebung unbefestigter StraBen mit ho-
her Staubemission (trotz geringen Verkehrs-
aufkommens) kdénnen sich langfristig tiefgreifen-
de Veranderungen in der Artenzusammenset-
zung der naturlichen bzw. naturnahen Vegetati-
on vollziehen.

Pflanzen

Die Belastungen der Vegetation durch Staube
héngt von deren PartikelgroBe und der stoffli-
chen Zusammensetzung ab. Generell wird die
Bildung von Blattmasse wéahrend der Pflanzen-
entwicklung unter Staubbelastung vermindert.
Durch zusatzliche Wassergaben kann diese
Minderung der Blattflachenbildung wieder aus-
geglichen werden.

BELASTUNGSSITUATION

Trend

Das Emissionsaufkommen des StraBenverkehrs
in der BRD ist mit 41 000 Tonnen (1990) und
42000 Tonnen (1994) praktisch konstant
geblieben; der Anteil dieser Quellengruppe ist
damit von 2,0% auf 5,5% angewachsen. Domi-
nierende Quellen verkehrsbedingter Partikel-
emissionen sind Dieselfahrzeuge.

Technische Emissionsminderungen im Bereich
des Nutzfahrzeugverkehrs sind durch die ge-
stiegene  Transportleistung  Uberkompensiert
worden, was zu einer Erhdhung der Partikel-
emissionen in der BRD in diesem Verkehrssek-
tor um +11% von 1990 bis 1994 geflhrt hat.

Abschatzungen fir Baden-Wrttemberg ergeben
fir den Zeitraum von 1995 bis 2000 fir die Par-
tikelemissionen eine wahrscheinliche Minderung
von ca. 34% und flr den DieselruB3 von ca. 33%.

Emission

In Baden-Wirttemberg betrug der Anteil des
Verkehrs am Gesamtaufkommen der Staub-
Emissionen ca. 31% (Stand 1995). Daran sind
die schweren Nutzfahrzeuge mit etwa 57% be-
teiligt, bei einem Fahrleistungsanteil von nur 7%.

In Baden-Wirttemberg betrug der Anteil des
StraBenverkehrs am Gesamtaufkommen der
DieselruB-Emissionen mit etwa 2.350t ca. 85%
(Stand 1995)

Immission

Neben den regionalen Emissionen haben offen-
sichtlich Ferntransporte, auch aus natdrlichen
Quellen, einen nicht zu unterschatzenden Anteil
an den Partikel-lmmissionen.

Der Arbeitskreis "§ 40 Abs. 2 BImSchG" hat in
einem Bericht die derzeitige Situation an Stra-
Benabschnitten mit hohem Verkehrsaufkommen
in Deutschland zusammengestellt.

Die weitaus haufigsten Uberschreitungen traten
beim RufB auf. Die zeitliche Entwicklung zeigt,
dass hier auch in Zukunft mit haufigen Uber-
schreitungen des Prifwertes von 8 pg/m3 zu
rechnen ist.
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Diegslruf Dicsolruf

Die Bezeichnungen H, P und L entstammen der Risiko-Kennlinie (v.d. Trenck et al., 1993a,
b; v.d. Trenck & Jaroni, 1998). H = Hintergrund - vernachlassigbares Risiko, P = Prifwert,
der chronisch toxische Wirkungen gerade ausschlieB3t - tolerierbares Risiko, L = Letalkon-
zentration bei kurzzeitiger, akuter Exposition - extremes Risiko.
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Tab.1: Grenz-, Richt- und Orientierungswerte fiir DieselruB

Schutzziel Zeitbezug, Konzentration Quelle

Definition (ug/m®)

Leit- , Orientierungs- und Zielwerte
Orientierungswerte BW (Mensch) v.d. Trenck &
H-L Hintergrundwert 1 Jaroni, 1999
P-L (Krebsrisiko von 7x1 0'5) Priifwert 1
Prifwert Jahresmittelwert 8 23. BImSchV
menschliche Gesundheit
Zielwert Jahresmittelwert 1,5 Krebsrisiko-

Anteil am Gesamtrisiko von 7 Luftschadstoffen: ca.
50 %)

studie des LAl
(1992)

Tab. 2: Grenz-, Richt- und Orientierungswerte fiir Schwebstaub

Schutzziel Zeitbezug, Konzentration Quelle

Definition (ug/m®)
rechtsverbindliche Grenzwerte
Immissionswert IW 1 150 TA Luft
menschliche Gesundheit IW 2 300
Immissionswert arithmetisches Mittel 150 22. BImSchV
menschliche Gesundheit 95.Perzentil 300
Maximale Konzentration am Arbeitsplatz alveolengangiger Anteil 1500 DFG, 1998
Maximale Konzentration am Arbeitsplatz einatembarer Anteil 4000 DFG, 1998
Leit- , Orientierungs- und Zielwerte
Orientierungswerte BW (Mensch) v.d. Trenck &
H-L Hintergrundwert 20 Jaroni, 1999
P-L Prafwert 75
Maximale Immissionskonzentration (MIK) | 1-Stundenmittelwert 500 VDI-Richtlinie
zum Schutz des Menschen 24-Stundenmittelwert 250 2310 Blatt 19
1-Jahresmittelwert 75

*hachstens fir 24 Stunden, bei langerer Uberschreitung : 150 pg/m®




76 Wirkung von Emissionen des Kfz-Verkehrs © LfU

9.2 Chemie, Emission, Immis-
sion, Deposition und Trend

9.2.1 Chemie

Die unterschiedlichen GréBenfraktionen
luftgetragener Partikel sind nicht nur wegen
ihrer unterschiedlichen Depositionseigen-
schaften - auch im menschlichen Atem-
trakt - von Bedeutung, sondern weisen
auch deutlich unterschiedliche Schadstoff-
gehalte auf. So findet sich in der feinsten
Partikelfraktion (<1 um) der ganz Uberwie-
gende Teil des partikelgebundenen Bleis
[Dannecker et al., 1990; Laskus, 1986].

Unabhéngig von der Frage einer direkten
Partikelwirkung (ohne Berlcksichtigung der
stofflich-chemischen Partikelzusammenset-
zung) werden wirkungsbezogene Untersu-
chungen emittierter bzw. luftgetragener
Partikel groBenteils mit organischen Parti-
kelextrakten, also mit den aus den Partikeln
herausgeldsten, organischen Substanzen,
durchgefihrt [Hadnagy & Seemayer, 1988,
1992]. Die toxischen, meist auch mutage-
nen Wirkungen dieser Partikelextrakte aus
Emissionen und belasteter Umgebungsluft
lassen sich haufig auf bestimmte Stoffgrup-
pen der Partikelextrakte (z.B. PAH und de-
ren Nitro- und Sauerstoff-Verbindungen)
zuriickfihren. Sie lassen einen direkten Zu-
sammenhang zwischen erbgutverandernder
Wirkung und der Héhe der Belastung durch
Luftschadstoffe aus industriellen und ver-
kehrsreichen Ballungsrdumen erkennen
[Barale et al., 1994; Erdinger et al., 1994].
Eine kausale Begrindung fur ein erhéhtes
gesundheitliches Risiko durch Luftverunrei-
nigungen in Ballungsrdumen ist damit je-
doch nicht zwangslaufig gegeben, da die di-
rekte Partikelwirkung in den eingesetzten
Testsystemen nicht erfasst werden kann.

RuB besteht zu rund 70% aus reinem Koh-
lenstoff, zu 24% aus Kohlenwasserstoffen
und zu 2-3% aus Metalloxiden und konden-
sierter Schwefelsdure [Klingenberg et al.,
1992]. Den RuBkern bildet ein unldslicher
Festkérper, an den lésliche Substanzen ge-

bunden sind. Die Verteilung zwischen 16sli-
chen und unléslichen RuBanteilen ist in ho-
hem Umfang von der Leistungsabgabe des
Motors abhéngig [Jing et al., 1996].

Die GrdBenverteilung von DieselruBparti-
keln weist 2 ausgepragte Maxima auf, eines
im Bereich zwischen 0,1 und 0,7 pm, ein
weiteres zwischen 1 und 5 um [Figler et al.,
1996].

9.2.2 Emission

Weltweit werden die anthropogenen Parti-
kelemissionen auf 1 530 Millionen Tonnen
geschéatzt [Levine et al, 1995]. Eine Ab-
grenzung zwischen natirlicher Staubbelas-
tung, die wesentlich von Boden- und Klima-
faktoren abhangt und anthropogenen Quel-
len ist jedoch nicht unproblematisch. Fir die
Bundesrepublik wird fir das Jahr 1994 ein
anthropogen verursachtes Staub-
Emissionsaufkommen von 754 000 Tonnen
angegeben [UBA, 1997].

In Baden-Wirttemberg betrug der Anteil
des Verkehrs am Gesamtautkommen der
Staub-Emissionen ca. 31% (Stand 1995,
[UVM, 1998]). Daran sind die schweren
Nutzfahrzeuge mit etwa 57% beteiligt, bei
einem Fabhrleistungsanteil von nur 7%.

In Baden-Wirttemberg betrug der Anteil
des StraBenverkehrs am Gesamtaufkom-
men der DieselruB-Emissionen mit etwa
2.350t ca. 85% (Stand 1995, [UVM, 1998]).

ANTEIL DES STRASSENVERKEHRS AN
PARTIKEL-EMISSIONEN AUS VERBREN-
NUNGSMOTOREN

An dem Staub-Emissionsaufkommen in der
Bundesrepublik Deutschland hatte der Ver-
kehr 1994 einen Anteil von rund 8,5%; al-
lein auf den StraBenverkehr entfielen an-
nahernd 5,5% der Gesamt-Staubemissio-
nen [UBA, 1997]. In Baden-Wirttemberg
werden dagegen - bei steigender Ten-
denz - mindestens 2/3 der Staubemissio-
nen dem Verkehr zugeschrieben [LfU,
19960D].
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Far Ottomotoren ohne Katalysator ermittel-
ten Hildemann et al. [1991] einen Emissi-
onsfaktor von ca. 60 mg Feinpartikeln je Ki-
lometer Fahrstrecke, wahrend der 3-Wege-
Katalysator die Partikelemission auf ca. 10
mg/km verringert. Den mengenmaBig gréB-
ten Beitrag zu den Partikelemissionen aus
Verbrennungsmotoren leistet der Ruf3, der
aus Dieselmotoren in deutlich héheren An-
teilen emittiert wird als aus Ottomotoren
[Klingenberg & Winneke, 1990].

Fir Diesel-Fahrzeuge errechneten Clarke et
al. [1996] bei einem Verkehrsanteil von 8%
einen Emissionsbeitrag zur Partikelmasse
von 58% und zum RuB von 90%. Aufgrund
konkreter Messungen Kkorrigierten die Auto-
ren die realen Beitrdge des Kfz-Verkehrs zur
Gesamtemission auf 40 bis 50% (Partikel)
und ca. 70% (RuB) [Clarke et al., 1996]. Jor-
gensen [1996] nennt mit 65% Emissionsan-
teil fir Partikel bei einem Diesel-Fahrzeug-
bestand von 15% aller Fahrzeuge vergleich-
bare Zahlen.

Die RuBemission von Dieselmotoren nimmt
mit steigender Drehzahl tendentiell ab, er-
héht sich jedoch mit zunehmender Motor-
last [Hickman & Graham, 1993].

Unmittelbar dem Kfz-Verkehr entstammen
mit dem Abrieb von Reifen und Bremsbela-
gen weitere organische und anorganische
Partikelemissionen [Baumbach, 1993].

Mit dem Einsatz von Rapsdl bzw. Rapsél-
Methylester (RME) als "nachwachsendem
Rohstoff" und damit Alternative bzw. Er-
ganzung zum herkdmmlichen Dieselkraft-
stoff steigen die Partikelemissionen um
267 - 320% gegenlber der Verwendung
von Dieselkraftstoff an, in anderen Testzyk-
len unterschreiten die Partikelemissionen
bei RME-Betrieb die Werte bei Diesel-
Betrieb [Krahl et al., 1994].

9.2.3 Immission

Neben den regionalen Emissionen haben
offensichtlich Ferntransporte, auch aus na-
tdrlichen Quellen, einen nicht zu unter-
schatzenden Anteil an den relativ hohen
Partikel-Immissionen. So betragt die Stau-
bemission in Baden-Wirttemberg nur etwa
1/10 der NO,-Emission bei fast gleichen
Immissionskonzentrationen.

Partikel in der Luft und auf Oberflachen
verkehrsbelasteter Standorte setzen sich
zusammen aus primar emittierten Kompo-
nenten (RufB, Abrieb etc.) sowie aus Erosi-
ons- und Korrosionsprodukten des (stadti-
schen) Umfeldes und aufgewirbeltem, be-
reits sedimentiertem Staub aus zurlcklie-
genden Zeitrdumen [De Miguel et al.,
1997]. Quantitative Quellenzuordnungen
sind aufgrund der unterschiedlichen Ele-
mentzusammensetzung durch multivariate
statistische Methoden mdglich [De Miguel
et al., 1997].

Die durch 2 Verteilungsmaxima gekenn-
zeichnete (bimodale) GrdBenverteilung von
RuBpartikeln kann mdglicherweise durch
die Beteiligung von 2 verschiedenen Quel-
len (Verbrennungsemissionen und Reifen-
abrieb) erklart werden. Auch andere Cha-
rakteristika von organischen Feinstauben in
der Umgebungsluft deuten auf eine nen-
nenswerte Beteiligung weiterer Quellen an
der Belastung durch "DieselruB" [Israel et
al., 1994]. Der aus Reifenabrieb stammen-
de Anteil ist aufgrund der deutlich geringe-
ren Oberflachenaktivitdt von den DieselruB3-
partikeln unterscheidbar und kann auch
grob quantifiziert werden [Pféander et al.,
1996].

Bezogen auf die Feinfraktion organischer
Partikel in der Umgebungsluft des GroB-
raums Los Angeles betragen nach Berech
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nungen von Schauer et al., [1996] die An-
teile von

Dieselmotor-Abgasen 25%
Ottomotor-Abgasen 17%
Reifenabrieb 02%
Fahrbahnabrieb 10%.

In einer ahnlichen GréBenordnung liegen
die Schatzungen von Yamaguchi et al.
[1995] fur den Anteil des Reifenabriebs an
der Schwebstaubfraktion mit 0,4 - 6,3%
bzw. von Rogge et al. [1993], die den Rei-
fenabrieb mit maximal 1,6% der Feinfrakti-
on des StraBenstaubes veranschlagen.

Mittels Traceruntersuchung unter Verwen-
dung von markiertem Dieselkraftstoff wur-
den im Stadtgebiet von Wien Konzentratio-
nen von DieselruBpartikeln zwischen
10 und 26 pg/m® ermittelt. Die vorwiegend
feinen Partikel unterliegen einer raschen
Verfrachtung und verteilen sich somit relativ
gleichmaBig [Horvath et al., 1988]. In sedi-
mentiertem Staub lag der Anteil von Diesel-
ruBpartikeln bei 12-70mg/g (1,2 - 7%).
Bei einer Hintergrundkonzentration von
11 pg/m® konnte eine direkte Abhangigkeit
der DieselruB-Konzentration in der Luft von
der Dichte des (Diesel-) Kfz-Verkehrs ermit-
telt werden [Horvath et al., 1988].

Im Zusammenhang mit der 23. BImSchV
wurden durch die Bundeslander in den letz-
ten Jahren die Messnetze der Lander durch
straBennahe Messstationen Uberwiegend in
gréBeren Stadten erweitert. Diese Vorge-
hensweise ermdglichte eine kontinuierliche
Uberwachung der verkehrsspezifischen
Schadstoffe. Ergadnzend wurden in den
meisten Bundeslandern Messungen an
wechselnden Standorten Uber die Dauer ei-
nes Jahres durchgefihrt. Zudem fanden
Stichprobenmessungen mit Hilfe von Mess-
fahrzeugen statt. Entsprechend der durch
die 23. BImSchV vorgegebenen Aufgaben-
stellung wurde an StraBenabschnitten mit
hohem Verkehrsaufkommen gemessen, an
denen Menschen den Verkehrsimmissionen
vermehrt ausgesetzt sind, wie es haufig in-

nerorts in engen StraBenschluchten mit ho-
her Randbebauung der Fall ist. Dadurch
wird die relativ hohe Zahl von gefundenen
Grenzwertiberschreitungen  verstandlich.
Da bei der Festlegung der Messpunkte be-
reits bevorzugt StraBen mit méglichen U-
berschreitungen ausgewahlt wurden, konn-
ten aus den Daten keine statistischen An-
gaben abgeleitet werden. Der Arbeitskreis
"§ 40 Abs. 2 BImSchG" hat in einem Bericht
die derzeitige Situation an StraBenabschnit-
ten mit hohem Verkehrsaufkommen in
Deutschland zusammengestellt. Die weit-
aus haufigsten Uberschreitungen traten
beim RuB auf. Die zeitliche Entwicklung
zeigt, dass hier auch in Zukunft mit haufi-
gen Uberschreitungen des Priifwertes (8
Hg/m®) zu rechnen ist [LAI, 1998].

In Baden-Wrttemberg betrugen die Streu-
ungen der monatlichen Mittelwerte von dis-
kontinuierlichen Messungen an bis zu 40
Orten im Jahr 1998 fiir RuB 0,2 bis 15,0
ng/m?® [LfU, 1998].

9.2.4 Deposition

Entsprechend ihrer gréBenabhangigen Se-
dimentationsrate lagern sich gréBere Parti-
kel in Quellennédhe, d.h. in Fahrbahnnahe
ab, wahrend feine Partikelfraktionen (ber
gréBere Entfernungen von >1 km transpor-
tiert werden kénnen [Farmer, 1993].

Hecken und Geblsche, z.B. in stédtischen
Parkanlagen, erhdhen die straBen- und luv-
seitige Partikeldeposition bereits auf relativ
kurze Distanz wesentlich und tragen auf-
grund ihrer Filterwirkung erheblich zur loka-
len Minderung der Partikelimmissionen auf
der Leeseite bei [Givoni, 1991].

Zu einer Akkumulation von organischen
Verbindungen aus den Abgasen kommt es
in StraBennahen Bdden besonders, wenn in
diesen ein hoher Feinkorn- und Humus-
gehalt vorhanden ist. Dann kdnnen sich die
als kanzerogen geltenden polyzyklischen
aromatischen Kohlenwasserstoffe (PAK)
sowie die polychlorierten Dibenzodioxine
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(PCDD) und polychlorierten Dibenzofurane
(PCDF) in den oberen Bodenhorizonten an-
reichern [Tebaay et al., 1993, Joneck und
Prinz, 1996, Unger und Prinz, 1992].

9.2.5 Trend

Die Staubemissionen in der BRD sind in der
Zeit von 1990 bis 1994 von 2,02 Millionen
Tonnen/dahr auf jahrlich 0,75 Millionen
Tonnen, also um 63% zurtckgegangen,
was groBenteils auf MinderungsmaBnah-
men sowie - vorrangig in den Neuen Bun-
deslandern - Stilllegungen von Industrie-
und GroBfeuerungsanlagen zurlickzufiihren
ist [UBA, 1997]. Das Emissionsaufkommen
des StraBenverkehrs ist in dieser Zeit mit
41 000 Tonnen (1990) und 42 000 Tonnen
(1994) praktisch konstant geblieben; der
Anteil dieser Quellengruppe ist damit von
2,0% auf 5,5% angewachsen [UBA, 1997].

MaBnahmen zur Minderung von Partikel-
emissionen konzentrieren sich bei Diesel-
motoren sowohl auf motortechnische Ver-
anderungen, z.B. bei der optimalen Steue-
rung des Einspritzvolumens, wie auch auf
die Verbesserung der Alltagstauglichkeit
von Partikelfiltern [Fortnagel, 1992].

Technische Emissionsminderungen im Be-
reich des Nutzfahrzeugverkehrs sind durch
die deutlich gestiegene Transportleistung
Uberkompensiert worden, was zu einer Er-
héhung der Partikelemissionen in diesem
Verkehrssektor um +11% von 1990 bis
1994 geflihrt hat [UBA, 1997].

Aufgrund scharferer Grenzwerte ist bis zum
Jahr 2010 trotz gleichzeitig steigenden Ver-
kehrsaufkommens eine Minderung der Par-
tikelemissionen auf ca. 42% des Standes
von 1992 zu erwarten [Jorgensen, 1996].

Trotz des rasch wachsenden Anteils von
Diesel-Pkw erwartet Metz [1990] bei opti-
mistischer Einschatzung der Randbedin-
gungen einen Rickgang der Partikelemis-
sionen aus dem Pkw-Fernverkehr von

1990 bis 2000 um 36%, bis 2010 um 59%
[Metz & Samaras, 1994].

Abschatzungen fir Baden-Wirttemberg er-
geben fir den Zeitraum von 1995 bis 2000
fir die Partikelemissionen eine wahrschein-
liche Minderung von ca. 34% und fir den
DieselruB von ca. 33%.

9.3 Wirkungen
9.3.1 Humantoxizitat

Der Partikelgehalt in der bodennahen At-
mosphare ist unter toxikologischen Ge-
sichtspunkten von Bedeutung, da insbe-
sondere der Fraktion sehr kleiner, lungen-
gangiger Partikel ein erhebliches krebser-
zeugendes Potential zugeschrieben wird.
Die gesundheitliche Bewertung dieser fei-
nen Schwebstdube wird seit Jahren intensiv
diskutiert, insbesondere vor dem Hinter-
grund, in welchem Umfang die Partikelwir-
kung selbst - weitgehend unabhé&ngig von
der stofflichen Zusammensetzung und Be-
ladung der Partikel - das Gefahrdungspo-
tential bestimmt [Kalker, 1993; Rosenkranz,
1993, 1996; Heinrich et al., 1995], und wie
die messtechnische Erfassung und Bewer-
tung erfolgen soll [Klingenberg & Winneke,
1990; Klingenberg et al., 1992; Bauer et al.,
1993; Reichardt, 1995].

In seiner Bedeutung fir das Krebsrisiko
dominiert DieselruB unter den Kfz-
bedingten Luftschadstoffen deutlich [LAl,
1992; Mosbach-Schulz & Timm, 1994; LfU,
1996b]. Droscher & Frank [1992] ermittelten
im Mittleren Neckarraum f(r DieselruB3 eine
Uberschreitung des BeurteilungsmaBstabes
nach LAI [1992] um rund 430%.

Aus der Geschichte der zahlenméaBig ab-
nehmenden Luftqualitdtsstandards ist abzu-
lesen, dass die toxische Wirkung von
Schwebstaub immer besser gewdrdigt und
mit immer feineren Partikeln in Zusammen-
hang gebracht wird. So wurde in den USA
der seit 1970 geltende Standard fiir den
gesamten Schwebstaub 1986 durch einen
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Grenzwert von 150 pg/m® fiir die sogenann-
te PM,-Fraktion (partikulares Material von
10 um und kleiner) abgel6st, der seinerseits
1997 weiter reduziert werden musste auf
einen PM,-Standard von 50 pg/m® und ei-
nen Standard von 15 ug/m® im Jahresmittel
far die noch feinere PM, s-Fraktion.

In Deutschland galt bis 1996 am Arbeits-
platz ein Schwebstaub-Grenzwert von 6
mg/m°. Ab 1996 wird auch hierzulande am
Arbeitsplatz entsprechend zwischen atem-
barem Staub (Grenzwert = 4 mg/m® und
dem feineren alveolengéngigen Staub
(Grenzwert = 1,5 mg/m®) differenziert [DFG,
1997].

Diese Standards dienen dem Schutz der
Bevoélkerung vor den generell unspezifi-
schen gesundheitsschadlichen Wirkungen
des Schwebstaubs. Dazu z&hlen vermehrte
Krankenhauseinlieferungen und eine erh6h-
te Mortalitat &lterer und herzlungenkranker
Patienten genauso wie das ansteigende
Auftreten von Atemwegserkrankungen und
beeintréchtigter Lungenfunktion bei Kindern
und Asthmakranken. Strukturelle Verande-
rungen des Lungengewebes sowie eine
verminderte Widerstandskraft des Atem-
traktes sind ebenfalls zu erwahnen [McClel-
lan, 1998].

Realistische Kombinationen von feinen Par-
tikelfraktionen (< 2,5 um) mit gasférmigen
Luftverunreinigungen wie z.B. Ozon fihren
zu deutlich dber-additiven  (synergis-
tischen) Schadwirkungen im Bereich der
Atmungsorgane [Cole, 1996]. Derartige Un-
tersuchungsergebnisse belegen sowohl die
toxikologische Bedeutung der feinsten, lun-
gengéangigen Partikelfraktionen wie auch
die prinzipielle Schwache der Fixierung auf
einzelne Immissionskomponenten bei Wir-
kungsuntersuchungen und Grenzwertfest-
legungen [Cole, 1996]. Heinrich [1995] und
Peters et al. [1998] erwdhnen eine epide-
miologische Studie an tber 8000 Menschen
aus sechs unterschiedlich stark mit Luft-
schadstoffen belasteten Stadten der USA,
die eine deutliche Korrelation der Lungen-

krebsmortalitdt mit einer erhdhten Fein-
staubbelastung (Partikel < 2,5 pg und Sul-
fatpartikel) zeigt. Der Gesamtstaub, SO,,
O3z und die Aziditdt des Luftstaubes sind
dagegen nicht mit der Mortalitat korrelliert
[Dockery et al., 1993]. Obwohl man davon
ausgehen kann, dass der Anteil von
DieselruB am gesamten Feinstaub wahr-
scheinlich unter 10% liegt, gibt diese Studie
einen deutlichen Hinweis darauf, dass der
Feinstaub fiir den Menschen eine gesund-
heitliche Bedeutung hat.

RuBpartikeln werden in Abhangigkeit von
ihrer Quelle unterschiedliche Risikopoten-
tiale in Bezug auf Krebserkrankungen der
Atemorgane zugeordnet: das spezifische
Risikopotential von RuB aus Diesel bzw. Ot-
tomotor-Emissionen ausgedrickt als unit
risk, wird mit 0,3 — 3,6x10™ pro pg/m® (LAI:
0,7x10) deutlich hdher bewertet als das
von RuB aus Holzéfen mit 0,6 —2,5x10°
pro ug/m° [Cupitt et al., 1994].

Unter den 7 Schadstoffen, die in der LAI-
Studie "Krebsrisiko durch Luftverunreini-
gungen" bewertet wurden, kommt unter den
aktuellen Immissionsverhaltnissen der Frak-
tion der RuBpartikel in der Luft (unit risk =
7x10® pro pg/m® Luft) mit einem relativen
Risikoanteil von rund 50% das deutlich
gréBte Risikopotential zu [LfU, 1996b].

9.3.2 Wirkungen auf Pflanzen

WIRKUNGSMECHANISMEN

Die Deposition von Stauben verursacht Ab-
lagerungen auf Pflanzenoberflachen, die
sich - je nach chemischer Zusammenset-
zung der Staube und der Witterung - zu
regelrechten Krusten ausbilden kdénnen.
Folgen von Staubbelastungen auf Pflanzen
sind der Verschluss der Spaltéffnungen
durch feine hygroskopische Partikel in der
GréBenordnung von < 1 pm, die sich ver-
starkt im Bereich der Stomata ablagern
[Burkhardt et al., 1995]. Hierdurch vermin-
dern sich Transpiration und Photosynthese.
Aber auch erhohte Transpiration durch
Schadigung der Blattzellen kann auftreten.
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Des Weiteren wurden Minderung des
Frucht- oder Samenertrags sowie Wachs-
tumseinbuBen registriert [Farmer, 1993;
Abdullah & Igbal, 1991]. Die Wuchshéhe ist
verringert und die Blatter werden kleiner
ausgebildet. Derartige Verédnderungen kén-
nen als Anpassung an die trockeneren und
heiBeren Wuchsbedingungen staubbelas-
teter Pflanzen interpretiert werden [Sharifi
et al., 1995].

Andererseits vermindern partikulare Abla-
gerungen auf Blattoberflachen den Anteil
reflektierter Strahlung (Albedo) und erhé-
hen somit die aufgenommene Energie [An-
da, 1987]. Die hierdurch steigenden Ober-
flachentemperaturen der Blatter (+1,5 °C
bis +2,5 °C gegenliber unbelasteten Pflan-
zen) kann Pflanzen wahrend ihrer frihen
Entwicklung Wachstumsvorteile bringen,
zumal rasches Blattflachenwachstum die
Staubbelastung zu einem gewissen Umfang
"verdinnt". Im weiteren Verlauf der Ent-
wicklung fuhrt die Erhéhung der Blatttempe-
ratur und die damit erhdhte Verdunstung
Uber die Pflanzenoberflache (Transpiration)
zu einer negative Wasserbilanz und zu ne-
gativen Wachstums- und Entwicklungsver-
anderungen [Anda, 1987; Hirano et al.,
1995]. Noch weiter erhdhte Blatttemperatu-
ren mit +5 °C bis +6 °C gegeniiber der Um-
gebungstemperatur fanden Flickiger et al.
[1978] bei verschiedenen Pflanzenarten im
unmittelbaren Nahbereich starkbefahrener
StraBen.

Ein Vergleich zwischen Stauben und Parti-
keln aus unterschiedlichen Quellen (Kfz-
Emissionen, Zement- und Gesteinsstaub)
zeigt, dass sich vorrangig Partikel aus Ver-
brennungsmotoren im Bereich  der
Spaltéffnungen (Stomata) von Blattern ver-
schiedener Pflanzen ablagern [Christodou-
lakis & Fasseas, 1990; Abdullah & Igbal,
1991]. Anorganische Partikel lagern sich
beispielsweise bevorzugt auf Koniferenna-
deln ab, was mit der besonderen Rauigkeit
der Cuticula und der Morphologie der Blatt-
oberflache im Bereich der Stomata zu er-
klaren ist [Burkhardt et al., 1995].

Entscheidend fir die Wirkungen partikula-
rer Verunreinigungen auf Pflanzen ist die
Dicke, Struktur und Ausbildung der Cuticula
[Eveling, 1986]. Anorganische Partikel ver-
schiedener Art fihren zu jeweils lokal eng
umgrenzten Schadigungen und zum Was-
serverlust der betroffenen Zellen von Blat-
tern und Blitenblattern, wobei auch die Cu-
ticula mikroskopisch sichtbar geschadigt ist
[Eveling, 1986].

Anorganische Staube wie Zement- oder
Bauxitstaub auf Pflanzenoberflachen fiihren
zu mikroskopisch sichtbaren Veranderun-
gen von Zellen und subzelluldren Struktu-
ren, wahrend chemisch inerter Staub wie
z.B. Talk keinerlei Wirkungen zeigt. Vorzei-
tig einsetzende Alterung nach Staubbelas-
tung wird mit mangeinder Effizienz von Ab-
wehr- und Reparaturprozessen der pflanzli-
chen Zelle erklart [Dixit, 1988].

SCHADSTOFFANREICHERUNGEN UND REAK-
TIONEN

Pflanzen, die unter Freilandbedingungen
Emissionen eines stationdren Dieselmotors
ausgesetzt waren, zeigen eine Zunahme der
Blattbehaarung (Trichome) sowie mit Parti-
keln angefiillte Spaltdéffnungen. Zellwande
der &uBeren Zellschicht (Epidermis) sind
verdickt und teilweise geborsten [Kulsh-
reshtha et al., 1994].

