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"Gelangen Schadstoffe aus einer Miillverbrennungsanlage in
die Luft, kbnnen die Anrainer der Anlage diesen Emissionen
entweder direkt oder indirekt ausgesetzt sein: direkt liber die
Atemluft, indirekt (ber die Nahrungskette, bedingt durch die
Ablagerung von Schadstoffen aus der Luft im Boden, in der
Vegetation und im Wasser. Bei Schwermetallen und anderen
besonders langlebigen Umweltgiften erstrecken sich die
moglichen Auswirkungen weit Uber die unmittelbare Umgebung
der Verbrennungsanlage hinaus. Einmal freigesetzt, kbnnen
Dauergifte groBe Entfernungen zurticklegen, etliche chemische
und physikalische Transformationsprozesse durchlaufen und
sich wédhrenddessen immer wieder in der Erde, im Wasser oder
in der Nahrung anreichern.”

US National Research Council (2000)
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Die Entsorgung von Siedlungs- und
Industrieabféllen wird weltweit zum wachsenden
Problem. Wahrend die Millproduktion auch in
Europa kontinuierlich steigt, werden zunehmend
restriktive Gesetze Uber die zur Deponierung
zugelassene Abfallmenge verabschiedet.
Gleichzeitig wurden in den letzten Jahren viele
Mullverbrennungsanlagen (MVAs) aufgrund neuer,
strengerer Bestimmungen Uber deren
Emissionsbegrenzung geschlossen. In Europa
mussen Verbrennungsanlagen alle rechtlichen
Rahmenbedingungen erfiillen, die in der jliingsten
EU-Richtlinie 2000/76/EG vom 4.12.2000 uber die
Verbrennung von Abféllen festgelegt sind.

Zum Glick gibt es Alternatividsungen zur
Mullverbrennung, die helfen, die Millkrise auf lange
Sicht zu Uberwinden. In erster Linie bezieht man
sich dabei auf Strategien zur Millvermeidung, und
damit in engem Zusammenhang stehen
Wiederverwendung und Recycling. Trotz dieser
Alternativen ist derzeit ein steigender Trend zum
Bau und zur Planung neuer MVAs zu beobachten —
wohl ein Zeichen daftir, die Mullkrise im
Schnellverfahren I6sen zu wollen.
Verbrennungsanlagen haben sich hier als
besonders beliebt erwiesen, geht man doch im
allgemeinen davon aus, dass sich das
Abfallvolumen durch Verbrennung auf ein Zehntel
reduziert und folglich weniger Abfélle deponiert
werden mussen.

Das Thema Millverbrennung I6st jedoch
Kontroversen aus, sowohl hinsichtlich der
moglichen Auswirkungen auf Mensch und Umwelt
als auch aufgrund wirtschaftlicher Uberlegungen,
die Zweifel Uber die Nachhaltigkeit dieser
Technologie aufkommen lassen. Bei der
Miillverbrennung gelangen zahlreiche giftige
Chemikalien in die Atmosphére, Schlacke und
andere Verbrennungsrickstdnde werden gebildet.
Ein Land, die Philippinen, hat die diesbezliglichen
Angste und Sorgen der Bevélkerung ernst
genommen und auf Regierungsebene gehoben.
Nach wachsendem Widerstand der Offentlichkeit
gegen die Millverbrennung wurde 1999 der ,Clean
Air Act” erlassen, ein Gesetz, das
Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmuill,
medizinische Abfélle und gefahrliche Abfélle
verbietet. Abfallverminderung, Wiederverwendung
und Recycling werden forciert, fir Abfélle, die
beseitigt werden miissen, werden Alternativen zur
Verbrennung empfohlen. Zur gleichen Zeit machen
sich verschiedene Regierungen Europas flr den
Bau von noch mehr MVAs stark.

Der vorliegende Greenpeace-Bericht schlief3t alle
derzeit verfligbaren wissenschaftlichen
Erkenntnisse Gber Emissionen aus MVAs und deren
Auswirkungen auf die Gesundheit des Menschen
mit ein. Menschen, die in der Nahe einer MVA
wohnen oder bei einer solchen Anlage beschaftigt
sind, sind Untersuchungen zufolge verstéarkt einer
Reihe gesundheitlicher Gefahren ausgesetzt. Dazu
zahlen ein erhdhtes Krebsrisiko (sowohl bei Kindern
als auch bei Erwachsenen), Atemprobleme,
Herzkrankheiten, Schadigung des Immunsystems,
allergische Reaktionen und angeborene Anomalien.

Einige Studien, speziell solche Uber Krebs,
beziehen sich eher auf alte als auf moderne MVAs.
Jedoch wurden auch moderne MVAs, die erst seit
wenigen Jahren in Betrieb sind, mit bedenklichen
Auswirkungen auf die Gesundheit in
Zusammenhang gebracht.

Trotz Reduktion einiger Schadstoffe in
Schornsteinemissionen gelangen durch moderne
MVAs nach wie vor zahlreiche giftige Substanzen in
die Atmosphare. Diese Chemikalien finden sich
auch in den festen Verbrennungsrickstéanden wie
Filterasche und Schlacke. Zudem fiihrt die
Reduktion von Dioxinen und anderen Schadstoffen
in den Schornsteinabgasen (Rauchgasen,
Verbrennungsgasen) gewdhnlich zu erhéhten
Emissionen dieser Chemikalien in den anderen
MVA-RUckstanden. In der Mehrheit der Falle
kénnen die mit MVAs in Zusammenhang
gebrachten Gesundheitsschaden nicht auf einen
bestimmten einzelnen Schadstoff zurlickgefiihrt
werden. Da zudem nicht gentigend Datenmaterial
vorhanden ist, ist es unmdéglich, vorherzusagen,
welche gesundheitlichen Schaden durch MVAs
auftreten kdnnen, egal, ob es sich um neue oder
umwelttechnisch verbesserte Anlagen handelt.
Unter Berlcksichtigung dieser Umstande macht der
vorliegende Bericht deutlich, dass zwei Dinge
dringend passieren missen: ein volliger Ausstieg
aus der Mullverbrennung und die Einflihrung einer
vernuinftigen Abfallwirtschaftspolitik, basierend auf
Mullvermeidung, Wiederverwertung und Recycling.

MVA = MULLVERURSACHER

Es ist ein géngiger Irrtum, dass Dinge einfach
verschwinden, wenn sie verbrannt werden. In
Wabhrheit kann Materie nicht zerstért werden — sie
andert lediglich ihre Form. Dies soll anhand einiger
Abfallstoffe veranschaulicht werden, die in
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmill behandelt
werden. Solche Anlagen werden gewdhnlich mit
gemischten Abfallen beschickt, die gefahrliche
Schadstoffe wie Schwermetalle und chlorierte
organische Chemikalien enthalten. Nach erfolgter
Verbrennung werden die im festen Abfall
enthaltenen Schwermetalle Gber Schornsteinabgase
und an Feinstaub gebunden in die Atmosphére
entlassen. Schwermetalle sind auch durchgéngig in
der Schlacke und den (ibrigen
Verbrennungsriickstanden zu finden. Die
Verbrennung von chlorhaltigen Abfallstoffen wie
Polyvinylchlorid (PVC) fihrt dazu, dass neue
Chlorchemikalien, wie z.B. hochgiftige Dioxine,
entstehen, die Uber Rauchgase, Schlacke und
andere Rickstande freigesetzt werden. Mit einem
Wort, MVAs |l6sen das Problem ,Giftstoffe im Mall
nicht. Sie wandeln giftige Chemikalien lediglich in
andere chemische Verbindungen um, die noch
giftiger sein kénnen als die Ausgangssubstanz.
Diese neugeschaffenen Chemikalien gelangen dann
als Schadstoffe in Schornsteinabgasen, Schlacken
und anderen Riickstdnden wieder in die Umwelt.

Jede Art von MVA entlasst (iber Schornsteingase,
Schlacke und andere Riickstdnde Schadstoffe in die
Atmosphére. Unzahlige Chemikalien werden
freigesetzt, darunter zahlreiche chemische
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Verbindungen, die bislang nicht identifiziert werden
konnten. Die Uber Schornsteinabgase emittierten
Chemikalien sind oft auch in der Schlacke und in
anderen Riickstanden enthalten. Hauptséachlich sind
Dioxine, polychlorierte Biphenyle (PCBs),
polychlorierte Naphtalene (PCNs), Chlorbenzole,
polyaromatische Kohlenwasserstoffe (PAHs),
zahlreiche fliichtige organische Verbindungen
(VOCs) sowie Schwermetalle wie Blei, Kadmium
und Quecksilber im Spiel. Man weif}, dass ein
Grofteil dieser Chemikalien persistent
(schwerfllichtig und besonders schwer abbaubar),
bioakkumulativ (fahig, sich im Gewebe lebender
Organismen anzureichern) und toxisch (giftig) ist.
Diese drei Eigenschaften machen
Schornsteinemissionen sicher zu den geféhrlichsten
Umweltgiften. Die freigesetzten Chemikalien sind
zum Teil karzinogen (krebserzeugend) und haben
hormonelle Wirkungen. Andere wiederum, wie z.B.
Schwefeldioxid (SO2), Stickstoffdioxid (NO2) sowie
Staubpartikel, wurden mit schadlichen
Auswirkungen auf die Atmungsorgane in
Verbindung gebracht.

Die Annahme, dass sich Masse und Volumen des
Miills durch Verbrennung erheblich reduzieren
lassen, ist falsch. Oft wird behauptet, dass durch die
Miillverbrennung eine Volumenreduzierung von ca.
90% erreicht werde. Aber selbst wenn man nur die
Rickstandsasche einkalkuliert, liegt der tatsachliche
Wert nur bei etwa 45%. Die Millmasse wird durch
Verbrennung angeblich um etwa ein Drittel
reduziert. Dieser Wert bezieht sich jedoch wiederum
nur auf die festen Verbrennungsriicksténde,
Emissionen in Form von Gasen, die zu einem
erhéhten Masse-Output fihren, bleiben
unbericksichtigt. In anderen Worten, zahlt man die
Masse aller aus MVAs ausgebrachten Riickstande,
einschlieBlich der gasférmigen Emissionen,
zusammen, so ist die Ausbringungsmenge (Output)
grofler als die eingebrachte Abfallmenge (Input).

EXPOSITION DER UMWELT UND
DES MENSCHEN MIT MVA-
EMISSIONEN

Derzeit gibt es nur eine begrenzte Anzahl von
Untersuchungen darliber, welche Auswirkungen
durch Mullverbrennung freigesetzte Schadstoffe auf
Mensch und Umwelt haben kénnen. Bislang waren
diesbeziigliche Studien in erster Linie auf Dioxine
und Schwermetalle gerichtet. Untersuchungen
haben gezeigt, dass sowohl bei dlteren als auch bei
moderneren MVAs der Boden und die Vegetation im
Umkreis der Anlage mit Dioxinen und
Schwermetallen belastet sind. Zudem hat sich in
mehreren europdischen Landern herausgestellt,
dass Kuhmilch, die aus Bauernhéfen in
unmittelbarer Umgebung von MVAs stammt,
erhohte Dioxinkonzentrationen aufweist; in einigen
Fallen wurden die gesetzlichen Grenzwerte
Uberschritten.

Menschen, die in der Nahe von MVAs wohnen,
nehmen die Schadstoffe entweder durch Einatmen
der kontaminierten Luft, durch den Verzehr
kontaminierter landwirtschaftlicher Erzeugnisse

(z.B. Gemuse, Eier, Milch) aus dem Umfeld der
MVA oder durch Hautkontakt mit kontaminierter
Erde auf. In Grof3britannien, Spanien und Japan
wurden signifikant erhéhte Dioxinwerte im
Koérpergewebe von Menschen gefunden, die in der
N&he einer MVA leben — ein direkter
Zusammenhang zwischen Schadstoffexposition und
Dioxinbelastung liegt nahe. Demgegentiber ergaben
jedoch zwei in Deutschland und den Niederlanden
durchgefiihrte Studien keine erhéhten Dioxinwerte
im Gewebe von MVA-Anrainern. Bei
Untersuchungen von Anrainern einer MVA in
Finnland wurden jedoch erhéhte Quecksilberwerte
im Haar der betroffenen Personen festgestellt —
wiederum liegt nahe, dass die Ursache dafiir auf
MVA-Emissionen zurlckzufiihren ist.
Untersuchungen von Kindern, die in der Nahe einer
MVA in Spanien leben, ergaben erhéhte
Konzentrationen an Thio&thern im Urin, einem
Biomarker der Schadstoffexposition. Weiters
wurden erhdhte Konzentrationen bzw. ein
haufigeres Vorkommen bestimmter PCBs im Blut
von Kindern nachgewiesen, die in der N&he einer
gefahrlichen MVA in Deutschland leben.

Mehrere Studien haben erhéhte Konzentration an
Dioxinen (Gesamt-TEQz) und/oder bestimmten
Dioxin-Kongeneren im Koérpergewebe von Personen
nachgewiesen, die teils bei neuen und teils bei
alteren MVAs beschéftigt sind. Dies wird als direkte
Folge der berufsbedingten Exposition gegentber
kontaminierten Aschenteilen gesehen. Ebenso
haben einige Studien erhdhte Konzentrationen an
Chlorphenolen, Blei, Quecksilber und Arsen im
Koérpergewebe von MVA-Arbeitern ergeben.

GESUNDHEITLICHE
AUSWIRKUNGEN

Die Untersuchungsergebnisse diverser Studien
bestatigen die Schadstoff-Freisetzung durch
Mullverbrennung und die Exposition des Menschen
mit diesen Emissionen. Untersuchungen an
Personen, die bei MVAs beschéftigt sind, (MVA-
Arbeitern) und an Personen, die in der N&he von
MVAs leben, (MVA-Anrainern) haben eine breite
Palette von Gesundheitsschaden ergeben, die mit
MVA-Emissionen in Zusammenhang stehen (siehe
nachstehende Tabellen). Diese Studien geben
Anlass zu gréfter Sorge, was mogliche
Gesundheitsschaden durch MVAs betrifft,
ungeachtet der Tatsache, dass die Anzahl der
verfugbaren Studien (besonders solcher, die unter
entsprechend strengen wissenschaftlichen
Bedingungen durchgefiihrt wurden) derzeit noch
stark begrenzt ist. Die bereits vorhandenen
Untersuchungsergebnisse sind ein untriigliches
Zeichen daflr, dass sich MVA-Emissionen sehr
nachteilig auf die menschliche Gesundheit
auswirken kénnen.

2 TEQ (toxicity equivalent, Toxizitatsaquivalent): Die
Zusammensetzung aus polychlorierten Dioxinen und
Furanen kann, abhangig von der Dioxinquelle, sehr
unterschiedlich sein. Da die einzelnen Verbindungen
unterschiedlich giftig sind, bezieht man, um
Summenwirkungen und Grenzwerte angeben zu kénnen,
ihre Wirkung auf die giftigste Verbindung, das ,Seveso*-
Dioxin 2,3,7,8-TCDD (Tetrachlordibenzodioxin).
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Zusammenfassung der Studien uber Gesundheitsschaden bei MVA-Arbeitern

GESUNDHEITLICHE AUSWIRKUNG

BEMERKUNGEN

Biomarker der Exposition

Erhéhte Anzahl an Mutagenen im Urin.

Feste Verbrennungsriickstédnde und
Schornsteinemissionen sind mutagen, d.h. sie kébnnen
das Erbgut verdndern. MVA-Arbeiter sind demzufolge
mutagenen Verbindungen ausgesetzt. Eine erhéhte
Anzahl an Mutagenen im Urin weist auf eine Exposition
mit mutagenen Verbindungen hin. (Studie aus den
Jahren 1990 und 1992.)

Erhéhte Konzentration an Hydroxypyren im Urin.

Hydroxypyren ist ein Indikator fiir eine interne
Exposition mit PAHs. Das Studienergebnis deutet auf
eine erhdhte PAH-Exposition hin (1992).

Erhdhte Mengen an Thiodthern im Urin.

Thioather im Urin sind ein Indikator fur eine Exposition
mit elektrophilen Verbindungen wie PAHSs. Die
Studienergebnisse deuten auf eine Exposition mit
elektrophilen Verbindungen hin (1981).

Krebs

3,5-fach erhdhtes Sterblichkeitsrisiko bei Lungenkrebs.

Personen, die zwischen 1920 und 1985 bei einer
schwedischen Verbrennungsanlage fur Siedlungsmdill
beschéftigt waren (1989).

1,5-fach erhdhtes Sterblichkeitsrisiko bei
Speiseréhrenkrebs.

Personen, die zwischen 1920 und 1985 bei einer
schwedischen Verbrennungsanlage flir Siedlungsmiill
beschaftigt waren. In Verbindung mit Anhaltspunkten
aus anderen Untersuchungen weist das
Studienergebnis auf ein erhéhtes Gesundheitsrisiko der
Arbeiter hin (1989).

2,79-fach erhéhtes Sterblichkeitsrisiko bei Magenkrebs.

Personen, die zwischen 1962 und 1992 bei einer
italienischen Verbrennungsanlage fir Siedlungsmuill
beschaftigt waren. Einige der erhdhten Werte sind
mdglicherweise auf konfundierende (i.e. das
Untersuchungsergebnis verfalschende) Faktoren
zurlickzufiihren (1997).

Andere Einfliisse

Erhéhtes Sterblichkeitsrisiko bei ischdmischer
Herzerkrankung.

Personen, die zwischen 1920 und 1985 bei einer
schwedischen Verbrennungsanlage fur Siedlungsmdill
beschaftigt waren. Das Studienergebnis war bei
Arbeitern mit einer Beschaftigungsdauer von mehr als
40 Jahren statistisch signifikant (1989).

Stark erhéhte Inzidenz der Hyperlipiddmie (hohe
Anteile an Fett). Ein direkter Zusammenhang zwischen
der Dioxinkonzentration im Blut und der Aktivitat der
nattrlichen Killerzellen ist wahrscheinlich (Auswirkung
auf das Immunsystem). Geandertes
Geschlechtsverhaltnis der Nachkommenschaft.
Verminderte Leberfunktion. Erhéhtes Allergierisiko.

Personen, die bei einer japanischen MVA beschaftigt
waren, die zwischen 1988 und 1997 in Betrieb war. Die
erhéhte Inzidenz von Hyperlipiddmie war signifikant.
Veranderung der Immunzellen. Das gednderte
Geschlechtsverhaltnis war statistisch nicht signifikant.
Ein direkter Zusammenhang zwischen Allergien und
Dioxinexposition muss erst bestétigt werden (2000).

Stark erhohte Inzidenz der Proteinurie (Vorkommen von
Eiweild im Urin) und Hypertonie (Bluthochdruck).
Méglicherweise erhdhte Inzidenz von peripheren
Atemwegserkrankungen (nicht bestéatigte Diagnose).
Anomale Zusammensetzung des Blutes.

Bei einer US-amerikanischen Verbrennungsanlage fir
Siedlungsmdill beschéftigte Personen. Die Anzahl der
Arbeiter mit signifikanter Proteinurie war stark erhdht
(1992).

Chlorakne (eine durch Dioxinexposition bedingte
Hauterkrankung).

Die Chlorakne wurde bei einem Arbeiter diagnostiziert,
der bei einer alten japanischen MVA beschéftigt war
und eine hohe Dioxinkonzentration im Blut aufwies
(1999).
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Zusammenfassung der Studien uber Gesundheitsschaden bei MVA-Anrainern

GESUNDHEITLICHE AUSWIRKUNG

BEMERKUNGEN

Biomarker der Exposition

Erhéhte Konzentrationen an Thiodthern im Urin von
Kindern.

Die Thioatherkonzentrationen im Urin waren bei
Kindern, die in der Nahe einer kiirzlich errichteten MVA
in Spanien leben, Gberdurchschnittlich hoch. (Studie
aus dem Jahr 1999.)

Keine anomalen Chromosomenschéden.

Keine tuberhéhte Chromosomenschédigung bei
Kindern, die in der Nahe von zwei belgischen MVAs
leben (1998).

Krebs

44%-iger Anstieg der Weichteilsarkome
(Bindegewebskrebs) und 27%-iger Anstieg der Non-
Hodgkin-Lymphome (Krebs des Lymphsystems).

Signifikant erhéhte Inzidenz dieser Krebsarten bei
Anrainern einer MVA in Frankreich. Méglicherweise
bedingt durch die Exposition mit Dioxinemissionen aus
der MVA, weitere Untersuchungen sind jedoch zur
Bestatigung dieser Hypothese nétig (2000).

6,7-fach erhdhtes Sterblichkeitsrisiko bei Lungenkrebs.

Signifikant erhéhte Inzidenz bei Anrainern einer
Verbrennungsanlage fiir Siedlungsmill in einem
italienischen Stadtgebiet (1996).

Erhéhte Inzidenz von Kehlkopfkarzinomen.

Wourde in der Umgebung einer geféhrlichen
Verbrennungsanlage fur Lésungsmittel in
GroRbritannien festgestellt (1990), jedoch nicht bei
neun anderen MVAs. In Italien wurde ein Gberhohtes
Sterblichkeitsrisiko bei dieser Krebsart bei Anrainern
einer MVA, einer Miilldeponie und einer Olfraffinerie
festgestellt.

37%-ige Erhéhung des Sterblichkeitsrisikos bei
Leberkrebs.

Studie an 14 Millionen Menschen, die bis zu 7,5 km von
72 britischen Verbrennungsanlagen fur Siedlungsmdill
entfernt lebten. Weitere Untersuchungen zur
Ausschaltung méglicher konfundierender Faktoren
ergaben eine wahrscheinliche Erhéhung des
Leberkrebs-Risikos um 20—-30%. Armut konnte als
mdglicher konfundierender Faktor nicht véllig
ausgeschlossen werden (1996 und 2000).

2-fach erhdhte Krebssterblichkeit bei Kindern.

Studie an 70 britischen Verbrennungsanlagen fir
Siedlungsmdill (1974-87) und 307
Verbrennungsanlagen fur Krankenhausmuill (1953—
1980). Die Ergebnisse stimmen mit denen einer
anderen Studie Uberein, bei der ein erhéhtes
Krebsrisiko im Kindesalter fir Krankenhausmiill-
Verbrennungsanlagen und grof3en Hochtemperatur-
Verbrennungsindustrien festgestellt wurde (1998 und
2000).

Atemwegserkrankungen

Erhéhter Konsum von Medikamenten gegen
Atemwegserkrankungen.

Studie, die in einem franz6sischen Dorf nahe einer
Verbrennungsanlage fiir Siedlungsmuill durchgefiihrt
wurde. Die Untersuchungsergebnisse weisen auf einen
erhdéhten Konsum von Medikamenten gegen
Atemprobleme hin, eine Ursache-Wirkungs-Beziehung
konnte jedoch nicht hergestellt werden (1984).

Erhoéhte Inzidenz von Atembeschwerden, einschliel3lich
einer 9-fach erhéhten Inzidenz von selbst berichtetem
Husten und pfeifendem Atem.

US-Studie an Personen aus der Umgebung einer
Verbrennungsanlage fiir gefahrliche Abfalle. Die
Ergebnisse der Studie sind aufgrund von Bedenken
hinsichtlich der verwendeten Methoden nur begrenzt
brauchbar (1993).
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GESUNDHEITLICHE AUSWIRKUNG

BEMERKUNGEN

Atemwegserkrankungen

Beeintrachtigung der Lungenfunktion von Kindern.

Untersuchung an Kindern aus der Umgebung einer
Kabel-Wiederaufbereitungsanlage in Taiwan. Die
Ergebnisse deuten darauf hin, dass erhéhte
Luftverschmutzung, die nicht unbedingt auf die
Verbrennungsanlage selbst zurtickzufihren ist, die
Ursache flr die Lungenfunktionsstérungen der Kinder
darstellt (1992).

Erhéhte Inzidenz von Atemwegserkrankungen wie
Lungenerkrankungen, pfeifender Atmung, Reizhusten
und Bronchitis.

Untersuchung an 58 Personen in den USA, die in der
Nahe von Zementéfen leben, in denen gefahrliche
Abfalle verbrannt werden. Signifikanter Anstieg von
Atemwegserkrankungen (1998).

Keine negative Auswirkung auf die Haufigkeit und
Schwere von Asthma bei Kindern.

Untersuchung an Kindern, die in der Nahe einer
australischen Verbrennungsanlage fur Klarschlamm
leben (1994).

Kein Anstieg der Atemwegserkrankungen und keine
Beeintrachtigung der Lungenfunktion.

Studie an drei Gemeinden (6963 Personen) in der
Nahe einer Verbrennungsanlage fiir Siedlungsmdill,
gefahrliche Abfalle bzw. Krankenhausmidill in den USA.
Der fehlende Zusammenhang zwischen der Exposition
mit partikelférmigen Luftverunreinigungen und
Atemwegserkrankungen muss hier aufgrund begrenzt
vorhandener Daten Uber die Exposition der einzelnen
Personen vorsichtig interpretiert werden.

Geschlechtsverhaltnis

Anstieg weiblicher Geburten.

Studie an Personengruppen, die in der Ndhe zweier
MVAs in Schottland, GB, leben. Die Verdnderung
wurde in dem Gebiet mit der potentiell héchsten
Schadstoffexposition festgestellt. Weitere Studien
ergaben einen Anstieg weiblicher Geburten in Familien,
bei denen die Vater aus verschiedenen Griinden hohen
Dioxinbelastungen ausgesetzt waren (1995 und 1999).

Angeborene Anomalien

Erhéhte Inzidenz von Gesichtsspalten. Weitere
Spaltbildungen wie Spina bifida (Spaltbildung der
Wirbelsaule) und Hypospadie (untere
Harnréhrenspalte).

Der signifikante Anstieg von Gesichtsspalten wurde bei
Neugeborenen festgestellt, die im Umkreis eines MVA-
Gelandes zur Welt kamen, auf dem zwischen 1960 und
1969 Chemikalien offen verbrannt wurden. Ein direkter
Zusammenhang zwischen den Missbildungen und der
nahegelegenen Verbrennungsanlage ist
wahrscheinlich, konnte jedoch nicht bestatigt werden.

1,26-fach erhéhte Wahrscheinlichkeit von angeborenen
Missbildungen bei Neugeborenen.

Studie an einer Bevdlkerungsgruppe aus der
Umgebung zweier Verbrennungsanlagen fir
Siedlungsmdll in Wilrijk, Belgien (1998).

Erhéhte Inzidenz von angeborenen Fehlbildungen der
Augen (anekdotischer Bericht).

Wurde in einem Gebiet in der Nadhe zweier
Verbrennungsanlagen flr chemische Abfalle in
Schottland, GroRbritannien, berichtet. Bei weiteren
Forschungsarbeiten in GroRbritannien konnte kein
Zusammenhang zwischen Verbrennungsabgasen und
Missbildungen festgestellt werden, die Untersuchung
war jedoch durch fehlende Daten (iber die Krankheit
beeintrachtigt (1989).
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GESUNDHEITLICHE AUSWIRKUNG

BEMERKUNGEN

Mehrlingsschwangerschaft

Mégliche Erhéhung der Zwillings- und
Mehrlingsgeburtsraten.

Ein Anstieg der Zwillingsgeburten war 1980 bei einer
Bevélkerungsgruppe aus der Umgebung einer MVA in
Schottland, GB, signifikant. Eine 2,6-fach erhéhte
Wahrscheinlichkeit von Mehrlingsgeburten wurde in der
Umgebung einer MVA in Belgien festgestellt (2000).
Kein Einfluss auf Mehrlingsgeburten wurde im Zuge
einer Studie an einer MVA in Schweden festgestellit.
Die Daten der verschiedenen Studien sind
widersprichlich und fiihren zu keinem schlissigen
Ergebnis.

Andere Einfliisse

Niedrige Schilddrisenhormon-Werte bei Kindern.

Kinder aus der Umgebung einer deutschen MVA
wiesen signifikant niedrigere Blutwerte bestimmter
Schilddrisenhormone auf (1998).

Anstieg von Allergien, erhéhte Inzidenz von Schnupfen,
Anstieg allgemeiner gesundheitlicher Beschwerden,
erh6hte Medikamenteneinnahme bei Schulkindern.

Studie an Schulkindern aus der Umgebung zweier
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmiill in Wilrijk,
Belgien (1998).
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MVA-EMISSIONEN UND
GRENZWERTE

e Schornsteinabgase

Wie bereits erwahnt, gelangen Uber die
Schornsteinabgase von MVAs zahlreiche
Schadstoffe in die Atmosphéare. Nachstehend ein
paar grundlegende Informationen Uber einige dieser
Schadstoff-Emissionen:

¢ Dioxine

Umfassende Forschungen haben gezeigt, dass
Dioxine eine Vielzahl von toxischen Effekten haben
kénnen. Sie sind zu weltweit verbreiteten Giftstoffen
geworden und haben sich rund um den Globus im
Koérpergewebe von Menschen angereichert.
Untersuchungen deuten darauf hin, dass in den
Industriestaaten die Dioxinwerte im Geweben von
Frauen mittlerweile so hoch sind, dass sie leichte,
nachteilige Auswirkungen auf das Immunsystem
und das Nervensystem ihrer Babys haben kdénnen.

Mullverbrennung, insbesondere die Verbrennung
von Siedlungsabfallen, wurde in den 80er und den
frithen 90er Jahren als eine der wichtigsten
Dioxinquellen erkannt. Man schétzt, dass sie in
mehreren Industriestaaten fir 40—-80% aller
atmosphérischen Dioxin-Emissionen verantwortlich
ist. Die tatsachlichen Werte sind méglicherweise
noch héher, denn nahezu alle Studien lber
atmosphérische Dioxinemissionen aus der
Miillverbrennung weisen methodologische Mangel
auf.

Man nimmt an, dass beachtliche Fortschritte auf
dem Gebiet der Rauchgasreinigung, die wahrend
der 90er Jahre bei neuen und technisch auf den
neuesten Stand gebrachten MVAs zur Anwendung
kamen, zu einer erheblichen Reduktion der
Dioxinmenge gefiihrt haben, die Gber
Schornsteinemissionen in die Atmosphéare gelangt.
Jedoch sind neuesten Schatzungen zufolge
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmiill nach wie
vor eine der Hauptquellen fiir die Dioxinbelastung
unserer Umwelt. Man schétzt, dass in
GroRbritannien der 90er Jahre
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmull fir 30-56%
aller Dioxinemissionen verantwortlich waren. Zudem
ergab eine unlangst in Danemark durchgefiihrte
Stoffstromanalyse, dass die Verbrennung von
Siedlungsmiill die Hauptquelle fiir Dioxinemissionen
in die Atmosphére darstellt und auch einen
signifikanten Dioxineintrag in Deponien (aufgrund
der festen Verbrennungsriickstédnde) verursacht.
Dariliber hinaus hat die Reduktion der
atmosphérischen Dioxinemissionen durch
MaRnahmen zur Rauchgasreinigung aller
Wahrscheinlichkeit nach zu einer entsprechenden
Erhéhung des Dioxingehalts der festen
Verbrennungsriickstanden (Schlacken) gefiihrt.

Wahrend Messungen an einigen neuen und
modernisierten MVAs gezeigt haben, dass diese die
Emissionsgrenzwerte der neuen EU-Richtlinie
erfillen, ist dies bei anderen nicht der Fall. Zu den
MVAs, die diese Richtlinie nicht einhalten, zahlen

erst vor kurzem getestete Anlagen in Spanien,
Polen, Schweden und Belgien. In Belgien wurde
eine MVA zuerst mit dem Verfahren der sog.
~Punktmessung“ getestet, einer Routinetechnik, bei
der die Dioxinwerte Uber einen Zeitraum von
mehreren Stunden Uberwacht werden. Als dieselbe
MVA jedoch spater durch sog. ,kontinuierliche
Uberwachung® (iber einen Zeitraum von 14 Tagen
getestet wurde, flihrten diese Messungen zu véllig
anderen Resultaten, als die Punktmessung ergeben
hatte: bei letzterer waren die Dioxinemissionen um
das 30- bis 50-fache unterschatzt worden. Aus
diesem Grund ist die Tatsache, dass sehr wenige
MVA durch kontinuierliche Uberwachung und unter
normalen Betriebsbedingungen getestet werden,
Anlass zu gréRter Besorgnis. Dariiber hinaus
schreibt die neue EU-Richtlinie Gber die
Verbrennung von Abfallen nicht vor, dass
Messungen mit der Methode der kontinuierlichen
Uberwachung durchgefiihrt werden miissen; der
Ubliche Einsatz der Punktmessung bei der
Routinetiberwachung von Schornsteinemissionen
fuhrt demzufolge dazu, dass grobe Messfehler
auftreten und die Dioxinemissionen in der Luft stark
unterschatzt werden.

¢ Andere organische Verbindungen

Zur Verringerung der Emission organischer
Schadstoffe hat die EU einen Summengrenzwert fiir
die Emission von organischen
Kohlenstoffverbindungen in die Atmosphare
festgelegt. Diese Emissionsbegrenzung
bericksichtigt jedoch nicht die Giftigkeit (Toxizitat)
und die gesundheitlichen Auswirkungen der
einzelnen bekannten organischen Chemikalien, die
Uber die Schornsteinabgase von MVAs in die
Atmosphére gelangen. Darliber hinaus werden
unbekannte organische Verbindungen, tber deren
Toxizitdt und moégliche negative Auswirkungen auf
die Gesundheit man nichts weil3, véllig ignoriert.

e Schwermetalle

Schwermetalle wie Blei und Kadmium werden Uber
Schornsteinabgase in die Atmosphare entlassen.
Viele Schwermetalle sind persistent und kénnen
eine ganzen Reihe von Gesundheitsschaden
auslésen.

Mit der Ausnahme von Quecksilber sind die
Schwermetallemissionen in Schornsteinabgasen in
den letzten zehn Jahren dank verbesserter
Rauchgasreinigungstechniken betrachtlich
zurlickgegangen. Dennoch treten die noch
vorhandenen Emissionen dieser Schadstoffe aus
modernen MVAs als zusatzlicher Belastungsfaktor
zur natdrlichen Grundbelastung von Mensch und
Umwelt hinzu. Ebenso wie die Reduktion von
Dioxinemissionen fihrt auch die Reduktion von
Schwermetallemissionen in die Atmosphére zu
einem entsprechenden Anstieg der
Schwermetallkonzentration in den Schlacken, was
bei der Entsorgung dieser Rlckstande mit einer
hohen Umweltbelastung verbunden ist.

e Staubpartikel

Verbrennungsanlagen aller Art geben Staubpartikel
in die Atmosphére ab. Den Grof3teil dieser
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Feststoffteilchen bilden ultrafeine Staubpartikel
(Feinststaub). Mit Hilfe herkémmlicher
Abgasreinigungssysteme kénnen nur 5-30% der
s0g. ,lungengéngigen“ (<2,5 um) Staubteilchen
(Feinstaub) und praktisch keine ultrafeinen Partikel
(<0,1 um) entfernt werden. Lungengangige
Staubteilchen und insbesondere ultrafeine Partikel
kdénnen bis in die feinsten Verzweigungen der
Bronchien vordringen und werden demzufolge mit
schadlichen Auswirkungen auf die Gesundheit in
Zusammenhang gebracht. MVAs tragen somit
wesentlich zu dieser Art von ,partikelférmiger®
Luftverschmutzung, die fiir die Gesundheit des
Menschen besonders gefahrlich ist, bei. Zudem
lassen neueste Forschungsergebnisse darauf
schlieRen, dass schwermetallhéltige Staubpartikel
wie solche, die durch Mullverbrennung entstehen,
hochgradig gesundheitsschéadlich sind.
Partikelfdrmige Emissionen aus MVAs gelten
demzufolge als noch giftiger als vergleichbare
Emissionen aus Kohlekraftwerken u.3.

Die neue EU-Richtlinie Uber die Verbrennung von
Abfallen gibt keine Grenzwerte flr die Emission von
feinen bzw. ultrafeinen Partikeln aus MVAs vor.
Angesichts der Palette von hohen
Gesundheitsrisiken, die sich aus dieser Art von
Luftverschmutzung ergeben, muss dies als grobe
Missachtung von gesundheitlichen Risikofaktoren
gewertet werden, die einer strengen Kontrolle auf
Gesetzesebene bedirfen.

e Feste MVA-Riickstiande
(Schlacken)

Filterasche aus Rauchgasreinigungssystemen (i.e.
Gewebefilter zur Staubabscheidung) und die
Schlacke, die nach der Verbrennung in den
Brennkammern zurlickbleibt, enthalten zahlreiche
geféahrliche Chemikalien wie Dioxine und
Schwermetalle. Trotz méglicher Toxizitat dieser
festen Verbrennungsriicksténde gibt es auf EU-
Ebene keine verbindlichen Grenzwerte fiir
persistente organische Schadstoffe und
Schwermetalle in Schlacken.

Die Entsorgung der festen MVA-Rickstande stellt
aufgrund ihres Schadstoffgehalts ein gravierendes
Umweltproblem dar. Ein GroRteil der Schlacken
wird deponiert. Dies kann zu Verunreinigungen des
Bodens und des Grundwassers fuihren. In einigen
Féllen konnte die Kontaminierung des
Grundwassers mit ausgelaugten Substanzen
nachgewiesen werden. Dabei handelte es sich
Uberwiegend um Schwermetalle wie Blei oder
Kadmium, die aus der Filterasche stammten. Um
die Auslaugung zumindest teilweise zu verhindern,
wird Filterasche vor der Ablagerung manchmal in
Zement gebunden. Obwohl mit dieser Methode die
Auslaugung von Schwermetallen und anderen
giftigen Chemikalien kurzfristig verringert werden
kann, wird die Schadstofffracht, bedingt durch
Witterung und Erosion, im Lauf der Zeit groftenteils
doch wieder in die Umwelt freigesetzt.

In einigen europdischen Landern ist man dazu
Ubergegangen, Schlacke und/oder Filterasche als
Baumaterial im Strafen- und Wegebau zu

verwerten. Mit dieser Praktik lassen sich die Kosten
»Sicherer“ Schlackenentsorgung erheblich
reduzieren. Sie ist jedoch insofern problematisch,
als auch hier im Lauf der Zeit langlebige toxische
Substanzen (sog. ,Dauergifte) frei werden kénnen,
die sich zu einer Belastung fir Mensch und Umwelt
entwickeln. Dies zeigte sich unléngst in Newcastle,
GrofRbritannien, wo zwischen 1994 und 1999
Filterasche und Schlacke von einer derzeit in
Betrieb stehenden, modernen MVA im Wegebau
verwendet und auch als Diinger flir Schrebergarten
eingesetzt wurden. Eine Analyse der Uber die
Garten gestreuten Aschenteile ergab, dass diese
mit extrem hohen Gehalten an Schwermetallen und
Dioxinen kontaminiert sind. Die Verwertung von
festen Rickstédnden der Mullverbrennung stellt
zweifellos eine potentielle Gefahr fir die Gesundheit
des Menschen dar, dennoch wird dieser Praktik
weder auf EU- noch auf nationaler Ebene durch
angemessene gesetzliche Malnahmen und
Bestimmungen ein Riegel vorgeschoben.

e Die Losung

Nur eine begrenzte Anzahl epidemiologischer
Untersuchungen war bisher auf die Erforschung der
gesundheitlichen Risiken der Miillverbrennung
gerichtet. Jedoch haben zu diesem Thema
durchgefiihrte wissenschaftliche Studien ergeben,
dass Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmdill und
andere MVAs mit negativen Auswirkungen auf die
Gesundheit verbunden sind.

In der EU-Richtlinie vom 4. 12. 2000 uber die
Verbrennung von Abfallen wird in Zusammenhang
mit den Emissionsvorgaben und
UberwachungsmafRnahmen fiir
Verbrennungsanlagen die Gefahrdung der
Gesundheit des Menschen aulRer Acht gelassen.
Vielmehr sind die in der Richtlinie festgelegten
Emissionsgrenzwerte darauf abgestimmt, was als
technisch durchfiihrbar gilt. Diese relativ neue EU-
Richtlinie muss bereits wieder als tberholt
angesehen werden. Viele Lander Europas haben
sich bereits bei der sog. OSPAR-Konvention (Oslo-
und-Paris-Konvention zum Schutz des
Nordostatlantiks) von 1998 dazu verpflichtet, bis
spéatestens 2020 jegliche Form der Freisetzung
gefahrlicher Schadstoffe in die Umwelt zu verbieten.
Das hielRe im Zusammenhang mit MVAs, dass
keine Emissionen gefahrlicher Chemikalien Gber
Schornsteinabgase und feste MVA-Riickstande
erlaubt sind. Es ist duRerst unwahrscheinlich, dass
diese ,Null-Emission*” selbst mit den besten MVA-
Technologien je erreicht werden kann.

Dariiber hinaus wurde bei der fiinften
Verhandlungsrunde des Intergovernmental
Negotiating Committee (INC-5) tiber die
Eliminierung von persistenten organischen
Schadstoffen (POPs) im Dezember 2000 ein
weltweit bindendes Abkommen zur Reduktion der
Dioxin-Gesamtemissionen erzielt, mit dem
Schlussziel, diese Emissionen mdéglichst bald zu
eliminieren. Verbrennung gilt als eine der
wichtigsten Dioxinquellen im Bereich der Industrie
und erfordert laut INC den Einsatz von BAT (Best
Available Techniques/Besten Verfugbaren
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Techniken) bei neuen und technisch hochgradig
verbesserten Verbrennungsanlagen. Um die
Entstehung und Freisetzung von Dioxinen zu
verhindern, kam das Expertenkomitee Uberein, auch
die Entwicklung von Ersatzstoffen, -produkten und -
verfahren zu forcieren und, wo es angemessen
erscheint, die Verwendung solcher Alternativen
auch gesetzlich vorzuschreiben. In Zusammenhang
mit der Muillverbrennung gilt hervorzuheben, dass
Verbrennung weltweit als wichtige Dioxinquelle
anerkannt ist und demzufolge durch alternative
Technologien ersetzt werden sollte.

Damit die Bestimmungen der OSPAR-Vereinbarung
und der UNO POPs-Konvention vom Mai 2001
erfullt werden kdnnen, muss ein radikales
Umdenken seitens der Industrie und der Wirtschaft
erfolgen. An die Stelle von miullverursachenden,
~dreckigen” Technologien, die auf Millverbrennung
und andere, aus 6kologischer Sicht bedenkliche
Techniken der Abfallbeseitigung angewiesen sind,
mussen im Einklang mit den OSPAR-Forderungen
Technologien fiir saubere Produktion treten, die
Giftmull ausschlief3en. Die Anwendung der sog.
,Null-Abfall-Strategie” als Grundprinzip der
Umweltgesetzgebung bedeutet auch, dass das
Vorsorgeprinzip im Umweltschutz eine
Schlisselstellung bei der Entwicklung rechtlicher
Rahmenbedingungen einnimmt. Das
Vorsorgeprinzip verlangt, dass Umweltschitzer
nicht erst nachweisen miissen, dass tatsdchlich ein
Schaden vorliegt; vielmehr soll die Beweislast beim
moglichen Verursacher liegen: Er soll beweisen,
dass ein Schaden nicht wahrscheinlich ist. Geman
dem Vorsorgeprinzip steht aul3er Frage, dass es
bereits genligend Hinweise auf
Umweltverschmutzung und Gesundheitsschaden
gibt, um einen voélligen Ausstieg aus der
Mullverbrennung zu fordern.

Stichwort Abfallwirtschaft: Die Strategie der Null-
Emission und eine Verminderung der
Gesundheitsrisiken der Abfallbeseitigung verlangen
einen entscheidenden Vorstol in Richtung
Umweltmanagement, d.h. einer Politik, die sich im
Zusammenhang mit Industrie- und
Siedlungsabfallen aus den drei Saulen Vermeidung,
Wiederverwendung und Recycling zusammensetzt.

GREENPEACE FORDERT

Ein VorstoR in Richtung ,Miillvermeidung,
Wiederverwendung und Recycling” — und somit
auch in Richtung ,weniger Gesundheitsrisiken durch
Abfallbehandlung® — muss folgende MalRnahmen
einschlieflen:

e Den Ausstieg aus allen Formen der
industriellen Verbrennung, einschlieRlich der
Verbrennung von Siedlungsabféllen, bis
spatestens 2020. Dies entspricht der OSPAR-
Forderung nach einem Ausstieg aus der

Emission und Freisetzung aller geféhrlichen
Stoffe bis spatestens 2020.

e Finanzielle und rechtliche Mittel, um die
Wiederverwendung von Verpackungen (z.B.
Flaschen, Behalter) und industriellen
Erzeugnissen (z.B. Computergehduse,
elektronische Bauteile) zu forcieren.

e Finanzielle Mittel (wie z.B. die Einfiihrung einer
Deponiesteuer), die direkt eingesetzt werden,
um die fiir effektives Recycling notwendige
Infrastruktur zu schaffen.

e Stimulierende Mérkte fur Recyclingstoffe durch
die gesetzliche Vorschrift, dass Verpackungen
und Produkte, wo angemessen, bestimmte
Mindestanteile an Recyclingstoffen enthalten
mussen.

e Stoffe, die am Ende ihres Lebenszyklus nicht
gefahrlos recycelt oder kompostiert werden
kénnen (z.B. PVC), missen verboten und durch
nachhaltigere Materialien ersetzt werden.

o  Kurzfristig muss zu Lasten des Herstellers
verhindert werden, dass Stoffe und Produkte,
die zur Bildung gefahrlicher Substanzen in
MVAs beitragen, in den Abfallstrom gelangen.
Dazu z&hlen Metallteile aus elektronischen
Geréaten und metallhaltige Produkte wie
Batterien und Leuchtstoffréhren sowie Vinyl-
Kunststoffe (PVC-Bodenbelage, PVC-Kabel,
PVC-Verpackungen, PVC-u-Fensterrahmen
u.a.) und andere Erzeugnisse, die gefahrliche
Stoffe enthalten.

Darilber hinaus fordert Greenpeace:

e Die Entwicklung von Technologien fiir saubere
Produktion, die hinsichtlich ihres Material- und
Energieverbrauchs effizienter sind und
~Saubere” Produkte herstellen, die weniger Mill
verursachen; Technologien, die letzten Endes
einen geschlossenen Kreislauf ohne Reststoffe
bilden, um so fiir die Bedurfnisbefriedigung
unserer Gesellschaft auf harmonische und
nachhaltige Weise zu sorgen.

e Die volle Umsetzung des Vorsorgeprinzips,
damit Probleme in Zukunft abgewendet werden
kénnen, bevor sie entstehen. Die Fortfihrung
und Weiterentwicklung wissenschaftlicher
Forschungsarbeit hat im Erkennen potentieller
Probleme und L&sungen eine zentrale Rolle zu
spielen. Obwohl es im Zusammenhang mit den
gesundheitlichen und 6kologischen
Auswirkungen der Mullverbrennung viele
Unsicherheiten gibt, die oft schwer zu
beseitigen sind, missen wir alle effektive
Vorsorgemafinahmen treffen, um uns selbst
und die Umwelt zu schitzen.
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1. EINFUHRNESG IN DIE
GESUNDHEITLICHEN RISIKEN
DER MULLVERBRENNUNG
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Die Auswirkung der Mullverbrennung auf die
Gesundheit und die Freisetzung von gefahrlichen
Verbrennungsprodukten wie Dioxinen und PAHs
aus MVAs geben in der Offentlichkeit Anlass zu
groflter Sorge (Ardevol et al. 1999). Bei
Untersuchungen wurden zahlreiche giftige
Verbindungen identifiziert, die Uber
Schornsteinabgase und Schlacken an die Umwelt
abgegeben werden; ebenso wurden viele
unbekannte Schadstoffe, liber deren Toxizitat nichts
bekannt ist, nachgewiesen (s. Kapitel 5). Zu den
Personen, die den geféahrlichen Emissionen aus
MVAs ausgesetzt sind und deren Gesundheit einer
solchen Exposition zufolge beeintrachtigt sein kann,
zahlen Menschen, die bei MVAs beschaftigt sind
(MVA-Arbeiter) und Menschen, die in der Nahe von
MVAs leben (MVA-Anrainer). Studien ber
Schadstoffexposition und
Gesundheitsbeeintrachtigung durch
Mullverbrennung haben ihr Augenmerk vollstandig
auf diese beiden Personengruppen gerichtet.

Es gilt jedoch darauf hinzuweisen, dass eine
unléngst verdéffentlichte Studie des US-
amerikanischen National Research Council (NRC
2000), einer Unterorganisation der Staatlichen
Akademie der Wissenschaften zur Beratung der
U.S.-Regierung, ergab, dass nicht nur die
Gesundheit von MVA-Arbeitern und -Anrainern
beeintrachtigt sein kann: Dem NRC zufolge missen
auch Personengruppen, die in gréReren
Entfernungen zu MVAs leben, mit MVA-bedingter
Schadstoffexposition rechnen.

Ein Auszug aus der Studie:

JPersistente Luftschadstoffe wie Dioxine, Furane
und Quecksilber kbnnen (ber weite Strecken
transportiert werden — weit liber die unmittelbare
Umgebung der Schadstoffquelle hinaus und sogar
liber Landesgrenzen hinweg... Kontaminierte
Nahrung nahe einer Verbrennungsanlage kann
sowohl von Personen, die sich in der Ndhe der
Anlage befinden, als auch von Personen in gro3er
Entfernung zur Anlage konsumiert werden.
Demzufolge kann eine lokale Schadstoffablagerung
in der Nahrung zu einer gewissen
Schadstoffexposition von weit entfernt lebenden
Personengruppen fiihren, bedingt durch den
Transport der Nahrung zu den Biomarkern der
Exposition. Jedoch sind weiter weg lebende
Personen wahrscheinlich stérker exponiert durch
den grenziiberschreitenden Transport der
Schadstoffe und deren weitrdumige Ablagerung in
geringen Mengen auf Getreidefeldern fernab der
Schadstoffquelle.”

Oder:

.Die moglichen Auswirkungen von Metallen und
anderen besonders langlebigen Umweltgiften
kdénnen weit liber die unmittelbare Umgebung der
Verbrennungsanlage hinausgehen. Einmal
freigesetzt, kénnen diese Dauergifte grol3e
Entfernungen zuriicklegen, etliche chemische und
physikalische Transformationsprozesse durchlaufen
und sich wéhrenddessen immer wieder in der Erde,

im Wasser oder in der Nahrung anreichern Dioxine,
Furane und Quecksilber sind Beispiele fiir
Dauergifte, bei denen Verbrennungsanlagen
erheblich zu den jeweiligen Gesamt-Emissionen des
Staates beigetragen haben. Wéhrend eine
Verbrennungsanlage nur zu einem geringen Teil zu
den Gesamt-Konzentrationen dieser Chemikalien in
der Umwelt beitragen mag, kann die Summe der
Emissionen aller Verbrennungsanlagen in einer
bestimmten Region erheblich sein. Der wichtigste
Expositionspfad fiir Dioxine ist die Aufnahme
kontaminierter Nahrung, die weite
Beviélkerungskreise betreffen kann. In so einem Fall
muss die iberhéhte Schadstoffbelastung durch die
Summe aller Verbrennungsanlagen ernsthaften
MaBnahmen weichen, die (iber lokale Vorkehrungen
hinausgehen.”

