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1 Einleitung: Methodische Probleme zur Bestimmung von
Risikofaktoren aus 6kologischen Studien

Epidemiologische Studien werden in Studien mit individuellen Daten (Kohortenstudien,
Fallkontrollstudien) und solche mit zusammengefassten Daten (Studies with aggregate data,
ecologic studies) unterschieden. Die erstgenannten haben den Vorteil, dass Verfahren zur
Untersuchung von Risikomodellen, z.B. der Untersuchung von Dosis-Wirkungsbeziehungen
auch unter der Beriicksichtigung von Confoundern verfiigbar und mathematisch abgesichert
sind, und den Nachteil grofer Kosten. Studien mit zusammengefassten Daten konnen mit
meist geringerem Aufwand grof3e Fallzahlen erfassen. Anderseits haben 6kologische Studien
erhebliche methodische Probleme, insbesondere wenn kausale Aussagen gefordert sind
(,,ecological bias*). Es ist bekannt, dass die Variation eines Confounding-Faktors (wie das
Rauchen beim Lungenkrebs durch Radon) innerhalb der zusammengefassten Daten zu nicht
belastbaren Ergebnissen fiithren kann. Andererseits sind Untersuchungen mit aggregierten
Daten in den durch den Tschernobyl-Unfall kontaminierten Gebieten bisher die einzigen, die
zu quantitativen Ergebnissen iiber das Schilddriisenkrebsrisiko nach '*'I Expositionen
wiahrend der Kindheit gefiihrt haben. Durch diese Ausgangslage motiviert, werden im
vorliegenden Abschlussbericht die Fragestellungen der Belastbarkeit und des moglichen
Anwendungsbereiches von 6kologischen Studien untersucht.

Dabei behandeln die Abschnitte 2 und 3 6kologische Studien im Allgemeinen, wéhrend in
den Abschnitten 4 und 5 direkt auf die spezielle Situation nach dem Tschernobylunfall
eingegangen wird. Zunichst werden im Abschnitt 2.1 die theoretischen Grundlagen skizziert.
In einer Reihe von Arbeiten werden die Probleme von 6kologischen Studien dargestellt (s.
Abschnitt 2.2 und Anhang 1), systematische Untersuchungen, unter welchen Bedingungen
quantitative Information iiber Risikofaktoren aus Okologischen Studien gewonnen werden
konnen, sind aber selten. Deshalb werden im Abschnitt 3 (und Anhang 7) Simulationen zum
sogenannten ,,pure specification bias* vorgestellt, der ein generelles Problem fiir 6kologische
Studien darstellt. Im Abschnitt 4 wird speziell die Situation nach dem Tschernobylunfall
diskutiert. Zunédchst in Abschnitt 4.1 das Problem der zusitzlichen Schilddriisenkrebsfille
diskutiert, die durch Reihenuntersuchungen (screening) gefunden wurden. Auch wurde in
Abschnitt 4.2 eine Literaturiibersicht zur Epidemiologie und Morphologie der
Schilddriisenkarzinome erstellt. Dann werden in Abschnitt 4.3 die Datengrundlagen zur
Bevolkerungsverteilung, Exposition und Inzidenz von Schilddriisenkrebs vorgestellt.
Ausgehend von Daten aus der Ukraine zur Strahlenbelastung durch den Reaktorunfall und zu
Inzidenzraten fiir Schilddriisenkrebs bei Kindern wurden im Abschnitt 5 systematische
Analysen durchgefiihrt, mit dem Ziel exemplarisch Bedingungen zu definieren, unter denen
epidemiologische Studien mit zusammengefassten Daten zu belastbaren Ergebnissen fiir das
Risiko fiihren konnen. Abschnitt 6 fasst die Ergebnisse des Forschungsvorhabens zusammen
und zieht ein Fazit.
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2 Grundlagen
2.1 Methodische Grundlagen

Vorbemerkung: Es sollen hier zunichst einige Grundlagen der Risikomodellierung in der
Strahlenepidemiologie dargestellt werden. Modellierung heiflit Beschreibung der
Abhingigkeit der Erh6hung der Krebsraten (Mortalitdt oder Inzidenz) von der Strahlendosis,
wobei auch die Beriicksichtigung von Faktoren wie Alter bei der Exposition, Geschlecht, Zeit
zwischen Exposition und Auftreten der Erkrankung zur Modellierung gehort. Beobachtungen
aus Hiroshima und Nagasaki und vielen andere epidemiologischen Studien haben dazu
gefiihrt, dass unterschiedliche Modelle fiir Leukdmien und solide Tumoren betrachtet werden.
Prinzipiell gibt es zwei Ansétze: Exposition gegeniiber ionisierender Strahlung erhoht die
altersabhéngigen Spontanraten proportional. Das heiflt, das Verhiltnis der Krebsraten der
Personen, die nicht exponiert sind, und der Personen, die exponiert sind, ist konstant. Da die
Krebsraten mit dem Alter steigen, steigt das absolute Zusatzrisiko (also die Differenz der
Krebsraten der beiden Gruppen) mit dem Alter, wihrend das relative Zusatzrisiko konstant
bleibt. Der Proportionalititsfaktor (d.h. das relative Risiko) bleibt zeitlich konstant, hdngt aber
von der Dosis ab (und aullerdem von dem Alter bei der Exposition und vom Geschlecht).
Modellierung heif3t hier also die Beschreibung der Abhéngigkeit des relativen Risikos von der
Dosis, dem Alter bei der Exposition und gegebenenfalls anderen Faktoren.

Statistische Aspekte: Regressionsmodelle gehen von der grundsitzlichen Uberlegung aus,
dass der Erwartungswert einer (Zufalls)Variable Y mittels eines Modells durch eine oder
mehrere erkldrende Variablen X beschrieben werden kann, also E(Y| X=x) = f(x). Im
medizinischen Kontext ist dieser Zusammenhang im Allgemeinen sehr komplex und jede
Beschreibung kann nur als Vereinfachung — also als Modell — des ,,wahren* Zusammenhangs
gesehen werden. Im Bereich der Epidemiologie werden verschiedene Modelle benutzt, um
das Auftreten von Krankheiten und die Beziehung zwischen Krankheit und Risikofaktoren zu
beschreiben. Im Folgenden sollen diese Modelle in einfacher Form beschrieben werden, um
Klarheit in die Nutzung der Begriffe zu bringen und einen Uberblick zu schaffen. Diese
Arbeit lehnt sich eng an die Arbeiten von Greenland (1997) und Breslow und Day (1980,
1987) an.

(1)  Als MaBzahlen zur Beschreibung der Krankheitshdufigkeit (Auftreten) werden hier
nur die Inzidenzrate oder das Risiko (Incidence proportions) fiir Neuerkrankungen oder fiir
Mortalitit betrachtet. Auf die Untersuchung von Uberlebenszeiten wird am Ende kurz
eingegangen. Die Raten beziehen sich hier auf ein Kalenderjahr. Die Inzidenzrate ist der
Quotient aus der  Zahl der ,Fille“ (Erkrankten einer definierten Krankheit, hier
Schilddriisenkrebs) bezogen auf die Personenjahre aller unter Risiko stehenden Personen in
einem Zeitraum. Das Risiko bezeichnet die Wahrscheinlichkeit, dass eine bestimmte Person
in einer gegebenen Zeit eine Krankheit entwickelt. Inzidenzrate bezieht sich also auf eine
Population, Risiko auf eine Person. Manchmal wird der Begriff ,Inzidenzrate” auch als
Durchschnittsrisiko aller Personen in der Population bezeichnen. Statistisch kann die
Inzidenzrate als ein Schitzer fiir das Risiko betrachtet werden (wie auch die relative
Haufigkeit ein Schitzer fiir die Wahrscheinlichkeit ist). Im Folgenden wird I fiir Inzidenzrate
und R fiir Risiko verwendet.

(2)  Als MaBzahlen fiir den Vergleich von Raten und Risiko werden Ratendifferenz und
Ratenverhdltnis betrachtet, bzw. Risikodifferenz und Risikoverhiltnis. Raten- und
Risikoverhiltnis werden haufig beide ,,relatives Risiko™ genannt. Im Allgemeinen wird dies
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damit begriindet, dass die Rate als Approximation fiir das Risiko gesehen werden kann, streng
genommen muss jedoch zwischen relativer Rate (rate ratio) und relativem Risiko
unterschieden werden. In manchen Publikationen wird auch der Begriff ,rate ratio* (richtig)
verwendet. Als weitere Maf3zahl wird das odds ratio betrachtet, der Quotient aus zwei Odds
(Quotenverhaltnissen).

(3)  Raten werden héufig als ,,absolute” Mallzahlen bezeichnet. Soll die Inzidenzrate einer
»exponierten® Population mit einer ,,nichtexponierten* Population betrachtet werden, werden
Quotienten von absoluten Malizahlen berechnet, also die Inzidenzrate der Exponierten
(bezeichnet mit I1) wird in Beziehung mit einer (absoluten) Basisrate Iy gestellt. Dabei wird
entweder die Inzidenzrate der ,,Exponierten®, I; (Quotient = I;/Iy), manchmal aber auch die
Differenz der Inzidenzraten (Quotient =(I;-Iy)/Ip)) im Nenner betrachtet. Der absolute Effekt
einer Exposition wird mit I; - Iy beschrieben, und der relative Effekt mit = (I;- 1y)/1p)) = I;/Iy -
1. Dieses Verhiltnis heillt korrekterweise ,,Relative Exzess Rate* (relative excess rate). Da
diese Mallzahlen von Iy abhingen, kann es vorkommen, dass bei gleicher Ratendifferenz die
Relativen Effekte unterschiedlich sind. Zu beachten ist, dass in der Epidemiologie héufig
(wenn nicht sogar immer) nur der Quotient I, /I angegeben wird (und relatives Risiko
genannt wird). Sprachlich wird aber nicht immer klar unterschieden: ,,das Risiko ist um 60%
erhoht™ heillt, dass der Quotient von I; und Iy = 1,6 ist. Die relative Exzess-Rate wird haufig
auch als ,.excess relative risk® bezeichnet. Gerade in der Strahlenepidemiologie wird im
Allgemeinen von diesem Wert gesprochen.

4) Eine etwas andere Betrachtungsweise ist die Modellierung der Inzidenzzeit. Hier wird
die Zeit bis zum Auftreten eines Ereignisses modelliert, eine Methode, die in klinischen
Studien eine lange Tradition hat (,,survival-time-models®, ,failure time models*), aber in
epidemiologischen Studien erst in den letzten Jahren an Bedeutung gewinnt. Beachte, hier ist
die Zeit T eine Zufallsvariable, die Werte zwischen 0 und dem theoretischen Wert unendlich
annehmen kann. Neben der Zeit muss bei der Modellierung die ,,Zensierung® betrachtet
werden, also ob die Zeit bis zum Auftreten des Ereignisse (also hier bis zum Auftreten eines
Schilddriisenkrebs) tatsdchlich beobachtet wurde oder die Beobachtung vorher aus
pragmatischen Griinden (Ende der Studie, andere Todesursache, lost to follow-up) vorher
»zensiert™ also abgebrochen wurde. Auf die Modellierung der Inzidenzzeit wird hier nicht
eingegangen.

(5)  Das zugrunde liegende statistische Modell kann auch so beschrieben werden: Sei &t die
Wahrscheinlichkeit, dass ein Ereignis bei einer Person zu einem bestimmten Zeitpunkt
innerhalb einer gegebenen Zeit auftritt, die bis zu diesem Zeitpunkt frei von diesem Ereignis
war. Statistisch gesehen handelt es sich um Bernoulli-verteilte Zufallsvariablen. Betrachtet
man hingegen eine Gruppe von Personen und die Zihlvariable (,,Anzahl der Fille d, die in der
Zeit t auftreten®), so kann dies durch einen Poissonprozess modelliert werden. Die kumulative
Intensitdt bzw. der Parameter flir die Raten wird im Modell durch den Parameter A
beschrieben. Die Wahrscheinlichkeit fiir das Auftreten eines Ereignisses in einem Intervall
der Liange s wird durch Ases beschrieben. Die ,,rohe Rate®, also der Quotient aus Zahl der
»Falle“ und Personenjahre ist ein Schitzer fiir A. Seien A; und A, die Raten zweier
(homogener) Poissonprozesse, so wird das Relative Risiko (also das Rate ratio) durch den
Quotient der beiden Parameter geschétzt.

(6) Wird die Inzidenzrate (I) oder das Relative Risiko (RR) als Funktion einer stetigen
Variable (D, hier Strahlendosis) untersucht, so kann z.B. folgendes Modell angenommen
werden:
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a. 1(s; D) = f(strata, Dosis) ,
b. RR(s; D) = f(strata, Dosis)

wobei s z.B. fiir Altersgruppen, Geschlecht oder andere Confounder stehen kann, und D die
(Strahlen)dosis benennt.

In der Epidemiologie wird klassischerweise das Modell
c. RR(s; D) =exp(a + bD)

genutzt. Dies hat sowohl theoretisch-statistische als auch (teilweise) biologisch-medizinische
Griinde. Die methodische Grundlage fiir dieses Modell ist, dass der Zusammenhang zwischen
dem klassischen Ansatz der 2x2 Tafel und dem Modell fiir den Fall einer bindren Exposition
(D = 0 oder 1) einfach hergeleitet werden kann und dass es der ,,natiirliche* Link in dem
logistischen Modell ist. AuBlerdem erfiillt dieses Modell die Bedingung, dass das RR
zwischen 0 und unendlich liegen muss, also nicht negativ werden kann.

Ein besonders in der Strahlenepidemiologie bevorzugtes Modell dieser Art ist z.B.

d. RR(s;D)=l+aD,

in diesem Fall hdangt die Dosis-Wirkungsfunktion nicht von s ab und das Relative Risiko wird
als linear in der Dosis betrachtet (siche unten). Dieses Modell wird aus strahlenbiologischen
Uberlegungen bevorzugt.

e. RR(s;D) =l +a,D+ B.D*

Hier wird angenommen, dass es eine linear-quadratische Abhéngigkeit des Relativen Risikos
von der Dosis gibt. Beide Parameter unterscheiden sich fiir die Strata s (z.B. s = 1 fiir Frauen,
s = 2 fiir Méanner, wenn die Parameter sich fiir die beiden Geschlechter unterscheiden). In der
Strahlenbiologie wurde folgendes Modell bevorzugt, das in experimentellen Studien den
Zusammenhang zwischen Krebsentstehung und Strahlenexposition gut beschreibt.

f, RR(s; D) =[ 1+aD + D> Jexp(yD + oD |

Dieses Modell wird aber in der Strahlenepidemiologie praktisch nicht angewandt, da die
Daten nicht hinreichend genau sind, um alle Parameter zu schitzen. Auflerdem ist bei kleiner
bis mittlerer Dosis die Funktion in Gleichung (f) schon recht gut durch die Gleichung (d)
approximiert.

(7)  In der Strahlenepidemiologie wird meistens die o.g. Form angegeben, wobei D die
Strahlendosis, der lineare Exzess-Relative Risiko (ERR) Koeffizient (pro Sv) und der
quadratische ERR Koeffizient (pro Sv?) ist, wobei dies flir das s-te Stratum gilt. Um diese
Parameter zu schitzen, betrachtet man die beobachteten Fille pro Dosisgruppe (Geschlecht
oder andere Strata) und geht davon aus, dass die erwartete Anzahl von Féllen sich aus einem
Poissonprozess ergibt und so geschrieben werden kann:

E(Fille,s;d) = PYR,, - - (RR(s, D) | d)
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wobei A, die Inzidenzrate in der s-ten Gruppe ist, wenn keine Exposition vorhanden wére
(sogenannte ,,base-line-incidence) und PYR die entsprechenden Personenjahre. Konkret fiir
ein Stratum Geschlecht sieht das dann so aus:

E(Fille,s =1;d) = PYR,, - A;-(1+ (B, - d))

Fiir s=1 und ein Modell, in dem das RR als lineares Modell betrachtet werden kann.

(8) Im Folgenden werden die Modelle, die fiir Risiko R und Relatives Risiko RR und fiir
das odds ratio OR genutzt werden, kurz genannt:

a. Konstantes Modell:
die Risiken werden in allen Subpopulationen als konstant angesehen: Sei x die Dosis, so gilt:

1. R(x) =a.

il. R(x) = exp (a’), hier ist o’ der (konstante) Wert fiir das log Risiko
iil. Ln (Rx))=o’

R(x) =exp (a’”)/ (1+ exp (a’”)), hier ist logit R(x) =’

b. Lineares Modell:

die Risiken variieren fiir Subpopulationen und zwar so, dass sie linear von der Exposition x
(oder Strahlendosis D) abhidngen. Man geht also davon aus, dass das Risiko (oder eine der
unten genannten Funktionen davon) der Subgruppe mit Exposition X=x+1 von X=x sich um
einen konstanten Faktor unterscheiden. Hier ist (im Gegensatz zum konstanten Modell) zu
beachten, fiir welche Funktion von R die lineare Beziehung gilt (siche auch Tabelle 2)

R(x1) =a + B x1, also R(x; +1) — R(x;) = PB.

Der Parameter 3 beschreibt den Unterschied zwischen Populationen, bei denen sich X um die
GroBenordnung 1 verdndert. Dieses Modell wird als lineares Risikomodell bezeichnet.
Manchmal wird nicht die Dosis X, sondern X/c oder X-c betrachtet, damit eine Interpretation

der B sinnvoll ist (Beispiel: also nicht Gray sondern mGray, nicht Alter sondern Zeit nach
dem 50. Geburtstag (X-50)).

c. Exponentielles Modell:
dies wird geschrieben in der Form

R(x1) = exp(a + B x)).
Der Vorteil zum linearen Modell ist, das R(x) immer positiv ist. Umschreiben ergibt sich:
In R(x1)) = (a0 + B xy).

Daher wird dieses Modell auch oft als log-lineares Modell bezeichnet (woher auch statistisch
methodische Eigenschaften hergeleitet werden konnen). Beim Vergleich der Risiken von
Subpopulationen mit unterschiedlichen Werten fiir X gilt, dass die Differenz der
logarithmierten Risiken konstant ist, wenn X um den Betrag 1 wichst, also In (R(x;+1) — In
(R(x1)) = In (R(x;+1)/R(x1)) = B. In anderen Worten a ist das In-Risiko fiir die Personen mit
X=0 (also fiir die nicht exponierten Personen) und exp (p) ist der Risikoquotient (,,risk ratio*)
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zwischen Subpopulationen bei denen X um eine Einheit steigt (also z.B. mit 2 vs. 3 Gray aber
auch 5 vs. 6 Gray).

d. Logistisches Modell:
R(x;) =exp(a + B x;)/(1+exp (o + B x;)) oder
Logit R(x;) = (a0 + B x7).

Alle Werte fiir R(x) in diesem Modell liegen zwischen 0 und 1. Man spricht daher auch vom
logit-linear Risikomodell. Das Modell macht vor allem dann Sinn, wenn man die odds
(geschrieben O) betrachtet. Es gilt nimlich gerade, dass

O(x1) = R(x1)/(1- R(x1)) = exp(a + B x1).

Das logistische Model ist daher ein exponentielles Modell fiir das odds. Es wird auch log-
lineares odds Modell genannt, da In O(x;) = a + B x;.

e. Andere Modelle:
Selten, aber gerade in der Strahlenepidemiologie immer wieder, werden andere Modelle
betrachtet, nimlich ein lineares Modell fiir das odds, also

1. O(x)) =a + B x.

In diesem Modell muss f als der odds in Subpopulation mit dem Unterschied 1 in x
interpretiert werden.

(9)  Zur Vermeidung von Missverstindnissen ist zu empfehlen, nicht nur den ,,Namen*
eines Modells anzugeben, sondern auch den Parameter der modelliert wird. Also, zu sagen,
wir modellieren ein logistisches Modell fiir R(x), ein exponentielles Modell fiir odds(x), oder
lineares Modell fiir In(odds). Die Zusammenhinge werden in den Tabellen 1 und 2 noch
einmal dargestellt.

(10) Fiir die Inzidenzzeit (siche oben) kann nun folgende Betrachtung durchgefiihrt
werden: T ist ein positive Zufallsvariable, daher ist In (T) definiert.

a. InE(T X =x)=a+pD,

Die Parameter a und B sind hier natiirlich anders zu interpretieren. o ist die durchschnittliche
In(Inzidenzzeit) in der Population fiir die X=0 ist, oder exp(c) ist die durchschnittliche
Inzidenzzeit der "nicht exponierten und [ ist die Differenz der durchschnittlichen
In(Inzidenzzeit), wenn die Populationen mit X=x+1 und X=x verglichen werden. Zu beachten
ist, dass im Modell {iblicherweise — B betrachtet wird, um eine einheitliche Interpretation zu
ermoglichen, B > 0 bedeutet, das X ein Risikofaktor ist, (also exponierte Personen eine
kiirzere Uberlebenszeit haben). Zur Modellierung der Uberlebenszeit wird hiufig das so
genannte Cox-Modell genutzt. Auf diese Modelle soll hier nicht mehr eingegangen werden,
da fiir unsere Fragestellung keine Uberlebenszeiten vorliegen.
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Tabelle 1: Ableitungen zum Vergleich von Risiken, mit R1 = Risiko fiir Subpopulation X=x+1 und RO =
Risiko fiir Subpopulation mit X=x)

Type Ausdruck Wertebereich ,kein Effekt*
Risikodifferenz R;—Ry -1, 1 0
Relatives Risiko R, /R, 0, unendlich 1
In RR InR;—InR; - unendlich; + unendlich 0
odds ratio (OR) Ry/(1- R))/Ry/(1-Ry) | 0, unendlich 1
In OR In(Ry/(1-R}) - unendlich; + unendlich 0
—In(Ry/(1- Ry)

Tabelle 2: Zusammenhang der oben beschriebenen Modelle

Parameter
R= Risiko R =a+Dbx R=exp(a + bx) R=expit(atbx)
Lineares Modell | Exponentielles Modell Logistisches Modell
In (R) In(R) = a+bx
log-lineares Risikomodell
logit (R) logit (R) = a+bx
(1) Logit-linear Risikomodell,
(2) Logit Modell
O=odds = (R/(1-R) O= exp(a+bx)
(1) Exponentielles Modell fiir odds,
(2) logit lineares Risikomodell,
(3) logit Modell
In (O) In(O(x)) = atbx
(1) Log-lineares odds Modell
Vergleich von | b ist Differenz der | b ist In(RR) exp(b) ist das odds ratio
Subpopulation Risiken exp(b) ist RR
mit X=x+1 bzw X=x

2.2 Literaturtbersicht: Methodische Probleme 6kologischer Studien

2.2.1 Okologische Studien: Definition und Kritik

2.2.1.1 Definition

In einer Okologischen Studie werden Daten auf Gruppenebene erhoben und analysiert.
Exposition, Erkrankung und Kovariablen stellen Eigenschaften von Gruppen von Individuen
dar und nicht Eigenschaften der Individuen selber.

In der Regel werden okologische Studien durchgefiihrt, weil Daten auf individueller Ebene
fehlen. In diesem Sinne bezeichnet man 6kologische Studien auch als unvollstindiges
Studiendesign (Kleinbaum et al. 1982). In der Epidemiologie werden 6kologische Studien seit
etwa 150 Jahren zu verschiedenen Fragestellungen durchgefiihrt und haben zum Teil
erhebliche gesellschaftliche und politische Konsequenzen.

Der Name ,,0kologische Studie* geht auf frilhe epidemiologische Studien Mitte des 19.
Jahrhunderts zuriick. In einer der ersten epidemiologischen Studien iiberhaupt, untersuchte
John Snow den Zusammenhang zwischen der Anzahl Erkrankter oder Verstorbener pro
Londoner Mietshaus mit strukturellen Variablen, z.B. dem Trinkwasseranschluss der Hauser
(Snow 1854, zit. nach Gordis 2000). Spéter biirgerte sich fiir dieses Studiendesign, bei dem
die Beobachtungseinheit Gruppen von Individuen waren, abgeleitet vom griechischen
,»Oikos* =Haus, der Begriff 6kologische Studien ein. In der Epidemiologie bezeichnet der
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Begriff ,,Okologische Studien* ein Studiendesign. Es besteht kein Zusammenhang mit der
biologischen Forschungsrichtung Okologie, der Lehre von der Abhingigkeit eines
Lebewesens von den biotischen und abiotischen Umweltfaktoren. Analog zu dem Begriff
okologische Studien (ecologic studies) werden die Begriffe aggregierte Studien (aggregated
studies) oder Studien auf Gruppenebene (studies on group level) verwendet (Greenland 2001).

2.2.1.2 Kritik an 6kologischen Studien

Der Zusammenhang zwischen Risikofaktoren und ihren gesundheitlichen Folgen wirkt sich
auf unterschiedlichen Ebenen aus.

Auf physiologischer Ebene, auf der sich Reaktionen korpereigener biochemischer Molekiile
mit in den Korper eingedrungenen chemischen Schadstoffen oder energiereicher Strahlung
ereignen. Auf individueller Ebene, auf der durch Exposition gegeniiber einer individuellen
Dosis eines Risikofaktors eine individuelle gesundheitliche Zielvariable verursacht wird. Auf
Gruppenebene, auf der ein fiir alle Gruppenmitglieder gleicher Risikofaktor bei einem Teil
der Individuen gesundheitliche Folgen verursacht und z.B. eine bestimmte Rate von
Neuerkrankungen hervorruft.

Diese Ebenen werden im Folgenden am Beispiel von Schilddriisenkrebs dargestellt: Ein
unkontrolliert wachsender Tumor ist die Folge einer einzigen, entarteten Schilddriisenzelle,
deren Teilungstétigkeit sich der korperlichen Kontrolle entzieht. Die Ursache dafiir ist
wiederum ein komplexes Zusammenspiel einer Mutation an bestimmten Stellen der DNA und
eines Versagens der =zelleigenen Reparaturmechanismen. Diese Ebene bezeichnen
Epidemiologen als physiologische Ebene. Das Risiko einer einzelnen Follikelzelle der
Schilddriise zu entarten ist eine Funktion ihres Grundrisikos und ihrer Exposition, z.B.
gegeniiber ionisierender Strahlung, sowie weiteren kanzerogenen Stoffen. Das Grundrisiko
wird durch die genetische Ausstattung der Zelle bedingt, die ererbte oder neu eingetretene
Mutationen enthalten kann. Weitere Einflussfaktoren sind z.B. der Zustand im Mitosezyklus,
der Stoffwechselzustand (anabolisch/metabolisch fiir Thyreoglobulin), friihere DNA-
Schadigungen, die den Reparaturmechanismus beeinflussen und das Zellalter. Viele weitere
Einflussfaktoren sind denkbar. Diese Risikofaktoren sind fiir die Zellen einer menschlichen
Schilddriise nicht zu jedem Zeitpunkt gleich. Die Zellen sind auch nicht gleichermallen
gegeniiber einem kanzerogenen Faktor von auflen exponiert. Eine individuelle Messung der
Risikofaktoren auf Ebene der Zellen wére nur unter erheblichem labortechnischem Aufwand
moglich.

Auf dieser physiologischen Ebene kann der Einfluss von Risikofaktoren auf menschliche
Erkrankungen, z.B. auf Krebserkrankungen, aus ethischen Griinden meistens nur in
Tierexperimenten oder an Zellkulturen simuliert werden. Die Ergebnisse werden auf das
komplexe System des menschlichen Organismus {ibertragen. Inwieweit eine solche
Ubertragung den physiologischen Vorgingen im menschlichen Kérper entspricht, bleibt
fraglich (Cohen 1994, Greenland 2001).

In epidemiologischen Studien auf individueller Ebene, z.B. in Fall-Kontroll- oder
Kohortenstudien, wird die Auswirkung gesundheitlicher Risikofaktoren auf das Individuum
untersucht. Die individuellen Daten zur Exposition und zu weiteren Risikofaktoren kann man
als teilweise recht grobe Aggregationen dieser Faktoren auf Zellebene betrachten. Ob die
Zelle oder die Zellen, die bei einem kranken Menschen tatsdchlich kanzerogen entartet sind,
genau der gemessenen individuellen Exposition des Menschen ausgesetzt waren, ist
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unwahrscheinlich, weil es in der Schilddriise Areale mit unterschiedlicher Aktivitét gibt. Auch
die Varianz der Exposition aller Zellen einer Schilddriise ist nicht bekannt.

Obwohl der Schluss von der individuellen Ebene auf die physiologische Ebene ein Schluss
von einem einfachen System auf ein hochst komplexes ist, werden individuelle Risikoschétzer
hiufig auf die physiologische Ebene iibertragen. Die individuelle epidemiologische Studie an
einer repriasentativen Bevdlkerungsstichprobe gilt in der Epidemiologie als Goldstandard
(Cohen 1994). Moglicherweise kommt es von dem Schluss des individuellen Risikos in einer
populationsbezogenen Untersuchung auf das physiologische Risiko einer einzelnen Zelle
eines Zellverbandes ebenso zu ,0kologischen® Verzerrungen, wie man sie bei der
Ubertragung von Risikoschiitzern auf Gruppenebene auf das Risiko auf individueller Ebene
beschrieben hat.

Inwieweit Studien auf Gruppenebene einen Beitrag zur Risikoforschung leisten kénnen, wird
in der epidemiologischen Literatur intensiv diskutiert. Diese Diskussion wurde von der
Beobachtung ausgelost, dass die Ergebnisse Okologischer Studien zum Teil von denen
individueller Studien zur gleichen Fragestellung abweichen. In Einzelfdllen kommt es vor,
dass der Einfluss der gleichen Exposition auf eine Erkrankung auf 6kologischer Ebene ein
protektiver Faktor zu sein scheint, auf individueller Ebene aber ein Risikofaktor, oder
umgekehrt. Beispiele sind Cohens 6kologische Analysen zu Radon und Lungenkrebs (Cohen
1990), oder Durkheims Beobachtungen zu Suizidrisiko und Konfessionszugehorigkeit
(Durkheim 1951). Diese Beispiele werden im weiteren Verlauf dieser Arbeit beschrieben. Im
Mittelpunkt der Diskussion steht die Frage, ob in diesem Fall der individuelle Schétzer
grundsitzlich als valider gelten muss, oder ob unter bestimmten Umstinden auch der
okologische Schitzer die wahren Zusammenhidngen mit hinreichender Genauigkeit
beschreiben kann.

2.2.2 Aufbau des Review ,,Okologische Studien*

Eine Medline-Recherche mit dem Suchbegriff ,,ecologic/aggregate studies* zeigt von 1990
bis 2002 ca. 70 theoretische Veroffentlichungen zum diesem Thema. Dazu kommt eine
weitaus groflere Zahl angewandter okologischer Studien, deren Ergebnisse verdffentlicht
wurden. Eine Ubersicht der Themen dieser angewandten Studien der letzten zwei Jahre ist in
Abschnitt 0. dargestellt. In Abschnitt 2.2.3 werden die gebrduchlichsten mathematischen
Modelle in 6kologischen Studien und die zugrunde liegenden Modelle auf individueller Ebene
erldutert.

Die Diskussion um die Validitdt 6kologischer Studien in der Epidemiologie wurde 1990 mit
einer Veroffentlichung von Cohen iiber den Zusammenhang zwischen Radon und
Lungenkrebs erneut aufgenommen (Cohen 1990). In der folgenden Diskussion verteidigte
Cohen das oOkologische Studiendesign und versuchte Szenarien zu definieren, in denen
okologische Studien mindestens ebenso valide sind wie individuelle Studien (Cohen 1994,
1995). Im Abschnitt 2.2.4 wird das Ergebnis von Cohens Studie im Vergleich zu den
Ergebnissen individueller Studien zu Radon und Lungenkrebs, sowie Cohens Argumente fiir
die Validitit 6kologischer Studien kurz dargestellt. Dieses Beispiel spielt fiir unsere weiteren
Betrachtungen eine Rolle, weil es sich hier auch um die Untersuchung von einer quantitativen
(stetigen) Expositionsvariable handelt, wihrend in vielen anderen 6kologischen Studien (nur)
ein bindrer Risikofaktor (und dessen Priavalenz) betrachtet wird.
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Eine Reihe anderer Autoren widersprach Cohens Ansicht und belegte die Einschriankungen
von Studien auf Gruppenebene mit theoretischen Beispielen und Simulationsstudien (Walter
1991, Greenland und Robins 1994, Piantadosi 1994, Schwartz 1994, Stidley und Samet 1994,
Sheppard und Prentice 1995, Sheppard et al. 1996). 1998 veroffentlichte Morgenstern einen
Reviewartikel iiber dkologische Studien, der eine Ubersicht iiber die theoretische Zuordnung
verschiedener Studiendesigns gab und die Kritikpunkte an dkologischen Studien tibersichtlich
darstellte. Die Inhalte dieses Beitrags, und neuere Ergdnzungen werden in Abschnitt 2.2.6
zusammengefasst dargestellt.

Einige methodische Probleme, die die Validitdt 6kologischer Studien einschrinken konnen,
werden bei Morgenstern (1998) nur kurz umrissen, oder wurden erst in den folgenden Jahren
verdffentlicht. Dazu gehort die Konstruktvaliditit von Variablen auf Gruppenebene, das
Messfehlerproblem, die Varianz der Exposition sowie der Migrations-Bias. Diese Themen
werden in Abschnitt 2.2.6 beschrieben.

Auch wenn Griinde fiir den 6kologischen Bias in theoretischen Arbeiten beschrieben werden,
bedeutet das nicht, dass sie in der angewandten epidemiologischen Forschung Bedeutung
haben. Diese Frage kann nur anhand von Studien geklirt werden, die denselben Datensatz
sowohl auf individueller Ebene als auch auf Gruppenebene auswerten. Zwei Studien zum
Thema Radon und Lungenkrebs mit parallelen Analysen auf zwei Ebenen wurden in den
letzten Jahren in Schweden und England durchgefiihrt und geben einen Einblick in die
praktische Bedeutung des 6kologischen Bias. Sie werden in Abschnitt 2.2.7 dargestellt. In der
Zusammenfassung, Abschnitt 2.2.8 , erfolgt ein kurzer Uberblick iiber den gegenwiirtigen
Stand der Diskussion iiber die Validitdt von 6kologischen Studien in der Epidemiologie.

Neuere okologische Studien im Uberblick

Trotz der bekannten Einschrinkungen bei der Interpretation dkologischer Studien werden
diese aus praktischen Griinden weiterhin hiufig durchgefiihrt. In den Jahren 2001 und 2002
finden sich in einer Medline-Recherche mit dem Suchbegriff ,,Ecologic studies/study* 16
englischsprachige  Artikel, in denen Ergebnisse rein 0Okologischer Studien im
epidemiologischen Bereich vorgestellt werden. Die Aufstellung ist mit Sicherheit nicht
vollstindig, weil viele okologische Studien verdffentlicht werden, ohne dass die aggregierte
Daten- und Analyseebene explizit genannt wird. In allen Untersuchungen ist die Zielvariable
eine Rate (Mortalitits-, Inzidenz-, Impf-, Resistenzrate) in einer abgegrenzten
Bevdlkerungsgruppe. Die Exposition wird in fiinf der 16 Studien als kontextuelle Variable
erfasst, in sieben weiteren wird die mittlere Exposition aus Umweltdaten geschlossen und in
vier der Studien handelt es sich um aggregierte Werte individueller Messungen. Tabelle 3 gibt
einen Uberblick der Titel und ihrer Expositions- und Zielvariablen.

