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1. Einleitung und Motivation

K.G. Schmidt, R. Zellner

Feinstaub ist ein Reizwort im wahrsten Sinn geworden. Fur die Einen ist der Begriff verbunden
mit der Plakettenpflicht und der Einschrankung der Zufahrt in bestimmte stadtische Regionen,
fir Andere ist er verbunden mit gesundheitlicher Belastigung oder gar mit der Furcht vor kiirze-
rer Lebenserwartung. Fiir Manche ist er einfach der Ausdruck biirokratischer Uberzogenheit.

Feinstaub ist physikalisch gesehen die Gesamtheit an Partikeln in der Luft, die einer definier-
ten GréRenklasse entsprechen, unabhéngig davon, welcher chemischen oder biologischen Art
sie angehdren oder welche Masse oder Partikelform sie besitzen.

In der &ffentlichen Diskussion und den Medien wird der Begriff Feinstaub oft unkritisch erwei-
tert und vermischt mit Mengen-, bzw. Konzentrationsangaben, ungeachtet der Tatsache, dass
auch diese Begriffe wissenschaftlich belegt und einer genauen Anwendung ohne Interpretati-
onsspielraum unterworfen sind. Feinstaub besteht aus Partikeln, die aus festen oder/und
flissigen Substanzen bestehen kénnen. Dies erweitert die Charakterisierung der Stadube auf
eine grolie Vielfalt mit Schwerpunkten auf der einen oder anderen Art. Staub ist also nicht
gleich Staub.

Aufgrund ihrer Herkunft unterscheidet man primare Partikel wie z.B. Flugasche, Rul3 oder
Seesalz, die bereits als Partikel emittiert werden, und sekundare Partikel wie z.B. Ammonium-
sulfat oder organische Partikel, die sich erst in der Atmosphare aus zunédchst gasférmigen
Verbindungen bilden. Die im globalen Mafistab mengenmafig wichtigsten nattrlichen Quellen
bzw. Prozesse, die zur Bildung primarer Partikel fihren, sind die Meere (Seesalzaerosole) und
die Bodenerosion. Aber auch vulkanische Aktivitadt, Wald- und Buschfeuer sowie Emissionen
biologischen organischen Materials wie zum Beispiel Mikroorganismen (Viren, Bakterien),
Pilze, Sporen und Pollen stellen bedeutende Quellen primérer Partikel dar. Sekundére Aero-
solpartikel werden durch chemische Reaktionen gasférmiger Vorldufersubstanzen natirlichen
und anthropogenen Ursprungs in der Atmosphare gebildet. Die wichtigsten Vorlaufer fir die
Bildung sekundarer Partikel sind fliichtige Kohlenwasserstoffe [volatile organic compounds
(VOC)], SO, NH3;, Stickoxide sowie Dimethylsulfid (DMS) und Schwefelwasserstoff (H,S). Die
Hauptquellgruppen anthropogener Vorldufersubstanzen sind stationdre und mobile Verbren-
nungsanlagen, Landwirtschaft, L6semitteleinsatz, chemische Industrie und Petrochemie.

Feinstaubpartikel werden meist durch ihre Durchmesser charakterisiert. In der AuRenluft zei-

gen Feinstaubpartikel in ihrer GroRenverteilung hdufig 3 Maxima, die sich den unterschied-



lichen Entstehungsprozessen zuordnen lassen: den Nukleationsmode [bis ca. 100 nm auch als
ultrafeine Partikel (UFP) bezeichnet]; den Akkumulationsmode von 100 bis 1000 nm (1 pm)
und die gréberen Teilchen mit Korngréflen Uber 1 um. Die gesetzlich vorgeschriebenen
Grenzwerte fur die Massenkonzentrationen der Partikel beziehen sich auf die Partikelfraktion
bis 10 um (PM10) und eine feinere Fraktion bis 2.5 ym (PM2.5). Wegen der hohen Variabilitat
der Massenkonzentrationen wurden sowohl Tagesmittel als auch Jahresmittel in die Grenz-
werte aufgenommen. Sie betragen fir PM10 im Tagesmittel 50 ug/m? (mit 35 zuléssigen Uber-
schreitungen pro Jahr) und im Jahresmittel 40 uyg/m3. Fur PM2.5 ist ein Jahresmittel von
25 pg/m?® ab 2015 einzuhalten. Die Konzentrationen der Feinstaubfraktionen PM10 und PM2.5
sind gut miteinander korreliert, wobei im Jahresmittel die PM2.5-Fraktion ca. 60 — 70 % der
PM10-Fraktion ausmacht. Vor allem an verkehrsnahen Messstationen zeigen sowohl PM10-
als auch PM2.5-Konzentrationen ausgeprégte Tages- und Wochengange, die durch das Zu-
sammenspiel der Emissionen (Maxima durch den Berufsverkehr und an Werktagen) mit der
Meteorologie (schlechter Luftaustausch in den Morgen- und Abendstunden) hervorgerufen
werden. Im Jahresverlauf treten die héchsten Konzentrationen im Winterhalbjahr auf.

In der rdumlichen Verteilung werden die héchsten Feinstaubkonzentrationen an Strallen mit
hohem Verkehrsaufkommen gemessen. Dort liegen die Konzentrationen um 30 bis 40 % Uber
den Werten in urbanen Wohngebieten. Auch im Nahbereich bestimmter industrieller Quellen
mit diffusen Staubemissionen (z.B. Stahlwerke, Steinbriiche) kénnen leicht erhéhte Feinstaub-
mengen auftreten. Die Feinstaubbelastung in landlichen Raumen weist ebenfalls groRraumige
Unterschiede auf, die durch die Nahe zu Ballungsrdumen oder Gebieten mit hoher Verkehrs-
und/oder Bevélkerungsdichte, wie z.B. dem Raum BENELUX, gepragt sind. In Deutschland
wurde im vergangenen Jahrzehnt fur beide Partikelfraktionen ein leicht fallender Trend von ca.
20 % pro Dekade gemessen. Da Feinstaub in der Atmosphére je nach meteorologischen
Bedingungen Aufenthaltsdauern von mehreren Tagen erreicht, kann er unter bestimmten
Bedingungen Uber Entfernungen von mehr als 1000 km transportiert werden, so dass dadurch
an einzelnen Tagen Grenzwertliberschreitungen selbst im landlichen Raum hervorgerufen
werden kénnen.

Neben dem Feinstaub geraten die ultrafeinen Partikel (UFP, Partikeldurchmesser <100 nm)
zunehmend in den Fokus des Interesses, denn es gibt Hinweise darauf, dass solche Partikel
besondere Wirkungen auf die menschliche Gesundheit auslésen. Ultrafeine Partikel tragen zur
Feinstaubmasse sehr wenig bei, bestimmen umgekehrt aber die Anzahl der Partikel in der
Umgebungsluft. Die geeignete Messgrolie ultrafeiner Partikel ist deshalb ihre Anzahl pro Vo-
lumenelement. Die Unterschiede in den Anzahlkonzentrationen zwischen quellnahen Berei-
chen, z.B. stark befahrenen StralRenschluchten und stadtischen Wohngebieten ohne direkten
Verkehrseinfluss, sind wesentlich grélRer als beim massebezogenen Feinstaub. Auch zeigen



die ultrafeinen Partikel ausgepragte Tagesgange, die in den Wintermonaten und an Werktagen
besonders deutlich hervortreten. Wahrend in der europaischen Abgasgesetzgebung (EURO 5)
erstmals ein Grenzwert fir Partikelanzahl-Konzentrationen festgelegt worden ist, reichen die
derzeitigen Kenntnisse Uber die Wirkungszusammenhange noch nicht aus, medizinisch be-
grindete Grenzwerte auch fir die Aufl3enluft festzulegen.

RuBpartikel enthalten neben elementarem Kohlenstoff (elemental carbon, EC) organische
Kohlenstoffverbindungen (OC) und einen aus den eingesetzten analytischen Methoden resul-
tierenden, oft nicht zuzuordnenden Rest. Der Anteil des gesamten Kohlenstoffs (TC=EC+OC)
an der Partikelmasse nimmt vom stadtischen zum landlichen Aerosol hin signifikant ab. Der
Ruckgang ist dabei im Wesentlichen auf den Riickgang des EC zurlickzuftihren, wahrend der
Anteil des OC an der Partikelmasse im landlichen Raum haufig héher als im stadtischen Um-
feld ist. Gleichzeitig mit dem relativen Anstieg des OC an der Partikelmasse steigt die Kon-
zentration wasserldslicher organischer Verbindungen (WSOC) am TC von ca. 20 % in urbanen
Aerosolproben auf ca. 40 % im landlichen Aerosol. Dieser Anstieg des Anteils wasserl6slicher
Substanzen in der Partikelphase ist u.a. auf eine fortschreitende Oxidation der Partikel zuriick-
zufiihren.

Trotz grolder Fortschritte in den Erkenntnissen, die Uber das Verhalten der luftgetragenen
Partikel in den letzten Jahrzehnten gewonnen wurden, bleiben noch erhebliche Defizite zum
Verstandnis der Partikelproblematik im System Atmosphare bestehen. Die Modellierung der
Vorgénge zur Partikelneubildung, Koagulation, Alterungsprozessen, Transport, Sedimentation
etc. steckt teilweise noch in den Anfangen. Klarheit herrscht jedoch dariber, dass immer eine
moglichst umfassende Analyse der physikalischen und der chemischen Eigenschaften erfol-
gen muss, um Uberhaupt ein zutreffendes Bild erhalten zu kénnen. Deshalb missen auch in
Zukunft erhebliche Anstrengungen unternommen werden, um die Methoden zur Partikelanaly-
tik und deren Zeitauflosung weiter zu verbessern. In-situ-Messungen sind ein wichtiger weite-
rer Anfang, aber bis zur vollstandigen Beschreibung von Feinstduben in physikalischer und
chemischer Hinsicht mit einer zeitlichen Auflésung von weniger als 1s, die uns dem Prozess-

verstandnis wirklich ndherbringen wiirde, ist noch ein langer Weg zuriickzulegen.

Ein wichtiges Werkzeug fiir die Erforschung des atmosphérischen Aerosols und die Bewertung
seiner Wirkung sind numerische Modelle. Die Entstehung von Feinstaub und sein Transport in
der Atmosphéare sind sehr komplexe Vorgédnge in der Natur, die selbst mit umfangreichen
Modellen zurzeit nur ndherungsweise beschrieben werden kdénnen. Das bedingt stetige Ver-
besserungen der Modelle mit fortschreitenden Erkenntnissen aus der Aerosolforschung und —
beobachtung. Regionalmodelle weisen im Allgemeinen eine horizontale Ausdehnung von
einigen hundert bis tausend Kilometern und eine vertikale Erstreckung von rund funf bis finf-
zehn Kilometern auf. Sie bilden die Atmosphare auf einem Gitter ab, dessen horizontale Aufl6-



sung in der GréRenordnung zwischen 1 und 100 km liegt. Lokal- und Stadtmodelle mussen
wegen ihrer Beschrankung auf kleinere Gebiete mit deutlich geringerer horizontaler Gitterweite
rechnen. Mehrere Beispiele von Modellanwendungen — z.B. Verdnderungen durch Emissi-
onsminderung in der Zukunft, Wirkung regionaler Minderungsmafinahmen oder Bestimmung
von Regionen mit erhdhter Feinstaubemission — verdeutlichen die Méglichkeiten, die die nu-
merische Simulation bei der Bewertung der Luftqualitdt und Erforschung des Feinstaubverhal-
tens in der Atmosphare bieten.

Die einzelnen Quellen von Feinstaub zu identifizieren und zu quantifizieren, ist in den letzten
Jahren immer bedeutsamer geworden. Quellenbezogene Informationen werden fir MaR-
nahmen zur Verbesserung der Luftqualitat und (kosten-) effektiven Planung von Luftreinhalte-
pldnen bendtigt. Sie sind darliberhinaus ein Parameter fiir die Bewertung der Exposition in der
Epidemiologie. Zur Identifizierung und Quantifizierung von Quellen stehen heutzutage ver-
schiedene Hilfsmittel zur Verfligung, darunter die Emissionskataster sowie die Ausbreitungs-
und Rezeptormodellierung. Die Auswertung mit einem einfachen regionalen Gradientenmodell
(Lenschow-Ansatz) zeigt, dass ca. 50 % der Feinstaubbelastung eines Belastungsschwer-
punktes aus dem groRRrdumigen Hintergrund stammen, aber auf der anderen Seite auch 50 %

aus dem direkten Umfeld.

Die Problematik der Belastung der Bevélkerung durch Feinstaub (PM) und die damit verbun-
denen gesundheitlichen Risiken sind seit Jahren bekannt und inzwischen wissenschaftlich gut
untersucht und bewertet worden. Eine Vielzahl epidemiologischer Studien weist auf eine As-
soziation von chronischer Belastung mit Feinstaub (und anderen Luftschadstoffen) sowie
(Gesamt-) Mortalitdt und kardiovaskularer und respiratorischer Morbiditat hin. Am deutlichsten
ausgepragt sind die Auswirkungen bei Menschen mit chronischen Erkrankungen der Atemwe-
ge bzw. der Lunge und des Herzens. Allerdings missen die Effekte von anderen Luftschad-
stoffen kritisch evaluiert und die Plausibilitdt einzelner Grenzwerte weiterhin differenziert Gber-
pruft werden.

Neben der Darstellung der Entwicklung wissenschaftlicher Erkenntnisse, vor allem in den
Bereichen der Epidemiologie, klinischen Medizin und Toxikologie sowie in der Aerosolphysik
hinsichtlich der Charakteristik der Partikel-Exposition, spielt zunehmend auch die Fragestel-
lung eine Rolle, in welchem Ausmal} durch staatlich regulierte Verbesserungen der Luftqualitat
tatsachlich eine Verminderung der Gesundheitsrisiken auftritt. In diesem Zusammenhang
kritisieren immer mehr Wissenschaftler, dass die gegenwartigen gesetzlichen Regelungen sich
allein auf eine Massenobergrenze (PM10 bzw. PM2.5) beziehen, aber die Effekte der stoffli-
chen Zusammensetzung sowie der PartikelgréRe, Partikeloberflache und Partikelanzahlkon-
zentration nicht ausreichend berucksichtigt werden. Dies ist deshalb relevant, weil die Wirkung
von Partikeln auch durch ihre Form sowie Morphologie und chemische Natur ihrer Oberflache



bestimmt wird. Wichtig ist z.B. auch die Anlagerung semi-volatiler organischer Substanzen.
Einige dieser Substanzen I6sen sich rasch aus dem Partikel, wahrend andere — insbesondere

die fettléslichen — ihre Wirkung eher Uber einen langeren Zeitraum entfalten.

Als ein wesentlicher Wirkmechanismus von inhalierten Partikeln wird die Auslésung von ent-
zindlichen Vorgangen in den Atemwegen betrachtet. Toxikologische Untersuchungen sowie
direkte Befunde beim Menschen zeigen aber auch Auswirkungen der durch die Partikel-
belastung der Lunge hervorgerufenen Effekte auf das Herz-Kreislauf-System. Dabei ist die
gesundheitsschadigende Wirkung von Rufpartikeln aus Verbrennungsprozessen (z.B. Abgase
von Dieselmotoren) als relevanter einzustufen als die Wirkung von beispielsweise Bodenparti-
keln. Aber auch hier ist wieder zu differenzieren: So enthalten Partikel aus alten Schwerlast-
motoren bis zu 50 % organische Anteile, wahrend moderne Pkw-Dieselmotoren nur wenige
Prozent dieser Substanzen aufweisen.

Betrachtet man diese Erkenntnisse unter dem Blickpunkt der Wirksamkeit von Reduktions-
maflnahmen, so kann davon ausgegangen werden, dass eine Verringerung der Rul3partikel-
Emissionen immer zu einer lufthygienischen Verbesserung fiihrt, unabhangig davon, ob tat-
sachlich deutliche Reduktionen in der PM10-Massenkonzentration erzielt werden oder nicht.
Andererseits kann nicht ausgeschlossen werden, dass selbst im Falle der Einhaltung von
Grenzwerten aufgrund von relativ hohen Konzentrationen stark gesundheitsschadlicher Parti-
kel eine Gesundheitsgefdhrdung besteht. Die Charakterisierung der GréRenverteilung von
Partikeln in Verbindung mit deren chemischen Zusammensetzung ist also neben der Messung
der Gesamtmasse fur weitergehende Forschung zur potentiellen Gesundheitsgefdhrdung
durch Feinstaub unabdingbar. Die Methoden hierfur sind verfugbar, allerdings noch nicht

standardméaRig in die einschldgigen Forschungsanséatze integriert.

Die Forderung, Emissionen als Ausgangspunkt der Luftbelastung zu mindern, ist eine erste
und meist wirksame Malinahme. Die Bundesimmissionsschutzverordnungen haben im Bereich
der Verbrennungsanlagen in den zurlickliegenden 20 Jahren eine beispielhafte Reduktion
bewirkt. Mit der Anderung der 1. BImSchV sollen nun auch die Kleinfeuerungsanlagen, die
derzeit einen sehr hohen Anteil an der Feinstaubbelastung aus Fest-Brennstoffen haben,
kontrolliert werden. Dazu zahlen auch z.B. Kamin- und Holzofenfeuerungen. Auch der Verkehr
muss weiterhin seinen Beitrag leisten. Die Schadstoffklassen der PKW haben zu Recht schér-
fere Vorgaben erhalten. Bei LKW und insbesondere bei stationar betriebenen Motoren oder
den Schiffsdieseln und bei Flugzeugen besteht ebenfalls noch Minderungspotential. Wie im-
mer die Diskussion um die Minderung eines méglichen schadlichen Potentials auch gefiihrt
werden mag, an der Tatsache, dass jedes nicht emittierte Partikel keinen Schaden anrichten
kann, ist nicht zu ritteln, unbeschadet der Tatsache, dass es Null-Emissionen nicht geben

kann.



Feinstaub ist ein Querschnittsthema, das den fachlichen Hintergrund vieler wissenschaftlicher
Disziplinen erfordert. Dazu ist es unabdingbar, dass die Diskussion in diesen Kreisen nicht
zum Stillstand kommt, sondern sich mit dem Aufkommen neuer Erkenntnisse auseinan-
dersetzt. Unter der Initiative von ProcessNet, der KRdL und der GDCh hat sich der Gemein-
schaftsausschuss ,Feinstdube“ gebildet, der mit dem vorliegenden Papier die Grundlagen der
Feinstaubbelastung zusammenfasst und diese als Basis der Diskussionen im Kontext von
MaRnahmen wie die Einrichtung von Umweltzonen verstanden sehen méchte. Die Diskussio-
nen im Arbeitsausschuss wurden intensiv und z.T. kontrovers gefuihrt und verlangten monate-

lange Abstimmung.

Als Vorsitzende des Gemeinschaftsausschusses danken wir allen Kolleginnen und Kollegen,
die an diesem Papier mitgewirkt und sich an seiner kritischen Diskussion beteiligt ha-
ben. Unser Dank gilt auch den Vertretern der tragenden wissenschaftlichen Gesellschaften
(Dr. C. Steinbach, ProcessNet; Dr. R. Hoer, GDCh, und Dr. R. Neuroth, KRdL), die dieses
Projekt mitinitilert und fachkundig begleitet haben.
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2. Vorkommen von Feinstduben und die MaBRstédbe ihrer Bewertung

P. Bruckmann, R. Gehrig, T. Kuhlbusch, E. Stréter, C. Nickel

2.1 Einfiihrung

Die strengen Grenzwerte der Europaischen Union fir Feinstdube in der Auf3enluft sind derzeit
neben den Grenzwerten fiir Stickstoffdioxid eine der wichtigsten Triebfedern der europaischen
Luftreinhaltung. Sichtbare Auswirkungen dieser Regelungen, wie die Einrichtung von Umwelt-
zonen, Verkehrsbeschréankungen in einigen Strallen mit hohem Verkehrsaufkommen oder die
Aufstellung von Luftreinhalteplanen in zahlreichen europaischen Stadten, geben genligend
Anlass, die gesetzlich festgelegten Bewertungsmalistabe darzustellen und sie mit den gemes-
senen Luftbelastungen durch Feinstdube in Deutschland und Europa zu vergleichen. Aber was
sind Uberhaupt Feinstdube? Am Anfang des folgenden Kapitels stehen deshalb Begriffsbe-
stimmungen, die vor allem die unterschiedliche Partikelgréf3e als wichtige Eigenschaft in den
Blick nehmen.

Die PartikelgrélRe bestimmt unter anderem auch die Verweilzeiten in der Atmosphéare und
damit die Entfernungen, Uber die Partikel transportiert werden kénnen. Beispiele ausgepragter
Transportepisoden Uber mehr als 1000 km werden dargestellt, die auch in Deutschland an
einzelnen Tagen zu Grenzwertiiberschreitungen gefiihrt haben.

Zunehmend erwecken ultrafeine Partikel (UFP) das Interesse der Offentlichkeit. Ultrafeine
Partikel tragen zwar kaum etwas zur Partikelmasse bei, dominieren aber die Anzahl der luftge-
tragenen Partikel. Da sie Uber die feinen Lungenbldschen in den Blutkreislauf vordringen
kdénnen, sind sie derzeit Gegenstand intensiver Forschung der Umweltmedizin.

2.2 Begriffsbestimmungen

Feinstaub ist ein chemisch-physikalisch komplexes Gemenge von Substanzen, die in der Luft
fein verteilt sind. Die Staubteilchen weisen vielfaltige Formen auf, bestehen aus unterschied-
lichsten Verbindungen und haben verschiedene Aggregatzustédnde. Sie kdnnen aus zahlrei-
chen naturlichen und anthropogenen Quellen stammen. Man findet in der Atmosphéare priméare
Partikel wie Rul}, Flugasche, Salzkristalle oder mineralische Teilchen, die bereits als Partikel
emittiert werden, aber auch sekundar gebildete Partikel, welche sich in der Luft aus Vorlau-
fergasen bilden oder beim Abklihlen von Emissionen aus Hochtemperaturprozessen entste-
hen.

11



Zur Charakterisierung der Staubpartikel ist der so genannte aerodynamische Durchmesser ein
wichtiges Mal}. Er beeinflusst das Verhalten der Partikel in der Luft, ihre Aufenthaltsdauer und
ihre Abscheidung in der Umwelt und im Organismus. Der aerodynamische Durchmesser ist
definiert als derjenige Durchmesser, den eine Kugel von der Dichte 1 g/cm?® aufweisen misste,
um die gleiche Sinkgeschwindigkeit in Luft zu besitzen wie das betrachtete Partikel. Die aero-
dynamischen Durchmesser der lufthygienisch relevanten Teilchen erstrecken sich Gber etwa
vier Zehnerpotenzen von rund 10 nm bis etwa 1000 um.

In der Atmosphéare unterscheidet man drei Modi der GréRenverteilung (vgl. Abb. 2.1). Partikel
im so genannten Nukleationsmodus (bis ca. 80 nm) werden als ultrafeine Teilchen bezeichnet.
Diese werden zumeist als Anzahlkonzentration gemessen und angegeben, da ihre Mas-
senkonzentration Ublicherweise sehr gering ist. Sie entstehen durch unvollstandige Verbren-
nung direkt oder aus gasférmigen Vorldufersubstanzen (z.B. Photosmog) und sind nur kurzle-
big, da sie rasch zu gréfieren Teilchen agglomerieren. Feine Partikel im so genannten Akku-
mulationsmodus (von 80 nm bis ca. 1 ym) sind Teilchen, die aus dem Nukleationsmodus
heraus durch Adsorption von Gasen oder Koagulation zu gréReren Teilchen angewachsen

sind. Grobpartikel (Uber 1 ym) stammen meist aus Erosionsprozessen oder mechanischen Ab-
riebprozessen.
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Abb. 2.1: Korngrofienverteilungen und Begriffsbestimmungen bei atmospharischen Partikeln. Das
Partikelvolumen korreliert mit der Partikelmasse
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Neben die physiko-chemisch basierte Einteilung atmosphérischer Partikel tritt die Einteilung
gemal ihrer Eindringtiefe in den Atemtrakt (ISO 7708, 1995). Diese wirkungsbezogene Eintei-
lung bildet die Grundlage der in der Gesetzgebung verwendeten Staubmetriken (vgl. Abs. 2.2).
Partikel mit aerodynamischen Durchmessern von 10 ym oder weniger werden als PM10 be-
zeichnet. Sie kénnen beim Einatmen in den Atemtrakt bis hinter den Kehlkopf und somit in die
Luftréhre vordringen (ISO 7708, 1995).

Analog zur Definition von PM10 gibt PM2.5 die Masse der Partikel mit Durchmessern klei-
ner/gleich 2.5 ym und PM1 die Masse der Teilchen mit Durchmessern bis zu 1 um an. Die
Teilchenfraktion PM2.5 kann bis in die feinen Alveolen vordringen, sogar in die von Kindern
und Personen mit verengten Atemwegen. Als totaler Schwebstaub (TSP) wird schlieflich der
gesamte luftgetragene Staub bis ca. 100 ym verstanden.

Grobe Partikel und Teilchen im Akkumulationsmodus machen den weitaus gréf3ten Teil der
Partikelmasse in der Luft aus. Da Volumen und Masse in der dritten Potenz vom Partikel-
durchmesser abhéngen, bilden die ultrafeinen Teilchen nur einen verschwindend kleinen Teil
der Masse, obwohl sie anzahimaRig die weitaus haufigsten Teilchen in der Luft sind. Zur Ver-
deutlichung: Ein einziges Partikel von 100 um Durchmesser ist gleich schwer wie 1 Million

Partikel mit 1 um Durchmesser oder 10'? Partikel mit 10 nm Durchmesser. Aus diesem Grund

Abb. 2.2: Beispiele von Schwebstaubpartikeln (von oben links im Uhrzeigersinn: Dieselru3partikel;
mineralisches Partikel; Pollen; metallisches Abriebspartikel aus dem Eisenbahnverkehr
(Bildquelle: Kagi, EMPA)
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unterscheiden sich die Partikelmassen in unmittelbarer Quellndhe (z.B. in einer Stral3en-
schlucht) und etwas abseits davon vielfach nur um 20 bis 40 %, wahrend die Anzahl der Parti-
kel (durch frisch gebildete Teilchen im Nukleationsmodus) in Quellndhe um mehrere Grolien-
ordnungen hdéher sein kann.

Die Formen von Aerosolteilchen variieren stark. Abb. 2.2 zeigt einige Beispiele. Ultrafeine
Partikel, die bei Verbrennungsprozessen beim Abkihlen heilter Gase entstehen, sind typi-
scherweise kugelférmig und agglomerieren rasch zu komplexen Aggregaten (z.B. Dieselruf3).
Grobe Partikel, welche durch mechanische Prozesse entstehen oder biogenen Ursprungs

sind, weisen je nach Material die unterschiedlichsten Formen auf.

2.3 BewertungsmaBstibe und Grenzwerte

Die bestehenden BeurteilungsmalRstédbe und Grenzwerte fur Partikel wurden auf der Grund-
lage epidemiologischer Studien abgeleitet, in denen die Partikelbelastung mit beobachteten
gesundheitlichen Wirkungen in groReren Bevdlkerungsgruppen statistisch korreliert werden.
Ihnen liegen Risikoabschatzungen der Weltgesundheitsorganisation (WHO, 2003) zugrunde,
die in einem politischen Abwéagungsprozess bewertet wurden. Da die bisher durchgefiihrten
Langzeitstudien zum Gesundheitsrisiko durch Partikel nahezu ausschlief3lich auf den massen-
bezogenen Partikelmetriken PM10 und PMZ2.5 basieren, verwenden auch die Beurtei-
lungsmalstabe diese Metrik.

Die in der Richtlinie 2008/50/EG (2008) fur die gesamte Européische Union festgelegten
Grenz- und Zielwerte fiir Partikel enthalt Tabelle 2.1. Uberschreitungen der Grenzwerte nach
den in Tabelle 2.1 angegebenen Fristen stellen Verletzungen der européischen Vertrdge dar
und kénnen unter Umstanden hohe Strafzahlungen fiir den Mitgliedstaat nach sich ziehen.
Zum Vergleich sind auch die zum Teil strengeren Grenzwerte der USA, der Schweiz und
Osterreichs in Tabelle 2.1 enthalten. Allerdings ist zu beriicksichtigen, dass rechtliche Folgen
und das Uberwachungsregime nicht identisch sind. Beispielsweise befinden sich die amerika-
nischen Messorte Uberwiegend im stadtischen Hintergrund, wéhrend in Europa auch in Belas-
tungsschwerpunkten (z.B. in Stralenschluchten oder im Nahbereich der Industrie) gemessen

werden muss.

Um eine Uberwachung der Grenzwerte nach einheitlichen Methoden zu gewéahrleisten, hat die
Européische Union zusammen mit den Grenzwerten auch Referenzmessverfahren fir PM2.5
und PM10 festgelegt, die auf dem Messprinzip der Gravimetrie beruhen (DIN EN 12341, 1998;
DIN EN 14907, 2005) (vgl. Kapitel 3 in diesem Heft). Werden andere Partikelmessverfahren
verwendet, muss die Aquivalenz dieser Methode zu den Referenzverfahren nachgewiesen
werden (Richtlinie des Européischen Parlaments, 2008/50/EG).
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Tabelle 2.1: Grenzwerte und Zielwerte fir Partikel der européischen Richtlinie 2008/50/EG (2008):
a) Grenzwerte der Schweizer Luftreinhalteverordnung (2009), b) nationale Grenzwerte in Osterreich
(Bundes-Immissionsschutzgesetz Luft, 1987), c) Grenzwerte der USA (US EPA, 2006).

Es ist zu beachten, dass sich die rechtlichen Folgen und Uberwachungsregime der anderen Lander
von denen in Deutschland deutlich unterscheiden, so dass ein direkter Vergleich der Grenzwerte
nicht zulassig ist

Metrik | Zeitbezug | Wert Zugestandene Einzuhalten Anmerkungen
(ug/m?®) | Uberschreitungs- bis
haufigkeit pro Jahr
PM10 1 Jahr 40 - 2005 Ausnahmen bis
20%) - 10.06.2011 moglich
PM10 1 Tag 50 35 2005 Ausnahmen bis
12 10.06.2011 moglich;
30" ab 2010: 25 Tage
150 19
PM2.5 1 Jahr 25 - 2010-2015
159 - Zielwert
ab 2015
Grenzwert
PM2.5 1 Jahr 20 - 2020 Revisionsvorbehalt, bis
2020 rechtlich nicht
bindend
PM2.5 1 Jahr 20 - 2015 durchschnittliche Belas-
tung in Wohngebieten
von Ballungsrdaumen
(nationales Mittel)
PM2.5 1 Tag 35% 98 Percentil®, Ermittlung bevél-
3-Jahresmittel kerungsorientiert Z

Die nationale und internationale Gesetzgebung beruht derzeit auf dem Konzept der ,Massen-
konzentrationen“ und massenbezogenen Wirkungen. Dieser Ansatz wird stringent von den
Emissionen (Emissionsgrenzwerte, Emissionskataster) tber die Immissionen bis zur Exposi-
tion und den Wirkungen verfolgt.

Einige toxikologische und epidemiologische Studien deuten aber darauf hin, dass evtl. nicht
nur die Partikelmassen- sondern fir einige gesundheitliche Endpunkte auch die Partikel-
anzahlkonzentration wichtig sein kann. Hierzu z&hlen Studien von Pekannen et al. (1997),
Penttinen et al. (2001), Peters et al. (1997a, 1997b) und von Klot et al. (2002), die Assoziatio-
nen zwischen ultrafeinen Partikelkonzentrationen (UFP) und adversiven Atemwegserkrankun-
gen sowie kardiovaskularen Effekten festgestellt haben. Daher wurden zum ersten Mal in einer
europaischen Norm die Messungen der Anzahlkonzentrationen von Autoabgasen vorge-
schrieben (Euro5, 2007).
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2.4 Luftbelastung durch Partikel
Massebezogene Staubmetriken

Die Luftqualitat wird derzeit in Deutschland an Gber 400 Stationen gemessen. Hauptziel dieses
von den Bundeslandern (www.envit.de/lumweltbundesamt/Luftdaten) und vom Umweltbundes-
amt betriebenen Messnetzes ist die Uberwachung der gesetzlich festgelegten Grenzwerte (vgl.
Abs. 2.3). Demgemal konzentrieren sich die Messungen auf die massenbezogene Partikel-
metrik PM10. Das Messnetz fur die Partikelfraktion PM2.5 befindet sich noch im Aufbau und
umfasst derzeit rund 80 Stationen. Andere Partikelmetriken (z.B. PM1.0, ultrafeine Partikel

UFP) werden in erster Linie im Rahmen von Forschungsprogrammen gemessen.

Da Partikel aus zahlreichen anthropogenen und natirlichen Quellen emittiert werden (vgl.
Kapitel 7 in diesem Heft) und Gber weite Strecken transportiert werden kénnen, liegt auch in
I&ndlichen Raumen eine Grundbelastung vor. Etwas héhere Konzentrationen werden in stadti-
schen Wohngebieten gemessen, wéhrend Orte in unmittelbarer Quellndhe wie im Nahbereich
des Verkehrs oder im Umfeld bestimmter Industrieanlagen noch hdher belastet sind (Belas-
tungsschwerpunkte). In eng bebauten Stralenschluchten ist zudem der Luftaustausch stark
herabgesetzt. Es hat sich deshalb bewéhrt, die Luftbelastung anhand von Messdaten mit
unterschiedlicher Stationsumgebung (landlich, urbane Wohngebiete/stadtischer Hintergrund,
verkehrsnah, industriell gepragt) zu charakterisieren. Entsprechende Informationen fasst die
Tabelle 2.2 fir PM10 und PM2.5 zusammen. Hier wurden die Messjahre 2007 und 2008 ge-
wahlt, um moéglichst aktuelle Daten zu verwenden. Es ist allerdings zu berUcksichtigen, dass
die Witterung der Jahre 2007 und 2008 den Luftaustausch begiinstigt hat; Episoden mit
schlechten Ausbreitungsbedingungen waren selten. Das Konzentrationsniveau der Jahre 2007
und 2008 kennzeichnet deshalb im mehrjahrigen Vergleich eher den unteren Bereich typischer
Staubkonzentrationen, wahrend das 1. Halbjahr 2009 durch mehrere Episoden mit herabge-
setztem Luftaustausch erneut héher belastet ist.

Aus den Daten der Tabelle 2.2 ergibt sich zwar, wie zu erwarten, die Konzentrationsabstufung
l&ndlich < stadtischer Hintergrund < verkehrsbezogen, jedoch zeigen die verschiedenen Stati-
onsumgebungen eine erhebliche Streubreite der Daten und die Konzentrationsbereiche Uber-
lappen sich teilweise. Dies gilt insbesondere auch fir Stationen im Nahbereich der Industrie,
deren Streubereich sich mit dem stadtischen Hintergrund stark Uberlappt. Die erheblichen
Bandbreiten sind nicht durch messtechnische Unsicherheiten bedingt, sondern zeigen, wie
deutlich vor allem in Emittentenndhe das unmittelbare Stationsumfeld die Staubverteilung be-
einflusst. Dort treten erhebliche Konzentrationsgradienten auf engem Raum auf. Beispiels-
weise liegen die PM10-Konzentrationen in Strallenschluchten mit hohem Verkehrsaufkommen
ca. 30 bis 40 % hoher als ca. 50 m entfernt hinter der begrenzenden Héauserzeile (Weber et
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al., 2008). Strallengeometrie, Verkehrsstérke und Flottenzusammensetzung (z.B. hoher Anteil
an Bussen ohne Partikelfilter) sind wichtige Faktoren fiir die sich ausbildende Partikelbelas-
tung. Bei industriellen Quellen sind die Art der Industrie (z.B. Kraftwerk mit hohem Kamin ohne
erheblichen Zusatzbeitrag im Nahbereich versus Hittenwerk oder Steinbruch mit erheblichen
diffusen Staubemissionen) sowie der Abstand zur Quelle wichtige Stellgréen. Nur im Nahbe-
reich (wenige hundert Meter Distanz) von Quellen mit erheblichen diffusen Staubemissionen
treten PM10-Belastungen auf, die an diejenigen verkehrsbezogener Messstellen heranreichen.
Im Umfeld anderer Industrieanlagen entsprechen die Werte vielfach dem stadtischen Hinter-
grund.

Tabelle 2.2: Typische Konzentrationsbereiche der Staubfraktionen PM10 und PM2.5 in Deutschland,
Messjahre 2007 und 2008 (Quelle: www.envit.de/umweltbundesamt/Luftdaten)

Stationsumgebung PM10, PM2.5, PM10, Zahl der maximaler
Jahresmittel Jahresmittel Tagesmittel Tageswert
(ng/m?) (ng/m?) > 50 pg/m® (ng/m?)
Landlich 10-15 5-10 0-15 50 - 80
stadtischer Hinter- 20-25 10-18 10 - 30 60 — 130
grund (Rhein-Ruhr:
bis 30)
verkehrsbezogen 25-45 15-25 20-100 80-130
(Stralenschluchten)
im Nahbereich der 20 -37 10 -65 60 - 130
Industrie

Die Belastung im stadtischen und landlichen Hintergrund ist zwar wesentlich homoge-
ner, Uber groflere Distanzen gibt es jedoch auch im Hintergrund Konzentrationsgradienten.
Hohere Hintergrundbelastungen liegen im Umfeld groflier Ballungsrdume wie dem Ruhrgebiet
und auch im westlichen Teil Deutschlands vor, der durch Ferntransporte aus dem dicht besie-
delten Raum Benelux nach den Ergebnissen von Modellrechnungen starker belastet wird
(ADELHEIT, 2007). Uberschreitungen der Grenzwerte fir PM10 (das Tagesmittel ist der
wesentlich strengere Malstab) treten jedoch nicht an stadtischen oder landlichen Hintergrund-
stationen auf, sondern ausschliellich dort, wo zuséatzlich lokale Staubquellen aus Verkehr
und/oder Industrie dazu kommen. An einzelnen Belastungsschwerpunkten wurden erhebliche
Grenzwertliberschreitungen gemessen und die zulassige Zahl an Tagen mit einem
Mittel Gber 50 ug/m? lag bis zum doppelten, in einem Fall sogar dreifach tGber dem Grenzwert
von 35 erlaubten Tagen.
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Uberschreitungen des ab 2015 geltenden Grenzwertes fir PM2.5 wurden dagegen im Jahr
2008 nicht festgestellt.

Die diskutierten Belastungsgradienten lassen sich auch der deutschlandweiten Karte in
Abb. 2.3 entnehmen, die das Umweltbundesamt aus den Messdaten der Ldndermessnetze flr
das Jahr 2007 erstellt hat. Angegeben sind die interpolierten Werte der Uberschreitungshéu-
figkeiten des Tagesmittels von 50 ug/m® (PM10). Grenzwertliberschreitungen sind auf die
Stadte (verkehrsbezogene Messorte) und einzelne Industrieanlagen beschrankt, jedoch ist die
Hintergrundbelastung im Umfeld grof3er Ballungsrdume, im Westen Deutschlands und im
Ostlichen Bereich von Sachsen und Brandenburg erhdht (jeweils Einflisse des Ferntrans-

ports).

Zahl der Tage mit Tagesmittelwerten der Partikelkonzentration > 50 pgim?

2007 iL 0 - 7 Tage
7 - 14 Tage
14 - 21 Tage
21 - 28 Tage
28 - 35 Tage
35 - 42 Tage
42 - 49 Tage
49 - 56 Tage
L& - 63 Tage
63 - 70 Tage
70 Tage

(0 ] I
R R T T

Keine Daten verflghar

Erstellt vom Urmwelthundesamt mit
Draten der Messnetze der Lander
und des Bundes.

() Urmmweelthundesamt

und Bundeslander

Die vom Umweltbundesamt zusammengesteliten karten und Daten zur akiuellen
Immissionssituation dienen der arientierenden Information der Bewilkerung.
Auf Grund derweitriumigen Betrachtung ist eine kleinraumige Interpretation nichtzulidssig.

Abb. 2.3: Karte der PM10-Konzentrationen (Anzahl der Tage > 50 ug/m?) in Deutschland, 2007. Quelle:
Umweltbundesamt, Messdaten der Bundeslander (www.envit.de/umweltbundesamt/Luftdaten)
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Die Messwerte aus der Schweiz und Osterreich liegen innerhalb der Streubereiche der Ta-
belle 2.2.

Einen Uberblick der européischen Staubbelastung (PM10, Tagesmittel) vermittelt Abb. 2.4
(Quelle: Europédische Umweltagentur EEA, 2008), die auf den Messdaten der europdischen
Staaten basiert und den Wert der 36. Uberschreitung des Tagesmittelwertes fiir das Jahr 2005
zeigt (in rot gefarbten Gebieten tGber 50 pg/m? ist der Grenzwert fir PM10 Uberschritten). Die
Karte der Europdischen Umweltagentur bezieht jedoch nur Stationen im landlichen und stadti-
schen Hintergrund und keine Verkehrsstationen ein, so dass sie das tatséchliche Ausmal} der
Grenzwertiiberschreitungen nur unvollstédndig wiedergibt. Die Schwerpunkte der européischen
Staubbelastung, in denen sich bereits Grenzwertliberschreitungen im urbanen Hintergrund
ergaben, kommen dadurch aber klarer zum Ausdruck. Hohe Partikelkonzentrationen liegen
demnach insbesondere in Oberitalien, in groReren Gebieten Osteuropas, in einigen Stadten
der Niederlande und Belgiens sowie der Iberischen Halbinsel vor. Deutschland gehért eben-
falls zu den héher belasteten Regionen, wobei die Grenzwerte jedoch an Hintergrundstationen
eingehalten wurden. Gering belastet sind Skandinavien, Irland, der noérdliche Teil Englands
und einige landliche Gebiete, z.B. im Alpenraum. Die niedrige Belastung Frankreichs tduscht,
da im Jahr 2005 die Messwerte noch nicht auf das Referenzverfahren (DIN EN 12341, 1998)
bezogen wurden (inzwischen ist dies der Fall). Nach der europaischen Karte sind héhere
Beitrage durch Ferntransport im Nordwesten und Stidosten Deutschlands zu erwarten.

Wegen der Uberlappung der Streubereiche in Tabelle 2.2 und der darin zum Ausdruck kom-
menden regionalen und lokalen Konzentrationsgradienten sind die Angaben nicht geeignet,
typische Konzentrationserhéhungen (,Inkremente“) beim Ubergang vom landlichen zum st&dti-
schen Hintergrund und weiter zu typischen verkehrsreichen Stralen abzuleiten. Dies ist nur
moglich, wenn gleichzeitig gemessene Daten aus derselben Region fur die verschiedenen
Stationsumgebungen verwendet werden. Entsprechende Auswertungen wurden fiir verschie-
dene Ballungsrdume in Deutschland durchgefiihrt (Aas et al.,, 2007). Danach betragt die
PM10-Zusatzbelastung in verkehrsreichen StralRen (und im Nahbereich einzelner Industriean-
lagen) ca. 20 bis 40 % gegeniber dem stadtischen Hintergrund, der seinerseits 10 bis 20 %
héhere PM10-Konzentrationen aufweist als die regionale Hintergrundbelastung. Ungefahr
50 % der PM10-Konzentrationen an Belastungsschwerpunkten werden demnach bereits durch
den regionalen Hintergrund ausgeschdpft, so dass eine effiziente Staubminderungsstrategie
sich nicht nur auf die Belastungsschwerpunkte konzentrieren sollte, sondern auch die regiona-

le Hintergrundbelastung senken muss.
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Abb. 2.4: Europaweite PM10-Belastung (Tagesmittel) im Jahr 2005. Angegeben ist der 36. héchste
Tagesmittelwert. Copyright EEA, Kopenhagen, 2008 (Europédische Umweltagentur, 2008)

Verhiéltnisse der Staubfraktionen PM10, PM2.5 und PM1

An insgesamt 82 Datenpaaren (an der jeweiligen Station gleichzeitig gemessene PM10- und
PM2.5-Konzentrationen) der Jahre 2006 bis 2008 wurde das Verhéltnis der Partikelfraktionen
untersucht (Bruckmann et al., 2009). Vor allem an verkehrsnahen Messstellen, an denen die
groflite Gefahr von Grenzwertiiberschreitungen besteht, ergab sich mit Bestimmtheitsmallen
(r®) Uber 0,9 eine sehr hohe Korrelation der Jahresmittel (fiir Tagesmittel ist die Korrelation
wesentlich schwacher) von PM10 und PM2.5 mit PM10- zu PM2.5-Verhaltnissen von 0,63 an
Verkehrsstationen und 0,7 an Hintergrundstationen. Abb. 2.5 zeigt die gute Korrelation der
Jahresmittel der beiden Staubfraktionen an Verkehrsstationen (Bruckmann et al., 2009). Diese
Verhaltnisse stimmen Uberein mit Daten aus Deutschland, Osterreich, der Schweiz und eini-
gen osteuropéischen Landern, fir die im Rahmen von EMEP (Aas et al., 2007) Verhaltnisse
zwischen 0,64 (an Verkehrsstationen) bis 0,76 (an landlichen Stationen) abgeleitet wurden,
und auch mit Messdaten aus der Schweiz (Gehring et al., 2008), aus denen die Verhaltnisse
der Partikelfraktionen PM10, PM2.5 und PM1 an 7 Stationen Uber insgesamt 10 Jahre
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ausgewertet wurden. Aus diesen Schweizer Daten I&sst sich ein mittleres Verhéltnis von 0,5
bis 0,6 der PM1-Partikelfraktion an der PM10-Fraktion bestimmen.