Im vorliegenden Bericht werden veroffentlichte
Forschungsarbeiten iber die Exposition des
Menschen mit Schadstoffen aus
Verbrennungsanlagen sowie Studien Uber die
gesundheitlichen Auswirkungen der
Mullverbrennung auf MVA-Arbeiter und -Anrainer
einander gegenubergestellt. Bei den im Vorsatz
erwdhnten Personengruppen wurde eine breite
Palette an gesundheitlichen Auswirkungen
nachgewiesen, einschliel3lich schadlicher
Auswirkungen auf Kinder, die in Siedlungen nahe
den Verbrennungsanlagen leben. Es ist jedoch oft
schwer nachweisbar, dass zwischen den MVA-
Schadstoffen und den beobachteten
Gesundheitsrisiken tatsachlich ein ursachlicher
Zusammenhang besteht.

1.1 Arten der Forschungsstudien

Zur Untersuchung der Auswirkungen der
Mullverbrennung auf die menschliche Gesundheit
wurden bislang im wesentlichen drei verschiedene
Studienarten verwendet: Expositionsstudien,
epidemiologische Studien und Studien zur
Risikobewertung. Expositionsstudien und
epidemiologische Studien liefern die stichhaltigsten
Beweise fir die gesundheitlichen Risiken der
Mullverbrennung, da sie wissenschaftliche Daten
direkt aus Untersuchungen an Individuen ableiten.
Im Gegensatz dazu sind Risikobewertungen
theoretische Schatzungen Uber mégliche
gesundheitliche Auswirkungen, basierend auf
mathematischen Berechnungen.

1.2 Expositionsstudien

Die Exposition mit Schadstoffen, die aus einer MVA
emittiert werden, kann zum Beispiel durch das
Einatmen der verunreinigten Luft, durch den
Konsum lokaler landwirtschaftlicher Erzeugnisse,
die durch die Ablagerung von Schadstoffen aus der
Luft kontaminiert sind, oder auch durch Hautkontakt
mit kontaminierter Erde erfolgen. Darliber hinaus
kénnen bei MVAs beschéftigte Personen mit
kontaminierten Verbrennungsriickstdnden
(Schlacken) exponiert sein.

Um mdégliche Gesundheitsrisiken durch Exposition
mit MVA-Emissionen angemessen beurteilen zu
kénnen, sind zuverldssige Techniken der
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Expositionsbewertung vonnéten. Eine Methode zur
Bewertung méglicher Exposition ist die
Uberwachung der MVA-bedingten
Schadstoffkonzentration in der Luft, im Boden, in
der Vegetation sowie in landwirtschaftlichen
Erzeugnissen (s. z.B. Kap. 4). Jedoch kann anhand
solcher Untersuchungen die ,interne Exposition®
von Menschen nicht direkt bewertet werden
(Ardevol et al. 1999). Die Bewertung der internen
Exposition setzt eine mengenmafige Erfassung der
im menschlichen Kérper vorhandenen
Schadstoffverbindungen voraus. In den letzten
Jahren ist es dank technologischer Fortschritte
moglich geworden, die Konzentration bestimmter
giftiger Verbindungen aus MVAs im Kérpergewebe
von Menschen zu Giberwachen. Die Voraussetzung
dafiir ist eine Bestimmung der
Schadstoffkonzentrationen in biologischen Proben
wie z.B. im Blut, im Urin, im Haar oder in der
Muttermilch.

Expositionsstudien analysieren biologische Proben

auf eine der drei folgenden Stoffgruppen:

1) Chemische Schadstoffe, die aus einer MVA
emittiert werden;

2) Metaboliten (Abbauprodukte) dieser
Chemikalien;

3) Biomarker der Exposition (welche die
biologischen Auswirkungen einer toxischen
Exposition anzeigen).

Die Analyse-Ergebnisse werden jeweils mit einer

Kontrollgruppe von Personen verglichen, die als

unexponiert gelten.

Eine Reihe von Studien wurde zur Beurteilung der
Exposition von MVA-Arbeitern (s. Kap. 2.1) und
MVA-Anrainern (s. Kap. 3.1) unter Verwendung
oben beschriebener Analysen durchgefiihrt.

1.3 Epidemiologische Studien

Anhand von epidemiologischen Studien wird
versucht, die Inzidenz (Pravalenz) von Krankheiten,
die mit der Aufnahme von Schadstoffen aus einer
MVA in Zusammenhang stehen kénnten,
festzulegen. Dabei wird Datenmaterial, das sich auf
die potentiell exponierten Personen bezieht,
verwendet, z.B. Geburts- und Sterbeurkunden,
Krankheitsregister, Arzteberichte, von den Patienten
selbst berichtete Symptome und Krankheiten. Diese
Informationen werden mit 8hnlichen Daten von
potentiell unexponierten oder weniger exponierten
Personen verglichen. Einige der
Hauptschwierigkeiten bei der Herstellung einer
Ursache-Wirkungs-Beziehung durch
epidemiologische Studien sind (NRC 2000):

e  Gut exponierte Bevolkerungsgruppen zu finden,
die grol3 genug sind, um einen brauchbaren
Grad statistischer Signifikanz festlegen zu
kénnen.

e Die vielen Faktoren, welche die
Schadstoffwirkung beeinflussen, (z.B. Alter,
Geschlecht usw.) und/oder mégliche
konfundierende Faktoren (z.B. Rauchen, Didten
usw.) zu identifizieren.

e Bias (die Statistik verzerrende systematische
Fehler), einschliel3lich Fehler in der

Berichterstattung, in der Datensammlung zu
erkennen.

o Die Haufigkeit und Konzentration spezifischer
Schadstoffe innerhalb der betroffenen
Personengruppe und einer potentiell nicht
betroffenen Kontrollgruppe zu messen.

e  Wirkungen zu messen, die schwach sind, nicht
haufig oder erst nach vielen Jahren auftreten
und/oder die nicht bei den exponierten
Personen, sondern bei deren
Nachkommenschaft in der Kindheit, in der
Pubertat oder im Erwachsenenalter auftreten.

Anhand von epidemiologischen Studien wurden
eine Vielzahl von gesundheitlichen
Folgeerscheinungen, die sich aus der Exposition mit
MVA-Emissionen ergeben, sowohl bei Arbeitern als
auch bei Anrainern von MVAs untersucht.
Insbesondere wurden Krebs und
Atemwegserkrankungen analysiert. Solche
epidemiologischen Untersuchungen an Menschen
sind jedoch im Hinblick auf die weit verbreitete
Besorgnis Uber die méglichen Gesundheitsrisiken
der Mullverbrennung zahlenmaRig stark begrenzt.
Die Seltenheit dieser Art von Studie ist
mdglicherweise auf ihre hohen Kosten und die
schwere Durchflihrbarkeit zurtickzufiihren.
Epidemiologische Studien sind im allgemeinen
aussagekraftiger als andere Gesundheitsstudien,
denn sie berticksichtigen explizit oder implizit die
Exposition mit allen Schadstoffen, die aus
Verbrennungsanlagen stammen, und spiegeln somit
die ,reale” Situation wider (Rowat 1999). Die
tatsachliche Aussagekraft einer solchen Studie
hangt jedoch stark davon ab, wie sie aufgebaut ist.

1.4 Risikobewertung

Bei der Risikobewertung wird versucht, die
Exposition mit einer bestimmten Chemikalie aus
einer bestimmten Emission abzuschétzen und
schlieRlich die Wahrscheinlichkeit einer
Gesundheitsbeeintrachtigung aufgrund der
vermuteten Exposition zu berechnen.
Risikobewertung ist ein Schritt-flir-Schritt-Prozess,
bei welchem mathematische Gleichungen
verwendet werden, um Schadstoffemissionen,
deren Verbreitung und Transformation in der
Umwelt, die Exposition von Menschen und
schlieBlich die Wahrscheinlichkeit gesundheitlicher
Beeintrachtigung aufgrund der Exposition
abzuschatzen. Risikobewertungsmethoden beruhen
in erster Linie auf regulatorischer Beschlussfassung.

Der Prozess der Risikobewertung selbst ist jedoch
voll von Unsicherheitsfaktoren, und 6kologische
Vorgange werden zwangslaufig stark vereinfacht.
Aus diesem Grund ist duerste Skepsis angesagt,
wenn es um die Frage geht, ob Risikobewertung
wirklich dem Schutz der Gesundheit dient (z.B.
Johnston et al. 1996). Ein grundlegendes Problem
der Risikobewertung liegt darin, dass das
Abschéatzen der gesundheitlichen Auswirkungen von
Schadstoffen nach wie vor eine durftig entwickelte
Wissenschaft ist. Sogar beim Dioxin TCDD, einer
der meistuntersuchten Chemikalien, bleiben viele
Unbekannte offen. Um Gesundheitsrisiken
abschatzen zu kénnen, ist die Risikobewertung auf
toxikologische Daten angewiesen und kann
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demzufolge nur so gut wie das ihr zugrundeliegende
Datenmaterial sein. Bei zahlreichen Chemikalien
besteht leider ein erheblicher Mangel an
toxikologischer Information. Dies flihrt zwangslaufig
zu fehlerhaften Resultaten bei der Risikobewertung.
Dariiber hinaus sind im Falle ungeborener Kinder
und Kleinkinder die Unsicherheitsfaktoren
hinsichtlich der toxikologischen Signifikanz
langfristiger und geringer Schadstoffexposition sehr
hoch. Es steht jedoch auRer Frage, dass der
Organismus gerade in den Entwicklungsphasen des
Lebens besonders sensibel auf Gifteinwirkung
reagiert. Methoden zur Risikobewertung basieren
jedoch in den allermeisten Féllen auf
Risikoeinschatzung bei Erwachsenen — die
potentiellen Schadstoffauswirkungen auf Féten und
Kinder werden ignoriert.

Bei der Risikobewertung stellen sich in jeder Phase
des Einschatzungsprozesses neue
Unsicherheitsfaktoren ein. Unsicherheit bereitet z.B.
das Einschéatzen der Emissionsmengen, das
Einschéatzen der Verbreitung und der
Transformation von Schadstoffen in der Umwelt
und, von diesen Berechnungen ausgehend, das
Einschéatzen der menschlichen Exposition. Es ist
aulerst schwierig, wenn nicht unmdéglich, die
tatsachlichen Schadstoffkonzentrationen zu
bestimmen, die fir eine bestimmte
Umweltexposition verantwortlich sind. Um solche
Unsicherheiten bei der Risikoabschatzung méglichst
auszuschalten, greift man i.d.R. auf ,konservative*
Schétzungen zurlck, in der Annahme, dass das
Uberschatzen von Risiken die vorhandenen
Probleme beseitigt und so dem Schutz der
offentlichen Gesundheit dient. Jedoch ist
.konservativ* in diesem Zusammenhang ein nicht
klar definierter Begriff und wirft in der Praxis
grundlegende Fragen daruber auf, wie konservativ
genau eine Risikobewertung eigentlich sein soll und
ob alle Unsicherheitsparameter konservativ
behandelt werden sollen, oder nur einige
ausgewahlte Faktoren. Auf diese Weise wird
deutlich, dass bei der Risikobewertung nicht nur
viele Unsicherheitsfaktoren im Spiel sind, sondern
auch die Subjektivitat anstelle der
wissenschaftlichen Objektivitdt im Vordergrund
steht. Dies, wiederum, lasst starke Zweifel dartiber
aufkommen, ob die aus Risikobewertungen
abgeleiteten Vorschriften wirklich dem Schutz der
Gesundheit dienen kénnen.

In Zusammenhang mit Millverbrennung und
Risikobewertung schreibt der National Research
Council (NRC 2000), dass die Methoden zur
Risikobewertung ,stark variieren und die Palette
vom blitzartig getroffenen Urteil bis hin zur
Verwendung komplexer analytischer Modelle
reicht*, und beschreibt andere damit verbundene
Schwierigkeiten:

,Die Bewertung der Thematik ,Miillverbrennung und
offentliche Gesundheit durch das Komitee war
durch den Mangel an verfiigbaren
Datenzusammenstellungen (ber die
Grundkonzentrationen von Schadstoffen in
Emissionen aus Verbrennungsanlagen substantiell
beeintrdchtigt. Dariiber hinaus beschrédnken hohe

Variabilitdten und Unsicherheitsfaktoren bei
Prognosen der Risikobewertung oft die Méglichkeit,
die Risiken der Miillverbrennung zu definieren... Um
Schadstoffkonzentrationen in der Umwelt — zum
Zwecke einer anschlieBenden Bewertung
gesundheitlicher Risiken — vollstédndig beschreiben
zu kénnen, werden Daten iiber Emissionswerte
bendtigt, die bei den meisten Verbrennungsanlagen
nicht problemlos verfiigbar sind. Solche Daten
fehlen vor allem bei Dioxinen und Furanen,
Schwermetallen (wie z.B. Blei, Quecksilber,
Kadmium) und Feinstaub... In der Regel werden
wéhrend der Inbetriebsetzung, in Abschaltphasen
und bei Stérféllen — d.h. gerade dann, wenn die
héchsten Emissionen zu erwarten sind — keine
Daten gesammelt. Zudem basieren die Daten fiir
jeden einzelnen Schadstoff zumeist nur auf einigen
wenigen, den Schornsteinabgasen entnommenen
Proben. Aus diesem Grund ist unklar, ob solche
Emissionsdaten fiir die vollstdndige Beschreibung
des Beitrags der Miillverbrennung zu
Schadstoffkonzentrationen in der Umwelt — zum
Zwecke einer anschlieBenden Bewertung der
gesundheitlichen Risiken — geeignet sind.*”

Ein weiteres Problem bei der Einschatzung von
Emissionen aus MVAs liegt darin, dass die Daten
Ublicherweise auf Testverbrennungen beruhen, die
unter Optimalbedingungen durchgefiihrt werden. Es
ist wahrscheinlich, dass solche Daten die
Emissionen unter Betriebsbedingungen
unterschétzen (s. auch Kap. 5.1.1), (Webster and
Connet 1990).

Risikobewertungen von MVAs sind zumeist nur auf
eine oder wenige Substanzen beschrankt, die
bekanntermalen freigesetzt werden; das
Augenmerk wird speziell auf Dioxine und einige
ausgewdhlte Schwermetalle gelegt. Es ist jedoch
eine unbestrittene Tatsache, dass MVA-Emissionen
aus komplexen Gemischen hunderter verschiedener
Chemikalien bestehen; darunter befinden sich auch
viele unbekannte chemische Verbindungen von
unbekannter Toxizitat. Bei der Risikobewertung
werden die gesundheitlichen Auswirkungen vieler
bekannter und aller unbekannten Chemikalien nicht
einkalkuliert (Johnston et al. 1996). Dadurch, dass
nur einzelne Chemikalien bertcksichtigt werden,
wird bei der Risikobewertung die Problematik der
Kombinationstoxizitat von Chemikaliengemischen in
Schornsteinemissionen auler Acht gelassen
(Johnston et al. 1998). So kann die Kombination
zweier oder mehrerer Chemikalien zu einer
additiven (zusatzlichen) Wirkung oder gar zu einer
Uberadditiven (synergetischen)
Kombinationswirkung fiihren, oder umgekehrt einen
antagonistischen (entgegengesetzten) Effekt
erzielen.

Ein weiteres Problem der Risikobewertung liegt in
der Tatsache begriindet, dass es sehr schwierig ist,
die wirksamsten und sensibelsten Endpunkte zu
bestimmen, auf deren Grundlage die Giftigkeit von
Chemikalien festgelegt werden kann. Eine
schadliche Auswirkung auf das Immun- oder
Atemsystem kann sich beispielsweise bei
niedrigeren Chemikalienkonzentrationen zeigen als
andere gesundheitliche Beeintrdchtigungen. Bei der
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Bewertung der gesundheitlichen Risiken der
Miillverbrennung kénnen die toxikologischen
Endpunkte sowohl karzinogene als auch nicht-
karzinogene Wirkungen einschlieRen. Egal, fir
welchen Endpunkt man sich letztlich entscheidet, er
wird immer als Gradmesser der Giftwirkung
akzeptiert, der es ermdglicht, die Gesundheit des
Menschen vollstédndig zu schiitzen. Es ist jedoch
fraglich, ob bei der Risikobewertung je die richtigen
Endpunkte verwendet werden. Zudem bleibt, wie
bereits erwdhnt, unberiicksichtigt, dass Féten und
Kinder wahrscheinlich sensibler auf schadliche
Chemikalien reagieren als Erwachsene.

Kurz, es gibt im Prozess der Risikobewertung eine
alarmierend grofe Zahl von Unzulénglichkeiten und
Unsicherheiten, angefangen bei der Einschétzung
der Art und der Menge der Schadstoffe, bis hin zu
Schatzungen Uber Exposition und gesundheitliche
Risiken. Jedes dieser Probleme kann fir sich allein
zu einem Handikap der Risikobewertung werden.
Es ist besonders wichtig, diese Beschrankungen zu
erkennen, wenn Methoden der Risikobewertung im
Zuge der Formulierung und Einflihrung von
Vorschriften angewandt werden. Risikobewertung
ist mit dulRerster Skepsis zu betrachten, sofern nicht
alle Unsicherheitsparameter explizit definiert sind
(Johnston et al. 1998). Fur Verbrennungsanlagen
durchgefiihrte Risikobewertungen werden kurz in
Kap. 3.3 erlautert.
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2. GESUNDHEITLICHE
BEEINTRACHTIGUNG DER
MVA-ARBEITER
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21 Exposition

Menschen, die in Verbrennungsanlagen fir
Siedlungsmiill arbeiten, sind hochgradig mit festen
Verbrennungsriickstadnden (Schlacken) exponiert.
Es besteht daher Grund zur Annahme, dass sie
betrachtliche Mengen an Dioxinen und anderen in
diesen Ruickstédnden vorhandenen Giftstoffen
aufnehmen. Das héchste Risiko einer Exposition mit
den giftigen Schlackenbestandteilen besteht bei der
Durchfiihrung von MaRnahmen zur
Schlackenreinigung (Schecter ef al. 1991). Um den
Arbeitern Schutz vor den Schadstoffen zu
gewahren, werden Atemschutzgerate entwickelt; es
gilt jedoch festzuhalten, dass Dioxine und viele
andere giftige Substanzen auch Uber die Haut
aufgenommen werden kénnen.

Der NRC (2000) schreibt dazu:

LArbeiter bei Verbrennungsanlagen und
Wartungsarbeiter solcher Anlagen sowie Personen,
die an der Sammlung, am Transport und an der
Entsorgung von Filterasche und Riickstdnden aus
der Abgasreinigung beteiligt sind, sind potentiell am
héchsten mit den giftigen Substanzen, die mit der
Miillverbrennung in Zusammenhang stehen,
exponiert.*

Unter der Feststellung, dass ,bei
Verbrennungsanlagen beschéftigte Personen hohen
Konzentrationen an Dioxinen und Schwermetallen,
insbesondere Blei, Kadmium und Quecksilber,
ausgesetzt sind’, spricht der NRC den MVA-
Arbeitern seine héchste Besorgnis zu, unabhangig
davon, ob die besten verfiigbaren
Kontrolltechnologien eingesetzt werden oder nicht
(NRC 2000).

Studien Uber die Exposition von MVA-Arbeitern sind
zahlenmaRig und hinsichtlich der untersuchten
Schadstoffe begrenzt. Die iberwiegende Mehrheit
der Studien befasste sich mit der Exposition
gegeniiber Dioxinen und einigen Schwermetallen;
nur in zwei Studien wurden neben den Dioxinen
auch andere organische Verbindungen untersucht.
Bei fast allen Studien waren Verbrennungsanlagen
fur Siedlungsmdiill, und keine anderen Arten von
MVAs, Gegenstand der Untersuchung.

211 Dioxine

Wissenschaftlichen Untersuchungen zufolge
kénnen MVA-Arbeiter an ihrem Arbeitsplatz
erhéhten Dioxinkonzentrationen in der Luft
ausgesetzt sein. Zudem ergaben wahrend der 90er
Jahre veréffentlichte Studien tUber die MVA-Arbeiter
selbst, dass die Arbeiter unter einer berufsbedingten
Exposition mit Dioxinwerten, die tUber den
Hintergrundwerten (der naturlichen Grundbelastung)
lagen, litten. Speziell wurden bei einigen Studien
erhéhte Dioxinwerte (Gesamt-TEQ) im Blut der
Arbeiter nachgewiesen. Andere Studien ergaben
keine Erhéhung der Gesamt-TEQ-Konzentration an
Dioxinen, dafiir jedoch erhéhte Werte einzelner
Dioxin-Kongenere. Insgesamt zeigten diese
Studien, dass bei Verbrennungsanlagen

beschaftigte Personen mit einer erhéhten
Dioxinexposition zu rechnen haben.

Eine U.S.-Studie Uber eine Verbrennungsanlage,
die mit Brennstoff aus Abfallstoffen und Kohle
befeuert wird, ergab, dass die Arbeiter mit
Dioxinkonzentrationen in der Umgebungsluft
exponiert sind, die Uber die Hintergrundwerte
hinausgehen (Pilspanen et al. 1992). Die am
Arbeitsplatz gemessenen Dioxinwerte waren héher
als die atmospharischen Dioxinkonzentrationen
anderer Orte der Region. Als mégliche
Schadstoffquelle kamen Staubteilchen in Frage, die
durch den Verbrennungsgegendruck oder eine
undichte Stelle im Kessel frei werden und in
weiterer Folge durch Luftstrémungen in der
gesamten Anlage verbreitet werden. Fur Marty
(1993) ist diese Studie ein Beweis daflr, dass die
berufsbedingte Exposition mit Dioxinen bei MVA-
Arbeitern im Vergleich zur Exposition der
Allgemeinbevélkerung unverhaltnismaRig hoch ist.
1992 untersuchte das National Institute for
Occupational Safety and Health (NIOSH), das US-
amerikanische Institut fir Arbeitsschutz und
Arbeitshygiene, drei Verbrennungsanlagen fir
Siedlungsmdill in New York. Die Wissenschaftler
stellten fest, dass die atmosphérischen
Dioxingehalte wahrend einer Reinigungsoperation
(an der unteren Brennkammer) so hoch waren, dass
die Gasmasken, welche die Arbeiter bei der
Durchfiihrung dieser Operation trugen, keine
Schutzwirkung mehr hatten (NIOSH 1995). Die US-
Experten schlossen daraus, dass
Reinigungsarbeiten an MVA-Einrichtungen ein
Gesundheitsrisiko darstellen.

Kitamura et al. (2000) zeigten, dass im Fall einer
MVA in Japan die durchschnittlichen
Dioxinkonzentrationen im Blut der Arbeiter um das
3,7-fache hoher als die bei den Anrainern
gemessenen Werte waren. Die Anlage war von
1988 bis 1997 in Betrieb. Sie wurde aufgrund der
hohen Dioxinemissionen Uber die
Schornsteinabgase und der damit verbundenen
Kontaminierung des Bodens in der Umgebung
geschlossen. Im Rahmen der Studie wurden die
Dioxinkonzentrationen im Blut von 94 Arbeitern
gemessen. Die Dioxinkonzentrationen in Blutproben
reichten von 13,3 bis 805,8 ppt3 TEQ, mit einem
Durchschnittswert von 93,5 ppt TEQ (Fettbasis).
Arbeiter, die das Innere einer Verbrennungsanlage
gereinigt hatten, wiesen die héchsten
Dioxinkonzentrationen auf. Darlber hinaus wurde
der Kontakt mit Filterasche als wichtiger Faktor fiir
hohe Dioxinwerte im Blut identifiziert. Arbeiter, die in
keinem direkten Kontakt mit der Filterasche
standen, hatten niedrigere Blutdioxinwerte
(durchschnittlich 34,2 ppt TEQ). Im Vergleich dazu,
betrug die durchschnittliche Dioxinkonzentration im
Blut von Menschen, die im Umkreis von 2 km
lebten, 25,3 ppt TEQ. Koplanare PCBs
(Polychlorierte Biphenyle) waren ebenfalls
Gegenstand der Studie. Einige Arbeiter wiesen
hohe PCB-Werte auf (3,1-54,2 ppt TEQ). Die
Studie machte deutlich, dass Umweltmessungen

3 ppt = ,parts per trillion“ = 10™ Teile
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von PCBs notwendig waren. Die im Rahmen dieser
Studie beobachteten gesundheitlichen
Beeintrachtigungen der Arbeiter werden
nachstehend in Kap. 2.2.2 behandelt.

Bei einer Studie an einer Verbrennungsanlage fur
Siedlungsmdll in Deutschland wurde 56 méannlichen
Arbeitern eine Blutprobe enthommen. Diese Proben
wurden zu einer einzigen sog. ,gepoolten® Probe
vereinigt, und anschlieRend wurde die darin
enthaltene Dioxinkonzentration gemessen (Schecter
et al. 1991). Die Probe wurde mit einer anderen
gepoolten Blutprobe verglichen, die einer
Kontrollgruppe von Mannern entnommen worden
war, die keiner bekannten Exposition mit toxischen
Substanzen unterlagen. Die Ergebnisse zeigten,
dass die MVA-Arbeiter, verglichen mit der
Kontrollgruppe, eine um 30% hoéhere
Dioxinkonzentration (Gesamt-TEQ) im Blut
aufwiesen. Besonders erh6ht waren bei den
Arbeitern die Konzentrationen an Dibenzofuranen
(103 ppt versus 47 ppt in der Kontrollgruppe).
Dariiber hinaus war das Kongener-Profil (Summe
der fiir die verschiedenen Dioxin-Kongenere
charakteristischen Werte) im Blut der Arbeiter dem
Kongener-Profil der Schlacke dhnlich. Zusammen
mit den erhéhten Dioxinwerten im Blut bedeutete
dies, dass die Arbeiter an ihrem Arbeitsplatz einer
Exposition mit Dioxinen unterlagen. Diese
Untersuchungsergebnisse fiihrten in weiterer Folge
zu strengeren Arbeitsschutzbestimmungen in der
Anlage (Schecter et al. 1994).

Eine Studie in Japan an zwei Arbeitern, die Uber
acht Jahre bei einer nunmehr veralteten
Verbrennungsanlage fiir Siedlungsmiill beschaftigt
gewesen waren, ergab, dass die Dioxinwerte im
Blut dieser Personen mehrere Jahre nach
Beschaftigungsschluss immer noch
unverhaltnismaig hoch waren (360 ppt TEQ bzw.
278 ppt TEQ, Fettbasis) (Schecter et al. 1999). Im
Vergleich dazu betragt in Japan die
durchschnittliche Dioxinkonzentration im Blut 24 ppt
TEQ. Die Werte der beiden Manner waren somit um
das 15- bzw. 11,5-fache hoher als die der
Durchschnittsbevélkerung. Dibenzofurane waren die
Hauptursache fiir die hohen Blutwerte. In der
Verbrennungsanlage war Haushaltsmdill,
einschlieRlich PVC und anderer Kunststoffe,
verbrannt worden. Es gilt zu beachten, dass eine
Erhéhung der Konzentration an Dibenzofuranen —
und weniger an Dibenzodioxinen — &fter im
Zusammenhang mit solchen
Verbrennungsprozessen berichtet wurde. Auch die
Frau eines der beiden Arbeiter wies erhdhte
Blutdioxinwerte auf (98 ppt TEQ); die Frau des
anderen Arbeiters hingegen hatte keine erhéhten
Werte (18 ppt TEQ). Man vermutet, dass die hohen
Dioxinwerte bei einer der Frauen darauf
zurlickzufiihren sind, dass diese regelmafiig
kontaminierte Kleidungsstiicke ihres Mannes
gewaschen hatte.

Im Gegensatz zu den o.a. Studien wurden bei
Untersuchungen an einigen MVAs nicht immer
erhohte Dioxinwerte (Gesamt-TEQ) im Blut der
Arbeiter festgestellt. Man stie3 jedoch auch hier auf
erhéhte Konzentrationen an bestimmten Dioxin-

Kongeneren, insbesondere Hexa- und
Heptadibenzofuranen. Eine Studie an zehn
Personen, die bei einer deutschen
Verbrennungsanlage fiir Siedlungsmuill beschaftigt
sind, (Papke et al. 1993) ergab erhohte
Konzentrationen an diesen Kongeneren, neben
erhéhten Gesamt-TEQ-Konzentration an Dioxinen
bei einigen Arbeitern. In einer weiteren Studie an
vier Personen, die bei einer niederlandischen
Verbrennungsanlage fiir Siedlungsmiill arbeiten,
wurde Uber erhéhte Konzentrationen an diesen
Kongeneren sowie an Hepta- und
Oktadibenzodioxinen berichtet; die Blutfettwerte der
Arbeiter waren mit denen von fiinf Anrainern
verglichen worden (van den Hazel und Franort
1996). Die Untersuchungsergebnisse zeigten, dass
bei den Arbeitern die durchschnittliche
Konzentration an Heptadibenzodioxinen drei mal,
die an Oktadibenzodioxinen 1,7 mal so hoch ist; die
Konzentration an Hexadibenzofuran ist fast doppelt,
die an Heptadibenzofuran 1,9 mal so hoch.

Eine Studie an 31 Personen, die bei drei
Verbrennungsanlagen fur chemische Abfallstoffe in
Deutschland beschatftigt sind, ergab dagegen keine
erhohten Dioxinwerte im Blut der Arbeiter (Papke et
al. 1994). Die Blutdioxinwerte der Arbeiter bewegten
sich im Normalbereich. Ahnlich wie in den beiden
o.a. Studien wurden jedoch zwei Arbeiter mit
erhdhten Konzentrationen an Hepta- und
Hexadibenzofuranen identifiziert.

2.1.2 Andere organische Verbindungen

Eine Studie wurde an Angestellten einer deutschen
MVA mit angeblich modernen Gesundheits- und
Sicherheitsnormen durchgefihrt (Wribitzky et al.
1995). Es wurden 45 Arbeiter untersucht, die in
direktem Kontakt mit der Anlage standen und
weitere Personen, die keinen Kontakt mit der
Anlage hatten, némlich 54 Peripheriearbeiter und
geschéftsfiihrende Angestellte. Die fiir Deutschland
geltenden Grenzwerte biologischer Exposition
wurden bei Benzol, Toluol und Xylol nicht
Uberschritten, obwohl die Werte dieser Substanzen
bei einigen Angestellten tiber dem
Bevélkerungsdurchschnitt lagen. Im Blut von MVA-
Arbeitern wurden jedoch signifikant héhere
Toluolkonzentrationen als bei anderen Angestellten
nachgewiesen. Zudem wurden bei MVA-Arbeitern
im Vergleich zu anderen Angestellten héhere
Konzentrationen an Chlorphenolen gefunden, was
auf eine berufsbedingte Exposition der MVA-
Arbeiter schlieRen lasst. Der Grad der Erh6hung der
Toluol- und Chlorphenolwerte war jedoch gering
und wurde von den Forschern als nicht
arbeitsmedizinisch relevant erachtet.

Der NRC (2000) Uberprifte eine Studie von Angerer
(1992), worin die Werte mehrerer organischer
Chemikalien im Blut und Urin von 53 Angestellten
einer deutschen Verbrennungsanlage fiir
Siedlungsmdll gemessen und mit denen von 431
Kontrollpersonen verglichen wurden. Die Studie
ergab erhéhte Konzentrationen an Hexachlorbenzol
im Plasma und an Chlorphenolen im Urin. Die
Arbeiter hatten signifikant héhere Konzentrationen
an 2,4- und 2,5-Dichlorphenol und 2,4,5-
Trichlorphenol sowie einen erhéhten Gehalt an
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Hexachlorbenzol (HCB) im Plasma. Diese
Chemikalien wurden untersucht, weil sie
Vorlaufersubstanzen des Dioxins sind. Was andere
im Urin nachgewiesene Chemikalien betrifft, so war
der Gehalt an 4-Monochlorphenol und
Tetrachlorphenol in der Kontrollgruppe héher. Keine
signifikanten Unterschiede zwischen MVA-Arbeitern
und Kontrollgruppe gab es bei den Konzentrationen
an PCBs im Plasma, Benzol im Blut und 2,4,6-
Trichlorphenol und Pentachlorphenol im Urin. Der
NRC schrieb in seinem Revisionsbericht, dass die
Untersuchungen an Arbeitern und Kontrollpersonen
zu keinen konsistenten Ergebnissen gefiihrt hatten.
Aus diesem Grund liefere die Studie keine
Anhaltspunkte bezliglich der Exposition mit
Dioxinvorlaufersubstanzen, und infolge dessen
kénnten daraus auch keine Schlussfolgerungen
beziglich der Dioxinexposition gezogen werden. Ein
Biomarker der Exposition lasst jedoch darauf
schlie®en, dass die Arbeiter méglicherweise einer
erhéhten Exposition mit PAHs unterlagen (s. Kap.
2.1.4).

2.1.3 Schwermetalle

Anhand von Studien wurde auch untersucht, ob
MVA-Arbeiter mit erhéhten Konzentrationen an
Schwermetallen in der Umgebungsluft exponiert
sind. Drei Studien kamen zu dem Ergebnis, dass
MVA-Arbeiter einer erhéhten Exposition mit
bestimmten Schwermetallen unterliegen; eine
Studie hingegen lieferte kaum Hinweise darauf,
dass eine solche erhéhte Exposition vorliegt.

Der NRC (2000) beschreibt eine Studie, die 1992
vom US-amerikanischen Institut fiir Arbeitsschutz
an drei Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmdll in
New York durchgefiihrt wurde. Darin wurden die
Schwermetallkonzentrationen am Arbeitsplatz
untersucht (NIOSH 1995). Die atmosphérischen
Konzentrationen an Aluminium, Arsen, Kadmium,
Blei und Nickel waren im Zuge der Reinigung des
elektrostatischen Filters in bestimmten Phasen so
hoch, dass die Atemschutzgeréte, welche die
Arbeiter wahrend dieser Reinigungsarbeiten trugen,
keine Schutzwirkung mehr hatten. Dies flhrte zu
dem Ergebnis, dass das Arbeiten bei
Verbrennungsanlagen wahrend solcher
Reinigungsoperationen ein Gesundheitsrisiko
darstellt.

1989 ergab eine an MVAs in New York
durchgefiihrte Studie, dass die Arbeiter in einigen
Fallen hohen Bleikonzentrationen in der Luft
ausgesetzt waren. Im Anschluss an diesen Bericht
wurde an drei New Yorker MVAs eine Studie Uber
die Bleikonzentration im Blut der Arbeiter
durchgefiihrt (Malkin et al. 1992). Die Ergebnisse
zeigten, dass der durchschnittliche Blutbleiwert der
Arbeiter im Vergleich zu einer Kontrollgruppe von
Arbeitern statistisch signifikant erhéht war (11,0
mg/dl versus 7,4 mg/dl), wenn auch der US-
Grenzwert fur berufsbedingte Exposition, der bei 40
mg/dl liegt, nicht Uberschritten wurde. Die Studie
ergab, dass das Vorhandensein von Blei in den
festen MVA-RUckstanden zu einer Erhéhung der
Bleikonzentrationen im Blut der Arbeiter fiihren
kann. Dagegen wurden bei einer Studie an einer
deutschen MVA mit sehr modernen Gesundheits-

und Sicherheitsnormen keine erhéhten Bleiwerte im
Blut der Arbeiter festgestellt (Wrbitzky et al. 1995).

Bresnitz et al. (1992) fUhrten eine Studie durch,
welche die Exposition mit Schwermetallen und die
gesundheitliche Beeintrachtigung von 86
Angestellten einer Verbrennungsanlage fur
Siedlungsmdill in den USA untersuchte. Dabei stellte
sich heraus, dass die Konzentration an diesen
Substanzen im Blut und Urin der Arbeiter i.d.R. nicht
erhéht war. Nur in 8 von 471 durchgefiihrten Tests
Uber die Exposition mit Schwermetallen wurden
Schwermetallkonzentrationen gemessen, die liber
den flr eine unexponierte Bevélkerungsgruppe zu
erwartenden Werten lagen. Erhéhte
Konzentrationen wurden u.a. bei Zink, Quecksilber
und Blei festgestellt. Diese erhéhten Werte wurden
von den Forschern jedoch mit keiner Kategorie
berufsbedingter Exposition in Zusammenhang
gebracht und auch nicht fir medizinisch signifikant
erachtet.

Eine Studie an einer Verbrennungsanlage fur
gefahrliche Abfalle in Finnland untersuchte 1984
und erneut 1994 die Quecksilberwerte im Haar von
11 Arbeitern (Kurttio et al. 1998). Die Ergebnisse
zeigten, dass wahrend der zehn Jahre, die
zwischen den beiden Untersuchungen liegen, die
Quecksilberwerte von 0,62 auf 0,98 mg/kg
angestiegen waren. Die Quecksilberkonzentrationen
der Arbeiter waren jedoch im Vergleich zu denen
unexponierter Bevolkerungsgruppen weltweit (0,5—
4,0 mg/kg im Haar) nicht erhéht. Eine Studie an
Angestellten einer MVA in Deutschland mit
auffallend hohen Sicherheitsnormen ergab ebenfalls
keine signifikant Gberhdhten Hintergrundwerte von
Quecksilber. Es stellte sich jedoch heraus, dass die
Arsenwerte in mehreren Féllen Gber der naturlichen
Grundbelastung lagen, sowohl bei den Arbeitern in
der MVA selbst als auch bei Peripheriearbeitern und
geschaftsfiihrenden Angestellten (Wrbitzky et al.
1995). Bei den MVA-Arbeitern wurden die héchsten
Arsenkonzentrationen gemessen. Der Studie
zufolge deuten die Untersuchungsergebnisse darauf
hin, dass die erhéhten Werte eine Folge der
berufsbedingten Exposition mit Arsen sind. Arsen ist
hochgradig karzinogen; laut Studie muss die Quelle
dieses Schadstoffs identifiziert werden, um so die
Exposition der Arbeiter reduzieren zu kénnen.

21.4 Biomarker

Bei zwei Studien wurden Biomarker verwendet, um
die Exposition von Arbeitern mit gefahrlichen
Chemikalien zu untersuchen. Die Ergebnisse der
einen Studie wiesen darauf hin, dass die Arbeiter
mit erhdhten Konzentrationen an PAHs exponiert
sein kénnten; die andere Studie ergab, dass die
Arbeiter erhéhten Konzentrationen an elektrophilen
Verbindungen wie PAHs ausgesetzt sein kénnten.

Der NRC (2000) dUberprifte eine Studie von Angerer
(1992), bei der die Werte mehrerer organischer
Chemikalien im Blut und Urin von 53 Angestellten
einer deutschen Verbrennungsanlage fiir
Siedlungsmdll untersucht und mit den Werten von
431 Kontrollpersonen verglichen wurden (s. auch
oben, Kap. 2.1.2.). Die Studie ergab erh&hte
Konzentrationen an Hydroxypyren im Urin der
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Arbeiter. Hydroxypyren ist als guter Indikator fiir die
interne Exposition mit PAHs bekannt.
Untersuchungsergebnisse, die eine hdhere
Konzentration an Hydroxypyren im Urin der Arbeiter
zeigen, weisen demzufolge darauf hin, dass die
Arbeiter einer héheren Exposition mit PAHs
unterlagen.

Eine Studie an einer Verbrennungsanlage fur
chemische Abfélle untersuchte den Gehalt an
Thiodthern im Urin der Arbeiter (Van Doorn et al.
1981). Die mit dem Urin ausgeschiedenen Thiodther
sind die Endprodukte eines Entgiftungsprozesses
im Korper, bei dem elektrophile Verbindungen wie
PAHs und Benzol in ungiftige Substanzen
umgewandelt werden. Thiodther kénnen somit als
Biomarker dienen, der anzeigt, wie stark ein
Individuum mit elektrophilen Verbindungen
exponiert war. In der Studie wurde der Harn von
drei Arbeitern jeweils vor und nach der Arbeit
getestet. Die Ergebnisse wurden mit Harnproben
verglichen, die zu den selben Zeiten unexponierten
Angestellten der Anlage genommen worden waren.
Es stellte sich heraus, dass die
Thioatherkonzentrationen im Urin der MVA-Arbeiter
nach der Arbeit ausnahmslos héher waren als zu
Beginn des Arbeitstages. Diese charakteristischen
Unterschiede in der Thiodtherausscheidung wurden
bei den unexponierten Kontrollpersonen nicht
beobachtet. Darliber hinaus waren die
Thioatherkonzentrationen bei den MVA-Arbeitern
nach der Arbeit ausnahmslos héher als in der
Kontrollgruppe. Diese Untersuchungsergebnisse
weisen der Studie zufolge darauf hin, dass MVA-
Arbeiter an ihrem Arbeitsplatz elektrophile
Verbindungen einatmen bzw. absorbieren kénnen,
die dann in den Stoffwechsel gelangen und
schlieBlich als Thioather im Urin ausgeschieden
werden.

2.1.5 Mutagene Verbindungen

Mutagene Verbindungen, auch Mutagene genannt,
besitzen die Fahigkeit, die DNA in den Kérperzellen
zu schadigen und so das Erbgut zu veréndern.
Studien haben gezeigt, dass mutagene
Verbindungen sowohl in den atmosphérischen
Emissionen aus MVAs als auch in den festen
Verbrennungsriickstdnden enthalten sind. Ma et al.
(1992) zufolge flihren mutagene Verbindungen, die
in gasformigen MVA-Emissionen, Staubteilchen und
Schlacken enthalten sind, zwangslaufig zu einer
Exposition der MVA-Arbeiter mit diesen
Verbindungen. Eine in diesem Kapitel behandelte
Studie an MVA-Arbeitern hat ergeben, dass eine
interne Exposition mit mutagenen Verbindungen am
Arbeitsplatz mdglich ist. Laborstudien haben
gezeigt, dass atmosphérische MVA-Emissionen
(z.B. Fomin und Hafner 1998, DeMarini et al. 1996)
sowie Filterasche und Schlacke (z.B. Shane et al.
1993) mutagen sind. Atmosphéarische MVA-
Emissionen bestehen aus einem komplexen
Gemisch aus organischen Chemikalien und
anderen Substanzen. Man vermutet, dass innerhalb
des organischen Anteils die Mutagenitat nur auf
eine oder einige wenige Chemikalienarten
zurlckzufiihren ist, die in diesem Gemisch
vorkommen. Unlangst wurde in einer Studie
entdeckt, dass PAHs und Nitroarene (nitro-

aromatische Kohlenwasserstoffe) entscheidend zur
Mutagenitat von MVA-Emissionen beitragen
(DeMarini et al. 1996).

Zur Untersuchung der berufsbedingten Exposition
mit Mutagenen wurde von Scarlett et al. (1990) eine
Studie durchgefihrt, bei der festgestellt wurde, ob
mutagene Verbindungen im Harn von MVA-
Arbeitern vorkommen. Die Studie ergab, dass
Angestellte einer Verbrennungsanlage fiir
Siedlungsmiill im Vergleich zu einer Kontrollgruppe
von Angestellten einer Wasseraufbereitungsanlage
eine signifikant erhéhte Haufigkeit von mutagenen
Bestandteilen im Harn aufwiesen. Anschlie3end
wurden weitere Untersuchungen an Arbeitern aus
derselben Verbrennungsanlage durchgeftihrt, um
festzustellen, ob die Menge an Mutagenen im Urin
der Arbeiter konstant erhdht oder zeitlich bedingten
Verénderungen unterworfen war (Ma et al. 1992).
Der erste in einer Reihe von Tests zeigte erneut
signifikant erhéhte Mutagenmengen im Urin der
MVA-Arbeiter im Vergleich zur Kontrollgruppe. Bei
weiteren Tests wurden jedoch geringere Mengen an
mutagenen Bestandteilen im Urin der MVA-Arbeiter
festgestellt. Die Menge an Mutagenen im Urin der
Kontrollpersonen blieb wahrenddessen konstant.
Die Autoren der Studie fiihrten als mogliche
Erklarung flr die geringeren Mutagenmengen im
Urin der MVA-Arbeiter beim zweiten und dritten Test
an, dass die Exposition mit Mutagenen in
Verbrennungsanlagen starken Schwankungen
unterliegt. Darliber hinaus kénnten die untersuchten
Arbeiter nach dem ersten Test erkannt haben, dass
sie moéglicherweise mit Giftstoffen exponiert wurden,
und so zusétzliche MaRnahmen zur
Expositionsreduktion ergriffen haben, z.B. durch das
Tragen von Schutzbekleidung und Gasmasken.
Obwohl Mutationen bei der Krebsentstehung eine
Rolle spielen, stellte die Studie fest, dass durch das
Vorhandensein von Mutagenen im Urin der MVA-
Arbeiter allein nicht auf tatsachlich stattfindende
Mutationen geschlossen werden kann. Aus diesem
Grund war es nicht méglich, aus den
Untersuchungsergebnissen dieser Studie eine
Bewertung der Krebswahrscheinlichkeit oder
anderer Gesundheitsrisiken abzuleiten, obwohl ein
direkter Zusammenhang zwischen Mutagenen und
der Entstehung von Krebs als sicher gilt.

2.2 Gesundheitliche Risiken

Studien Uber Mortalitat (Sterblichkeitsrisiko) und
Morbititat (Krankheitshdufigkeit) bei MVA-Arbeitern
sind zahlenmaRig stark begrenzt. Untersuchungen
haben eine breite Palette von gesundheitlichen
Risiken ergeben, die durch Arbeit in
Verbrennungsanlagen entstehen kénnen, wie
Herzkrankheiten, bestimmte Krebsarten und
Hyperlipidamie, Allergien und Bluthochdruck. In
einer Studie wurde bei einem stark exponierten
Arbeiter Chlorakne festgestellt, eine schwere
Hauterkrankung, die speziell mit Dioxinexposition in
Zusammenhang steht.

221  Mortalitat

Gustavsson (1989) untersuchte die Mortalitat bei
176 Arbeitern, die zwischen 1920 und 1985 ein Jahr
lang oder l&nger bei einer schwedischen
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Verbrennungsanlage fiir Siedlungsmuill beschaftigt
waren. Es stellte sich heraus, dass die
Arbeitsumwelt dieser MVA stérker kontaminiert war,
als bei einer modernen Verbrennungsanlage zu
erwarten ist. Die Untersuchungsergebnisse der
Studie ergaben eine stark erhéhte Inzidenz der
ischamischen Herzerkrankung. Berechnungen
zufolge ist diese erhdhte Krankheitshaufigkeit auf
berufsbedingte Faktoren zuriickzufiihren. Die Studie
ergab, dass die ibermafige Inzidenz dieser
Erkrankung bei Arbeitern mit einer Exposition von
mehr als 40 Jahren am hochsten (statistisch
signifikant) ist.

Dieselbe Studie stellte auch ein stark erhéhtes
Sterblichkeitsrisiko bei Lungenkrebs fest. Im
Vergleich zu den nationalen Lungenkrebsraten in
Schweden war die Wahrscheinlichkeit, an
Lungenkrebs zu sterben, bei den MVA-Arbeitern 3,5
mal so hoch. Verglichen mit den lokalen Krebsraten,
unterlagen die Arbeiter einem doppelt so hohen
Sterblichkeitsrisiko bei dieser Krankheit. Aufgrund
der geringen Probenmenge bei dieser Studie war es
nicht méglich, daraus vollwertige Schlisse
bezuglich der statistischen Signifikanz der
Lungenkrebsrate bei den Arbeitern zu ziehen (Marty
1993). Wie Gustavsson et al. (1993) betonen,
deutet die Analyse der Expositionsdauer und der
Latenzperiode jedoch darauf hin, dass es
unwahrscheinlich ist, dass die hohen
Lungenkrebsraten bei den Arbeitern auf das
Rauchen zuriickzufiihren sind. Zudem kénnten
Berechnungen aus vorangegangenen Studien
zufolge nur sehr exzessive Rauchgewohnheiten
(100%-Raucher) einen derartigen Anstieg der
Krebsraten, wie er in dieser Studie verzeichnet
wurde, verursachen. Es stellte sich heraus, dass die
Exposition der Arbeiter mit polyzyklischen
organischen Verbindungen, insbesondere PAHS,
einer der Hauptgriinde fir die Uberhéhten
Lungenkrebsraten gewesen sein kdnnte.

Dieselbe Studie ergab auch eine 1,5-fach erhdhte
Sterblichkeitswahrscheinlichkeit bei
Speiserdhrenkrebs. Im alleinigen Kontext der Studie
gab es kaum Hinweise auf eine berufsbedingte
Entstehung dieser Krebsart. Jedoch haben andere
Studien an schwedischen Arbeitern, die mit
Verbrennungsriickstdnden exponiert sind, wie z.B.
Angestellten von Gaswerken und Busdepots,
Schornsteinfegern etc., ebenfalls eine stark erhéhte
Inzidenz des Speiseréhrenkrebses ergeben. Bezieht
man die Ergebnisse dieser Studien in die
Uberlegungen mit ein, erhéht sich die
Wabhrscheinlichkeit, dass hier ein erhdhtes
Krebsrisiko bedingt durch berufsbedingte Exposition
vorliegt. Dieses erhéhte Risiko kann sicher nicht
allein auf Alkoholkonsum und Zigarettenrauchen
zurlickgefuhrt werden, die bekanntermalfien nur
kontribuierende (beitragende) Faktoren sind
(Gustavsson et al. 1993).