Tabelle 3: Medline-Recherche Stichwort ,,ecologic studies*, angewandte 6kologische Studien 2001/2002

Autor | Titlel | Ort | Fragestellung

1. Studien mit kontextuellen Expositionsvariablen

Wiegersma PA, | Evaluation of community-wide | Eur J  Epidemiol | Langzeitevaluation von
Hofman A, Zielhuis | interventions: the ecologic | 2001;17(6):551-7 Priaventionsprogrammen  im
GA case-referent study design. Jugendalter

Roetzheim RG, | Primary care physician supply |J Fam Pract 2001 | Einfluss arztlicher
Gonzalez EC, | and colorectal cancer. Dec;50(12):1027-31 Aufkliarungsprogramme  auf
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Ramirez A, Campbell
R,
van Durme DJ.

die Diinndarmkrebsrate

Diez Roux AV Investigating neighborhood and | Am J Public Health | Einfluss der Nachbarschaft auf
area effects on health. 2001 gesundheitliche Outcomes.
Nov;91(11):1783-9
Related Articles,
Links
Garau J. Have guidelines had an impact | Semin Respir Infect | Einfluss spezieller gesetzlicher
on antimicrobial resistance? 2001 Sep;16(3):210-4 | Vorschriften auf die
Antibiotikaresistenzrate ~ von
pathogenen Keimen.
Young FW, Structural pluralism and all-| Am J Public Health | Einfluss struktureller Pluralitt
Lyson TA cause mortality. 2001 Jan;91(1):136-8 | auf die allgemeine
Mortalitdtsrate
2. Studien mit Umweltfaktoren als Exposition
Steiner GG. Cancer incidence rates and|J Environ Pathol | Einfluss verschiedener
environmental  factors:  an | Toxicol Oncol | Umweltfaktoren (Breitengrad,
ecological study. 2002;21(3):205-12 Temperatur, Wasser) auf die
Krebsinzidenz
Koifman S, Koifman | Human reproductive system |Cad Saude Publica | Zusammenhang zwischen
RJ, Meyer A. disturbances and  pesticide | 2002 Mar- | Pestizidverseuchung und
exposure in Brazil. Apr;18(2):435-45 Fortpflanzungsrate
Grant WB. An estimate of premature|Cancer 2002 Mar | Einfluss von UV-B-Strahlen
cancer mortality in the U.S. due | 15;94(6):1867-75 auf die Kinderkrebsrate
to inadequate doses of solar
ultraviolet-B radiation.
Reynolds P, Childhood cancer and | Environ Health | Einfluss  landwirtschaftlicher
von Behren J, Gunier | agricultural pesticide use: an | Perspect 2002 | Pestizide auf die
RB, Goldberg DE, |ecologic study in California. Mar;110(3):319-24 Kinderkrebsrate

Hertz A,
Harnly ME.

Hopenhayn C, Stump
ML, Browning SR.

Regional assessment of
atrazine exposure and
incidence of breast and ovarian
cancers in Kentucky.

Arch Environ Contam
Toxicol 2002
Jan;42(1):127-36

Einfluss von Herbiziden auf
die Mortalititsrate von Brust-
und Eierstockkrebs

Grant WB. An ecologic study of dietary | Cancer 2002 Jan | Einfluss von Erndhrung und
and solar ultraviolet-B links to | 1;94(1):272-81 UV-B-Stahlen auf die
breast carcinoma mortality Brustkrebsmortalitit
rates.

Aldrich TE, Andrews | Brain  cancer risk  and | Arch Environ Health | Einfluss von

KW, Liboff AR. electromagnetic fields (EMFs): [ 2001 Jul- | elektromagnetischen Feldern
assessing the  geomagnetic | Aug;56(4):314-9 auf Hirntumore
component.

3. Studien mit aggregierten Expositionsvariablen

Hull BP,
MclIntyre PB, Sayer
GP.

Factors associated with low
uptake of measles and pertussis
vaccines--an  ecologic  study
based on the Australian
Childhood Immunisation
Register.

N Z J Public
2001

Aust
Health
Oct;25(5):405-10

Einfluss von Rasse und
sozioOkonomischen Faktoren
auf die Impfrate bei Kindern

Koushik A,
King
McLaughlin JR.

WD,

An ecologic study of childhood
leukemia and  population
mixing in Ontario, Canada.

Cancer Causes Control
2001 Aug;12(6):483-
90

Einfluss der
Bevolkerungsvermischung auf
kindliche Leukédmien
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Benigni R, The potential impacts of | Environ Health | Einfluss der
Giaimo R, Matranga | climate variability and change | Perspect 2001 | Lebensbedingungen flir

D, Giuliani A.

on health impacts of extreme
weather events in the United
States.

Jul; 109(7):705-9

Frauen auf den Frauenanteil
der Krebsmortalititsrate

Smerhovsky Z, Landa | Risk  of cancer in an|Environ Health | Zusammenhang zwischen der
K, occupationally exposed cohort | Perspect 2001 | Haufigkeit bestimmter
Rossner P, Brabec M, | with  increased level of|Jan;109(1):41-5 Chromosomenaberrationen

Zudova Z, chromosomal aberrations. und der Krebsinzidenz in einer
Hola N, exponierten Population
Pokorna Z,

Mareckova J,

Hurychova D

Die abhédngige Variable bei 16 der 18 genannten 6kologischen Studien ist eine Rate, der eine
bindre individuelle Variabel (krank/gestorben: ja/nein) zugrunde liegt. Die unabhingige
Variable ist bei den kontextuellen und aggregierten Variablen ebenfalls der Anteil einer
binominal oder nominal skalierten Variablen in der Gruppe. Bei den Umweltfaktoren, die
nicht auf individueller Ebene gemessen wurden, obwohl eine individuelle Variation der
Exposition vorliegt, handelt es sich bei allen Studien um Variablen mit stetigem Messniveau.
In der theoretischen Literatur iiber 6kologische Studien ist die Situation einer auf individueller
Ebene bindren Einflussvariablen auf eine ebenfalls bindre Zielvariable am héufigsten
untersucht worden. Deutlich geringer ist das Wissen iiber das Verhalten stetiger Variablen in
okologischen Studien.

2.2.3 Mathematische Modelle in 6kologischen Studien

In analytischen Studien der Krebsepidemiologie wird auf individueller Ebene der Effekt einer
Exposition auf eine bindre Zielvariable (krank:ja/nein) geschétzt. Dabei wird das Verhiltnis
der Erkrankungsraten innerhalb der exponierten und der nichtexponierten Unterpopulationen
gebildet. Regressionsmodelle, besonders die logistische Regression werden eingesetzt, um
zusitzliche Einflussfaktoren in das Modell mit aufzunehmen, oder wenn es sich um stetige
Expositionsvariablen handelt. In einer 6kologischen Studie ist dieses Vorgehen nicht moglich,
weil die gemeinsame Verteilung von Exposition und Krankheit innerhalb der Gruppen nicht
bekannt ist. Aus der bindren Zielvariablen (krank: ja/nein) wird die stetige Variable
,Erkrankungsrate in einem Cluster”. Diese kann dann in einem Regressionsmodell modelliert
werden.

Das hiufigste Modell bei der Analyse Okologischer Daten ist das lineare Modell: Auf
individueller Ebene wird die Wahrscheinlichkeit einer Person zu erkranken in Abhéingigkeit
von einer bindren Expositionsvariablen mit folgendem Modell beschrieben:

ik

(2.1)

0 nicht krank
1 krank

Xik beschreibt die Exposition (binédr oder anders) fiir die i-te Person des k-ten Clusters.
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Modell 1: lineares Modell

Modell 1 auf individueller Ebene:
P(Yikzl‘Xi =x,)=a+px, +¢& (2.2)

Modell 1 auf 6kologischer Ebene:

F,=By+B F +¢ (2.3)

wobei Py der Anteil Erkrankter im k-ten Cluster ist und Py* Anteil exponierter Personen in
diesem Cluster (bzw. die mittlere Exposition bei einer stetigen Variable) ist. Zu beachten ist,
dass entsprechende Restriktionen (Wertebereich) fiir die Parametera, £, Bo und B

notwendig sind, damit 0 < P <1 gilt.

Im Fall einer bindren Expositionsvariablen ist das relative Risiko (RR) auf individueller
Ebene das Risiko zu Erkranken der Exponierten geteilt durch das Risiko zu erkranken der
Nichtexponierten. Auf Okologischer Ebene entspricht diesem das Verhéltnis der
Erkrankungsraten in einem Cluster, in dem alle Personen exponiert waren und in einem
Cluster, in dem niemand exponiert war. In d6kologischen Studien mit linearen Risikomodellen
lasst sich das RR angeben als:

B
RR=1+—"

0

(2.4)

Das RR ist in diesem Fall sowohl vom Grundrisiko als auch vom expositionsspezifischen
Risiko abhingig.

Modell 2: log-lineares Modell

Modell 2 auf individueller Ebene:

InP(Y, = I‘Xl. =X)=a+ ﬁxi +& (2.5)
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Modell 2 auf 6kologischer Ebene:

InP, = EO + §1ka +& (2.6)

wobei Py der Anteil Erkrankter im k-ten Cluster ist und Py Anteil exponierter Personen in
diesem Cluster (bzw. die mittlere Exposition bei einer stetigen Variablen). Das Relative
Risiko lésst sich berechnen als:

RR = exp(gl) (2.7)

In diesem Fall ist das RR nicht vom Grundrisiko der Erkrankung abhingig.

Modell 3: logistisches Modell

In der Epidemiologie wird, um den Effekt einer bindren oder stetigen Exposition auf eine
bindre Zielvariable zu schitzen, haufig die Logistische Regression angewendet.

Modell 3 auf individueller Ebene:

logitP(Y,, = I‘Xl. =Xx,)= §+ﬁxi +&

exp(g + ﬁxi + &)

&P, =1X,=x,)= L (28)
1+exp(a+ fx, +¢)
Modell 3 auf 6kologischer Ebene:
_ =~ =
logitP, =B, + BB +¢ (2.9)

wobei Py der Anteil Erkrankter im k-ten Cluster ist und Py* Anteil exponierter Personen in
diesem Cluster (bzw. die mittlere Exposition bei einer stetigen Variablen). Im Falle eines
logistischen Models ist das RR weniger handhabbar:

B expl?1 x(1+ expEl)
1+ exp(EO + §1)

RR
(2.10)

Das Odds-Ratio (OR) ldsst sich dagegen einfach darstellen als:

OR = cXp El (2.11)
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Bei seltenen Erkrankungen, zu denen die Krebserkrankungen zdhlen, kann das OR als
Anndherung an das RR betrachtet werden.

Bisher haben wir eine vereinfachte Beschreibung der drei wichtigsten Modelle dargestellt. Es
fehlt die Einbeziehung der Confounder und Interaktionen in diese Modellgleichungen. Dieser
Teil wird im Verlauf der Simulationsstudien noch weiter bearbeitet. Bemerkenswert ist aber,
dass hdufig in 6kologischen Studien das lineare Modell benutzt wird (und in der Literatur die
Rechtfertigung des Studiendesigns darauf beruht), wihrend beim Vorliegen individueller
Daten sowohl aus statistisch-mathematischen Erwégungen als auch wegen der biologischen
Plausibilitit dem logistischen Modell der Vorzug gegeben wird.

2.2.4 Ein prominentes Beispiel fur einen Bias in 0kologischer Studien: Cohens
Okologische Analyse zu Radon und Lungenkrebs

Okologische Studien werden in der deskriptiven und analytischen Epidemiologie weiterhin
hiufig durchgefiihrt. Die neuere Kritik an Risikoschitzern aus 6kologischen Studien wurde
von einer Untersuchung zum Risiko von Radon im Niedrigdosisbereich auf die Inzidenz von
Lungenkrebs angestoBen (Cohen 1990). Die Studie beruht auf Mortalititsraten und
aggregierte Umweltmessungen von Radon in Wohnrdumen fiir 1601 Regionen in den USA.
Aufgrund des iiberraschenden Ergebnisses und der nachfolgenden Kritik wurden die Daten
noch einmal weitergehend analysiert (Cohen 1995). Cohen geht davon aus, dass die
Wabhrscheinlichkeit an Lungenkrebs zu erkranken linear mit der individuellen Exposition
gegeniiber Radon ansteigt (lineares Modell ohne Schwellenwert). Sowohl mit als auch ohne
Korrektur fiir die mittlere Raucherrate wurde eine negative Beziehung zwischen der
Lungenkrebsrate und der mittleren Radonexposition der Regionen beobachtet. Das heif3t, dass
das Risiko zu erkranken proportional zur mittleren Radonkonzentration der Region fiel.
Dieses Ergebnis steht in auffilligem Gegensatz zu den Ergebnissen individueller
Untersuchungen im Niedrig- und Hochdosisbereich (BEIR VI). Abbildung 1 zeigt Cohens
okologische Regression im Vergleich mit den Ergebnissen individueller Fall-Kontroll- und
Kohortenstudien, sowie mit den von hochexponierten Minenarbeitern extrapolierten Risiken.
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Abbildung 1: Zusammenfassung des relativen Risikos (RR) einer Metaanalyse fir Radon in
Wohnraumen, sowie gepoolte Analyse von Studien an Minenarbeitern, transformiert fr den Dosisbereich
<JHM-3, sowie Cohens dkologische Regression. (aus Beir 1V 1999, Abb. 3-2, S.89)

Der Unterschied zwischen den individuellen Risikoschitzern und der 6kologischen Studie ist
sehr auffillig. Confounding auf Gruppenebene durch iiber 54 sozioSkonomische Faktoren,
sowie durch geographische Faktoren, Hohe und Klima, kann nur einen kleinen Teil dieser
Abweichung erkliren. Bekannte Korrelationen zwischen Rauchen und Radon, verbunden mit
dem Urbanisierungsgrad der Region, wurden in die Berechnung mit einbezogen und zeigten
keine Effekte. Der Autor schlieit einen 6kologischen Bias als Erkldrung seines Ergebnisses
aus. Er betrachtet sein Ergebnis und die Diskrepanz zu den Risikoschitzern auf individueller
Ebene als Beleg fiir das Versagen des traditionell angewandten Models einer linearen Dosis-
Wirkungsbeziechung ohne Schwellenwert fiir die Beziehung zwischen Radon und
Lungenkrebs (Cohen 1995).

Cohen (1994) argumentiert, dass der Einfluss eines Risikofaktors auf individueller Ebene in
der Epidemiologie im Mittelpunkt des Interesses steht und dass ein nachgewiesenes Risiko
auf individueller Ebene unkritisch auf die physiologische Ebene iibertragen wird. Cohen zéhlt,
ausgehend von seiner Okologischen Studie iiber Radon und Lungenkrebs, die Vorteile
okologischer Studien gegeniiber individuellen Studien auf:

Aufgrund staatlicher Register sind Sekundérdaten fiir sehr viele, politisch, sozial oder regional
begrenzte Bevolkerungsgruppen vorhanden. In einem 6kologischen Studiendesign kann die
Anzahl der Gruppen (in seinem Fall 1729), verglichen mit vielen individuellen Studien, grof3
sein.
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Die statistische Unsicherheit in der Mortalititsrate einer Region ist viel kleiner als die
Unsicherheit, ob eine bestimmte Person mit einer gegebenen Exposition an Lungenkrebs
sterben wird oder nicht.

Gute Daten sind als Sekundérdaten fiir viele Confounding-Faktoren vorhanden, weil diese fiir
andere Zusammenhénge registriert werden. In individuellen Studien konnen dagegen nur
wenige Confounder iiberpriift werden.

Die Frage der Reprisentativitit der Studienstichprobe, die in individuellen Studien immer
gestellt werden muss, ist fiir einen groen Teil der 6kologischen Studien nicht relevant, weil
dem Risikoschitzer die gesamte Population zugrunde liegt.

Cohen weist auf die Gefahr des Okologischen Trugschlusses hin, nachdem die mittlere
Exposition einer Gruppe von Menschen nicht generell ihr mittleres Risiko fiir eine bestimmte
Krankheit determiniert. (Ecologic fallacy: The average exposure to a group of people does
not, in general, determine their average risk.) Nach Cohen (1994) gilt der okologische
Trugschluss dann nicht, wenn der Zusammenhang zwischen Exposition und
Erkrankungswahrscheinlichkeit linear ist. Die Annahme ist aber nicht hinreichend, weil
zusitzliche Annahmen iiber Confounder auch im linearen Modell notwendig sind. Weitere
Bedingungen iiber die Unverzerrtheit des Schéitzers auf Gruppenebene werden von
Morgenstern (1998) zusammengestellt (siche unten). Bisher gibt es aber keine systematische
methodische Untersuchung {iber notwendige und hinreichende Bedingungen fiir die
Unverzerrtheit des 0kologischen Schitzers. Einige Aspekte werden wir weiter untersuchen.

Cohens Studie 16ste erneut eine offentlich gefiihrte Diskussion {iber die Vorteile und Risiken
Okologischer Studien aus. In einer Reihe von 1991 bis 1996 verdffentlichten Artikeln stellen
die Autoren ihre Kritikpunkte an 6kologischen Studien dar und belegen sie mit Ergebnissen
von Simulationsstudien oder analytischen Beweisfiihrungen (Walter 1991, Brenner et al.
1992, Greenland und Robins 1994, Piantiadosi 1994, Schwartz 1994, Stidley und Samet 1994,
Susser 1994, Sheppard und Prentice 1995, Sheppard et al. 1996).

Lubin bezieht sich in zwei Arbeiten (Lubin 1998, 2002) direkt auf die cohensche Studie und
hat mathematisch exakt das Potential fiir den 6kologischen Bias aufgezeigt.

In der allgemeinen Beurteilung Okologischer Studien haben sich vier Positionen
herausgebildet:

Cohen (1994) hélt 6kologische Studien unter bestimmten Bedingungen auch fiir Schitzer auf
individueller Ebene fiir besser und valider als individuelle Studien.

Greenland und Robin (1994) und viele andere Autoren vertreten die Ansicht: Okologische
Studien sind niitzlich, mit ihren Ergebnissen muss aber vorsichtig und kritisch umgegangen
werden.

Fir Schwartz (1994) sind ©kologische Studien ausschlieflich geeignet, um strukturelle,
kontextuelle und soziologische Effekte zu untersuchen.

Piantadosi (1994) hilt 6kologische Studien fiir ungeeignet, um Risikofaktoren zu untersuchen.
Ihre Aufgabe sieht er ausschlieBlich in der Generierung von Hypothesen, die dann in
individuellen Studien weiter untersucht werden miissen.
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Diese und weitere Veroffentlichungen demonstrieren auch die unterschiedlichen Ebenen der
Diskussion um 6kologische Studien. Greenland und Robin sowie Piantadosi diskutieren auf
einer mathematischen Ebene, wihrend Cohen und Schwartz die hinter individuellen und
okologischen Variablen stehenden Konstrukte qualitativ darstellen.

2.2.5 Methodische Aspekte in 6kologischen Studien

Der Fokus der Diskussion liegt auf der Rolle moglicher Confounder in individuellen und
okologischen Studien. Wir werden im Folgenden die wichtigsten Aspekte dieser Diskussion
in Anlehnung an eine Ubersichtsarbeit von Morgenstern (1998) zusammenfassen.

2.2.5.1 Konzepte in okologischen Studien

Okologische Studien nutzen in verschiedenen Bereichen unterschiedliche Konzepte.
Unterschiede bestehen auf der Variableebene (level of measurement), der Analyseebene (level
of analysis) und der Interpretationsebene (level of inference).

Variableebene

Im Gegensatz zu individuellen Variablen, die Eigenschaften von Individuen darstellen, sind
okologische Variablen die Eigenschaften von Gruppen, Organisationen oder Pldtzen. Drei
Typen 6kologischer Variablen lassen sich unterscheiden:

Aggregierte Messungen sind:

a) Zusammenfassungen individueller Messwerte innerhalb einer Gruppe.

Im Idealfall handelt es sich um den Durchschnittswert individueller Messwerte aller
Gruppenmitglieder. In der praktischen Anwendung liegen meistens nur Stichproben von
individuellen Messwerten vor, aus denen der mittlere Wert der Gruppe geschitzt wird.
Beispiele sind der durchschnittliche Blutdruck oder der Anteil Raucher einer Schulklasse.
Hier wird unter aggregierten Messungen sowohl Durchschnittswerte aus stetigen
individuellen Variablen, als auch Raten von bindren Variablen verstanden. Zwischen diesen
beiden Typen aggregierter Messungen besteht aber ein Unterschied. Bei der Aggregation
stetiger oder ordinalskalierter Variablen zu Mittelwerten geht die Information iiber die
Variation dieser Messwerte innerhalb des Clusters verloren. Bei der Zusammenfassung
individueller bindrer Variablen zu Raten findet kein Informationsverlust statt. In unseren
Studien nach Tschernobyl ist die Zielvariable die Inzidenzrate einer auf individueller Ebene
bindren Variablen (Schilddriisenkrebs: ja/nein).

b) Messungen von Umweltfaktoren

sind physikalische Eigenschaften der Umgebung, der die Mitglieder einer Gruppe ausgesetzt
sind. Beispiele sind UV-Index, Staubbelastung oder Radonbelastung. Fiir diese Variablen
existieren zwar Werte auf individuellem Level, die aber nicht gemessen wurden. Die
individuelle Variation héngt sowohl von der regionalen Variabilitit als auch den
Lebensgewohnheiten der Individuen ab. Die Expositionsvariable ,,Strahlendosis® unserer
Studien zur Schilddriise ist ein Umweltfaktor, weil sie anhand eines radiodkologischen
Models aus radioaktivem Casium berechnet wird. Fiir Cluster, fiir die individuelle Messungen
vorliegen, erfolgt dann allerdings eine Anpassung der errechneten Werte an die gemessenen.
Die Exposition ist damit eine Mischung aus einem Umweltfaktor und einer aggregierten
Variablen.
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c¢) Strukturelle Messungen

sind Eigenschaften der Gruppe, fiir die es keine analogen Werte auf individueller Ebene gibt.
Beispiele sind Populationsdichte, Existenz eines Fritherkennungsprogramms oder der Typ des
Gesundheitssystems. Fiir unsere Studien zum Schilddriisenkrebs nach Tschernobyl ist das
Vorhandensein eines Screeningprogramms eine strukturelle Variable.

Analyseebene
Fiir eine statistische Analyse werden die Variablen auf eine gemeinsame Ebene gebracht.
Dabei unterscheidet man

a) Analyse auf individueller Ebene
Alle Variablen liegen auf individueller Ebene vor, die gemeinsame Verteilung von Prediktor-
und Zielvariablen, sowie moglichen Storgroflen ist bekannt.

b) Vollstindig 6kologischen Analyse
Alle Variablen liegen nur auf Gruppenebene vor, die gemeinsame Verteilung von Prediktor-
und Outcomevariable, sowie moglichen Storgrofen ist nicht bekannt.

c) Teilweise 0kologische Analyse

Bei einer Analyse von drei oder mehr Variablen ist die gemeinsame Verteilung innerhalb der
Gruppen von einigen Variablen bekannt. Z.B. kennt man die individuellen Daten von Alter,
Geschlecht und Krankheitsstatus, aber nicht die individuellen Messwerte einer Exposition.

d) Multilevelanalyse

Die Multilevelanalyse beriicksichtigt explizit Daten sowohl auf individueller Ebene als auch
auf Gruppenebene. Z.B. werden innerhalb mehrerer Studienregionen individuelle Daten
erhoben und deren Risikoschitzer spdter auf Gruppenebene erneut ausgewertet. In diesem
Review wird auf die Multilevelanalyse nicht ndher eingegangen. Obwohl diese Methode sehr
viel versprechend ist, kann sie ebenso wie Fall-Kontroll- und Kohortenstudien nicht
angewandt werden, wenn individuelle Daten fehlen. Eine Ubersicht iiber den Stand der
Multilevelanalyse gibt Greenland (2002).

Interpretationsebene
Auch die Interpretation eines Studienergebnisses, z.B. die Deutung eines relativen Risikos
kann auf unterschiedlichen Ebenen erfolgen.

a) Biologische Interpretation

Die Deutung eines Ergebnisses auf individueller Ebene wird biologische Interpretation
genannt. In der Epidemiologie werden in der Regel Auswirkungen von Expositionen auf das
individuelle Risiko geschdtzt. Etwas anderes ist die biologische Interpretation eines
kontextuellen Faktors zu sehen. Z. B. kann der mittlere sozioSkonomische Status einer
Wohngegend unabhingig vom individuellen soziodkonomischen Status einer Person ein
Einflussfaktor fiir eine Infektionskrankheit sein.

b) Okologische Interpretation
Okologische Interpretation ist die Interpretation eines Ergebnisses auf Gruppenebene, z.B.
kann der Einfluss der Klinikdichte einer Region auf die altersspezifische Herz-
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Kreislaufmortalititsrate geschétzt werden. Das Risiko ist dann eine Aussage iliber die Gruppe
und ldsst sich nicht als individuelles Risiko deuten.

c) Cross-level inference

Haufig werden Daten zwar auf Gruppenebene erhoben und analysiert, die Interpretation wird
aber auf individueller Ebene durchgefiihrt. In der Untersuchung von Cohen (1995) wurde der
Einfluss der mittleren Radonkonzentration einer Region auf die Lungenkrebsrate der
Population untersucht. Alle Daten lagen auf Gruppenebene vor, aus dem Ergebnis schloss der
Autor aber, dass Radon ein protektiver Faktor fiir das individuelle Lungenkrebsrisiko sei.
Eine solche Ubertragung der Ergebnisse von einer Ebene zur anderen ist Gegenstand der
meisten Kritiken an 6kologischen Studien.

2.2.5.2 Vorteile 6kologischer Studien

Trotz ihrer methodischen Schwichen werden oOkologische Studien aus pragmatischen
Griinden héufig durchgefiihrt. Dafiir gibt es verschiedene Griinde:

Sie sind giinstig und schnell durchzufiihren.

Okologische Studien konnen hiufig mit Sekundirdaten durchgefiihrt werden, z.B. konnen
Informationen aus Krebsregistern mit Informationen statistischer Erhebungen an denselben
Bevdlkerungsgruppen in Verbindung gebracht werden.

Individuelle Daten fehlen.

Besonders im Bereich der Umweltepidemiologie ist es oft nicht moglich, individuelle
Expositionen zu erheben. Luftschadstoffe konnen z.B. leicht iiber regionale Messstationen
gemessen werden, eine individuelle Erhebung der eingeatmeten Schadstoffe ist duBerst
aufwendig. Trotzdem kann sich die individuelle Exposition von den regionalen Messwerten
deutlich unterscheiden.

Die Varianz innerhalb der Gruppen ist klein, zwischen verschiedenen Gruppen grof3.

Viele Umweltfaktoren, z.B. UV-Index, Strahlendosis, mittlere Temperatur, aber auch Lebens-
und Erndhrungsgewohnheit unterscheiden sich innerhalb einer Bevolkerung nur wenig,
zwischen verschiedenen, raumlich getrennten Populationen aber stark. In diesem Fall ist die
Power individueller Studien innerhalb einer Population eingeschriankt, weil fiir den Nachweis
signifikanter kleiner Risikounterschiede bedingt durch geringe Expositionsunterschiede
grolere  Studienpopulationen  benotigt werden, als fiir den Nachweis grof3er
Risikounterschiede.

Fokus des Interesses sind Effekte auf Gruppenebene.

Okologische Studien bieten sich an, wenn kontextuelle Einfliisse auf Erkrankungsraten
untersucht werden sollen, z.B. fiir die Evaluation neuer Versorgungsstrukturen, oder der
Einfiihrung eines Friiherkennungsprogramms.

Analyse und Prasentation 6kologischer Studien sind einfach.
Besonders bei grolen Surveys werden dkologische Analysen zur Kontrolle und Présentation
erster Ergebnisse eingesetzt.

2.2.5.3 Studiendesign
Das Design einer 6kologischen Studie ldsst sich in zwei Dimensionen klassifizieren:
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Exploratives - versus analytisches Studiendesign

In vielen okologischen Studien geht es darum, Unterschiede in Krankheitsraten zwischen
verschiedenen Gruppen darzustellen. Eine spezifische Exposition wird nicht gemessen. In
diesem Fall spricht man von einem explorativen Studiendesign. Wenn der Einfluss einer oder
mehrerer Expositionen auf eine Outcomevariable untersucht werden soll, spricht man von
einem analytischen Design.

Studiendesigns nach Einteilung der Gruppen

Multiple-Group-Design (Mehrgruppenvergleich, hdufig rdumliche Korrelation)

In einem multiple-group-design werden mehrere Gruppen von Personen zum selben Zeitpunkt
verglichen. Die Gruppen werden meistens geographisch definiert. Es werden die Populationen
von Ortschaften, Kreisen oder Landern miteinander verglichen. Die Mitglieder der Gruppen
koénnen aber auch im selben Raum leben, sich aber anhand von anderen Merkmalen, z.B.
Geschlecht, Alter oder Rasse voneinander unterscheiden

Time-Trend Design (zeitliche Korrelation)

In einem time-trend-design werden Populationen derselben Region zu unterschiedlichen
Zeitpunkten verglichen. Z.B. wird der Grad der Umweltbelastung zu unterschiedlichen
Zeitpunkten mit Verdnderungen von Krankheitsraten in Verbindung gebracht.

Mixed Designs

Das Mixed Design stellt eine Kombination aus Multiple-Group und Time-Trend Design dar.
Zeitliche Trends von Expositionen und Krankheitsraten werden parallel in mehreren
geographischen Gruppen verfolgt, die Auswertung kann sowohl zwischen den Gruppen als
auch zeitlich erfolgen. Auf diesem Prinzip beruht die Gesundheitsberichtserstattung (z.B.
Krebsatlas, Analysen mit Daten des Krebsregisters).

Effekt-Schétzer in 6kologischen Studien

Es wurde bereits dargestellt, mit welchen Modellen Effekt-Schétzer in individuellen und in
okologischen Studien durchgefiihrt werden. Ebenso wie in individuellen Studien kdnnen auch
in Okologischen Studien weitere Einflussfaktoren fiir die Krankheit den Risikoschédtzer
verzerren, wenn sie mit der Exposition korreliert sind. Zur Kontrolle von Confoundern
werden in 6kologischen Analysen zwei Methoden benutzt.

Confounder auf Gruppenebene konnen als additive oder multiplikative Kovariablen in das
Regressions-Modell mit aufgenommen werden. Damit kann, unter bestimmten Annahmen,
ein fir den Confounder adjustiertes relatives Risiko geschétzt werden.

Die zweite Methode zur Confounderkontrolle in einer 6kologischen Analyse besteht darin, die
Erkrankungsraten im Vorhinein fiir die Confounder zu standardisieren und die Regression mit
den standardisierten Raten als Zielvariable durchzufithren. Dafiir miissen aber die
gemeinsamen individuellen Verteilungen der Erkrankungsraten und Confounderraten, sowie
die gemeinsamen Verteilungen der Expositionsvariablen und der Confoundervariablen
bekannt sein. Dies ist in 6kologischen Studien selten gegeben.

2.2.5.4 Methodische Probleme in 6kologischen Studien

Der 6kologische Bias
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Ein 6kologischer Bias tritt auf, wenn ein Risikoschitzer in einer 6kologischen Analyse dem
korrespondierenden Risikoschétzer auf individueller Ebene nicht entspricht. Ursache fiir den
Okologischen Bias ist die Abhéngigkeit der Verteilungen der Expositions- und der
Kovariablen. Die gemeinsame Verteilung der Variablen ist in 6kologischen Studien nicht
bekannt und die aggregierten Daten lassen darliber keine Aussage zu. Im englischen
Sprachraum hat sich die Bezeichnung ,.ecologic fallacy* eingebiirgert, im Deutschen spricht
man von dem 6kologischen Trugschluss.

Ein hypothetisches Beispiel von Szklo & Nieto (2000) verdeutlicht das Problem.

Abbildung 2: Schematische Darstellung einer hypothetischen Studie, in der ein Ecologic Bias auftritt.
Jedes Kastchen stellt ein hypothetisches Individuum dar, wobei Kastchen mit fettem Rahmen Individuen
mit inzidenten Verkehrsunfallen reprasentieren. Die Ziffern in den Kastchen stellen das
Jahreseinkommen der jeweiligen Individuen dar. Quelle: Szklo & Nieto (2000).

Population A: Durchschnittseinkommen US $ 23.940; Inzidenz der Verkehrsuntille 4/7=57%

10,5 12,2 17,5 19.8

W
R
(9]

Population B: Durchschnittseinkommen US § 22.430; Inzidenz der Verkehrsunfille 3/7=43%

12,5 2,5 10,0 14,3

Population C: Durchschnittseinkommen US $ 21.410; Inzidenz der Verkehrsunfille 2/7=29%

30,2 13,5 10,8 22,7 20,5

In Abbildung 2 wird der Zusammenhang zwischen (Jahres-)einkommen und Verkehrsunfillen
in drei Gruppen mit jeweils sieben Individuen dargestellt. In einer rein 6kologischen Analyse
besteht eine positive Beziehung zwischen Durchschnittseinkommen und der Unfallrate einer
Gruppe. Population A weist das hochste Durchschnittseinkommen und die hochste Inzidenz
der Verkehrsunfille auf, gefolgt von Population B und Population C. Bei der Betrachtung der
gemeinsamen Verteilung von Einkommen und Verkehrsunféllen auf individueller Ebene wird
aber deutlich, dass ausschlieBlich Individuen mit einem Jahreseinkommen unter US $ 20.000
Unfille haben. Fasst man alle Individuen der drei Populationen zusammen, so ergibt sich fiir
diejenigen mit Verkehrsunfall ein Durchschnittseinkommen von US $ 13.230, fiir diejenigen
ohne Verkehrsunfall von US $ 32.310. Auf individueller Ebene besteht also eine negative
Beziehung zwischen Jahreseinkommen und dem Unfallrisiko. Eine Erkldrung fiir dieses
Phinomen bietet eine unterschiedliche Konstruktvaliditit der Exposition auf den beiden
Analyseebenen (siche Abschnitt 2.2.6).

98]

Fiir das Auftreten des 6kologischen Bias gibt es unterschiedliche Griinde:

Bias innerhalb der Gruppe: Verzerrungen der Beziehung zwischen Exposition und
Erkrankung innerhalb der Gruppen konnen zu einer Verzerrung des dkologischen Schitzers
fiihren. Solche Verzerrungen kénnen wie in individuellen Studien durch Confounding,
Selektionsmethoden oder Missklassifikation entstehen.

Confounding auf Gruppenebene: Die Grundinzidenzrate einer Erkrankung in der
nichtexponierten Bevolkerung kann sich zwischen den Gruppen der 6kologischen Analyse
unterscheiden. Wenn diese unterschiedlichen Grunderkrankungsraten mit der Hohe der
Exposition korrelieren, kommt es zu einer Verzerrung des 6kologischen Schitzers, auch wenn
auf individueller Ebene kein Confounding vorliegt. Dies passiert besonders dann, wenn eine
kontextuelle Confoundervariable die Erkrankungsrate beeinflusst, oder wenn eine
Confoundervariable mit individueller Auspragung sich von Cluster zu Cluster ,,sprunghaft*
verdndert.
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Effekt-Modifikation auf Gruppenebene: Zwischen den Gruppen einer dkologischen Studie
konnen Variablen variieren, die die Auswirkung der Exposition auf die Erkrankung
verdandern. Wenn solche Variablen mit der Hohe der Exposition der Gruppen korreliert sind,
kommt es ebenfalls zu verzerrten Schitzern.

Confounding und Effektmodifikation auf Gruppenebene bezeichnet man als Cross-Level
Bias. Fiir das Auftreten gibt es drei Griinde:

a) Es gibt Risikofaktoren fiir die Erkrankung, die zwischen den Gruppen unterschiedlich
verteilt sind.

b) Die Exposition wirkt sich auf Gruppenebene anders auf die Erkrankung aus als auf
individueller Ebene. Im obigen Beispiel konnte sich das Durchschnittseinkommen einer
Gruppe von Menschen in einem Wohngebiet auf die Verkehrsdichte auswirken. Geht man
davon aus, dass Personen mit niedrigerem Einkommen weniger sichere Autos fahren, konnten
genau diese Personen in Wohngebieten mit hoherem mittleren Einkommen und daher hoherer
Verkehrsdichte gefédhrdeter sein als in Gegenden mit niedrigerem mittleren Einkommen.

c) Die Erkrankungswahrscheinlichkeit einer Person ist abhingig von der Erkrankungsrate
innerhalb der Gruppe. Diese Bedingung gilt fiir Infektionserkrankungen.