Verkehrsstationen 2006/07 Deutschland
Explorative Regression
40
35
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Abb. 2.5: Zusammenhang zwischen PM2.5 und PM10 (Jahresmittel 2006 und 2007) aus deutschen
verkehrsbezogenen Messstationen (Bruckmann et al., 2009)

Das etwas geringere PM2.5- zu PM10-Verhéltnis an verkehrsbezogenen Messstellen gegen-
Uber Hintergrundstationen ist plausibel, da die verkehrsbedingte Aufwirbelung gréberer Parti-
kel (Strallenstaub) als zusatzliche Belastung eingeht.

Die hohe Korrelation der Jahresmittel der Partikelfraktionen PM2.5 und PM10 erlaubt es, die
Wahrscheinlichkeit zu Uberschreitungen des ab 2015 einzuhaltenden PM2.5-Grenzwertes von
25 pyg/m?® aus den vorhandenen PM10-Messdaten abzuschéatzen. Erst ab PM10-Jahresmitteln
von 35 — 37 pyg/m? (im stadtischen Hintergrund) bzw. sogar 40 ug/m? (an verkehrsbezogenen
Messstellen) werden Grenzwertliberschreitungen wahrscheinlich (Bruckmann et al., 2009).
Derart hohe PM10-Jahresmittel treten in Deutschland im stadtischen Hintergrund gar nicht und
verkehrsbezogen nur vereinzelt auf, so dass der neue Grenzwert fir PM2.5 von 25 ug/m? in
Deutschland vermutlich eingehalten werden wird.
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Tagesgédnge, Jahresgédnge, Wochengénge

In Abb. 2.6 sind beispielhaft die aus PM10-Stundenwerten des Jahres 2007 gemittelten Tages-
gdnge an den Stationen KoéIn-Clevischer Ring (hohes Verkehrsaufkommen), KéIn-Chorweiler
(stadtischer Hintergrund) und Rothaargebirge (landlicher Hintergrund) enthalten. Wahrend sich
im landlichen (regionalen) Hintergrund kein Tagesgang der PM10-Konzentrationen zeigt, weist
der Tagesgang an der verkehrsbezogenen Station ausgepragte Maxima in den Morgen- und
Abendstunden auf, die im stadtischen Hintergrund in abgeschwéachter Form auftreten. Die
PM10-Maxima entstehen durch das Zusammenspiel erhdhter lokaler Verkehrsemissionen
durch den morgendlichen und abendlichen Berufsverkehr und der Stabilisierung der Luftmi-
schungsschicht in den Morgen- und Abendstunden. Dies fiihrt u.a. dazu, dass die abendlichen
Maxima an der Verkehrsstation (gegen 18:00 Uhr) und im urbanen Hintergrund (gegen
21:00 Uhr) zeitlich verschoben sind. An der Verkehrsstation Gberwiegt der Einfluss frischer
Partikelemissionen im Feierabendverkehr, im urbanen Hintergrund der verringerte Luftaus-
tausch in den spateren Abendstunden. Abb. 2.6 zeigt darliber hinaus den erheblichen Einfluss
lokaler Emissionen durch den Verkehr und auch den gemittelten Einfluss der urbanen Quellen
im stadtischen Hintergrund, die beide Konzentrationskurven deutlich Uber den landlichen

Hintergrund anheben.

In mehreren Publikationen (Aas et al., 2007; Quass et al., 2004) wurde der Wochengang der
PM10-Konzentrationen an Orten unterschiedlicher Luftqualitat untersucht. Es zeigten sich
ahnliche Konzentrationsabstufungen wie in Abb. 2.6 (Tagesgang). Stationen im l&ndlichen
Raum wiesen keinen Wochengang auf, wahrend die PM10-Konzentrationen an verkehrsbezo-
genen Messstellen an Werktagen um 10 — 15 % hoher waren als am Samstag und insbeson-
dere am Sonntag. Innerhalb der Wochentage nahmen die Partikelkonzentrationen tendenziell
von Montag bis Freitag zu. Wieder lagen die PM10-Konzentrationen im stadtischen Hinter-
grund dazwischen. Auch die Wochengénge verdeutlichen den Einfluss lokaler Emissionen auf
die Partikelbelastung.

Die Staubkonzentrationen zeigen auch erhebliche Unterschiede im Verlauf eines Jahres. Bei-
spielsweise zeigt Abb. 2.7 den Verlauf der PM10-Tagesmittelwerte (in pg/m3®) an 4 Messstati-
onen im stadtischen Hintergrund aus Nordrhein-Westfalen fur das Jahr 2007. Die Stadte (Aa-
chen bis Bielefeld) liegen maximal etwa 250 km voneinander entfernt. Aufféllig ist zunachst die
gute rdumliche Korrelation der Tage mit hohen PM10-Konzentrationen, die (berwiegend an
den gleichen Tagen in allen Stadten auftreten und sich zu Episoden erhéhter Partikelbelastung
zusammenfassen lassen, die teilweise mehrere Tage andauern. An der rdumlichen Korrelation
wird der erhebliche Einfluss meteorologischer Parameter deutlich, die auch tber gréRere Ent-
fernungen den Luftaustausch férdern oder erschweren (z.B. geringe oder hohe Windge-
schwindigkeit oder Inversionshéhe). Der Abbildung kann man ferner entnehmen, dass Episo-
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den erhéhter Partikelbelastungen bevorzugt im Fruhjahr, Herbst und Winter auftreten. Im
Sommer sorgen die groflen Mischungsschichthéhen und die turbulente Durchmischung der
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Abb. 2.6: Tagesgange der PM10-Konzentrationen an 3 Messstationen im Raum KoIn auf Basis von
Stundenmittelwerten Gber das Jahr 2007 gemittelt
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Abb. 2.7: Jahresgange der PM10-Konzentrationen an 4 Messstationen im Jahr 2007 auf Basis von
Tagesmittelwerten
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bodennahen Luftschichten flir ausreichenden Luftaustausch. Zum sommerlichen Konzentrati-
onsminimum tragt zudem bei, dass bei den héheren Temperaturen ein Teil der sekundaren

Partikel, vor allem das leichtflichtige Ammoniumnitrat, nicht auf den Sammelfiltern verbleibt.

Trends der Partikelbelastung

Systematische und laufend fortgesetzte Messungen von PM10 und PM2.5 begannen in
Deutschland Ende der neunziger Jahre. Ununterbrochene Trenddarstellungen dieser Partikel-
fraktionen liegen Uber etwa 10 Jahre vor. Wegen der erheblichen Messunsicherheiten, die
zwischen den kontinuierlichen Messverfahren und den gravimetrischen Referenzverfahren
auftreten kdénnen (EC Working Group on Particulate Matter, 2002), sind Trenddarstellungen
aber nur sinnvoll, wenn im gesamten Messzeitraum das gleiche Messverfahren (vorzugsweise
die Referenzverfahren nach EN 12341 fur PM10 (1998) und nach EN 14907 fur PM2.5 (2005))
verwendet worden ist. Bei den in Abb. 2.8 und 2.9 gezeigten Trends von 5 Messstationen fir
PM10 bzw. 6 Messstationen fiir PM2.5 aus Nordrhein-Westfalen sind diese Bedingungen ge-

geben; es wurden jeweils die gravimetrischen Referenzverfahren nach EN 12341 (1998) bzw.
EN 14907 (2005) verwendet.
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Abb. 2.8: Monatlich gleitende Jahresmittel der Partikelfraktion PM10 an den Messstationen Disseldorf,
Corneliusstral’e (DDCS, Verkehrsstation), KéIn-Chorweiler (CHOR), Essen-Bredeney (LISE), Duisburg-
Meiderich (MEID), alle stadtischer Hintergrund, und Eifel (EIFE), landlicher Hintergrund.
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Abb. 2.9: Trend der PM2.5-Konzentrationen in NRW (Jahresmittelwerte) an den Messstationen Diussel-
dorf, Corneliusstrafe (DDCS, Verkehrsstation), Essen-Ost (VESN, Verkehr), Kéin-Chorweiler (CHOR),
Essen-Bredeney (LISE), Duisburg-Meiderich (MEID), alle stédtischer Hintergrund, und Eifel (EIFE),
l&ndlicher Hintergrund.

Die PM10-Partikelfraktion in Abb. 2.8 (monatlich gleitende Jahresmittel) geht an allen Statio-
nen leicht zurlick. Die PM10-Konzentrationen sinken an der Verkehrsstation Disseldorf, Cor-
neliusstrale (DDCS) und an den Stationen im stadtischen Hintergrund in Essen (LISE), Duis-
burg-Meiderich (MEID) und KéIn-Chorweiler (CHOR) Uiber den gesamten Zeitraum um ca.
20 %. Auch im landlichen Hintergrund (EIFE) sinken die Konzentrationen. Abb. 2.8 zeigt dar-
Uber hinaus die erhebliche Variation der Partikelbelastung auf Grund unterschiedlicher meteo-
rologischer Ausbreitungsbedingungen der einzelnen Jahre. Insbesondere das Jahr 2003 wies
hohe Partikelkonzentrationen auf, beglinstigt durch ein trockenes Sommerhalbjahr mit mehre-
ren Episoden verringerten Luftaustausches im Friihjahr und Herbst 2003. Trenddarstellungen
sind deshalb nur Uber einen l&dngeren Zeitraum sinnvoll.

Auch die PM2.5-Konzentrationen gehen nach Messungen im westlichen Deutschland zurtick
(vgl. Abb. 2.9). Die Konzentrationsabnahme ist sogar noch ausgepragter als bei der PM10-
Fraktion, wird an allen Stationstypen (von der Verkehrsstation bis zum landlichen Hintergrund)

beobachtet und ist somit zumindest auch auf groRrdumige Minderungen zuriickzufiihren.

Langere Zeitreihen der Staubbelastung, die bis in die sechziger Jahre des vorigen Jahrhun-
derts zuriickreichen, liegen nur fir totalen Schwebstaub (TSP) als seinerzeit gesetzlich gere-
gelte MessgréfRe vor. Systematische Messungen im Ruhrgebiet begannen 1964. Nach diesen
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Messungen ist die Schwebstaubbelastung im Ruhrgebiet auf ein knappes Drittel der Aus-
gangskonzentrationen gesunken (Pfeffer, 2009). Auch Messungen an Stationen des Umwelt-
bundesamtes in ldndlichen Gebieten, die bis 1970 zurlickreichen, zeigen einen deutlichen
Rickgang der Staubkonzentrationen um etwa 60 % (Aas et al., 2007). Ein fallender PM10-
Trend fir diesen langeren Zeitraum lasst sich daraus qualitativ, aber nicht quantitativ ableiten,
da sich das PM10- zu TSP-Verhaltnis deutlich gedndert haben durfte (derzeit liegt es zwischen
0,8 und 0,9, je nach Gebiet).

Ferntransport von Partikeln

Wahrend Partikel mit KorngréRen kleiner 0,1 ym zu groReren Partikeln koagulieren (vgl.
Abb. 2.1) und grobe Partikel gréRer 10 ym aufgrund ihrer Masse rasch aus der Atmosphére
sedimentieren, liegt die Lebensdauer von Partikeln zwischen 0,1 und 2,5 uym in der Atmosphéa-
re bei einigen Tagen (Feichter et al., 2007). Diese Partikelfraktion kann somit tiber Entfernun-
gen von mehreren tausend Kilometern transportiert werden, vor allem, wenn auf der Zugbahn
kein Niederschlag fallt und somit die wichtigste Senke dieser Partikel, die nasse Deposition,
ausgeschaltet ist. Besondere meteorologische Bedingungen wie der Transport zwischen zwei
Inversionsschichten oder unterhalb einer Inversion kénnen dazu fiihren, dass die transportierte
Partikelwolke sich nur langsam verdiinnt, so dass Konzentrationen von tUber 100 pg/m® im

Tagesmittel durch Ferntransport hervorgerufen werden kénnen.

Zwei typische derartige Episoden in Deutschland aus den Jahren 2007 und 2008 wurden
kiirzlich in der Literatur beschrieben (Birmili et al., 2007; Bruckmann et al., 2008a; Bruckmann
et al., 2008b).

Die erste Episode vom 23.03. bis zum 25.03.2007 fihrte zu hohen PM10-Konzentrationen von
200 bis 700 pg/m? im Stundenmittel von Sitidosteuropa bis Nordfrankreich und in der Folge zu
weitrdumigen Uberschreitungen des Tagesmittels von 50 ug/m® entlang der Zugbahn.
Abb. 2.10 zeigt beispielhaft den Verlauf der PM10-Konzentrationen (Stundenmittel) an deut-
schen Messstationen vom 23.03. bis zum 26.03.2007 mit den ausgeprdgten Maxima am
24.03. und 25.03.2007. Die Maxima traten von Ost nach West zeitversetzt auf, so dass eine
Transportgeschwindigkeit von ca. 40 km pro Stunde daraus berechnet werden konnte. Hohere
Stundenmittel zwischen 600 und 700 pg/m? wurden in der Tschechischen Republik gemessen,
aber auch in den Niederlanden und Belgien traten etwa 20 Stunden spater noch PM10-Kon-

zentrationen zwischen 200 und 300 pg/m?® auf (Bruckmann et al., 2008a).

An landlichen Stationen waren die PM10-Maxima ahnlich hoch wie an verkehrsnahen Statio-
nen, was auf den geringen Anteil lokaler Staubemissionen hinweist. Die PM2.5-Konzentratio-
nen waren beim Durchzug der Partikelwolke nicht erhéht, so dass damit hauptsachlich grébere
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Abb. 2.10: PM10-Konzentrationsverldufe (Halbstundenmittel) an ausgewahlten deutschen Messstatio-
nen im Verlauf der Transportepisode von Erdkrustenmaterial aus der Ukraine (Bruckmann et al., 2008a)

Partikel zu den erhdhten Massenkonzentrationen beigetragen haben. Eine Herkunftsanalyse
des Partikeltransports gelang durch die Kombination bodengestitzter Partikelmessungen
(Birmili et al., 2007; Bruckmann et al., 2008a) mit Satellitenaufnahmen des Quellgebietes in
Sudosteuropa (Bruckmann et al., 2008a), mit Trajektorienberechnungen der Zugbahn (Birmili
et al.,, 2007; Bruckmann et al., 2008a), einer Analyse der meteorologischen Situation und
chemischer und physikalischer Speziation der Partikel (Birmili et al., 2007; Bruckmann et al.,
2008a; Hladil et al., 2007). Ausgangspunkt waren tagelange Sandstirme in der Ukraine, die
grolie Staubmengen Uber noch brachliegenden ackerbaulich genutzten Flachen aufwirbelten.
Der Ferntransport erfolgte innerhalb der Mischungsschicht, wobei die Stréomung zwischen
einem nahezu stationdren Hoch Uiber Nordosteuropa und einem Tief Gber dem Mittelmeerraum
fast wie in einem Strémungsrohr kanalisiert wurde. Diese Kanalisierung, verbunden mit ra-
schem Transport durch die frischen dstlichen Winde, verhinderte eine starkere Verdinnung
der Partikelwolke entlang der Zugbahn.

Auch die zweite Episode hoher Partikelkonzentrationen in Deutschland vom 28.05. bis zum
30.05.2008 konnte auf einen Ferntransport gréberer Partikel (PM10) aus Erdkrustenmaterial
zurtickgefihrt werden (Bruckmann et al., 2008b). Diesmal lag das Herkunftsgebiet in
der Sahara. Wahrend durch Saharastaub verursachte Episoden z.B. in Spanien (Rodriguez et
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al., 2001) haufig vorkommen, ist es doch eher selten, dass Saharastaub an bodengestutzten
Messstationen in Nordwestdeutschland signifikant die Massenkonzentrationen beeinflusst.

Auf der Satellitenaufnahme vom 28.05.2008 (iber Nordafrika und Europa ist an der federfor-
migen Struktur deutlich die Aufwirbelung groRer Mengen Staubs Uber der ¢stlichen Sahara zu
erkennen. Die Staubwolke wurde (ber das Mittelmeer und den Alpenraum bis nach Deutsch-
land transportiert (Abb. 2.11). Dies flhrte im Verlauf der Zugbahn mehrfach zu hohen PM10-
Maxima mit Stundenmitteln bis zu 250 ug/m? in Osterreich (Bruckmann et al., 2008b). Bei-
spielhaft zeigt Abb. 2.12 den Verlauf der PM10-Konzentrationen von Sudfrankreich Gber die
Alpen bis nach Nordwestdeutschland. Wieder waren die Maxima von Toulon in Stdfrankreich
bis zum Rothaargebirge in Nordwestdeutschland zeitlich versetzt, jedoch traten im Alpenraum
komplexe Transportprozesse auf. Zunédchst erfolgte der Transport tiber die Alpen bevorzugt in
héheren Luftschichten, so dass z.B. in der Schweiz nur hoch gelegene Messstationen (z.B. am
Rigi), nicht jedoch Stationen im Tiefland betroffen waren. In grélkeren Alpentdlern wie dem
Inntal und nérdlich der Alpen (z.B. Station Andechs in Oberbayern) sorgte F&neinwirkung
jedoch am 28.05. und 29.05.2008 zeitweilig fur einen Transport von Saharastaub zum Boden.
Am 30.05.2008 wurden schiel3lich an der landlich gelegenen Station Rothaargebirge immer
noch PM10-Maxima tber 100 pg/m? festgestellt.

* ol ‘\&;\i’?
Abb. 2.11: Satellitenbild (Infrarot, 10,8 ym) der Saharastaubwolke am 28.05.2008, 12 UTC.
Quelle: EUMETSAT Meteosat
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Abb. 2.12: PM10-Konzentrationsverldufe (Stundenmittel) ausgewéhlter europaischer Messstationen
entlang der geschéatzten Zugbahn des Transports von Saharastaub im Mai 2008

Parallel durchgefiihrte Messungen der PM10- und PM2.5-Partikelfraktion zeigten, dass der
Transport wie im Beispiel aus der Ukraine Giberwiegend grobe Stadube umfasste, da die PM2.5-
Konzentrationen mit Ausnahme der Stationen in Nordwestdeutschland kaum erhéht waren.
Durch chemische Analyse der Partikel konnte gezeigt werden, dass die in Nordwest-
deutschland gesammelten Partikel neben dem erwarteten Erdkrustenmaterial Gberraschend
hohe Gehalte an Ammoniumnitrat und Ammoniumsulfat aufwiesen. Im Verlauf des Transports
Uber dicht besiedelte Gebiete Deutschlands mit erheblichen Emissionen gasférmiger Vorldu-
ferstoffe war es auf der Oberflache der Saharastaubpartikel zur Bildung sekundarer Partikel
gekommen. Die raschere Sedimentation der daraus entstandenen schwereren Partikel wah-
rend des langen Transportweges erklart das Auftreten erhéhter PM2.5-Konzentrationen in
Nordwestdeutschland parallel zu der durchziehenden Wolke aus Saharastaub.

Beide Episoden verdeutlichen, dass eine Herkunftsanalyse erhdhter Partikelkonzentrationen
nur bei einer interdisziplindren Zusammenarbeit von Meteorologie, Umweltanalytik und Physik
gelingen kann.

Neben dem wissenschaftlichen Interesse am Verstandnis der Transportprozesse von Partikeln
sind diese Untersuchungen auch von unmittelbarer politischer Bedeutung. Die EU-Richtlinie

2008/50/EG (2008) gestattet es den Mitgliedstaaten, unter bestimmten Bedingungen den
Beitrag natirlicher Staubquellen vor dem Vergleich mit den Grenzwerten herauszurechnen.
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Der Mitgliedstaat muss jedoch den Nachweis fihren, welche Feinstaubanteile auf naturliche
Quellen zurtckgefuhrt werden kénnen. Die Européische Union beschreibt derzeit in einem
Leitfaden (EU Air Quality Directive, 2008), wie die Nachweise erbracht werden missen und
welche natirlichen Quellen bertcksichtigt werden kénnen. Dazu z&hlt der Transport natirli-
cher Partikel aus Trockenregionen (z.B. Saharastaub), von Seesalz oder von Partikeln aus
Waldbrénden natirlichen Ursprungs. Nicht bertcksichtigt werden derzeit z.B. die Resuspen-
sion von Partikeln von Ackerflaichen (anthropogen bedingt) sowie primare und sekundare
Partikel biologischen Ursprungs. Diese stammen zwar vielfach aus naturlichen Quellen, der
Nachweis ist jedoch nur mit sehr aufwandigen Methoden zu fihren.

Ein weiteres Beispiel fir Transporte Gber mehrere tausend Kilometer ist der arktische Dunst
(Schultz et al., 2007), der aus feinen Sulfatpartikeln aus den Industriegebieten Europas, Nord-
amerikas und Asiens sowie aus Kohlenstoffpartikeln besteht, die u.a. aus Waldbranden stam-
men. Die feinen Partikel kénnen in der sonst klaren arktischen Luft die Sichtweite erheblich
herabsetzen.

Bei den hier angefuhrten Beispielen handelt es sich um seltene Ereignisse mit aullergewdhn-
lichen Auswirkungen. Allgemein wirkt sich aber der Ferntransport fortlaufend auf die lokalen

PM-Massenkonzentrationen aus.

2.5 Ultrafeine Partikel

Ultrafeine Partikel (UFP) sind durch ihre Partikelgroéfie kleiner als 100 nm im Durchmesser
definiert. Aus Sicht des Gesundheits- und Umweltschutzes sind gerade diese Partikel auf

Grund ihrer spezifischen Eigenschaften von besonderem Interesse:

- Sie haben eine hohe Mobilitdt dadurch, dass die Partikelgrofie im Bereich der mittleren
freien Weglange der Gasmolekdle liegt.

- Sie verfligen Uber eine relativ grofRere Partikeloberflache im Verhaltnis zur Masse, die
sowohl in der Atmosphére als auch in biologischen Medien fir chemische Reaktionen
zur Verfligung steht.

Zur Untersuchung der Konzentrationen der UFPs und ihrer Immission auf den Menschen und
die Umwelt stehen verschiedene Messgerate zur Verfliigung. Integrative Messwerte (nicht
nach GréRenklassen aufgelost) kénnen durch Kondensationskeimzéhler (CPC, Anzahlkonzen-
trationen) und Oberflaichenkonzentrationsmessgerate erhalten werden.

Fir detaillierte Beschreibungen und Untersuchungen von UFPs ist es notwendig, Partikelgro-
Renverteilungen zu bestimmen. Dieses erfolgt im betrachteten Partikelgré3enbereich zumeist
Uber die Partikelanzahlkonzentration (siehe auch Abb. 2.1). Die Ublichen Methoden zur Be-
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stimmung der Partikelgréfenverteilung im submikronen Bereich beruhen auf der Trennung der
Partikel, basierend auf ihrer elektrischen Mobilitdt und der anschliefenden Zahlung der Parti-
kel je Mobilitatsfraktion. Die zumeist verwendeten Gerate sind das SMPS (Scanning Mobility
Particle Sizer) und das FMPS (Fast Mobility Particle Sizer), die sich prinzipiell in der Partikel-
zahlung unterscheiden (SMPS Zahlung mit CPC und FMPS mit Elektrometer) und dadurch
auch unterschiedliche zeitliche und Grélenklassenauflésungen haben. Ein messnetztaug-
liches Gerat zur AnzahlgréRenverteilungsbestimmung wurde im Rahmen des EU- Projektes
UFIPOLNET entwickelt. Dieses Gerat wird zurzeit in verschiedenen Stadten testweise einge-

setzt.

Anzahlkonzentrationen und GréBenverteilungen

PartikelanzahlgrofRenverteilungen unterscheiden sich deutlich an den verschiedenen Standort-
typen. Abb. 2.13 zeigt exemplarisch die Unterschiede der PartikelgréRenverteilungen fir drei
verschiedene Messstandorte im Ruhrgebiet: Eine Verkehrsstation (Gladbecker Stralle in Es-
sen), eine Verkehrshintergrundstation (500 m Luftlinie von der Gladbecker StralRe) und eine

stédtische Hintergrundstation (Milheim-Styrum).
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Abb. 2.13: Partikelanzahlgréenverteilung an 3 verschiedenen Standorttypen (Verkehr: Essen

Gladbecker Stralle, Verkehrshintergrund: Essen Ellernstrale, stadtischer Hintergrund: Milheim-Styrum)
fur den Zeitraum 15.03.-15.04.2009
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In Abb. 2.13 ist gut zu erkennen, dass die stadtische Hintergrundstation (Milheim-Styrum)
niedrigere Partikelanzahlkonzentrationen Uber den gesamten PartikelgréRenbereich aufzeigt
als die der anderen Stationen. Die Verkehrsmessstelle und die Verkehrshintergrundstation
zeigen besonders im ultrafeinen PartikelgréRenbereich signifikant héhere Konzentrationen.
Auffallig ist, dass an der Verkehrshintergrundstation (500 m entfernt von der Verkehrsmess-
station) deutlich héhere Konzentrationen an Partikeln mit Partikeldurchmessern gréRer als
ca. 80 nm auftreten. Dieses kann evtl. auf weitere Quellen und/oder Koagulationsprozesse zu-
rickgefihrt werden.

Eine Zusammenfassung der AnzahlgréRenverteilungen zu Partikelanzahlkonzentrationen lie-
fert typische Werte zwischen 5.000 und 50.000/cm?3, je nach Tageszeit, Wetterlage und Nahe
des Messortes zu den Quellen (Birmili, 2006). Fir die stadtische Hintergrundstation in Mul-
heim-Styrum wurden mittlere Partikelkonzentrationen von 13.000/cm® (Median 11.500/cm?)
gemessen, an der Verkehrsstation an der Gladbecker Strale im Mittel 25.500/cm® (Median
18.000/cm?®). Die Messwerte, die in der ULTRA-Studie (Birmili, 2006) in drei europdischen
Grof3stadten gefunden wurden, lagen in einem vergleichbaren Konzentrationsbereich.

Generell ergibt sich fur UFP somit eine dhnliche Konzentrationsabstufung wie fir PM10 und
PM2.5 (Tabelle 2.2): landlich < stadtischer Hintergrund < verkehrsbezogen. Dieser Trend
wurde auch durch erste Ergebnisse aus dem Messnetz ,German Ultrafine Particle Network —
GUAN® in Deutschland (Kreyling et al., 2003) bestatigt. Fir die verschiedenen Stationsumge-
bungen streuen die Daten erheblich und die Konzentrationsbereiche tberlappen sich teilweise,
so dass eine generalisierte Aussage zu absoluten Konzentrationen zurzeit noch nicht gemacht

werden kann.

Tagesgénge, Trends

Neben der groRrdumigen Varianz (Standorttypen) zeigen die Partikelanzahlkonzentrationen
der UFP auch deutliche Tagesgéange und sind abhéangig vom Wochentag, was exemplarisch in
Abb. 2.14 gezeigt ist. Hierzu wurde von der stadtischen Hintergrundstation in Miilheim-Styrum
jeweils ein drei-monatiger Untersuchungszeitraum aus den Sommermonaten (02.06.-
27.08.2008) und Wintermonaten (01.01.-31.03.2009) herangezogen. Zuséatzlich enthalt
Abb. 2.14 eine Aufteilung der UFP in die Partikelgréfienklassen 20 bis 50 nm und 50 bis
100 nm. Generell zeigen sich Tagesgéange &hnlich zu PM10 (Abb. 2.6) mit einem Maximum
am Morgen und einem Maximum am spéateren Nachmittag bis Abend. Im Unterschied zu
PM10 sind die Maxima deutlicher ausgeprégt, die Unterschiede zwischen morgens und
abends geringer und das Minimum des Tages liegt am friihen Nachmittag und nicht — wie flr
PM2.5 und PM10 Ublich — morgens gegen 4:00 bis 5:00 Uhr.
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Zwei weitere Beobachtungen kdénnen gemacht werden: a) Die Tagesgange im Winter sind
starker ausgepragt als im Sommer, und b) die Tagesgénge sind fir die Partikelfraktion
20 - 50 nm starker ausgepragt als fur die Fraktion 50 — 100 nm. Zur Erkldrung dieser Be-
obachtungen, die auch auf andere Standorte Gbertragen werden kénnen, sind insbesondere
zwei Faktoren anzufiihren: die Emissionen und die Meteorologie. Die wichtigste Emissions-
quelle ultrafeiner Staube im stadtischen Hintergrund ist im Sommer der Strallenverkehr. Im
Winter kommen die Emissionen der Hausfeuerungen dazu. Fir beide Quellen gibt es einen
ausgepragten Tagesgang: Morgens das Anheizen des Hauses und die Fahrt zur Arbeit und
nachmittags die Ruckfahrt und das Aufheizen des Hauses. Zu diesen Tagesgangen der wich-
tigsten Quellen kommt der Einfluss der Meteorologie. Diese beeinflusst durch den Tagesgang
der Mischungsschichthéhe sehr stark die Durchmischung der Emissionen und damit auch den
Tagesgang der Stoffkonzentrationen. Im Winter erfolgt der Anstieg der Mischungsschichthéhe
deutlich spater bzw. die Mischungsschichthéhe senkt sich friiher am Abend wieder ab als im
Sommer. Hierdurch kommt es im Winter zu ausgeprégteren Tagesgéngen als im Sommer. Die
Mischungsschichthdhe erreicht Gblicherweise ihr Maximum am frihen Nachmittag, was mit
dem Minimum der Luftschadstoffkonzentrationen Gbereinstimmt.

AE+04 + 1.2E+04
1.4E+04 =20-100nm

a) /\\ —20-50nm /\b)

e 1.2E+04 \/ \ 1.0E+04 1 50_100nm

1.0E+04 N 8.0E403 / \ /\
8.0E+03 /\ N — /\ \-—-\/
__/ \/ 6.0E+03 \—/_/ \/\/ ~

6.0E+03
e N

1

4.0E+03

Gesamtkonzentration [#/cm?]

—20-100nm

=—20-50nm

—50-100nm 0.0E+00 T

0:00 6:00 12:00 18:00 0:00
Zeit

2.0E+03

Anzahlkonzentration UFP [#/cm

2.0E+03

0.0E+00 T T
0:00 6:00 12:00 18:00 0:00
Zeit
Abb. 2.14: Mittlerer Tagesgang verschiedener GréRenklassen der UFP: 20 - 100 nm, 20 - 50 nm und
50 - 100 nm fur Werktage an der stédtischen Hintergrundstation in Milheim-Styrum getrennt nach

Sommermonaten (a) (02.06.-27.08.2008) und Wintermonaten (b) (01.01.-31.03.2009)

Abb. 2.15 macht deutlich, dass die lokalen Emissionen einen deutlichen Einfluss auf den Ta-
gesgang haben. Diese Abbildung zeigt die unterschiedlichen Tagesgadnge wochentags im Ver-
gleich zu samstags und sonntags. An Wochentagen sind zwei Maxima zu erkennen, morgens
zwischen 6:00 und 10:00 Uhr und abends zwischen 17:00 und 22:00 Uhr. Auch fiir Samstage
sind zwei Maxima zu erkennen, die aber ca. 2 bis 4 Stunden spater auftreten als wochentags.
Dieses ist auf den StralRenverkehr zurlickzufiihren, der samstags morgens spater anféngt
(hauptsachlich Einkaufsverkehr) und auch abends erst zu spéateren Stunden wieder zunimmt

(Freizeitaktivitdten). Sonntags zeigt sich ein Tagesgang, der hauptséchlich durch die Meteo-
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rologie bestimmt wird, da an diesem Tag der Tagesgang der verkehrsbedingten Emissionen
deutlich flacher ist. Die niedrigsten Konzentrationen sind mittags und am frihen Nachmittag
erkennbar, der Zeit mit der héchsten Mischungsschichthéhe. Dass dieses Minimum auf die
Meteorologie zuriickzufiihren ist, kann daraus gefolgert werden, dass nachts zwischen 3:00
und 5:00 Uhr, zu Zeiten mit sehr geringem Verkehrsaufkommen, deutlich héhere Konzentra-

tionen gemessen werden als sonntagmittags.

1.2E+04
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Abb. 2.15: Tagesgang der Partikelanzahlkonzentration an der stadtischen Hintergrundstation in Mul-
heim-Styrum. Das Diagramm zeigt den Median des Tagesgangs fiir Werktage, Samstage und Sonntage
in den Wintermonaten fur UFP (20 - 100nm)

Eine Langzeituntersuchung der Partikelgrofienverteilung im stadtischen Bereich von Erfurt
(Kreyling et al.,, 2003) zeigte unterschiedliche Trends fir die UFP-Anzahlkonzentrationen,
insbesondere im Nukleationsmode und den Partikeln im Akkumulationsmode. Die Massen-
konzentration der Partikel im Akkumulationsmode sank von 1991 bis 2001 drastisch um 75 %,
wohingegen die Anzahlkonzentration der UFP im gleichen Zeitraum um den Faktor 2 anstieg.
Im Gegensatz hierzu wurde in Amsterdam zwischen 1999 und 2006 eine Abnahme der Parti-
kelanzahlkonzentration im stadtischen Hintergrund und fir eine Verkehrsstation um 5,9 %/Jahr
bzw. 8,2 %/Jahr gemessen (de Jonge et al., 2007). Leider gibt es keine weiteren Langzeit-
datensatze fiir Deutschland oder die benachbarten Lander, die eine Aussage zu generellen
Trends in stadtischen R&dumen erlauben.
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3. Chemische Charakterisierung von Feinstauben

H. Herrmann, T. Kuhlbusch, T. Gnauk, S. Weinbruch, U. Baltensperger, U. Péschl

3.1 Einfiihrung

Zum Versténdnis des Verhaltens und der Wirkungen luftgetragener Partikel sind moglichst
vollstandige Kenntnisse Uber ihre physikalischen Eigenschaften (z.B. GréRenverteilung) und
ihre chemische Zusammensetzung erforderlich.

In den behdérdlichen Messnetzen zur Luftiiberwachung werden Partikel auf Filtern gesammelt,
gewogen und der chemischen Analyse unterzogen. Fir genauere Untersuchungen in For-
schungs-Messkampagnen werden Kaskadenimpaktoren eingesetzt, die die luftgetragenen
Partikel in mehrere GréRenklassen aufteilen. Dadurch sind die MassengréRenverteilung und
die chemische Zusammensetzung der einzelnen Fraktionen bekannt, woraus wichtige Rick-
schliisse Uber das Verhalten und die Herkunft der Partikel abgeleitet werden kénnen. Mit
elektronenmikroskopischen Methoden kénnen individuelle Partikel untersucht werden. Die
Elektronenmikroskopie erlaubt die Bestimmung von Morphologie, chemischer und mineralogi-
scher Zusammensetzung sowie des Mischungszustands der Partikel. Anhand der Morphologie
kann beispielsweise die Flugasche (anthropogen) von natirlichem Bodenmaterial unterschie-
den werden oder das primére biologische Aerosol (Pollen, Sporen, Pilze, Pflanzenabrieb)
klassifiziert werden. Die begrenzte Zeitauflésung der Filter- bzw. Impaktor-Probenahmen
wurde durch die kirzlich entwickelte Aerosolmassenspektrometrie (AMS) Gberwunden, die die
Bestimmung der chemischen Zusammensetzung von Partikeln <1um (PM1) mit einer Zeitauf-
I6sung bis zu 6 Sekunden erlaubt.

An einer grofien Anzahl von Standorten hat sich gezeigt, dass die chemische Zusammenset-
zung haufig von organischer Masse dominiert ist, gefolgt von den anorganischen Komponen-
ten Sulfat, Nitrat und Ammonium. In Verbindung mit statistischen Verfahren kénnen die Quel-
len des organischen Aerosols ermittelt werden.

Die zur Probenahme und chemischen Charakterisierung eingesetzten Methoden werden in
diesem Kapitel diskutiert.
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3.2 PM,-Filterprobenahme und Analytik

Die Bestimmung von chemischen Inhaltsstoffen von PM erfolgen in der Regel (ber eine Pro-
benahme auf Filtern mit anschlielender Analytik. Die Bestimmung einer Massengrdlienvertei-
lung erfolgt zumeist im Rahmen von Forschungsprojekten ber den Einsatz von Kaskadenim-
paktoren. Abb. 3.1 zeigt exemplarisch die Probenahme mittels eines filtrierenden Verfahrens,
wie es prinzipiell in der EN 12341 (PM10) und EN 14907 (PM2.5) beschrieben wird.

‘ Einlass #4';: T <
o

|

‘ GréRenfraktionierung /‘
|

‘ Transport
1

‘ Probenahme (Filter) /

‘ Volumenstromkontrolle L’%
‘ Pumpe T’/

Abb. 3.1: Prinzipieller Aufbau eines Probenahmesystems fiir PM10 oder andere PM-Gréf3enfraktionen

Impaktordise
Stromlinie

Partikel
Trajektorie
eines Partikels

R e Pralipiatte

Abb. 3.2: Prinzip der Impaktion fiir den gré3enselektiven Einlass in Abb. 3.1

Neben dem in Abb. 3.2 gezeigten Prinzip der Impaktion, das auf einer Gréf3entrennung basie-
rend auf der Tragheit der Partikel beruht, werden im Messbetrieb auch Zyklone und virtuelle

Impaktoren eingesetzt (Hinds, 1999).

Als Filtermaterialien fiir die Probenahme von PM, stehen prinzipiell Tiefen- und Oberflachenfil-
ter aus unterschiedlichen Materialien zur Verfigung. Beide Typen werden weltweit in den
Messnetzen eingesetzt, wobei Praferenzen hinsichtlich der spezifischen Fragestellung wie z.B.
der spateren Analytik und Analyseverfahren bestehen. Fir die Bestimmung von Metallen
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werden z.B. Teflon-, Celluloseacetat- oder -nitratfilter empfohlen (VDI 2267, 1999), da diese
Filtermaterialien niedrige Blindwertkonzentrationen besitzen und somit auch Spuren von Metal-
len nachzuweisen erlauben. Glasfaser- oder Quarzglasfaserfilter werden dann bevorzugt,
wenn z.B. organische Verbindungen und Ruf® chemisch analysiert werden sollen. Standard-
verfahren der quantitativen Analyse auf metallische Substanzen beruhen auf der Uberfiihrung
des abgeschiedenen Staubes in eine Flissigkeit. Dies erfolgt im einfachsten Fall durch eine
wassrige Extraktion, fur schwerldsliche Substanzen aber auch Uber Mikrowellendruckauf-
schlisse mit Lésungsmitteln wie einer Mischung aus Salpetersdure, Salzsdure und Flussséure
(VDI 2267, 1999). Die so aufgeschlossenen Substanzen kénnen dann anschlieffend mittels
ICP-OES, IC-MS (DIN 38406, 1999) oder auch AAS (VDI 2267, 1999) quantitativ bestimmt
werden. Es gibt auch Methoden, bei denen kein Aufschluss nétig ist, wie die TXRF. Hier wird
die durch Roéntgenstrahlung induzierte Fluoreszenzstrahlung der Probe ausgewertet. Das
Verfahren setzt eine spezielle Probenahme auf glatten Oberflachen voraus.
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c1a|§.;m Calzium 17,8%
A% vvw 0,5%
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Abb. 3.3: a) - ¢) Exemplarische chemische Zusammensetzung von PM10, PM2.5 und PM1 fiir eine
stadtische Hintergrundstation, d) Metalle in % an PM10 (Quass et al., 2004)
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Die Abbildungen 3.3a bis 3.3c zeigen Analysen fur die PM1, PM2.5 und PM10-Fraktion aus
einer einjdhrigen Messung an einer stadtischen Hintergrundstation in Duisburg (2002-2003).
Es ist hier zu erkennen, dass die metallischen Komponenten (¥ MeQO) nur einen geringen
Anteil an den PM-Massen haben und ZnO mit 0,5 % an PM10 hiervon noch mehr als 1/3
ausmacht.

Auf den ersten Blick unterscheidet sich die chemische Zusammensetzung der genannten
PartikelgréRenfraktionen kaum. Erst eine genauere Betrachtung der chemischen Zusammen-
setzung und eine differenzierte Auftragung der ,GréRenverteilung” der einzelnen chemischen
Substanzen (Abb. 3.4) zeigt deutliche Unterschiede. Fir metallische Substanzen, die haupt-
sachlich aus mechanischen Prozessen freigesetzt werden, liegt der grofite Massenanteil in der
Fraktion 2.5 - 10 um Partikeldurchmesser, wohingegen Metalle, die eher liber Gasphasenpro-
zesse freigesetzt werden, wie hier Blei (Pb), den groften Teil der Masse in der submikronen
Partikelfraktion aufweisen.

Anteil an PM10
B (41 (o]
o
o<

Abb. 3.4: Verteilung der Inhaltsstoffe auf Partikelfraktionen an der stédtischen Hintergrundstation
(Quass et al., 2004)

3.3 Impaktorprobenahme und Analytik

Luftgetragene Staube, auf die meist die Bezeichnung ,Feinstaub“ angewandt wird, umfassen
einen sehr weiten GréRenbereich von Partikeln mit aerodynamischen Durchmessern (Dpaer)
von etwa 1 nm bis 10 um. Zwischen den Durchmessern der kleinsten (gerade erst entstande-
nen) und der grélten (kurz vor der Sedimentation aus dem Aerosol befindlichen) Partikel
liegen vier Grélkenordnungen. Die unter der Annahme einer kugelférmigen Gestalt abgeleite-
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ten Volumina differieren sogar um neun GréRenordnungen. Dazwischen liegen Welten und
daraus wird ersichtlich, dass sich die Eigenschaften der verschiedenen Partikelgréflen stark
unterscheiden missen. Zum Verstandnis der in den atmosphéarischen Aerosolen ablaufenden
Prozesse ist deshalb eine grélRenaufgeldste Probenahme der zu untersuchenden Partikel
unabdingbar.

Bulk — Probenahmemethoden auf Filtern haben sicherlich ihre Berechtigung bei der Kontrolle
und Uberwachung des PM10-Grenzwerts, wobei eine eingeschrankte GréRentrennung an
manchen Stationen auch durch die gleichzeitige PM2.5- und PM1-Probenahme erreicht wird.

Eine bessere Grofienauflésung kann durch den Einsatz von Impaktoren erzielt werden, die die
Partikel entsprechend ihrer Tragheit nach dem Impaktionsprinzip auf verschiedenen nachein-
ander folgenden Stufen in verschiedenen GréRenklassen sammeln.

Impaktoren existieren in verschiedenen Ausfihrungen. Am IfT in Leipzig hat sich als Stan-
dardmodell fir vielfaltige Feldmesskampagnen der 5-stufige Niederdruckimpaktor nach Berner
bewéahrt (Abb. 3.5); fir spezielle Anwendungen kommt auch der 10-stufige Impaktor zum
Einsatz. Die Stufenzahl gibt dabei die Anzahl der analytisch auswertbaren Stufen an.

Vom EinlaB Abscheidebereich
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Abb. 3.5: Schematischer Schnitt durch einen Berner-Niederdruck-Kaskadenimpaktor Modell LPI 80/0,05
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Der Probeluftstrom durch das 5-stufige Modell betrdgt 75 L/min, beim 10-stufigen Modell nur
noch 26 L/min. Die Probenahmedauer muss so ausgerichtet sein, dass auf allen Stufen geni-
gend Material fur die chemische Partikelanalyse gesammelt werden kann. In normal belaste-
ten Regionen (unterhalb des EU-Grenzwerts fur PM10) sind 24 Stunden fir den 5-stufigen und
48 Stunden fur den 10-stufigen Impaktor erforderlich, in stark belasteten Regionen (z.B. in
China) waren auch schon 12-stlindige und in Einzelfallen 6-stiindige Probenahmen erfolgreich.
Bessere Zeitauflésungen sind mit der gegenwartigen Impaktortechnik nicht erreichbar. Eine
feinere Grélenauflésung geht also zu Lasten der Zeitauflésung und umgekehrt.