Im Gegensatz zu der o.a. Studie von Gustavsson
(1989) ergab eine Studie an 532 Personen, die
zwischen 1962 und 1992 bei zwei
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmull in Rom,
Italien, beschaftigt waren keine Gberhdhten
Lungenkrebsraten (Rapiti et al. 1997). Die Mortalitat

bei Lungenkrebs war im Vergleich mit der
Allgemeinbevélkerung reduziert, und das
allgemeine Sterblichkeitsrisiko bei Krebs, das alle
Krebsarten einschlief3t, war dem der
Allgemeinbevdlkerung sehr dhnlich. Es wurde
jedoch ein 2,79-fach erhéhtes Sterblichkeitsrisiko
bei Magenkrebs bei den Arbeitern festgestellt. Diese
drastisch erhdhte Mortalitat war bei Arbeitern mit
einer Latenzzeit von Uber zehn Jahren seit ihrer
Ersteinstellung signifikant. Eine erhdhte Inzidenz
von Magenkrebs ist auch bei Klarwerksarbeitern
beobachtet worden, die bis zu einem gewissen
Grad sicher dhnlichen berufsbedingten Expositionen
wie MVA-Arbeiter unterliegen; dazu zahlt das
Einatmen von fliichtigen Krankheitserregern,
bakteriellen Giften und organischen Staubteilchen.
Es gibt noch weitere kontribuierende Faktoren fir
die Entstehung von Magenkrebs, wie z.B.
Alkoholkonsum, ein unzureichender Verzehr von
Obst und Gemiise und eine niedriger Sozialstatus.
Solche Faktoren kdnnten bei dieser Studie an der
Krebsentstehung beteiligt gewesen sein und mégen
so bis zu einem gewissen Grad als Erklarung fur die
Uberhohte Inzidenz von Magenkrebs bei den
Arbeitern dienen. Die Autoren dieser Studie
gelangten zu dem Schluss, dass MVA-Arbeiter in
Zukunft anhand von epidemiologischen Studien
intensiver Uberwacht werden sollten und dass die
Rolle von Stauben und bakteriellen Toxinen bei der
Abfallwirtschaft weiteren Untersuchungen bedirfe.

222 Morbiditat

Kitamura et al. (2000) untersuchte die Morbiditat bei
94 MVA-Arbeitern, die bei einer japanischen
Verbrennungsanlage flr Siedlungsmuill beschéaftigt
gewesen waren. Die Anlage war zwischen 1988 und
1997 in Betrieb gestanden; sie wurde aufgrund
hoher Dioxinemissionen in die Luft, die zu einer
Kontaminierung des Bodens in der Umgebung der
Anlage gefiihrt hatten, stiligelegt. Bei der Studie
wurden erhéhte Dioxinwerte im Blut der Arbeiter
gefunden (13,3-805,8 ppt TEQ, Durchschnittswert
93,5 ppt TEQ (Fettbasis)) (siehe auch Kap. 2.1.1).
Bei Blutdioxinwerten tiber 100 ppt TEQ wurde ein
statistisch signifikanter Zusammenhang mit
Hyperlipidamie gefunden. Darlber hinaus ergab die
Studie einen marginalen Zusammenhang zwischen
Dioxingehalten und Allergien. Die Forscher hielten
jedoch in ihrer Studie fest, dass diese Krankheiten
von den Arbeitern selbst berichtet worden seien und
dass unter Umstanden eine Bestatigung der
jeweiligen Diagnose nétig sei, denn es war kein
Zusammenhang zwischen den Dioxingehalten und
den Plasmafettwerten ersichtlich.

Untersuchungen der Biochemie des Blutes ergaben
keine signifikanten Zusammenhange mit den
Dioxinkonzentrationen im Blut der Arbeiter; zum Teil
wurde jedoch eine verminderte Leberfunktion
festgestellt. Bei Untersuchungen des
Immunsystems wurden hingegen signifikante
Zusammenhange zwischen den Blutdioxinwerten
und der Aktivitat der natlrlichen Killerzellen (NK)
sowie der PHA-Stimulation deutlich. Dioxin war
schon vorher mit Auswirkungen auf das
Immunsystem in Zusammenhang gebracht worden,
deshalb wurde von den Forschern betont, dass eine
Follow-up-Studie nétig sei.
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In derselben Studie wurde auch das
Geschlechtsverhaltnis der Kinder der Arbeiter
untersucht. Theoretisch sollte die Anzahl ménnlicher
und weiblicher Geburten identisch sein, aber in der
Realitat Iasst sich ein geringfiigiger Uberschuss an
mannlichen Geburten verzeichnen (s. Kap. 3.2.3).
Im Rahmen dieser Studie wurden die Arbeiter je
nach Dioxinexposition in zwei verschiedene
Gruppen eingeteilt: in eine stark exponierte Gruppe
(Dioxinwerte im Blut Giber 49 ppt TEQ), und in eine
schwach exponierte Gruppe (Dioxinwerte unter 49
ppt TEQ). Zum Zeitpunkt dieser Einteilung wurden
in der schwach exponierten Gruppe 16 Jungen und
17 Madchen geboren. Im Vergleich dazu kamen in
der stark exponierten Gruppe zur selben Zeit zwei
Jungen und funf Madchen auf die Welt. Dieser
leichte Uberschuss an weiblichen Geburten in der
stark exponierten Gruppe wurde von den Forschern
jedoch nicht als statistisch signifikant erachtet.

Bresnitz et al. (1992) fUhrten eine Studie Uber die
Morbiditat bei 86 Angestellten einer
Verbrennungsanlage fir Siedlungsmdill in den USA
durch. In dieser Studie wurden verschiedene
Gesundheitsparameter untersucht. Die Arbeiter
wurden in zwei hypothetische Gruppen eingeteilt:
Die erste Gruppe bildeten jene Arbeiter, die aller
Wahrscheinlichkeit nach einer hohen Exposition an
ihrem Arbeitsplatz unterlagen; die zweite Gruppe
setzte sich aus Arbeitern mit einer mutmafRlich
niedrigen Exposition zusammen. Die
Studienergebnisse zeigten, dass ein Uberméafig
hoher Anteil an Arbeitern (31%) Anomalien des
Harns aufwies, ndmlich signifikante Proteinurie
(Eiweild im Urin). Hinsichtlich dieser Erkrankung
wurden jedoch keine Unterschiede zwischen den
beiden Expositionsgruppen deutlich. Die Pravalenz
der Hypertonie (des Bluthochdrucks) war unter den
Arbeitern ebenfalls stark ern6ht — man vermutete,
dass Hypertonie die Erklarung fir die erhéhte
Prévalenz der Proteinurie sein kdnnte.
Lungenfunktionstests an den Arbeitern ergaben,
dass die Hypertonie als Parameter durch den
konfundierenden Faktor des Rauchens nur begrenzt
brauchbar war. Bei Untersuchungen wurde auch
eine erhohte Disposition fiir periphere obstruktive
Ventilationsstérungen festgestellt; die Diagnose gilt
jedoch nicht als bestétigt. Die Gruppe mit hoher
Exposition wies im Vergleich zur anderen eine um
19% erhéhte Wahrscheinlichkeit von peripheren
obstruktiven Ventilationsstérungen auf. Bei jenen
Arbeitern, die nie geraucht hatten, wurde in der
stark exponierten Gruppe ein um 85% erhohtes
Risiko einer solchen Atemwegserkrankung
festgestellt. Die Forscher kamen in der Studie zu
dem Schluss, dass zusétzliche Studien nétig seien,
um die moglichen Gesundheitsrisiken von
Nebenprodukten, die bei der Verbrennung von
Siedlungsabfallen entstehen, zu bewerten. Zudem
wiesen die Autoren der Studie darauf hin, dass
verstarkte Bemiihungen zur Verminderung
persoénlicher Risikofaktoren und potentieller
berufsbedingter Exposition nétig seien, damit die
Morbiditat unter den MVA-Arbeitern abnimmt.

Schecter et al. (1999) fanden besonders hohe
Dioxinwerte im Blut zweier Manner, die vor
mehreren Jahren bei einer alten japanischen

Verbrennungsanlage gearbeitet hatten (s. auch
Kap. 2.1.1). Einer der Arbeiter, dessen Dioxinwerte
360 ppt TEQ betrugen, litt an Chlorakne, einer
durch Dioxinexposition verursachten
Hauterkrankung. Der andere Arbeiter, dessen
Dioxinwerte bei 278 ppt TEQ lagen, hatte keine
Chlorakne. Zum Zeitpunkt der Untersuchung
rekonvaleszierte er gerade nach zwei
Magendarmkrebs-Perioden von unbekannter
Atiologie (medizinischer Ursache).
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3. GESUNDHEITLICHE
BEEINTRACHTIGUNG DER
MVA-ANRAINER
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Hens et al. (2000) stellen fest: Die Emission von
Schadstoffen aus MVAs in Luft und Wasser ist
nichts anderes als ein Verdiinnungs- und
Verbreitungsprozess von Schadstoffen tiber Raum
und Zeit. Dies fiihrt zu einer langsamen,
sukzessiven Anreicherung der Schadstoffe in der
Nahrungskette und im menschlichen Kérper, so
dass gesundheitliche Auswirkungen oft erst nach
einer langen Latenzperiode sichtbar und messbar
werden.

3.1 Expositionsstudien

Derzeit steht nur eine begrenzte Anzahl von Studien
zur Verfigung, in denen untersucht wurde, ob
Menschen, die in der Ndhe von MVAs leben, mit
Schadstoffen exponiert sind. Zudem sind
vorhandene Studien auf die Untersuchung der
Exposition mit Dioxinen und Schwermetallen
beschrankt. Die Ergebnisse dieser Studien sind
sehr unterschiedlich. Einige Studien bestatigten
eine erhdhte Exposition unter den MVA-Anrainern,
andere wiederum lieferten keine Beweise flr eine
erhéhte Exposition.

3.1.1 Dioxine und PCBs

Drei Studien ergaben eine Erhéhung der
Dioxinwerte bei MVA-Anrainern, zwei Studien
erbrachten dagegen keinen Beweis fir eine erhéhte
Exposition. Eine weitere Studie kam zu dem
Ergebnis, dass bestimmte PCB-Kongenere im Blut
von direkt an MVAs lebenden Kindern
mdglicherweise erhéht sind.

Gonzalez et al. untersuchten die Exposition von
Menschen, die in der Nahe einer neuerrichteten
MVA in Mataré, Spanien, leben, sowohl vor als auch
zwei Jahre nach der Inbetriebnahme der Anlage. In
der Studie wurden 1995 und 1997 die
Dioxinkonzentrationen gepoolter Blutproben
gemessen; die Proben stammten von 104
Personen, die damals 0,5-1,5 km von der Anlage
entfernt lebten, sowie von 97 Personen, die in einer
Entfernung von 3,5—4,0 km lebten. 1995, vor der
Inbetriebnahme der Anlage, betrugen die
durchschnittlichen Dioxinkonzentrationen im Blut
der direkt an der Anlage und der weiter weg
lebenden Personen 13,5 ppt TEQ bzw. 13,4 ppt
TEQ. 1997, nach zweijahriger Betriebsdauer der
Anlage, waren in beiden Personengruppen die
Dioxinwerte um ca. 25%, die PCB-Werte um ca.
12% angestiegen. Die Untersuchungen wurden
wiederholt, und weitere Analysen ergaben, dass der
Dioxinanstieg in beiden Gruppen mit hoher
Wabhrscheinlichkeit nur 10-15% betrug, und nicht
25%. Der Dioxinanstieg bei den direkt an der
Anlage lebenden Personen unterschied sich nicht
von dem der weiter weg lebenden; dies flhrte die
Forscher zu der Annahme, dass der Anstieg der
Blutdioxinwerte wahrscheinlich nicht auf die
Verbrennungsanlage zuriickzufiihren sei. Laut
Studie betrugen die Schornsteinemissionen von
Dioxin 0,98-2,5 ng TEQ/m°.

In Japan wurde eine Studie in einem Gebiet nahe
an einer Verbrennungsanlage fur Siedlungsabfélle
durchgefiihrt, in dem hohe lokale

Dioxinkonzentrationen des Bodens (s. Kap. 4.2.1)
und eine ungewdhnlich hohe Krebsrate bei den
Anrainern (doppelt so hoch wie die der
Durchschnittsbevélkerung) gemessen worden
waren (Miyata et al. 1998). In der Studie wurden
Blutproben von 13 Frauen und finf Mannern
getestet, die bis zu 2 km von der MVA entfernt
lebten. Die Dioxinwerte waren bei diesen Anrainern
im Vergleich zu den in der Allgemeinbevdlkerung
gemessenen Hintergrundwerten betréachtlich erhéht.
So betrug die durchschnittliche
Blutdioxinkonzentration bei den Frauen 149 pg
TEQ/g (Fettbasis), und bei den Ménnern 81 pg
TEQ/g (Fettbasis); der Hintergrundwert der
Allgemeinbevédlkerung liegt dagegen bei 15-29 pg
TEQ/g (Fettbasis). Die Forscher kamen zu dem
Schluss, dass die erhéhte Exposition der Anrainer
eine direkte Folge des Einatmens von Dioxinen aus
Miillverbrennungsabgasen und des Verzehrs von
lokalem, mit Verbrennungsabgasen kontaminiertem
Gemdse sei.

Nach wiederholten Meldungen Uber hohe
Dioxinkonzentrationen in Kuhmilch von
Bauernhéfen in der Nahe des Chemikalien-
Unternehmens Coalite Chemicals in Derbyshire,
GrofRbritannien, wo vor 1991 eine
Verbrennungsanlage in Betrieb war (s. auch Kap.
4.2.2), wurde eine Studie iber die
Dioxinkonzentrationen im Blut von zehn Bewohnern
der Bauernhdfe durchgefiihrt (Startin et al. 1994).
Die Untersuchungsergebnisse zeigten erhdhte
Dioxinkonzentrationen im Blut aller Bewohner. Die
Blutwerte wurden mit verfligbaren Daten Uber
Dioxin-Hintergrundwerte der Allgemeinbevélkerung
in Deutschland verglichen, da kein entsprechendes
britisches Datenmaterial zur Verfiigung stand. Drei
der Bewohner hatten Dioxinwerte (49, 85 und 95 pg
TEQ/g, Fettbasis), die entweder knapp tUber den
Hintergrundwerten oder an der obersten Grenze
lagen, und bei den restlichen sieben Bewohnern
wurden Dioxinwerte gemessen (137-291 pg TEQ/g,
Fettbasis), die unverkennbar héher als die
Hintergrundwerte waren.

Holdke et al. (1998) analysierte den Gehalt an
PCBs im Blut von 384 Kindern im Alter zwischen
sieben und zehn Jahren, die in der Ndhe einer
Verbrennungsanlage fiir geféhrliche Abfalle in
Deutschland leben. Die Untersuchungsergebnisse
wurden mit denen einer Kontrollgruppe von Kindern
verglichen, die in einem Gebiet mit einer
vergleichbaren industriellen Umweltverschmutzung
leben, sowie einer zweiten Kontrollgruppe von
Kindern, die in einer Region mit einer weniger
starken industriellen Verschmutzung leben. Bei den
Kindern aus der Umgebung der
Verbrennungsanlage fiir geféhrliche Abfalle war der
Gehalt an PCB 170 und PCB 180 statistisch
signifikant héher; auch konnten in dieser Gruppe
das PCB 183 und das PCB 187 haufiger
nachgewiesen werden als in der Kontrollgruppe aus
dem Gebiet mit der geringeren industriellen
Verschmutzung. Der Studie zufolge kann die
Untersuchung zwar nur als regionaler Vergleich
dreier Gruppen gewertet werden, dessen
Auswirkungen gering sind; dennoch weisen die
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statistisch signifikanten Ergebnisse darauf hin, dass
hier eine RegelmaRigkeit vorliegt, die in Bezug auf
die untersuchten Gebiete plausibel erscheint.

Zwei weitere in Europa durchgeflihrte Studien
ergaben keinen Anstieg der Dioxinwerte bei MVA-
Anrainern. Deml et al. (1996) nahmen 1993
Blutproben von 39 Personen und Muttermilchproben
von 7 Personen, die in der Nahe einer deutschen
Verbrennungsanlage fiir Siedlungsmiill lebten. Der
Studie zufolge gab es keinen Hinweis auf erhéhte
Dioxinkonzentrationen im Blut der Anrainer. Die
Dioxinkonzentrationen im Blut (5,2—-34,5 ppt TEQ,
Fettbasis; Durchschnittswert 17,0 ppt TEQ,
Fettbasis) und in der Muttermilch (6—-19 ppt TEQ,
Fettbasis; Durchschnittswert 12,4 ppt TEQ,
Fettbasis) der Anrainer unterschieden sich nicht
signifikant von den Hintergrundwerten der
deutschen Allgemeinbevélkerung (10-48 ppt TEQ,
Fettbasis im Blut und durchschnittlich 30 ppt TEQ,
Fettbasis in der Muttermilch).

Eine Studie Uber die Exposition einer begrenzten
Zahl von Personen (flinf), die in der Néhe einer
MVA in Duiven, Holland, lebten, stellte ebenfalls
keine erhdhten Dioxinkonzentrationen im Blut der
Anrainer fest (von den Hazel und Frankort 1996).
Diese Studie wurde speziell dazu durchgefihrt, um
zu testen, ob die Anrainer erhéhte Konzentrationen
an Dioxin-Kongeneren in ihrem Kérper hatten,
bedingt durch ihre mégliche Exposition mit (vom
Wind verblasener) Filterasche aus der
Lagerungsstatte in der Nahe der MVA. Die
Dioxinkonzentrationen im Blut der Anrainer
(durchschnittlich 31,4 ppt TEQ, Fettbasis)
unterschieden sich kaum von den Werten der
Kontrollgruppe, bestehend aus flinf Personen aus
der holldndischen Allgemeinbevdélkerung
(durchschnittlich 33,8 ppt TEQ, Fettbasis). Darliber
hinaus ergab die Studie keine erhéhten
Konzentrationen eines bestimmten Dioxin-
Kongeners unter den Anrainern.

3.1.2 Schwermetalle

In der wissenschaftlichen Literatur ist nur eine
einzige Studie uber die Exposition von MVA-
Anrainern mit Schwermetallen verzeichnet. Kurttio
et al. (1998) untersuchten zwischen 1984 und 1994
Veranderungen der Quecksilberkonzentrationen im
Haar von 113 Personen, die in der Nahe einer
Verbrennungsanlage fiir gefahrliche Abfélle in
Finnland leben. Es stellte sich heraus, dass die
Quecksilberwerte der MVA-Arbeiter (s. Kap. 2.1.3)
und -Anrainer mit abnehmender Entfernung zur
MVA immer weiter anstiegen.

So betrug der Anstieg der Werte in einer Entfernung
von 1,5-2 km (stark exponierte Gruppe) 0,16 mg/kg
an, in einer Entfernung von 2,5-3,7 km (maRig
exponierte Gruppe) 0,13 mg/kg und in einer
Entfernung von ca. 5 km (schwach exponierte
Gruppe) 0,03 mg/kg. Die Untersuchungsergebnisse
deuteten darauf hin, dass die MVA hier die
wahrscheinliche Expositionsquelle war. Aller
Wabhrscheinlichkeit nach war die Exposition in erster
Linie auf das Einatmen kontaminierter Luft und
mdglicherweise auch auf die Aufnahme von
lokalem, kontaminiertem Brunnenwasser und

Gemiise zurlickzuflihren. Abschlieftend stellten die
Forscher fest, dass die allmahliche Erhéhung der
Quecksilberwerte der Anrainer im Lauf der Zeit nur
gering sei und nach derzeitigem Wissenstand kein
Gesundheitsrisiko darstelle.

313 Biomarker

Der Grund fiir die Verwendung von Biomarkern in
epidemiologischen Studien liegt darin, dass die
biologischen Auswirkungen einer toxischen
Exposition (i.e. die Biomarker) sehr friih eintreten.
Sie zeigen sich auch haufiger und sind in einer
potentiell exponierten Personengruppe leichter
nachzuweisen als Krankheiten.

Bei einer Studie an einer neuerrichteten MVA in
Spanien wurden Kinder aus der Umgebung der
Anlage mit Kindern, die auerhalb der Einflusszone
der Anlage lebten, verglichen, wobei der Gehalt an
Thioathern im Urin als Biomarker diente (Ardevol et
al. 1999). Die Verwendung von Thiodthern im Urin
als Biomarker beruht auf der Tatsache, dass beim
Abbau elektrophiler Verbindungen wie PAHs im
menschlichen Kérper als Endprodukte Thiodther
entstehen, die im Urin nachgewiesen werden
kénnen. Elektrophile Verbindungen sind i.d.R. stark
mutagen (erbgutverandernd) und karzinogen
(krebserzeugend).

In der Studie wurde innerhalb eines Jahres (1997)
untersucht, ob und wie stark MVA-Emissionen die
Konzentration an Thioathern im Urin von Kindern
zwischen sieben und zehn Jahren beeinflussen
kénnen. Untersuchungen an Kindern schlielen
andere potentielle Gesundheitsrisiken, die die
Untersuchungsergebnisse verzerren kénnen, wie
Rauchen, durch berufliche Arbeit und diverse
Lebensgewohnheiten entstehende Risiken etc. eher
aus als Untersuchungen an erwachsenen
Personen. Der Studie zufolge war der Gehalt an
Thioathern im Urin bei den Kindern aus der
Umgebung der MVA héher als bei den Kindern aus
der Kontrollgruppe, die weiter von der Anlage
entfernt lebten; das Untersuchungsergebnis war
jedoch statistisch nicht signifikant.

Dariliber hinaus ergab die Studie, dass das
Rauchen der Eltern bei beiden Gruppen zu einem
vorhersagbaren, statistisch signifikant erhéhten
Gehalt an Thioathern im kindlichen Urin fihrte.
Zudem stellte sich heraus, dass Kinder aus der
Umgebung der MVA, bei denen zu Hause beide
Eltern rauchten, einen signifikant héheren Gehalt an
Thioathern im Urin aufwiesen als Kinder aus der
Kontrollgruppe, deren Eltern ebenfalls Raucher
waren. Méglicherweise wurde dieser Effekt dadurch
erzielt, dass die Kinder aus der Umgebung der MVA
einer héheren Exposition mit Tabakrauch
unterlagen. Der Effekt kénnte jedoch auch durch die
Kombinationswirkung der Exposition mit
Tabakrauch und der Exposition mit Abgasen der
Millverbrennung entstanden sein. Was die
Exposition mit Verbrennungsabgasen betrifft, so
kénnten die héheren Thioatherkonzentrationen im
kindlichen Urin auf die Exposition mit PAHs — und
moglicherweise auch mit Dioxinen — zurlickzufiihren
sein.
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3.2 Gesundheitliche
Auswirkungen: epidemiologische
Studien

In der Mehrzahl der epidemiologischen Studien Uber
die Gesundheit von MVA-Anrainern haben sich die
Untersuchungen entweder auf die Krebshaufigkeit
oder auf Atemprobleme konzentriert. Darliber
hinaus gibt es noch einige Untersuchungen von
anderen potentiellen Auswirkungen wie z.B.
angeborenen Anomalien und Anderungen im
Geschlechtsverhaltnis. In Anbetracht dessen, dass
die Beseitigung von Abfallen in
Verbrennungsanlagen weltweit gang und gabe ist,
ist die Zahl der Studien, in denen die
gesundheitlichen Auswirkungen der
Mullverbrennung auf die Anrainer der Anlagen
untersucht werden, duf3erst gering.

3.21 Krebs

Einige der Substanzen, die Uiber die
Schornsteinabgase in die Atmosphére gelangen,
wie z.B. Kadmium, PAHs und Dioxin (TCDD),
wurden vom Internationalen
Krebsforschungszentrum (IARC) als
Humankarzinogene (krebserregend fir den
Menschen) oder wahrscheinliche/mégliche
Humankarzinogene eingestuft (McGregor et al.
1998, s. Elliot et al. 1996). Es gibt eine Reihe von
Studien Uber die Krebshaufigkeit bei
Personengruppen, die in der Nahe von MVAs oder
anderen Industrieanlagen leben. Die Mehrzahl
dieser Studien hat ergeben, dass ein
Zusammenhang zwischen erhéhten Krebsraten
(einschlieRlich Krebs im Kindesalter) und dem
Leben und Wohnen in der N&dhe von MVAs und
anderen Industrieanlagen besteht. Bei den meisten
Untersuchungen auf diesem Gebiet muss die
Exposition mit MVA-Emissionen Uber einen
Zeitraum von mehreren Jahren Gberwacht werden,
denn die Zeit, die Krebs in den meisten Fallen fir
seine Entstehung benétigt, (Latenzperiode) ist lang.

Weichteilsarkome und Non-Hodgkin-Lymphome

Eine Studie im Gebiet von Doubs, Ostfrankreich, in
der Nahe einer Verbrennungsanlage fiir
Siedlungsmdill, untersuchte die Haufigkeit von zwei
Krebsarten, ndmlich von Weichteilsarkomen
(Bindegewebskrebs) und Non-Hodgkin-Lymphomen
(Krebs des Lymphsystems) (Viel et al. 2000). Die
Studie wurde im Anschluss an einen Bericht Uber
hohe Dioxinemissionen aus der
Verbrennungsanlage durchgefiihrt. Sie ergab einen
hochgradig signifikanten Anstieg der Haufigkeit
beider Krebsarten in direkt an der MVA liegenden
Gebieten, jedoch nicht in anderen Gebieten in der
Umgebung der Anlage.

1988 verkiindete das franzésische
Umweltministerium in einer Presseaussendung,
dass bei 71 Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmdill
die Dioxinemissionen in der Luft tber 10 ng I-
TEQ/m’ liegen. Bei einer der Anlagen, Bescancon,
betrug die atmosphérische Dioxinemission laut
Studie gar 16,3 ng I-TEQ/m®. Das Gebiet im
Umkreis dieser MVA war in einem allgemeinen
Krebsregister verzeichnet, und dies bot den

Forschern die Méglichkeit, die Krebshaufigkeit in
dieser Region zu untersuchen. Fir die
Untersuchungen wurden Weichteilsarkome und
Non-Hodgkin-Lymphome ausgewahlt, denn
vorangegangene Forschungen hatten ergeben,
dass durch Dioxinbelastung die Wahrscheinlichkeit
steigt, an diesen Krebsarten zu erkranken. Die
Verbrennungsanlage stand seit 1971 in Betrieb.

Zu Untersuchungszwecken wurde das Gebiet von
Doubs in 26 Zonen (statistische Einheiten)
eingeteilt. Zwischen 1980 und 1995 wurden 110
Félle von Weichteilsarkomen und 803 Falle von
Non-Hodgkin-Lymphomen verzeichnet. Die
Untersuchungen ergaben einen statistisch
signifikanter Anstieg der Haufigkeit beider
Krebsarten in 2 der 26 Zonen, Bescangon und
Audeux; beide Gebiete befinden sich in der
geringsten Entfernung zur MVA. Es wurde eine um
44% erhdhte Inzidenz von Weichteilsarkomen und
eine um 27% erhdhte Inzidenz von Non-Hodgkin-
Lymphomen festgestellt. In den Gbrigen 24 Zonen
wurde kein weiterer Anstieg der Krebshaufigkeit
verzeichnet. Die Autoren der Studie hielten es flr
unwahrscheinlich, dass mégliche konfundierende
Faktoren wie sozio6konomischer Status und
Verstadterung die Untersuchungsergebnisse
verfalscht haben kénnten. Um sicherzugehen, dass
die geringe Entfernung zu Gesundheitszentren in
diesem Gebiet nicht als konfundierender Faktor auf
den Plan trat (d.h. die Nahe von Krankenhdusern
u.dgl. fihrt i.d.R. zu einem breiteren Zugang zu
professioneller Gesundheitsbetreuung und, in
weiterer Folge, zu haufigeren Krebsdiagnosen),
wurde in der Studie darlber hinaus auch die
Haufigkeit der Hodgkin-Krankheit als
Kontrollparameter untersucht. Die Hodgkin-
Krankheit ist eine Krebsart, die nicht mit
Dioxinexposition assoziiert ist. Die Studie ergab im
gesamten untersuchten Gebiet kein haufigeres
Auftreten von Hodgkin-Lymphomen. Somit kamen
die Forscher zu dem Ergebnis, dass die erhéhte
Haufigkeit von Weichteilsarkomen und Non-
Hodgkin-Lymphomen in der Nahe der MVA nicht auf
die Existenz des Universitatskrankenhauses im
Bescangon-Audeux-Gebiet zurlickzufiihren sei, was
verldsslichere Diagnosen dieser Krankheiten zur
Folge habe.

Abschliel3end stellten die Forscher fest, dass die
Einheitlichkeit der Untersuchungsergebnisse
(erhohte Haufigkeit von Weichteilsarkomen und
Non-Hodgkin-Lymphomen im Umkreis der
Verbrennungsanlage) bemerkenswert sei. Sie
wiesen jedoch darauf hin, dass eine erhéhte
Inzidenz von beiden Krebsarten nicht automatisch
auf Dioxinemissionen aus der MVA zuriickgefuihrt
werden dirfe — zuerst sollten die Studienergebnisse
anhand weiterer Untersuchungen bestétigt werden.
Sollten Dioxine bei der Krebsentstehung eine Rolle
spielen, misse den Forschern zufolge der
Verabreichungsweg der Exposition bestimmt
werden.

Lungenkrebs

Eine Studie in Triest, einer Industriestadt im
Nordosten ltaliens, untersuchte den Einfluss der
Luftverschmutzung, bedingt durch eine Reihe von
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Faktoren (Schiffswerft, EisengieRerei,
Verbrennungsanlage und Stadtzentrum), auf die
Entstehung von Lungenkrebs (Biggeri ef al. 1996).
Die Studie ergab sowohl bei den Anrainern der
Verbrennungsanlage als auch bei den
Bewohnern/Anrainern des Stadtzentrums eine
erhéhte Préavalenz von allen Lungenkrebsarten.

Das in dieser Studie angewandte Verfahren beruhte
auf der Identifizierung einzelner Personen, die in
diesem Gebiet an Lungenkrebs gestorben waren,
und auf der anschlieRenden Identifizierung
~.gematchter Kontrollpersonen, die zu einem
ahnlichen Zeitpunkt, jedoch nicht an Krebs oder an
einer Lungenkrankheit gestorben waren. Insgesamt
wurden 755 méannliche Personen, die zwischen
1979 und 1981 oder zwischen 1985 und 1986 an
Lungenkrebs gestorben waren, identifiziert. Diese
beiden Vergleichszeitrdume wurden gewahlt, um
eine langere Zeitspanne abdecken zu kénnen und
gleichzeitig unverhaltnismaflig hohe Kosten zu
vermeiden. Am Ende wurden die
Untersuchungsergebnisse auf konfundierende
Faktoren hin untersucht (insbesondere
Rauchgewohnheiten, Alter, Wahrscheinlichkeit einer
berufsbedingten Exposition mit Karzinogenen und
ungefdhre Konzentration an Staubteilchen in der
Luft).

Die Studie kam zu dem Ergebnis, dass die Anrainer
der Verbrennungsanlage einer statistisch signifikant
erhéhten Wahrscheinlichkeit unterliegen, an allen
Arten von Lungenkrebs zu sterben. Das
Sterblichkeitsrisiko bei Lungenkrebs ist laut Studie
bei jenen Menschen, die in einer geringen
Entfernung zur Anlage leben, 6,7 mal héher als bei
allen Ubrigen untersuchten Personen. Unabhangig
davon wurde auch das Leben und Wohnen unweit
vom Stadtzentrum mit einem héheren (2,2-fach
erhdhten) Sterblichkeitsrisiko bei Lungenkrebs in
Zusammenhang gebracht. Diese Studie bestatigte
die Ergebnisse einer vorangegangenen Studie in
Triest, bei der ebenfalls eine erhéhte
Sterblichkeitswahrscheinlichkeit bei Lungenkrebs in
der Nahe der Verbrennungsanlage festgestellt
worden war (Babone et al. 1994). Gewisse
konfundierende Faktoren wie etwa die Dauer des
Aufenthalts bei der Todesadresse (z.B.
Wohnsitzwechsel) konnten nicht ausgeschlossen
werden. Die Ergebnisse der Studie liefern den
Forschern zufolge einen weiteren Beweis dafiir,
dass Luftverschmutzung ein maRig kontribuierender
Faktor fir Lungenkrebs sei; dies stimme auch mit
der Hypothese liberein, dass das Leben und
Wohnen in der Nahe der Verbrennungsanlage und
des Stadtzentrums einen (von der Mullverbrennung)
unabhéngigen Einfluss auf die Gesundheit habe.

Kehlkopfkrebs

Ende der 80er Jahre liel} der Kommunalrat von
Lancashire, Grof3britannien, eine Untersuchung der
Krebsraten in der Umgebung einer
Verbrennungsanlage fir L6sungsmittel bei
Charnock Richard durchfiihren. Bei einer
statistischen Analyse der Ergebnisse wurde eine
signifikant erhéhte Inzidenz von Kehlkopfkrebs im
Umkreis der Verbrennungsanlage festgestellt, die
mit zunehmender Entfernung zur Anlage immer

weiter abnahm (Diggle et al. 1990). Im Anschluss an
diese Untersuchung wurde an dieser Anlage und an
neun weiteren, ahnlichen Anlagen in
GroRbritannien, die vor 1979 in Betrieb genommen
worden waren, eine weitere Studie Uber die
Inzidenz von Kehlkopfkarzinomen durchgefiihrt
(Elliot et al. 1992). Diese Studie ergab, dass
innerhalb von 10 km Entfernung zum MVA-Gelédnde
keine liberhohte Haufigkeit von Kehlkopf- und
Lungenkrebs vorliegt, wobei Lag-Periode (=
Zeitraum zwischen der Inbetriebnahme der MVA
und dem Auftreten von Krebs) von finf und zehn
Jahren verwendet wurden. Demzufolge kamen die
Forscher zu dem Schluss, dass der offensichtliche
Anstieg der Kehlkopfkrebs-Haufigkeit in Charnock
Richard, Lancashire, wahrscheinlich nicht auf die
Verbrennungsanlage zurlickzufiihren sei. Wie
jedoch die Forscher selbst einrdumten, unterlag das
in dieser Studie verwendete Datenmaterial zum Teil
erheblichen Beschrankungen. Beispielsweise ist
eine Lag-Periode von funf und zehn Jahren
angesichts der Epidemiologie von festen Tumoren
auRerst kurz. So zeigte eine Studie an Senfgas-
Arbeitern, dass die Kehlkopfkarzinome erst nach
einer Follow-up-Untersuchung mindestens zehn
Jahre nach der Ersteinstellung sichtbar wurden, und
eine weitere Studie ergab, dass eine erhdhte
Sterblichkeitswahrscheinlichkeit bei Kehlkopfkrebs
durch berufsbedingte Dioxinexposition erst nach 20
Jahren eintritt.

Eine neuere Studie Uber die Haufigkeit mehrerer
Krebsarten bei einer Gruppe von Personen, die in
der Nahe einer Verbrennungsanlage, einer
Miilldeponie und einer Olraffinerie in Rom, die seit
den friihen 60er Jahren in Betrieb stehen, ergab ein
erhohtes Sterblichkeitsrisiko bei Kehlkopfkrebs
(Michelozzi et al. 1998). Die Untersuchung wurde
aufgrund der geduferten Beflirchtung durchgefiihrt,
die durch die Industrieanlagen verursachte
Verschmutzung kénnte die Gesundheit der Anrainer
gefahrden. Bei Leber-, Lungen- und
lymphohamatopoetischen Karzinomen wurde keine
Uberhohte Inzidenz festgestellt. Es stellte sich aber
heraus, dass in Entfernungen von 0-3 und 3-8 km
zu den Industrieanlagen eine erhéhte
Wabhrscheinlichkeit von Kehlkopfkarzinomen
vorliegt; das Ergebnis war jedoch statistisch nicht
signifikant. Dennoch schlossen die Forscher einen
moglichen Zusammenhang zwischen
Industrieemissionen und Kehlkopfkarzinomen nicht
aus, denn die Studie verzeichnete bei Mannern eine
statistisch signifikant abnehmende Haufigkeit dieser
Krebsart mit zunehmender Entfernung zu den
Industriebetrieben. Fir die Forscher war dies
bemerkenswert, denn die Ergebnisse anderer
Studien Uber die Krebsh&ufigkeit in der Umgebung
dieser Anlagen sind widerspruchlich. Sie gelangten
zu dem Ergebnis, dass die
Untersuchungsergebnisse beziglich Kehlkopfkrebs
auf einer begrenzten Anzahl von Fallen beruhten
und dass weitere Studien nétig seien um
festzustellen, ob die Anwesenheit von Raffinerien
oder Verbrennungsanlagen zu einer erhdhten
Wabhrscheinlichkeit dieser Erkrankung bei Anrainern
beitragt.
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Leberkrebs und andere Krebsarten

In Grof3britannien wurde aufgrund von
Befiirchtungen, dass das Wohnen in der N&he von
MVAs gesundheitsschédlich sein kénnte, eine
Studie Uber die Krebshaufigkeit bei MVA-Anrainern
durchgefiihrt (Elliot et al. 1996). Die Untersuchung
ergab ein statistisch signifikant haufigeres Auftreten
von Leberkrebs bei den Anrainern.

Die Studie untersuchte die Krebshaufigkeit bei Gber
14 Millionen Menschen, die bis zu 7,5 km von
insgesamt 72 Verbrennungsanlagen fir
Siedlungsmull entfernt lebten. Unter Verwendung
des nationalen Krebsregistrierungssystems wurden
Daten Uber die Krebshaufigkeit der MVA-Anrainer
von 1974 bis 1978 gesammelt. Die Krebsraten der
MVA-Anrainer wurden mit denen der britischen
Allgemeinbevélkerung verglichen, um festzulegen,
ob eine Uberhdhte Anzahl von beobachteten
Krebsféllen im Vergleich zur erwartungsgemafen
Zahl von Erkrankungen vorlag. Die Ergebnisse
zeigten, dass bei Anrainern im Umkreis von 7,5 km
ein statistisch signifikanter Anstieg der Summe aller
Krebsarten sowie der Haufigkeit von Magen-,
Kolorektal-, Leber- und Lungenkarzinomen vorlag.
Die Krebshaufigkeit nahm mit zunehmender
Entfernung zu den Verbrennungsanlagen ab. Der
héchste Anstieg des Krebsrisikos wurde bei
Leberkrebs verzeichnet, bei dem in einer MVA-
Entfernung von 0-1 km im Vergleich zu den
nationalen Krebsraten ein um 37% erhéhtes
Erkrankungsrisiko vorlag. Eine weitere
Datenanalyse ergab jedoch, dass die liberhdhte
Haufigkeit der Summe aller Krebsarten sowie von
Magen- und Lungenkrebs mdéglicherweise auf den
konfundierenden Faktor der Armut zuriickzuflihren
ist. Armut ist in stark verschmutzten Regionen ein
haufig anzutreffendes Phanomen und fihrt oft zu
einer verstarkten Haufigkeit von Krankheiten. Im
Zusammenhang mit Leberkrebs wurde festgestellt,
dass Armut zumindest teilweise fir die erhéhte
Wahrscheinlichkeit dieser Erkrankung, wie sie in der
Studie beobachtet wurde, verantwortlich sein
kénnte. Zudem stellte sich heraus, dass einige
Fehldiagnosen von primarem Leberkrebs, bedingt
durch sekundéare Lebertumore (i.e. Tumore, die erst
als Folge von anderen, primdren Tumorarten
entstehen) gestellt worden waren. AbschlieRend
stellten die Forscher fest, dass weitere
Untersuchungen nétig seien, um ausfindig zu
machen, ob eine erhdhte Inzidenz von primarem
Leberkrebs in der Umgebung von MVAs vorliegt
oder nicht. In der Folge wurden weitere
Untersuchungen zu den in dieser Studie gestellten
Diagnosen von Leberkrebs durchgefiihrt (Elliot et al.
2000). Diese Untersuchungen wiesen ebenfalls auf
eine Erhéhung der Leberkrebsrate bei MVA-
Anrainern hin.

In der ersten Studie (Elliot et al. 1996) griff man auf
Daten zuriick, die in Todesurkunden verzeichnet
waren. Zur weiteren Analyse der Daten wurden in
die zweite Studie (Elliot et al. 2000) eine
Uberpriifung histologischer Dias und Berichte sowie
Patientenkarteien einbezogen, um sicherzustellen,
ob es sich bei den jeweiligen Leberkarzinomen um
primare oder sekundare Karzinome handelte. Von
den insgesamt 235 in Todesurkunden

verzeichneten Leberkrebsféllen wurden 119 Falle
(51%) Uuberprift. Primarer Leberkrebs wurde in
55%, sekundarer Krebs in 18% der Falle bestatigt.
Verwendet man diese Zahlen, um die in der ersten
Studie verzeichnete Haufigkeit von Leberkrebs neu
zu berechnen, reduziert sich die 37%ige Erh6hung
von Leberkrebs (23 Falle) in der ersten Studie auf
12,6 Falle — bzw. auf 18,8 Falle, wenn nur
eindeutige sekundare Karzinome ausgeklammert
werden. Dies bedeutet eine Erhéhung der
Leberkrebsrate um 0,53 bzw. 0,78 Krebsfalle pro
1.000.000 Einwohner pro Jahr (oder eine Erhéhung
des Leberkrebsrisikos um 20 bzw. 30% bei einer
Entfernung von bis zu 1 km von
Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmull). Die
Forscher stellten die Vermutung auf, dass die
tatsachliche Erhéhung der Krebshaufigkeit irgendwo
zwischen den beiden genannten Werten liegen
musse. Eine mdgliche, durch Armut bedingte
Konfundierung der Untersuchungsergebnisse
konnte bei dieser Studie nicht véllig ausgeschlossen
werden. AbschlieRend stellten Elliot et al. (2000)
fest: Sollte die in dieser und in der
vorangegangenen Studie festgestellte Erhéhung der
Leberkrebsraten auf das Wohnen in der Nahe von
Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmuill
zurlckzufiihren sein, dann korrelieren die
Untersuchungsergebnisse mit historischen
Expositionsmustern im Umkreis dieser Anlagen.

Krebs im Kindesalter

Unlangst wurde eine Analyse von Knox (2000)
veroffentlicht, in der Datenmaterial Gber
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmill aus der
ersten Studie von Elliot et al. (1996) (s. oben)
verwendet wurde, um festzustellen, ob in der Ndhe
von MVAs eine erhéhte Krebswahrscheinlichkeit bei
Kindern besteht. Die Studie untersuchte die
Kinderkrebsfalle 1974-1987 in der Umgebung von
70 Verbrennungsanlagen fiur Siedlungsmull, und
1953-1980 im Umkreis von 307
Verbrennungsanlagen fur Krankenhausabfall. Die
Latenzzeiten fur Krebs im Kindesalter sind kurz, und
dadurch werden die Schwierigkeiten der oft
langeren Latenzperioden bei Krebs im
Erwachsenenalter, auf die man in der Studie von
Elliot et al. (1996)4 gestofRen war, gemindert. In der
Analyse wurde ein neuentwickeltes, sensibles
Verfahren angewandt, bei dem die Entfernung der
Geburtsadresse eines jeden Kindes zur
Verbrennungsanlage, und auch die der
Todesadresse, sofern sie verschieden war,
einbezogen wurde. Anhand der fiir diese Analyse
verwendeten ,Migrationsmethode” konnte man so
die Entfernungen der MVAs zu den
Geburtsadressen der krebskranken Kinder sowie zu
den Todesadressen jener Kinder, die umgezogen
waren, vergleichen. Die Studie stellte eine erhdhte
Krebshaufigkeit bei Kindern fest, die in der Ndhe
von MVAs auf die Welt kamen.

In den Entwicklungsstadien reagiert unser Kérper im
allgemeinen besonders sensibel auf
Gifteinwirkungen. Aus diesem Grund hat die
Giftexposition des Fétus im Mutterleib und des

* In dieser Studie wurden alle Altersgruppen
untersucht (Anm. d. U.).
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Kindes in seinen friihen Entwicklungsphasen
mdglicherweise schwerwiegendere Auswirkungen
auf die Gesundheit (z.B. Krebs) als eine Exposition
in spateren Jahren. Falls die Exposition mit
toxischen Substanzen aus MVAs in den friihen
Entwicklungsphasen des Lebens mit einer erhéhten
Krebshaufigkeit verbunden ist, steht einer Studie
von Knox (2000) zufolge die Krebshaufigkeit mit der
Geburtsadresse in einem engeren Zusammenhang
als mit der Todesadresse.

Die Analyseergebnisse zeigten in der Tat eine
statistisch signifikant erhéhte Abwanderung von
Familien, deren Kinder innerhalb einer Entfernung
von 5 km zur Verbrennungsanlage auf die Welt
kamen. Folglich wurde die Exposition mit MVA-
Emissionen an der Geburtsadresse und somit in
den friihen Entwicklungsphasen des Lebens mit
einer héheren Krebswahrscheinlichkeit in
Zusammenhang gebracht als eine Exposition an der
Todesadresse bzw. in spateren Jahren. Kinder, die
in einer Entfernung von bis zu 5 km zu
Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmull auf die
Welt kamen, unterlagen einer doppelt so hohen
Wahrscheinlichkeit, an Krebs zu sterben.

Diese Ergebnisse stimmen auch mit
vorangegangenen Untersuchungen Uberein, denen
zufolge Kinder, die unweit von Krankenhausmiill-
Verbrennungsanlagen, grolen Hochtemperatur-
Verbrennungsanlagen sowie Industriebetrieben mit
VOC-Emissionen zur Welt kamen, ein erhdhtes
Krebsrisiko aufwiesen (Knox und Gilman 1998). Die
Uberhdhte Inzidenz von Leukadmien und festen
Tumoren aller Art war jener, die in der von Knox
(2000) durchgefihrten Studie Uber Krebs bei
Kindern in der Umgebung von MVAs festgestellt
wurde, sehr &hnlich. Dieses Phdnomen wurde auch
in friheren Studien Uber Kinderkrebs in der Nahe
von Industrieanlagen und die Exposition mit
prénataler medizinischer Bestrahlung beobachtet.
Solche Ergebnisse sind theoretisch fir
Wirkstoffe/Chemikalien zu erwarten, die
systematischen Zugang (i.e. Zugang Uber den
Blutkreislauf) zur DNA/RNA in allen fetalen Zellen
haben (Knox 2000).

Die von Knox und Gilman (1998) durchgefiihrte
Studie Uber die Haufigkeit von Krebs im Kindesalter
in der Nahe vieler verschiedener Industrieanlagen
ergab erhéhte Krebsraten fur Kinder, die unweit von
Krankenhausmull-Verbrennungsanlagen, anderen
Verbrennungsquellen sowie Industriebetrieben mit
VOC-Emissionen zur Welt kamen. Aus diesem
Untersuchungsergebnis schlossen die Forscher,
dass fir die vorgeburtliche (fetale) Krebsentstehung
und fur Krebsvorstufen zum Zeitpunkt der Geburt
oftmals multiple toxische Quellen verantwortlich
sind. Diese abtragliche Wirkung auf den Foétus bzw.
das Neugeborene ist wahrscheinlich auf diverse
VOCs und Verbrennungsprodukte zuriickzufiihren.
Was die Millverbrennung selbst anbelangt, so
weisen die Ubereinstimmenden
Untersuchungsergebnisse bezliglich Krebs im
Kindesalter durch Verbrennungsanlagen fir
Siedlungsmdill (Knox 2000) und
Verbrennungsanlagen fur Krankenhausabfall (Knox
und Gilman 1998) auf einen allgemeinen, direkten

Zusammenhang zwischen der Geburt in der Nahe
von MVAs und Krebs im Kindesalter hin. Knox
(2000) wies jedoch darauf hin, dass es schwierig ist
festzustellen, ob die offensichtliche Bedrohung der
Gesundheit durch Krebs in der Nahe von MVAs
auch auf andere Gesundheitsgefahren in der
unmittelbaren Umgebung zurtickzufihren ist. In
dieser Hinsicht befanden sich die ,giftigsten“ MVAs
der Studie in der Nahe von Industrieanlagen, wie sie
in vorangegangenen Studien untersucht wurden.
Aus diesem Grund lautete das allgemein
angenommene Endergebnis der Studie, dass die
erhdhte Wahrscheinlichkeit von Krebs im
Kindesalter auf das Wohnen in der Nahe von
grolRen Verbrennungsindustrien als Ganzes, zu
denen auch MVAs zéhlen, zurlickzufiihren ist (Knox
2000).

3.2.2. Atemwegserkrankungen

Verbrennungsanlagen, insbesondere Zementéfen,
setzen erhebliche Mengen an Schwefeldioxid (SOz)
und Stickstoffdioxid (NO.) frei. Man weil3, dass eine
langfristige Exposition mit diesen Substanzen
bedenkliche Auswirkungen auf die Gesundheit der
Atemwege hat (s. z.B. Ayres 1998). Auch
Staubpartikel (Feinstaub) gelangen durch
Verbrennungsanlagen in die Atmosphére. Viele
Studien haben ergeben, dass sich eine langfristige
Exposition mit Staubpartikeln ebenfalls negativ auf
die respiratorische Gesundheit und bestehende
Atemprobleme auswirken kann (s. auch Anhang A).
Trotz mdglicher gesundheitlicher Risiken durch
Substanzen, die bei der Millverbrennung frei
werden, gibt es bislang nur eine begrenzte Zahl von
epidemiologischen Studien Gber Atembeschwerden
bei Personen, die in der Nahe von MVAs leben. Von
den bisherigen Untersuchungen haben einige
Studien negative Auswirkungen auf die Gesundheit
der Atemwege ergeben, bei anderen wurden jedoch
keine solchen Beeintrachtigungen festgestellt.

Eine friihe Studie von Zmirou (1984) ergab eine
erhéhte Einnahme von Medikamenten gegen
Atemwegserkrankungen bei Bewohnern eines
franzosischen Dorfes, das sich in der Nahe einer
Verbrennungsanlage flr Siedlungsmdll befindet.
Der Studie zufolge wurden Medikamente gegen
Atemwegserkrankungen wie Bronchodilatatoren,
Expektoranzien und Hustenmedikamente bei
geringeren Entfernungen zur Verbrennungsanlage
signifikant haufiger erworben. Die Autoren der
Studie betonten, dass es nicht méglich sei, aufgrund
der Ergebnisse eine Ursache-Wirkungs-Beziehung
herzustellen, wiesen jedoch darauf hin, dass die
Beobachtungen in dieser Studie mit der Hypothese
Ubereinstimmen, dass durch die MVA-bedingte
Luftverschmutzung eine Verschlimmerung
bestehender Atemwegserkrankungen eintreten
kann (s. Marty 1993).