Liegen in einer Untersuchung ausschlieflich aggregierte Daten vor, kann man diesen nicht
entnehmen, ob ein Cross-Level-Bias vorliegt. Wie gut sich ein Modell an die dkologischen
Daten anpassen ldsst, gibt keine Auskunft dartiber, ob die Schéitzer verzerrt sind oder nicht.

Probleme der Confounder-Kontrolle

Risikoschdtzer in Okologischen Studien konnen durch Confounder verzerrt sein. Die
Bedingungen, die einen zusétzlichen Risikofaktor zu einem Confounder machen,
unterscheiden sich zwischen den Ebenen. In der individuellen Analyse ist ein Confounder
sowohl mit der Erkrankungswahrscheinlichkeit als auch mit der Exposition korreliert. In einer
okologischen Studie konnen Risikofaktoren, die auf individueller Ebene keine Beziehung zur
Exposition aufweisen, zu Confoundern werden, wenn sie auf Gruppenebene mit der mittleren
Exposition korrelieren. Ein Confounder auf individueller Ebene, der keine Korrelation zu den
aggregierten Werten der Exposition aufweist, bewirkt keinen dkologischen Bias.

Confounder-Kontrolle in 6kologischen Analysen ist komplexer als in individuellen Analysen.
Weil die gemeinsame Verteilung von Exposition und Confounder auf individueller Ebene
nicht bekannt ist, aber trotzdem zu einer Verzerrung des dkologischen Schétzers fiihren kann,
fiihrt ein Adjustieren fiir den Confounder nicht zwangslaufig zu einem geringeren Bias.

Greenland und Coautoren haben untersucht, unter welchen Bedingungen in 6kologischen
Studien kein Bias auftritt (Greenland und Morgenstern 1989, Greenland 1992, Greenland und
Robins 1994). Die Ergebnisse lassen sich auf die folgenden Punkte zusammenfassen:

a) Innerhalb der Gruppen besteht kein Confounding der individuellen Auswirkung einer
Exposition durch nicht gemessene zusitzliche Risikofaktoren, Selektionsmethoden oder
Missklassifikationen.
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b) Auch auf 6kologischer Ebene besteht kein unkontrolliertes Confounding zwischen den
aggregierten Werten der Exposition und weiteren Risikofaktoren der Erkrankung auf
Gruppenebene.

c¢) Die unterschiedlichen Risikofaktoren der Erkrankung sind additiv.

d) Die Zugehorigkeit zu einer bestimmten Gruppe hat keinen Einfluss auf den Effekt der
einzelnen Prediktorvariablen auf individueller Ebene.

Wenn alle vier Bedingungen gleichzeitig erfiillt sind, tritt kein 6kologischer Bias auf. Sind sie
teilweise oder alle nicht erfiillt, besteht Gefahr fiir das Auftreten eines 6kologischen Bias.

Ein weiterer Grund fiir einen Okologischen Bias ist Missklassifizierung der
Confoundervariablen. Dieses Problem kann auch auf individueller Ebene auftreten, ist aber
auf Gruppenebene schwerer zu kontrollieren, weil in der Regel nur der augenblickliche
Zustand der Variablen bekannt ist. Der Einfluss vieler Kovariablen auf die Erkrankungsrate
liegt aber weit zurilick. Z.B. sind nicht die momentanen Rauchgewohnheiten einer Person fiir
ihr Lungenkrebsrisiko relevant, sondern ihre Rauchgewohnheiten in der Vergangenheit.
Wihrend diese in individuellen Studien mittels Fragebogen retrospektiv ermittelt werden
konnen, muss man sich in 6kologischen Studien meistens auf Sekundirdaten beziehen, die fiir
die Vergangenheit hdufig nicht in ausreichender Qualitdt vorliegen.

2.2.5.5 Weitere Probleme okologischer Studien

Adiquate Daten fehlen

Okologische Studien basieren hiufig auf Sekundirdaten. Informationen iiber die individuelle
Krankheitsgeschichte fehlen meistens. Haufig sind diese Daten unvollstindig, ungenau und
nicht reliabel. Die Daten unterschiedlicher Register sind nicht direkt vergleichbar. Fiir viele
Krankheiten liegen zwar Mortalitdtsraten, aber keine Inzidenzraten vor. Mortalititsraten sind
aber nicht nur von den Risikofaktoren fiir die Erkrankung, sondern auch von den
Einflussfaktoren fiir ihren Verlauf abhéngig, die ihrerseits als Confounder den Risikoschitzer
verzerren konnen. Hiufige Fehlerquellen sind:

Erfassung der Krankheiten

Es konnen Probleme der Krebsregistrierung entstehen (Doppelmeldung, verschiedenes
Meldeverhalten der Regionen, u.U. abhingig von der Exposition). Die Art der Registrierung
kann sich iiber die Zeit verindert haben (ICD-Anderungen, Anderungen in der Klinik-
Landschaft). Personen sind aus dem Erfassungsbereich fortgezogen. Weniger schwere
Krankheiten werden mit geringerer Wahrscheinlichkeit gemeldet als schwere Fille, so dass
die Inzidenz- und Mortalititsraten unterschiedlicher Qualitdt sind. Wahrend diese
nichtdifferenzielle Missklassifikation in individuellen Studien erlaubt, die Verzerrung des
Schatzers noch abzuschétzen, geht dies in 6kologischen Studien nicht mehr.

Erfassung der Population durch Censusdaten

Personen mit zweitem Wohnsitz, z.B. Studentlnnen und Armeeangehorige sind meist im
Census des ersten Wohnsitzes erfasst, wenn sie erkranken werden sie aber oft am zweiten
Wohnsitz gemeldet. Censuserfassung und geographische Ortsgrenzen haben sich mit der Zeit
geédndert.

Erfassung der Exposition
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Die Erfassung von Umweltdaten als Grunddaten fiir alle Individuen ist mit vielen
Fehlerquellen behaftet. Dabei treten zwei getrennte Fehlerquellen auf: Zum einen wird der
Umweltfaktor selber ungenau erfasst. Dabei spielen rdumliche und zeitliche Verdnderungen
der Messqualitdt eine Rolle. Zum anderen bleibt offen, inwieweit der Umweltfaktor die
individuellen Expositionen widerspiegelt. Z.B. sind Personen, die Flaschenwasser trinken von
der Trinkwasserverschmutzung ihrer Region nicht betroffen.

Zeitliche Beziehung zwischen Exposition und Erkrankung

Wihrend in Kohortenstudien sichergestellt ist, dass die Exposition einer Person vor ihrer
Erkrankung lag, ist dies fiir 0kologische Studien nicht nachweisbar. Wenn sich der
Krankheitsstatus auf die Expositionswahrscheinlichkeit auswirkt, z.B. weil erkrankte
Personen eine belastete Wohngegend verlassen, kann es in dkologischen Studien zu einer
Missklassifikation der Exposition und moglicher weiterer Einflussvariablen kommen. Gerade
in der Krebsepidemiologie, dem wichtigsten Feld der Strahlenepidemiologie, ist mit
Latenzzeiten von 10 Jahren und mehr zu rechnen. Deswegen muss auf relativ alte
Umweltmessungen zuriickgegriffen werden, deren Qualitdt im Nachhinein oft nicht
festzustellen ist.

Kolinearitét

Auf Gruppenebene sind die Risikofaktoren fiir eine Erkrankung oft stirker korreliert als auf
individueller Ebene. Deswegen ist es letztlich schwer einzuschétzen, welcher Faktor die
Unterschiede in den Erkrankungsraten zwischen verschiedenen Gruppen bedingt. Dies
Problem ist am groBten, wenn in eine 6kologische Studie wenige grof3e, heterogene Regionen
eingehen.

Migration zwischen Gruppen

Migration zwischen den Regionen einer 6kologischen Studie fiihrt zu Missklassifikation der
Exposition, weil Personen in einer anderen Region erkranken, als sie exponiert waren. In
okologischen Studien ist dieses Problem mit der fehlenden Nachzeitigkeit von Exposition und
Erkrankung verkniipft. Migration ist vor allem dann ein Problem, wenn lange Latenzzeiten
zwischen Exposition und Erkrankung liegen. Durch Migration zwischen den Bezirken der
Studie waren Menschen moglicherweise verschieden hoher Exposition ausgesetzt, ohne dass
man dies nachvollziehen konnte. Migration ist hdufig abhingig vom Gesundheitszustand,
gesunde Menschen migrieren hdufiger aus 6konomischen Griinden. Andererseits migrieren
Menschen mit bestimmten Erkrankungen, z.B. Allergien, héufiger in Gegenden mit
giinstigem Klimaprofil. Es ist daher sinnvoll, relativ stabile Populationen fiir 6kologische
Studien auszuwihlen. Allerdings ist die Ubertragbarkeit der Ergebnisse dadurch
eingeschriankt. Auf den Migrations-Bias in 6kologischen Studien wird im folgenden Abschnitt
niher eingegangen.

2.2.6 Weitere Diskussionspunkte zu 6kologische Studien

Seit Morgensterns Review liber 6kologische Studien (1998) sind eine Reihe weiterer Artikel
erschienen, die sich mit der Theorie Okologischer Studien und dem Okologischen Bias
auseinandersetzen. Im Folgenden werden einzelne Kritikpunkte an Okologischen Studien
herausgegriffen, die bei Morgenstern noch nicht vertiefend behandelt wurden, bzw. in der
neueren Literatur weiterentwickelt wurden

Der 0kologische Trugschluss als Validititsproblem
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Im Mittelpunkt der Diskussion {iber Schwichen 6kologischer Studien stehen Fragen {iber den
Einfluss von Confoundern und Effektmodifikatoren auf individueller und Gruppenebene.
Wihrend dieser Punkt bei Morgenstern ausgiebig behandelt wird, ist den Unterschieden in der
Exposition zwischen individueller und 6kologischer Ebene nur wenig Raum gewidmet. Im
Folgenden sollen deswegen einige Kritikpunkte, die die Erfassung der Expositionsvariablen in
okologischen Studien betreffen, zusammengefasst werden.

Konstrukt-Validitét

Auch bei Abwesenheit von Confoundern kdnnen Unterschiede zwischen den Risikoschitzern
individueller und 6kologischer Studien bestehen bleiben. Diese gehen auf unterschiedliche
Konstruktvaliditidten der Expositionsvariablen zuriick (Schwartz 1994). Der Begriff Konstrukt
wird in der empirischen Sozialforschung verwendet. Ein Konstrukt bezeichnet eine
Eigenschaft von Individuen, die keine direkt messbare Entsprechung hat. Konstrukte werden
als Indexe mehrer korrelierter Surrogatvariablen bestimmt. Z.B. wird in der Psychologie das
Konstrukt Depressivitit mithilfe von Fragen zur Angstlichkeit, Antriebslosigkeit und
Traurigkeit bestimmt.

Dieselbe Expositionsvariable kann auf okologischer Ebene eine andere Konstruktvaliditét
aufweisen als auf individueller Ebene. Ein Beispiel dafiir war die mogliche Erklirung fiir den
Okologischen Trugschluss in dem von Szklo & Nieto (2000) konstruierten Beispiels einer
okologischen Studie (Abbildung 2).

Das individuelle Einkommen ist eine Teilvariable des Konstruktes ,,individuecller
Soziodkonomischer Status, und korreliert als solche moglicherweise mit nicht erhobenen
Variablen, z.B. dem Sicherheitsstandard des Autos und/oder dem Fahrstil. ,,Arme* sind in
diesem Beispiel grundsitzlich gefdhrdeter als ,,Reiche®.

Das mittlere Einkommen einer Wohngegend ist eine Teilvariabel des Konstruktes
»S0zio0konomischer Status der Wohngegend und korreliert moglicherweise mit dem (nicht
erhobenen) Verkehrsaufkommen. In ,reichen” Wohngegenden fahren mehr Autos und das
Risiko fiir Unfalle ist hoher. Dieser Unterschied wird aber nur bei den individuell
gefdhrdeteren ,,Armen* sichtbar.

Fiir das tatsdchliche Risiko der Einzelperson besteht eine Wechselwirkung zwischen der
Variable auf individueller Ebene und derselben Variable auf Gruppenebene.

Ein weiteres bekanntes Beispiel ist das Suizidrisiko von Katholiken und Protestanten
preuBBischer Provinzen zwischen 1883 und 1890 (Durkheim 1951).
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Abbildung 3: Suizidrate (Y, pro 10° Personenjahre) in Abhangigkeit von dem Protestantenanteil in
preuflischen Provinzen, 1883-1890. Aus: Durkheim E. Suicide: a study in Sociology. New York, Free
Press, 1951, nach Morgenstern 1997).

Auf Gruppenebene besteht ein positiver linearer Zusammenhang zwischen dem Anteil an
Protestanten und der Suizidrate der Region. Auf individueller Ebene waren es aber
Katholiken, die die Suizide begingen, und zwar umso hiufiger, je hdher der Protestantenanteil
in ihrer Region war. Auch hier ist eine Wechselwirkung zwischen der Exposition
»Konfession auf individueller Ebene und der Exposition ,,Anteil der Menschen mit der
eigenen Konfession an der Bevolkerung® denkbar: Je vereinzelter die Katholiken in der
Diaspora leben, desto groBer ist ihr Suizidrisiko. Die individuelle Konfession ist Teil eines
anderen Konstruktes als der Anteil der beiden Konfessionen auf Gruppenebene.

In der Diskussion iiber 6kologische Studien wird diese Aufspaltung der Expositionsvariablen
in zwei unterschiedliche Konstrukte auf individueller und Okologischer Ebene héaufig
iibersehen. Der Okologische Bias kann in diesem Fall auch bei Abwesenheit oder
vollstdndiger Kontrolle von Confoundern auftreten. Gleichzeitig kann eine Verdnderung der
Konstruktvaliditit beim Ubergang zwischen den Ebenen auch bei Confoundervariablen
auftreten. Gelost werden kann das Problem der Konstruktvaliditit auf unterschiedlichen
Ebenen nur durch die gleichzeitige Erfassung der Variablen auf individueller und auf
Gruppenebene im Rahmen einer Multilevelanalyse (Greenland 2002).

In der neueren Literatur tiber den Einfluss sozio6konomischer Faktoren versucht man, diese
unterschiedlichen Konstrukte derselben Expositions- oder Confoundervariable in einem
Multileveldesign auch in die Analyse von Risikofaktoren auf individueller Ebene mit
einzubeziehen (Diez-Roux 2000).

Zufillige Messfehler in 6kologischen Studien
Zufillige Messfehler erzeugen in Okologischen Studien andere Verzerrungen als in
individuellen Studien und kdnnen zur Entstehung eines dkologischen Bias beitragen. Brenner
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et al. (1992) untersuchten den Effekt von nichtdifferenziellen Messfehlern in 6kologischen
Studien, in denen die Exposition auf individueller Ebene bindr war und sich entsprechend auf
Gruppenebene als Rate der exponierten Personen an der Gesamtpopulation darstellte. Ein
nichtdifferentieller Messfehler bedeutet, dass eine Fehlklassifikation des Expositionsstatus auf
individueller Ebene jede Person der Population gleicherma3en betreffen kann und nicht mit
dem Krankheitsstatus assoziiert ist.

Brenner zeigte, dass sich die Auswirkung nichtdifferentieller Messfehler auf den
Risikoschdtzer einer bindren Expositionsvariablen auf eine ebenfalls bindre
Erkrankungsvariable im linearen Modell zwischen individuellen und 6kologischen Studien
deutlich unterscheidet. In Okologischen Studien bewirkt eine nichtdifferenzielle
Missklassifikation grundsitzlich einen Bias, der zu einer Uberschitzung des tatsichlichen
Risikos fiihrt. Damit unterscheidet sich der Bias in okologischen Studien von dem in
individuellen Studien, der grundsitzlich eine Abweichung in Richtung 0 bewirkt (Flegal et al.
1986). Dieser Unterschied trat auch in 6kologischen Studien mit einem log-linearen Modell
auf, die Verzerrungen sind aber weniger ausgeprégt als im linearen Risikomodel.

Brenners Analysen iiber die Auswirkung von Messfehler bezogen sich auf rein-6kologische
Studien, in denen sowohl Exposition als auch Zielvariable als aggregierte Daten vorliegen.
Daneben kommen Messfehler auch in teilokologischen Studien vor, in denen nur die
Exposition auf Gruppenebene erfasst wird, Ziel- und Kovariablen aber auf individueller
Ebene vorliegen. Diese Studien werden teilweise als individuelle Studien mit
messfehlerbehafteten Expositionsdaten betrachtet (Kiinzli und Tager 1997, Webster 2000).
Dagegen wies Webster (2002) fiir teilokologische Kohortenstudien, Bjork und Stromberg
(2002) fiir teilokologische Fall-Kontrollstudien nach, dass auch in diesen Studientypen unter
den von Brenner (1992) formulierten Bedingungen nichtsystematische Messfehler zu einer
Uberschitzung des RR fithren. Bias durch diese Messfehler kénnen damit auch in
teilokologischen Studien, in denen nur die Exposition auf Gruppenebene erfasst wird,
auftreten.

Systematische (nicht-zuféllige) Messfehler in 6kologischen Studien

In 6kologischen Studien liegen statt individuellen Messwerten fiir die Exposition aggregierte
Daten vor. Exposition auf Gruppenlevel liegt nicht nur in rein-dkologischen Studien vor,
sondern auch in so genannten partiell-okologischen Fall-Kontroll- und Kohortenstudien, in
denen der Erkrankungsstatus und weitere Kovariablen individuell erfasst werden, die
Exposition aber aus der Gruppenzugehorigkeit der Person geschlossen wird. Zu diesem Typ
gehoren Studien, die eine Job-Exposure-Matrix benutzen, um die Exposition eines
bestimmten Arbeitsplatzes abzuschitzen. Wenn Expositionen auf Gruppenebene genutzt
werden, die aus groflen Stichproben mit mehr als 100 individuellen Messungen aggregiert
wurden, ist der Bias des Risikoschéitzers, verursacht durch nichtdifferentielle Messfehler auf
individueller Ebene generell vernachldssigbar (Prentice und Sheppard 1995). Dagegen kdnnen
systematische Messfehler auf Gruppenebene groBere Bias verursachen, als auf individueller
Ebene. Bjork und Stromberg (2002) untersuchten den Effekt von systematischen Messfehlern
in teilokologischen Fall-Kontroll-Studien, in denen Krankheitsstatus, Gruppenzugehorigkeit
und Kovariablen auf individueller Ebene vorlagen, die bindre Exposition aber auf
Okologischer Ebene. Unter Annahme eines linearen Risikomodells wurden in
Simulationsstudien und anhand empirischer Daten die Auswirkung von systematischen
Messfehlern auf das Odds-Ratio und das 95%-CI beobachtet.
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Systematische Messfehler der Exposition erzeugten in der teilokologischen Studie
Abweichungen der Steigung und des Intercepts der Modellgeraden, die den Abweichungen in
rein individuellen Fall-Kontroll-Studien mit entsprechenden Messfehlern entsprachen. Fiir
beide Studientypen konnten Verzerrungen in beide Richtungen entstehen. Messfehler, die auf
okologischer Ebene zu einer systematischen Verzerrung aller Gruppenmittelwerte fiihrten,
erzeugten groflere Bias, die sowohl ein groferes als auch ein kleineres Risiko vortduschten.
Messfehler, die zu einer zufilligen Fluktuation der aggregierten Werte fiihrten, erzeugten
dagegen kleinere Verzerrungen hin zu einem geringeren Risikoschitzer.

Auch der weiter unten besprochene Migration-Bias kann als Spezialform der
Missklassifikation betrachtet werden. Seine Auswirkungen auf okologische Risikoschétzer
muss deswegen weiter untersucht werden.

Varianz der Exposition

Sheppard und Prentice (1995) zeigten anhand einer Simulationsstudie die Bedeutung der
Varianz der Exposition innerhalb und zwischen den Gruppen fiir den Risikoschitzer von
individuellen und 6kologischen Studien. Die Simulationen lehnten sich an eine 6kologische
Studie zu mittlerem Fettverzehr und Brustkrebs in 21 Léndern an (Prentice und Sheppard
1990). Dem Modell liegt eine exponentielle Beziehung zwischen Exposition und
Zielvariablen zugrunde.

Das Verhéltnis Varianz der Kovariablen zwischen den Gruppen zu der Varianz der
Kovariablen innerhalb der Gruppen hat einen grofen Einfluss auf die Effektivitit
okologischer Schitzer im Vergleich zu individuellen Schétzern innerhalb der Gruppen. Im
extremen Fall, wenn die Intragruppen-Variabilitit O ist, kann keine sinnvolle Risikoschidtzung
innerhalb einer Gruppe durchgefiihrt werden. Ist die Intergruppen-Variabilitit 0, kann kein
Schitzer mit aggregierten Daten entstehen. Die Simulationen wurden mit unterschiedlichen
Verhiltnissen zwischen der Varianz innerhalb der Gruppen und der Varianz zwischen den
Gruppen durchgefiihrt.

Tabelle 4 Mittelwerte aus 5000 Simulationen der Risiko-Schatzer und Standardabweichungen in
individuellen und 8kologischen Analysen. Der wahre Betawert betrug 2,937x10°. Die Ergebnisse basieren
auf 21 Gruppen mit 10.000 Personen. (nach Sheppard und Prentice 1995, Tab.1, verandert)

Analyse Cofaktor-Varianz- Risikoschitzer Standardabweichung
Verhiltnis £x107° £x107°
Mittlerer individueller 0,28 2,933 0,183
Schétzer innerhalb der 0,55 2,933 0,291
Gruppen 1,25 2,919 0,505
2,65 2,925 0,804
11,1 2,947 1,74
Okologische Analyse 0,28 2,933 0,426
0,55 2,027 0,510
1,25 2,929 0,613
2,65 2,936 0,675
11,1 2,943 0,717

Die Risikoschitzer sowohl der individuellen als auch der Okologischen Analyse zeigen
wenige Verzerrungen, alle liegen innerhalb von einem Prozent des wahren Wertes. Die
Standardabweichungen der Risikoschidtzer sind in der individuellen Analyse innerhalb der
Gruppen kleiner als die Standardabweichungen der 6kologischen Analysen, solange das
Verhiltnis der Varianz der Exposition zwischen den Gruppen zu der Varianz innerhalb der
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Gruppen klein ist. Bei steigendem Verhiltnis sind die Abweichungen der &kologischen
Analyse kleiner als die der individuellen Analyse.

Wenn die Variabilitdt der Exposition innerhalb der Gruppen grof ist im Verhéltnis zu der
Variabilitdt zwischen den Gruppen, ist die individuelle Analyse innerhalb der Gruppen
effektiver als die oOkologische Analyse, deren Risikoschitzer deutlich groBere
Konfidenzintervalle aufweisen. Ist aber die Variabilitit zwischen den Gruppen groB3 im
Verhiltnis zu der Variabilitdt innerhalb der Gruppen, dann sind 6kologische Analysen
effizienter als individuelle Analysen innerhalb der Gruppen.

Dieses Ergebnis der Simulationsstudie wird in 6kologischen Studien haufig zitiert und als
Motivation fiir das 6kologische Design angegeben (z.B. Largade und Pershagen 1999, Darby
et al. 2001). Es wurde aber nur ein Modell ohne Confounder und Messfehler untersucht.
Inwieweit sich dass Ergebnis auf andere Modelle und Bedingungen iibertragen lésst, ist bisher
nicht untersucht worden.

Migration-Bias

In seiner Verdffentlichung untersucht Tong (2000) eingehend mogliche Verzerrungen, die
durch die Migration von Personen zwischen den Regionen entsteht, die als Gruppen in eine
okologische Analyse eingehen. ,,Migration bias occurs when there is differential factor-related
migration within, into or out of each study population group.” Migration-Bias ist auch ein
Problem individueller Studiendesigns, in 6kologischen Studien wird er aber leicht iibersehen,
weil diese in der Regel Daten nur zu einem bestimmten Zeitpunkt erheben.

Der Migration Bias beeinflusst 6kologische Studien besonders bei langen Latenzzeiten
zwischen Exposition und Erkrankung. Wenn Personen in einer Region exponiert waren und
spiter in einer anderen Studienregion erkranken, wird ihnen eine falsche Exposition
zugeordnet. Die Wahrscheinlichkeit einer Migration ist in der Regel abhédngig von Alter,
Geschlecht und anderen sozialen Faktoren, aber auch von der Gruppengréfle. Ein Migration-
Bias in einer dkologischen Studie ist dann zu erwarten, wenn Personen, die spéter erkranken,
mit einer groBeren Wahrscheinlichkeit migrieren als Personen, die nicht erkranken werden.
Schon ein kleiner Anteil eines solchen differenzierten Migrations-Bias kann ein signifikantes
Risiko in einer ©kologischen Studie iiberdecken oder ein nicht vorhandenes Risiko
vortduschen. Der Migration Bias tritt unabhingig von weiteren Confoundern oder
Effektmodifikationen auf Gruppenebene auf.

Zur Vermeidung des Migration-Bias fiihren folgende Strategien:

Die Auswahl einer stabilen Population. Insgesamt ereignet sich Migration seltener in
landlichen Gebieten als in stddtischen, seltener in kleinen Stddten als in GrofBstidten und
seltener in Entwicklungsldndern als in entwickelten Lindern. Auch Geschlecht, Alter und
sozialer Status konnen mit Migration in Verbindung stehen.

Die Auswahl groBler Gruppen (z.B. Léander statt Bundeslidnder) flihrt zu geringerer Migration
zwischen den Gruppen, kann aber auf der anderen Seite durch groBere Variabilitdt der
Exposition und der Kovariablen kontraproduktiv sein.

Die Auswahl kleiner Zeiteinheiten. Das Sammeln aller zuginglichen Informationen {iber
Haufigkeit von Migration in unterschiedlichen Regionen und Zeitabschnitten. Auch aus
begrenzten Informationen kann auf die verschiedenen Regionen hochgerechnet werden.
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Die Untersuchung von Faktoren, die mit der Migration korrelieren. Handelt es sich dabei um
Risikofaktoren fiir die betreffende Erkrankung, steigt die Gefahr eines Migrations-Bias.

Der Migrations-Bias tritt auch in individuellen Studien auf, in 6kologischen Studien hat er
aber eine besondere Bedeutung, weil hiufig groBe Populationen betrachtet werden, in denen
Ex- und Emigration eine wichtige Rolle spielen. Besonders bei langandauernden Expositionen
und langen Latenzzeiten sollten moglichst viele Informationen iiber die Migration zwischen
den Gruppen der 6kologischen Studie, sowie in die - und aus der gesamten Studienpopulation
eingeholt werden und als Kofaktoren in die Analysen mit eingehen.

2.2.7 Vergleichende Analysen auf individueller und 6kologischer Ebene

In den bisher vorgestellten Untersuchungen wurde eine Reihe isolierter Griinden fiir das
Auftreten eines Okologischen Bias theoretisch analysiert. In wieweit diese Griinde in
realistischen Untersuchungen tatsdchlich vorliegen und in welchem Malle sie die
Risikoschitzer beeinflussen, ist in den meisten Fallen nicht bekannt (Webster 2002). In
realistischen Studien liegen die Einflussfaktoren fiir den Risikoschétzer nicht getrennt vor,
sondern in Wechselwirkung mit einer Reihe weiterer Faktoren, die zum Teil nicht erfasst
worden sind. Untersuchungen grofer Datensédtze individueller Studien, die zusdtzlich auf
Gruppenebene ausgewertet werden konnen, bieten eine Moglichkeit, das Auftreten
Okologischer Bias auch praktisch zu beobachten und die Griinde dieser Verzerrungen zu
untersuchen. Im Folgenden werden zwei neuere Untersuchungen zu Radon und Lungenkrebs
dargestellt, in denen parallele Auswertungen sowohl auf individueller Ebene als auch auf
Gruppenebene durchgefiihrt wurden.

Einleitung zu beiden Studien

Arbeiter im Uran-Bergbau, die hohen Dosen radioaktiven Radons ausgesetzt sind, haben ein
erhohtes Risiko, an Lungenkrebs zu erkranken. Radon wurde deswegen als menschliches
Karzinogen klassifiziert. Die Exposition durch Radon in der Innenraumluft ist in vielen
Lindern die groBte Quelle von natiirlichen ionisierenden Strahlen. Ubertrigt man die an
Bergarbeitern gewonnenen Risikoschitzer zu Radon und Lungenkrebs auf die
Innenluftbelastung, scheint Radon nach Rauchen der zweitwichtigste Risikofaktor fiir
Lungenkrebs zu sein. Nach diesen Berechnungen wére Radon in Grofbritannien die Ursache
fiir 2000 Todesfdlle im Jahr (Darby et al 2001). Nachdem eine 6kologische Studie von Cohen
et al. (1990, 1995) eine streng negative Beziechung zwischen der durchschnittlichen
Radonexposition und der Inzidenz fiir Lungenkrebs erbracht hatte, obwohl individuelle
Untersuchungen sowohl im Niedrigdosisbereich als auch bei hoch exponierten
Minenarbeitern eine positive Beziehung zeigten, stand die Beziehung zwischen Radon und
Lungenkrebs im Mittelpunkt der Diskussion iiber den Okologischen Bias. In den letzten
Jahren sind zwei Studien durchgefiihrt worden, in denen die Daten grofer Fall-Kontroll-
Studien zusitzlich zu der individuellen Analyse auch auf Gruppenebene ausgewertet wurden.
Dadurch ist ein direkter Vergleich der Ergebnisse auf individueller - und auf Gruppenebene
unter realistischen Bedingungen moglich.

Die beiden Studien wurden in Schweden von Lagarde und Pershagen, in Siid-West-England
von Darby, Deo und Doll durchgefiihrt und 2001 verdffentlicht. Im Folgenden werden
Methoden und Ergebnisse der beiden Studien zusammengefasst.

Material und Methoden der schwedischen Studie
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Fiir die Fall-Kontrollstudie wurden zwischen 1980 und 1984 1360 Lungenkrebsfille und 2847
Bevolkerungskontrollen erhoben. Das Alter der Fille und Kontrollen lag zwischen 35 und 74
Jahren. Alle Studienteilnehmer lebten seit 1947 in Schweden und waren in einer von 109
Gemeinden gemeldet. Die Gemeinden repridsentierten Gegenden mit hoher oder niedriger
Radonkonzentration in Wohnrdumen. Jedem Fall wurden zwei altersgematchte Kontrollen
zugeordnet. Die Radonkonzentration in den Wohnungen von Fillen und Kontrollen wurde
wihrend der Heizperiode in jeweils zwei Rdumen von insgesamt 8992 Wohnungen gemessen.
Informationen iiber den Raucherstatus und weitere Risikofaktoren fiir Lungenkrebs wurden
durch Fragebogenerhebungen von den Studienteilnehmern oder nahen Verwandten erhoben.

Die individuelle mittlere Radonkonzentration wurde als gewichtete Summe aus den
Messwerten der Wohnungen berechnet. Beriicksichtigt wurde die relative Wohndauer im
Verhiltnis zur Gesamtbeobachtungszeit einer Person mit erreichbaren Messwerten. Fiir die
okologische Analyse wurden die so errechneten individuellen Expositionsdaten der
Kontrollen aggregiert, um die mittlere Radonkonzentration einer Gemeinde zu erhalten. Als
Heimatgemeinde eines Studienteilnehmers wurde die Gemeinde definiert, in der er innerhalb
des Zeitfensters von 1947 bis 1984 die lingste Zeit gemeldet war. Fiir die anderen
Risikofaktoren Stadt/Land, Geschlecht und Alter wurde keine Aggregierung vorgenommen.
Der Raucherstatus wurde auf individueller Ebene iiber einen zeitgewichteten Index bestimmt,
auf Gruppenebene wurden die geschlechtsspezifischen Mittelwerte berechnet. In einigen
Analysen wurde der Breitengrad als weiterer Kofaktor beriicksichtigt. Dabei wurde der
Breitengrad der groften Siedlung der Gemeinde gewahlt.

Es wurde eine konditionale, lineare Regression durchgefiihrt und das zusétzliche relative
Risiko fiir verschiedene Ebenen der Stratifizierung berechnet. Likelihood-basierte 95%-
Konfidenzintervalle wurden zur Uberpriifung der Signifikanz herangezogen.

Die Ergebnisse der okologischen Analyse konnen verzerrt sein, weil das Modell nur fiir
Situationen angepasst ist, in denen die Radon-Exposition und der Raucherstatus innerhalb der
Gruppen unabhéngig ist oder eine additive Beziehung vorliegt. Um herauszufinden, inwieweit
die unterschiedlichen Risikoschétzer der beiden Analyse-Ebenen auf Wechselwirkungen und
Korrelationen von Radon und Rauchen innerhalb der Gruppen zuriickgeht, wurde folgendes
Modell (nach Lubin 1998) an die Daten angepasst:

R, = az ‘9;'1(”1:1(1 + ﬂz Qikwikn;l +Zgiknlzl)
=at {1+ pavg(6,w, )+ 0.}

wobei a die Baselinerate der Erkrankung nach Adjustierung fiir die Kovariablen darstellt, 8,

das relative Risiko durch Rauchen, bezogen auf den Raucherstatus der i-ten Person der k-ten
Gemeinde. w, ist die individuelle Radonexposition, 6§, der mittlere Raucherstatus, ny die

Ergebnis der schwedischen Studie

Fiir die Auswertung auf individueller Ebene wurde nur die Gruppe der méinnlichen Raucher
herangezogen, die die meisten Félle enthielt. Innerhalb der Gemeinden waren die mittleren
Radonkonzentrationen der Fille immer hoher als die der Kontrollen, was auf eine positive
Beziehung zwischen Radonexposition und dem Risiko, an Lungenkrebs zu erkranken
hindeutet. Im Gegensatz dazu nahm die Lungenkrebsrate der gesamten Gemeinde mit
zunehmender mittlerer Radonkonzentration ab. Die mittlere Radonkonzentration in
Gemeinden mit kleinen Odds-Ratios auf individueller Ebene war hoher als in Gemeinden mit




Abschlussbericht BfS Projekt StSch4299

38

groBBeren Odds-Ratios. Es bestand also eine negative Beziehung zwischen dem Odds-Ratio
einer Gemeinde und ihrer mittleren Radon-Konzentration, obwohl innerhalb der Gruppen auf
individueller Ebene eine positive Beziehung bestand.

Tabelle 5: Vergleich des individuell und dkologisch geschatzten zusatzlichen relativen Risikos (ERR) bei
100 Bgm-3 und 95%-Confidenzintervalle (95%-CI) fiir unterschiedliche Adjustierung fiir die Covariablen
in der schwedischen Fall-Kontroll-Studie zu Radon und Lungenkrebs 1980-1984. (nach Lagarde und
Pershagen 1999, verandert)

Individuelle Analyse Analyse auf Gruppenebene
Einbezogene Covariablen, ERR 95%-CI ERR 95% CI
zusdtzlich zu Alter, Geschlecht,
Stadt/Land und Beruf
Keine 0,07 -0,01 bis 0,15 -0,02 -0,21 bis 0,17
Rauchen (aggregiert) 0,07 -0,01 bis 0,15 -0.02 -0,21 bis 0,17
Rauchen (individuell) 0,08 0,00 bis 0,002 0,00 -0,21 bis 0,21
Breitengrad 0,09 0,01 bis 0,20 0,05 -0,19 bis 0,29
Breitengrad und Rauchen 0,09 0,01 bis 0,120 0,05 -0,20 bis 0,29
(aggregiert)
Breitengrad und Rauchen 0,11 0,02 bis 0,24 0,14 -0,17 bis 0,45
(individuell)

Die okologische Analyse flihrte auch bei unterschiedlicher Adjustierung fiir Kovariablen zu
negativen Beziehungen zwischen Radonkonzentration und Lungenkrebs. Nur wenn die
Kovariable Breitengrad in die Analyse mit einbezogen wurde, ndherten sich die 6kologischen
Risikoschitzer denen auf individueller Ebene an.