Tabelle 3.1: Abscheidegrenzen der 5-stufigen (LPI 80/0,05) und 10-stufigen (LPI 25,5/0,018/2)
Berner-Impaktoren

Stufen-Nr. nach zum Vergleich Stufen-Nr.
steigendem Partikeldurchmesser
Abscheidebereich Dpaer [Um]
(B-10) BERNER-10 BERNER-5 (B-5)
1 0,018 — 0,039
2 0,039 - 0,073
3 0,073 -10,133 0,05-0,14 1
4 0,133 - 0,258
0,14 - 0,42 2
5 0,258 — 0,480
6 0,480 - 0,977 0,42 -1,2 3
7 1,0-2,0
1,2-3,5 4
8 2,0-4,0
9 4,0-8,0 3,5-10 5
10 8,0-16,0
11 > 16 >10 6

Die mittlere Verteilung der Gesamtpartikelmasse auf den Stufen betragt fiir den 5-stufigen
Impaktor etwa 5 % auf Stufe 1 sowie 20 %, 50 %, 15 % und 10 % auf den Stufen 2, 3, 4 und 5.
Daraus wird ersichtlich, dass innerhalb des PM10-Feinstaubs die Ultrafeinpartikel (UFP) oder
auch Nanopartikel (Dpger > 100 nm) nur einen geringen Teil der Gesamtpartikelmasse ausma-
chen. Partikel mit Dpger < 1 ym werden dem Fine Mode (Feinpartikel), Partikel > 1 ym bis 10

pm dem Coarse Mode (Grobpartikel) zugerechnet.
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Die Partikel der B-5-Stufe 1 gehéren hauptsachlich zum Akkumulationsmodus, die der B-10-
Stufen 1 und 2 zum Aitkenmodus. Noch kleinere, bereits zum Nukleationsmodus gehérige
Partikel sollen nach Herstellerangaben (MSP, USA) von der Kombination Moudi / Nano-Moudi
(Micro orifice uniform deposit impactor) erfasst werden kénnen.

Die Lebensdauer (Verweilzeit) der Partikel in der Atmosphéare und damit auch ihr méglicher
Transportweg unter den herrschenden meteorologischen Bedingungen ist stark von ihrer
Grofle abhangig. Die klassische Abschatzung nach Jaenicke (1978) liefert fur Teilchen mit
Dpzer = 1 nm eine Verweilzeit im Minutenbereich, fir Dpaer = 10 nm bereits > 1 h und fir den
Bereich von 140 nm bis 3,5 ym (B-5-Stufen 2, 3 und 4) fast 5 Tage. Bei groRReren Partikeln bis
Dpaer = 10 uym sinkt die Verweilzeit wieder langsam und Riesenpartikel mit Dpaer = 100 um
liegen hinsichtlich ihrer Lebensdauer in der Atmosphare wieder bei etwa einer Stunde.

Neuere Berechnungen (Williams et al., 2002) haben gezeigt, dass die Lebensdauer von UFP
Mit Dpger = 10 Nm bei 2,5 h und mit Dpaer = 50 nm bei 20 h liegen kann, was bei einer mittleren
Windgeschwindigkeit von 3 m/s schon Transportentfernungen von fast 30 km bzw. > 200 km

bewirken wiirde.

Die gréRenaufgeldste Partikelprobenahme ist daher, gemeinsam mit der chemischen Analyse
jeder einzelnen Stufe, der Messung zu unterschiedlichen Jahreszeiten sowie der Messung an
belasteten und unbelasteten Standorten, ein wichtiges Werkzeug fiir die Quellenzuordnung.
Die Kombination der Informationen erméglicht ein besseres Verstandnis der Partikelherkunft
und -prozessierung. Wie in den Abbildungen 3.6a und 3.6b gezeigt, waren unter Einbeziehung
einiger weiterer Annahmen und OC/EC-Werte fiir NW-Sachsen mit der Stadt Leipzig (Ver-
kehrsstation, urbaner Hintergrund IfT) und der landlichen Hintergrundstation Melpitz Quellen-
zuordnungen der Partikelkomponenten fir die verschiedenen GréRenklassen mdéglich (Herr-
mann et al., 2006).

Verteilung und Anteile von Verkehrsemissionen, Hausbrandeinflisse oder Aufwirbelungen von
Krustenmaterial werden so an verschiedenen Stationen zu unterschiedlichen Jahreszeiten in
den einzelnen Partikelgréfienklassen sichtbar.

Ein anderer Ansatz zur Quellenzuordnung wurde von Lenschow et al. (2001) diskutiert. Durch
Differenzbildung zwischen stark belasteten stadtischen Verkehrsstationen, stéadtischen Hinter-
grundstationen, Stadtrandstationen und landlichen Hintergrundstationen als Représentanten
der Region kénnen die Anteile von Verkehr, stadtischem Hintergrund und Ferntransport ge-

trennt werden.
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Zusammen mit der gréBenaufgelésten Probenahme und der chemischen Analyse ist der Len-
schow-Ansatz bei entsprechender Anordnung der Messstationen ein nuitzliches Werkzeug, um
die Anteile jeder Komponente an einer dieser Fraktionen in jeder GréRenklasse erkennen zu
kénnen (Abb. 3.7). Auf diese Weise konnte zum Beispiel festgestellt werden, dass bei dstlicher
Luftanstrémung etwa 80 % der auf Impaktorstufe 3 befindlichen Partikelmasse-Konzentration,
die in der Stadt Dresden gemessen wurde, aus dem Ferntransport Giber die polnisch-deutsche
Grenze stammte. Weiterhin wurde deutlich, dass die aus dieser Richtung stammenden Partikel
doppelt so hohe Sulfat- und Kohlenstoffanteile wie Partikel aus westlichen Richtungen aufwie-
sen, jedoch nur ein Viertel des Nitratanteils. Der Ferntransportanteil kann also, zumindest bei
bestimmten Herkunftsregionen der Luftmassen, den Hauptteil der stéddtischen Partikelbelas-
tung ausmachen (Briiggemann et al., 2007).

Abb. 3.7: Anstrémungssektoren und zugeordnete Hintergrundstationen fur Dresden

3.4 Elektronenmikroskopie zur Charakterisierung der Feinstaubexposition

Die Zusammensetzung atmospharischer Aerosole wird tGiberwiegend mit Methoden der chemi-
schen Bulkanalyse bestimmt. Aus diesen Untersuchungen kann der Beitrag der verschiedenen
Aerosolquellen quantifiziert werden (source apportionment), was eine wichtige Voraussetzung
fur die Konzipierung von Feinstaubminderungsmafinahmen darstellt.

Elektronenmikroskopische Methoden eréffnen einen komplementaren Einblick in die Aerosol-
zusammensetzung, weil mit ihnen individuelle Partikel des gesamten in der Atmosphéare anzu-
treffenden GréRenbereichs untersucht werden kénnen. Die mit Bulkmethoden bestimmte
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chemische Zusammensetzung von PM10 wird hingegen von den grof3en Partikeln dominiert

(auBer bei groRenselektiver Sammlung).

Da die elektronenmikroskopische Aerosolcharakterisierung sehr aufwéndig ist, eignet sich
dieser Ansatz nicht fir das Langzeit-Monitoring. Vielmehr ist es sinnvoll, die Ergebnisse von
Bulkmessungen durch die Einzelpartikelcharakterisierung zu ergédnzen, um ein umfassenderes
Bild der Feinstaubbelastung und ihrer Quellen zu erhalten.

In Deutschland wurde die Feinstaubexposition bisher nur in wenigen Gebieten detailliert mit
der Elektronenmikroskopie untersucht (Abluft von Berlin: Ebert et al., 2002; urban-beeinflusste
landliche Gegend: Ebert et al., 2004; urbanes Hintergrundaerosol im Rhein-Main-Gebiet:
Vester et al., 2007; Umgebung Stahlwerk: Ebert und Weinbruch, 2006; Umgebung Braun-
kohletagebau: Miller-Ebert et al., in Vorbereitung).

Elektronenmikroskopie ist die einzige Methode, mit der man Morphologie, chemische und
mineralogische Zusammensetzung sowie Mischungszustand von Partikeln aller in der Atmo-
sphére vorkommender GréRen bestimmen kann. Die Partikelmorphologie hat sich dabei als
besonders wichtiger Parameter bei der Quellzuordnung von Feinstaub herausgestellt. Silikate
und Eisenoxide werden bei nahezu allen bulkanalytischen Untersuchungen félschlicherweise
als natirliche Komponenten (Boden- bzw. Erdkrustenmaterial) klassifiziert. Aufgrund der Mor-
phologie lassen sich jedoch Flugaschen (anthropogene Quellen) leicht von natirlichem Bo-
denmaterial unterscheiden (Abb. 3.8). In urbanen Ballungsrdumen kénnen mehr als 50 % der
Silikat- und Eisenoxidpartikel Flugaschen sein (Ebert et al., 2002; Vester et al., 2007).

Die Oberflachenmorphologie ist auch sehr hilfreich bei der Klassifikation von kohlenstoff-
dominiertem Material. Hier lassen sich anhand der typischen Morphologie biologische Partikel
(z.B. Pollen, Sporen, Pilze, Pflanzenbruchstiicke) und auch Ruf} leicht erkennen (Abb. 3.9).
Insbesondere biologische Partikel werden trotz ihres haufigen Auftretens (z.B. Jaenicke et al.,
2007; Ebert et al., 2002) in bulkanalytischen Arbeiten praktisch immer Gbersehen.

Der interne Mischungszustand (z.B. heterogene Einschlisse) von Partikeln mit Nanometer-
gréfie kann nur durch Transmissionselektronenmikroskopie erfasst werden. Die Mischung von
Ammoniumsulfat und Ruf® (Abb. 3.10) ist in urbanen Aerosolen eine héufige bis dominante
Komponente, die bis zu 80 % aller Partikel ausmachen kann (Vester et al., 2007, Ebert et al.,
2002). Diese Partikelgruppe wurde bisher haufig als reines Ammoniumsulfat angesehen, was
zu einer fundamentalen Fehleinschatzung fir die Exposition fiilhren kann. Nach Vester et al.
(2007) sind im urbanen Hintergrundaerosol im statistischen Mittel etwa 0.85 Rul3partikel pro
Ammoniumsulfatpartikel enthalten.
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Abb. 3.8: Sekundéarelektronenbilder (oben) und energie-dispersive Réntgenspektren (unten) von einem
natirlichen Silikatpartikel (links) und einem silikatischen Flugascheagglomerat (rechts). Beide Partikel
haben praktisch die gleiche Haupt- und Nebenelementzusammensetzung.
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Abb. 3.9: Sekundarelektronenbilder eines biologischen Partikels (links oben) und von Ruflagglomeraten
(links unten und rechts).
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3.5 Aerosolmassenspektrometrie, Fingerprinting

Das kirzlich von der Firma Aerodyne entwickelte Aerosolmassenspektrometer (AMS) eréffne-
te vollig neue Mdglichkeiten in der chemischen Charakterisierung der Aerosolpartikel. In die-
sem Gerét werden die Partikel in einer aerodynamischen Linse zu einem Partikelstrahl fokus-
siert und mit Hilfe einer Flugstrecke nach Grésse klassifiziert, bevor sie auf einen auf ca.
600°C geheizten Fanger aufprallen. Nicht-refraktare Teile des Aerosols werden dadurch
verdampft. Die Gase werden mittels ElektronenstoRionisation ionisiert und die lonen in einem
Quadrupol- oder einem Flugzeitmassenspektrometer gemessen. Diese Messanordnung er-
laubt die quantitative Bestimmung der grofienaufgelésten Chemie der Partikel unterhalb ca.
1 um Grésse (PM1) mit hoher Zeitauflésung (bis zu 6 Sekunden). Abb. 3.11 zeigt die chemi-
sche Zusammensetzung des atmospharischen Aerosols an einer Vielzahl von weltweiten
Standorten. Sie zeigt, dass die chemische Zusammensetzung h&ufig von der organischen
Masse dominiert ist, gefolgt von den anorganischen Komponenten Sulfat, Nitrat und Ammoni-
um. Elementarer Kohlenstoff ist nicht flichtig und kann deshalb mit dem AMS nicht bestimmt

werden.
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Abb. 3.11: Die chemische Zusammensetzung von PM1 an verschiedenen Stationen in Nordamerika,
Europa und Ostasien, mittels Aerosolmassenspektrometrie bestimmt (Zhang et al., 2007). Grln: organi-
sche Masse, rot: Sulfat, blau: Nitrat, gelb: Ammonium.

Die organische Masse kann zudem aufgrund der spezifischen Massenfragmente in eine ,koh-

lenwasserstoff-dhnliche’ (hydrocarbon-like organic aerosol, HOA) und eine oxidierte organi-
sche Fraktion (oxygenated organic aerosol, OOA) aufgetrennt werden. Dabei weist HOA eine
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hohe Ahnlichkeit mit verkehrsbezogenen Emissionen (z.B. aus einem Dieselmotor) auf, wah-
rend OOA haufig ein Mal} fir sekundares Aerosol ist. Letzteres gilt allerdings nur, wenn keine
wesentlichen Beitrage von Holzfeuerungsemissionen vorliegen, da diese ebenfalls einen sub-
stanziellen Anteil von oxidierten Verbindungen enthalten. Die Verwendung von statistischen
Analyseverfahren wie der positiven Matrix-Faktorisierung erlaubt zudem die quantitative Er-
mittlung der Beitrage der verschiedenen Quellen zum organischen Aerosol (Lanz et al., 2007).
Diese Untersuchungen zeigen, dass an vielen Standorten (auch stadtischen) das sekundéror-
ganische Aerosol Uberwiegt. Diese Resultate lassen u.a. darauf schliel3en, dass es sinnvoll
ware, in Zukunft nicht nur die priméren Aerosolemissionen in Luftreinhaltungsiiberlegungen mit
einzubeziehen, sondern auch das Aerosolbildungspotential der gasférmigen Emissionen. Dazu
muss aber dieses Aerosolbildungspotential zuerst besser bekannt sein.

Haufig stellt sich die Frage der externen versus internen Mischung. Bei einem idealen internen
Gemisch haben alle Partikel die gleiche chemische Zusammensetzung, sind also aus ver-
schiedenen chemischen Komponenten aus den verschiedenen Quellen zusammengesetzt. In
einem externen Gemisch hingegen haben die Partikel eine unterschiedliche chemische Zu-
sammensetzung. Aufgrund der unterschiedlichen Bildungsprozesse von Coarse und Fine
Mode ist zwischen diesen beiden Modi eine externe Mischung zu erwarten: der Coarse Mode
besteht mehrheitlich aus primar emittierten Partikeln wie Mineralstaub, Seesalz, sowie biologi-
schen oder Abrieb-Partikeln. Beim Fine Mode handelt es sich entweder um RuRpartikel oder
Partikel, die durch homogene Nukleation erst in der Atmosphére gebildet werden. Rul3- wie
Nukleationspartikel wachsen anschliel’end durch Kondensation und Koagulation zu gréeren
Partikeln.

Das AMS erlaubt keine chemische Charakterisierung von Einzelpartikeln und damit keine
Aussage Uber externe oder interne Mischung. Dies ist hingegen mdéglich mit Einzelpartikelge-
raten, von denen es verschiedene Forschungsgerdte sowie ein kommerzielles Gerat von der
Firma TSI gibt (Aerosol Time of Flight Mass Spectrometer, ATOFMS) (Noble and Prather,
2000). Diese Geréte detektieren mit einem ersten Laser einzelne Partikel, worauf ein gré3erer
Laser ausgeldst wird, der die Partikel verdampft und ionisiert. Wie beim AMS werden die ge-
bildeten lonen anschlielend mittels Massenspektrometrie detektiert. Weil die Verdampfung
und lonisation stark Matrix-abhangig ist, sind die Resultate weit weniger quantitativ als beim
AMS. Die Einzelpartikelanalyse erlaubt hingegen Riickschliisse auf das Ausmal der externen

versus internen Mischung.

Ein weiteres Gerat, das Riickschliisse auf die externe oder interne Zusammensetzung erlaubt,
ist der Hygroscopicity Tandem Differential Mobility Analyzer (HTDMA), der das Wasserauf-
nahmevermdgen gréRenklassierter Partikel misst (Swietlicki et al., 2008). Ein unterschiedli-
ches Wasseraufnahmevermdgen von Partikeln gleicher GréRe bedeutet dabei eine unter-
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schiedliche chemische Zusammensetzung. Generell zeigt sich, dass an quellennahen Stand-
orten eine externe Mischung vorliegt, in der gealterte und frisch emittierte Partikel eine unter-
schiedliche chemische Zusammensetzung aufweisen. Der Alterungsprozess fiihrt jedoch zu
einer zunehmenden internen Mischung, und an Standorten, die weit entfernt von Quellen
liegen (wie zum Beispiel das hochalpine Jungfraujoch in den Schweizer Alpen), liegt typi-
scherweise ein fast ideales internes Gemisch vor (Swietlicki et al., 2008).

3.6 Biologische und primére biogene Aerosol(PBA)-Partikel

Biologische oder primare biogene Aerosolpartikel und -bestandteile werden direkt aus der
Biosphére in die Atmosphére emittiert. Beispiele fur PBA-Partikel sind Pollen, Bakterien, Pilz-
und Farnsporen, Viren und Tier- und Pflanzenfragmente. PBA-Komponenten umfassen nicht-
oder semivolatile chemische Substanzen, die in PBA-Partikeln enthalten sind, als auch bioge-
ne Substanzen aus anderen Aerosolpartikeltypen wie Bodenstaub, Seaspray etc. (Fuzzi et al.,
2006; Elbert et al., 2007). Pollenkérner, Farnsporen, gro3e Pilzsporen und andere grof3e PBA-
Partikel gehéren typischerweise zur Grobfraktion der Partikelmasse mit aerodynamischen
Durchmessern von bis zu 100 um. Solche groRRen Partikel kénnen besonders wichtig sein als
Riesen-CCN (Cloud Condensation Nuclei — Wolkenkondensationskeime) und Eiskeime. PBA-
Partikel wurden indes auch in der Ubergangs- und Feinfraktion der luftgetragenen Partikel mit
aerodynamischen Partikeldurchmessern von 10 ym (PM10), 2.5 ym (PM2.5) und 1 ym (PM1)
gefunden. Pilzsporen, Bakterien, Viren, Kohlehydrate, Proteine etc. werden h&ufig im Mikro-
und Submikrogré3enbereich gefunden, der am meisten relevant ist fur Gesundheitseffekte und
Wechselwirkungen mit gasférmigen Verschmutzungen (Franze et al., 2005; P&schl, 2005;
Després et al., 2007; Péschl et al., 2007).

Vorkommen und Verteilung lebensfahiger PBA-Partikel wie Bakterien und Sporen in der Luft
sind schon sehr frih in der Geschichte der Aerosolwissenschaften diskutiert und untersucht
worden. Seitdem haben Flugzeug-, Ballon- und Raketenmessungen gezeigt, dass PBA-
Partikel nicht nur ubiquitér Gber Land und Ozeanen zu finden sind, sondern auch in grof3e
Hohen (bis zu 80 km) und Uber weite Strecken transportiert werden (Elbert et al., 2007). PBA
machen etwa 30 % und mehr der feinen und groben Partikelmasse in kontinentaler I&andlicher
Luft (PM2.5; Hock et al., 2008) und in tropischer Regenwaldluft (PM10; Elbert et al., 2007) aus,
wo sie nicht nur die organische Fraktion dominieren, sondern auch die Menge bestimmter
anorganischer Spezies wie Kalium. Nach einer Abschatzung von Penner (1995) tragen Pflan-
zenfragmente und Mikroorganismen etwa 56 Tg pro Jahr zur globalen Emissionsrate der
feinen Partikelmasse (< 2.5 ym) bei. Unléngst wurde die PBA-Emission aus der Biosphére von
Jaenicke (2005) zu etwa 1000 Tg pro Jahr abgeschétzt und befindet sich damit in der gleichen
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GréRenordnung wie die geschatzten Emissionsraten fur Mineralstaub (etwa 2000 Tg pro Jahr).
Die aktuelle Menge und Zusammensetzung des PBA ist jedoch stark variabel und weiterhin
wenig charakterisiert, weil die Unterscheidung zwischen biologischen und anderen kohlen-
stoffhaltigen Aerosolpartikeln und -komponenten fortgeschrittene analytische Techniken sowie
labor- und kostenintensive Untersuchungen erfordert. Fortschritte in dieser Richtung kénnen
erwartet werden aus der Kombination von Aerosol-Massenspektrometrie, Fluoreszenzspektro-
skopie, Elektronenmikroskopie und DNA-Analyse (P&schl, 2005; Fuzzi et al., 2006; Després et
al., 2007).

Verschiedene Studien haben gezeigt, dass Pilzsporen einen Hauptteil der PBA-Partikel bilden.
Sie kommen typischerweise in Anzahlkonzentrationen in der GréRenordnung von 10%/m?* und
Massenkonzentrationen von 1 pg/m? in der kontinentalen Grenzschicht vor und bilden bis zu
etwa 10 % des OC und 5 % des PM10 an urbanen Orten und deren Umgebung (Bauer et al.,
2008). Aus Sporenzadhlungen und molekularen Tracern wurde von Elbert et al. (2007) eine
globale Emissionsrate von etwa 50 Tg pro Jahr fiir Pilzsporen abgeleitet, entsprechend einem
mittleren Emissionsfluss von 200 Sporen/m?s iiber Landflachen. Vergleiche mit abgeschétzten
Emissions- und Bildungsraten anderer Haupttypen des organischen Aerosols (47 Tg pro Jahr
anthropogenes priméares organisches Aerosol, 12-70 Tg pro Jahr sekunddres organisches
Aerosol, 3-25 Tg pro Jahr anthropogenes sekundéres organisches Aerosol; Kanakidou et al.,
2005; Volkamer et al., 2006) zeigen, dass Emissionen aus Pilzen als eine signifikante globale
Quelle des organischen Aerosols betrachtet werden sollten.

Hohe atmosphéarische Konzentrationen und Umwelteffekte durch PBA-Partikel sind besonders
ausgepragt in tropischen Regionen, in denen sowohl die biologische Aktivitat auf der Erdober-
flache als auch die physikalisch-chemischen Prozesse in der Atmosphére besonders intensiv
und wichtig fur das Erdsystem und das globale Klima (Absorption und Streuung der Strahlung,
chemische Reaktionen und oxidative Selbstreinigung der Atmosphére, Bildung von Wolken
und Niederschlag etc.) sind. Die Anwendung von Mikroorganismen als Medien zur Biokontrolle
kénnte zu einem durch Menschen verursachten Anstieg des PBA fihren. Darliber hinaus
kénnten globale Erwarmung und steigende CO,-Konzentrationen Emissionen und Vorkommen
von PBA erhdéhen und damit Wolkenkondensation, Eisnukleation und den hydrologischen
Kreislauf beeinflussen, wodurch eine Rlckkopplung zum Klimawandel geschaffen wiirde
(Elbert et al., 2007; Mohler et al., 2007; Deguillaume et al., 2008; Fréhlich-Nowoisky et al.,
2008; Junge und Swanson, 2008; Morris et al., 2008).
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4. Organische Verbindungen in Feinstduben

R. Zimmermann, J. Schnelle-Kreis, Th. Streibel, G. Lammel, Th. Hoffmann

4.1 Einleitung

RuBpartikel enthalten neben elementarem Kohlenstoff (elemental carbon, EC) organische
Kohlenstoffverbindungen (organic carbon [OC] oder particulate organic matter [POM]) und
einen aus den eingesetzten analytischen Methoden resultierenden, oft nicht zuzuordnenden
Rest (u.a. maximal einige Prozent Wasser). Je nach Fragestellung werden die jeweiligen
Hauptkomponenten differenzierter untersucht, bis hin zu organischen Einzelstoffen. Der Anteil
des gesamten Kohlenstoffs (TC=EC+0OC) an der Partikelmasse nimmt vom stadtischen zum
l&ndlichen Aerosol hin signifikant ab. Der Riickgang ist dabei im Wesentlichen auf den Riick-
gang des EC zurlickzufiihren, wéhrend der Anteil des OC an der Partikelmasse im landlichen
Raum haufig hoher als im stadtischen Umfeld ist. Gleichzeitig mit dem relativen Anstieg des
OC an der Partikelmasse steigt die Konzentration wasserldslicher organischer Verbindungen
(WSOC) am TC von ca. 20 % in urbanen Aerosolproben auf ca. 40 % im landlichen Aerosol.
Dieser Anstieg des Anteils wasserléslicher Substanzen in der Partikelphase des Aerosols ist
u.a. auf eine fortschreitende Oxidation der Partikel und polare sekundére Partikel zurtickzuflih-
ren. Urbane Aerosolpartikel bestehen zu etwa 40 + 20 % aus kohlenstoffhaltigem Material.
Etwa ein Drittel bis die Halfte davon ist EC, der Rest besteht aus POM.

Spurengase mit niedrigen Dampfdriicken, die direkt emittiert werden oder auch aus fliichtigen
Vorlaufern (typischerweise Kohlenwasserstoffe) luftchemisch gebildet werden, lagern sich an
Aerosolpartikeln reversibel an. Der partikelgebundene Massenanteil ist flr unterschiedliche
Stoffe unterschiedlich und stark verénderlich. Dies wird nicht nur durch die Temperatur ge-
steuert, sondern auch Stoff- und Matrix-spezifische Sorption kénnen sehr bedeutsam sein. Bei
dissoziierenden Substanzen kann das Gas-Partikel-Gleichgewicht stark vom pH der Partikel-
phase beeinflusst werden. Ein gewisser Anteil dieser organischen Masse besteht aus hoher-
molekularen Strukturen (Oligomere und Polymere), die sich z.B. aus molekularen organischen
Aerosolbestandteilen bilden kénnen. Diese héhermolekularen Bestandteile sind zum Teil
wasserlgslich, zum Teil weder in organischen Lésemitteln, noch in Wasser |8slich. Neueste
Laborversuche zeigten, dass die sdurekatalysierte Polymerisation von Abbauprodukten, z.B.
Aldehyde und Olefine, fur die Bildung der Huminstoff-dhnlichen POM in der wéssrigen Phase
der Aerosolpartikeln in Frage kommt. EC reagiert binnen Tagen und wird dabei hygroskopisch.
Tatsdchlich kann er sogar die Eigenschaften Huminstoff-ahnlicher Stoffe annehmen und stellt
maoglicherweise eine der Quellen dieser Fraktion dar.
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Eine detaillierte Analyse der molekularen organischen Komponenten des Aerosols kann nach
verschiedenen Gesichtspunkten erfolgen. Es kénnen Summenparameter, wie z.B. der wasser-
I6sliche (WSOC) oder der gesamte extrahierbare organische Kohlenstoff bestimmt werden.
Funktionelle Gruppen kénnen durch NMR- oder IR-Spektroskopie erfasst werden. Die Tren-
nung und quantitative Bestimmung organischer Aerosolbestandteile erfolgt i.d.R. mittels gas-
und flissigchromatographischer Techniken. Einige Tausend organische Komponenten wurden
mit den unterschiedlichen Analyseverfahren bisher in atmosphéarischen Aerosolpartikeln detek-
tiert. Allerdings konnte bisher lediglich ein kleiner Anteil (derzeit ca. 20 %) der organischen
Komponenten in Partikeln sicher identifiziert werden. Neben einer Vielzahl monomerer und
oligomerer Substanzen unterschiedlichster Struktur stellen makromolekulare Verbindungen
biogenen Ursprungs wie Cellulose und Proteine sowie die makromolekularen oder Huminstoff-
artigen Verbindungen, die als Produkt der Bildung sekundé&ren organischen Aerosols entste-
hen kénnen, einen bedeutenden Anteil des organischen Partikelanteils dar. Aktuelle Untersu-
chungen zeigen die besondere Bedeutung organischer Feinstaub-Bestandteile fir adverse
Gesundheitseffekte (Schnelle-Kreis et al., 2009; Delfino et al., 2010; Yang und Omaye,
2009; Sklorz et al., 2007).

4.2 Oxidation biogener Kohlenwasserstoffe

Im globalen MaRstab iberwiegen die biogenen VOC-Emissionen (die sog. BVOC, insbesonde-
re Isopren und Terpene) aus Waldern die anthropogenen VOC-Emissionen (Verkehrsemissio-
nen, Aromaten, Lésungsmittel) bei weitem. Terpene gelten bei der Entstehung von SOA als
eine der wichtigsten biogenen Substanzklassen. Dies begriindet sich in ihren hohen Emissi-
onsraten und vor allem in der geringen Flichtigkeit ihrer Oxidationsprodukte und deren hohem
Potential zur Partikelbildung. Die Prozesse der Aerosolbildung sind seit vielen Jahren Gegen-
stand systematischer Untersuchungen. Sie umfassen die physikalische und chemische Cha-
rakterisierung sowohl von Aerosolproben der Atmosphére, als auch von Simulationsexperi-
menten im Labor (Kroll und Seinfeld, 2008). Es besteht jedoch weiterhin ein grofl’er For-
schungsbedarf, da durch die groRe Komplexitdt des Analyten ,Aerosol viele Prozesse noch
unzureichend geklart sind. Die detaillierten Mechanismen der VOC — Oxidation sind an ande-
rer Stelle beschrieben (Hallquist et al., 2009), hier sei nur eine kurze Ubersicht der ablaufen-

den Prozesse am Beispiel des a-Pinens gegeben.

a-Pinen reagiert im ersten Schritt schnell mit OH- und Nitrat-Radikalen (NO3) sowie, aufgrund
seines ungesattigten Charakters, mit Ozon. Welches der Oxidantien hauptsachlich an der
Oxidation beteiligt ist, hdngt unter anderem von der Tageszeit ab. Am Tage missen haupt-
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sachlich Reaktionen mit OH-Radikalen in Betracht gezogen werden, wohingegen NO;-
Radikale aufgrund ihres schnellen photochemischen Zerfalls nur in der Nacht den Abbau von
Kohlenwasserstoffen maflgeblich beeinflussen. Die Alken/Ozon-Reaktion hingegen muss zu
jeder Tageszeit beriicksichtigt werden. Zu Beginn der Oxidationsreaktionen entstehen zu-
nachst radikalische Zwischenstufen, die in schnellen Radikalfolgereaktionen stabile Oxidati-
onsprodukte bilden. Hierbei haben alle drei Oxidationsmechanismen gemein, dass sie zur
Bildung einer Vielzahl multifunktioneller Produkte wie z.B Hydroxycarbonsauren, Ketocarbon-
sauren und Dicarbonséuren sowie Peroxiden fihren (Hoffmann und Warnke, 2007; Reinnig,
Warnke und Hoffmann, 2009; Muller et al., 2009; Reinnig et al., 2008; Muller et al., 2008;
Warnke, Bandur, und Hoffmann, 2006). Die Produktverteilung kann jedoch je nach Oxidati-
onsmittel unterschiedlich ausfallen. Einige wichtige Produkte der a-Pinen-Oxidation sind in
Abbildung 4.1 dargestellt. Hierbei finden sich hoher oxidierte Spezies, wie beispielsweise die
Pinsaure, vornehmlich in der Partikelphase, weniger hoch oxidierte Substanzen, wie Pinonal-
dehyd oder Pinonsaure liegen aufgrund ihres héheren Dampfdruckes zu einem gréReren
Anteil in der Gasphase vor. Sie werden daher auch als semivolatile Verbindungen bezeichnet.

Bis vor kurzem wurde davon ausgegangen, dass nur solche VOCs signifikant zur Partikelbil-
dung beitragen, die 6 oder mehr Kohlenstoffatome enthalten. Isopren, das etwa die Halfte der
globalen BVOC-Emissionen von 600 Tg/a ausmacht (Carlton et al., 2009), wurde nicht als
wichtiger Vorldufer fir die Bildung von sekundarem organischen Aerosol (SOA) betrachtet.
Aktuelle Studien weisen aber auf eine Beteiligung von Isopren bei der SOA-Produktion hin.

In dichter besiedelten, industrialisierten Regionen Uberwiegen hingegen die anthropogenen
Kohlenwasserstoffemissionen. So stehen in Deutschland den 370 Gg/a BVOC-Emissionen
anthropogene VOC-Emissionen von 1268 Gg im Jahr 2004 gegenlber. Die wichtigste VOC-
Quelle in Deutschland ist die Verwendung VOC-haltiger Farben (345 Gg in 2004). Der Stra-
Renverkehr trug in 2004 mit 168 Gg zu den VOC-Emissionen bei. Ahnlich ist die Situation in
den meisten industrialisierten Landern. Schatzungen fir die Menge des jahrlich atmospharisch
gebildeten SOA reichen von 25 bis 210 TgC/a, wobei der weitaus groéfite Teil biogenen Ur-
sprungs ist (Hallquist et al., 2009).
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Abb. 4.1: Bildung semivolatiler und schwerfliichtiger Verbindungen durch Gasphasenoxidation von a-Pinen

4.3 Vorkommen kohlenstoffhaltiger Komponenten im Feinstaub

In Analysen von Umweltaerosolproben werden haufig die Hauptkomponenten anorganische
lonen und Elemente, Ruf} (black carbon) bzw. elementarer Kohlenstoff (EC), organischer
Kohlenstoff (OC) bzw. organisches Material (POM, particulate organic matter) und ein in Ab-
hangigkeit der eingesetzten analytischen Methoden oft nicht zuzuordnender Rest (u.a. maxi-
mal einige Prozent Wasser) unterschieden (Abbildung 4.2). Je nach Fragestellung werden die
jeweiligen Hauptkomponenten differenzierter untersucht, bis hin zu organischen Einzelstoffen,

die im Folgenden ausfihrlicher diskutiert werden.

Urbane Aerosolpartikel bestehen zu etwa 40 + 20 % aus kohlenstoffhaltigem Material. Etwa
ein Drittel bis die Hélfte davon ist elementarer Kohlenstoff (EC), der Rest besteht aus organi-
schen Verbindungen. Der elementare Kohlenstoff wird oft als schwarzer Kohlenstoff oder Ruf}
bezeichnet. Die partikelgetragenen organischen Verbindungen werden haufig summarisch als
organischer Kohlenstoff (OC) bestimmt und in Abhangigkeit vom Messort und Anteil oxidierter
Spezies mit Faktoren von 1,4 bis 2,1 auf POM umgerechnet, da letzteres neben C auch H, N,
O und S enthalt.
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Abb. 4.2: Anteile von Hauptkomponenten am Feinstaub (PM10). Augsburg, Verkehrsmessstation, Monatsmittelwer-
te, (*POM = 1.4 OC; Al und Si nicht erfasst).

Elementarer Kohlenstoff (EC) und organischer Kohlenstoff (OC)

Die Bestimmung sowohl von EC als auch OC erfolgt normalerweise durch thermochemische
Oxidation und Analyse der freigesetzten Gase (siehe Absatz ,Thermische Analyseverfahren®).
In Abhé&ngigkeit von der eingesetzten thermischen bzw. optischen Methode (Temperaturstufen
und -gradient, Absorptionswellenldnge etc.) werden von den unterschiedlichen Verfahren z.T.
sehr unterschiedliche Messergebnisse erhalten, die eine Vergleichbarkeit der Messungen
erschweren (ten Brink et al. 2004). EC/OC-Messdaten sind daher bisher nur bedingt fir die
Erfassung von Massenbilanzen oder fiir die physikochemische Charakterisierung von Aerosol-
partikeln geeignet. Ein wichtiger Schritt zur Standardisierung und damit besserer Vergleichbar-
keit der Ergebnisse von EC/OC-Messungen in der EU wurde wahrend eines Workshops An-
fang 2009 getan (Kuhlbusch et al., 2009).

Andererseits basiert eine Vielzahl der Aussagen zu Vorkommen, Eigenschaften und Effekten
der kohlenstoffhaltigen Fraktion der Partikel auf EC/OC-Messungen. So nimmt z.B. der Anteil
des gesamten Kohlenstoffs (TC=EC+OC) an der Partikelmasse vom stadtischen zum landli-
chen Aerosol hin signifikant ab. Der Riickgang ist dabei im Wesentlichen auf den Riickgang
des EC zuriuckzufuhren, wahrend der Anteil des OC an der Partikelmasse im landlichen Raum
haufig hoher als im stadtischen Umfeld ist. Gleichzeitig mit dem relativen Anstieg des OC an
der Partikelmasse steigt die Konzentration wasserléslicher organischer Verbindungen (WSOC)
am TC von ca. 20 % in urbanen Aerosolproben auf ca. 40 % im landlichen Aerosol. Dieser
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Anstieg des Anteils wasserldslicher Substanzen in der Partikelphase des Aerosols ist u.a. auf

eine fortschreitende Oxidation der Partikel und polare sekundare Aerosole zurtickzuflihren.

Im Rahmen der EMEP (European Monitoring and Evaluation Program)-Aktivitdten wurden von
2002 bis 2003 Messungen des EC- und OC-Gehalts an PM10 an 14 Hintergrundstationen in
Europa gemessen. Sowohl die EC- als auch die OC-Konzentrationen waren an allen Standor-
ten in den Wintermonaten hdher als im Sommer. Eine Ausnahme bildeten die skandinavischen
Messstationen, an denen die OC-Konzentrationen im Sommer etwa 1,5-mal héher als im
Winter waren. Als Ursache hierfiir wurden lokale Einfliisse durch verstarkte Emissionen prima-
rer biologischer Partikel identifiziert, da vergleichsweise hohe OC-Konzentrationen in der
Grobfraktion (PM2.5-10) gemessen wurden. Als eine der mdglichen Ursachen fiir den vielfach
beobachteten Anstieg der OC-Konzentrationen in den Wintermonaten wird die Biomasse-
verbrennung diskutiert (May et al., 2009). Bislang besteht eine grof’e Unsicherheit Gber den
genauen Beitrag dieser Quelle zur Gesamtmasse des organischen Feinstaubs. Radiokohlen-
stoff-Bestimmungen bieten die Méglichkeit fur deren Quantifizierung (Szidat et al., 2009). Das
Grundprinzip basiert auf der Tatsache, dass in fossilem Material das urspringlich vorhandene
'“C inzwischen zerfallen ist, wahrend der heutige Kohlenstoff einen bekannten “C-Level auf-
weist. Die Differenzierung von Kohlenstoff aus fossilen und gegenwartigen Quellen gelingt mit
Hilfe der Beschleuniger-Massenspektrometrie (Accelerator Mass Spectrometry). Jiingste
derartige Untersuchungen haben gezeigt, dass ca. 2/3 bis 3/4 des Kohlenstoffanteils in der
Partikelphase nicht aus fossilen Quellen stammt. Untersuchungen in der Schweiz haben dar-
Uber hinaus gezeigt, dass ca. 1/3 des Gesamtkohlenstoffs im urbanen PM10 wahrend der
Heizperiode auf Biomasseverbrennung zurtickgefiihrt werden kann.

Huminstoff-dGhnliches Material

Hoéhermolekulare Fraktionen des organischen Partikelmaterials sind zum Teil wasserléslich,
zum Teil weder in organischen Ldésemitteln noch in Wasser |6slich. Die ersteren sind offen-
sichtlich mit Fulvin- und Huminsduren chemisch verwandt. Zunachst wurden ausschlieRlich
dolische Primaremissionen von Huminstoffen aus dem Meer oder vom Boden als Quellen
vermutet. Die atmosphérische Konzentration Humin-ahnlicher Stoffe (HULIS, humic-like sub-
stances) liegt im Bereich um 1 pg/m?® und macht etwa 10-50 % des wasserléslichen POM aus.
Sie treten in PartikelgrélRenfraktionen auf, die durch primare Emission kaum erklarlich wéren.
Neueste Laborversuche zeigten, dass die saurekatalysierte Polymerisation von Abbauproduk-
ten, z.B. Aldehyde und Olefine, fir die Bildung der Huminstoff-dhnlichen POM in der wassrigen
Phase der Aerosolpartikeln in Frage kommt (Gelencser et al., 2003; linuma et al., 2004). In die
Atmosphéare emittierter graphitischer Kohlenstoff (Ruf3) reagiert binnen Tagen und wird dabei
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hygroskopisch. Tatsé&chlich kann er sogar die Eigenschaften Huminstoff-dhnlicher Stoffe an-
nehmen und stellt méglicherweise eine der Quellen dieser Fraktion dar (Decesari et al., 2002;
Graber und Rudich, 2006).

Reversible Gas-Partikel-Verteilung

Spurengase mit niedrigen Dampfdricken (psat < 10° Pa bei 298 K, also mittelflichtige oder
nicht flichtige Verbindungen), die direkt emittiert werden oder auch aus fliichtigen Vorldufern
(typischerweise Kohlenwasserstoffe) luftchemisch gebildet werden, lagern sich an Aerosolpar-
tikeln reversibel an (Bidleman, 1988). Der partikelgebundene Massenanteil, 6, ist fur unter-
schiedliche Stoffe unterschiedlich und stark veranderlich (Pankow, 1987). Dies wird nicht nur
durch die Temperatur gesteuert, sondern Stoff- und Matrix-spezifische Sorption kénnen sehr
bedeutsam sein. So sorbieren PAK besonders stark an Rufpartikeln (EC). Fiir PAH (Venkata-
raman und Friedlander, 1994; Allen et al., 1996; Schnelle-Kreis et al., 2001), PCDD/F (Oh et
al., 2002), und PBDE (Mandalakis, Besis, und Stephanou, 2009) sind sowohl Temperatur als
auch stoffspezifische Sorptionsprozesse bedeutsam. Bei Organochlorpestiziden bestimmt
haufig Absorption in OM den Gas-Partikel-Verteilungs-Prozess (Finizio et al., 1997), wobei der
Verteilungskoeffizient zwischen Octanol und Wasser, K., ein guter Predictor ist. Bei oberfla-
chenaktiven Substanzen erhéht Aggregatbildung die Sorptionstendenz [z.B. perfluorierte Car-
bonsduren, (Arp und Goss, 2009)]. Bei dissoziierenden Substanzen kann das Gas-Partikel-
Gleichgewicht stark vom pH der Partikelphase beeinflusst werden. Sofern Temperatursteue-
rung vorherrscht, stellt sich eine Massengrélienverteilung nahe der Oberflachenmassenvertei-
lung ein. Entsprechend der Variabilitdt der EinflussgréRen schwankt die Gas-Partikel-

Verteilung im Tagesgang, saisonal oder mit dem Aerosoltyp (Grieshop et al., 2009).

4.4 Analytik von organischen Verbindungen in Feinstauben

Eine detaillierte Analyse der molekularen organischen Komponenten des Aerosols kann nach
verschiedenen Gesichtspunkten erfolgen. Es kénnen Summenparameter, wie z.B. der wasser-
I6sliche (WSOC) oder der gesamte extrahierbare organische Kohlenstoff bestimmt werden.
Funktionelle Gruppen kénnen durch NMR- oder IR-Spektroskopie erfasst werden. Die Tren-
nung und quantitative Bestimmung organischer Aerosolbestandteile erfolgt i.d.R. mittels gas-
und flissigchromatographischer Techniken. Aufgrund der hohen Komplexitdt von Aerosolpro-
ben hat sich die massenspekirometrische Detektion als das am haufigsten angewendete
Nachweisprinzip durchgesetzt. Mit gaschromatographischen Techniken werden die unpolaren,
unzersetzt verdampfbaren Komponenten des POM in zumeist mit organischen Ldsemitteln
gewonnenen Extrakten analysiert. Die Bestimmung polarer Substanzen mittels Gaschroma-
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tographie gelingt nach Derivatisierung. Dabei werden die funktionellen Gruppen (meist -OH
und -COOH) mittels Methylierung oder Silylierung in unpolare GC-gangige Verbindungen
Uberfuhrt.

Ein betrachtlicher Teil des POM kann mit klassischer Kapillar-Gaschromatographie nicht ge-
trennt werden. Er bildet im Chromatogramm ein breites Band aus vielen tausend ko-
eluierenden Verbindungen (unresolved complex matter, UCM). Die zweidimensionale umfas-
sende Gaschromatographie gekoppelt mit Flugzeitmassenspektrometrie (GCxGC-TOFMS)
erlaubt es, den Anteil der identifizierbaren Substanzen im Aerosol signifikant zu steigern. Fir
die Analyse von SOA-Komponenten bietet sich die Kopplung von Hochleistungsflissig-
keitschromatographie und Massenspektrometrie an, oft in Kombination mit der Elektrospray-
lonisation (HPLC-ESI-MS). Diese Techniken sind besonders fir die Analyse hochpolarer oder
héhermolekularer und schwerfliichtiger Aerosolbestandteile geeignet. Neben der HPLC eignen
sich auch kapillarelektrophoretische Techniken (CE — capillary electrophoresis).

