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Einfiihrung

M. Fischer

,Das Einfache ist immer irrefiihrend,
was nicht einfach ist, ist unbrauchbar.”
Paul Valéry, 1871-1945

In jungster Zeit haben Fragen der umwelthygienischen Standardsetzung wieder
starkere Beachtung gefunden. Der Sachversténdigenrat fur Umweltfragen hat die
kaum noch zu Uberblickende Vielfalt der Begriffe, Konzepte und Prozeduren chao-
tisch genannt, diese Heterogenitat behinderte immer deutlicher die administrative
Arbeit auf der Ebene der Lander, des Bundes und der EU und gefdhrdete zuneh-
mend die Akzeptanz der Standardsetzung in der Offentlichkeit.

Die Erarbeitung des nationalen Programms ,Umwelt und Gesundheit, zu dessen
Vorlage sich die Bundesrepublik auf der zweiten ,Europakonferenz Umwelt und
Gesundheit* 1994 verpflichtet hatte, bot Gelegenheit, die Verbesserung und Har-
monisierung der Abschatzung umweltbedingter Gesundheitsrisiken gezielt anzu-
gehen. Die nétigen Vorarbeiten Gibernahmen die zustandigen Bundesoberbehdérden
zusammen mit Kollegen aus den Landern und der Wissenschaft. Dabei konnte fast
Uberall auf bereits vorliegende Arbeiten zuriickgegriffen werden, denn den Fach-
leuten insbesondere der wissenschaftlichen Oberbehérden waren die oben geschil-
derten Probleme ja nicht neu. Neu war eine ressortiibergreifende Zusammenarbeit
und eine umfassende und systematische Analyse des ganzen Komplexes, die Kern-
fragen herausarbeitete.

Im vorliegenden Band wird nach der oben genannten Analyse (OLLROGE et al.)
eine Reihe der vorliegenden wissenschaftlichen Erkenntnisse zur Beantwortung
dieser Kernfragen dargestellt. Dabei sollen alle Arbeiten einen deutlichen Beitrag
leisten zur engeren Verknipfung der naturwissenschaftlich-medizinischen Bewer-
tungskonzepte mit rechtlich definierten und politisch legitimierten Schutzzielen, da
sich das Fehlen dieses Briickenschlages als eines der zentralen Defizite heraus-
gestellt hat.

WICHMANN stellt dar, unter welchen Bedingungen epidemiologisch gewonnenen
Aussagen die zur Grenzwertableitung notwendige: Evidenz zukommt.

SCHIMMELPFENNIG beschreibt den Grenzbereich zwischen Erkrankung (,adverser
Effekt) und Befindlichkeitsstérung in der Toxikologie, d.h. die Konkretisierung des
Gefahrenbegriffs aus medizinischer Sicht.

In einem spezielleren Beitrag untersuchen NEUS et al. den EinfluR einer zeitlich
variablen Exposition auf das Ergebnis verschiedener Risikomodelle fiir kanzerogene
Stoffe.

Grenzwerte werden erst durch entsprechende MelRmethoden operabel. Haufig, z.B.
bei Bodenproben, ist aber der chemisch-analytisch bestimmbare Schadstoffgehalt



einer Probe wesentlich hoher als die Konzentration, die nach Passage des Magen-
Darm-Traktes physiologisch verfligbar ist. Dies gilt sowohl fir Schwermetalle, wie
auch fur organische Substanzen, z.B. Dioxine. Die physiologische Verfligbarkeit
bereits direkt im Nachweisverfahren zu berilicksichtigten, ist daher ein wichtiges
Forschungsziel der Umweltanalytik. ROTARD et al. beschreiben eine besonders fiir
feste Matrizes (Bodenproben, Staube) entwickelte analytische Methode und damit
gemachte Erfahrungen.

Grenzwerte konkretisieren den unbestimmten Rechtsbegriff der Gefahr. Bei ihrer
Festlegung durfen weder der vom Hygieniker zu beurteilende Schutz der kérper-
lichen Unversehrtheit miBachtet werden noch das verfassungsrechtliche UbermaR-
verbot, das der Jurist in die Abwé&gung einbringt. Die umweltpolitische Forderung,
auch empfindliche Personengruppen zu schitzen, und geringe, nicht direkt
beobachtbare Krebsrisiken abzuwehren, erweitert den Gefahrenbereich und zwingt
Naturwissenschaftler und Mediziner, wie auch die Juristen, den Kreis vertrauter
Konventionen zu verlassen und neue Argumentationsmuster zu priifen.

Der letzte Beitrag (FISCHER) untersucht vor diesem Hintergrund die methodischen
Grundlagen der umwelthygienischen Risikoabschatzungen bei Stoffen mit und ohne
Schwellenwert hinsichtlich ihrer Bedeutung fur die Evidenz von Aussagen Uber die
Gesundheitsgefahren durch Umweltchemikalien und zieht Konsequenzen fir die
regulatorische Praxis.

Inzwischen sind weitere Beitrdge zu der hier behandelten Problematik im Rahmen
der Vorarbeiten zum ,Aktionsprogramm Umwelt und Gesundheit als UBA-Bericht
1/98 unter dem Titel ,Zur Harmonisierung gesundheitsbezogener Umweltstandards*
erschienen und das Aktionsprogramm selber unterstreicht die Wichtigkeit einer
konsistenten und vereinheitlichten Vorgehensweise bei der Standardsetzung.

Die an diesem Buchprojekt Beteiligten verstehen es nicht zuletzt als ein Angebot
zum interdisziplinaren Gesprach an Rechts- und Sozialwissenschaftler in der Hoff-
nung, damit zu dem gemeinsamen Ziel einer vertieften Einsicht und eines breiteren
Vertrauens in die Umweltpolitik beizutragen.

M. Fischer



Umwelthygienische Standards in Deutschland

Methodenvergleich und Ergebnisse
I. Ollroge, H. Neus, S. Schmid-Hopfner, F. Kalberlah, J. Oltmanns

1 Zusammenfassung

Im Rahmen eines Forschungsprojektes im Aufirag des Umweltbundesamtes wurde eine
Bestandsaufnahme von gesundheitlichen Bewertungsverfahren und -kriterien bei der Ableitung
gesundheitsbezogener Umweltstandards in der Bundesrepublik vorgenommen. Die Unter-
suchung zielte darauf ab, Unterschiede und Gemeinsamkeiten in den Bewertungsverfahren und
-kriterien darzustellen und den Bedarf fiir eine Harmonisierung der Standardsetzung auf natio-

naler Ebene zu prizisieren.

Dieser empirische Teil wurde im Projekt um einen theoretischen Teil sowie einen Workshop

erginzt. Der vorliegende Beitrag beschrinkt sich auf die Ergebnisse des empirischen Teils.

Die in offiziellen Dokumenten beschriebenen Ableitungskonzepte wurden zwischen 17 Listen
gesundheitlich begriindeter Standards verglichen. An acht Stoffbeispielen wurde gepriift,
inwieweit diese Konzepte auch bei den einzelnen Substanzen umgesetzt werden und welche

Ursachen zu unterschiedlichen Standardwerten fiihren.

Die Untersuchung zeigt, dal die Bewertungskonzepte keine deutliche Verkniipfung mit
rechtlich definierten Schutzzielen aufweisen. Bei kanzerogenen Substanzen besteht Uneinheit-
lichkeit hinsichtlich des Umgangs mit wirkungsbezogenen Einzelaspekten. Unterschiede finden
sich auch bei der Anwendung von Unsicherheitsfaktoren sowie bei Qualitéts- und Evidenz-
kriterien fiir Wichtung und Auswahl toxikologischer und epidemiologischer Daten. Dem
Begriff “Adversitit” liegt keine einheitliche Definition zugrunde, hier erscheint es sinnvoll, eine
Liste mit unstrittig als advers zu betrachtenden Wirkungen zu erarbeiten. Fiir diese wesent-

lichen Aspekte sollte eine Harmonisierung angestrebt werden.