Der individuelle Risikoschitzer fiir alle Personen betrug, bei Adjustierung fiir Alter,
Geschlecht, Stadt/Land und Beruf, aber nicht fiir Gemeinde, 0,08 (95%-CI 0,00 bis 0,17),
zeigte also eine positive Beziehung zwischen Radonkonzentration und Lungenkrebs, liegt
aber etwas niedriger als der mittlere Schitzer innerhalb der Gruppen mit 0,11 (0,01 bis 0,27).

Material und Methoden der englischen Studie

In die Fall-Kontroll-Studie wurden innerhalb von 4 Jahren 982 Lungenkrebs-Félle
eingeschlossen. Die Teilnehmer waren jiinger als 75 Jahre alt und hatten mindestens 20 Jahre
im Studiengebiet gelebt. Sie wohnten in Cornwall oder Devon, wo sie einem von 16
Regierungsbezirken = zugeordnet werden konnten. Den Féllen wurden 1486
Bevolkerungskontrollen gleichen Alters und Geschlechts zugeordnet, die zufdllig aus den
Registern der betreffenden Bezirke ausgewéhlt wurden.

Individuelle Exposition: Fiir Félle und Kontrollen wurde die Radonkonzentration in den
Innenrdumen aller Wohnungen der letzten 35 Jahren gemessen. 15% des Wohnraumes wurde
nicht erfasst und aus Mittelwerten der Region geschitzt. Als Exposition wurde die
Radonkonzentration der Radume gewichtet nach den darin verbrachten Lebensjahren
verwendet.

Aggregierte Exposition: Mittelwerte der Kontrollen wurden fiir jeden Regierungsbezirk
ermittelt. Es wurde eine log-Normalverteilung vorausgesetzt: exp(x+0,5s?) mit x Mittelwert
und s? Varianz des Logarithmus der individuellen Daten.

Mogliche Confounder wie Rauchen, Alter, Geschlecht, sozialer Status und Wohnort wurden
mittels Fragebogen erfasst. Die Confounder gingen auf individuellem Level in die
Berechnung ein, nur fiir Rauchen wurde ein Durchschnittswert fiir die Region aus den Daten
der Bevolkerungskontrolle erstellt.



Abschlussbericht BfS Projekt StSch4299

39

Berechnung:

Das relative Risiko wurde als Maximum-Likelihood—Schétzer des Odds-Ratios mittels
logistischer Regression adjustiert fiir Alter, Geschlecht und andere Faktoren ermittelt. Die
Berechnungen wurden getrennt fiir Cornwall und Devon durchgefiihrt.

Ergebnisse der englischen Studie

Es gab keinen signifikanten Unterschied des relativen Risikos fiir Lungenkrebs zwischen den
6 Bezirken in Cornwall, aber das relative Risiko korrelierte mit der mittlerer
Radonkonzentration (0,71, p=0,11)

In Devon gab es signifikante Unterschiede zwischen den relativen Risiken der 10 Distrikte,
aber keine Korrelation zwischen den relativen Risiken und den mittleren
Radonkonzentrationen (-0,35, p=0,31).

Die Streuung der individuellen Expositionswerte war deutlich grofer als die Streuung der
Mittelwerte zwischen den Distrikten.

Tabelle 6: Relatives Risiko (RR) und 95%- Confidenzintervalle (95%-Cl) fur Lungenkrebs bei
Radonkonzentration in Innenrdumen von 100 Bgm™ vergleichen mit 0 Bgm™ bei 6kologischer und
individueller Regression unter Bericksichtigung unterschiedlicher Confounder. Daten der englischen
Fall-Kontroll Studie fiir Radon in Innenraumen. (Darby et al. 2001, Tab. 2, verandert)

Adjustiert fiir Okologische Analyse Individuelle Analyse
RR 95%-CI RR 95%-CI
Cornwall
Keine Variablen 1,46 0,89 bis 2,38 1,08 0,95 bis 1,23
Rauchen 1,44 0,88 bis 2,36 1,08 0,95 bis 1,23
(individuell)
Rauchen 1,44 0,82 bis 2,51 1,14 0,98 bis 1,23
(6kologisch)
Devon
Keine Variablen 0,36 0,16 bis 0,82 0,83 0,66 bis 1,04
Rauchen 0,45 0,17 bis 1,17 0,85 0,67 bis 1,06
(6kologisch)
Rauchen 0,56 1,21 bis 1,48 0,97 0,75 bis 1,24
(individuell)
Stadt-Land 0,93 0,34 bis 2,55 0,88 0,7 bis 1,11
Stadt-Land und 1,56 0,48 bis 5,05 0,89 0,71 bis 1,12
Rauchen
(6kologisch)
Stadt-Land und 1,35 0,42 bis 4,37 1,01 0,79 bis 1,31
Rauchen
(individuell)

Die Unterschiede zwischen Devon und Cornwall in der Beziehung zwischen Lungenkrebsrate
und mittlerer Radonkonzentration in den Bezirken zeigte sich auch in den Ergebnissen der
Okologischen Regression. Nach Adjustierung flir Alter und Geschlecht war in Cornwall ein
Anstieg der mittleren Radon-Konzentration von 0 auf 100 Bq /m* mit einem relativen Risiko
von 1,46 (95%CI: 0,89 bis 2,38) verbunden. In Devon fiihrte derselbe Anstieg der Exposition
zu einem relativen Risiko von 0,36 (95%-CI: 0,16 — 0,82).

Innerhalb der Lénder, war der Punktschétzer des relativen Risikos gleich, unabhingig davon,
ob Rauchen auf individueller Ebene oder auf aggregierter Ebene verwendet wurde. Das 95%-
CI war allerdings auf individueller Ebene groBer als auf aggregierter Ebene. Adjustierung fiir
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soziale Schicht flihrte zu keiner Verdnderung des RR in Cornwall und erhohte das RR in
Devon etwas. Auch nach Adjustierung fiir Rauchen und soziale Schicht blieb das RR in
Devon unter 1, in Cornwall iiber 1.

Um herauszufinden, inwieweit Rauchen als Confounder einen 6kologischen Bias darstellt,
wurde der Zusammenhang zwischen den tiglichen Zigaretten und der Radonkonzentration auf
individuellem Level errechnet. Ein Problem wiirde auftreten, wenn fiir Distrikte mit hohen
mittleren Radonkonzentrationen eine andere Beziehung bestinde als fiir weniger belastete
Distrikte. Fiir alle Personen gemeinsam betrug die Korrelation zwischen der
Radonkonzentration und dem Raucherstatus —0,02. Fiir die einzelnen Distrikte lag der
Korrelationskoeffizient fiir Cornwall immer nahe 0, so dass kein Bias durch Confounding auf
individueller Ebene zu erwarten ist. In Devon lagen die Korrelationen dreier Distrikte hoher:
0,32, 0,2, 0,18, eine Verzerrung des Schétzers ist wahrscheinlich.

Stadtische oder ldndliche Wohnlage ist normalerweise nicht als Risikofaktor fiir Lungenkrebs
bekannt. Mit der Urbanisierung sind moglicherweise die Raucher-Vergangenheit der
Studienteilnehmer, die Belastung am Arbeitsplatz oder die Luftverschmutzung korreliert. In
dieser Analyse erwies sich der Faktor als Confounder auf Gruppenebene, nicht aber auf
individueller Ebene. Innerhalb der wenigen stddtischen Bezirke, nicht aber in den ldndlichen
Bezirken Devons bestand eine positive lineare Beziehung zwischen der mittleren
Radonkonzentration und der distriktspezifischen Korrelation zwischen Radon und
Raucherstatus.

Stadtische oder landliche Wohnlage war fiir sich allein ein Risikofaktor fiir Lungenkrebs
sowohl auf individueller als auch auf 6kologischer Ebene, auch nach Adjustierung fiir den
Faktor Rauchen (RR=1,33 (CI 1,06 — 1,67)), bzw. 1,30 (1,04 — 1,61). Das RR war in den drei
Distrikten mit stiddtischen Ballungsgebieten in Devon deutlich héher als in den ldndlichen
Regionen. Wurden diese drei Distrikte bei der aggregierten Berechnung ausgeschlossen, lag
das RR fiir Devon gesamt bei 0,25. Bei Adjustierung fiir Stadt-Land und Rauchen ergab sich
fiir Devon ein RR, das dem fiir Cornwall gut entspricht. In den stddtischen Gebieten war die
Distrikt-spezifischen Radon-Rauchen-Korrelation und die mittlere Radon-Konzentration
linear.

Diskussion beider Studien

Okologische Studien sind dann sinnvoll, wenn die Verteilung der Expositions-Variable
Clusters innerhalb bestimmter Gebiete bildet und die Varianz zwischen den Gebieten sehr viel
grofer ist als innerhalb der Gebiete (Sheppard et al. 1996). Hiaufig, wie in beiden
vorliegenden Studien, ist die Varianz zwischen den Gruppen aber deutlich kleiner als
innerhalb der Gruppen. In 6kologischen Studien mit multifaktoriellen Beziehungen ist grof3e
Vorsicht bei der Interpretation notig, besonders wenn Effektmodifikationen mit Kovariablen
vorliegen. Wenn auf individueller Ebene Korrelationen zwischen Exposition und weiteren
Risikofaktoren der Erkrankung bestehen, und die Kofaktoren nicht gleichmiBig iiber die
Gruppen verteilt sind, kann ein 6kologischer Bias erzeugt werden. Besonders wenn der relativ
geringe Effekt einer Exposition auf eine Erkrankung untersucht wird, und gleichzeitig ein
starker weiterer Risikofaktor vorliegt, hdangt der Effekt der Exposition auf die Erkrankung
innerhalb der 6kologischen Einheiten deutlich stirker von der gemeinsamen Verteilung von
Exposition und Kofaktor ab, als von der Hohe der Exposition selber. Adjustierung auf
Gruppenebene verdndert den 6kologischen Bias nicht, weil der Grund der Verzerrung, die
unterschiedliche gemeinsame Verteilung von Exposition und Confounder innerhalb der
Gruppen nicht beriihrt wird.
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In der schwedischen Studie tritt dieses Problem nicht auf, weil keine starke Beziehung
zwischen der Korrelation zwischen Radonkonzentration und Raucherstatus innerhalb jeder
Gruppe, und den mittleren Radonkonzentrationen der Gruppen besteht. Die Tatsache, dass
eine Adjustierung fiir den Breitengrad die Diskrepanz zwischen individuellem und
okologischem Schitzer deutlich verkleinert spricht dafiir, dass mit der geographischen
Verteilung der Gruppen weitere unkontrollierte Risikofaktoren verbunden sind. Viele
Umweltfaktoren, die mdgliche Risiken fiir Erkrankungen darstellen, sind geographisch nicht
zufdllig verteilt. In 6kologischen Studien mit rdumlich getrennten Gruppen ist das Problem
unkontrollierter Confounder auf Gruppenebene grof3.

In der englischen Studie bringt die Okologische Analyse der Bezirke von Cornwall einen
Risikoschitzer, der dem der individuellen Analyse weitgehend entspricht, und dessen
Konfidenzintervall den individuellen Schétzer einschlieB3t. Eine 6kologische Auswertung iiber
die Bezirke in Devon erbringt dagegen eine signifikant negative Beziehung zwischen Radon
und Lungenkrebs, das Konfidenzintervall schlie8t den individuellen Schétzer aus. Erst nach
Adjustierung fiir den Urbanisierungsgrad der Distrikte entspricht das Relative Risiko
weitgehend dem individuellen Schitzer. In Devon besteht fiir die stidtischen Bezirke ein
negativer Zusammenhang zwischen der mittleren Radonexposition und der Korrelation
zwischen Rauchen und Radon. Die gemeinsame Verteilung der Exposition und eines
wichtigen Confounders unterscheiden sich zwischen den Gruppen. Es besteht damit eine
Effektmodifikation auf Gruppenebene.

In beiden Studien war Rauchen als wichtigster Confounder fiir die Beziehung zwischen
Radon und Lungenkrebs bekannt, aber auch die Kontrolle dieses Confounders auf mehreren
Ebenen, wie sie fiir 6kologische Studien vorgeschlagen wurde (Greenland und Robin 1994),
konnte den 6kologischen Bias nicht beseitigen.

Sowohl die schwedische als auch ein Teil der englischen 6kologischen Analyse des Einflusses
von Innenraumradon auf das Lungenkrebsrisiko zeigen negative Beziehungen, obwohl
individuelle Analysen in beiden Féllen positive Beziehungen hervorbringen. Adjustierung fiir
einen Faktor, der normalerweise nicht als Risikofaktor fiir die Erkrankung auf individueller
Ebene bekannt ist, filhrt zu einer Angleichung der Okologischen Ergebnisse an die
individuellen Risikoschétzer. In der schwedischen Studie ist dieser Faktor der Breitengrad der
Gemeinde, in der englischen Studie der Urbanisierungsgrad. Der Grund fiir den Einfluss der
beiden Faktoren Breitengrad und Urbanisierung ist noch nicht verstanden. Es kann sich dabei
um weitere, mit der Exposition korrelierte Risikofaktoren fiir die Erkrankung handeln, oder
aber um unterschiedliche Beziehungen der mittleren Exposition und der gemeinsamen
Verteilungen der Variablen innerhalb der Distrikte. Weitere Verzerrungen konnen durch
Messfehler auftreten.

Der Breitengrad ist kein bekannter Risikofaktor fiir Lungenkrebs. Mit der Urbanisierung sind
moglicherweise die Raucher-Vergangenheit der Studienteilnehmer, die Belastung am
Arbeitsplatz  oder die Luftverschmutzung korreliert. die mit den angewandten
Messinstrumenten nicht ausreichend erfasst worden sind. Warum diese Faktoren auch mit der
Radonkonzentration korrelieren, ist nicht direkt einsichtig.

Wenn es bei der epidemiologischen Untersuchung eines Risikofaktors fiir eine Krankheit
Unterschiede zwischen den Schitzer 6kologischer und individueller Studien gibt, miissen
nicht die individuellen Schitzer dem wahren Wert ausnahmslos besser entsprechen als die
okologischen Schétzer (Greenland und Robins 1994). Auch individuelle Analysen konnen
Gegenstand unterschiedlicher Verzerrungen sein. Nur selten werden individuelle Daten in
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Kohorten- oder Fall-Kontroll-Studien auch auf Gruppenebene ausgewertet. Waren die beiden
vorliegenden Untersuchungen nur als 6kologische Studien durchgefiihrt worden, hitte nur die
Analyse im Bezirk Cornwall ein glaubwiirdiges Ergebnis hervorgebracht. Die 6kologischen
Analysen in Devon und in der schwedischen Studie weichen von den individuellen
Ergebnissen extrem ab und wiren als Grundlage gesundheitswissenschaftlicher
Entscheidungen nicht geeignet. Andererseits zeigen die Untersuchungen, dass okologische
Analysen zusiétzliche Einflussfaktoren auf Gruppenebene identifizieren konnen, die unter
bestimmten Umstidnden auch individuelle Studien beeinflussen konnen.

2.2.8 Zusammenfassung

Okologische Studien haben eine Reihe von Vorteilen, vor allem sind sie schnell und preiswert
durchzufithren. In vielen Fillen sind sie aufgrund der Datenlage das einzige mogliche
Studiendesign. Auf der anderen Seite bestehen grofe Probleme in der Interpretation
okologischer Analysen, besonders wenn von Risiken auf der Gruppenebene auf individuelle
Risiken geschlossen wird.

Einige mogliche Ursachen fiir den 6kologischen Bias sind theoretisch intensiv untersucht
worden. Im Mittelpunkt stehen die Auswirkungen von Messfehlern und Confounding auf
individueller Ebene und auf Gruppenebene. In der Regel wurden diese Auswirkungen in
linearen oder log-linearen Modellen beobachtet. Die meisten Autoren beziehen sich dabei
mehr oder weniger konkret auf die Probleme bei der Risikoschidtzung von Radon auf
Lungenkrebs. Weniger gut ist bekannt, ob die in diesem Beispiel auftretenden Probleme,
verursacht durch einen einflussreichen weiteren Risikofaktor fiir die Erkrankung, auch auf
andere epidemiologische Fragestellungen iibertragen werden konnen. Noch weitgehend
unbekannt sind z.B. der Einfluss von Screeningprogrammen oder mogliche Verzerrungen bei
nicht linearen oder log-linearen Zusammenhangen zwischen Exposition und Erkrankung.

In der Praxis werden dkologische Studien weiterhin fiir viele Fragestellungen durchgefiihrt
und héufig wird der gewonnene Schitzer unkritisch auf das individuelle Risiko durch die
Exposition iibertragen.

Um einen moglichst wenig verzerrten Schétzer zu erhalten ist es wichtig, so viele Variablen
wie moglich auf individueller Ebene zu erfassen. Auch wenn die Expositionsvariable
ausschlieBlich auf Gruppenebene vorliegt, ist es nachteilig, die anderen Variablen ebenfalls
nur auf dieser Ebene zu erheben. Die Genauigkeit eines Effektschitzers aus einer
okologischen Studie kann oft durch zusétzliche Informationen iiber die gemeinsame
Verteilung innerhalb der Gruppen von Kovariablen, von Exposition und Kovariablen und von
Erkrankungsstatus und Kovariablen verbessert werden.

Umstritten bleibt, inwieweit valide Schlussfolgerungen iiber den Effekt einer Exposition auf
eine Erkrankung aus rein okologischen Studien gewonnen werden konnen. Die Validitit von
Schlussfolgerungen kann von einer genauen Klidrung und kritischen Untersuchung der
Vorannahmen fiir diese Schlussfolgerung nur gewinnen.

Okologische Studien haben sich in theoretischen und angewandten Studien als duBerst
sensibel gegeniiber Bias durch Confounding und Messfehler erwiesen. Auch wenn
individuelle Studien dhnlich Probleme haben, diirfen diese nicht iibersehen oder gleichgesetzt
werden.

Die Moglichkeit von Bias beweist andererseits nicht die tatsdchliche Anwesenheit von Bias in
einer konkreten Untersuchung. Eine Diskrepanz zwischen Schétzern auf individuellem -und
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auf Gruppenlevel bedeutet noch nicht allein, dass die 6kologischen Schitzer einen gréferen
Bias aufweisen. Griinde dafiir sind:

Die beiden Schitzer-Typen werden von teilweise gleichen, teilweise anderen
Verzerrungsquellen beeinflusst. Es ist daher mdglich, dass die Schitzer auf individueller
Ebene starker verzerrt sind.

Die Effekte, die in den beiden Studientypen gemessen werden iiberlappen zwar, sie konnen
aber doch unterschiedlich sein. Okologische Studien haben eine kontextuelle Komponente,
die in individuellen Studien fehlt, weil sie nur auf eine begrenzte Population bezogen sind.
Tatsachlich kann die kontextbezogene Komponente der 6kologischen Studien als Schliissel
ithrer grofiten Stirke und Schwiéche bezeichnet werden, denn sie ist besonders wichtig, auch
wenn sie extrem anfillig fiir Bias ist (Greenland 2001).

Multilevelstudien bieten die Moglichkeit, innerhalb einer Analyse individuelle und
okologische Komponenten zu vereinen. Solange es aber zu einer bestimmten,
epidemiologischen Fragestellung keine guten Multilevelstudien gibt, werden Okologische

Studien weiter fiir Kontroversen sorgen und den Anstof} fiir neue, aussagekriftigere Studien
bilden.

2.3 Okologische Studien zur Untersuchung des Krebsrisikos durch
ionisierende Strahlung

Ionisierende Strahlen gehoren zu den bestuntersuchten menschlichen Kanzerogenen. Im
Hochdosisbereich sind ionisierende Strahlen Risikofaktoren fiir eine Reihe von Tumorformen,
vor allem fiir Leukdmie, Schilddriisenkrebs, Brustkrebs und Lungenkrebs (Boice et al. 1997).
Im Niedrigdosisbereich ist das Abschidtzen des Risikopotentials schwieriger. Von
ionisierenden Strahlen im Niedrigdosisbereich sind aber weite Teile der Bevdlkerung
betroffen, deswegen sind Risiken in diesem Bereich weiterhin von groflem
gesundheitswissenschaftlichem Interesse. Okologische Studien waren in den achtziger Jahren
des letzten Jahrhunderts ein hdufiges Studiendesign in diesem Forschungsbereich. Inzwischen
liegen aber zu vielen Forschungsfragen aussagekréftige Studien mit individuellen Daten vor
und die Kritik an 6kologischen Studien vergroBerte sich. Deswegen wurden in den neunziger
Jahren deutlich weniger 6kologische Studien zum Krebsrisiko durch ionisierende Strahlung
durchgefiihrt als in den Jahren zuvor. Die theoretische Diskussion iiber die Validitdt von
Risikoschitzern aus Okologischen Studien hat dazu gefiihrt, dass okologische Studien in
Reviews selten zitiert werden, ohne auf ihre methodischen Einschrinkungen hinzuweisen.

In anderen Bereichen der Umweltepidemiologie ist das dkologische Studiendesign nach wie
vor héufig, auch zur Abschitzung quantitativer Fragestellungen (siehe auch Tab.l). Die
folgende Zusammenstellung 06kologischer Studien in der Strahlenepidemiologie fiihrt
okologische Studien in der Strahlenepidemiologie seit 1990 auf. Einen Schwerpunkt bilden
Studien zu Kinderkrebs in der Umgebung von Atomkraftwerken.

2.3.1 Methode der Literatursuche

Zum Auffinden 6kologischer Studien in der Epidemiologie ionisierender Strahlung seit 1990
wurden Recherchen in der Literaturdatenbank Medline nach englischsprachigen Artikeln
durchgefiihrt. Weitere Artikel wurden aus den Literaturverzeichnissen der dort gefundenen
Studien gewonnen. Die theoretische Literatur zu den speziellen Problemen des 6kologischen
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Studiendesigns findet man unter den Suchbegriffen ,,ecologic(al) study(ies)®, ,,aggregated
studies®, ,,studies on group level®, (Morgenstern 1998, Greenland 2001). Der Suchbegriff
»ecologic(al) study(ies)“ in Verbindung mit ,ionising radiation® erzielte aber nur zwei
relevante Ergebnisse zum Thema Krebs nach Tschernobyl (Tukiendorf 2001, Kritidis und
Florou 2001) und ein Ergebnis zum Thema Krebs in der Umgebung von Atomkraftwerken
(Laurier et al. 2000). Im Gegensatz zu epidemiologischen Fragestellungen zu anderen
Umwelt-Risikofaktoren, einschlieBlich zu nichtionisierenden Strahlen (siehe auch Tabelle 1),
wurden in der Epidemiologie ionisierender Strahlen oOkologische Studien fast nur zur
Beantwortung qualitativer Fragestellungen angewandt. Die Autoren ordnen das Studiendesign
selber in den Bereich der deskriptiven bzw. hypothesengenerierenden Epidemiologie ein. Eine
Medline-Recherche mit den Suchbegriffen: ,clusterstudy”, ,incidence-study* und
»geographical studies®, ergénzt durch die Suchfunktion ,,dhnliche Themen suchen® erzielte
die in Tabelle 1 bis 5 zusammengefassten Ergebnisse.

2.3.2 Strahlenquellen

Menschen sind in ihrer natiirlichen Umgebung generell gegeniiber verschiedenen Quellen
ionisierender Strahlung exponiert. Die wichtigste Quelle sind natiirliche Hintergrundstrahlen,
zu denen die kosmischen und terrestrischen Stahlen gehoren, sowie Strahlung beim Zerfall
von radioaktiven Stoffen, die mit der Nahrung in den Korper gelangen oder eingeatmet
werden. Die auf menschliches Handeln zuriickzuftihrenden Strahlenquellen sind Bestrahlung
im medizinischen Bereich zu diagnostischen und therapeutischen Zwecken, berufliche
Exposition, Exposition gegeniiber radioaktivem Fallout nach Atombombenversuchen und
Reaktorunfillen, sowie Exposition in der Umgebung von atomaren Anlagen. Die
verschiedenen Strahlenquellen senden die physikalisch unterschiedlichen o, f und y -
Strahlen aus. Auf die Strahlenarten wird im Folgenden nicht weiter eingegangen, weil sie fiir
die Wahl des Studiendesign keine Rolle spielen.

Experimentelle Studien sind im Humanbereich aus ethischen Griinden fast nie moglich,
deswegen werden epidemiologische Beobachtungsstudien an Populationen durchgefiihrt, die
aus unterschiedlichen Griinden gegeniiber ionisierenden Strahlen exponiert waren. Neben
Fall-Kontroll Studien und Kohortenstudien werden zu bestimmten Fragestellungen der
Strahlenepidemiologie hiufig 6kologische Studien durchgefiihrt.

2.3.3 Ausgewadhlte Studien

Epidemiologische Forschung zu gesundheitlichen Folgen ionisierender Strahlung wird in den
folgenden Bereichen durchgefiihrt:

Medizinische Anwendungen

Berufliche Exposition

Folgen der Atombombenabwilirfe und -versuche
Krebs in der Umgebung von Kernkraftwerken
Folgen von Reaktorunfillen

Radon in Innenrdumen

Natiirliche Hintergrundstrahlung

In Studien im Bereich der medizinischen Exposition und der beruflichen Exposition liegen
sowohl Expositions- als auch Erkrankungsdaten auf individueller Ebene vor. Ein Teil der
Studien zur beruflichen Exposition kann nach der Terminologie von Morgenstern (1998) als



Abschlussbericht BfS Projekt StSch4299

45

teilokologische Studien betrachtet werden, weil die Exposition hdufig aus dem Arbeitsplatz
anhand einer job-exposure-matrix auf Gruppenebene geschitzt wird. Zu den Folgen der
Atombombenabwiirfe auf Hiroschima und Nagasaki und der amerikanischen
Atombombentests (Marshall Island, Utah und Nevada) wurden groBe Kohortenstudien
durchgefiihrt und die Exposition auf individueller Ebene geschétzt.

1) Radon in Innenrdumen

In 6kologischen Studien zu Radon in Innenrdumen und Lungenkrebs erwies sich Radon als
ein protektiver Faktor (Cohen 1990, Cohen 1995). Dieses Ergebnis, das im klaren Gegensatz
zu Studien auf individueller Ebene steht, kann durch mdgliche Korrelationen mit der
Confounder-Variablen ,,Rauchen“ erklart werden. Der entsprechende mathematische
Mechanismus, der einen okologischen Bias verursacht, wurde in den Arbeiten von Lubin
(1998, 2002) erldutert. Die besonderen Probleme 0Okologischer Studien bei dieser
Fragestellung wurden bereits in Abschnitt 2.2.4 am Beispiel von Cohens 06kologischer
Regression dargestellt. Die Studien von Darby et al. (2001) in England und Lagarde und
Pershagen (2001) in Schweden zeigen Griinde fiir den Bias in okologischen Studien im
Vergleich zu Studien auf individueller Ebene mit realen Daten auf (Abschnitt 2.2.7).

2) Krebs in der Umgebung von Atomkraftwerken

1983 wurde von einem Leukdmie-Cluster bei Kindern in der Umgebung des Kernkraft-
Reaktors Sellafield in Schottland berichtet.  Seitdem wurden das Krebsrisiko und
insbesondere das Leukdmierisiko von Kindern und Jugendlichen in der Umgebung von
kerntechnischen Anlagen in vielen Landern untersucht und kontrovers diskutiert. Eine grof3e
Zahl von Studien in diesem Bereich wurde ausschlielich auf Gruppenebene durchgefiihrt,
weil die gemeinsame Verteilung von Exposition und Krankheit auf individueller Ebene nicht
vorlag.
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Tabelle 7: Okologische Studien zu regionalen Clustern in der Umgebung von kerntechnischen Anlagen
Quelle Region Studien Exposition Risikomaf3 Ergebnis (RR', SIR?, AR’) Erkrankung und
periode Altersgruppe
Draper et al. England 1984-1990 2 Distrikte in Inzidenz <15 Jahre: Leukédmie und Non-
(1993) Sellafield Cumbia, ein SIR:14.,4 (s.)* Hodgkin’s Lymphome
Seascale Distrikt in 15-24 Jahre: (< 25 Jahre)
Copeland SIR: 24 (s.)
Kinlen LJ. England 1951-1991 Einwohner Inzidenz In Seascale geboren: Leukémie und Non-
(1993) Seascale Seascales Leukdmie : SIR: 8,4 (s.); Hodgkin’s Lymphome (<25
Non-Hodgkin’s L. SIR: 20,2 (s.) Jahre)
Zugezogen:
Leukédmie: SIR: 7,2 (s.);
Non-Hodgkin’s-Lymphome:
SIR: 16,5 (s.)
Black et al. Schottland, 1968-1991 25 km Umkreis Inzidenz <25 Jahre: Leukdmie und Non-
(1994) Dounreay 1) bezogen auf 25 km: SIR: 2,3 (s.) Hodgkin’s Lymphome
Nachbargebiete 15 km: SIR: 3,0 (s.) (< 25 Jahre)
2) bezogen auf <4 Jahre, (<25 km): (<4 Jahre)
ganz Schottland 1) SIR: 1.04 (n. s.)’
2) SIR: 2.97 (s.)
Laurier D. Frankreich, 1978-1996 >1Jahr<10km Inzidenz AR =0.002 Leukémie: (<25 Jahre)
(2000) La Hague
Rommens et al. Frankreich, La 1978-1996 <25 km Inzidenz AR =0,002 Leukémie (< 25 Jahre)
(2000) Hague
Guizard et al. Frankreich 1978-1998 <10km Inzidenz 35 km-Radius: Krebs, Leukdmie
2001 La Hague <35 km SIR:1.23 [K1=0.73-1.41] (< 25 Jahre)
0-10 km:
2,17 [KI=0.71-5,07];
5-9 Jahre, Leukdmie:
SIR = 6.38 [KI=1.32-18.6]
Hattchouel et al. Frankreich 1968-1989 16 km Radius Mortalitét SIR: 0,4 [KI: 0,1-7,3] Leukédmie
(1995) La Hague (<25 Jahre)
Hill & Frankreich 1968-1987 10 km Radius Mortalitét SIR= 0,8 [KI:0,4-1,4] Leukdmie
Laplanche La Hague (< 25 Jahre)
(1992)
Viel et al. Frankreich, 1978-1992 <10 km Inzidenz <10 km: SIR: 2,8 [KI: 0.8-7.3] Leukdmie
(1995) La Hague < 35km <35 km: SIR: 1,1 [KI: 0.7-1.6] (< 25 Jahre)




Abschlussbericht BfS Projekt StSch4299 47
Bouges et al. Frankreich, 1985-1995 < 35 km Inzidenz SIR = 1.06 [KI =.72-1.31] Leukémie, Lymphome,
(1999) Marcoule Wiederauf- Schilddriisenneoplasmen (<
bereitungs-anlage 15 Jahre)
Dieckmann H.  Deutschland 1990-1991 1 Siedlung Inzidenz SIR: 7/<1 Leukémie und Non-
(1992) Krimmel Hodgkin’s Lymphome
(<25 Jahre)
Grosche et al. Vergleich 1990-1996 < 10 km Radius Inzidenz SIR: 3,3 [KI:1.6-6.0] Leukémie
(1999) Deutschland Kernkraft Deutschland- (< 15 Jahre)
Kriimmel - (Tritium) USA
Vergleich USA
Hoffmann W. Deutschland 1990-1991 5 km Radius Inzidenz 1990-1991: Leukdmie
(1997) Kriimmel 1990-1995 SIR=1.18 [KI: .49-2.83] (< 15 Jahre)

1990-1995:
SIR=0.46 [KI: .21-1.03]

I'RR: Relatives Risiko

2 SIR: Standardisierte Inzidenzrate
> AR: Absolutes Risiko

* (s.): signifikant, p <0.05

> (n. s.): nicht signifikant, p > 0.05
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Tabelle 8: Okologische Studien in der Umgebung mehrerer kerntechnischer Anlagen (multi-site studies)

Quelle Region Studienperi Anzahl Exposition Risikomaf3 Ergebnis (RR; SIR; SMR") Erkrankung und
ode nuklearer Altersgruppe
Anlagen (N)
Barton C. (2001) West- 1972-1996 N=6 < 10 km zur Inzidenz SIR=1.30 (s.)* Leukémie(< 5 Jahre)
Berkshire, Atomkraftanlage
UK.
Bithell et al. England und 1966-1987 N=23 25 km Umkreis Inzidenz SIR=1.10 (s. bei 2 Anlagen) Leukémie und Non-
(1994) Wales Hodgkin’s Lymphome
(< 15 Jahre)
Clarke et al. Ontario, 1964-1986 N =6 Umgebung Inzidenz SIR: 1.06 (n.s.)’ Leukémie
(1991) Kanada Kernkraftanlage (< 15 Jahre)
Goldsmith JR. UK 1971-1980 N=21 Umgebung von Inzidenz SIR: 1.23 (n.s.) alle Krebslokalisationen (<

(1992) Gruppe 6 10 Jahre)
Nuklearanlagen
Hattchouel et al. Frankreich 1968-1993 N=13 4 Zonen: < 5 km; Mortalitét SMR = 0.80 [KI: 0.62-1.01]) Leukdmie
(1995) 5-10 km; 10-13 (< 25 Jahre)
km; 13-16 km
Iwasaki et al. Japan 1973-1987 alle  Anlagen Umgebung Mortalitdt SMR: 1.06 (n.s.) Leukdmie
(1995) Japans Kernkraftanlage (< 25 Jahren)
Kaatsch et al. Deutschland 1991-1995 N =20 <15km Inzidenz <5 Jahre + < 5 km: alle Krebslokalisationen (<
(1998) RR =1.39 (KI: 0.69-2.57) 15 Jahre)
alle Fille (N = 2390):
RR =.099 [KI: 0.91-1.07]
Korblein & Westdeutschl  1980-1995 N=15 <5km Inzidenz Krebs (<15 Jahre): 1,22 (s.) Alle Krebslokalisationen
Hoffmann and Leukimie (<15 Jahre): 1,34 (n.s.) Leukémie
(1999) Reanalyse der Krebs (<5 Jahre): 1,53 (s) (<15 Jahre)
Daten: Leuké@mie (<5 Jahre): 1,76 (s.) (<5 Jahre)
Michaelis et
al. (1998)
Lopez-Abente et Spanien, 1975-1993 N=7 <30 km Inzidenz erhohtes Risiko einer leukdmisch bedingten Leukémie, Lymphome,
al. (1999) Kernkraft- Erkrankung bei 2 der 7 Anlagen Myelome
anlagen + 5 RR = 1.3 [KI: 1.03-1.64] (alle Altersgruppen)
Kernbrennstoff bzw. RR = 1.68 [KI: 0.92-3.08]
anlagen
Lopez-Abente et Spanien 1975-1993 N =8 <30 km Inzidenz Lungenkrebs RR=1.12, [KI: 1.02-1.25]; Alle  Krebslokalisationen

al. (2001) Nierenkrebs RR= 1.37, [KI: 1.07-1.76] in (alle Altersgruppen)
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der Umgebung von Uran-verarbeitenden

Anlagen, nicht bei anderen
Kernkraftanlagen
Mangano et al. U.S.A. 1987-2002 N=38 < 64 km; Inzidenz, 2 Jahre nach SchlieBung: Alle Krebslokalisationen (<
(2002) downwind Mortalitit Mortalitat um 17,4% gesunken (s.); 5 Jahre)
Inzidenz um 25% gesunken (s.)
McLaughin et al. Ontario 1950-1987 N=5 <25km Inzidenz SIR: 1.17 [KI: 0.88-1.53] Leukédmie
(1993) (Kanada) N1 =54 (< 15 Jahre)
Michaelis J. Deutschland  1980-1995 N=20 <15km Inzidenz RR=0.99 [KI: 0.91-1.07] Alle Krebslokalisationen
(1998) Westdeutsch- (<15 Jahre)
land <5km RR=1.0 [KI: 0.87-1.16] , Leukdmie (< 15 Jahre)
RR=1.49 [KI: 0.98-2.2] Leukédmie (< 5 Jahre)
Sharp et al. Schottland 1968-1993 N=7 <25km Inzidenz bei 3 Anlagen RR= 1.99 (s.); 1.02 (n.s.); Leukdmie und Non-
(1996) 1.08 (n.s.) Hodgkin’s Lymphome
(< 15 Jahre );
Waller et al. Schweden 1980-1990 N =20 <25 km Inzidenz Keine erhohte Inzidenz Leukdmie (< 15 Jahre)

(1995)

"SMR: standardisierte Mortalititsrate

% (s.): signifikant: p < .05
? (n.s.): nicht signifikant: p > .05
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In Tabelle 7 und in Tabelle 8 werden 6kologische Studien zu diesem Thema seit 1990
zusammengefasst. Dabei wurde unterschieden zwischen Studien, die ein mdgliches regionales
Cluster in der Umgebung einer bestimmten Kernkraftanlage (one-site-studies) und Studien,
die das Krebsrisiko in der Umgebung mehrerer Anlage eines Landes (multi site studies)
untersuchten. Insgesamt wurden 13 Veroffentlichungen zu lokalen Studien und 15
Verdffentlichungen zu iiberregionalen Studien dargestellt.