Einige Tausend organische Komponenten wurden mit den unterschiedlichen Analyseverfahren
bisher in atmosphérischen Aerosolpartikeln detektiert. Allerdings konnte bisher lediglich ein
kleiner Anteil (derzeit ca. 20 %) der organischen Komponenten in Partikeln sicher identifiziert
werden. Neben einer Vielzahl monomerer und oligomerer Substanzen unterschiedlichster
Struktur stellen makromolekulare Verbindungen biogenen Ursprungs wie Cellulose und Protei-
ne sowie die makromolekularen oder huminstoffartigen Verbindungen (s.0.) einen bedeuten-
den Anteil des organischen Partikelanteils dar.

Um ein besseres Verstandnis der Zusammensetzung und der daraus resultierenden Wirkun-
gen des Aerosols auf Umwelt und Gesundheit zu erhalten, sind umfangreiche Messungen
sowohl der Zusammensetzung als auch der physikalischen Parameter erforderlich. In einer
Langzeitmessung organischer Verbindungen im Umweltaerosol (seit 2002 laufend) werden
zahlreiche organische Bestandteile auf Tagesbasis quantifiziert (Schnelle-Kreis et al., 2009
und 2007). Die Konzentrationsmittelwerte der erfassten organischen Verbindungen erstrecken
sich iber mehr als vier GréRenordnungen (< 10 pg/m® bis > 100 ng/m®) und weisen ausge-
pragte Jahresgénge (Abbildung 4.3) auf. Fir viele Substanzen werden die héchsten Konzent-
rationen in den Wintermonaten (November bis Marz) gefunden. Dieses Verhalten ist stark von
den meteorologischen Bedingungen gepragt; die im Mittel deutlich geringere Durchmischung
(Inversionswetterlagen) im Winter fuhrt zu einer Anreicherung emittierter Partikel in bodenna-
hen Luftschichten. Weiterhin sind aber auch die jahreszeitlich variierenden Quellstarken be-
deutend. Viele der im Winter erhéhten organischen Partikelbestandteile stammen Gberwiegend
aus Verbrennungsprozessen. Besonders hohe Anteile werden hier von Substanzen gefunden,
die aus der Gebaudeheizung mit festen Brennstoffen [insb. Holz, (Schnelle-Kreis et al., 2010)]
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stammen (Abb. 4.4). Im Sommer werden demgegeniber hdhere Konzentrationen von Sub-
stanzen biogenen Ursprungs gefunden.
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Abb. 4.3: Verlauf der Konzentrationen ausgewéhlter organischer Feinstaubbestandteile. Messungen in
Augsburg, stadtischer Hintergrund (Schnelle-Kreis et al., 2009)
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Abb. 4.4: Tagesgang der Konzentrationen von Levoglucosan, einem Marker fir Biomasseverbrennung,
und Benz[a]pyren wahrend einer Inversionswetterlage, Augsburg, Verkehrsmessstation.

Thermische Analyseverfahren zur Kohlenstoffbestimmung

Eine Mdéglichkeit zur Charakterisierung schwerfliichtiger polyfunktioneller Verbindungen und
oligomerer/polymerer Strukturen im Umweltaerosol stellt die Anwendung thermischer Analyse-
verfahren dar. Zur Bestimmung der OC- und EC-Fraktionen werden belegte Filterproben stu-
fenweise unter Inertgasatmosphare erhitzt, wobei die jeweils freigesetzte Kohlenstoffmenge
integral erfasst wird. Die OC-Anteile, die bei niedrigeren Temperaturen freigesetzt werden,
stammen dabei Uberwiegend von verdampften molekularen Verbindungen und sich leicht
zersetzenden polyfunktionellen Verbindungen. Bei héheren Temperaturen pyrolysieren dann
verstéarkt auch héhermolekulare Partikelbestandteile, die wahrscheinlich eine Huminstoff-artige
Zusammensetzung aufweisen. Bei einer Temperatur von 550 °C wird unter Sauerstoffzugabe
schlieRlich der elementare Kohlenstoff um- und freigesetzt (Chow et al., 1993).

Ein neuer Ansatz ist die direkte Analyse der bei einer solchen thermischen Methode freige-
setzten Verbindungen mit einem MS unter Verwendung von fragmentationsarmen Photoioni-
sationsverfahren (Streibel, Weh und Mitschke, 2006). Als Photoionisationsverfahren fur die MS
kommt dabei zum einen die resonanzverstarkte Mehrphotonenionisation (REMPI), die selektiv
und hochempfindlich aromatische Verbindungen erfasst, und zum anderen die Einphotonenio-
nisation (SPI), die organische Molekiile universell ionisiert, zum Einsatz. Im REMPI-MS wer-
den dabei Uberwiegend PAK und deren Derivate beobachtet, die bei dieser Temperatur ver-
dampfen. Im SPI-MS sieht man einige héhermolekulare Verbindungen (u.a. Derivate von
Alkansauren). Ansonsten wird das Spektrum von kleinen Molekilen dominiert, die Zerfallspro-
dukte polyfunktioneller Verbindungen und der polymeren Partikelmatrix darstellen. Die genau-
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ere Interpretation und die Erweiterung der Technik fir héhere Temperaturbereiche ist Gegen-

stand aktueller Forschungen.

Zweidimensionale Gaschromatographie-Massenspektrometrie (GCxGC-TOFMS)

Ein betrachtlicher Teil der Peakflache in einem normalen Gaschromatogramm ist dem nicht
aufgelésten UCM-Bereich zuzurechnen. Das neue Verfahren der zweidimensionalen (2D)
Gaschromatographie (GCxGC) erlaubt eine enorme Steigerung der gaschromatographischen
Trennleistung. Das GCxGC-Verfahren beruht in Analogie zur klassischen 2D ,heart cut®-
Gaschromatographie auf der Kopplung zweier analytischer GC-Sdulen mit unterschiedlichen
Trenneigenschaften. Verbindungen, welche die erste Trennsiule gemeinsam verlassen (d.h.
die nicht separiert worden sind), trennen sich auf der anschlielenden zweiten Trennsaule
nach einem anderen Selektivitdtsparameter (z.B. Polarisierbarkeit, MolekiilgroRe) haufig gut
auf. Wahrend bei der herkdmmlichen ,heart cut‘-GC Uber ein Sdulenschaltungsventil nur eine
ausgewahlte Fraktion von der ersten auf die zweite Trennsaule Ubertragen wird, erlaubt das
GCxGC-Verfahren eine kontinuierliche Ubertragung alle 2-10 Sekunden. Dies wird durch einen
sog. thermischen Modulator ermdglicht, der den Analytenstrom aus der ersten Trennséaule in
entsprechend kleine Pakete ,zerhackt® und zeitlich fokussiert auf die zweite Trennsaule ber-
gibt. Die Trennung in der zweiten GC-Dimension ist sehr schnell, so dass mit jeder Uber-
tragung eine neue Trennung beginnt. Daher erlaubt die GCxGC eine vollstandige 2D-
chromatographische Auftrennung in einem GC-Lauf von typischerweise ca. einer Stunde
Dauer. Die Methode ist besonders fiir die Analyse héchst komplexer Gemische geeignet
(Schnelle-Kreis et al., 2005).

Mit der GCxGC-Methode konnten in Augsburger PM2.5-Proben weit Gber 10.000 Verbindun-
gen detektiert werden. Ein wesentlicher Vorteil der GCxGC-Methode ist das geordnete Auftre-
ten chemisch ahnlicher Molekiile (z.B. Vertreter homologer Reihen) auf der 2D-GC-Ebene. Um
die aufgetrennten Verbindungen einfacher zu identifizieren, bietet sich die Kopplung der
GCxGC-Technik mit einem schnellen MS-Detektor (TOFMS) an. Haufig gelingt Uber eine
Kombination aus der Positionsinformation auf der 2D-GC-Ebene und substanzklassentypi-
schen Fragmentationsmustern eine Zuordnung unbekannter Verbindungen zu Substanzklas-
sen (Welthagen, Schnelle-Kreis und Zimmermann, 2003). Unter Einbeziehung von Derivatisie-
rungsmethoden zur Erfassung polarer und multifunktioneller molekularer Systeme, kann die
GCxGC-TOFMS-Methode in Zukunft einen entscheidenden Beitrag fiir die Charakterisierung
des ,molekularen Inventars“ des Umweltaerosols liefern. Neben den hier vorgestellten Metho-
den zur Erfassung molekularer Aerosolbestandteile kénnen auch Verfahren auf Basis von
Flissigkeitschromatographie gekoppelt mit Massenspektrometrie eingesetzt werden (Lintel-
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mann et al., 2005). Diese Methoden sind besonders fur die Analyse hochpolarer Aerosolbe-
standteile geeignet, lassen sich aber weniger gut in der Routine einsetzen.

Hochleistungs-Fliissigkeitschromatographie-Massenspektrometrie (HPLC/MS)

Hochleistungs-Flissigkeitschromatographie (HPLC) ist ein analytisches Werkzeug, um Infor-
mationen Uber die Zusammensetzung von Aerosolen in Bezug auf polare und ionische Verbin-
dungen zu erhalten. Besondere Bedeutung hat hierbei die Kopplung mit massenspektrometri-
schen Verfahren (HPLC/MS), mit der Bestandteile des WSOC, wie beispielsweise oxidierte
polyzyklische Aromaten, Zucker, Anhydrozucker und organische Sauren, bis hin zu hochmole-
kularen Verbindungen (Proteinfragmente, oligomere und polymere Verbindungen, HULIS)
untersucht werden. Um die Verbindungen aus der FlUssigphase in das Hochvakuum des
Massenspektrometers zu Uberfihren und zu ionisieren, kommen Elektrospray (ESI), chemi-
sche lonisierung (APCI) oder Photoionisierung (APPI) zum Einsatz. Die Selektivitat des Nach-
weises mit massenspektrometrischen Techniken wird oft durch Anwendung mehrdimensiona-
ler Massenspektrometrie weiter gesteigert, indem nach massenspektrometrischer Trennung
der jeweiligen Mutterionen gezielt fragmentiert und die gebildeten Fragmente erneut mas-

senspektrometrisch selektiert werden.

Aerosol-Massenspektrometrie

In neuerer Zeit entwickelte massenspektrometrische Apparaturen erlauben eine direkte, parti-
kelgréRenaufgeldste chemische on-line-Analyse von Aerosolpartikeln. Die meisten angewand-
ten Verfahren lassen sich in zwei Gruppen einteilen, ndmlich die der Einzelteilchen-
Lasermassenspektrometer (Prather et al., 2005) und der Thermodesorptions-Nachionisations-
verfahren (Canagaratna et al., 2007). Beiden Ansdtzen gemeinsam ist ein Aerosol-
Direkteinlass, der Uber eine Expansion des Aerosols in ein Vakuumsystem und differenzielle
Pumpstufen sowie ggf. aerodynamischen Fokussierungseinrichtungen einen weitgehend von
der Gasphase befreiten Partikelstrahl generiert. In diesem Partikelstrahl haben Partikel unter-
schiedlicher Grofe unterschiedliche Geschwindigkeiten (kleine Partikel sind schneller als
grol3e). Dieser Effekt kann zur GréRenselektion verwendet werden. Bei der Einzelteilchen-
Lasermassenspektrometrie werden die Partikel Gber ein Lichtschrankensystem im Vakuum
erfasst und ihre Geschwindigkeit (~ Partikeldurchmesser) und Ankunftszeit in der lonenquelle
errechnet. In der lonenquelle kénnen die Partikel dann jeweils gezielt mit einem intensiven
Laserpuls beschossen werden. Dieser Laserpuls sorgt in einem Schritt fiir die Verdampfung
und lonisation der chemischen Partikelbestandteile (LDI — laser desorption/ionisation), deren
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Nachweis meist in einem Flugzeitmassenspektrometer (TOFMS) erfolgt, da hierbei alle von

einem individuellen Partikel stammenden lonen quasi simultan erfasst werden kénnen.

Der grol3e Vorteil der Einzelteilchen-Lasermassenspektrometrie ist die Erfassbarkeit von che-
mischen Daten und der Gréfeninformationen von Einzelpartikeln mit hoher Wiederholrate, die
die Aufstellung einer Partikelstatistik erlauben (wichtig z.B. zur Untersuchung der inter-
nen/externen Mischung chemischer Komponenten). Neben vielen anorganischen und minera-
lischen Komponenten kann auch elementarer Kohlenstoff erfasst werden. Nachteilig sind die
eingeschrankte Funktion des Verfahrens unterhalb 300 nm PartikelgroRRe, die durch Matrix-
effekte vergleichsweise schwierige Quantifizierung und Probleme bei der Erfassung organi-
scher Komponenten. Bei dem Thermodesorptions-Nachionisationsverfahren wird der Partikel-
strahl nach einer Groflienselektion durch rotierende Blenden auf einer heilen Oberflaiche im
Zentrum der lonenquelle impaktiert. Fliichtige Bestandteile verdampfen, werden mit konventi-
oneller ElektronenstoRionisation (El) ionisiert und mit Quadrupolmassenspektrometern und
neuerdings auch TOFMS nachgewiesen. Vorteil dieses Verfahrens ist die bessere Erfassbar-
keit von Nanopartikeln (bis 80 nm), die effiziente Nachweismdglichkeit fir anorganische
Hauptkomponenten wie Sulfat, Nitrat und Ammonium sowie vor allem die vergleichsweise gute
Quantifizierbarkeit aufgrund geringerer Matrixeffekte. Nachteilig ist, dass i.A. keine Einzelteil-
cheninformation mdoglich ist, mineralische Stoffe und elementarer Kohlenstoff nicht erfasst
werden kénnen und organische Verbindungen — obwohl als Summenwert nachweisbar — durch
El so stark fragmentiert werden, dass kaum eine verldsslich Zuordnung méglich ist. Methodi-
sche Entwicklungen in beiden Verfahrensgruppen zielen zurzeit vor allem darauf, einen ver-
besserten Nachweis organischer Verbindungen zu realisieren. Dabei kénnte der weichen
Photoionisierung thermisch verdampfter oder Laser-desorbierter organischer Verbindungen

aus den Partikeln eine Schlisselrolle zukommen (Bente et al., 2006 und 2008).
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5. Physikalische Methoden zur Charakterisierung von Partikeln

M. Kasper, U. Pfeffer, Ch. Asbach, S. Weinbruch, P. Bruckmann

5.1 Einfiihrung

Neben den sammelnden, auf Filtration beruhenden Partikelmessverfahren existiert eine Viel-
zahl von physikalischen Methoden, die eine hohe zeitliche Auflésung bis hinunter zu einer
Sekunde aufweisen und das gasdynamische Verhalten der Partikel — etwa ihre Ablagerungs-
wahrscheinlichkeit im menschlichen Atemtrakt — zu erfassen vermdégen (Hinds, 1999; Fuchs,
1989). Diese in-situ-Verfahren basieren auf der Wechselwirkung der Partikel mit dem umge-
benden Gas (Diffusion, Bewegung unter dem Einfluss einer externen Kraft, Impaktion, Kon-
densation) oder mit Licht (Lichtstreuung, -absorption, -extinktion). Eine vollstdndige Messung
umfasst neben der physikalischen Charakterisierung der Partikel je nach Anwendung und
Zielsetzung typischerweise die Schritte Probenahme, Verdiinnung und GréRenklassierung. Da
viele Eigenschaften der Partikel stark mit ihrer GréRRe variieren, ist die sinnvolle Anwendung
der meisten Messverfahren auf einen bestimmten Gré3enbereich beschrankt; hdufig werden
daher verschiedene Verfahren miteinander kombiniert.

| | |
Kondesationskernzéahler |

| Diffusionsbatterie |

| BewegIichkeitsanalysator|

| | | APS |
| I I

Opt. Partikelzahler

| | |
Impaktoren

|

|

|

|
0.001 0.01 0.1 1 10 100
Durchmesser [um]

Abb. 5.1: Typische Groflenbereiche verschiedener Messverfahren

Die analytische Tiefe der im Kapitel "Chemische Charakterisierung von Feinstauben" (Kapi-
tel 3) beschriebenen, filterbasierten Methoden erreichen in-situ-Messungen nicht; andererseits
kénnen Artefakte der sammelnden Verfahren vermieden werden: beispielsweise das Konden-
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sieren gasférmiger Substanzen auf dem Sammelfilter, teilweises Abdampfen der bereits ge-
sammelten Probe, chemische Reaktionen der gesammelten Substanzen untereinander.

Das vorliegende Kapitel stellt im ersten Abschnitt eine Auswahl physikalischer Messprinzipien
vor (Mayer, 2008). Danach werden Verfahren zur Grdélenklassierung von Partikeln erklart.
Abschlielend wird auf Grundsatze der Probenahme und der Verdiinnung eingegangen, die bei
hohen Temperaturen wichtig sind, etwa bei der Partikelmessung im Abgas.

5.2 Partikelcharakterisierung
Optische Messverfahren

Optische Verfahren nutzen die Wechselwirkung der Partikel mit eingestrahltem Licht. Das von
den Partikeln gestreute oder abgeschwéachte Licht wird mittels Photodioden gemessen und in
der Regel in Partikelmasse oder Partikelanzahl umgerechnet. Auch die Bestimmung der Parti-
kelgréfle ist unter gewissen Umstanden mdglich.

Bei der Streulichtmessung trifft ein Laserstrahl senkrecht auf den Probeluftstrom; das an den
Partikeln gestreute Laserlicht wird mit einer Photodiode gemessen. Die Streulichtmessung
ermdglicht die Zahlung einzelner Partikel, sofern sie grosser als etwa 200 nm sind (Optischer
Partikelzdhler). Die Streulichtintensitat von Partikelwolken wird im Nephelometer bzw. im
Photometer haufig zur Bestimmung der Partikelmasse herangezogen, wobei die notwendige
Kalibrierung wegen der Materialabhangigkeit des Brechungsindex nicht allgemeingiiltig ist
(Eatough et al., 2004). Im Alltag ist die Streulichtmessung aus der Anwendung in kostengiin-
stigen Rauchmeldern bekannt.

Das Opazimeter misst die durch eine Partikelwolke verursachte Tribung eines Laserstrahles,
also die Summe aus Streuung und Absorption. Das Opazimeter kommt bevorzugt bei Abgas-
messungen zur Anwendung, da einerseits im Bereich der Rayleigh-Streuung (Partikeldurch-
messer deutlich kleiner als die Wellenlange des Lichtes) die Absorption in etwa der Partikel-
masse proportional ist, andererseits fiir Ru} die Absorption den Triibungsprozess dominiert.
Die Opazitdtsmessung ist daher bei entsprechender Partikelkonzentration ein hinreichend
gutes Mal} fur die Partikelmasse. Es hat z.B. in Deutschland als Messverfahren bei der perio-
dischen Abgaskontrolle von PKW Eingang in die Gesetzgebung gefunden.

Mdglichkeiten zur direkten Messung der Absorption bietet die Photoakustik, bei der die Druck-
welle gemessen wird, die durch die Erwarmung der Partikel infolge eines Laserpulses im
Aerosol entsteht (Kramer et al., 2001). Eine weitere Mdglichkeit ist die Glihemission (Laser
Induced Incandescence, Lll), bei der die thermische Strahlung gemessen wird, die von durch
Absorption stark erhitzten Partikeln ausgeht (Bryce et al., 2000; Schraml et al., 2000).
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Im Aethalometer wird die von Partikeln auf einem Filterpapier erzeugte Schwéarzung ermittelt.
Beim Betameter wird die Absorption von Beta-Strahlung durch ein Partikel-Sammelfilter ge-
messen und auf die gesammelte Partikelmasse umgerechnet (Wirweitzky, 1993). Wird das
Betameter in einem Gerat mit der Streulichtmessung kombiniert, kann das Signal der Staub-
messung zu einer automatischen, internen Kalibrierung des Streulichtsignals genutzt werden
(TUV Rheinland Immissionsschutz und Energiesysteme GmbH, 2006).

Sollen Partikel unterhalb 200 nm optisch gezahlt werden, missen sie durch Aufkondensation
flichtiger Substanzen vor der Streulichtmessung kinstlich vergréRert werden. Dieses Mess-
prinzip ist im Kondensationskernzéhler (Condensation Particle Counter, CPC) umgesetzt und
erlaubt die Zahlung von Einzelpartikeln bis hinunter zu Durchmessern von wenigen Nanome-
tern. Gleichzeitig ist das Verfahren praktisch unabhangig von der chemischen Zusammenset-
zung der Partikel, da durch das Aufkondensieren der Arbeitsflissigkeit die urpriinglichen opti-
schen Eigenschaften der Partikel verlorengehen. Ein wesentlicher Nachteil der optischen
Verfahren wird damit umgangen.

Elektrische Messverfahren

Bei elektrischen Messverfahren werden die Partikel zunachst durch Diffusionsanlagerung von
lonen elektrisch "markiert" und nach Abtrennung der Uberschiissigen lonen auf einem isolie-
rend gelagerten Filterelement abgeschieden. Die mit den Partikeln transportierte elektrische
Ladung erzeugt zwischen Messfilter und Gehduse einen elektrischen Strom, der die priméare
Messgré3e bildet.

Die einfachste Umsetzung des Prinzips bildet der aus Auflader und Messfilter bestehende
Diffusionsauflader (Diffusion Charger, DC) (Kasper et al., 2001). Die mit dem DC bestimmte
Gesamtladung skaliert in etwa mit dem Durchmesser der Partikel und wird auch als "aktive
Oberflache" bezeichnet. In einer besonderen Bauform (Nanoparticle Surface Area Monitor,
NSAM) werden die geladenen Partikel mittels elektrischer Felder so manipuliert, dass der
gemessene Strom proportional der entweder im alveolaren oder im tracheobronchialen Be-
reich der menschlichen Lunge deponierbaren Partikeloberflache ist (Fissan et al., 2007; Shin
et al., 2007).

Die aktive Oberflache kann auch durch Anlagerung radioaktiver Atome anstatt lonen ermittelt
werden (Epiphaniometer) (Pandis et al., 1991). An die Stelle des elektrischen Messfilters tritt
dann ein Geigerzéhler, der die Intensitat des radioaktiven Zerfalls misst.

Ersetzt man im Diffusionsauflader den Messfilter durch einen Diffusionskdrper geeigneter
Auslegung, der nur einen (grélenabhangigen) Teil der Partikel auffangt, so kann die Durch-
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messerabhangigkeit der Aufladung weitgehend kompensiert werden. Man erhalt damit einen
elektrischen Partikelzéhler. Fugt man hinter dem Diffusionskérper den Messfilter wieder an, so
lasst sich aus dem Verhaltnis der Messstréme von Diffusions- und Filterstufe der mittlere
Durchmesser der Partikelprobe errechnen (DiSC - Diffusion Size Classifier) (Fierz et al., 2008).
Der Diffusionskérper des DiSC kann alternativ durch einen Kondensator ersetzt werden, an
den eine langsame Rechteck-Wechselspannung (~ 1 Hz) angelegt wird, die abwechselnd alle
oder nur die groReren Partikel passieren ldsst. Das im Messfilter ermittelte Wechselsignal
erlaubt ebenfalls eine Bestimmung der Partikelanzahl (Aerasense, NanoCheck).

Eine Materialabhangigkeit der elektrischen Messung kann erreicht werden, indem die Aufla-
dung nicht mittels lonenanlagerung, sondern durch Bestrahlung mit ultraviolettem Licht erfolgt.
Die Absorption der Lichtquanten stimuliert die Emission von Photoelektronen und fiihrt zu
einer positiven Nettoladung der bestrahlten Partikel. Dieses besonders fir Partikel aus
Verbrennungsprozessen empfindliche Prinzip ist im PAS (Photoelektrischer Aerosolsensor)
umgesetzt (Burtscher et al., 1994).

Mechanische Partikelmessung

Lagern sich Partikel auf der Oberflache eines schwingfahigen Elementes ab, &ndert sich des-
sen Eigenfrequenz. Im TEOM (Tapered Element Oscillating Microbalance) (Ayers, 2004) und
beim QCM (Quartz Crystal Microbalance) wird die Anderung der Schwingfrequenz ermittelt,
wahrend sich kontinuierlich Partikel auf dem Schwingelement ablagern. Mit diesen Verfahren
kann die Masse der Partikel mit hoher zeitlicher Auflésung bestimmt werden.

5.3 GroRenklassierung

Die Wechselwirkungen von Partikeln mit dem Tragergas und mit Licht werden stark von ihrer
Grofle bestimmt. Die unterschiedlichen Formen der Wechselwirkung lassen allerdings keine
einheitliche GréRenmessung zu, sondern filhren zu verschiedenen Definitionen jeweils spezifi-

scher Aquivalenzdurchmesser (Hinds, 1999). Die in der Praxis géngigsten Definitionen sind
- der durch Diffusion bestimmte Beweglichkeitsdurchmesser
- der durch Impaktion oder Sedimentation bestimmte aerodynamische Durchmesser
- der durch das Streuverhalten bestimmte optische Durchmesser.

Zu den einzelnen Grolendefinitionen existieren jeweils mehrere Trennverfahren.
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Diffusion: der Beweglichkeitsdurchmesser

Der Beweglichkeitsdurchmesser ist definiert als Durchmesser einer Kugel mit gleichem Diffu-
sionsverhalten. Fir Partikel unterhalb etwa 300 nm ist dies die bevorzugte GréRendefinition,
da ihr Bewegungsverhalten von Diffusion dominiert wird, die alle Abscheidevorgénge an Ober-
flachen oder auf Filtermaterialien bestimmt.

Eine direkte Messung der Beweglichkeitsdurchmesser aus einer Partikelwolke kann mit einer
Diffusionsbatterie vorgenommen werden. Die Partikelprobe wird dabei durch einen pordsen
Kdrper geleitet, an dessen Oberflachen sich ein Teil der Partikel durch Diffusion abscheidet.
Die Abscheidung eines Partikels wird dabei umso wahrscheinlicher, je kleiner sein Durchmes-
ser und je héher damit seine Diffusivitat ist. Die Abscheidewahrscheinlichkeit hdngt zudem von
der Maschenweite oder Porengrofie des Diffusionskorpers, seiner Lange sowie der Durch-
stromgeschwindigkeit des Gases ab. In Kenntnis dieser Parameter kann vom Vergleich der
Partikelanzahl vor und nach dem Diffusionskérper auf die mittlere Gré3e der gemessenen
Partikel geschlossen werden.

In der Praxis werden mehrere solcher Diffusionskdrper zu einer kaskadierten Diffusionsbatterie
kombiniert, wobei jeweils zwischen zwei Diffusionskérpern eine Entnahmestelle zur Messung
der Partikelanzahldichte vorgesehen ist. Wegen der inversen Abhangigkeit von Partikeldurch-
messer und Diffusionskoeffizient werden in einer mehrstufigen Diffusionsbatterie kleine Parti-
kel in den vorderen Stufen, grof3e in den hinteren Stufen abgetrennt.

Die neuere Bauform der Diffusionsbatterie sieht eine vorangehende elektrische Aufladung der
Partikel vor; die Diffusionsabscheider sind jeweils elektrisch isolierend gelagert (Fierz et al.,
2002). Dies ermdglicht eine direkte elektrische Messung der auf dem Diffusionskdrper abge-
schiedenen Partikel und reduziert damit den Fehler, der sich bei der klassischen Diffusionsbat-
terie aus der doppelten Messung der Partikelanzahlkonzentrationen vor und nach Diffusions-

kérper ergeben kann.

Eine indirekte, aber sehr viel scharfere Bestimmung des Beweglichkeitsdurchmessers ist mit
dem Differentiellen Mobilitdts-Analysator (DMA) mdglich. In der Partikelprobe wird zundchst
durch bipolare Diffusionsaufladung eine definierte Ladungsverteilung hergestellt. AnschlieRend
werden die Partikel einem elektrischen Feld ausgesetzt, und ihre Driftgeschwindigkeit durch
das Gas wird bestimmt. In der am weitesten verbreiteten Betriebsart (SMPS - Scanning Mobili-
ty Particle Sizing) werden die Partikel einer bestimmten Driftgeschwindigkeit gesammelt und
einer Zahlung mit Kondensationskernzahler (CPC) oder Elektrometer zugefiihrt. Durch Variati-
on der elektrischen Feldstérke kann ein PartikelgroRenspektrum von wenigen nm bis zu meh-
reren 100 nm innerhalb weniger Minuten durchfahren werden. Die Genauigkeit der Messung
steigt dabei, je langsamer ein Scan erfolgt (Wang und Flagan, 1990).
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Schnellere Messvorgénge kénnen erreicht werden, indem die Partikel verschiedener Mobili-
tatsklassen parallel gemessen werden. Der Partikelnachweis erfolgt dabei nicht mittels CPC,
sondern durch eine Elektrometer-Messung. Die dynamische differentielle Mobilitdtsanalyse ist
im EEPS (Engine Exhaust Particle Sizer) und im DMS (Dynamic Mobility Spectrometer) umge-
setzt (Collings, 2001; Wang und Flagan, 1990).

Impaktion: der aerodynamische Durchmesser

Partikel groRer als etwa 200 nm werden auf Oberflichen bevorzugt durch Impaktion abge-
schieden, d.h. sie vermégen aufgrund ihrer Massentragheit einer plétzlichen Richtungsénde-
rung des Tragergases nicht mehr zu folgen und prallen auf die in ihrer Bahn liegende Oberfla-
che, wahrend das Gas daran vorbeistromt. Zur Beschreibung dieses Verhaltens dient der
aerodynamische Durchmesser, definiert als Durchmesser einer Kugel mit dem gleichen Trag-
heitsverhalten wie das betrachtete Partikel. Eine Berechnung des aerodynamischen Durch-
messers aus der Beweglichkeit ist grundsatzlich mdglich, setzt aber die Kenntnis der Massen-
dichte des Partikels voraus.

Die Messung des aerodynamischen Durchmessers erfolgt mittels Abscheidung in einem Im-
paktor. In dieser Anordung wird die Partikelprobe durch eine hinter einer Diise befindliche
Prallplatte zu einer scharfen Richtungsadnderung gezwungen. Der Durchmesser, bei dem die
Halfte der Partikel auf der Prallplatte abgeschieden werden, wird als Abscheidedurchmesser
einer solchen Impaktorstufe bezeichnet. Durch Kaskadierung von Impaktorstufen kénnen
PartikelgréRenverteilungen mit guter Genauigkeit aufgeldst werden.

Eine verbreitete Bauform des Kaskadenimpaktors ist das ELPI (Electrical Low Pressure Im-
pactor), in dem die Partikel zunachst elektrisch aufgeladen werden. Die mit Elektrometerver-
starkern verbundenen Prallplatten erlauben eine Erfassung der abgeschiedenen Partikelmen-
ge in Echtzeit. Durch Betrieb im Unterdruck wird zudem der Messbereich hinunter zu Durch-
messern von 30 — 60 nm ausgedehnt (Keskinen et al., 1992).

Alternativen zum Impaktor sind das APS (Aerosol Particle Sizer), in dem die Massentragheit
der Partikel in einem linear beschleunigten Gasstrom bestimmt wird, ferner Zyklone und Zentri-
fugen, in welchen die Partikel einer Zentrifugalbeschleunigung ausgesetzt sind. Fir prézise
Durchmesserbestimmungen sind die beiden letztgenannten Verfahren allerdings weitgehend

ungeeignet.

Das Prinzip der aerodynamischen Korngréentrennung kommt verbreitet in der Immissions-
messung zur Anwendung. Bei den MessgréRen PM10 und PM2.5 wird die Fraktion oberhalb
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10 um bzw. 2.5 um durch Impaktion aus der Probe entfernt. Die verbleibenden Partikel werden

auf einem Gravimetriefilter gesammelt und der Messung zugefiihrt.

Streulichtmessung: der optische Durchmesser

Optische Partikelzéhler bestimmen Uber die Zahlung hinaus aus der Streulichtintensitét von
Einzelpartikeln deren optischen Durchmesser, der aber neben der geometrischen Partikel-
gréRe auch noch von seinem Brechungsindex abhangt. Der optische Aquivalentdurchmesser
ist daher stets materialabhangig. Die mit der sechsten Potenz des Partikeldurchmessers ska-
lierende und damit bei kleinen Partikeln steil abfallende Streulichtintensitat setzt der Messme-

thode eine untere praktische Grenze bei etwa 200 nm.

Kombinierte Systeme

Die Kombination verschiedener grél3enklassierender Systeme eréffnet die Mdglichkeit, gré-
Renabhédngige Partikelphdnomene wie fraktale Dimension oder Hygroskopizitdt zu untersu-
chen. Eine héaufig verwendete Anordnung ist der Tandem-DMA, bei dem der erste DMA aus
vorhandenem — oft atmospharischem — Aerosol eine schmale Grolienklasse selektiert, welche
anschlie®end in eine Reaktionskammer geleitet wird, in der sie beispielsweise hoher Luft-
feuchte oder bestimmten Temperaturen ausgesetzt ist. In einem zweiten DMA kann dann die
Auswirkung der Reaktion auf das GréRenspektrum untersucht werden, etwa Wachstum infolge
Anlagerung von Wasser.

Die Kombination von DMA und (Kaskaden-) Impaktor erlaubt einen Vergleich des Beweglich-
keits- mit dem aerodynamischen Durchmesser. Bei Agglomeraten kann so die gré3enabhan-

gige Massendichte bzw. die fraktale Dimension bestimmt werden (Maricq und Xu, 2004).

5.4 Probenahme, Verdiinnung und Aufbereitung
Verdiinnung

Bei quellennaher Messung empfiehlt sich in der Regel aus verschiedenen Griinden eine Ver-
dunnung der Probe, d.h. eine Vermischung mit einer definierten Menge von partikelfreiem
Gas:

- Anpassung an den Messbereich des jeweiligen Messgerates. Viele direktanzeigende
Gerate liefern nur bei niedrigen Konzentrationen zuverlassige Ergebnisse; hohe Kon-

zentrationen flihren zu Verzerrungen oder sogar zu Beschadigungen der Geréate.
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- Abkuhlung der Probe zum Schutz des Messgerétes vor thermischer Beschadigung.

- Verhinderung der Kondensation gasférmiger Komponenten durch Minderung ihrer
Konzentration. Zu Tropfchen kondensierte Dampfe werden von den meisten Messgera-
ten als "Partikel" erfasst. Da die Kondensation aber erst bei der Probenahme durch Ab-
kiihlung erfolgt, handelt es sich in der Regel um ein unerwiinschtes Artefakt.

- Verlangsamung der Agglomeration. Kollidieren zwei Partikel miteinander, bleiben sie
aneinander haften und bilden ein einziges, gréf3eres Partikel. Im Kollektiv fuhrt dieser
Prozess zu einer Zunahme des mittleren Partikeldurchmessers bei abnehmender Kon-
zentration. Eine bei fortgeschrittener Agglomeration erfasste Grékenverteilung der Par-
tikel ist damit nicht mehr reprasentativ fiir den Originalzustand.

Anwendungsbespiele sind die CVS-Anlage, der Ejektorverdiinner sowie der Rotationsverdiin-
ner, die nachfolgend beschrieben werden.

Bei der Messung von Fahrzeugemissionen gelangen CVS-Anlagen zum Einsatz (Constant
Volume Sampling). Dem Abgas wird dabei Reinluft in solcher Menge beigefligt, dass der Vo-
lumenstrom des verdiinnten Gemisches konstant bleibt. Die Verdlinnung ist also variabel und
umso geringer, je héher die Fahrzeuggeschwindigkeit und damit der Abgasvolumenstrom
werden. Diese "gegenlaufige" Verdinnungssteuerung erlaubt eine einfache Berechnung der
Emission pro gefahrenen Kilometer (bzw. bei Nutzfahrzeugmotoren pro geleistete Kilowatt-
stunde), wie sie gesetzlich geregelt ist.

Der Ejektorverdinner ist eine Bauform des Venturi-Verdiinners, bei dem der Probengasstrom
durch einen vom Verdinnungsgasstrom erzeugten Unterdruck angesaugt und mit ihm ver-
mischt wird. Dieses Prinzip arbeitet mit einem festen, kaum einstellbaren Verdinnungsverhélt-

nis von typischerweise 1:10.

Beim Rotationsverdiinner weden dem Rohgas definierte, kleine Probevolumina entnommen,
kurzzeitig rdumlich abgeschlossen und dann einem Verdiinnungsgasstrom beigefiigt. Die
Probevolumina sind typischerweise als Kavitaten in einem rotierenden Element ausgebildet,
das auf seiner einen Seite mit dem Rohgas, auf der anderen Seite mit dem Verdiinnungsgas
in Verbindung steht. Mit Rotationsverfahren kénnen Verdiinnungen in einem weiten Bereich
(z.B. 1:15 - 1:300) mit hoher Zuverlassigkeit erzeugt werden. Aufgrund der auftretenden Be-

schleunigungen eignen sie sich aber nur fur kleine Partikel (< 1 um) (Kasper et al., 2001).

Umgang mit fliichtigen Substanzen

Fliichtige Substanzen zeichnen sich durch schnelle, messtechnisch schwer kontrollierbare
Ubergénge zwischen Partikel- und Gasphase durch Kondensation und Verdampfung aus.
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Abgase von Verbrennungsprozessen etwa enthalten zahlreiche flichtige Substanzen, die im
heillen Abgas als Dampfe vorliegen und erst bei Abkihlung wahrend der Probenahme aus-
kondensieren. Eine zuverldssige quantitative Erfassung fllichtiger Partikel ist nur bei hochpra-
ziser Steuerung der Messbedingungen - insbesondere Temperatur und Feuchte - gewahrleis-
tet. Der damit verbundene messtechnische Aufwand ist so hoch, dass aus wirtschaftlichen und
praktischen Griinden in der Regel angestrebt wird, Kondensationsartefakte zu verhindern.

Dies kann mit verschiedenen Techniken erreicht werden (Kasper, 2004). Wird die Probe direkt
dem heilen Abgas entnommen, so kann durch Verdinnung in einer beheizten Kammer mit
heilem Verdinnungsgas die Kondensation von Anfang an verhindert werden. Eine anschlie-
Rende Abkihlung der Probe wird nicht zu Kondensation fiihren, sofern die Verdiinnung den
Dampfdruck der fliichtigen Substanzen ausreichend gesenkt hat.

Liegen zum Zeitpunkt der Verdiinnung hingegen bereits Kondensattropfchen vor, so kénnen
diese durch eine der Verdiinnung nachgeschaltete Verdampfungsstrecke wieder in die Gas-
phase gebracht werden. Optional kann der Verdampfungsstrecke eine Kammer mit absorbie-
rendem Wandmaterial (etwa Aktivkohle) folgen, in der die Dampfe der fliichtigen Substanzen
ganz aus der Probe entfernt werden (Thermo-Desorber). Ein aus Verdinner und Verdampfer
bestehendes Probenahmesystem findet in der Abgasmessung zur Fahrzeugnorm Euro 5b
(PKW, ab 2011) bzw. Euro VI (SNF, ab 2013) Anwendung, bei der erstmals ein Anzahlgrenz-
wert fir (nicht-flichtige) Partikel zu erfillen sein wird (REGULATION (EC) No 715/2007).
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6. Modellierung und Prognose von Feinstaubbelastungen

A. Ebel, P. Builtjes, V. Diegmann, H. Elbern, M. Memmesheimer,
E. Reimer, R. Stern, B. Vogel, R. Wolke

6.1 Einfiilhrung

Ein wichtiges Werkzeug fur die Erforschung des atmosphérischen Aerosols und die Bewertung
seiner Wirkung sind numerische Modelle. |hre Entwicklung ist in den letzten Jahren durch
standig wachsende Anwendung und die Erweiterung unserer Kenntnisse Uber das physika-
lisch-chemische Verhalten von Partikeln in der Luft kraftig vorangetrieben worden. Der erhdhte
Anwendungsbedarf ergibt sich aus den Richtlinien der Europdischen Kommission zur Reinhal-
tung der Luft. Der Kenntnisstand verbessert sich einerseits stdndig durch die an vielen Stellen
durchgefiihrten Labor- und Feldexperimente, andererseits durch langjdhrige Messungen des
atmosphéarischen Aerosols, die Auskunft Gber Partikelmasse, Grofienverteilung und stoffliche
Zusammensetzung geben. Von gleicher Bedeutung wie die Analyse der Luftbelastung durch
Aerosole ist deren Vorhersage mit numerischen Methoden (Zanetti, 1990), bei denen die so
genannten Eulerschen Modelle einen hervorragenden Platz einnehmen. Eulersche Modelle
berechnen die Aerosolkonzentration und andere Eigenschaften der Atmosphare fir feste
Punkte im Modellgebiet. Im Gegensatz dazu berechnen Lagrangesche Modelle die Eigen-
schaften von Luftpaketen, die sich auf dem vom Windfeld vorgegebenen Bahnen bewegen.
Auf gréReren Skalen werden fast ausschlieBlich Eulersche Modelle benutzt. Sie werden in
diesem Kapitel vorrangig betrachtet. Lagrangeschen Modellen begegnet man eher bei der

Simulation von Aerosolverteilungen an bestimmten Punkten auf kleineren, urbanen Skalen.

Da in der Atmosphére gasférmige Beimengungen und luftgetragene Partikel in enger physika-
lischer und chemischer Wechselwirkung stehen, miissen beide Komponenten der Luftbelas-
tung gemeinsam betrachtet werden (Seinfeld, 2006). Dazu eignen sich die numerischen Mo-
delle in besonderem Male. Am Anfang der Modellentwicklung standen meteorologisch-
chemische Modelle, die nur die Gasphase der Luftbeimengungen bericksichtigen. Sie werden
als Chemie-Transport-Modelle (CTM) bezeichnet. Durch Anfiigen so genannter Aerosolmodule
wurden viele existierende CTMs in die Lage versetzt, auch die Partikelkomponente immer
besser zu simulieren. Mit dieser Erweiterung bezeichnet man sie als Aerosol-Chemie-
Transport-Modelle oder kurz ACTMs.

Die Grundlage der numerischen Simulation aller stofflichen Komponenten der Luft bildet das
Prinzip der Massenerhaltung. Dieses lasst sich als mathematische Beziehung zwischen der
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zeitlichen Anderung der Konzentration eines Stoffes an einem Ort, seinen Transport durch
Luftbewegungen, seine chemische Umwandlung (falls chemisch reaktiv), seine Emission (falls
naturliche oder anthropogene Quellen existieren) und seinen Verlust durch trockene und nas-
se Deposition an der Erdoberflache formulieren. Aufgabe und Ziel der Modelle ist es, diese
Beziehungen durch physikalisch-chemische Gleichungen so zu beschreiben, dass die Berech-
nungen von Spurenstoffkonzentrationen die beobachtete Luftqualitdit mdglichst naturgetreu
wiedergeben. Solche Berechnungen bzw. Simulationen bieten die Mdglichkeit, Verteilungen
von Spurenstoffen, insbesondere von Schadstoffen, rdumlich und zeitlich viel dichter darzu-
stellen, als Routinemessnetze, Feldexperimente und Satellitenbeobachtungen es kénnen. Mit
den Modellen ist man in der Lage zu bestimmen, welche Quellen zu den berechneten Kon-
zentrationen beigetragen haben. Mit Simulationsrechnungen lassen sich die Ursachen fir
Luftbelastungen analysieren und die unterschiedlichen Beitrdge von nahen und fernen Quellen
bestimmen. Und die Modelle bieten die Mdéglichkeit, in die Zukunft zu schauen: kurzfristig als
chemische Wettervorhersage, langfristig bei der Abschatzung der Wirkung von Malinahmen
der Luftreinhaltung. Sie werden benétigt fir die Erforschung des Einflusses des atmosphari-
schen Aerosols auf das Klima wegen ihrer grundlegenden Bedeutung fur die Wolkenbildung
und Strahlungsbilanz der Atmosphéare. Die Mdglichkeit, mit ACTMs Expositionsabschatzungen

durchzufiihren, wird in epidemiologischen Studien mehr und mehr genutzt.