Bei einer gefahrlichen MVA im Westen des US-
Bundesstaates North Carolina wurde aufgrund von
Berichten Uber Krankheiten und neurologische
Symptome bei den MVA-Arbeitern eine
Untersuchung der Gesundheit von in der Nahe der
MVA lebenden Personen durchgefiihrt (ATSDR
1993). Nach Ausschaltung moglicher
konfundierender Faktoren wie Alter, Geschlecht und
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Zigarettenrauchen wurde eine signifikant erhéhte
Haufigkeit selbst berichteter
Atemwegserkrankungen festgestellt. So unterlagen
Anrainer der Anlage im Vergleich zu weiter weg
lebenden Personen einer fast neunmal so hohen
Wahrscheinlichkeit von selbst berichtetem,
wiederholtem Husten und pfeifendem Atem und
einer fast doppelt so hohen Wahrscheinlichkeit von
anderen selbst berichteten Atembeschwerden.
Daruber hinaus war bei den Anrainern die
Haufigkeit von Schmerzen in der Brust,
Koordinationsstérungen, Schwindel und
Reizerscheinungen ebenfalls signifikant erhéht.
Kein Unterschied zwischen den beiden Gruppen
wurde jedoch bei der Haufigkeit von arztlich
festgestellten Krankheiten und Spitaleinweisungen
aufgrund dieser Krankheiten festgestellt. Obwohl
eine Uberpriifung dieser Studie durch den NRC
ergab, dass darin ein Anstieg von
Atemwegserkrankungen bei MVA-Arbeitern
festgestellt wurde, gibt es gegen die Studie einige
Einwénde, die nur eine beschrénkte Interpretation
der Ergebnisse erlauben. So wurden hinsichtlich der
retrospektiven Natur der Studie (die MVA war
zwischen 1977 und 1988 in Betrieb, und die Studie
wurde erst 1991 durchgefiihrt) und hinsichtlich der
ablehnenden Haltung der Bevélkerung zur MVA
Bedenken angemeldet. Dem NRC zufolge ist die
Studie, was die Evaluierung der gesundheitlichen
Auswirkungen der Exposition mit MVA-Emissionen
betrifft, nur begrenzt brauchbar.

Bei einer Studie in Taiwan wurde die Gesundheit
der Atemwege von Kindern aus der Umgebung
einer Kabel-Wiederaufbereitungsanlage untersucht.
Die Studie ergab negative Auswirkungen auf die
Lungenfunktion, die zunachst mit der
Verbrennungsanlage in Zusammenhang gebracht
wurden (Wang et al. 1992). In der Studie wurden 86
Grundschulkinder getestet; die Ergebnisse wurden
anschlief3end mit einer Kontrollgruppe von 92
Kindern aus einer ,nicht verschmutzten“ Stadt
verglichen. Die Luftverschmutzung im MVA-Bezirk,
die anhand von SOz und NO2 gemessen wurde, war
betrachtlich héher als in der Vergleichsstadt.
Fragebdgen, die an die Kinder beider Gruppen
ausgeteilt wurden, gaben keine Unterschiede in der
Gesundheit der Atemwege zu erkennen. Jedoch
traten Anomalien im forcierten exspiratorischen
Volumen in 1 Sekunde (FEV1), einer Priifung der
Lungenfunktion, in der MVA-Gruppe signifikant
haufiger auf als in der Kontrollgruppe (17,5% versus
3,2%). Bei weiteren Untersuchungen der
Lungenfunktion an 26 Kindern aus jeder Gruppe
wurde festgestellt, dass der Provokationstest durch
Methacholine bei neun Kindern der MVA-Gruppe
und nur bei einem einzigen Kind der Kontrollgruppe
zu einem positiven Ergebnis fiihrte. Aus diesen
Untersuchungsergebnissen schlossen die Forscher,
dass der hohe Grad an Luftverschmutzung, dem die
Kinder aus der Umgebung der Verbrennungsanlage
ausgesetzt waren, mit einer negativen Auswirkung
auf die Lungenfunktion in Zusammenhang stand.
Einer Uberpriifung dieser Studie durch den NRC
(2000) zufolge scheint diese Studie zu bestétigen,
dass sich héhere Konzentrationen an
Luftschadstoffen negativ auf die Lungenfunktion von
Kindern auswirken; die Studie erlaubt laut NRC

jedoch keine Schlussfolgerungen bezliglich des
Beitrags von Verbrennungsanlagen allein (d.h. unter
Ausschluss anderer Schadstoffquellen) zu den
beobachteten gesundheitlichen Auswirkungen.

In den USA ist es gang und gébe geworden,
gefahrliche Abfalle als Teil des Brennstoffs
einzusetzen, um wahrend des Betriebs von
Zementdfen hohe Temperaturen zu erzielen. Bei
einer Studie an einer zufallig getroffenen Auswahl
von Personen, die in der Nahe der Zementofen in
Midlothian, Texas, lebten, ergab ein Vergleich mit
weiter weg lebenden Personen eine statistisch
signifikant erhéhte Haufigkeit von selbst berichteten
Atembeschwerden bei den Anrainern (Legator et al.
1998). Risikobewertungen, die auf 1997/8
aufgezeichneten Messungen von MVA-Emissionen
basieren, hatten ergeben, dass von den
Zementofen keine Gefahr fiir die menschliche
Gesundheit ausging (s. Legator et al. 1998).
Daruber hinaus stellte das Gesundheitsministerium
1992 in einer Studie fest, dass in der Region

,keine konsistenten, typischen Muster von
Krankheiten oder Symptomen zu existieren
schienen, die einen Hinweis auf ... eine
gemeinsame Quelle eines der
Gesundheitsprobleme der Testpersonen darstellen
kénnten.”

Jedoch stellte sich bei anschlieenden Analysen
beider Untersuchungen heraus, dass in der
Methodologie der Studien Fehler, Mangel und
Unzulénglichkeiten aufgetreten waren. Ab diesem
Zeitpunkt haben Legator et al. (1998)
Untersuchungen durchgefiuhrt, deren
Hauptaugenmerk darauf gerichtet war festzustellen,
ob die Exposition von Anrainern mit Schadstoffen
aus den Zementdfen zu negativen gesundheitlichen
Auswirkungen flhrt.

Eine Zufallsprobe von 58 in der Nahe der Anlagen
lebenden Personen wurde ausgewahlt und einem
Interview, basierend auf einem umfangreichen
Fragebogen tber Gesundheit, unterzogen. Die
Ergebnisse wurden mit denen einer Kontrollgruppe
von 54 Personen verglichen, die in einer gréf3eren
Entfernung zu den Anlagen lebten. Die Studie
ergab, dass kein Bereich der Gesundheit signifikant
beeintrachtigt schien, mit Ausnahme der
respiratorischen Gesundheit. In der
Personengruppe in der N&he der
Verbrennungsanlagen wurden signifikant héhere
Haufigkeiten von Atemwegserkrankungen (p =
0,002) als in der Kontrollgruppe festgestellt. Mit
Ausnahme der Lungenentziindung wiesen alle im
Fragebogen verzeichneten
Atemwegserkrankungen, einschlief3lich
Lungenkrankheiten, pfeifender Atmung,
Emphysemen, Reizhusten und Bronchitis, eine
erhohte Haufigkeit auf. Diese Studie unterlag keinen
der Beschrénkungen, die Untersuchungen dieser
Art leicht beeintrachtigen kénnen, wie bei der
Fragebogenuntersuchung auftretende Fehler.
Zudem waren die Personen aus der Kontrollgruppe
alter als die Anrainer der Verbrennungsanlagen,
und da altere Personen sensibler auf
Chemikalieneinwirkung reagieren, ist es gut
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mdglich, dass die Auswirkungen auf die exponierte
Personengruppe unterschatzt wurden.
AbschlielRend stellten die Forscher fest, dass sich
die Studienergebnisse der wachsenden Information
darlber anschliel3en, dass Menschen, die unter
MVA-bedingter Luftverschmutzung leiden, einer
erhéhten Haufigkeit von Atemwegserkrankungen
unterliegen.

Gray et al. (1994) fuhrten eine Studie Uber die
Haufigkeit von Asthma in zwei Gruppen von Kindern
durch, die in der Nahe von Verbrennungsanlagen
fur Klarschlamm in Sydney, Australien leben. Die
Atemwegserkrankungen wurden anhand von
Fragebdgen und verschiedenen physiologischen
Tests, einschlieBlich Lungenfunktionstests,
untersucht. Bei Vergleichen der
Untersuchungsergebnisse mit einer Kontrollgruppe
von Kindern, die in einem anderen Gebiet Sydneys
leben, wurden keine negativen Auswirkungen auf
Haufigkeit und Schwere des Asthmas bei den
betroffenen Kinder festgestellt. Dartiber hinaus
waren auch keine Unterschiede in der
Lungenfunktion ersichtlich. Messungen der
Konzentration an Schwefeloxiden (SOx),
Stickoxiden (NOx), Schwefelwasserstoff (H2S), Ozon
(O3) und Staubteilchen ergaben keine statistisch
signifikanten Unterschiede zwischen dem MVA-
Gebiet und den zum Vergleich herangezogenen
Gebieten. Die Forscher kamen in der Studie zu dem
Schluss, dass Emissionen aus Hochtemperatur-
Verbrennungsanlagen fur Klarschlamm offenbar
keine negativen Auswirkungen auf Haufigkeit und
Schwere von Kinderasthma haben.

Eine US-Studie ergab keine signifikanten
Unterschiede in der Héhe der partikelférmigen
Luftverschmutzung bzw. in der Gesundheit der
Atemwege bei Personengruppen, die von 1992 bis
1994 in der Nahe von drei MVAs lebten (Shy et al.
1995). Die Untersuchung wurde in North Carolina,
USA durchgefiihrt, in drei Gemeinden, die sich bei
einer Verbrennungsanlage fir Siedlungsmiuill,
gefahrliche Abfalle bzw. Krankenhausmiill befinden,
und in drei Kontrollgemeinden, die in einer
Entfernung von ber 3 km (gegen den Wind) zu den
Verbrennungsanlagen liegen. In der Studie wurden
gleichzeitig die Luftqualitat in den Gemeinden und
die Auswirkungen der Emissionen auf die
Atemwege der betroffenen Personen tUberwacht.

Insgesamt nahmen 6963 Personen an einer
Telefonumfrage liber Atemwegserkrankungen tber
einen Zeitraum von drei Jahren teil, und 100-144
Personen pro Gemeinde beteiligten sich jahrlich an
Lungenfunktionstests. Shy et al. (1995) berichteten
Uber die Ergebnisse des ersten Jahres der
dreijdhrigen Studie. In der Studie wurden keine
signifikanten Unterschiede in der Konzentration der
PM10 - so heiRen die héchstens 10 Mikrometer
(um) oder einen Hunderstel Millimeter kleinen
Staubpartikel —in den MVA- und den
Kontrollgemeinden nachgewiesen. Berechnungen
zufolge trugen die Verbrennungsanlagen zu weniger
als 3% der in den Gemeinden gemessenen
Staubkonzentrationen bei; der Rest stammte von
anderen Quellen in der Umgebung der Gemeinden.
Jedoch wurden immer dann, wenn der Wind aus der

Richtung der Verbrennungsanlagen fir
medizinische Abfélle und Siedlungsmiill kam,
héhere Konzentrationen an Zink-, Blei- und
Chlorstaub gemessen. Flhrt ein chemischer
Bestandteil von MVA-Emissionen zu
Atemproblemen bei der exponierten
Personengruppe, so kdnnen laut Studie
Standardmessungen der Luftverschmutzung die
jeweiligen Unterschiede in der Exposition der
Personen nicht immer nachweisen.

Was die in dieser Studie untersuchten
Atemwegserkrankungen betrifft, so wurde zwischen
den MVA- und den zum Vergleich herangezogenen
Gemeinden kein signifikanter Unterschied in den
Atemproblemen verzeichnet, die mittels
Telefonumfrage untersucht worden waren. Zudem
ergaben die Lungenfunktionstests fir 1992/1993,
einschlieBlich einer darauffolgenden Tiefenanalyse
der Lungenfunktion (Lee und Shy 1999), keinen
Zusammenhang zwischen den Konzentrationen an
PM10-Staub in den Gemeinden und der
Lungenfunktion der Bewohner. Dariliber hinaus
wurden bei den MVA- und den Kontrollgemeinden
keine Unterschiede in der Lungenfunktion
ersichtlich. Dies steht im Widerspruch zu
vorangegangenen Studien, in denen eine erhéhte
Inzidenz von Atemwegserkrankungen in
Zusammenhang mit erhéhten PM10-
Konzentrationen festgestellt worden ist (s. Anhang
A). Die abweichenden Ergebnisse dieser Studie
mogen darauf zurtickzufiihren sein, dass die
Staubkonzentrationen im Vergleich zu denen
friherer Studien relativ gering waren und daher
Auswirkungen auf die Lungenfunktion nicht
nachgewiesen werden konnten, auch wenn sie
existierten (Shy et al. 1995).

In o.a. Studie (Shy et al. 1995) wurde, wie bereits
erwahnt, kein Zusammenhang zwischen der
geringen Entfernung zu drei bestimmten
Verbrennungsanlagen und einer Zunahme an
akuten oder chronischen Atemwegserkrankungen
festgestellt; die Forscher wiesen jedoch
nachdriicklich darauf hin, das die Studie einigen
Beschrankungen unterworfen war. So gab es z.B. in
den zum Vergleich herangezogenen Gemeinden
mehr Raucher, und auch Kerosinéfen wurden dort
haufiger zum Heizen verwendet als in den
exponierten Gemeinden. Dies mag zu einer
Unterschatzung leichter bis mittelschwerer
Atemwegserkrankungen bei den MVA-Gemeinden
geflihrt haben. Eine weitere Schwierigkeit lag in der
u.U. signifikanten Fehleinschatzung der Exposition
mit den Schadstoffen aus den
Verbrennungsanlagen, denn je nach
vorherrschender Windrichtung kann die
Schadstoffkonzentration in den einzelnen
Gemeindegebieten grofle Unterschiede aufweisen.
Den Forschern zufolge kann dies u.U. auch zu dem
theoretischen Ergebnis eines Null-Effekts auf die
Gesundheit der Atemwege fiihren. Zudem ergab
eine weitere Analyse der Ergebnisse der
Lungenfunktionstests durch Lee und Shy (1999),
dass die Studie durch fehlende Information tber
individuelle Schadstoffexpositionen beeintrachtigt
war. AbschlieRend stellten die Autoren fest, dass
der fehlende Zusammenhang zwischen PM10-
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Staub und Atemwegserkrankungen vorsichtig
interpretiert werden miisse, denn eine
Expositionsbewertung, die auf der Uberwachung
der Umgebungsluft basiere, fiihre leicht zu einer
Fehleinschatzung der H6he der jeweiligen
Exposition.

3.2.3. Geschlechtsverhaltnis

Beim Menschen sollte das Verhéltnis zwischen
mannlichen und weiblichen Geburten theoretisch
1:1 betragen. Aber in der Realitat gibt es einen
leichten Uberschuss an mannlichen Geburten. Dies
mag auf eine Reihe verschiedener Faktoren — z.B.
Alter der Eltern und Zeitpunkt der Befruchtung
innerhalb des Menstruationszyklus —
zurlckzufiihren sein (Méller 1996).

Es hat sich herausgestellt, dass das
Geschlechtsverhaltnis je nach Land ein wenig
variiert. Anomale Geschlechtsverhaltnisse sind mit
bestimmten berufsbedingten Faktoren in
Zusammenhang gebracht worden; so z.B. wurde bei
Steuerexperten und Wirtschaftsprufern ein
Uberschuss an mannlichen Geburten, bei
Bibliothekaren und Mengenpriifern ein Uberschuss
an weiblichen Geburten verzeichnet (s. Williams et
al. 1992). Bis heute steht nicht fest, welche
Mechanismen das Geschlechtsverhéltnis
bestimmen; ein gewisser hormoneller Einfluss spielt
dabei aber sicher eine Rolle.

Jiingste Forschungen haben eine Abnahme
mannlicher Geburten in der Allgemeinbevélkerung
Danemarks, Hollands, Kanadas und der USA sowie
bei Sdgewerkarbeitern, die mit dioxinverseuchtem
Trichlorphenat exponiert sind, ergeben. Es wurde
die Hypothese aufgestellt, dass diese Anderung im
Geschlechtsverhaltnis auf eine Exposition mit
chemischen Schadstoffen zurlickzufiihren sein
kénnte. Studien an Personengruppen, die einer
Dioxinexposition unterlagen, liefern einige
Anhaltspunkte dafir. So wurde z.B. in einer Studie
im italienischen Industrievorort Seveso, wo 1976
durch einen Unfall in einer Fabrik, die chemische
Pflanzengifte erzeugte, hohe Dosen an Dioxin
(TCDD) freigesetzt wurden, das
Geschlechtsverhaltnis der Einwohner untersucht
(Mocarelli et al. 2000). Personen, die zum Zeitpunkt
des Unfalls entweder als Kind oder als Erwachsener
exponiert waren und spéater eigene Kinder hatten,
wurden in die Studie einbezogen. Die Exposition
dieser Personen wurde durch die Analyse von
Blutproben bewertet, die zum Zeitpunkt des Unfalls
genommen und anschlief3end tiefgekihlt gelagert
worden waren. Die Untersuchungsergebnisse
zeigten, dass erhéhte Dioxinwerte im Blut der Vater
die Wahrscheinlichkeit erhéhen, dass weibliche
Kinder gezeugt werden. Die Dioxinkonzentrationen
im Blut der Véater waren zum Zeitpunkt des Unfalls
ca. 20 Mal so hoch wie die derzeit geschétzte
Durchschnittskonzentration an TCDD bei
Einwohnern von Industriestaaten; allerdings sanken
die Werte in einigen Fallen nach der Zeugung der
Kinder wieder. Aus der Studie ging hervor, dass die
Exposition von Mannern mit TCDD vor und wahrend
der Pubertét mit der Auswirkung verbunden ist,
dass mehr M&dchen gezeugt werden. Dies weist
darauf hin, dass Manner in der Zeit vor und

wahrend der Pubertdt wahrscheinlich sehr sensibel
auf die Gifteinwirkung von Dioxinen reagieren.
Manner, die zum Zeitpunkt der Exposition bereits
erwachsen waren, waren ebenfalls betroffen.
Insgesamt ging aus der Studie hervor, dass die
Exposition von Mannern mit TCDD mit einer
Abnahme des Verhéltnisses an
mannlichen/weiblichen Nachkommen in
Zusammenhang steht, die jahrelang anhalt.

In einer Studie wurde das Geschlechtsverhaltnis
von Personengruppen aus der Umgebung von
MVAs analysiert. Untersucht wurden die Anrainer
zweier Verbrennungsanlagen in Schottland,
GroRbritannien (Williams et al. 1992). Zu
Untersuchungszwecken wurde das Gebiet
hypothetisch (i.e. nach den Postleitzahlen) in 16
verschiedene Bezirke aufgeteilt, einschlieRlich
sechs Bezirken, die sich in einer grolReren
Entfernung zu den Anlagen befanden und bei der
Analyse der Ergebnisse zum Vergleich
herangezogen wurden. Zwischen der potentiell
exponierten Region (bestehend aus drei Bezirken)
und dem Kontrollgebiet wurden hinsichtlich des
Geschlechtsverhaltnisses der neugeborenen Kinder
der Anrainer keine Unterschiede festgestellt. Als
man jedoch die Gebiete einzeln untersuchte, wies
die Region, bei der man die héchste Exposition mit
Luftschadstoffen aus MVAs verzeichnet hatte, einen
statistisch signifikanten Uberschuss an weiblichen
Geburten auf. Ein weiterer, als potentiell hochgradig
exponiert eingestufter Bezirk verzeichnete ebenfalls
einen Uberschuss an weiblichen Geburten; bei
einem weiteren Bezirk wurde eine Zunahme
mannlicher Nachkommen registriert. Die zuletzt
erwdhnten Anomalien im Geschlechtsverhaltnis sind
jedoch statistisch nicht signifikant. Den Autoren der
Studie zufolge kdnnten MVA-Emissionen wie
polychlorierte Kohlenwasserstoffe, Dioxine, und,
wenn vorhanden, Pestizide der Grund fiir diese
Anomalien sein. Die Forscher hielten jedoch fest,
dass es aufgrund dieser einen Studie allein nicht
mdglich sei, den Anstieg weiblicher Geburten auf
Abgase der Millverbrennung zuriickzufiihren, und
meinten abschliefend, dass weitere
Untersuchungen nétig seien.

3.2.4. Angeborene Anomalien

Untersuchungen an Bevélkerungsgruppen aus der
Umgebung von MVAs haben eine erhéhte Inzidenz
von angeborenen Anomalien ergeben. Eine Studie
in Amsterdam verzeichnete eine erhéhte Anzahl von
Gesichtsspalten und anderen Spaltbildungen in
einer Gruppe von Personen, die im Umkreis eines
MVA-Gelandes lebten, das fiir die offene
Verbrennung von Chemikalien verwendet wurde.
Eine weitere Studie, die in der Ndhe einer
belgischen MVA durchgefiihrt wurde, ergab eine
erhohte Haufigkeit von angeborenen Anomalien. Bei
Untersuchungen Uber angeborene Fehlbildungen
der Augen konnte keine erhéhte Haufigkeit in der
N&he von MVAs festgestellt werden.

Zwischen 1961 und 1969 wurden in einer schlecht
kontrollierten MVA in Zeeburg, Amsterdam,
chemische Abfélle offen verbrannt. Unlangst ergab
eine Analyse von Daten der Region einen
dramatischen Anstieg der Haufigkeit von
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Gesichtsspalten bei Babys, die nach Beginn dieser
offenen Verbrennungen zur Welt gekommen waren
(ten Tusscher et al. 2000). Im Vergleich dazu wurde
im selben Zeitraum keine erhéhte Haufigkeit von
Gesichtsspalten bei Neugeborenen aus einem
anderen, nicht von der offenen Mullverbrennung
betroffenen Gebiet verzeichnet. So betrug die
durchschnittliche Inzidenz von Gesichtsspalten in
Zeeburg zwischen 1961 und 1969 2,5 pro 1000
Geburten, verglichen mit einer Haufigkeit von 1,2
pro 1000 Geburten im nicht betroffenen Gebiet. In
den Jahren 1963 und 1964 belief sich die Inzidenz
von angeborenen Anomalien in Zeeburg sogar auf
5,1 bzw. 7,1 pro 1000 Geburten. Das Ergebnis flr
1963/4 unterschied sich statistisch signifikant vom
Gebiet, das zum Vergleich herangezogen wurde.

Es stellte sich heraus, dass viele Frauen, die Kinder
mit Gesichtsspalten zur Welt brachten, in einem
Gebiet wohnten, in das durch den Wind besonders
viele Schadstoffe aus der Millverbrennung
verfrachtet werden. Man weil3, dass
Chemikalienexposition eine Ursache flr
Gesichtsspalten sein kann, und den Autoren der
Studie zufolge ist Dioxin (TCDD) eine bekannte
Ursache flir Gaumenspalten bei Mdusen. Obwohl in
diesem Fall kein Beweis flir eine Ursache-Wirkungs-
Beziehung erbracht werden konnte, hielten die
Forscher fest, dass ein Zusammenhang zwischen
der offenen Chemikalienverbrennung und der
erhéhten Inzidenz von Gesichtsspalten in Zeeburg,
Amsterdam, zwischen 1960 und 1969 sehr
wahrscheinlich sei. Darliber hinaus kam von den in
Zeeburg geborenen Babys mit anderen
Spaltbildungen die Mehrzahl ebenfalls in dem
Gebiet zur Welt, in das besonders viele MVA-
Schadstoffe verfrachtet werden. Zu den anderen
Anomalien, die beobachtet wurden, zahlen
Missbildungen des Zentralnervensystems (v.a.
Spina bifida = Spaltbildung der Wirbelsaule) und der
Genitalien (v.a. Hypospadie = untere
Harnréhrenspalte).

Bei den Einwohnern des Neerlands in der
Umgebung von Wilrijk, Belgien, wurde eine stark
erhohte Haufigkeit von angeborenen Anomalien
verzeichnet. Dies fuhrte zu Aufruhr und Protest in
der Gemeinde. Die Ortschaft liegt zwischen zwei
Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmiill, die eine ist
1200 m, die andere 800 m entfernt.
Vorangegangene Forschungen hatten gezeigt, dass
das Gebiet um Wilrijk zu den Regionen Flanderns
mit der hdchsten Konzentration an
Dioxinablagerungen zahlt. Dies ist auf die
Verbrennung von Siedlungsabfallen zwischen 1980
und 1996 zurtickzufihren. Die Besorgnis der
Bewohner von Neerland tber den starken Anstieg
der angeborenen Missbildungen fiihrte dazu, dass
seitens der Regierung zwei Gesundheitsstudien
angeordnet wurden. Diese wurden 1997/98
durchgefiihrt. In der ersten (Verschaeve und
Schoeters 1998) wurden Chromosomenschaden in
bestimmten Blutzellen (peripheren Lymphozyten)
untersucht, in der zweiten (Aelvo et al. 1998) stand
die Gesundheit der Kinder im Mittelpunkt. Van
Larebeke (2000) Uberprifte kirzlich diese Studien.

In der ersten Studie wurden 24 Kinder aus Neerland
mit einer Kontrollgruppe von 20 Kindern aus einem
andern Gemeindebezirk in der Provinz Antwerpen
verglichen. In der Studie wurden zwischen den
beiden Gruppen keine Unterschiede, was Schaden
an den Chromosomen betrifft, nachgewiesen. Van
Larebeke (2000) wies jedoch darauf hin, dass
genetische Auswirkungen, wenn vorhanden, sehr
schwach sein kdnnen. Der Studie fehlte es an der
statistischen Sensitivitat, die nétig ist, um solche
geringfiigigen Auswirkungen nachweisen zu
kénnen. Demzufolge besteht theoretisch die
Méglichkeit, dass solche Auswirkungen vorhanden,
jedoch im Rahmen dieser Studie nicht messbar
waren. Wenn vorhanden, kénnen sich genetische
Effekte dieser Art aullerst bedenklich auf die
Gesundheit auswirken.

In der zweiten Studie wurden die gesundheitlichen
Probleme der Kinder von Neerland untersucht. Die
Studie ergab im Vergleich zur Inzidenz von
angeborenen Missbildungen in der belgischen
Gesamtbevdlkerung einen Anstieg von
angeborenen Anomalien bei Babys aus Neerland.
Die Wahrscheinlichkeit, ein Kind mit angeborenen
Fehlbildungen zur Welt zu bringen, war bei Frauen
aus Neerland 1,26 Mal hoher als bei allen tbrigen
flamischen Frauen. Ferner verzeichnete man eine
erhdhte Inzidenz an angeborenen Missbildungen
bei Neugeborenen aus Neerland im Vergleich zu
Babys, die in denselben Krankenh&usern geboren
sind, deren Familien aber in anderen Gemeinden
wohnen. Die erhdhte Wahrscheinlichkeit, ein Baby
mit Missbildungen zu bekommen, schien sich auf
jene Kinder zu beschranken, deren Eltern fiir lange
Zeit in Neerland gelebt hatten.

Neben den angeborenen Anomalien wurden in der
zweiten Studie auch die Leistungen und die
Gesundheit von Kindern aus Neerland im Vergleich
zu anderen Kindern aus einer nahegelegenen
Gemeinde sowie flamischen Kindern im
allgemeinen untersucht. Im Schulversagen waren
keine Unterschiede ersichtlich. Die Haufigkeit von
Allergien und wiederholten Schnupfenepisoden war
jedoch bei Kindern aus Neerland in der 3. Klasse
Vorschule signifikant erhéht; auch klagten diese
Kinder haufiger Uber allgemeine gesundheitliche
Beschwerden. Bei Kindern im Alter von neun Jahren
wurde ein signifikanter Anstieg von Allergien und
der Einnahme von Medikamenten verzeichnet. Die
Medikamenteneinnahme gilt als indirekter MaRstab
flr Gesundheitsschaden, die durch
Umweltschadstoffe entstanden sind.

Van Larebeke (2000) stellte bei der Uberpriifung der
Studien fest, dass bei einer detaillierteren
Tiefenanalyse des Gesundheitszustandes der
Kinder aus Neerland andere gesundheitliche
Beeintrachtigungen zum Vorschein kommen
kénnten, die méglicherweise auf
Schadstoffexposition zurlickzufiihren sind. So
fehlten in der Studie Daten Uber die individuelle
Exposition, die anhand der Dioxinkonzentration im
Blut ermittelt wird, sowie Daten Uber friihe
(prasymptomatische) biologische Effekte. Die
vorliegenden Ergebnisse liefern den Experten
zufolge genligend Hinweise auf eine
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gesundheitliche Beeintrachtigung durch
Schadstoffexposition, so dass gewahrleistet ist,
dass bei weiteren Studien eine solche
Tiefenanalyse in die Untersuchungen einbezogen
wird. Beide Verbrennungsanlagen wurden im
November 1997 stillgelegt, da die
Emissionsgrenzwerte fiir Dioxin Gberschritten
worden waren und demzufolge eine Gefahrdung der
6ffentlichen Gesundheit vorlag (Nouwen et al.

1999).

In einer Abhandlung Gber Millverbrennung und
Gesundheit erértern Gatrell und Lovett (1989) die
Untersuchungsergebnisse bezliglich angeborener
Fehlbildungen der Augen bei Kindern, die in der
Néhe von MVAs zur Welt kamen. Britischen
Zeitungsmeldungen zufolge wiesen Kinder, die in
der Nahe zweier (im Besitz des Rechem-Konzerns
stehender) Verbrennungsanlagen fiir chemische
Abfélle in Schottland, GroRbritannien, geboren
worden waren, angeborene Missbildungen der
Augen auf. Jedoch lieferten von der Regierung in
Auftrag gegebene Studien keinen Beweis fiir ein
haufigeres Auftreten von Fehlbildungen der Augen
bei Kindern, die in der Néhe dieser Anlagen oder
nahe einer anderer Rechem-Verbrennungsanlage
fir chemische Abfélle in Wales zur Welt gekommen
waren. Diese Studien wurden jedoch hinsichtlich
ihrer Genauigkeit in Frage gestellt, denn die
Sammlung der Daten iber die Missbildungen
basierte eher auf einem freiwilligen als einem
obligatorischen Notifizierungssystem, und somit
besteht die Mdglichkeit, dass einige der ,echten”
Falle gar nicht einbezogen worden waren. In
weiteren Forschungsarbeiten zu diesem Thema
untersuchten Gatrell und Lovett (1989), ob es in
verschiedenen Gebieten Englands und Wales' in
der Nahe von MVAs Hinweise auf eine erhéhte
Inzidenz von Missbildungen der Augen gibt — es
wurden jedoch keine solchen Anhaltspunkte
gefunden. Auch in dieser Studie beschrankte man
sich auf die Datenbasis von tatsachlich registrierten
Missbildungen der Augen.

3.2.5 Mehrlingsschwangerschaft

In der wissenschaftlichen Literatur gibt es bezuglich
eines mdéglichen Anstiegs von
Mehrlingsschwangerschaften in der Nahe von
MVAs sehr widerspriichliche Studienergebnisse.
Nach anekdotischen Berichten Uber ein haufigeres
Auftreten von Zwillingsgeburten bei Rindern in der
Umgebung zweier Verbrennungsanlagen in
Schottland, GroRbritannien, wurden zwischen 1976
und 1983 in einer ersten Studie (Lloyd et al. 1988)
die Zwillingsraten beim Menschen im Umkreis
dieser Verbrennungsanlagen untersucht. Der Studie
zufolge wurden in den Jahren 1980-1983 die
héchsten Zwillingsraten in jenen Gebieten
verzeichnet, von denen man annimmt, dass sie am
starksten mit MVA-Emissionen exponiert waren. Die
Haufigkeit von Zwillingsgeburten war 1980
statistisch signifikant. In den Jahren 1976-1979
wurden vergleichsweise hohe Raten auch in
Gebieten beobachtet, die als weniger exponiert
galten. Eine Analyse der Studienergebnisse machte
deutlich, dass das haufigere Auftreten von
Zwillingsgeburten in bestimmten Gebieten in den
spéaten 70er und friihen 80er Jahren evident wurde.

Wahrend der spéaten 70er und friihen 80er Jahre
stieg die Zwillingsrate auch bei den Rindern der
Region dramatisch an. Lloyd et al. (1988) zufolge
deckt sich die erhéhte Haufigkeit von
Zwillingsgeburten bei MVA-Anrainern und Rindern
aus der Umgebung mit der Hypothese, dass
Luftschadstoffe Einfluss auf die Geburtenstatistik
von Mensch und Tier nehmen kénnen. Jedoch
konnten nicht alle konfundierenden Faktoren
ausgeschlossen werden, und was die
Studienergebnisse betrifft, so ware es den
Forschern zufolge verfriiht, einen kausalen
Zusammenhang zwischen MVA-Emissionen und
Zwillingsgeburten herzustellen.

Neben den erhéhten Zwillingsraten bei ihrem Vieh
hatten Landwirte der Region auch tber andere
Auswirkungen, wie z.B. ein haufigeres Auftreten von
Anomalien, Totgeburten und plétzlichem Tod,
berichtet. Eine daraufhin durchgefiihrte Studie
(Lenihan Inquiry Report) zeigte jedoch keinen
nachweisbaren Zusammenhang zwischen MVA-
Emissionen und diesen Erscheinungen (zitiert in
Petts 1992, Gatrell und Lovett 1989).

Van Larebeke (2000) stellte fest, dass den Daten
einer belgischen Studie Gber Mullverbrennung und
Gesundheit (s. Kap. 4.2.5) zufolge bei einer Gruppe
von Personen, die direkt an zwei
Verbrennungsanlagen flr Siedlungsmiill leben, eine
statistisch signifikant (2,6-fach) erhéhte
Wabhrscheinlichkeit von
Mehrlingsschwangerschaften bestehe. In einer
anderen Studie gaben die Daten Uber
Zwillingsgeburten in Schweden zwischen 1973 und
1990 jedoch keinen Hinweis darauf, dass in der
Nahe von MVAs haufiger Zwillinge zur Welt
kommen (Rydhstroem 1998). In der Studie wurde
ein Verfahren angewandt, anhand dessen die
Zahlen von Zwillingsgeburten vor und nach der
Inbetriebnahme einer MVA miteinander verglichen
werden konnten.

3.2.6 Hormonwirkungen

Eine Studie verglich die Schilddrisenhormone im
Blut von Kindern, die in industriell/landwirtschaftlich
gepragten Gemeinden in der Umgebung der
deutschen Bleibesheim-Verbrennungsanlage leben,
mit denen von Kindern aus einem
industriell/landwirtschaftlich gepragten Gebiet ohne
MVA sowie mit denen einer Kontrollgruppe von
Kindern aus einem anderen Gebiet (Osius &
Karmaus, 1998). In der MVA durften PCB-
kontaminierte Stoffe verbrannt werden (Osius et al.
1999). In der Anfangsstudie von 1998 wurden die
Schilddrusenhormone (freies Thyroxin und freies
Trijodthyronin) in Blutproben von 671 Kindern im
Alter von 7-10 Jahren gemessen. Die im Blutserum
nachgewiesene Konzentration an freiem Thyroxin
(FT4) und, in einem geringeren Ausmalf, freiem
Trijodthyronin (FT4) war bei den Kindern aus dem
Gebiet mit der MVA statistisch signifikant niedriger.
In dieser Gruppe wurden auch haufiger FT3-Werte
registriert, die unter dem normalen Durchschnitt
lagen. Die Durchschnittswerte von Thyrotrophin
(thyroid stimulating hormone, TSH) der einzelnen
Gruppen unterschieden sich jedoch nur geringfligig
voneinander. Den Autoren zufolge deuten die
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Studienergebnisse unter Berlicksichtung der
Ergebnisse der Studie von Holdke et al. (1998) (s.
Kap. 3.1.1) darauf hin, dass die Kinder, die im
untersuchten Gebiet mit den Giftstoffen aus der
Mullverbrennung exponiert waren, niedrigere
Konzentrationen an freien Schilddriisenhormonen
im Blut aufwiesen. In der spateren, 1999
durchgefiihrten Studie versuchten die Forscher, den
Schadstoffgehalt im Blut mit dem hochkomplexen
Schilddriisenhormon-System, welches die
Entwicklung der Gehirnfunktion und des
Zellwachstums reguliert, in Zusammenhang zu
bringen. Es stellte sich heraus, dass erhéhte
Konzentrationen des mono-ortho-substituierten
PCB-Kongeners 118 im Blut statistisch signifikant
mit erhéhten TSH-Werten assoziiert waren. Erhéhte
Werte der PCB-Kongenere 138, 153, 180, 183 und
187 korrelierten mit reduzierten FT3-Werten im Blut.
Kein Zusammenhang konnte zwischen PCB-
Kongeneren und FT4 hergestellt werden, obwonhl
erhdhte Kadmiumkonzentrationen im Blut mit
erhdéhten TSH-Werten und gesunkenen FT4-Werten
assoziiert waren. Den Autoren zufolge bestéarkt die
Studie die Hypothese, dass Kadmium und PCBs
sich auf die Konzentration der
Schilddriisenhormone nachteilig auswirken, d.h.
diese senken kénnen. Angesichts der Bedeutung
des Schilddriisenhormon-Systems fiir das
Wachstum und die Entwicklung von Kindern
empfahlen die Forscher, die Auswirkungen dieser
Schadstoffe auf die Schilddriisenhormone in
verschiedenen Altersstufen anhand weiterer Studien
zu untersuchen und die neurologische Entwicklung
in diese Studien einzubeziehen.

3.3 Risikobewertung

Die gegenwartige Umweltpolitik zielt darauf ab,
Mengen oder Kontingente festzulegen, in denen
Chemikalien legal an die Umwelt abgegeben
werden durfen. In Europa basieren solche
Emissionsgrenzwerte gewdhnlich auf dem Prozess
der Gefahrenabschatzung, in den letzten Jahren hat
jedoch auch der Prozess der Risikobewertung
zunehmend an Bedeutung gewonnen.

Bei einer Risikobewertung von gesundheitlichen
Auswirkungen wird versucht, die Exposition mit
einer bestimmten Chemikalie aus einer bestimmten
Schadstoffemission abzuschéatzen und schliellich
die Wahrscheinlichkeit einer
Gesundheitsbeeintrachtigung aufgrund der
vermuteten Exposition zu berechnen. Viele
Risikobewertungen sind zur Einschatzung der
gesundheitlichen Gefahren herangezogen worden,
die durch die Exposition mit MVA-Emissionen
entstehen kdénnen, insbesondere des Krebsrisikos.
Fast alle Risikobewertungen, die wahrend der 80er
und 90er Jahre durchgefiihrt worden sind, haben
ergeben, dass Schadstoffe aus der
Mullverbrennung kein signifikantes
Gesundheitsrisiko fir Anrainer der
Verbrennungsanlagen darstellen. Dies steht in
direktem Widerspruch zu epidemiologischen
Studien, bei denen wiederholt negative
Auswirkungen auf die Gesundheit von Menschen
nachgewiesen werden konnten.

So kam Oppelt (1990) in einer Uberpriifung von
Daten einer Risikobewertung von
Verbrennungsanlagen flr gefahrliche Abfélle aus
den 80er Jahren zu dem Schluss, dass
Schornsteinemissionen, die durch die Verbrennung
gefahrlicher Abfélle entstehen, ein geringes Risiko
fur die Gesundheit des Menschen darstellen. Die
Daten, auf denen viele dieser Risikobewertungen
beruhen, wurden jedoch vom Wissenschaftlichen
Beirat des US-EPA (US-Umweltbundesamtes) als
unzureichend eingestuft. Dempsey und Oppelt
(1993) erdrtern die Risikobewertungen von
Zementdfen, in denen gefahrliche Abfalle verbrannt
werden. Aus diesen ging hervor, dass keine
negativen Auswirkungen auf die Gesundheit durch
die Emissionen zu erwarten seien. Eine US-
Risikobewertung der atmosphérischen Emissionen
einer Verbrennungsanlage fir Siedlungsmiill ergab,
dass die karzinogenen und nicht-karzinogenen
Risiken der Exposition Gber die Atemluft in einem
tolerierbaren Rahmen blieben (Roffman und
Roffman 1991). Auf dhnliche Weise stellte eine
deutsche Studie fest, dass das Krebsrisiko, welches
durch Einatmen bestimmter, durch moderne
Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmuill
freigesetzte Schwermetalle und Dioxine entsteht,
noch keine Gesundheitsgefahr darstelle (Eikman
1994). Eine Studie an einer Verbrennungsanlage fir
Siedlungsmiill in Mokdong, Seoul, Korea,
behauptete zudem, dass das durch die Inhalation
von Luftschadstoffen bedingte Krebsrisiko geringer
sei als der tolerierbare Risikowert von einem
Krebsfall bei einer Million Menschen (Lee et al.
1997).

Einer der Hauptkritikpunkte bei vielen
Risikobewertungen von Verbrennungsanlagen liegt
darin, dass nur die Exposition durch Inhalation, und
kein anderer Pfad potentieller Exposition wie die
orale Aufnahme kontaminierter Erde oder
Vegetation und die Aufnahme von Schadstoffen
Uber Hautkontakt, berticksichtigt wird (Webster und
Connett 1990). Diese Problematik trifft auf viele der
o.a. Studien zu. Die Tatsache, dass im Falle von
MVAs, die sich im Umkreis landwirtschaftlicher
Gebiete befinden, die Nahrungsaufnahme der
Hauptpfad der Exposition darstellt, |&sst starke
Zweifel Uber die Aussagekraft o.a.
Risikobewertungen aufkommen (s. z.B. Meneses et
al. 1999, Webster and Connett 1990).

Bei einer kiirzlich durchgefiihrten Risikobewertung
einer Verbrennungsanlage fir Siedlungsmdill in
Montcada, Katalonien, Spanien, wurden alle
bekannten Pfade potentieller Dioxinexposition
einbezogen. Die Exposition der Anrainer mit
atmosphérischen Dioxinemissionen aus der MVA
durch das Einatmen von Luft und Staubpartikeln,
durch die orale Aufnahme von kontaminierter Erde
und Vegetation und durch die Aufnahme von
kontaminierter Erde tGber Hautkontakt wurde hier mit
Hilfe der Risikobewertung ermittelt (Meneses et al.
1999). Anschlieend wurde die Dioxinaufnahme
Uber diese Pfade mit der durch eine normale
Erndhrungsweise bedingten Aufnahme dieser
Schadstoffe verglichen. Die Ergebnisse zeigten,
dass die atmosphéarischen MVA-Emissionen fur
weniger als 6% der gesamten Dioxinaufnahme der
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Anrainer verantwortlich waren, wahrend Uber die
Nahrung tber 94% der Dioxine aufgenommen
wurden. Die Studie kam zu dem Ergebnis, dass in
Ubereinstimmung mit dem von der
Weltgesundheitsorganisation (WHO) festgelegten
Grenzwert fur die tolerierbare tagliche Aufnahme
(TDI) von Dioxinen (i.e. die auf der Grundlage des
derzeitigen Wissenstandes als ungefahrlich
eingestufte tagliche Dioxinaufnahme einer Person)
die Dioxinaufnahme (iber den Pfad der
Millverbrennung mit keinen gesundheitlichen
Risiken fir die allgemeine Bevolkerung der Region
verbunden ist. In der Studie wird jedoch unerwahnt
gelassen, dass die Dioxine aus den MVA-
Emissionen zu den bereits im Gewebe der Anrainer
gespeicherten und in den Lebensmitteln
angereicherten Dioxinen als zuséatzlicher
Belastungsfaktor hinzutreten.

Unlangst wurde eine Risikobewertung veroffentlicht,
deren Ergebnis auf ein erhéhtes Gesundheitsrisiko
durch Dioxinexposition bei einigen Kindern von
MVA-Anrainern schlief3en lasst (Nouwen et al.
1999). Im Zuge dieser Risikobewertung wurde eine
Personengruppe aus der Umgebung zweier
Verbrennungsanlagen in Neerland, Wilrijk, Belgien
untersucht. Epidemiologische Studien in dieser
Region hatten eine erhéhte Wahrscheinlichkeit von
angeborenen Missbildungen und einige
Auswirkungen auf die respiratorische Gesundheit
der Kinder — wie bereits in Kap. 4.2.5 erértert wurde
— ergeben (van Larebeke 2000). Aufgrund der
Risikobewertung wurden drei Hypothesen
aufgestellt, wie sich die Exposition in der Praxis
vollzogen haben kénnte. Im schlimmsten Fall
(Hypothese 1) erndhrten sich die Bewohner
ausschlieBlich von Lebensmitteln (Fleisch, Milch,
Gemdse), die in der Umgebung der MVA produziert
worden waren. Hypothese 2 besagt, dass die
Anrainer eine Mischung aus Handelserzeugnissen
und landwirtschaftlichen Produkten aus der Region
(25% Getreide, 50% Fleisch) zu sich nahmen.
Hypothese 3 zufolge konsumierten die betroffenen
Personen nur Handelsprodukte mit
Hintergrundkonzentrationen an Dioxin. Man ging
davon aus, dass zuletzt beschriebene Situation
(Hypothese 3) auf die Mehrheit der Bewohner von
Neerland zutraf. Die Gesamtexposition wurde auf
der Grundlage der Nahrungsaufnahme, der
Inhalation und der Aufnahme Uber die Haut
bestimmt. Der derzeitige WHO-Grenzwert fiir die
tolerierbare tagliche Dioxinaufnahme betragt 1-4 pg
TEQ/kg Kérpergewicht/Tag. Geht man davon aus,
dass Hypothese 1 zutrifft, so hatten Kinder der
Risikobewertung zufolge diesen Grenzwert 1980 um
das 4-fache Uberschritten (16,62 pg TEQ/kg
Kérpergewicht/Tag). Nimmt man, wie in Hypothese
2 beschrieben, eine mittlere Exposition an, hatten
Kinder den TDI-Wert 1997 ca. um das 2-fache
Uberschritten (8,17 pg TEQ/kg K&rpergewicht/Tag).
Der Studie zufolge wirde die zuletzt beschriebene
Situation auf relativ wenige Familien zutreffen.
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3. VERSCHMUTZUNG DER
UMWELT
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41 Absichtliche und
unbeabsichtigte Freisetzung von
Schadstoffen

Die meisten Riickstédnde der Mullverbrennung wie
Rauchgas, Filterasche, Schlacke, Abwasser und
Filterkuchen aus der Abgasreinigung etc. werden
absichtlich freigesetzt, wobei eine Vielzahl von
Schadstoffen, die wahrend des
Verbrennungsprozesses entstehen oder neu verteilt
werden, an die Umwelt abgegeben werden. Einige
der Verbrennungsriickstadnde sowie die verbrannten
Abfallstoffe selbst gelangen unbeabsichtigt, in Form
von diffusen Emissionen, in die Umwelt.

Ein wichtiger Unterschied zwischen diesen beiden
Arten der Schadstofffreisetzung ist das Maf3, in dem
sie einer durch gesetzliche Bestimmungen
geregelten Uberwachung und Kontrolle unterliegen.
Von allen absichtlich freigesetzten Schadstoffen der
Millverbrennung sind Rauchgase den strengsten
gesetzlichen Kontrollen unterworfen. Die Bewertung
und Kontrolle der Gbrigen absichtlich freigesetzten
MVA-Schadstoffe I&sst sehr zu wiinschen Ubrig.

Diffuse Emissionen sind Gase oder Partikel, die im
Zuge der Anlieferung und Lagerung der Abfélle,
Beschickung der Anlage, Verbrennung sowie
Entschlackung freigesetzt werden. So z.B. kénnen
flichtige Staube aus Schlackengrubenund
Filteraschetrichtern entweichen und wahrend der
Verfrachtung der Schlacke von der
Verbrennungsanlage in einen Transportkarren und
vom Transportkarren in eine Schlackedeponie in die
Atmosphére gelangen. Diese Staubpartikel,
insbesondere Filteraschestaub aus
Rauchgasreinigungssystemen sind mit giftigen
Metallen angereichert und enthalten kondensierte
organische Substanzen (NRC 2000).

Bei Verbrennungsanlagen fiir geféhrliche Abfalle
werden flichtige Emissionen im Falle flissiger
Abfélle als Gase aus Tankéffnungen,
Pumpenverschlissen und Ventilen freigesetzt. Bei
festen Abfallen entweichen fliichtige Emissionen als
Staube im Zuge der Abfallaufbereitung und wahrend
der Aufbereitung und Beférderung der durch
Abgasreinigungssysteme gefilterten Filterasche.
Auch Hochtemperatur-Dichtungen bei Drehrohréfen
sind eine potentielle Quelle von Gas- und
Staubemissionen, die bei dieser Art von
Verbrennung entstehen (NRC 2000).

Diffuse Emissionen kénnen auf ein Minimum
reduziert werden, indem man Gebaude so
konstruiert, dass ein negativer Druck entsteht, so
dass die Luft aus den Bereichen abgezogen wird,
wo die festen Verbrennungsrickstédnde und die zu
verbrennenden Abfalle aufbereitet und gelagert
werden. Der US National Resource Coucil stellt fest:

,Obwohl einige Anlagen (iber teils geschlossene
Entschlackungssysteme verfiigen, haben sehr
wenige vollig geschlossene
Entschlackungseinrichtungen im gesamten Betrieb:

Diffuse Emissionen, die in Bodennahe freigesetzt
werden, haben vermutlich eine weitaus gréfRere

Auswirkung auf die Umwelt in der Umgebung der
MVA als solche Emissionen, die tiber den
Schornstein der Anlage in die Atmosphéare
gelangen. Sowohl bei diffusen als auch bei
Schornsteinemissionen hangt das
Verteilungsmuster von einer potentiell unendlich
grolRen Zahl von Faktoren ab, wie z.B. der
Gelandeart, dem Vorhandensein von
Strukturelementen (Bdumen) in der Umgebung, der
Windrichtung und -geschwindigkeit, den
Wetterverhaltnissen und der relativen
Luftfeuchtigkeit sowie dem Zusammenspiel all
dieser Faktoren.

4.2 Studien uber die
Verschmutzung der Umwelt

Schadstoffe, die Giber den MVA-Schornstein an die
Atmosphére abgegeben werden, sowie diffuse
Emissionen kénnen sich auf dem Gelénde im
Umkreis der MVA ablagern, was zu einer
Verschmutzung der lokalen Umgebung fihrt.
Bestimmte Schadstoffe wie PM10-Partikel sowie
diffuse und halbdiffuse organische Verbindungen
(Dioxine, PCBs) kénnen durch Luftstrdmungen auch
Uber gréRere Entfernungen hinweg transportiert
werden. Schétzungen von Lorber ef al. (1998)
zufolge werden nur ca. 2% der atmosphérischen
Dioxinemissionen in der unmittelbaren Umgebung
der MVA abgelagert; der Rest verteilt sich Uber ein
weitaus gréRReres Areal.

In den meisten Untersuchungen Uber
Umweltverschmutzung in der Umgebung von MVAs
haben sich die Forscher auf Dioxine und
Schwermetalle konzentriert und dabei die meisten
anderen Schadstoffe vernachldssigt. Studien haben
gezeigt, dass Erde und Vegetation in der Nahe von
MVAs mit Dioxin- und Schwermetallemissionen
kontaminiert werden kénnen, wobei die
Konzentration dieser Schadstoffe meist tiber den
normalen Hintergrundwerten liegt. Folglich besteht
die Gefahr, dass auch landwirtschaftliche Produkte
wie Getreidepflanzen kontaminiert werden kénnen.
Auch Nutztiere kdnnen Schadstoffe aufnehmen, in
erster Linie durch den Verzehr von kontaminierten
Pflanzen und verseuchter Erde. In einigen Fallen
hatte dies zur Folge, dass der Verkauf von Kuhmilch
aufgrund zu hoher Dioxinwerte verboten und die
Empfehlung abgegeben wurde, auf Eier und
Geflligel zu verzichten.