Studiendesigns

Erkrankung:

In den Studien wurden entweder alle Krebslokalisationen und/oder speziell Leukdmien und
z.T. Non-Hodgkin’s Lymphome untersucht. Von den insgesamt 28 Studien untersuchten 5
Studien die Altersgruppe Kinder unter 4 bzw. 5 Jahre, eine Studie untersuchte die
Altersgruppe <10 Jahre, 12 Studien untersuchten die Altersgruppe unter 15 Jahren und 12
Studien Kinder und junge Erwachsene unter 24 bzw. 25 Jahren (Mehrfachnennungen
moglich). Die beiden spanischen Studien (Lopez-Abente et al. 1999, 2001) untersuchten das
Krebsrisiko aller Altersgruppen. Die Erkrankungen lagen auf Gruppenebene als Inzidenzrate
oder Mortalititsrate vor. Die Informationen wurden den lokalen oder nationalen
Krebsregistern bzw. Sterberegistern entnommen.

Exposition:

In der Einteilung von Morgenstern (1998) werden diese Studien den rein 6kologischen
multiple-group-designs zugeordnet. Es werden verschiedene geographische Einheiten zum
selben Zeitpunkt verglichen. Die Studie von Jablon et al. (1991) und Mangano et al. (2002)
beziehen zusitzlich eine zeitliche Komponente mit ein, in dem sie Phasen vor der
Inbetriebnahme bzw. nach der SchlieBung einer Anlage als Kontrollzeitraume benutzten. Die
Frage, ob es sich bei diesem Design um rein deskriptive Studien, in denen nur
Erkrankungsraten verglichen werden oder um analytische Studien, in denen eine Beziehung
zwischen Exposition und Erkrankung untersucht wird, ist schwer abzuschitzen und wird
weiter unten diskutiert.

Risikomaf:

Als Zusammenhangsmal} wird in den meisten Studien das Standardisierte Inzidenzratio (SIR)
oder Mortalititsratio (SMR) berechnet, wobei die beobachtete Inzidenz in den ,,exponierten
Clustern auf die erwartete Inzidenz dieser Cluster, berechnet aus den Daten der
Gesamtpopulation oder einer Vergleichspopulation, bezogen wird. In einigen Studien wird
das SIR als Relatives Risiko der ,,exponierten Cluster im Bezug auf ,nichtexponierte*
Vergleichspopulationen interpretiert (Cook-Mozaffari et al. 1989). Korblein (2001) benutzt in
einer Neuauswertung von Daten des deutschen Kinderkrebsregisters zusdtzlich den
Quotienten aus den SIR in der Umgebung eines Kernkraftwerkes und dem SIR einer
Kontrollgruppe. Dieses bezeichnet er falschlicherweise als Relatives Risiko.

Ergebnisse:

Studien zu Krebs in der Umgebung von Atomkraftwerken wurden in GroBbritannien,
Frankreich, Deutschland, Schweden, Spanien, Kanada und den USA durchgefiihrt.
Grundsitzlich kann zwischen lokalen Studien und iiberregionalen Studien unterschieden
werden.

Die kleineren lokalen Studien untersuchen ein Cluster (Hiufung von Erkrankungsfillen) um
eine einzelne atomare Anlage. Diese sind in Tabelle 7 dargestellt. Die Studien sind nicht
direkt vergleichbar, weil Unterschiede in der ZielgroBe, Inzidenz, Mortalitidt, den
Altersgruppen und Krankheiten bestehen. Die kerntechnischen Anlagen und der Radius der
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»exponierten Cluster unterscheiden sich ebenfalls. Bisher konnten die Leukdmie-Cluster um
das deutsche Atomkraftwerk Kriimel, die britischen Wiederaufbereitungsanlagen Sellafield
und Dounreay und die Leukédmie-Cluster in der Ndhe der Atomwaffenfabriken Aldermaston
und Burghfield (Roman et al. 1987, Bithell et al. 1994) signifikant {iber einen ldangeren
Zeitraum nachgewiesen werden. Andere Cluster, z.B. La Hague in Frankreich, wurden
beobachtet, weitere Auswertungen der Daten bestdtigten das Ergebnis nicht (Laurier et al.
2002). Die lokalen Cluster beinhalten einige wenige Fille. Entsprechend grof3 ist der Einfluss
von zufélligen Schwankungen der Erkrankungsrate. Schon kleine Verdnderungen im
Zeitintervall und in der geographischen Auswahl der Studienpopulation konnen das Ergebnis
verdndern.

In einer Reihe iiberregionaler Studien wurde das Leukdmierisiko um mehrere kerntechnische
Anlagen gemeinsam untersucht (Tabelle 8). Auf diese Weise standen mehr Félle zu
Verfligung und die Aussagen konnen mit grof3erer statistischer Genauigkeit gemacht werden.
Die meisten Studien wurden in GroBbritannien durchgefiihrt, aber auch in den USA, Kanada,
Deutschland, Frankreich, Schweden und Spanien. Obwohl sich auch diese Studien in vielen
Punkten ihres Studiendesigns unterscheiden, zeigen sie iibereinstimmend keinen Anstieg der
Kinderkrebsinzidenzen in der Nédhe der kerntechnischen Anlagen. Eine Ausnahme stellt
moglicherweise die jiingste Altersgruppe (<5 Jahre) in unmittelbarer Nihe der Anlagen (5km-
Radius) dar. Fiir diese Altersgruppe fanden Barton (2001) in West-Berkshire, Grofbritannien,
und Korblein und Hoffmann (1999) ein signifikant erhohtes Risiko, an Leukémie zu
erkranken im Vergleich zu den Kontrollregionen.

Diskussion

Die Studien zu Kinderkrebs in der Umgebung von kerntechnischen Anlagen werden von den
Autoren als Inzidenz-Studien oder Cluster-Studien bezeichnet und damit der deskriptiven
Epidemiologie zugerechnet. Mit dieser Terminologie schirmen die Autoren ihre Studien
gegen die generelle Kritik an ,analytischen ©kologischen Studien® (nach der Def. von
Morgenstern 1998) ab. Sie erheben keinen Anspruch, eine Beziehung zwischen einer
Strahlenexposition und den Inzidenzen zu messen, sondern untersuchen lediglich das
Vorhandensein lokaler Cluster. Die Studien unterscheiden sich aber von anderen deskriptiven
Darstellungen der geographischen Verteilung von Inzidenzen, z.B. den Krebsatlanten, und
haben eine analytischen Komponente. Nicht die rdumliche Entfernung zur Anlage, sondern
die damit moglicherweise verbundene radioaktive Belastung ist die eigentlich interessierende
und biologisch plausible Exposition. Die Entfernung der geographischen Cluster zur Anlage
kann als Surrogatvariable dieser Exposition betrachtet werden.

Fiir die okologischen Studien zu Kinderkrebs in der Umgebung von kerntechnischen Anlagen
gelten die bereits in Abschnitt 2.2.6 und 2.2.6 ausfiihrlich beschriebenen Einschrankungen.
Auch wenn auf den ersten Blick eine strukturelle Expositionsvariable vorliegt (Wohnort
innerhalb einer geographischen FEinheit), wurde die Einteilung dieser geographischen
Einheiten von ihrer moglichen Beziehung zu der eigentlich interessierenden Exposition
gegeniiber radioaktiven Strahlen bestimmt. Die individuelle Exposition gegeniiber
ionisierenden Strahlen in der Umgebung von Atomkraftwerken ist durch Messgerite kaum
nachweisbar. Es ist auch unbekannt, auf welchen Wegen die Kinder vornehmlich exponiert
werden, moglicherweise ist die Exposition liber die Nahrungskette (Fisch und Meerestiere)
ausschlaggebend. Die Variabilitit der wahren Exposition innerhalb der Zonen ist unbekannt.

Uber Confounder und Verzerrungsquellen liegen in den Studien in der Regel keine
Informationen vor. In einigen Studien wurden Bevolkerungsdichte und stddtisch/ldandliche
Region als Auswahlkriterien der Vergleichspopulation herangezogen. Mogliche Confounder,
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die sich sowohl auf individueller als auch auf Gruppenebene auswirken konnen, sind
ionisierende Strahlung aus anderen Quellen (Medizin, Fallout, Hintergrundstrahlung),
Bevolkerungsvermischung (Kinlen et al. 1995), genetische Strahlenschdden in den
Keimzellen der Eltern (Gardner et al. 1990). Dazu kommen weitere mogliche Einflussgréfen
wie genetische Risikofaktoren, Rauchen der Eltern, Erndhrung und weitere
Schadstoffbelastungen.

Ein cross-level-bias tritt auf, wenn Risikoschitzer auf Gruppenebene auf Zusammenhinge auf
individueller Ebene iibertragen werden. In den hier untersuchten 6kologischen Studien zu
Kinderkrebs in der Umgebung von kerntechnischen Anlagen wird auf die Ubertragung der
Ergebnisse auf die individuelle Ebene verzichtet. Radioaktive Strahlung wird als eine
mogliche Ursache fiir die in einigen Studien nachgewiesenen Leukdmie-Cluster diskutiert.
Die Festlegung der geographischen Cluster legt diesen Schluss allerdings nahe.

Kinderkrebs in der Umgebung von kerntechnischen Anlagen ist ein Thema, dass auf groB3es
Interesse und Besorgnis in der Offentlichkeit stoft. Wenn positive Zusammenhinge zwischen
Kernkraftwerken und Kinderkrebs verdffentlicht werden, gehen Einschrankungen im
Studiendesign und den verwendeten Methoden in den Massenmedien verloren. In
Deutschland erregten die Arbeiten von Korblein zu Kinderkrebs um deutsche und speziell
bayrische Atomkraftwerke groes Aufsehen (Korblein und Hoffmann 1999, Kérblein 2001,
Michaelis et al. 2001, Kinderkrebsregister 2001). Korblein hatte Daten des Deutschen
Kinderkrebsregisters erneut ausgewertet. Neben anderen Schwichen war die Untersuchung
nicht hypothesengeleitet durchgefiihrt, sondern es wurden unterschiedliche zeitliche Intervalle
und rdumliche Zusammenstellungen ,,ausprobiert”, bis signifikante Ergebnisse erreicht
wurden. Die wissenschaftliche Fragwiirdigkeit dieses Vorgehens, in Verbindung mit anderen
Einschrinkungen des okologischen Studiendesign war der Offentlichkeit nur schwer zu
kommunizieren.

3) Hintergrundstrahlung

Fiir die meisten Menschen stellt die natiirliche Hintergrundstrahlung die grofBte Quelle
radioaktiver Gesamtstrahlung dar. Die Auswirkung auf die Gesundheit betrifft die gesamte
Bevolkerung, die in Gebieten mit erhohter Strahlenbelastung wohnt. Die Exposition
gegeniiber atmosphédrischer und terrestrischer Strahlung kann praktisch nicht individuell
bestimmt werden. In Regionen mit hoher Radonkonzentration in Innenrdumen kann dieser
Effekt nur schwer von den Auswirkungen der Gamma-Strahlung getrennt werden. In den
achtziger Jahren des letzten Jahrhunderts wurden eine Reihe o©kologischer Studien
durchgefiihrt (IARC 2000), in denen die mittlere gemessene Strahlung in einem Gebiet als
Exposition auf Gruppenebene zu den Krebsinzidenzen der Gebiete in Beziehung gesetzt
wurde. In den neunziger Jahren wurden nur noch wenige 6kologische Studien zu diesem
Thema durchgefiihrt.
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Tabelle 9: Okologische Studien zu Krebs bei natirlicher Strahlung
Quelle Region Studienperiode Exposition Risikomal3 Ergebnis Erkrankung
(RR/ARRY/ARYERR®)
Gilman und Knox GroB- 1953-1964 Hintergrundstrahlung Mortalitdt Kein Zusammenhang zwischen alle Krebslokalisationen
(1998) britanien (Gamma) Mortalitét und Gamma- (Leukdmie und solid tumor
Strahlung, wenn adjustiert fiir getrennt)
Radon-Konzentration (<15 Jahre)
Little MP. (2002) Japan 1958-1987 Hintergrundstrahlung Inzidenz ARR: 17,3-32% des Schilddriisenkrebs
attributabel zu Strahlung Schilddriisenkrebs auf (alle Altersgruppen)
aus Atombombe Hintergrundstrahlung 0,5
mSv/Jahr) zuriickfiihrbar
Muirhead et al. 459 liandliche 1969-1983 Hintergrundstrahlung Inzidenz Kein Zusammenhang zwischen Leukidmie
(1991) Bezirke (Gamma und Radon) Hintergrundstrahlung (im (<15 Jahre)
Britannien Innen- und AuBenraum)und
lokalen Inzidenzraten
Nair et al. (1999) Indien keine Angabe Hintergrundstrahlung Inzidenz Kein Zusammenhang zwischen alle Krebslokalisationen
Kerala (Gamma) erhohter natiirlicher Strahlung (alle Altersgruppen)
und Krebsinzidenz
Sun et al. (2000) China 1979-1995 Hintergrundstrahlung Inzidenz ERR= -0.11 [KI: -0.67-0.69] alle Krebslokalisationen
Yangjiang pro Sievert alle Altersgruppen
Tao et al. (1999, China 1979-1995 Hintergrundstrahlung Inzidenz 1979-1995: alle Krebslokalisationen
2000) Yangjiang RR =0.99 [KI: 0.87-1.14] (alle Altersgruppen)
1987-1995:
RR =0.96 [KI: 0.80-1.15]
ERR/Sievert = -0.10 [-0.67,
0.69]
Wei & Sugahara China 1979-1995 Hintergrundstrahlung Mortalitit ERR =0.01 [KI: 0.67-0.69]/Sv alle Krebslokalisationen

(2002)

(alle Altersgruppen)

" ARR: attributables Risiko
2 AR: absolutes Risiko
3 ERR: excess relative risk
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In Tabelle 9 sind 7 Veroffentlichungen zu natiirlicher Hintergrundstrahlung dargestellt, die
sich auf fiinf Datensitze aus Japan, GroBbritannien, Indien und China beziehen. Wéhrend sich
in den Studien in GroBbritannien, Japan und Indien kein Zusammenhang zwischen der
Krebsinzidenz und der Hintergrundstrahlung zeigte, wurde in einem Untersuchungsgebiet in
China ein signifikant erniedrigtes zusétzliches Relatives Risiko (ERR) bzw. zusitzliches
Absolutes Risiko gefunden.

Auch diese Studien weisen die Einschrinkungen okologischer Studien auf. Haufig war es
nicht moglich, fir Confounder wie Rauchen, soziookonomischer Status der Region,
genetische Faktoren und andere externe Belastungen zu kontrollieren. Auch regionale und
zeitliche Unterschiede in der Krebsregistrierung konnen sich auswirken. Individuelle
Variabilitdt in der Exposition konnen ebenfalls nicht kontrolliert werden. Der Schluss, dass
erhohte natiirliche Strahlung kein Risiko fiir Krebserkrankungen auf individueller Ebene
darstellt, kann allein aufgrund dieser Studien nicht gezogen werden. Studien auf individueller
Ebene kommen allerdings zu dhnlichen Ergebnissen (IARC 2000).

4) Radioaktiver Fallout nach Atomwaffentests

Bei mehreren Atomwaffentests wurden Teile der Bevolkerung gegeniiber radioaktiver
Strahlung exponiert. Dazu gehdrten die Bewohner der Marshall Inseln, Utha und Nevada.
Okologische Studien in diesem Bereich wurden vor allem in den 70ziger und 80ziger Jahren
durchgefiihrt (sieche Boice et al. 1997).
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Tabelle 10: Okologische Studien zu Krebs nach nuklearem Fallout
Quelle Region Studien Exposition Risikomal3 Ergebnis (RR/AR/ERR) Erkrankung und Altersgruppe
periode
Darby et al. (1992) Skandinavien 1950-1960 Fallout von Tests Inzidenz < 15 Jahre: Leukdmie
nuklearer Waffen RR=1.07 [KI: 1.00-1.14]; (< 15 Jahre)
< 5 Jahre: (<5 Jahre)
RR =1.11 [KI: 1.00-1.24]
Gilbert et al. (1998) USA 1973-1994 Fallout der Nevada Mortalitit Mortalitit: Schilddriisenkrebs
Nuklearbombentests Inzidenz <1 Jahr bei Exposition: (<1 Jahr bei Exposition)
(50-er Jahre) ERR/Gy =10,6 [KI : -1.1-29] (<5 Jahre bei Exposition)
Geburtenkohorte ~ 1950- 1959 (<15 Jahre bei Exposition)
ERR/Gy =12.0 [KI: 2.8-31]; (Geburtenkohorte 1950-1959)
Inzidenz:
<1 Jahr bei Exposition:
ERR/Gy:2,4 [KI : -0.5-5.6]
sonst keine erh6hten ERR;
Morbiditits-oder Inzidenzraten
Lund & Galanti Skandinavien  1947-1970 Atomarer Fallout von Inzidenz 7-14 Jahre: Schilddriisenkrebs
(1999) (Norwegen, Atombombentests RR = 1.7 [KI: 1.0-3.0] (<25 Jahre)
Schweden) 20-24 Jahre:
RR =0,9 [KI: 0.7-1.2]
Zaridze DG (1994) Kasachstan 1981-1990 <200 km: Strahlentests Inzidenz Leukédmie;: Alle Krebslokalisationen,
1) in der Luft vor 1963; < 200 km 1)RR=1.76 [KI: 1.19-2.59]; Leukédmie
2) Undergroundtests gegeniiber 2) RR =1.70 [KI :1.15-2.52]; (< 15 Jahre)
1965; 3) Reservoir < 400 km 3): RR=1.72 [KI: 1.2-2.47].
(,,Atomsee™) Entfernung zum Alle Krebslokalisationen:
Testgelande 1) RR =2.02 [KI :1.59-2.56];

2)RR = 1.75 [KI :1.37-2.21];
3):RR = 1.77 [KI :1.41-2.22]
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In Tabelle 10 sind vier neuere Studien zu diesem Thema zusammengestellt. Zwei Studien in
Skandinavien zeigen ein erhohtes Risiko fiir Leukdmie und Schilddriisenkrebs bei Kindern,
die zeitlich mit Verdnderungen von atomarem Fallout einhergehen. Eine weitere Studie
untersucht Zusammenhénge zwischen Krebs und radioaktivem Fallout von Atombombentests
in Kasachstan. Es war ein signifikant erhohtes Leukdmierisiko fiir Kinder im Umkreis von
200 km vom Testgeldnde, bezogen auf Kinder im Umkreis von 400 km, festzustellen. In den
USA untersuchten Gilbert et al. (1998) die Mortalitdt an Schilddriisenkrebs in der gesamten
USA und die Schilddriisenkrebsinzidenz in ausgesuchten Gebieten, fiir die entsprechende
Daten vorlagen. Sie fanden erhohte Mortalitits- und Inzidenzraten fiir Kinder, die bei der
Exposition jlinger als ein Jahr waren, aber keine Zusammenhinge zwischen Inzidenz und
Exposition fiir dltere Kinder. Die Mortalitit war nur fiir die Geburtskohorte 1950-1959 erhoht.
Auch bei diesen Ergebnissen kann nicht zwischen dem Einfluss der Exposition und anderen
Einflussvariablen, die sich iiber die Zeit verdndern, unterschieden werden. Insbesondere
Migration (Tong 2000) kann die Ergebnisse durch die langen Beobachtungszeitraume
verzerren.

5) Tschernobyl

Seid dem Reaktorunfall in Tschernobyl ist zumindest in Europa der Einfluss von
radioaktivem Fallout aus den unterschiedlichen Quellen nicht mehr zu trennen. Eine Reihe
von 0kologischen Studien wurde in unterschiedlichen europdischen Landern durchgefiihrt, um
mogliche Zusammenhidnge zwischen radioaktiver Exposition durch den Tschernobyl-Unfall
und Krebsinzidenzen unterschiedlicher Lokalisationen und Altersstufen zu untersuchen.
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Tabelle 11: Okologische Studien zu Kinderleukamie nach Tschernobyl

Quelle Region Studienperiode RisikomaB3 Ergebnis (RR, SIR) Erkrankung und Altersgruppe
(< 15 Jahre)

Studien auflerhalb der direkt betroffenen Gebiete Weillrussland, Ukraine und Russland

Parkin et al. Europa 1980-1991 Inzidenz Signifikante =~ Zunahme der Kinderleukdmie, Lymphome
(1992) 1980-1988 Inzidenz; Kein Zusammenhang
(1993) 1980-1985 zwischen Leukdmieraten und
(1996) 1988-1989 Exposition nach Tschernobyl
1990-1995

Auvinen et al. Finnland 1976-1992 Inzidenz Keine erhohte Inzidenz Kinderleukdmie
(1994)
Gunay et al. Tirkei 1986-1995 Inzidenz Gehiuftes Auftreten von Fiéllen Kinderleukdmie
(1996) in einigen Kliniken
Hjalmars et al. Schweden 1980-1992 Inzidenz Keine erhohte Inzidenz bei Kinderleukdmie
(1994) allen Kindern und Kindern 0-5

Jahre
Michaelis et al. Deutschland 1986-1987 Inzidenz Zunahme der Inzidenz; keine Kinderleukdmie
(1997) Zunahme der Inzidenz, die auf

die Kontamination

zuriickgefiihrt werden kann
Steiner et al. Deutschland 1986-1987 Inzidenz Zunahme der Inzidenz; keine Kinderleukdmie
(1998) Zunahme der Inzidenz nach

Kontaminationshohe
Steiner et al. West-Deutschland > 1986 Inzidenz Erhohte Inzidenz bei Kindern, Kinderleukdmie
(1998) die nach Tschernobyl geboren

wurden
Petridou et al. Griechenland 1980-1991 Inzidenz Keine erhohten Inzidenzen Kinderleukédmie
(1994) nach Tschernobyl
Petridou et al. Griechenland 1980-1996 Inzidenz In utero-Exposition 2.60 [KI: Kinderleukdmie nach in utero
(1996) 1.4-5.1]; Exposition zwischen Exposition

12-47 Monaten: keine erhohten

Inzidenzen
Petridou et al. Griechenland 1980-1990 Inzidenz bei in RR=2.6[KI: 1.4-5.1] Kinderleukémie
(1996) Utero

Exponierten

Tondel et al. Schweden 1978-1992 Inzidenz 0-19 Jahren: Zunahme der Neoplasmen bei Kindern (und
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(1996) Gehirntumore ohne deutlichen Erwachsenen)
Kontaminationseinfluss ~ von
Tschernobyl
Tukiendorf Polen 1987-1996 Inzidenz In Abhingigkeit von der Dosis Leukémie (alle Altersgruppen)
A.(2001) und Geschlecht:

keine signifikanten
Zusammenhinge zwischen
Kontamination und Inzidenz

Studien in den direkt betroffenen Gebieten WeiBirussland, Ukraine und Russland

Ivanov et al. Belarus 1979-1985 Inzidenz Keine erhohte Inzidenz Kinderleukdmie
(1993)
Ivanov et al. Belarus 1982-1994 Inzidenz Keine  allgemein  erhdhte Kinderleukdmie
(1996) Inzidenz; keine erhohte

Inzidenz, die auf  die

Kontamination zuriickgefiihrt

werden kann
Ivanov et al. Russland 1981-1995 Inzidenz Keine erhohte Inzidenz Kinderleukdmie
(1997)
Ivanov et al. Belarus 1982-1994 Inzidenz (in Keine erhohte Inzidenz Kinderleukémie
(1998) Utero

Exponierte)

Noshchenko et al. Ukraine 1986-1996 Inzidenz Zunahme der Inzidenz in Kinderleukdmie
(2001) kontaminierten Gebieten
Prisyazhiuk et al. Ukraine 1981-1990 Inzidenz Keine erhohte Inzidenz Kinderleukémie
(1991)
Prisyazhiuk et al. Ukraine 1980-1993 Inzidenz Erhohte Inzidenz, aber nicht Kinderleukédmie

(1995)

mehr nach 1986
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Tabelle 12: Okologische Studien zu Schilddriisenkrebs bei Kindern und Erwachsenen nach Tschernobyl

Quelle Region Studienperiode RisikomaB3 Ergebnis (RR/SIR/ERR/EAR')  Erkrankung und Altersgruppe
(< 15 Jahre)

Studien auBerhalb der direkt betroffenen Gebiete Weilirussland, Ukraine und Russland
Cotterill et al. Nord-England: 5 1987-1997 Inzidenz 0-15 Jahre: Schilddriisenkrebs
(2001) Distrikte bezogen auf 1968- RR: 2,7 [KI:0.6-12.1] (<15 Jahre)

1986 15-24 Jahre: (15-24 Jahre)

RR: 2,2 [KI:1.3-3.6]

Ivanov et al. Estland 1981-1995 Inzidenz Keine erh6hte Inzidenz Schilddriisenkrebs,
(1997) (Erwachsene)

Studien in den direkt betroffenen Gebieten Weillrussland, Ukraine und Russland

Bleuer et al. Belarus 1990-1994 Schilddriisenkrebs (0-14 Jahre)
(1997)
Buglova et al. Weilirussland 1990-1992 Inzidenz Bei Jungen hohere Schilddriisenkrebs
(1996) exponierte Gebiete Inzidenzraten als erwartet bei
unterschiedlich hoher
Exposition.
Heidenreich et al. Weillrussland, 1986-1995 Inzidenz Risiko von Kindern <10 Jahre Schilddriisenkrebs:
(1999) exponierte Gebiete bei Exposition ist 3 mal hoher (Alterskohorte < 19 Jahre bei
als von dlteren Kindern Unfall)
Risiko der Médchen ist 1,5 mal
hoher als das der Jungen
Ivanov et al. Russland 1982-1995 Inzidenz 0-4 Jahre bei Exposition/1991- Schilddriisenkrebs
(1999) 1995: SIR= 8.0 (s.) gegeniiber (0-4 Jahre bei Exposition
> 15 Jahren
Ivanov et al. Russland 1982-1995 Inzidenz 1991-1995 hohere Inzidenzen Schilddriisenkrebs
(1999) als 1986-1990 (Erwachsene)
Ivanov et al. Bryansk 1986-1998 Inzidenz 1986-1990: Schilddriisenkrebs
(2003) (Russland) SIR: 1.27 [KI: 0.92-1.73]; (15-69 Jahre )
1991-1998 Mainner:
SIR: 1.45 [KI: 1.20-1.73];
1991-1998 Frauen:
1.94 [KI: 1.82-2.10];
ERR/Gy : 0.7
Jacob et al. (1999, exponierte Gebiete 1991- 1995 Inzidenz EAR/10°PY *Gy: Schilddriisenkrebsinzidenz

2000)

Weilrussland
Russland

2.1 (KI: 1.00 — 4.50)

Kinder, (4 Monate bis 15 Jahre
bei Exposition)
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Mettler et al. Ukraine 1990 Inzidenz Keine erhohten Inzidenzen Schilddriisenknoten
(1992) (Erwachsene)
Prisyazhiuk et al. Ukraine 1980-1993 Inzidenz Keine erhohte Inzidenz Schilddriisenkrebs
(1995) (Erwachsene)
Shibata et al. Belarus 1998-2000 OR Gruppe 3) gegeniiber Schilddriisenkrebs (< 7 Jahre in
(2001) 2): 121 [KI: 0.9-3.10]; 3 Gruppen:
gegeniiber 1): geboren 1.1.1987-
1): 1.1 [KI: 0.3-1.76] 31.12.1989;
2):27.4.1986-31.12.1986;
3) 1.1.1983-26.4.1986
Sobolev et al. Ukraine 1991-1995 Inzidenz 1): erhéhte Inzidenzen; Schilddriisenkrebs bei Kindern
1997) 2): erhohte Inzidenz nur in 1) <9 Jahre
stark kontaminierten Gebieten  2) <17 Jahre
Tronko et al. Ukraine 1981-1997 Inzidenz 1990-1997: erhdhte Inzidenz; Schilddriisenkrebs bei Kindern

(1999)

besonderer Anstieg bei Kindern
0-5 Jahre im Jahre 1986;
Gebiete mit Dosis > 0.5 Gy
grofite Inzidenz

(< 15 Jahre) und Jugendlichen
(15-18 Jahren)

"EAR: excess absolute risk
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In Tabelle 11 und in Tabelle 12 sind insgesamt 33 Veroffentlichungen zu 6kologischen
Studien nach dem Tschernobylunfall dargestellt. Uberwiegend wurden Schilddriisenkrebs und
Leukdmie bei Kindern untersucht, den beiden Tumorarten, die nach den
Atombombenabwiirfen auf Hiroshima und Nagasaki zuerst anstiegen.

Studiendesign
Diese Studien sind iiberwiegend als rein deskriptive Studien durchgefiihrt worden. In Landern

mit Krebsregistern wurde der zeitliche Verlauf der Inzidenzraten vor und nach 1986
beobachtet. Einige Studien, besonders in den betroffenen Lindern Weilrussland, Ukraine und
Russland, wurden die Erkrankungsraten hochexponierter und weniger exponierter Gebiete
verglichen. Die Studien von Jacob et al. (1999, 2000) nehmen eine quantitative
Risikoschédtzung vor. In der Einteilung von Morgenstern (1998) sind diese Studien dem
okologisch deskriptiven time-trend-design oder multiple-group-design zuzuordnen.

Exposition:

Die Exposition gegeniiber radioaktivem Fallout nach dem Tschernobyl-Unfall ist zeitlich
festgelegt. Die gesamte Bevdlkerung eines Landes wurde gleichzeitig iiberwiegend in den
ersten Tagen und Wochen nach dem Unfall exponiert. Deswegen ist z.B. fiir Kinderkrebs eine
einfache Einteilung in exponierte Geburtskohorten, die in einem gewissen Zeitraum vor dem
Unfall geboren waren und nichtexponierte Geburtskohorten, die nach dem Unfall geboren
wurden, moglich. Auch geographisch ist in den meisten europdischen Landern eine sehr grobe
Einteilung in stirker und weniger stark kontaminierte Gebiete moglich. Die Exposition ist
aber nur auf Gruppenebene bekannt. Thr liegt eine unbekannte Variation auf individueller
Ebene zugrunde.

Erkrankung:

Die Inzidenzen der Erkrankungen wurden bei allen Studien aus regionalen oder nationalen
Krebsregistern entnommen. Die Schitzung der erwarteten Félle wird bei den verschiedenen
Studien unterschiedlich durchgefiihrt. Die Studien in den Nord- und Westeuropdischen
Léndern greifen auf die Daten ihrer Krebsregister vor dem Unfall zuriick. Fiir die betroffenen
Lander in Osteuropa wurden Krebsregister aber erst in den Jahren nach dem Unfall
eingerichtet. Diese Studien benutzen entweder die Inzidenz der Zeit direkt nach dem Unfall
(1986 bis 1990) als Basis zur Berechnung der erwarteten Fille oder schétzen diese aus den
Inzidenzen anderer Europdischer Léander. Besonders fiir die niedrigen und stark
schwankenden Schilddriisenkrebsinzidenzen bei Kindern kann nur eine grobe Schitzung
gemacht werden.

Ergebnisse:

Ein Anstieg der Schilddriisenkrebsinzidenzen unter exponierten Kindern und Jugendlichen in
den betroffenen Gebieten in WeiBrussland, der Ukraine und Russland zeigt sich durchgehend
in allen Untersuchungen. AuBerhalb dieser Gebiete wurde in England ebenfalls ein
signifikanter Anstieg der Schilddriisenkrebsinzidenzen bei Jugendlichen nachgewiesen, es
fehlt aber ein Zusammenhang zwischen der Hohe der radioaktiven Kontamination und den
Inzidenzen in einzelnen Gebieten.

Die Inzidenz von Kinderleukdmie wurde au3erhalb der betroffenen Gebiete von Parkin (1992,
1993, 1996) fiir ganz Europa analysiert. Zusitzlich wurden Studien in Finnland, Schweden,
Deutschland, der Tiirkei, Griechenland und Polen durchgefiihrt. Obwohl die Inzidenzen im
Beobachtungszeitraum in einigen Bereichen anstiegen, konnte kein Zusammenhang mit der
Hohe der Kontamination durch den Tschernobyl-Unfall hergestellt werden. Eine Ausnahme
stellen die Ergebnisse von Petridou et al. (1996) in Griechenland dar. AusschlieBlich bei der
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in Utero exponierten Geburtkohorte wurde ein erhohtes Relatives Risiko in den ersten
Lebensjahren beobachtet.

Von den sieben in Tabelle 11 dargestellten Studien zu Leukdmie in den hoher kontaminierten
Gebieten in Weilrussland, der Ukraine und Russland fand nur Noshchenko et al. (2001) einen
signifikanten Anstieg der Leukédmie-Inzidenzen zwischen 1986 und 1996 in der Ukraine. Fiir
Erwachsene konnte kein Anstieg der Inzidenzen von Schilddriisenkrebs, Leukdmie oder
anderen Krebslokalisationen nachgewiesen werden, der mit der Exposition in Zusammenhang
steht.

Diskussion

Die Ergebnisse der oOkologischen Studien nach dem Tschernobylunfall kénnen durch
verschiedene Fehlerquellen beeinflusst worden sein. Bei den meisten Studien handelt es sich
um time-trend-designs, die besonders vulnerabel gegeniiber Verdnderungen in der
Krebsregistrierung sind. Sowohl die Qualitdt der medizinischen Diagnostik als auch die
Aufmerksamkeit, die den moglichen Folgeerkrankungen nach dem Tschernobylunfall gezollt
wurde, konnen sich iiber die Zeit stark verindert haben und sowohl zu Uber- als auch zu
Unterschitzung der wahren Inzidenzrate gefiihrt haben. In den betroffenen Gebieten ist die
Verianderung in der Krebsregistrierung besonders auffallig.

Die weiter oben zu den Atomkraftwerkstudien angefiihrten Einschrankungen fiir 6kologische
Studien gelten auch fiir die dkologischen Studien nach dem Tschernobylunfall. Okologischer
Bias durch Screening und weitere mdgliche Confounder wurden bereits in den
vorausgegangenen Abschnitten diskutiert.