Das Spektrum der Anwendung der Modelle auf das Verhalten des atmosphéarischen Aerosols
ist weit. Dies wird im Folgenden kurz beschrieben, wobei auf den Stand der Modellierung und
die (noch) zu bewaéltigenden Probleme bei der Verbesserung ihrer Zuverlassigkeit und An-
wendbarkeit eingegangen wird. Insbesondere wird die Bedeutung des Transports und damit
der Einfluss von Wetter und Klima hervorgehoben. Ein zentraler Gesichtspunkt ist die richtige
Behandlung der Aerosoldynamik und -chemie. Wegen wichtiger neuer Forschungsbefunde,
z.B. fur die organischen Aerosole, muss vor allem die Chemie in Modellen bestandig an diese
Befunde angepasst werden. Bedingt durch die Komplexitédt der wirkenden Prozesse und den
hohen Bedarf an Rechenleistung sind Modelle entwickelt worden, die die Luftqualitat auf ver-
schieden Skalen, d.h. in unterschiedlich groRen Gebieten und mit unterschiedlicher raumlicher
Auflésung, mit unterschiedlich angepasster Feinheit behandeln. Die Skalen reichen von global
Uber regional bis lokal, z.B. StralRenschluchten, aber auch bis zu mikrophysikalischen Prozes-
sen, und erfordern vor allem fiir das atmosphé&rische Aerosol eine besondere Behandlung der
rdaumlichen und zeitlichen Auflésung in numerischen Modellen. Die Beschreibung der Wech-
selwirkung von Prozessen, die auf verschiedenen zeitlichen und rdumlichen Skalen ablaufen,
ist bisher nicht vollstdndig geldst. Sie ist Gegenstand intensiver Forschung.
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6.2 Simulation des Transports von atmosphdrischem Aerosol

Unmittelbar von Quellen emittierte und aus Vorldufersubstanzen gebildete Partikel in der At-
mosphére (primare und sekunddre Aerosole) verbreiten sich ausschliefdlich durch Luftbewe-
gungen. Ohne Wind und Turbulenz gibt es keinen Transport von atmosphéarischem Aerosol.
Im Gegensatz dazu sind die meisten, aber nicht alle, Quellen der emittierten Stoffe unabhén-
gig von den meteorologischen Verhéltnissen. Das wichtigste Beispiel fir den Einfluss der
meteorologischen Bedingungen auf Emissionen ist aufgewirbelter Bodenstaub oder Sand.
Oberhalb eines bestimmten Wertes der Windgeschwindigkeit werden Sandpartikel vom Wind
aufgewirbelt und durch die Luft transportiert. Aerosole, die bereits am Ausbreitungsvorgang
teilgenommen haben und am Erdboden deponiert wurden (z.B. Reifen- oder Bremsabrieb),
kénnen durch natirliche Luftstrdbmungen, aber auch durch menschliche Aktivitdten wieder in
die Atmosphare eingebracht werden. Neben dem Wind bestimmen die Eigenschaften der
Erdoberflache die Effektivitdt dieses Prozesses. Je nach GroRe der aufgewirbelten Partikel
und je nach Wind- und Niederschlagsverhéltnissen spielt Winderosion lokal bzw. regional eine
mehr oder weniger bedeutende Rolle fir das atmosphérische Aerosol. Im Bereich von ver-
kehrsreichen StralRen wird die Wiederaufwirbelung mittlerweile als bedeutende Partikelquelle
eingeschatzt. Zur Beschreibung dieses Vorgangs stehen nur stark vereinfachte Verfahren zur
Verfiigung. Die Verbesserung dieser Verfahren und der Vergleich mit Feldmessungen gehért
zum zukinftigen Forschungsbedarf.

Die meteorologischen Bedingungen haben auch Einfluss auf das Aufstiegsverhalten von
Rauchfahnen aus Schornsteinen: Die effektive H6he einer Rauchfahne, d.h. die H6he Uber
Grund, in der die Fahne horizontal mit dem Wind abtransportiert wird, wird mitbestimmt von

der vertikalen Temperaturverteilung und der Windgeschwindigkeit.

Der Transport durch Wind erfolgt sowohl in horizontaler als auch in vertikaler Richtung. Eine
vertikale Luftbewegung ergibt sich aus der Massenerhaltung divergierender oder konvergie-
render horizontaler Luftstrdbmungen. Der mittleren Luftbewegung, d.h. dem Wind, sind kurzzei-
tige Fluktuationen Uberlagert, die als Turbulenz bezeichnet werden. Sie transportieren Luft-
beimengungen in horizontaler und vertikaler Richtung und spielen eine grof3e Rolle vor allem
fur den so genannten vertikalen Austausch des Aerosols. Dabei ist die Turbulenz stark abh&n-
gig von der Stabilitdt, d.h. von der vertikalen Temperaturschichtung, der Atmosphére. Eine
stabile Atmosphére (kalte unter warmer Luft; ein Zustand, der als Inversion bezeichnet wird)
entwickelt nur geringe Turbulenz. Eine instabile Atmosphare (warme unter kalter Luft) erzeugt
dagegen kraftige Turbulenz und bei starkerer Abnahme der Temperatur mit der Héhe - vor
allem bei starker Sonneneinstrahlung und Erwarmung des Bodens - Konvektion.
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Vertikale mittlere Luftbewegung und vertikaler turbulenter Austausch bestimmen zusammen
den vertikalen Transport. Die genaue Bestimmung des vertikalen Transports ist notwendig, um
die vertikale Verteilung von Aerosolen und damit auch ihre bodennahe Konzentration zu be-
rechnen (Reimer et al., 2005). Abb. 6.1 zeigt die Akkumulation von Aerosol infolge verminder-
ten Austauschs in einer Bodeninversion, begiinstigt durch die Orografie des Rheintals. Ist der
vertikale Austausch besonders unter dem Einfluss von Konvektion stark, wird im bodennahen
Bereich der Atmosphare, d.h. in der atmospharischen Grenzschicht, oft das Konzept der Mi-
schungsschicht benutzt. Die innerhalb der Grenzschicht emittierten Schadstoffe sind dann
homogen durchmischt, wodurch sich eine mit der Héhe konstante Konzentration einstellt.
Andererseits tragen Quellen, die oberhalb der Grenzschicht emittieren, d.h. hohe Schornstei-
ne, vor allem zum Ferntransport bei und liefern keinen Beitrag zur Schadstoffkonzentration am
Boden in unmittelbarer Nahe.
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Abb. 6.1: Beispiel einer modellierten Vertikalverteilung der PM2.5-Konzentration (in pg/m?) unter dem
Einfluss einer Inversion (kalte Luft unter warmer) am frihen Morgen im Rheintal (roter bis hellgriiner
Bereich) (Rechnung mit dem EURAD-Modell)

Neben dem Transport durch Wind und dem Austausch durch Turbulenz spielen die nasse und
trockene Deposition eine grosse Rolle fiir die Entwicklung der Aerosolkonzentration. Nasse

Deposition ist der wichtigste Prozess fiir die Entfernung von Aerosolen aus der Atmosphére.
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Sie wird verursacht durch das Auswaschen von Aerosolpartikeln durch Regentropfen unter-
halb von Regenwolken (englisch: below cloud scavenging). Weiterhin wirken Partikel von
bestimmter GréRRe auch als Kondensationskerne in Wolken und erméglichen damit die Bildung
von Wolken und Regentropfen. Die nasse Deposition hat einen grossen Einfluss auf die Ver-
weilzeit von Aerosolen in der Atmosphare. Fir Aerosole mit einem Durchmesser von 2.5-10
pm betragt die Verweilzeit mehrere Tage. Im Gegensatz zur nassen Deposition wird die tro-
ckene Deposition von Aerosolen durch den so genannten atmospharischen Widerstand, d.h.
den Widerstand gegen den Transport von Schadstoffen zum Boden, und den Oberflachenwi-
derstand bestimmt. Der atmosphéarische Widerstand hangt ab von den bodennahen meteoro-
logischen Bedingungen, der Oberflachenwiderstand wird bestimmt durch Bodenbeschaffenheit
und Bewuchs. So ist z.B. die trockene Deposition in einem Waldgebiet gréfier als auf einer
Wiese und sie ist starker am Tage bei gut durchmischter Luft als in der Nacht bei stagnieren-
der Luft.

Spurenstoff-Transport-Modelle, d.h. sowohl CTMs als auch ACTMs, benétigen eine grof3e Zahl
von meteorologischen Eingangsdaten zur Beschreibung der atmosphérischen Bedingungen.
Die wichtigsten GréRen sind die Windgeschwindigkeit und Windrichtung, die Temperatur,
Feuchte und Niederschlag, Parameter zur Beschreibung der vertikalen Stabilitdtsverhaltnisse
sowie Angaben zur Bewélkung (Wolkenbedeckung, besser noch die Wolkenhéhe und -basis
sowie der Flissigwassergehalt) und die Strahlung. Es gibt zwei Methoden, die meteorologi-
schen Eingangsdaten zu bestimmen. Die erste und &lteste Methode ist die diagnostische
Methode, die die bendtigte Verteilung der meteorologischen Gréflen so weit wie mdglich auf
der Basis von Beobachtungen ableitet. Die prognostische Methode dagegen benutzt die be-
rechneten Daten eines numerischen Wettervorhersagemodells (NWP, englisch: Numerical
Weather Prediction model). Das NWP wird ca. alle 24 Stunden nach einer Vorhersage wieder

an die Beobachtungen angepasst.

Der grofie Vorteil der diagnostischen Methode ist die Nahe zur Beobachtung (speziell von
Wolken und Regen). Ihr Nachteil ist die notwendige Inter- und Extrapolation in Gebieten ohne
Beobachtungsstationen (z.B. Gber dem Meer) und sie ist nicht fur die Vorhersage geeignet.

Beide Methoden erlauben es, die Rolle der Hintergrundbelastung, bedingt durch den Fern-
transport, und der lokalen Belastung, bedingt durch ortsnahe Quellen, zu untersuchen. Dies
wird in Abb. 6.2 am Beispiel von Nordrhein-Westfalen demonstriert. Die Berechnung der Hin-
tergrundbelastung erfolgt mit einer Modellanwendung, die ein groRes Gebiet (Europa) abdeckt,
dieses aber raumlich nur grob auflést. Ein kleineres Gebiet (Mitteleuropa) wird dann in das
groRe Modellgebiet mit einer héheren rdumlichen Auflésung eingebettet ("Nesting"-Verfahren,
siehe Abschnitt 6.4 und Abb. 6.4). In dem kleineren, aber hoch aufgel6sten Gebiet (Nordrhein-
Westfalen) wird dann die lokale Belastung simuliert. Solche genesteten Anwendungen wie in
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Abb. 6.2 zeigen, dass der groRradumige Aerosolhintergrund in Industriegebieten und in Stadten
ungefahr die Halfte der Gesamtbelastung stellt. Man erkennt in den unteren Bildern, dass
selbst im Zentrum stark emittierender Regionen (Ruhrgebiet, Rheinschiene) das "hausge-
machte Aerosol" vielfach nicht einmal 50 % des aus der Ferne herantransportierten Aerosols
ausmacht. Betrachtet man die Verhéltnisse in stark befahrenen Stralenschluchten, zeigen
genestete Ausbreitungsrechnungen, wie sie z.B. fur Berlin durchgefuhrt wurden, dass der
Ferntransport in die Stadt, der stadtische Hintergrund und die lokale Emission in hoch belaste-
ten Straflen zu je etwa 1/3 zur Feinstaubbelastung (PM10) beitragen.

6.3 Aerosoldynamik und -chemie

Wahrend Spurengase in der Atmosphére im Wesentlichen durch ihre Massenkonzentrationen
charakterisiert werden, sind zur Beschreibung des atmosphérischen Aerosols mehrere Para-
meter notwendig. AulBer der chemischen Zusammensetzung spielen die Gré3enverteilung, die
Morphologie sowie der Phasen- und der Mischungszustand eine entscheidende Rolle fir das
physikalische und chemische Verhalten. Im Prinzip kdnnen zwei unterschiedliche Kategorien
von Aerosolpartikeln unterschieden werden. Als Primarpartikel werden Partikel bezeichnet, die
direkt emittiert werden. Dazu gehéren Mineralstaub, Seesalz, biogene Partikel (z.B. Pollen)
und Partikel, die durch Verbrennungsprozesse entstehen. Werden die Partikel aus gasférmi-
gen Vorlaufersubstanzen gebildet, spricht man von Sekundarpartikeln. Durch standig ablau-
fende aerosoldynamische Prozesse (Koagulation, Kondensation von Spurengasen an existie-
renden Partikeln) erfolgen eine Alterung der frisch emittierten Partikel und die Durchmischung
unterschiedlicher Partikelpopulationen. Die verschiedenen Bildungsprozesse bewirken, dass
sich die Partikeldurchmesser Uber mehrere GroRenordnungen erstrecken. Die gesamte Aero-
solpopulation setzt sich letztlich aus mehreren sich tberlagernden Einzelpopulationen zusam-
men, die sich durch unterschiedliche Quellen auszeichnen und durch unterschiedliche Senken
aus der Atmosphare entfernt werden. Diese Quellen und Senken bestimmen den Lebenslauf
des Aerosols.

Gleichungen der Aerosoldynamik

Die Grundgleichungen, die die zeitliche Anderung der GréRenverteilung des Aerosols be-
schreiben, werden als Aerosoldynamikgleichungen bezeichnet. Die zeitliche Anderung der
Aerosolkonzentration wird durch Massenerhaltungsgleichungen beschrieben, deren Grundlage
die Aerosoldynamikgleichungen bilden. Man unterscheidet zwischen diskreter und kontinuierli-
cher Formulierung.
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Abb. 6.2: Ein Modellversuch mit abgeschalteten anthropogenen Emissionen in einer gréeren Region
(Nordrhein-Westfalen). Obere Zeile: Simulation der Aerosolverteilung (PM10 in pg/m®) am Boden um
Mitternacht (links) und um 18 Uhr (rechts) am 29. Sept. 1997 mit allen Emissionen in Europa. Mittlere
Zeile: Dieselbe Simulation, aber ohne Emissionen in Nordrhein-Westfalen. Untere Zeile: Differenz der
Simulationsergebnisse (Fall mit allen Emissionen minus Fall mit abgeschalteten Emissionen). Quelle:
LANUV/RIU - EURAD Modell.
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In der diskreten Form werden die Bilanzgleichungen fur jede Partikelgréf3e und ihre unter-
schiedlichen Zusammensetzungen formuliert. Auf Grund der Vielzahl der in der Atmosphére
auftretenden unterschiedlichen Partikel ist diese Art der Beschreibung in der Praxis nicht an-
wendbar. Bei der kontinuierlichen Formulierung wird die Anzahldichte einer Aerosolpopulation
uber eine Verteilungsdichtefunktion n(v,) definiert, wobei

n(v,) dv, = Anzahl der Partikel pro m® Luft mit einem Partikelvolumen zwischen v, und v,+dv,.

Die kontinuierliche Form der Aerosoldynamikgleichung beschreibt die zeitliche Anderung

dieser Funktion:

on(v,)
ot

= —-V-un(v,) — V-¢(v,)n(v,) + V-D(v,)Vn(v,)
Advektion duBere Krifte Diffusion

+ % ]ﬂ(vp —v,,v,)nv,=v,)n,) df)p - o]ﬂ(vp,ﬁp)n(vp)n(ﬁp) dﬁp

Koagulation
+ [gn(v )} +  ng(v,)
o ", -
— Quellen

Partikelwachstum

Hierbei ist u die Stromungsgeschwindigkeit der Luft, E(vp)die Driftgeschwindigkeit auf Grund
von auBeren Kraften (z.B. bei der Sedimentation), D(v,) der Diffusionskoeffizient und

B(v, \7p) der Koagulationskoeffizient. Der Quellterm 7 (v,) steht fir die Emissionen.

Analytische Lésungen existieren nur fir spezielle ausgewéhlte Falle, weshalb die Gleichungen

meist numerisch gelést werden muissen.

Partikelspektren fiir die Modellierung

Zur Erreichung von Rechenzeiten, die der Leistungsfahigkeit modernster Computer entspre-
chen, missen die sehr variablen Verteilungen von Partikeln in einem Luftvolumen durch ver-
einfachende und numerisch effizient behandelbare Funktionen beschrieben werden. Das
geschieht mit Spektren, die die Anzahl von Partikeln in Abhangigkeit von ihrer GréRRe, d.h.
dem Durchmesser der kugelférmig gedachten Teilchen, darstellen. Fir die Beschreibung sind
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mehrere Methoden entwickelt worden, die in Abb. 6.3 skizziert sind. Bei sektionalen Methoden
(Skizze 4) wird die kontinuierliche GréRenverteilung durch eine endliche Anzahl von Gréflien-
klassen approximiert. Die Genauigkeit hangt dabei entscheidend von der Anzahl der Klassen
ab. Eine vollstdndige Beschreibung in feinster molekularer Auflésung ist nicht méglich. Neben
der Partikelanzahl wird die Partikelpopulation durch die Massen der einzelnen Komponenten
und damit der Gesamtmasse in den verschiedenen GréRenklassen charakterisiert. Aus der
Anzahl und Masse lasst sich eine so genannte Anzahldichte approximieren.

Bei der modalen Technik (Skizze 2) wird davon ausgegangen, dass sich die Aerosolverteilung
durch eine Uberlagerung von Einzelpopulationen ergibt, die jeweils dieselbe chemische Zu-
sammensetzung haben und durch eine analytische Verteilungsfunktion angenahert werden
kénnen. Diese Annahme ist dadurch motiviert, dass Aerosolverteilungen haufig aus Uberlage-
rungen verschiedener Emissionsquellen resultieren. Eine gute Beschreibung kann dann erwar-
tet werden, wenn die fir die Einzelverteilungen gewahlten Funktionen diese gut approximie-

ren.

Die meisten Verteilungsfunktionen bendtigen zur Charakterisierung nur wenige Parameter.
Dies bedeutet, dass eine relativ geringe Anzahl von Differentialgleichungen erforderlich ist, um
die Gesamtverteilung zu beschreiben. Der Vorteil der modalen Technik kommt insbesondere
dann zum Tragen, wenn eine geringe Anzahl der Einzelverteilungen ausreicht, um die gesam-
te Aerosolverteilung zu beschreiben. Die Wahl der Einzelverteilungen héngt von den Einzelpo-
pulationen ab, die durch ihre Gréfke und/oder chemische Zusammensetzung als solche zu
erkennen sind. Es werden Partikel des “ultrafine mode", “nucleation mode®, “accumulation
mode* und “coarse mode" unterschieden. Die wichtigsten Populationen werden oft auch durch
eine charakteristische Gré3e reprasentiert (Skizze 1, monodispers) oder man ordnet einer
groBeren Zahl diskreter Werte bestimmte Anzahlwerte zu (Skizze 5). Ein kontinuierliches
Spektrum erhélt man mit Spline-Funktionen (Skizze 3). Schliellich lassen sich auch Spektren
durch Kombination aller genannten Methoden bilden (Skizze 6). Die Tatsache, dass sich die
Durchmesser der Partikel Gber mehrere GréRenordnungen erstrecken, gestaltet die numeri-
sche Behandlung der Aerosoldynamik duferst schwierig und rechenzeitaufwandig. Aus die-
sem Grunde ist es notwendig, die Modelle auf dem Gebiet der numerischen Algorithmen wei-

terzuentwickeln.
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Abb. 6.3: Unterschiedliche Ansatze fur die Diskretisierung des Partikelspektrums. Die horizontale Achse
stellt die Partikelgréf3e dar (meist logarithmisch). Die vertikale Achse gibt die Partikelanzahl im jeweili-
gen GréRenintervall (Methode 1, 4, 5) oder pro differentielle Anderung bei kontinuierlichen Funktionen
(Methode 2, 3) an.

Neubildung von Partikeln, d.h. von sekunddrem Aerosol, erfolgt im “ultrafine mode" zunachst
als Molekilcluster durch Agglomerationen von Gasmolekiilen mit sehr niedrigem Sattigungs-
dampfdruck. Man spricht in diesem Zusammenhang auch von “gas-to-particle-conversion®
(Bildung von Partikeln aus Gasmolekiilen). Sofern sie sich nicht wegen zu geringer GréfRe
wieder auflésen, kdnnen die Cluster mit anderen Partikeln kollidieren und somit in den Nuklea-
tionsmode wachsen. Die physikalische Beschreibung der homogenen Nukleation ist noch
immer ein Gegenstand der aktuellen Forschung. Es ist daher notwendig, die in den Ausbrei-
tungsmodellen vorhandene Beschreibung dieses Prozesses laufend dem aktuellen Kenntnis-

stand anzupassen.

Dynamische und chemische Prozesse der Partikelbildung und -dnderung

Die durch homogene Nukleation entstandenen ultrafeinen Partikel bewegen sich im Raum und
treten mit anderen Partikeln oder mit den Spurengasen in ihrer Umgebung in Wechselwirkung.
Kommt es dabei zur Vereinigung von Partikeln, spricht man von Koagulation. Bei der Wech-
selwirkung mit Gasen (z.B. H,O, NH;, HNO3, SO,, HCI, VOC) kommt es zur Kondensation
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(auch als heterogene Nukleation bezeichnet). Partikel, die aufgrund ihrer hygroskopischen
Oberflache den Ubergang von Wasserdampf auf die Partikeloberflaiche erméglichen, werden
als Wolkenkondensationskerne (cloud condensation nucleus: CCN) bezeichnet. Dariiber hin-
aus verandert sich durch Kondensation auch die chemische Zusammensetzung der Partikel.
Aulerdem kommt es zu einer Veranderung der Oxidationskapazitat der Atmosphare. Im Falle
der Koagulation entsteht aus mehreren Partikeln ein gréReres, wodurch die ultrafeinen Partikel
in den Bereich des Nukleations- und des Akkumulations-Modes wachsen kénnen. Im Allge-
meinen wachsen diese Partikel aber nicht bis in den Grobstaubbereich. Bei Grobstaubpartikeln
handelt es sich in erster Linie um primére Aerosolpartikel natirlichen und anthropogenen
Ursprungs. Es muss allerdings angemerkt werden, dass priméare Aerosolpartikel (z.B. Seesalz)
auch schon im Sub-Mikrometer-Bereich gefunden wurden.

Die Mechanismen und Pfade zur Bildung anorganischer Sekundarpartikel sind relativ gut
bekannt, so dass die Implementierung von Gas-Aerosol-Gleichgewichtsmodellen in globalen
und regionalen Modellen bereits erfolgt ist. Die verschiedenen Modelle produzieren dabei in
den meisten Fallen vergleichbare Ergebnisse. Signifikante Unterschiede werden im Allgemei-

nen nur fur Bedingungen mit sehr niedriger relativer Feuchte beobachtet.

Bezlglich der Bildung organischer Sekundarpartikel sind viele Aspekte trotz intensiver For-
schung noch ungeklart. Schwierig ist die Beschreibung der Mechanismen wegen der Vielzahl
organischer Spurenstoffe in der Atmosphére sowie auf Grund der Komplexitat des thermody-
namischen Systems aus organischen Substanzen und Wasser. Die in der Atmosphé&re vor-
handenen fluchtigen Kohlenwasserstoffe kénnen durch verschiedene Substanzen oxidiert
werden. Am Tage sind OH-Radikale wesentlich an der Oxidation beteiligt, wéhrend in der
Nacht Ozon (oxidiert Alkene) und NOs-Radikale diese Aufgabe tUbernehmen. Erste thermody-
namische Modelle mit z.T. experimentell bestimmten Faktoren, die die Verteilung von organi-
schen Substanzen zwischen Gas- und Aerosolphase beschreiben, sind verfligbar (Schell et
al., 2001; Andersson-Skold und Simpson, 2001; Bessagnet et al., 2005; Hallquist et al., 2009).
Diese Modelle miUssen weiterentwickelt und standig den neuen Erkenntnissen aus Laborstu-
dien angepasst werden.
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Abb. 6.4: Beispiel einer genesteten Simulation mit dem REM-CALGRID-Modell. PM10-Jahresmittelwert
2005 in pg/m3 fur drei Gebiete [Europa (Gitterweite: 30 km), Deutschland (Gitterweite: 8 km), Berlin
(Gitterweite 1 km)].

6.4 Modelle fiir unterschiedliche Raumskalen

In den letzten Jahren wurde weltweit eine gréRere Zahl von Modellen zur Simulation der Aero-
solbildung entwickelt. Alle relevanten globalen und regionalen ACTMs sind so genannte drei-
dimensionale Eulersche Modelle, bei denen das Untersuchungsgebiet mit einem dreidimensi-
onalen Gitter Uberzogen ist. Sie unterscheiden sich in ihrer Auslegung bezuglich der zu simu-
lierenden Prozesse charakteristisch im Hinblick auf das Gberdeckte Gebiet und die Ziele ihrer
Anwendung. Globale Modelle werden bendtigt, um den interkontinentalen und trans-
ozeanischen Transport des Aerosols zu simulieren. Uberregionale (kontinentweite) und regio-
nale ACTMs mit grofRerer rdumlicher Auflésung werden u.a. fir die Bewertung des Ferntrans-
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ports von Spurenstoffen zwischen Léandern und Regionen eingesetzt. Mit lokalen Modellen
wird die Wirkung von Aerosolquellen in ihrer ndheren Umgebung (Stadt, Kreis usw.) mit weiter
verfeinerter Aufldsung und verbesserter Prozessbeschreibung untersucht. Noch héhere Auflé-
sung bieten Stralenschluchtmodelle (Yamartino and Wiegand, 1996; Stern and Yamartino,
2000). Ein wesentlicher Faktor fir die Gestaltung der Modelle ist die benétigte Rechenzeit, die
der verfigbaren Computerkapazitdt anzupassen ist. Mit wachsender Leistung von Grolrech-
nern und Rechenclustern wéchst auch die Perfektion der Modelle.

Globale, regionale und lokale Modelle

Neben der Darstellung der weltweiten Verteilung des Aerosols ist eine andere wesentliche
Aufgabe der globalen Modelle die Abschatzung der Klimawirkung von atmospharischen Parti-
keln. Sie kommt durch Beeinflussung der Strahlungsbilanz der Atmosphére zustande und stellt
derzeit den gréRten Unsicherheitsfaktor bei der Bewertung des anthropogenen Einflusses auf
den gegenwartig beobachteten Temperaturtrend der Atmosphére dar. Im letzten Bericht des
IPCC (Intergovernmental Panel on Climate Change) wird in Ergdnzung zur globalen Klimafor-
schung eine verstarkte Untersuchung des regionalen Klimas und seiner Anderung durch
anthropogene Einflisse gefordert. Hierzu kénnen regionale ACTMs einen wichtigen Beitrag
leisten, da sie in der Lage sind, Entstehung und Wirkung von anthropogenen und natirlichen
troposphérischen Aerosolen in Modellexperimenten spezifischer als globale Modelle zu erfas-

sen und zu bewerten.

Die globalen und hemisphérischen Modelle liefern Rand- und Anfangsbedingungen fiir die
Uberregionale und regionale Simulation. Damit werden die Einflisse von Aerosolquellen, die
aufRerhalb der Grenzen eines Regionalmodells liegen und das Hintergrundaerosol prégen,
erfasst. Im Fall von Zentraleuropa kann nur so der Anteil von Mineralstaub oder Seesalz im

Aerosol zuverlassig simuliert werden.

Die Uberregionale Skala (Europa) bis herunter zur lokalen Skala (Ballungsgebiet) kann mit
demselben mesoskaligen Modelltyp behandelt werden. Der derzeitige Ansatz zur skaleniber-
greifenden Modellierung der Immission ist das Koppeln von Modellldufen mit verschiedener
horizontaler Auflésung, wobei die Ergebnisse fiir die ibergeordnete Skala jeweils als Randbe-
dingungen flr die untergeordnete Skala benutzt werden (Englisch: one-way-nesting). Abb. 6.4
zeigt das Ergebnis einer genesteten Simulation. Dargestellt ist der mit dem REM-CALGRID-
Modell (Stern, 2004; Beekmann et al., 2007; Stern et al., 2007) berechnete PM10-
Jahresmittelwert 2005 in ug/m?® fiir drei in sich geschachtelte Gebiete. Das weitraumige Mo-
dellgebiet deckt einen groRen Teil Europas mit einer Gittermaschenweite von ca. 30 km ab
(Bild oben links). In dieses Gebiet eingebettet ist Deutschland mit einer Maschenweite von ca.
8 km (Bild oben rechts). Es folgt eine Simulation fir den Ballungsraum Berlin mit einer Ma-
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schenweite von ca. 1 km (Bild unten). In der groRrdumigen Ausbreitungsrechnung sind deut-
lich die europdischen Ballungszentren zu erkennen. Hohe Konzentrationen Uber der Nordsee
sind auf den Beitrag der Seesalzkomponenten zu PM10 zurlickzufhren. Es fallt die immer
besser werdende Auflésung von Strukturen der PM10-Verteilung mit Verfeinerung des Re-
chengitters auf. Das Ruhrgebiet wird in der groRrdumigen Rechnung kaum aufgeldst. In der
Deutschland-Rechnung ergibt sich bereits eine klare Strukturierung entsprechend der Emissi-
onsverteilung. Die Konzentrationsverteilung innerhalb Berlins wird erst in der hochaufgeldsten
Simulation mit 1 km Maschenweite deutlich sichtbar. Im Vergleich zur Deutschlandrechnung
sind die Konzentrationen in der Innenstadt erhéht, am Stadtrand dagegen erniedrigt. Die in-
nerstadtische Parkanlage Tiergarten (Bildmitte, dunkelgriin) zeichnet sich in der berechneten

Verteilung in Form einer Konzentrationserniedrigung ab.

Normalerweise werden in den mesoskaligen ACTMs mindestens folgende Partikelarten in dem
GréRenbereich kleiner 10 ym quantitativ unterschieden: (1) Primér emittierte anthropogene
und natirliche Partikel (organisch und anorganisch) und (2) Uber chemisch/physikalische
Prozesse aus anthropogenen und naturlichen Vorlauferstoffen sekundar gebildete organische
und anorganische Partikel. Die primaren Emissionen der Partikel und der Vorlduferstoffe wie
NO,, SO,, NHj, und Kohlenwasserstoffe werden den Modellen aus entsprechenden Emissi-
onserhebungen zur Verfiigung gestellt. Die relevanten Prozesse, die zur Bildung und Entfer-
nung der sekundédren Aerosole filhren, missen im Modell beschrieben sein. Die Qualitat der
Aerosolmodellierung wird hauptséchlich durch die Qualitat der Emissionen sowie die Vollstan-
digkeit und Genauigkeit der Beschreibung der ablaufenden physikalisch/chemischen Prozesse
bestimmt. Eine weitere wichtige Einflussgrof3e stellt die meteorologische Datenbasis dar, die
zum Antrieb des Modells verwendet wird.

Eine Auswahl von dreidimensionalen Aerosol-Chemie-Transportmodellen, die in Europa fiur die
regionale Skala entwickelt wurden und sowohl fiir wissenschaftliche Fragestellungen als auch
fir Luftreinhalteplanung und chemische Wetterprognose eingesetzt werden, findet man in
Tabelle 6.1. Die Unterschiede zwischen den einzelnen Modellen ergeben sich zum einen aus
der Art des meteorologischen Antriebs, zum anderen aus dem Umfang und der Komplexitat,
mit der die chemisch-physikalischen Prozesse der Aerosolbildung im Modell behandelt wer-
den. Ferner unterscheiden sie sich in der vertikalen Auflésung im Bereich der Grenzschicht
und der freien Troposphére sowie in der vertikalen Erstreckung und der Anzahl der Schichten

in der Vertikalen.
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Tabelle 6.1: Mesoskalige Modelle der Luftqualitéat mit Aerosolmodulen fir Europa

Modellname Herkunft Internet-Adresse

CHIMERE' Frankreich http://www.Imd.polytechnique.fr/chimere
COSMO-ART? Deutschland http://www.imk.fzk.de/tro/ACP
COSMO-MUSCAT®  Deutschland http://projects.tropos.de/cosmo_muscat
EURAD* Deutschland http://www.eurad.uni-koeln.de
LOTOS-EUROS® Niederlande http://www.lotos-euros.nl
REM-CALGRID® Deutschland http://www.trumf.de

THOR Dénemark http:/thor.dmu.dk

Literatur: 'Bessagnet et al., 2004, 2005; *Riemer et al., 2003, *Vogel et al., 2009; *Wolke et al., 2004a,b;
“Ackermann et al., 1998, *Memmesheimer et al., 2004; 5Schaap et al; 2004; ®Stern et al., 2007,

®Beekmann et al., 2007. Weitere Informationen tiber eine Vielzahl komplexer und spezieller Modelle bei
www.cost728.org/home.htm und pandora.mengq. auth.qr/mds/strquery.php? wholedb

Eine Evaluierung der Modelle durch Vergleiche mit Beobachtungen ist unabdingbar (McKeen
et al.,, 2007). Neben Laborstudien, die die notwendigen kinetischen Daten fir die Modelle
liefern, ist die Modellierung daher auch auf die Ergebnisse von Beobachtungen angewiesen,
die im Rahmen der Uberwachung der Luftqualitdt und durch spezielle Messkampagnen ge-
wonnen werden. Eine weitere Mdglichkeit der Modellprifung bietet der Vergleich der Ergeb-
nisse, die von verschiedenen Modellen unter gleichen Bedingungen durchgefiihrt wurden
(Hass et al., 2003; Cuvelier et al., 2007; Vautard et al., 2007; Stern et al., 2008). Sie bestatigen
einerseits die Anwendbarkeit der Modelle fir die Luftqualitatsanalyse und -bewertung in dem
von der EU vorgegebenen Genauigkeitsbereich. Andererseits zeigen sie aber auch, dass in
vielen Bereichen noch Verbesserungs- und Forschungsbedarf besteht. Das betrifft sowohl die
numerischen Verfahren zur Behandlung der Aerosoldynamik als auch die Beschreibung wich-
tiger Prozesse, wie die Partikelneubildung, die Entstehung sekundéren organischen Aerosols
oder die Wechselwirkung mit Wolken- und Regentropfen.

Die Assimilation luftchemischer Daten in ACTMs, das heil3t die unmittelbare Verkniipfung von
Modell und Beobachtung, verspricht erhebliche Verbesserungen der Qualitdt der Simulationen.
Fortgeschrittene Methoden sind die vierdimensionale variationelle Datenassimilation (kurz 4-
Dvar) und die Kalman-Filterung, deren Implementation in Luftqualitditsmodelle an verschiede-
nen Stellen intensiv vorangetrieben wird.

Modellierung der Feinstaubbelastung in Umweltzonen und Ballungsraumen

Es ist offensichtlich, dass lokale Berechnungen, wie die in Abb. 6.4 fiir Berlin dargestellte
Aerosolverteilung, sich hervorragend zur Analyse von Problembereichen, also auch fir die
Untersuchung der Wirkung von Umweltzonen, eignen. Umweltbelastungen, insbesondere
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auch durch Feinstaub, in Ballungsrdumen und Mega-Cities bilden ein zentrales Thema interna-
tionaler Forschung und Umweltpolitik. In Abb. 6.5 ist das Ergebnis einer hochaufgelésten
Simulation eines besonders drastischen Falls aus dem Jahr 1997 im Ballungsgebiet
Rhein/Ruhr dargestellt. In der Abbildung ist neben der Feinstaubverteilung (PM10, rechtes
Bild) auch eine Momentaufnahme der Verteilung von NO, (= NO + NO,) aufgenommen (linkes
Bild), um zu zeigen, welche raumlichen Strukturen bei feinerer Auflésung sichtbar gemacht
werden kénnen. Viel befahrene Autobahnen und Bundesstralien bilden sich deutlich in der
Verteilung von NO, ab. Die Stickoxide wirken zwar bei der Aerosolbildung mit, doch die Struk-
tur ihrer Quellen ist in der Aerosolverteilung vor allem wegen der Wirkung des Transports
durch die herrschenden Luftstrémungen nur noch angenahert zu erkennen.

Solche Rechnungen lassen sich mit detaillierter Simulation des Kraftverkehrs und der daraus
herrihrenden Partikel- und Schadgasemissionen verkniipfen. Damit bietet sich eine hervorra-
gende Mdoglichkeit, die Einrichtung von Umweltzonen in groReren Stadten oder Ballungsrau-
men vorausschauend zu bewerten. Neuere Untersuchungen zeigen, dass sich mit Langzeit-
rechnungen der Aerosolbelastung in Ballungsgebieten durch epidemiologische Untersuchun-
gen auch nachteilige Wirkungen von Feinstauben auf die menschliche Gesundheit nachweisen
lassen.
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Abb. 6.5: Simulation einer Feinstaub-Episode mit dem EURAD-Modell mit horizontaler Auflésung von
1 km . Rechts: Stundenmittelwerte der Aerosolkonzentration (PM10) am 30. Sept. 1997, 07:00 MEZ.
Links: Stundenmittelwerte der Stickoxidkonzentration (NO, plus NO) am 30. Sept. 1997, 19:00 MEZ.
Quelle: LANUV/RIU
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Modelle fiir die urbane Skala

Die Anwendung von Modellen im urbanen Bereich (Ballungszone bis Strallenschlucht) wird in
Deutschland sehr hdufig von Ingenieurbiiros durchgefiihrt. Neben der Aufgabenstellung der
Luftreinhalteplanung stehen dabei Fragen in Genehmigungsverfahren und in der Planung von
Neubau- bzw. Umbauvorhaben im Vordergrund. Grundlage dieser Untersuchungen bilden die
gesetzlichen Auflagen des BImSchG (Bundes-Immissionsschutzgesetz) und der UVS (Um-
weltvertréglichkeitsstudie). Da damit eine thematische Nahe zur TA Luft (Technische Anleitung
zur Reinhaltung der Luft) fir das Genehmigungsverfahren von Industrieanlagen gegeben ist,
werden die Vorgaben der Modellierungstechniken aus der TA-Luft in abgewandelter Form

angewendet.

Im Allgemeinen kommen dabei kommerziell verfiigbare Produkte zur Anwendung, die jeweils
fur die raumlichen und zeitlichen Aspekte der Fragestellung ausgelegt sind. Schwerpunkte der
Betrachtungen bilden dabei gewerbliche oder industrielle Verursacher und der Stra3enverkehr.
Tabelle 6.2 enthélt eine Auswahl von Modellen fur solche Aufgaben (Diegmann et al, 2009).
Die Fragestellungen lassen sich drei Modellbereichen zuordnen:
- Beitrage der urbanen Vorbelastung aus stadtischen Quellen wie Industrie, Gewerbe,
Hausbrand und Verkehr
- Belastungsanalyse im stadtischen Hauptstralennetz, so genanntes Screening (z.B. fir
eine Hotspot-Analyse oder von Wirkungen von Umweltzonen, etc. (Diegmann et al.
(2008))
- Belastungsanalyse in der Mikroskala [z.B. fur komplexe Bebauungssituationen oder die

Bewertung von Messorten, siehe z.B. Diegmann und Ehrlich (2004)]

Tabelle 6.2: Modelle fiir die urbane und Mikro-Skala sowie Screeningmodelle fir Deutschland

Modellname Internet-Adresse

LASAT http://janicke.de/de/lasat.html

IMMIS"™! http://www.immis.de

PROKAS-V http://www.lohmeyer.de/Software/default.htm

PROKAS-B http://www.lohmeyer.de/Software/default.htm

IMMIS"™ http://www.immis.de

MISKAM http://www.lohmeyer.de/Software/winmiskam.htm

ABC http://www.ima-umwelt.de/ausbreitungsrechnung/
modellpalette/abc.html

CPB http://www.immis.de
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In der urbanen Skala werden bei der Ausbreitung von Feinstduben nur primare Emissionen
bertcksichtigt. Es wird davon ausgegangen, dass in der betrachteten rdumlichen und zeitli-
chen Skala die sekundare Bildung von Partikeln nur eine untergeordnete Rolle spielt. Diese
Annahme ist mit einiger Sicherheit fur die Mikro-Skala giiltig. Je gréRer das zu untersuchende
Gebiet, umso eher muss aber der Effekt der sekundaren Bildungsprozesse berilicksichtigt
werden (Beekmann et al., 2007). Mit steigender Computerleistung kommen daher in Ballungs-
rdumen auch schon ACTMs zum Einsatz, die in genesteter Anwendung eine abgestimmte
Prozessbehandlung von der groRrdumigen bis zur urbanen Skala erméglichen (Stern et al.,
2007).

Als Ausbreitungsmodelle werden neben Lagrange- oder Euler-Modellen auch Gauss-Modelle,
ein analytisches Verfahren zur Berechnung der Ausbreitung von definierten Quellen, verwen-
det. Im Screening werden im Allgemeinen vereinfachte Ansdtze zu den meteorologischen
Ausbreitungsbedingungen verwendet. Dabei wird meistens angenommen, dass die meteoro-
logischen Bedingungen im Untersuchungsgebiet rdumlich homogen sind. In der Modellierung
in der Mikro-Skala werden explizit die Ausbreitungsbedingungen berucksichtigt, die sich z.B.
durch die Randbebauung von Strallen ergeben. Dabei werden entweder vereinfachte oder
komplexe diagnostische und alternativ prognostische Windfeldmodelle eingesetzt. Die Hinder-
nisse werden dabei im Allgemeinen als so genannte Klétzchenmodelle, also ohne Berlcksich-
tigung einer ausgepragten Dachform, betrachtet. Ansatze zur hoher aufgelésten Geometrie
von Hindernissen oder auch zur Beriicksichtigung von Bewuchs im Strallenraum liegen zwar
vor, entsprechen aber noch nicht der angestrebten Genauigkeit.

Fur den urbanen Bereich gilt ebenso wie fur die Modellierung auf gréReren Skalen, dass die
Evaluierung bzw. Validierung der Modelle wichtig ist. Wahrend fir den Bereich der urbanen
Vorbelastung und des Screenings die verwendeten Methoden gut validiert sind, gibt es im
Bereich der Mikro-Skala noch einigen Forschungs- und Entwicklungsbedarf. So ist bei niedri-
gen Windgeschwindigkeiten, die im Allgemeinen zu hohen Spitzenwerten der Konzentration
fihren, die durch den Kfz-Verkehr induzierte Turbulenz von entscheidender Bedeutung (Stern
and Yamartino, 2000). Eine Berucksichtigung dieses Effekts ist noch nicht zufriedenstellend
geldst. Ein moglicher Lésungsweg ist die Kopplung eines diagnostischen Windfeldmodells mit
einem Lagrange-Modell, bei dem die Kfz-induzierte Turbulenz als eine Quelleigenschaft defi-
niert wird. Hier besteht noch Entwicklungs- und Validierungsbedarf. AulRerdem werden in einer
Vielzahl von Anwendungsfallen in der Mikro-Skala keine zeitabhangigen Berechnungen durch-
gefltihrt, sondern nur Berechnungen basierend auf meteorologischen Statistiken. Es ist festzu-
stellen, dass in Deutschland die Entwicklung in der mikro-skaligen Ausbreitungsmodellierung
in den letzten Jahren deutlich zuriickgegangen ist und der Stand der Technik eher auf dem
vom Ende des letzten Jahrtausends geblieben ist. Der Einsatz von Finite-Elemente-Methoden,
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Methoden, Large-Eddy-Simulationen oder auch dynamisch adaptiven Rechengittern ist Ge-

genstand aktueller Forschung.

6.5 Herkunft von Feinstaub

Der Ferntransport luftgetragener Stoffe kann dazu fuhren, dass die lokale Konzentration an
einem bestimmten Ort durch Luftmassen aus unterschiedlichen, weit entfernten Regionen
stark beeinflusst werden kann. Mit Modellen ist es einerseits méglich, den Einfluss einzelner
Stoffe oder Stoffgruppen aus bestimmten Regionen — beispielsweise den Beitrag von Ammo-
niak aus landwirtschaftlich gepragten Raumen zur Bildung von sekundaren Partikeln — zu
analysieren. Andererseits kann auch die Ursache der Partikelbelastung auf einzelne Emitten-
tengruppen wie die Industrie oder den Verkehr aus bestimmten Regionen zurilickgefihrt wer-
den. Damit sind die ACTMs ein wichtiges Werkzeug fir die Planung von Luftreinhaltemal3-
nahmen fur bestimmte Regionen, mit denen die lokalen und die durch Ferntransporte beding-
ten Hintergrundkonzentrationen getrennt erfasst werden kénnen. In Abb. 6.2 ist ein solcher
Fall dargestellt.