Verwendete Abkiirzungen:

24 Stoffe 24-Stoffe-Gutachten (Schlipkéter)

ADI Acceptable Daily Intake

AGS AusschuB fir Gefahrstoffe

AQG Air Quality Guidelines

ARW Vorlaufige Arbeitsplatzrichtwerte

ATSDR Agency for Toxic Substances and Disease Registry (US)

BAT Biologischer Arbeitsplatz-Toleranz-Wert

BAuA Bundesanstalt fiir Arbeitsschutz und Arbeitsmedizin

BgVV (BGA) Bundesinstitut fiir gesundheitlichen Verbraucherschutz und Veterinirmedizin
(Bundesgesundheitsamt)

BImSchG Bundes-Immissionsschutzgesetz

BMIJFG Bundesministerium fiir Jugend, Familie und Gesundheit

BMU Bundesministerium fiir Umwelt

CERCLA Comprehensive Environmental Response, Compensation, and Liability Act

DFG Deutsche Forschungsgemeinschaft

DIBT Deutsches Institut fur Bautechnik

DKFZ Deutsches Krebsforschungszentrum

DTA Duldbare tigliche Aufnahme

DWQG Guidelines for Drinking Water Quality

EKA Expositionsidquivalente fir krebserzeugende Arbeitsstoffe

EPA Environmental Protection Agency (US)

HBM Humanbiomonitoring

IARC International Agency for Research on Cancer

IPCS International Programme on Chemical Safety

IRK/AGLMB Innenraumlufthygiene-Kommission/Arbeitsgemeinschaft der Leitenden
Medizinalbeamtinnen und -beamten der Lander

w Immissionswert

JEFCA Joint FAO/WHO Meeting on Food Additives

JMPR Joint FAO/ WHO Meeting on Pesticide Residues

LAGA Lénderarbeitsgemeinschaft Abfall

LAI LanderausschuB fiir Immissionsschutz

LAI (kL) "BeurteilungsmaBstibe fiir kanzerogene Luftverunreinigungen" des LAI

LOAEL Lowest Observed Adverse Effect Level

MAK Maximale Arbeitsplatz-Konzentration

MIK Maximale Immissionskonzentration

MRL Minimal Risk Level

MURL Ministerium fiir Umwelt, Raumordnung und Landwirtschaft

NOAEL No Observed Adverse Effect Level

PBPK physiologically based pharmacokinetic model

PTDI Provisional Tolerable Daily Intake

PTWI Provisional Tolerable Weekly Intake

RfC Reference Concentration

RfD Reference Dose

RgD Regulating Dose

RWI bzw.RWII Richtwert I und Richtwert II

SEG Scientific Expert Group

SRU Rat von Sachverstindigen fiir Umweltfragen

TA Luft Technische Anleitung zur Reinhaltung der Luft

TDI Tolerable Daily Intake

TI Tolerable Intake

TRD Tolerierbare Resorbierte Dosis

TRGS Technische Regeln fiir Gefahrstoffe

UBA Umweltbundesamt

UMK Umweltministerkonferenz

UR unit risk

USEPA s. EPA

VDI Verein Deutscher Ingenieure

WHO World Health Organization (Weltgesundheitsorganisation)



2 Einleitung

In der Bundesrepublik Deutschland befassen sich zahlreiche Gremien mit der Ableitung
gesundheitsbezogener Umweltstandards (zB. Grenz- und Richtwerte). Im Umweltgutachten
1996 sind 154 Listen von Umweltstandards aufgefiihrt, von denen 143 den Menschen als
Schutzgut angeben. Die Mehrzahl dieser Listen ist erst nach 1986 eingefiihrt worden. Mit
dieser relativen Zunahme in den letzten Jahren geht auch eine zunehmende Um‘ibersichtlichkeit
einher; diese betrifft nicht nur die Vielfalt der Listen und Werte selbst, sondern auch die mit der
Standardsetzung befaten Gremien, die verwendeten Ableitungskonzepte sowie schlieflich
auch die Bezeichnungen der in den Listen aufgefiihrten Werte (z.B. Eingreif-, Gefahren-,
Grenz-, Priif-, Richtwert usw.). Diese zunehmende Inkonsistenz der Standardsetzung trégt zu
einem wachsenden Glaubwiirdigkeitsverlust bei, der in der 6ffentlichen Diskussion den Ein-
druck der Beliebigkeit der Standardsetzung hinterl4ft. Demzufolge werden Forderungen nach
einer Harmonisierung gestellt. Bevor Bereiche definiert werden kénnen, fiir die eine Harmoni-
sierung sinnvoll und durchfiihrbar ist, ist eine Betrachtung der in Deutschland bestehenden
Verfahren, die bei der Ableitung gesundheitsbezogener Umweltstandards angewendet werden,
erforderlich. Im Aufirag des Umweltbundesamtes/Berlin (UBA) wurde in der Behérde fiir
Arbeit, Gesundheit und Soziales/Hamburg eine entsprechende Bestandsaufnahme durchgefiihrt
(Teilvorhaben 1 des F+E-Vorhabens “Wissenschaftliche Zuarbeit und Entwicklung eines Kon-
zeptes fur ein Aktionsprogramm Umwelt und Gesundheit” des Umweltbundesamtes (F+E-
Vorhaben Nr. 116 01 001/01"). Im einzelnen wurden folgende Aspekte betrachtet:

1. Darstellung bestehender Verfahren zur Ableitung gesundheitsbezogener Umweltstandards
(Definition, Terminologie, Verfahrensweise, Vergleiche in nationalem und internationalem

MaBstab, Angabe ggf. vorliegender Dokumente).

2. Die zu erstellende Ubersicht soll in konzentrierter synoptischer Form die gegenwirtige
Situation erfassen. Vorschlige zu Moglichkeiten und Grenzen einer Harmonisierung in

fachlich-inhaltlicher und organisatorisch-administrativer Hinsicht.

Die aktuelle Diskussion zur Harmonisierung zeigt, daf3 ein Bedarf fiir eine Harmonisierung der

Standardsetzung insbesondere im Bereich der Herstellung des Wirkungsbezugs gesehen wird.

! Aktionsprogramm Umwelt und Gesundheit: Forschungsbericht 11601001 / Umweltbundesamt. Berlin: Erich-
Schmidt, 1998. ISBN 3-503-04386-1
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Die Herstellung des Wirkungsbezugs wurde daher in den Mittelpunkt der Untersuchung
gestellt.

Da eine Harmonisierung und Vereinheitlichung von Verfahren zur Standardsetzung nur mog-
lich ist, wenn sich die Standards auf vergleichbare Sachverhalte, Zielsetzungen und Anwen-

dungsbereiche beziehen, wurde die Untersuchung auf chemische Noxen beschrinkt.

Zur Priifung, ob und inwieweit verschiedene Gremien bei der Ableitung von Standards fiir den
gleichen Stoff von den gleichen toxikologischen Grundlagen ausgehen und welche quantitati-
ven Auswirkungen unterschiedliche Annahmen fiir die Hohe der resultierenden Standards

haben, wurden ergénzende Fallstudien an ausgewihlten Stoffbeispielen durchgefiihrt.

3 Vergleichende Darstellung ausgewdhiter Verfahren zur
Ableitung wirkungsbezogener Standards

3.1 1 Grundlage der Bestandsaufnahme

3.1.1 “Umweltstandardlisten” als Beobachtungseinheit

Im Umweltgutachten (SRU 1996) wurde eine umfassende Bestandsaufnahme der in Deutsch-
land verwendeten Verfahren zur Ableitung von Umweltstandards in Hinblick auf rechtliche und
verfahrenstechnische Fragen vorgenommen. Das methodische Vorgehen des SRU orientierte
sich hierbei an “Umweltstandardlisten” als Beobachtungseinheit. Mit diesem Sammelbegriff
werden im Umweltgutachten die derzeit in Rechtsvorschriften, Richtlinien, Normen und
Handlungsempfehlungen festgelegten Umweltstandards bezeichnet. Diese Begrifflichkeit

wurde auch in der hier beschriebenen Untersuchung angewendet.

Die methodische Orientierung an “Listen” ist insofern naheliegend, da die meisten Umwelt-
standards tatsichlich in Listen mit Werten fiir unterschiedliche Stoffe zusammengefaft sind, die
von speziell eingerichteten oder bereits vorhandenen Gremien erarbeitet werden. Die
Verwendung des Begriffs “Liste” verdeutlicht, daB es bei der vergleichenden Bestands-
aufnahme nicht um einen Vergleich von Einzelwerten geht, sondern um einen Vergleich der
allgemeinen Konzepte (Prinzipien und Verfahrensweisen), die bei der Ableitung der in der Liste

enthaltenen (Einzel-) Werte zugrundegelegt werden.



Dem Begriff “Liste” kommen jedoch leicht unterschiedliche Bedeutungen zu. So sind in
einigen aktuellen Veroffentlichungen allgemeine Prinzipien und Verfahrensweisen der Stan-
dardableitung beschrieben, nach denen aber noch keine oder nur wenige Einzelwerte abgeleitet
worden sind und somit noch keine umfangreiche “Liste” existiert. Dies gilt z.B. fiir das
Konzept der Tolerable-Intake-Werte der WHO (1994), das Konzept der HBM-Werte der
Humanbiomonitoring-Kommission des Umweltbundesamtes (1996) oder das Konzept der Ad-
hoc-Arbeitsgruppe IRK/AGLMB (1996) zur Ableitung von Richtwerten flir Innenraum-
belastungen. Ahnliches gilt auch fiir die Arbeitsplatzrichtwerte des AGS, fiir die ein allge-
meines Bewertungskonzept bisher nur im Entwurf vorliegt (BAuA 1996). Gerade diese
neueren Konzepte sind aber fiir die Bestandsaufnahme, die als Grundlage fiir eine Diskussion

kiinftiger Verfahrensweisen dienen soll, aus Griinden der Aktualitit von besonderem Interesse.

Dagegen wurde auf eine Einbeziehung von Umweltstandards aus Einzelrichtlinien oder
-empfehlungen bzw. den ihnen zugrundeliegenden Konzepten verzichtet, da sie sich lediglich
auf einen einzelnen Stoff beziehen. Dies gilt zB. fiir die Formaldehyd-Richtlinie des ehe-
maligen Bundesgesundheitsamtes/BGA (BMJFG 1984), den vom BGA vorgeschlagenen Stan-
dard fiir Tetrachlorethen in der Innenraumluft (BGA 1988), die in der PCB-Richtlinie fest-
gelegten Innenraumluftwerte (DIBT 1995) oder die vom LAI (1996) vorgeschlagenen Immis-

sionswerte fiir Quecksilber.