2.3.4 Zusammenfassung

Seit 1990 sind in der Epidemiologie ionisierender Strahlung weniger Studien durchgefiihrt
worden als in den achtziger und neunziger Jahren des letzten Jahrhunderts. Zu vielen
Fragestellungen wurden zunehmend gute Daten auf individueller Ebene verfiigbar, so dass
Fall-Kontroll und Kohortenstudien durchgefiihrt werden konnten. Aufgrund der intensiven
theoretischen Diskussion um dieses Studiendesign ist die Sensibilitit gegeniiber den
Einschrinkungen dkologischer Studien groB. Okologische Studien werden selten zitiert, ohne
dass auf ihre eingeschrinkte Validitdt hingewiesen wird.

Okologische Studien wurden hauptsichlich zu den Fragestellungen: ,Kinderkrebs in der
Umgebung von kerntechnischen Anlagen“ wund ,Krebserkrankungen nach dem
Tschernobylunfall*“ durchgefiihrt. Einige Studien wurden zusétzlich zu den Fragestellungen
der Auswirkung erhohter natiirlicher Hintergrundstrahlung und der Auswirkungen der
Atombombenversuche bzw. anderer radioaktiver Umweltverschmutzung durchgefiihrt.

Okologische Studien in der Epidemiologie ionisierender Strahlung beschrinkten sich in den
letzten 12 Jahren weitgehend auf qualitative Studien, in denen Inzidenzraten auf signifikante
Unterschiede hin untersucht wurden. Die Strahlendosis ging mit wenigen Ausnahmen nicht in
die Berechnung mit ein. Die Exposition wurde durch eine einfache rdumliche oder zeitliche
Zuordnung ersetzt. Die Studien von Jacob et al. (1999, 2000) stellen eine Ausnahme dar, weil
ein quantitativer Zusammenhang zwischen einer Dosiseinheit und dem Risiko zu erkranken
bestimmt wurde.
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3 Simulationen zu 0kologischen Studien

Nachdem im vorigen Abschnitt die methodischen Grundlagen und der Wissensstand zu
Okologischen Studien in der Literatur dokumentiert wurden, stellt dieser Abschnitt eigene
Forschungsergebnisse vor, die mit Computersimulationen gewonnen wurden. Sie beziehen
sich im Wesentlichen auf den ,,pure specification bias®, der ein grundsitzliches Problem in
jeder Okologischen Studie darstellt, selbst in Abwesenheit von Confounder-Variablen. Als
wesentliche Auswertemodelle fiir zusammengefasste Daten werden die logistische Regression
und spdter auch in Abschnitt 5 die Poissonregression eingesetzt. Individuelle Daten konnen
mit einer entsprechenden Likelihood-Funktion oder mit Cox-Modellen analysiert werden.
Wihrend die Likelihood mit individuellen Daten mit vertretbarem Rechenaufwand gute
Ergebnisse liefert (s. Abschnitt 5), ist der Mehraufwand bei der Umsetzung von Cox-
Modellen erheblich. Auf ihren Einsatz wurde deshalb im Rahmen dieses Projektes verzichtet.

3.1 Pure specification bias

Einige der Probleme in Okologischen Studien werden dadurch verursacht, dass hiufig die
Expositionen, denen die Individuen ausgesetzt sind, innerhalb einzelner Regionen stark
variieren (within-area variability). In diesem Fall ldsst sich ein auf individueller Ebene
verwendetes Risikomodell nur dann ohne Verzerrung auf die Gruppenebene iibertragen und
zur Analyse aggregierter Daten verwenden, wenn es linear ist (Salway & Wakefield, 2003).
Fiir andere Risikomodelle (siche Abschnitt 2.1) gilt dies nur, wenn es keine (oder nur eine
sehr geringe) Variabilitit der Exposition innerhalb der Regionen gibt.

Allerdings sind zur Untersuchung seltener Erkrankungen, wie z.B. Schilddriisenkrebs,
multiplikative Modelle — die als Link-Funktion den natiirlichen Logarithmus oder den Logit
besitzen — besser geeignet (Wakefield & Salway, 2001) und in der Epidemiologie {iblich.
Verwendet man aber diese nicht-linearen Risikomodelle auch auf Gruppenebene kann — bei
variabler Exposition innerhalb einzelner Gruppen — der sogenannte Pure Specification Bias
auftreten. Diese Verzerrung liegt auch dann vor, wenn weder Confounder noch
Missklassifikation eine Rolle spielen. Der Ausdruck pure specification bias wurde 1992 von
Greenland geprégt. Die Verwendung eines Risikomodells zur Analyse aggregierter Daten ist
also nur dann ratsam, wenn ein linearer Zusammenhang zwischen individueller Exposition
und individueller Erkrankungswahrscheinlichkeit unterstellt werden kann oder die Exposition
innerhalb der Gruppen konstant ist. In diesem Fall reprasentiert die mittlere Exposition einer
Gruppe auch die Exposition jedes Individuums. Im Folgenden wird die Herleitung der
entsprechenden Formeln dargestellt.

Betrachtet werden m Gruppen mit 7, Individuen in Gruppe j (/=l,....J). Der Krank-

heitsstatus von Individuum i (i=1,..., n;) aus Gruppe j wird reprasentiert durch Y,, mit den

Auspragungen 1 fiir den Zustand krank und O fir den Zustand gesund, die individuelle
Erkrankungswahrscheinlichkeit wird mit p, bezeichnet. X, steht fir die individuelle

Exposition von Individuum i aus Gruppe ; und « fiir die Baseline-Erkrankungs-
wahrscheinlichkeit. Fiir den Zusammenhang zwischen individueller Exposition und
individueller Erkrankungswahrscheinlichkeit werden in den drei betrachteten Risikomodellen
folgende Zusammenhéinge angenommen: (1) Lineares Risikomodell auf individueller Ebene:

(2) Exponentielles Risikomodell auf individueller Ebene, (3) Logistisches Risikomodell auf
individueller Ebene. Stehen die Daten nur auf Gruppenebene zur Verfiigung, sind zum einen



Abschlussbericht BfS Projekt StSch4299 64

nur die Erkrankungsraten A ; und zum anderen nur die durchschnittlichen Expositionen iy

pro Gruppe bekannt. Die drei Risikomodelle, die zur Analyse der aggregierten Daten
verwendet werden konnen, haben damit folgende Gestalt:

Lineares Risikomodell auf Gruppenebene:
/1]. =a,, t X (3.1)

eco™.j

Exponentielles Risikomodell auf Gruppenebene:

A, =exp(@,, + PoenX ;) (3.2)
Logistisches Risikomodell auf Gruppenebene:

/1]' = exp(aeco + ﬂeco‘f.j)/[l + eXp(aeco + ﬂecof.j )] (33)

Im linearen Risikomodell liefert die Analyse auf Gruppenebene einen unverzerrten Schitzer
des individuellen Risikoparameters, da folgender Zusammenhang gilt:

1 <
n_Z(aind + ind’xij): aeco + ﬁeco Z’x
i i=1 1
n £ (3.4)
1 <
g _Z znd Zﬁl}’ld'xlj _a +_Zﬁeco 1]
j i=1 j i=1 j i=1

Fiir das exponentielle Risikomodell dagegen gilt die Gleichheit in der Regel nicht:

Li [eXp(aind * Pina Xy )] a explaeco ’ ﬂew( ny J] -

j =l jzl

Die Gleichheit trifft in der Regel auch fiir das logistische Risikomodell nicht zu:

(3.6)

exXp| A, + P, X;
n]{ eXp(aind + indxij) o [ n; lzl J
)

1+ eXp(amd *+ PinaX;
1+ CXP| & + ﬁeco Z‘x

jll
]ll

Die Hauptursache fiir den pure Specification Bias ist die Variabilitit der Exposition innerhalb
der Gruppen (Salway & Wakefield (2003)) und das Verhiltnis dieser zur Variabilitit der Ex-
position zwischen den Gruppen.
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3.2 Zweck der Untersuchung

Mit Hilfe der Simulationsstudie wird untersucht, wie sich der pure specification bias bei der
Auswertung aggregierter Daten auswirkt, deren zugrunde liegende Individualdaten einem
logistischen Risikomodell folgen. Besonderes Augenmerk gilt dabei dem Einfluss der Varianz
zwischen den Gruppen und der Varianz innerhalb der Gruppen, da nach einer Aussage von
Salway & Wakefield (2003) der Pure Specification Bias um so kleiner ist, je groBer der
Quotient aus diesen beiden Varianzen ist.

3.3 Simulationskonstellationen
Mittels SAS wurden zunéchst log-normalverteilte, individuelle Expositionen X, fir je 400

Individuen (i=1,...,400) in 51 Gruppen (j=1,...,51) generiert. Die Berechnung der
individuellen Erkrankungswahrscheinlichkeiten erfolgte auf Grundlage des logistischen
Risikomodells mit der Formel:

exp(aina’ + ind ‘xij )

1 +exp(a,,, + ind‘xij)

(3.8)

i

Als Baseline-Erkrankungswahrscheinlichkeiten p, wurden die Werte 0,01, 0,05 und 0,10

betrachtet, so dass gilt: exp(e,,,) = p,. Als Werte fir £, , wurden 1,00, 1,25 und 1,50

gewihlt. Auf Grundlage der so berechneten individuellen Erkrankungswahrscheinlichkeiten
der insgesamt 20.400 Individuen wurden die Kranken bzw. Gesunden mittels der SAS-
Zufallszahlenfunktion RANBIN als Bernoulli-verteilte Zufallsvariable erzeugt.

Um den Einfluss der Expositionsvarianz innerhalb der Gruppen und zwischen den Gruppen
auf den pure specification bias zu untersuchen, wurden bei der Generierung der individuellen
Expositionen aulerdem die Werte fiir diese Varianzen vorgegeben. Dabei wurden fiir die
Varianzen innerhalb der Gruppen die Werte 0,01, 0,25, 1, 5 sowie 10 und fiir die Varianzen
zwischen den Gruppen die Werte 0,02, 0,14, 0,54, 1,22 und 2,17 verwendet. Insgesamt
konnten damit 25 verschiedene Konstellationen aus Varianz innerhalb der Gruppen und
Varianz zwischen den Gruppen betrachtet werden. Bei der Vorgabe der Varianzen wurde
darauf geachtet, dass fiir alle 25 Konstellationen der Expositionsmittelwert iiber alle 51
Gruppen gleich grol — ndmlich 2,51 — blieb. Die betrachteten Varianzen zwischen den
Gruppen sowie der entsprechende kleinste (in Gruppe 1), mittlere (in Gruppe 26) und grofite
(in Gruppe 51) Expositionsmittelwert sind in Tabelle 13 aufgelistet.

Tabelle 13: Varianz innerhalb und zwischen den Gruppen fiir die Simulationsstudie

Mittlerer Mittlerer " .
. . o .. GroBter mittlerer
Varianz zwischen Expositions- Expositions- . .
. . Expositions-mittelwert
den Gruppen mittelwert mittelwert (in Ort 51)
(in Ort 1) (in Ort 26)
0,02 2,260 2,51 2,760
0,14 1,885 2,51 3,135
0,54 1,260 2,51 3,760
1,22 0,635 2,51 4,385
2,17 0,010 2,51 5,010
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Aus dem Datensatz mit den 20.400 individuell generierten Beobachtungen wurde
anschlieBend durch Berechnung der Mittelwerte iiber die individuellen Expositionen und
Berechnung der Erkrankungsrate (Anzahl Kranke pro Gruppe dividiert durch Anzahl
Individuen in der entsprechenden Gruppe) je Gruppe ein aggregierter Datensatz mit je 51
Beobachtungen erstellt. AuBerdem wurden fiir jede Gruppe der natiirliche Logarithmus sowie
der Logit der Erkrankungsraten berechnet.

3.4 Datenauswertung

Auf Grundlage der so generierten Datensdtze mit individuellen und aggregierten Daten
wurden drei Analysen durchgefiihrt. Die individuellen Daten wurden mittels der SAS-
Prozedur PROC LOGISTIC ausgewertet, wobei die bindre Variable, die den
Krankheitszustand reprédsentiert, als abhidngige Variable und die individuellen Expositionen
als unabhingige Variable verwendet wurden. Die aggregierten Daten wurden zweifach
ausgewertet: Zum einen in der Annahme, dass der Zusammenhang zwischen individuellen
Expositionen und Erkrankungswahrscheinlichkeiten einem logistischen Risikomodell folgt,
und zum anderen in der Annahme, dass dem Zusammenhang ein exponentielles Risikomodell
zugrunde liegt. Die erste Annahme ist plausibel, da die Individualdaten in der Tat auf
Grundlage des logistischen Risikomodells generiert worden sind. Allerdings ist nach den hier
gemachten Ausfiihrungen offensichtlich, dass die Parameter nicht exakt {ibereinstimmen. Die
zweite Annahme wird gemacht, da hdufig in Okologischen Studien ein exponentielles
Risikomodell untersucht wird, wéhrend bei der Auswertung von individuellen Daten meistens
von einem logistischen Modell ausgegangen wird.

Dabei ergibt sich allerdings das Problem, dass die Risikoparameter der verschiedenen
Risikomodelle nicht ohne weiteres miteinander vergleichbar sind. So stellt im linearen Modell
der Risikoparameter die Erhohung der abhédngigen Variablen bei Erhohung der unabhingigen
Variablen um eine Einheit dar, wihrend im exponentiellen bzw. logistischen Risikomodell
der Exponent des Risikoparameters als Relatives Risiko bzw. Odds Ratio zu interpretieren ist
(siche Abschnitt 2.1). Da das lineare Risikomodell damit der Klasse der additiven Modelle,
das exponentielle und logistische Risikomodell aber der Klasse der multiplikativen Modelle
zuzuordnen sind, ldsst sich das lineare Modell mit den anderen beiden Modellen nicht
vergleichen. Daher wurden die aggregierten Daten, deren zugrunde liegende Individualdaten
einem logistischen Risikomodell folgen, nicht mit einem Okologisch-linearen Risikomodell
ausgewertet. Die Vergleichbarkeit der beiden multiplikativen Modelle ist nur unter dem
Aspekt gewihrleistet, dass bei kleinen Erkrankungswahrscheinlichkeiten das Relative Risiko
des exponentiellen Modells dem Odds Ratio des logistischen Modells entspricht.

Da im logistischen bzw. exponentiellen Risikomodell fiir den Zusammenhang zwischen
individueller Exposition und individueller Erkrankungswahrscheinlichkeit Folgendes gilt

Py = exp(a,,, + indxij) < log (pij):aind + PinaXy (3.9)

lassen sich — in Analogie zu den entsprechenden individuellen Modellen — aggregierte Daten
nur anhand der folgenden Gleichungen analysieren:

logit (1;)=a,, + B.,X; (3.10)
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bzw.

log (xlj) =y + P X (3.11)

Dabei bezeichnet ﬂj die Erkrankungsrate (die sich als Mittelwerte {iber die mit 1 bzw. 0

codierten Kranken bzw. Gesunden ergeben) und X ; die durchschnittliche Exposition in

Gruppe j. Mit diesen Vorgaben wurden die aggregierten Daten im Rahmen einer linearen
Regression mittels der SAS-Prozedur PROC REG ausgewertet, wobei der Logit bzw. der
natiirliche Logarithmus der Erkrankungsraten die abhdngige Variable und die
durchschnittliche Exposition je Gruppe die unabhéngige Variable darstellten.

Ziel der Analysen war zu Uberpriifen, inwieweit der bei der Datengenerierung zugrunde
gelegte (,wahre*) Wert fiir den Regressionsparameter [, , = 3, ,in den zwei Analysen

reproduzierbar ist. (Fiir die individuelle Analyse ist die Erwartungstreue des Schétzers ,B,m
bekannt und wird nicht weiter untersucht.

Simulationen auf Grundlage des linearen und exponentiellen Risikomodells wurden nicht
durchgefiihrt. Fiir das lineare Risikomodell kann analytisch gezeigt werden, dass es keinen
pure specification bias gibt.

Fiir alle Kombinationen aus Baseline-Erkrankungswahrscheinlichkeit und ,,wahrem®
Risikoparameter sowie fiir jede der 25 Konstellationen wurden 1000 Simulationen
durchgefiihrt. Berechnet wurden anschlieBend der Mittelwert iiber die 1000 geschétzten
L
1000

Regressionsparameter Z ,Bm , die mittlere quadratische Abweichung vom ,,wahren*

~

2
Wert des Regressionsparameters ﬁZ(ﬂtm - ﬂew) sowie der prozentuale Anteil der

Simulationen, bei denen der ,,wahre* Risikoparameter ,Btme im 95%-Konfidenzintervall des

geschétzten Parameters 3, liegt. Der Pure Specification Bias ist dann als gering anzusehen,

wenn der Mittelwert tiber die 1000 Simulationsdurchldufe nahe am wahren Wert des
Risikoparameters liegt, wenn die mittlere quadratische Abweichung nahe Null ist und wenn
der Prozentsatz der Durchliufe, bei denen sich der ,,wahre® Regressionsparameter im 95%-
Konfidenzintervall der geschétzten Parameter befindet, beinahe 100 betrégt.

3.5 Ergebnisse

Im Anhang 7 werden in den Tabellen 1 bis 18 die Ergebnisse der Simulationen im Detail
dargestellt. Die Ergebnisse der Auswertungen der aggregierten Daten mit dem logistischen
Risikomodell (siche Tabellen 1 bis 9) zeigen, dass bei fester Varianz zwischen den Gruppen
der Mittelwert der 1000 6kologischen Parameterschitzer umso weiter vom wahren Wert des
Risikoparameters abweicht — und damit der pure specifiaction bias um so groBer wird — je
grofler die Varianz innerhalb der Gruppen wird. Dies gilt — mit wenigen Ausnahmen
entsprechend fiir die mittlere quadratische Abweichung der Parameterschétzer. Je groBer die
Varianz innerhalb der Gruppen ist, desto grofler wird die mittlere quadratische Abweichung.
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Betrachtet man jedoch fiir feste Varianzen innerhalb der Gruppen den Mittelwert der
Parameterschitzer flir groBBer werdende Varianzen zwischen den Gruppen, ergibt sich kein
einheitliches Bild. Die Ergebnisse hdngen auch noch von der Baseline-
Erkrankungswahrscheinlichkeit und dem angenommenen (wahren) Wert der Risikoparameter
ab. In den Abbildungen 1 bis 36 werden die individuellen Expositionen gegeniiber den
individuellen Erkrankungswahrscheinlichkeiten als auch die durchschnittlichen Expositionen
gegen die Erkrankungsraten pro Gruppe dargestellt. Die Abbildungen korrespondieren also
mit den Werten in den vier Ecken der Tabellen 1 bis 18. Bei ,kleinen* Varianzen entspricht
der Okologische Parameterschitzer ziemlich genau dem ,wahren®, individuellen
Risikoparameter. Je grofBer die Werte der wahren Risikoparameter und Baseline-
Erkrankungswahrscheinlichkeiten werden, desto groBer werden auch die individuellen
Erkrankungswahrscheinlichkeiten bzw. Erkrankungsraten je Gruppe.

Bei groBer Varianz innerhalb der Gruppen und kleiner Varianz zwischen den Gruppen liegen
nur die Gruppenmittelwerte nahe zusammen (sieche Abbildungen 4 bis 6, 16 bis 18 und 28 bis
30). Fiir diese Konstellation aus Varianz innerhalb der Gruppen und Varianz zwischen den
Gruppen sind hinsichtlich der Parameterschitzungen die grofiten Abweichungen vom
,wahren Wert des Risikoparameters zu verzeichnen, die um so grofler werden, je groBBer die
Baseline-Erkrankungswahrscheinlichkeiten sind.

Im Fall einer kleinen Varianz innerhalb der Gruppen und einer groen Varianz zwischen den
Gruppen (siehe Abbildungen 7 bis 9, 19 bis 21 und 31 bis 33) ist zu beobachten, dass bedingt
durch die grofle Varianz zwischen den Gruppen — genauso wie die aggregierten Daten — auch
die Individualdaten relativ weit auseinander liegen. Dabei folgen die aggregierten Werte der
durch die Individualdaten vorgegebenen Kurve. Entsprechend stimmen die Schitzungen fiir
die okologischen Risikoparameter ziemlich genau mit den individuellen Risikoparametern
tiberein.

Bei grofler Varianz innerhalb der Gruppen und groBer Varianz zwischen den Gruppen (siehe
Abbildungen 10 bis 12, 22 bis 24 und 34 bis 36) liegen aufgrund der groBen Varianz
zwischen den Gruppen die aggregierten Daten weit auseinander. Allerdings folgen sie nicht —
wie im Fall einer kleinen Varianz innerhalb der Gruppen und einer groflen Varianz zwischen
den Gruppen — der von den individuellen Daten vorgegebenen Kurve. Stattdessen wird der
Verlauf der aggregierten Daten von der Kurve der individuellen Daten geschnitten, wobei die
Werte fiir (durchschnittliche) Exposition und Erkrankungswahrscheinlichkeit bzw. -rate am
Schnittpunkt  umso  hohere =~ Werte  annehmen, je  groBer die  Baseline-
Erkrankungswahrscheinlichkeit ist.

Allen Abbildungen ist jedoch gemeinsam, dass sich fiir groler werdende Varianzen innerhalb
der Gruppen die Punkte, die die aggregierten Daten darstellen, vertikal in Richtung x-Achse
verschieben, wihrend die horizontale Position in etwa gleich bleibt. Die aggregierten Daten
werden also hinsichtlich der Erkrankungsraten immer kleiner, wahrend die Werte fiir die
durchschnittlichen Expositionen in etwa unverandert sind.

3.6 Fazit

Insgesamt ldsst sich sagen, dass der pure specifiaction bias umso groBer wird, je groBer die
Baseline-Erkrankungswahrscheinlichkeit und der wahre Wert des Risikoparameters sind. Des
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Weiteren wird bei gleich bleibender Varianz zwischen den Gruppen der Pure Specification
Bias umso grofer, je grofer die Varianz innerhalb der Gruppen wird. Die Aussage von
Salway & Wakefield 2003, nach der der pure specification bias um so kleiner wird, je groBBer
der Quotient aus Varianz zwischen den Gruppen und Varianz innerhalb der Gruppen ist, lisst
sich auf Grundlage der Simulationsergebnisse allerdings nur bedingt bestétigen.

Fiir die “Tschernobyl-Daten” lassen sich daraus folgende Schliisse ziehen: Wenn, wie in der
Strahlenepidemiologie hdufig von einem linearen Modell ausgegangen werden kann, spielt
der pure specification bias keine Rolle. Wenn von einem logistischen Modell ausgegangen
wird, ist die Verzerrung gering, wenn die Baseline-Erkrankungswahrscheinlichkeit gering ist,
wovon ausgegangen werden kann, da Schilddriisenkrebs bei Kindern selten ist. Allerdings
muss davon ausgegangen werden, dass die Varianz der Exposition zwischen den Regionen
und die Varianz innerhalb der Regionen vergleichbar grof ist. Der pure specification bias
(ohne Betrachtung von Confoundern, Messfehlern und Migration) kann also hier zu einer
nicht vernachléssigbaren Verzerrung fiihren.



Abschlussbericht BfS Projekt StSch4299

70

4 Schildrisenkrebs nach dem Tschernobylunfall

Nach dem Kernkraftwerksunfall in Tschernobyl im April 1986 breiteten sich Radionuklide
durch die Luft aus und fiihrten zu flachenhaften Kontaminationen grofer Gebiete in
Weillrussland, Russland und der Ukraine. Neben B37Cs war vor allem "' fiir die
Strahlenexposition der Bevolkerung verantwortlich. Dieses Radionuklid gelangte
hauptsdchlich mit der Nahrung in den menschlichen K&rper und fiihrte nach Anlagerung in
der Schilddriise dort zu erheblichen Strahlendosen. Als hochbelastetes Nahrungsmittel erwies
sich Milch, die in héheren Mengen von Kindern und Jugendlichen getrunken wurde. Als
Folge der Ingestion von "'I stieg in der Geburtskohorte 1968-86 die Inzidenz von
Schilddriisenkarzinomen nach 1990 bestindig an. In den meisten Léindern ist die
Hintergrundinzidenz fiir diese Krebssart recht gering und schwankt zwischen 1-20 Fille je
Million Kinder und Jahr. Dieser Wert wurde in den Jahren nach 1990 in den betroffenen
Gebieten bestdandig signifikant {iberschritten, wobei das zusétzliche Risiko im Wesentlichen
auf drei Ursachen zuriickzufiihren ist. Dabei ist zundchst die Strahlenexposition zu nennen.
Aullerdem mufl eine Anzahl von zusitzlichen Krebsfillen jedoch auch der verbesserten
Nachweis- und Berichtsrate zugeschrieben werden. Verbesserungen dieser Rate wurden unter
anderem durch den systematischen Aufbau von Kinderkrebsregistern und durch den Einsatz
von leistungsfahigen Ultraschallgeriten in den Kliniken erzielt. Nicht zuletzt treten
zusdtzliche Fille auch durch die Alterung der Geburtskohorte auf. Die Beitrdge dieser drei
Ursachen zur Inzidenzrate quantitativ zu erfassen, erweist sich als dulerst schwierig und soll
in den beiden folgenden Abschnitten (und den dazugehdrigen Anhdngen) unternommen
werden. Dazu wird im Abschnitt 4 die vorhandene Literatur analysiert und die
Datengrundlage vorgestellt. In Abschnitt 5 werden dann die Ergebnisse von Simulationen
diskutiert fiir Szenarios, die mit den vorhandenen Daten kompatibel sind und auf plausiblen
Annahmen beruhen.

4.1 Schilddriisenkrebsrisiko durch **!I Exposition wahrend der Kindheit

Allgemein ist der Kenntnisstand tiber das Schilddriisenkrebsrisiko nach Strahlenexposition im
Kindesalter gering.

Eine zusammenfassende Studie (Ron et al. 1995) von fiinf Kohorten- und zwei Fall-
Kontrollstudien zum Schilddriisenkrebsrisiko nach externen Expositionen im Kindesalter
ergab ein zusitzliches relatives Risiko je Schilddriisendosis von 7,7 (95% Konfidenzintervall
(KI): 2,1; 28,7) Gy-1 und ein zusétzliches absolutes Risiko je Schilddriisendosis von 4,4 (95%
KI: 1,9; 10,1). Die Risikoschdtzungen der einzelnen Studien unterschieden sich um mehr als
eine Grofenordnung. Da die einzelnen Studien unterschiedliche Altersverteilungen bei
Exposition und unterschiedliche Beobachtungszeiten nach Exposition hatten, konnten in der
zusammenfassenden Studie nur bedingt Aussagen iiber die Abhéngigkeit vom Alter bei
Exposition oder von der Zeit nach Exposition gemacht werden.

Studien zum Schilddriisenkrebsrisiko nach "'I Exposition im Kindesalter liegen fiir
diagnostische Applikationen, Umweltkontaminationen durch Atomwaffentests und durch den
Tschernobylunfall vor.

Die Ergebnisse von Studien nach diagnostischen Applikationen von "'I im Kindesalter
wurden in UNSCEAR Berichten zusammengefasst (UNSCEAR 1994, 2000). Die Studien
ergaben keine signifikanten Aussagen zum Schilddriisenkrebsrisiko. Eine neuere schwedische
Studie (Dickman et al. 2003) schloss 2367 Personen mit Alter bei Exposition kleiner 20 ein.
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Die drei beobachteten Schilddriisenkrebsfille ergaben keine erhohte Inzidenz im Vergleich
zur schwedischen Bevolkerung: Es wurde ein ,Standardized incidence ratio’ (SIR) von 1,01
(95% KI: 0,21; 2,96) gefunden.

Unter 2473 Personen, die im Schulalter zwischen 1951 und 1958 durch Atomwaffentests auf
dem Nevada Testgeldinde exponiert wurden, wurden in mehreren Untersuchungen im
Zeitraum 1965 bis 1986 insgesamt acht Schilddriisenkrebsfille gefunden (Kerber et al. 1993).
Das damit verbundene relative Risiko war nicht-signifikant erhdht.

Insgesamt haben die bisher vorliegenden Studien zum Schilddriisenkrebsrisiko nach
Expositionen durch Atomwaffentests oder nach diagnostischen Applikationen im Kinderalter
eine geringe statistische Aussagekraft. Die starke Erhohung der Schilddriisenkrebsinzidenz in
den durch den Tschernobylunfall kontaminierten Gebieten erlaubt eine Durchfiihrung von
Studien mit einer hoheren statistischen Aussagekraft.

Zwei Fall-Kontrollstudien von Personen, die im Kindesalter oder wéhrend der Jugend durch
den Tschernobylunfall exponiert wurden, haben eine eindeutige Assoziation zwischen der "'
- Exposition und einer erhéhten Rate von Schilddriisenkrebs festgestellt (Astakova et al. 1998,
Davis et al. 2004). Allerdings erlaubten die Studien nur beschriankte Aussagen iiber die Hohe
der Risikowerte.

Gegenwirtig wird eine Kohortenstudie mit 25 161 weilrussischen und ukrainischen Personen
durchgefiihrt, die zum Zeitpunkt des Tschernobylunfalls im Kindesalter waren und deren "'
— Gehalt in der Schilddriise im Mai/Juni 1986 gemessen wurde (Stezhko et al. 2004). Obwohl
von der Studie wesentliche Ergebnisse zum Schilddriisenkrebsrisiko nach "*'T — Exposition im
Kindesalter zu erwarten sind, wird sie wichtige Fragen zum Risiko in der Bevolkerung nicht
beantworten  konnen. Durch die intensiven  Schilddriisenuntersuchungen  der
Kohortenmitglieder ist die Krebsinzidenz im Vergleich zur Bevolkerung stark erhoht, d.h.
Aussagen zum absoluten Risiko werden sich auf die Kohorte beziehen, aber nicht auf die
Bevolkerung. Auch ist es nicht klar, inwieweit die intensiven Untersuchungen die
Schitzungen des relativen Risikos beeinflussen. In einer Studie des Schilddriisenkrebsrisikos
nach Bestrahlung von gutartigen Erkrankungen in Kopf- und Halsbereich erniedrigte sich der
Punktschitzer des relativen Risikos durch eine Intensivierung der Schilddriisen-
untersuchungen um einen Faktor 5 (Schneider et al. 1993). Die Erniedrigung war allerdings
statistisch nicht signifikant.

Quantitative Abschitzungen des Schilddriisenkrebsrisikos nach dem Tschernobylunfall
wurden mit 6kologischen Studien fiir Siedlungen durchgefiihrt, fiir die eine relativ gute
Dosimetrie vorlag (Jacob et al. 1998; 1999; 2000). Fiir die Geburtskohorte 1971-85 ergab sich
fiir den Beobachtungszeitraum 1991-95 ein zuséitzliches relatives Risiko je Schilddriisendosis
von 23 (95% KI: 8,6; 82) Gy-1 und ein zusédtzliches absolutes Risiko je Schilddriisendosis
von 2,1 (95% KI: 1,0; 4,5). Die Ergebnisse stimmen innerhalb der Konfidenzgrenzen
(zweiseitiger Gausstest) mit den Risiken iiberein, die in der zusammenfassenden Studie fiir
externe Expositionen (sieche oben) beobachtet wurden. Allerdings erhebt sich die Frage,
inwieweit die Ergebnisse der dkologischen Studien durch einen 6kologischen Bias verfalscht
sind.
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4.1.1 Reihenuntersuchungen

Die Erhohung der Schilddriisenkrebsinzidenz in der Ukraine ist teilweise direkt der Strahlung
durch den Tschernobylunfall und teilweise einer erhdhten Nachweis- und Berichtsrate von
Schilddriisenkrebsfdllen zuzuschreiben. Es erhebt sich die Frage, welchen Anteil

Reihenuntersuchungen (mass screening) an der Erhohung der Nachweis- und Berichtsrate
haben.

Tabelle 14 fasst die veroffentlichten Daten von Reihenuntersuchungen zusammen, die in der
Ukraine durchgefiihrt wurden. Demnach wurden in den Oblasts Chernihiv, Zhytomyr, und
Kyiv in den Zeitrdumen 1992-94 und 1996-2000 durch die Reihenuntersuchungen 5, bzw. 79
Schilddriisenkrebsfille gefunden. Die Prévalenzen in den Reihenuntersuchungen lagen im
ersten Zeitraum bei 400 Fillen je 10° Personen, im zweiten Zeitraum bei 2400 Fillen je 10°
Personen. Aus diesen hohen Privalenzen kann geschlossen werden, dass die in den
Reihenuntersuchungen  gefundenen Fille zum  iiberwiegenden Teil ohne die
Reihenuntersuchungen gar nicht oder erst einige Jahre spiter bekannt und gemeldet worden
wiren. In Anbetracht der Fallzahlen tragen somit die Reihenuntersuchungen vor 1998 nur zu
einem unwesentlichen, seit 1998 jedoch zu mehr als 20% zu den im Krebsregister fiir die
Oblasts Chernihiv, Kyiv (ohne die Stadt Kyiv) und Zhytomyr gemeldeten Fille bei.

Tabelle 14: Anzahl und Pravalenz der Schilddrisenkrebsfalle in Reihenuntersuchungen (mass screening),
die in der Ukraine bis zum Jahr 2000 durchgefihrt wurden. AR steht fur Alter bei der
Reihenuntersuchung, AU fur Alter zur Zeit des Unfalls

Reihenuntersuchung | Gebiet Altersgruppe | Zeitintervall Félle in der|Priavalenz |Fille im
Reihen- (Félle  je | Krebsregister
untersuchung | 10°

Personen)

IPHECA Kyiv and | AR < 15 1992-1994 5 400 110

(WHO, 1996) Zhytomyr

Sasakawa Kyiv AU<18 1996-2000 25 2300 310

(Nikoforova et | Zhytomyr | AU < 14 1996-2000 11 1300 67

al.,2002

Danilyuk et al,

2002)

Ukraine-USA cohort | Kyiv®, AU< 18 1998-2000 43 3200 197

study (Tronko et al., | Chernihiv

2003) and

Zhytomyr

“Einwohner der Stadt Kyiv zum Zeitpunkt des Unfalls wurden nicht untersucht.

4.2 Literaturtbersicht: Epidemiologie und Morphologie von Karzinomen der
Schilddrise

4.2.1 Epidemiologie und Risikofaktoren fuir Schilddrisenkrebs

Nach dem Tschernobylunfall wurde nur fiir Schilddriisenkrebs eine signifikante Erhdhung der
Inzidenzraten beobachtet, wihrend fiir andere Krebsformen keine Erhohun durch
Strahlenexposition festgestellt wurde. Zur Schitzung des Strahlenrisikos miissen das
Grundrisiko in der nicht exponierten Bevolkerung und noch weitere Risikofaktoren in das
Risikomodell eingehen. Im vierten Kapitel wird der Literaturiibersicht der Wissensstand zu
diesem Thema dokumentiert (Anhang 1). Zundchst wird eine Definition fiir
Schilddriisenkarzinome und deren Erscheinungsformen gegeben. Dann wird eine deskriptive
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Epidemiologie der klinisch manifesten Tumore vorgestellt mit europaweiten Angaben zur
Alters- und Geschlechtsverteilung. Grafische Abbildungen dokumentieren die Inzidenz- und
Mortalitdtsraten in Europa sowie deren zeitliche Trends. Interessant ist die relative glinstige
Prognose nach der einer klinischen Behandlung, die mit der Uberlebensrate nach fiinf Jahren
quantifiziert wird.

Der groBte Risikofaktor fiir Schilddriisenkrebs diirfte die Strahlenexposition sein, die sowohl
intern als auch extern erfolgen kann. Eine Reihe weiterer Faktoren werden in der Literatur
diskutiert, die in der Literaturiibersicht Erwdhnung finden. Dazu gehdren Erndhrung,
hormonale und reproduktive Faktoren bei Frauen, assoziierte Neoplasmen, genetische
Disposition und soziodkonomischer Status.