Reduktions- und Zukunftsszenarien

Zur Beurteilung der Luftqualitdt eines Ortes werden nach EU-Richtlinie die Tage gezahlt, an
denen die Konzentrationen bestimmte Werte Uberschreiten. Fur PM10 ist z.B. in Abb. 6.6a
die berechnete Anzahl der Tage mit einer Uberschreitung eines Tagesmittelwerts von 50 ug/m?
in Mitteleuropa fir das Jahr 2006 dargestellt. Der Grenzwert, der seit 2005 durch die Uber-
schreitungshaufigkeit fir diesen Tagesmittelwert eingehalten werden sollte, liegt bei 35 Tagen.
Er wird bei der gewahlten Maschenweite fur diese Simulation im Bereich der Niederlande,
Belgiens, Nordrhein-Westfalens sowie in Paris, Prag, Mailand und Venedig Uberschritten. Um
herauszufinden, auf welche Quellen die Uberschreitung des Grenzwertes zuriickzufiihren sind,
wurde ein numerisches Experiment durchgefiihrt. Dabei wurden die anthropogenen Emissio-
nen in Deutschland auf Null gesetzt. Es zeigte sich, dass dann der Grenzwert nicht nur inner-
halb Deutschlands (NRW) nicht mehr Uberschritten wird, sondern dass auch in den Niederlan-
den und Belgien sowie in Prag keine Uberschreitungen mehr auftreten (Abb. 6.6b). In
Deutschland emittierte Stoffe kénnen also durch atmosphérische Ferntransporte nicht nur
wahrend einzelner Episoden auch auflerhalb Deutschlands wesentlich zur Hintergrundbelas-
tung beitragen und damit die Grenzwerte beeinflussen. In Abb. 6.6¢ sind die Ergebnisse einer
Szenarien-Rechnung mit Emissionen dargestellt, die sich aus den bis 2015 geplanten Emissi-
onsminderungen in ganz Europa ergeben. Auch in diesem Szenario geht die Anzahl der Tage
mit der Uberschreitung des Tagesgrenzwertes bei PM10 deutlich zuriick. Lediglich in Paris
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kommt es noch zu Uberschreitungen. Dies zeigt, wie wesentlich europaweite MaRnahmen zur
Emissionsminderung im Hinblick auf eine Einhaltung der Grenzwerte sind. Selbst ein hypothe-
tisches volliges Verschwinden aller anthropogenen Emissionen in Deutschland oder in einem
anderen einzelnen europdischen Land bewirkt im europdischen Rahmen aufler in diesem
Land selbst im Allgemeinen weniger als europaweite MaRnahmen, die in allen Landern grei-
fen.

a) Basislauf 2006 b) keine anthropogenen Emissionen in D

c) Meteorologie 2006, Emissionen 2015 (europaweit)

8.00 12.00 16.00 20.00 36.00 50.00 100.00 200.00 300.00

Abb. 6.6: PM10, Anzahl der Tage mit einer Uberschreitung des Tagesmittelwertes von 50 pg/m3 im Jahr
2006 in Mitteleuropa. Beispiel fur das Ergebnis einer Modellrechnung (EURAD-Modell) mit einer hori-
zontalen Gitterweite von 25 km. a) Simulation fur das Jahr 2006; b) dieselbe Simulation, aber ohne
anthropogene Emissionen in Deutschland; c) Rechnung mit der Meteorologie des Jahres 2006, aber mit
den fur 2015 geplanten Minderungen der anthropogenen Emissionen. Quelle: LANUV/RIU.
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Bestimmung von Aerosolquellen mit Hilfe von Trajektorien

Die Identifizierung von Quellregionen kann durch Rickwartsverfolgung von Luftbahnen, d.h.
mit Ruckwartstrajektorien, im Uberregionalen wie auch im regionalen Bereich vorgenommen
werden. Mit Hilfe von Windfeldern, die aus meteorologischen Analysen abgeleitet oder mit
meteorologischen Modellen berechnet werden, werden dreidimensionale Ruckwaértstrajekto-
rien an Messstationen gestartet und mit den jeweiligen lokalen Immissionen zeitabhangig in
Beziehung gesetzt. Mit Trajektorien versucht man - im Gegensatz zu chemischen Transport-
modellen - den individuellen Weg von Luftvolumina zu verfolgen. Das Luftvolumen ist dabei
durchaus abhé&ngig von der rdumlichen Skala, die betrachtet wird. Es kann also z.B. ein Kilo-
gramm oder ein m? Luft betrachtet werden, wobei im einfachsten Falle die Durchmischung mit
der unmittelbaren Umgebung vernachlassigt wird.

Zur Analyse und Verfolgung von Schadstoffen und chemischen Beimengungen in der Atmo-
sphare und deren Wirkung werden am Beispiel Berlin taglich Trajektorien berechnet und statis-
tisch ausgewertet. Es werden mehrere Verfahren kombiniert, um eine méglichst abgesicherte
Berechnung der Luftverlagerung zu gewéhrleisten. Auf der Basis von numerischen meteorolo-
gischen Analysen der Wind-, Temperatur- und Feuchtefelder sowie zusétzlicher Modellan-
nahmen werden fir jeden Zeitschritt (10 Minuten) von jeder Messstation ausgehend Riick-
waértstrajektorien fiir 4 Tage berechnet. Fir jeden festgelegten Startort ergibt sich dadurch eine
statistisch relevante Zahl von Trajektorien, die die starke Variabilitadt von Lufttransporten in Zeit
und Raum transparent machen.

Am Beispiel Berlin wurden fir alle Beobachtungsorte mit stiindlichen PM10-Konzentrationen
Uber Ruckwartstrajektorien die Quellmatrizen (Rasterbild der Herkunft von PM10-Belastungen)
berechnet. Im betrachteten mitteleuropaischen Areal wurde ein Raster von ca. 1 km? Ma-
schenweite aufgespannt. Firr jede Rasterzelle wurden die 3D-Trajektorien auf Bodenkontakte
hin abgefragt. Dieser wurde angenommen, wenn die Trajektorie entweder unter 50 m abge-
taucht oder in die atmospharische Grenzschicht eingetaucht war. Die 3D-Trajektorien sind je
nach Temperaturstruktur und Tageszeit nur zeitweise mit der Bodenschicht in Kontakt, so dass
sich eine wetterabhdngige raumliche Trefferhdufigkeit ergibt. Aus diesem Vorgehen resultiert
fur den jeweils betrachteten Zeitraum eine Rasterkarte der Haufigkeit von Bodenkontakten, die

witterungsabhangig ist und fir jede Station eine eigene Form aufweist.

Aus den Zeitreihen der PM10-Beobachtungen wurden jeder Trajektorie stiindlich die entspre-
chenden Messwerte zugeordnet und bei Kontakt mit einem Bodenrasterelement jeweils direkt
aufsummiert. Daraus ergibt sich eine Konzentrationssumme, die eine Wichtung des Trajekto-
rienkontaktes mit der Immissionsstarke und der Kontakthaufigkeit verbindet. Aus den Kontakt-

summen und den Summen von PM10 wird eine jeweils mittlere Konzentration fur jedes 1km x
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1km-Raster bestimmt. Diese Konzentrationen sind nur dann hoch, wenn tberwiegend Trajek-
torienkontakte mit hohen Immissionswerten zusammentreffen. Die Werte geben die mittlere
PM10-Konzentration am Startort an, die Uiber Trajektorien mit dem jeweiligen Raster verbun-
den sind. In Abhangigkeit von der Windrichtung ergibt sich eine anisotrope Struktur, die einer
rdumlichen Autokovarianzfunktion &hnlich ist. In weiteren Schritten kann daraus auch der
quantitative Transportanteil in Berlin bestimmt werden.

Abb. 6.7 zeigt fur den Zeitraum 1. Okt. 2001 bis 1. Nov. 2002 die mittlere Einflussmatrix fur
PM10 bezogen auf den Berliner Raum. Die Rasterinformationen sind in Konzentrationsinter-
vallen eingeférbt, wobei z.B. 20 % aller Zellen Gber 29 pg/m? (violett und rot) und 20 % unter
12.8 pg/m? (gelb) liegen. Dabei zeigt sich ein eindeutiger Bezug zwischen hohen gemessenen
Konzentrationen in Berlin und dem stdwestpolnischen und osttschechischen Raum, in dem
Kohle- und Schwerindustrie mit entsprechenden Emissionen konzentriert ist. Diese Transporte
addieren sich in Berlin zu den eigenen stadtischen Emissionen und fiihren zu erhéhten lokalen
Konzentrationen. Meteorologisch urséchlich sind Hochdruckwetterlagen tber Osteuropa, die
im Winter und Sommer eine konstante Sudoststrdmung nach Berlin erzeugen. Die mittlere
Belastung durch Transporte von Westeuropa her ist dominiert durch Wetterlagen mit starker
Durchmischung, so dass eine generelle Verdiinnung der Schadstoffe zu beobachten ist (Rei-
mer, 2003; Reimer et al., 2004).

mean local sum of observed concentrations f km?®
22 observations - 02.10.2001 - 01.11 2002 { surface backward trajectories

n’& v, : s S (e

55k =482

{98 percent
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90 percent
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f 80 percent
s0M b - 19.8
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450

0E aE 10E 13E 20E

Abb. 6.7: Herkunft der PM10-Belastung des Berliner Raums. Rote und violette Gebiete: méglicher hoher
Beitrag der dort existierenden Quellen an der Belastung; tiirkise Gebiete: mittlerer Beitrag; gelbe Gebie-
te: geringer Beitrag. (Anwendung des Trajektorienmodells der FU Berlin, www.trumf.de)
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6.6 Weitere Anwendungen von Modellen

Neben der Untersuchung der Herkunft des atmosphéarischen Aerosols und der von ihm verur-
sachten Luftbelastung kénnen die ACTMs zur Behandlung einer Vielzahl anderer Aufgaben
herangezogen werden. An dieser Stelle seien einige besonders herausragende Anwendungen
aufgeflhrt.

Chemische Wetterprognose

Sofern die ACTMs mit meteorologischen Vorhersagemodellen zur Bereitstellung der benétig-
ten meteorologischen Daten fiir die Transportberechnung gekoppelt sind, kann mit ihnen —
aufbauend auf der Wetterprognose — eine Vorhersage der Luftbelastung erstellt werden. Sie
reicht drei bis finf Tage voraus, kann aber die Lange der meteorologischen Vorhersagen in
vollem Umfang nutzen. Ihr liegt die Annahme zugrunde, dass sich das Emissionsverhalten von
Spurenstoffen, das in den Modellen von den Wochentagen abhangt, unverédndert im Wochen-
rhythmus wiederholt. Wichtig fur die Gute von chemischen Wetterprognosen ist — wie bei der
allgemeinen numerischen Wettervorhersage — die Genauigkeit der Anfangsbedingungen fur
die Integration der Modellgleichungen. Diese kdénnen durch die Assimilation luftchemischer
Messdaten optimiert werden. Ein noch besseres Ergebnis wird erreicht, wenn auch die Emis-
sionen als Randbedingung in das Verfahren eingeschlossen werden.

Evaluierung von Emissionsdaten

Ungenauigkeiten der Modelleingangsdaten fiur die Emission von Spurenstoffen stellen eine
bedeutende Quelle von Simulationsfehlern, insbesondere fiir das atmospharische Aerosol,
dar. Der Vergleich zwischen Beobachtung und Berechnung erlaubt die Evaluierung der Emis-
sionsdaten. Zur Verbesserung der Kataster ldsst sich die Datenassimilation dann als inverse
Modellierung nutzen. Die Erfahrung zeigt, dass es mdglich ist, eine statistisch signifikante
Verbesserung von Emissionen zu erzielen, wenn der Unterschied zwischen berechneten und

gemessenen Konzentrationen gréRer als 30-40 % ist.

Unterstiitzung epidemiologischer Studien

Mit ACTMs berechnete Konzentrationen der Partikelmasse (PM10, PM2.5 usw.) lassen sich
leicht den Adressen belasteter Personen zuordnen. Sie ermdéglichen so eine rdumlich geglie-
derte Emissionsabschatzung und damit eine statistische Bewertung des mdglichen Zusam-
menhangs von Feinstaubexposition und ausgewéhlten Krankheitsindikatoren, die allein mit

105



Hilfe von Beobachtungsdaten aus Luftqualitdtsmessnetzen nicht so detailliert und belastbar

mdglich ware.

Bewertung von MaBnahmen zur Luftreinhaltung, Risikoabschétzung

Mit Hilfe der ACTMs lassen sich Gebiete und Orte mit erhéhtem Risiko fir Aerosol- und ande-
ren Schadstoffbelastungen abschédtzen. Diese kénnen von Punktquellen (Kamine, Schmelz-
6fen u.a.), kleineren Gebieten (Industrieanlagen) oder gréfieren Regionen (Megacities, Indust-
riegebiete, z.B. Ruhrgebiet) oder auch durch besondere Quellentypen wie Hausbrand verur-
sacht werden. Die Auswirkung geplanter MalRnahmen zur Verminderung der Schadenswirkung
kann mit den ACTMs gepriift werden. So kénnen ggf. bestimmte Regelungen zur Verringerung
der Feinstaubkonzentration fiir solche meteorologische Situationen, die eine besonders hohe
Luftbelastung erwarten lassen, besser ausgestaltet werden, wie z.B. bei anhaltenden Hoch-
drucklagen in Herbst und Winter.

Mit ACTMs lasst sich die kiinftige Immissionsbelastung abschatzen, indem man in die Zukunft
projizierte Emissionsminderungen verwendet (Stern 2004). Hierfir werden als meteorologi-
scher Hintergrund sowohl die Wetterdaten ausgewahlter vergangener Jahre, als auch mit

Klimamodellen vorhergesagte Wetterverhaltnisse benutzt.
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7. Quellen von Feinstauben

T. Kuhlbusch, U. Quass, J. Theloke, R. Friedrich, H. Herrmann,
R. Jaenicke, V. Després

7.1 Einfuhrung

Die Quellen von Feinstaub zu identifizieren und zu quantifizieren, ist in den letzten Jahren
immer bedeutsamer geworden. Quellenbezogene Informationen werden fir MaRnahmen zur
Verbesserung der Luftqualitdt und (kosten-) effektive Planung von Luftreinhaltepldnen bend-
tigt. Sie sind dartber hinaus ein Parameter fir die Bewertung der Exposition in der Epidemio-
logie. Zur Identifizierung und Quantifizierung von Quellen stehen heutzutage verschiedene
Hilfsmittel zur Verfligung, darunter die Emissionskataster sowie die Ausbreitungs- und Rezep-
tormodellierung. Die Methoden werden im Artikel beschrieben und Beispiele fiir die Anwen-
dung gegeben. Die Auswertung mit einem einfachen regionalen Gradientenmodell (Lenschow-
Ansatz) zeigt, dass ca. 50 % der Feinstaubbelastung eines Belastungsschwerpunktes aus
dem grofRraumigen Hintergrund stammen, aber auf der anderen Seite auch 50 % aus dem
direkten Umfeld bis zu 100 km. Die wichtigsten Quellen fur die PM-Massenkonzentrationen
sind die direkten und indirekten Emissionen aus dem Stral3enverkehr sowie anderen Verbren-

nungsprozessen, gefolgt von industriellen und natirlichen Quellen.

7.2 Feinstaubquellen

Seit 2005 gilt in der EU der heutige PM10-Grenzwert. Dieser ist auch mit Verabschiedung der
neuen Luftreinhalterichtlinie gleich geblieben, wobei aber ab 2010 auch Zielwerte fur PM2.5-
Massenkonzentrationen gelten. Mit der Einfihrung der Werte fur PM2.5 wurde auRerdem ein
expositionsbezogener Grenzwert — mittlere Massenkonzentration im stadtischen Hintergrund —
eingefuhrt. Diesem Ansatz liegt das Verstandnis zu Grunde, dass der stadtische Hintergrund
am besten die mittlere Exposition der Bevdlkerung reprasentiert.
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Tabelle 7.1: Beispiele fur Feinstaubquellen sowie deren Klassifizierung, Partikelgréenbereich und

Charakteristiken

Anthropogene Quellen

Primér, gefasst - submikron:

Verkehrsemissionen, Hausbrand,
Kraftwerke

Industrielle Emissionen

Ruf3, organischer Kohlenstoff
Gielereien, Stahlwerke etc., metall. Verbindungen

Primér, gefasst->1 ym:

Grillen, Holz/Kohlefeuerung
(klein-)industrielle Emissionen
Landwirtschaft

mineralische/oxydische Verbindungen, Asche
z.B. Holzstaube
z.B. Stallentliftungen, Getreideernte

Primér, diffus — submikron:

Grillen, Osterfeuer, Feuerwerke

Priméar, diffus - > 1 ym:

Industrielle Emissionen

Landwirtschaftliche Emissionen
Verkehrsemissionen

Umschittvorgénge, z.B. mineralisch, Erze
Haldenabwehungen, z.B. Kohle
Abwehungen, Aufwirbelung

z.B. Reifen-, Strallenabrieb, Aufwirbelung

Sekundar, gefasst — submikron:

Verkehrsemissionen
Kraftwerke
industrielle Prozesse
KMU

Auspuff, NOyx, SO,, VOC
Schornstein, NOy, SO,, VOC
VOC, NOy, SO,, NH3

z.B. Lackierbetriebe; VOC

Sekundar, diffus — submikron

Landwirtschaftliche Emissionen

z.B. NH3, VOC

Natiirliche Quellen:

Primar, diffus - submikron:

Vegetationsfeuer

Rul, organischer Kohlenstoff, biologische Partikel

Primar, diffus - > 1 ym:

Vegetationsfeuer
Vulkane
Aufwirbelung von Béden und Gewdssern

Aufwirbelung
Eruption
mineralisches Material, Seesalz, biologische Partikel

Sekundar, diffus — submikron:

Vegetationsfeuer
Vegetation
Emissionen aus Ozeanen

NOx, SO,, VOC
Blue Haze, VOC
Dimethylsulfid aus Meeresalgen

Quellen von Feinstduben, die die unterschiedlichen PM-Massenkonzentrationen beeinflussen,
sind in Tabelle 7.1 exemplarisch aufgeftihrt. Generell kbnnen verschiedene Entstehungspro-
zesse, denen auch Partikelgré3enbereiche zugeordnet werden kénnen, unterschieden wer-

den. Primaremissionen stammen aus Quellen, die Partikel direkt emittieren, wohingegen se-
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kundére Partikel erst wahrend des Transports in der Atmosphére tber Gas- oder Flussigpha-
senprozesse gebildet werden. Wahrend mechanisch erzeugte Partikel eher im PartikelgréRen-
bereich > 1 ym liegen, haben die Sekundarpartikel einen deutlich kleineren Durchmesser. Ein
weiteres wichtiges Merkmal zur Klassierung der Quellen ist die Unterscheidung natirlicher und
anthropogener Quellen. Wahrend letztere durch verfahrenstechnische MaRnahmen beeinflusst
werden kénnen, sind natirliche Quellen, z.B. Seesalzemission, nicht zu beeinflussen.

Vor dem gesetzlichen Hintergrund und zum Schutz der Bevdlkerung ist es wichtig, die Fein-
staubquellen zu kennen und deren Beitrdge zu einer Immissionssituation zu quantifizieren. Im
Hinblick auf die Bericksichtigung natirlicher Quellen ist in der neuen Luftreinhalte-Richtlinie

festgelegt:

L~Emissionsbeitrdge aus natiirlichen Quellen kénnen zwar beurteilt, aber nicht beeinflusst wer-
den. Kénnen natiirliche Emissionsbeitrdge zu Luftschadstoffen mit hinreichender Sicherheit
nachgewiesen werden und sind Uberschreitungen ganz oder teilweise auf diese natiirlichen
Emissionsbeitrdge zuriickzufiihren, kénnen diese daher unter den in dieser Richtlinie festge-
legten Bedingungen bei der Beurteilung der Einhaltung der Luftqualitdtsgrenzwerte unbertick-
sichtigt bleiben.” (Luftreinhaltungsrichtlinie 2008/50/EC Seite 2, Absatz 15)

Quellenzuordnungen fiir Feinstaub sind auch ein Forschungsansatz im Rahmen der Deutung
von Gesundheitseffekten. In den letzten Jahren begannen erste epidemiologische Studien zur
Identifizierung von quellenspezifischen gesundheitlichen Effekten (Hopke et al., 2006; llacqua
et al., 2007).

Es werden verschiedene Ansatze und Methoden zur Identifizierung und Quantifizierung von
Feinstaubquellen verfolgt. Zu diesen gehéren Rezeptormodelle, Ausbreitungsmodelle sowie
weitere statistische und emissionskatasterbasierte Methoden. In Verbindung mit den Quellen-
zuordnungen gewinnt auch die ldentifizierung entsprechender Quellregionen an Bedeutung. In
den folgenden Abschnitten werden - ausgehend von den Quellen und Methoden — verschie-
dene Ergebnisse fiir Deutschland dargestellt.

7.3 Feinstaub-Emissionskataster

Primare Feinstdube (PM2.5, PM10) sowie Vorldufersubstanzen (NOy, SO,, NMVOC und NHj3)
fir Sekundéarpartikel entstammen einer Vielzahl anthropogener und natirlicher Quellen. In
Tabelle 7.2 sind die im Jahr 2005 in Deutschland emittierten Gesamtmengen aus anthropoge-
nen Quellen (aufgeschliisselt nach entsprechenden Hauptquellgruppen) dargestellt.

Etwa 40 % der primdren PM2.5-Feinstdube entstammen dem StralRenverkehr und den Off-
road-Aktivitdten. Dazu z&hlen insbesondere der Betrieb von Dieselfahrzeugen, die Bremsen-
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und Reifenabriebsprozesse, die Wiederaufwirbelung sowie der Betrieb von Off-road-Fahr-
zeugen (Baumaschinen, Traktoren), bei denen hauptsachlich Dieseltreibstoff verwendet wird.
Etwa 20 % der PM 2.5-Emissionen in Deutschland stammen aus nicht-industriellen und nicht
verkehrsbezogenen Verbrennungsprozessen. Der Zusammenstellung in Abbildung 7.1 ist
dariber hinaus zu entnehmen, dass in 2005 Uber 80 % dieser PM2.5-Emissionen aus Holz-

feuerungen stammten.

Tabelle 7.2: Emissionen primérer Feinstdube und Vorlaufersubstanzen fiir Sekundarpartikel in Deutsch-
land 2005 (JorB et al., 2010)

Schadstoffe
Quellgruppe PM2.5 | PM10 | NO, | SO; | NH; | NMvoC
kt/a

Energieerzeugung 10 11 283 | 290 3 8
Nichtindustrielle Feuerungen 27 29 102 78 3 85
Prozessfeuerungen 9 20 7 65 1 4
Produktionsprozesse 16 52 91 | 118 10 86
Gewinnung und Verteilung von 1 4 0 8 0 25
Brennstoffen
Lésemittelanwendung, Feuerwerks- 9 9 0 0 2 743
korper, Zigarettenrauch und anderer
Produktgebrauch
Strallenverkehr - Benzin 0 0 112 0,5 10 92
StraRenverkehr - Diesel 21 21 571 0,5 1 38
StralBenverkehr (Verdunstungs- 0 0 0 0 0 23
prozesse)
StralRenverkehr (Reifen- und Brem- 11 20 0 0 0 0
senabrieb)
StralRenverkehr (Wiederaufwirbe- 5 49 0 0 0 0
lung)
Andere mobile Quellen und Maschi- 27 21 233 3 1 78
nen
Landwirtschaft 6 26 81 0| 577 255
Summe 142 262 | 1544 | 563 | 608 1437

Hinsichtlich der abgasrelevanten Emissionen aus dem Stral3enverkehr wird sich die Emissi-
onssituation nach dem im Februar 2010 veré6ffentlichten neuen Handbuch Emissionsfaktoren,
HBEFA, Version 3.1 (HBEFA, 2010) anders darstellen. HBEFA 3.1 enthélt gegentber der
Vorgangerversion HBEFA, Version 2.1 (HBEFA, 2004), zum Teil erheblich verdnderte Emissi-
onsfaktoren, die z.B. insgesamt zu héheren NOx-Emissionen fiihren. Zur Erstellung von
HBEFA 3.1 wurden teilweise Emissionsfaktoren auf Grundlage realer Fahrmodi generiert.
Diese so ermittelten Emissionsfaktoren weichen zum Teil erheblich von auf Grundlage nor-

mierter Fahrzyklen generierter Emissionsfakoren ab.
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Die PM10-Emissionen aus der Holzfeuerung sind in Abb. 7.2 rdumlich hochaufgeldst (Aufl6-
sung 1'x17) dargestellt, da diese neben verkehrsbezogenen Emissionen auch einen erhebli-
chen Anteil an den Ruliemissionen haben. Es ist zu sehen, dass insbesondere in gréReren
Stadten und vor allem in Stiddeutschland auch in landlichen Regionen héhere Emissionen aus
der Verwendung von Holz in Kleinfeuerungen zu beobachten sind als z.B. in Norddeutschland
sowohl in l&andlichen als auch in stédtischen Gebieten.

T; 5%
Steinkohlebriketts; 2%

Steinkohle ; 2% \

Leichtes Hei

Grillkohle; 5%

Braunkohlebriketts; 5%

Holzabfille; 4%

Holz; 76%

Abb. 7.1: Anteil an den PM2.5-Emissionen aus nicht-industriellen Verbrennungsprozessen nach Art der
eingesetzten Brennstoffe in Deutschland 2005 (Summe: 27,4 kt). Es wurden nur Brennstoffe bertcksich-
tigt, deren Anteil zu den Emissionen mehr als 0,5 % beitragt. (siehe http://www.parest.de, Emissions-
angaben des Umweltbundesamtes)
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Abb. 7.2: PM10-Emissionen aus der Holzfeuerung in hoher raumlicher Auflésung in Deutschland 2005

In den Abb. 7.3 und 7.4 sind die PM10- und PM2.5-Emissionen aus dem Stral’enverkehr dar-
gestellt. Die Emissionen aus Wiederaufwirbelungsprozessen wurden auf Grundlage verschie-
dener Studien (Lohmeyer et al. 2004; Gehrig et al. 2004; Thorpe et al. 2007; Etyemezian et al.
2003; Schaap et al. 2008) berechnet. Die Emissionen aus Verbrennungsprozessen sowie
Reifen-, Bremsen- und Stralenabriebprozessen wurden Verdéffentlichungen des UBA ent-
nommen (UBA, 2009). Aus den Abbildungen kann man entnehmen, dass aus Wiederaufwirbe-
lungsprozessen eher grébere Partikel stammen als aus Abriebsprozessen. Feinere Partikel
stammen Uberwiegend aus Dieselabgasen.
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Abb. 7.3: PM10- und PM2.5-Emissionen aus dem Strafenverkehr in Deutschland 2005 differenziert
nach verbrennungsbedingten Ursachen und nach Abrieb- und Wiederaufwirbelungsprozessen
(Summe PM10: 90kt; PM2.5: 37 kt)
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Abb. 7.4: Raumlich hochaufgeldste [1x1" entsprechend 1.2 km (Ost-West) x 1.8 km (Nord-Siid)]
Darstellung der a) PM2.5-Emissionen aus allen Quellgruppen in Deutschland fur das Jahr 2005
b) NH;-Emissionen aus der Landwirtschaft in Deutschland fir das Jahr 2005
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In Abb. 7.4 sind die PM2.5-Emissionen aus allen Quellgruppen in Deutschland fur das Jahr
2005 in einer Aufldsung von 1" x 17 (WGS 84) dargestellt. Dies entspricht ungefahr einer Auf-
I6sung von 1,2 km OW x 1,8 km NS. Aus Abb. 7.4a geht hervor, dass das rdumliche Muster
der PM2.5-Emissionen sich hauptsachlich auf StralRen und Ballungsrdume fokussiert, in denen
eine Vielzahl verschiedener Quelltypen zur Gesamtemission beitréagt. In den landlichen Ge-
bieten sind die Hauptquelle von primdren PM2.5-Emissionen insbesondere Holzfeuerungs-

prozesse.

NH; ist eine wichtige Komponente bei der Bildung sekundarer Aerosole, die einen grof3en
Anteil an der regionalen Hintergrundbelastung haben. In Abb. 7.4b sind die NH;-Emissionen
aus der Landwirtschaft in hoher rdumlicher Aufldsung dargestellt. Es ist zu erkennen, dass die
landwirtschaftlich bedingten NH;-Emissionen sich insbesondere auf Nordwestdeutschland
konzentrieren sowie auf Bayern und Baden-Wurttemberg. Etwa 95 % der NH3-Emissionen
entstammten 2005 in Deutschland landwirtschaftlichen Aktivitaten.

Die Qualitat der Emissionskataster in Deutschland kann im Vergleich mit denen anderer Lan-
der als gut bezeichnet werden. Wesentliche Kenntnisliicken bestehen noch fur diffuse und
natirliche Quellen, fir andere Parameter als Massenkonzentrationen (chemische Zusammen-
setzung, Partikeloberflachen, Anzahlkonzentration, Grélenverteilung) und Gber die Partikel-
grolenfraktion PM1.

Anhand der Informationen aus dem Emissionskataster kénnen erste klare Quellenzuordnun-
gen insbhesondere auch der rdumlichen Zuordnung erfolgen. Es ist aber wichtig festzuhalten,
dass die atmospharenchemischen Reaktionen, die z.B. SO, und NHj; in die Partikelphase
Uberfuhren, nicht spontan sondern erst im Verlaufe des atmosphérischen Transportes stattfin-
den. Auch werden in Emissionskatastern nur die anthropogenen und bekannten Quellen er-
fasst. Daher sollte eine Quellenzuordnung fiir eine Region nicht ausschlieR3lich auf der Basis

eines Emissionskatasters erstellt werden.

Eine wichtige, aber in Emissionskatastern schwer erfassbare Quelle von Feinstaub sind Parti-
kel biologischen Ursprungs. Die Erdoberflache ist zu 70 % von Wasser bedeckt und 30 % sind
festes Land. Von diesen 30% ist etwa 1/3 Wuste, der Rest (mit Ausnahme von Grénland, der
Antarktis und gletscherbedecktem Land) ist mit lebender Biosphére bedeckt. Diese Biosphare
emittiert nicht nur organische Verbindungen, sie emittiert auch in vielfaltiger Weise ,zerkleiner-
te" Biomasse, zellulare Einheiten. Dazu gehéren alle lebenden Mikroorganismen wie Bakteri-
en, Pilze und Archaea, nicht selbst fliegende Kleintiere wie Spinnen und Milben, aber auch alle
toten Bruchstlcke, wie von abgestorbenen und abgeriebenen Zellen, Federn, Haaren, Exoske-

letten, Exkrementen usw.
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Aber nicht nur die unmittelbar sichtbare Biosphare ist eine Quelle, vielmehr sind es auch die
Ozeane, die Schneeoberflachen und die Wisten. Von den Ozeanen ist bekannt, dass der
Seesalzproduktionsmechanismus durch aufsteigende und platzende Blaschen besonders die
Bakterien in der obersten Wasserschicht anreichert und in die suspendierten Seesalztrépfchen
Uberfuhrt (Blanchard, 1972). Schneeoberflachen sind aus Schneeflocken entstanden. Schnee-
flocken entstehen durch die Kondensation von Wasser (und anschlieBendem Gefrieren) an
Wolkenkondensationskernen. Solche Wolkenkondensationskerne kénnen aus hydrophoben
Substanzen bestehen, aber auch aus biologischem Material, das Wasser leicht absorbiert.
Wisten sind bekannt dafir, dass bei Zufuhr von Wasser rasch Keimungsprozesse von ,schla-

fenden” Pflanzensamen starten. Die Bdden beinhalten viele biologische Teilchen.

In vielen Beitragen, die sich mit Feinstaub befassen, werden die biologischen Teilchen kaum
erwdhnt. Im IPCC-Report (UNEP, 2001), dem viel zitierten Report zu globaler und regionaler
Klimaanderung, wird als globale Quellstérke fir biologisches Aerosol 56Tg/a (0-90 Tg/a; fir
Teilchen gréler als 1 um) angegeben. In dem jingst aufgelegten IPCC-Report (IPCC 2007)
werden biologische Teilchen nicht mehr erwahnt.

Mit der sehr einfachen, jedoch langwierigen Methode der morphologischen und elementaren
Identifizierung im Elektronenmikroskop und dem Anfarben mit einem Proteinfarbstoff wurden
Messungen des zellularen Anteils am atmospharischen Aerosol durchgefiihrt (Jaenicke, 2005).
An praktisch allen Orten ergab sich die Gréf3enverteilung (gréfer als 0.2 um) des biologischen
Aerososl parallel zu der des Gesamtaerosols. An vielen Orten weltweit ergab sich ein Anteil
von etwa 25 % (sowohl fur die Anzahl als auch die Masse) im TeilchengréRenbereich gréRer
als 0.2 ym. Das schlief3t also deutlich den Feinstaubbereich ein. Im Bereich der Urwalder und

in Sibirien wurden Anteile bis zu 80 % gefunden.

Interessant sind die Ergebnisse fiir Mainz. In Mainz betrug der Massen- bzw. Anzahlanteil des
biologischen Aerosols am Gesamtaerosol 23.7 % (Matthias-Maser et al., 1995). Der biologi-
sche Anteil unterlag erheblichen prozentualen Schwankungen, die aber nicht jahreszeitlich
gebunden sind. Biologische Teilchen werden also zu allen Jahreszeiten freigesetzt.

In den vergangenen Jahren wurde damit begonnen, biologische Teilchen verstarkt mit moleku-
lar-genetischen Methoden zu untersuchen. Die Methodik erlaubt nicht nur die parallele Analy-
se von lebenden sowie toten, kultivierbaren wie nicht kultivierbaren Mikroorganismen, sondern
auch die Analyse von Abrieb, kleinen Fragmenten und Bruchstiicken. Zudem k&énnen bei
dieser Methode auch die Organismen, von denen die biologischen Teilchen stammen, identifi-
ziert werden (Després et al., 2007). Jlingste Untersuchungen zeigen, dass sich z.B. die relati-
ve Haufigkeit von Pilzklassen in unterschiedlichen Jahreszeiten andert, und dass hierbei auch
Unterschiede zwischen Fein- und Grobstaub bestehen. Wahrend z.B. Pflanzenpathogene
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verstarkt in der Grobstaubfraktion zu finden waren, kommen menschliche Pathogene eher in
der von Lebewesen eingeatmeten Feinstaubfraktion vor (Froehlich-Nowoisky et al., 2009).

Zur Beurteilung, welche Mengen an biologischem Aerosol in Deutschland freigesetzt werden,
kann man sich zum einen an Jaenicke (2007) orientieren. Nimmt man an, dass PM10-Partikel
betrachtet werden und in Deutschland der biologische Anteil am Aerosol 23,7 % betrégt, so
kann fiir Deutschland 0.107 * 10"?g/a Emission an biologischem Feinstaub berechnet werden.
Zum anderen kann man nach Després et al. (2007) von einer DNA-Massenkonzentration von
7 ng/m® in urbaner Luft ausgehen. Unter der Annahme, dass DNA in einer Zelle ca. 0,03 % der
Masse ausmacht (Héhe der homogenen Aerosolschicht etwa 1500 m, Lebenszeit des Aero-
sols etwa 14 Tage), kann man die Gesamtemission des biologischen Aerosols in Deutschland
mit 0.33 Tg/a abschéatzen.

7.4 Kfz-Emissionen und Emissionsminderung

Die Feinstaubemissionen aus dem Stral3enverkehr erfahren eine besondere Aufmerksamkeit
in der offentlichen und wissenschaftlichen Diskussion. Der Kraftfahrzeugverkehr tragt in
Deutschland mit ca. 21 % zu den primaren PM10-Emissionen bei, wobei laut Umweltbundes-
amt ca. 60 % den Auspuffemissionen (inkl. Sekundéaraerosol) und 40 % dem Abrieb (Stralen-,
Bremsen-, und Reifenabrieb) zuzuordnen sind. Die deutsche und die europdische Abgasge-
setzgebung fordert eine drastische Minderung der Abgasemission fiir den Kfz-Verkehr. Mit der
ab 2009 fiir Personenkraftwagen giiltigen Euro-5-Abgasnorm bedeutet dies eine Minderung
um 98 % im Vergleich zur ersten Norm 88/466/EC.

Als Folge der scharfen Abgasgesetzgebung fiir Personenkraftwagen und Nutzfahrzeuge sind
die Feinstaubemissionen kontinuierlich gesunken. In den nachsten Jahren wird sich dieser
Trend wegen des bevorstehenden Austausches von alten Fahrzeugen gegen neue mit moder-
ner Technologie noch verstarken. In Abb. 7.5 sind die PM10-Emissionen fur die Jahre 2005
und 2020 dargestellt. Im Jahr 2020 wird der Beitrag der Abgasemissionen mit ca. 2 % im
Vergleich zu den anderen wichtigen Quellen (Industrie, Kraftwerke, Glterumschlag, Haushalt-,
und Kleinverbraucher) eine untergeordnete Rolle spielen. Es wird angenommen, dass der
Beitrag durch Abrieb in etwa gleich bleibt und in der Gréf3enordnung von Landwirtschaft oder
Haus- und Kleinverbraucher liegen wird.

In Abb. 7.6 ist die zeitliche Entwicklung der PM10-Emission fir Personenkraftwagen darge-
stellt. Die steigende Marktdurchdringung von Dieselfahrzeugen hat bis zum Jahr 2005 dazu
gefuhrt, dass trotz strengerer Abgasgesetzgebung die Feinstaubemission aus diesem Sektor
nicht abgenommen hat. Erst mit steigendem Anteil von Fahrzeugen mit Dieselpartikelfilter-
technologie (Euro-5/6) nimmt die PM10-Emission um den Faktor 4 ab.
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Abb. 7.5: Anteil der Emittenten an der PM10-Emission in Deutschland im Jahr 2005 und 2020 (Jo6rf3 et.

al., 2010)
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Abb. 7.6: Entwicklung der PM10-Emission von Personenkraftwagen von 1990 bis 2020. (Geringer et al.,
2006)

Die effektive Minderung der Ruf3partikelemission fiir Fahrzeuge mit Partikelfiltertechnologie
wurde von Vogt et al. (2007) untersucht. Gemessen wurde zeitaufgelést die Partikelanzahl im
gesamten GréRenbereich von 20 nm bis 1 um. Ein modernes Dieselfahrzeug (Euro-4) emittiert
gemittelt iber den europaischen Testzyklus (NEFZ) ca. 3x10™ Partikel km™, ein mit Dieselpar-
tikelfilter ausgestattetes Fahrzeug ca. 1x10"" Partikel km™. Dies entspricht einer Minderung der
Partikelanzahlemission um 99,6 % gegenlber Fahrzeugen, die die bis 2009 giltige Euro-4
Abgasnorm erflllen. Die Reduktion der Partikelmasse (-96 %) ist ebenfalls signifikant und liegt
fur typische Fahrzeuge mit Dieselpartikelfilter bei 0,5 bis 1,5 mg km™.

Im Zusammenhang mit moderner Dieselmotortechnologie wird auch die GréRe von Abgaspar-
tikeln diskutiert. In mehreren Studien wurde gezeigt, dass moderne Dieselfahrzeuge mit Hoch-
druckeinspritzung die gleiche PartikelgréRenverteilung haben wie Dieselfahrzeuge mit konven-
tioneller Verbrennungstechnologie und im Wesentlichen die Senkung der Partikelmasse mit
einer Reduktion der Partikelanzahl einhergeht (ACEA, 1999).

In kiinftigen Euro-5/6-Fahrzeugen werden geschlossene Dieselpartikelfilter zum Einsatz kom-
men. In diesen Systemen strémt das Abgas durch pordse Filterwénde, so dass fur Dieselparti-
kel im gesamten GroéRenbereich eine effiziente Abscheidung erfolgt (Abb. 7.7). Dies ist zu
erwarten, da im ultrafeinen Partikelbereich mit abnehmendem Partikeldurchmesser die Filtrati-

onseffizienz wegen der zunehmenden Diffusionsabscheidung ansteigt.
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Abb. 7.7: Effektivitat der Partikelreduktion im ultrafeinen und feinen GréRenbereich durch Einsatz von
Dieselpartikelfiltern. Die obere Kurve zeigt die PartikelgréRenverteilung vor dem Partikelfilter, die unte-
ren Kurven zeigen typische GréRenverteilungen im Abgas hinter einem Partikelfilter (Guo et al., 2003).
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Abb. 7.8: Luv-Lee-Messungen von AnzahlgréRenverteilungen an einer Autobahn; zwei Modi sind zu
erkennen, bei ca. 100 nm vergleichbar zu den direkten Emissionen und bei < 15 nm, neuer Nukleati-
onsmode vermutlich durch die Einfilhrung von DPF (Nickel et al., 2009)
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7.5 Methoden der Quellenidentifizierung und -quantifizierung

Quellenzuordnungsmodelle fiir die Bewertung der Luftgite im Hinblick auf die Luftreinhaltung

zielen darauf ab, den Einfluss von Emissionen aus verschiedensten Quellen auf die Luftquali-

tat zu beschreiben (e.g. Hopke und Song, 1997). Generell kbnnen drei verschiedene Quellen-

zuordnungsmethoden unterschieden werden:

Statistische Interpretation von Messdaten: Beispiele hierflir sind Korrelationsuntersu-
chungen zwischen Windrichtungen und PM-Massenkonzentrationen (z.B. Henry et al.,
2002), zwischen Gaskomponenten mit PM-Komponenten; Differenzmethoden basie-
rend auf PM-Inhaltsstoffen (z. B. Lenschow et al., 2001) oder nur massenbezogen z.B.

fur Saharastaubepisoden (Escudero et al., 2007).

Anwendung von Emissionskatastern und/oder Ausbreitungsmodellen: Modelle, die hau-
fig in diesem Rahmen verwendet werden, sind das Eurad-Modell zusammen mit dem
MADE-Modul (Hass et al., 1995; Austal, 2000).

Rezeptormodelle: Modelle, die eine interne Datenkorrelation (in der Regel der Inhalts-
stoffe) zur Datenreduktion verwenden. Die Beschreibung der Daten erfolgt durch Fakto-
ren (Quellen) und Faktorladungen. Dieser Ansatz basiert auf der Erhaltung der Informa-
tionen von der Quelle bis zum Rezeptor, dem Ort der Messung (Hopke et al., 2006).

Abb. 7.9 zeigt den weit gespannten Bereich an verschiedenen Modellen, die zurzeit Anwen-

dung bei der Quellenzuordnung von PM-Massenkonzentrationen finden. Eine gute Ubersicht

an Methoden, deren Anwendung und Ergebnisse in Europa sind in einem Review von Viana et

al. (2008) zusammengefasst.
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Abb. 7.9: Rezeptormodelle und deren Bedarf an a-priori-Informationen (nach Schauer et al., 2006 in
Viana et al., 2008)
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Abb. 7.9 veranschaulicht auch die wesentlichen Unterschiede der verschiedenen Rezeptor-
modelle. Auf der rechten Seite steht das chemische Massenbilanzmodell (CMB), welches eine
vollstédndige Beschreibung der Quell-Emissionsprofile bendétigt. Auf der linken Seite stehen die
multivariaten Modelle wie die Principle Component Analysis (PCA) oder die Positiv-Matrix-
Faktorisierung (PMF, Paatero und Tapper, 1994), die keine weiteren Informationen Uber die
Zusammensetzung der Quellemissionen fir ihre Anwendung bendtigen. Die multivariate Sta-
tistik erlaubt auch die Identifizierung von vorher nicht bekannten Quellen, hat aber die Nachtei-
le, dass (a) versucht wird, mehr Information aus einem Datensatz herauszuholen als enthalten
ist (Henry, 1987) und (b) interne Korrelationen, die z.B. aus Transportprozessen stammen,
nicht aufgeldst werden.

Auf Grund der Modellansatz-immanenten Nachteile der beiden Extreme (CMB und multivariate
Statistik) wurden verschiedene Modelle entwickelt, die eine Kombination darstellen: z.B.
Constrained Physical Receptor Model (COPREM, Wahlin, 2003); PMF mit Multilinear Engine
(ME, Paatero, 1999). Diese Modelle erlauben es, fur bestimmte Faktoren Vorgaben beziglich
der chemischen Zusammensetzung zu machen und andere Faktoren nach Besonderheiten zu
gestalten.

Eine weitere Mischform der Quellenzuordnung unter Nutzung von Immissionsmessungen in
Kombination mit bekannten Quellmustern ist die Quellenzuordnung nach Lenschow et al.
(2001). Auf diesen Ansatz wird im nachsten Abschnitt naher eingegangen.