In der Umgebung unbefestigter StraBen mit
hoher Staubemission (trotz geringen Ver-
kehrsautkommens) kénnen sich langfristig
tiefgreifende Verénderungen in der Arten-
zusammensetzung der natlrlichen bzw. na-
turnahen Vegetation vollziehen [Farmer,
1993].

SPEZIELLE WIRKUNGEN AUF WACHSTUM
UND BIOMASSE

Die Bildung von Blattmasse wahrend der
fortschreitenden Pflanzenentwicklung wird
unter Staubbelastung vermindert. Durch
zusétzliche Wassergaben kann diese Min-
derung der Blattflachenbildung weitgehend
ausgeglichen werden. Der EinfluB auf die
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Blattmasse und den Kornertrag von Getrei-
de unter normalen Standortbedingungen ist
ahnlich. Wird der erhdhte Wasserbedarf
staubbelasteter Pflanzen durch zusétzliche
Wassergaben direkt Uber den Boden unab-
héangig von Niederschlagen ausgeglichen,
kann die Blattmasse staubbelasteter Pflan-
zen hoher liegen als bei unbelasteten
Pflanzen. Der Kornertrag bleibt jedoch
deutlich vermindert, was vorrangig auf die

stark reduzierte Anzahl entwickelter Samen
bei gleichzeitig erh6htem Korngewicht zu-
rickzufthren ist [Anda, 1987].

Partikelbeladungen in der GréBenordnung
von 5 mg/m” fiihren zu einem Verlust der
nutzbaren Strahlungsintensitdt von 75 %
[Das, 1988].
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10 Cadmium (Cd)

10.1 Zusammenfassung

WIRKUNGEN

In der nebenstehenden Abbildung sind die Wir-
kungsbandbreiten der Belastungssituation ge-
genubergestellt. Aufgrund der unterschiedlichen
Belastungsniveaus in der Umwelt mussten ver-
schiedene GrdBenordnungen in der Skalengra-
phik verwendet werden.

Okosystemare Wirkungen

In Bdéden und Pflanzen ist Cadmium relativ leicht
beweglich. Uber 50%, der Cadmium-Belastung
von Pflanzen und Boden stammen aus dem o-
berirdischen Eintrag. Der Rest ist geogenen Ur-
sprungs. Der Cadmium-Eintrag in Nahrungsket-
ten Uber Pflanzen ist bedeutsam.

Humantoxizitat

Chronisch mit der Nahrung aufgenommenes Cd
wirkt hauptséchlich nierenschadigend. Die tag-
lich Dosis sollte 0,5 ug/kg KG nicht tGberschrei-
ten. Eine lebenslange inhalative Aufnahme von
1ng Cd/m® Luft ist mit einem theoretischen
Krebsrisiko von 1,2 x 10 verbunden.

Tiere

Nutztiere, die in unmittelbarer N&he verkehrsrei-
cher StraBen weiden, zeigen mehrfach erhdhte
Cd-Gehalte im Blut (im Vergleich mit den Hin-
tergrundwerten). Die Cadmiumakkumulation er-
folgt vor allem in der Leber und den Nieren mit
einer biologischen Halbwertszeit von mehr als
zehn Jahren.

Pflanzen

Zwischen der Verkehrsbelastung von StraBen
und dem Cadmium-Gehalt von Gras in unmittel-
barer Fahrbahnnahe besteht ein hochsignifikan-
ter linearer Zusammenhang. Cadmium liegt in
realtiv hohen Konzentrationen in Pflanzenwur-
zeln bzw. Wurzelgemse vor.

BELASTUNGSSITUATION

Emission

Der Anteil des StraBenverkehrs an den Cadmi-
um-Emissionen betrug 1994 in Baden-
Wirttemberg rund 2% und ist weniger auf Ab-
gasemissionen als vorrangig auf Materialabrieb
zurtickzufiihren (Reifen, Tribologie, Korrosions-
schutz, alte Lackierungen etc.). Miillverbren-
nungsanlagen, Industriefeuerungsanlagen sowie
Kraft- und Heizwerke haben einen Anteil von ca.
84% und Kleinfeuerungsanlagen von ca. 14%
an den Emissionen.

Der Cadmium-Gehalt in Kraftstoffen ist ver-
gleichsweise niedrig.

Immission

Aufgrund seiner Verteilung zwischen Iandlichen,
stadtischen und industriellen Regionen wird
Cadmium zu den Elementen mit stadtischem
Quellcharakter gezahlt. Sowohl steile Konzent-
rationsgefélle im StraBennahbereich wie auch
nennenswerte Ferntransporte kennzeichnen die
Ausbreitung von Cadmium.

Deposition

Abseits spezifischer Emissionsquellen kdnnen
nur fir wenige Feldfrichte (z.B. Weizen) nen-
nenswerte Anteile der Cadmium-Belastung
durch die atmosphérische Deposition begriindet
sein.



84

Wirkung von Emissionen des Kfz-Verkehrs

© Lfu

Wirkungen auf Pflanzen

Cd-Gehalte in Pflanzen
in pg/g bzw. ng/g (siehe Skala)

Pappelblatter:

’); 83 ug/md

100 pg/g -

Biomonitoring
Maximalwert)
ulgarien, vor 1995

Speisepilze: Nahe
Buntmetallntitte
Tschechoslov. vor 1989

|

Lowenzahn: Nahe
Buntmetallhiitte

10 pg/g

Kopfsalat
Thuringen, var 1993

1 pgl/g

vor 1984 Speisepilze (Hinter-
rundwerte)
schechoslov. vor 1989
Schwarzwurzel (Blatt)
Stadtgebiet Berlin, 1979
verschiedene Flechten
verkehrsnah, 1993
FuttermittelVO
MID (Rmd) Pappelblatter:
(B'\i/lomtl)mtcr)tr)ing
ittelwel itori
Bulgarien, vor 1995 I\B/IF(égsn{lgg;tonng
MID (Pferd)
Graskultur:
Biomonitorin:

Miinchen 1992

Griinland, 2,5 m
von Autobahn

Craskultur:
Biomonitoring
Saarbriicken 1982

Baden-Wiirttemberg

Griinland, 50 m
von Autobahn

Richtwerte fiir
pflanzliche
Lebensmittel
(ausser: Spinat)

Baden-Wilrttemberg

Hafer (Korn) aus
Reinluftgebiet

Grlnland,

"Referenzpflanze"
Normalgehalt
in Pflanzen

Die Bezeichnungen H, P und L entstammen der Risiko-Kennlinie (v.d. Trenck et al., 1993a,

b; v.d. Trenck & Jaroni, 1998).

H = Hintergrund - vernachl&ssigbares Risiko, P = Prifwert, der chronisch toxische Wirkungen ge-
rade ausschlieBt - tolerierbares Risiko, L = Letalkonzentration bei kurzzeitiger, akuter Exposition -

extremes Risiko.

2-100 m von
Autobahn, 1988

10 ng/g —

— 1 ug/m®

—100 ng/m3

Cadmium

©

w1

C Immission
e TA Luft Umgebungsluft
Né&he Mllverbrennungs-
= anlage (Maximum)
Genua, Italien 1986/90
f— Umgebungsluft
Stadtzentrum
London, 1988/89
—10 ng/m3 Umgebungsluft
- Nalhe Nl(llblllverlbren?ungs-
anlage (Mittelwert
= Umgebungsluft Genua, ltalien 1986/90
e Stadtzentrum
= Berlin, verkehrsnah
1988/89
B Umgebungsluft
Stadtzentrum Frankfurt/M
= g{”gfb%“gts'“ﬂ vor 1991
adtgebiete, ver- =
LAI léef&rsbelv\?§:t?t, 1896 Krebsrisiko 1:2500
aoen allenbely Umgebungsluft BRD
(Mittelwert) vor 1991
1n 3 Umgebungsluft

Hamburg, 1995

'_

Umgebungsluft
Kleinstadte
Baden-Wiirttemberg
1996

Umgebungsluft
GroRraum Stuttgart
Baden-Wiirttemberg
1996

Umgebungsluft

— 100\pg/m?*

Innenraumluft
Stadtgebiet
Frankfurt/M, vor 1991

Schwarzwald
Baden-Wiirttemberg
vor 1991

Diskontinuierliche Messungen
an 39 Orten in Baden-W.
Monatliche Mittelwerte 1998

Umgebungsluft

(Reinluft)
Ostsee, 1985

Umgebungsluft

1 ng/g |

— 10 pg/m3

Antarktis, vor 1979

®
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Tab.1: Grenz-, Richt- und Orientierungswerte fiir Cadmium
Schutzziel Zeitbezug, Konzentration Quelle
Definition

rechtsverbindliche Grenzwerte (Gehalte in der Luft)

Cadmium im Schwebstaub 1WA 40 ng/m® TA Luft
Immissionswert

Leit- , Orientierungs- und Zielwerte (Gehalte in der Luft)

Orientierungswerte BW (Mensch) v.d. Trenck &
H-L Hintergrund Luft 0,9 ng/m® Jaroni, 1999
P-L (Krebsrisiko= 1,2 x 10°°) Prifwert Luft 1 ng/m®

Zielwert Jahresmittelwert 1,7 ng/m® Krebsrisiko-
Gesamtrisiko 1:2 500 (Anteil am Gesamtrisiko studie des LAI,
v. 7 Luftschadstoffen: ca. 5 %) 1992

Leitwert zum Schutz der menschlichen WHO, 1987,
Gesundheit 1992

l&ndliche Gebiete Jahresmittelwert 1-5ng/m®

stadtische Gebiete 10 - 20 ng/m®

(nur in Bezug zu den Begrtindungen der Air

Quality Guidelines zu benutzen)

rechtsverbindliche Grenzwerte in anderen Medien

Einzelfuttermittel pflanzlichen Ursprungs 1mg/kg FuttermittelVO
Tab. 2: Beurteilungswerte Cadmium - Boden

Schutzziel/ Zeitbezug, Konzentration Quelle
Schutzgut Definition Dimension
alle Bodenfunktionen Hintergrundwert 0,2-1,0mg/kg |3.VwV z. BodSchG
(Gesamtgehalte je nach Tongehalt | & VwV Orientierungswerte
Hges)-

alle Bodenfunktionen

Hintergrundwert

(mobile Gehalte -
Hmob)

15 - 50 pg/kg
je nach pH-Wert

3.VwV zum BodSchG

Bodenorganismen, Pflanzen, | Prufwert (Pges) 1-1,5mg/kg 3.VwV zum BodSchG
Wasser .
je nach pH und
Tongehalt
Mensch Prifwert (Pges) 3-60mg/kg |3-VWV zum BodSchG &

Siedlungsflache

VwV Orientierungswerte

Bodenorganismen

Pflanzen, Wasser

Prafwert (Pmob)

25-100 pg/kg
je n. Schutzgut

3.VwV zum BodSchG

Bmob)

Grundwasser/Eluat, Altlas- | Hintergrund (H-W) 1 pg/l VwV Orientierungswerte BW
ten und Schadensfalle Prifwert (P-W) 3 gl
Pflanzen Belastungswert 40 po/kg 3.VwV zum BodSchG
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10.2 Chemie, Emission, Immis-
sion, Deposition und Trend

10.2.1 Chemie

Cadmium ist als Element stabil, unterliegt
jedoch der Oxidation. In der Atmosphare
tritt Cadmium ganz Uberwiegend in der fei-
nen Schwebstaubfraktion (< 2 um) auf und
verweilt lange in der Atmosphére [Williams
& Harrison, 1984].

Cadmium findet vorwiegend Verwendung in
Schutzanstrichen fir Metalle, in Pigmenten
sowie in Trockenbatterien und als Stabilisa-
tor in Kunststoffen. Aufgrund seiner hohen
Toxizitdt wird Cadmium in den meisten die-
ser Einsatzbereiche zunehmend durch Al-
ternativen ersetzt bzw. seine Verwendung
eingeschrankt. Aus industriellen Prozessen
wird Cadmium vor allem bei der Gewinnung
und Verarbeitung von Zink freigesetzt, mit
dem es haufig vergesellschaftet ist [Leo-
nard et al., 1984]. Als wesentliche Emissi-
onsquelle fir Cadmium gelten ferner Mull-
verbrennungsanlagen [Sedman & Esparza,
1991].

10.2.2 Emission

Weltweit wurden die Gesamtemissionen an
Cadmium auf 7 300 Tonnen/Jahr geschatzt,
wovon nur ca. 11% natlrlichen Ursprungs
sind [Williams & Harrison, 1984]. Die Her-
stellung und Verarbeitung von Nichteisen-
metallen wie Zink (38%) und Kupfer (22%)
liefern die deutlich gréBten Einzelbeitrage
zu dieser Bilanz.

In der Bundesrepublik Deutschland hat die
Cadmium-Emission von ca. 45 Tonnen im
Jahr 1985 auf ca. 19 Tonnen (1995) abge-
nommen. An dieser Minderung waren ins-
besondere die industriellen Quellen als
Hauptemittenten (32 t./Jahr-> 16 t./Jahr)
und Feuerungsanlagen (8t./Jahr -
2 t./Jahr) beteiligt [Schulte et al., 1996].

Von den rund 167 kg Cadmium, die 1994 in
Baden-Wirttemberg emittiert wurden, ent-

stammen mit 3 kg rund 2% dem Verkehr
[UVM-BW, 1998].
VERKEHRSBEDINGTE = CADMIUM-EMISSIO-

NEN

Als verkehrsspezifische Emissionsquelle
von Cadmium ist in erster Linie der Reifen-
abrieb anzusehen [Page & Bingham, 1973;
Minch, 1993], da Reifen in erheblichen
Mengen Zinkoxid enthalten, das in der Re-
gel durch Cadmium verunreinigt ist. Die
Cadmium-Gehalte in Fahrzeugreifen variie-
ren in weiten Grenzen zwischen 0,14 ug/g
und 90 pg/g [Williams & Harrison, 1984].
Das kleinrdumige Verteilungsmuster der
atmosphérischen Cadmium-Belastung un-
terscheidet sich von dem des Bleis [Madany
et al., 1996]. Aufgrund der Partikelgr6Be la-
gern sich Gummi-Abriebteilchen zu 98% im
unmittelbaren Fahrbahnbereich ab. Es wird
jedoch nur wenig Cd freigesetzt [Schulz,
1987].

Der Cadmium-Gehalt in Kraftstoffen ist mit
0,018-1,0 mg/l (Otto-Kraftstoff) und
0,009 - 0,039 mg/l (Diesel-Kraftstoff) ver-
gleichsweise niedrig [Reinirkens, 1992].

10.2.3 Immission

Der Cadmiumanteil im StraBenstaub variiert
weniger stark als der Blei-Gehalt (10. Per-
zentil: 0,9 pg/g; 90. Perzentil: 6,9 ug/g) und
liegt generell niedriger als in Hausstaub
[Fergusson & Kim, 1991, Stone & Marsalek,
1996]. Deutlich konzentriert findet sich
Cadmium in der feinsten Staubfraktion.

Aufgrund seiner Verteilung zwischen landli-
chen, stadtischen und industriellen Regio-
nen wird Cadmium zu den Elementen mit
stadtischem Quellcharakter gezahlt, wobei
neben dem Verkehr auch Bau, Renovie-
rung, Verwitterung und Abriss von Gebau-
den wesentliche spezifische Quellen sind
[De Miguel et al., 1997].

In Baden-Wirttemberg betrugen die Streu-
ungen der monatlichen Mittelwerte von dis-
kontinuierlichen Messungen an bis zu 40
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Orten im Jahr 1998 f(ir Cadmium 0,1 bis 2,4
ng/m°® [LfU, 1998].

10.2.4 Deposition

Die Deposition von Cadmium in der Nahe
verkehrsreicher StraBen vollzieht sich U-
berwiegend im Nahbereich, wahrend der
Cadmium-Gehalt im Boden mit zunehmen-
der Entfernung von der Fahrbahn &hnlich
rasch abnimmt wie der Blei-Gehalt [Hewitt
& Rashed, 1991; Benfenati et al., 1992].

Im StraBenablaufwasser erreicht die Cd-
Konzentration nach Regenfallen 0,9 ug/l bis
4,0 pg/l, wobei der Anteil gelésten Cadmi-
ums am Cd-Gesamtgehalt mit 5% bis 40%
héher ist als fir Blei [Wist et al., 1994]. Im
Schwemmmaterial von StraBen Baden-
Wi rttembergs wurden Cd-Gehalte von 3 - 5
mg/kg bei mittlerem bis hohem Verkehrs-
aufkommen gemessen [Unger & Prinz,
1992]. Neben der Héhe des Verkehrsauf-
kommens spielt der StraBenbelag (Rauig-
keit) eine Rolle.

10.2.5 Trend

Die Auswaschung von Cadmium mit dem
Niederschlag weist in der Bundesrepublik
Deutschland einen riicklaufigen Trend auf;
die Depositionsrate nahm zwischen 1984
und 1993 von jahrlich 3,4 g/ha (1984) um
41% ab [Schulte et al., 1996].

Der Gehalt an Cadmium in Moosen kann zu
einem erheblichen Anteil auf niederschlags-
gebundene Eintrdge zurlickgeflihrt werden
und zeigt die Bedeutung des groBrdumigen
Transports dieses Schwermetalls [Berg et al.,
19953, b]. Die Aufnahmeeffizienz von Moosen
fir Cadmium betragt 52% bis 64% derjenigen
von Blei [Berg et al., 1995a]. Anders als flr
Blei konnte zwischen 1982 und 1992 kein
Rlckgang der Cadmium-Gehalte in verschie-
denen Vegetationsproben an wenig belaste-
ten Standorten in Mittel-Norwegen beobachtet
werden, obwohl der Depositionseintrag von
Cadmium deutlich ricklaufig war [Berthelsen
et al., 1995].

Ein ricklaufiger Trend konnte an Cd-
Gehalten in Moosen (Polytrichum formo-
sum) an einem Standort nahe Osnabriick
beobachtet werden (Abnahme von 7 auf
2 ng/g TS Uber den Zeitraum 1985 bis 1991
[Markert & Weckert, 1993]). Das verminder-
te Blei/Cadmium-Verhéltnis bestatigt die
gegenliber der atmospharischen Cadmium-
Belastung deutlicher reduzierte Immissi-
onskonzentration von Blei [Rickert & Kai-
serman, 1994].

10.3 Wirkungen
10.3.1 Humantoxizitat

Fir die nichtrauchende Allgemeinbevélke-
rung stellt die Nahrung die wichtigste Quelle
der Belastung mit Cadmium dar (> 90%),
wobei die Resorption Uber die Verdauungs-
organe zwar relativ gering (ca. 5%), die
Verweildauer mit einer biologischen Halb-
wertszeit von ca. 20 Jahren jedoch auBer-
ordentlich lang ist. Die direkte Aufnahme
Uber die Atemluft ist meist von geringerer
Bedeutung. FUr Raucher und - einge-
schrankt auch fur Passivraucher - fihrt der
Cadmium-Gehalt von Zigaretten (ca. 1 ug je
Zigarette) jedoch zu einer erheblichen zu-
séatzlichen Belastung, die - bezogen auf die
resorbierte Dosis - h6éher sein kann als die
nahrungsbedingte Belastung [Ewers & Wil-
helm, 1995]. Luftverunreinigungen durch
Cadmium spielen damit vorrangig auf indi-
rektem Weg (ber die Anreicherung aus der
Nahrung - bei (Klein-)Kindern auch (ber
den Boden - eine Rolle als mégliche Ge-
sundheitsgefahrdung fir den Menschen
[Leonard et al., 1984].

Uber chronische Cd-Vergiftungen beim
Menschen liegen umfangreiche arbeits- und
umweltmedizinische Erfahrungen und Be-
richte vor. Die toxischen Wirkungen reichen
von ausgepragten klinischen Symptomen
(Lungenemphysem bei starker inhalativer
Belastung, Nierenfunktionsstérungen, Blut-
druckerhéhung, Stérungen des Knochen-
stoffwechsels) bis hin zu subklinischen bio-
chemischen Effekten. Ein weiterer bedeut-
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samer Effekt bei inhalativer Belastung ist
die Induktion von Lungentumoren.

In einer neueren belgischen Untersuchung
an mehr als 2000 Personen im Alter zwi-
schen 20 und 80 Jahren (Cadmibel-Studie)
wurde der Zusammenhang zwischen der
Cadmium-Ausscheidung und verschiede-
nen Nierenfunktionsparametern (u.a. der
Ausscheidung niedermolekularer Proteine
im Urin = Proteinurie) untersucht. Die cad-
miumbedingte tubuléare Proteinurie wird all-
gemein als adverser Effekt angesehen, da
sie in der Regel irreversibel ist. In diesem
Zusammenhang wird eine Cadmium-
Aufnahme von 2,3 bis 4,3 pg/(kg x d) als
LOAEL (lowest observed adverse effect le-
vel) genannt, aus dem mit Hilfe eines Si-
cherheitsfaktors von 10 ein TDI-Wert von
0,5 pg/(kg x d) abgeleitet werden kann. Die
Auslastung dieses TDI-Wertes durch die
Nahrung betragt fir Kinder nach einer Stu-
die von Wilhelm et al. 60% im Median und
>100% im 90. Perzentil [Ewers & Wilhelm,
1995; WHO, 1992a; Wilhelm et al., 1995].

Bei der Aufnahme Uber den Luftpfad wird
Cadmium als eindeutig krebserzeugend im
Tierversuch und wahrscheinlich kanzerogen
beim Menschen eingestuft. Aus epidemio-
logischen und tierexperimentellen Daten
wurden unit risk-Werte zwischen 1,8 x 10°
und 9,2 x 10? abgeleitet. Der LAI legt ein
mittleres unit risk von 1,2 x 10 [ug/m®"
zugrunde, wonach der von diesem Gremi-
um aufgestellte BeurteilungsmaBstab von
1,7 ng/m3 Luft mit einem zusatzlichen Le-
benszeitrisiko von 2 x 10 verbunden ist
[LAL, 1992; Mosbach-Schulz & Timm, 1994;
Schiele, 1994; Wirgler, 1994; Ewers & Wil-
helm, 1995; LfU, 1996b].

Ein frucht- und entwicklungsschadigendes
Potential von Cadmium konnte nur bei ho-
hen Dosierungen im Tierversuch, nicht je-
doch beim Menschen nachgewiesen wer-
den [Leonard et al., 1984].

NAHRUNGSMITTELBELASTUNG

Die unterschiedliche Verteilung von Cadmi-
um zwischen verschiedenen Pflanzenorga-
nen kommt in den Richtwerten flir Schad-
stoffe in Lebensmitteln zum Ausdruck [LfU,
1996b], die fir Samen Cadmium-Gehalte
zwischen 0,1 pg/g (Getreide) und 0,8 ug/g
(Mohn, Sesam) liegen, fir Blattgemise bei
0,1 pg/g (Ausnahme: Spinat mit 0,5 pg/g)
und fur Frichte (Obst) bei 0,05 pg/g.

Der immissionsbedingte Anteil an der Ge-
samt-Cadmium-Belastung von Nahrungs-
pflanzen variiert je nach Pflanzenart und
Pflanzen- bzw. Ernteorgan erheblich und ist
zudem von dem verfligbaren Cd-Gehalt im
Boden abhéangig. Flr oberirdische Organe
ermittelten Harrison & Chirgawi [1989a, b]
Anteile zwischen 6% und 48%, die auf at-
mosphéarischen  Eintrag  zurilickzufiihren
sind, wahrend fir Wurzeln bzw. Spross-
knollen der Anteil zwischen 24% bis 28%
lag und damit eine nennenswerte Cd-
Verlagerung vom Spross in die Wurzel bzw.
Sprossknolle belegt.

Ahnliche GréBenordnungen des direkten
Depositionsanteils am Cadmium-Gehalt von
Nahrungspflanzen ermittelten Hovmand et
al. [1983] an einem wenig belasteten
Standort mit Werten zwischen 20% und
60% und bestatigen auch eine nennenswer-
te Verlagerung von Cadmium sowohl in un-
terirdische Organe wie auch in die Samen
[Voutsa et al., 1996].

Mit Unterschieden zwischen verschiedenen
Getreidesorten, dem Cadmium-Gesamt-
gehalt im Boden sowie dessen Gehalt an
organischer Substanz kénnen rund 80%
der Variabilitit des Cadmium-Gehaltes im
Korn von 22 Weizensorten an 7 Standorten
erklart werden [Wenzel et al., 1996]. Die
Berlicksichtigung der férdernden Wirkung
von Chlorid und die hemmende Wirkung
von Calcium auf die Cadmium-Aufnahme
kann weitere Anteile der Variabilitat der Cd-
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Gehalte in Pflanzen erklaren [Wenzel et al.,
1996]. Zwischen den Sorten variiert die Cd-
Aufnahme mit einem Faktor > 2,5 [Wenzel
et al., 1996].

Der Cadmium-Gehalt in Kartoffeln (Knolle,
Schale) ist vorrangig vom pH-Wert des Bo-
dens (pH 3,9 - 7,6), kaum jedoch von des-
sen Cd-Gesamtgehalt (4 - 11 mg/kg) ab-
hangig, wahrend der Cd-Gehalt im Hafer-
korn fast ausschlieBlich vom Cd-Gehalt des
Bodens, der Cd-Gehalt im Haferstroh von
beiden Faktoren in vergleichbarem MaB
beeinflusst wird [Smith, 1994]. Der Cadmi-
um-Gehalt von Kartoffelknollen kann durch
das Entfernen der Schale (Verlust an Pflan-
zenmasse: -6% bis -20%) nur geringfligig
reduziert werden (-10% bis -31%) [Brug-
gemann et al., 1982].

10.3.2 Wirkungen auf Tiere

Die Cadmiumakkumulation erfolgt vor allem
in der Leber und in den Nieren mit einer
biologischen Halbwertszeit von mehr als
zehn Jahren [Merian, 1984]. Cadmiumver-
giftungen &uBern sich u.a. durch Nieren-
funktionsstérungen. Terrestrisch lebende
Tierarten sind gewdhnlich keinen toxischen
Cadmiumkonzentrationen ausgesetzt. Zum
Beispiel flihren bei Schafen 30 mg Cd/kg
Futter noch nicht zu Vergiftungserschei-
nungen [Merian, 1993].

Nutztiere, die in unmittelbarer Nahe ver-
kehrsreicher StraBen weiden, zeigen
- gegentber Hintergrundwerten -  mehr-
fach erhéhte Cadmium-Gehalte im Blut und
in der &uBeren Fettschicht [Ward & Savage,
1994].

Wildlebende Mause weisen in der Nahe
verkehrsreicher StraBen erhéhte Cadmium-
Gehalte in Leber, Niere und Knochen auf.
Zudem treten unter erhéhte Verkehrsbelas-
tung cytogenetische Veranderungen (er-
héhte Kleinkernbildung in Knochenmarkzel-
len, abnorme Samenzellen) in verstarktem
Umfang hervor [leradi et al., 1996].

Die Akkumulation von Cadmium ist sowohl
vom Boden als auch von der Stoffwechsel-
aktivitdt der Kleinsduger abhéngig. Dabei
beeinflusst der pH-Wert des Bodens die
Cadmiumaufnahme insofern, als in Gebie-
ten mit fortgeschrittener Versauerung die
Freisetzung von Cadmium auf saurem Bo-
den und die Aufnahme in pflanzliche und
tierische Organismen groBer ist als auf
Standorten mit gut gepufferten Bodensys-
temen. Waldbdden sind natirlicherweise,
aufgrund der in Zersetzung begriffenen
Humusauflage, zumeist relativ sauer. Aus
diesem Grund sind die M&use von
Waldstandorten gegeniiber straBennah le-
benden Tieren haufig héher mit Cadmium
belastet [Allgdwer et al., 1996; LfU, 1996a].

Im Nahrungsnetz eines Waldstandortes in
Schleswig-Holstein liegen die Cd-Gehalte in
Schnecken, Wirmern und Kafern um den
Faktor 15 bis 30 Uber dem Cd-Gehalt im
(Buchen-) Laub. In Bodenspinnen dagegen
liegen die Cd-Gehalte deutlich niedriger, in
kleinen Landkrebsen wie Asseln (Isopoden)
sind die Cadmium-Gehalte um einen Faktor
von > 40 merklich héher [Scharenberg &
Ebeling, 1996].

Hopkin & Martin [1982] ermittelten an As-
seln (Oniscus asellus) aus unterschiedlich
belasteten Bdden Anreicherungsfaktoren
fur Cadmium aus der Laubstreu um den
Faktor 5 bis 23. Damit stellen diese boden-
bewohnenden GliederfiiBler, die eine
Schllisselrolle im Abbau der Laubstreu
spielen, einen wesentlichen Input in Nah-
rungsnetze dar.

Der Cadmium-Gehalt in Regenwirmern
wird vom Cadmium-Gesamtgehalt im Bo-
den dominiert. Im Gegensatz zu den meis-
ten anderen Schwermetallen reichern diese
Bodentiere Cadmium gegeniber der Bo-
denkonzentration effektiv an, d.h. die Cd-
Konzentration in Regenwilrmen ist héher
als im Bodensubstrat [Morgan & Morgan,
1988, 1990]. In stark verunreinigten Bdden
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kann die Anreicherungsphase fiir Cadmium
im Regenwurm mehrere Tage bis Wochen
dauern. Nach Ende der Belastung (z.B.
Wechsel in wenig belasteten Boden) ver-
bleibt aufgrund der sehr geringen Aus-
scheide- und Verlustrate der erhéhte Cad-
mium-Gehalt im Tier Gber mehrere Wochen
fast unveréndert bestehen. Hierin liegt ei-
nerseits eine erhebliche Kontaminationsge-
fahr fir Folgekonsumenten, andererseits ist
dieses Verhalten bei der Interpretation des
Schwermetallgehaltes von Regenwirmern
als tierische Bioindikatoren zu beachten
[Streit et al., 1990].

In HundertfiiBlern, denen Regenwilrmer als
Beute dienen, sind Cadmium und Blei nicht
starker konzentriert als in den Regenwiir-
mern selbst. Eine Bioakkumulation in die-
sen Gliedern der Nahrungskette findet folg-
lich nicht statt [Weigmann, 1991].

Blattlduse, die an Cadmium-belasteten
Weizenpflanzen saugen, weisen Uberpro-
portional hohe Cadmium-Gehalte auf und
kénnen als Elemente eines Nahrungsnet-
zes in Agro-Okosystemen wesentlich zum
Cadmium-Input beitragen [Merrington et al.,
1997].

10.3.3 Wirkungen auf Pflanzen

Cadmium ist flir Pflanzen kein essentielles
Element [Markert, 1992], obgleich sein
chemisches Verhalten in der Pflanze dem
des wichtigen Spurenelements Zink dhnlich
ist [Preer et al., 1995]. Die im Vergleich zu
Blei hohere Toxizitat wird mit der Neigung
von Cadmium erklart, mit Sulfhydril- und
Phosphatgruppen zahlreiche Verbindungen
einzugehen [Balsberg-Pahlsson, 1989].

SCHADSTOFFANREICHERUNGEN UND REAK-
TIONEN

Im Vergleich mit anderen Elementen (Chrom,
Beryllium, Schwefel, Jod) wird Cadmium, das
in simuliertem Niederschlag zu verschiedenen
héheren Pflanzen appliziert wurde, in erhebli-
chem Umfang von den Blattern zuriickgehal-
ten, womit eine Grundvoraussetzung fir eine

nennenswerte Aufnahme (ber oberirdische
Pflanzenteile gegeben ist [Hoffman et al.,
1995].