Die verschiedenen “Listen” wurden anhand der ihnen zugrundeliegenden Konzepte beschrieben.
Diese wurden offiziellen Dokumenten und sonstigen Unterlagen (Hinweise, Leitlinien) entnom-
men, in denen beschrieben ist, nach welchen Prinzipien die Standards der betreffenden Listen

abgeleitet werden oder abgeleitet werden sollen.

Aus rechtspolitischen Griinden ist fiir die Ableitung von Umweltstandards eine Transparenz
der Bewertungskriterien zu fordern. Vor diesem Hintergrund erschien es berechtigt, die Be-
standsaufnahme an offiziellen Dokumenten (Leitlinien, Konzeptbeschreibungen) auszurichten,
in denen die Verfahren der Standardableitung abstrakt beschrieben werden. Eine weitere
Begriindung fiir diese Vorgehensweise stellt auch die Zielsetzung des Projektes dar, Moglich-
keiten der Harmonisierung aufzuzeigen. Eine Harmonisierung ist aber nur dadurch zu errei-
chen, daf die Ableitung der Umweltstandards nach einheitlichen Prinzipien und Bewertungs-
kriterien erfolgt, die in allgemeinen Bewertungsrichtlinien moglichst klar und eindeutig

beschrieben sein sollten.

1
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3.1.2 Auswahl und Kurzdarstellung der Listen

In Anbetracht der Vielzahl der in der Bundesrepublik verwendeten Listen mit Umweltstandards
— im Umweltgutachten werden 154 Listen aufgefiihrt — wurde fiir die Bestandsaufnahme eine
Auswahl der zu beriicksichtigenden Standards getroffen. Da sich die vorliegende Untersuchung
auf gesundheitsbezogene Umweltstandards konzentriert, wurde zunichst eine Einschrinkung
auf solche Standards vorgenommen, die den Menschen als Schutzgut angeben. Nach den
Ergebnissen des Umweltgutachtens fallen hierunter 143 Listen, so daB nach weiteren Ein- und

AusschluBkriterien gesucht werden mufte.

Da die Herstellung des Wirkungsbezugs im Vordergrund der vorliegenden Untersuchung stand,
wurden in erster Prioritdt solche Standards in Betracht gezogen, in deren Ableitung nahezu
ausschlieBlich Kriterien der gesundheitlichen Bewertung einflieBen. Entsprechend wurden
Listen ausgeschlossen, die lediglich statistisch begriindet sind oder in anderer Weise nur einen
Referenzcharakter besitzen. Dies trifft zB. fiir die Referenzwerte (HBM I) der Kommission
Human-Biomonitoring des Umweltbundesamtes (1996) zu, die sich ausschlieflich auf die
statistische Verteilung der vorgefundenen Schadstoffgehalte in physiologischen Matrices
beziehen und keinen direkten Wirkungsbezug aufweisen. Ahnliches gilt fiir die EKA-Werte
(Expositionsaquivalente fiir krebserzeugende Arbeitsstoffe) der DFG-Senatskommission (Greim
und Lehnert 1996), die lediglich eine Relation zwischen der Luftkonzentration am Arbeitsplatz
und Human-Biomonitoringwerten herstellen. Ausgeschlossen wurden weiterhin solche Listen
gesundheitsbezogener Standards, in deren Ableitung eine Betrachtung okologischer Stoff-
kreisldufe oder indirekter Eintragspfade einflieft, wie z.B. Staubniederschlagswerte oder
Bodenwerte, die unter dem Gesichtspunkt der Kontamination von produzierten Lebensmitteln

abgeleitet werden.

Im Rahmen der theoretischen Vorkldrung zu dieser Bestandsaufnahme hatte sich gezeigt, da8
Listen, die im Zusammenhang mit Zulassungen oder Genehmigungen erstellt werden, sich in
einer Vielzahl von Gesichtspunkten unterscheiden von Listen mit Standards fur Kontaminan-
ten. Aus Griinden der Vergleichbarkeit wurde deshalb der Schwerpunkt der Untersuchung auf
solche Standards gelegt, die der Regulation von Kontaminanten dienen. Bei dieser Festlegung
war auch maBgeblich, daB Zulassungsfragen zunehmend auf internationaler Ebene harmonisiert
werden. In diesem Bereich besteht insofern ein geringerer Handlungsbedarf, zugleich aber auch

nur ein begrenzter Handlungsspielraum fiir nationale Sonderregelungen. Demgegeniiber erge-



ben sich im Bereich der Regulierung von Kontaminanten breitere Spielrdume und zugleich auch

ein Bedarf fiir eine Vereinheitlichung auf nationaler Ebene.

Trotz der genannten Unterschiede kann nicht scharf zwischen Standards zur Zulassung und
Genehmigung und Standards fiir Kontaminanten getrennt werden. So dienen z.B. Immissions-
werte einerseits der Genehmigung, kénnen andererseits aber auch zur Beurteilung bestehender
Belastungen herangezogen werden. Standards, die urspriinglich unter dem Gesichtspunl& der
Zulassung nach dem ADI-Konzept festgelegt wurden (z.B. der ADI-Wert fiir DDT), kénnen
im Laufe der Zeit den Charakter eines Kontaminanten-Standards gewinnen, wenn die betref-
fende Substanz in der Umwelt mittlerweile weit verbreitet ist. Auch wenn diese Werte seit
kurzem korrekterweise als PTDI-Werte analog zu den PTWI-Werten bezeichnet werden, liegt
ihrer Ableitung aber das ADI-Konzept zugrunde, so daB dieses Konzept in die Bestands-
aufnahme aufgenommen wurde. Die Beriicksichtigung des ADI-Konzepts erfolgte zum einen
zu Vergleichszwecken, zum anderen aber auch in Hinblick auf ihre allgemeine Bedeutung und
ihren Vorbildcharakter.

Aus den theoretischen Vorarbeiten zu der Bestandsaufnahme ergab sich weiterhin, daB zwi-
schen zwei unterschiedlichen Typen von gesundheitsbezogenen Umweltstandards unterschie-

den werden muB:

A: Standards, die unabhingig von einem speziellen Umweltmedium oder Expositionspfad An-
gaben iiber tolerable Dosen enthalten. Diese Standards kénnen je nach Eintragspfad (oral,
inhalativ oder dermal) und je nach Einbeziehung toxikokinetischer Parameter (Zufuhr,
Aufnahme oder Korperdosis am Wirkorgan oder in zugénglichem biologischen Material)

unterschiedlich definiert sein.

B: Standards, die sich auf spezielle Umweltmedien und spezielle Expositions-Szenarien bezie-
hen. Diese Standards ergeben sich daraus, daf Standards vom Typ A iiber eine Exposi-

tionsabschitzung mit Konzentrationen in Umweltmedien verkniipft werden.

Standards vom Typ A sind ausschlieBlich wirkungsbezogen abgeleitet und haben per se keine
unmittelbare administrative Bedeutung. Standards vom Typ B weisen demgegeniiber zumeist
einen administrativen Handlungsbezug auf. In ihre Ableitung flieBen neben dem Wirkungs-
bezug hidufig auch Kriterien der technischen Machbarkeit und politische Abwégungsprozesse

ein, wobei dies aber nicht zwingend ist. Entsprechend der in unserer Untersuchung vorgenom-
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menen Schwerpunktsetzung auf die fachlich-naturwissenschaftlichen Aspekte der Standardset-
zung wurden Standards vom Typ B nur dann einbezogen, wenn sie ihrem Selbstverstindnis
nach ausschlieBlich (oder ganz iiberwiegend) wirkungsbezogen abgeleitet sind. Die betrachtete

Grundgesamtheit bezieht sich somit ausschlieBlich auf wirkungsbezogene Standards®.

Die endgiiltige Festlegung der in der vorliegenden Untersuchung zu berticksichtigenden Listen
erfolgte schlieBlich unter pragmatischen Gesichtspunkten. Hierbei bestand nicht der Anspruch,
simtliche Listen mit wirkungsbezogenen Standards vollstindig zu erfassen. Es sollten jedoch
solche Listen aufgenommen werden, die in der Regulierungspraxis eine besondere Bedeutung
haben oder die als typisch fiir ein bestimmtes Regulierungsprinzip angesehen werden konnen.
Tabelle 1 stellt die in die Untersuchung aufgenommenen wirkungsbezogenen Listen, ggf. die
mit der Ableitung befaBten Gremien (zwei Listen, ndmlich das 24-Stoffe-Gutachten und die
TRD-Werte, wurden im Rahmen von Gutachten erstellt) sowie die zu ihrer Charakterisierung

herangezogenen Quellen (Literaturangaben) dar.

Bestimmte Standards von auslindischen (z.B. EPA) und internationalen Gremien (z.B. WHO)
wurden in die Bestandsaufnahme mit aufgenommen, da bei der Ableitung handlungsbezogener
Standards, bei Ad-hoc-Bewertungen und in offentlichen Diskussionen hiufig auf diese

Standards Bezug genommen wird und sie in weiten Bereichen Vorbildcharakter haben.