4.2.2 Latente papillare Karzinome der Schilddrise

Die groBe Mehrheit von 98 % aller nach dem Tschernobylunfall registrierten
Schilddriisenkarzinome gehdrt zur papilldren Variante. Schon frith wurde bemerkt, dass es
sich bei einigen gefundenen Karzinomen um sehr kleine (< 1 cm), latente Karzinome handeln
konnte, die unter Umstdnden klinisch nicht relevant geworden wiren. Diese Tumoren werden
auch als latente Mikrokarzinome bezeichnet. Zur Pravelenz dieser Mikrokarzinome wurde
eine Literaturrecherche durchgefiihrt, deren Ergebnisse im zweiten Kapitel des Anhanges 1
dargestellt werden.

Es ist klar, dass durch diese Mikrokarzinome die Risikoschédtzung stark beeinflusst werden
kann, da ihr Auftreten von der Intensitit und Griindlichkeit des Screening abhédngt. Dieses
Problem wird auch in den Simulationen zu diesem Projekt modellhaft untersucht. Allerdings
stellte sich bei der Literaturrecherche heraus, dass quantitative Aussagen zur Prdvalenz
latenter Mikrokarzinome mit gro3en Unsicherheiten behaftet sind.

So lag die Privalenz fiir papillire Mikrokarzinome in den ausgewerteten Autopsiestudien
zwischen 1,5% (Griechenland) und 35,6% (Finnland). Fiir die Altersgruppe 40 Jahre und
jinger lag die Privalenz zwischen 3,5% (Island) und 14% (Finnland).

Die Pravalenzschitzungen fiir papillire Mikrokarzinome aus Autopsiestudien sind etwa
100mal grofer als die Inzidenzraten fiir klinisch relevanten Schilddriisenkrebs in den
entsprechenden Landern. Obwohl diese beiden Grolen nicht direkt vergleichbar sind, deutet
der groBe Unterschied darauf hin, dass die meisten der papilliren Mikrokarzinome zu
Lebzeiten einer Person keine gesundheitlichen Einschrinkungen verursacht und deswegen
nicht diagnostiziert wird.

4.3 Datengrundlagen

In den folgenden Abschnitten werden das Studiengebiet, die Zahl der registrierten Krebsfille
und die Dosisabschidtzungen fiir die untersuchten Ortschaften beschrieben. Die Simulationen
mit realistischen Ausgangsdaten basieren auf zwei verschiedenen Dosisschitzungen: der
vorldufigen Schiatzung und der endgiiltigen Schitzung (Likhtarov et al. 2005). Der Grund fiir
die Nutzung zweier voneinander abweichender Schidtzungen besteht darin, dass die Daten der
endgiiltigen Schétzung erst gegen Ende der Projektdauer verfiigbar waren. Deswegen mussten
die Simulationen zu den methodologischen Untersuchungen der Verzerrung von
Risikoschitzern in Okologischen Studien zundchst mit der vorldufigen Schitzung
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durchgefiihrt werden. Die Simulationen zu ausgewéhlten Screening-Szenarien konnten schon
mit der endgiiltigen Schitzung erfolgen. Bei der Darstellung der Ergebnisse wird jedoch
angegeben, mit welcher Dosisschédtzung gearbeitet wurde.

4.3.1 Studiengebiet
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Abbildung 4: Studiengebiet mit den ukrainischen Oblasts Zhytomyr, Kyiv und Chernihiv (schraffiert)
sowie der Stadt Kyiv

Das Studiengebiet liegt in der Ukraine und umfasst die drei stark kontaminierten Oblasts
Zhytomyr, Kyiv und Chernihiv sowie die Stadt Kyiv (Abbildung 4). Im Norden hat es eine
gemeinsame Grenze mit Weirussland. Das ehemalige Kernkraftwerk Chernobyl befindet
sich ganz im Norden der mittleren Oblast Kyiv. Zur Risikogruppe gehoren alle Mitglieder der
Geburtskohorte 1968-85, die aus Siedlungen stammen, in denen mehr als zehn individuelle
Aktivitdtsmessungen der Schilddriise vorgenommen worden sind. Im Jahre 1986 bestand die
Geburtskohorte 1968-85 aus ca. einer Million exponierten Kindern und jungen Erwachsenen
unter achtzehn Jahren. Circa 65% dieser Personen lebten in der Stadt Kyiv.
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4.3.2 Personen und Krebsfalle in der vorlaufigen Dosisschatzung

Die Datengrundlage der vorldufigen Schitzung umfasst 743 Ortschaften in den hoch
kontaminierten Oblasts Zhytomyr, Kyiv und Chernihiv. In diesen Ortschaften wurden in den
Monaten Mai und Juni des Jahres 1986 mehr als zehn individuelle Messungen der
Schilddriisendosis an Kindern und jungen Erwachsenen der Geburtskohorte 1968-95
vorgenommen. Tabelle 15 zeigt die Ausgangsdaten der vorldufigen Dosisschitzung
zusammengefasst fiir jede Oblast. Im Beobachtungszeitraum 1990-99 wurden in den drei
Oblasts insgesamt 160 Félle von Schilddriisenkrebs registriert. Aus den individuellen
Messungen wurde fiir jeden Geburtsjahrgang der geschlechtsspezifische geometrische
Dosismittelwert in einer Ortschaft geschétzt, wobei sich die Verteilung der Dosis lognormal
verhielt. Da die Dosismittelwerte nur schwach vom Geschlecht abhingen, wurden sie fiir
jeden Geburtsjahrgang zusammengefasst. Als geometrische Standardabweichung der
Dosisverteilung in einem Geburtsjahrgang wurde der Wert 2,2 angenommen. Die Mittelwerte
der Dosis sinken mit ansteigendem Alter, weil damit die Masse der Schilddriise wéchst. Die
arithmetischen Ortsdosismittelwerte fiir die 743 Ortschaften der vorldufigen Dosisschitzung
werden in Abbildung 5 dargestellt. Die zwei groBten Stidte sind Zhytomyr und Chernihiv mit
jeweils mehr als 80000 mit Risiko behafteten Personen, die Mehrzahl der betroffenen
Ortschaften verfiigt iiber einige Hundert Personen in der Geburtskohorte 1968-86. Die
mittlere Bevolkerungsdosis fiir die 366397 Personen aus der Risikogruppe betrug 0,173 Gy.

Tabelle 15: Anzahl der Siedlungen, geschatzte Anzahl der exponierten Kinder im Jahr 1986, beobachtete
Anzahl von Schildrisenkrebsfallen von 1990-99 und geschatzte arithmetische Dosismittelwerte in der
vorlaufigen Dosisschatzung

Region Anzahl Anzahl Kinder | Anzahl Félle | Arithmetisches
Siedlungen | in 1986 von 1990-99 | Dosismittel [Gy]

Chernihiv O. | 255 118655 56 0,163

Kyiv O. 220 82900 54 0,279

Zhytomyr O. | 268 164842 50 0,127

Gesamt 743 366397 160 0,173
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Abbildung 5: Arithmetische Dosismittelwerte fiir 743 Ortschaften als Funktion der Anzahl der Personen
der Geburtskohorte 1968-85 im Jahre 1986 in der vorlaufigen Dosisschatzung

4.3.3 Personen und Krebsfalle in der endgultigen Dosisschatzung

Fiir die endgiiltige Dosisschitzung wurden 669 Ortschaften ausgewéhlt, in denen mehr als 10
individuelle Dosismessungen im Mai und Juni 1986 durchgefiihrt wurden, und zwar jeweils
fiir ménnliche und weibliche Personen getrennt. Deswegen gehoren weniger Ortschaften zur
endgiiltigen Dosisschédtzung als zur vorldufigen Dosisschitzung. Hinzugenommen wurde die
Hauptstadt Kyiv, die in den Simulationen als Oblast behandelt wird, die nur eine Ortschaft
enthdlt. Tabelle 16 enthdlt die Ausgangsdaten der endgiiltigen Dosisschitzung,
zusammengefasst auf der Ebene der Oblasts. Insgesamt werden 1002706 Personen erfasst mit
einer mittleren Dosis von 0,08 Gy. Die arithmetischen Dosismittelwerte fiir die 670
Ortschaften zeigt Abbildung 6.

Tabelle 16: Anzahl der Siedlungen, geschatzte Anzahl der exponierten Kinder im Jahr 1986, beobachtete
Anzahl von Schildrisenkrebsfallen von 1990-99 und geschéatzte arithmetische Dosismittelwerte in der
endgltigen Dosisschatzung

Region Anzahl Anzahl Kinder | Anzahl Félle | Arithmetisches
Siedlungen | in 1986 von 1990-99 | Dosismittel [Gy]

Chernihiv O. | 222 119712 56 0,080

Kyiv Stadt 1 650078 198 0,044

Kyiv O. 203 74296 46 0,113

Zhytomyr O. | 244 158620 50 0,122

Gesamt 670 1002706 350 0,080
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Abbildung 6: Arithmetische Dosismittelwerte fiir 670 Ortschaften als Funktion der Anzahl der Personen
der Geburtskohorte 1968-85 im Jahre 1986 in der endguiltigen Dosisschatzung

4.3.4 Abschatzung des Hintergrundrisikos

Mit der endgiiltigen Dosisschitzung aus Abschnitt 4.3.3 wurden realititsnahe Screening-
Szenarien simuliert. Dazu ist es notwendig, auch das Hintergrundrisiko moglichst genau zu
schitzen. Man bendtigt das oblast-spezifische Hintergrundrisiko

90-99
— ]}

2.1)

S (W oy

der Geburtskohorte 1968-85 fiir den Beobachtungszeitraum 1990-99. Dabei wird
angenommen, dass es innerhalb einer Oblast k£ konstant ist. Es wird bestimmt durch Division

der Inzidenz ;" im Zeitraum 1990-99 in einer Oblast k durch zwei Faktoren, die den
Effekt von Strahlenexposition und von erhdhter medizinischer Uberwachung beschreiben.

Der erste Faktor

1+7,"” (2.2)



Abschlussbericht BfS Projekt StSch4299

78

entsteht durch die verbesserte Diagnose und Meldung von Fillen gegeniiber dem Zeitraum
vor dem Kernkraftwerksunfall. Dabei misst der zusdtzliche Anstiegsfaktor

sy ALY A1 2 -
k - 10 186—89 ( : )
0k

den Anstieg der Hintergrundinzidenz im Zeitraum 1990-99 gegeniiber dem Zeitraum 1986-
89, der als Referenzzeitraum fiir eine Situation ohne Auswirkungen von Strahlung und
Screening benutzt wird. Die Hintergrundinzidenzen fiir einen Zeitraum P von jeweils vier
Jahren in einer Oblast & werden mit Gewichtungsfaktoren versehen, die der Jahresdauer
entsprechen, mit der sie im Beobachtungszeitraum 1990-99 liegen. Sie wurden mit der von
Jacob et al. (2004) empirisch gefundenen Beziehung

Iy =cl +dla (2.4)

berechnet. Hierbei sind ¢, ,d) unde, vom Geschlecht s abhingige Fitparameter, deren

Zahlenwerte Jacob et al. (2004) zu entnehmen sind. Die Hintergrundinzidenz steigt mit dem
Alter a deutlich an. Zur Berechnung der Hintergrundinzidenz wurde nicht die genaue
Altersverteilung der Geburtskohorte verwendet sondern die Altersabhangigkeit wurde nur
ndherungsweise beriicksichtigt. Die empirische Beziehung wurde mit dem mittleren Alter von
18 Jahren fiir die Geburtskohorte 1968-85 im Zeitraum 1990-99 ausgewertet. Zur weiteren
Vereinfachung wurden die geschlechtsspezifischen Unterschiede vernachldssigt. Bei der
Berechnung der geschlechtsunabhiingigen Hintergrundinzidenz 1/, wurden die ménnlichen

und weiblichen Beitrdge gleich gewichtet.

Der zweite Faktor
1+ D, (2.5)

beschreibt das relative Strahlenrisiko in einer Oblast k mit einer mittleren Dosis D, . Dabei
bezeichnet der Faktor y das Zusatzrisiko pro Einheitsdosis (engl. Excess Relative Risk Per
unit Dose ERRPD). In den Simulationen wurden fiir das ERRPD zwei Werte angenommen,
die zwei verschiedenen Simulationsvarianten entsprechen. Die zwei Werte von 10 Gy
(Variante 1) und 20 Gy (Variante 2) sind motiviert durch Ergebnisse der Arbeiten von Ron
et al. (1995) und Jacob et al. (1999). Tabelle 17 fasst die oblast-spezifischen Eingangsdaten
fiir die Simulationen mit der endgiitigen Dosisverteilung zusammen.
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Tabelle 17: Schétzer fur das Hintergrundrisiko 4, aus der Inzidenz 7,"**" mit den zusétzlichen

Anstiegsfaktoren 7o, den Dosismittelwerten p, und einem ERRPD y von 10 Gy™* (Variante 1) und
20 Gy (Variante 2)

Ing%iglgenz zusétzlicher Dosismittel- Hintergrundinzidenz floz(
L Anstiegsfaktor | wert D, Vari -
—00-99 ariante 1 | Variante 2

Oblast [10° PY ] T [Gy] [10° PY ]
Chernihiv 46,8 1,1 0,080 12,4 8,6
Kyiv Stadt 30,5 1,1 0,044 10,1 7,7
Kyiv Obl. 61,9 1,1 0,113 13,8 9,0
Zhytomyr 31,5 0,5 0,122 9,5 6,1
Mittelwert 34,9 1,0 0,080 10,5 7,7

4.3.5 Statistische Eigenschaften der zeitintegrierten Schilddrisenaktivitaten aus
den Dosisschatzungen der ersten und zweiten Kategorie

Das System zur Dosisrekonstruktion fiir die Gesamtbevilkerung der Ukraine, die zum
Zeitpunkt des Unfalles jiinger als 18 Jahre war, unterscheidet drei Kategorien der
Dosisschitzung (Anhang 2).

1) Zur ersten Kategorie gehdren Personen, deren Schilddriisendosis auf der Grundlage von
individuellen Messungen im Mai und Juni 1986 berechnet wurde, und fiir die zusitzlich
Informationen iiber ihre Wohnorte und Essgewohnheiten vorlagen. Diese Informationen
stammen idealerweise aus einer personlichen Befragung. Konnte diese nicht durchgefiihrt
werden, wurden Erfahrungswerte fiir Personen aus dem gleichen Wohnort benutzt.

2) In der zweiten Kategorie wurden alters- und geschlechtsspezifische Dosismittelwerte fiir
Siedlungen berechnet, in denen nur direkte individuelle Messungen der Schilddriisenaktivitdt
vorlagen, aber sonst keine weiteren Informationen

3) Zur dritten Kategorie gehoren Siedlungen, fiir die alters- und geschlechtsspezifische
Dosismittelwerte berechnet wurden, ohne dass dort individuelle Schilddriisenmessungen
gemacht wurden.

Nur die Daten fiir Siedlungen der ersten und zweiten Kategorie sind genau genug und kdnnen
fiir eine Risikoanalyse benutzt werden.

Die Mittelwerte der zeitintegrierten Schilddriisenaktivititen, die bei den Dosisschétzungen der
ersten und zweiten Kategorie verwendet wurden, zeigen flir jeden Geburtsjahrgang und beide
Geschlechter eine gute Ubereinstimmung. Eine Analyse der statistischen Verteilung der
gemessenen tagesgenauen Schilddriisenaktivititen und der zeitintegrierten Aktivitdten mit
dem Lilliefors-Test zeigt, dass die iiberwiegende Mehrzahl lognormal verteilt ist.

In der epidemiologischen Regressionsanalyse werden meist arithmetische Mittelwerte
benutzt, wahrend fiir die alters- und geschlechtsspezifischen Dosisschitzungen in einer
Ortschaft zundchst geometrische Mittelwerte angegeben wurden. Zur Umrechnung der
Mittelwerte ~ wird ein  zusétzlicher = Formparameter fiir eine  angenommene
Lognormalverteilung benétigt. Dieser ldsst sich aus dem Verhéltnis von arithmetischem und
geometrischem Mittelwert bestimmen. Fiir die tagesgenauen Schilddriisenaktivititen liegt das
Verhiltnis in dem engen Bereich von 1,35 bis 1,53. Werden diese Aktivititen iiber die Zeit
integriert, verbreitert sich der Bereich von 1,28 bis 1,61.
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SchlieBlich wurde ein weiterer Vergleich der zeitintegrierten Schilddriisenaktivititen der
ersten und zweiten Kategorie durchgefiihrt. Fiir jeden Geburtsjahrgang und fiir beide
Geschlechter wurden zunéchst fiir jede einzelne Siedlung der arithmetische und der
geometrische Mittelwert fiir die zeitintegrierten Schilddriisenaktivitdten der ersten Kategorie
gebildet. Dann wurde flir jeden dieser Mittelwerte das Verhdltnis mit dem
siedlungsbezogenen geometrischen Aktivitdtsmittelwert der zweiten Kategorie gebildet. Fiir
die siedlungsbezogenen Verhiltnisse wurde wiederum der Mittelwert iiber alle Siedlungen
gebildet. Wenn man das Verhéltnis der geometrischen siedlungsbezogenen Mittelwerte aus
der ersten und zweiten Kategorie betrachtet, lag fiir jeden Geburtsjahrgang und fiir beide
Geschlechter der Mittelwert tiber alle Siedlungen immer nahe bei eins. Dies ist ein weiterer
Hinweis auf die gute Ubereinstimmung der Dosisschitzungen mit Daten der ersten und
zweiten Kategorie.

4.3.6 Morphologische Analyse der Schilddrisenkrebsfalle in den hoch
kontaminierten Gebieten der Ukraine

Dieser Abschnitt fasst die Ergebnisse des Anhanges 3 zusammen.

Die Siedlungen mit mehr als zehn Messungen der “'I Aktivitit in der menschlichen
Schilddriise, fiir die die vorliegende Simulationsstudie durchgefiihrt wurde, liegen in den drei
Oblasts (Regionen) Chernihiv, Kyiv und Zhytomyr. Zusétzlich gehort die Stadt Kyiv zu den
untersuchten Siedlungen. Fiir die Geburtskohorte 1968-85 und fiir den Operationszeitraum
1990-99 wurden dem klinisch-morphologischen Register am Institut fiir Endokrinologie und
Metabolismus der Akademie der medizinischen Wissenschaften der Ukraine (Tronko et al.
1999, 2002a, 2002b) 191 Schilddriisenkrebsfille mit Wohnsitz zum Zeitpunkt des Unfalls in
den drei Oblasts, und 202 Fille mit Wohnsitz in der Stadt Kyiv gemeldet.

Es liegen Ergebnisse morphologischer Analysen fiir 147 Félle (77%) in den drei Oblasts, und
fiir 96 Fille (48%) in der Stadt Kyiv vor. Insgesamt waren 52% dieser Fille Kinder (Alter bei
Operation unter 15) und 29% der Fille junge Erwachsene (Alter bei Operation 19 bis 31).
Diese Altersverteilung ist nicht reprasentativ flir die Altersverteilung aller Félle, fiir die
deutlich mehr Félle unter jungen Erwachsenen auftraten.

Der Anteil papilldrer Karzinome ist in den drei Oblasts mit 98% auBlerordentlich hoch
(Tabelle 18). Dies entspricht der Tatsache, dass frith nach Strahlenexpositionen zusitzlich
auftretende Tumoren im Wesentlichen papilldre Karzinome sind. In der Stadt Kyiv war die
Strahlenexposition geringer als in den drei Oblasts. Dementsprechend ist der Anteil papilldrer
Karzinome geringer. Die Anzahl follikudrer Karzinome ist gering, zeigt jedoch eine
zunehmende Tendenz mit zunehmendem Alter bei Operation. Dies kann mit einem hdheren
relativen Beitrag der spontanen Tumoren bei hoherem Alter erklért werden.
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Tabelle 18: Haupttypen von im Zeitraum 1990-99 operierten Schilddrisenkarzinomen in der
Geburtskohorte 1968-85

Histologischer Typ Chernihiv, Kyiv und Zhytomyr Oblasts  Stadt Kyiv
Papillédr 144 (98%) 86 (90%)
Follikular 2 (1,4%) 7 (7%)
Medullér 17 (0,7%) 1 (1%)
Anaplastisch - 2 (2%)
Insgesamt 147 (100%) 96 (100%)

%in diesem Fall wurde gleichzeitig ein papilldres Karzinom gefunden

Die relativen Héufigkeiten der Haupttypen von Schilddriisenkarzinomen im gesamten
Untersuchungsgebiet (drei Oblasts und die Stadt Kyiv) entspricht den relativen Héufigkeiten
in der gesamten Ukraine, und auch in WeiBrussland (Tronko et al. 1999, 2002a, 2002b;
Demidchik & Demidchik 2002).

Ergebnisse spezifischer histologische Untersuchungen lagen fiir 130 Fille in den drei Oblasts
und fiir 78 Félle in Kyiv vor. Kleine Tumoren (< 1 cm) wurden in 8% der analysierten Fille
gefunden (Tabelle 19). Thre Haufigkeit nahm mit der Zeit nach dem Tschernobylunfall zu,
von 3% im Zeitraum 1990-93 auf 12% im Zeitraum 1997-99. Die relative Héufigkeit kleiner
Tumoren im gesamten Studiengebiet entspricht der relativen H&ufigkeit in der gesamten
Ukraine, ist allerdings deutlich geringer als in WeiBlrussland, wo eine relative Haufigkeit
kleiner Tumoren von 38% angegeben wurde. Die Ursache dieses Unterschiedes zwischen der
GroBe operierter Tumoren in den beiden Landern ist noch nicht abschlieBend geklart.

Tabelle 19: GroRenverteilung von im Zeitraum 1990-99 operierten Schilddrisenkarzinomen in der
Geburtskohorte 1968-85

TumorgroBe Chernihiv, Kyiv und Zhytomyr Oblasts  Stadt Kyiv
<lcm 10 (8%) 7 (9%)

1,1 -4 cm 108 (83%) 58 (74%)
>4 cm 12 (9%) 13 (17%)
Insgesamt 130 (100%) 78 (100%)

Eine Ausbreitung der Tumoren iiber die Schilddriise hinaus (T4-Kategorie der TNM
Klassifikation) wurde in 61% der Fille unter Kindern und in 27% der Félle unter jungen
Erwachsenen beobachtet. Regionale Metastasen traten in 58% der Félle unter Kindern, und in
41% der Fille unter jungen Erwachsenen auf. Ahnliche Verteilungen wurden fiir die gesamte
Ukraine gefunden.

Zusammenfassend ergibt sich in den drei Oblasts und in der Stadt Kyiv ein dhnliches Bild der
morphologischen Typisierung der Schilddriisentumoren wie in der gesamten Ukraine.
Auffallend ist allerdings der extrem hohe Anteil von papilliren Karzinomen in den drei
Oblasts. Im Vergleich zu WeiBirussland fallt der relative geringe Anteil von kleinen Tumoren
(£ 1 cm) auf, der ein Hinweis auf eine relativ geringe Nachweiserate von
Schilddriisentumoren sein kann.
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5 Simulationen zu 6kologischen Studien zum Schildrisenkrebs-
risiko nach dem Tschernobylunfall

Mit Simulationsstudien lassen sich Einsichten in die Wirkungszusammenhénge gewinnen,
unter denen eine Risikoschidtzung zustande gekommen ist, die auf realen epidemiologischen
Daten basiert. Diese Tatsache ist eine wichtige Motivation filir die Simulationen in diesem
Projekt, mit denen das Entstehen eines Okologischen Bias verstanden und seine Grof3e
quantifiziert werden soll. Hierzu werden nicht bekannte Daten, von denen jedoch die
Ergebnisse einer Risikostudie abhidngen, auf der Grundlage von plausiblen Annahmen
simuliert. Speziell fiir Risikostudien nach dem Tschernobylunfall wurden drei wichtige
Ursachen identifiziert: 1) der Screening-Effekt, 2) Messfehler fiir die Strahlendosis sowie 3)
Abweichungen von einer linearen Dosiswirkungsbeziehung identifiziert. Im Folgenden
werden die Ergebnisse der Simulationsrechnungen zusammenfassend dargestellt. Die
detaillierten Darstellungen sind jeweils in den Anhdngen 4-6 bzw. 8 und 9 zu finden. Die
Auswirkungen der Uberdiagnose (Abschnitt 5.1.1) von Schilddriisenkrebskarzinomen auf die
Risikoschdtzer wurden mit synthetisch generierten Daten untersucht, die nicht auf realen
Inzidenzraten und Dosisschitzungen beruhen. Aussagen fiir die Risikoschitzer kdnnen
deshalb nur von qualitativer Natur sein. Die iibrigen Simulationsrechungen zum Screening-
Effekt (Abschnitt 5.1.3), zu Messfehlern (Abschnitte 5.2.1, 5.2.2) und zu einem linear-
quadratischem Risikomodell (Abschnitt 5.3) basieren auf realen Daten und koénnen auch
ansatzweise quantitative Aussagen zur Verzerrung von Risikoschitzer liefern.

5.1 Screening

Eine verbesserte Nachweis- und Berichtsrate (Screening-Effekt) ist neben der
Strahlenexposition eine Hauptursache fiir den Anstieg der Inzidenz von Schilddriisenkrebs in
der Geburtskohorte 1968-85. Die Vorhersagevariable Exposition kann nun durch den
Screening-Effekt als Confounder beeinflusst werden. Die Erhebung von verldsslichen Daten
zur Stirke des Screening-Effektes in der gesamten exponierten Bevolkerung hat sich als sehr
schwierig herausgestellt. Noch vergleichsweise einfach zu ermitteln sind Daten zur
Verbreitung von Ultraschalldiagnosegerdten. Aber auch die gewachsene Empfindsamkeit in
der Bevolkerung fiir Fragen der gesundheitlichen Folgen des Tschernobyl-Unfalles fiihrt zu
vermehrten Arztbesuchen und damit zu einer gesteigerten Nachweisrate. Hier scheint eine
direkte Quantifizierung der Auswirkung auf die Nachweisrate nicht moglich. Deswegen
wurde die gesteigerte Nachweis- und Berichtsrate entweder mit plausiblen Annahmen
simuliert oder indirekt abgeschitzt durch den Vergleich von geeigneten Inzidenzraten, die fiir
die Situation vor und nach dem Unfall reprisentativ sind.

5.1.1 Uberdiagnose

In diesem Abschnitt werden die Simulationsrechnungen aus Anhang 4 zusammenfassend
dargestellt.

Einleitung: Symptomatischer papillarer Schilddriisenkrebs ist im jungen Erwachsenenalter
eine seltene Krebserkrankung, in Europa liegen die alterstandardisierten Inzidenzraten pro
100.000 Personen fiir die Altersgruppe 15 bis 44 Jahre ungefdhr bei 2 fiir Frauen und
ungefdhr bei 0,7 fir Ménner im Jahr. Die Prdvalenzen von Schilddriisenkarzinomen in
Autopsiestudien liegen dagegen zwischen 2% und 30%. Im Gegensatz zu den klinisch
relevant gewordenen Schilddriisenkarzinomen handelt es sich bei den in Autopsiestudien
gefundenen Karzinomen fast ausschlieBlich um so genannte Mikrokarzinome mit einem



Abschlussbericht BfS Projekt StSch4299

83

Durchmesser <lcm. Es ist deswegen zu erwarten, dass in einer Bevolkerung, in der durch
eine Exposition eine erhohte Aufmerksamkeit gegeniiber Schilddriisenkrebs herrscht und in
der mit zunehmend verbesserten diagnostischen Methoden nach dieser Tumorform gesucht
wird, ein Teil dieser Mikrokarzinome diagnostiziert wird. Die Inzidenzrate wiirde dadurch
gegeniiber einer nicht exponierten Bevolkerung erhoht, unabhingig von dem kausalen
Einfluss der Exposition auf die Krebsraten. Eine solche Situation liegt nach dem
Tschernobylunfall in den betroffenen Gebieten der Ukraine vor.

Methode: In dieser Simulationsstudie wurde die Auswirkung von zusétzliche diagnostizierten,
strahlenunabhéngigen Mikrokarzinome auf den Risikoschitzer der Wirkung von radioaktiver
Strahlung simuliert. Es wurde eine stark vereinfachte Standardpopulation simuliert, in der fiir
jedes Individuum neben einer teilweise expositionsabhidngigen Wahrscheinlichkeit, an einem
klinisch auffalligen Tumor zu erkranken, eine expositionsunabhdngige Wahrscheinlichkeit fiir
ein Mikrokarzinom vorlag. Die Héufigkeit dieser Mikrokarzinome wurde, wie in den
Autopsiestudien beschrieben, zwischen 2% und 30% variiert. Die vorhandenen
Mikrokarzinome wurden mit einer Wahrscheinlichkeit von 1% bzw. 20% aufgefunden. Das
Auffinden der Mikrokarzinome wurde im ersten Schritt expositionsunabhingig simuliert,
wihrend die Wahrscheinlichkeit im zweiten Schritt von der Hohe der Exposition abhédngig
war.

Ergebnisse: Zusitzliche, expositionsunabhingige Mikrokarzinome fiihrten dazu, dass die -
Schitzer der individuellen und der Okologischen Regression einen Bias in Richtung 0
aufweisen. Die 0kologische Analyse ist in diesem Fall gegeniiber der individuellen kaum
benachteiligt. Besteht ein Zusammenhang zwischen Exposition und
Diagnosewahrscheinlichkeit der Mikrokarzinome, entstand bei der individuellen Diagnose ein
Bias in Richtung 0, bei der dkologischen Analyse stiegen die B-Schétzer dagegen gegeniiber
dem simulierten ,,wahren Wert an.

Fazit: In der Ukraine bestand nach dem Tschernobyl-Unfall in den betroffenen Gebieten eine
erhohte Aufmerksamkeit gegeniiber Schilddriisenkrebs. Es wurden, z.T. mit auslédndischer
Hilfe, Ultraschallgerite angeschafft, die das Auffinden von kleinen Tumoren erleichterten.
Eine Abhéngigkeit der Aufmerksamkeit und der rdumlichen Verteilung der verbesserten
Diagnostik von der Exposition ist deswegen denkbar. Die Simulationen geben einen ersten
Eindruck, wie sich diese verdnderten Bedingungen auf den Risikoschitzer fiir
strahlenabhidngige Tumore auswirken konnen. Dabei zeigen die Ergebnisse der letzten
Simulation, dass unterschiedliche Auswirkungen auf den Schitzer auf Gruppenebene und auf
individueller Ebene moglich sind. Diese Frage sollte, unter Einbezug der realistischen
GroBenverteilungen der Schilddriisentumoren im Untersuchungsgebiet, weiter untersucht
werden.

5.1.2 Methodenentwicklung mit realitdtsnahen Daten

In diesem Abschnitt werden die Ergebnisse der methodischen Untersuchungen
zusammengefasst, die im Manuskript des Anhanges 5 ausfiihrlich dargestellt sind. Die
Rechungen wurden mit der vorldufigen Dosisschitzung aus Abschnitt 4.3.2 durchgefiihrt.
Eine mathematische Formulierung der Wirkung eines Confounders auf einen Risikoschitzer
in Okologischen Studien wurde fiir den Fall des Einflusses von Rauchen auf das
Lungenkrebsrisiko von Radon exponierten Personen von Lubin (1998, 2002) vorgestellt. Fiir
das Schilddriisenrisiko nach Tschernobyl wurde dieser Ansatz libernommen und weiter
entwickelt. Allerdings muss ein konzeptioneller Unterschied beachtet werden. Bei
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Lungenkrebs erh6hen sowohl Rauchen als auch die Exposition mit Radon das Risiko. Der
Confounder Screening ist jedoch nicht biologisch wirksam sondern steigert lediglich die
Nachweis- und Berichtsrate fiir Schilddriisenkrebs.

Die Gesamtzahl n. der im Zeitraum 1990-99 im Studiengebiet registrierten Krebsfille setzt
sich aus vier Beitrdgen zusammen gemal

n,=n,, +n, +n, +n,_. (5.1)
Die ng, spontanen Félle wiirden registriert werden ohne den Kraftwerksunfall bei
unveranderter Nachweis- und Berichtsrate nach dem Jahre 1990. Die n,, Strahleninduzierten
Félle wéren klinisch relevant geworden nach dem Unfall bei immer noch unverdnderter
Nachweis- und Berichtsrate. Die ngs+n,, zusitzlichen Félle sind auf den Screening-Effekt

zuriickzufiihren.

Motiviert durch die Einteilung der registrierten Krebsfille nehmen wir an fiir das individuelle
Risiko einer Person j aus einer Ortschaft i

hy =(+m, 1, +(1+x,)BD, . (5.2)
Dabei ist

n, der zusétzliche Anstiegsfaktor fir das Hintergrundrisiko, hervorgerufen durch die

gesteigerte Nachweis- und Berichtsrate,

h, das Hintergrundrisiko ohne erhéhte medizinische Uberwachung,

k; der zusdtzliche Anstiegsfaktor fiir das Strahlenrisiko, hervorgerufen durch die

gesteigerte Nachweis- und Berichtsrate,

f das absolute Zusatzrisiko pro Einheitsdosis fiir den Fall ohne gesteigerte
medizinische Uberwachung und

Dl.j die individuelle Schildriisendosis.

Es ist prinzipiell unmdglich, die individuellen Daten zu Exposition und Screening fiir alle
Mitglieder der Geburtskohorte 1968-85 aus dem Studiengebiet zu sammeln. Fiir den idealen
Fall, dass diese Information verfiigbar wire, lautet das mittlere bevolkerungsbezogene Risiko
in der Risikogruppe

(1) = (o) , + By (D) (53)

mit dem absoluten Zusatzrisiko pro Einheitsdosis (EARPD) in der Bevilkerung

<cov, (. D)> +COVyg (ﬁa 5)] ’ (5.4)

ﬂpop = (1 + <K>)ﬂ(1 + (1 N <K‘>)<D>
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wobei die GréBen in eckigen Klammern immer die Mittelwerte iiber alle Mitglieder der
Risikogruppe bezeichnen. Fiir das Hintergrundrisiko gilt ein entsprechender Ausdruck. In der

Formel fir das EARPD S, stehen zwei Kovarianzterme fiir die Korrelation zwischen

Exposition und Screening innerhalb von Ortschaften oder zwischen den Ortschaften. Sie
entstethen zum Beispiel, wenn in stark kontaminierten Ortschaften mehr Personen zu
medizinischen Untersuchungen gehen.

Die 6kologische Analyse basiert auf dem mittleren Risiko
b =(hy). . + BeeoD, (5.5)

fiir eine Siedlung i. Jegliche Information zur medizinischen Uberwachung wird bei diesem
Ansatz ignoriert. Der arithmetische Mittelwert D, wird benutzt, um das &kologische

Hintergrundrisiko ~ (h,) ~ und das okologische EARPD f, ~zu schitzen. Mit der

eco

Poissonregression wird das mittlere Risiko <h> korrekt reproduziert. Jedoch wird die

Aufteilung in ein Hintergrundrisiko und ein Strahleninduziertes Risiko in den meisten Féllen
von der wahren Aufteilung abweichen, die durch die Terme <ho>,,,,p und S, <D> gegeben ist.

Der 6kologische Bias wird nun definiert als das Verhéltnis £, / B,., » wobei der Wert eins fiir

einen unverzerrten Risikoschétzer steht.

Mit drei stark vereinfachenden Modellannahmen fiir die Korrelation zwischen Exposition und
Screening wurde untersucht, wie sich diese Korrelationen auf die Stirke des Bias auswirken.
Die Untersuchungen wurden zunichst mit Simulationsrechungen durchgefiihrt. Parallel dazu
wurde ein analytisches Losungsverfahren entwickelt, mit dem die Risikoschétzer aus einem
Gleichungssystem bestimmt werden konnen.