Als Schadigungssymptome durch Cadmium-
Belastungen werden Wuchshemmung von
Wourzeln, Spross und Blattern, Verkrimmung
und chlorotische Aufhellung der Blatter sowie
Braun- oder Rotfarbung der Blattadern beo-
bachtet [Balsberg-Pahlsson, 1989]. Stérun-
gen des Wasserhaushalts [Lozano-Rodriguez
et al., 1997] und der Photosynthese treten bei
deutlich erhdhter Cd-Belastung auf [Sheoran
et al., 1990]; zudem erhdéht sich bei steigender
Cd-Belastung der Gehalt verschiedener Ami-
nosduren [Costa & Morel, 1994]. Durch Cad-
mium werden mikroskopisch sichtbare Scha-
den an den Chloroplasten, den Orten der
Photosynthese, verursacht [Ouzounidou et
al., 1997].

Beeintrachtigungen der Photosynthese, des
Chlorophyligehaltes und der Transpiration
treten unter Cadmium-Belastungen auf
[Balsberg-Pahlsson, 1989], wobei die nega-
tiven Cd-Wirkungen auf den Chlorophylige-
halt wahrscheinlich auf Mangan-Mangel zu-
rickzufthren sind, der durch Cadmium
ausgelést werden kann [Barcelo et al.,
1985].

Die kritische Cadmium-Konzentration im
Pflanzengewebe von 44 ug/g TS, ermittelt
anhand der Minderung des Chlorophylige-
haltes in Weizen-Jungpflanzen, stimmt gut
mit Schwellenwerten der Wuchsminderung
oder sichtbarer Schadigungen Uberein [Bur-
ton et al.,, 1986]. Fur die relativ empfindli-
chen Leguminosen (z.B. Erbse) liegt diese
Schwellenkonzentration deutlich niedriger
als fir Kreuzblltler [Singh & Nayyar, 1990].

Cadmium-Belastungen wahrend der Pflan-
zenentwicklung fihren zu einer erhdhten
Anzahl funktionsuntlchtiger Spaltéffnungen
(Stomata) an der Blattoberflache sowie zu
einer verminderten Offnungsweite der Sto-
mata. Die Ursache hierflr liegt mdglicher-
weise in Stdérungen im SchlieBmechanis-
mus. Da dennoch die Transpirationsrate
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der Blatter ansteigt, wird vermutet, dass
Cadmium eine erhéhte Durchlassigkeit des
wachsartigen Blattiiberzugs (Cuticula) be-
wirkt und auch auf diesem Weg die Tole-
ranz gegenlber Wasserstress herabsetzt
[Greger & Johansson, 1992, Costa & Morel,
1994; Prasad, 1995]. Die erhdhte Durchlas-
sigkeit der Cuticula erlaubt wiederum eine
erleichterte Aufnahme von Cadmium (ber
die Blatter und damit eine Erhéhung der
Cadmium-Belastung der Pflanze [Greger et
al., 1993].

Toleranz von Pflanzenpopulationen gegen-
Uber Cadmium, die auf langfristig belaste-
ten Standorten zum Ausdruck kommt, kann
durch relativ niedrige Cd-Belastungen aus-
geldst (induziert) werden, geht aber bereits
im Verlauf weniger Pflanzengenerationen
verloren, wenn die Schwermetallbelastung
aufgehoben wird [Baker, 1984].

In stadtischer Umgebung liegen die Cd-
Gehalte im Moos um das 5-fache Uber den
Werten aus landlichen Regionen [Théni et
al., 1993].

Ausgepragte vertikale Cadmium-Gradien-
ten in StraBenschluchten, ermittelt mit der
fassadenbegrinenden Rankpflanze Jung-
fernrebe (Parthenocissus tricuspidata) an
Hauswanden, deuten auf bodennahe Quel-
len fir die Cadmium-Belastung in diesen
verkehrsbelasteten urbanen Standorten hin
[Thénnessen & Werner, 1996].

AKKUMULATION UND AUFNAHME AUS DEM
BODEN

Entlang von StraBenrandern wird Cadmium
im Boden akkumuliert. Unger und Prinz
[1992] fanden beiderseits von StraBen Ba-
den-Wirttembergs erhéhte Cadmiumgehal-
te sowohl in Béden, als auch im Grinlan-
daufwuchs. Im unmittelbaren Randbereich
(0,1 m vom Fahrbahnrand) werden die
Cadmiumgehalte vom Schwemmmaterial (3
- 5 mg Cd/kg) dominiert. In den Béden (in 1
bis 100 m Fahrbahnabstand) wurden Cad-
mium-Gehalte in den obersten 5 cm von 1,9
bis 0,1 mg/kg Boden gemessen.

Prafwertlberschreitungen von 1 bzw. 1,5
mg/kg Boden je nach pH und Tongehalts-
gruppe wurden nach der 3. Verwaltungs-
vorschrift zum Bodenschutzgesetz Baden-
Woirttemberg an vielbefahrenen StraBen
(bei 16.000 bis 50.000 Kfz/Tag) in Haupt-
windrichtung bis 10 m Entfernung und an
weniger befahrenen StraBen (bei 1.200
Kfz/Tag) bis 2,5 m ermittelt. In Luvseite der
StraBen wurden die Prifwerte fir Cadmium
unabhéngig vom Verkehrsaufkommen be-
reits nach 2,5 m durchweg unterschritten.

Die Cadmium-Gehalte im Grinlandauf-
wuchs (0,04 bis 0,38 mg/kg TM) nehmen
mit der Entfernung von der Fahrbahn ab.
Der Futtermittelgrenzwert von 1 mg/kg TM
[UM B-W, 1993] wird auch an StraBen mit
hohem Verkehrsaufkommen nicht Uber-
schritten. An sehr stark befahrenen StraBen
liegen die Cd-Gehalte im Grinlandauf-
wuchs in einer Entfernung zwischen 5 und
100 m vom StraBenrand auf gleichem Ni-
veau. Zwischen Luv- und Leeseite konnte
kein systematischer Unterschied festgestellt
werden [Unger und Prinz, 1992].

Geholzstreifen am StraBenrand bilden eine
wirkungsvolle Barriere gegen den Luft-
transport von Cadmium. So sind die Cad-
miumgehalte im Boden mit Gehdlzstreifen
in 2,5 m Entfernung zwar etwa doppelt so
hoch wie ohne, bereits in 10 m Entfernung
liegen sie jedoch unter denen ohne Gehdlz-
streifen und nach 25 m sind sie in der Re-
gel weniger als halb so hoch wie mit Gehélz
[Unger & Prinz, 1992].

Der pflanzenverfiigbare Anteil des Cadmi-
ums im Boden entspricht annahernd der
Cadmium-Konzentration in der Bodenlé-
sung, die mit sinkendem pH-Wert (unter-
halb des elementspezifischen Wertes von
pH 6,5) deutlich ansteigt [del Castilho &
Chardon, 1995; Hornburg & Brimmer,
1993] und kann mit gangigen Extraktions-
verfahren (Ammoniumnitrat- oder Calciu-
mumchlorid-Lésung; EDTA, DTPA) hinrei-
chend gut charakterisiert werden [Singh &
Nayyar, 1990; Li et al., 1994; Heymann &
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Wiechmann, 1996; Mench et al., 1997]. Mit
steigenden Kalkgaben zum Boden steigt
sein pH-Wert an. Gleichzeitig sinkt die Ver-
flgbarkeit von Cadmium und damit die Auf-
nahme Uber die Wurzel in die Pflanze [Han
& Lee, 1996].

Die Beweglichkeit von Cadmium in der
Pflanze ist deutlich gréBer als die von Blei.
Die Wirkung von Cadmium auf die Samen-
keimung ist gering, bei niedrigen Konzent-
rationen wurden keimungsstimulierende Ef-
fekte  beobachtet  [Balsberg-Pahlsson,
1989]. Entsprechend der héheren Mobilitat
in der Pflanze verteilt sich Cadmium Uber
verschiedene Pflanzenorgane. So beein-
trachtigen hohe Cd-Belastungen auch
Fruchtentwicklung und -ertrag, wé&hrend
wenig mobile Schwermetalle wie Blei sich
vorrangig in der Wurzel akkumulieren und
dieses Organ schadigen kénnen [Salim et
al., 1992b].

Uber die Wurzel aufgenommenes Cadmium
wird Uberwiegend in den Spross verlagert;
umgekehrt gelangen bei Aufnahme Uber
das Blatt nur maximal 27% des aufgenom-
menen Cadmiums in die Wurzel [Salim et
al., 1992a].

Niedrige Cadmium-Belastungen im Boden
kénnen die Stickstoff-Fixierung in der Rhi-
zosphare von Leguminosen erhéhen, wah-
rend hdhere Belastungen diesen Prozess
deutlich  hemmen  [Balsberg-Pahlsson,
1989]. Auch die Aktivitdt des Enzyms
Nitratreduktase, ein Schlisselenzym im
Stickstoffhaushalt, wird durch Cadmium
gehemmt und fihrt zu einer verminderten
Stickstoffversorgung [Ouariti et al., 1997].

Aufgrund des héaufig gemeinsamen Vor-
kommens von Cadmium mit erhdhten Zink-
Gehalten sind Zink-Cadmium-Wechselwir-
kungen unter realen Belastungsbedingun-
gen von Bedeutung. Die Aufnahme von
Cadmium aus dem Boden, mehr noch die
Verteilung in der Pflanze, wird durch Zink
wesentlich verandert, wobei stark antago-

nistische Effekte, vorwiegend bei niedrigen
bis mittleren Belastungsintensitaten, beo-
bachtet werden und meist auf die jingeren
Blatter beschrankt bleiben [McKenna et al.,
1993]. In metallaktivierten Enzymen kann
Cadmium das notwendige Zink verdrangen
und so ihre Funktion beeintréchtigen [Bals-
berg-Pahlsson, 1989].

Die Anwendung von Calcium-Magnesium-
Acetat als Alternative zu Natriumchlorid
(NaCl) als Auftausalz im StraBenwinter-
dienst kann im Boden zur Calcit-Ausféllung
und damit auch zur Ausfallung von Cadmi-
um fihren, wodurch die Cadmium-
Verflgbarkeit geringer wird [Amrhein et al.,
1994]. Hingegen férdert der Chloridgehalt in
landwirtschaftlichen Béden die Cadmium-
Verfugbarkeit und Aufnahme in Pflanzen [Li
et al., 1994; McLaughlin et al., 1994, Wen-
zel et al., 1996], so dass durch Streusalzbe-
lastungen in StraBenndhe eine verstarkte
Cadmium-Aufnahme in die Vegetation zu
erwarten ist.

Belastungen durch Kombinationen der
Schwermetalle Cadmium, Zink und Nickel
wirken auf Wachstum und Ertrag von Kopf-
salat (Lactuca sativa) in additiver und Ube-
radditiver Wechselwirkung, d.h. die Wir-
kung der Schwermetallkombination ent-
spricht der Summe der Einzelwirkungen
oder Ubersteigt sie [Wallace & Berry, 1989].

Cadmium ist ein mobiles, pflanzenverfiigba-
res Element im System Boden-Pflanze
[Schéafer et al., 1998] und findet sich, im
Vergleich mit anderen Schwermetallele-
menten, in relativ hohen Konzentrationen in
Pflanzenwurzeln ~ bzw.  WurzelgemUse
[Voutsa et al., 1996].

Futterpflanzen unterscheiden sich artab-
hangig in ihrem Vermégen, Cadmium und
andere Schwermetalle aufzunehmen, (Poa
pratensis) und (Brassica campestris) zéhlen
zu den Pflanzen mit hoher Cadmium-
Aufnahme [Zerulla & Marschner, 1986].
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11 Blei (Pb)

11.1 Zusammenfassung

WIRKUNGEN

In der nebenstehenden Abbildung sind die Wir-
kungsbandbreiten der Belastungssituation ge-
genubergestellt. Aufgrund der unterschiedlichen
Belastungsniveaus in der Umwelt mussten ver-
schiedene GrdBenordnungen in der Skalengra-
phik verwendet werden.

Humantoxizitat

Verbreiteter als die akute Form ist heute die
chronische Bleivergiftung. Aus mit Blei kontami-
nierter Nahrung werden geringe Mengen ins
Blut aufgenommen. Beim Erwachsenen betragt
die Nettoaufnahme von Blei aus dem Magen-
Darm-Trakt 8%, bei Kindern liegt sie bei 40%.
Lungengangige Aerosole von Salzen und Oxi-
den des Bleis, wie sie mit Auspuffgasen freige-
setzt werden, werden je nach Partikelgr6Be und
Léslichkeit zu 50 - 80% in die Blutbahn resor-
biert. Die Grenzkonzentration im Blut, ab der ei-
ne Verminderung der Lernféhigkeit und des IQ
erkennbar ist, liegt in der ersten Lebensphase
bei ca. 100 pg/l.

Tiere

In Nutztieren, die in unmittelbarer Nahe ver-
kehrsreicher StraBen weiden, wurden erhdhte
Blei-Gehalte im Blut gefunden. Hauptbelas-
tungspfade sind die Aufnahme Uber die Atmung
und Gber das Weidefutter.

Pflanzen

Im Boden und in der Pflanze ist Blei kaum be-
weglich. Pflanzen sind generell wenig empfind-
lich gegen (anorganisches) Blei. In der Biomas-
se festgelegtes Blei kann die Pflanze selbst
nicht schadigen, aber in hohen Konzentrationen
an die nachsten Glieder der Nahrungskette wei-
tergegeben werden.

Blei kann der Pflanze (iber niederschlagsgebun-
dene Immissionen direkt oder Gber den Boden
indirekt zugefihrt werden.

BELASTUNGSSITUATION

Emission

In Folge der stufenweisen Senkung des Blei-
Gehaltes im Otto-Kraftstoff sowie die weitge-
hende Ablésung verbleiter Otto-Kraftstoffe durch
unverbleite  Kraftstoffsorten sind die Blei-
Konzentrationen in der Umgebungsluft ver-
kehrsnaher Standorte drastisch, auf ca. 10% der
Werte wéhrend der 70er Jahre, zurlickgegan-
gen.

Die derzeitige Belastung der Luft durch Blei ist
dem aktuellem Kfz-Verkehr somit nur zu einem
Bruchteil zuzuordnen.

Immission

Der gréBte Anteil von Pb in den feinsten
Schwebstaubfraktionen stammt aus dem globa-
len Ferntransport. Ergebnisse flachendeckender
Moos- und Bodenmonitoring-Messnetze in Ge-
bieten mit geringen Binnenquellen (Skandina-
vien) belegen dies nachdrlcklich.

Deposition

Die Bleibelastung der Oberbdden im StraBenbe-
reich wird von den Blei-Ablagerungen friherer
Jahre bestimmt.

Abseits spezifischer Emissionsquellen stammen
73% bis 95% der Blei-Belastung in verschiede-
nen Feldfrichten aus atmosphérischer Deposi-
tion. Die Deposition von Blei vollzog sich entlang
verkehrsreicher StraBen Uberwiegend im Nah-
bereich. Bereits innerhalb von wenigen Metern
sinkt die Depositionsrate anorganischer Bleiver-
bindungen auf 10% des Wertes unmittelbar am
Fahrbahnrand ab. Depositionsraten in > 100 m
Entfernung von der Fahrbahn unterscheiden
sich meist nicht signifikant von Hintergrundwer-
ten.
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10 mg/g—|

Wirkungen auf Pflanzen

Pb-Gehalte in Pflanzen
in pg/g bzw. mg/g (siehe Skala)

1 mgl/g

Buchenblatter: Nahe MVA|
nach Storfall
Schweiz, 1977

Gras
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Autob

ahnrand
ahn, vor 1993

Mah-/Schalgut von
Autobahn, vor 1982
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Biomonitoring
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BRD, 1991
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Autobahn Baden-

1
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Biomonitoring
Saarbriicken 1982

MID (Schaf)
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Grinland, 50 m von
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Wirttemberg, 1991
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Biomonitoring
{Mittelwert)
Bulgarien, vor 1995

] grundwerte)

Speisepilze (Hinter-

schechoslov. vor 1989

Graskultur:

Biomonitoring
Miinchen 1992

MID (Jungrind) VDI

"Referenzpflanze"

Grunland,
2-100 m von
Autobahn, 1988

Normalgehalt
in Pflanzen

Richtwerte fiir
pflanzliche Lebens-
mittel (ausser:
Kréuter, Spinat)

Die Bezeichnungen H, P und L entstammen der Risiko-Kennlinie (v.d. Trenck et al.,

HY/g—

J: 1500 mg/m?
ug/m?3

— 100

— 10

pg/m?

TA Luft; 22. BImSchV

Abluft
Stralentunnel
Hamburg, 1988/89

% bungsluft
Gro stadte
Duisburg, Berlin
1976

100 ng/m3

Blei®

Immission

Leltwert WHO

Umgebungsluft
Frankfurt/M, vor 1991

I_

Umgebungsluft
verkehrsbelastet
Baden-Wiirttemberg

1996

Umgebungsluft
landlich, Baden-
Wiirttemberg, 1996

Umgebungsluft
Hamburg, 1995

I'

mgebungsluft
raum Stuttgart

__l—

Umgebungsluft

Umgebungsluft
Schwarzwald

_®

Umgebungsluft
Arktis, vor 1979

Nordatlantik, vor 1989

ingsluft

Tug ; =
Knaulgras (Samen)| :
aus Reinluftgebiet
Reinluftgebiet
100 NQ/g—
10 ng/g—

b; v.d. Trenck & Jaroni, 1998).
H = Hintergrund - vernachl&ssigbares Risiko, P = Prifwert, der chronisch toxische Wirkungen ge-
rade ausschlieBt - tolerierbares Risiko, L = Letalkonzentration bei kurzzeitiger, akuter Exposition -

extremes Risiko.

Antarklls vor 1979

(Reinluft) vor 1991
— [ Ostsee, 1985
——10 ng/m
Umgebungsluft
——1 ng/m?
- U b
— 100 pg/m?

19933,
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Tab. 1: Grenz-, Richt- und Orientierungswerte fiir Blei
Schutzziel, Parameter Zeitbezug, Konzentration Quelle

Definition (ug /m3)

rechtsverbindliche Grenzwerte

menschliche Gesundheit IW1 2,0 TA Luft

Blei im Schwebstaub (Immissionswert) 1 Jahr, Jahresmittelwert 22. BImSchV

Leit- , Orientierungs- und Zielwerte (Gehalte in der Luft)

Orientierungswerte BW (Mensch) v.d. Trenck &

Hintergrund Luft H-L 0,02 Jaroni, 1999

Priifwert Luft P-L 1

letale Konzentration L-L 1500000

Leitwert zum Schutz der menschlichen Ge- | Jahresmittelwert 0,5-1,0 |WHO, 1987

sundheit (nur in Bezug zu den Begriindungen

der Air Quality Guidelines zu benutzen)

Blei im Staubniederschlag IW1(Immissionswert) 250 TA Luft

Tab. 2: Beurteilungswerte Blei - Boden
Schutzziel/ Zeitbezug, Konzentration Quelle
Schutzgut Definition Dimension

alle Bodenfunktio- Hintergrundwert 25 - 55 mg/kg 3.VwV zum BodSchG & VwV

nen

(Gesamtgehalte -
Hges)

je nach Tongehalt

Orienterungswerte BW

alle Bodenfunktio-
nen

Hintergrundwert

(mobile Gehalte -
Hmob)

4 - 3000 pg/kg
je nach pH-Wert

3.VwV zum BodSchG

Bodenorganismen
Pflanzen, Wasser

Prifwert (Pges)

100 mg/kg

3.VwV zum BodSchG & VwV
Orienterungswerte BW

Mensch

Prifwert (Pges)

100 - 4000 mg/kg
je nach Flachen-
nutzung

3.VwV zum BodSchG & VwV
Orienterungswerte BW

Bodenorganismen
Pflanzen, Wasser

Prifwert (Pmob)

250 - 3000 pg/kg
je n. Schutzgut

3.VwV zum BodSchG

Grundwasser/Eluat | Prifwert (P-W) 10 ug/l VwV Orienterungswerte BW

Pflanzen Belastungswert 12000 pg/kg 3.VwV zum BodSchG
(Bmob)

rechtsverbindliche Grenzwerte in anderen Medien

Schutz von Nutztie- 40 mg/kg FuttermittelVO

ren: Grinfutter
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11.2 Chemie, Emission, Immis-
sion, Deposition und Trend

11.2.1 Chemie

Emissionen aus organischen Bleiverbin-
dungen, die dem Otto-Kraftstoff zugesetzt
werden, liegen zun&chst Uberwiegend als
PbBrCl oder PbBrCl-2NH,CI vor, die dann
unter Lichteinwirkung (photolytisch) in Blei-
oxide PbOy, Bleibromid PbBr, und Bleichlo-
rid PbCl, umgewandelt werden [Cisternas &
Mignolet, 1982].

11.2.2 Emission

Der gesamte Blei-AusstoB des StraBenver-
kehrs wurde fir das Gebiet der Europai-
schen Gemeinschaft im Jahr 1985 auf
23.200 Tonnen/Jahr geschatzt, wovon
18.900 Tonnen/Jahr (= 81%) auf Pkw mit
Ottomotoren entfielen [Samaras & Zierock,
1994].

Fir die Bundesrepublik Deutschland errech-
net sich flr den Zeitraum von 1985 bis 1995
ein Ruckgang der Blei-Emissionen von rund
4.600 Tonnen/Jahr auf ca. 600 Tonnen/Jahr,
d.h. um rund 87%, der fast ausschlieBlich auf
die drastische Verminderung des Anteils
verbleiten Otto-Kraftstoffes im Kfz-Verkehr zu-
rickzufiihren ist [Schulte et al., 1996]. Die
derzeitige Belastung der Luft durch Blei ist
dem aktuellen Kfz-Verkehr somit nur zu ei-
nem Bruchteil zuzuordnen.

Der Anteil von Blei am Partikelaussto3 von
Ottomotoren ohne Katalysator betragt rund
8,7% bei einem Emissionsfaktor von
59,4 mg Feinpartikeln je km Fahrstrecke
[Hildemann et al., 1991]. Bei Fahrzeugen
mit 3-Wege-Katalysator liegen diese Werte
- wegen der Verwendung von unverbleitem
Kraftstoff - mit  0,19% Anteil und
11,1 mg/km Fahrstrecke deutlich niedriger.
Die Partikel-Emissionen von Dieselfahrzeu-
gen enthalten keine nachweisbaren Blei-
Anteile [Hildemann et al., 1991].

Dem Reifenabrieb (WohnstraBe: 68 kg/km
pro Jahr; Autobahn: 657 kg/km pro Jahr),
dem Bremsenabrieb (WohnstraBe: 10,2
kg/km pro Jahr; Autobahn: 175,2 kg/km pro
Jahr) und dem Fahrbahnabrieb (Wohnstra-
Be: 248 kg’/km/Jahr;  Autobahn: 3.254
kg/km/Jahr) entstammen weitere Partikel-
emissionen mit unterschiedlichem Bleige-
halt [Muschak, 1990]. Die Gehalte an Blei in
Fahrzeugreifen variieren in weiten Grenzen
(2,1 ug/g bis 518,6 ug/g) [Sadig et al.,
1989].

Bei Reinigungsarbeiten in StraBentunneln
werden mit dem Reinigungswasser anorga-
nische Komponenten wie z.B. abgelagerte
Schwermetalle ausgetragen. In der Abfolge
Natrium, Blei, Calcium, weitere (Schwer-)
metalle wie Zink, Kupfer und Nickel treten
die Elemente im ablaufenden Reinigungs-
wasser auf [Andersen & Vethe, 1994].

11.2.3 Immission

Die Verteilung des Pb-Gehaltes innerhalb
der Partikelfraktion in Kfz-Emissionen ist
deutlich zugunsten der feinsten KorngréBen
(< 0,4 um: 77%; > 0,4 um: 23%) verscho-
ben und weicht damit markant von der Blei-
KorngrdBenverteilung industrieller Emitten-
ten ab, bei denen > 60% des Pb-Gehaltes
auf KorngrdéBen > 1 um verteilt sind [Las-
kus, 1986].

Der Bleianteil im StraBenstaub kann in wei-
ten Grenzen (10.Perzentil: 107 ug/g;
90.Perzentil: 4 600 ug/g) schwanken und
liegt generell nicht héher als in Hausstaub-
proben [Fergusson & Kim, 1991; Stone &
Marsalek, 1996]. Im StraBenstaub enthalten
die feineren Partikelfraktionen (< 60 um) die
héchsten Blei-Gehalte [Al-Chalabi & Haw-
ker, 1996]. Auch innerhalb der Schweb-
staubfraktion (< 10um) ist die Pb-
Konzentration deutlich zugunsten der feins-
ten Aerosole verschoben [Laskus, 1986].
Bei hohen Anreicherungen treten selektive
Austauschprozesse zwischen Blei und ba-
sischen Kationen (v.a. Calcium) auf. Beim
Wiederaufwirbeln ~ (Resuspension)  des
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Staubes verschieben sich durch Clusterbil-
dung der feinen Partikel die héchsten Blei-
Gehalte hin zu den mittleren KorngréBen-
Fraktionen [Al-Chalabi & Hawker, 1996].

Die Konzentration von Pb in den feinsten
Schwebstaubfraktionen hat im Wortsinn weit-
reichende Konsequenzen, da hierin die Ursa-
che fir den Uberregionalen bis globalen Fern-
transport von Bleiaerosolen liegt [Létschert &
Grosch, 1984]. Ergebnisse flachendeckender
Moos- und Bodenmonitoring-Messnetze in
Gebieten mit geringen Binnenquellen (Skandi-
navien) belegen diesen Ferntransport ver-
schiedener Schwermetalle nachdricklich
[Steinnes et al., 1992; Steinnes et al., 1997].
So werden rund 80% der Schwermetallbelas-
tung in Skandinavien dem Ferntransport, vor-
wiegend aus Mitteleuropa, zugeschrieben
[Jones, 1991].

11.2.4 Deposition

Die Deposition von Blei in der Nahe ver-
kehrsreicher StraBen vollzieht sich ganz
Uberwiegend im Nahbereich. Bereits inner-
halb von wenigen Metern sinkt die Deposi-
tionsrate anorganischer Bleiverbindungen
auf 10% des Wertes unmittelbar am Fahr-
bahnrand ab [Hewitt & Rashed, 1991]. Fir
Organobleiverbindungen verlauft die Ab-
klingkurve etwas flacher, doch werden auch
hier nach 20 m bis 40 m nur noch 10% des
Hochstwertes am Fahrbahnrand gemessen
[Hewitt & Rashed, 1991]. Depositionsraten
in > 100 m Entfernung von der Fahrbahn
unterscheiden sich meist nicht signifikant
von Hintergrundwerten [Crump & Barlow,
1982].

Eine integrierende Bilanz flr Blei im Bereich
einer SchnellstraBBe in einer landlichen Re-
gion zeigt jedoch, dass 8% des emittierten
Bleis mit dem Sickerwasser ausgetragen
werden und nur 6% im Nahbereich der
StraBe (0-50 m) abgelagert werden. Mit
86% wird jedoch der bei weitem gréBte An-
teil in gréBere Entfernung bis in kontinenta-
le Dimensionen verfrachtet [Hewitt & Ras-
hed, 1990].

Fir den GroBraum Frankfurt/M haben Lot-
schert & Grosch [1984] regionale Gradien-
ten der Blei-Gehalte in Eibennadeln (Taxus
bacata) ermittelt und in Abhé&ngigkeit von
der Hauptwindrichtung unterschiedliche Ab-
klingraten gefunden. Auch Rahlenbeck
[1986] zeigt eine Abnahme der Pb-Gehalte
in Graskulturen mit zunehmender Entfer-
nung von einem groBstédtischen Ballungs-
raum im regionalen MafBstab.

Feste Hindernisse wie Mauern in Fahr-
bahnnahe wirken als effiziente Barrieren
gegen die weitere Ausbreitung von Blei;
dicht stehende Baume und insbesondere
Hecken (ben einen wirksamen Filtereffekt
aus [Unger & Prinz, 1992; Swamy & Lo-
kesh, 1993].

Durch die Barrierewirkung der Vegetation
im Bereich von Waéldern vollzieht sich die
Deposition verkehrsbedingter Verunreini-
gungen in einem noch engeren straBenna-
hen Bereich: Blei ist im Boden im unmittel-
baren Fahrbahnbereich bis zum 5-fachen
der Hintergrundwerte angereichert. In 5m
bis 10 m Entfernung von der Fahrbahn und
damit hinter dem Vegetationssaum wird be-
reits das Niveau der Boden-Hintergrund-
werte erreicht [Minch, 1993].

Im StraBenablaufwasser erreicht die Pb-
Konzentration nach Regenféllen 140 pg/l
bis 292 ug/l, wobei der Anteil gelésten Bleis
gegenilber partikelgebundenem Blei mit
Werten um 1% sehr gering ist [Wst et al.,
1994].

Der wiederholt beobachtete Zusammen-
hang zwischen Pb-Gehalten in Pflanzen
und in Bdden belegt nicht notwendigerwei-
se eine nennenswerte Pb-Aufnahme und
-Verlagerung aus dem Boden Uber die
Wourzel, sondern ist haufg auf eine erhéhte
gemeinsame, d.h. Vegetation und Boden
betreffende Blei-Deposition zuriickzuflihren
[Alfani et al., 1996].

Die Verteilung von Blei in unterschiedlichen
Partikelfraktionen in verkehrsnahen und
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verkehrsfernen Standorten kann zu Diskre-
panzen zwischen den Ergebnissen von De-
positionsmessungen (z.B. Bergerhoff-Ver-
fahren) und der Anreicherung in der Vege-
tation bzw. pflanzlichen Bioindikatoren (z.B.
Graskultur) flhren. Letztere werden zudem
durch Bestandeseigenschaften und Wachs-
tumsdynamik gepragt [Dietl et al., 1996].

11.2.5 Trend

In Folge der stufenweisen Senkung des
Blei-Gehaltes im Otto-Kraftstoff sowie der
weitgehenden Ablésung verbleiter Otto-
Kraftstoffe durch unverbleite Kraftstoffsor-
ten sind die Blei-Konzentrationen in der
Umgebungsluft verkehrsnaher Standorte
drastisch, bis ca. 10% der Werte wahrend
der 70er Jahre, zurlickgegangen [Bono et
al., 1995].

Uber die vergangenen 130 Jahre zeigt das
26ppy297ph.|sotopenverhdltnis, dass  sich
Veranderungen in der Herkunft emittierter
Blei-Verbindungen in der Vegetation ra-
scher und deutlicher abzeichnen als im Bo-
den, in dem rund 50% des Pb-Gehaltes bis
in 16 cm Tiefe auf menschliche Aktivitaten
zurlckzufiihren sind [Bacon et al., 1996].
Der rasche Rickgang der Blei-Emissionen
aus Kfz-Abgasen durch die Reduktion des
Benzin-Blei-Gehaltes und den drastischen
Rickgang des Verbrauchs verbleiten Ben-
zins geht mit einem markanten Anstieg des
206ppy297phy.|sotopenverhaltnisses  einher
[Bacon et al., 1996]. Dies ist auch im riick-
laufigen Pb-Gehalt der Feinfraktion von Stra-
Benstaub (< 100 um) zu erkennen. Wieder-
aufwirbeln von alten Pb-Depositionen indus-
trieller Herkunft tragt vermehrt zur aktuellen
Pb-Immission in stadtisch-industriellen Regio-
nen bei [De Miguel et al., 1997].