Die erfaBBten Listen lassen sich grob in 3 Fallgruppen einteilen:

Fallgruppe 1  Listen mit wirkungsbezogenen Standards, die Angaben tiber tolerable
Aufnahmen oder Zufuhren machen (ADI, MRL, PTWI, RfD, TI, TRD)

Fallgruppe 2 Listen mit wirkungsbezogenen Standards, die Konzentrations-Angaben fiir
Umweltmedien machen oder HilfsgroBen (unit risk) hierfiir angeben
(ARW, AQG, DWQG, LAI, MAK, MIK, RfC, RWII, 24 Stoffe)

Fallgruppe 3  Listen mit wirkungsbezogenen Werten fiir das Humanbiomonitoring
(BAT, HBMII)

2 Diese Festlegung ist insofern von Bedeutung, als bei einer Betrachtung handlungsbezogener Umwelt-

standards andere (zusitzliche) Merkmale in das Beurteilungsraster hitten aufgenommen werden miissen,
z.B. Kriterien der politischen Abwigung. Die Erfassung handlungsbezogener Standards wurde durch Aus-
arbeitung erster Entwiirfe eines entsprechenden Erhebungsinstrumentes vorbereitet, konnte aus zeitlichen
Griinden im Rahmen der vorliegenden Untersuchung aber nicht mehr durchgefiihrt werden. Es sollte
beachtet werden, daB die Unterscheidung zwischen wirkungs- und handlungsbezogenen Standards keine ex-
klusive ist, da (ausschlieBlich) wirkungsbezogene Standards durchaus einen administrativen Handlungs-
bezug erhalten kénnen. AuBierdem flieBen natiirlich auch in handlungsbezogene Standards Kriterien des
Wirkungsbezugs ein.



Tabelle 1: Ubersicht iiber die in der Bestandsaufnahme erfaten Listen
mit wirkungsbezogenen Umweltstandards

Abkiirzung | Bezeichnung (Herausgeber) Quellen

ADI Acceptable daily intake (WHO/Genf) WHO (1990)

ARW Arbeitsplatzrichtwerte (AusschuB3 fur BAuA (1996)
Gefahrstoffe, AGS) — Entwurf

AQG Air Quality Guidelines for Europe WHO (1987)
(WHO/Kopenhagen)

DWQG Drinking Water Quality Guidelines WHO (1993)
(WHO/Genf)

LAI (kL) Krebsrisiko durch Luftverunreinigungen LAI (1992)
(Ableitung von unit risk) (LAI)

MAK Maximale Arbeitsplatz-Konzentrationen DFG (1996)
(Senatskommission der DFG)

MIK Maximale Immissions-Konzentrationen (VDI) | VDI (1981), VDI (1983),

VDI (1988)

MRL Minimal Risk Level (ATSDR) Pohl und Abadin (1995)

PTWI Provisional Tolerable Weekly Intake WHO (1972), WHO (1989)
(WHO/Genf)

RfC Reference Concentration (EPA) Jarabek et al. (1990)

RD Reference Doses (EPA) Barnes und Dourson (1988),

Dourson (1994)

RWII Richtwerte II (Ad hoc Arbeitsgruppe IRK/ | Ad-hoc-Arbeitsgruppe IRK /
AGLMB) AGLMB (1996)

TI Tolerable Intake (WHO Genf) WHO (1994)

TRD Tolerierbare resorbierte Dosis Hassauer et al. (1993),
(Gutachten im Aufirag des UBA) FoBiG (1996)

24-Stoffe Gutachten tiber die Wirkung umweltrelevan- | Schlipkéter et al. (1989)

Iw1) ter Schadstoffe der AuBenluft zur Ableitung
von Immissionsgrenzwerten
(Gutachten im Auftrag des MURL/ NRW)

BAT Biologische Arbeitsstoff-Toleranzwerte Greim und Lehnert (1996),
(Senatskommission der DFG) DFG (1993)

HBM (1) Humanbiomonitoring Werte (HBM-Kommis- | Kommission “Human-

sion des UBA)

biomonitoring” (1996),
Lange-Asschenfeldt (1996)
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Bei den Listen der Fallgruppe 2 (Listen mit Standards, die Konzentrationsangaben fliir Umwelt-
medien machen) war jeweils zu priifen, ob in ihre Ableitung neben dem Wirkungsbezug auch
andere, nicht wirkungsbezogene Kriterien einflieBen. Speziell bei diesen Listen ergab sich
weiterhin die Frage, ob die Umrechnung von tolerablen Aufnahmen oder Zufuhren in die Kon-
zentration fiir das Umweltmedium iiber eine detaillierte Expositionsabschitzung mit einem
spezifizierten Expositions-Szenario erfolgt oder ob lediglich vereinfachte Expositionsannahmen
(z.B. eine lebenslinglich konstante Exposition) gemacht werden. Diese Frage war fiir die
Bestandsaufnahme insofern von Bedeutung, als im erstgenannten Fall ergéinzend zu dem
Erhebungsraster fiir die Wirkungsabschitzung auch das Erhebungsraster zur Expositions-
abschdtzung zu beriicksichtigen ist (vgl. Kap.3.2). Im Zusammenhang mit der Expositions-
abschdtzung steht auch die Frage der Quotierung, d.h. ob die Aufnahme oder Zufuhr iber

weitere Belastungspfade in die Wertableitung einbezogen wird.

Nachfolgend werden die untersuchten Listen kurz erlautert:

ADI:

Das Konzept der ADI (Acceptable Daily Intake)-Werte wurde 1959 vom JMPR (Joint FAO/
WHO Meeting on Pesticide Residues) vorgeschlagen, da die Notwendigkeit bestand, die
gesundheitliche Bedeutung von Pestizidriickstinden in Lebensmitteln zu bewerten. 1963 wurde
es in seinen Grundziigen vorgelegt; Anforderungen an die toxikologische Abschitzung wurden
1990 umfassend dargestellt. Das Konzept wird sowohl auf Pestizide als auch auf Zusatzstoffe
und Tierarzneimittel angewandt, wobei die Festlegung fiir die beiden letzteren Gruppen durch -
das JEFCA (Joint FAO/WHO Meeting on Food Additives) erfolgt. In der vorliegenden
Synopse wurden die Angaben von JMPR im Zusammenhang mit Pestiziden beriicksichtigt.
ADI-Werte selbst liegen seit 1963 vor, werden entsprechend der Datenlage stiandig reevaluiert

und fur weitere Substanzen ergénzt.

BGA bzw. BgVV haben nach dem gleichen Bewertungskonzept sogenannte DTA (Duldbare
tégliche Aufnahme)-Werte fiir Substanzen (Herbizide) festgelegt, fiir die keine ADI-Werte
vorlagen (BGA 1993). Wegen der Gleichartigkeit der Bewertungskonzepte wurde auf eine
gesonderte Erfassung des DTA-Konzepts verzichtet. ADI- und DTA-Werte bilden die Grund-
lage fur die Festlegung von Riickstandshochstmengen in Lebensmitteln (Riickstandshochst-

mengen-Verordnung).



ARW:

Nach BeschluB des Ausschusses fiir Gefahrstoffe (AGS) vom 7. November 1990 sollen fiir
gefihrliche Stoffe, fiir die kein MAK-Wert existiert und eine krebserzeugende oder reproduk-
tionstoxische Wirkung nach gesicherter wissenschaftlicher Erkenntnis nicht bekannt ist, vor-
ldufige Arbeitsplatzrichtwerte (ARW) aufgestellt werden. Die Richtwertvorschlige sollen auf
arbeitsmedizinischen Erfahrungen und toxikologischen Daten basieren. Sie haben insofern den

Charakter eines wirkungsbezogenen Standards.

ARW sind erstmals 1994 veroffentlicht worden. Der Beraterkreis Toxikologie des AGS er-
arbeitet derzeit allgemeine Leitlinien zur Ableitung der ARW, die bisher aber noch nicht
verabschiedet worden sind. Demzufolge bezieht sich die Beschreibung des Konzepts auf einen
Entwurf (Stand Oktober 1996; BAuA 1996). Hiernach zielen die ARW darauf ab, bei kurz-
fristigen und chronischen inhalativen Belastungen beruflich exponierte Arbeitnehmer dauerhaft
vor gesundheitlichen Schaden zu schiitzen. Die ARW werden als Luftkonzentrationen ange-
geben. Zur Ableitung der ARW fiir chronische inhalative Belastungen wird von einer Belastung
von 8 Stunden pro Tag an 5 Tagen pro Woche wihrend der Lebensarbeitszeit ausgegangen.
Eine detaillierte Expositionsabschdtzung ist nicht vorgesehen, auf das Quotierungsproblem

wird in dem Entwurf nicht eingegangen.