Ein wesentliches Ergebnis dieser Rechnungen war, dass der Bias durch eine komplizierte
Korrelationsstruktur zwischen den konstituierenden GroBen des individuellen Risikos 7,

bestimmt wird. Allein das Vorliegen von Korrelationen ist allerdings nicht hinreichend fiir
das Auftreten eines Bias. Treten nur solche Korrelationen auf, die schon in der Definition des
bevolkerungsbezogenen Risikos f,,, enthalten sind, wiirde sich kein Bias ergeben. Als

Beispiel kann ein spezielles Korrelationsmodell gelten, das analog zu dem von Lubin (1998,
2002) benutzten Modell aufgebaut wurde. Hier konnten die okologischen Schétzer das
bevolkerungsbezogene Risiko unverzerrt wiedergeben trotz der Anwesenheit von
Korrelationen innerhalb von Ortschaften.

5.1.3 Szenarienrechnungen mit realitatsnahen Daten

Dieser Abschnitt fasst die Ergebnisse des Manuskriptes aus Anhang 6 zusammen, die
Ergebnisse wurden auf der Grundlage der endgiiltigen Dosisschidtzung (Abschnitt 4.3.3)
erzielt. Eine Aufgabe des Projektes war die Entwicklung von Szenarien zum Screening-
Effekt, die eng an die im Studiengebiet vorliegende Situation angelehnt sind. Deshalb wurden
die Szenarien so aufgebaut, dass sie gesicherte Fakten moglichst genau wieder geben. Dazu
gehort die Gesamtzahl der im Studiengebiet im Beobachtungszeitraum registrierten 350 Fille.
Aufwendiger ist die Abschitzung der zusétzlichen Anstiegsfaktoren fiir die erhohte
Nachweis- und Berichtsrate. Die dazu gemachten Annahmen sind im Abschnitt 4.3.4
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dargestellt, in Tabelle 17 befinden sich Zahlenwerte fiir die oblastbezogenen zusitzlichen
Anstiegsfaktoren und die ,ungestorten Hintergrundrisiken. Wenn das gesamte
bevolkerungsbezogene Risiko und das Hintergrundrisiko bekannt sind, ergibt sich das
strahlenabhdngige Risiko durch Subtraktion. Betrachtet wurden zwei mogliche Varianten fiir
die GroBe des Hintergrundrisikos. In der ersten Variante betrdgt das mittlere
Hintergrundrisiko 21,2 Fille pro 10° Personenjahre, in der zweiten Variante ist es um einen
Faktor 0,73 kleiner. Die Werte fiir das bevolkerungsbezogene EARPD S, =~ lauten

entsprechend 1,7 Fille pro 10* Personenjahre und Gy bzw. 2,4 Fille pro 10* Personenjahre
und Gy.

Zwei Szenarien zu den Auswirkungen einer erhdhten Nachweis- und Berichtsrate wurden
entwickelt, die beide die getroffene Aufteilung von Hintergrundrisiko und
strahlenabhdngigem Risiko beachten. Fiir beide Szenarien wurde angenommen, dass das
Hintergrundrisiko innerhalb einer Oblast konstant ist und zwischen den Oblasts variiert. Die
daraus resultierende Korrelation zwischen den zusitzlichen Anstiegsfaktoren und dem
Hintergrundrisiko ist jedoch zu vernachlidssigen. Bemerkbar macht sich nur die Korrelation
zwischen Exposition und Screening, weil in der Zhytomyr Oblast die hochste mittlere Dosis
auf den kleinsten Anstiegsfaktor trifft. Im ersten Szenario treten also nur Korrelationen
zwischen den Oblasts auf. Im zweiten Szenario wird noch zusitzlich vorausgesetzt, dass auch
Korrelationen zwischen Exposition und Screening innerhalb einer Ortschaft vorhanden sind.
Hier wird zusétzlich fiir groBere Stddte mit mehr als 1000 Kindern aus der Risikogruppe
angenommen, dass ca. 1% kurz nach dem Unfall in hoch kontaminierte ldndliche Gebiete
ausgewichen ist. Fiir diese zahlenméaBig kleine Gruppe wird eine mittlere Dosis angesetzt, die
fiinfmal hoher als der Dosismittelwert der ganzen Ortschaft ist. Die Hélfte der Mitglieder
dieser hoch exponierten Gruppe ldsst sich in diesem Szenario drztlich auf ein
Schilddriisenkarzinom untersuchen. Dieser Anteil ist deutlich hoher als in der
Gesamtbevolkerung, was zu einer positiven Korrelation innerhalb groBerer Stadte fiihrt.

In den Szenarien wurden jeweils zwei verschiedene Werte fiir das Verhiltnis des
individuellen zusétzlichen Anstiegsfaktors fiir das strahlenabhingige Risiko und fiir das
spontane Risiko «,,/7,, bericksichtigt. Der Wert «,,/7,, =1 bedeutet, dass der Anstieg

fiir spontane Tumoren und fiir strahlenabhéngige Tumoren gleich stark ist. Fir «,,, /7,, = 0,2

wird angenommen, dass durch das Screening flinfmal mehr spontane Tumoren gefunden
werden. Motiviert wird dieser Wert durch die hohe Anzahl von okkulten Tumoren, die in
verschiedenen Autopsiestudien (Abschnitt 4.2) obduziert wurden.

Die Poissonregression der Rohdaten zu Exposition (Likhtarov et al. 2005) und Inzidenz auf
der Ebene der Ortschaften ergab fiir das EARPD £ den Wert 1,7 (1,2; 2,3) Fille pro 10*

raw

Personenjahre und Gy und fiir das ERRPD y_  den Wert 8,4 (5,9; 12) pro Gy. Die Werte in
Klammern bedeuten hier die obere und untere Grenze des 95% Konfidenzintervalles (KI).
Das entspricht genau den Punktschétzern, die in den Simulationen des ersten Szenarios fiir die
erste Variante mit dem Verhdltnis «,,/n,, =0,2 das okologische EARPD J, und das

eco

ERRPD p,, gefunden wurden. Die Punktschitzer fiir die Risikofaktoren der zweiten

Variante liegen oberhalb der KI der Punktschétzer aus den Rohdaten. Deshalb werden die
Ergebnisse der zweiten Variante im Folgenden nicht mehr diskutiert.

Der okologische Bias war im zweiten Szenario grofer als im ersten Szenario. Er betrug
maximal -9% fiir das EARPD und -15% fiir das ERRPD. Die bevolkerungsbezogenen
Risikofaktoren werden durch die 6kologischen Risikofaktoren unterschitzt, wobei der Bias
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besonders fiir das EARPD als moderat anzusehen ist. Auch ein weiterer statistischer Test, bei
dem gezdhlt wird, wie oft bei einer gegebenen Anzahl von Simulationsldufen der ,,wahre*
Wert eines Risikofaktors im KI des entsprechenden 6kologischen Risikofaktors liegt, deutet
auf nur geringe Verzerrungen hin.

Die Punktschétzer fiir das EARPD zeigen nur eine schwache Abhéngigkeit vom Verhiltnis
Kyd/Mma » die Unterschiede zwischen den Werten 1 und 0,2 blieben unter 10%. Fiir das

ERRPD wurden groflere Unterschiede bis zu 20% beobachtet. Allerdings waren sie in keinem
Fall statistisch signifikant.

Zum Vergleich wurde auch ein Szenario fiir eine Kohortenstudie entwickelt, das sich an eine
laufende Kohortenstudie (Tronko et al. 2003) anlehnt. In der Kohorte wurde in den Jahren
2000-02 eine um den Faktor 20 hohere Inzidenz als in der 6kologischen Studie der Jahre
1990-99 beobachtet. Hierfiir gibt es drei Ursachen: ein hohere mittlere Exposition in der
Kohorte von ca. 0,65 Gy, ein hohe Nachweis- und Berichtsrate fiir alle Mitglieder der
Kohorte und ein hoheres mittleres Alter. Im Zeitraum 1990-99 hat die Geburtskohorte 1968-
85 ein mittleres Alter von 18 Jahren, im Zeitraum 2000-02 fiir die Kohortenstudie betrug es
24 Jahre. Wiederum ist es schwierig, die Wirkung aller drei Ursachen zu quantifizieren. Fiir
das EARPD finden wir in der Kohorte eine Erhéhung um einen Faktor 4-5, die zum groBten
Teil auf intensives Screening zuriick zu fiihren ist. Aber sicher trdgt auch das hohere Alter zu
dem Unterschied bei. Fiir das ERRPD finden wir keinen Unterschied, wenn das Verhiltnis
Kyq/Mma =1 ist, weil hier der Anstieg gleich auf das spontane und das strahlenabhingige

Risiko auswirkt. Fiir das Verhiltnis «,,, /7,, = 0,2 sinkt das ERRPD deutlich gegeniiber dem

okologischen ERRPD. Ein &dhnliches Verhalten konnten auch Schneider et al. (1993)
feststellen.

5.2 Messfehler

In vielen epidemiologischen Studien kann die interessierende Exposition fiir jedes einzelne
Individuum nur abgeschétzt und nicht genau gemessen werden. Dadurch ergibt sich ein
Messfehler, der den Zusammenhang, der in Regressionsmodellen untersucht werden soll,
storen kann. Die Untersuchung der Wirkung von Messfehlern oder Fehlklassifikation (beim
Vorliegen von qualitativen Expositionsvariablen) auf die Risikoschidtzung hat eine lange
Tradition in der Epidemiologie. Dabei werden zwei unterschiedliche Modelle zur
Bertiicksichtigung von Messfehlern betrachtet: das klassische Messfehlermodell und das
Modell nach Berkson. Im Folgenden wird eine kurze Darstellung dieser Modelle im Rahmen
der einfachen linearen Regression gegeben. Eine ausfiihrliche Darstellung findet man bei
Fuller (1987).

Sei die interessierende wahre Regressionsgleichung gegeben durch

Y=a+BZ+e (5.6)
Ein Messfehlerproblem entsteht dadurch, dass die wahren Werte der erkldrenden Variable Z
nicht beobachtbar oder messbar sind. Anstelle von Z wird daher eine Surrogatvariable X

verwendet. Beim klassischen additiven Messfehlermodell geht man davon aus, dass X sich
aus dem wahren Wertes Z und dem Messfehler € zusammensetzt, d.h.

X=Z+¢, Zund ¢ unabhingig, ¢ ~ N(0,6%) (5.7)
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Es wird also angenommen, dass der Fehler normalverteilt ist und unabhingig von dem
beobachteten Wert Z. Die Variation von X ist damit groBer als die von Z. Aufgrund von (5.7)
wird aus der Regressionsgleichung (3.6)

Y=a+PBZ+e =a+pPX-¢e)+te=a+PX+u mit u=e-Pe (5.8)

d.h. bei Verwendung von X erhdlt man eine Regressionsgleichung, in der die erklarende
Variable und die Residuen u korreliert sind. Es gilt hierbei

Cov (X,u) = —po* (5.9)

Durch diese Korrelation erhdlt man in der einfachen linearen Regression einen nach unten
verzerrten Schitzer flir den Regressionskoeffizienten 3 (Attenuation Bias). Zur Korrektur
dieser Verzerrung gibt es im linearen Modell verschiedene Methoden (Fuller 1987). Fiir
komplexere Modelle (logistische Regression, Cox-Regression) sind die Eigenschaften der
Schitzer bisher weniger gut untersucht (Bender und Blettner 2000).

Beim Berkson-Modell geht man davon aus, dass man den Effekt von gewissen Dosiswerten X
untersuchen mochte, die man aber in der Praxis nicht exakt einhalten kann. Die wahre
individuelle Dosis Z setzt sich also zusammen aus der vorgegebenen Dosis X und einem
individuellen von X unabhédngigen normalverteilten Messfehler ¢

Z=X+e¢, Xund ¢ unabhingig, € ~ N(0,6%) (5.10)

Die Variation von Z ist damit grofer als die von X. Aufgrund von (5.10) wird aus der
Regressionsgleichung (5.6)

Y=0a+pBZ+e =a+PBX+e)+e = a+BX+u mit u=et+Pe (5.11)

also eine Regressionsgleichung zwischen Y und X mit Residuen, die mit X nicht korreliert
sind. Aus diesem Grund ist § im einfachen linearen Regressionsmodell auch bei Vorliegen
von Berkson-Fehlern unverzerrt schitzbar. Diese Eigenschaft gilt aber nicht unbedingt auch
in nicht-linearen Modellen (Caroll et al. 1995). Sowohl das klassische als auch das Berkson-
Modell lassen sich auch mit multiplikativen Fehlern formulieren. Die Verwendung eines
additiven Berkson-Modells hat den Nachteil, dass dieses Modell auch negative Expositionen
zulésst. Da dies theoretisch nicht mdglich ist, empfiehlt sich vermutlich die Anwendung eines
multiplikativen Berkson-Modells. Messfehler in 6kologischen Studien wurden von Brenner et
al. (1992) untersucht.

5.2.1 Klassischer und Berkson-Fehler

Im Anhang 8 wurden Simulationen zur Auswirkung von zufélligen individuellen Messfehlern
auf die Risikoschitzer durchgefiihrt. Im klassischen Fehlermodell schwankt der notierte
Dosiswert zufdllig um den wahren Wert. Die Schwankung wurde durch die Multiplikation
einer angenommenen Wahrscheinlichkeitsdichte mit dem wahren Messwert realisiert.
Dadurch wird die Verteilung der notierten Dosen fiir alle Personen breiter als die Verteilung
der wahren Dosen. Ein solches Verhalten ist zu erwarten, wenn der wahre Dosiswert mit
einem Messgerdt ungenau gemessen wird. Im Gegensatz dazu schwankt im Berkson-
Fehlermodell der wahre Wert der Dosis um den gemessenen Dosiswert. Das kann passieren,
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wenn die Exposition theoretisch mit einen unsicheren Modell berechnet wird oder einer
bestimmten Personengruppe ein fester Messwert zugeordnet wird (Carroll et al. 1995).

Grundlage der Simulation der Dosisverteilung waren die Daten der vorldufigen
Dosisschitzung nach Abschnitt 4.3.2. Die Wahrscheinlichkeitsdichte der Verteilung des
individuellen Messfehlers wurde als lognormal angenommen mit einem geometrischen
Mittelwert 4, =1. Die Breite der Wahrscheinlichkeitsdichte wurde variiert mit drei

verschiedenen geometrischen Standardabweichungen o, = 1,5,225 und 3. Die Krebsfille

wurden mit einem linearen Risikomodell

hy = hy + D (5.12)

true,ij

ermittelt unter Verwendung der wahren Dosis D fiir eine Person i aus einer Ortschaft ;.

true,ij
Fiir das wahre Hintergrundrisiko 4, wurde ein realistischer Werte von 10 Fillen pro 10°
Personenjahren angenommen, fiir das Zusatzrisiko pro Einheitsdosis (EARPD) £ ein Wert

von 2 pro 10* Personenjahren und Gy. Die Risikoschitzer # und g, fiir die wahren

0,eco eco

Werte wurden mit der Poissonregression aus zusammengefassten Daten fiir Ortschaften
bestimmt. Zum Vergleich wurden die Schitzer h,,, und f,, aus der Regression der

individuellen Likelihood auf der Grundlage der Individualdaten ermittelt.

Mit der Poissonregression ergibt sich fiir den Bias des EARPD

_He im klassischen Fehlermodell und Peo = #4 im Berkson - Fehlermodell. (5.13)

B, B u,

Hierbei sind z, und g, der geometrische Mittelwert und der arithmetische Mittelwert der

angenommenen Wahrscheinlichkeitsdichte fiir die Verteilung des individuellen Fehlers. Bei
konstantem g, wéchst 4, monoton mit steigender geometrischer Standardabweichung o, .

Diese einfachen Beziehungen wurden empirisch mit Simulationen gefunden und danach auch
analytisch exakt bewiesen. AuBerdem stellte sich heraus, dass das Hintergrundrisiko #,

unverzerrt geschétzt werden kann.

Die Schéitzer aus der Regression der individuellen Likelihood verhalten sich im Berkson-
Fehlermodell genau wie die Schétzer aus der Poissonregression. Im klassischen Fehlermodell
werden sowohl das Hintergrundrisiko als auch das EARPD verzerrt wieder gegeben. Die
Verzerrung des EARPD ist deutlich stirker, wenn man sie mit dem Schitzer aus der
Poissonregression vergleicht. Diese Ergebnisse wurden nur mit Simulationen erreicht, ein
analytischer Beweis steht noch aus.

5.2.2 Okologischer Messfehler

Hier wurden die Simulationen (s. Anhang 8.2) auf Grundlage der endgiiltigen Dosisschétzung
aus Abschnitt 4.3.3 (Likhtarov et al. 2005) durchgefiihrt. Allerdings wurden von den
urspriinglich 670 Ortschaften nur 581 Ortschaften verwendet, weil nur hierfiir eine detaillierte
Liste mit der genauen Anzahl der gemessenen Personen vorlag. Die Anzahl der Personen in
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der Risikogruppe sank dadurch nur unwesentlich auf knapp unter eine Million. Aus der Liste
geht hervor, dass in der grofiten Stadt Kyiv nur 0,66% der Personen gemessen wurden. In der
Stadt Chernihiv betrug der Anteil 7% und in der Stadt Zhytomyr 0,32%. In den vielen
kleineren Ortschaften lag der Anteil der gemessenen Personen immer iiber 10%. Insgesamt
wurde ein Anteil von 7% an der gesamten Risikogruppe gemessen. Die Krebsfille wurden
wieder mit einem linearen Risikomodell simuliert, wobei angenommen wurde, dass die
individuelle Dosis fiir alle Personen bekannt ist. Ein individueller Messfehler wurde nicht
noch zusétzlich betrachtet.

Weil nicht alle Personen in einer Ortschaft gemessen wurden, kann der Mittelwert der
Ortsdosis nur ungenau bestimmt werden. Diese Unsicherheit wird eine Verzerrung der
Risikoschdtzer aus der Poissonregression hervorrufen. Weil die Mittelwerte aus den
unvollstindigen Messungen um die wahren Mittelwerte der Ortsdosis schwanken, liegt die
Vermutung nahe, dass sich der dkologische Messfehler wie ein klassischer Fehler auswirkt
und einen Bias kleiner als eins erzeugt (Brenner at al. 1992). Die Vermutung wurde mit
Simulationen getestet.

Tatsdchlich sinkt der Bias f.../f des EARPD auf Werte kleiner als eins, wenn der relative
Anteil der gemessenen Personen in jeder Ortschaft gleich verringert wird. Wenn in jeder
Ortschaft (und in der Stadt Kyiv) nur 7% der Personen gemessen werden, liegt der Wert des
Bias jedoch bei 0,96 und ist damit vernachldssigbar. In der Liste der gemessenen Personen
schwankt der Anteil der gemessenen Personen von Ort zu Ort und liegt im Mittel bei 7%.
Diese zusdtzliche Variabilitdt hat auf den Bias des EARPD einen geringen Einfluss, er liegt
jetzt bei 0,97. Jedoch treibt diese Variabilitdt den Bias des Hintergrundrisikos von 1,05 auf
1,23. Damit wichst zugleich der Bias des relativen Zusatzrisikos. Wenn man den Extremfall
annimmt, dass in jeder Ortschaft nur eine Person gemessen wurde, sinkt das Verhéltnis S..,/f
auf den Wert 0,61. Die Vermutung, dass sich der 6kologische Messfehler wie ein klassischer
Fehler auswirkt, konnte mit den Simulationen bestétigt werden. Verglichen mit den
individuellen Messfehlern im klassischen Fehlermodell und im Berkson-Fehlermodell ist die
Wirkung des 6kologischen Messfehlers jedoch vergleichsweise gering.

5.3 Linear-quadratisches Risikomodell in 6kologischen Studien

In der Strahlenepidemiologie benutzt man oftmals ein linear-quadratisches Risikomodell, um
die Abweichung einer Dosis-Wirkungsbeziehung von einem linearen Zusammenhang zu
testen. Hier werden die Ergebnisse des Anhangs 9 zusammengefasst, in dem Simulationen mit
der realitdtsnahen endgiiltigen Dosisschdtzung (Abschnitt 4.3.3) durchgefiihrt wurden. Wie
wir gesehen haben, kann allein die Gruppierung den pure specification bias verursachen
selbst wenn keine Confounder wie z.B. Screening vorliegen.

Fir die Simulation der Krebsfille wurde das Risikomodell
h; = hy+bD; +cD; (5.14)

fur eine Person j aus einer Ortschaft / und einer individuellen Schilddriisendosis D, benutzt.

Das Gesamtrisiko setzt sich zusammen aus dem Hintergrundrisiko 4y und einem Strahlen
bedingtem Risiko, dessen linearer und quadratischer Beitrag mit den Koeffizienten » und ¢
gewichtet werden. Die Werte fiir die Koeffizienten 4y, b und ¢ wurden so gewdhlt, dass die
Zahl von 350 Neuerkrankungen im Studiengebiet im Zeitraum 1990-99 im Mittel iiber 100
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Simulationsldufe reproduziert wird. Es zeigte sich, dass fiir positive Werte des quadratischen
Koeffizienten ¢ die Erkrankungswahrscheinlichkeit nicht mehr hinreichend genau durch den
Ausdruck ATh; approximiert werden kann. Die Voraussetzung, dass dieser Ausdruck klein

sein muss, ist nicht mehr gegeben, weil das individuelle Risiko 7, quadratisch mit der Dosis

wéchst. Falls ¢ negativ ist, kann auch das individuelle Risiko negativ werden. Um das zu
verhindern, wurde der Minimalwert auf das Hintergrundrisiko %, begrenzt. Negative Werte
fiir ¢ werden meist strahlenbiologisch motiviert, um den Effekt des Zellsterbens bei gro3en
Dosen zu beschreiben.

Die Simulationen haben ergeben, dass schon bei geringen Abweichungen vom linearen
Verhalten starke Abweichungen zwischen den Risikoschétzern aus der Poissonregression mit
zusammengefassten Daten von den Koeffizienten des individuellen Risikomodells auftreten.
Die groften Verzerrungen bis zu einem Faktor 3 wurden bei dem quadratischen Koeffizienten
c festgestellt. Daraus muss gefolgert werden, dass fiir den Fall, dass ein linear-quadratisches
Risikomodell das individuelle Schilddriisenkrebsrisiko nach Tschernobyl beschreibt, die
Koeffizienten dieses Modells mit zusammengefassten Daten nicht verldsslich bestimmt
werden konnen.
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6 Zusammenfassung

6.1 Allgemeine Ergebnisse fur 6kologische Studien

In 6kologischen Studien erfolgt die Datensammlung und Analyse auf Gruppenebene. Die
Eigenschaften ,,Exposition®, ,,Erkrankung® und mogliche Kovariable gelten fiir Gruppen von
Individuen und nicht fiir die risikobehafteten Individuen selber. Fehlen Daten auf
individueller Ebene, konnen ersatzweise Okologische Risikostudien durchgefiihrt werden,
deren Studiendesign oft als unvollstdndig bezeichnet wird.

Weil bei der Zusammenfassung von Daten die eindeutige (mathematisch: bijektive)
Beziehung zwischen Exposition und Erkrankung verloren geht, konnen 6kologische Studien
in der Regel keine Aussagen zum individuellen Risiko treffen. Inwieweit sie doch einen
Beitrag zur Risikoforschung leisten konnen, ist Gegenstand intensiver Diskussionen in der
epidemiologischen Literatur. Ausgelost wurden sie durch die Beobachtung, dass dkologische
und individuelle Studien unterschiedliche, manchmal sogar widerspriichliche Ergebnisse
geliefert haben. Als neueres prominentes Beispiel kann Cohens Analyse zu Lungenkrebs und
Radon gelten, wobei hier das Rauchverhalten als so genannter Confounder einen
okologischen Bias fiir den Risikoschitzer verursacht hat.

Eine allgemeine Theorie zur Beschreibung des 0kologischen Bias existiert nicht, wohl auch
weil die Problemstellung noch verhéltnismiBig neu ist. Deshalb wurde in diesem Projekt eine
Literaturrecherche durchgefiihrt, um den Wissensstand zur Anwendbarkeit von 6kologischen
Studien zu erfassen. Es wurden die wichtigsten Faktoren ermittelt, die die Risikoschédtzer aus
okologischen Studien beeinflussen und méglicherweise verzerren.

Dabei wurde klar, dass ein einheitliches Konzept fiir eine 6kologische Studie nicht existiert.
Vielmehr muss bei einer Bewertung unterschieden werden, auf welcher Ebene (engl. level)
Daten erhoben (level of measurement), die Analyse durchgefiihrt (level of analysis) und
Schlussfolgerungen gezogen (level of inference) werden. Liegen nur zusammengefasste
Daten vor, muss eine vollstindige 6kologische Analyse durchgefiihrt werden. Bei einer
teilweise Okologischen Analyse werden z.B. fiir die Variablen Alter, Geschlecht und
Krankheitsstatus individuelle Werte verwendet, jedoch ist die Exposition nur auf
Gruppenebene bekannt. Bei der Analyse auf individueller Ebene liegen alle relevanten
Einzeldaten vor, mit denen ein individuelles Risiko abgeschitzt werden kann. Die
Risikoschitzer einer Okologischen Analyse miissen auf der Gruppenebene interpretiert
werden. Im Allgemeinen lésst sich aus ihnen kein individuelles Risiko ableiten. Werden die
Schitzer jedoch als individuelle Risiken interpretiert, spricht man von cross-level-inference.
Die Ubertragung der Ergebnisse von der Gruppenebene zur individuellen Ebene kann zu einer
Verzerrung des wahren individuellen Risikos, d.h. zum 6kologischen Bias, fiihren. Sie ist
Gegenstand vieler Kritiken an dkologischen Studien.

Die Griinde fiir das Auftreten eines Okologischen Bias sind vielfdltiger Natur, die im
Abschnitt 2.2 ausfiihrlich diskutiert werden. Die wichtigsten Griinde seien hier kurz
angefiihrt:

Bias innerhalb einer Gruppe, z.B. durch Missklassifikation oder Confounding. Hier wiirde
jedoch auch bei der individuellen Analyse ein Bias entstehen.

Confounding auf Gruppenebene, z.B. durch die Korrelation von Hintergrundinzidenz und
Exposition. Auf individueller Ebene muss dazu nicht unbedingt ein Confounding vorliegen.
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Effekt-Modifikation auf Gruppenebene, z.B. wenn Kovariable mit der Exposition zwischen
Gruppen korreliert sind.

Als weitere Griinde konnen Probleme bei der Confounder-Kontrolle, das Fehlen von
addquaten Daten oder die Migration zwischen den Gruppen genannt werden.

Wenn die Varianz der Exposition innerhalb der Gruppen die Varianz zwischen den Gruppen
tibersteigt, ist eine Okologische Analyse mit nicht-linearen Risikomodellen wenig effizient,
weil dann der pure specification bias auftritt. Dieser Zusammenhang wurde fiir das logistische
Modell mit synthetisch generierten Daten in einer Simulationsstudie untersucht. Dabei zeigt
sich, dass der Bias mit der Baseline-Erkrankungswahrscheinlichkeit anwéchst. Insgesamt
wurde eine komplexe Abhingigkeit des Bias von den absoluten Werten der Varianzen
deutlich. Eine Abhingigkeit nur allein vom Quotienten konnte nicht bestétigt werden.

6.2 Spezielle Ergebnisse far 6kologische Studien zum
Schilddrisenkrebsrisiko nach dem Tschernobylunfall

Bei der Untersuchung des Schilddriisenkrebsrisikos durch '*'I Exposition wurde in
verschiedenen Okologischen Studien in der Ukraine und in Weillrussland eine klare
Dosiswirkungsbeziehung gefunden.

Andererseits ist es in der epidemiologischen und biometrischen Forschung bekannt, dass
okologische Studien, also Korrelationsstudien, die aggregierte Daten heranziehen, selten von
sich aus schliissig sind. Das Hauptproblem ist der so genannte Okologische Trugschluss.
Dieser resultiert daher, dass fiir die Individuen, die erkranken, selbst nicht bekannt ist, in
welchem Male sie dem Risiko ausgesetzt sind, d.h. die mittlere (oder aggregierte) Exposition
sagt nur in Ausnahmefillen (genau: bei der Einpunktverteilung) etwas iiber die Exposition der
Individuen aus. AuBlerdem ist die Exposition hdufig nicht das einzige Merkmal, durch das
sich die exponierten Personen von den nicht exponierten Personen unterscheiden. Letzteres
bedeutet, dass ein Confounder vorliegt, der nicht beriicksichtigt werden kann.

Fir die spezifische Situation der Exposition im Kindesalter gegeniiber "*'I nach dem
Tschernobyl-Unfall und dem resultierendem Auftreten von Schilddriisenkrebs liegen
allerdings Bedingungen vor, die eine quantitative Abschidtzung des Strahlenrisikos mit Hilfe
von aggregierten Daten erlauben konnten. Zu diesen Bedingungen gehort, dass die "'I
Exposition mit Abstand der dominierende Faktor fiir die Schilddriisenkrebsinzidenz in den
hoher kontaminierten Gebieten ist, und dass eine groBe Anzahl (mehr als 200 000) von
Messungen der 'I Aktivitdt in der menschlichen Schilddriise durchgefiihrt wurde, die es
erlaubt, Bevolkerungsgruppen zu definieren, deren mittlere Dosen eine groBere Variabilitit
haben als die Individualdosen innerhalb der Bevolkerungsgruppen. Ziel des
Forschungsprojektes war es deshalb zu untersuchen, wie stabil und zuverldssig die
Risikoschitzungen des Schilddriisenkrebsrisikos mit 6kologischen Studien sind.

In der vorliegenden Studie wurden folgende mogliche Quellen fiir einen okologischen
Trugschluss betrachtet:

1. Die Verteilung der Strahlendosis innerhalb einer Region kann ungleichméBig sein. Die
Varianz der Dosisverteilung in einer Siedlung kann in der gleichen GroBenordnung
liegen wie die Varianz zwischen den Siedlungen.

2. Die Dosis-Wirkungsfunktion muss nicht notwendigerweise linear sein.
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3. Messfehler konnen zu Fehler bei der Bestimmung der mittleren Exposition in einer
Region fiihren.

4. Durch verbesserte Nachweismoglichkeiten und durch verdndertes Berichtsverhalten
kann die Zahl der gemeldeten Félle ansteigen.

5. Die Nachweis- und Berichtsrate kann von der Strahlenexposition abhdngen (in
Regionen mit erhdhter Strahlenexposition war die Aufmerksamkeit erhoht)

6. Gezielte Screening-Programme konnen die Zahl der beobachteten Falle erhdhen

Die Probleme, die aus der Bedingung in Punkt 1 entstehen, werden auch als ,pure
specification bias*“ bezeichnet und wurden bisher in der epidemiologischen Literatur nur
wenig untersucht. Diese Verzerrung spielt keine Rolle, wenn das Risiko tatséchlich linear von
der Dosis abhédngig ist. Geht man aber von einem nicht-linearen Modell aus (Punkt 2), so
konnte gezeigt werden, dass schon geringe Abweichungen vom linearen Modell (z.B. eine
quadratische Komponente) zu groBen Verzerrungen der dkologischen Regressionsparameter
nach sich ziehen konnen. Allerdings diirfte die Auswirkungen, die sich aus den Punkten 1 und
2 ergeben, fiir das hier untersuchte Problem weniger gravierend sein, da in dem betrachteten
Dosisbereich die lineare Beziehung als adidquat angesehen wird.

Aus der Literatur war bekannt, dass sich Messfehler (Punkt 3) in 6kologischen Studien nicht
so auswirken wie in Studien mit individuellen Daten. Es konnte gezeigt werden, dass sich der
okologische Messfehler wie ein klassischer Messfehler verhdlt. Die Wirkung ist jedoch —
unter den gemachten, realistischen Annahmen — eher gering.

Die Auswertung von Autopsiestudien belegte eine Pravalenz von Mikrokarzinomen, die unter
normalen Umstidnden unbekannt bleiben, die aber durch intensivere
Untersuchungsprogramme teilweise gefunden werden konnen. Dementsprechend wurde
neben der Strahlenexposition die verbesserte Nachweis- und Berichtsrate als Hauptursache fiir
den Anstieg der Schilddriisentumorraten genannt (Punkt 4). Leider lagen uns keine
detaillierten Daten {iber den Anteil der Fille vor, der aufgrund einer verbesserten Nachweis-
und Berichtsrate registriert worden ist. Deshalb mussten plausible Annahmen iiber die Grof3e
dieses Effektes gemacht werden. Als Parameter dienen dafiir zusétzliche Anstiegsfaktoren,
die in dem Projekt StSch4240 Schilddriisenexpositionen von weilrussischen und ukrainischen
Kindern und resultierendes Schilddriisenkrebsrisiko abgeleitet wurden. Diese Faktoren sind
mit den Strahlenexposition schwach negativ korreliert (Punkt 5), und verursachen deshalb nur
eine kleine Verzerrung.

Im Studiengebiet wurden zusétzlich im Beobachtungszeitraum 1990-99 gezielte Screening-
Programme durchgefiihrt, die jedoch erst ab 1998 zur deutlichen Erhohung der berichteten
Fallzahlen fiihrten. Insgesamt wurde die Inzidenzrate durch die Screening-Programme um
ungefdhr zehn Prozent erhoht. In den Simulationen wurde dieser Effekt deswegen noch nicht
beriicksichtigt (Punkt 6).

Auf Grundlage dieser Informationen wurden Simulationsszenarien entwickelt, die mit den
vorliegenden Daten zur Strahlenexposition und Krebsinzidenz kompatibel sind. Mit den
Ergebnissen lassen sich folgende Aussagen treffen.

Die Verzerrung der Risikoschétzer einer okologischen Studie durch eine verbesserte
Nachweis- und Berichtsrate und mogliche Korrelationen mit der Strahlenexposition ist
moderat. In den betrachteten Szenarien lag sie fiir das absolute Zusatzrisiko pro Einheitsdosis
bei -9 % und fiir das relative Zusatzrisiko pro Einheitsdosis bei -15%. BetragsméBig &hnliche
grof3e Verzerrungen werden auch durch Messfehler verursacht.
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Das absolute Zusatzrisiko einer 6kologischen Studie ist deutlich kleiner als das Risiko einer
Kohortenstudie, bei der die Inzidenz durch intensives Screening gegeniiber der Inzidenz in der
Bevolkerung stark erhoht ist.

Das relative Zusatzrisiko hidngt davon ab, ob durch ein verbessertes Screening zusitzlich
gefundene Mikrokarzinome eher spontane als strahleninduzierte Karzinome sind. Wenn
dieser Effekt eine Rolle spielt, wird der Schitzer fiir das relative Risiko einer 6kologischen
Studie deutlich groBer sein als in einer Kohortenstudie.

Zu den letzten beiden Punkten ist zu beachten, dass sich die Risikoschétzer in einer Kohorte
mit intensivem Screening auf das Vorliegen eines solchen Screenings beziehen, wihrend die
okologischen Studien Aussagen zum Risiko in der Bevolkerung zum Ziel haben.

6.3 Fazit

Die Probleme von okologischen Studien wurden vielfach diskutiert und miissen bei der
Interpretation von 0&kologischen Studien beachtet werden. Durch die Verzerrungen
(6kologischer Trugschluss) sind in vielen Situationen Aussagen aus 0kologischen Studien
nicht zuverlédssig. Allerdings sollte in Einzelfdllen gepriift werden, wie gro3 die potenzielle
Verzerrung ist. Zur Bewertung von quantitativen Risikoschétzern aus 6kologischen Studien
sind Simulationsstudien erforderlich und hilfreich, um die moéglichen Quellen der Verzerrung
einzeln und gemeinsam zu untersuchen. Allgemein giiltige Aussagen tliber die Qualitét lassen
sich nicht machen, sondern es muss in jedem Fall eine Bewertung der Annahmen und ihrer
Auswirkungen erfolgen. Fiir die Tschernobyl-Daten zeigten die Simulationsstudien jedoch,
dass unter realistischen Annahmen, die Verzerrungen als moderat angesehen werden kénnen.
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