Historische, in Herbarien archivierte Pflan-
zenproben erlauben eine retrospektive Ver-
folgung der Schwermetallbelastung der Ve-
getation Gber mehr als 100 Jahre. Mit der
dominierenden Bedeutung des atmosphari-
schen Eintrags fur die Blei-Belastung von
Landpflanzen kann damit unter Berticksich-

tigung der Blattmasse-Bildung die Blei-
Immissionsbelastung friherer Jahrzehnte
nachvollzogen werden [Jones & Johnston,
1991; Jones et al., 1991]. Vorhandene Im-
missionsdaten belegen die Glltigkeit dieser
Immissionsabschétzung Uber Vegetations-
gehalte und bestdtigen den deutlich ab-
nehmenden Trend der atmosphérischen
Pb-Belastung wéhrend der vergangenen 20
Jahre [Jones & Johnston, 1991; Jones et
al., 1991].

Vergleichbare Untersuchungen archivierter
Bbdden aus landwirtschaftlichen Langzeit-
versuchen belegen dagegen einen Anstieg
des Pb-Gehaltes im Oberboden um ca.
15% Uber einen Zeitraum von 100 bis 120
Jahren, zeigen aber auch erhdhte Pb-
Gehalte nach Langzeitdiingung mit Stall-
mist im Gegensatz zu Mineraldiingung [Jo-
nes et al., 1987]. Hiermit wird die Rolle des
Bodens als Langzeitspeicher von Depositi-
onseintragen wenig mobiler Stoffe deutlich.

Auch die Auswirkungen eher kurzzeitiger
Ereignisse mit regionaler bis nationaler
Ausdehnung, wie der mit der deutschen
Wiedervereinigung einsetzende verstarkte
Ost-West-Verkehr und die damit erhéhten
und raumlich veranderten Blei-Emissionen
konnten anhand von Monitoringergebnissen
(Moosmonitoring) nachgewiesen werden
[Markert & Weckert, 1994].

11.3 Wirkungen
11.3.1 Humantoxizitat

Blei ist deshalb ein klassisches Zivilisati-
onsgift, weil es schon von alters her ver-
wendet wird. Seine Wirkung richtet sich be-
sonders gegen drei wichtige Organsyste-
me: Gehirn und Nervensystem, die Nieren
sowie das Knochenmark.

Eine akute Bleivergiftung (hervorgerufen
durch die Aufnahme groBer Bleimengen in
kurzer Zeit) ist gekennzeichnet durch Koli-
ken mit starksten Schmerzen, Schwindelge-
fuhl, Zittern, Krampfe und Taubheit der Ex-
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tremitaten. Ab 700 bis ca. 3000 ug Pb/l Blut
tritt das Vollbild der Bleiencephalopathie
auf, das mit Krampfen und Delirien beginnt
und Uber Koma zum Tod durch Herzkreis-
laufversagen fiihren kann. Durch Gabe von
CaNa,-EDTA und Penicillamin versucht
man in diesen Fallen das Blei nierengangig
zu machen, so dass es mit dem Harn aus-
geschieden wird.

Wichtiger als die akute Form ist heute die
chronische Bleivergiftung. Aus mit Blei kon-
taminierter Nahrung werden geringe Men-
gen ins Blut aufgenommen, gelangen in die
Leber und werden mit der Galle in den
Dinndarm abgegeben. Von dort erfolgt die
Aufnahme ins Blut, so dass Blei einem so-
genannten enterohepatischen Kreislauf un-
terliegt, dem es erst durch Uberfiihrung in
unlésliches Bleisulfid in den hinteren Darm-
abschnitten entrinnt und ausgeschieden
wird. Beim Erwachsenen betragt die Netto-
aufnahme von Blei aus dem Magen-Darm-
Trakt 8%, bei Kindern liegt sie mit etwa
40% betrachtlich hdéher. Lungengéngige
Aerosole von Salzen und Oxiden des Bleis,
wie Auspuffgase sie freisetzen, werden je
nach Partikelgr6Be und Ldéslichkeit zu 50 -
80% in die Blutbahn resorbiert. Ca. 95%
des im Blut enthaltenen Bleis ist locker an
die roten Blutkdrperchen gebunden und
wird mit ihnen in die Knochen transportiert,
wo es sich in Form von schwerldslichem
tertidrem Bleiphosphat ablagert. Mit dieser
Deposition ist das Blei aber nicht fir immer
dem Stoffwechselgeschehen entzogen,
sondern es kann durch Zustédnde wie physi-
schen Stress, Acidose, Einwirkung katabo-
ler Steroide (z.B. Cortisol), Infektionskrank-
heiten oder Schwangerschaft wieder mobi-
lisiert werden. Der am haufigsten angege-
bene Parameter fir eine chronische Bleibe-
lastung ist der Blutbleispiegel. Ein Blutspie-
gel von 700 pg Pb/l, der zu akuten Vergif-
tungssymptomen fihrt, wird bei ca 500
pg/m® Luft/8h erreicht. Der MAK-Wert liegt
bei 100 ug/m® nicht sehr viel niedriger. Ein
Prafwert fir die allgemeine Umwelt ist bei 1
pg/m?® anzusetzen.

Kinder tragen ein erhdhtes Risiko gegen-
Uber Bleiexpositionen wegen ihrer Tendenz
zur Aufnahme kontaminierter Erde und ihrer
héheren Resorptionsquote nach oraler Ex-
position. Die Grenzkonzentration im Blut, ab
der eine Verminderung der Lernféhigkeit
und des 1Q erkennbar ist, liegt in der ersten
Lebensphase bei ca. 100 pg/l. Fir Erwach-
sene hat die MAK-Kommission Arbeitsstoff-
toleranzwerte von 700 (Manner) bzw. 300
pg/l Blut (Frauen unter 45 Jahren) festge-
setzt [v.d. Trenck, 1983; Henschler, 1987;
Schafer et al.,, 1994; DFG, 1998; v.d.
Trenck & Jaroni, 1999].

NAHRUNGSMITTELBELASTUNG

Der immissionsbedingte Anteil an der Ge-
samt-Blei-Belastung von Nahrungspflanzen
variiert zwischen Pflanzenart und Pflanzen-
bzw. Ernteorgan erheblich, ist jedoch nur in
geringem MaB von der Bodenart und dem
Pb-Gehalt im Boden abhéangig [Pietrzak-Flis
& Skowronska-Smolak, 1995]. Fir oberirdi-
sche Organe ermittelten Harrison & Chir-
gawi [1989a,b] Anteile zwischen 50% und
96%, die auf atmosphérischen Eintrag zu-
rickzufiihren sind.

Aufgrund der geringen Mobilitdt im Boden
sowie innerhalb der Pflanze konzentrieren
sich bodenburtige Blei-Belastungen auf die
auBeren Zell- und Gewebeschichten unter-
irdischer Pflanzenorgane. Der Blei-Gehalt
von Kartoffelknollen kann durch Entfernen
der Schale (Verlust an Pflanzenmasse: -6%
bis -20%) ganz wesentlich reduziert werden
(-65% bis -89%) [Briggemann et al., 1982].

Organische Bleiverbindungen (Trimethylblei
oder Triethylblei), die ausschlieBlich Kfz-
Emissionen bei Verwendung von verbleitem
Kraftstoff entstammen, wurden in Wein der
Jahrgange seit 1952 nachgewiesen. Nach
Maximalwerten von rund 0,5 pg/l (1976/78)
zeigen die Organoblei-Gehalte einen deutli-
chen Rickgang auf ca. 0,05 pg/l (1990/91)
und entsprechen damit dem charakteristi-
schen Trend von Blei-Verbrauch und
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-Emission aus Verbrennungsmotoren [Lo-
binski et al., 1994].

Werden Karotten oder Bohnen mit Blei-
Ldsungen Uber die Wurzel oder Uber die
Blatter behandelt, ist die Wuchsminderung
durch Blattapplikation - bei gleicher Belas-
tungskonzentration - starker als bei Pb-
Belastung Uber die Wurzel [Salim et al.,
1992a]. Uber die Wurzel aufgenommenes
Blei wird meist nur zu geringen Anteilen in
den Spross verlagert; ebenso gelangen bei
Aufnahme (ber das Blatt nur wenige Pro-
zent der Gesamt-Metallaufnahme in die
Wourzel [Salim et al., 19924, b].

Abseits  spezifischer  Emissionsquellen
stammen 73% bis 95% der Blei-Belastung
in verschiedenen Feldfriichten aus atmo-
sphérischer Deposition [Dalenberg & van
Driel, 1990].

11.3.2 Wirkungen auf Tiere

In Nutztieren, die in unmittelbarer Nahe ver-
kehrsreicher StraBen weiden, wurden erhéh-
te, untereinander eng Kkorrellierte Blei-
Gehalte im Blut und in der &uBeren Fett-
schicht gefunden [Ward & Savage, 1994].
Hauptbelastungspfade sind die Aufnahme
Uber die Atmung und Uber Weidefutter, das
durch aktuelle Immissionen belastet ist
[Ward & Savage, 1994]. Neben der Auf-
nahme Uber die pflanzliche Nahrung ist die
Aufnahme von schwermetallbelasteten Bo-
denpartikeln eine weitere wesentlich Belas-
tungsquelle fir Weidetiere. Durch Spritzver-
unreinigungen nach Niederschlagen, die
sich auf bodennahen Blattern finden, kommt
es beim Weidegang zur einer zusatzlichen
Boden- und damit Schwermetallaufnahme,
die bei Blei bis zu 90% der Gesamtaufnah-
me betragen kann [Thornton & Abrahams,
1983].

Im Nahrungsnetz eines Waldstandortes in
Schleswig-Holstein liegen die Pb-Gehalte in
Schnecken, Wirmern, Bodenspinnen und
Kafern ebenso wie in Mausearten ein-
schlieBlich der Wiihimaus unterhalb oder in

der GrdBenordnung der Pb-Gehalte im
(Buchen-) Laub. In kleinen Landkrebsen
wie Asseln (lsopoden) liegen die Blei-
Gehalte dagegen um den Faktor 10 bis 12
héher [Scharenberg & Ebeling, 1996].

Hopkin & Martin [1982] ermittelten an As-
seln (Oniscus asellus) aus unterschiedlich
belasteten Bdden Anreicherungsfaktoren
fir Blei aus der Laubstreu um den Faktor
0,2 bis 0,5. Diese bodenbewohnenden
GliederftiBler, die eine Schllsselrolle im
Abbau der Laubstreu spielen, liefern damit
einen Schwermetall-Input in Nahrungsnet-
ze. Eine weitere Anreicherung von Blei oder
Cadmium im weiteren Verlauf der Nah-
rungskette ist dagegen nicht zu beobachten
[Kratz et al., 1989].

In der Nahe verkehrsreicher StraBen wei-
sen wildlebende M&use in Leber, Niere und
Knochen erhéhte Blei-Gehalte auf. Mit er-
héhter Schwermetall-Belastung nehmen
auch mikroskopisch sichtbare genetische
Verénderungen zu (erhéhte Kleinkernbil-
dung in Knochenmarkzellen, abnorme Sa-
menzellen) [leradi et al., 1996].

Die Schwermetall-Belastung in Regenw(r-
mern waldreicher, straBennaher Standorte
wird vorrangig von der Bodenart sowie vom
Alter der Tiere, erst in zweiter Linie von der
Nahe zur Fahrbahn und damit vom unmit-
telbaren Schwermetall-Eintrag  bestimmt
[Weigmann, 1991].

11.3.3 Wirkungen auf Pflanzen

SCHADSTOFFANREICHERUNGEN UND REAK-
TIONEN

Blei liegt in Pflanzen vorwiegend in der an-
organischen Form (Pb") vor; nur ein gerin-
ger Anteil von deutlich weniger als 1% ist in
der organischen Form, als Tetraalkylblei
(Tetramethylblei bzw. Tetraetyhlblei),
nachweisbar [Fatoki & Hill, 1994].

Eine Verlagerung von Blei innerhalb der
Pflanze findet nur in geringem Umfang statt
[Creger & Peryea, 1992]. Dennoch kénnen
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mit empfindlichen mikroanalytischen Me-
thoden Blei-Anreicherungen am Ende was-
serfihrender Leitungsbahnen im Pflanzen-
gewebe, vor allem in Blattern, nachgewie-
sen werden [Tung & Temple, 1996a,b].

Eine Beeintrachtigung der Photosynthese
ist unter realistischen Blei-Belastungen
auszuschlieBen, stimulierende Wirkungen
von niedrigen Blei-Konzentrationen auf
Photosynthese und Chlorophyligehalt der
Blatter wurden dagegen wiederholt beo-
bachtet. Wechselwirkungen mit den Auf-
nahmekapazitdten der Wurzel kénnen bei
hohen Blei-Belastungen im Boden zur Be-
hinderung der Nahrstoffaufnahme flhren
[Balsberg-Pahlsson, 1989].

Von zentraler Bedeutung fir die ge-
schlechtliche Fortpflanzung héherer Pflan-
zen ist der Pollen, der aufgrund des direk-
ten Kontaktes mit der Umgebungsluft
zugleich auch méglichen Immissionen aus-
gesetzt ist. Erhéhte Blei-Gehalte im Pollen
sind auf direkte Immissionsbelastungen zu-
rickzufihren und fihren als Konsequenz
einer Belastung durch Verkehrsimmissio-
nen zu einem erhdhten Anteil unfruchtba-
rer, nicht lebensféhiger Pollen [Wolters &
Martens, 1987].

Entsprechend ihrem Anreicherungsmuster fir
Schwermetalle (Blei, Zink, Cadmium, Kupfer,
Vanadium), persistente organische (PAH) und
chlororganische Verbindungen (HCB, PCB)
verhalten sich zahlreiche, sehr unterschiedli-
che Pflanzenarten auffallend &hnlich, so dass
von einzelnen, in Monitoringnetzen untersuch-
ten Arten (z.B. Moosen) auf das Anreiche-
rungsverhalten groBer Teile der Vegetation
geschlossen werden kann [Thomas et al.,
1985].

Der Gehalt an Blei in Moosen kann groBen-
teils bzw. fast ausschlieBlich auf Immissio-
nen durch niederschlagsgebundene Eintra-
ge zurlckgefiihrt werden [Thomas, 1984,
Berg et al., 1995b] und belegt damit die
Bedeutung des groBraumigen Transports
dieses Schwermetalls [Berg et al., 1995a].

Die Blei-Gehalte im Laubmoos Bryum ar-
genteum (Héchstwerte bis > 5 000 pg/g TS)
konnten im Rahmen eines Moos-
Monitoringprogrammes im Raum Zirich
ganz lberwiegend dem StraBenverkehr als
Ursache zugeordnet werden [Théni et al.,
1986]. In stadtischer Umgebung liegen die
Pb-Gehalte in Moosen um das 14-fache
Uber den Werten aus landlichen Regionen
[Thoni et al., 1993]. Der Rickgang der Blei-
Gehalte in Vegetationsproben an Standor-
ten mit geringer unmittelbarer Verkehrs-
und Immissionsbelastung in Mittelnorwegen
Uber den Zeitraum 1982 bis 1992 ist als
Konsequenz der deutlich verminderten Pb-
Emissionen in Europa zu interpretieren
[Berthelsen et al., 1995].

Bei Stadtbdumen ist der Blei-Gehalt inner-
halb des Blattgewebes (hier speziell: Quer-
cus ilex) unter realen stadtischen Belas-
tungsbedingungen eng mit der Blei-
Deposition auf die Blattoberflachen korrel-
liert. Die Gehalte im Blattinneren liegen je-
doch mit Werten zwischen 2 ug/g TS und
21 pg/g TS auf einem niedrigeren Niveau
als in der AuBenschicht der Blatter [Alfani et
al., 1996]. Zudem zeigt der Pb-Gehalt im Ver-
lauf der Vegetationsperiode bei Aesculus hip-
pocastanum in stadtischer Umgebung einen
deutlich zunehmenden Trend, der auch den
durch Blattmassezuwachs eintretenden Ver-
diinnungseffekt kompensiert [Kim & Fergus-
son, 1994].

AKKUMULATION UND AUFNAHME AUS DEM
BODEN

Unter realen Belastungsbedingungen spielt
- mit Ausnahme von Sonderstandorten wie
z.B. Abraumhalden - die direkte pflanzen-
schadigende Wirkung von Blei in der Regel
keine Rolle. Von wesentlich groBerer Be-
deutung ist die Pb-Akkumulation der Vege-
tation am Anfang von terrestrischen Nah-
rungsketten. Die weitgehende Festlegung
von Blei in Zellwanden und der Zellvakuole
mindert zwar die toxische Wirkung auf die
Pflanze selbst, beglnstigt jedoch die Spei-
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cherwirkung fur dieses Element [Wierzbicka
& Antosiewicz, 1993].

Entlang von StraBenréndern wird Blei im Bo-
den akkumuliert. Unger und Prinz [1992] fan-
den in Béden beiderseits von StraBen Baden-
Wirttembergs erhéhte Bleigehalte sowohl in
Bdden, als auch im Grinlandaufwuchs (3,7
bis 22 mg/kg TM). Im unmittelbaren Randbe-
reich (0,1 m vom Fahrbahnrand) werden die
Bleigehalte vom Abschwemmmaterial (Gehal-
te 650 - 1.000 mg/kg) dominiert. Ab welcher
Entfernung vom Fahrbahnrand die Bleigehal-
te wieder Hintergrundwerte erreichen, hangt
von der Hauptwindrichtung und dem Ver-
kehrsaufkommen ab. Auf der dem Wind zu-
gewandten Seite werden die Blei-
Hintergrundwerte in 0 - 5 cm Tiefe nach ca. 5
m (bei 1.200 Kfz/Tag) bzw. 25 m (bei 16.000
bis 50.000 Kfz/Tag) erreicht. Auf der Leeseite
liegen die entsprechenden Entfernungen bei 5
m bzw. 25 bis 100 m [Unger & Prinz, 1992].
Mit Uberschreitungen des Boden-Priifwertes
(nach 3. Verwaltungsvorschrift zum Boden-
schutzgesetz Baden-Wirttemberg) von 100
mg/kg Boden muss nach diesen Daten bei
hohem Verkehrsaufkommen bis 10 m, bei
niedrigem Verkehrsaufkommen bis 5 m vom
Fahrbahnrand gerechnet werden.

Belegt wird die allgemein geringe Mobilisier-
barkeit von Blei im Boden durch den niedrigen
Anteil von 8,9% des Gesamt-Blei-Gehaltes,
der durch Gras-Silagesaft aus dem Boden ge-
I6st und ausgewaschen werden kann, wah-
rend fir andere Metalle die auf diese Weise
mobilisierbaren  Anteile zwischen 12,7%
(Chrom) und 74,7% (Cadmium) des Gesamt-
gehaltes betragen [Leidmann et al., 1994].

Die Verfugbarkeit von Blei im Boden erhdht
sich bei Bodenversauerung [Balsberg-
Pahlsson, 1989; Kahle & Breckle, 1992]. We-
sentlich erhéht wird die Verfigbarkeit von Blei
und damit die Aufnahme und Mobilitat in
Pflanzen durch Zugabe von Chelaten wie z.B.
EDTA und in Waldern durch dort natirlich
vorkommende Chelatbildner, wie Hydrochinon
und Brenzkatechin. Bei Schwermetall-
toleranten Pflanzen kénnen so Blei-Gehalte

von bis zu 1,5% (also 15000 pg/g TS) im
Spross erzielt werden. Die Wirksamkeit von
Verfahren der biologischen Bodensanierung
mit héheren Pflanzen kann somit wesentlich
gesteigert werden [Blaylock et al., 1997; Hu-
ang et al., 1997].

Fluoranthen, ein Vertreter der polycycli-
schen aromatischen Kohlenwasserstoffe,
die parallel zu Schwermetallen aus
Verbrennungsmotoren emittiert werden, re-
duziert die Aufnahme von Blei und Kupfer
aus Na&hrlésung in junge Weizenpflanzen,
maoglicherweise durch Verminderung der
Léslichkeit und Bioverfligbarkeit [Wetzel et
al., 1994].

Die Empfindlichkeit bzw. Toleranz von
Pflanzen gegeniber Bleibelastungen aus
dem Boden wird von der Fahigkeit der
Wurzel bestimmt, Blei in nichtverfligbarer
Form in der Zellwand bzw. in der Vakuole
durch Komplexbildung mit organischen
Séuren oder Proteinen festzulegen [Baker
et al.,, 1994, Tung & Temple, 1996a,b]. Die
art- oder sortenspezifische Blei-Toleranz
hangt dabei auch von der F&higkeit ab,
konkurrierende, sich &hnlich verhaltende
lonen wie z.B. Calcium-lonen, aufzuneh-
men [Antosiewicz, 1993].

Ein  Schutzmechanismus gegen die
Schwermetall-Aufnahme aus Bdden ist in
der Mycorrhiza gegeben, der Lebensge-
meinschaft zwischen Pflanzenwurzeln und
dem sie umgebenden Pilzgeflecht. In Ab-
hangigkeit vom Anpassungsgrad der Pilz-
stimme, den Bodeneigenschaften und den
Schwermetallen selbst, kann in den pilzli-
chen Zellwénden sowie in den Vakuolen der
Pilzhyphen ein erheblicher Anteil des ver-
figbaren Schwermetallanteils gebunden
und so der Aufnahme durch die Pflanze
entzogen werden [Galli & Schiepp, 1996;
Ricken & Hoéfner, 1996].

Die Wirkung von Blei auf die Samenkei-
mung ist gering [Balsberg-Pahlsson, 1989].
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Der Abbau von Eichenblattern (Quercus i-
lex) im Boden wird durch Schwermetallbe-
lastung (z.B. Blei: 198 ug/g TS) insbeson-
dere in der Anfangsphase wesentlich ver-
z6gert, was auch anhand verminderter Pilz-
besiedelung und Atmungsrate erkennbar
wird. Entscheidend hierbei ist die Schwer-
metallbelastung des Laubes, nicht des da-
runterliegenden Bodens [Cotrufo et al.,
1995].

Kombinationsbelastungen durch mehrere,
Kfz-Emissionen entstammende Schwermetal-
le, wie z.B. durch Blei und Platin Gber den Bo-
den, zeigen ausgepragte Verdrangungsme-
chanismen der beiden Metalle im Bereich der
Wourzeln, wobei eine nachfolgende Platinbe-
lastung in erheblichem Umfang Blei aus den
Wourzelzellen verdrangt [Ballach & Wittig,
1996].

Die Anwendung von Calcium-Magnesium-
Acetat als Alternative zu Natriumchlorid
(NaCl) als Auftausalz im StraBenwinter-
dienst kann zu Sauerstoffmangel und er-
héhtem Redoxpotential des Bodens fiihren.
Die Folge kann eine erhéhte Mobilisierung
von Blei im Boden und die Auswaschung
ins Grundwasser bzw. die Aufnahme in
Pflanzen sein [Amrhein et al., 1994].

Die Verwendung von Sinterabfallen aus der
Metallgewinnung im StraBenbau fihrt zu
erheblichen Schwermetallbelastungen so-
wohl in Sicker- und Grundwasser als auch
in terrestrischen Okosystemen in unmittel-
barer Fahrbahnnahe. Verdnderungen der
Vegetationszusammensetzung sind die
Folge erheblicher Schwermetallanreiche-

rungen und der Ausbreitung schwermetall-
toleranter Pflanzenarten [Dueck et al.,
1987].

FlieBgewéasser, die durch StraBenablauf-
wasser belastet werden, weisen in ihrem
Sediment erhdéhte  Schwermetallgehalte
(Blei, Chrom, Zink) auf. Dariiberhinaus ist
die Zusammensetzung und Vielfalt der
Fauna, insbesondere der Makroinvertebra-
ten (gr6Bere Wirbellose), beeintrachtigt
[Maltby et al., 1995]. In Regenriickhaltebe-
cken fir StraBenablaufwasser reichern sich
im Bodensediment Schwermetalle in relativ
hohen Konzentrationen an (Blei bis 6.9 mg/I
in den oberen 20 cm). Aufgrund ihrer sehr
geringen Verlagerung mit dem Sickerwas-
ser wird das Risiko einer Grundwasserver-
unreinigung jedoch als sehr gering beurteilt
[Yousef & Yu, 1992].

Natdrliche oder anthropogene Standorte mit
hohen Schwermetallgehalten tragen eine
Vegetationsdecke mit spezialisierten Pflan-
zen, sogenannten Metallophyten, die auf-
grund besonderer Mechanismen extrem
hohe Schwermetallgehalte im Boden ertra-
gen konnen. Diese Toleranz ist generell
nicht auf einzelne Metalle beschrankt [Ba-
ker et al., 1994].

Auch Geholzpflanzen koénnen ein hohes
MaB an Toleranz gegenlber bodenblrtigen
Schwermetallbelastungen von > 1% Blei im
Boden (!) entwickeln, wobei unterschiedli-
che Toleranzmechanismen in Abhangigkeit
von der Phosphatversorgung entwickelt
werden [Eltrop et al., 1991].
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12 Platin (Pt)
12.1 Zusammenfassung

WIRKUNGEN

In der nebenstehenden Abbildung sind die Wir-
kungsbandbreiten der Belastungssituation ge-
genubergestellt. Aufgrund der unterschiedlichen
Belastungsniveaus in der Umwelt mussten ver-
schiedene GrdBenordnungen in der Skalengra-
phik verwendet werden.

Humantoxizitat

Die toxischen Eigenschaften von Platin hdngen
in hochem MaB von der Oxidationsstufe bzw.
Bindungsform ab, in der dieses Edelmetall vor-
liegt. Bekannte toxische Wirkungen liegen vor-
rangig im Bereich der allergischen Sensibilisie-
rung gegenuber Platinsalzen. Aufgrund von Ar-
beitsplatzuntersuchungen - bei der die Platin-
Exposition auf dem Luftpfad deutlich Gberwiegt -
und der Erhebung entsprechender elementbe-
zogener Belastungsparameter kann jedoch ge-
schlossen werden, dass der Aufnahme Uber die
Atmung die groBte Bedeutung zukommt. Als
Schwellenwert fiir die sensibilisierende Wirkung
des Platins wird eine Konzentration von 1,5 ng
pro m® Luft vermutet. Im Organismus von S&u-
gern und dem Menschen weist Platin je nach
Pfad der Belastung eine Halbwertszeit zwischen
1 Tag und 6 Tagen auf.

Pflanzen

Aus Béden mit erhéhten Gehalten wurde Platin
teilweise in Pflanzen aufgenommen. Mit Trans-
ferfaktoren zwischen 0,01 und 0,1 gelten Platin
und Rhodium als ausgesprochen wenig beweg-
liche (immobile) Elemente im Boden, wahrend
Palladium als weiteres Platingruppenelement
mit Transferfaktoren von 0,1 - 0,3 maBig mobil
ist.

Der atmosphérische Eintrag von Platin ist bei
weitem gravierender als die Aufnahme (ber den
Boden. Bei den derzeitigen Konzentrationen
sind keine Schadigungen von Pflanzen zu er-
warten.

BELASTUNGSSITUATION

Trend

Mit der Verbreitung von Katalysator-Kfz wird der
Platin-AusstoB sowie der AusstoB der Substitu-
tionsstoffe Palladium und Rhodium weiter an-
steigen. In einer retrospektiven Zeitreihe des
Platin-Eintrages im Einzugsgebiet eines GroB-
stadtklarwerkes zeigten die Pt-Gehalte in der
Klarschlammasche nach geringen Schwankun-
gen in den Jahren 1972 bis 1987 einen deutli-
chen Anstieg im Jahr 1988, der sich weiter fort-
setzte und bis 1992 das 7,5-fache der Grundbe-
lastung vor 1988 erreichte. Innerhalb von 3 Jah-
ren (1992 bis 1995) hat sich der Pt-Gehalt in
ungewaschenen Grasproben im Nahbereich ei-
ner stark befahrenen Autobahn mehr als ver-
doppelt.

Emission

Platin-Emissionen aus Abgaskatalysatoren stei-
gen mit der Fahrgeschwindigkeit und Motorbe-
lastung steil an; Zindausfélle erhéhen die Pla-
tin-Freisetzung um ein Vielfaches. Mit zuneh-
mendem Alter des Katalysators bis ca. 100.000
km Laufleistung nehmen auch die Platin-
Emissionen zu.

Immission

Im StraBenstaub einer stark befahrenen Auto-
bahn in Baden-Wiurttemberg wurden durch-
schnittliche Gehalte von 310 pg/kg Platin,
50 pug’/kg Rhodium und 10 pg/kg Palladium ge-
funden.

Deposition

Die Deposition von Platin in Béden oder auf die
Vegetation vollzieht sich fast ausschlieBlich im
Nahbereich (0 bis 5 m) der Fahrbahn. Im unmit-
telbaren StraBenrandbereich (bis 2 m) dominiert
der Transport durch Abspllung von StraBense-
diment von der Fahrbahn und durch Spritzwas-
ser. In Entfernungen bis 5 m erfolgt der Eintrag
in Boden und Vegetation vorrangig auf dem
Luftpfad. Die Beweglichkeit von Platin im Boden
bzw. in Pflanzen ist minimal.
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Immission

Umgebungsluft
verkehrsnah
Frankfurt/M, 1989

Innenluft
Nahverkehrsmittel

(Bus, Stralenbahn)
Miinchen, 1993/94

stadtisch

Umgebungsluft
BRD, vor 1993

landlich

Umgebungsluft
BRD, 1989
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BRD

— 100 fg/m?

Die Bezeichnungen H, P und L entstammen der Risiko-Kennlinie (v.d. Trenck et al., 1993a,

b; v.d. Trenck & Jaroni, 1998).

H = Hintergrund - vernachlassigbares Risiko, P = Prifwert, der chronisch toxische Wirkungen ge-
rade ausschlieBt - tolerierbares Risiko, L = Letalkonzentration bei kurzzeitiger, akuter Exposition -

extremes Risiko.
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Tab. 1:  Grenz-, Richt- und Orientierungswerte fiir Platin
Schutzziel Zeitbezug, Konzentration Quelle
Definition (ng/m®)
Leit- , Orientierungs- und Zielwerte (Gehalte in der Luft)
Orientierungswerte BW (Mensch) v.d. Trenck &
. Jaroni, 1999
Hintergrund Luft H-L 0,0003
Prifwert Luft P-L 1.5
Schutzziel Zeitbezug, Konzentration Quelle
Definition (ng/m®)
rechtsverbindliche Grenzwerte
Maximale Arbeitsplatz-Konzentration (MAK) 8 Std/Tag (Schichtbetrieb) ehemals 2,0 |BIA 1996
ausgesetzt wegen hohem sensibilisierendem | 40 Std/Woche
Potential fir Haut und Atemwege
Internationale Grenz- und Orientierungswerte
Arbeitsplatz-Konzentration 24 Stunden 2,0 ACGIH 1990

(Threshold limit value (TLV)
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12.2 Chemie, Emission, Immis-
sion, Deposition und Trend

12.2.1 Chemie

Der natlrliche mittlere Platin-Gehalt der
Erdkruste betragt 0,4 pg/kg und ist in ab-
bauwilrdigen Platin-Erzen auf mehrere
mg/kg erhéht [Helmers et al., 1998].