AQG:

Die Air Quality Guidelines (AQG) werden, erstmalig 1987, vom Regionalbiiro der WHO
(Kopenhagen) veroffentlicht. Die Veroffentlichung der WHO aus dem Jahre 1987 enthilt
neben Angaben zu Kiriterien der Stoffauswahl, den Standards selbst und ihren Einzelbegriin-
dungen auch Ausfiihrungen iiber die angewandten Verfahren und Kriterien der Standard-
ableitung; letztere bilden die Grundlage fiir diese Erhebung. Fiir die Herausgabe der AQG
durch die WHO war unter anderem mafgeblich, daB3 eine internationale Kooperation die
Aufarbeitung von Problemen des umweltbezogenen Umweltschutzes erleichtern kann und nur
wenige Lander in der Lage sind, eigene Bewertungen durchzufiihren. Die AQG-Werte sind
aktuell uberarbeitet worden. Die Veroffentlichung des tiberarbeiteten Berichts lag bis zum
Ende dieses Erhebung nicht vor, so daB etwaige Anderungen des Konzepts nicht bertick-

sichtigt werden konnten.
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Die in den AQG enthaltenen gesundheitsbezogenen Standards umfassen zum einen — fiir Stoffe
mit Wirkungsschwelle — Luftkonzentrationen, die sich auf jeweils zeitlich gemittelte Beurtei-
lungszeitrdume (Expositionszeiten) beziehen. AuBlerdem werden fiir kanzerogene Luftschad-
stoffe unit risks angegeben. Der Anwendungsbereich dieser Werte umfat sowohl die Auflen-
luft wie auch die Innenraumluft. Dariiber hinaus werden noch weitere Standards angegeben,
die mit sensorischen oder 6kologischen Effekten begriindet sind, auf die im Rahmen der Syn-

opsis-Studie nicht eingegangen wird.

Die AQG haben den Charakter eines Standardvorschlags aus naturwissenschaftlicher Sicht. Sie
zielen darauf ab, Hintergrundinformationen zusammenzustellen, auf deren Grundlage die natio-
nalen Regierungen der Europiischen Region verbindliche Regelungen ableiten kénnen. Die
hierzu erforderlichen Abwiégungsprozesse werden ausdriicklich den Nationalregierungen tiber-

lassen.

Die Luftkonzentrationen fiir die nicht-krebserzeugenden Substanzen werden bezogen auf
gemittelte Expositionszeitrdume angegeben, deren Bemessung vom Wirkungscharakter der
jeweiligen Substanzen abhéngig gemacht wurde. Spezielle Expositions-Szenarien werden dem-
entsprechend nicht betrachtet. Eine Anpassung an andere Expositionszeiten wird den natio-
nalen Regierungen iiberlassen, wobei auf die methodischen Probleme der Abschitzung von
Dosis-Zeit-Wirkungszusammenhéngen aufmerksam gemacht wird. In der allgemeinen Darstel-

lung des methodischen Vorgehens wird auf das Quotierungsproblem nicht eingegangen.

DWQG:

1984 und 1985 wurde die erste Ausgabe der Guidelines for Drinking Water Quality heraus-
gegeben. Die Ableitung der Richtwerte erfolgte durch die WHO-Zentrale in Zusammenarbeit
mit dem Regionalbiiro der WHO Europa. 1993 erschien die zweite Ausgabe, an deren Vor-
bereitung 200 Experten aus 40 verschiedenen Industrie- und Entwicklungslindern beteiligt
waren. Uberlegungen von IPCS (International Programme on Chemical Safety), IARC (Inter-
national Agency for Research on Cancer), JMPR (vgl. ADI-Konzept) und JECFA (vgl. PTWI-

Konzept) wurden in die Evaluation einbezogen.

Ahnlich wie die AQG-Werte dienen die Richtwerte der DWQG als Basis fiir die Festlegung
nationaler Standards. Basis der Richtwerte ist der Tolerable Daily Intake (TDI) fuir Nicht-

kanzerogene bzw. das unit risk fiir Kanzerogene. Fiir Nichtkanzerogene wird eine Quotierung



vorgenommen, die in der Regel 10% (mit einigen begriindeten Ausnahmen) des TDI iiber die
Trinkwasseraufnahme zuldBt. Weiterhin wird fiir die Berechnung der tégliche Trinkwasserver-
brauch eines erwachsenen Menschen zugrundegelegt (in Ausnahmen der eines Kindes)®. Fiir

kanzerogene Substanzen wird ein Risiko von 10 als tolerabel angesehen.

LAI (kL) :

Im November 1983 hat die Umweltministerkonferenz (UMK) den Léanderausschul fiir
Immissionsschutz (LAI) beauftragt, “BeurteilungsmaBstibe fiir kanzerogene Luftverunreini-
gungen — etwa in Form von Richtwerten” zu entwickeln. In Umsetzung dieses Beschlusses hat
der LAI auf Grundlage quantitativer Risikoabschdtzungen (unit risks) Vorschldge fiir Beurtei-
lungsmaBstébe erarbeitet und in einem AbschluBbericht (LAI 1992) und zwei Materialien-
banden (LAI 1993) ausfiihrlich begriindet. Diese Berichte enthalten Ausfiihrungen tber die
Auswahl der Substanzen, uiber Verfahren und Methoden der Ableitung von unit risks (UR) und
ihre Umrechnung in medienbezogene Standards (Luftkonzentrationen) sowie die Angabe der

entsprechenden Werte fiir die Einzelstoffe mit ihren Einzelbegriindungen.

Zur Ausarbeitung der Standardvorschlidge wurde eine Arbeitsgruppe zusammengestellt, die im
Januar 1987 einen ersten Berichtsentwurf vorlegte. Zu diesem Entwurf wurde ein schriftliches

Anhorungsverfahren und im Mai 1988 eine Sachverstidndigenanh6érung durchgefiihrt.

Entsprechend dem EinsetzungsbeschluB der UMK weisen die von der LAI-Arbeitsgruppe
vorgeschlagenen Luftkonzentrationen einen eindeutigen Handlungsbezug auf. Primirer An-
wendungsbereich ist der Immissionsschutz (AuBenluft), was sich auch in der fachlichen
Begriindung widerspiegelt, die Kriterien jenseits des Wirkungsbezugs (Anniherung der durch
kanzerogene Lufischadstoffe in der AuBenluft bedingten Krebsrisiken zwischen Ballungs-
zentren und landlichen Gebieten) einbezieht. Eine unmittelbare Umsetzung der Standardvor-
schldge, etwa im BImSchG, ist nicht erfolgt. Die von der LAI-Arbeitsgruppe entwickelten
Methoden und Ergebnisse der UR-Ableitung sind aber beispielsweise in den Entscheidungs-
prozeB zur Ableitung von Konzentrationswerten fiir verkehrsbedingte Luftschadstoffe (23.
BImSchV) eingeflossen.

* Im einzelnen wird bei Erwachsenen von einem Trinkwasser-Konsum von 2 1 pro Tag und einem Kérper-

gewicht von 60 kg ausgegangen. Die entsprechenden Annahmen fiir Kinder bzw. Kleinkinder werden mit
11 pro Tag bei einem Kérpergewicht von 10 kg bzw. 0,75 1 pro Tag bei einem Kérpergewicht von 5 kg
angegeben.
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Die LAI-Arbeitsgruppe hat erstmals fur die Bundesrepublik UR-Werte fiir kanzerogene Luft-
schadstoffe abgeleitet und naturwissenschaftlich begriindet. Die Ableitung der UR-Werte
erfolgte ausschlieBlich wirkungsbezogen, und die UR-Werte selbst haben fiir die Bundes-
republik eine eigenstindige Bedeutung erlangt, weshalb die fachlichen Bewertungskonzepte
der UR-Ableitung in diese Untersuchung aufgenommen wurden. Annahmen zur Expositions-
abschitzung muBten bei der Ableitung der UR-Werte nicht gemacht werden. Wie UR-Werte
generell gehen auch die LAI-Werte von einer lebensldnglich konstanten Exposition aus und

beziehen sich auf das Lebenszeitrisiko.

MAK:

Die Senatskommission zur Priifung gesundheitsschadlicher Arbeitsstoffe der Deutschen For-
schungsgemeinschaft (DFG) legt seit 1958 MAK (Maximale Arbeitsplatz-Konzentrationen)-
Werte fest und veroffentlicht sie in “Mitteilungen der Deutschen Forschungsgemeinschaft”.
Seit 1970 erfolgen diese Mitteilungen jahrlich, und die Begriindungen zu den Werten werden
seit 1972 in Form einer Loseblattsammlung herausgegeben. Die Arbeitsweise und die Zusam-
mensetzung der Senatskommission sind in einer Geschiftsordnung festgelegt. Die Werte
werden unter Einbeziehung der Expositionsbedingungen am Arbeitsplatz abgeleitet. Sie dienen
als Vorschlige fiir die MAK-Werte in der TRGS 900 (Technische Regeln fiir Gefahrstoffe) im
Rahmen der Gefahrstoffverordnung, wobei der AusschuB fiir Gefahrstoffe (AGS) uber deren
Aufnahme entscheidet.

MIK:

Die Maximalen Immissionskonzentrationen (MIK-Werte) werden von der VDI-Kommission
Reinhaltung der Luft erarbeitet. Die ersten MIK-Werte wurden Mitte der 60er-Jahre verdffent-
licht, unterschieden damals aber noch nicht nach verschiedenen Schutzgiitern wie Mensch oder
Vegetation und enthielten auch keine wissenschaftlichen Begriindungen. In der VDI-Richtlinie
2310 aus dem Jahr 1974 wurden fiir 20 Stoffe spezifische Immissionswerte zum Schutz des
Menschen festgelegt; Einzelbegriindungen waren auch in dieser Richtlinie nicht enthalten. Mit
den Richtlinien VDI 2309, Blatt 1 (Ermittlung von Maximalen Immissions-Werten, Grund-
lagen) aus dem Jahre 1983 und VDI 2310, Blatt 1 (Zielsetzung und Bedeutung der Richtlinien
Maximale Immissions-Werte) aus dem Jahre 1988 wurde die Ableitung von MIK-Werten auf



eine neue methodische Grundlage gestellt und die alte VDI-Richtlinie 2310 aus dem Jahre
1974 abgelost (vgl. Prinz 1997).