7.6 Methoden zur Identifizierung von PM10-Quellregionen

Generell kdnnen drei methodische Anséatze zur Verknupfung von PM-Massenkonzentrationen

mit Quellenregionen unterschieden werden:

— Ausbreitungsmodellierung: Durch ,An-“ und ,Ausschalten“ von Quellen und Quellgrup-
pen kdénnen Unterschiede in PM-Massenkonzentrationen flir verschiedene Aufpunkte
errechnet werden, die fiir den Beitrag einer Quelle stehen. Bei sekundaren Aerosolbe-
standteilen kann es bei dieser Vorgehensweise aber zu Verlagerungen von Reaktionen
kommen, so dass die Reduktion einer Emission paradoxerweise zu einer Zunahme der
PM-Massenkonzentration fiihren kann. Auf diesen Ansatz wird hier nicht weiter einge-
gangen.

— RuUckwartstrajektorien-Ansatz: Bei diesem Ansatz werden statistische Zusammenhange
zwischen dem , Transportweg von Luftmassen“ und dem an einem Messstandort erhal-
tenen Messwert (PM10-Massenkonzentration, chemische Inhaltsstoffe) abgeleitet. Wei-
terfihrende Diskussionen und Beispiele zu diesen Ansatzen sind z.B. in Stohl et al.,
(1998); Lupu & Maenhaut, (2002) und Pekney et al., (2006) zu finden.
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Lenschow-Ansatz: In dem von Lenschow et al. (2001) entwickelten Ansatz zur PM10-
Quellenidentifizierung wird davon ausgegangen, dass verschiedene Quellregionen jeweils
getrennte Beitrdge zur Immissionssituation liefern. Diese Quellregionen werden in die Typen
"Hintergrund", eventuell zusatzlich "regionaler Hintergrund" und "Stadtrand", "stadtischer Hin-
tergrund" und "belastete Lage" (Verkehr oder anderer "Hot Spot") eingeteilt. Abb. 7.9 zeigt das
Prinzip dieser Vorgehensweise.
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Abb. 7.10: Lenschow-Ansatz (nach Lenschow et al., 2001)

Auf Grund der Bedeutung des Lenschow-Ansatzes (z. B. Querol et al., 2004) und der Frage-
stellung zur Situation in Deutschland wurde eine Studie, basierend auf Luftmessnetzdaten von
PM10-Messungen der Jahre 2003 bis 2005, in Deutschland durchgefiihrt (Quass et al, 2007).
Zur Berechnung der Beitrédge der verschiedenen Quellenregionen wurden in Stadten und
Agglomerationsgebieten jeweils zwei verkehrsbezogene Messstellen festgelegt und ihnen
jeweils zwei stadtische, landliche und regionale Hintergrundstationen zugeordnet. Neun stadti-
sche Ballungsraume wurden dabei ausgewahlt, um unterschiedliche Regionen und Situationen
in Deutschland zu erfassen. Im Einzelnen waren das die Grolistadte Berlin, Hamburg, Min-
chen, Frankfurt und Hannover, die mittelgrol3en Ballungsrdume Leipzig/Dresden, Ludwigsha-
fen/Mannheim und Bremen sowie das Ruhrgebiet, reprasentiert durch die Stadte Dortmund
und Duisburg als 6stliche bzw. westliche Grenze.
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Basierend auf Daten der Ladndermessnetze und des UBA wurde u.a. der generelle Wochen-
gang, gemittelt fur alle Ballungsrdume und Jahre, aus den arithmetischen Mittelwerten der
Stationstyp-spezifischen Wochengange berechnet. Die wochentlichen Profile und Unterschie-
de zwischen Wochenenden und Werktagen mit steigender PM10-Konzentration zeigen deut-
lich den Einfluss anthropogener Aktivitdten (Abb. 7.11).
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Abb. 7.11: PM10-Wochengénge unterschiedlicher Stationstypen (Mittelwerte aller betrachteten Statio-
nen und Jahre) und Vergleich fur Wochenend- und Werktage (nach Kuhlbusch et al., 2009)

Der PM10-Konzentrationsanstieg bei allen Standorttypen tber die Woche mit einem Riickgang
am Samstag und Minimum am Sonntag weisen deutlich auf den Einfluss der relativ lokalen
anthropogenen Emissionen hin. Nur der Wochengang der regionalen Hintergrundstationen
zeigt das Minimum am Montag. Letzteres ist vermutlich auf den PM-Transport und die Bedeu-
tung der sekundaren Aerosole (Nitrat: Emissionen der Vorldufersubstanz NO, am Wochenen-
de deutlich niedriger) zuriickzufihren. Es ist aber auch zu erkennen, dass die Varianz im
Wochengang fiir die Hintergrundstationen deutlich niedriger ist als an den Stationen mit hoher

Belastung.

Die absoluten Konzentrationen und Konzentrationserhéhungen fiir die verschiedenen Stations-
typen (getrennt fiir wochentags und Wochenende) sind in Abb. 7.12 als Box-Whisker-Plots
dargestellt. Minimum/Maximum Werte beziehen sich auf den niedrigsten/héchsten Wert, der in
einem der drei betrachteten Jahre aufgetreten ist.
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Abb. 7.12: Box-Whisker-Plots mit Minimum und Maximum (vertikale Linie), 25er und 75er Perzentil
(Box) und Median (horizontale Linie) der PM10-Konzentrationen (oben) und Konzentrationserh6hungen
(unten)

Unter Zuhilfenahme der Konzentrationszunahmen kann die Frage beantwortet werden, wel-
cher Anteil der an einem stadtischen Verkehrs-Hot-Spot gemessenen Konzentration bereits
durch den Einfluss des Hintergrundes und welcher Anteil aus lokalen Emissionen stammt.
Bezogen auf den Median trégt der regionale Hintergrund zum Verkehrs-Hot-Spot im Mittel ca.
49 %/43 % (Wochenende/Werktage) bei, wahrend die landlichen und stadtischen Beitrdge bei
ca. 18 %/16 % bzw. 12 %/14 % liegen. Der lokale Beitrag, der vermutlich zum gréf3ten Teil
durch Verkehrsemissionen verursacht ist, lag an Wochenenden bei 23 % und an Werktagen
bei 28 %.
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Abb. 7.13 zeigt, dass der Beitrag des regionalen Hintergrundes an Verkehrsstationen etwa
50 % betragt. Dieser Beitrag verandert sich zwischen den Jahren 2003-2006 kaum, obwohl die
drei analysierten Jahre substanzielle Unterschiede der meteorologischen Bedingungen auf-
wiesen ("Jahrhundertsommer 2003").
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Abb. 7.13: Beitrag des regionalen Hintergrundes zu den PM10-Konzentrationen an Verkehrsstationen
fur die Jahre 2003, 2004 und 2005

Allgemein zeigt diese Studie deutlich, dass

- etwa 50 % der PM10-Massenkonzentration von Quellregionen auf3erhalb des direkten
Einflussbereiches eines Agglomerationsgebietes beeinflusst wird

- aber auch 50 % aus dem unmittelbaren Umfeld eines ,Hot-Spots“ kommen

- verandernde meteorologische Bedingungen diesen Zusammenhang tUber Jahreszeit-
rdume kaum beeinflussen

7.7 Ubersicht Feinstaubquellen

Im Folgenden werden Ergebnisse von vier verschiedenen Studien exemplarisch dargestellt
(Abb. 7.14). Die Feldstudien von Berlin und Rheinland-Pfalz zeigen Ergebnisse der Quellen-
zuordnung nach einem kompletten Lenschow-Ansatz. Fir die Quellenidentifizierung fir PM10
in der Region um Duisburg/Ruhrgebiet wurde die Positiv-Matrix-Faktorisierung verwendet. In
der vierten Region, Leipzig, wird gezeigt, wie mit Hilfe eines Modellansatzes eine vereinfachte
Quellenzuordnung fur die Kohlenstofffraktion durchgefihrt werden kann, ohne dass eine de-
taillierte organische Speziation notwendig ist.
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Abb. 7.14: Regionen mit Feldmesskampagnen in Deutschland

Quellenzuordnung nach Lenschow et al. (2001) fiir Berlin und Rheinland-Pfalz

Entsprechend dem Lenschow-Ansatz wurden sowohl in Berlin als auch in Rheinland-Pfalz
PM10-Proben von verschiedenen Standorttypen (regionaler, landlicher, stadtischer Hinter-
grund und Hot-Spots) chemisch detailliert untersucht. Durch die Kombination dieser chemi-
schen Daten mit den Emissionsinventaren der entsprechenden Regionen erfolgt eine quantita-
tive Quellenzuordnung, die auch eine Differenzierung der Quellregionen erlaubt.
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Abb. 7.15: Lenschow-Auswertung (Lenschow et al., 2001) fiir Berlin (nach John und Kuhlbusch, 2004)
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Abb. 7.16: Vergleich der Lenschow-Ergebnisse fir verschiedene Stationen (Kuhlbusch et al., 2003;
John und Kuhlbusch, 2004)

Abb. 7.15 zeigt das Ergebnis der Studie fir Berlin (Frankfurter Allee). Es ist gut zu erkennen,
dass der regionenspezifische Beitrag des Strallenverkehrs am PM10 mit dem Abstand zur
Quelle (StraRe) deutlich abnimmt. Uber alle Regionen tragt der Verkehr mit insgesamt 49 %
fast die Halfte der an der genannten Verkehrsstation gemessenen PM 10-Immis-
sionsbelastung bei. Dabei entfallen 28 % auf Auspuffemissionen und 21 % auf die "diffusen”
Emissionen Aufwirbelung und Abrieb. Andere wichtige Massenbeitrage, z.B. aus industriellen
Prozessen, Energieerzeugung und Hausbrand, kommen hauptsachlich aus dem Hintergrund.

Abb. 7.16 zeigt einen Vergleich der Lenschow-Quellenzuordnungen zwischen Berlin, Koblenz
und Ludwigshafen. Allgemein zeigen sich relativ dhnliche Beitrdge, wobei aber der Anteil
industrieller Emissionen klar von Berlin Uber Koblenz bis Ludwigshafen zunimmt. Da die
Messstation in Ludwigshafen in der Nahe eines Umschlagplatzes von Mineralien und von
Industrieanlagen lag, kann der Anstieg in den Mineralanteilen gut erklart werden.

Quellenzuordnungen nach Lenschow zeigen also, dass der Stralenverkehr je nach Stations-
typ 30-50 % zu den PM10-Massenkonzentrationen an verkehrsbedingten Hot-Spots beitragt.
Weitere wichtige Quellen sind industrielle Emissionen (15-30 %), allgemeine Verbrennungs-
prozesse (10-20 %), sowie Hausbrand in einer dhnlichen Gré3enordnung.
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Quellenzuordnung mittels Positiv-Matrix-Faktorisierung

Eine umfassende chemische Analyse der PM10-Zusammensetzung bietet die Méglichkeit, die
auftretenden Korrelationen zwischen einzelnen Inhaltsstoffen und ihre zeitliche Variabilitat fur
eine statistisch basierte Quellenzuordnung zu nutzen. Eine Methode, die sich in den letzten
Jahren in diesem Zusammenhang etabliert hat, ist die sogenannte Positiv-Matrix-
Faktorisierung. Diese von Paatero et al. (1994) entwickelte Methode ist eine Sonderform der
multivariaten Faktoranalyse, bei der von vorneherein die Analyse ,physikalischer® Gréf3en in
der Weise Berucksichtigung findet, dass Resultate mit negativem Vorzeichen ausgeschlossen
sind. Die Zahl der voneinander unterscheidbaren Faktoren wachst mit der Anzahl der einbezo-
genen Inhaltsstoffe und Datenséatze (= Messtage). Da im Falle der Messungen in Duisburg drei
in ihren Kenndaten sehr ahnliche Stationen vorlagen (Quass et al., 2004), konnten diese ge-
meinsam der Analyse unterworfen und dadurch eine 8-Faktoren-Zerlegung erzielt werden.
Anhand der Faktorenzusammensetzung, der Korrelationen zwischen den Stationen sowie
meteorologischen Daten wurden diesen Faktoren Quelltypen zugeordnet, die in Abb. 7.17
dargestellt sind. Es zeigt sich fur die Faktoren/Quellgruppen ein sehr dhnliches Bild an den
drei Stationen. Deutlich ist der groRe Anteil von sekundér gebildetem Aerosol und von ver-
kehrsbedingten Emissionen. Demgegenuber scheinen die industriell verursachten Emissionen
nur einen Anteil von 10-15 % auszumachen. Dabei ist aber zu berilicksichtigen, dass auch die
Sekundaraerosole teilweise durch Vorlauferstoffe aus industriellen Quellen (z.B. SO,) gebildet

werden.
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Abb. 7.17: Quellgruppen fiir PM10 in Duisburg und Umgebung (Quass et al., 2004)

Eine analoge Auswertung fir die PM2.5-Messdaten flihrte zur robusten Gruppierung in nur 5
Faktoren (Abb. 7.18). Anhand des in Abb. 7.18 aufgetragenen PM2.5/PM10-Verhéltnisses
lasst sich die Plausibilitét dieser Faktorisierung prifen. Die PMx-Massenkonzentrationen zei-
gen ein Verhaltnis von ca. 0,7. Der Verhaltniswert von ca. 1 fir die Gberwiegend im Feinstaub-
anteil auftretenden Sekundaraerosolbestandteile liegt im Erwartungsbereich. Ebenso erwartet
wird ein niedriges Verhéltnis fiir Seesalzbestandteile, wobei die geringe Korrelation darauf
hindeutet, dass weitere (lokale) Quelleinflisse die Konzentrationen dieser Komponenten mit
beeinflussen. Der Wegfall des ,Industrie“-Faktors bei der PM2.5-Faktorisierung zeigt, dass hier
vermutlich nicht-thermische Prozesse mit Emissionen im Grélienbereich oberhalb 2,5 ym die
Hauptrolle spielen, wohingegen das PM2.5/PM10-Verhéltnis des industriellen Zn/Fe-Faktors
einen Rickschluss auf heil3e Prozesse zulésst.

Aufschlussreich ist schliellich noch die Betrachtung der Tage mit PM10-Massenkonzen-
trationen unter 30 bzw. Gber 50 yg/m?® (Abb. 7.19). Es zeigt sich eine Uberproportionale Zu-
nahme des hauptsachlich aus Ammoniumnitrat gebildeten Sekundér-1-Faktors. Dies fihrt zu
der Schlussfolgerung, dass diese Komponente als eine Leitsubstanz fir das Auftreten erhdhter
PM10-Massenkonzentrationen und Grenzwertliberschreitungen angesehen werden kann.
Damit sind solche Episoden eher durch ,groRrdumige“ Prozesse bedingt, die nach Betrach-
tung von Ruckwartstrajektorien im Umkreis zwischen 300-500 km anzusiedeln sind. Allerdings
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erhdhen die lokalen Quellen die ,grofRraumige” PM10-Konzentration und kénnen dazu fihren,

dass eine Grenzwertliberschreitung eintritt.
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Abb. 7.18: PMF-Faktoren fir PM2.5 in Duisburg und Vergleich zu den Faktoren fiir PM10 (Quass et al.,
2004)
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Die Anwendung der PMF-Methode zur Quellenzuordnung in Duisburg erlaubte auch die Identi-
fizierung von natirlichen Quellen (Seesalz). Dies ist nicht méglich mit Methoden, die auf Emis-
sionskatastern basieren, wie z.B. dem Lenschow-Ansatz. Der Vergleich dreier verschiedener
stadtischer Hintergrundstationen zeigte eine recht homogene Verteilung der Quellbeitrage fir
PM10 und PM2.5. Eine Zuordnung der Quellgruppen zu Tagen mit hohen bzw. niedrigen
Konzentrationen zeigt deutlich den wichtigen Beitrag sekundéarer Partikel, insbesondere
NHsNO3; (Ammoniumnitrat) und (NH,4),SO4 (Ammoniumsulfat), zu den Tagen mit Grenzwert-
Uberschreitungen.

7.8 Quellenzuordnung der kohlenstoffhaltigen Partikelfraktion an verschiedenen
Stationen

Ein wesentliches Problem in der Quellenzuordnung ist die Differenzierung verschiedener
Verbrennungsprozesse und anderer Quellen am Aerosolkohlenstoff. Daher wurde die hier
diskutierte Methode zur Abschatzung des Anteils verschiedener Quellen an der gesamten
partikularen Kohlenstoffbelastung (TC = Total Carbon) entwickelt. Sie ermdglicht eine erste
Beurteilung einer Belastungssituation mit Hilfe von Messwerten ohne Zuhilfenahme weiterer
Modellansatze. Damit wird keinesfalls der Einsatz von chemischen Massenbilanz-Methoden
(CMB) oder multivariaten Techniken Uberflissig, jedoch wird auf diese Weise eine erste Orien-
tierung Uber die wichtigsten Emissionsquellen erreicht.

Folgende Messdaten und Informationen wurden fur die Auswertung verwendet:
1. GréRenaufgeldste Partikelprobenahme und —analytik

(BERNER-Impaktor, aerodynamische Cut-Durchmesser 0,05/0,14/0,42/1,2/3,5/10 ym)

2. Messung an unterschiedlich belasteten Standorten (Stationen L, | und M)
Urbaner Verkehr urbaner Hintergrund (HG) regionaler Hintergrund (HG)
verkehrsreiche Kreuzung Wohngebiet Wiesenflache
Station L (Leipzig-City) Station | (IfT-Dach) Station M (Melpitz)

3. Saisonal differenzierte Probenahme, Winter 1999/2000 und Sommer 2000 mit ausrei-
chend vielen Messtagen, die eine Auswahl typischer Sommer- (warm, trocken) und
Wintertage (kalt, trocken) ohne grofRe Luftdruckgegensatze (windstill) zur Minimierung
von Transportprozessen ermdglichen.
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Zusatzlich wurden folgende Annahmen gemacht:

- Verkehrsemissionen unterliegen nur geringen saisonalen Verdnderungen und bleiben
im Jahresverlauf anndhernd konstant.

- Emissionen aus Industrieanlagen waren im betrachteten Zeitraum vernachlassigbar.
Der Niedergang der Schwerindustrie mit vielen Stilllegungen von Alt-Anlagen hatte de-
ren Emissionen beseitigt; Neuanlagen entstanden nur vereinzelt und entsprachen dem
neuesten Stand der Technik.

- Partikularer Kohlenstoff im GréRRenbereich Dpger = 0,05-0,14 pm wurde an Station L
vollstédndig der Verkehrsemission zugeschrieben. Das OC/EC-Verhaltnis fir die reine
Verkehrsemission wurde an dieser Station zu 0,34 bestimmt.

- Zur Vereinfachung der Betrachtung wurden biogene Emissionen auf den Sommer und
Emissionen aus dem privaten Hausbrand (Anlagen zu dieser Zeit noch nicht durchge-
hend modernisiert) auf den Winter beschrankt.

Daraus ergibt sich folgende saisonal abhangige Zusammensetzung der Kohlenstoffanteile in
den Partikeln des mittleren Grélkenbereichs (Dpaer 1 pum), die den gréten Anteil (ca. 50 %)
zur Gesamt - PM10 - Masse beitragen:

Winter: OC und EC bestehen aus gealterten (prozessierten) Verkehrsemissionen und
direkten (in diesem Groéfienbereich freigesetzten) Hausbrandemissionen

Sommer: OC besteht aus gealterten Verkehrsemissionen und biogenen Emissionen. EC
besteht aus gealterten Verkehrsemissionen

Direkte biogene Partikelemissionen stammen aus Pflanzenabrieb oder werden von Bakterien,
Viren, Pollen, Sporen usw. gebildet. Sie finden sich meist im gréberen Partikelbereich bis
PM10 und dartber hinaus.

Saisonale Betrachtungen zu Quellstdrken anhand der gemessenen Konzentrationen machen
die Berticksichtigung der unterschiedlichen Mischungsschichthéhe (MSH) notwendig, die das
Volumen begrenzt, in das Emissionen sich ausbreiten kénnen. Bei Sommer/Winter-
Vergleichen muss die MSH normiert werden, um sinnvolle Resultate zu erhalten. Bei nutzba-
ren MSH-Messungen kann das Sommer/Winter-Verhaltnis direkt bestimmt werden, im vorlie-
genden Fall wurde ein mittleres Verhaltnis 2 an den ausgewahlten Messtagen definiert. Die
Quellenabschatzung aus den Messwerten erfolgt dann nach:

EC (Verkehr) = EC (Sommer)
OC (Verkehr) = EC (Verkehr) x OC/EC (Verkehr)

EC (Hausbrand) = EC (Winter) — EC (Sommer)
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OC (Hausbrand) = OC (Winter) — OC (Verkehr)
OC (Biogen) = OC (Sommer) — OC (Verkehr)

Prinzipiell sind damit die Anteile der Summenparameter OC (organischer Kohlenstoff) und EC
(elementarer Kohlenstoff), wobei OC + EC = TC, im Sommer und im Winter bestimmbar sind.
Am besten arbeitet das Verfahren auf der massereichsten Stufe 3 (Dpaer = 1,42-1,2 um) des
BERNER-Impaktors; auf den anderen Stufen werden die Fehler gréRer. Das mdégliche Auftre-
ten negativer Werte liegt (neben analytischen Ungenauigkeiten) hauptséchlich an mangelnder
Information Uber die tatsachliche MSH bei den Messungen.

Tabelle 7.3: Prozentuale Anteile der verschiedenen Quellen am Gesamtkohlenstoff (TC), aufgeteilt nach
Quellen, Standorten und elementarem (EC) und organischem Kohlenstoff (OC)

Station L (City) Station | (urbaner HG) |[Station M (regionaler HG)
% von TC Sommer Winter Sommer Winter Sommer Winter
OC (Verkehr) 21 17 16 7 14 6
EC (Verkehr) 61 50 46 22 43 19
OC (Biogen) 18 38 43
OC (Hausbrand) 20 28 28
EC (Hausbrand) 13 43 47
Summen
TC (Verkehr) 82 67 62 29 57 25
TC (Hausbrand) 33 71 75
OC (Biogen) 18 38 43
Gesamtsumme 100 100 100 100 100 100

Fir die betrachtete Messkampagne 1999/2000 wurden nach dieser Methode an den drei
unterschiedlich belasteten Stationen fiir die massereichste Stufe 3 die in Tabelle 7.3 angege-
benen OC/EC/TC-Anteile (Messwerte sind in Herrmann et al., 2000 und 2006 zu finden) erhal-

ten.

Station L hebt sich durch starkeren Verkehrseinfluss von | und M ab. Auch im Winter geht der
Verkehrsanteil nur um 15 % zuriick, wahrend an den HG-Stationen durch den starkeren Haus-
brandeinfluss der errechnete Verkehrsanteil mehr als halbiert wird. Der biogene Anteil steigt
von der City zum regionalen Hintergrund stark an (Abb. 7.20).

Trotz aller Vereinfachungen und Unsicherheiten lieferte die Methode konsistente Ergebnisse.
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Abb. 7.20: TC - Quellenzuordnung fiir Partikel mit Dpge, = 0,42-1,2 ym

Abb. 7.21 zeigt exemplarisch eine komplette Quellenzuordnung inklusive der nicht kohlenstoff-

haltigen Bestandteile fur die PartikelgréRenfraktion von 0,4-1

,2 ym aerodynamischem Partikel-

durchmesser an einer starker verkehrsbelasteten Station. Die signifikanten Beitrdge von Kru-

stenmaterial und den sekundaren Aerosolbestandteilen (Ammonium, Nitrat und Sulfat) zu

dieser Partikelfraktion sind hierbei deutlich zu erkennen.
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Abb. 7.21: Quellenzuordnung aller Komponenten, des Krustenanteil
bezogen auf die ausgewogene Partikelmasse (Dpae,= 0,42-1,2 pm)
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8. Abtrennung von feinen und feinsten Partikeln aus Gasen

E. Schmidt

8.1 Einfiihrung

Die Begriffe Staubabscheidung bzw. Entstaubung gehéren zu dem weiten Gebiet verfahrens-
technischer Trennverfahren. In diesem Fall soll durch die unterschiedlichsten Entstaubungs-
verfahren eine Trennung zwischen in einem Gas dispergierten Partikeln und dem Tragergas
selbst erreicht werden. Die Partikeln kénnen sowohl fest als auch flussig sein. Der Grofien-
bereich erstreckt sich von einigen nm bis zu einigen 100 ym.

Die Abscheidung von Stduben hat in mehreren Bereichen grofle Bedeutung gewonnen. Die
Anfédnge der Staubabscheidung lagen vermutlich auf dem Gebiet der personenbezogenen
Atemluftreinigung, z.B. bei Bergarbeitern. Ein heutiger Schwerpunkt der Partikelabscheidung
bei geringen Konzentrationen liegt auf dem Gebiet der Klimatechnik, der Be- und Entliftung
von Wohn-, Arbeits- und Produktionsrdumen. Dadurch wird die grof3technische Herstellung
bestimmter Produkte (z.B. Elektronikbauteile) erst ermdglicht. Mit der industriellen Entwicklung
nahmen die Anforderungen an Anlagen zur Gasreinigung bei hohen Partikelkonzentrationen
stetig zu. Wéhrend zunéchst der Schwerpunkt auf dem Gebiet der Produktabscheidung bzw.
des Anlagenschutzes lag, werden heute Verfahren zur wirksamen Abluft- und Abgasreinigung
immer wichtiger. Bild 8.1 zeigt beispielsweise einen Ausschnitt aus einem Dieselrusspartikel-
filter.

Die Einhaltung der vom Gesetzgeber vorgeschriebenen Grenzwerte fiir die Staubkonzentrati-
onen erfordert eine stédndige Weiterentwicklung der Entstaubungsverfahren. An Luftreinhalte-
vorschriften der Bundesrepublik Deutschland seien beispielhaft das Bundes-Immissions-
schutzgesetz und die zugehdrige Verwaltungsvorschrift TA Luft angefihrt.

Eine Einteilung der Verfahren zur Entstaubung kann nach der Gréf3e der abzuscheidenden
Partikeln erfolgen. Bei Partikelgrofien im Bereich 10...500 uym spricht man von einer Grob-
staubabscheidung, bei kleineren Partikeln von einer Feinstaub- oder auch Feinststaubabschei-
dung (Schmidt, 2008).
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Abb. 8.1: Ausschnitt aus einem Dieselrul3partikelfilter zur Abgasreinigung mit wechselseitig verschlos-
senen Kanalen (Lange ca. 30 cm, Kanalweite ca. 3 mm)

Eine haufiger vorgenommene Einteilung erfolgt nach dem Grundprinzip der Phasentrennung.
Fast sdmtliche Vorrichtungen zur Partikelabscheidung lassen sich einer der folgenden vier
Hauptgruppen zuteilen:

- Massenkraftabscheider (VDI 3676, 1999)

- Filternde Abscheider (VDI 3677 Blatt 1, 1997; VDI 3677 Blatt 2, 2004)

- Elektrische Abscheider (VDI 3678 Blatt 1, 1998; VDI 3678 Blatt 2, 2001)
- Nassarbeitende Abscheider (VDI 3679 Blatt 1, 1998)

Diese Gruppen unterscheiden sich in der Art der auf die Partikeln wirkenden Krafte und der
konstruktiven Gestaltung und Arbeitsweise der Partikelsammel- und Austragsorgane.

Die Auswahl eines Abscheiders héngt u.a. entscheidend von der GréRRe des zu reinigenden
Gasvolumenstromes, der Partikelkonzentration im Rohgas, den Partikel- und Fluideigenschaf-
ten und der geforderten Reingaskonzentration ab. Die Leistungsfahigkeit eines Abscheiders
kann oft mit dem Fraktionsabscheidegrad charakterisiert werden. Zusammen mit der vorlie-
genden PartikelgréfRenverteilung des Rohgases kdnnen damit der Gesamtstaubabscheidegrad
und die Partikelkonzentration im Reingas berechnet werden. Meist kann das Abschei-
deproblem mit mehreren Verfahren bewaltigt werden. Die zu erwartenden Investitions-, Be-
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triebs- und Wartungskosten kdnnen sich dabei jedoch erheblich voneinander unterscheiden
und sind schlieBlich fir die Wahl ausschlaggebend.

Grundprinzip jedes Verfahrens zur Staubabscheidung ist, die in gasférmigen Medien disper-
gierten festen oder fliissigen Partikeln in Bereiche zu transportieren, in denen die dispergie-
renden Krafte nicht mehr bestimmend sind. Die verschiedenen Entstaubungsverfahren unter-
scheiden sich in den Transportmechanismen und der Realisierung der angesprochenen Berei-
che (Schmidt, 2001).

In Massenkraftabscheidern werden die Partikeln durch die Schwerkraft oder die Fliehkraft in
Bereiche transportiert, aus denen sie von der Hauptstrémung nicht mehr mitgerissen werden
kénnen. Bei elektrischen Abscheidern erfolgt dieser Transport durch elektrische Kréfte; hierzu
missen die Partikeln vorher gezielt aufgeladen werden. In filternden Abscheidern werden die
Partikeln durch unterschiedliche Mechanismen an Elemente pordser, gasdurchstrémter Sys-
teme transportiert. Solche Elemente kénnen z.B. Fasern oder Kérner sein. Dort werden sie
durch Haftkrafte festgehalten. Bei nass arbeitenden Abscheidern werden die Partikeln zu-
nachst von gréfieren Tropfen eingefangen und anschlieffend zusammen mit diesen aus dem
Gasstrom entfernt (vgl. Abb. 8.2).

Faserfilter Nassabscheider

Kollektor: Faser (Beispiel Diffusion) Kollektor: Tropfen (Beispiel Tragheit)

Gaszyklon Elektroabscheider é

e

1

Kollektor: Gehause (Beispiel Tragheit) Kollektor: Elektrode (Bsp. E-Statik)

Abb. 8.2: Beispielhafte Darstellung des Partikeltransportes hin zu gasumstrémten oder -liberstromten
Kollektoroberflachen unterschiedlicher Abscheidertypen (Stromlinien sind durch kleine, Partikelbahnen
durch groRe Strichstarken gekennzeichnet).
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In Abb. 8.3 ist zur weiteren Veranschaulichung eine rasterelektronenmikroskopische Aufnah-

me von Feinstaubpartikeln gezeigt, die auf einer Faser eines Tiefenfiltermediums abgeschie-

den sind. Die Abscheidung von Feinstaub in der Partikelschicht eines Oberflachenfilters ist in
Abb. 8.4 dargestellt.

Abb. 8.4: Ammoniumnitrat- und Ammoniumsulfatpartikeln im Submikronbereich zusammen mit einem
vergleichsweise grobkdrnigen Gesteinsmehladditiv, abgeschieden auf einem (nicht mehr zu sehenden)
Nadelfilz.
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8.2 Partikelbewegung

Der zur Abscheidung notwendige Partikeltransport von den Stromlinien des Gases weg zu den
unterschiedlichen Kollektorflachen hin wird durch auf die Partikeln wirkende Krafte ausgel6st.
Diese Kréfte kénnen je nach Abscheideprinzip unterschiedlicher Art sein. Wenn man die Parti-
kelbewegung in einem Abscheider verstehen oder beschreiben mdchte, sind die Kenntnis
dieser Kréfte und eine hinreichend genaue Quantifizierung derselben notwendig.

Im Folgenden werden die bezlglich der Beschreibung der Partikelabscheidung und der dazu-
gehérenden Partikelbewegung relevanten Kréfte zusammengestellt. Hierbei werden zunachst
folgende Annahmen getroffen, womit eine einfache und doch meist hinreichend genaue Ab-
schatzung der Kréfte ermdglicht wird:

- Die Partikeln sind glatte, nicht deformierbare Kugeln. Eine Rotation findet nicht statt.

- Das umgebende Newton’sche Strdomungsmedium ist gasférmig, inkompressibel und
kann als Kontinuum beschrieben werden. Die Anstrémung der Partikeln ist gleichfor-

mig, laminar und stationar.
- Die Partikeln beeinflussen sich nicht gegenseitig. Wandeffekte treten nicht auf.

Betrachtet werde nun (wie in Bild 8.2 schematisch dargestellt) eine durch den Durchmesser x,
die Massendichte pp und die elektrische Ladung gp charakterisierte kugelférmige Partikel, die
von einem Gas der Dichte pg und der dynamischen Viskositat ng bzw. kinematischen Viskositat
vg umstromt werde. Die Differenz von lokaler Gasgeschwindigkeit v und momentaner Parti-
kelgeschwindigkeit w wird auch Anstrémgeschwindigkeit v, genannt und ist fur die Stro-
mungskraft von Bedeutung. Diese Relativgeschwindigkeit zum Fluid wirde ein mit der Partikel
mitbewegter Beobachter verspiren. Des Weiteren kénnen im allgemeinen Fall ein Gravitati-
onsfeld gekennzeichnet durch die Erdbeschleunigung g und ein elektrisches Feld charakteri-

siert durch die Feldstarke E auf die Partikel einwirken.
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Abb. 8.5: Daten zur Beschreibung der Bewegung eines Partikels in einem strémenden Gas

Die Gewichtskraft wird dann durch Gleichung (1) beschrieben. Die Masse m des kugelférmi-
gen Partikels ist nach Gleichung (2) berechenbar.

fo=m g (1)
T
m=-—x"pp (2)

Die Tragheitskraft wird durch Gleichung (3) wiedergegeben. Diese Kraft kann auch als negati-
ve Ableitung des Partikelimpulses nach der Zeit t gedeutet werden. Die elektrische Kraft ist
durch Gleichung (4) bestimmt.

Fr=—m-— 3
T mdt (3)

lEel =qp- E 4)
Die durch die Relativbewegung zur Strémung entstehende Widerstandskraft kann schlief3lich
mit Gleichung (5) berechnet werden. Diese Kraft ist als Produkt von Staudruck, Partikelprojek-
tionsflache und Widerstandsbeiwert cy zu verstehen. Die experimentell bestimmte Abhangig-
keit des Widerstandsbeiwertes von der Partikel-Reynoldszahl Re kann der Literatur entnom-
men werden (Schmidt, 2001).

. (1 L. T2
FW:[E'pg"vrel"vrelJ'(Z'X J'CW(Re) )
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Die oben getroffene Annahme, dass das Gas als ein Kontinuum aufzufassen ist, gilt nicht fur
Partikeln mit Durchmessern x in der Grélkenordnung der mittleren freien Weglange A der
Gasmolekiile. Durch Einfihrung eines Korrekturfaktors C, welcher teilweise auch Cunning-
ham-Faktor genannt wird, ist eine Ausweitung des Gliltigkeitsbereiches der oben beschriebe-
nen Gleichung (5) zu sehr kleinen Partikelgré3en hin moglich. Fir Luft bei 1 bar und 20 °C
betragt die mittlere freie Wegléange etwa 0,06 pm.

Die Gleichung (6) wird auch Bewegungsgleichung genannt. Diese besagt, dass die Summe
aller auf eine Partikel einwirkenden Kréfte gleich Null sein muss.

ZFi:FT+15W+Fel+15G:O (6)

1
Setzt man die oben definierten Kréafte in diese Gleichung ein, erhdlt man als Ergebnis die
Partikelgeschwindigkeit und die Partikelortskoordinaten als Funktion der Zeit. Damit ist die
Bewegung der betreffenden Partikel (bei Kenntnis der relevanten Parameter) vollstdndig be-
schrieben. Allerdings ist nur in Spezialfallen eine auf analytischem Wege zu gewinnende,
explizite Darstellung des Ergebnisses méglich. Im Regelfall erhélt man gekoppelte Differential-
gleichungen, die mit numerischen Methoden gelést werden missen.

8.3 Kennzeichnung der Abscheidung
Gesamtabscheidegrade

Abscheider haben die Aufgabe, eine mdglichst vollstdndige Phasentrennung durchzufihren.
Im Rahmen der Gasreinigung sollen feste oder fliissige Partikeln (disperse Phase) aus einem
Gas (kontinuierliche Phase) abgetrennt werden. Die Lésung dieser Aufgabe gelingt in aller
Regel nicht vollstandig, d.h. es verbleibt meist ein Rest an Partikeln in dem gereinigten Gas.
Die Effizienz der Abscheidung wird haufig durch Angabe sog. Gesamtabscheidegrade und
Fraktionsabscheidegrade quantifiziert. Die Berechnung und die Anwendung dieser Grofien ist
Gegenstand der folgenden Ausflihrungen.

Zunachst werden anhand der Abb. 8.6 einige relevante Gréen eingeflhrt. Der Abscheider

trennt das ihm zugefiihrte Rohgas zum einen in einen Reingasstrom, der das Feingut bzw. den
Durchlass an Partikeln MF enthélt, und zum anderen einen Mengenstrom an Grobgut bzw.

Abgeschiedenem M, .
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Rohgas Reingas

Vrohs Cron Abscheider Viciis Crai
> >
Aufgabegut T(x) Feingut
Partikelfracht Durchlass
Ma, Qa(X), Ga(X) l Me, Qe(x), ge(X)
Grobgut
Abgeschiedene

Mg, Qg(x), ag(X)

Abb. 8.6: Verwendete GroRRen und Begriffe bei der Kennzeichnung der Abscheidung von Partikeln aus
einem Gasstrom

Da das abgeschiedene Gut in der Regel ohne Gas aus dem Abscheider ausgetragen wird
(oder in diesem verbleibt), sind der Rohgasvolumenstrom und der Reingasvolumenstrom
identisch. Unterschiedlich sind allerdings die Partikelkonzentrationen ¢, und Cin, die meist als
Transport-Massenkonzentration (Partikelmassenstrom pro Gasvolumenstrom) oder als Trans-
port-Anzahlkonzentration (Partikelanzahlstrom pro Gasvolumenstrom) angegeben werden.
Weiterhin sind die Verteilungssummen Q(x) und Verteilungsdichten q(x) unterschiedlich fur
das Aufgabegut (A), Grobgut (G) und Feingut (F).

Der Gesamtabscheidegrad g, der auch Grobgutmengenanteil genannt wird, ist als Quotient
von abgeschiedenem zu aufgegebenem Mengenstrom definiert [siehe Gleichung (7)]. Der
Gesamtabscheidegrad g, hangt von der Mengenart ab und musste eigentlich immer mit dem

entsprechenden Index “r” gekennzeichnet werden. Oft wird er allerdings unter Verzicht auf den

Index als Massenstromverhaltnis gebildet.
M,
=_G 7
g M, (7)
Analog wird gemaRl Gleichung (8) der Gesamtdurchlassgrad resp. Feingutmengenanteil f
definiert.

f=—I (8)

Da kein Verlust an Partikelmaterial auftritt, ergibt die integrale Mengenbilanz die Gleichung (9).
g+f=1 (9)

Ein Beispiel soll die Berechnung des Gesamtabscheidegrades und die Bedeutung der Men-
genart verdeutlichen. Ein Rohgas enthalte pro cm® 1000 Partikeln der GréRe 1 um und 10
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Partikeln der GroRe 10 ym. Ein Abscheider trenne die groRen Partikeln zu 100 %, die kleinen
Partikeln zu 0 % ab. Das Reingas enthélt demnach pro cm® nur noch 1000 Partikeln der GréRe
1 um. Der anzahlbezogene Gesamtabscheidegrad berechnet sich zu go = 1 %. Unter der
Annahme, dass die Partikeln kugelférmig sind und eine identische Dichte besitzen, erhalt man
fur den massenbezogenen Gesamtabscheidegrad einen deutlich gréeren Wert von g; = 91 %.
Es ist ersichtlich, dass man sich bei der Diskussion von Gesamtabscheidegraden Uber die
zugrunde gelegte Mengenart klar sein muss.

8.4 Fraktionsabscheidegrade

Abscheider trennen Partikeln je nach Gré3e unterschiedlich effektiv ab. Mit einem integralen
MalR, wie es der Gesamtabscheidegrad ist, kann ein Trennvorgang deshalb oft nur unzurei-
chend beschrieben werden. Zudem hangt der Gesamtabscheidegrad neben den Apparate-
kennwerten auch von der GroRenverteilung des aufgegebenen Gutes und der Mengenart ab.
Wesentlich aussagekréftiger - insbesondere beziiglich der Charakterisierung des Abscheiders
- ist der sog. Fraktionsabscheidegrad T(x). Die Funktion T(x), die auch Trennkurve genannt
wird, ist analog zum Gesamtabscheidegrad als Mengenverhéltnis definiert, diesmal allerdings
bezlglich einer jeweils konstanten Partikelgréf3e x [siehe Gleichung (10)]. Da das Verhaltnis
der Mengen fir nur eine Groflze x bzw. ein enges PartikelgréRenintervall Ax gebildet wird, ist
der Fraktionsabscheidegrad unabhangig von der verwendeten Mengenart.
_dM, (x)

()=, () (10)

Unter Gebrauch der Definition fiir die Verteilungsdichte q(x) erhédlt man Gleichung (11), die
quasi eine Messvorschrift zur Bestimmung von T(x) darstellt.

T(x)=—quG(X) (11)
da (%)
In der Praxis wird meist statt der Partikelgrée x die Intervallmitte X; verwendet. Sind bei-
spielsweise die PartikelgroRenverteilungen des Aufgabegutes qs,a(X;) und des Grobgutes
gs.c(X;) durch eine Laboranalyse bekannt und ist der Gesamtabscheidegrad g gravimetrisch
bestimmt, kann hieraus T(X;) berechnet werden.

Haufig ist die PartikelgréRenverteilung des Feingutes qF(X;) leichter zu bestimmen als die des
Grobgutes, insbesondere beim Einsatz schneller optischer Messmethoden. Eine Umrechnung
der Gleichung (11) auf eine die Feingutverteilung verwendende Darstellung gelingt durch
Aufstellen der differentiellen Mengenbilanz, welche schlie3lich die drei auftretenden Verteilun-
gen und die zwei integralen Mengenverhéltnisse g und f in der Gleichung (12) miteinander

verknipft.
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g-qg (x)+f-qp(x)=qa(x) (12)

Fahrt man die Gleichungen (12) und (9) in (11) ein, erhalt man die gleichwertigen Ausdriicke
(13) und (14) fur den Fraktionsabscheidegrad T(x). Diese “Messvorschriften” liefern prinzipiell
identische Werte fir T(x). Trotzdem in der Praxis auftretende Unterschiede sind haufig auf
Messungenauigkeiten (z.B. bei der Probennahme) oder auch auf Agglomerations- oder Zer-
kleinerungsvorgénge im Abscheider selbst zuriickzufthren.

e _f-qF(x)
=1 ) (13)
T(x)= 2-46.() (14)

g-96 (x)+(1-g)-qar(x)

SchlieBlich soll noch die Verknupfung des Gesamtabscheidegrades g mit dem Fraktions-
abscheidegrad T(x) vorgestellt werden. Ausgehend von Gleichung (11) erhalt man durch Inte-
gration von der minimalen PartikelgréRe Xxmin bis zur maximalen xn.x unter Beachtung der
Normierungsbedingung die Beziehung (15).

Xmax
g= n}a T(x) qa(x)-dx (15)
Xmin
Der Gesamtabscheidegrad setzt sich demnach zusammen aus der “Apparatefunktion” T(x)
und der “Aufgabegutfunktion” ga(x) und h&ngt damit wie oben schon beschrieben von der zur

PartikelgréRenverteilung gehérenden Mengenart ab. In der Anwendung rechnet man wieder
mit der Intervallmitte X;. Das Integral wird dann durch eine Summenfunktion ersetzt.

Typische Fraktionsabscheidegrade der in der Praxis verwendeten Abscheider sind in Abb. 8.7
dargestellt. Die Kurven fir Massenkraftabscheider und Nassabscheider verlaufen S-férmig und
kénnen deshalb durch eine Trenngrenze charakterisiert werden. Partikeln mit Abmessungen
kleiner als diese Trenngrenze werden unzureichend oder gar nicht aus dem Gasstrom abge-
schieden. Die Kurven der filternden und elektrischen Abscheider sind dagegen durch ein Ab-
scheideminimum bei einer Partikelgrée von etwa 0,5 bis 1 ym gekennzeichnet. Sowohl klei-
nere als auch gréRere Partikeln kdnnen demnach hervorragend aus dem Gasstrom abgetrennt

werden.
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Abb. 8.7: Beispiele fir Fraktionsabscheidegrade typischer Apparate zur Gas-Feinstaub-Trennung
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9. Die Wirkung von Fein- und Feinststauben auf die
menschliche Gesundheit

T. Eikmann, E. Dopp, C. Herr

9.1 Einfiihrung

Die Problematik der Belastung der Bevdlkerung durch Feinstaub (PM) und die damit verbun-
denen gesundheitlichen Risiken sind seit Jahren bekannt und inzwischen wissenschaftlich
sehr gut untersucht und bewertet. Der internationale Wissensstand ist in einer Vielzahl von
Publikationen und Ubersichtsarbeiten gut dokumentiert und wird laufend fortgeschrieben.
Neben der Entwicklung wissenschaftlicher Erkenntnisse, vor allem in den Bereichen der Epi-
demiologie, klinischen Medizin und Toxikologie sowie in der Aerosolphysik, spielt zunehmend
auch die Fragestellung eine Rolle, in welchem Ausmal} durch (staatlich regulierte) Verbesse-
rungen der Luftqualitat tatséchlich eine Verminderung der Gesundheitsrisiken auftritt. Dieser
neue Ansatz wird als ,accountability“ bezeichnet (Ozkaynak et al., 2009) und betont die Not-
wendigkeit, die inzwischen vielfdltig durchgeflihrten Emissionsminderungsmafnahmen auf
wissenschaftlicher Basis hinsichtlich ihrer (gesundheitlichen) Effektivitdt und Kosten zu evalu-
ieren. So wurde kirzlich eine Studie durchgefiihrt, in der die UmweltschutzmalRnahmen im
Rahmen der Olympischen Spiele in Peking 2008, bezogen auf die tatséchliche Minderung der
Emissionen (PM10 und PM2.5) und mdglicher positiver Effekte auf die menschliche Gesund-
heit Uberprift wurden (HEI, 2008). Inzwischen liegt zu dieser Problematik eine Reihe weiterer
wissenschaftlicher Studien vor, die insbesondere hinsichtlich der gesundheitlichen Effektivitat
dieser MalRnahmen quantitative Aussagen ermdglichen.