Die Weltjahresproduktion flieBt zu jeweils
rund 30% in die Schmuckindustrie sowie in
die Katalysatorherstellung (137 Ton-
nen/Jahr, Stand 1996). Weitere nennens-
werte Mengen an Platin werden in der
Pharmazie (Zytostatika zur Krebstherapie)
und fir Dentallegierungen verbraucht [Lus-
tig et al., 1997].

In die Umwelt gelangt Platin beim Erzeu-
gungsprozess sowie vorrangig als partikula-
re Emission aus Fahrzeugen. Nach einer
Studie der US NAS (National Academy of
Science) wird Platin aus Kfz-Katalysatoren
hauptséachlich in metallischer und oxidischer
Form emittiert und mit dem Tragermaterial
(Aluminiumoxid) als Schwebstoff an die Luft
abgegeben (80% der Partikel mit Korngré-
Ben Uber 125 pum, 20% feinkdrniger). Nur
ca. 10% sind wasserl6slich [Hill & Mayer,
1977; WHO, 1991]. Artelt (1997) konnte
diese Ergebnisse bestatigen und fand, dass
sehr fein verteiltes Platin bei Anwesenheit
von Chloridionen und Sauerstoff oxidiert
werden kann.

Eine nennenswerte Umwandlung von emit-
tiertem metallischem Platin in der Atmo-
sphare ist nicht bekannt und aufgrund sei-
ner chemischen Stabilitdt - mit Ausnahme
der Oxidation von fein-dispersem metalli-
schem Platin - auch nicht zu erwarten. Ent-
sprechend der Verteilung in den gréberen
Partikelfraktionen - wohl Uberwiegend ge-
bunden an Katalysator-Tragermaterial [Ze-
reini et al., 1993]- sedimentieren Pt-
Emissionen rasch in der Nahe ihrer Freiset-
zung. Der wiederholt beobachtete sehr stei-
le Gradient der Pt-Gehalte in straBennahen

Bbéden und Pflanzen belegt dieses Sedi-
mentationsverhalten.

12.2.2 Emission

METALLE FUR KFzZ-KATALYSATOREN

Bei der Bestlickung von Kfz-Katalysatoren
hat sich der Mengeneinsatz vom Jahr 1993
zum Jahr 1997 bei Platin von 25t zu 23t, bei
Palladium von 17t zu 50t und bei Rhodium
von 2t zu 4t verandert [UBA, 1998].

PLATIN-EMISSIONEN AUS VERBRENNUNGS-
MOTOREN

Platin-Emissionen aus Katalysatorbestlick-
ten Verbrennungsmotoren liegen ganz 0-
berwiegend als Partikel vor, nur ein Anteil <
10%, der im Kondensat von Abgas-
Emissionen nachgewiesen wird, kann als
"l6slich" bezeichnet werden [Schéfer et al.,
1997].

Platin-Konzentrationen in Emissionen von
Monolith-Katalysatoren liegen zwischen
3 und 40 ng/m® und damit rund 2 GréBen-
ordnungen unterhalo der Pt-Emissionen
von Schuittgutkatalysatoren alterer Bauart,
bei denen Aluminiumkugeln als Trager
dienten [Rosner et al., 1991; Barefoot,
1996].

Als  mittlere  PartikelgréBe der  Pt-
Emissionen aus Kfz-Katalysatoren ermittel-
ten Hertel et al. [1990] einen aerodynami-
schen Durchmesser von 3,5 um, womit die-
se Platin-Emissionen in den Bereich des
Schwebstaubes an der oberen Grenze der
Alveolengéngigkeit fallen. Nach Angaben
von Knobloch et al. [1992] und Levsen et al.
[1995] gehort dagegen der deutlich Gber-
wiegende Anteil der partikuldren Platin-
Emissionen aus Katalysatoren der GréBen-
klasse > 10,2 um an.

Als plausible Schatzung fir die Pt-
Emissionen von Kfz unter realen Betriebs-
bedingungen gilt ein Wert von 0,5 bis
0,8 pg/km [Helmers, 19971].
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Mit der Fahrgeschwindigkeit steigen die
Platin-Emissionen exponentiell an [Kénig et
al., 1992; Helmers, 1997]. Dynamische
Fahrweise bzw. Fahrzyklen mit Beschleuni-
gungsphasen und unterschiedlichen Ge-
schwindigkeiten, wie sie realen Fahrbedin-
gungen entsprechen, flihren zu deutlich
héheren Pt-Emissionen im Vergleich zu
Fahrten bei konstanter Geschwindigkeit
[Levsen et al., 1995]. Fehlfunktionen des
Zundsystems, insbesondere Fehlzindun-
gen, kénnen die Pt-Emissionen um das
100- bis 1 000-fache erhéhen [Helmers,
1997].

Mit zunehmendem Alter bzw. zunehmender
Laufleistung kann sich der Platin-AusstoB
von "mittelalten” Katalysatoren auf das
Doppelte der Werte neuer Katalysatoren
erhdéhen und weist zwischen verschiedenen
Modellen zunehmend groBe Unterschiede
auf. Alte Katalysatoren mit hohen Laufleis-
tungen von > 100 000 km emittieren bei zu-
nehmenden RuBablagerungen bzw. zu-
sammengeschmolzenen Oberflachen wie-
der deutlich geringere Platin-Mengen
- teilweise niedrigere als neue Katalysato-
ren [Levsen et al., 1995].

WEITERE VERKEHRSBEDINGTE PLATIN-

EMISSIONEN

Als mdgliche Quellen fiir Platin-Emissionen
werden der Kraftstoff (Pt-Gehalt:
0,0002 ng/l [Lustig et al., 1997]) sowie der
Abrieb von Reifen und Bremsbelagen dis-
kutiert [Helmers, 1997]. Die spezifischen Pt-
Emissionsraten dieser 3 Quellen, d.h. die je
Kilometer Fahrstrecke emittierten  Pt-
Mengen, liegen in der GréBenordnung von
0,02 bis 0,1 ng/km (Reifen- und Bremsab-
rieb) bzw. 0,02 bis 0,5ng/km (Otto-
Kraftstoff). Damit sind sie um mindestens 3
Zehnerpotenzen niedriger als die Pt-
Emissionsraten aus Katalysatoren [Hel-
mers, 1997].

12.2.3 Immission

PLATIN-BELASTUNGEN DURCH STRASSEN-
VERKEHR

Im StraBenstaub finden sich an StraBen
und Kreuzungen mit hohem Verkehrsauf-
kommen Pt-Gehalte zwischen 7 und
24 ug/kg, bzw. 0,4 - 5 ug/kg an wenig be-
fahrenen StraBen [Farago et al., 1996].
Demgegeniiber wurden im StraBenstaub
einer stark befahrenen Autobahn in Baden-
Wirttemberg durchschnittliche Gehalte von
310 yg/kg Platin, 50 pg/kg Rhodium und
10 ug/kg Palladium gefunden [Puchelt et
al., 1995], die mit dem Pt-Gehalt im Staub
von StraBentunneln (51 und 360 pg/kg)
vergleichbar sind [Helmers et al., 1998].
Schéafer et al. [1997] berichten von Platin-
Konzentrationen in StraBenstauben, die mit
bis zu 1 000 pg/kg anndhernd abbauwdirdi-
ge GréBenordnungen erreichen.

Die Verteilung der Pt-Konzentrationen ist zwi-
schen den PartikelgréBen zugunsten der fei-
nen Fraktionen (< 63 um) verschoben, jedoch
weit weniger ausgepragt als z.B. bei Blei. Be-
zogen auf die Mengenverteilung liegen in der
Fraktion 125 - 1000 um aufgrund der gréBe-
ren Partikelmasse dieser Fraktion rund 65%
des Platins vor [Wei & Morrison, 1994].

12.2.4 Deposition

Die Deposition von Platin in Béden oder auf
die Vegetation vollzieht sich ausschlieBlich
im Nahbereich (0 bis 5 m) der Fahrbahn
[Puchelt et al., 1995; Helmers, 1997]. Im
unmittelbaren StraBenrandbereich (bis 2 m)
dominiert der Transport durch Abspilung
von StraBensediment von der Fahrbahn
und durch Spritzwasser. In Entfernungen
bis 5m erfolgt der Eintrag vorrangig auf
dem Luftpfad. Verkehrsbedingte Turbulen-
zen im Nahbereich von SchnellstraBen -
berlagern den Windeinfluss bis in einer Ent-
fernung von 3 m [Pecoroni, 1996].
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Bdden in der Nahe verkehrsreicher StraBen
und Kreuzungen weisen erhdhte Platin-
Gehalte um 10 pg/kg auf [Farago et al.,
1996; Helmers et al., 1994]. Nach Schafer
et al. [1997] kénnen im Nahbereich stark
befahrener StraBen Platin-Gehalte in Ober-
bdden von bis zu 250 pg/kg auftreten. Da-
bei ist das eingetragene Platin ganz Uber-
wiegend in der obersten Bodenschicht
(0 - 2 cm) konzentriert. In 10 cm Tiefe wer-
den in der Regel Hintergrundwerte erreicht
[Schafer, 1996]. Das Bdschungsprofil, Hin-
dernisse wie Leitplanken oder Blsche be-
einflussen das Ausbreitungsverhalten Pt-
haltiger Staube und kdnnen zu nennens-
wert erhéhten Depositionen vor diesen Hin-
dernissen fihren [Puchelt et al., 1995].

Im Oberflachenabfluss von StraBen fanden
Laschka et al. [1996] Platinkonzentrationen
von durchschnittlich 15 ng/l mit Spitzenwer-
ten bis zu 1 100 ng/I. Platin liegt praktisch
vollstandig in partikul&rer Form vor und ver-
hélt sich im StraBenablaufwasser &hnlich
wie grobpartikulares Blei bzw. Kupfer. Da-
bei zeigt es einen ausgepragten "first
flush"-Effekt, d.h. das Auftreten relativ ho-
her Konzentrationen mit dem ersten Ab-
flusswasser [Laschka et al., 1996].

Aus Schweden wird von Pt-Konzentrationen
im Oberflachenabfluss von SchnellstraBen
berichtet, die mit Mittelwerten von 0,1 bis
0,7 ng/l deutlich niedriger liegen [Wei &
Morrison, 1994]. Die Untergrenze dieser
Werte entspricht Platin-Gehalten, wie sie
auch im Trinkwasser nachgewiesen wur-
den. In FlieBgewassern wurden um 0,9 pg/l,
in der Ostsee 2,2 ug/l Platin festgestellt
[Laschka et al., 1996].

12.2.5 Trend

Anhand der Platin-Gehalte archivierter Pro-
ben von Klarschlammasche aus einem
GroBstadtklarwerk ermittelten Helmers et
al. [1994] eine retrospektive Zeitreihe des
Platin-Eintrages im Einzugsgebiet, das eine
hohe Kfz-Dichte aufweist. Die Pt-Gehalte in
der Klarschlammasche zeigten nach gerin-

gen Schwankungen in den Jahren 1972 bis
1987 einen deutlichen Anstieg im Jahr
1988, der sich weiter fortsetzte und bis
1992 das 7,5-fache der Grundbelastung vor
1988 erreichte.

Innerhalb von 3 Jahren (1992 bis 1995)
wurde der Pt-Gehalt in ungewaschenen
Grasproben im Nahbereich (0,2 bis 1,5 m)
einer stark befahrenen Autobahn mehr als
verdoppelt [Helmers & Mergel, 1997]. Dies
stimmt mit der Zunahme des Anteils von
Katalysator-bestiickten Pkw innerhalb des-
selben Zeitraums gut Uberein.

Im fahrbahnnah gesammelten StraBen-
staub hat sich der mittlere Pt-Gehalt zwi-
schen 1984 und 1991 um ein Mehrfaches
erhdht, wobei die stéarkste Erhéhung um
den Faktor 5 in der feinsten Partikelphase
(< 63 um) ermittelt wurde [Wei & Morri-
son,1994].

In Oberbdden im Nahbereich verkehrsrei-
cher StraBen wiesen Zereini et al. [1993] in
der Zeit vor 1993 Platin-Gehalte von durch-
schnittlich 10 pg/kg bei Maximalwerten von
bis zu 87 pg/kg nach. Die 1995 und 1996
an anderen Standorten erhobenen Daten
Uber Pt-Gehalte straBennaher Oberbéden
mit Werten > 200 pg/kg deuten auf eine
deutliche Platin-Anreicherung innerhalb
weniger Jahre hin [Schéafer et al. ,1997].

12.3 Wirkungen
12.3.1 Humantoxizitat

Der menschliche Kontakt mit Platin be-
schrankte sich lange Zeit auf Produktions-
und Verarbeitungsstatten (Schmuck, che-
mische Technik, Elektrodenmaterial) sowie
den medizinischen Bereich. Deshalb stam-
men die ersten konkreten Angaben zur To-
xizitdt des Platins aus der Arbeitsmedizin
und der Pharmakologie, wobei der inhalati-
ven Aufnahme die groBte Bedeutung zu-
kommt [Summer, 1990].
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Akute Vergiftungen mit feinstverteiltem me-
tallischem Platin auBern sich in Erbrechen,
Durchfall und blutigem Stuhl, dagegen wir-
ken die komplexen Platinsalze auf Nieren,
Knochenmark und Nervensystem und ver-
ursachen epileptiforme Anfalle. Mit oraler
Gabe von metallischem Pt-Staub (1 - 5 pm)
wurden letale Dosen fir Ratten nicht er-
reicht. Es wird jedoch vermutet, dass metal-
lisches Pt als hochdisperses Pulver aufge-
nommen, im Magen-Darm-Trakt oxidiert
werden und toxisch wirken kann [Rosner &
Hertel, 1986].

Vom Arbeitsplatz her bekannte toxische
Wirkungen nach Einatmen des Platinsalz-
Staubes sowie Hautkontakt mit Feststoffen
und Lésungen flhren nach Sensibilisierung
zu Allergien vom Soforttyp (Typ I) und set-
zen bei Platinkonzentrationen von 0,4 - 0,9
pg/m® ein [Summer, 1990]. Allergische Re-
aktionen des Atemtraktes (Rhinorrhoe,
Halsschmerzen, Husten, Bronchitis, Bron-
chialasthma, Retrosternalschmerz) und der
Haut (Dermatitis mit Juckreiz, Rétung,
Quaddelbildung) sowie ein erhohter IgE-
Titer nach inhalativer Exposition gegentber
I6slichen Platinsalzen sind als "Platinose”
(neuerdings besser: Platinallergie) in der
einschlagigen Literatur beschrieben. Die
potentesten Allergene sind Hexa- und
Tetrachloroplatinat [(PtClg)> und (PtCly)?].
AuBerdem wirken ldsliche Platinverbindun-
gen immunsuppressiv; dadurch kénnen la-
tente Virusinfektionen zum Durchbruch
kommen [Baker et al,, 1990; DFG, 1995;
Schéfer et al.,, 1994; van der Voet & de
Wolff, 1996]. Bestimmte Bindungsformen
bzw. Konfigurationen von Platin haben ein
hohes cytotoxisches, mutagenes und
krebsauslésendes Potential [Bunger et al.,
1996; Gebel et al., 1997]. Einige andere
Platinverbindungen wie z.B. Cis-Platin
(Pt(NH3).Cl,)  werden  hingegen als
Krebstherapeutikum eingesetzt.

Von metallischem Platin geht kein allge-
meines Sensibilisierungsrisiko aus, auch
zeigt Platin in dieser Form keine mutage-

nen oder carcinogenen
[WHO, 1991].

Eigenschaften

Merget [1993] vermutete Anfang der 90er
Jahre eine Dosisabhangigkeit der Sensibili-
sierung mit einer Schwellenkonzentration
von ca 35 ng/m° Luft. Allerdings ist der Si-
cherheitsabstand zu in der Umwelt auftre-
tenden Platinkonzentrationen in den letzten
Jahren erheblich geschrumpft. Rosner et al.
[1998] ermittelten anhand von Ausbrei-
tungsmodellen fir unglinstige Verhaltnisse
Immissionskonzentrationen um 100 pg
Pt/m® Luft in der Autobahnnahe. Aufgrund
von Untersuchungen in einem Fertigungs-
betrieb fiir Kfz-Katalysatoren kann man die
Wirkungsschwelle fur eine Allergie durch
I6sliche Platinverbindungen heute bei 1,5
ng/m® Luft ansetzen. Geht man davon aus,
dass nur 1% des von Kfz-ausgestoBenen
Platins wasserldslich ist, ergibt sich ein
Schwellenwert flir Platin aus Katalysator-
Emissionen von 150 ng/m®, der durch ei-
nen Sicherheitsfaktor von 10 zur Ber{ick-
sichtigung besonders empfindlicher Perso-
nen auf einen Beurteilungswert von 15
ng/m® reduziert wird. Damit ist eine 150-
fache Sicherheitsmarge gegeniber der in
der Umgebungsluft gemessenen und an-
hand von Ausbreitungsmodellen berechne-
ten Maximalkonzentration um 100 pg Pt/ m°
gegeben. Ein Sicherheitsabstand &hnlicher
GroéBenordnung geht auch aus anderen
Darstellungen hervor [v.d. Trenck & Jaroni,
1999].

12.3.2 Wirkungen auf Pflanzen

SCHADSTOFFANREICHERUNGEN UND REAK-
TIONEN

Nach Schatzungen von Markert [1993] sind
rund 92 Tonnen Platin weltweit in pflanzli-
cher Biomasse gebunden. Dabei hat Platin
nach bisheriger Kenntnis keinerlei Funktion
als Nahr- oder Spurenelement in Pflanzen
[Finck, 1974; Markert, 1992].

Erste Schadwirkungen von Platin auf Pflan-
zen wurden bereits um die Jahrhundert-
wende beobachtet [Ballach & Wittig, 1996].
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Die Grenze fur sichtbare Pflanzenschaden
liegt bei Konzentrationen Gber 2 000 pg/l in
einer Nahrlésung [Brunold et al., 1990].

In Béden und auf Pflanzen in unmittelbarer
Nahe stark befahrener StraBen finden sich
Platin und das ebenfalls im Katalysator ein-
gesetzte Rhodium im anndhernd gleichen
Mengenverhaltnis wie im Katalysator selbst.
Da die Pt- und Rh-Gehalte in den oberirdi-
schen Pflanzenteilen deutlich gréBer sind
als in der Wurzel, Uberwiegt der atmospha-
rische Eintrag dieser Metalle tUber die De-
position bei weitem [Hannker, 1997; Hel-
mers & Mergel, 1997]. Eine sehr enge Kor-
relation zwischen Platin- und Blei-Gehalten
in straBennahen Grasproben deuten auf ein
ahnliches Verhalten hinsichtlich der Deposi-
tion, der (geringen) Aufnahmerate ins Blatt
sowie der Abwaschbarkeit z.B. durch Nie-
derschlage hin [Helmers et al., 1994].

Gemeinsam mit dem Platin-Gehalt in Pflan-
zen in unmittelbarer Nahe verkehrsbelas-
teter StraBen erhdht sich auch der Gehalt
anderer Elemente, die mdglicherweise, e-
benso wie Pt, aus Kfz-Abgaskatalysatoren
emittiert werden. Zu diesen Elementen ge-
héren insbesondere Cer (Ce) und Zirkoni-
um (Zr) [Helmers, 1996].

In standardisierten Graskulturen im Bereich
verkehrsreicher StraBen werden Platin-
Gehalte nachgewiesen, die deutlich (Faktor
5 bis 6) Uber den Gehalten verkehrsferner
Bereiche liegen [Waber et al., 1996].

Platin-Gehalte in Grasproben aus der un-
mittelbaren Nahe einer stark befahrenen
Autobahn nehmen mit zunehmender Ent-
fernung von der Fahrbahn exponentiell ab
[Helmers et al., 1994] und zeigen damit ei-
ne fir partikulare bzw. partikelgebundene
Kfz-Emissionskomponenten typische raum-
liche Verteilung [Benfenati et al., 1992].

AUFNAHME AUS DEM BODEN

Das Verhalten von Platin im Boden wird
wesentlich von dessen chemischer Form
(Oxidationsstufe, = Komplexbildung), der
physikalischen Partikelgr6Be (kolloidale L6-
sung) sowie der Gegenwart anderer Ele-
mente (z.B. Schwefel) bestimmt. Ldsliches
Platin kann aus dem Boden in die Wurzel
aufgenommen werden. Allerdings ist die
Léslichkeit von Platin in einem weiten pH-
Bereich, der fir Béden typisch ist, sehr ge-
ring (0,008 - 0,012%) und steigt erst bei pH-
Werten < 3, die ein Pflanzenwachstum
praktisch nicht mehr zulassen, deutlich an
[Brunold et al., 1990; Zereini et al., 1997].

Mit der Verweildauer im Boden nimmt die
Wasserléslichkeit und damit die Pflanzen-
verflgbarkeit von verschiedenen Platinver-
bindungen (Platinoxid PtO,, NayPtCls,
K,PtCly) generell - meist sogar deutlich -
ab. Auch die Platinverbindungen in Pt-
haltigem Staub aus einem StraBentunnel
zeigten im Verlauf der 60-tdgigen Einmi-
schung in einen tonigen, humosen Boden
eine Tendenz abnehmender Wasserl6slich-
keit [Lustig et al., 1996].

Aus Bdden mit erhéhten Pt-Gehalten (140
bis 175 ug/kg) wurde Platin bis zu Konzent-
rationen von 8,6 ug/kg TS in Pflanzen auf-
genommen. Mit Transferfaktoren zwischen
0,01 und 0,1 gelten Platin und Rhodium als
ausgesprochen immobile Elemente im Bo-
den, wahrend Palladium als weiteres Pla-
tingruppenelement mit Transferfaktoren von
0,1 - 0,3 maBig mobil ist [Hannker, 1997].

In einer Arbeit von Ballach & Wittig [1996]
trat eine Verlagerung von der Wurzel in an-
dere Pflanzenteile nur in geringem Umfang
auf. Platin aus der Nahrlésung aufgenom-
men, reduzierte das Blattwachstum und
verminderte die Transpirationsrate. Das zu-
gleich verstarkte Wurzelwachstum zeigte
Stérungen des Wasserhaushalts der Pflan-
ze an [Ballach & Wittig, 1996].
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13 Antimon (Sb)
13.1 Zusammenfassung

WIRKUNGEN

In der nebenstehenden Abbildung sind die Wir-
kungsbandbreiten der Belastungssituation ge-
genubergestellt. Aufgrund der unterschiedlichen
Belastungsniveaus in der Umwelt mussten ver-
schiedene GréBenordnungen in der Skalen-
graphik verwendet werden.

Humantoxizitat

Antimonverbindungen sind sehr giftig. Sie fuh-
ren zu Reproduktionstérungen sowie zu einem
verlangsamten Sauglingswachstum.

Zu maoglichen toxischen Wirkungen langeranhal-

tender Antimon-Belastungen z&hlen:

e Lungenreizung, Beeintrachtigung der At-
mung, Bronchitis

e erhdhter Blutdruck, Herzmuskelschaden

e Verdauungsstérungen

Pflanzen

In Béden und in der Pflanze ist Antimon kaum
beweglich. Pflanzenschaden durch aktuelle An-
timonkonzentrationen sind nicht bekannt.

In standardisierten Graskulturen war Antimon an
einem stark verkehrsbelasteten Standort ge-
genuber einem Kontrollstandort auf das 20-
fache angereichert, wobei annéhernd 50% des
Antimon-Gehaltes am  verkehrsexponierten
Standort durch Waschen entfernt werden konn-
te, also nur oberflachlich anhaftete.

Tiere

An Standorten mit hoher Antimon-Belastung fin-
den sich bei deutlich erhéhten Sb-Gehalten in
der Vegetation auch Sb-Anreicherungen in
Kleinsdugern und Nagetieren. Gegenlber Kon-
trollstandorten sind die Sb-Gehalte in der Leber
bis zu 12-fach erhéht, in der Niere anndhernd
verdoppelt, wahrend sich in der Lunge keine er-
héhten Sb-Gehalte nachweisen lassen.

Der Antimon-Gehalt in der Wolle von Schafen
unterscheidet sich nicht zwischen Herden aus
stadtischer und landlicher Umgebung.

BELASTUNGSSITUATION

Emission

Verkehrsbedingte Antimon-Emissionen sind erst
in den jlingsten Jahren bekannt geworden. Als
maogliche Antimon-Quellen gelten der Abrieb von
Bremsbelagen, evtl. auch der Reifenabrieb. An-
timon kommt in StraBenndhe in eher groben
Partikeln vor. Uber Verteilung und Verbreitung in
Fahrbahnnéhe ist wenig bekannt. Die Verbrei-
tung von Antimon im Ferntransport aus stad-
tisch-industriellen Ballungsrdumen ist belegt.

Immission

An verkehrsbelasteten Standorten liegt der An-
timon-Gehalt der Luft (Schwebstaubfraktion
< 10 um) rund 5-fach héher als an einem unbe-
lasteten Kontrollstandort und findet sich vorwie-
gend in der gréberen Schwebstaubfraktion zwi-
schen 2,5 pm und 10 pm im Bereich alveolen-
gangiger Partikel.
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J, 524 mg/m3
=

Antimon (Sb)"

10 mg/g —4—100 pg/m?3
Wirkungen auf Pflanzen =
Antimon-Gehalte in Pflanzen o
in ng/g TS bzw. pug/g TS -
(siehe Skala) o
Gras T
unmittelbar bei
Antimon-Hutte
1 mg/g —4—10 pg/m?3
Quecke (Gras) e
100 m von ——
Antimon-Hutte
Rotschwingel T
100 m von
Antimon-Hutte =
Knauelgras
100 m von
Antimon-Hitte 100 pg/g I ng/m3
Rotschwingel ——
450 m von
Antimon-Hutte
&
Léwenzahn 10 ug/g = = 100 ng/m Immission
300 m von ——
NE-Metall-Hutte - Umgebungsiuft
: : .— stadtische Regionen
e USA, vor 1970
Léwenzahn ——
3-4 km von
NE-Metall-Hutte Um%ebungsluft
T Grofstadt, hohe
130500 KiorTag
Z/Tag
Graksk#ItLér, Ista‘rkA T / 10 3 Minchen, 1994
\é?fzn%orrf (Median) Graskultur Ha/g = ng/m Sdhsohe Reg
120 000 Kfz/Ta stark verkehrsbe- — stadtische Regionen
Bavern. 1994 9 belastete Standorte — Umgebungsluft Canada, 1985-93
yem, Bayern, 1992/93 —— landesweites
Moos, Biomoni- e Messnetz (Median)
toring (Mittelwert) A Canada, 1985-93 m 5 o
Norwegen, 1977 Lowenzahn S{Qgtege%?gts !
Hintergrundwerte - Umgebungsluft verkehrsnah
Reinluft 1989/90
Graskultur i Ost 1985
Graskultur Wirkungsnachweis- Stsee, Umgebungsluft
Hintergrundbelastungll | grenze Bayern, 1992 stadtische Hinter-
Normalwert unbe- 100 ng/g—— 1 ng/m3 1989/90 Tokyo (Japan), 1986
lasteter Pflanzen Moos, Biomoni- ——
"Referenzpflanze" || toring (Median) 0
Norwegen, 1995 .
Pappelblatter A H
landesweites Torfmoos
Biomonitoring Hintergrundbelastung == Umgebungsluft
Bulgarien, vor 1995 J| Russland, vor 1992 (R)e;nluft 1985
—— stsee,
Kiefernnadeln
Hintergrundbelastung
vor 1995 — 10 ng/g——100 pg/m3

Die Bezeichnungen H, P und L entstammen
der Risiko-Kennlinie (v.d. Trenck et al.,
1993a, b; v.d. Trenck & Jaroni, 1998). H =
Hintergrund - vernachlassigbares Risiko, P

= Prifwert, der chronisch toxische Wirkun-
gen gerade ausschlieBt - tolerierbares Risi-
ko, L = Letalkonzentration bei kurzzeitiger,
akuter Exposition - extremes Risiko.
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Tab. 1: Grenz-, Richt- und Orientierungswerte fiir Antimon
Schutzziel Zeitbezug, Konzentratgon Quelle

Definition (g Sb/m’)

Leit- , Orientierungs- und Zielwerte (Gehalte in der Luft)

Orientierungswerte BW (Mensch) v.d. Trenck &

Hintergrund Luft H-L 0,0005 Jaroni, 1999

Prifwert Luft P-L 0,3

letale Konzentration L-L 524000

menschliche Gesundheit Arbeitsplatz (8 h/d) 500 DFG, 1998

(gemessen als
einatembarer
Aerosolanteil)
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13.2 Chemie, Emission und Im-
mission

13.2.1 Chemie

Antimon tritt in der Erdkruste mit einem
mittleren Gehalt von 0,4 mg/kg auf und ent-
spricht damit dem mengenmé&Bigen Vor-
kommen von Silber und Cadmium. Die
Weltproduktion von Antimon liegt bei ca.
70 000 Tonnen/Jahr [Kentner & Leinemann,
1994].

In Reinluft findet sich Antimon in Konzentra-
tionen um 0,2 bis 0,5 ng/m° und kann, bei
einer gemeinsamen Betrachtung verschie-
dener Elemente, nach seinem Verteilungs-
und Transportcharakter den  Schwer-
metallen Blei, Cadmium und Mangan zuge-
ordnet werden [Hasadnen & Lipponen,
1990].

Verarbeitet wird Antimon u.a. als Legie-
rungsbestandteil gemeinsam mit Blei zur
Herstellung von Batterieplatten (Blei-
Akkumulator) und Drucklettern sowie in L6t-
legierungen, in Lagern und Gussmetallen.
In Form von Antimon-Oxid, vor allem als
Antimon-Trioxid, wird es als Flammschutz-
mittel in Kunststoffen, Textilien, Papier u.a.
eingesetzt. Aktueller ist die zunehmende
Verwendung von Antimon in der Halbleiter-
Industrie. Eine weitere Anwendung findet
Antimon in Form von Antimon(lll)-Sulfid als
Katalysator beim Vulkanisieren von Gummi,
sowie als rotes Farbpigment [Kentner &
Leinemann, 1994; Bindra et al., 1995; EPA,
1998].

Erhéhte Antimon-Konzentrationen in der
Luft werden in der Umgebung von metall-
verarbeitenden Industrieanlagen, insbeson-
dere von Nichteisen-Metallhitten, angetrof-
fen [Kuleff & Djingova, 1984; EPA, 1998].

13.2.2 Emission

Antimon wird bei der Verbrennung von Koh-
le (Sb-Gehalt: 0,5 - 5 mg/kg) sowie bei der
Mullverbrennung frei und an feine Partikel
gebunden emittiert [Lorber, 1980; Vouk &
Piver, 1983; Ainsworth et al., 1990a].

VERKEHRSBEDINGTE  ANTIMON-EMISSIO-

NEN

In den Partikelemissionen verschiedener
Ottomotoren (mit Katalysator) fanden Hu-
ang et al. [1994] Antimon in Konzentratio-
nen von 5 ng/m® als Feinpartikel und Grob-
partikel, wobei die hdchsten Emissionen
beim Kaltstart auftraten. Diese Konzentrati-
onen liegen nur geringfligig Uber wiederholt
gemessenen Immissions-Konzentrationen
in stéadtischen Gebieten, so dass Antimon-
Emissionen aus den Abgasen von Verbren-
nungsmotoren keine wesentliche Rolle als
Antimon-Quelle spielen dirften.