Die Darstellung der MIK-Werte im Rahmen der Synopse bezieht sich auf das in diesen beiden
Richtlinien dargestellte Ableitungskonzept. MIK-Werte zum Schutze des Menschen auf
Grundlage des neuen Konzeptes werden seit 1984 abgeleitet. MIK-Werte zum Schutz der
Vegetation und zum Schutz landwirtschaftlicher Nutztiere sowie Ableitung von Maximalen
Immissions-Raten (z.B. Staubniederschlag) und -Dosen (Richtlinie VDI 2310, Blatt 1) werden
hier nicht betrachtet.

In der VDI-Richtlinie 1000 zu Grundsitzen und Anleitungen der Richtlinienarbeit (1981) wird
darauf hingewiesen, daB VDI-Richtlinien durch Verweisungen rechtliche Bedeutung erlangen
koénnen; in diesem Zusammenhang wird explizit auf die TA Luft verwiesen. Die MIK-Werte
zeichnen sich insofern durch einen Handlungsbezug im Anwendungsbereich des Immissions-
schutzes (AuBenluft) aus. Sie haben per se jedoch keine rechtliche Verbindlichkeit. Da die
Werte auf der Basis des wissenschaftlichen Erkenntnisstandes abzuleiten und zu begriinden

sind, wurden sie als wirkungsbezogene Liste mit Standardvorschlégen eingestuft.

Die MIK-Werte sind als Luftkonzentrationen angegeben. Zu ihrer Festsetzung gehort auch die
Angabe der zugehorigen Bezugszeiten. Diese Bezugszeiten sind sowohl dem Wirkungscharak-
ter der betrachteten Schadstoffe als auch der Reaktion der betreffenden Wirkungsobjekte anzu-
passen. Spezielle Expositions-Szenarien werden insofern nicht betrachtet. Auf das Quotie-

rungsproblem wird nicht eingegangen.

MRL:

Die US Agency for Toxic Substances and Disease Registry (ATSDR), eine Einrichtung des
Offentlichen Gesundheitsdienstes in den USA, beauftragte 1992 eine zwischenbehérdliche
Arbeitsgruppe, fiir geféhrliche Substanzen, die in einer Nationalen Priorititenliste (NLP)
aufgefiihrt sind, “Minimal Risk Levels” (MRL) festzulegen. MRL-Werte dienen Gesundheits-
fachleuten als Prifwerte, um potentielle Gesundheitseffekte zu erkennen, die in der Nihe von
gefihrlichen Abfallplitzen oder anderen Emittenten von Bedeutung sein konnen. Sie sind aber
weder Sanierungs- noch Handlungswerte. MRL-Werte werden fiir akute, subakute und chroni-
sche Expositionen (oral und inhalativ) abgeleitet. In der Bundesrepublik werden sie als Ver-

gleichswerte herangezogen, z.B. im Zusammenhang mit der Ableitung der TRD-Werte.
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PTWI:

Das Konzept der PTWI (Provisional Tolerable Weekly Intake)-Werte wurde 1972 vom Joint
FAO/WHO Expert Committee on Food Additives (JECFA) fiir einige im menschlichen Kérper
akkumulierende Schwermetalle (Blei, Cadmium und Quecksilber) entwickelt. Im Gegensatz zu
den ADI-Werten, die fiir Substanzen abgeleitet werden, die absichtlich bei der Lebensmittel-
produktion eingesetzt werden, handelt es sich bei den Metallen um Kontaminanten, die
aufgrund von Umweltbelastungen in Lebensmittel, Wasser und Luft gelangen. Im Laufe der
Jahre wurde das Konzept auch auf nicht akkumulierende Substanzen ausgeweitet, die teilweise
aus Verpackungsmaterialien in Lebensmittel gelangen. Fiir Substanzen, die fiir den Menschen
essentiell sind, bei denen der Abstand zwischen der erforderlichen und der toxischen Dosis aber
— teilweise bedingt durch gewisse Préadispositionen — relativ gering ist, werden PTD (Provisio-

nal Daily Intake)-Werte abgeleitet. Weiterhin liegen Werte fiir bedeutsame Mykotoxine vor.

RfD und RfC:

Das Konzept fur die Ableitung von RfD-Werten wurde 1988 (Barnes and Dourson) ver-
offentlicht und ist Bestandteil der Risikoabschitzungs-Richtlinien der USEPA. Mit dem Begriff
“Referenzdosis” soll der UmkehrschluB vermieden werden, daB eine Uberschreitung der Werte
— wie es der Begriff ADI impliziert — “nicht akzeptabel” ist. Weiterhin liegen der Ableitung —
nach Angabe der Autoren im Gegensatz zu den ADI-Werten — nur wissenschaftliche Erkennt-
nisse zugrunde. RfD-Werte beziehen sich auf die orale Aufnahme, RfC-Werte auf Konzentra-
tionen in der Luft. In beiden Fillen wird von einer lebenslinglich konstanten Zufuhr bzw.
Exposition ausgegangen. Dementsprechend werden bei der Ableitung der RfC-Werte keine

speziellen Expositions-Szenarien zugrundegelegt.

RfD- und RfC-Werte dienen als Grundlage fiir regulierende Dosen (RgD), die unter Einbe-
ziehung anderer als toxikologischer Kriterien fiir die verschiedenen Medien festgelegt werden
(z.B. in Erfiillung des Clean Air Act, des Clean Water Act, des Safe Drinking Water Act und
des Federal Insecticide, Fungicide and Rodenticide Act). In der Bundesrepublik werden sie als

Vergleichswerte herangezogen, z.B. im Zusammenhang mit der Ableitung der TRD-Werte.

RW II:

Die von der Ad-hoc-Arbeitsgruppe IRL/AGLMB herausgegebenen Richtwerte fiir Schadstoff-

konzentrationen in der Innenraumluft sind als Bewertungshilfe fiir Innenraumbelastungen kon-



zipiert. Die Einrichtung der Ad-hoc-Arbeitsgruppe erfolgte 1993, nachdem Bund und Lénder
einvernehmlich einen Bedarf zur Erarbeitung bundeseinheitlicher Richtwerte festgestellt hatten.
Die Arbeitsgruppe setzt sich aus Mitgliedern der Innenraumluft-Kommission des Umwelt-
bundesamtes (bzw. bis 1994 des Bundesgesundheitsamtes) und Vertretern der Landesgesund-
heitsministerien zusammen und hat 1996 in der November-Ausgabe des Bundesgesundheits-
blattes ein Basisschema zur Richtwertableitung veroffentlicht. In der gleichen Ausgabe wurden

auch die ersten Richtwerte (flir Toluol) veréffentlicht.

Das Basisschema sieht die Festlegung von zwei Richtwerten vor: Richtwert I und Richtwert II
(RW I bzw. RW II). Bei Uberschreitung des RW II wird ein unverziiglicher Handlungsbedarf
im Sinne eines Priifbedarfes gesehen (z.B. im Hinblick auf Sanierungsentscheidungen zur
Verringerung der Exposition). Der RW I gibt eine Innenraumluft-Konzentration an, bei der
nach gegenwirtigem Kenntnisstand auch bei lebenslanger Exposition keine gesundheitlichen
Beeintrachtigungen zu erwarten sind. Eine Uberschreitung ist jedoch mit einer iiber das iibliche
MaB hinausgehenden, hygienisch unerwiinschten Belastung verbunden, so da3 aus Vorsorge-
grinden auch im Konzentrationsbereich zwischen RW I und RW 1I ein Handlungsbedarf fest-

gestellt wird.

Die Richtwerte der Ad-hoc-Arbeitsgruppe weisen dementsprechend einen Handlungsbezug
auf, sind jedoch keine rechtsverbindlichen Standards und haben eher Empfehlungscharakter.
Sie werden ausschliellich wirkungsbezogen abgeleitet und wurden deshalb in die Gruppe der
wirkungsbezogenen Standards aufgenommen. In der Bestandsaufnahme wurden nur die in dem
Basisschema veroffentlichten Ausfiihrungen zur Ableitung der RW II-Werte erfaf3t, da die
RW Iim Regelfall aus den RW II-Werten durch Einfiihrung eines zusitzlichen Faktors 10 ab-
geleitet werden. Nur bei geruchsintensiven Stoffen wird ggf. von diesem Regelverfahren abge-

wichen und der RW I auf der Grundlage der Geruchswahrnehmung festgelegt.

Die RW II-Werte sind Konzentrationsangaben unter Bezug auf eine substanzspezifisch defi-
nierte (langzeitige oder kurzzeitige) Expositionsdauer, deren Festlegung vom Wirkungscharak-
ter der einzelnen Stoffe abhingt. Ein spezielles Expositions-Szenario wird nicht entwickelt.
Eine Umrechnung auf eine im Anwendungsfall andere Expositionsdauer (z.B. befristete Expo-
sition bei Arbeitsplatzbelastungen) ist grundsitzlich moglich, Einzelheiten héngen jedoch von

der jeweiligen Substanz ab. Das Konzept sieht vor, bei Bedarf Schadstoffeintrige aus anderen
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Quellen iiber einen zusitzlichen Unsicherheitsfaktor zu beriicksichtigen; konkrete Verfahrens-

vorschlige zur Umsetzung sind in dem Basisschema aber nicht enthalten.