Im Unterschied zu friher wird heutzutage bei Risikoabschdtzungen von Feinstduben auf die
Gesundheit der Bevdlkerung im allgemeinen PM2.5 und nicht (mehr) PM10 zugrundegelegt.
Dies ist auf die anzunehmende gréRere Gesundheitsgefahrdung durch PM2.5 im Vergleich zu
PM10 zurtickzufiihren, da PM2.5 tiefer in Atemwege und Lunge sowie leichter in den Orga-
nismus gelangen kann. Darlber hinaus wird PM2.5 im Vergleich zu PM10 lberwiegend aus
anthropogenen Quellen freigesetzt und ist dadurch bei emissionsmindernden Malinahmen
prinzipiell besser handhabbar (WHO, 2006; Brunekreef und Forsberg, 2005; Matthiijsen und
ten Brink, 2007). Auch den ultrafeinen Stduben (Durchmesser < 100 nm) wird zunehmend
groliere Beachtung geschenkt, da diese in Zell- und Tierexperimenten eine gréRere Wirksam-
keit aufweisen als grobere Staube und somit ebenfalls einen Einfluss auf die menschliche
Gesundheit zu haben scheinen (Schmid et al., 2009; Valavanidis et al., 2008).
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9.2 Gesundheitliche Wirkungen von Fein- und Feinststauben
Epidemiologie

Die Wirkungen von Feinstduben, insbesondere PM10 und PM2.5, sind zwischenzeitlich in
verschiedenen Ubersichtsartikeln bzw. Statusberichten umfassend und detailliert dargestellt
worden (u.a. ISA:EPA, 2008; WHO, 2006; Kappos et al., 2004). Die GUberwiegende Anzahl der
Studien bezieht sich in der Expositionsabschatzung auf Angaben zur Feinstaubbelastung, in
der Vergangenheit Uberwiegend bezogen auf PM10 und in immer starkerem Umfang (zuséatz-
lich auch) auf die PM2.5-Konzentrationen. Teilweise wird aulerdem auf die (Immissions-)
Einflisse des Stralenverkehrs Bezug genommen. Es zeigt sich bei einem Teil der Studien,
dass ein stérkerer Zusammenhang zwischen der Morbiditdt und Mortalitdt mit dem Abstand
des Wohnortes zur Stralle als mit der Konzentration zu Feinstaub (PM10 bzw. PM2.5) oder
Stickstoffdioxid (NO,) besteht (Wichmann, 2008). Letztendlich ist immer davon auszugehen,
dass die Expositionsparameter fiir Feinstaub immer als Surrogat fir die gesamte (AuRenluft-)
Schadstoffbelastung der Bevélkerung anzusehen sind. Es ist allgemeiner Konsens, dass
PM2.5 eine ausgepragtere Assoziation zu den beobachteten Auswirkungen auf die Gesund-
heit der Bevdlkerung zeigt als PM10, sowohl bezogen auf die Kurzzeit- als auch auf Langzeit-

wirkungen.

Im Vordergrund der Bewertung von Gesundheitsrisiken durch PM2.5 stehen die mit der Expo-
sition verbundenen Langzeiteffekte. Inzwischen liegen auch Risikoabschatzungen in Hinsicht
auf eine Kurzzeit-Belastung mit PM2.5 vor (ISA:EPA, 2008). Epidemiologische Untersuchun-
gen zeigen einen klaren statistischen Zusammenhang zwischen der Belastung mit PM und der
Gesamtmortalitat, kardiopulmonalen und Lungenkrebsmortalitdt sowie der Kindersterblichkeit
auf. Die sich daraus ergebende Verkirzung der Lebenserwartung in der Bevélkerung kann die
GréRenordnung eines Jahres erreichen (Wichmann, 2005a). Auswirkungen von PM auf die
Morbiditat wurden fir Atemwegssymptome und Lungenwachstum (respiratorische Morbiditat)
sowie das kardiopulmonale und das Immunsystem gefunden.

Bei den Kurzzeiteffekten haben zahlreiche Studien signifikante Assoziationen zwischen PM-
Exposition sowie Mortalitdt und Morbiditat gezeigt. Am ausgepragtesten waren dabei die Zu-
sammenhénge bei kardiovaskuldren und respiratorischen Erkrankungen. Weitere dokumen-
tierte Zusammenhénge sind neben den hoéheren Mortalitatsrisiken vermehrte Kranken-
hausaufnahmen und Arztbesuche sowie Veranderungen von Entziindungs- und Funktionspa-
rametern an Tagen mit hohen Partikelkonzentrationen. Aus Deutschland liegt eine Reihe von
Untersuchungen in dieser Hinsicht vor, von denen einige exemplarisch genannt werden. So
konnte ein Zusammenhang zwischen PM und einigen EKG-Parametern sowie dem Aufenthalt
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im Stralenverkehr und der Rate von Herzinfarkten nachgewiesen werden (Schulz et al. 2005;
Wichmann, 2005b).

Die WHO hat wiederholt die relevanten Kurzzeit- und Langzeit-Effekte von PM in mehreren
Reviews dargestellt (WHO, 2004a; WHO, 2004b; WHO, 2006) (siehe Tabelle 9.1).

Tabelle 9.1: Relevante Kurzzeit- und Langzeit-Effekte von PM (WHO 2004a), (WHO, 2004b)

Luftschadstoff Kurzzeit-Effekte Langzeit-Effekte

Anstieg der Symptome im unteren

Inflammatorische Lungeneffekte Atemtrakt

Respiratorische Symptome Reduktion der Lungenfunktion bei

Kindern
Adverse Effekte des kardio- Anstieg von COPD (chronic
Feinstaub (PM) vaskuldren Systems obstructive pulmonary disease)
Anstieg des Medikamenten- Reduktion der Lungenfunktion bei
verbrauchs Erwachsenen

Anstieg der Krankenhauseinwei- | Verringerung der Lebenserwar-

sungen tung, Uberwiegend der kardiopul-
monalen Mortalitdt und wahr-
Anstieg der Mortalitat scheinlich von Lungenkrebs

Toxikologie

Die gesundheitsschadigenden Effekte luftgetragener Partikel wurden auch in zahlreichen
toxikologischen Studien demonstriert (siehe Valavanidis et al., 2008). Fir die zellularen Effekte
von Fein- und Feinststduben werden verschiedene Wirkungsmechanismen diskutiert. Als
Initialschritt wird in der Regel die Induktion von oxidativem Stress und die damit verbundene
Auspragung einer pulmonalen Entziindung angenommen (siehe Donaldson et al., 2005; Vala-
vanidis et al., 2008), bei der es zu einer Ausschittung von Entziindungsmediatoren wie Zyto-
kinen sowie reaktiven Sauerstoff- und Stickstoffspezies (ROS/RNS) kommt. Untersuchungen
mit Partikeln gleicher chemischer Zusammensetzung deuten dartber hinaus darauf hin, dass
ultrafeine Partikel (<100 nm, UFPs) bei gleicher Masse eine erhéhte biologische Aktivitat auf-
weisen, die sich z.B. in einem erhdhten inflammatorischen Potential zu erkennen gibt (Ober-
dérster, 2001). Tierexperimentelle Untersuchungen zeigten, dass bei einer Vielzahl gering
toxischer, schlecht-16slicher Partikel einschliellich Carbon Black und Titandioxid die Induktion
einer Entziindungsantwort proportional mit dem Ausmal’ der Oberflache ansteigt. Die biologi-
sche Wirkung von UFPs scheint demnach besser mit ihrer Oberflache als mit anderen Para-
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metern, wie z.B. der Masse, zu korrelieren (Stoeger et al., 2006). Zusatzlich kénnen adsorbier-
te toxische Elemente und Verbindungen wie Metalle und organische Komponenten (z.B.
PAHSs) effektiver transportiert werden. Die Hypothese der Wirkung von Partikeln durch oxidati-
ven Stress wird durch die Induktion verschiedener redox-sensitiver Signaltransduktionswege,
wie die Transkriptionsfaktoren NFkB und das Aktivatorprotein 1 (AP-1), unterstiitzt (Donaldson
et al., 2005). Dartiber hinaus weisen Untersuchungen im Tiermodell darauf hin, dass UFPs im
Vergleich zu feinen Partikeln méglicherweise die Phagozytosemechanismen der Lunge umge-
hen und dadurch verstérkt im Epithelium wie auch im Interstitium abgelagert werden (Geiser et
al., 2005).

Durch Partikel induzierter oxidativer Stress spielt auch bei den beobachteten genotoxischen
Effekten eine Rolle. So induzieren beispielsweise Hydroxylradikale DNA-Schadigungen in vitro
und in vivo (Schins und Knaapen, 2007; Valavanidis et al., 2008; Mgller et al., 2010). Solche
oxidativen DNA-Schaden schlielien auch Mutationen (HPRT-Gen, P53) ein und kénnen in der

Lunge exponierter Tiere beobachtet werden (Seiler et al., 2004).

Fur die systemischen Wirkungen von UFPs werden ebenfalls verschiedene Mechanismen
diskutiert. Bedingt durch Verdnderungen der Permeabilitdt der Epithel-Blut-Barriere kann es
einerseits zur Translokation der Partikel in den Blutkreislauf sowie in andere Organe wie Herz,
Leber und Gehirn kommen. Andererseits kénnen auch die bei der pulmonalen Entziindungs-
antwort freigesetzten Zytokine selbst in den Kreislauf gelangen und ihre Wirkung auf andere
Organe entfalten (Kreyling et al., 2002; Oberddrster et al., 2004). Einen Erkldrungsansatz fir
die durch Belastungen mit ultrafeinen Partikeln bedingte Verschlechterung des Herz-/Kreislauf-
zustandes bei anfélligen/empfindlichen Probanden bietet die Tatsache, dass UFPs die Gerin-
nungsfahigkeit des Blutes erhéhen. Verstérkt freigesetztes Fibrinogen fuhrt zu einer Erh6hung
der Blutviskositat und zu einer erhdhten Gefahr von Herzrhythmusstérungen und Herzinfarkten
(Nemmar et al., 2002; Donaldson et al., 2005). Auch hier scheinen Entziindungsmechanismen
(Zytokinfreisetzung) und die Bildung freier Radikale eine wesentliche Rolle zu spielen (Sim-
khovich et al., 2008).

9.3 Aktuelle Bewertung der Environmental Protection Agency der USA

In einem aktuellen Entwurf der Environmental Protection Agency der USA (ISA:EPA, 2008)
wird neuerlich eine umfassende Bewertung der Wirkung von PM auf der Basis aller vorliegen-
den relevanten nationalen und internationalen Studien und Untersuchungen vorgenommen.
Wegen der herausragenden Bedeutung dieses Dokuments werden die relevanten Erkenntnis-
se hier noch einmal im Einzelnen dargestellt. Insgesamt werden die Effekte, verursacht durch
eine Exposition gegeniiber PM (PM10 und PM2.5 sowie andere Luftschadstoffe) hinsichtlich
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ihrer Kausalitdt der nachgewiesenen Assoziationen bewertet. Dabei werden folgende funf

Hierarchien der Kausalitats-Bewertung festgelegt:
- Causal relationship [kausaler Zusammenhang]
- Likely to be a causal relationship [wahrscheinlicher kausaler Zusammenhang]
- Suggestive of a causal relationship [angedeuteter kausaler Zusammenhang]

- Inadequate to infer a causal relationship [unzureichend zur Herstellung eines kausalen
Zusammenhangs]

- Suggestive of no causal relationship [angedeutet kein kausaler Zusammenhang]

In den folgenden Kapiteln werden die beobachteten gesundheitlichen Effekte nach Feinstaub-
exposition der Kausalitatsbewertung der EPA gegenibergestellt.

Effekte im Zusammenhang mit der Kurzzeit-Exposition gegeniiber PM2.5

Kardiovaskuldre Morbiditét: Aus epidemiologischen, klinischen und toxikologischen Studien
liegen vielfaltige und eindeutige Hinweise auf einen Einfluss von PM2.5 auf die kardiovaskula-
re Morbiditat vor. Die konsistent positiven Assoziationen liegen dabei in einem Bereich zwi-
schen 0,5 % bis 3,4 % bei einem Anstieg von PM2.5 um 10 pg/m?® und zwar in Stadten mit
einer mittleren 24-Stunden-Konzentration zwischen 13,8 — 18,8 pg/m?3. Darlber hinaus konn-
ten, beispielsweise in der Medicare Air Pollution Study (MCAPS), regionale Heterogenitaten
und saisonale Variationen (mit dem héchsten Risiko im Winterhalbjahr) nachgewiesen werden.
Spezifische physiologische Veranderungen verschiedener kardiovaskuladrer Parameter, z.B.
EKG, vasomotorische Funktionen, systemische Inflammation, Koagulation und oxidativer
Stress, konnten bei einer mittleren 24-Stunden-Konzentration zwischen 7,7 — 23,7 ug/m?
nachgewiesen werden. Auch kontrollierte Expositionsuntersuchungen am Menschen in Klini-
schen Studien und darauf basierende toxikologische Untersuchungen erbrachten konsistent
vergleichbare Anderungen der kardiovaskuléren Parameter. Insgesamt werden diese Erkennt-
nisse von der EPA (ISA:EPA 2008) als kausale Beziehung (causal) zwischen der Kurzzeit-
Exposition gegentber umweltiblichen PM2.5-Konzentrationen und der kardiovaskuléren Mor-
biditat eingestuft (Tabelle 9.2).

Respiratorische Morbiditét: Neuere epidemiologischen Studien zur respiratorischen Morbidi-
tat fokussieren sich sowohl auf die Assoziation zwischen der Kurzzeit-Exposition gegeniiber
PM2.5 und den spezifischen respiratorischen Symptomen, unter Berlicksichtigung des Medi-
kamentenverbrauchs, als auch auf die darauf zu beziehenden Krankenhaus- bzw. Notfallauf-
nahmen. Dabei konnte ein konsistenter Anstieg des Medikamentenverbrauchs insbesondere
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bei Kindern mit Asthma und weniger ausgeprégt auch bei Erwachsenen bei PM2.5-
Konzentrationen zwischen 6,1 bis 19,2 yg/m® gefunden werden. Bei Studien, die sich mit den
spezifischen physiologischen Veranderungen bei asthmatischen Kindern beschéftigten, konnte
eine Abnahme des forcierten exspiratorischen Volumens (FEV1) um 1 % bis 3,4 % bei einem
Anstieg von PM2.5 um 10 pg/m® nachgewiesen werden. Studien, die den Zusammenhang
zwischen Krankenhaus- bzw. Notfallaufnahmen und respiratorischen Erkrankungen (z.B.
COPD und respiratorische Infektionen) bewerteten, fanden konsistente Zusammenhange
unterschiedlicher Auspragung bei PMZ2.5-Konzentrationen zwischen 13,8 und 18,9 pg/m3.
Klinische und toxikologische Studien zur respiratorischen Morbiditat unterstitzen diese Befun-
de aus epidemiologischen Untersuchungen, so dass die Beziehung zwischen der Kurzzeit-
Exposition gegeniber umwelttblichen PM2.5-Konzentrationen und der kardiovaskuldren Mor-
biditat von der EPA (ISA:EPA 2008) als wahrscheinlich kausal (likely to be causal) eingestuft
werden (Tabelle 9.2).

Mortalitét: Die Evaluation der einschlagigen Studien ergibt konsistente positive Assoziationen
zwischen der Kurzzeit-Exposition gegeniiber PM2.5 und der Gesamtmortalitat sowie der respi-
ratorisch- und kardiovaskulér-bezogenen Mortalitat. So konnte fir die Gesamtmortalitét (ohne
Unfélle) ein Anteil von 0,29 % bis 1,21 % bei einem Anstieg von PM2.5 um 10 pg/m?® nachge-
wiesen werden, bei mittleren 24-Stunden-Konzentrationen zwischen 6,7 und 34,4 ug/m3. Die
kardiovaskulare Mortalitdt bewegte sich in einem der Gesamtmortalitat vergleichbaren Bereich
(0,34 % — 0,94 %), wahrend die respiratorisch-bezogene Mortalitdt etwas ausgeprégter er-
schien (1,01 % — 2,2 %). Auch hier wird die Beziehung zwischen der Kurzzeit-Exposition ge-
geniber umweltiblichen PM2.5-Konzentrationen und sowohl der Gesamtmortalitat als auch
der respiratorisch- und kardiovaskuldr-bezogenen Mortalitét von der EPA (ISA:EPA, 2008) als

wahrscheinlich kausal (likely to be causal) eingestuft (Tabelle 9.2).

Tabelle 9.2: Effekte der Kurzzeit-Exposition gegeniiber PM2.5, Kausalitatsbewertung nach EPA
(ISA:EPA 2008)

'::;:itli(;l" Wirkungen Kausalitit
Kardiovaskuléare Morbiditat Kausal
PM2.5 Respiratorische Morbiditat wahrscheinlicher kausaler Zusammenhang
(Gesamt-) Mortalitat wahrscheinlicher kausaler Zusammenhang
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Effekte im Zusammenhang mit der Langzeit-Exposition gegeniiber PM2.5

Kardiovaskulédre Morbiditét: Sowohl epidemiologische Studien als auch toxikologische Un-
tersuchungen zeigen Ubereinstimmend nachteilige Effekte einer Langzeit-Exposition gegen-
Uber PM2.5 auf klinische und subklinische Marker fur die kardiovaskuldre Morbiditat. Die Effek-
te (z.B. Kalzifikationsgrad der Koronararterien, Plaque- und L&sionsareale) konnte bei beiden
Geschlechtern in einem Konzentrationsbereich von PM2.5 zwischen 13,5 bis 23,2 pg/m?
nachgewiesen werden. Obwohl Befunde von klinisch manifesten kardiovaskuldren Erkrankun-
gen im Zusammenhang mit der Langzeit-Exposition gegenuber PM2.5 in den einschlagigen
Studien nicht konsistent berichtet werden, wird auf der Basis der epidemiologischen, klinischen
und toxikologischen Studien insgesamt die Beziehung zwischen der Langzeit-Exposition ge-
genuber umwelttblichen PM2.5-Konzentrationen und der kardiovaskularen Morbiditat von der
EPA (ISA:EPA, 2008) als wahrscheinlich kausal (likely to be causal) eingestuft (Tabelle 9.3).

Respiratorische Morbiditdt: Auch die neueren epidemiologischen Studien weisen konsistent
Assoziationen zwischen der Langzeit-Exposition gegenuber PM2.5 und respiratorischen Sym-
ptomen, Asthma sowie die Beeinflussung der Lungenfunktion (bei Kindern) in einem Konzen-
trationsbereich zwischen 5,0 und 15,5 pyg/m?® auf. Subchronische und chronische toxikologi-
sche Studien ergaben Hinweise u.a. auf Verschlechterung der Lungenfunktion, geringfligige
Inflammation und histopathologische Verdnderungen. Pre- und postnatale Exposition von
Mausen erbrachte Beeintrachtigungen bei der Lungenentwicklung dieser Versuchstiere. Dieser
Wirkmechanismus wird als relevant, insbesondere fiir die nachgewiesene Beeintrachtigung
der Lungenfunktion bei Kindern, eingestuft. Insgesamt wird daher auf der Basis der epidemio-
logischen, klinischen und toxikologischen Studien die Beziehung zwischen der Langzeit-
Exposition gegenliber umweltiblichen PM2.5-Konzentrationen und der respiratorischen Mor-
biditat von der EPA (ISA:EPA, 2008) als wahrscheinlich kausal (likely to be causal) eingestuft
(Tabelle 9.3).

Mortalitat: Die neueren epidemiologischen Studien berichten konsistent iber Assoziationen
zwischen der Langzeit-Exposition gegentuber PM2.5 und einem erhdhten Mortalitatsrisiko bei
mittleren jahrlichen Konzentrationen zwischen 10,2 und 29 ug/m3. Bei der Neubewertung der
Harvard Six Cities-Kohortenstudie zeigt sich bei Reduktion der PM2.5-Konzentrationen ein
besonders ausgepréagter Riickgang der Mortalitat. Bei weiteren Neubewertungen auch anderer
Studien (ACS-Studie) ergab sich, dass das Ausmal} der Assoziation bisher wahrscheinlich
erheblich unterschatzt wurde. Insgesamt wird die Beziehung zwischen der Langzeit-Exposition
gegeniber umweltiiblichen PM2.5-Konzentrationen und der Mortalitat von der EPA (ISA:EPA
2008) als wahrscheinlich kausal (likely to be causal) eingestuft (Tabelle 9.3).
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Tabelle 9.3: Effekte der Langzeit-Exposition gegeniiber PM2.5, Kausalitatsbewertung nach EPA
(ISA:EPA 2008)

:‘2::;::' Wirkungen Kausalitat
Kardiovaskuldre Morbidit&t wahrscheinlicher kausaler Zusammenhang
Respiratorische Morbiditét wahrscheinlicher kausaler Zusammenhang
PM2.5 (Gesamt-) Mortalitat wahrscheinlicher kausaler Zusammenhang

Reproduktions- und  Entwick-

. angedeuteter kausaler Zusammenhang
lungsstérungen

unzureichend zur Herstellung eines kausalen

Krebs Zusammenhangs

Bei den Bewertungen der PM-Konzentrations-Wirkungs-Beziehungen in den groRen Multi-City-
Studien hat sich konsistent herausgestellt, dass ein nichtschwellen-bezogenes log-lineares
Modell am ehesten diese Funktion widerspiegelt. Es wird daher von der EPA empfohlen, trotz
gewisser Unsicherheiten bei einem direkten Vergleich der Ergebnisse verschiedener Stadte
weiterhin bei Bewertungen von PM dieses Modell zugrundezulegen.

Auffallig bei der EPA-Risikoabschatzung (ISA/EPA, 2008) ist, dass das Krebsrisiko im Unter-
schied zu anderen Studien als nicht kausal (inadequate) eingestuft wird. Auch wenn der Bezug
zu PM2.5 haufig nur indirekt hergestellt werden konnte (z.B. Uber die Belastung zu Dieselmo-
torabgasen), so gibt es doch konsistente Hinweise auf eine erhéhte Lungenkrebs-Inzidenz und
—mortalitat (Pope et al. 2002; Wichmann, 2005b).

9.4 Besonders empfindliche und vulnerable Subpopulationen

Als empfindliche (susceptible) Subpopulation werden Individuen definiert, die méglicherweise
nachteilige Gesundheitseffekte bei der Exposition gegeniiber Luftschadstoffen schon bei nied-
rigeren Konzentrationen zeigen, die bei der Normalbevdlkerung tblicherweise noch zu keinem
héheren Auftreten von Effekten fihren. Die Empfindlichkeit kann sich aber auch im Auftreten
von ausgepragteren oder haufigeren Effekten bei gleicher Exposition zu Luftschadstoffen
zeigen. Vulnerable Subpopulationen sind als Individuen definiert, die in unterschiedlichem
Ausmall héheren Konzentrationen von Luftschadstoffen exponiert sind im Vergleich zur Nor-
malbevélkerung, unabhdngig von beobachtbaren gesundheitlichen Befunden. Kriterien fir
empfindliche und vulnerable Subpopulationen sind in Tabelle 9.4 dargestellt.
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Tabelle 9.4: Kriterien fir empfindliche und vulnerable Subpopulationen bei Luftschadstoff-Belastungen
(ISA:EPA 2008)

Kriterien fiir empfindliche Subpopula- Kriterien fiir vulnerable Subpopula-
tionen tionen

Alter: Kinder, dltere Erwachsene (> 65 Jahre) | Ausbildungsniveau

Kinder: Frihgeburt, zu geringes Geburtsge- Klimaanlagen-Nutzung

wicht

Schwangerschaft \é\ig:geo: in der Ndhe von (vielbefahrenen)
Geburtsfehler Lage des Wohnortes (West vs. Ost)
Geschlecht Level of Exercise

Rasse/Ethnizitat Arbeitsumwelt (z.B. Arbeiten im Freien)
Genetische Faktoren Soziodkonomischer Status

Bereits existierende Erkrankungen: Uberge-
wicht, Diabetes, respiratorische Erkrankungen
(z.B. Asthma), kardiovaskuldre Erkrankungen

Bei der Bewertung der Empfindlichkeitskriterien muss grundsétzlich zwischen angeborenen
bzw. unveranderlichen Kriterien (z.B. Alter, Geschlecht, Rasse/Ethnizitat) auf der einen Seite
und bereits vorhandenen Krankheiten auf der anderen Seite unterschieden werden. Das Vor-
liegen von angeborenen/unveranderlichen Kriterien fuhrt auf der Basis der vorliegenden Stu-
diendaten offensichtlich zu einer héheren Empfindlichkeit gegeniber einer PM-Exposition. So
konnte bei alteren Erwachsenen (> 65 Jahre) ein Anstieg der kardiovaskuldren Gesundheitsef-
fekte nachgewiesen sowie ein Anstieg der Gesamtmortalitat in Zusammenhang mit der PM-
Exposition angenommen werden. Es gibt weiterhin Hinweise auf eine Assoziation mit respira-
torischen Gesundheitseffekten bei Kindern. Zusammenhdnge mit Geschlecht und Ras-
se/Ethnizitdt konnten bisher mit wenigen Ausnahmen nicht abgeleitet werden. Allein bei zwei
Untersuchungen in Kalifornien wurden Hinweise auf eine héhere Empfindlichkeit von Personen
hispanischer Herkunft gefunden. Anhaltspunkte hinsichtlich des Einflusses von PM in der
Schwangerschaft konnten bisher lediglich hinsichtlich einer spateren héheren Empfindlichkeit
bezuglich der Entwicklung von Allergien im Tierversuch nachgewiesen werden. Bei den gene-
tischen Faktoren gibt es Hinweise, dass Personen mit genetischen Polymorphismen bei der
Regulierung von antioxidativen Reaktionen zu einer groReren Empfindlichkeit gegenliber einer
PM-Exposition neigen. Allerdings gibt es bei genetischen Polymorphismen auch Anzeichen fiir
einen protektiven Effekt bei den betroffenen Personen (ISA:EPA, 2008).
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Eine gro3e Anzahl der vorliegenden Studien beschéftigt sich mit der Bedeutung von bereits
vorhandenen Erkrankungen hinsichtlich der Exposition gegentber PM. In epidemiologischen,
klinischen und toxikologischen Untersuchungen konnten Hinweise auf einen Anstieg von kar-
diovaskuldren Effekten bei Personen mit einer bereits bestehenden kardiovaskuladren Erkran-
kung gefunden werden. Die Intensitat der Effekte war dabei vom Schweregrad der schon
existierenden Krankheit abhangig. Bei bereits vorliegenden respiratorischen Erkrankungen
hingen die auftretenden Differenzen zu den nicht vorerkrankten Personen ebenfalls von der
respiratorischen Kondition der Vorerkrankten ab. Die Effekte waren bei Asthmatikern deutlich
starker ausgepragt im Vergleich zu Patienten mit COPD. Ein Anstieg der Mortalitdt konnte
insbesondere bei Personen mit vorliegender Pneumonie oder einer anderen respiratorischen
Erkrankung nachgewiesen werden. Diese epidemiologischen und klinischen Befunde konnten
in einer Anzahl von toxikologischen Studien bestatigt werden, wobei die experimentellen Er-
gebnisse in der Regel starker ausgepragt waren (ISA:EPA, 2008).

Da Ubergewicht und Diabetes in der Bevélkerung stark ansteigen, wurden diese Erkrankungen
auch hinsichtlich einer Assoziation mit PM untersucht. Dabei ergaben sich bei Diabetikern bei
einer Reihe von Parametern der kardiovaskuldren Effekte Hinweise auf einen Zusammenhang.
Beim Ubergewicht gibt es nur wenige Hinweise, die aber auch auf Modifikationen bei den
kardiovaskularen Effekten hindeuten (ISA:EPA, 2008).

9.5 Einfliisse des StraBenverkehrs

Unabhéngig von den verschiedenen Risikoabschatzungen liegt inzwischen eine Vielzahl von
Studien Uber den Einfluss des StralRenverkehrs und der damit verbundenen Exposition gegen-
Uber PM und NO, sowie anderen Luftschadstoffen auf die Morbiditat und Mortalitdt von Anlie-
gern vor (Wichmann, 2008). In der Regel werden die in den epidemiologischen Studien nach-
gewiesenen Assoziationen auf vorhandene oder spezifisch gemessene Immissionskonzentra-
tionen von PM10 und PM2.5 sowie NO, als charakteristische verkehrsbedingte Luftschadstoffe
bezogen. Andere Luftschadstoffbelastungen werden dabei in der Regel nicht berilicksichtigt
bzw. die nachgewiesenen Effekte werden ausschliel3lich auf die gemessenen Substanzen
bezogen. Nachfolgend werden beispielhaft die Ergebnisse einer Reihe relevanter Studien
Uberwiegend aus Deutschland dargestellt, die im Wesentlichen auf einer Zusammenstellung
von Wichmann (2008) basieren.

In einer Kohorte von 4.800 &lteren Frauen aus Nordrhein-Westfalen, die zwischen 1985 und
1994 an einer Basisuntersuchung (im Rahmen der Luftreinhalteplane NRW) teilgenommen
hatten, wurde nach ca. 10 Jahren die Mortalitdt bewertet. Von den insgesamt 8 % Verstorbe-
nen war die kardiopulmonale Sterblichkeit statistisch signifikant um 70 % erhéht, wenn die
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Frauen in maximal 50 m Entfernung von einer stark befahrenen Strale wohnten. Die Assozia-
tion mit PM10 und NO, war ebenfalls statistisch relevant, allerdings war der Zusammenhang
mit dem Wohnort starker ausgepragt (Gehring et al., 2006; Wichmann, 2008).

In derselben Kohorte wiesen chronisch obstruktive Atemwegserkrankungen (COPD) und die
Verminderung der Lungenfunktion eine gleich starke Assoziation mit der PM10-Konzentration
und der Verkehrsbelastung auf. Das Wohnen innerhalb eines Abstandes bis zu 100 m von
stark befahrenen Strallen zeigte eine deutliche Abhangigkeit mit COPD-Erkrankungs-
haufigkeit. Im Vergleich zu einer Referenzgruppe konnte hier eine um 79 % hdhere Haufigkeit
nachgewiesen werden. Die Assoziation von COPD mit der PM10-Konzentration war dabei
noch starker als die allgemeine Verkehrsbelastung (Schikowski et al., 2005; Wichmann, 2008).

In einer Studie an 4.900 Erwachsenen im Ruhrgebiet wurde die Assoziation der Langzeit-
Exposition durch die Verkehrsbelastung allgemein und von PM2.5 speziell hinsichtlich des
Arteriosklerose-Risikos bei Anwohnern stark befahrener Stralen untersucht. Bei Personen, die
in einer geringeren Entfernung als 50 m von der StralRe wohnten, konnte ein 63 % hdheres
Risiko im Vergleich zu einer Kontrollgruppe nachgewiesen werden. Das Arteriosklerose-Risiko
war dabei stérker mit dem Abstand der Wohnung zur Stralle als mit der PM-Konzentration
assoziiert (Hoffmann et al., 2007; Wichmann, 2008).

Bei ca. 700 Personen, die einen Herzinfarkt tGberlebt hatten, wurde in Augsburg der Einfluss
des Stralienverkehrs als mdglicher Ausloser dieser Erkrankung untersucht. In einem detaillier-
ten Interview wurden die betroffenen Personen befragt, welche Téatigkeit sie in den letzten vier
Tagen vor dem Herzinfarkt ausgelbt und wo sie sich aufgehalten hatten. Die Ergebnisse
zeigten unter anderem, dass ein 2,9-fach héheres Risiko fur die Auslésung eines Herzinfarktes
bestand, wenn die Personen sich eine Stunde zuvor in Verkehrsmitteln aufgehalten hatten. Zu
den Verkehrsmitteln zahlten Autos, 6ffentliche Verkehrsmittel wie Busse und Stralenbahnen,
Fahrrader und Motorrader (Peters et al., 2004; Wichmann, 2008).

Eine weitere Reihe von neueren Untersuchungen (Allen et al., 2009; Hoffmann et al., 2009;
Rosenlund et al., 2009) bestatigen noch einmal die enge Assoziation von Luftverunreinigung,
der Nahe zum Verkehr und Herz-Kreislauf-Erkrankungen. Bei genauer Expositionsklassifikati-
on gegenuber PM2.5 konnte in den verschiedenen Studien ein enger Zusammenhang zum
Auftreten von (systemischer) Arteriosklerose und tddlich verlaufenden Herzinfarkten nachge-
wiesen werden. Bei der Untersuchung aus Nordrhein-Westfalen (Hoffmann et al., 2009) wurde
die Wohnsitz-bezogene Verkehrsbelastung durch die Entfernung zu Hauptverkehrsstrallen
und Autobahnen festgelegt, wahrend die PM2.5-Exposition auf der Basis von regional vorhan-
denen Messdaten modelliert wurde.
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Andere Untersuchungen mit dhnlichen Fragestellungen zeigten dartber hinaus Assoziationen
mit starker Verkehrsbelastung und Lungenfunktionseinschrankungen (McCreanor et al., 2007),
Mittelohrentziindungen bei Kindern (Brauer et al., 2006) sowie vermindertem Geburtsgewicht
bei Neugeborenen (Slama et al., 2007). Allerdings muss bei allen dargestellten Studien darauf
hingewiesen werden, dass das Wohnen an stark befahrenen Stralen immer im Zusammen-
hang mit Parametern des soziodkonomischen Status (z.B. Arbeitsplatzbelastung, Rauchver-
halten, Erndhrungsgewohnheiten und Lebensstil) zu sehen ist. So konnten immer wieder
Assoziationen zwischen sozio6konomischem Status und gesundheitlichen Effekten nachge-
wiesen werden (Schikowski et al., 2008).

Die durch den StralRenverkehr und vor allem durch den Schwerlastverkehr gleichermalen
verursachte Ladrm-Belastung (und Infraschall-Belastung) wird nur in wenigen Studien, insbe-
sondere im Zusammenhang mit der gleichzeitig bestehenden Exposition gegeniber Luft-
schadstoffen, bertcksichtigt. Da Larm (und Infraschall) auch bei umweltiblichen Schallpegeln
als physiologische Stressoren mit Auswirkungen auf das Herz-Kreislauf-System zu bewerten
sind, ist hier zu fragen, in welchem Ausmal synergistische Effekte bei der gleichzeitigen Be-
lastung durch PM und NO; nachzuweisen sind. Wé&hrend beim Flugldrm deutliche Hinweise
auf ein Bluthochdruck-Risiko existieren, sind Assoziationen zum Stral3enverkehr nur gering
ausgepragt (Knipschild und Salle, 1979; Bluhm et al., 2007; de Kluizenaar et al., 2007). Beziig-
lich eines erhéhten Risikos flr das Auftreten eines Herzinfarkts gibt es eine Reihe von Studien,
die konsistent ein moderat erhéhtes Herzinfarkt-Risiko aufzeigen (Babisch et al., 2005; Willich
et al., 2006; Rosenlund et al., 2006; Miller et al., 2007).

Waéhrend zu der kombinierten Exposition von umweltiiblichem Infraschall (und tieffrequentem
Schall) und Luftschadstoffen bisher keine Untersuchungen vorliegen (RKI, 2007), existiert
hinsichtlich der gleichzeitigen Belastung durch Larm und Luftschadstoffe jetzt eine Studie, die
beide Parameter bertlicksichtigt (Selander et al., 2009). Dabei zeigt die individuelle Langzeit-
exposition gegeniiber Larm (> 50 dBA) eine sehr gute Korrelation (r = 0,6) mit der durch den
Stralienverkehr verursachten Luftschadstoff-Belastung. Bei den larmbelasteten Personen
konnte im Vergleich zu einer Referenzgruppe ein erhéhtes Herzinfarkt-Risiko nachgewiesen
werden, unabhéngig von der gleichzeitig bestehenden Luftschadstoff-Belastung. Wegen der
sehr ausgepragten Korrelation zwischen diesen beiden Expositionsparametern schlielen die
Untersucher einen Confounding-Effekt aber nicht vollstdndig aus. Die Assoziation zwischen
der Larmbelastung und erhéhtem Blutdruck war weniger deutlich ausgepragt, wobei Bluthoch-
druck als ein wesentlicher Risikofaktor fur den Herzinfarkt natirlich sicherlich das Herzinfarkt-
risiko mit beeinflusst. Das erhdhte Risiko fiir Herz-Kreislauf-Erkrankungen im Einwirkungsbe-
reich von stark befahrenen Strafl3en ist damit nicht nur auf die héhere Luftschadstoff-Belastung
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zurlickzufuhren, sondern zumindest auch durch die stérkere Larmbelastung der Bevdlkerung
mit zu erklaren.

9.6 Emissionsmindernde MaBRnahmen

Insbesondere im Zusammenhang mit der Diskussion um die Einrichtung von Umweltzonen,
aber auch bei der Einflhrung anderer Emissions-mindernder MalRhahmen wird immer wieder
gefordert, die quantitative Effektivitat derartiger Tatigkeiten zu belegen. Da fir die in Deutsch-
land etablierten Umweltzonen aufgrund des kurzen Zeitraums noch keine epidemiologischen
Daten vorliegen kénnen, die hierzu eine Aussage erméglichen wirden, muss man in Hinsicht
auf diese Fragestellung auf andere Untersuchungen zuriickgreifen. Hierzu sind am ehesten
Studien geeignet, bei denen fiir einen begrenzten Zeitraum die Verkehrsbelastung stark redu-
ziert wurde (Wichmann, 2008). Als bekannteste Untersuchungen mit voribergehenden Ver-
kehrsbeschrankungen sind die Studien bei der Olympiade 1996 in Atlanta und bei den Asien-
spielen 2002 in Korea zu benennen. In beiden Stadten nahm die Haufigkeit von kindlichem
Asthma wéhrend oder im Anschluss an die Einschrankung des Kraftfahrzeugverkehrs deutlich
(bis zu 27 % in Korea) ab (Friedmann et al., 2001; Lee et al., 2007). Wie bereits oben darge-
stellt, wird zur Zeit eine Studie durchgefihrt, die die UmweltschutzmalRnahmen im Rahmen der
Olympischen Spiele in Peking 2008, bezogen auf die tatsédchliche Minderung der Emissionen
(PM10 und PM2.5) und méglicher positiver Effekte auf die menschliche Gesundheit, tberprift
(HEI, 2008). Interessant werden auch Untersuchungen in européischen Stadten sein, in denen
zwischenzeitlich die so genannte City-Maut eingefihrt wurde (z.B. London seit 2003; Stock-
holm seit 2007). Hier konnte bereits eine deutliche Verminderung des Strallenverkehrs, ver-
bunden mit einer deutlichen Reduktion der PM-Konzentrationen, beobachtet werden (Wich-
mann, 2008).

Es gibt nur wenige Studien, in denen eine Reduktion von PM im Zusammenhang mit der po-
tentiellen Verbesserung des gesundheitlichen Risikos der betroffenen Bevélkerung untersucht
wurde. Im Allgemeinen konnte bei diesen Untersuchungen aber nicht nur eine spezifische
Reduktion von PM angenommen werden, sondern auch eine Verminderung anderer Luft-
schadstoffe wie beispielsweise NO,, O; und SO,. Die nachgewiesenen positiven Effekte auf
die menschliche Gesundheit kdnnen daher nur auf eine Abnahme der Luftschadstoff-
Exposition insgesamt zuriickgefihrt werden.

Die bekannteste Kurzzeitstudie mit einer mehrstufigen Bewertung ist die Utah Valley-Studie,
bei der die Auswirkungen einer voriibergehenden (streikbedingten) SchlieBung eines grof3en
Stahlwerks in den 1980er Jahren intensiv untersucht wurden. Wahrend des Rlickgangs der
Exposition konnten Reduktionen der taglichen Gesamtmortalitdt, der Krankenhausaufnahme
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wegen respiratorischer Erkrankungen, der stationdren Aufnahme von Vorschulkindern wegen
Bronchitis und Asthma, Veranderungen der Lungenfunktion sowie das Fehlen in der Grund-
schule beobachtet werden (Pope, 1989; Pope, 1991; Pope et al., 1991; Ransom und Pope,
1992; Wichmann, 2005b).

In einigen Langzeitstudien wurde der Einfluss einer langfristig veranderten Luftschadstoff-
Belastung auf die Gesundheit der betroffenen Bevélkerung untersucht. So konnte in der
Children’s Health-Studie in Sud-Kalifornien bei Kindern, die aus der untersuchten Region in
eine Gegend mit besserer Luftqualitdt weggezogen waren, im Vergleich zu den Kindern, die
dort weiterhin wohnten, ein Anstieg der Wachstumsrate der Lungenfunktion nachgewiesen
werden. Umgekehrt war der Umzug in eine Region mit héherer PM-Konzentration mit einem
reduzierten Lungenwachstum assoziiert. Am besten war dieser Zusammenhang mit PM10
ausgepragt, weniger stark mit NO, und O3 (Avol et al., 2001; Wichmann, 2005b). Auch in den
1990er Jahren in Ostdeutschland durchgefiihrte Studien belegen, dass der deutliche Rick-
gang der Luftschadstoff-Konzentrationen zu einer ausgepragten Abnahme der Prévalenz von
Bronchitis, Mittelohrentzindungen, héaufigen Erkaltungen und fieberhaften Infekten flhrten
(Heinrich et al. 2000; Heinrich et al. 2002; Wichmann 2005b).

In einer Follow-up-Studie (Peters et al., 2009) zur Luftbelastung in Ostdeutschland (Erfurt)
konnten deutliche Riickgdnge in den Schadstoffkonzentrationen nachgewiesen werden: Mit-
telwerte PM10 von 51 ppm (1991-1995) auf 24 ppm (1998-2002); Mittelwerte PM2.5 von 78
ppm auf 26 ppm (gleiche Zeitrdume); Anzahlkonzentrationen der ultrafeinen Partikel (0,01 bis
0,1 pym) von 13.200 ym auf 10.700 pm. Allerdings konnten die deutlichen Reduktionen der
Luftschadstoff-Konzentrationen nicht mit Anderungen der Gesamtmortalitét in Zusammenhang
gebracht werden. Auch zeigten sich keine Assoziationen mit der kardiovaskuldren und respira-
torischen Morbiditat. Die Ergebnisse dieser Studie widersprechen damit den oben aufgefihr-
ten Interventionsstudien und erschweren somit eine kausale Interpretation des Zusammen-
hangs von Anderungen der Luftschadstoff-Konzentrationen und Mortalitits- und Morbiditétsra-
ten in der Bevdlkerung (Morfeld, 2009).

Aktuelle Untersuchungen in Zusammenhang mit der Einfihrung von Umweltzonen in Deutsch-
land (Cyrys et al., 2009) zeigen eine Abnahme der relativen Feinstaubbelastung, die insbe-
sondere an verkehrsnahen Standorten deutlich ist und im Bereich der prognostizierten Veréan-
derungen liegt. Die Reduktion von PM10 ist zwar klein, nach Ansicht der Autoren ist aber
davon auszugehen, dass sie vor allem die gesundheitsrelevanten Komponenten des Fein-
staubs betrifft, die aus der Verbrennung in Kfz-Motoren stammen. Da Umweltzonen in
Deutschland noch nicht lange existieren, war es bisher auch noch nicht machbar, mégliche
positive gesundheitliche Auswirkungen zu untersuchen.
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