Kraftstoff enthalt Antimon in einer mittleren
Konzentration von 25 pg/l. Gegenlber den
Emissionen aus der Kohleverbrennung von
ca. 2400 Tonnen/Jahr (USA, Stand 1977)
treten die Antimon-Emissionen aus dem
Kfz-Kraftstoff mit rund 8 Tonnen jahrlich
deutlich zurlick [Vouk & Piver, 1983].

Aufgrund der Verteilungscharakteristik im
Bereich verkehrsreicher StraBen schlieBen
Peichl et al. [1994] auf Abrieb von Brems-
belagen als mdgliche Quelle fiir verkehrs-
bedingte Antimon-Emissionen und finden
diese Vermutung in analytischen Untersu-
chungen von Bremsbeldgen bestatigt.

Aufgrund der Verwendung von Antimon als
Katalysator beim Vulkanisieren von Gummi
ist auch der Reifenabrieb als mdgliche ver-
kehrsbedingte Antimon-Quelle zu prufen.
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13.2.3 Immission

Im Feinstaub groBstédtischer bzw. l&ndli-
cher Luft war Antimon um das 700-fache
bzw. 200-fache gegeniber dem Vorkom-
men in Béden angereichert [Misaelides et
al., 1993].

ANTIMON-BELASTUNGEN DURCH STRAS-
SENVERKEHRSEMISSIONEN

Antimon-Emissionen aus Verkehrsquellen
liegen ganz Uberwiegend in der gréberen,
noch alveolengangigen Staubfraktion vor
(2,5 - 10 um) und fuhren zu rund 5-fach er-
héhten Konzentrationen im Schwebstaub.
Demgegeniber ist Antimon in unbelasteter
Atmosphéare zwischen beiden Partikelfrakti-
onen annahernd gleich verteilt [Dietl et al.,
1997].

Im StraBenstaub ermittelten De Miguel et
al. [1997] Sb-Gehalte von 6 mg/kg und ord-
neten aufgrund von Clusteranalysen Anti-
mon, gemeinsam mit Schwermetallen wie
Blei und Cadmium, einem typisch stadti-
schen Belastungstyp ("urban factor") zu.

Gegenulber Béden ist Sb im StraBenstaub 7
bis 60-fach angereichert. Dies ist nach Blei
(3 bis 700-fach) gemeinsam mit Brom (1 bis
60-fach) die zweithdchste spezifische An-
reicherung unter 31 Elementen im ver-
kehrsbelasteten Bereich [Ogunsola et al.,
1994; Fergusson & Kim, 1991; Hamilton,
1995].

13.3 Wirkungen
13.3.1 Humantoxizitat

Antimonverbindungen sind sehr giftig. Sie
fihren zu Reproduktionsstérungen sowie zu
einem verlangsamten Sauglingswachstum.
Zu moglichen toxischen Wirkungen zahlen
[Merian & Stemmer, 1984; Seeger, 1988;
WHO, 1993; DFG, 1998; EPA, 1998]:

¢ Reizung des Atemtraktes, Beeintrachti-
gung der Atmung, Bronchitis
e erhdhter Blutdruck, Herzmuskelschaden

e hamolytische Anamie

e Verdauungsstdérungen
Brechreiz)

¢ Fruchtbarkeitsstérungen

e moglicherweise humankanzerogen, ein-
deutig tierkanzerogen bei Inhalation

(ausgepragter

Ein TDI-Wert von rund 0,4 ug/(kg x d) kann
aus einer chronischen Trinkwasserstudie
mit Ratten abgeleitet werden [Schroeder et
al., 1970; Thron, 1991; Hassauer et al.,
1993]. Der Verzehr von Nahrungspflanzen,
insbesondere von Blattgemuisen, tragt nen-
nenswer zur Antimonbelastung des Men-
schen bei (Dietl et al. 1998). Bei einer ge-
schatzten Antimonaufnahme mit der Nah-
rung [WHO, 1993] von 0,3 ug/(kg x d) ver-
bleibt ein Anteil von 0,1 ug/(kg x d) des TDI-
Wertes zur Verteilung auf andere Aufnah-
mepfade. Die WHO [1993] gibt anstelle ei-
nes toxikologisch abgeleiteten Wertes von
3 ug/l einen Trinkwasserleitwert in H6he der
Bestimmungsgrenze von 5 pg/l an. Der
Grenzwert der Trinkwasserverordnung liegt
bei 10 pg/l wie der des Arsens, das ein dhn-
liches Wirkprofil im Grundwasser aufweist.
Jedoch liegen die Hintergrundkonzentratio-
nen des Antimons im Grundwasser mit <
0,2 pg/l bedeutend niedriger als die des Ar-
sens (die in Einzelfallen bis zu 50 und mehr
ug/l erreichen kénnen), so dass die LAWA
der Neufassung der EU-
Trinkwasserrichtlinie folgend [EG, 1998] ei-
nen Wert von 5 ug/l als Geringflgigkeits-
schwelle fir das Grundwasser angibt [v.d.
Trenck et al., 1999].

Das Bayerische Landesamt fir Umwelt-
schutz weist auf die umwelthygienische
Problematik hin, dass flr Antimon Immissi-
onswerte in der Luft von 100 bis 120 ug/m®
angegeben werden, die zum Teil deutlich
Uber den entsprechenden Werten flir Arsen
von 10 bis 50 ng/ m® liegen. Dagegen gibt
es bisher keine gesicherten Hinweise auf
eine im Vergleich zu As geringere Toxizitat
des Sb. Daher sollte Sb als umwelthygie-
nisch relevante Luftverunreinigung betrach-
tet werden. "Grundsétzlich ist es bedenk-
lich, dass ein aus toxikologischer Sicht
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problematisches Element wie Sb zuneh-
mend durch anthropogene Aktivitaten in der
Umwelt verbreitet wird” [Dietl et al. 1998].

13.3.2 Wirkungen auf Tiere

An Standorten mit hoher Antimon-
Belastung finden sich bei erhéhten Sb-
Gehalten in der Vegetation auch Sb-
Anreicherungen in Kleinsdugern und Nage-
tieren [Ainsworth et al., 1990b]. Gegenliber
Kontrollstandorten sind die Sb-Gehalte in
Lebern bis zum 12-fachen erhéht und in
Nieren annahernd verdoppelt [Ainsworth et
al., 1990b].

Auch in verschiedenen Wirbellosen (Asseln,
Schmetterlings- und Fliegenlarven, Kéfern,
Regenwirmern) liegen Sb-Akkumulationen
vor. Innerhalb der Nahrungskette Bo-
den > Vegetation > Wirbellose > Insek-
tenfresser ist die Beweglichkeit von Anti-
mon jedoch relativ gering [Ainsworth et al.,
1990b].

Der Antimon-Gehalt in der Wolle von Scha-
fen unterscheidet sich nicht zwischen Her-
den aus stadtischer und landlicher Umge-
bung [Gebel et al., 1996].

13.3.3 Wirkungen auf Pflanzen

SCHADSTOFFANREICHERUNGEN UND REAK-
TIONEN

Nach Schatzungen von Markert [1993] sind
rund 184 000 Tonnen Antimon weltweit in
pflanzlicher Biomasse gebunden. Diese
Menge betragt 1/10 der geschatzten Blei-
menge und die Halfte der Cadmiummenge
in der Vegetationsdecke. Antimon gilt als
ein nicht-essentielles Element, ist also fur
Pflanzen kein Nahr- oder Spurenstoff [Mar-
kert, 1992; Dietl et al., 1997]. Ausgespro-
chene bzw. typische Schadigungssympto-
me durch Antimonbelastungen von GefaB-
pflanzen sind nicht bekannt.

In der Umgebung von Antimon-Emittenten
wird der Sb-Gehalt in der Vegetation deut-
lich von der Antimon-Deposition auf oberir-
dische Pflanzenorgane bestimmt [Ainsworth
et al., 1990a]. In abgestorbenem Blattmate-
rial sind die Sb-Gehalte gegenlber vitalen
Blattern um ein Mehrfaches erhéht [Ains-
worth et al., 1990a].

In standardisierten Graskulturen war Anti-
mon an einem stark verkehrsbelasteten
Standort gegentber einem Kontrollstandort
auf das 20-fache angereichert, wobei die
Halfte des Antimon-Gehaltes am verkehrs-
exponierten Standort durch Waschen ent-
fernt werden konnte [Dietl et al., 1997].

Im Rahmen eines landesweiten Moosmoni-
torings in Norwegen ermittelten Berg et al.
[1995a] Antimon-Gehalte zwischen 0,03
mg/kg und 0,41 mg/kg TS, die eng mit der
Sb-Deposition der jeweiligen Standorte
(9,2 ug/m? bis 190 pg/m?) korrelieren. Die-
ser enge lineare Zusammenhang deutet auf
eine Dominanz des Ferntransportes von
Antimon vorrangig aus Mittel- und Westeu-
ropa hin [Berg et al., 1995a]. Auswertungen
frherer Daten desselben Messnetzes er-
gaben mittels multivariater statistischer Ver-
fahren einen engen Zusammenhang zwi-
schen Antimon, Blei und Cadmium als typi-
sches Elementmuster der dichtbevdlkerten
und industrialisierten Lander Mitteleuropas
und zugleich als Hinweis auf die Bedeutung
des Ferntransportes flr diese Elemente
[Schaug et al., 1990; Steinnes et al., 1997].

AUFNAHME AUS DEM BODEN

In Béden liegt Antimon in weitgehend im-
mobiler Form vor. Der Aufnahmekoeffizient
von 0,01 zwischen Boden- und Pflanzen-
konzentration ist sehr niedrig [Ainsworth et
al., 1990a; Lisk, 1972].
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14 Polycyclische aromatische Kohlenwasserstoffe (PAH)

14.1 Zusammenfassung

WIRKUNGEN

In der nebenstehenden Abbildung sind die Wir-
kungsbandbreiten der Belastungssituation ge-
genubergestellt. Aufgrund der unterschiedlichen
Belastungsniveaus in der Umwelt mussten ver-
schiedene GréBenordnungen in der Skalen-
graphik verwendet werden.

Humantoxizitat

Bedeutung als Umweltschadstoffe haben PAH
vor allem dadurch, dass einige Komponenten
dieser Stoffklasse bei Saugetieren und auch
beim Menschen Krebs auslésen kénnen. Die
meisterforschte PAH-Komponente mit sehr ho-
hem kanzerogenem Potential ist Benzo(a)pyren
(BaP). Dieser Stoff wird als einer von sieben
krebserzeugenden Luftschadstoffen im Rahmen
der LAI-Studie "Krebsrisiko durch Luftverunrei-
nigungen" bewertet. Danach entspricht der Ziel-
wert von 1,3 ng/m® Luft einem Krebsrisiko von
1:8500.

Mehrere Aufnahmepfade sind fir die PAH-
Belastung des Menschen von Bedeutung. Fur
die orale Aufnahme und Exposition von PAH
Uber die gesamte Lebensdauer eines Menschen
spielt die feste Nahrung die dominierende Rolle
(ca. 67% der oralen Aufnahme), wahrend Boden
und Staub - bei Kleinkindern die Uberwiegende
PAH-Quelle - rund 30% der lebenslangen Be-
lastung ausmachen.

Tiere

Die PAH-Anreicherungen im Sediment straBen-
naher FlieBgewdasser sind die vorrangige Ursa-
che fir den beobachteten Riickgang von Klein-
krebspopulationen. Im Oberflachenabfluss bun-
desdeutscher StraBen wurden PAH-Konzen-
trationen zwischen 0,24 pg/l und 3,0 pg/l ge-
messen.

Pflanzen

Der Eintrag aus der Luft ist der Haupt-
belastungspfad fir Pflanzen. Trotz langfristiger
Anreicherung im Boden nehmen Pflanzen PAH
kaum aus dem Boden auf. PAH sind wenig
pflanzenschadigend, haben aber erhebliche
Auswirkungen auf empfindliche Lebensgemein-
schaften.

BELASTUNGSSITUATION

Trend

Mit der wirksamen Verminderung des PAH-
AusstoBes stationarer Quellen riickt zumindest
in Mittel- und Westeuropa der Kfz-Verkehr in die
Rolle des Hauptverursachers der aktuellen Luft-
belastung durch PAH.

Emission

In der BRD wurde die Gesamtemission an PAK
fir 1990 auf 420 t/a und fir 1994 auf 398 t/a ge-
schatzt mit einem Benzo(a)pyren-Anteil (BaP)
von etwa 13,75 t/a. Hieran ist der Kfz-Verkehr
nennenswert beteiligt. Den deutlich gr6Bten An-
teil hieran haben Dieselfahrzeuge.

Immission

Die PAH-Immissionskonzentrationen in Bal-
lungsgebieten und Stadten sind im wesentlichen
durch die Quellenanteile des StraBenverkehrs

gepragt.

PAH liegen Uberwiegend in der Gasphase sowie
an feine Partikel (0,4- 1,1 um) gebunden in der
Atmosphére vor.

Deposition

Im Bereich verkehrsreicher StraBen vollzieht
sich die Deposition von PAH zu einem erhebli-
chen Teil in unmittelbarer Fahrbahnnahe
(< 20 m) und spiegelt sich im PAH-Gehalt der
Bdéden wider. Schwererflichtige PAH lagern
sich, da vorwiegend an Partikel gebunden, in
unmittelbarer Fahrbahnndhe ab, wéhrend die
leichterflichtigen PAH mit niedriger Molekdl-
masse Uber weitere Distanzen transportiert wer-
den.

Auch Nitro-PAH, die ein hohes mutagenes Po-
tential haben, werden in bzw. auf Pflanzen in
StraBennéhe deutlich angereichert und nehmen
mit zunehmender Entfernung von verkehrsrei-
chen StraBen ab.
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Tab. 1:  Grenz-, Richt- und Orientierungswerte fiir PAH
Schutzziel Zeitbezug, Konzentration Quelle
Definition (ng/m®)

Leit- , Orientierungs- und Zielwerte (Gehalte in der Luft)

Orientierungswerte BW (Mensch) v.d. Trenck &
Benzo(a)pyren H-L Hintergrund Luft 0,05 Jaroni, 1999
Benzo(a)pyren P-L Priafwert Luft 1,3

PAK ohne BaP H-L Hintergrund Luft 10

PAK ohne BaP P-L Prifwert Luft 11,7

Naphthalin H-L Hintergrund Luft 10

Naphthalin P-L Prafwert Luft 4000

Zielwert fur Einzelkomponente Benzo[a]pyren | Jahresmittelwert 1,3 Krebsrisiko-
unit risk durch 1 ng BaP/m?® = 9x10°; 1,3ng/m® ?gjgzle des LA,
entspricht einem Risiko von 1:8 500

(Anteil am Gesamtrisiko v. 7 Luftschadstoffen: ca.

22,5 %; Gesamtrisiko = 1:2)

Tab. 2: Beurteilungswerte PAH - Boden
Schutzziel/ Zeitbezug Konzentration Quelle
Schutzgut Definition Dimension
alle Bodenfunktio- | Hintergrundwert 1 mg/kg 4.VwV zum
nen BodSchG & VwV
Orientierungs-
werte B-W
Wasser Prafwert 5 mg/kg 4.VwV zum
BodSchG
Grundwasser/Eluat | Hintergrund (H-W) 0,05 ug/l VwV Orientie-
Grundwasser/Eluat | Prifwert (P-W) 0,15 pg/l rungswerte B-W
(bei Altlasten und
Schadensféllen)
Mensch Prifwert 5-100 mg/kg 4.VwV zum
je nach Art des Aufenthalts BonthG & Vwv
(Kinderspiel-, Siedlungs- | Orientierungs-
bzw. Gewerbeflache) | Werte B-W
Wasser Belastungswert 0,15 ug/l 4.VwV zum
BodSchG
Nahrungs- und Fut- | Belastungswert 10 mg/kg 4.VwV zum
terpflanzen BodSchG
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14.2 Chemie, Emission, Immis-
sion, Deposition und Trend

14.2.1 Chemie

Polycyclische aromatische Kohlenwasser-
stoffe (polycyclic aromatic hydrocarbons,
PAH) sind eine Klasse von Kohlenwasser-
stoff-Verbindungen, die aus mindestens
zwei direkt verbundenen Ringsystemen be-
stehen [Edwards, 1983]. Entsprechend der
Anzahl von Ringen, deren Anordnung und
der molekularen Masse unterscheiden sie
sich in ihrer Wasserldslichkeit (die generell
gering ist), dem Siedepunkt und dem Ver-
teilungskoeffizienten zwischen Oktanol und
Wasser, wodurch ihr Verhalten in der Um-
welt wesentlich bestimmt wird.

PAH entstehen bei  unvollstandiger
Verbrennung verschiedener fossiler Ener-
gietrager und damit auch potentiell aus na-
tirlichen Quellen (Waldbrande, Vulkanis-
mus). Anthropogene Quellen Uberwiegen
jedoch deutlich [Baek et al., 1991].

Rund 150 PAH-Komponenten wurden in E-
missionen von Verbrennungsmotoren erfasst
und teilweise auch identifiziert [Unger & Prinz,
1992]. Haufig werden nach einer Empfehlung
der amerikanischen Umweltbehérde (EPA) 16
der wichtigsten Vertreter dieser Stoffgruppe
analytisch bestimmt und zu einem Summen-
wert zusammengefasst [Kalberlah & Schnei-
der, 1998; LfU, 1997]. Da in friheren Unter-
suchungen meist weniger Einzelkomponenten
bestimmt und zu einem Summenwert zu-
sammengefihrt wurden, kénnen Vergleiche
mit friheren PAH-Angaben auf Schwierigkei-
ten stoBen [Menichini, 1992; Hein, 1994].

In der Atmosphare wirken auf PAH ver-
schiedene Prozesse wie trockene Depositi-
on, Auswaschung durch Niederschlage,
photochemischer Abbau, Reaktionen mit
anderen Luftinhaltsstoffen wie z.B. Ozon
sowie Phasenaustausch zwischen Partikel-
und Gasphase [Baek et al., 1991]. Letzterer
kann fir die leichterflichtigen PAH inner-
halb kiirzester Zeitspannen (wenige Sekun-

den) ablaufen [Kamens & Coe, 1997]. Ent-
sprechend der Bindung an die feine Frakiti-
on des Schwebstaubs kénnen PAH (ber
groBe Distanzen transportiert werden. Wah-
rend dieser Zeit vollziehen sich zu einem
erheblichen Anteil photochemische Abbau-
prozesse, deren Rate wesentlich von der
Partikelmatrix abhangt, an die die PAH sor-
biert sind. Der Einfluss der Umgebungs-
temperatur ist dabei eher gering [Baek et
al., 1991; Fan et al., 1996; LfU, 1997].

Unter hohen, jedoch realistischen Ozon-
konzentrationen reagieren PAH mit Halb-
wertszeiten von teilweise weniger als 1
Stunde. Die Bildung von Endo-Peroxiden
der PAH als reaktive Zwischenstufen dieser
oxidativen Prozesse kann zu starker toxi-
schen, direkt mutagen wirkenden Chinonen
fuhren [Stark & Stauff, 1986; Baek et al.,
1991; Harms, 1996; McConkey et al.,
1997].

Die Reaktionen von PAH mit Stickoxiden
sind von besonderer Bedeutung, da beide
Stoffgruppen haufig gemeinsam emittiert
werden und Nitro-PAH als mégliche Reakti-
onsprodukte ein hohes toxisches Potential
besitzen [Micke & Fiedler, 1990; Baek et
al., 1991; Fan et al.,, 1995; Enya et al,
1996].

Unter den Kfz-bedingten Luftschadstoffen
nimmt derzeit in unseren Regionen Ben-
zo(a)pyren (BaP), gemessen am Risikopo-
tential, hinter den - in ihrer Gewichtung e-
her umstrittenen - RuBpartikeln und noch
vor Benzol, den 2. Rang ein [Mosbach-
Schulz & Timm, 1994; LfU, 1996b]. Fir den
Mittleren Neckarraum ermittelten Dréscher
& Frank [1992] fir BaP eine Uberschreitung
des BeurteilungsmaBstabs nach LAl [1992]
auf rund 150%, wéhrend diese fiir Diesel-
ru und Benzol mit 530% bzw. 318% deut-
licher ausfiel.

Der PAH-Gehalt im Abgas von Verbren-
nungsmotoren hat seine Ursache in 3 még-
lichen Entstehungsprozessen:
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¢ Synthese aus 1-Ring Aromaten [Candeli
et al.,, 1974] oder Acetylen [Klingenberg
et al., 1992].

e Emission von im Kraftstoff vorhandenen
und nicht verbrannten PAH. Dieser Pro-
zess hat wesentliche Bedeutung fiir den
Benzo(a)pyren-Gehalt in Dieselemissio-
nen [Westerholm et al., 1988; Tancell et
al., 1995].

e Pyrolyse von Schmierstoffen. In Motor-
schmierdl reichern sich PAH wahrend
der Gebrauchsdauer von wenigen mg/kg
in neuem Ol auf bis ber 9 000 mg/kg
an. Dies erhdht das mutagene Potential
[Clonfero et al., 1996]. Im Schmierdl von
Ottomotoren liegen die PAH-Gehalte um
ein Vielfaches hoher als bei Dieselmoto-
ren (ca. 40 - 160 mg/kg) [Carmichael et
al., 1990].

14.2.2 Emission

In der BRD wurde die Gesamtemission an
PAH fir 1987 auf 500 bis 1000 Ton-
nen/Jahr geschéatzt mit einem BaP-Anteil
von etwa 1%. Hieran ist der Kfz-Verkehr mit
0,5 bis 5,8 Tonnen BaP/Jahr nennenswert
beteiligt [Debus et al., 1989; Freie und
Hansestadt Hamburg, 1992]. Aktuellere Da-
ten weisen fiir Deutschland im Jahr 1990
420 t und im Jahr 1994 398 t an PAH-
Emissionen aus [Beck, 1999].

Entsprechend der Ausgangszusammenset-
zung und den Verbrennungsbedingungen
zeichnen sich verschiedene Emissionsquel-
len durch mehr oder weniger charakteristi-
sche PAH-Profile aus [Baek et al., 1991;
Jacob et al.,, 1993; Li & Kamens, 1993;
Khalili et al., 1995].

PAH-BELASTUNGEN DURCH STRASSEN-
VERKEHRSEMISSIONEN

Mit der wirksamen Verminderung des PAH-
AusstoBes stationarer Quellen rickt zumin-
dest in Mittel- und Westeuropa der Kfz-
Verkehr klar in die Rolle des Hauptverursa-
chers der aktuellen Luftbelastung durch
PAH [Menichini, 1992]. Wahrend in Paris im
Winter rund 30% der PAH-Emissionen auf

Heizquellen zuriickzuflihren sind, entfallen
auf benzinbetriebene 42% und auf diesel-
betriebene Fahrzeuge 25%; d.h. der Stra-
Benverkehr verursacht rund 2/3 der winter-
lichen PAH-Emissionen. Im Sommer steigt
der Anteil der Verkehrsquellen auf 98% an
[Menichini, 1992].

Der Einsatz fossiler Brennstoffe zu Heiz-
zwecken erklart die ausgepragte jahreszeit-
liche Dynamik der PAH-Immissions-
konzentrationen [Baek et al., 1991; Micke
et al.,, 1991; Dirbeck et al., 1997], die sich
in der Partikelphase stérker abzeichnet als
in der Gasphase [Halsall et al., 1994].

Das Abgas von Ottomotoren enthalt einen
deutlich héheren Anteil der leichterflichti-
gen 2- und 3-Ring-PAH (Fluoren, Fluo-
ranthen, Pyren, Phenanthren und Anthra-
cen), wahrend Benzo(a)pyren nur zu 2 - 3%
beteiligt ist. In Dieselmotor-Abgas dagegen
treten hdhere Anteile an Benzo(a)pyren,
Benzo(e)pyren, Benzo(ghi)perylen, Inde-
no(1,2,3-cd)pyren und Dibenzo(ah)-anthra-
cen auf [Concawe, 1974; Dannecker et al.,
1990; Khalili et al., 1995; Miguel et al.,
1998].

Bereits im Abgas von Verbrennungsmoto-
ren kénnen als Reaktionsprodukte von PAH
und Stickoxiden Nitro-PAH nachgewiesen
werden, die ein hohes toxisches Potential
haben [Mlcke & Fiedler, 1990; Mdller et al.,
1993]. Dieselfahrzeuge tragen zur Belas-
tung durch Nitro-PAH wesentlich mehr bei
als Ottomotoren [Gorse et al., 1983].

Der PAH-Gehalt in Otto-Kraftstoffen variiert
zwischen 0 und 50 mg/l. Auch wenn wah-
rend des Verbrennungsprozesses im Motor
ein GroBteil der im Kraftstoff vorhandenen
PAH (ca. 95%) zerstort wird [Westerholm et
al., 1988], besteht ein signifikanter Zusam-
menhang zwischen dem PAH-Gehalt im
Kraftstoff und in den Emissionen insbeson-
dere bei Dieselfahrzeugen. Durch Absen-
ken des PAH-Gehaltes im Diesel-Kraftstoff
unter 4 mg/l kann der PAH-Aussto3 signifi-
kant gesenkt werden [Westerholm & Li,
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1994]. Relativ hohe Anteile an PAH entste-
hen bei noch kaltem Motor, bei Uberfetteten
Kraftstoff-Luft-Gemischen bzw. bei allen
Anderungen des Kraftstoff-Luft-
Verhéltnisses, u.a. beim Beschleunigen
[Baek et al., 1991].

Als Streckenemission einer vielbefahrenen
StraBe geben Hewitt & Rashed [1990] ei-
nen Wert von 5,8 mg £8 PAH je m Fahr-
bahnlange und Tag an.

Um bei deutlich abgesenktem Blei-Gehalt
die Qualitatseigenschaften des Otto-
Kraftstoffs zu verbessern, wurde dessen
Aromatengehalt erhéht. Mit den dadurch
verbundenen hoéheren PAH-Emissionen
[Baek et al., 1991] sowie dem erhdhten An-
teil von Diesel-Pkw kann der seit 1987 er-
héhte PAH-Gehalt in straBennaher Umge-
bungsluft in London teilweise erklart werden
[Brown et al., 1996].

Mit dem Einsatz von Rapsél bzw. Rapsél-
Methylester (RME) als "nachwachsendem
Rohstoff" und damit Alternative bzw. Er-
ganzung zum herkdmmlichen Dieselkraft-
stoff steigen die Emissionen von PAH um
189 bis 289% gegenliber der Verwendung
von Dieselkraftstoff an [Krahl et al., 1994].

Untersuchungen aus den 70er Jahren zei-
gen hohe PAH-Emissionsraten aus Ver-
kehrsflugzeugen von bis zu 40 g BaP/min
wahrend des Startvorgangs und erhéhte
PAH-Gehalte in Bdden in unmittelbarer Na-
he von Landebahnen [Clark et al., 1983;
Edwards, 1983]. Neuere Messungen in
Flughafenndhe ergaben weder erhéhte
PAH-Konzentrationen noch die Wiederer-
kennung des flir Disentriebwerke typischen
PAH-Profils in der Umgebungsluft in Flug-
hafennahe [Freie und Hansestadt Ham-
burg, 1992].

WEITERE PAH-

EMISSIONEN
Zu den verkehrsbedingten PAH-Emissionen

sind auch der Abrieb von Reifen, Bremsbe-
lagen und Fahrbahnbelag zu rechnen. Fir

VERKEHRSBEDINGTE

diese 3 Arten von verkehrsbedingten Parti-
kelemissionen nennen Rogge et al. [1993]
PAH-Gehalte (23 PAH) von 226, 16 und
128 ug/g Partikelmasse, mit Ben-
zo(a)pyren-Gehalten von jeweils 2 - 5%.
Analysen der PAH-Muster von Umgebungs-
luftproben stark belasteter Verkehrskreu-
zungen bestéatigen jedoch nicht die Vermu-
tung, dass Reifen- und Fahrbahnabrieb ei-
nen nennenswerten Beitrag zur PAH-
Gesamtbelastung verkehrsreicher Standor-
te leisten [Takada et al., 1990, 1991].

Eine potentielle Emissionsquelle fur PAH
stellt das Aufbringen von Asphalt-
StraBenbelagen dar. Bitumen enthélt ca.
140 bis 220 pg/g PAH. Wahrend der Be-
lagsarbeiten treten in der Umgebungsluft
Konzentrationen bis 10 pg/m® auf [Monarca
et al., 1987].

14.2.3 Immission

Das Verhaltnis von stadtischen zu landli-
chen PAH-Immissionskonzentrationen liegt
zwischen 2 und 10 [Menichini, 1992]. In
Baden-Wirttemberg lagen die Jahresmit-
telwerte der Leitkomponente Benzo(a)pyren
im Jahr 1997 bei 0,7 ng/m3 in einem landli-
chen Gebiet und reichten bis zu 1,2 ng/m°
in stadtischer Luft; in Berlin und Branden-
burg dagegen streuten die Konzentrationen
in der Stadtluft um 3 ng/m*[Beck, 1999].

Mucke et al. [1991] geben fir Minchen und
Nirnberg Quellenanteile des StraBenver-
kehrs an der stadtischen PAH-Belastung
von 65% bzw. 42% im Sommer und 50%
bzw. 31% im Winter an.

Der Anteil der StraBenverkehrsemissionen
an der Gesamt-Immissionsbelastung durch
PAH wurde von Israel et al. [1986] fir west-
deutsche GroBstadte mit nahezu 100% an-
gegeben und fir Berlin - aufgrund der da-
mals noch vorherrschenden Kohlehei-
zung - auf 15% bis 35% geschétzt.

In der Atmosphare liegen PAH (berwiegend
in der Gasphase sowie an feine Partikel (0,4 -
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1,1 um) gebunden vor [Halsall et al., 1994;
Harrison et al., 1996]. Die physikalisch-
chemischen Eigenschaften der einzelnen
PAH, Umgebungstemperatur, Art, GréBe und
Gehalt an Partikeln in der Luft bestimmen die
Verteilung der PAH zwischen diesen Phasen
[Lee et al., 1995]. Insbesondere bei niedrigen
Umgebungstemperaturen und hohem Parti-
kelgehalt der Luft ist der Anteil der partikelge-
bundenen PAH von Bedeutung [Tuominen et
al., 1988; Halsall et al., 1994; Harrison et al.,
1996].

In Baden-Wrttemberg betrugen die Streu-
ungen der monatlichen Mittelwerte von dis-
kontinuierlichen Messungen an bis zu 40
Orten im Jahr 1998 fiir Benzo(a)pyren 0,1
bis 3,2 ng/m® [LfU, 1998].

14.2.4 Deposition

Im Bereich verkehrsreicher StraBen voll-
zieht sich die Deposition von PAH zu einem
erheblichen Teil in unmittelbarer Fahrbahn-
nédhe (< 20 m) und spiegelt sich im PAH-
Gehalt der Bdden wider [Schéttle & Kohl,
1996]. Haufig werden im Boden in 20 m bis
30 m Entfernung von der Fahrbahn bereits
wieder dem Hintergrundniveau entspre-
chende PAH-Gehalte und -Profile gemes-
sen [Hewitt & Rashed, 1991; Benfenati et
al., 1992; Tebaay et al., 1993]. Schwe-
rerflichtige PAH mit 4- oder mehr Ring-
Systemen lagern sich, da vorwiegend an
Partikel gebunden, in unmitteloarer Fahr-
bahnnéhe ab, wahrend die leichterflichti-
gen PAH-Komponenten mit niedriger Mole-
kilmasse Uber weitere Distanzen transpor-
tiert werden [Yang et al., 1991; Wichmann
et al., 1995].