TI:

Das Konzept fiir die TI (Tolerable Intake)-Werte wurde 1994 von einer WHO Arbeitsgruppe
unter Beteiligung von Vertretern verschiedener UN-Organisationen im Rahmen des IPCS
(International Programme on Chemical Safety) erstellt. Fiir die TI-Werte liegt bislang nur das
Konzept vor, das sich an dem der RfD- und ADI-Werte orientiert und auf chemische Substan-
zen angewendet werden soll, die in Trinkwasser, Luft, Lebensmitteln oder anderen Medien
vorkommen. Die TI-Werte sollen als Basis fiir eine konsistente Methode zur Ableitung von
Richtwerten fuir die verschiedenen Medien unter Beachtung der verschiedenen Expositions-

pfade dienen, um somit die Gesamtexposition zu beriicksichtigen.

TRD:

Die TRD (Tolerierbare Resorbierte Dosis)-Werte wurden im Rahmen des F+E-Vorhabens
“Basisdaten zur Toxikologie von umweltrelevanten Stoffen zur Gefahrenbeurteilung bei
Altlasten” des Umweltbundesamtes von FoBiG/Freiburg erarbeitet und 1993 in den Berichten
des Umweltbundesamtes (Hassauer et al. 1993) veroffentlicht (damals noch mit der Bezeich-
nung “Orientierungswerte”). Die Vergabe des Gutachtens ging darauf zurtick, daf3 die Lander-
arbeitsgemeinschaft Abfall (LAGA) und der Sachverstdndigenrat fiir Umweltfragen Ende der
80er-Jahre einen Bedarf zur Ermittlung tolerierbarer Expositionen fur die Gefahrenbeurteilung
von Altlasten festgestellt hatten. Der 1993 veroffentlichte Bericht enthielt neben den Werten
selbst auch eine ausfiihrliche Darstellung und methodenkritische Diskussion der Ableitungs-
verfahren. Im Dezember 1993 wurde auf Einladung des BMU ein Fachgesprich zur Diskussion
des vorgelegten methodischen Konzeptes durchgefiihrt. Auf Grundlage dieser Diskussion
wurde das Bewertungskonzept in Teilaspekten modifiziert und fiir die Mehrzahl der durchge-
fiihrten Einzelstoffbewertungen eine Aktualisierung durchgefiihrt. Einzelheiten zu diesem Ver-
fahren wurden 1996 in einem erginzenden Bericht beschrieben (FoBiG 1996). Die Beschrei-
bung der TRD-Werte im Rahmen der Synopse stiitzt sich auf diese beiden Quellen.

Die TRD-Werte sind definiert als tégliche, resorbierte Korperdosen eines Gefahrstoffs, die
sowohl fiir den oralen wie fiir den inhalativen Aufnahmepfad angegeben werden. In Ausnahme-

fillen — wenn die inhalative Belastung zu einer lokalen Wirkung auf den Atemtrakt fiihrt und



sich die Ermittlung einer Kérperdosis als nicht sinnvoll erweist — werden auch Luftkonzentra-
tionen angegeben. Fiir kanzerogene Wirkungen wird kein TRD-Wert abgeleitet, sondern nur
die resorbierte Korperdosis angegeben, die bei entsprechenden Substanzen zu einem zusitz-
lichen Lebenszeitrisiko fiir Krebs von 10 fiihrt, sofern die Datenqualitat fiir die quantitative

Extrapolation des Risikos ausreicht.

TRD-Werte bilden die Grundlage fiir die Ableitung der Priifwerte im Entwurf der Boden-
schutz- und Altlastenverordnung (Stand Mai 1998)

24 Stoffe-Gutachten:

Die Arbeitsgruppe “Immissionswirkungen auf den Menschen” hat unter Vorsitz von Prof. Dr.
Schlipkéter im Auftrag des nordrhein-westfilischen Ministeriums fir Umwelt, Raumordnung
und Landwirtschaft (MURL) ein Gutachten erstellt und 1989 vorgelegt. In diesem (nicht ver-
offentlichten) Gutachten werden fiir 24 Stoffe aus naturwissenschaftlicher Sicht Vorschlage fiir
Immissionsgrenzwerte (IW1- und IW2-Werte nach TA Luft) abgeleitet. Diese Vorschlige
werden derzeit vom LAI gepriift und iiberarbeitet. Fiir einige Stoffe (z.B. Quecksilber, LAI
1996) sind die erarbeiteten Werte und ihre Begriindungen in der beim Erich Schmidt Verlag/

Berlin erscheinenden LAI-Schriftenreihe veroffentlicht.

Die Uberarbeitung flihrte teilweise zu anders definierten Standards (z.B. fiir Staubnieder-
schlagskonzentrationen), aber auch zu Immissionsstandards mit anderer rechtlicher Bedeutung
(zB. als Orientierungswerte fiir Sonderfallpriifungen nach TA Luft oder als Zielwerte fiir
groBriumige Luftreinhalteplanung). Die vom LAI uberarbeiteten Standards gehen in ihrer
methodischen Ableitung tiber das urspriingliche Gutachten hinaus und beziehen z.B. Stoff-
kreisldufe und indirekte Eintragspfade in die Betrachtung ein. Der LAI hat bisher noch kein
allgemeines Konzept fiir die Ableitung der von ihm erarbeiteten Standards vorgelegt, so da3
diese Werte nicht in die Bestandsaufnahme aufgenommen wurden®, sondern das urspriingliche
“24-Stoffe-Gutachten”.

Das 24-Stoffe-Gutachten weist seiner Zielrichtung nach einen Handlungsbezug auf, ist aber

ausschlieBlich naturwissenschaftlich begriindet. Die vorgeschlagenen Immissionswerte werden

4 Hinzuweisen ist in diesem Zusammenhang jedoch auf zwei Veréffentlichungen (Prinz et al. 1993, Prinz

1995), in denen das methodische Vorgehen am Beispiel der PCDD/F-Standards paradigmatisch vorgestellt
wird.
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unter der Annahme standardisierter Expositionsverhaltnisse (entsprechend den Vorgaben der
TA Luft als arithmetischer Jahresmittelwert oder als 98. Perzentil) vorgeschlagen. Eine
Expositionsabschitzung und eine Betrachtung spezieller Expositions-Szenarien mit spezifi-
schen Nutzungsbedingungen wird nicht durchgefiihrt. Das Quotierungsproblem wird insofern
beriicksichtigt, als bei einer tiberwiegend oralen Aufnahme von Substanzen maximal nur 5 bis

10% der tolerablen Gesamtzufuhr durch die inhalative Aufnahme ausgeschopft werden sollen.

Listen mit Werten fur das Human-Biomonitoring

Unter der “inneren Belastung” (internen Belastung) versteht man das Vorkommen von Schad-
stoffen im menschlichen Organismus, das quantitativ in der Regel iiber die Konzentrationen der
Stoffe oder deren Stoffwechselprodukte in geeigneten Indikatormedien (z.B. Blut, Serum,
Urin) erfaBit wird. Die quantitative Bestimmung der inneren Belastung (Human-Biomonitoring)
ist fir die Umwelt- und Arbeitsmedizin aus zwei Griinden von Bedeutung. Sie erlaubt zum
einen eine Einschitzung dariiber, in welchem MaB es zu einer individuellen Exposition gegen-
iiber dem untersuchten Stoff gekommen ist, wobei ohne Zusatzinformation eine Zuordnung zu
einem spezifischen Expositionspfad in der Regel nicht méglich ist (Expositionsbezug). Zum
anderen erleichtert sie eine Beurteilung, ob bei der untersuchten Person in Anbetracht der im
Organismus vorhandenen Stoffmenge mit gesundheitlichen Beeintréchtigungen zu rechnen ist
(Wirkungsbezug). Unter beiden Gesichtspunkten'(Expositions- und Wirkungsbezug) kénnen
Normen (Standards) fir die innere Belastung abgeleitet werden, die allerdings keine “Um-

welt”-Standards im engeren Sinne darstellen.

Die Bestimmung der inneren Belastung dient in erster Linie der &rztlichen Diagnostik im
Einzelfall, ist aber auch im Bereich des umweltbezogenen Gesundheitsschutzes von Bedeutung.
So kann etwa das gehéufte Aufireten von erhohten Werten, die einem bestimmten Expositions-
pfad zugeordnet werden, einen administrativen Handlungsbedarf aufzeigen. Sofern systemati-
sche Korrelationen zwischen Stoffkonzentrationen in Umweltmedien und der inneren Belas-
tung vorhanden sind, koénnen ggf. medienbezogene Standards uber diesen Zusammenhang
abgeleitet werden. SchlieBllich kann iiber die Bestimmung der inneren Belastung auch eine

Plausibilitatspriifung von Expositionsabschidtzungen vorgenommen werden.

In Anbetracht dieser praktischen Bedeutung wurden wirkungsbezogene Biomonitoring-Stan-

dards in die Untersuchung einbezogen unter der Fragestellung, ob sie nach gleichen oder



zumindest vergleichbaren Kriterien abgeleitet werden wie gesundheits- (wirkungs-) bezogene

Umweltstandards im engeren Sinne.