Im vorliegenden Kapitel werden &ltere und aktuelle
Studien Uber die Dioxin- und
Schwermetallkonzentration im Boden und in der
Vegetation in der Umgebung von MVAs erértert.
Auch die in der Kuhmilch nachgewiesenen
diesbeziiglichen Werte sind Gegenstand der
Erlauterung. Unter Berlcksichtigung der Tatsache,
dass landwirtschaftliche Produkte, die in der Nahe
von MVAs aller Art gedeihen, mit hoher
Wahrscheinlichkeit hochgradig kontaminiert sind, ist
die Zahl der auf diesem Gebiet betriebenen
Forschungsarbeiten aulerst gering.
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421 Boden und Vegetation

Untersuchungen haben gezeigt, dass der Boden
und die Vegetation ein geeignetes Medium sind, um
die Kontamination durch die Ablagerung von
Dioxinen und Schwermetallen aus der Luft zu
Uberwachen (s. Schuhmacher et al. 1999a,
Schuhmacher et al. 1997a, Gutenman et al. 1992).

Die Dioxinkonzentrationen im Boden werden i.d.R.
verwendet, um langfristige Expositionen mit diesen
Chemikalien zu beschreiben. Im Gegensatz dazu ist
die Vegetation ein besserer Indikator fiir kurzfristige
Dioxinexposition (Schuhmacher et al. 1999b).

Was die Vegetation betrifft, so kdnnen sich Dioxine
und Schwermetalle einfach an der Blattoberfldche
oder an Bodenpartikel gebunden auf den Pflanzen
ablagern. Darliber hinaus kénnen Metalle Uber die
feinen Poren an den Blattoberflachen (Stomata) ins
Innere der Blatter gelangen und bei Holzpflanzen
von den Wurzeln aufgenommen werden (s. Bache
et al. 1992). Einer Untersuchung zufolge kénnen
Dioxine jedoch nicht vom Wurzelsystem der
Pflanzen aufgenommen werden (Hulster und
Marschner 1992).

Dioxine

In stéadtischen Gebieten gibt es abgesehen von
MVAs viele Dioxinquellen; folglich ist es in Stadt-
bzw. Industriegebieten duflierst schwierig
festzulegen, ob die Dioxinverseuchung auf eine
MVA zuriickzufiihren ist oder ob sie aus anderen
Quellen stammt. Dessen ungeachtet wurden in
zahlreichen Studien hohe Dioxinkonzentrationen in
Béden in der Umgebung von MVAs nachgewiesen.
Viele Studien haben auch gezeigt, dass die im
Boden und in der Vegetation gemessene
Dioxinkonzentration von der Entfernung der MVA
abhangig ist — ein deutliches Indiz, dass MVAs eine
der Hauptquellen der Kontamination sind.

So ergab eine Studie, die Bodenproben aus der
Umgebung einer spanischen Krankenhausmduill-
Verbrennungsanlage nahm, dass die héchsten
Dioxinwerte sich auf Gebiete in geringer Entfernung
zur Anlage konzentrierten (Jimenez et al. 1996). Die
Dioxinkonzentrationen in Béden nahe der MVA
waren 2,1-7,5 Mal héher als die tiblichen Dioxin-
Hintergrundwerte von Bdden. In einer anderen
Studie wurden ungewdhnlich hohe
Dioxinkonzentrationen (z.B. 252 und 211 ppt TEQ)
in Boden an der Leeseite einer japanischen
Verbrennungsanlage flr Siedlungsmdill
nachgewiesen (Ohta et al. 1997). Diese Werte sind
— verglichen mit den in Béden von Industrielandern
gemessenen Hintergrundwerten (z.B. 3,6 ppt TEQ
fur landliche Gegenden und 11,9 ppt TEQ fir
stadtische Gebiete in Nordamerika, dhnliche Werte
in Europa) — extrem hoch (US-EPA 2000). Diese
MVA hat bedingt durch die hohe Zahl von
Krebstoten in der Umgebung erhebliche
Kontroversen ausgeldst. Die Studie hat gezeigt,
dass die hohen Dioxinwerte der MVA-nahen Bdden
mit der hohen Krebsrate in diesem Gebiet in
Zusammenhang stehen.

1993 wurden aufergewdhnlich hohe
Konzentrationen an Dioxinen und PCBs in Béden
nahe der Shanks-Verbrennungsanlage fir
gefahrliche Abfalle (ehemalige Rechem-
Verbrennungsanlage) in Wales, GrolR3britannien,
gemeldet (s. ENDS 2000b). Der héchste Dioxinwert
betrug 1740 ng I-TEQ/kg (Foxall und Lovett 1994).
Die Studienergebnisse wiesen darauf hin, dass
andere Emissionen als die Schornsteinemissionen
der MVA zu einem grof3en Teil fir die hohen Werte
verantwortlich waren, einschlieBlich fllichtiger
Emissionen, die bei Aschenabzugsoperationen in
Abfalllagerplatzen und in der Entsorgungsanlage fiir
Transformatoren frei werden (Foxall und Lovett
1994). Seitdem ist die Anlage umwelttechnisch stark
verbessert worden, und jingsten Daten zufolge sind
die Dioxingehalte der Béden bereits auf ca. zwei
Drittel der Werte von 1993 gesunken. Der
Riickgang an PCBs ist jedoch weitaus weniger
signifikant. Darliber hinaus liegen die
durchschnittlichen atmosphérischen PCB-
Emissionen aus der Anlage (2 ng/ma) weit Uber den
PCB-Konzentrationen in stéadtischen Gebieten
Grol3britanniens, die kaum jemals 1ng/m3
Uberschreiten und gewdhnlich unter 0,5 ng/m3
liegen. Obwohl die Firma zuvor vom Umweltamt
kritisiert worden war, erhielt sie die Genehmigung,
weitere 200 Transformatoren, eine bekannte PCB-
Quelle, aus ltalien zu importieren (ENDS 2000b).

1998 meldete eine Studie an einer alten
Verbrennungsanlage fur Siedlungsmuill in
Montcada, Barcelona, Dioxinkonzentrationen im
Boden von 0,06-127,0 ng I-TEQ/kg (ppt), mit einer
Durchschnittskonzentration von 9,95 ng I-TEQ/kg
(ppt) (Granero et al. 1999). Die Studie ergab, dass
die Werte an allen Stellen, die zwischen 1996 und
1997 und erneut zwischen 1997 und 1998
Uberwacht worden waren, zugenommen hatten.
Kein Anstieg war jedoch statistisch signifikant.
Obwohl die Verbrennungsbedingungen von 1996
bis 1998 konstant blieben, ist es den Forschern
zufolge maoglich, dass die potentielle
Dioxinanreicherung in den Bdéden aufgrund der
Muillverbrennung durch eine Abnahme der
Emissionen aus anderen Quellen in diesem Gebiet
zum Teil ausgeglichen wurde.

Andere Studien haben gezeigt, dass
Mullverbrennung nicht immer mit hohen
Dioxinwerten lokaler Béden einhergeht. So kam
eine Studie in Spanien zu dem Ergebnis, dass die
Dioxinkonzentrationen in der Umgebung einer alten
MVA in Katalonien 1997 (0,11-3,88,
Durchschnittswert 1,17 ng I-TEQ/kg [ppt]) nicht
Ubermafig hoch waren und mit den Werten, die in
anderen Studien in den USA und den Niederlanden
nahe bei Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmdill
gemessen wurden, Ubereinstimmten (Schuhmacher
et al. 1999a). Die 1997 gemessenen Werte waren
jedoch im Verhaltnis zu den zuvor 1996
nachgewiesenen Werten leicht angestiegen (8,3%),
jedoch nicht signifikant erhoht.

1996/7 durchgefiihrte Studien Uber die Vegetation
nahe einer Verbrennungsanlage fur Siedlungsmill
in Katalonien, Spanien, ergaben, dass die MVA zu
den Dioxinkonzentrationen in den Pflanzen beitrug,
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da héhere Werte in der unmittelbaren Umgebung
der Anlage, und niedrigere Werte in grof3eren
Entfernungen gemessen wurden (Domingo et al.
1998). Zwischen 1996 und 1997 wurde jedoch im
Gegensatz zu den Bodenwerten bei der Anlage, die
relativ konstant blieben, (s. oben: Schuhmacher et
al. 1999a) in einigen Gebieten eine Abnahme der
Dioxinkonzentrationen in der Vegetation
verzeichnet. Da die Vegetation groftenteils
kurzfristige Veranderungen in der Dioxinexposition
anzeigt, wahrend der Boden ein Indikator fiir
langfristige Exposition ist, vermuteten die Forscher,
dass fir den Riickgang des Dioxingehalts in der
Vegetation ein besseres Luftreinhaltesystem der
MVA verantwortlich sein kénnte. Den Autoren der
Studie zufolge kénnte die Dioxinreduktion jedoch
auch auf eine allgemeine Abnahme der
Dioxinemissionen aus anderen Quellen in der
Region zuriickzufiihren sein. Ebenso stellte eine
andere spanische Studie an einer alten
Verbrennungsanlage fur Siedlungsmuill in
Montcarda, Barcelona, eine Abnahme der
Dioxinwerte zwischen 1997 und 1998 fest. Den
Autoren der Studie zufolge kénnte der Riickgang
der Dioxingehalte auf allgemeine MafRnahmen zur
Reduktion atmosphérischer Dioxinemissionen
zuriickzufiihren sein (Schuhmacher et al. 1999b).

Schwermetalle

Schwermetalle, die durch Millverbrennung in die
Umwelt freigesetzt werden, kénnen sich im Boden
und — aufgrund ihrer Bioakkumulierbarkeit — auch in
Pflanzen und Tieren anreichern. Auf diese Weise
bahnen sie sich schliefllich Uber die Nahrungskette
oder kontaminiertes Trinkwasser ihren Weg zu den
Menschen. Zusatzlich kann bei Menschen aus der
Umgebung von MVAs, insbesondere bei Kindern,
die Schwermetallexposition auch durch die orale
Aufnahme von Schmutz oder Staub aus
kontaminierter Erde erfolgen. Weitere
Aufnahmepfade fiir Schwermetalle sind Inhalation
und die Aufnahme Uber die Haut (Schuhmacher et
al. 1997b).

Wissenschaftliche Daten Uber die
Schwermetallkonzentration in Béden nahe an MVAs
sind sehr begrenzt. Eine Studie Uber Béden im
Umkreis einer Verbrennungsanlage fir industrielle
Abfélle in Italien ergab, dass der Bleigehalt der
Bdden um ca. 600% erhéht war (Zanini und
Bonifacio 1991). Eine neuere Untersuchung tber
die Kadmium- und Bleiwerte der B6den im Umkreis
der Baldovie-Verbrennungsanlage fur Siedlungsmdill
in Schottland kam zu dem Ergebnis, dass die MVA
die Ursache fiir die langfristige Verteilung der
Metalle in den Boéden innerhalb einer Entfernung
von 5 km zur Anlage darstellte (Collett et al. 1998).
Es stellte sich heraus, dass die langfristigen
Konzentrationen an Kadmium und Blei in
Luftemissionen aus der MVA mit den in lokalen
Bdden nachgewiesenen Werten korrelierten.
Obwohl die Kadmium- und Bleiwerte mit
atmosphérischen MVA-Emissionen in
Zusammenhang gebracht werden konnten, wurde
zudem festgestellt, dass sich die Kadmium- und
Bleikonzentrationen im Bereich der normalen
Hintergrundwerte bei B6den bewegten. Im Zuge
einer Studie an einer Klarschlamm-

Verbrennungsanlage nahe bei Birmingham,
GrofRbritannien, wurden in Oberflachenstaub nahe
der Anlage Anhaltspunkte flir eine Kontamination
mit Blei und Kadmium entdeckt (Feng und Barratt
1999).

Eine neuere Studie in Spanien an der alten
Verbrennungsanlage fur Siedlungsmuill in
Montcada, Barcelona, fand keine
Schwermetallwerte, die als hoch eingeschatzt
wurden (Schuhmacher et al. 1997b). Die
gemessenen Kadmium- und Bleikonzentrationen
unterschieden sich kaum von den in
unkontaminierten B6den nachgewiesenen Werten.

In der wissenschaftlichen Literatur gibt es nur
wenige Studien Uber die
Schwermetallkonzentrationen in der Vegetation im
Umkreis von MVAs. Bache et al. (1991) berichteten
Uber die Kontaminierung der Vegetation in der
Umgebung einer Verbrennungsanlage fir
Siedlungsmiill (ohne Emissionskontrollsystem) in
den USA durch mehrere Schwermetalle. Eine
weitere Studie an einer Verbrennungsanlage fur
Siedlungsmiill in den USA, diesmal mit
Emissionskontrollsystem, stellte fest, dass die
Kadmium- und Bleikonzentrationen im Laub der
Baume mit der jeweiligen Entfernung zur MVA
korrelierten (Bache et al. 1992). Die Studie kam zu
dem Ergebnis, dass selbst Verbrennungsanlagen
fir Siedlungsmdill, die mit einem Luftreinhaltesystem
(i.d.R. einem elektrostatischen Filter) ausgestattet
sind, fiir eine signifikante Ablagerung von Metallen
wie Kadmium und Blei in umliegenden Gebieten
verantwortlich sein kénnen. Eine Studie an einer
Verbrennungsanlage fiir Siedlungsmuill in New
Jersey ergab, dass die Quecksilberwerte in der
Vegetation (Moos, das an bestimmten Platzen in
der Umgebung wuchs) mit der jeweiligen
Entfernung zur Anlage korrelierten (Carpi und
Weinstein 1994). Die héchsten
Quecksilberkonzentrationen wurden in unmittelbarer
N&he der Anlage gemessen.

In der wissenschaftlichen Literatur ist eine einzige
Studie dokumentiert, die keine Relation zwischen
Muillverbrennung und Schwermetallen in der MVA-
nahen Vegetation nachweisen konnte. Der Studie
zufolge zeigte die Kontaminierung der Vegetation
mit Kadmium und Blei keinen nachvollziehbaren
Zusammenhang mit der Entfernung einer
Verbrennungsanlage fir Siedlungsmdll (Gutenman
et al. 1992).

4.2.2 Kuhmilch

Rinder, die in Gebieten weiden, wo sich permanent
Schadstoffe aus der Luft (z.B. Dioxine) ablagern,
nehmen die Giftstoffe, die sich in den Pflanzen und
im Boden angereichert haben, tiber die Nahrung
auf. Die Schadstoffe gelangen dann in die Milch,
und von dort ist es kein weiter Weg mehr zu den
Menschen. Kuhmilch enthéalt v.a. Dioxine, denn die
Absonderung Uber die Milch ist bei Kiihen ein
wichtiger Ausscheidungspfad fir diese Giftstoffe
(Baldassarri et al. 1994). Untersuchungen, die
wahrend der 90er Jahre in mehreren Landern
durchgefiihrt wurden, haben gezeigt, dass Kuhmilch
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aus Bauernhofen in der Umgebung von MVAs
besonders stark mit Dioxinen belastet ist.

Vor zehn Jahren berichtete eine Studie in den
Niederlanden Uber hohe Dioxinkonzentrationen in
Kuhmilch (bis zu 13,5 pg I-TEQ/g Fett [ppt]). Dies
veranlasste die hollandische Regierung, einen
oberen Grenzwert fur den Dioxingehalt in Milch und
Milchprodukten von 6 pg I-TEQ/g (Fett) festzulegen
(Liem et al. 1990). Dieser Grenzwert wurde spéater
von einigen anderen europdischen Landern wie
Deutschland und Osterreich libernommen (Ramos
et al. 1997). Eine Studie in Osterreich meldete hohe
Dioxinkonzentrationen in Kuhmilch, die von MVA-
nahen Bauernhofen stammt (bis zu 8,6 pg I-TEQ/g
Fett), (MAFF 1997a). In GroRbritannien wurden
ungewdhnlich hohe Dioxinkonzentrationen in Milch
nachgewiesen, die von Bauernhdéfen in der Nahe
einer Verbrennungsanlage flir chemische Abfélle
und des Chemikalien-Unternehmens Coalite
Chemicals in Derbyshire stammt (bis zu 1,9 pg
TEQ/g Vollmilch, was 48 pg TEQ/g Fett entspricht),
(MAFF 1992, EA 1997, Sandells et al. 1997). Die
Verbrennungsanlage wurde daraufhin im November
1991 geschlossen.

Auch neuere Studien liefern Beweise flr erhéhte
Dioxinkonzentrationen in Kuhmilch aus MVA-nahen
Bauernhdéfen. So ergab eine britische Studie tUber
Milch aus Bauernhéfen in der Umgebung
potentieller Dioxinquellen in GroRbritannien, dass in
Bauernhéfen in der Nahe von zwei von insgesamt
acht untersuchten Verbrennungsanlagen fur
Siedlungsmull Milch hergestellt wurde, deren
Dioxinwerte 1993-1995 den hollandischen
Grenzwert von 6 pg I-TEQ/g Fett Giberschritten
(MAFF 1997b). 1995 wies die Milch eines
Bauernhofes in der Ndhe einer Verbrennungsanlage
fir Siedlungsmdill in Bristol einen Dioxingehalt von
6,1 pg TEQ/g Fett auf, und die Milch von
Bauernhdéfen nahe einer MVA in West Yorkshire
hatte Dioxinwerte von 3,1-11 pg I-TEQ/g Fett. Ein
Wiederholungstest, der 1996 bei den Bauernhéfen
im zuletzt genannten Gebiet durchgefiihrt wurde,
zeigte, dass die Milch nach wie vor hohe
Dioxinkonzentrationen aufwies (1,9-8,6 pg I-TEQ/g
Fett). Die nahegelegene MVA wurde noch im selben
Jahr aulRer Betrieb gesetzt, da sie die
neueingeflhrten Emissionsgrenzwerte nicht einhielt.

Eine Schweizer Studie Uber Kuhmilch von
Bauernhéfen, die sich sowohl in l&andlichen als auch
eher industriell gepragten Gebieten befanden, kam
zu dem Ergebnis, dass der lokale Einfluss von
MVAs auf die Dioxinwerte der Milch klar
nachweisbar sei (Schmid und Schlatter 1992).
Ebenso ergab eine neuere Studie in Spanien, dass
Milch aus landlichen Gebieten niedrigere
Dioxinwerte aufweist (1,3-2,47 pg I-TEQ/g Fett) als
Milch, die von einem Bauernhof in der Nahe
potentieller Dioxinquellen stammt. Zudem wurde
festgestellt, dass von allen Dioxinquellen eine MVA
den groflten Einfluss auf die Dioxinwerte der Milch
hatte: Die héchsten Dioxinkonzentrationen (3,32 pg
I-TEQ/g Fett) wurden némlich in einem Hof in
unmittelbarer Umgebung der Anlage nachgewiesen
(Ramos et al. 1997).
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MVAs sind immer auch Millverursacher— die
Verbrennung von Abféllen fuhrt zur Bildung neuer
Abfallprodukte. Denn Materie kann nicht zerstort,
sondern nur in andere Substanzen umgewandelt
werden. Entgegen der vorherrschenden Meinung
verschwinden Stoffe, die verbrannt werden, nicht —
sie &ndern lediglich ihre Form. Aus der
Miillverbrennung hervorgehende Abfallstoffe sind in
Form von Schornsteinemissionen in die
Atmosphére, Schlacke und Filterasche (die durch
Filter im MVA-Schornstein abgeschieden wird)
prasent; Schlacke und Filterasche werden durch
Deponierung entsorgt. Wird Wasser fir die
Reinigungsverfahren in einer MVA verwendet,
kommt es immer auch zu Emissionen der
Abfallprodukte in die Abwésser.

Es ist ein gangiger Irrtum, dass Masse und Volumen
des eingebrachten Miills im Zuge der Verbrennung
erheblich reduziert werden. Entgegen der
Behauptung, dass die Masse der festen
Verbrennungsriickstande (Schlacken) nur ca. ein
Drittel der urspriinglichen Miillmasse ausmache
(Plus und Ferrell 1991) und eine
Volumenreduzierung von ca. 90% erreicht werde
(Williams 1990) muss festgehalten werden, dass
keine dieser statistischen Daten einer genauen
Analyse standhalt. Zahlt man die Masse aller aus
MVAs ausgebrachten Abfélle zusammen, so ist die
Ausbringungsmenge (Output) gréRer als die
ursprunglich eingebrachte Abfallmenge (Input). Die
im Schornstein vorhandenen Verbrennungsabgase
resultieren aus der Verbindung von Substanzen auf
Kohlenstoffbasis mit Sauerstoff und werden bei der
Berechnung der Riickstandsmasse gewdhnlich
nicht einkalkuliert, obwohl die Bildung von CO, mit
Hilfe von Luftsauerstoff zu einem Masseanstieg
fuhrt. Ruckstande der nassen Rauchgasreinigung
kénnen betrachtliche Mengen an kontaminierten
Abwassern und Feststoffen bilden. Was die
statistisch erwiesene Volumenreduzierung betrifft,
so bezieht man sich hierbei nur auf das Volumen
des nichtkomprimierten Abfalls. Durch Deponierung
entsorgte, feste Siedlungsabfélle werden jedoch in
der Regel komprimiert, um deren Stabilitat zu
erhéhen, Wassereinsickerung zu vermeiden und
das Abfallvolumen zu reduzieren. Vergleicht man
unverbrannten Abfall mit den festen Riickstdnden
der Millverbrennung, so liegt die tatsachlich
erreichbare Volumenreduktion nur bei etwa 45%
(DoE 1995).

In die durch Mullverbrennung erzeugten Abfélle
gelangen zahlreiche Chemikalien, einschlief3lich
gefahrlicher chemischer Substanzen.
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmull werden
gewdhnlich mit einem gemischten Abfallstrom
beschickt, und die Verbrennung solcher Abfalle fihrt
dazu, dass urspriinglich im Abfall enthaltene
gefahrliche Substanzen mobilisiert und in die
Emissionen aus der Anlage eingebracht werden.
Wahrend einige Chemikalien ihre urspriingliche
Form beibehalten, werden andere in neue
chemische Verbindungen umgewandelt. So werden
Schwermetalle durch Verbrennung nicht zerstort,

sondern lediglich in den Verbrennungsriickstédnden
angereichert. Sie kénnen im Zuge der Verbrennung
ihre urspriingliche Form beibehalten oder
Reaktionen mit anderen Substanzen eingehen und
so neue chemische Verbindungen wie Metalloxide,
Chloride und Fluoride bilden (Dempsey und Oppelt
1993).

Die Art bzw. Beschaffenheit der im Zuge der
Verbrennung freigesetzten Substanzen hangt von
der Zusammensetzung des Abfalls ab, mit dem die
Anlage beschickt wird. So flihrt die Verbrennung
von chlorierten organischen Verbindungen zur
Bildung von Chlorwasserstoff (HCI), und dies
wiederum kann zur Entstehung von Dioxinen
beitragen. Technologien, die beim
Verbrennungsprozess und bei der
Rauchgasreinigung zum Einsatz kommen, nehmen
ebenfalls Einfluss auf die Endprodukte der
Verbrennung (EUA 2000). Es spielt jedoch keine
Rolle, welche Kontrolltechnologien angewendet
werden, denn letztendlich fiihrt jede Art von
Verbrennung zu Schadstoffeintragen in Schlacken
und — in Form von Gasen/Staubpartikeln — in die
Atmosphére. Zu den emittierten Substanzen z&hlen
Schwermetalle, zahlreiche organische
Verbindungen wie z.B. Dioxine sowie Gase wie z.B.
Stickstoffoxide, Schwefeloxide, Chlorwasserstoff,
Fluorwasserstoff sowie Kohlendioxid. Gemafl dem
NRC (2000) ...

»-.. [Sind] die bedenklichsten Produkte, bedingt
durch ihre méglichen Auswirkungen auf die
menschliche Gesundheit und die Umwelt,
Verbindungen, die Schwefel, Stickstoff, Halogene
(wie z.B. Chlor) und toxische Metalle enthalten.
Spezifische Verbindungen, die als bedenklich
einzustufen sind, sind CO, NO,, SOy, HCI,
Kadmium, Blei, Quecksilber, Chrom, Arsen,
Beryllium, Dioxine und Furane, PCBs und
polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe....“

In zahlreichen Landern haben in den letzten Jahren
neue, gesetzlich vorgeschriebene
Emissionsgrenzwerte dazu gefiihrt, dass viele alte
MVAs geschlossen oder technisch auf den
neuesten Stand gebracht und neue Anlagen gebaut
wurden. Technisch verbesserte und neue MVAs
sind aller Wahrscheinlichkeit nach mit modernen,
verbesserten Abgasreinigungssystemen
ausgestattet. So blieben nach der Einflhrung
strengerer Emissionsgrenzwerte von urspringlich
780 in den frihen 90er Jahren in Betrieb stehenden
britischen MVAs (30 fiir Siedlungsmidill, 700 fir
klinische Abfalle, 40 im Besitz von
Chemikalienfirmen, sechs fiir Klarschlamm und vier
fur gefahrliche Abfélle) nur 110 dbrig (Murray 1999).
Zur Zeit stehen in GroRbritannien 12
Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmull in Betrieb.
Man nimmt an, dass die Stilllegung bzw. technische
Verbesserung alter MVAs zu einer betrachtlichen
Reduktion des Schadstoffeintrags in die
Atmosphére geflhrt hat.
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Schatzungen einer niederlandischen Studie zufolge
sind auch die atmosphérischen Dioxinemissionen
signifikant reduziert worden (Born 1996). Murray
(1999) stellt fest, dass dank modernster deutscher
Technologien, die in den friihen 90er Jahren
entwickelt wurden, die atmosphérischen Emissionen
um den Faktor 10 zurlickgegangen sind. Obwohl
dies einen signifikanten Fortschritt darstellt, ist das
Problem der toxischen Abfallprodukte aus der
Muillverbrennung dadurch nicht aus der Welt
geschafft. In Wahrheit handelt es sich hierbei nur
um eine Problemverlagerung, denn der
Uberwiegende Anteil an Dioxinen und anderen
toxischen Substanzen, die durch Mullverbrennung
entstehen, wird nun in die Schlacken emittiert und
sorgt so fur neue Entsorgungs- und
Umweltprobleme. Die Europédische Umweltagentur
(EUA 2000) hat davor gewarnt, dass dieser
Fortschritt selbst im Falle einer Reduktion der MVA-
bedingten atmosphéarischen Gesamtemissionen
durch verbesserte Emissionskontrollsysteme in der
Zukunft ,durch eine erhéhte Verbrennungskapazitat
wieder zunichte gemacht werden kénnte.“ In dieser
Hinsicht ist es dulerst besorgniserregend, dass
mehrere europdische Lander fiir einen verstarkten
Einsatz der Millverbrennung eintreten. So wurde
von der britischen Regierung nach der SchlieRung
zahlreicher alter MVAs die Errichtung von bis zu
177 neuen Anlagen vorgeschlagen (ENDS 1999).

Was die gesetzliche Emissionsbegrenzung betrifft,
so sind unter den zahlreichen Rickstanden der
Mullverbrennung flr Schornsteinabgase die
strengsten Emissionsnormen vorgeschrieben, denn
die Abgase und ihre toxischen Bestandteile werden
direkt in die Atmosphére entlassen. Jedoch
enthalten auch die anderen
Verbrennungsriickstande toxische Schadstoffe und
sind demzufolge mit Gesundheitsgefahren
verbunden — Risiken, die zwar weniger deutlich
und/oder unmittelbar scheinen, aber dennoch nicht
von der Hand zu weisen sind.

Seit 1998 hat die Kommission der Europdischen
Gemeinschaften Vorschlage fur eine neue Richtlinie
Uber die Verbrennung von Abféllen ausgearbeitet.
Die neue, endgliltige Richtlinie trat am 4. Dezember
2000 in Kraft und wurde am 28. Dezember 2000 im
Amtsblatt Nr. L 332, S. 0091-0111 vero6ffentlicht.
Inzwischen existiert eine Berichtigung der Richtlinie
2000/76/EG, nachzulesen im Amtsblatt Nr. L 145
vom 31.5. 2001, S. 0052. Die neue Richtlinie legt
Kontrollen beziiglich der Verbrennung der meisten
Abfalle fest, die nicht in der friheren Richtlinie von
1994 erfasst sind, und schreibt Grenzwerte fur die
Emissionen einiger gefahrlicher Substanzen in
Schornsteinabgase und Abwasser vor. Alle neuen
Verbrennungsanlagen flr Siedlungsmiill, die nach
Inkrafttreten der Richtlinie gebaut werden, missen
die in der Richtlinie festgesetzten Grenzwerte nach
spéatestens zwei Jahren einhalten, wahrend
bestehenden Anlagen fir die Einhaltung der
Emissionsbegrenzung eine Frist von fiinf Jahren
eingerdumt wurde. Neben den geltenden EU-
Vorschriften sind derzeit auch zahlreiche nationale
Bestimmungen Uber Verbrennungsanlagen in Kraft,
und diese mussen die Richtlinie innerhalb von zwei
Jahren nach ihrem Inkrafttreten erfiillen.

5.1 Emissionen in die Luft

In diesem Kapitel finden sich Daten Uber
Substanzen, von denen bekannt ist, dass sie durch
Mullverbrennung entstehen und Gber
Schornsteinabgase in die Atmosphére entlassen
werden. In den meisten Untersuchungen uber
Luftemissionen liegt das Hauptaugenmerk auf
Dioxinen und dem Verhalten einiger weniger
toxischer Schwermetalle. Wissenschaftliche Daten
Uber andere, in die Luft emittierte Chemikalien sind
dinn gesat. Hinzu kommt, dass eine sehr grofte
Zahl von Chemikalien, die Uber Schornsteinabgase
emittiert werden, bislang nicht identifiziert werden
konnten.

Die atmosphéarischen Emissionen aus MVA-
Schornsteinen werden nachstehend in folgende
Kategorien eingeteilt: organische Verbindungen;
Schwermetalle; Staubpartikel; Gase. Die
Europaischen Gemeinschaften haben in ihrer neuen
Richtlinie nur fiir einige wenige Chemikalien, die
unter diese Kategorien fallen, Grenzwerte fiir
Luftemissionen aus MVAs vorgesehen. Diese
Grenzwerte werden in der nachstehenden Tabelle
angefihrt.
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Tab. 5.1 EU-Luftemissionsgrenzwerte

Substanz EU-Grenzwert
(mg/Nm’)

Dioxine 0,1 ng TEQ/Nm®

Quecksilber 0,05°

Kadmium + Thallium Gesamt 0,05°

Sb, As, Pb, Cr, Co, Cu, | GesamtO0,5°
Mn, Ni, V

Kohlenmonoxid 50°
SO, 50°
NOy 200°
HCI 10°
HF 10°
Staubpartikel 10

@ Durchschnittswerte, die innerhalb einer Testperiode von
mindestens 6 Stunden und maximal 8 Stunden gemessen wurden.
® Durchschnittswerte, die innerhalb einer Testperiode von
mindestens 30 Minuten und maximal 8 Stunden gemessen wurden.
© Tagesdurchschnittwert

511 Organische Verbindungen

Dioxine

Polychlorierte Dibenzoparadioxine (PCDDs) und
polychlorierte Dibenzofurane (PCDFs) bilden eine
Gruppe von Chemikalien, die haufig einfach als
,Dioxine" bezeichnet werden. Innerhalb der
PCDD/Fs-Gruppe existieren uber 200 verschiedene
Kongenere (Einzelverbindungen). Das bekannteste
und giftigste Kongener ist das 2,3,7,8-TCDD
(2,3,7,8-Tetrachlordibenzo-p-dioxin), auch ,Seveso-
Dioxin“ genannt. Es wurde als die giftigste dem
Menschen bekannte Chemikalie beschrieben und
gilt als Humankarzinogen (krebserregend fiir den
Menschen). Dioxine sind toxisch, persistent
(besonders langlebig bzw. schwer abbaubar), und
bioakkumulativ (fahig, sich im Gewebe lebender
Organismen anzureichern). Eine detaillierte
Beschreibung der toxischen Auswirkungen von
Dioxinen auf die Gesundheit findet sich in Anhang
A.

Die Toxizitat einzelner Dioxine und Furane kann, in
Abhéangigkeit von verschiedenen GréRenordungen,
sehr unterschiedlich sein. Analyseergebnisse
kénnen 17 verschiedene Kongenere angeben oder
sich auch auf die Gesamtsumme homologer
Gruppen (d.h. aller Kongenere, die die gleiche
Anzahl von Chloratomen aufweisen) beziehen.
Deshalb ist es oft notwendig, die Toxizitat der
unterschiedlichen Kongenere aufzusummieren, um
so einzelne Proben direkt miteinander vergleichen
zu kénnen. Dabei wird die Menge an Dioxinen, die
als Toxizitatséaquivalente (TEQ) in Bezug auf das
2,3,7,8-TCDD vorhanden sind, angegeben. Das am
haufigsten verwendete TEQ-System ist das
Internationale Toxizitdtsaquivalenzsystem (I-TEQ).
Innerhalb des TEQ-Systems wird dem Dioxin
2,3,7,8-TCDD, dem giftigsten Kongener, ein
Toxizitatsaquivalenzfaktor (TEF) von 1
zugeschrieben. Die Toxizitat aller anderen
Kongenere wird auf das Dioxin TCDD bezogen
ausgedriickt, d.h. ihre Wirkung erhalt einen TEQ
zwischen 0 und 1. Das I-TEQ einer Probe, die ein
Gemisch aus Dioxinen enthalt, erhalt man, indem
man die Konzentration jedes einzelnen Kongeners

mit seinem TEF multipliziert und die so erhaltenen
Werte addiert.

Im Zusammenhang mit atmospharischen
Dioxinemissionen aus MVAs gilt festzuhalten, dass
die bestehenden gesetzlichen Bestimmungen nur
die chlorierten Dioxinverbindungen berticksichtigen.
Seit lAngerem ist jedoch bekannt, dass MVAs auch
betrachtliche Mengen an bromierten und
gemischten chlor- bzw. bromsubstituierten Dioxinen
erzeugen und freisetzen (s. Schwind et al. 1998).
Man nimmt an, dass diese Dioxinverbindungen,
verglichen mit den chlorierten Dioxinen, von
gleichwertiger toxikologischer Signifikanz sind und
eine Reihe von ahnlichen biologischen Wirkungen in
ahnlichen molaren Konzentrationen austiben
kénnen (Weber und Greim 1997). Obwohl diese
Verbindungen hochgradig persistent sind, wenn sie
an Filterascheteilchen gebunden emittiert werden,
ist ihr Einfluss auf die menschliche Gesundheit
bislang kaum untersucht worden, und es gibt zur
Zeit auch keine Verpflichtung seitens der MVA-
Betreiber zur Uberwachung und Kontrolle dieser
Chemikalien.

Die Entstehung von Dioxinen in MVAs

Dioxine fallen als unbeabsichtigte Nebenprodukte
bei vielen Herstellungs- und
Verbrennungsvorgéngen an, insbesondere bei
Vorgéngen, bei denen Chlorverbindungen oder
Chlorderivate hergestellt oder entsorgt werden. Sie
entstehen in jeder Art von MVA. Untersuchungen
haben gezeigt, dass Dioxine zwar in der
Verbrennungszone von MVAs zerstort, jedoch in der
Nachverbrennungszone durch Prozesse, die vom
Temperaturprofil abhéngig sind, wieder gebildet
werden kénnen (Blumenstock et al. 2000, Huang
und Buekens 1995, Fangmark et al. 1994). Der
vorherrschende Entstehungspfad von Dioxinen soll
die de-novo-Synthese sein (Johnke und Stelzner
1992), zudem werden sie aus Vorlaufersubstanzen
gebildet, die entweder Millbestandteile sind oder
auch durch chemische Neukombination von
Abfallstoffen entstehen. Die Gruppe der
Chlorbenzole und Chlorphenole z&hlt zu diesen
Vorldufern (Huang und Buekens 1995). Auch PVC,
eine weitverbreiteter Bestandteil von Siedlungsmiill,
wurde als Dioxinvorlaufer identifiziert (US-EPA
1997).

Es ist bekannt, dass bereits der unverbrannte Abfall
Dioxine enthalt. Beim Prozess der Miillverbrennung
selbst werden jedoch erwiesenermallen die meisten
Dioxine erzeugt. So zeigen &ltere und neuere
Berechnungen (Massenbilanzen), dass die gesamte
aus MVAs ausgebrachte Dioxinmenge in den
verschiedenen Verbrennungsriickstdnden gréRer ist
als die eingebrachte Menge in den Abfallstoffen
(Williams 1990; Hansen 2000). Dies scheint auch
bei modernen und technisch auf den neuesten
Stand gebrachten MVAs, die in den spaten 90er
Jahren in Betrieb standen, nach wie vor der Fall der
zu sein; in der Wissenschaftsliteratur ist
diesbeziiglich jedoch mit Ausnahme einer neueren
dénischen Studie (Hansen 2000) kaum
wissenschaftliches Datenmaterial vorhanden.
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Eine in Spanien erstellte Massenbilanz, die auf
Messungen an acht in Betrieb stehenden
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmiill basiert,
zeigte, dass mehr Dioxine aus den Anlagen emittiert
werden als urspriinglich im eingebrachten Abfall
vorhanden waren (Fabrellas et al. 1999).
Schéatzungen zufolge belief sich die
Dioxinkonzentration (PCDD/Fs) im unverbrannten
Abfall auf 79,8 g I-TEQ/Jahr. Im Vergleich dazu
betrug der gesamte geschéatzte Dioxinoutput in den
Schornsteinabgasen 1-1,2 g I-TEQ/Jabhr, in der
Filterasche 46,6-111,6 g I-TEQ/Jahr und in der
Schlacke 2-19 g I-TEQ/Jahr. Eine bei einer anderen
stadtischen Verbrennungsanlage in Spanien
erstellte Dioxin-Massenbilanz kam zu einem
widersprichlichen Ergebnis. Ein Test ergab einen
hdheren Dioxinoutput als -input, wahrend bei einem
anderen Test ein héherer Dioxininput festgestellt
wurde (Abad et al. 2000). Dies ist jedoch nicht
weiter verwunderlich, denn die Emissionen von
Dioxinen und anderen Substanzen aus einzelnen
MVAs kénnen je nach Zusammensetzung der
eingebrachten Abfélle und je nach
Verbrennungsbedingungen stark variieren. Hinzu
kommt, dass es solchen Schatzungen oft an
Genauigkeit fehlt und eine groRe Bandbreite an
Werten mdglich ist.

Dioxin-Bestandsaufnahmen und
Miillverbrennung

Wahrend der 80er Jahre und in der ersten Halfte
der 90er Jahre wurde die Verbrennung von
Siedlungsmdill als eine der Hauptquellen von
Dioxinemissionen in die Luft identifiziert. So
schatzte die hollandische Regierungsorganisation
RIVM, dass 1991 ca. 79% aller atmospharischen
Dioxinemissionen in den Niederlanden durch
Mullverbrennung verursacht wurden. Auch
Schéatzungen in GroR3britannien ergaben, das
Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmull 1995 flr
ca. 53-82% aller atmosphérischen
Dioxinemissionen verantwortlich waren. In den USA
schatzte man, dass aus solchen Anlagen ca. 37%
der gesamten jahrlichen Dioxinemissionen in die
Luft stammen (s. Pastorelli et al. 1999). Eine
Zusammenfassung der Analyseergebnisse aus 15
Landern, die auch als ,globale“ Dioxin-
Bestandsaufnahme bezeichnet wird, zeigte, dass
1995 rund 50% der atmosphérischen
Dioxinemissionen auf die Mullverbrennung
zurlickzufiihren waren (Fiedler 1999).
Wissenschaftliche Untersuchungen zeigten, dass
die Verbrennung von Siedlungsmdill im Vergleich zu
anderen Verbrennungsvorgéngen flir den gréten
Anteil an Dioxinemissionen in die Atmosphére
verantwortlich ist (z.B. Alcock et al. 1998);
demgegeniber stellte Fiedler (1999) auf der
Grundlage der ,globalen Dioxin-Bestandsaufnahme
fest, dass 1995 in vielen Landern alle Arten von
Verbrennungsanlagen Hauptemittenten von
Dioxinen waren. Dazu z&hlten
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmiill,
gefahrliche Abfalle, Kldarschlamm und Abfallholz
sowie Krematorien. Tab. 5.2 zeigt die fir 1997 in
GrofRbritannien geschétzten atmosphérischen
Dioxinemissionen bei verschiedenen MVA-Arten.

Auch in jlingster Zeit haben Schatzungen ergeben,
dass MVAs fir einen hohen Anteil an
atmospharischen Dioxinen verantwortlich sind. So
wurde in Ddnemark 1998-1999 eine Dioxinbilanz
erstellt (Hansen 2000). Trotz verbesserter
Technologien zur Emissionskontrolle wurde die
Verbrennung von Siedlungsabféllen als die gréfite
Einzelquelle von Dioxinemissionen in die
Atmosphére identifiziert, wobei sich der geschatzte
Dioxinoutput auf 11-42 g I-TEQ pro Jahr belief. Es
wird angenommen, dass ein weiterer, in den festen
Verbrennungsriickstdnden enthaltener Dioxinoutput
von 35-275 g I-TEQ Jahr fiir Jahr durch
Deponierung entsorgt wird. Diese Studie richtet ihr
Augenmerk auch auf die potentielle Signifikanz der
bromierten und gemischten halogenierten Dioxine
(Kap. 5.1.1) und schatzt, dass danische
Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmull jahrlich
zwischen 2 und 60 g bromierte Dioxine in die
Atmosphére entlassen.
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Tab. 5.2 Fir GroR3britannien geschatzte PCDD/F-Luftemissionen (die fettgedruckten Zahlen stehen fiir Werte, die
aus Messungen errechnet wurden, die ibrigen Zahlen sind Schatzungen).

VERBRENNUNGSVORGANG 1997 Tiefstwert 1997 Hochstwert
(9 TEQ/Jahr) (9 TEQ/Jahr)

Verbrennung von Siedlungsmdill 122 199

Verbrennung von chemischen 0,02 8,7

Abféllen (10 Anlagen)

Verbrennung von medizinischen 0,99 18,3

Abféllen (5 Anlagen)

Verbrennung von Klarschlamm 0,001 0,37

(5 Anlagen)

Zementherstellung (5 Anlagen) 0,29 10,4

Krematorien 1 35

Hausliche Holzverbrennung 2 18

(sauber)

H&usliche Holzverbrennung 1 5

(aufbereitet)

Quelle: Alcock et al. 1998

Bemerkung: Die gesamte, geschatzte Dioxin-Luftemission aus allen Quellen hat einen Tiefstwert von 219 und einen Héchstwert von 663 g

TEQ/Jahr.

In einer Publikation aus dem Jahr 1997, die von der
Kommission der Europédischen Gemeinschaften
zitiert wird (EG 1998), wurde festgestellt, dass die
Verbrennung von nicht gefahrlichen Abfallen
moglicherweise zu bis zu 40% aller
atmospharischen Dioxinemissionen in Europa
beitrage. Nichtsdestotrotz ergaben Schéatzungen in
einigen Landern Europas, dass der Beitrag der
Verbrennung von Siedlungsmdill zu nationalen
Dioxinemissionen in der 2. Halfte der 90er Jahre
signifikant gesunken ist. Dies ist auf die Schlieffung
alter MVAs, die hohe Konzentrationen an Dioxinen
in die Atmosphére entlassen, zurlickzufiihren, aber
auch auf verbesserte Abgasreinigungssysteme bei
verbleibenden und neuen Anlagen. Schatzungen
weisen darauf hin, dass solche Verbesserungen
wahrscheinlich zu der signifikanten Reduktion von
atmosphérischen Dioxinemissionen aus MVAs
geflihrt haben. So wurde ein starker Riickgang von
Dioxinemissionen vor allem bei jenen L&ndern
verzeichnet, in denen der Einsatz modernster
Technik vorgeschrieben ist oder die
Mullverbrennung einer strengen Gesetzgebung
unterliegt (Fiedler 1999). In GroRbritannien ergaben
Schéatzungen der Umweltschutzinspektion (HMIP)
und des Umweltschutzministeriums (DoE), dass der
Beitrag der atmosphérischen Emissionen zu den
jahrlichen Gesamtemissionen von 53-82% im Jahr
1995 auf rund 4-14% in der Zukunft sinken werde.
Das deutsche Umweltbundesamt (UBA) schatzte,
dass dieser Beitrag von 33% in den Jahren 1989
und 1990 auf 3% in den Jahren 1999 und 2000
sinken werde. Die Bestéatigung dieser geschatzten
Daten durch empirisch gewonnene Daten steht
noch aus.

Die Bestéatigung dieser Daten ist sehr wichtig. So
wurde in der o.a. britischen HMIP-Studie
eingerdumt, dass es bei der Einschatzung von
MVA-Luftemissionen fur Dioxin-
Bestandsaufnahmen grof3e Unsicherheiten gibt. Im
Falle der HMIP-Studie sind diese Unsicherheiten
darauf zurlickzufiihren, dass die Schatzungen auf
einer stark begrenzten Zahl von Messungen

basieren und auch Informationen aus nicht
britischen Studien verwendet wurden. Eine neuere
britische Studie, die diese Quellen der Unsicherheit
bis zu einem gewissen Grad aufhob (Alcock et al.
1998), verwendete ein anderes, genaueres
Schéatzverfahren, das zwischen 1995 und 1997
gemessene Emissionsdaten von verschiedenen
Verbrennungsanlagen einbezog (s. Tab. 5.2). Die
Studie stellt gegenwartig die umfassendste
Sammlung von Dioxin-Luftemissionsdaten, die in
GrofRbritannien gemessen wurden, dar. Es gilt
darauf hinzuweisen, dass in der Studie auch Daten
von MVAs verwendet wurden, die wahrend der
Testperioden unter normalen Betriebsbedingungen
liefen. Dies ist realistischer als die Durchfiihrung
von Messungen unter ,optimalen” Bedingungen, die
speziell fur eine , Testverbrennung® geschaffen
werden, was haufig geschieht. Die Studie kam zu
dem Ergebnis, dass die Dioxinemissionen aus
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmiill zwischen
1995 und 1997 in Bezug auf die fir 1995 von der
HMIP veréffentlichten Emissionsdaten leicht
gesunken waren. Dennoch stellten diese
Emissionen nach wie vor einen wesentlichen Anteil
des nationalen Dioxinbestands (30-56% der
gesamten atmosphéarischen Dioxinemissionen in
Grol3britannien). Der Studie zufolge steht aulRer
Zweifel, dass die optimistischen Schatzungen der
Umweltschutzbehdrden einer wissenschaftlichen
Bestatigung bedirfen, ehe sie als realistische
Einschatzung der gegenwartigen Situation sowie
kiinftiger Tendenzen gewertet werden kénnen.

Auch Webster und Connet (1998) weisen auf die
Unsicherheiten und Probleme der Testverfahren
hin, die i.d.R. angewendet werden, um
Dioxinemissionsdaten fiir nationale
Bestandsaufnahmen zu gewinnen. Die genannten
Problemfelder werden nachstehend aufgelistet; zwei
der Punkte wurden bereits in der 0.g. britischen
Studie erwéhnt: zum einen die Tatsache, dass die
Schéatzungen zumeist auf sehr wenigen empirischen
Messdaten von unterschiedlichen MVA-Arten
basieren (s. 1. Punkt), und zum anderen der haufig
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auftretende Fall, dass die Messung der .
Emissionsdaten unter ,optimalen“ Bedingungen

durchgefiihrt wird, und nicht unter den normalen
Betriebsbedingungen der Anlage.

. Testverfahren: Die Methode, die gewdhnlich
zur Einschatzung von Dioxinbestanden
angewandt wird, der sog. ,Emissionsfaktor-
Ansatz®, ist auf eine begrenzte Zahl
spezifischer Messungen an unterschiedlichen
MVA-Arten angewiesen. Die so gewonnenen
Messdaten stehen dann flir die
Dioxinemissionswerte aller MVAs einer
bestimmten Art. Auf diese Weise werden die
Dioxinemissionen in alle Umweltmedien leicht
unterschatzt. Dieses Verfahren lasst die
Tatsache, dass sich die Emissionswerte
verschiedener MVAs derselben Art deutlich
voneinander unterscheiden kénnen,
unbertcksichtigt. In ihrer Studie zeigten
Webster und Connet (1998), dass der
Emissionsfaktor-Ansatz die MVA-
Dioxinemissionen in die Luft, die in den
vergangenen zehn Jahren in vielen US-
Bestandsaufnahmen verzeichnet worden
waren, in der Tat unterschatzte. Statt auf den
Emissionsfaktor-Ansatz zuriickzugreifen,
summierten Webster und Connet (1998) nur
tatsachlich gemessene atmospharische
Dioxinemissionen — ein Ansatz, von dem
anzunehmen ist, dass er diese Emissionen
unterschatzt, da ja unbeobachtete Anlagen
nicht einkalkuliert werden. Dennoch ergab
diese Methode eine signifikant héhere
Konzentration an atmosphérischen
Dioxinemissionen aus Verbrennungsanlagen
fur Siedlungsmill als der Emissionsfaktor-
Ansatz. Aus diesem Grund betonten die
Autoren der Studie, dass es notwendig sei, bei
Dioxin-Bestandsaufnahmen auf tatsachlich
vorhandene Messdaten von einzelnen Anlagen
zuriickzugreifen.