In Waldern spielt sich durch die Barriere-
wirkung der Vegetation die Deposition ver-
kehrsbedingter Verunreinigungen in einem
noch engeren straBennahen Bereich ab.
PAH sind in unmittelbarer Fahrbahnnéhe
extrem, bis zum 100-fachen der Hinter-
grundwerte angereichert und erreichen das
Niveau der Hintergrundwerte bereits in 3 bis

5 m Entfernung von der Fahrbahn [Minch,
1993].

In Schneeproben entlang einer LandstraBe
fanden Hautala et al. [1995] in 30 m Entfer-
nung von der Fahrbahn deutlich hdéhere
PAH-Gehalte als in 10 m Entfernung, wah-
rend in Waldgebieten die horizontale Vertei-
lung gleichférmig war. Dieses Ausbrei-
tungsverhalten wird damit erkléart, dass
auch bei Wintertemperaturen insbesondere
die leichtflichtigeren PAH vorwiegend in
der Gasphase vorliegen und deutlich weiter
verfrachtet werden [Hautala et al., 1995].

Auch Nitro-PAH, die ein hohes mutagenes
Potential haben, sind in bzw. auf Pflanzen
in StraBennahe angereichert. Ihr Gehalt fallt
mit zunehmender Entfernung zu verkehrs-
reichen StraBen steil ab [Nakajima et al.,
1994].

Nach einer integrierenden Bilanzierung der
PAH-Emissionen eines StraBenabschnittes
werden rund 99% der leichterfllichtigen und
rund 70% der schwererfliichtigen PAH in
die Atmosphére abgegeben und verfrachtet
[Hewitt & Rashed, 1990].

Im Gegensatz zu fahrbahnnahen Bdden
sind die Substrate unter der Fahrbahn von
StraBen gegen Schadstoffeintrage in ho-
hem MaB abgeschirmt. Die PAH- bzw. BaP-
Gehalte unter der Fahrbahn entsprechen
26% bzw. 30% der Bbdden im StraBenrand-
bereich [Minch, 1992].

14.2.5 Trend

Mit der Steigerung der Effizienz von Ver-
brennungsvorgangen sinkt generell auch
der AusstoB an PAH. Hierdurch und mit
weiteren, gezielten MaBnahmen zur E-
missionsminderung kann der deutliche
Rickgang der PAH-Emissionen und damit
der Immissionsbelastung in den vergange-
nen Jahren erklart werden [Baek et al.,
1991].
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14.3 Wirkungen
14.3.1 Humantoxizitat

PAH entstehen bei unvollstandiger Ver-
brennung von organischem Material und
gelangen mit den Abgasen in die Umwelt.
Daruber hinaus sind sie in organischem
Material enthalten, das unter Sauerstoff-
mangel erhitzt wurde (Teer, Erddldestillat,
gebrauchtes Motorendl, RuB und auch Nah-
rungsmittel). Aus dem Jahr 1775 datiert der
erste Bericht Uber das erhdhte Auftreten
von Hodenkrebs bei den stark RuB-
exponierten Londoner Schornsteinfegern.
Gegen Ende des letzten Jahrhunderts wur-
de Uber Krebs der Haut und der inneren
Organe bei Arbeitern in der teer- und pech-
verarbeitenden Industrie berichtet.

Das Benzo(a)pyren (BaP) als Leitsubstanz
der PAH wurde schon zu Beginn dieses
Jahrhunderts aus Teer isoliert und erwies
sich beim Auftrag auf die Haut bei Mensch
und Tier als kanzerogen. Seine Mutagenitat
ist durch unzahlige Tests, in denen BaP als
Positivkontrolle eingesetzt wurde, etabliert
[Koss, 1994; Jaroni & v.d. Trenck, 1995].

Mehrere Aufnahmepfade sind fir die PAH-
Belastung des Menschen von Bedeutung.
Fur die orale Aufnahme und Exposition von
PAH Uber die gesamte Lebensdauer eines
Menschen spielt die feste Nahrung die do-
minierende Rolle (ca. 67% der oralen Auf-
nahme), wahrend Boden und Staub - bei
Kleinkindern die Uberwiegende PAH-
Quelle - rund 30% der lebenslangen Belas-
tung ausmachen. Uber Getranke werden im
Mittel nur 2 bis 3% der PAH-Belastung auf-
genommen [lhme & Wichmann, 1996].

Die kanzerogene Potenz des BaP ist je
nach Aufnahmepfad sehr unterschiedlich.
Nach einer Risikoabschatzung der WHO st
eine Luftkonzentration von 11 pg/m® mit ei-
nem zumutbaren Lebenszeitrisiko von 10
verbunden (unit risk durch 1 pg Ben-
zo(a)pyren/m® Luft = 9x10). Dies entspricht
einer taglichen Dosis von ca. 4 pg/(kg KG x

d). Der Landerausschuss flur Immissions-
schutz (LAI) setzt 1,3 ng/m® an, was etwa
der damaligen Luftkonzentration landlicher
Gebiete entspricht und ein extrapoliertes
Risiko von 1:8500 zur Folge hat [Pott &
Heinrich, 1992; Wallenhorst & Schwenk,
1998]. Zur Ableitung einer Hintergrundkon-
zentration als Orientierungswert sind die
Angaben von Lee et al. [1995] aus einem
landlichen Gebiet im Nordwesten Englands
geeignet, die von 10 - 120 pg/m® streuen
und einen Mittelwert von 50 pg/m® ergeben.

Fir die Berechnung des Risikos bei oraler
Aufnahme kdénnen verschiedene experi-
mentelle Daten herangezogen werden, die
im Ergebnis weit streuen [Fromme et al.,
1993; WHO, 1993; Jaroni & v.d. Trenck,
1995]. In Baden-Wirttemberg wurde der
Bodenprifwert zur Beurteilung des Direkt-
pfades (orale Bodenaufnahme durch Klein-
kinder) nach dem Minimierungsgrundsatz
entsprechend der durchschnittlich mit der
Nahrung aufgenommenen Menge von 17
ng/(kg KG x d) auf 0,5 mg/kg Boden festge-
legt. Er entspricht damit einem Risiko von
10 unter Zugrundelegung der Daten von
Schlipkéter et al. [1985] und Ihme et al.
[1992], aus denen sich gemittelt eine die-
sem Risikoniveau entsprechende Tagesdo-
sis von ca. 16 ng/(kg KG x d) ergibt [v.d.
Trenck & Jaroni, 1998]. Als Hintergrund-
konzentration im Boden (H-B) ist die Be-
stimmungsgrenze von 0,05 mg/kg heranzu-
ziehen [v.d. Trenck & Jaroni, 1999].

BELASTUNGEN VON NAHRUNGSMITTELN

In zahlreichen Untersuchungen konnte ein
Transfer von PAH aus Bdden in alle Pflan-
zenteile festgestellt werden. In einer von
der LfU [1998a] herausgegebenen Litera-
turstudie werden von verschiedenen Auto-
ren ermittelte Transferfaktoren zwischen
10 und 1 angegeben; die meisten der er-
mittelten Transferfaktoren liegen jedoch im
Bereich 10 bis 10™.

Eine Kontamination von Nahrungsmitteln
kann sowohl (Uber den Pfad Bo-
den > Pflanze direkt, als auch Uber den
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Pfad (Boden) - Luft > Pflanze erfolgen.
Eine Unterscheidung der Kontaminations-
pfade ist allerdings methodisch schwierig
und fOhrte in einigen Untersuchungen zu
unrealistisch hohen Transferfaktoren. In
den Untersuchungen von Harms [1996] und
Kolb et al. [1996] konnte der Einfluss atmo-
sphérischer Eintrdge und Verflichtigung
aus dem Boden mit anschlieBender Auf-
nahme Uber die Blatter ausgeschlossen
werden. Danach konnten bei Tomaten die
Aufnahme der PAH Fluoranthen und Phe-
nanthren aus dem Boden und Verlagerung
bis in die Sprossspitzen nachgewiesen
werden.

Die Aufnahme von PAH in den Pflanzen ist
artabhangig. Generell sind Wurzel-, Knol-
len- und Blattgemise starker kontaminiert
als Fruchtgemiise, Obst und Getreide.
Dementsprechend weisen vegetative Pflan-
zenteile héhere Gehalte auf als generative
[LfU, 1998al].

Wenn der PAH-Gehalt der Blatter hdher ist
als der Gehalt der Wurzel, ist dies oft im
Eintrag vorwiegend leichtfllichtiger PAH aus
der Atmosphéare begriindet [Wild & Jones,
19920].

14.3.2 Wirkungen auf Tiere

Einem Bewertungsschema nach Wild & Jo-
nes [1992a] zufolge ist flr die meisten PAH
das Transferpotential innerhalb des Belas-
tungspfades Boden - Blattmasse > Wei-
devieh gering. Lediglich flir das relativ gut
wasserldsliche und leichtfliichtige Naphtha-
lin wird ein hohes Transfer-Potential auf
diesem Pfad angegeben. Die Einschatzung
eines geringen Transferpotentials resultiert
aus einer mittleren bis starken Adsorption
an der Wurzeloberflache, jedoch einer ge-
ringen Aufnahme- und Verlagerungsrate in
die bzw. in der Pflanze. Bedeutsamer ist die
PAH-Aufnahme Gber die Atmosphéare in o-
berirdische Organe fir die leicht- bis mittel-
flichtigen, nicht jedoch fir die schwe-
rerflichtigen PAH-Kom-ponenten [Wild &
Jones, 1992a). Die Belastung durch die

Aufnahme von PAH mit dem Boden beim
Weidegang wird fir die schwererflichtigen
PAH als relativ hoch bewertet [Wild & Jo-
nes, 1992a].

Eine Anreicherung von PAH in Nahrungs-
ketten héherer Tiere ist wenig wahrschein-
lich, da diese Komponenten - wie auch
zahlreiche andere organische Verbindun-
gen - auBerhalb wie auch innerhalb der
Nahrungskettenglieder einem Ab- und Um-
bau unterliegen [Fries, 1996]. Die PAH-
Gehalte in den Milchprodukten von belaste-
tem Weidevieh sind - auf gleichen Fettan-
teil bezogen - generell niedriger als im
Weidefutter [Fries, 1996].

Im Oberflachenabfluss von Uberlandstra-
Ben werden auch PAH - wegen ihrer gerin-
gen Wasserl6slichkeit vorwiegend an Parti-
kel gebunden [Wist et al., 1994] - in FlieB-
gewasser eingetragen [Striebel et al., 1994]
und fihren dort zu messbaren Erhéhungen
der PAH-Konzentrationen im Wasser und
im Sediment [Maltby et al., 1995]. Es sind
vorrangig die PAH-Anreicherungen im Se-
diment straBennaher FlieBgewasser, die als
Ursache fir den beobachteten deutlichen
Rickgang von Kleinkrebspopulationen gel-
ten [Maltby et al., 1995]. Im Oberflachenab-
fluss bundesdeutscher StraBen wurden
PAH-Konzentrationen zwischen 0,24 g/l
und 3,0 pg/l gemessen [Muschak, 1990].

14.3.3 Wirkungen auf Pflanzen

SCHADSTOFFANREICHERUNGEN UND REAK-
TIONEN

Grinhage & Jager [1994] beurteilen direkte
phytotoxische Wirkungen von PAH in um-
weltrelevanten Konzentrationen als wenig
wahrscheinlich. Lediglich Sims & Overcash
[1983] konnten direkte pflanzenschadigen-
de Wirkungen von PAH-Komponenten an-
hand der Keimungshemmung von Roggen
nachweisen (3.333 ug Benzfluoranthen/kg
Boden). Bei Weizen und Gerste verursach-
ten Gaben von 3.100 bis 19.000 pg/kg Bo-
den geringfligige Ertragsminderungen.
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Der Luftpfad liefert den gréBten Anteil zur
PAH-Anreicherung in Pflanzen [Hein, 1994].
Die Aufnahme (ber oberirdische Pflanzen-
organe hangt von der Ausdehnung der
Blattoberflache sowie von deren Beschaf-
fenheit ab. Hierdurch lassen sich Unter-
schiede im Aufnahme- und Anreicherungs-
verhalten von Griinkohl (Brassica oleracea)
und Lauch (Allium porrum) gegenlber luft-
getragenen PAH erklaren [Debus et al.,
1989].

Zwischen der Atmosphéare und der Vegeta-
tionsoberflache findet ein dynamischer Aus-
tausch von leicht- und mittelflichtigen or-
ganischen Komponenten statt, zu denen
auch PAH in der Gasphase gehéren. Mit
der Tages- und Jahresdynamik von Tempe-
ratur und Luftfeuchte variiert die Konzentra-
tion von PAH, insbesondere von niedermo-
lekularen leichterflichtigen Komponenten,
in der bodennahen Luftschicht innerhalb
weniger Stunden um das 2- bis 10-fache
[Hornbuckle & Eisenreich, 1996; Kémp &
McLachlan, 1997a].

Die entscheidende Stoffeigenschaft, welche
die Aufnahmerate von organischen Kompo-
nenten durch die Wachsschicht von Blat-
tern bestimmt, ist die Neigung, sich in Fet-
ten anzureichern (Lipophilie). Diese Eigen-
schaft wird mit dem Octanol/Wasser-
Koeffizienten (Kow) bzw. dem Octanol/Luft-
Koeffizienten (Koa) ausgedrickt und er-
reicht fir einzelne PAH wie z.B. Perylen,
hohe bis sehr hohe Werte [Kerler & Schon-
herr, 1988].

Leichterflichtige PAH mit geringerem Mo-
lekulargewicht kénnen nach Aufnahme in
die auBere Wachsschicht des Blattes ins
eigentliche Blattgewebe eindringen, wah-
rend schwererfliichtige PAH-Komponenten
sich zwar in der Cuticula anreichern, ein
Ubertritt ins Blattgewebe jedoch kaum beo-
bachtet wird [Kuhn et al., 1998]. Dement-
sprechend kann das Verhalten von PAH
zwischen oberirdischen Pflanzenteilen und
der Atmosphére mit einem 2-

Komponentenmodell zutreffend beschrie-
ben werden [Tolls & McLachlan, 1994].

Die Angaben Uber den nur oberflachlich
anhaftenden und abwaschbaren Anteil an
PAH in oberirdischen Pflanzenteilen variie-
ren mit Werten zwischen weniger als 25%
und bis zu 78% in weiten Grenzen [Ed-
wards, 1989].

Wachstumsférdernde Effekte von PAH auf
Pflanzen sind auf die Aufnahme Uber die
Wurzel zurlckzufihren. PAH werden z.T.
die Wirksamkeit als Phytohormone bei der
Steuerung des Wachstums und der Ent-
wicklung von Pflanzen zugeschrieben [Ed-
wards, 1989].

Andererseits kénnen PAH auch von Pflan-
zen selbst gebildet werden, wie dies in Al-
genkulturen und Getreidekeimlingen nach-
gewiesen wurde. Der Anteil von endogenen
PAH am PAH-Gesamtgehalt in Pflanzen
wird unter realen Bedingungen jedoch als
gering angesehen [Debus et al.,, 1989;
McConkey et al., 1997].

Aufgrund seiner ginstigen "Sammlereigen-
schaften" flr persistente, mittel-  bis
schwerfllichtige organische Komponenten
wird Griinkohl verbreitet als Akkumulations-
indikator im aktiven Biomonitoring von PAH-
Immissionen eingesetzt [Hettche, 1971; van
Haut, 1972; de Kok et al., 1993; Maier-
Reiter & BartholmeB, 1994; Radermacher &
Rudolph, 1994; UMEG, 1997a]. Auch Kopf-
salat (Lactuca sativa) findet zu diesem
Zweck Verwendung [Debus et al., 1989].
Auch Laubmoose wie Hypnum cupressi-
forme eignen sich als Akkumulationsindika-
toren for atmospharische PAH-
Belastungen, da die Aufnahme aus dem
Substrat durch das Fehlen echter Wurzeln
zusatzlich einschréankt ist [Debus et al.,
1989; Thomas, 1984, 1986]. Die Ahnlichkeit
von PAH-Aufnahmeverhalten und PAH-
Profilen zwischen Moosen und Héheren
Pflanzen erlaubt Riickschlisse von Moos-
monitoringergebnissen auf die lbrige Vege-
tation [Thomas et al., 1984].
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Zellkulturen von Kulturpflanzen zeigten ge-
genlber gelésten PAH-Einzelkomponenten
wie Phenanthren sehr unterschiedliche Emp-
findlichkeit. So wurden an Zellkulturen von
Tomaten bereits bei 1,78 mg Phenanthren/|
Nahrmedium deutlich Wachstumsminderun-
gen beobachtet [Harms, 1996].

AKKUMULATION UND AUFNAHME AUS DEM
BODEN

Entlang von StraBenréandern werden PAH in
Bdden akkumuliert. Unger und Prinz [1992]
fanden in Bdden beiderseits von wenig- bis
vielbefahrenen StraBen Baden-Wirttem-
bergs PAH - bestimmt wurden 6 PAH - so-
wohl in Béden, als auch im Griinlandauf-
wuchs. Bis 10 Meter vom Fahrbahnrand la-
gen die Gehalte in Béden (0-5 cm Tiefe)
zwischen nicht nachweisbar und 1,26
mg/kg Boden. Ab 25 Metern konnten PAH
nicht oder nur im Bereich der Nachweis-
grenze festgestellt werden. Entscheidender
als das Verkehrsaufkommen erwies sich
die Art des StraBenbelags: wahrend an den
StraBen aus Beton mit rund 50.000 Kfz/Tag
Gehalte von unter 0,1 bis maximal 0,2
mg/kg in den oberen 5 cm der Bbéden ge-
messen wurden, konnten an der mit As-
phalt bedeckten StraBe trotz lediglich 1.200
Kfz/Tag Gehalte bis 1,26 mg/kg gemessen
werden [Unger & Prinz, 1992].

Die Pflanzenverfiigbarkeit von PAH im Bo-
den wird wesentlich von seinen Sorptions-
eigenschaften bestimmt und vermindert
sich mit steigendem Humusgehalt [Debus
et al., 1989; Edwards, 1989; Hein, 1994].

Beim Griinlandaufwuchs konnte demge-
genuber sowohl eine Zunahme bei steigen-
dem Verkehrsaufkommen, als auch bei ab-
nehmender Entfernung vom StraBenrand
festgestellt werden. Die Gehalte lagen zwi-
schen Werten unterhalb der Nachweisgren-
ze und 53 ug/kg TM [Unger & Prinz, 1992].
Dies zeigt den dominanten Einfluss der
luftgetragenen Deposition beim StraBen-
randaufwuchs.

Die Aufnahmerate (ber die Wurzel hangt
maBgeblich von der Wasserldslichkeit der
PAH ab. Diese ist generell gering und
nimmt mit steigendem Molekulargewicht
weiter ab [Edwards, 1989]. Lediglich fir die
leichtfliichtigste PAH-Komponente, Naph-
thalin, ermittelten Ryan et al. [1988] in ei-
nem Modellansatz zur Boden-Pflanzenver-
teilung organischer Umweltchemikalien ein
nennenswertes Aufnahmepotential Uber die
Wurzel.

Erhéhte Schwermetallgehalte im Boden,
wie sie im Nahbereich verkehrsreicher
StraBen haufig gemeinsam mit erhdhten
PAH-Gehalten auftreten, erhéhen die Auf-
nahme von PAH in die Pflanzenwurzeln,
moglicherweise durch Verdnderung bzw.
Schéadigung der Zellmembranen [Haas et
al., 1990]. Auch die gleichzeitige Anwesen-
heit von PCB in Bbden flihrt zu einer erhdh-
ten Aufnahme von PAH [Metz et al., 1997].

Die PAH-Konzentrationen in Pflanzen lie-
gen meist deutlich unterhalb der PAH-
Gehalte in Bdéden. Nach Duarte-Davidson &
Jones [1996] werden PAH in nennenswer-
tem Umfang von Pflanzen aus dem Boden
aufgenommen, die Bedeutung der Verlage-
rung innerhalb der Pflanze ist jedoch ge-
ring. Verflichtigung aus dem Boden und
nachfolgende Aufnahme in oberirdische
Pflanzenteile spielt bei leichterfliichtigen
PAH mit relativ niedrigem Molekulargewicht
eine Rolle, nicht aber bei den schwerfllich-
tigen PAH-Verbindungen. Eher gering ist
dagegen die Bedeutung der Aufnahme und
Verfugbarkeit von PAH fur Weidevieh [Du-
arte-Davidson & Jones, 1996].

Die biologische Dekontamination von PAH-
verunreinigten  Bbdden  durch  in situ-
Verfahren vollzieht sich (berwiegend auf
oxidativem Weg und ist bislang meist im
Bereich der niedermolekularen PAH erfolg-
reich [Wilson & Jones, 1993]. Der mikrobiel-
le Abbau von Bodenverunreinigungen
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durch PAH wird durch eine Vegetationsde-
cke bzw. eine geeignete Bepflanzung we-
sentlich geférdert [Shimp et al., 1993]. Oh-
ne Durchwurzelung des Bodens durch
Pflanzen hemmen PAH-Komponenten die
Aktivitdt der Bodenmikroorganismen, wo-
durch der Abbau der Verunreinigungen
wiederum behindert wird [Lee & Banks,
1993]. Auswaschung, Aufnahme oder abio-
tischer Abbau sind gegentiber dem in der
Wourzelzone ablaufenden PAH-Abbau durch
Mikroorganismen unbedeutend [Reilley et
al., 1996].

Empfindlicher als andere Wachstumspara-
meter reagieren die  Luftstickstoff-sam-
melnden Wurzelknélichen der Schmetter-
lingsblutler (Leguminosen) auf PAH-Verun-
reinigungen im Boden [Wetzel et al., 1991].
Bereits 5 ug einzelner PAH-Komponenten
bzw. 10 ug eines Extraktes aus verunrei-
nigtem Boden verursachen in einem
in vitro-Testsystem mit Luzerne-Jungpflan-
zen (Medicago sativa) und Symbiose-Bak-
terien (Rhizobium meliloti) eine deutliche
Minderung der Anzahl ausgebildeter Wur-
zelkndlichen [Wetzel et al., 1991].
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15 Polychlorierte Biphenyle (PCB)

15.1 Zusammenfassung

WIRKUNGEN

In der nebenstehenden Abbildung sind die Wir-
kungsbandbreiten der Belastungssituation ge-
genubergestellt. Aufgrund der unterschiedlichen
Belastungsniveaus in der Umwelt mussten ver-
schiedene GrdBenordnungen in der Skalengra-
phik verwendet werden.

Humantoxizitat

Akut sind PCB flir S&duger kaum toxisch. Umso
gefahrlicher wirkt sich ihre durch eine hohe An-
reicherung in der Nahrungskette noch verstérkte
chronische Toxizitdt aus. Sie &uBert sich in
Chlorakne, neuronalen Schadigungen, Hem-
mung der Immunabwehr und dadurch erhéhte
Infektanfélligkeit, Veranderungen im Steroidme-
tabolismus und Fortpflanzungsstérungen.

Dartiber hinaus gelten PCB als kanzerogen. Da
coplanare PCB mechanistisch wie Dioxine wir-
ken, wurden fir diese Kongenere analog den
Dioxinen Aquivalenzfaktoren der Toxizitat auf-
gestellt. Danach stellen PCB wegen ihrer héhe-
ren Konzentrationen in biologischen Proben ein
héheres Krebsrisiko dar als Dioxine.

Tiere

Lebern von Mausen am Fahrbahnrand einer Au-
tobahn sind 4- bis 8-fach héher mit PCB be-
lastet, als die Lebern von Tieren in 300 m Ent-
fernung. Insektivor lebende Spitzmause zeigen
eine im Mittel 9 bis 16 mal starkere Anreiche-
rung von héher chlorierten Kongeneren als her-
bivor lebende Mause.

Pflanzen

PCB sind persistente Verbindungen, in Wasser
kaum léslich und in (humusreichen) Béden nur
gering pflanzenverfigbar. Die Aufnahme aus
der Luft bestimmt die PCB-Belastung der Vege-
tation. Pflanzen werden selbst nicht geschadigt.
Anreicherung in Pflanzen fihrt jedoch zur Belas-
tung der menschlichen Nahrung. Griinkohl dient
als gebrauchlicher Akkumulationsindikator.

BELASTUNGSSITUATION

Trend

Der Schwerpunkt der Anwendung von PCB in
offenen Systemen lag in den 60er und friihen
70er Jahren. Nach dem Produktionsstopp flir
PCB (USA, GroBbritannien: 1977; BRD: 1983)
und der Einschrankung bzw. dem Verbot der
Anwendung in offenen Systemen (BRD: 1989)
wird auch ihr Einsatz in geschlossenen Syste-
men durch Austausch und Ersatz mit weniger
problematischen Stoffen laufend reduziert.

Emission

Der Kfz-Verkehr muss als potentielle PCB-
Quelle betrachtet werden. PCB entstehen im
Motorendl nicht wahrend des Gebrauchs, son-
dern vorrangig durch den Raffinationsprozess
bei der Wiederverwendung von Altél. In Altdl-
proben wurden PCB in Konzentrationen bis 160
mg/kg nachgewiesen.

Weitere mogliche Quellen fir PCB-Emissionen
kénnen Reifenabrieb und Abgase von Diesel-
fahrzeugen sein sowie PCB-verunreinigte Ge-
triebedle, die durch Leckagen oder bei Unféllen
freigesetzt werden.

Immission

Als eine fast kontinuierlich emittierende Quelle
fir PCB ist inzwischen der Boden anzusehen,
der nach der verbreiteten Anwendung und den
erhdhten PCB-Emissionen in den 60er und 70er
Jahren rund 90% aller PCB in der Umwelt West-
und Mitteleuropas enthalt. Er steht in stdndigem
Austausch mit den abnehmenden PCB-
Konzentrationen der Umgebungsluft. Mit diesem
allmahlichen Ausgasen insbesondere der leich-
terflichtigen niederchlorierten PCB-Kongeneren
verschiebt sich das PCB-Profil im Boden in
Richtung der schwererfliichtigen hdherchlorier-
ten PCB.
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Tab. 1:  Grenz-, Richt- und Orientierungswerte fiir PCB
Schutzziel Zeitbezug, Konzentration Quelle
Definition (ng EPCB/m®)
Leit- , Orientierungs- und Zielwerte (Gehalte in der Luft)
Orientierungswerte BW (Mensch) v.d. Trenck &
H-L Hintergrund Luft 0,003 Jaroni, 1999
P-L Prufwert Luft 300
L-L letale Konzentration 6 g/m3
Zielwert, Sanierungsleitwert <300 BGA 1990
zur Begrenzung der Raumiuftbelastung
Vorsorgewert/Orientierungswert 300 - 3 000
zur Begrenzung der Raumiuftbelastung
MaBnahmenwert, Eingreifwert = 3000
internationale Leit- , Orientierungs- und Zielwerte (Gehalte in der Luft)
Ontario (Canada): Air Quality Guideline 24-Std-Mittelwert 150 Hosein et al.,
(Umgebungsluft) 1987
Tab. 2: Leit-, Orientierungs- und Zielwerte (Gehalte im Boden)
Schutzziel Zeitbezug, Konzentration Quelle
Definition (mg XPCB/Kkg)
Hintergrund Boden (H-B) Altlasten und 0,05 VwV Orientie-
Prifwert Pflanzen (P-P) Schadensfalle 1,5 rungswerte
Prifwert Kinderspielplatz (P-M1) 3 B-W
Tab. 3: Leit-, Orientierungs- und Zielwerte (Gehalte im Grundwasser)
Schutzziel Zeitbezug, Konzentration Quelle
Definition (ng ZPCB/I)
Prifwert Grundwasser/Eluat (P-W) Altlasten und 0,05 VwV Orientie-
Schadensfalle rungswerte

B-w
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15.2 Chemie, Emission, Immis-
sion, Deposition und Trend

15.2.1 Chemie

Anders als polycyclische aromatische Koh-
lenwasserstoffe (PAH), die in nennenswer-
tem Umfang auch aus natirlichen Quellen
emittiert werden, sind polychlorierte Biphe-
nyle vom Menschen synthetisierte Substan-
zen ohne natlrliches Vorkommen. Auf-
grund ihrer hohen chemischen und thermi-
schen Stabilitht und weiterer glinstiger
Stoffeigenschaften haben PCB seit ihre ers-
ten industriellen Produktion 1929 vor allem
als Hydraulik- und Ubertragungsfliissigkeit,
Dichtungs- und Flammschutzmittel, Imprag-
niermittel und Weichmacher weite Anwen-
dung und Verbreitung gefunden.

Die insgesamt 209 PCB-Einzelkomponen-
ten (Kongenere) liegen in den technischen
PCB-Mischungen als chemisch schwer
trennbares Stoffgemisch in unterschiedli-
chen Mengenanteilen vor. Die technischen
PCB-Gemische unterscheiden sich in der
Anzahl der Chlor-Atome je Molekil und da-
durch in ihren chemisch-physikalischen Ei-
genschaften.

Mit steigendem Chlorierungsgrad und damit
steigendem Molekulargewicht der einzelnen
Kongenere nehmen generell der Siede-
punkt und die Fettldslichkeit (Lipophilie),
gemessen als n-Octanol-Wasser-Vertei-
lungskoeffizient Kow, zu. Der Dampfdruck
als MaB der Flichtigkeit sowie die Was-
serléslichkeit - die bei allen PCB ohnehin
gering ist - nehmen mit zunehmendem
Chlorierungsgrad und steigendem Moleku-
largewicht generell ab. Zusétzlich hat das
Chlorierungsmuster, d.h. die Position der
Chloratome am 2-Ring-Molekil des Biphe-
nyls, EinfluB auf die chemisch-physika-
lischen, vor allem aber auf die toxischen Ei-
genschaften der PCB [LfU, 1995].

Niederchlorierte PCB verteilen sich ent-
sprechend ihrem Dampfdruck gasférmig in
die Luft, wahrend die schwererfliichtigen,

hochchlorierten Kongenere unter Normal-
bedingungen bis zu 40% an Partikel ge-
bunden sind. Diese Verteilung zwischen
Gas- und Partikelphase bestimmt den Ver-
bleib und das Transportverhalten der PCB
in der Atmosphare [LfU, 1995].

PCB unterliegen in der Atmosphare einem
Abbau durch Reaktion mit OH-Radikalen
[Kibpffer et al., 1988; Anderson & Hites,
1996] und - ahnlich wie polychlorierte Di-
oxine und Furane [Sivils et al., 1993] - ei-
nem direkten Photoabbau unter Lichteinwir-
kung. Niederchlorierte PCB fallen mit atmo-
sphéarischen Halbwertszeiten von wenigen
Tagen diesen abiotischen Abbaumecha-
nismen rascher anheim als hdherchlorierte
und nehmen daher in der Atmosphére ten-
dentiell in ihrer Konzentration ab [Harrad et
al., 1994; Anderson & Hites, 1996].