. Datenmangel: Fiedler (1999) stellte fest, dass
die derzeitige Anzahl von nationalen Dioxin-
Bestandsaufnahmen weltweit gesehen sehr
gering ist. In jenen L&ndern, wo
Dioxinbestande verzeichnet wurden, besteht
ein allgemeiner Mangel an umfassenden
Daten uber atmosphérische Dioxinemissionen
aus MVAs. So wurde von Webster und Connet
(1998) in den USA ein Datenmangel
insbesondere hinsichtlich MVA-Emissionen
verzeichnet. Viele Verbrennungsanlagen fiir
Siedlungsmiill in den USA waren entweder nur
einmal oder Uiberhaupt nicht getestet worden.
Obwohl sich diese Situation zu verbessern
scheint, gaben sich MVA-Betreiber und -Prifer
bislang offenbar damit zufrieden, die
atmosphérischen Emissionen einer Anlage auf
der Grundlage einer einzigen Messreihe, die
im Rahmen einer Testverbrennung vor
Inbetriebnahme der Anlage durchgefihrt
wurde, als akzeptabel einzustufen. Selbst
heute lassen Haufigkeit und Intensitat der
Probennahmen und Untersuchungen der
Rauchgase auf Dioxine bei den meisten MVAs
stark zu wiinschen Ubrig.
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Uberwachung: Untersuchungen haben
gezeigt, dass die Durchfiihrung einer
begrenzten Zahl von Messungen kaum die
atmosphérischen Dioxinemissionen von MVAs
im Gesamtspektrum ihrer
Betriebsbedingungen zu reflektieren vermag.
Die Tatsache, dass sich Dioxinemissionen aus
Verbrennungsquellen im Lauf der Zeit
betrachtlich &ndern kénnen, wurde bereits von
einer britischen Studie ausreichend
demonstriert (Alcock et. al. 1998). Diese
Studie zeigte, dass die Luftemissionen, die mit
Hilfe von Proben ermittelt wurden, welche am
selben Tag aus dem Schornstein eines
Zementofens enthnommen worden waren,
betrachtlich schwankten. Die erste Probe maf}
4,2 ng I-TEQ m—3, und die zweite Probe, die
funf Stunden spéater genommen wurde, wies
0,06 ng I-TEQ m-® auf.

Eine genauere Einschatzung der
atmospharischen Dioxinemissionen kann nur
mittels kontinuierlicher Uberwachung der
Emissionen Uber l&dngere Zeitrdume hinweg
erzielt werden. Zumeist produzieren
Verbrennungsanlagen fur Siedlungsmll
insbesondere in den Anlauf- und
Abschaltphasen besonders hohe
Dioxinemissionen. An einer belgischen MVA
wurde mit Hilfe kontinuierlicher Uberwachung
eine Studie durchgefihrt, die beweisen sollte,
dass das nachtraglich angebrachte, moderne
Emissionskontrollsystem der Anlage die
Uberschreitung desSgesetinchen Grenzwerts
von 0,1 ng TEQ/Nm" fiir alle Zeiten
unterbinden wirde. In der Tat zeigten die
Untersuchungsergebnisse, dass die
Uberwachung iiber einen Zeitraum von sechs
Stunden eine durchschnittliche
Emissionskonzentration von 0,25 ng TEQ
ergab. Die 14-tagige Uberwachung (iber einen
Zeitraum von sechs Stunden taglich ergab
jedoch einen Durchschnittswert von 8,2-12,9
ng TEQ/Nm® - eine, wie man sieht, erheblich
héhere Emissionskonzentration, die den
gesetzlichen Grenzwert stark Gberschreitet (De
Fre und Wevers 1998).

Die o.a. Studie zeigt auf Uberzeugende Art und
Weise, dass herkémmliche Messungen an
einzelnen MVAs — i.e. Punktmessungen, die
nach der derzeitigen Gesetzeslage erlaubt
sind — die atmosphérischen Dioxinemissionen
von MVAs signifikant unterschatzen kénnen.
Im Fall der 0.a. Studie unterschatzte die
Punktmessung die durchschnittlichen
Dioxinemissionen um das 30- bis 50-fache.
Wie sich diese Erkenntnis auf die Dioxinwerte
anderer MVAs auswirken wirde, ist leider nicht
bekannt.

Dioxine in Schlacken bleiben
unberiicksichtigt: Bei den meisten mittels
Massenbilanz erstellten Dioxin-
Bestandsaufnahmen werden nur die
Dioxinemissionen in die Atmosphére
berticksichtigt (Fiedler 1999); der Dioxineintrag
in die festen Verbrennungsriickstande wird



nicht einkalkuliert. Webster und Connet (1998)
halten fest, dass den in Filterasche und
Schlacke enthaltenen Dioxinen zuwenig
Beachtung geschenkt wird. Eine neuere Studie
an einer spanischen MVA zeigte, dass
Schornsteinemissionen, verglichen mit den in
der Filterasche enthaltenen Dioxinmengen, nur
fur einen geringen Teil der gesamten
Dioxinemission der MVA verantwortlich sind
(Abad et al. 2000). Das Problem, dass
verbesserte Luftreinhaltetechnologien dazu
geflhrt haben, dass durch Mullverbrennung
entstandene Dioxine nun in den Schlacken
stérker prasent sind und dadurch neue
Gefahren drohen, wird in Kap. 5.3.1. ndher
erlautert.

Insgesamt weisen die i.d.R. mangelhaften
Testverfahren, die zur Emissionskontrolle von MVAs
eingesetzt werden, und die Tatsache, dass die
Dioxin-Massenbilanz zumeist keiner holistischen
Betrachtungsweise unterliegt, darauf hin, dass die
meisten, wenn nicht alle, Dioxin-
Bestandsaufnahmen MVA-Emissionen aller
Wahrscheinlichkeit nach weit unterschatzen.

Emissionswerte neuer und technisch
verbesserter MVAs

Wie bereits oben angedeutet und in der
wissenschaftlichen Literatur bestéatigt wurde, werden
die atmospharischen Dioxinemissionen von
europaischen MVAs zumeist auf der Basis von
Punktmessungen und nicht im Rahmen
kontinuierlicher Uberwachung ermittelt. Dies kann
zu einer Unterschatzung der Dioxinemissionen
fuhren. Diese unbefriedigende Situation scheint sich
unter der neuen EU-Gesetzgebung fortzusetzen, die
eine Uberwachung der Luftemissionen, basierend
auf nur zwei Punktmessungen pro Jahr Uber einen
Zeitraum von jeweils sechs bis acht Stunden,
vorsieht. Es ist &ulerst unwahrscheinlich, dass auf
dieser gesetzlichen Grundlage der
Emissionskontrolle genaue und richtige Daten Gber
die atmospharischen Dioxinemissionen aus MVAs
gewonnen werden kénnen.

In vielen Fallen haben Studien, die auf der Basis
von Punktmessungen durchgefiihrt wurden,
ergeben, dass die atmosphérischen
Dioxinemissionen aus einigen europaischen MVAs
innerhalb des neuen EU-Emissionsgrenzwerts von
0,1 ng I-TEQ/m® liegen. So lagen die Werte einer
Reihe von Punktmessungen, die zwischen 1994
und 1997 ein- bis zweimal im Monat an einer neu
errichteten deutschen Verbrennungsanlage fir
Siedlungsmdll durchgefiihrt wurden, unter dem
festgelegten Grenzwert (Gass et al. 1998). Ebenso
ergaben zwei Punktmessungen, die innerhalb eines
Tages im Anschluss an die Erstpriifung einer neu
errichteten Verbrennungsanlage fiir Siedlungsmiuill
in Venedig durchgefiihrt worden waren, Messwerte
unterhalb des EU-Grenzwerts (Pietro und Giuliana
1999). An einer deutschen Verbrennungsanlage fiir
gefahrliche Abfélle wurde eine Studie auf der Basis
von kontinuierlicher Langzeitiiberwachung
durchgefiihrt. Auch hier zeigten die Messwerte von
11 langfristig Gberwachten Proben, die zwischen
1998 und 1999 entnommen worden waren, dass die

Luftemissionen den EU-Grenzwert nicht
Uberschritten (Mayer et al. 1999).

Nicht alle Studien sind jedoch zu dem Ergebnis
gekommen, dass der neue Emissionsgrenzwert von
0,1 ng I-TEQ/m® eingehalten wird. So zeigten
Punktmessungen, die zwischen Januar 1997 und
April 1999 ein- bis viermal monatlich an acht
spanischen Verbrennungsanlagen fur Siedlungsmill
durchgefiihrt wurden, dass zwei Anlagen den
Grenzwert nicht einhielten (Fabrellas et al. 1999).
Die Dioxinemissionswerte dieser Anlagen betrugen
0,7 und 1,08 ng I-TEQ/m®. In Polen ergab eine
zwischen 1994 und 1997 durchgefiihrte Analyse der
Schornsteinemissionen von 18 neuen oder
technisch verbesserten Verbrennungsanlagen fur
medizinische Abfalle, dass fast die Halfte der
Anlagen Emissionswerte unter 0,1 ng TEQ/m’
aufwies, die anderen jedoch den Grenzwert
Uberschritten (Grochowalsky 1998). Finf der
Anlagen Uberschritten mit Dioxingehalten von
9,7-32 ng TEQ/m® den Grenzwert sogar erheblich.
Wie bereits oben erwahnt, Gberschritten die
Dioxinwerte einer belgischen MVA den EU-
Grenzwert, als die Emissionen mittels
kontinuierlicher Uberwachung gemessen wurden
(De Fre und Wevers 1998). Die Emissionswerte
betrugen 8,2-12,9 ng TEQ/Nm’.

Es gilt festzuhalten, dass es Uber die
Luftemissionswerte von neuen und alten MVAs, die
derzeit in vielen Landern, einschlieRlich weniger
industrialisierten Staaten, in Betrieb stehen, kaum
wissenschaftliche Literatur gibt. Eine Studie Uber die
atmosphérischen Dioxinemissionen von zehn
MVAs, die in Korea in Betrieb stehen sollen, (Shin
et al. 1998) ergab grolRe Unterschiede in den
Emissionswerten der verschiedenen Anlagen. Die
Dioxinemissionswerte in den Schornsteinabgasen
reichten von 0,07 bis 27,9 ng TEQ/Nm”.

Noch weniger wissenschaftliche Daten existieren
Uber jene Anlagen, in denen andere Abfélle als
Siedlungsmdll verbrannt werden. In einer
japanischen Studie wurden an neun
Verbrennungsanlagen fiur Industrieabfélle
Punktmessungen durchgefiihrt (Yamamura et al.
1999). Zwei der Anlagen wiesen atmospharische
Dioxinkonzentrationen unter 0,1 ng I-TEQ/Nm® auf,
sechs Uberschritten jedoch diesen Wert (0,13-4,2
ng I-TEQ/Nma). Laut einer US-Studie lagen die
Dioxinemissionen von kohlebeheizten Zementéfen
bei 0,00133-3,0 ng I-TEQ/dscm (Schrieber und
Evers 1994). Eine weitere US-Studie wurde (ber die
atmosphérischen Dioxinemissionen aus mobilen
Verbrennungsanlagen durchgefiihrt (Meeter et al.
1997). Solche MVAs filihren bei Lagerstétten fur
geféhrliche Abfélle Bodensanierungen an Ort und
Stelle durch. Dabei wird an jenen Stellen saniert, wo
die Deponie Substanzen enthélt, die als schwer
zerstdrbar gelten. Die Analyseergebnisse, die
anfanglich aus Testverbrennungen in 16 Anlagen
gewonnen worden waren, zeigten, dass zehn der
Anlagen die vom US-Umweltbundesamt (US-EPA)
vorgeschlagene Emissionsnorm von 0,2 ng
TEQ/dscm nicht einhielten. Die Autoren der Studie
wiesen darauf hin, dass eine betrachtliche Anzahl
von mobilen Verbrennungsanlagen, die in
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Lagerstatten fir Sondermiill fir Bodensanierungen
eingesetzt werden, Schwierigkeiten haben kénnten,
den vorgeschlagenen, aber in naher Zukunft
verbindlichen EPA-Grenzwert einzuhalten.

5.1.2 Andere organische Verbindungen

Bis auf wenige Ausnahmen gibt es kaum
Untersuchungen Uiber die anderen organischen
Verbindungen, die aus MVAs in die Atmosphére
entlassen werden. Bei den untersuchten
Chemikalien richtete sich das Augenmerk i.d.R.
eher auf Verbindungen mit einem héheren
Molekulargewicht als auf weniger persistente,
flichtige organische Verbindungen, die aus MVAs
emittiert werden (Leach et al. 1999). Zu den
Chemikalien, Gber die Analyseergebnisse vorliegen,
zahlen polyaromatische Kohlenwasserstoffe (PAHs)
und mehrere Gruppen hochgiftiger chlorierter
Verbindungen wie polychlorierte Biphenyle (PCBs),
polychlorierte Napthalene (PCNs), Chlorbenzole
und Chlorphenole.

PCBs: Diese Chemikaliengruppe setzt sich aus 209
verschiedenen Kongeneren (Einzelverbindungen)
zusammen. Rund die Halfte dieser Verbindungen
wurde bislang in der Umwelt nachgewiesen. PCBs
sind persistent, toxisch und bioakkumulativ. Wie
Dioxine besitzen sie so die Fahigkeit, sich im
Fettgewebe von Menschen und Tieren
anzureichern, wo sie jahrzehntelang den
kérpereigenen Abwehrmechanismen widerstehen
kénnen. Die héher chlorierten PCB-Kongenere sind
am schwersten abbaubar und stellen die Mehrzahl
jener Chemikalien, die als ,Umweltschadstoffe”
identifiziert werden. PCBs sind weltweit bereits
allgegenwartige Stoffe, sie werden sogar in stark
erhéhten Konzentrationen im Gewebe von Tieren
nachgewiesen, die in Regionen beheimatet sind, die
traditionell als ,unberihrt® gelten. Arktische
Saugetiere wie Wale, Seehunde und Eisbéren sind
Untersuchungen zufolge mit PCBs und anderen
organischen Chlorverbindungen belastet (s. Allsopp
et al. 1999). PCBs haben vielfaltige toxische
Auswirkungen, sie kénnen die
Fortpflanzungsfahigkeit beeintrachtigen und das
Nerven- und Immunsystem schédigen. Sie stehen
unter dem Verdacht, sowohl bei Menschen als auch
bei Tieren viele Gesundheitsschdden zu
verursachen (s. Allsopp et al. 1997, Allsopp et al.
1999). Da es sich bei Dioxinen und PCBs um
strukturahnliche Chemikalien handelt, haben einige
PCB-Kongenere auch dioxinghnliche Auswirkungen
auf die Gesundheit.

Als Industriechemikalien erzeugte PCBs wurden
friher in erster Linie in elektrischen Geraten zur
Isolierung eingesetzt. Mittlerweile wurde die PCB-
Produktion weltweit fast vollstandig eingestellt, nur
in Russland sollen noch heute PCBs produziert
werden. Man schétzt, dass mindestens ein Drittel
der industriell erzeugten PCBs in die Umwelt
gelangt ist (Schwedische Umweltschutzbehérde
1999). Die restlichen zwei Drittel bleiben in alten
Elektrogeraten und auf Millhalden prasent, wo sie
mit der Zeit ausgelaugt und in die Umwelt
freigesetzt werden. Diese Form der Freisetzung
stellt heute bei weitem die Hauptquelle der PCB-
Kontaminierung unserer Umwelt dar. Einige PCBs

entstehen jedoch auch als Nebenprodukte der
Mullverbrennung und bei einer Reihe von
industriellen Prozessen der Chlorchemie.

Es ist bekannt, dass PCBs in Verbrennungsanlagen
erzeugt werden (Blumenstock et al. 2000, Wikstrom
et al. 1998, Sakai et al. 1996, Fangmark et al. 1994)
und in den Schornsteinabgasen prasent sind, die in
die Atmosphare entlassen werden (Miyata et al.
1994, Wilken et al. 1993, Magagni et al. 1991). In
der wissenschaftlichen Literatur existieren jedoch
nur wenige Daten Giber PCB-Werte von
Verbrennungsabgasen. Eine 1992 an japanischen
Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmuill
durchgefiihrte Studie ergab, dass sich die
Emissionen der toxikologisch hochsignifikanten
koplanaren PCBs in den einzelnen Anlagen deutlich
voneinander unterschieden (Miyata et al. 1994). Der
Durchschnittswert (1,46 ng TEQ/mB) war héher als
der japanische Richtwert fiir neu errichtete MVAs
(0,5 ng TEQ/Nm3). Die Studie kam zu dem
Ergebnis, dass Mullverbrennung eine Quelle der
PCB-Kontamination von Mensch, Nahrung und
Umwelt ist.

PCNs: Diese Gruppe wird aus chlorierten
organischen Verbindungen gebildet, die ebenfalls
persistent, bioakkumulativ und toxisch sind.
Urspriinglich wurden sie ahnlich wie PCBs zur
elektrischen Isolierung eingesetzt, jedoch spéter
von diesen abgeldst. PCNs entstehen als
unbeabsichtigte Nebenprodukte von thermischen
Prozessen, bei denen chlororganische
Verbindungen im Spiel sind, wie der
Mullverbrennung und Metallrickgewinnung (s.
Falandysz und Rappe 1997). PCNs haben &hnliche
Eigenschaften wie Dioxine und PCBs, und viele
haben selbst in kleinsten Mengen ein hohes
toxisches Potential (s. Abad et al. 1999, Abad et al.
1997).

PCNs wurden in den Schornsteinabgasen von
Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmuill
nachgewiesen. Die PCN-Konzentration (mono- bis
oktachloriert) bewegte sich in fiinf spanischen
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmill im Bereich
von 1,08-21,36 ng/Nma, die Dioxinwerte betrugen
0,01-5ng I-TEQ/Nm® (Abad et al. 1999). Daruber
hinaus wurden PCN-Kongenere mit dioxindhnlicher
Toxizitat in den Luftemissionen aus stadtischen
Verbrennungsanlagen identifiziert (Falandysz &
Rappe 1997, Takasuga et al. 1994).

PCNs aus der Mullverbrennung und anderen
Verbrennungsquellen sind in wildlebenden Tieren in
nachweisbaren Konzentrationen prasent. Zusétzlich
zur historischen Umweltbelastung durch die
industrielle PCN-Herstellung kénnen bestimmte
Verbrennungsvorgénge zu einer noch starkeren
Belastung der Umwelt mit diesen hochgiftigen und
persistenten Chemikalien fiihren (Falandysz und
Rappe 1997, Falandysz et al. 1996).

Chlorbenzole: Diese Chemikalien entstehen in
Verbrennungsanlagen (Blumenstock et al. 2000,
Wikstrom et al. 1998, Fangmark et al. 1994); auch
Chlorphenole entstehen durch Millverbrennung
(Wikstrom et al. 1999). Es hat sich gezeigt, dass
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Chlorbenzole in Schornsteinabgase emittiert werden
(Wilken et al. 1993). Die Bildung von
Hexachlorbenzol (HCB), die vollstandig substituierte
Form von Benzol ist von besonderer Bedeutung.
HCB ist persistent, toxisch und bioakkumulativ. Es
ist giftig fur Wasserorganismen, Landpflanzen,
Landtiere und Menschen und wurde in grof3en
Mengen zur Schadlingsbekdmpfung und
Saatgutbeizung eingesetzt. Neuere Forschungen
haben ergeben, dass HCB signifikant zu der
dioxindhnlichen Toxizitat beitragen kann, die durch
organische Chlorverbindungen in der Muttermilch
verursacht wird (van Birgelen 1998). Es wird von
der Internationalen Agentur fiir Krebsforschung
(IARC) als Gruppe-2B-Karzinogen eingestuft, d.h.
es ist méglicherweise krebserregend fir den
Menschen, und scheint auch ein Tumorpromotor zu
sein. HCB kann die Leibesfrucht, die Leber, das
Immunsystem, die Schilddrise, die Nieren und das
Zentralnervensystem (ZNS) schadigen. Die Leber
und das Nervensystem reagieren besonders
sensibel auf HCB-Einwirkung (ATSDR 1997,
Newhook & Meek 1994).

Halogenierte Phenole: In MVA-Rauchgas wurden
14 chlorierte, 3 bromierte und 31 gemischte Brom-
und Chlorphenole identifiziert (Heeb ef al. 1996).
Diese Chemikalien tragen wesentlich zur
Dioxinentwicklung bei, da durch
Kondensationsreaktionen zweier halogenierter
Phenolmolekiile Dioxine entstehen kénnen. Die
Konzentrationen der im Rohverbrennungsgas (4
nmol/Nm?>; 1,2 ug/Nma) und im Rauchgas (1
nmol/Nm?>; 0,5 ug/Nma) nachgewiesenen
gemischten Brom- und Chlorphenole tberschritt die
typischen Rohgaskonzentrationen von Dioxinen (0,2
nmol/Nm?; 0,1 ug/Nma) in Verbrennungsanlagen fir
Siedlungsmdill.

Bromierte und gemischte halogenierte Dioxine:
Zusétzlich zu den chlorierten Dioxinen und Furanen
werden im Zuge des Verbrennungsprozesses
zahlreiche andere halogenierte Verbindungen
gebildet; dazu z&hlen bromierte und gemischte
chlorierte und bromierte Dioxine und Furane.

Polychlorierte Dibenzothiophene (PCDBTs): Das
sind schwefelhéltige Verbindungen, deren
chemische Struktur der der Dibenzofurane sehr
ahnlich ist. Den Platz des Sauerstoffatoms in der
Furankette der Dibenzofuran-Verbindungen nimmt
bei den PCDBTs ein Schwefelatom ein. Uber die
Toxizitat dieser Chemikalien ist wenig bekannt, sie
werden jedoch aufgrund ihrer Struktur als giftig
eingeschéatzt. PCDBTSs sind in den
Schornsteinabgasen von Verbrennungsanlagen
nachgewiesen worden (Sinkkonen et al. 1991).

PAHSs: Die Vertreter dieser Chemikaliengruppe
werden als Nebenprodukte der unvollstandigen
Verbrennung von organischen Verbindungen
gebildet. Einige davon sind persistent, toxisch und
bioakkumulativ. Andere sind karzinogen. PAHs
werden von Verbrennungsanlagen in
Schornsteinabgase emittiert (Yasuda und
Takahashi 1998, Magagni et al. 1991. Die
Abfallzusammensetzung, die
Verbrennungstemperatur und der Luftiiberschuss

waéhrend des Verbrennungsvorganges bestimmen
die Menge an PAHSs, die von einer bestimmten
Anlage emittiert werden. Es hat sich gezeigt, dass
wahrend der Inbetriebnahme von MVAs besonders
hohe Konzentrationen an PAHSs freigesetzt werden
(s. Yasuda und Takahashi et al. 1998). Die in einer
MVA-Studie berichteten Messergebnisse der
Gesamtemissionen von PAHSs in die Atmosphére
betrugen 0,02-12 mg/Nm3 (s. Marty 1993).

VOCs: Uber die unzéhligen anderen organischen
Chemikalien, die aus Verbrennungsanlagen
emittiert werden, sind kaum Studien vorhanden.
Eine Studie wurde jedoch speziell mit dem Ziel
durchgefiihrt, die fllichtigen organischen
Verbindungen (VOCs) im Rauchgas einer
Verbrennungsanlage fir Siedlungsmdill zu
identifizieren und zu quantifizieren (Jay und Stieglitz
1995). Diese Studie wies insgesamt ca. 250
verschiedene VOC-Verbindungen nach, deren
Konzentration von 0,05 bis 100 mg/m3 reichte.
Diese Chemikalien sind in Anhang B aufgelistet. Die
Liste enthalt hochtoxische und karzinogene
Verbindungen wie Benzene und die substituierten
Phenole, einschlie3lich anderer bekannter toxischer
Verbindungen wie Phthalate. Daten Uber die
6kologische und toxikologische Bedeutung vieler
freigesetzter VOCs sind kaum vorhanden, jedoch ist
bekannt, dass VOCs zur Ozonbildung in der unteren
Atmosphére beitragen (s. unten).

Die aus MVAs emittierten organischen
Verbindungen werden i.d.R. auf der Basis eines
Gruppenparameters Uberwacht, welcher alle in
einer Rauchgasprobe enthaltenen organischen
Kohlenstoffverbindungen aufsummiert und den
Gesamtgehalt an organischem Kohlenstoff (TOC)
bildet. Die Studie von Jay und Stieglitz (1995)
ergab, dass die 250 identifizierten chemischen
Verbindungen ca. 42% des TOC ausmachten. Die
Ubrigen 58% bestanden aus aliphatischen
Kohlenwasserstoffen unbekannter Identitat.

Leach et al. (1999) haben festgestellt, dass
Vorgange, bei denen groRe Mengen an VOCs
entstehen, 6kologisch bedenklich sind; diese tragen
namlich, vermischt mit Stickoxiden und dem
Sonnenlicht ausgesetzt, zur Bildung von
photochemischen Oxidationsmitteln (Ozon und
Peroxy-Acyl-Nitraten) bei, die sich sehr nachteilig
auf die Luftqualitéat auswirken. Der neue
vorgeschriebene EU-Grenzwert fir den
Gesamtgehalt an VOCs betragt, als TOC
ausgedruckt, 20 mg/Nma.

5.1.3 Schwermetalle

Schwermetalle werden aus allen Arten von MVAs
emittiert. Es ist erwiesen, dass viele Schwermetalle
in niedrigen Konzentrationen toxisch und einige
persistent und bioakkumulativ sind. N&here
Informationen Uber die Toxizitat einiger
Schwermetalle werden in Anhang A gegeben.
Schwermetalle werden der MVA als Bestandteile
verschiedener Abfallstoffe zugefiihrt. Der
Verbrennungsprozess fiihrt dazu, dass sie in den
MVA-RUckstanden (Schlacken) bis um das
Zehnfache konzentriert vorkommen, da sich das
Abfallvolumen durch Verbrennung reduziert
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(Buchholz und Landsberger 1996). Ein Teil dieser
toxischen Spurenmetalle wird Uber die
Schornsteinabgase der Anlagen in die Atmosphére
entlassen. Mit Ausnahme von Quecksilber, dessen
grolerer Teil Gber den MVA-Schornstein emittiert
wird, befindet sich der Hauptteil der Schwermetalle
in der Filterasche und in der Schlacke.

Jedes im unverbrannten Abfall enthaltene Metall hat
seine eigene Quelle, aus der es stammt.
Quecksilber ist auf die Entsorgung von Batterien,
Leuchtstoffréhren und Farben zurlickzuflihren
(Carpi 1997). Kadmium ist Bestandteil von Farben,
PVC-Kunststoffen und den Farbstoffen, die zum
Farben von Kunststoffen verwendet werden. Blei ist
in Batterien, Kunststoffen und Farbstoffen enthalten
(Valerio et al. 1995, Korzan und Heck 1990), und
Antimon befindet sich in Flammschutzmitteln (van
Velzen und Langenkamp 1996), die in Kunststoffen
verwendet werden.

Wie Tab. 5.3 zeigt (EUA 2000), tragt die
Mullverbrennung auf globaler Ebene erheblich zu
den atmosphérischen Emissionen vieler
Schwermetalle bei. Innerhalb der EU ergaben
Schéatzungen, dass die Mullverbrennung 1990 fir
8% (16t/Jahr) aller Kadmiumemissionen und 16%
(36t/Jahr) der Quecksilberemissionen verantwortlich
war. Die Chromemissionen beliefen sich auf 46
Tonnen, und zusatzlich wurden tber 300 Tonnen
Blei emittiert (EG 1998). Zahlreiche
Rauchgasreinigungssysteme wurden entwickelt, um
die Schornsteinemissionen von Schwermetallen zu
reduzieren (EUA 2000). Daten Uber
Schornsteinabgase bei Verbrennungsanlagen fir
gefahrliche Abfalle weisen darauf hin, dass die
Abscheideleistung der Fabrikfilter (wobei die in den
Schlacken zuriickgehaltenen Metalle hinzugezahlt
werden) bei den meisten Metallen aufler
Quecksilber im Bereich von 95% liegt.

Der EUA (2000) zufolge stellt die Kontrolle von
Quecksilberemissionen ein spezielles Problem der
Mullverbrennung dar. Fast 100% des im Abfall
vorhandenen atomaren Quecksilbers wird Uber die
Schornsteinabgase emittiert, denn
Quecksilberatome bleiben nicht an Filterstduben
oder Aschenteilen hdngen. Rund 20-50% des
gesamten emittierten Quecksilbers sind
Quecksilberatome. Der Rest setzt sich aus
zweiwertigem Quecksilber zusammen,
wahrscheinlich vorwiegend aus Quecksilberchlorid
(HgCl2). Nach der Emission in die Atmosphéare kann
zweiwertiges Quecksilber, welches wasserléslich
ist, in der Néhe der MVA abgelagert werden.
Atomares Quecksilber kann hingegen durch
Luftstrdmungen Uber weite Strecken transportiert
werden, bevor es schliellich in zweiwertiges
Quecksilber umgewandelt wird. Dieses wird dann im
Erdboden abgelagert (Carpi 1997).

Obwohl allgemein anerkannt ist, dass im
Abfallstrom enthaltene toxische Schwermetalle
bedenkliche 6kologische Auswirkungen haben, ist
nur eine sehr begrenzte Menge an veréffentlichten
Daten Uber Schwermetallkonzentrationen in
Schornsteinemissionen vorhanden. Einer
Emissions-Bestandsaufnahme in den Niederlanden
zufolge sind die Schornsteinemissionen von
Kadmium und Quecksilber aus
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmiill zwischen
1990 und 1995 infolge verbesserter
Rauchgasreinigungssysteme betréchtlich
zurlickgegangen (Born 1996). In diesem Zeitraum
sank der Beitrag der MVAs zu den gesamten
hollandischen Luftemissionen bei Kadmium von 44
auf 13% und bei Quecksilber von 53 auf 11%. Unter
der Annahme, dass das Datenmaterial aus
zuverldssiger Quelle stammt, bedeutet die
Reduktion der atmosphérischen Emissionen, dass
die in der Anlage durch Emissionskontrollsysteme
zurlickgehaltenen Metalle in den Filterasche-
Ruckstanden prasent sind.

Tab. 5.3 Weltweite atmosphérische Emissionen von Spurenmetallen aus MVAs

Metall Emissionen (1000 Tonnen/Jahr) Emissionen (als % der
Gesamtemissionen)

Antimon 0,67 19,0

Arsen 0,31 3,0

Blei 2,37 20,7

Chrom 0,84 2,0

Kadmium 0,75 9,0

Kupfer 1,58 4,0

Mangan 8,26 21,0

Nickel 0,35 0,6

Quecksilber 1,16 32,0

Selen 0,11 11,0

Vanadium 1,15 1,0

Zink 5,90 4,0

Zinn 0,81 15,0
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5.1.4  Staubpartikel

Staubpartikel, i.e. winzige Feststoffteilchen in der
Luft, sind das Ergebnis nattrlicher Vorgénge wie
auch menschlicher Aktivitdten. Zu den Partikeln
natirlicher Herkunft z&hlen vom Wind verblasene
Bodenpartikel, Meersalz, aus Vulkanausbriichen
stammende Staubteilchen, Pilzsporen und
Pollenkérner. Vom Menschen erzeugte
Partikelemissionen sind das Resultat von
Verbrennungsprozessen wie Kohlebeheizung,
Mullverbrennung und Treibstoffverbrennung im
Fahrzeugmotor. Nattirliche Staubpartikel sind meist
groler (>2,5 um) als die durch
Verbrennungsprozesse entstehenden kleineren
Feststoffteilchen (<2,5 ym) (QUARG 1996,
COMEAP 1995). Diese Feinstaubpartikel, die sog.
slungengangigen® Partikel, sind eine besonders
grolRe Gefahr fur die menschliche Gesundheit.
Partikelférmige Luftverschmutzung tragt zur
Verschlimmerung bestehender
Atemwegserkrankungen wie Asthma bei und
beglinstigt den vorzeitigen Tod durch Atemwegs-
und Herzerkrankungen. Die Ursache dafir liegt
darin, dass lungengangige Partikel klein genug sind,
um sich einen Weg bis in die feinsten
Verzweigungen der Bronchien zu bahnen, wahrend
grébere Teilchen durch die Schutzmechanismen der
Atmungsorgane daran gehindert werden, in die
tieferen Regionen der Atemwege vorzudringen.
Insbesondere die sog. ultrafeinen Partikel (<0,1 um)
bergen ein extrem hohes Gesundheitsrisiko. Eine
detailliertere Beschreibung der Staubpartikel und
ihrer gesundheitlichen Auswirkungen wird in
Anhang A gegeben.

Mullverbrennung fuhrt zu atmospharischen
Emissionen von Staubpartikeln (EG 1998).
Unzureichend Uberwachte MVAs kénnen groRe
Mengen an Staubteilchen freisetzen und so zu
lokalen Umweltproblemen beitragen. Moderne
Anlagen geben geringere Mengen ab, jedoch
weisen Analyseergebnisse darauf hin, dass es sich
bei den freigesetzten Teilchen um feine bzw.
ultrafeine Partikel handelt und die Emissionen somit
zu Beeintrachtigungen der menschlichen
Gesundheit beitragen kénnten (EG 1998).
Tatséachlich wird der Grof3teil der Staubteilchen, die
durch Verbrennungsprozesse — einschlielich aller
Arten der Miillverbrennung — entstehen, aus
ultrafeinen Partikeln, die kleiner als 0,1 ym sind,
gebildet. Selbst die modernsten
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmill verfligen
nicht ber Technologien, die die Emission von
ultrafeinen Partikeln verhindern kénnen. Die
Abscheideleistung der géngigen
Entstaubungsmethode mittels Sackfilter betragt fur
lungengéngige Partikel (<2,5 pm) zwischen 5 und
30%. Staubteilchen, die kleiner als 1 ym sind, — und
somit alle ultrafeinen Partikel — passieren
ungehindert alle Rauchgasreinigungssysteme der
Millverbrennung. Zudem gibt es Anzeichen dafiir,
dass einige der modernen
Emissionskontrollsysteme von MVAs, insbesondere
die Ammoniakeinspritzung, mit der die Bildung von
Stickoxiden reduziert werden soll, die
atmosphérischen Emissionen der feinsten,
gefahrlichsten Partikel sogar erhéhen kénnen
(Howard 2000).

Zur Zeit ist Uber die chemische Zusammensetzung
von Staubpartikeln noch wenig bekannt.
Atmosphéarische Emissionen aus MVAs enthalten
z.B. aus Mineraloxiden und -salzen bestehende
Partikel, deren Quelle mineralische
Abfallbestandteile bilden (Oppelt 1990).
Schwermetalle und organische Chemikalien wie
Dioxine, PCBs und PAHs kénnen an der Oberflache
der Partikel haften bleiben. Metalle kénnen in vielen
verschiedenen Formen absorbiert werden, z.B. als
Metalloxide, 16sliche Salze und Metallkarbonate. Die
chemische Zusammensetzung der Partikel wie z.B.
die Metallart oder die Zusammensetzung anderer,
potentiell toxischer Chemikalien an der
Partikeloberflache bestimmt letztlich, mit welchen
gesundheitlichen Auswirkungen eine Exposition
verbunden ist (QUARG 1996, Seaton 1995, Marty
1993).

Ultrafeine Partikel haben sich als ausgesprochen
reaktionsfreudig erwiesen, auch wenn sie von
Substanzen stammen, die selbst nicht
reaktionsfreudig sind. Dies ist einzig und allein auf
ihre winzige Grof3e zuriickzuflhren.
Untersuchungen haben gezeigt, dass bei
abnehmender PartikelgréRRe eine verhaltnismaRig
héhere Zahl von Oberflaichenatomen vorhanden ist.
Das fiihrt dazu, dass die Partikeloberflache
elektrisch stark aufgeladen und so chemisch
reaktionsfreudig wird. Zudem haben sich ultrafeine
Metallpartikel als besonders reaktionsfreudig
erwiesen (Jefferson und Tilley 1999).

Verbrennungsanlagen fur Siedlungsmull werden
gewdhnlich mit gemischten Abféllen beschickt, die
Schwermetalle und halogenierte organische
Verbindungen enthalten. Sie geben ultrafeine
Metallpartikel an die Atmosphére ab. Da diese
Partikel besonders reaktionsfreudig sind, liegt die
Vermutung nahe, dass die partikelférmigen,
ultrafeinen Emissionen aus Verbrennungsanlagen
fur Siedlungsmull noch giftiger sind als
vergleichbare Emissionen aus Kohlekraftwerken
u.a. Anlagen (Howard 2000). Besonders in dieser
Hinsicht sind MVAs als duf3erst bedenklich fir die
offentliche Gesundheit anzusehen.

Die neue EU-Richtlinie Uber die Verbrennung von
Abféllen gibt keine Grenzwerte fur PM10-
Emissionen vor. Nicht einmal fir PM 2,5 - so
heiflen die héchstens 2,5 ym grofRen,
lungengédngigen Partikel- sind Grenzwerte
vorgeschrieben. In der Richtlinie wird somit die
partikelférmige Luftverschmutzung durch MVAs
aufler Acht gelassen, die ein besonders hohes
Gesundheitsrisiko birgt. Die Richtlinie gibt jedoch
einen Grenzwert von 10 mg/m3 fir den
Gesamtstaubgehalt der Emissionen einer MVA in
die Luft vor. In den 80er Jahren verdffentlichten
Daten zufolge betrugen die atmosphérischen
Partikelemissionen aus britischen
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmiill 18-4105
mg/m3 (Williams 1990), und aus US-amerikanischen
Verbrennungsanlagen fiir gefahrliche Abféalle 4-902
mg/m3 (Dempsey und Oppelt 1993). Eine neuere
Untersuchung Uber schwedische
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmiill ergab
partikelférmige Emissionen von 0,003-64 mg/m3.
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Vier von 21 schwedischen MVAs liberschritten den
EU-Grenzwert flir Staubemissionen (Greenpeace
Nordeuropa 2000).

5.1.5 Anorganische Gase

Anorganische, saure Gase, v.a. Chlorwasserstoff
(HCI), Fluorwasserstoff (HF), Bromwasserstoff
(HBr), Schwefeloxide (SOx) und Stickoxide (NOx)
werden bei der Millverbrennung gebildet und
anschlieflend an die Atmosphéare abgegeben. Diese
Gase entstehen, weil die Elemente Chlor, Fluor,
Brom, Schwefel und Stickstoff Bestandteile des
unverbrannten Abfalls sind (Williams 1990). NOx
entsteht auch durch die direkte Verbindung von
Stickstoff und Sauerstoff, ein Vorgang, der durch
hohe Temperaturen beschleunigt wird.

HCI wird in grofteren Mengen aus MVAs als aus
Kohlekraftwerken emittiert. Dies ist auf die
chlorhaltigen Verbindungen im Abfall, insbesondere
in Form von Kunststoffen wie PVC, zurlickzuflihren
(Williams 1990). Die neue EU-Richtlinie schreibt
einen Grenzwert (tdglichen Durchschnittswert) von
10 mg/m3 fir HCl und 1 mg/m3 fir HF vor. Eine
neuere Studie an 21 schwedischen
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmiill ergab,
dass die atmospharischen HCI-Emissionen aus 17
Anlagen den EU-Grenzwert oft erheblich
Uberschritten (Greenpeace Nordeuropa 2000). Die
Emissionen aus den 21 MVAs betrugen 0,2-238
mg/Nm3, mit einem Durchschnittswert von 44
mg/Nm3.

Stickoxide (NOy) wie Stickstoffdioxid (NO2) und
Schwefeloxide (SOx) wie Schwefeldioxid (SOz)
werden durch industrielle Verbrennungsprozesse,
einschlieBlich aller Arten der Millverbrennung, in
die Atmosphére entlassen. Diese Gase kénnen
auch den pH-Wert des Regens beeinflussen; er wird
sauer. Mit der Zeit kann saurer Regen negative
Auswirkungen auf die Boden- und Wasserqualitat
haben und auch Okosysteme schadigen. Ebenso
wie die Exposition mit Staubpartikeln in der Luft ist
auch die Exposition mit NOx und SOx mit
schadlichen Auswirkungen auf die Atmungsorgane
bei Personen mit bereits bestehenden
Atemwegserkrankungen verbunden. So haben
Untersuchungen Zusammenhénge zwischen
erhéhten SO,-Konzentrationen in der Luft und
einem Anstieg an vorzeitigen Todesfallen bei
Personen ergeben, die an Atemwegs- oder Herz-
Kreislauf-Erkrankungen litten. Ebenso besteht
offensichtlich ein Zusammenhang mit vermehrten
Spitaleinweisungen von Personen mit bereits
bestehenden Atemwegserkrankungen wie Asthma
oder chronisch-obstruktiver Lungenerkrankung
(COPD). Zudem wurden bei Untersuchungen
Zusammenhange zwischen einer NO2-Exposition
und der Verschlimmerung von respiratorischen
Erkrankungen festgestellt, obwohl die Studiendaten
widerspriichlich sind und zu keinem schlissigen
Ergebnis fiihren (Ayres 1998).

NOx-und SOx-Emissionen flihren auch zur Bildung
von sog. Sekundarpartikeln. Sekundérpartikel
werden gebildet, wenn diese Gase chemische
Reaktionen in der Atmosphére eingehen. Sie
entstehen durch die chemische Oxidation von

Schwefel- und Stickoxiden in der Atmosphare zu
Sauren, die anschlieRend durch atmosphérisches
Ammoniak neutralisiert werden. Zu den auf diese
Weise entstandenen Partikeln zahlen
Ammoniumsulfat und Ammoniumnitrat
(Ammonsalpeter). Diese Partikel, die i.a. in der
Natur I6slich sind, erweisen sich in der Luft als
extrem langlebig. Ein weniger haufig
vorkommendes Sekundarpartikel ist
Ammoniumchlorid, das aus HCI-Gas gebildet wird.
Wie Primarpartikel kénnen auch Sekundarpartikel
eine Vielzahl von anderen, potentiell toxischen
organischen Verbindungen wie PAHs und Dioxinen
an ihre Oberflache binden (QUARG 1996, COMEAP
1995, EPAQS 1995) (s. Kap. 5.1.4). Wie
Primérpartikel aus MVAs werden auch
Sekundarpartikel mit schadlichen Auswirkungen auf
die Gesundheit in Zusammenhang gebracht (s. z.B.
EG 1998).

Immerhin werden in der neuen EU-Richtlinie die
NOx-Emissionen aus MVAs durch Grenzwerte
reguliert. Fur bestehende MVAs mit einer
Verbrennungskapazitat von tber drei Tonnen pro
Stunde und neue MVAs ist ein als NO>
ausgedruckter Grenzwert (taglicher
Durchschnittswert) von 200 mg/m3 fur
Stickstoffmonoxid und Stickstoffdioxid
vorgeschrieben. Vor kurzem wurden anhand einer
Untersuchung an 12 schwedischen
Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmuill
Emissionswerte von 1,2-236 mg/Nm3 dokumentiert.
Bei vier der 12 Anlagen wurde der EU-Grenzwert
Uberschritten.

Die EU-Richtlinie Uber die Verbrennung von
Abfallen sieht fir Schwefeldioxid einen Grenzwert
(taglichen Durchschnittswert) von 50 mg/m3 vor.
Eine neuere Studie an zehn schwedischen MVAs
ergab Emissionswerte von 1,2-236 mg/Nma. Von
den zehn untersuchten Anlagen wiesen neun
Emissionen auf, die den EU-Grenzwert
Uberschritten (Greenpeace Nordeuropa 2000).

5.1.6 Andere Gase

Kohlendioxid (COz) wird aus MVAs in die
Atmosphére entlassen. Siedlungsabfalle bestehen
zu rund 25 Gewichtsprozenten aus Kohlenstoff, und
dieser wird im Zuge der Millverbrennung als CO;
emittiert. Aus einer Tonne Abfall, die verbrannt wird,
wird etwa eine Tonne CO; produziert. CO: ist ein
Treibhausgas, das Klimaveranderungen hervorruft,
deswegen missen die Emissionen so gering wie
mdglich gehalten werden (EUA 2000). Derzeit gibt
es keinen EU-Grenzwert fir CO.-Emissionen aus
MVAs.

Auch Kohlenmonoxid (CO) wird aus MVAs emittiert.
Es ist potentiell toxisch und ebenfalls ein
Treibhausgas. Untersuchungen deuten darauf hin,
dass ein Anstieg der CO-Konzentration in der Luft
bei bestimmten sensiblen Personen mit bereits
bestehenden Herzerkrankungen mit negativen
Auswirkungen auf die Gesundheit verbunden ist
(Ayres 1998). Eine neuere Studie an schwedischen
MVAs ergab, dass von den 15 Anlagen, deren
Emissionen aufgezeichnet wurden, zehn den neuen
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EU-Grenzwert von 50 mg/Nm3 Uberschritten
(Greenpeace Nordeuropa 2000). Die
Emissionswerte reichten von 2,6 bis 249 mg/Nma.

5.2 Emissionen in das Wasser
aus Reinigungsanlagen

In den Abgasreinigungs- und
Entschlackungsanlagen von MVAs werden
Schadstoffe in das verwendete Wasser emittiert.
Uber diese Emissionen wurde bislang kaum
wissenschaftliches Datenmaterial veroffentlicht.
Abwasser aus der nassen Rauchgasreinigung
enthalt Schwermetalle; die wichtigsten bezlglich
Emissionsmenge und Toxizitéat sind Blei, Kadmium,
Kupfer, Quecksilber, Zink und Antimon. Die
Abwaésser der Nassentschlackung enthalten hohe
Konzentrationen an neutralen Salzen und dariber
hinaus unverbrannte organische Substanzen aus
den Verbrennungsriickstdnden (EUA 2000).

5.3 Emissionen in feste
Verbrennungsrickstande

Die festen Riickstédnde der Millverbrennung
enthalten i.d.R. die gleichen Schadstoffe wie die
atmospharischen Emissionen, die Konzentration
und Zusammensetzung dieser Schadstoffe kann
jedoch unterschiedlich sein (EUA 2000). Filterasche
und Schlacke enthalten Dioxine und Schwermetalle.
Uber die vielen anderen chemischen Verbindungen,
die in der Filterasche enthalten sind, ist jedoch wie
bei den Luftemissionen wenig bekannt.

5.3.1 Organische Verbindungen

Mit Ausnahme der Dioxine, Uiber die einige Daten
vorhanden sind, ist das wissenschaftliche
Datenmaterial Uber organische Verbindungen in der
Schlacke sparlich gesat (EUA 2000).

Dioxine

Dioxinemissionen aus MVAs in die Luft und in das
Wasser sind in den letzten Jahren dank
verbesserter Emissionskontrollsysteme
zurlickgegangen. Es ist jedoch schwer zu sagen, ob
zur gleichen Zeit auch die Gesamtemissionen von
Dioxinen aus MVAs gesunken sind. Es ist sehr
wahrscheinlich, dass parallel zu einem Riickgang
der Luftemissionen Uber Schornsteinabgase ein
Anstieg der Dioxinkonzentrationen in den festen
Verbrennungsruckstanden stattgefunden hat.
Tatsachlich vermuteten Forscher, dass der
Gesamtdioxingehalt der MVA-Emissionen in den
letzten Jahrzehnten wahrscheinlich nicht wesentlich
zurlickgegangen ist (Wikstrom 1999). Zudem ergab
eine theoretische Schatzung der Gesamtemissionen
einer schwedischen Verbrennungsanlage flr
Siedlungsmlill, dass eine Reduktion der
Dioxinemissionen in Schornsteinabgase zu einem
entsprechenden Anstieg der Dioxinmengen in den
Schlacken fiihrt (GRAAB 1996). Dieser Studie
zufolge andert sich der Gesamtdioxingehalt der
Emissionen der Anlage trotz verbesserter
Rauchgasreinigungsverfahren nicht.

Uber Dioxine in der Filterasche und in der Schlacke
ist verhaltnismafRig wenig Datenmaterial vorhanden,

denn haufig besteht seitens der Anlagenbetreiber
keine Verpflichtung, diese zu kontrollieren
(Fabrellas et al. 1999, Greenpeace Nordeuropa
1999). Eine theoretische Schatzung der Emissionen
einer schwedischen MVA ergab, dass sich 97% des
Gesamtdioxingehalts der Emissionen einer MVA in
den Schlacken befinden. Dieser Wert stimmt
nahezu mit dem Ergebnis einer &sterreichischen
Studie Uberein, bei der direkte Messungen an einer
MVA (Spittelau) ergaben, dass sich 99,6% der
gesamten Dioxinemissionen in den festen
Verbrennungsriickstanden befinden (Greenpeace
Osterreich 1999). Eine Studie an einer spanischen
MVA stellte zudem fest, dass nur ein geringer Teil
der Dioxine Uber Schornsteinabgase emittiert wird;
der Uberwiegende Teil befindet sich in den
Schlacken (Abad et al. 2000). Darlber hinaus ist
davon auszugehen, dass in den Schlacken und
Schornsteinabgasen neben den chlorierten
Dioxinen auch halogenierte Dioxine und Furane wie
bromierte und gemischte chlorierte/bromierte
Verbindungen enthalten sind. Eine Untersuchung
der Filterasche, die aus Verbrennungsanlagen fur
medizinische Abfélle und Siedlungsmill stammte,
kam zu dem Ergebnis, dass sich mit groRRer
Wahrscheinlichkeit auch jodierte Dioxine in den
Rucksténden befinden (Kashima et al. 1999).

Was den Dioxingehalt der festen MVA-Rickstande
betrifft, so wurden die héchsten Konzentrationen in
der Filterasche nachgewiesen. Die Werte reichen in
charakteristischer Weise von ,parts per trillion“ (ppt
=10"2 Teile) bis ,parts per billion* (ppb = 10° Teile)
(EUA 2000). Untersuchungen an acht spanischen
Verbrennungsanlagen flir Siedlungsmiill ergaben,
dass die Durchschnittskonzentrationen in der
Filterasche zwischen 0,07 und 3,5 ng I-TEQ/g (ppb)
betrugen (Fabrellas et al. 1999). Eine weitere Studie
an einer spanischen Verbrennungsanlage fiir
Siedlungsmuill ergab zwei Messwerte, die innerhalb
dieser Bandbreite lagen, 0,37 und 0,65 ng I-TEQ/g
(ppb) (Abad et al. 2000). Besonders hohe
Dioxinwerte wurden 1997 bei einer spanischen MVA
gemessen (41 ppb TEQ); die 1999 gemessenen
Werte waren jedoch niedriger (Stieglitz ef al 1999).

In Schlackenproben wurden niedrigere
Dioxingehalte — i.d.R. ppt-Werte — gemessen (EUA
2000). So betrugen die Durchschnittswerte bei drei
spanischen Verbrennungsanlagen fur Siedlungsmill
0,006, 0,013 und 0,098 ng I-TEQ/g (ppb) (i.e. 6, 13
und 98 ppt TEQ) (Fabrellas et al. 1999). Der
Dioxingehalt der Schlacke von fiinf
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmiill in Bayern,
Deutschland, betrug 1,6-24 ppt TEQ (Marb et al.
1997). Die Schlacke von 18 neuen oder technisch
verbesserten Verbrennungsanlagen fiir
medizinische Abfélle in Polen, die zwischen 1994
und 1997 stichprobenweise getestet wurde, wies
bedeutend hohere Dioxinwerte auf (8-45 ppb TEQ)
(Grochowalski 1998).