15.2.2 Emission

Der Schwerpunkt der Anwendung von PCB
in offenen Systemen lag in den 60er und
frihen 70er Jahren [Sanders et al. 1993].
Nach dem Produktionsstopp flir PCB (USA,
GroBbritannien: 1977; BRD: 1983) und der
Einschrankung bzw. dem Verbot der An-
wendung in offenen Systemen (BRD: 1989)
wird auch ihr Einsatz in geschlossenen Sys-
temen durch Austausch und Ersatz mit we-
niger problematischen Stoffen laufend re-
duziert [Basler, 1995; LfU, 1995].

In der Bundesrepublik Deutschland sind
Uberwiegend in geschlossenen Systemen
noch rund 40 000 bis 50 000 Tonnen PCB
installiert [LfU, 1995]. PCB gelangen aus of-
fenen Systemen vorwiegend durch langsa-
me, aber stetige Verfllichtigung in die At-
mosphare oder dringen aus geschlossenen
Systemen durch Leckagen, Unfalle oder
Bréande in die Umwelt und gehen dann all-
mabhlich in die Gasphase Uber.
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VERKEHRSBEDINGTE PCB-EMISSIONEN

Ohsaki & Matsueda [1994] bestatigen er-
héhte PCB-Gehalte mit einem deutlichen
Uberwiegen von Tetrachlorbiphenylen (4-
CB) im Einflussbereich verkehrsreicher
StraBen. Der Kfz-Verkehr muss daher als
potentielle PCB-Quelle betrachtet werden.

Emissionen von PCB aus schweren Die-
selmotoren skandinavischer Féhren wurden
in der GroéBenordnung von 20 ng ¥ PCB /m®
bzw. 120 ng X PCB/kWh beobachtet. Auf
schwere Lkw-Dieselmotoren extrapoliert
kénnten hieraus Emissionsfaktoren in der
GréBenordnung von knapp 1 pg/km abge-
leitet werden. Angaben (ber PCB-
Emissionen aus StraBenfahrzeugen sind
nicht verfigbar [Cooper et al., 1996].

Eine weitere mégliche Quelle fir PCB sind
Getriebedle, die PCB enthalten und durch
Leckagen oder bei Unféllen freigesetzt
werden kdénnen [Hewstone, 1994]. Moto-
rendl enthalt in der Regel keine PCB, wenn
es nicht aus Altdl raffiniert bzw. mit Altdlen
verschnitten wurde [Kuhimann, 1985]. PCB
entstehen im Motorendl nicht wahrend des
Gebrauchs - obwohl dies generell denkbar
waére - , sondern vorrangig durch den Raffi-
nationsprozess bei der Wiederverwendung
von Altél. PCB-Gehalte bis 60 mg/kg wur-
den in "Billigdl", 160 mg/kg in Altél nachge-
wiesen [Kuhlmann, 1985].

Verschiedene Feststoff-Fraktionen aus der
Verschrottung von Altfahrzeugen enthielten
stets PCB-Gehalte unter 15 ppm, meist so-
gar unter 2 ppm. Im Motorendl dieser Fahr-
zeuge wurden keine PCB gefunden [Pyly-
piw, 1991].

15.2.3 Immission

PCB liegen in der Umgebung von Reinluft-
gebieten und in GroBstadtluft in Konzentra-
tionen von wenigen pg/m® bis zu mehreren
Tausend pg/m® vor [Brorstrém-Lunden et
al., 1994; Halsall et al, 1995 ]. Deutlich hé-
her kann die Konzentration in der Umge

bung von Deponien (mit PCB-haltigen Alt-
Abfallen) oder in der Nahe spezifischer
PCB-Emittenten liegen [Bobovnikova et al.,
1993; Jan et al., 1994].

Als eine fast kontinuierlich emittierende
Quelle fir PCB ist inzwischen der Boden
anzusehen, der nach der verbreiteten An-
wendung und den erhéhten PCB-
Emissionen in den 60er und 70er Jahren
rund 90% aller PCB in der Umwelt West-
und Mitteleuropas enthalt. Er steht in stan-
digem Austausch mit den rasch abneh-
menden PCB-Konzentrationen der Umge-
bungsluft und gibt derzeit mit einer mittleren
Rate von ca. 1 pug £ PCB /m%d PCB in die
Atmosphéare ab [Alcock & Jones, 1993]. Mit
diesem allmahlichen Ausgasen insbesonde-
re der leichterflichtigen niederchlorierten
PCB-Kongenere verschiebt sich das PCB-
Profil im Boden in Richtung der schwe-
rerflichtigen hdherchlorierten PCB [Alcock
et al., 1993; Harrad & Jones, 1993].

Die Abnahme von PCB aus klarschlamm-
behandelten Bdden im Verlauf mehrerer
Jahre weisen auch Gan & Berthouex [1994]
nach, wobei sich die Halbwertzeiten der
Verlustraten mit steigender Anzahl von Cl-
Atomen von 7 bis 11 Monate (2-CB) auf 11
bis 58 Monate (4-CB) verlangern. Ob es
sich dabei um Verflichtigung, Auswa-
schung oder Abbau handelt, bleibt jedoch
ungeklart.

Die Verteilung von PCB-Kongeneren zwi-
schen Gasphase und Partikelphase wird
bestimmt von den Unterschieden ihres
Chlorierungsgrades, Molekulargewichts und
damit ihrer Flichtigkeit. In Bodenproben
aus geschitzter Umgebung (z.B. Hdéhlen)
wurden Verschiebungen des PCB-Profils
zugunsten der niederchlorierten, leichter-
flichtigen PCB-Kongenere gefunden, da
hier der Austrag durch den Wind entfallt,
der die gasférmigen Komponenten beson-
ders erfasst, wahrend vorwiegend an Parti-
kel gebundene PCB rascher der Deposition
unterliegen [DiDomenico et al., 1993].
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15.2.4 Deposition

Im Nahbereich verkehrsreicher StraBen (=
50 000 Kfz/Tag) koénnen erhdhte PCB-
Gehalte im Boden nachgewiesen werden,
die mit zunehmender Entfernung von der
Fahrbahn innerhalb von 20 - 30 m rasch zu-
rickgehen. Damit folgen sie dem Vertei-
lungsmuster bekannter Kfz-Emissionen wie
z.B. Blei oder PAH.

Erhdhte PCB-Gehalte in straBennahen Bo-
den wurden nur bei hohem Verkehrsauf-
kommen und beschrankt auf den Nahbe-
reich der Fahrbahn < 5 m gefunden. Der
Kfz-Verkehr ist demzufolge als eine Quelle
fur PCB anzusehen, seine Auswirkungen
sind jedoch bislang nur im unmittelbaren
Nahbereich sicher nachweisbar [Benfenati
et al., 1992; Unger & Prinz, 1992].

Erhdhte PCB-Gehalte wurden in der Luft
eines StraBentunnels ermittelt, wobei ein
atypisch hoher Anteil (71%) der PCB in der
Partikelphase vorlag [Granier & Chevreuil,
1991]. Das PCB-Profil dieser Proben ist da-
bei deutlich zugunsten niederchlorierter,
leichterfllichtiger PCB verschoben. Der ho-
he Anteil an partikelgebundenen PCB ist
teilweise durch den hdheren Staubgehalt
der Tunnelluft erklarbar [Granier & Chev-
reuil, 1991].

15.2.5 Trend

In archivierten Boden- und Pflanzenproben
ist anhand der sprunghaft steigenden PCB-
Gehalte der Einsatz und die Verbreitung
von PCB fast jahrgenau nachvollziehbar
[Alcock et al., 1993; Jones et al.,, 1995;
Harner et al., 1995]. Ebenso sind mit der
Beendigung von Produktion und Einsatz
sowie mit nachlassender Verbreitung von
PCB auch die Trends der PCB-Gehalte in
diesen Umweltmedien deutlich rlcklaufig,
bis in eine GrdéBenordnung, die der PCB-
Belastung der frihen 40er Jahre entspricht
[Alcock et al., 1993; Harner et al., 1995].

Die vertikale Verteilung von PCB im Bo-
denprofil belegt den atmosphéarischen Ein-
trag als hauptséchliche Belastungsquelle
sowie die geringe Verlagerungstendenz in-
nerhalb des Bodens [Ohsaki & Matsueda,
1994]. Mit steigendem Humusgehalt nimmt
generell auch der PCB-Gehalt des Oberbo-
dens zu, da PCB sehr eng an diese organi-
sche Phase des Bodens gebunden sind
und damit weniger der Verflichtigung unter-
liegen [Hein, 1994; LfU, 1995].

Die mit steigendem Chlorierungsgrad zu-
nehmende Persistenz der PCB kommt auch
im Boden in einer langfristigen Verschie-
bung des PCB-Kongeneren-Musters zum
Ausdruck [Harrad et al., 1994].

In  GroBbritannien  zeigt die PCB-
Immissionskonzentration von 1972 bis 1992
einen deutlichen Rickgang von ca. 400 auf
rund 60 pg/m® [Jones et al., 1995].

Auf der Basis archivierter Pflanzenproben
aus landwirtschaftlichen Dauerversuchen
kann der PCB-Eintrag in die Vegetation Uber
einen noch langeren Zeitraum zurtckverfolgt
werden. Die Daten zeigen, dass die Vegeta-
tionsbelastung durch PCB, die fast aus-
schlieBlich immissionsbedingt ist, zwischen
1965 und 1969 hohe Spitzenwerte bis zu
2.200 pg/kg TS erreichte, um dann innerhalb
weniger Jahre auf < 500 ug/kg TS zu fallen
und in den spaten 80er Jahren Werte unter
100 pg/kg TS zu erreichen [Jones et al.,
1992]. Wéhrend dieses Zeitraumes zeigt
sich eine bemerkenswerte Verdnderung des
PCB-Profils zugunsten der héherchlorierten,
schwerfllichtigen Kongenere und belegt da-
mit die unterschiedliche Persistenz héher-
und niederchlorierter PCB-Kongenere [Jones
et al., 1992].
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15.3 Wirkungen
15.3.1 Humantoxizitat

Mit LDso-Werten von 0,4 bis 11 g/kg far
Ratten und Mause sind PCB kaum akut to-
xisch und galten daher lange Zeit als unbe-
denklich. lhre Gefahrlichkeit zeigte sich
erstmals 1968 in Japan, wo tber 1000 Per-
sonen an PCB-haltigem Speisedl erkrank-
ten (jap. Yusho = Reistlkrankheit). Dabei
traten folgende Symptome auf: Chlorakne,
Hyperpigmentierung einzelner Hautpartien,
Haarausfall, neuronale Schéadigungen, er-
héhte Infektanfalligkeit der Atemwege, Le-
berschadigung, Fortpflanzungsstérungen,
Veradnderungen im Steroidmetabolismus,
erhdéhte Serum-Triglyceride und eine ver-
minderte Antikérperreaktion.

Verschiedene Tierarten (Fischotter, Rob-
ben, Nerze und Seevégel, aber auch Rhe-
susaffen) zeigten teratogene und embryo-
toxische Wirkungen bei taglichen Dosen um
10 mg/kg Fett. Bei der enormen Bioakku-
mulation im aquatischen Okosystem mit
Faktoren bis zu 10’ diirfen daher die PCB-
Konzentrationen im Wasser 1 ng/l nicht we-
sentlich Ubersteigen, damit bei Endgliedern
der Nahrungskette keine Fortpflanzungs-
stérungen auftreten.

Dartberhinaus gelten PCB als kanzerogen.
Basierend auf diversen chronischen Ftte-
rungsstudien aus den 70er und 80er Jahren
klassifiziert die US-EPA die PCB als kanze-
rogen im Tierversuch. Eine aktuelle Bewer-
tung [Cogliano, 1998] die auch eine neuere
Krebsstudie mit haufig verwendeten techni-
schen  PCB-Gemischen  beriicksichtigt
[Brunner et al., 1996], bestétigt diese Ein-
schatzung und empfiehlt (trotz fehlender
Gentoxizitdt der PCB in vitro) eine lineare
Extrapolation des Risikos auf niedrige Do-
sen, weil jede PCB-Exposition auf eine rela-
tiv hohe Grundbelastung an dioxinahnlich
wirkenden Stoffen im menschlichen Kérper
aufsetzt und weil sich gerade die toxische-
ren PCB in biologischen Proben besonders
anreichern.

Insbesondere die coplanaren PCB wirken
nach dem gleichen Mechanismus wie Di-
oxine. Daher wurden flir diese Kongenere
analog den Dioxinen Aquivalenzfaktoren
der Toxizitat aufgestellt, um das Risiko von
Substanzgemischen angemessen abschat-
zen zu kénnen. Obwohl PCB mit Aquiva-
lenzfaktoren von 0,1 bis 0,00001 etwas we-
niger toxisch sind als die meisten polychlo-
rierten Dioxine und Furane, ist wegen der
héheren Absolutkonzentrationen ihre Sum-
me an toxischen Aquivalenten in menschli-
chen Geweben und in der Umwelt héher.
Somit stellen die PCB im Allgemeinen ein
héheres Risiko dar als Dioxine.

Es fehlt jedoch ein statistisch gesicherter
Zusammenhang zwischen der Aufnahme
von PCB und der Krebsmortalitéat des Men-
schen. Daher stuft die Lebensmittelkom-
mission der DFG die PCB als Promotoren
ein und leitet eine duldbare tagliche Auf-
nahmemenge (DTA) von 1 pg/kg/d als
Schwellendosis ab. Nach einer Empfehlung
des ehemaligen BGA gelten Konzentratio-
nen in Innenrdumen von < 300 ng/m® als
unbedenklich.

Der MAK-Wert fir PCB-Gemische mit 42%
Chlorgehalt liegt bei 1,1 mg/m® und fiir 54%
Chlorgehalt bei 700 pg/m® [Fiedler et al.,
1995; Zimmermann & Schlatter, 1995].

BELASTUNG VON NAHRUNGSMITTELN

In zahlreichen Untersuchungen konnte ein
Transfer von PCB aus Bdden in alle Teile
von Pflanzen festgestellt werden. In einer
von der LfU [1998a] herausgegebenen Lite-
raturstudie werden von verschiedenen Au-
toren ermittelte Transferfaktoren zwischen
Werten unterhalb der Nachweisgrenze und
9,9 angegeben; die meisten der ermittelten
Transferfaktoren liegen jedoch im Bereich
10" bis 10"'. Bei einem GroBteil der unter-
suchten Pflanzenorgane konnte keine Auf-
nahme von PCB festgestellt werden.

Eine Kontamination von Nahrungsmitteln
kann sowohl (Uber den Pfad Bo-
den - Pflanze direkt, als auch (ber den
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Pfad (Boden)-Luft-Pflanze erfolgen. Eine
Unterscheidung der beiden Kontaminati-
onspfade ist methodisch schwierig und
fuhrte in einigen Untersuchungen zu unrea-
listisch hohen Transferfaktoren. In einer Un-
tersuchung von Kolb et al. [1996] konnte
der Einfluss atmosphérischer Eintrdge und
die Verflichtigung aus dem Boden mit an-
schlieBender Aufnahme Uber die Blatter
ausgeschlossen werden. Danach konnte
bei Tomaten die Aufnahme von PCB 77 aus
dem Boden in die Wurzeln, nicht aber die
Verlagerung bis in den Spross nachgewie-
sen werden.

Die PCB-Belastung des Menschen ist ganz
Uberwiegend durch die Nahrungsaufnahme
bestimmt. Der mit der Atmung aufgenom-
mene Anteil liegt auch bei den leichterfllch-
tigen PCB-Kongeneren unter 4% [Duarte-
Davidson & Jones, 1994]. Bei den niedrig-
chlorierten PCB Uberwiegt Gemdise als
wichtigste PCB-Quelle (ca. 80%) gegen-
Uber Fleisch (ca. 6%), Milch incl. Milchpro-
dukten (6%) und Fisch (3%) [Duarte-
Davidson & Jones, 1994]. Hoherchlorierte,
schwerfllichtigere PCB finden sich dagegen
vorwiegend in fetthaltigen Nahrungsmitteln
wie Fisch (40%), Fleisch (25%), Milch und
Milchprodukten (22%). Blattgemise liefert
keinerlei Beitrag und Wurzelgemise tragt
nur 1,5% zur Belastung durch héherchlo-
rierte PCB bei [Duarte-Davidson & Jones,
1994].

Durch Eintrag aus der Luft findet in der
Nahrungskette Luft > (Boden—>) Gras bzw.
Mais - Kuhmilch - Humanmilch fir die
verschiedenen PCB-Kongenere eine deutli-
che Anreicherung statt [McLachlan, 1996].
Aus Immissionskonzentrationen zwischen
0,13pg/m® (PCB194) und 29 pg/m°
(PCB 101) resultieren Bodengehalte von
23 ng/kg bzw. 110 ng/kg und Gehalte in
Pflanzen zwischen 30 und 250 ng/kg FS
(nur PCB101). In Kuhmilch wurden
80 ng/kg bzw. 160 ng/kg Fett, in Human-
milch 7 800 ng/kg bzw. 1 100 ng/kg Fett ge-
funden [McLachlan, 1996].

Umfangreiche Routineuntersuchungen von
Kuhmilch ergaben Mittel- und Héchstwerte
fur PCB 101 wvon 5100ng/kg bzw.
28 000 ng/kg Fett, far PCB 180 von
6 500 ng/kg bzw. 53 000 ng/kg Fett [Buch-
holz, 1994]. Generell steigt die Bioakkumu-
lation (Bioakkumulationsfaktor > 1) fur den
Ubergang Weidefutter > Kuhmilch mit
steigendem Chlorierungsgrad der PCB.
Von Bedeutung fiir das Akkumulationsver-
halten ist aber zudem auch das Chlorie-
rungsmuster, d.h. die Anordnung der CI-
Atome am Biphenyl-Molekl [Fries, 1996].

15.3.2 Wirkungen auf Tiere

Bei der Untersuchung von Mausen nahe
der Autobahn konnten die héher chlorierten
Kongenere (PCB 153, 138, 180, 170) vor-
wiegend in den Lebern von insektivoren
Waldspitzmausen nachgewiesen werden.
Diese Mausart war im Mittel 9 bis 16 mal
héher mit den genannten Substanzen be-
lastet als die herbivoren Gelbhalsmause.
Insbesondere die Mause, die direkt an der
Fahrbahn gefangen wurden, waren hoch
mit PCB belastet. Sie hatten gegenlber
den Tieren eines 300 Meter von der Auto-
bahn entfernten Standortes die 4 bis 8 fa-
che Menge akkumuliert [Allgéwer et al.,
1996; LfU, 1998b].

Der Maximalwert der Gesamt-PCB-
Belastung wurde bei einer Waldspitzmaus
gemessen und belief sich auf 1,5 ppm Le-
berfrischgewicht beziehungsweise 68,4
ppm Fettgehalt. Er liegt damit bis zu 70-
fach Uber dem kritischen Level von ca. 1
ppm im Milchfett von Rhesusaffen [Lorenz
& Neumeier, 1983; LfU, 1995; LfU, 1998b)].

15.3.3 Wirkungen auf Pflanzen

SCHADSTOFFANREICHERUNGEN UND REAK-
TIONEN

Der Austausch leichterfliichtiger, nieder-
chlorierter PCB zwischen der Gasphase der
Atmosphéare und der Vegetationsoberflache
gestaltet sich auBerordentlich dynamisch
[Hornbuckle & Eisenreich, 1996]. Mit der
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Tages- und der Jahresdynamik von Tempe-
ratur und Luftfeuchte variiert die Konzentra-
tion leichterflichtiger PCB innerhalb weni-
ger Stunden um das 2- bis 10-fache [Horn-
buckle & Eisenreich, 1996; Kbémp &
MclLachlan, 1997a]. Zwischen verschiede-
nen Pflanzenarten schwankt das Akkumula-
tionsvermdgen gegeniber PCB aus der
Atmosphére sowie die Temperaturabhan-
gigkeit der Anreicherung erheblich [Kémp &
McLachlan, 1997b].

Abhangig von der Relation der PCB-
Gehalte in oberirdischen Pflanzenteilen und
umgebender Luft sowie den Umgebungs-
bedingungen (Temperatur) nimmt die
Pflanze PCB auf bzw. gibt diese wieder an
die Umgebungsluft ab [Bacci & Gacci,
1987; Reischl et al.,, 1989]. MaBgebliche
StoffkenngréBen fir das Gleichgewichts-
verhalten zwischen Pflanze und Atmospha-
re ist die Neigung, sich in fettartigen Medien
anzureichern (ausgedriickt als Verteilungs-
koeffizient zwischen n-Octanol und Wasser
= Kow) sowie der Verteilungskoeffizient
zwischen Luft und Wasser (Henry-
Konstante). Letzterer ergibt sich aus der
Flichtigkeit (Dampfdruck) und der Wasser-
I6slichkeit eines Stoffes. Auf der Basis die-
ser StoffgroBen lasst sich mittels Mehrkom-
partimenten-Modellen, welche die verschie-
denen Bestandteile einer Pflanzenzelle si-
mulieren, in guter Ndherung das Akkumula-
tionsverhalten z.B. von PCB in Pflanzen
abschéatzen [Muller et al., 1994].

Bioakkumulationsfaktoren, d.h. die Relation
zwischen PCB-Gehalt in der Atmosphére (in
ng/Liter) und in Pflanzen (in ng/Liter bzw.
ng/kg), betragen fir X PCB zwischen
1,7 x10” und 2,2 x10”, unterscheiden sich je-
doch zwischen den verschiedenen PCB-
Kongeneren im Bereich zwischen 8,7 x10°
fir PCB 28 und 6,5 x10” fiir PCB 180 [Moro-
sini et al., 1993].

Die Aufnahme Uber die Gasphase spielt fiir
die PCB-Belastung der Vegetation die deut-
lich dominierende Rolle [Granier & Chev-
reuil, 1992; Umlauf et al., 1994a]. Grund-

satzlich ist dabei nicht nur der atmosphéri-
sche Eintrag mehr oder weniger ferner E-
missionsquellen zu berUcksichtigen, son-
dern auch die Aufnahme gasférmiger PCB,
die durch Verflichtigung unmittelbar aus
dem benachbarten Boden stammen [Iwata
& Gunther, 1976]. Die Verflichtigung von
zuvor abgelagerten PCB aus dem Boden
gilt als eine bedeutsame Quelle fir die at-
mospharische PCB-Belastung der Vegeta-
tion und fOhrt vorrangig auf diesem
Pfad - und nur zu geringen Anteilen Uber
einen systemischen Transport - zur Anrei-
cherung von PCB in oberirdischen Pflan-
zenteilen [Bacci & Gacci, 1985].

Die Aufnahme von Luftverunreinigungen in
oberirdischen Pflanzenteilen kann prinzipiell
tber mehrere Routen erfolgen [Paterson et
al., 1990]: Aufnahme durch die Spalt6ff-
nungen in der Blattoberflache; Anreiche-
rung in der wachsartigen Schutzschicht der
Blatter und Ubertritt ins Blattgewebe; Abla-
gerung fester oder an Partikeln gebundener
Stoffe auf der Blattoberflache mit anschlie-
Bendem Ubertritt iber die wassrige Phase
oder durch die Cuticula.

Das Verhalten von PCB zwischen Umge-
bungsluft, Cuticula und dem Blattgewebe
unterscheidet sich zwischen den PCB-
Kongeneren unterschiedlichen Molekular-
gewichts deutlich [Umlauf et al., 1994b] und
kann mit einem 2-Komponentenmodell zu-
treffend beschrieben werden [Tolls &
McLachlan, 1994]: Hbherchlorierte, schwe-
rerfliichtige PCB reichern sich in der Cuticu-
la zwar an, der Ubertritt ins Blattgewebe ist
jedoch sehr gering. Leichterflichtige, nie-
derchlorierte PCB wandern innerhalb weni-
ger Stunden bzw. Tage aus der auBeren
Wachsschicht des Blattes ins Blattinnere
[Tolls & McLachlan, 1994; Paterson et al.,
1990].

Aufgrund dieser Unterschiede treten cha-
rakteristische Verschiebungen im PCB-
Profi, d.h. im Verhaltnis der PCB-
Kongeneren zueinander, in der Cuticula von
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Pflanzen auf [Rippen & Wesp, 1993; Harrad
et al., 1994].

Demgegentber liegen die Verhéltnisse bei
der Anreicherung von PCB auf Baumborke
gerade umgekehrt, da hier die schwerfliich-
tigen hochchlorierten PCB mit 7 und 8tCl-
Atomen gegeniber der Zusammensetzung
der PCB in der Atmosphéare deutlich ange-
reichert werden [Hermanson & Hites, 1990].
Offensichtlich spielt in diesem Fall der
Dampfdruck als MaB fir die Flichtigkeit der
PCB eine gréBere Rolle fir die Verteilung
als die Fettloslichkeit [Hermanson & Hites,
1990].

AUFNAHME AUS DEM BODEN

Der Boden gilt als Senke der atmosphéri-
schen PCB-Belastung und enthalt anna-
hernd 90% der aktuellen PCB-Menge in der
Umwelt [Harrad et al., 1994]. Die Aufnahme
von PCB (ber die Wurzel in Pflanzen ist
nach Meinung von Simonich & Hites [1995]
gering, bei hohen PCB-Gehalten im Boden
aber nachweisbar. Duarte-Davidson & Jo-
nes [1996] verweisen dagegen auf eine
PCB-Aufnahme in nennenswertem Umfang.
Die Bioakkumulationsfaktoren fir den U-
bergang Boden - Pflanzen sind kleiner als
1, d.h. die PCB-Konzentration im Pflanzen-
gewebe liegt unterhalb des PCB-Gehalts im
Boden [Pal et al., 1980; O'Connor et al.,
1990].

Die Verlagerung innerhalb der Pflanze wird
als gering angesehen. Dennoch konnte in
zahlreichen Untersuchungen ein Transfer
von PCB aus Bdden in alle Teile von Pflan-
zen festgestellt werden.

Transportvorgange innerhalb der Pflanze
vollziehen sich in wassergebundenen Stro-
men in den GeféaBbahnen. Substanzen mit
geringer Wasserloslichkeit und hoher Fett-
|6slichkeit kdnnen nur in niedrigen Konzent-
rationen im Transpirationsstrom auftreten
und dementspechend nur in geringem Um-
fang zwischen Pflanzenorganen verlagert
werden [Polder et al., 1995]. Der Transport
von PCB aus der auBeren Wurzelrinde ins

Innere der Wurzel ist gering; rund 97% des
PCB-Gehaltes belasteter Méhrenwurzeln
finden sich in der Wurzelrinde [Debus et al.,
1989]. Niederchlorierten PCB-Kongeneren
gelingt dabei eher der Ubertritt ins Wurzel-
innere als hdherchlorierten [lwata & Gun-
ther, 1976]. So finden sich trotz PCB-
Belastung durch 14-fach héhere Bodenge-
halte in den Hullblattern von Maiskolben nur
2,5-fach erhdhte PCB-Gehalte, wahrend die
Kérner selbst keinerlei Unterschiede zwi-
schen den Belastungsstufen zeigen und
generell sehr viel geringere PCB-
Konzentrationen aufweisen [Shane & Bush,
1989]. Dabei ist grundsatzlich daran zu
denken, dass bei der gegebenen Ver-
suchsanordnung eine direkte oberirdische
Aufnahme aus der Atmosphare von ausga-
senden PCB aus dem Boden wesentlich
mehr zur PCB-Belastung beitragen kann
als der Transport Uber die Wurzel.

In einer von der LfU [1998a] herausgege-
benen Literaturstudie werden von verschie-
denen Autoren ermittelte Transferfaktoren
zwischen Werten unter der Grenze eines
nachweisbaren Transfers bis ca. 10 ange-
geben. Bei einem GroBteil der untersuchten
Pflanzenorgane konnte keine Aufnahme
von PCB festgestellt werden. Die meisten
der zahlenméaBig angebbaren Transferfak-
toren liegen im Bereich 10°bis 107

Der PCB-Gehalt in der Bodenlésung ist
aufgrund des hohen Bindungsvermdgens
der PCB an die organische Substanz des
Bodens und ihre geringe Wasserléslichkeit
meist sehr niedrig. Fur die Aufnahme aus
der Bodenldésung besteht jedoch ein direk-
ter positiver Zusammenhang zwischen der
Fettléslichkeit (Verteilungskoeffizient Kow)
und dem Wurzel-Konzentrationsfaktor, d.h.
dem Anreicherungsvermégen der Wurzel
aus der Bodenldsung [Reischl et al., 1989;
Polder et al., 1995].

Eine  Nebenwirkung  erhéhter PCB-
Belastung in Bbden ist die verstarkte Ver-
fugbarkeit und Aufnahme von Schwermetal-
len (Cadmium, Kupfer) durch Pflanzenwur-
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zeln, vermutlich aufgrund der Bildung me-
tallorganischer Komplexe oder durch Ver-
drangung von Schwermetallen von ihren
Sorptionsplatzen im Boden [Dorn & Metz,
1996].

Horstmann & McLachlan [1996] beschrei-
ben einen Mechanismus, durch den die an
die Cuticula gebundenen leicht- bis mittel-
flichtigen chlororganischen Verbindungen
wie PCB direkt, d.h. unabhangig vom Na-
delfall, in den Waldboden eingetragen wer-
den. Vermutlich vollizieht sich diese PCB-
Deposition durch Eintrag von Wachs mit
hohen PCB-Gehalten aus der Cuticula der
Nadeln (Abtropfen, Erosion der Cuticula).
Diese PCB-Deposition betragt insbesonde-
re im Sommer ein Mehrfaches der Uber
Niederschlag und abfallende Nadeln einge-
tragenen PCB-Menge und erklart die deut-
lich erhéhten PCB-Gehalte in Waldb&den
mit einem charakteristischen PCB-Profil
(hohe Gehalte niederchlorierter PCB)
[Horstmann & McLachlan, 1996].

Bei sehr hohen Bodenbelastungen von
>1 mg/kg wurden Wuchsminderungen bei
der Sojabohne (Glycine max) beobachtet.
Derartige PCB-Gehalte werden auf den
landwirtschaftlich genutzten Béden in

Deutschland deutlich, meist um den Faktor
>10, unterschritten [Hein, 1994]. Bei
Schwingel (Festuca spp.) wurde eine
Wuchsminderung erst bei 1 000 mg/kg und
selbst dann nur beschrankt auf die Wurzel
(-16 %) beobachtet. Wasserpflanzen wie
die Teichlinse Spirodela werden ab 5 mgl/l
Wasser geschadigt [Pal et al., 1980].

Der Abbau von PCB-Bodenverunreinigun-
gen durch Mikroorganismen in situ wird
durch die Durchwurzelung des Bodens we-
sentlich geférdert. Pflanzenwurzeln geben
Stoffwechselprodukte  bzw.  sekundére
Pflanzenstoffe ab, welche die zum Abbau
dieser persistenten Organochlorverbindun-
gen befahigten Mikroorganismen stimulie-
ren [Fletcher et al., 1993; Donnelly et al.,
1994; Kling, 1997].

Ein ausgepragter PCB-Gradient wurde an-
hand eines landesweiten Kiefernnadel-
Monitorings in GroBbritannien ermittelt. Die
PCB-Gehalte sanken mit zunehmender Ent-
fernung vom dicht besiedelten und in-
dustrialisierten Siid- und Mittelteil des Lan-
des nach Norden hin auf 1/7 der Belastung
ab und zeigten einen direkten linearen Zu-
sammenhang mit der Bevdlkerungsdichte
[Tremolada et al., 19964a].
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