Obwohl sich der héchste Dioxingehalt in der
Filterasche befindet, stellten Abad et al. (2000) auf
der Basis einer begrenzten Zahl von
Stichprobenuntersuchungen fest, dass bedingt
durch die hohe Schlackenproduktion in MVAs der
jahrliche Dioxinoutput in der Schlacke mit dem in
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der Filterasche vergleichbar ist. Jedoch ergab eine
Studie an acht Verbrennungsanlagen fir
Siedlungsmiill in Spanien, dass der Gesamtoutput
an Dioxinen in der Filterasche héher ist (Fabrellas et
al. 1999). Der jahrliche Gesamtdioxinoutput der acht
spanischen MVAs, welcher anhand von
Punktmessungen ermittelt wurde, betrug fir
Schornsteinabgase 1-1,2, fiir die Filterasche
46,6—-111,6 und fir die Schlacke 2-19 g I-TEQ/Jahr
(Fabrellas et al. 1999).

Wie bereits in Kap. 5.1.1 erwahnt, werden bei
Dioxin-Bestandsaufnahmen die Dioxinemissionen
aus MVAs meist auch deswegen unterschatzt, weil
die festen Verbrennungsriickstdnde nicht
einkalkuliert werden. Einem Bericht Gber den
Dioxinoutput von schwedischen MVAs zufolge
kénnte die schwedische Umweltschutzbehérde
durch die Unterschatzung der Dioxinkontamination
der Schlacken den Gesamtdioxingehalt der MVA-
Emissionen weit unterschatzt haben (Greenpeace
Nordic 1999).

Andere organische Verbindungen

Wie bereits in Kap. 5.1 festgestellt wurde, wird eine
Vielzahl von organischen Verbindungen in
Schornsteinabgase emittiert. Auch in der Filterasche
befinden sich zahlreiche organische Verbindungen.
Die EUA (2000) stellte fest, dass Filterasche
konzentrierte organische Verbindungen wie PAHs
und Ruf’ sowie chlorierte organische Verbindungen
enthalt. Zudem ist bekannt, dass Filterasche PCBs
enthalt (s. z.B. Sakai et al. 1996). PCBs wurden in
der Filterasche von Verbrennungsanlagen fur
Krankenhaus- und Siedlungsmiill (Magagniet al.
1994) sowie in der Filterasche und Schlacke von
Verbrennungsanlagen fir Klarschlamm (Kawakami
et al. 1998) nachgewiesen. Der PCB-Gehalt der
Filterasche aus Verbrennungsanlagen fiir
Klarschlamm betrug 7,1 ng/g, wobei sich das
Verhaltnis von PCBs zu Dioxinen kaum von dem in
Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmuill
nachgewiesenen Verhéltnis unterschied. Auch
PCNs sind in der Filterasche von MVAs
nachgewiesen worden (Schneider et al. 1998).

Bei einer Untersuchung der Filterasche aus
Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmull wurden 72
verschiedene phenolhaltige sowie viele unbekannte
Verbindungen identifiziert (Nito und Takeshita
1996). Bei den meisten Chemikalien handelte es
sich um Hydroxyverbindungen von PAHS,
polychlorierten PAHs, PCBs und Dioxinen. Den
Autoren der Studie zufolge kdnnten einige dieser
halogenierten Hydroxyverbindungen persistent und
toxisch sein. Die Toxizitat dieser Verbindungen
sollte einer Bewertung unterzogen werden, denn
nach der Deponierung der Asche wiirden sie
ausgelaugt und in die Umwelt freigesetzt werden. In
einer anderen Studie wurden viele neue Formen
von aza-heterozyklischen Kohlenwasserstoffen
(Azaarenen und anderen basischen Verbindungen)
in der Filterasche nachgewiesen (Nito und Ishizaki
1997). Diese Verbindungen werden durch
unvollstdndige Verbrennung gebildet. Die Studie
bestatigte, dass MVAs eine Quelle von solchen
Verbindungen sind. In zwei verschiedenen
Filteraschefraktionen wurden 63 bzw. 18 Arten von

Azaarenen identifiziert. Zu den am haufigsten
nachgewiesenen Verbindungen zahlen Chinolin,
Alkylchinolin, Benzochinolin, Benzakridin, Azapyren,
Azabenzopyren, Phenylpyridin, Biphenylamin und
deren Isomere. Die Tatsache, dass viele dieser
Verbindungen karzinogen und mutagen sind, gibt
Anlass zur Besorgnis. Die Auslaugung solcher
Verbindungen in Filteraschedeponien flhrt dazu,
dass diese giftigen Chemikalien in die Umwelt
gelangen.

5.3.2 Schwermetalle

In den festen Rickstédnden der Miillverbrennung
(Filterasche und Schlacke) sind viele Schwermetalle
enthalten. Lasst man die grof3en, unverbrannten
Metallfragmente aus der Schlacke unberiicksichtigt,
weist Filterasche i.d.R. héhere
Metallkonzentrationen auf als Schlacke (Buchholz
und Landsberger 1995). Tab. 5.4 zeigt die
Schwermetallkonzentrationen, die in der Filterasche
und Schlacke zweier spanischer
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmiill
nachgewiesen wurden (Alba et al. 1997), und Tab.
5.5 die Metallkonzentrationen, die in den festen
Verbrennungsriickstanden einer US-
amerikanischen MVA gemessen wurden (Buchholz
und Landsberger 1995). Im Vergleich zu den
Hintergrundwerten in der Umwelt sind die
Schwermetallkonzentrationen in den festen
Ruckstanden der Millverbrennung sehr hoch.
Vergleicht man beispielsweise die
Schwermetallkonzentrationen der festen MVA-
Ruckstande (Filterasche und Schlacke vereinigt) mit
dem durchschnittlichen Schwermetallgehalt der
Bdden, zeigt sich, dass die festen Riickstande der
Mullverbrennung von vielen Metallen erhéhte
Mengen enthalten (Buchholz und Landsberger
1995). Zudem wird durch den Prozess der
Millverbrennung die Mobilitat und Bioverfiigbarkeit
giftiger Metalle im Vergleich zu unverbranntem
Siedlungsmdill enorm gesteigert (Schumacher et al.
1998). Demzufolge ist die Auslaugbarkeit von
Metallen in deponierten Schlacken héher als die von
Metallen, die in gewdhnlichen Abféllen enthalten
sind (s. Kap. 5.4.1).

Eine Untersuchung der festen Ruckstande aus
Verbrennungsanlagen von veterindrmedizinischen
Akademien, in denen Tierkdrper verbrannt werden,
ergab, dass die Metallkonzentrationen der
Riickstédnde von verschiedenen MVAs erhebliche
Unterschiede aufweisen (Thompson et al. 1995).
Allgemein wurde festgestellt, dass die Metallwerte
der Rickstande von Tierkérper-
Verbrennungsanlagen viel niedriger sind als die
Konzentrationen, die in Rickstédnden von
Verbrennungsanlagen fir Siedlungsmill gemessen
wurden. Nur der Zinkgehalt wies keine wesentlichen
Unterschiede auf. Der Studie zufolge kann die
Verbrennung von Abféllen, die Kunststoffe
enthalten, zu héheren Blei- und Zinkkonzentrationen
in den Schlacken flhren.

In vielen Landern sind die MVA-Betreiber gesetzlich
nicht dazu verpflichtet, die festen
Verbrennungsriickstande routinemafig zu
Uberwachen. Aus diesem Grund sind die
verfligbaren Daten Uber
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Schwe_r_metallkonzentrationen in den Schlacken
sowie Uberschreitungen der Grenzwerte, die

gesetzlich vorgeschrieben sind, sparlich gesét. Eine

US-Studie an Verbrennungsanlagen fir gefahrliche

Abfélle ergab, dass bei Arsen, Nickel und Blei die
gesetzlichen Grenzwerte am haufigsten
Uberschritten wurden (Dempsey und Oppelt 1993).

Tab. 5.4 Gehalt an chemischen Elementen in Schlacken aus Verbrennungsanlagen flr Siedlungsmdill und im
Boden. Sofern nicht anders spezifiziert, werden alle Konzentrationen in mg/kg angegeben.

Element Filterasche Schlacke Boden
Ag 46-55,3 17,5-28,5 0,1
Al 3,19-7,84% 6,20-6,68% 7,1%
As 269-355 47,2-52,0 6

Br 3830-3920 676-830 5

Cd 246-266 47,6-65,5 0,06
Co 11,3-13,5 65,2-90,3 8

Cr 146-169 623-807 100
Cu 390-530 1560-2110 20
Hg 59,1-65,0 9,1-9,7 0,03
In 1,50-1,67 0,45-0,71 0,07
Mo 14-26 100-181 2

Pb 3200-4320 2090-2860 10
Se 6,7-11,2 <2,52 0,2
Sn 470-630 300410 10
Th 2,85-3,21 4,31-4,86 5

Ti 3300-6300 7500-18100 5000
\% 27-36 46-137 100
Zn 13360-13490 6610-6790 50

Quelle: Buchholz und Landsberger (1995).

Tab. 5.5 Gehalt an Spuren- und Mikroelementen in Riickstdnden aus Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmiuill

Element Filterasche (mg/kg Schlacke (mg/kg
Trockenriickstand) Trockenriickstand)

Cr 365 18 2108

Zn 9382 208 2067 £ 9

Pb 5461 236 1693 + 22

Ni 117 2 53+3

Cu 1322 90 822+4

As <50 <50

Cd 922 <12,5

Hg 0,29 0,03 <0,035

Quelle: Alba et al. (1997).

5.4 Entsorgung der festen
Verbrennungsrickstande

Filterasche ist aufgrund ihres Schwermetall- und
Salzgehalts potentiell toxisch und muss daher
angemessen entsorgt werden (Alba et al. 1997). Sie
enthélt auch andere giftige organische Chemikalien
wie Dioxine. Der EUA (2000) zufolge ist die
Entsorgung der Filterasche von
Verbrennungsanlagen ein ernstes Problem.
Filterasche kdnnte bestimmten Gesetzgebungen
zufolge als geféhrlicher Abfall eingestuft werden
(Alba et al. 1997). Tatsachlich wird Filterasche
aufgrund ihres hohen Blei- und Kadmiumgehalts
unter italienischer Gesetzgebung als geféhrlicher
Abfall eingestuft (Magagni et al. 1994). Um den mit
der Schlackenbeseitigung verbundenen Sorgen
Rechnung zu tragen, wurde die Internationale
Arbeitsgruppe fiir Schlacken eingerichtet. Diese soll

verfligbare Daten (ber feste MVA-R{ickstande
sammeln und bewerten (Sawell et al. 1995). Die
Analyseergebnisse der Arbeitsgruppe sind bereits
einmal verdéffentlicht worden (Chandler et al. 1997).

Im Gegensatz zur Filterasche wird Schlacke i.a.
nicht als Sonderabfall eingestuft. Jedoch sind auch
in der Schlacke toxische Substanzen enthalten, und
Informationen zufolge, die von Brereton (1996)
zitiert werden, ist die potentielle Auslaugrate von
Metallen in der Schlacke so hoch, dass deren
Entsorgung mit grof3en 6kologischen Risiken
verbunden ist.

Derzeit wird Filterasche i.d.R. durch Deponierung
entsorgt; die Schlacke wird entweder deponiert oder
als Baumaterial verwertet. In Kanada, den meisten
europdischen Landern und Japan wird die Schlacke
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getrennt von der Filterasche entsorgt, wahrend in
den USA der Trend dahin geht, alle MVA-
Ruckstande zu vereinigen und diese Abfalle in
eigenen Deponien zu entsorgen (Chandler et al.
1997). Die Kosten der Schlackenentsorgung sind
sehr hoch und treiben die Gesamtkosten der
Mullverbrennung in die Hohe (Brereton 1996). Die
Verwertung der Schlacke als Baumaterial reduziert
die Entsorgungskosten. Die Tatsache, dass die in
den Schlacken enthaltenen Schadstoffe wie
persistente Chemikalien und Schwermetalle mit der
Zeit ausgelaugt und in die Umwelt freigesetzt
werden, |asst diese Form der Wiederverwertung
jedoch héchst problematisch erscheinen. Zudem
zeigten Shane et al. (1993) auf, dass sich die
Mutagenitat von Schlacken mit der Zeit andert. So
sind Schlackeproben, die zu verschiedenen Zeiten
derselben Anlage entnommen worden sind,
unterschiedlich mutagen. Da es unwahrscheinlich
ist, dass MVA-Schlacken regelmaRig auf ihre
Mutagenitat hin Gberpruft werden, ist eine
Wiederverwendung als &uRerst bedenklich
anzusehen. Weiters besteht theoretisch die
Méoglichkeit, Filterasche als Dingemittel
einzusetzen. Die Tatsache, dass bestimmte Metalle
wie z.B. Kadmium, die sich in der
schlackenkontaminierten Erde befinden, von
Kulturpflanzen aufgenommen werden und somit in
die menschliche Nahrungskette gelangen, schlie3t
jedoch diese Art der Verwertung oft von vornherein
aus (s. Shane et al. 1993). Die Verwendung von
Filterasche und Schlacke zu Bau- und anderen
Zwecken wird nachstehend in Kap. 5.4.1 naher
erlautert.

5.4.1 Entsorgung der Filterasche

Einem Bericht zufolge wird Filterasche in
GroRbritannien in gewdhnlichen Deponien entsorgt;
einige dieser Deponien sind nicht ausgekleidet
(Mitchell et al. 1992). Dies ist duRRerst
besorgniserregend, denn toxische Substanzen in
den Ascheteilen, insbesondere Schwermetalle,
kontaminieren den Untergrund weit tber die
nattrliche Grundbelastung hinaus. Je nach pH-Wert
des Bodens kann Regen in der deponierten Asche
enthaltene Metalle verschieden stark auslaugen; die
ausgelaugten Metalle gelangen dann ins
Grundwasser, das auch als Trinkwasser dient. Die
Auslaugung ist unter sauren Bedingungen am
starksten. Da Filterasche haufig zusammen mit
gewdhnlichem Siedlungsmdill deponiert wird, kann
die Erde in unmittelbarer Umgebung der Deponie
durch organische Saduren angesauert werden. Diese
Sé&uren sind Abbauprodukte der deponierten
Abfélle. Dies fiihrt in der Folge zu einer starkeren
Auslaugung von Schwermetallen (Marty 1993).
Darlber hinaus ist die Entsorgung von MVA-
Schlacken in Deponien 6kologisch weitaus
bedenklicher als die Deponierung herkémmlicher
Abfélle: Metalle sind in den Schlacken nadmlich nicht
nur in héheren Konzentrationen vorhanden, sie
liegen zumeist auch in I8slicherer Form vor und
werden dadurch leichter ausgelaugt. In einer
britischen Studie wurde festgestellt, dass die Zink-,
Blei- und Kadmiumwerte von MVA-Filterasche als
besonders bedenklich einzustufen sind (Mitchell et
al. 1992). Was die Dioxine betrifft, so sind diese der
EUA (2000) zufolge stark an die Oberflache der

Aschenteile gebunden und kaum wasserléslich;
folglich ist die Auslaugbarkeit dieser Chemikalien
gering, und somit gelangen auch keine grof3en
Dioxinmengen aus Deponien ins Grundwasser.

Untersuchungen Uber die Auslaugung von Metallen
aus MVA-Schlacken haben gezeigt, dass die Menge
der chemischen Elemente/Schwermetalle, die
ausgelaugt werden, sehr stark vom pH-Wert des
Sickerwassers abhangt. Je saurer das verwendete
Eluat, desto grofer die Auslaugbarkeit der Metalle
(z.B. Fleming et al. 1996, Buchholz und
Landsberger 1995). Spéater stellte sich jedoch
heraus, dass die Auslaugung von Kadmium, Blei
und Chrom unter neutralen Bedingungen mit
destilliertem Wasser am héchsten ist (Mangialardi et
al. 1998). Blei wurde als das am starksten
auslaugbare Schwermetall der Filterasche
eingestuft (Chandler et al. 1997). Studien Uber die
Auslaugung von Schwermetallen aus MVA-
Schlacken mit Wasser, das sauren Regen simuliert,
haben gezeigt, dass die Metalle gré3tenteils bereits
bei der ersten Schlackenwésche ausgelaugt werden
(Buchholz und Landsberger 1995). Diese Studie
stellte fest, dass die im Zuge der ersten Auslaugung
freigesetzten Metalle/Elemente Ag, Ba, Be, Cr, Cu,
Mo, Pb, S, Ti und Zn offenbar die gréf3te Bedrohung
fir das Grundwasser sind. Die Auslaugung ber
langere Zeitrdume hinweg war bedeutend geringer,
jedoch wurde festgestellt, dass die Elemente As,
Cd, Cu, Hg, Pb, S und Zn wéhrend der gesamten
Lebensdauer der deponierten Asche ein potentielles
Langzeitrisiko darstellen. Was sehr lange Zeitrdume
Uber Hunderte bis Tausende von Jahren betrifft, so
wurde festgestellt, dass sehr wenig Uiber die
langfristige Auslaugbarkeit von MVA-RUckstanden
bekannt ist (Chandler et al. 1997). Dies gibt Anlass
zu grofter Besorgnis, denn es ist unwahrscheinlich,
dass Abfalldeponien unbegrenzt lange gewartet
werden.

Derzeit wird das Sickerwasser, das in einigen
Mulldeponien gesammelt wird, i.d.R. in kommunalen
Abwasserreinigungsanlagen entsorgt. Sickerwasser
aus Deponien, in denen Filterasche entsorgt wird,
kénnen besonders hohe Konzentrationen an Blei
und Kadmium aufweisen (Chandler et al. 1997).
Diese und andere Spurenmetalle werden in den
Fallen, wo das Sickerwasser Uber die kommunale
Abwasserreinigung entsorgt wird, direkt an die
Umwelt abgegeben.

Abgesehen von der Auslaugung der in deponierten
Abfallen vorhandenen Umweltgifte, kénnen auch
Deponiebrénde zur Schadstofffreisetzung beitragen.
Einem Bericht zufolge sind Deponiebrande in
Finnland weit verbreitet. AuRerdem haben
Untersuchungen gezeigt, dass in Schweden und
Finnland durch solche Brénde Dioxine, PCBs, PAHs
und andere Schadstoffe freigesetzt werden (s.
Ruokojarvi et al. 1995).

Um die Auslaugung zumindest teilweise zu
verhindern, setzt man zunehmend auf die
Vorbehandlung der Filterasche vor der Entsorgung.
Die EUA schreibt in ihrem Dokument Gber
gefahrliche Abfallbestandteile vor, dass Filterasche
ohne Vorbehandlung nicht deponiert werden darf
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(EUA 2000). Der Schwerpunkt bei der
Vorbehandlung geht in Richtung einer auf Minimum-
Kosten basierenden Behandlung, wodurch die
Auslaugbarkeit der Schadstoffe mit den
Entsorgungsrichtlinien in Einklang gebracht wird.
Das am haufigsten angewandte Verfahren stellt die
Stabilisierung der Asche in Zement dar. Brereton
(1996) zufolge kann der stabilisierte Abfall dann als
Fullstoff eingesetzt oder in einer normalen Deponie
entsorgt werden. Chandler et al. (1997) berichten,
dass in einigen MVAs in Deutschland, Schweden,
Osterreich und der Schweiz die Filterasche mit Hilfe
von Zement stabilisiert wird. Die Verwendung der so
stabilisierten Filterasche als Baumaterial ist in den
meisten L&ndern nicht Ublich. Ausnahmen sind die
Niederlande, wo rund 50% der Filterasche als
Fullstoff in Asphalt eingebracht werden, und
Osterreich, wo die Filterasche gemischt mit
Schlacke und Beton im Deponiebau Verwendung
findet (Greenpeace Osterreich 1999). In diesem
Zusammenhang erscheint es bedenklich, dass eine
Studie Uber die Verwendung von Filterasche als
Baumaterial gezeigt hat, dass solche Baustoffe
Metalle auslaugen kénnen (Fleming et al. 1996). Es
spielt jedoch keine Rolle, ob Filterasche direkt
deponiert, stabilisiert und dann deponiert oder in
Baustoffen stabilisiert wird: Letzten Endes werden
Verwitterung und Erosion dazu flihren, dass
persistente Schadstoffe aus der Filterasche,
einschliellich Schwermetalle, wieder in die Umwelt
freigesetzt werden.

Um den Dioxingehalt der Filterasche zu reduzieren,
wurde versucht, diese einer weiteren thermischen
Behandlung zu unterziehen. Diese Behandlung
erwies sich unter experimentellen Bedingungen als
erfolgreich (z.B. Buekens und Huang 1998). Es
scheinen jedoch keine Berichte ber die Entstehung
anderer, potentiell toxischer Chemikalien als Folge
dieses Prozesses vorzuliegen. Dartiber hinaus
werden durch diese Behandlungsmethode keine
Schwermetalle aus der Asche entfernt.

5.4.2 Entsorgung der Schlacke

Wie die Filterasche wird auch die Schlacke aus
MVAs entweder entsorgt oder als Baumaterial
verwertet. Untersuchungen des Sickerwassers von
deponierter Schlacke haben gezeigt, dass kurzfristig
anorganische Salze, jedoch nur geringfligige
Mengen an Schwermetallen ausgelaugt werden
(Chandler et al. 1997). In einigen européischen
Landern wie Danemark, Frankreich, Deutschland
und den Niederlanden werden erhebliche Mengen
(40-60% oder mehr) an MVA-Schlacke in der
Bauindustrie verwertet (Chandler et al. 1997). Die
Schlacke wird vor allem als Tragschicht im
StraRenbau und z.B. auch als Unterbau von
Radwegen verwendet. Forschungen Uber die
Verwendung von Schlacken bei der
Betonherstellung haben gezeigt, dass
schlackehéltiger Beton eine geringere
Druckfestigkeit aufweist als aus herkémmlichem
Zuschlag hergestellter Beton (Chang et al. 1999).
Es gilt darauf hinzuweisen, dass es aufgrund der
toxischen Substanzen in der Schlacke, die mit der
Zeit in die Umwelt freigesetzt werden, ernsthafte
und berechtigte Bedenken hinsichtlich der
Verwendung von Schlacke in Baustoffen gibt. Die

allmahliche Freisetzung von Schadstoffen bedingt
durch Witterung und Erosion kann sich bedenklich
auf die Gesundheit von Menschen auswirken,
insbesondere wenn die Giftstoffe in die
Nahrungskette gelangen (Korzun und Heck 1990).

Einige der méglichen Gefahren der Verwertung von
Filterasche und Schlacke wurden vor kurzem in
Grol3britannien deutlich (ENDS 2000a). Ende 1996
wurden viele Verbrennungsanlagen fir
Siedlungsmiill als Folge der neuen EU-Richtlinie
Uber die Beurteilung und Kontrolle der Luftqualitat
(84/36/EWG) und der Richtlinie Gber die
Verringerung der Luftverunreinigung durch
bestehende Verbrennungsanlagen fir
Siedlungsmull (89/429/EWG) zwangsgeschlossen
(s. Leach et al. 1999). Eine der verbleibenden und
zur Zeit in Betrieb stehenden Anlagen, von der
angenommen wurde, dass sie die EU-Richtlinien
erfillt, ist die Byker-Verbrennungsanlage in
Newcastle (Nordengland). Zwischen 1994 und 1999
wurde ein Gemisch aus der Filterasche und
Schlacke dieser Anlage als Dinger von
Schrebergéarten und im Wegebau verwendet.
Befiirchtungen der Anrainer hinsichtlich der
Auswirkungen mdglicher toxischer Substanzen in
den Schlacken haben die Gesundheitsbehérde und
den Gesundheitsrat der Region dazu veranlasst,
eine Analyse der Dioxine und Schwermetalle in den
Schlacken durchfiihren zu lassen. Die ersten
Ergebnisse der Analyse zeigten hohe
Dioxinkonzentrationen in den Schlacken. In der
Folge wurde den Anrainern geraten, Kinder unter
zwei Jahren nicht in den Gartenanlagen spielen zu
lassen, Eier und andere tierische Erzeugnisse aus
den Anlagen nicht zu konsumieren und jegliches
Gemiuse vor dem Verzehr zu waschen und zu
schélen. Die Endergebnisse der Analyse zeigten,
dass die Werte der Dioxine und mehrerer
Schwermetalle in den Schlacken weit tUber den
Ublichen Hintergrundwerten lagen. Die
durchschnittliche Dioxinkonzentration war sehr
hoch, 1373 ng TEQ/kg, die héchste gemessene
Konzentration betrug 4224 ng TEQ/kg. Diese Werte
Uberschreiten die einschldgigen deutschen
Richtwerte fiir Dioxine. So werden
Anbaubeschrankungen fir landwirtschaftliche
Kulturen bei Konzentrationen tber 40 ng TEQ/kg
empfohlen, und es wird zur Sanierung geraten,
wenn Spielpldtze 100 ng TEQ/kg und Wohngebiete
1000 ng TEQ/kg Uberschreiten. Wie aus Tab. 5.6
ersichtlich, Gberschritten mit Ausnahme von
Quecksilber alle Uberpriiften Schwermetalle die
hollandischen Schwellenwerte fir Béden. Die
hollédndischen Richtwerte werden von britischen
Planungsgemeinschaften verwendet. Aufgrund der
hohen Konzentrationen giftiger Substanzen in den
Ruckstanden der Byker-Anlage musste die gesamte
Schlacke aus den Gérten und Wegen entfernt
werden. Die Kosten, die vom lokalen Gemeinderat
getragen wurden, beliefen sich auf £ 50-70.000 (~ €
80.000-112.000 ~ ATS 1.100.000-1.540.000). Die
Tatsache, dass die Verwendung dieser Schlacken
fir Schrebergérten und im Wegebau von den
zusténdigen Behdrden geduldet wurde, ist sehr
besorgniserregend. Zudem stellt sich die Frage, ob
es in GrofRbritannien oder anderen Landern
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ahnliche Vorkommnisse gegeben hat, die jedoch

unentdeckt geblieben sind.

Die neue EU-Richtlinie 2000/76/EG gibt keine
Grenzwerte flir den Schwermetallgehalt von
Filterasche und Schlacke vor. Dies ist duf3erst
bedenklich, denn die meisten Schwermetalle aus
der Millverbrennung werden in die Schlacken
emittiert und stellen somit ein gravierendes Problem
der Umweltbelastung dar. Die Richtlinie bestimmt

jedoch, dass

.die physikalischen und chemischen Eigenschaften
und das Schadstoffpotential der verschiedenen
Verbrennungsriicksténde mit geeigneten Analysen

zu ermitteln [sind]. Die Analysen betreffen die
gesamte lésliche Fraktion und die I6sliche

Schwermetallfraktion.

Ferner bestimmt die Richtlinie, dass

J[die] Riickstédnde soweit angezeigt in der Anlage
selbst oder auBBerhalb dieser unter Einhaltung der
einschlédgigen Gemeinschaftsvorschriften und
Vorschriften des nationalen Rechts zu verwerten
[sind]“. Somit duldet die EU die Verwertung von
Schlacken, eine Praxis, die, wie oben anhand von
Beispielen erldutert, zu einer hohen
Umweltbelastung fiihren kann und ein hohes

Gesundheitsrisiko birgt.

Tab. 5.6 Konzentrationen von Metallen (mg/kg) und Dioxinen und Furanen (ng/kg) in 16 Schlackenproben aus der
Byker-MVA im Vergleich zu den hollandischen Schwellenwerten

Substanz Durchschnitt (mg/kg) Bandbreite (mg/kg) Hollandischer
Schwellenwert (mg/kg)

Arsen 12 7-23 20

Blei 399 17-620 50

Chrom 88 13-182 100

Kadmium 5 0,4-11 1

Kupfer 1,195 10-3,620 50

Nickel 55 14-187 50

Quecksilber 0,2 0,1-0,6 0,5

Zink 659 31-1,420 200

Dioxine 1,373 ng TEQ/kg 11-42224 ng TEQ/kg

Quelle: Buchholz und Landsberger (1995)
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6. DEE LOSUNG:
MﬁLLVERMElDUNG,
WIEDERVERWENDUNG UND
RECYCLING UND AUSSTIEG
ABS DER
MULLVERBRENNUNG.
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Die Knappheit vorhandener Deponiekapazitaten,
zunehmend restriktive Gesetze Uber die zur
Deponierung zugelassene Abfallmenge sowie
Umweltprobleme mit alten Deponien haben die
Stadtbehdrden in vielen Ldndern dazu veranlasst,
nach neuen Methoden der Abfallbehandlung zu
suchen. Gegenwartig werden 60% der in allen EU-
Landern produzierten Abfélle durch Deponierung
entsorgt (Hens et al. 2000). Diese Situation wird
durch die weiterhin steigende Abfallmenge
verscharft. Einige Beispiele:

e Die gesamte Millproduktion in der EU stieg
zwischen 1990 und 1995 um fast 10% an; ein
weiterer Anstieg um 20% wird bis zum Jahr
2010 prognostiziert (EUA 1999).

¢ In Estland, Slowenien, Litauen, Bulgarien,
Ungarn, Rumanien, Polen, Tschechien und der
Slowakei fiihrt das Wirtschaftswachstum bis
zum Jahr 2010 méglicherweise zu einer
Verdoppelung der Produktion von
Siedlungsabféllen (EUA 1999).

e In Asien wird eine Verdoppelung der Abfalle
aus stadtischen Gebieten bis 2025 prophezeit
(Weltbank 1999).

Eine der Methoden, auf die zur Bewaltigung der
gegenwartigen Millkrise oft zurlickgegriffen wird, ist
die Millverbrennung, ein Verfahren, bei dem das
Volumen des festen Abfalls und somit die zu
deponierende Abfallmenge erheblich reduziert
werden soll. MVAs kénnen jedoch keine Lésung des
Miillproblems sein. Im Gegenteil, sie sind lediglich
Symptome nicht existierender und/oder falscher
Politiken zur Handhabung materieller Ressourcen.
In einer Welt schwindender Ressourcen ist es
absurd und verantwortungslos, wertvolle
Ressourcen in Rauch und Flammen aufgehen zu
lassen, und doppelt so abwegig, wenn man weif3,
dass der Rauch persistente und andere geféhrliche
Chemikalien enthalt. Mallverbrennung kann
keinesfalls als nachhaltige Technologie der
Abfallwirtschaft angesehen werden und ist in einer
Welt, die eine Verdnderung in Richtung Null-
Emissions-Technologien anstrebt, fehl am Platz.

Es ist bemerkenswert, dass die Millverbrennung
bereits von der Regierung der Philippinischen Inseln
verboten wurde, eine Malknahme, die in erster Linie
durch 6ffentlichen Widerstand gegen die
Millverbrennung in die Wege geleitet wurde. Die
Philippinen sind das erste Land der Welt, in dem
Mullverbrennung auf nationaler Ebene verboten
wurde. Der philippinische Clean Air Act (CAA) von
1990 verbietet speziell die Verbrennung von
Siedlungsmiill, medizinischen und geféhrlichen
Abfallen und empfiehlt den Einsatz von alternativen
Technologien (fir Siedlungsmdill) und
Nichtverbrennungs-Technologien.
Abfallverminderung, Wiederverwendung und
Recycling werden bekannt gemacht und forciert.
Der Clean Air Act schreibt eine dreijahrige Frist fir
die Schliefung bestehender Verbrennungsanlagen
flr medizinische Abfélle vor; wahrend dieser
Ubergangsfrist diirfen nur infektidse
Krankenhausabféalle verbrannt werden.

6.1 Probleme der
Miillverbrennung

6.1.1 Umwelt und Gesundheit

Gleichgliltig, wie modern eine MVA sein mag - es
ist unvermeidlich, dass aus solchen Anlagen
Giftstoffe in die Luft freigesetzt und giftige
Schlacken und andere bedenkliche Riickstdnde
produziert werden. Umweltverschmutzung und die
potentielle Exposition von Mensch und Tier mit
gefahrlichen Schadstoffen sind die Folge. Eine
Vielzahl gefahrlicher Chemikalien wird aus MVAs
emittiert, darunter organische Chemikalien wie
chlorierte und bromierte Dioxine, PCBs und PCNs,
Schwermetalle, Schwefeldioxid und Stickstoffdioxid.
Daruber hinaus gelangen unzahlige Substanzen in
die Atmosphare, Uber deren Toxizitat nichts bekannt
ist. Wie sich die Exposition mit dem gesamten
Konglomerat der MVA-Emissionen auf die
menschliche Gesundheit auswirkt, ist ebenfalls nicht
zur Génze bekannt. Studien zeigen jedoch, dass
Menschen, die bei MVAs beschéftigt sind, und
Menschen, die in der Ndhe von MVAs leben, von
Erhéhungen der Sterblichkeitsrate betroffen sind
und an vielen Krankheiten und Symptomen leiden,
die ihre Lebensqualitat einschranken. Dariiber
hinaus duferte ein renommiertes
wissenschaftliches Organ unléngst schwerwiegende
Bedenken hinsichtlich der Auswirkungen von MVA-
bedingten Dioxinemissionen auf die Gesundheit und
das Wohlbefinden weiter Bevolkerungskreise,
ungeachtet des Einsatzes der besten verfiigbaren
Kontrolltechnologien (NRC 2000).

6.1.2 Rentabilitét

Die Rentabilitét der Abfallwirtschaft im allgemeinen
und der Mullverbrennung im besonderen ist ein
aulierst komplexes Problem, dessen eingehende
Beschreibung den Rahmen dieses Berichts
sprengen wirde. Insgesamt wurde die Feststellung
getroffen, dass es sich bei der Miillverbrennung um
eine Technologie des beginnenden
Industriezeitalters handelt, die sich nur dann
rentiert, wenn ein Grofteil inrer Kosten
externalisiert, d.h. von der Offentlichkeit getragen
wird. Die Rauchgasbehandlung verursacht dabei
einen wesentlichen Teil der Kosten. Hier gilt jedoch
darauf hinzuweisen, dass Technologien zur
Reduktion der Schadstoffemissionen in die Luft
Giftablagerungen in den Schlacken nicht verhindern
kénnen und diese méglicherweise sogar verstérken.

Der jingste Trend bei der Miillverbrennung geht
dahin, aus dem Abfall, der in Verbrennungsanlagen
fur Siedlungsmdll verbrannt wird, Strom zu
erzeugen. Die so gewonnene Elektrizitat kann nur
als Nebenprodukt der Millverbrennung angesehen
werden, und nicht als Beitrag zu einer nachhaltigen
Energiegewinnung. In der Tat sind MVAs wie
Verbrennungsanlagen fiir Siedlungsmull ineffiziente
Energieproduzenten; so kénnen i.d.R. nur etwa 20%
der durch Verbrennung erzeugten Energie
tatsachlich gewonnen und verwertet werden. Murray
(1999) beschrieb die Millverbrennung sowohl im
Hinblick auf die Abfallbeseitigung als auch
hinsichtlich der Energiegewinnung als ineffizient.
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Sie flihrt nicht zu Materialerhaltung und
Risikoverminderung, sondern zu Materialzerstérung
und Risikoschaffung.

In Grof3britannien hat die Millverbrennung zu
folgender abstrusen Situation gefuhrt: MVA-
Betreiber haben mit lokalen Behérden Vertrage
abgeschlossen, die letztere langfristig dazu
zwingen, Jahr fur Jahr fir die Produktion riesiger
Abfallmengen zu sorgen. Dies ist gegen eine auf
Miullvermeidung, Wiederverwendung und Recycling
basierende Abfallwirtschaft gerichtet, denn die
MVA-Besitzer durften von den lokalen Behérden
Geldbulden kassieren, wenn der Abfall reduziert und
einer Wiederverwertung zugefihrt wirde.

6.1.3  Umweltvertraglichkeit

Das Ubereinkommen zum Schutz der
Meeresumwelt des Nordostatlantiks (Kurztitel: ,die
OSPAR-Konvention“, weil sie die friiheren
Ubereinkommen von Oslo (1972) und Paris (1974)
ersetzt) trat im Marz 1998 in Kraft und wird von den
15 Anrainerstaaten des Nordost-Atlantiks und von
der EU getragen. Beim OSPAR-Ministertreffen im
Juni 1998 in Sintra/Portugal einigten sich die
Umweltminister auf eine klare Verpflichtung zum
Ausstieg aus der Freisetzung gefahrlicher
Substanzen innerhalb einer Generation (bis
spéatestens 2020). Kurz gesagt bedeutet diese
Verpflichtung, dass sich die beteiligten L&dnder zum
Ziel gesetzt haben, aus allen Prozessen, bei denen
gefahrliche Substanzen in die Umwelt freigesetzt
werden, auszusteigen und diese durch
ungefahrliche Alternativen zu ersetzen. In der Praxis
bedeutet dies eine Abkehr von Uberholten,
»dreckigen“ Technologien und ein klares Ja zu
Strategien fiir saubere Produktion und Null-
Emission. MVAs kénnen der Null-Emissions-
Strategie niemals gerecht werden und niemals zu
einer Technologie fiir saubere Produktion
aufriicken. Diese langst Uiberholte, ,dreckige”
Technologie lauft den Prinzipien einer nachhaltigen
Entwicklung zuwider und steht auch nicht im
Einklang mit den politischen Vereinbarungen, die im
Sinne des Umweltschutzes bereits innerhalb
Europas getroffen worden sind. Angesichts der
Bestimmungen der OSPAR-Konvention ist die
Muillverbrennung schlieBlich als vollkommen und
unwiderruflich obsolet zu betrachten.

6.2 Aktuelle EU-Politik und Abfallwirtschaft

Die Abfallpolitik der EU weist im GroRen und
Ganzen folgende Hierarchie der Abfallwirtschaft
(geordnet nach dem Stellenwert der jeweiligen
Methode) auf: Millvermeidung — Wiederverwendung
— Recycling — thermischer Abbau mit
Energieriickgewinnung (z.B. Millverbrennung mit
energetischer Verwertung). Trotz dieses
allgemeinen Konsenses und obwohl sich diese
Rangordnung immer starker in den politischen
Linien einzelner EU-Staaten als Folge von EU-
Richtlinien manifestiert, wird der GroR3teil des Abfalls
in Europa entweder deponiert oder verbrannt. Es gilt
festzuhalten, dass Deponierung und Verbrennung
jene Methoden der Abfallbeseitigung sind, die die
hdchsten und bedrohlichsten dkologischen und

gesundheitlichen Risiken mit sich bringen (Hens et
al. 2000).

Beim Vorstol’ zu einer Abfallpolitik, die darauf
abzielt, die gesundheitlichen Beeintrachtigungen auf
ein Minimum zu reduzieren, sollte mehr Gewicht auf
die Millvermeidung und die Wiederverwertung
gelegt werden. Gegenwartig stltzt sich die
Abfallpolitik der EU nicht auf Daten tber
gesundheitliche Risiken. Zum Gliick stehen die
verfligbaren Daten Uber die gesundheitlichen
Auswirkungen der Abfallwirtschaft in keinem
Widerspruch zueinander und korrelieren in
wichtigen Aspekten sogar mit der von der EU
vorgeschlagenen Hierarchie (Hens 2000). So wird
z.B. der Millvermeidung der héchste Stellenwert
eingerdumt (keine Mullproduktion, keine
Gesundheitsrisiken), gefolgt von Wiederverwendung
und Recycling. Ungeachtet dessen ist nicht zu
Ubersehen, dass in der aktuellen EU-Politik Umwelt
und Gesundheit nur eine untergeordnete Rolle
spielen. So sind die EU-Rechtsvorschriften flr die
Muillverbrennung und die einschlagigen Vorschriften
des nationalen Rechts darauf abgestimmt, was als
technisch durchfihrbar gilt, und stiitzen sich kaum
auf gesundheitliche und 6kologische Daten.

Obwohl die Emissionsbegrenzungen in der neuen
EU-Richtlinie in mehreren Landern Europas die
Schlieflung und Modernisierung einiger alterer
MVAs zur Folge hatten, ist die Politik selbst im
Hinblick auf das OSPAR-Ubereinkommen, die
Freisetzung aller gefahrlichen Substanzen innerhalb
einer Generation zu unterbinden, als langst tberholt
zu betrachten. Die EU-Richtlinie beruht auf der
Auffassung, dass geringe Emissionen gefahrlicher
Substanzen akzeptabel sind. Dies ist die gangige
(wenn auch verkehrte) Einstellung zu
Schadstoffemissionen: Man geht davon aus, dass
Chemikalien ,sichere” Grenzwerte haben und dass
bei Einhaltung dieser Werte kein Schaden fur die
Umwelt entstehen kann. Es ist jedoch l&dngst
bekannt bzw. bereits eine wissenschaftliche
Meinung, dass es fir viele Umweltgifte wie Dioxine
und andere persistente, bioakkumulative und
toxische Chemikalien sowie fir hormonwirksame
Substanzen keine ,sicheren® Grenzwerte gibt.
Zudem ist in politischen Kreisen zunehmend eine
Abkehr von diesem Prinzip zu beobachten. So
bestatigte im Zusammenhang mit der
Mullverbrennung der britische Umweltminister
Michael Meacher kiirzlich, wie wenig sinnvoll die
derzeitige Chemikalienpolitik der EU ist:

Q440... ,Ich wiederhole, dass die Emissionen aus
Mullverbrennungsprozessen extrem giftig sind.
Einige der Emissionen sind krebserregend. Es ist
wissenschaftlich erwiesen, dass es keine sichere
Schwelle gibt, unterhalb derer solche Emissionen
geduldet werden kénnen.” (Zitiert in Howord 2000.)

Ungeachtet des OSPAR-Ubereinkommens, alle
geféahrlichen Substanzen bis spéatestens 2020 zu
verbieten, setzt sich der jingste Trend der
britischen Regierung und anderer Regierungen
Europas zur Planung und zum Bau neuer MVAs
fort.
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6.3 Die Losung: Anwendung des
Vorsorgeprinzips und der Null-
Emissions-Strategie

6.3.1 Anwendung des Vorsorgeprinzips

Das Vorsorgeprinzip besagt, dass zur Erreichung
des Ziels, weitere Umweltverschmutzung auf ein
Minimum zu reduzieren, Vorsorge und Vermeidung
in der Abfallpolitik an erster Stelle stehen missen.
Gemaf dem Vorsorgeprinzip sollen Umweltschitzer
nicht erst nachweisen miissen, dass tatsdchlich ein
Schaden vorliegt; vielmehr soll die Beweislast beim
mdglichen Verursacher liegen: Er soll beweisen,
dass Schaden nicht wahrscheinlich sind. Es hat sich
gezeigt, dass das Vorsorgeprinzip als Grundlage fir
Strategien zum Schutz der Umwelt und der
menschlichen Gesundheit nun innerhalb Europas
zunehmend an Akzeptanz gewinnt (Stairs und
Johnston 1991).

Die derzeitigen Rechtsvorschriften fur MVAs
beruhen nicht auf dem Vorsorgeprinzip. Vielmehr
sind sie aus dem Versuch hervorgegangen, fiir die
Chemikalienemissionen in die Umwelt Grenzwerte
festzulegen, die als ,sicher” deklariert werden. Im
gegenwartigen EU-Rechtssystem liegt die
Beweislast bei jenen, die ,beweisen missen, das
gesundheitliche Auswirkungen existieren, bevor sie
versuchen dirfen, die Ursache des Problems zu
beseitigen, und nicht bei den Verursachern selbst
(Nicolopoulou-Stamati et al. 2000). Basierend auf
dem Wissen Uber die toxischen Auswirkungen vieler
in die Umwelt freigesetzten Schadstoffe, das in den
letzten Jahrzehnten stark angewachsen ist, geht ein
vernuinftigerer Standpunkt davon aus, dass,
,Solange nicht anderweitig bewiesen, Chemikalien
als geféhrlich angesehen werden mussen®.

Seit einiger Zeit stehen wir vor der Tatsache, dass
Gesundheitsstudien Uber Millverbrennung negative
gesundheitliche Auswirkungen bei Menschen, die in
der Nahe von MVAs wohnen und Menschen, die bei
solchen Anlagen beschéftigt sind, festgestellt
haben. Diese Studien sind Warnsignale, die nicht
Untétigkeit seitens der Regierung, sondern konkrete
MaRnahmen basierend auf dem Vorsorgeprinzip zur
Folge haben sollen. Es gibt bereits gentigend
Hinweise auf Umweltverschmutzung und
Gesundheitsschaden, um einen Ausstieg aus der
Muillverbrennung auf der Basis des
Vorsorgeprinzips zu rechtfertigen. Auf weitere
Beweise einer neuen Generation von
Verbrennungsanlagen — und somit einer bereits
erwiesenermallen schadlichen und ,dreckigen®
Technologie — zu warten, ware als eklatante
Missachtung der 6ffentlichen Gesundheit und der
Umwelt zu werten.

6.3.2 Anwendung der Null-Emissions-
Strategie

Das Ziel der sog. ,Null-Emission” besteht darin, die
Emissionen aller gefahrlichen Substanzen in die
Umwelt zu unterbinden. Obwohl &fters der Einwand
erhoben wird, dass diese Strategie zu stark
vereinfachend und die Erreichung eines solchen
Ziels unmdglich sei, ist die Null-Emission ein

Schlussziel, bei dem immer strengere gesetzliche
Emissionsbegrenzungen als Etappenziele auf dem
Weg zur Erreichung des Ziels angesehen werden
kénnen (Sprague 1991).

Die Null-Emissions-Strategie erfordert sowohl in der
Industrie als auch in der Landwirtschaft die
Einflhrung von Technologien fiir saubere
Produktion. Es besteht die unbedingte
Notwendigkeit, dass der Umstieg auf eine saubere
Produktion und Materialverwendung durch
steuerliche Anreize und einschlagige gliltige
Rechtsvorschriften voll unterstitzt wird.

Das Prinzip der sauberen Produktion wurde bereits
vom Verwaltungsrat fir das Umweltprogramm der
Vereinten Nationen (UNEP) gebilligt und findet bei
einer Vielzahl internationaler Foren wachsende
Anerkennung. So erfordert die Umsetzung der
OSPAR-Vereinbarung von 1998, die Freisetzung
aller gefahrlichen Substanzen innerhalb einer
Generation zu unterbinden, dass Technologien fiir
saubere Produktion auf der Basis der Null-
Emissions-Strategie in die Wege geleitet werden.

Muillverbrennung als Methode der Abfallbehandlung
ist eine ,dreckige” Technologie, die niemals den
Kriterien der Null-Emission gerecht werden kann.
Die Lésung flr eine Abfallbehandlung im Einklang
mit der Null-Emissions-Strategie und somit in
Richtung Nachhaltigkeit und Umweltvertraglichkeit
ist Millvermeidung, Wiederverwendung und
Recycling. Mit anderen Worten, die Umsetzung
einer Abfallwirtschaftspolitik, die sich aus den drei
bekannten Saulen ,VERMEIDUNG,
WIEDERVERWENDUNG und RECYCLING*
zusammensetzt.

6.3.3  Einfuhrung einer
Abfallwirtschaftspolitik, basierend auf
VERMEIDUNG, WIEDERVERWENDUNG und
RECYCLING

Wir leben in einer Welt, in der unseren Ressourcen
von Landwirtschaft und Industrie gewohnlich nicht
der hohe Stellenwert eingerdumt wird, der ihnen
geblhrt. Teilweise — insbesondere in den
Industrieldndern — hat dies zur Schaffung einer
Gesellschaft beigetragen, in der Ressourcen als frei
verfugbar gelten und enorme Mengen an Abfall,
einschlieBlich ,vermeidbarem Abfall“, produziert
werden. Diese Situation bedarf einer dringenden
Veranderung, denn nur so kénnen die seitens der
Haushalte und der Industrie produzierten
Abfallmengen entscheidend reduziert werden.

Strategien zur Abfallverminderung schlieRen auch
wirtschaftliche Instrumente und die Einfihrung von
Umweltsteuern ein. Die Verwendung dieser
MaRnahmen wird von den Européischen
Gemeinschaften unterstitzt, und in mehreren
europaischen Landern ist bereits eine Reihe von
Umweltsteuern in Kraft (Steenwegen 2000). Jedoch
sind derzeit noch weitaus mehr Maflnahmen
erforderlich, damit das Ziel einer weitreichenden
Abfallverminderung tatsachlich erreicht werden
kann.
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Der derzeitige Recycling-Anteil an der
Abfallbehandlung ist in den einzelnen europaischen
Landern unterschiedlich hoch. So werden in den
Niederlanden 46% der Siedlungsabfalle, in
Grol3britannien hingegen nur 8% wiederverwertet.
Intensive Wiederverwendungs- und
Recyclingsysteme kénnten 80% der
Siedlungsabfélle behandeln. Es ist eine allgemein
anerkannte Tatsache, dass steuerliche MaRnahmen
entscheidend zur Férderung von
Wiederverwendungs- und Recyclingsystemen und
zur Eind@mmung weniger erwlinschter Praktiken
wie Millverbrennung und Deponierung beitragen
kénnen (Steenwegen 2000).

Ein VorstoR in Richtung ,Millvermeidung,
Wiederverwendung und Recycling” — und somit
auch in Richtung ,weniger Gesundheitsrisiken durch
Abfallbehandlung® — muss folgende MaRnahmen
einschlielen:

e Den Ausstieg aus allen Formen der
industriellen Millverbrennung, einschlielich
der Verbrennung von Siedlungsabfallen, bis
spatestens 2020. Dies entspricht der OSPAR-
Forderung nach einem Ausstieg aus der
Emission und Freisetzung aller geféhrlichen
Stoffe bis spatestens 2020.

e Finanzielle und rechtliche Mittel, um die
Wiederverwendung von Verpackungen (z.B.
Flaschen, Behalter) und industriellen
Erzeugnissen (z.B. Computergehéduse,
elektronische Bauteile) zu forcieren.

e Finanzielle Mittel (wie z.B. die Einflihrung einer
Deponiesteuer), die direkt eingesetzt werden,
um die fiir effektives Recycling notwendige
Infrastruktur zu schaffen.

e  Stimulierende Markte fiir Recyclingstoffe durch
die gesetzliche Vorschrift, dass Verpackungen
und Produkte, wo angemessen, bestimmte
Mindestanteile an Recyclingstoffen enthalten
missen.

e Stoffe, die am Ende ihres Lebenszyklus nicht
gefahrlos recycelt oder kompostiert werden
kénnen (z.B. PVC), mussen verboten und durch
nachhaltigere Materialien ersetzt werden.

o  Kurzfristig muss zu Lasten des Herstellers
verhindert werden, dass Stoffe und Produkte,
die zur Bildung geféhrlicher Substanzen in
MVAs beitragen, in den Abfallstrom gelangen.
Dazu z&hlen Metallteile aus elektronischen
Geraten und metallhaltige Produkte wie
Batterien und Leuchtstoffréhren sowie Vinyl-
Kunststoffe (PVC-Bodenbelage, PVC-Kabel,
PVC-Verpackungen, PVC-u-Fensterrahmen
u.a.) und andere Erzeugnisse, die geféhrliche
Stoffe enthalten.

Dariiber hinaus sollten folgende MaRnahmen
getroffen werden:
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Die Entwicklung von Technologien fiir saubere
Produktion, die hinsichtlich ihres Material- und
Energieverbrauchs effizienter sind und
~Saubere” Produkte herstellen, die weniger Mull
verursachen; Technologien, die letzten Endes
einen geschlossenen Kreislauf ohne Reststoffe
bilden, um so fiir die Bedurfnisbefriedigung
unserer Gesellschaft auf harmonische und
nachhaltige Weise zu sorgen.

Die volle Umsetzung des Vorsorgeprinzips,
damit wir Probleme in Zukunft besser
vermeiden kénnen, bevor sie entstehen. Die
Fortfihrung und Weiterentwicklung
wissenschaftlicher Forschungsarbeit hat im
Erkennen potentieller Probleme und Lésungen
eine zentrale Rolle zu spielen. Obwohl es im
Zusammenhang mit den gesundheitlichen und
Okologischen Auswirkungen der
Muillverbrennung viele Unsicherheiten gibt, die
oft schwer zu beseitigen sind, miissen wir alle
effektive Vorsorgemalinahmen treffen, um uns
selbst und die Umwelt zu schiitzen.
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1. Staubpartikel

1.1 Einfuhrung

Pflanzliches und tierisches Leben, wie wir es
kennen, entwickelte sich in Anwesenheit von Staub
(Howard 2000). Diese Materie besteht aus winzigen
Feststoffteilchen, auch Partikel genannt. Zu den
Partikeln nattrlicher Herkunft zahlen Bodenpartikel,
die vom Wind in die Luft geblasen werden,
Staubteilchen, die aus Vulkanausbriichen stammen,
Salzpartikel, die von der Meeresbrandung in die Luft
geschleudert werden, Pilzsporen und Pollenkdrner.
Die Gréi3e dieser Partikel ist sehr unterschiedlich
und reicht von grobkérnigen Partikeln, die mit
bloRem Auge sichtbar sind, zu mikroskopisch
kleinen Partikeln, die in Mikrometer (um) gemessen
werden. Die feineren Feststoffteilchen verbleiben
meist Uber ldngere Zeitrdume in der Luft, wahrend
sich die gréberen Teilchen wie vom Wind
verblasene Bodenpartikel und Pollenkérner
gewohnlich nur fir kurze Zeit in der Luft befinden
und rasch wieder auf die Erde fallen. Die meisten
aus naturlichen Quellen stammenden Partikel sind
i.d.R. groRer als 20 ym (QUARG 1996, COMEAP
1995, EPAQS 1995).

Das Atemsystem des Menschen hat im Laufe der
Evolution gelernt, mit der Belastung solcher
naturlicher Partikel in der Luft fertig zu werden. Das
Schleim- und Flimmerepithel (Schleimhaut und
hauchfeine Flimmerharchen) der Atemwege
verhindert, dass in der Atemluft vorhandene
Staubteilchen in die tieferen Regionen der Lunge
gelangen. Feine Partikel, die kleiner als 10 um sind,
kommen auch nattirlich vor, hauptsachlich in Form
von Meersalzpartikeln in der Luft. Durch die
Schutzmechanismen der Atmungsorgane stellen die
feineren Partikel keine Gesundheitsbedrohung dar;
sie werden, wenn sie eingeatmet werden, einfach
vom Kérper absorbiert (Howard 2000).

Staubpartikel entstehen aber auch als Folge
menschlicher Aktivitdten. Nachdem die Menschen
das Feuer entdeckt hatten, gehdrte die Exposition
mit feinen, unl6slichen Feststoffteilchen, die kleiner
als 10 ym sind, zum Alltag (Howard 2000). Jedoch
hat erst das Aufkommen der Industriegesellschaft
weltweit zu einem drastischen Anstieg der
Verbrennungsprozesse gefihrt.

Die Hauptquellen von Staubpartikeln, die vom
Menschen erzeugt werden, bilden
Verbrennungsprozesse wie Millverbrennung,
Kohlebeheizung und Treibstoffverbrennung im
Fahrzeugmotor und, zu einem geringeren Anteil,
metallurgische und andere industrielle Prozesse. All
diese Prozesse flihren zwangslaufig zur direkten
Freisetzung von Partikeln in die Atmosphére.
Staubteilchen, die direkt in die Atmosphéare
gelangen, nennt man Primarpartikel. Abgesehen
von dieser direkten Partikelemission aus
Verbrennungsprozessen kénnen einige Schadgase,
die bei Verbrennungsvorgangen frei werden, wie
z.B. Schwefeldioxid und Stickstoffdioxid, in der
Atmosphére chemische Reaktionen eingehen, bei

denen sog. Sekundérpartikel gebildet werden. Die
so entstandenen Partikel setzen sich hauptséchlich
aus Ammoniumsulfat und Ammoniumnitrat
(Ammonsalpeter) zusammen. Sekundarpartikel
kénnen auch eine Vielzahl anderer toxischer
organischer Verbindungen wie PAHs an ihrer
Oberflache adsorbieren (QUARG 1996, COMEAP
1995, EPAQS 1995).

Durch menschliche Aktivitdten entstandene
Staubteilchen sind meist feine Partikel (kleiner als
10 um), oder auch noch kleinere, ultrafeine Partikel
(kleiner als 0,05 pm, i.e. 50 Nanometer (nm)).
Wissenschaftliche Untersuchungen deuten darauf
hin, dass Staubpartikel, die kleiner als 10 ym sind,
negative Auswirkungen auf die menschliche
Gesundheit haben. Als noch bemerkenswerter
gelten die jingsten Forschungsergebnisse, die
zeigen, dass die Zahl der ultrafeinen Partikel und
moglicherweise deren chemische
Zusammensetzung fir die gesundheitlichen
Auswirkungen verantwortlich sind (QUARG 1996,
Seaton et al. 1995). Ultrafeine Partikel kénnen in
der Natur sauer reagieren, zu einem Reizstoff fir
die Lungen werden und Giftstoffe wie halogenierte
organische Substanzen (z.B. Dioxine), Metalle und
PAHs an ihre Oberflache binden (COMEAP 1995).

Das Atemsystem hat Mechanismen entwickelt, um
die tieferen Regionen der Lunge vor Staubteilchen
zu schitzen. Auf natlrlichem Weg entstandene
Partikel sind meist 2,5-10 um gro® oder grof3er. Alle
Partikel unter 10 ym kénnen theoretisch bis in die
feinsten Verzweigungen der Bronchien vordringen,
aber zumeist werden zwischen 2,5 und 10 um
grofe Teilchen in den oberen Atemwegen
abgelagert. Von dort werden sie auf effiziente Weise
entfernt. Nur ein kleiner Teil der natirlich
entstandenen Partikel wird in den tieferen Regionen
der Lunge abgelagert. Der Kérper besitzt
Schutzmechanismen, mit deren Hilfe die tieferen
Lungengebiete von Staubteilchen befreit werden
kénnen; diese sind jedoch nicht so effizient wie die
Abwehrmechanismen der oberen Atemwege. Im
Gegensatz zu den natiirlichen Staubpartikeln ist ein
Grolteil der vom Menschen erzeugten Partikel
kleiner als 2,5 um. Diese sog. ,lungengangigen®
Staubteilchen kénnen bis in die feinsten
Verzweigungen der Bronchien vordringen und sich
dort ablagern; man nimmt an, dass dieser Feinstaub
fur die schwerwiegendsten
Gesundheitsbeeintrachtigungen verantwortlich ist.

Es ist eine allgemein anerkannte Tatsache, dass es
im vorindustriellen Zeitalter natirliche und vom
Menschen verursachte Verbrennungsprozesse gab;
das Ausmal} der Partikelemission war jedoch
damals im Vergleich zur heutigen Zeit duerst
gering. Neuere britische Studien haben ergeben,
dass Primér- und Sekundarpartikel aus industriellen
Verbrennungsprozessen je ein Drittel der gesamten
PM10-Belastung der Luft ausmachen; das restliche
Drittel stammt von Meeresaerosolen (s. Howard
2000). Unterschiede in der Partikelkonzentration der
Atmosphére sind eindeutig auf lokale Einflisse
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zurlickzufiihren. So ergab eine in der Stadt
Birmingham, GroRbritannien, durchgefiihrte Studie,
dass sich die Anzahl der in der Luft vorhandenen
Partikel auf 1000 bis 100.000 Teilchen pro cm®
belauft. Im Gegensatz dazu enthéalt Landluft eine
geringere Anzahl von Staubteilchen,
durchschnittlich 5000 bis 10.000 pro cm3; in
verkehrsreicheren Gebieten ist die
Partikelkonzentration jedoch zumeist héher.
Weniger verschmutzte Luftgebiete wie das Uber
dem Nordatlantischen Ozean enthalt i.d.R. nur rund
200 Partikel pro cm® (QUARG 1996, Seaton 1995).

Da die Grole der Staubpartikel einen direkten
Einfluss auf das Ausmal der gesundheitlichen
Beeintrachtigungen hat, wurde in den letzten Jahren
die Partikelkonzentration der Atmosphéare nach der
GroRe der vorhandenen Partikel bestimmt. Die am
haufigsten verwendete Messtechnik, bekannt als
PM10, ermittelt die Masse der in der Luft
vorhandenen Partikel, deren Durchmesser geringer
als 10 ym ist. Solche Partikel lagern sich besonders
gerne in den tieferen Lungenregionen ab. PM10
wurde bereits in vielen Studien Uber gesundheitliche
Auswirkungen von partikelférmiger
Luftverschmutzung zur Bestimmung von
Partikelkonzentrationen verwendet.

1.2 Gesundheitliche Auswirkungen von
Staubpartikeln

Zwischen den 30er und 50er Jahren ereigneten sich
mehrere schwere Smog-Katastrophen in
Industriestadten wie London, Meuse Valley,
Belgien, und Donora, Pennsylvanien. Dichter
Wintersmog, verursacht durch partikelférmige
Luftverschmutzung und Schwefeldioxid aus
kohlebeheizten Kraftwerken, fihrte zu einem
drastischen Anstieg der Sterblichkeitsrate aufgrund
von Atemwegs- und Herz-Kreislauf-Erkrankungen.
Diese Katastrophen sind ein Beweis dafir, dass
hohe Konzentrationen an Partikelemissionen einen
Anstieg der taglichen Todesrate zur Folge haben (s.
Schwartz 1994a). Zum Gliick gehérten solche
Vorfalle in westlichen Industrieldndern spatestens in
den 60er Jahren dank emissionsdrmerer
Brennstoffe und verbesserter Luftreinhaltesysteme
der Vergangenheit an. Gleichzeitig anderte sich
durch den zunehmenden Autoverkehr die Art und
Zusammensetzung der Luftemissionen. Seit Mitte
der 80er Jahre beschéftigen sich zahlreiche
Forscher mit der Frage, ob die niedrigeren
Konzentrationen an Partikeln und anderen
Luftschadstoffen, denen die Menschen heute
ausgesetzt sind, ebenfalls fir einen Anstieg der
Todes- und Krankheitsraten verantwortlich sind.
Viele epidemiologische Studien zu diesem Thema
haben gezeigt, dass Partikelemissionen tatséchlich
mit einer Verschlimmerung respiratorischer
Erkrankungen und einer Erhéhung des
Sterblichkeitsrisikos bei Atemwegs- und
Herzerkrankungen in Zusammenhang stehen (s.
Pope et al. 1995a).

Studien Uber kurzfristige Schwankungen der
Konzentration von Partikelemissionen in einem
Gebiet und die tagliche Todesrate des Gebiets
kamen ausnahmslos zu dem Ergebnis, dass ein
geringer Anstieg der taglichen Todesraten mit einer

kurzfristigen Erhéhung der partikelférmigen
Luftverschmutzung korreliert (s. z.B. Pope et al.
1995a, Schwartz 1994a). Es gilt festzuhalten, dass
diese Studien keinen ,sicheren“ Grenzwert der
Partikelkonzentration ermitteln konnten, einen
Schwellenwert also, unter welchem die Todesraten
nicht ansteigen durften. Somit war ein deutlicher
Zusammenhang zwischen erhdhten Sterberaten
und erhéhten Partikelemissionen sogar in jenen
Studien ersichtlich, die in Gebieten mit relativ
geringen Luftemissionen, die den US-
Luftglitenormen entsprachen, durchgefiihrt wurden.
Aus den Studienergebnissen leiteten die Forscher
ab, dass jeder PM10-Anstieg um 10 mg/m3 mit
einem 0,5-1,5%igen Anstieg der taglichen
Sterberate korrelierte. Die frihzeitigen Todesfalle
waren primdr auf Atemwegserkrankungen und in
zweiter Linie auf Herz-Kreislauf-Erkrankungen
zurlickzufiihren, die jeweils zu einem Anstieg der
Sterblichkeitsraten fuihrten. Die Studie wurde von
Wissenschaftlern Gberprift, die zu dem Schluss
kamen, dass es unwahrscheinlich ist, dass die
Erhéhung der Todesraten auf konfundierende
Faktoren wie Wetterverhéltnisse oder andere
Luftschadstoffe zurlickzufiihren ist. Daher wurde
abschlief3end festgestellt, dass man die
Studienergebnisse durchaus dahingehend
interpretieren kdnne, dass ein
Kausalzusammenhang zwischen PM10-
Konzentrationen und den t&glichen Todesraten
vorliegt (z.B. Pope et al. 1995a, Schwartz 1994a).

Neben den Untersuchungen von kurzfristigen
Veranderungen von Partikelemissionen in die Luft
und den taglichen Todesraten wurden auch Studien
Uber die Auswirkungen der Exposition mit langfristig
in der Atmosphére vorhandenen
Partikelkonzentrationen auf die Mortalitat
(Sterblichkeitsrisiko) durchgefiihrt. Diese Studien
verglichen die jahrlichen durchschnittlichen
Sterberaten von Bevélkerungsgruppen aus
verschiedenen Gebieten mit der jéhrlichen
durchschnittlichen Konzentration von
Partikelemissionen in diesen Gebieten. Auch diese
Studien ergaben einen Zusammenhang zwischen
partikelférmiger Luftverschmutzung und erhéhten
Sterberaten. Die Todesraten waren in Stadten mit
héheren Emissionen von Fein- oder
Sulfatstaubpartikeln héher als in Stadten mit
niedrigeren Partikelemissionen. Die
Studienergebnisse weisen darauf hin, dass
zwischen 3 und 9% aller Todesfélle in den Stadten
auf partikelférmige Luftverschmutzung
zurtickzufihren waren (Pope et al. 1995b). Da diese
Werte extrem hoch sind, wurden Zweifel an der
ausreichenden Kontrolle der konfundierenden
Faktoren im Zuge der Untersuchungen geaduliert.
Zwei weitere Studien, die das Problem der
Konfundierung erfolgreich bewéltigten, (Pope et al.
1995c, Dockery et al. 1993), einschlieBlich einer
Studie Uber achtjdhrige Follow-up-Untersuchungen
an uber einer halben Million erwachsener US-
Burger (Pope et al. 1995c¢), zeigten jedoch
ebenfalls, dass die langfristigen Durchschnittswerte
von Feinstaub- und Sulfatpartikeln in der Luft mit
den Todesraten korrelierten. Das Sterblichkeitsrisiko
war in Staddten mit den héchsten
Staubkonzentrationen um ca. 15-25% héher als in
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Stadten mit den niedrigsten Emissionswerten. Die
Ursachen der Todesfélle, die mit Partikelemissionen
in Zusammenhang gebracht wurden, waren
Erkrankungen der Atmungsorgane einschlief3lich
Lungenkrebs sowie Herz-Kreislauf-Erkrankungen,
insbesondere bei chronisch kranken oder &lteren
Personen. Daraus ergibt sich, dass sowohl Studien
Uber kurzfristige Veranderungen von
Partikelemissionen als auch Untersuchungen tber
langfristig in der Atmosphére vorhandene
Partikelkonzentrationen einen Zusammenhang
zwischen Mortalitat und partikelférmiger
Luftverschmutzung festgestellt haben.

Aus einem ursachlichen Zusammenhang zwischen
Partikelemissionen und Mortalitat Iasst sich
theoretisch auch auf einen Zusammenhang
zwischen Morbiditat (Krankheitshaufigkeit) und
partikelférmiger Luftverschmutzung schlieRen (Pope
et al. 1995b). Untersuchungen haben gezeigt, dass
es tatsachlich einen solchen Zusammenhang gibt.
So haben zahlreiche Studien, in den eine Vielzahl
von Endpunkten zur Uberwachung gesundheitlicher
Auswirkungen verwendet wurde, ergeben, dass
kurzfristige Veranderungen der Konzentration von
Staubpartikeln in der Luft mit der Schwere und
Haufigkeit von Krankheiten korrelieren. Die
Ergebnisse dieser Studien werden in der
nachstehenden Liste aufgefiihrt. Insgesamt weisen
die Ergebnisse darauf hin, dass partikelférmige
Luftverschmutzung zu einer vortibergehenden
Verschlimmerung bereits bestehender
Atemwegserkrankungen fihren kann.

Folgende Erscheinungen sind mit atmosphéarischen
Partikelemissionen in Zusammenhang gebracht
worden:

e Anstieg der Haufigkeit von
Krankenhauseinweisungen aufgrund von
Atemwegserkrankungen im Winter (z.B.
Schwartz 1994a, Pope 1991, Pope 1989) und
im Sommer (z.B. Schwartz 1994a, b, c, d und
Thurston et al. 1993).

e Anstieg der Inanspruchnahme der
Ambulanzdienste von Krankenh&usern
aufgrund von Atemwegserkrankungen (z.B.
Pope 1995a, Schwartz et al. 1993, Sunyer et al.
1993).

e Verschlimmerung von leichten und schweren
Asthmaanfallen bei Kindern und Erwachsenen
(z.B. Pope et al. 1995b, Walters et al. 1994,
Ostro 1993, Roemer et al. 1993, Thurston et al.
1993, Pope 1989, Bates und Sizto 1987,
Whittemore und Korn 1980).

e  Erhoéhte Inzidenz von Atemwegserkrankungen
(insbesondere Erkrankungen der unteren
Atemwege wie pfeifender Atem, trockener
Husten, Schleimauswurf, Kurzatmigkeit und
Brustbeschwerden) (z.B. Sram et al. 1996,
Schwartz et al. 1994b, Braun-Fahrlander et al.
1992, Pope und Dockery 1992).

e Geringfiigige Beeintrachtigung der
Lungenfunktion (z.B. Hoek und Brunekreef
1994 und 1993, Koenig et al. 1993, Neas et al.
1992, Pope und Dockery 1992, Pope et al.
1991, Dassen et al. 1986, Dockery et al. 1982).

e Krankheitsbedingtes Fernbleiben von der
Schule und vom Arbeitsplatz (Sram et al. 1996,
Ransom und Pope 1991, Ostro 1990, Ostro und
Rothschild 1989).

Die Ergebnisse der hier diskutierten
epidemiologischen Studien liefern Beweise dafiir,
dass tagliche Veréanderungen der
Partikelkonzentration in der Luft mit
vorlibergehenden gesundheitlichen Auswirkungen
und einem Anstieg der taglichen Todesrate
korrelieren. Dies hat zum Teil fur heftige
Kontroversen gesorgt. Kritiker vertraten die Ansicht,
dass diese Beweise unter unnatirlichen
Bedingungen zustande gekommen seien und dem
gesunden Menschenverstand sowie der etablierten
Lehrmeinung zuwiderliefen. Jedoch sind einige
unabhédngige Experten, die die Studienergebnisse
Uberprift haben, der Meinung, dass ein kausaler
Zusammenhang zwischen Krankheiten und
kurzfristigen Veranderungen von Partikelemissionen
bestehe. Diese Auffassung wurde vom britischen
Gesundheitsministerium als zutreffend anerkannt
(Maynard 2000).

Neben den Studien zu voriibergehenden
Gesundheitsbeeintrachtigungen aufgrund von
kurzfristigen Veranderungen der partikelférmigen
Luftverschmutzung wurden auch Untersuchungen
dariiber durchgefihrt, ob eine langfristige Exposition
mit Partikelemissionen Uber einen Zeitraum von
einem Jahr oder ldnger mit dauerhaften,
kumulativen Auswirkungen auf die Gesundheit
verbunden ist. In mehreren Studien wurde ein
solcher Zusammenhang festgestellt. So ergaben
einige Studien, dass eine langfristige Exposition mit
Staubpartikeln in der Luft mit
Lungenfunktionsstérungen (z.B. Sram et al. 1996,
Chestnut et al. 1991, Schwartz 1989) und einer
erhoéhten Haufigkeit von Atemwegserkrankungen,
insbesondere Bronchitis, (Abbey et al. 1995, Pope
et al. 1995b) einhergeht.

Epidemiologische Analyseergebnisse weisen also
darauf hin, dass aller Wahrscheinlichkeit nach ein
Kausalzusammenhang zwischen atmospharischen
Partikelemissionen und
Gesundheitsbeeintrachtigungen existiert (s. z.B.
Pope 1995b, COMEAP 1995). Uber die Art und
Weise, wie Staubpartikel Gesundheitsschaden
hervorrufen kénnen, ist jedoch wenig bekannt. Man
nimmt an, dass ultrafeine, moglicherweise saure
Partikel eine Entziindung des Gewebes der unteren
Lungenregionen hervorrufen kdnnten, welche
wiederum die Ursache fur Atemwegs- und
Herzerkrankungen sowie vorzeitige Todesfalle sein
kénnte (z.B. Seaton 1995, Howard 2000 und
2000b). Zu den wichtigsten Faktoren, die zu einer
solchen Entziindung beitragen kénnten, zahlen
Untersuchungen zufolge die geringe GréRe der
ultrafeinen Partikel, ihre groRe Oberflache, von der
adsorbierte Ubergangsmetalle freigesetzt werden,
ihre Unldslichkeit sowie die mégliche Bildung freier
Radikale (Donaldson et al. 2000).

2. Dioxine

Dioxine sind toxisch, persistent (langlebig) und
bioakkumulativ, d.h. sie kdnnen sich im Gewebe
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von Menschen und Tieren anreichern. Dioxine
entstehen als unbeabsichtigte Neben- und
Folgeprodukte von menschlichen Aktivitaten, bei
denen atomares Chlor hergestellt oder verwendet
wird bzw. Substanzen verbrannt werden, die
chlororganische Verbindungen enthalten. Die
Dioxinkonzentrationen im Blut und Gewebe von
Menschen und in der Umwelt begannen nach dem
Zweiten Weltkrieg in Industriegebieten drastisch
anzusteigen. Als Ursache fiir diesen Anstieg werden
die Herstellung und Verbreitung von chlorierten
Pestiziden und anderen Chemikalien sowie die
Entsorgung von Abfallprodukten der Chlorchemie
genannt.

Ende der 70er und Anfang der 80er Jahre
erkannten einige Wissenschaftler, dass Dioxine in
Industrieregionen ubiquitar, d.h. im Kérpergewebe
von Menschen und in der gesamten Umwelt zu
finden sind. Darlber hinaus wurde festgestellt, dass
MVAs Dioxine in ihre Schornsteinabgase und
Schlacken emittieren. Zu diesem Zeitpunkt war die
Mullverbrennung jedoch bereits eine weit verbreitete
Technologie. Als die Politikverantwortlichen
schliellich von der Tragweite des Dioxinproblems
Uberzeugt waren und einsahen, dass dieses
Problem mit der Miillverbrennung in
Zusammenhang steht, waren einige Regionen
bereits stark von der Miillverbrennung abhangig
geworden, sowohl als Abfallbeseitigungsmethode
als auch als Wirtschaftsunternehmen fir den
Industriesektor. Aus diesem Grund wurden die in
Betrieb stehenden MVAs, statt stillgelegt zu werden,
noch starker mit Technologien zur
Emissionskontrolle ausgestattet. Diese Malnahmen
fuhren jedoch nur zu einer Verschiebung des
Problems, ohne es zu I6sen, d.h. jener Dioxinanteil,
der friher in die Atmosphéare entlassen wurde, wird
nun durch Rauchgasfilter abgeschieden oder in die
Schlacke emittiert und anschlieRend durch
Deponierung entsorgt. Auf diese Weise wird die
Dioxinfreisetzung in die Umwelt lediglich verzdgert,
und nicht dauerhaft verhindert.

Die Dioxinkontaminierung ist nicht auf Gebiete in
unmittelbarer Nahe von Verbrennungsanlagen und
anderen Dioxinquellen beschrankt. Ebenso wie
andere persistente organische Schadstoffe (POPs)
kénnen auch Dioxine durch Luftstrémungen
Tausende Kilometer weit transportiert werden und
sind so weltweit zu allgegenwartigen Schadstoffen
geworden. Man nimmt an, dass heutzutage im
Korpergewebe jedes einzelnen Menschen auf der
Welt Dioxine enthalten sind.

Die Toxizitdt von Dioxinen, insbesondere TCDD,
wurde eingehend erforscht. Eine betréchtliche
Anzahl von Forschungen widmete sich auch der
Frage, welche Auswirkungen die Exposition mit
Dioxinen auf die Gesundheit von Menschen und
wildlebenden Tieren hat. TCDD wurde vom
Internationalen Krebsforschungszentrum (IARC) als
Humankarzinogen (krebserregend fiir den
Menschen) eingestuft (McGregor et al. 1998).

Dioxine haben unzahlige toxische Auswirkungen,
denn sie nehmen auf ein fundamentales
biochemisches Regelungssystem im Kérper

Einfluss, ein System, das sowohl Menschen als
auch Tiere besitzen. Dioxine binden sich im
Organismus an ein bestimmtes Rezeptorprotein,
den sog. Ah-Rezeptor. Die Folgen gleichen der
Wirkung von Hormonen: Geringste Konzentrationen
bewirken weitgehende Anderungen im
Zellstoffwechsel (s. Webster und Commoner 1994).
Die durch Dioxine erzeugten toxischen Wirkungen
werden in Tab. 1 zusammengefasst.
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Tab. 1 Toxische Wirkungen von Dioxinen

Karzinogenitat

Immuntoxizitat

IARC Kategorie-1-Karzinogen (krebserregend fir den Menschen).

Beeintrachtigung der zelluldren und humoralen Immunantwort; erhdhte

Anfalligkeit fur Infektionen; Autoimmun-Reaktion.

Reproduktionstoxizitat
beim Mann

Verhalten.

Reproduktionstoxizitat

bei der Frau Endometriose.

Entwicklungstoxizitat

Reduzierte Spermienproduktion; Hodenatrophie; anomale Struktur der Hoden;
reduzierte GréRRe der Genitalien; Verweiblichung des Kérpers; feminisiertes

Abnahme der Fruchtbarkeit; Fehlgeburten; Funktionsstérung der Eierstdcke;

Geburtsschaden; Fruchttod; Beeintrachtigung der neurologischen Entwicklung

und sich daraus ergebende kognitive Defizite; Stérungen der

Sexualentwicklung.

Modulation von Hormonen, Steroidhormone und -Rezeptoren (Androgene, Ostrogene und Glukokortikoide);

Rezeptoren und
Wachstumsfaktoren

Andere Auswirkungen

Schilddriisenhormone; Insulin; Melatonin; Vitamin A; EGF und Rezeptor; TGF-a
und TGF-b; TNF-a, IL-1b, c-Ras, c-ErbA.

Organtoxizitat (Leber, Milz, Thymusdriise, Haut); Diabetes; Gewichtsverlust;

Schwindsucht; geanderter Fett- und Glukosestoffwechsel.

Quelle: US-EPA 1994 und Birnbaum 1994

Arbeitsmedizinische Studien haben ergeben, dass
die Exposition mit Dioxinen mit einer Vielzahl von
Gesundheitsschaden wie Chlorakne (Hautschaden),
veranderten Leberenzymwerten und veranderten
Konzentrationen von Schilddriisenhormonen,
Geschlechtshormonen und Immunzellen verbunden
ist (Uberprift von Sweeney und Mocarelli 2000). Die
Dioxinexposition am Arbeitsplatz wurde auch mit
einem erhdhten Krebsrisiko unter Berlicksichtigung
aller Krebsarten in Zusammenhang gebracht (z.B.
Fingerhut et al. 1991, Manz et al. 1991, Zorber et al.
1990).

Was die Allgemeinbevélkerung von Industriestaaten
betrifft, so weisen Untersuchungen darauf hin, dass
die Dioxinbelastung der Menschen der derzeitigen
Hintergrundbelastung entspricht, die in der Umwelt
nachgewiesen werden kann. Dioxine kénnen z.B.
die Werte bestimmter Hormone, Enzyme und
Immunzellen in Konzentrationen beeinflussen, die
den Hintergrundwerten entsprechen (bzw. an die
Werte heranreichen), die gegenwartig im
Organismus von Menschen aus Industrielandern zu
finden sind. DeVito et al. (1995) stellen fest:

.Leichte Verdnderungen der Enzymaktivitat, die auf
Leberfunktionsstérungen hinweisen, leichte
Verédnderungen der Konzentration von
zirkulierenden Fortpflanzungshormonen bei
Maénnern, eine reduzierte Glukosetoleranz, die ein
Hinweis auf Diabetes sein kann, sowie mit der
Immunfunktion in Zusammenhang stehende
Zellverdnderungen sind mégliche Anzeichen fiir
negative Auswirkungen auf den menschlichen
Stoffwechsel, die Fortpflanzungsbiologie und die
Immunkompetenz zu oder innerhalb einer
Gré3enordnung, die der durchschnittlichen

Hintergrundbelastung des Kérpers entspricht..
Mitglieder der Allgemeinbevélkerung, die der
niedrigsten Dioxinbelastung ausgesetzt sind,
kdnnen unter einigen dieser Auswirkungen leiden.
Mitglieder der Bevélkerung, die héheren
Dioxinexpositionen unterliegen, tragen das Risiko,
die toxischen Wirkungen von Dioxinen in ihrer vollen
Bandbreite zu erfahren. Dazu zéhlen
Entwicklungstoxizitét, eine verminderte
Reproduktionskapazitat bedingt durch reduzierte
Spermienproduktion und eine erhéhte
Wahrscheinlichkeit von Fruchttod, ein erhbhtes
Endometriose-Risiko, Immunschwéche etc:

Die Uber die Nahrung aufgenommene Dioxinmenge
Uberschreitet in der europaischen
Allgemeinbevélkerung haufig den von der WHO
festgelegten Grenzwert fiir die tolerierbare tagliche
Aufnahme (TDI) von Dioxinen

(1-4 pg I-TEQ/kg/Tag), insbesondere, wenn
dioxinahnliche PCBs mitgerechnet werden (WHO
1998, Allsopp et al. 2000). WHO-Experten zufolge
sind leichte gesundheitliche Auswirkungen von
Dioxinen in der Allgemeinbevélkerung bereits eine
unbestrittene Tatsache. Aus diesem Grund, so die
Experten, miisse sichergestellt werden, dass sich
die aufgenommene Dioxinmenge im Bereich der
niedrigsten TDI-Werte bewegt. Die Dioxinaufnahme
bei Brustkindern ist im Vergleich zur TDI sehr hoch.
Dies ist besonders besorgniserregend, reagiert
doch der Organismus gerade in den
Entwicklungsphasen des Lebens besonders
sensibel auf die Giftwirkung solcher Chemikalien.

Studien, die in den letzten zehn Jahren in den
Niederlanden durchgefiihrt wurden, haben die
Auswirkungen der gegenwartigen
Hintergrundkonzentrationen von Dioxinen und PCBs
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auf die Entwicklung von Féten, Sauglingen und
Kindern erforscht. Gesunde Frauen aus der
Allgemeinbevélkerung wurden fiir diese Studien
ausgewahlt. Die Studienergebnisse zeigten
unerwinschte Auswirkungen auf die Gesundheit
des Immunsystems und des Nervensystems
wahrend der Entwicklungsphasen, die mit der
Dioxin- und PCB-Exposition in Zusammenhang
stehen.

So wurden bei einigen Frauen im Kérpergewebe
und in der Muttermilch héhere PCB- und
Dioxinwerte gemessen als bei anderen. Es stellte
sich heraus, dass Kleinkinder, die im Mutterleib und
wahrend der Stillzeit mit h6heren Konzentrationen
dieser Chemikalien exponiert waren, eine
verdnderte Anzahl bestimmter Immunzellen im
Korper aufwiesen. Es ist nicht bekannt, wie sich
eine solche Veranderung auf die Gesundheit dieser
Kinder auswirken kénnte (Weisglas-Kuperus et al.
1995). Was die Auswirkungen auf das
Nervensystem betrifft, so ergaben Untersuchungen
leichte Beeintrachtigungen der psychomotorischen
Entwicklung bei Kindern, die im Mutterleib und

wahrend der Stillzeit h6heren PCB- und
Dioxinkonzentrationen ausgesetzt waren
(Koopman-Esseboom et al. 1995). Zudem wurde
bei diesen Kindern im Alter von 18 Monaten eine
leichte Beeintrachtigung der neurologischen
Entwicklung festgestellt. Die Untersuchungen der
neurologischen Entwicklung bezogen sich auf die
Bewegungskoordination (z.B. sitzen, krabbeln,
stehen und gehen). Anhand solcher
Untersuchungen kann die Qualitat und Integritéat der
Gehirnfunktion gemessen werden (Huisman et al.
1995). Untersuchungen einer Untergruppe von
Kleinkindern ergaben bei den starker exponierten
Kindern im Alter von zwei Jahren und sieben
Monaten leichte Verdnderungen der neurologischen
Entwicklung. Diese Veradnderungen wurden von den
Forschern als ,unerwiinscht* angesehen. Man
vermutete, dass sie auf die Wirkung von Dioxinen
und Schilddriisenhormonen wahrend der
Entwicklung zurlckzufihren sein kénnten (llsen et
al. 1996). Tab. 2 fasst die Auswirkungen der
perinatalen Exposition mit Dioxinen und PCBs
zusammen.

Tab. 2: Auswirkungen der perinatalen Exposition mit Dioxinen und PCBs auf Kinder

Zentralnervensystem Verzégerte kognitive Entwicklung, leichte Verhaltensstérungen und Hyperaktivitat
bei Kindern, deren Miitter durch Zufall auRergewdhnlich hohen Konzentrationen

an Dioxinen/PCBs ausgesetzt waren.

Defizite in der autonomen Reife und in den Reflexbewegungen, geringere
Empfénglichkeit fir neue Reize und Stérungen des Kurzzeitgedachtnisses bei
Kindern, deren Mitter mit Hintergrundkonzentrationen von PCBs und Dioxinen
exponiert waren.

Verzdgerte motorische Entwicklung, Hypotonie und Reflexabschwéchung
(Hyporeflexie) bei Kindern, die mit Hintergrundkonzentrationen exponiert sind.

Erhéhte Hypotonie, geringere Anzeichen fir eine normale psychomotorische
Entwicklung, schlechtere nervliche Verfassung und geringere kognitive
Leistungen bei Kindern, deren Mutter mit Hintergrundkonzentrationen exponiert
waren.

Immunsystem Haufigeres Auftreten von Bronchitis, Infektionen der oberen Atemwege und

Ohreninfektionen bei Kindern, deren Miitter einer aulRergewdhnlich hohen
pranatalen Exposition unterlagen.

Haufigere Ohreninfektionen und verdnderte Werte bestimmter Zellen, die der
Abwehr von Krankheitserregern dienen, bei Inuit-Kindern, deren Mitter bedingt
durch die traditionelle Ernahrungsweise einer erhéhten Exposition unterlagen.

Veranderte Werte bestimmter Zellen, die bei der Infektionsabwehr eine Rolle
spielen, bei Kindern, deren Mtter einer Hintergrundbelastung unterlagen.

Wachstum,. Weniger Buben in Familien, bei denen beide Elternteile sieben Jahre nach einem
Sexualentvylcklung und . Unfall in einer Chemiefabrik, bei dem hohe Dioxinmengen freigesetzt wurden,
Reproduktionsgesundheit  giner hohen Exposition unterlagen.

Niedriges Geburtsgewicht sowie anhaltend reduzierte Kérpergréf3e und
vermindertes Gewicht im Schulalter bei Kindern, deren Mutter einer
auflergewdhnlich hohen Exposition unterlagen.
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Wachstum,
Sexualentwicklung und
Reproduktionsgesundheit

Reduzierte Penislange bei Buben, die in den ersten Jahren, nachdem ihre Mutter
einer auBergewdhnlich hohen Belastung ausgesetzt waren, gezeugt wurden.

Anomales Geburtsgewicht und Gestationsalter bei Kindern, deren Mutter einer
berufsbedingten PCB-Exposition unterlagen.

Niedriges Geburtsgewicht und ein kleinerer Kopfumfang bei Kindern, deren
Mitter sich von Fischen aus den Great Lakes, den GroRen Seen in den USA,

ernahrten.

Niedriges Geburtsgewicht und verzégertes postnatales Wachstum bis zum Alter
von drei Monaten bei Kleinkindern, deren Miitter einer Hintergrundbelastung

unterlagen.

Schilddriisenfunktion

Leichte Veranderungen der Konzentration an Schilddriisenhormonen bei

schwangeren Frauen und ihren Kleinkindern, die mit Hintergrundkonzentrationen
von PCBs und Dioxinen exponiert sind.

3. Schwermetalle

3.1 Blei

Blei hat keine bekannte biochemische oder
erndhrungsphysiologische Funktion (Goyer 1996).
Gleichgliltig, ob Blei eingeatmet oder lGber die
Nahrung aufgenommen wird — die toxischen
Wirkungen sind immer dieselben. Bleiwerte unter
10-100 mg/dl im Blut von Kindern und um 10-100
mg/dl bei Erwachsenen wurden bereits mit einer
Vielzahl negativer gesundheitlicher Auswirkungen in
Zusammenhang gebracht. Dazu zahlen
Erkrankungen des Nervensystems, Anamie
(Blutarmut) und eine verminderte
Hamoglobinsynthese, Herz-Kreislauf-Erkrankungen,
ein gestorter Stoffwechsel des Knochengewebes
sowie Nierenfunktions- und
Reproduktionsstérungen. Besonders
besorgniserregend ist die Auswirkung einer relativ
geringen Exposition auf die Entwicklung der
kognitiven Fahigkeiten und des Verhaltens bei
Kindern (Pirkle et al. 1998, USPHS 1997, Bernard
et al. 1995, Goyer 1993, Nriagu 1988). Es steht
aulder Frage, dass eine erhdhte Bleibelastung des
Korpers von der frithen Kindheit an und wahrend
der gesamten Schulzeit zu einer verminderten
Punktzahl bei Intelligenztests fuhrt. Erhéhte
Bleiwerte wirken sich auch auf das Verhalten von
Schulkindern aus und kénnen zu einer erhéhten
Ablenkbarkeit, Konzentrationsstérungen und
psychomotorischer Unruhe filhren (Rice 1996).

1975 empfahl das Krankheitskontrollzentrum (CDC)
von Atlanta, USA, dass der héchstzuldssige
Blutbleiwert sowohl bei Kindern als auch bei
Erwachsenen 30 ug/dl betragen solle. Dieser Wert
wurde 1985 auf 25 ug/dl herabgesetzt, und 1991
wurde ein Blutbleiwert von 10 ug/dl als Auslése-
oder Interventionsschwelle definiert (USPHS 1997).
Noch bemerkenswerter erscheint jedoch die
derzeitige CDC-Empfehlung, der zufolge es
wahrscheinlich keinen Blutbleiwert gibt, der keine
toxische Wirkung hat. Dies gilt ganz besonders fiir
das Zentralnervensystem von Féten und
Kleinkindern (USPHS 1997, Goyer 1993).

3.2 Kadmium

Kadmium hat keine biochemische oder
erndhrungsphysiologische Funktion und ist fiir
Pflanzen und Tiere hochgiftig (USPHS 1997, WHO
1992, Alloway 1990). Bei Menschen und Tieren gibt
es deutliche Hinweise darauf, dass die Niere bei
einer langeren Exposition besonders sensibel auf
die Toxizitdt von Kadmium reagiert (USPHS 1997,
Elinder und Jarup 1996, Goyer 1996, Roels et al.
1993, lwata et al. 1993, WHO 1992, Mueller et al.
1992). Zu den kadmiumbedingten Nierenschaden
zahlen tubuldre Proteinurie (Ausscheidung von
Proteinen mit niedrigem Molekulargewicht) und eine
verminderte Glomerulus-Filtrationsrate. Letztere
fihrt zu einer reduzierten Resorption von Enzymen,
Aminosauren, Glukose, Kalzium, Kupfer und
anorganischem Phosphat. Zudem haben Studien
gezeigt, dass selbst nach Beendigung der
Kadmiumexposition die Proteinurie nicht zurlickgeht
und die Schwere der renalen tubuléren
Funktionsstérung und der reduzierten Glomerulus-
Filtrationsrate zunimmt (USPHS 1997, Elinder und
Jarup 1996, Goyer 1996, Iwata et al. 1993, WHO
1992, Nriagu 1988).

Weitere toxische Wirkungen von Kadmium, die auf
Ergebnissen von arbeitsmedizinischen,
epidemiologischen und Tierstudien beruhen,
kénnen wie folgt zusammengefasst werden:

Fallstudien weisen darauf hin, dass Kalziummangel,
Osteoporose und Osteomalazie (erhdhte Weichheit
der Knochen) bei einigen Arbeitern nach
langfristiger berufsbedingter Exposition mit hohen
Kadmiumkonzentrationen auftreten kénnen. Oft
werden eine fortscheitende Stérung des Vitamin-D-
Stoffwechsels in der Niere sowie eine erhéhte
Kalziumausscheidung mit dem Urin festgestellt,
Symptome, die darauf hinweisen, dass
Knochenveranderungen auf eine Unterbrechung
des Vitamin-D- und Kalziumstoffwechsels in der
Niere zuriickzufiihren sein kénnten (USPHS 1997,
Goyer et al. 1994, WHO 1992). Im Bereich des
Jinzu-Einzugsgebietes durch eine Kadmium-Zink-
Mine in Japan erkrankten viele Kinder von
mangelerndhrten Muttern mittleren Alters an einer
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Skeletterkrankung, die als Itai-Itai-Krankheit bekannt
ist (Alloway 1996).

Das Einatmen hoher Konzentrationen an
Kadmiumoxid-Rauch oder -Staub fuhrt zu einer
akuten Reizung des Gewebes der Atmungsorgane,
und eine direkte, hochdosierte Exposition kann
tédliche Folgen haben. Zu den charakteristischen,
nicht tédlichen Symptomen zahlen schwere
Tracheobronchitis (Infektion der oberen Atemwege),
Pneumonitis und Lungenddeme, die innerhalb
weniger Stunden nach der Exposition auftreten
kénnen (USPHS 1997b, Goyer 1996, WHO 1992).
Bei geringen Kadmiumkonzentrationen kénnen
Lungenentziindungen Emphyseme (Anschwellen
der Lungenblaschen) und Dyspnoe (starke
Atembeschwerden und Atemnot) zur Folge haben
(USPHS 1997, Goyer 1996, WHO 1992).
Tierstudien haben bestétigt, dass die Inhalation von
Kadmium zu einer Schadigung der Atmungsorgane
fuhrt (USPHS 1997b, WHO 1992).

In einer Reihe von epidemiologischen Studien
wurde versucht, einen Zusammenhang zwischen
berufsbedingter (respiratorischer) Exposition mit
Kadmium und Lungen- und Prostatakrebs
herzustellen. Zusammen mit den Ergebnissen von
Tierstudien liefern diese Untersuchungen einen
schlissigen Beweis fiir die karzinogene Wirkung
von Kadmium (Goyer 1996). Kadmium und
bestimmte Kadmiumverbindungen werden daher
vom Internationalen Krebsforschungszentrum
(IARC) als krebserregend eingestuft. Das US-
Ministerium fiir Gesundheit und Soziale Dienste
(DHHS) stuft in seinem achten Bericht tber
Karzinogene Kadmium und bestimmte
Kadmiumverbindungen als wahrscheinlich
krebserregend fiir den Menschen ein (USPHS
1998).

Abgesehen von diesen toxischen Auswirkungen
wird vermutet, dass Kadmium an der Entstehung
von Hypertonie (Bluthochdruck) und
Herzkrankheiten beteiligt ist (USPHS 1997, Goyer
1996, Elinder und Jarup 1996). Zudem ist bekannt,
dass eine hochdosierte orale Exposition zu einer
schweren Reizung des gastrointestinalen Epithels,
Ubelkeit, Erbrechen, vermehrtem Speichelfluss,
Unterleibsschmerzen, Krampfen und Durchfall
fihren kann (USPHS 1997b).

3.3 Quecksilber

Quecksilber ist ein hochgiftiges, nicht essentielles
Spurenmetall, dass keine biochemische oder
erndhrungsphysiologische Funktion hat. Es gibt
kaum biologische Schutzmechanismen zur
Beseitigung von Quecksilber. Zudem ist Quecksilber
das einzig bekannte Metall, das sich innerhalb einer
Nahrungskette zunehmend anreichert
(Biomagnifikation) (WHO 1989). Die einmalige
Inhalation hoher Konzentrationen an
Quecksilberdampf (akute Exposition) kann Ubelkeit,
Erbrechen, Durchfall, eine Erhéhung des Blutdrucks
und der Herzfrequenz, Hautausschlage,
Augenreizungen, Bronchitis und Pneumonitis
verursachen. Wenn die Exposition nicht zum Tod
fihrt, kann sie Auswirkungen auf das
Zentralnervensystem (ZNS) haben, wie z.B. Tremor

(Zittern) und erhdhte Reizbarkeit und Nervositét
(USPHS 1997, Goyer 1996). Auch die regelmafige,
niedrigdosierte (chronische) Exposition wirkt sich in
erster Linie auf das ZNS aus (Tremor, Spasmen
(Krédmpfe)), Gedachtnisverlust, erhéhte Reizbarkeit,
schwere Depressionen,
Persoénlichkeitsverdnderungen, sogar Delirium und
Halluzinationen). Zudem traten bei chronisch
exponierten Arbeitern Nierenschaden auf (Ratcliffe
et al. 1996, Goyer 1996). Diese Auswirkungen
haben sich auch in Tierstudien gezeigt (USPHS
1997).

Sowohl die akute Exposition mit hohen
Konzentrationen an Quecksilbersalzen als auch die
chronische, niedrigdosierte Exposition haben eine
direkte toxische Wirkung auf die Niere (Zalups und
Lash 1994). Zudem kénnen durch Verschlucken
groBer Mengen anorganischer Quecksilbersalze
Ubelkeit und Durchfall auftreten. Auch
Auswirkungen auf das Nervensystem wurden
festgestellt (USPHS 1997, WHO 1989).

Metallisches Quecksilber, das in die Umwelt
freigesetzt wird, kann von Mikroorganismen, die z.B.
in Gewéassersedimenten vorhanden sind, zu
organischen Quecksilberformen, i.d.R.
Methylquecksilber, methyliert werden. In dieser
Form kann Quecksilber leicht die Zellmembrane
durchdringen und gelangt schnell in die
Nahrungsketten der Gewasser. Von dort kann es
auch in die menschliche Nahrungskette geraten. Die
Exposition mit Methylquecksilber flhrt zu einer
permanenten Schadigung des ZNS, der Nieren und
der Leibesfrucht. Die Methylquecksilberwerte, die
diese Schaden hervorrufen, sind gewdhnlich nicht in
der Allgemeinbevdlkerung zu finden; sie wurden
jedoch bei den Einwohnern der Stadt Minamata in
Japan nachgewiesen, die durch den Verzehr von
kontaminierten Fischen und in der Bucht
gesammelten Meeresfriichten hohen
Konzentrationen an Methylquecksilber ausgesetzt
waren (USPHS 1997). Symptome wie
Gehirnschaden, Taubheit der Extremitaten und
Paralyse (vollstdndige Lahmung), zusammen mit
Gehor-, Sprach- und Sehverlust, wurden berichtet
(D’ltri 1991). Jedoch konnte das volle Ausmal der
neurologischen Symptome, die durch die Aufnahme
von in Fischen und Schalentieren enthaltenem
Methylquecksilber verursacht werden, bis heute
nicht erfasst werden. Auch die Gesamtzahl derer,
die unter der sog. Minamata-Krankheit leiden, steht
bislang nicht fest (D’ltri 1991). Darlber hinaus
wurden nur bei den japanischen Fallen bestatigt,
dass es sich um Minamata handelt; andere
Bevélkerungsgruppen in Kanada (bedingt durch
Chloralkali-Abwésser) und Brasilien (Goldminen)
sind méglicherweise gefahrdet. Das Problem der
Methylierung von in die Umwelt freigesetztem
anorganischem Quecksilber setzt sich fort, und die
lange Verweilzeit von Quecksilber in Sedimenten
verzégert die Eliminierung der Kontamination um
viele Jahre (Harada 1997, Akagi et al. 1995, Bryan
und Langston 1992, D’ltri 1991).
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Pentan
Trichlorfluormethan
Azetonitril

Azeton

Jodmethan
Dichlormethan
2-Methyl-2-propanol
2-Methylpentan
Chloroform

Ethylazetat
2,2-Dimethyl-3-pentanol
Zyklohexan

Benzol

2-Methylhexan
3-Methylhexan
1,3-Dimethylzyklopentan
1,2- Dimethylzyklopentan
Trichlorethan

Heptan
Methyzyklohexan
Ethylzyklopentan
2-Hexanon

Toluol
1,2-Dimethylzyklohexan
2-Methylpropyl-azetat
3-Methylenheptan
Paraldehyd

Oktan
Tetrachlorethylen
Ethylester der Butansédure
Butylazetat
Ethylzyklohexan
2-Methyloktan
Dimethyldioxin
2-Furancarboxaldehyd
Chlorbenzol
Methyhexanol
Trimethylzyklohexan
Ethyl

Ameisensaure

Xylol
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aliphatisches Karbonyl
Ethylmethylzyklohexan
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2-Butoxyethanol
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Isopropylbenzol
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Dimethyloktan
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Propylbenzol
Benzaldehyd
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1,3,5-Trimethylbenzol
Trimethylbenzol
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Pentadekakarbonséure
Methylphenanthren
Nonadekan
9-Hexadekankarbonséaure
Anthraquinon
Dibutylphthalat
Hexadekanséaure

Eikosan
Methylhexadekansaure
Fluoranthen
Pentachlorbiphenyl
Heptadekankarbonsaure
Oktadekadienal
Pentachlorbiphenyl
aliphatisches Amid
Oktadekankarbonséaure
Hexadekanamid

Dokosan
Hexachlorbiphenyl
Benzylbutylphthalat
Diisooktylphthalat
Hexadezylester der Hexadekansaure
Chloesterin

Quelle:

Jay K. und Stieglitz L. (1995). Identification and
quantification of volatile organic components in
emissions of waste incineration plants.
Chemosphere 30 (7): 1249-126
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