BAT:

Die BAT (Biologische Arbeitsplatz-Toleranz)-Werte werden seit 1982 von der Senatskommis-
sion zur Priifung gesundheitsschidlicher Arbeitsstoffe der Deutschen Forschungsgemeinschaft
(DFG) in Form jahrlicher Mitteilungen und einer Loseblattsammlung herausgegeben. Diese
Mitteilungen enthalten u.a. eine Darstellung tiber Bedeutung und Benutzung der BAT-Werte,
in der sich auch Hinweise iiber deren Ableitung finden. In der Loseblattsammlung sind ausfiihr-
liche Einzelbegriindungen enthalten. Die BAT-Werte dienen im Rahmen spezieller Vorsorge-
untersuchungen dem Schutz der individuellen Gesundheit am Arbeitsplatz. Bei Einhaltung der
BAT-Werte ist nach dem gegenwirtigen Stand der wissenschaftlichen Kenntnisse im allgemei-
nen die Gesundheit der Beschiftigten nicht beeintrichtigt. Bei der Aufstellung der BAT- und
der MAK-Werte werden die gleichen Wirkungsédquivalente zugrunde gelegt. Die BAT-Werte
dienen als Vorschlige fiir die BAT-Werte in der TRGS 900 (Technische Regeln fiir Gefahr-
stoffe) im Rahmen der Gefahrstoffverordnung, wobei der AusschuB fir Gefahrstoffe (AGS)
iiber deren Aufnahme entscheidet.

BAT-Werte werden nur fiir Arbeitsstoffe festgelegt, die als nicht humankanzerogen gelten. Fir
krebserzeugende Arbeitsstoffe werden EKA-Werte abgeleitet (Expositionsdquivalente fur
krebserzeugende Arbeitsstoffe). Diese stellen eine Relation zwischen Luftkonzentrationen am
Arbeitsplatz und den Werten der inneren Belastung her und dienen dem Nachweis und der
Quantifizierung der individuellen Arbeitsstoffbelastung. Sie sind somit nicht wirkungsbezogen

abgeleitet und wurden nicht weiter bertcksichtigt.

HBM:

Die HBM (Humanbiomonitoring)-Werte werden von der Kommission “Human-Biomonito-
ring” des Umweltbundesamtes abgeleitet. Diese Kommission wurde 1992 als gemeinsame
Kommission des Umweltbundesamtes und des damaligen Bundesgesundheitsamtes einge-
richtet, um grundsitzliche und praktische Fragen im Bereich des Human-Biomonitoring zu
kldren. Zu ihrem Aufgabengebiet gehort unter anderem die Festlegung von Referenz- und
HBM-Werten. Die Kommission hat 1996 in der Juni-Ausgabe des Bundesgesundheitsblattes
ihr Konzept zur Ableitung dieser Werte dargestellt. Diese Veroffentlichung dient als Grundlage
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fir die Beschreibung des Bewertungskonzeptes im Rahmen dieser Untersuchung. In der

gleichen Ausgabe wurden auch die ersten Werte (fiir Blei) veroffentlicht.

Die Referenzwerte sind aus einer Reihe von entsprechenden MeBwerten einer Stichprobe aus
einer definierten Bevolkerungsgruppe abgeleitet und somit rein statistisch (nicht wirkungs-
bezogen) definiert und erfiillen somit nicht die Anforderungskriterien dieser Untersuchung.
Weiterhin werden von der Kommission zwei Arten von HBM-Werten (HBM I und HBM 1I)
abgeleitet, die jeweils wirkungsbezogen begriindet werden. Bei Uberschreitung der (h6heren)
HBM II-Werte sind gesundheitliche Beeintrichtigungen maéglich. In diesem Fall wird eine
umweltmedizinischen Betreuung und ein akuter Handlungsbedarf zur Reduktion der Belastung
gesehen. Im Bereich zwischen HBM I- und HBM II-Wert konnen gesundheitliche Beeintréachti-
gungen nicht ausreichend sicher ausgeschlossen werden. In diesem Fall stellt das Konzept
einen Priifbedarf fest (Kontrolle der Werte, Suche nach spezifischen Belastungsquellen, ggf.

Verminderung der Belastung unter vertretbarem Aufwand).

Da die Kommission den HBM II-Werten einen stirkeren Handlungsbedarf und damit in gewis-
ser Hinsicht auch eine hohere Verbindlichkeit beimifit, beschrinkt sich die vorliegende Unter-

suchung auf die Beschreibung des Konzepts dieser Werte.

3.2 Erfassung der Verfahren

3.2.1 Methodische Vorgehensweise

Die gewihlte Methode zur Erarbeitung einer Synopse “bestehender Verfahren zur Erarbeitung
gesundheitsbezogener Umweltstandards™ entspricht einer Dokumentenanalyse. Um eine trans-
parente und vergleichbare Darstellung der “bestehenden Verfahren” zu erméglichen, wurde ein
Beurteilungsraster erstellt, das die einheitliche Grundlage bei der Bearbeitung der Listen war.
Somit wurde gezielt die Komplexitdt des Untersuchungsgegenstandes auf ein ausgewihltes
Beschreibungsraster eingeschrinkt, das sich auf solche Aspekte konzentriert, die sich fiir eine

Harmonisierung als relevant erweisen kénnten.

Entsprechend der Unterteilung der Risikoabschitzung in die Elemente “Wirkungsabschétzung”

und “Expositionsabschitzung” wurden hierfiir zwei Erhebungsinstrumente entwickelt’, in

* Die Unterteilung der Risikoabschitzung in die Elemente Wirkungsabschitzung und Expositionsabschit-

zung ist hier im Sinne der in den Technical Guidance Document (CEC 1996) verwendeten Terminologie zu
verstehen. Nach den dort gegebenen Definitionen setzt sich die Wirkungsabschétzung aus der Identifi-



denen Fragen zu Einzelheiten des fachlichen Vorgehens bei Ableitung von Standards prézisiert
wurden. In den Fillen, in denen die Antwortméglichkeiten vorab bekannt waren oder erarbeitet
werden konnten, wurden geschlossene Fragen mit vorgegebenen Kategorien angeboten, in den

anderen Fillen wurden offene Fragen formuliert.

Der Erhebungsbogen zur Expositionsabschitzung war fiir diejenigen Listen der Fallgruppe 2
vorgesehen worden, in denen der Bezug zum Umweltmedium iiber eine Expositionsabschit-
zung auf Grundlage eines spezifizierten Expositions-Szenarios hergestellt wird. In Pretests
zeigte sich dann aber, daf alle untersuchten Listen der Fallgruppe 2 von szenarischen und ver-
einfachten Expositionsannahmen ausgehen; deshalb wurde auf die Verwendung des hierfiir

vorgesehenen Erhebungsbogens verzichtet.

Eine Sonderstellung nahmen auch die Listen mit Werten fiir das Humanbiomonitoring (Fall-
gruppe 3) ein, deren fachliche Ableitung und Begriindung sich grundlegend von den Vor-
gehensweisen bei anderen wirkungsbezogenen Listen unterscheidet. Da nur zwei Listen mit
Biomonitoring-Werten in die Untersuchung aufgenommen wurden (BAT- und HBM II-
Werte), wurde kein eigenstdndiges Erhebungsinstrument entwickelt. Die Bearbeitung dieser
Listen orientierte sich sinngemafB aber an den gleichen Inhalten wie bei den tibrigen Listen. Die
synoptische Auswertung wurde in Form tabellarischer Ubersichten zu ausgewihlten Beschrei-

bungsdimensionen vorgenommen.

3.2.2 Erhebungsraster

Nachfolgend sind die einzelnen Fragenkomplexe des Erhebungsrasters zur Wirkungsabschdit-

zung beschrieben.

Allgemeine Angaben

Im allgemeinem Teil der Erhebung wurden zunéchst verfahrenstechnische Aspekte erfafit (z.B.
Veroffentlichungsmodalititen, Verfugbarkeit allgemeiner Darstellungen des Ableitungskonzep-
tes, Aktualisierung, rechtlicher Status, regionale Giiltigkeit, Beteiligung). Zusitzlich wurde

erfaft, ob die Begriindungen der Einzelwerte in Stoffmonographien offengelegt werden.

zierung des Gefihrdungspotentials (Identifizierung der adversen Wirkungen) und der Dosis-Wirkungs-Ab-
schitzung zusammen.
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Im Umweltgutachten (SRU 1996) wird betont, daB die Standardableitung sich an den rechtlich
vorgegebenen oder politisch angestrebten Schutzzielen ausrichten muB. Vor diesem Hinter-
grund wurde erfaBt, welche Schutzziele in den Konzeptdarstellungen explizit genannt werden.
Hierzu wurden (mit der Méglichkeit von Mehrfachnennungen) verschiedene Antwortkatego-
rien (z.B. Gefahrenabwehr, Gesundheitsschutz, Vermeidung gesundheitlicher Beeintrichtigun-
gen etc.) vorgegeben, jedoch auch die Moglichkeit sonstiger Angaben vorgesehen. Weiterhin
wurde erhoben, mit welchen Begriffen die gesundheitlichen Bewertung charakterisiert wird
(z.B. akzeptabel, tolerabel, bedenklich 0.4.).

Aufnahmepfade und Anwendungsbereiche

Die Fragen zu Aufnahmepfaden und Anwendungsbereichen beziehen sich auf einige Grund-
informationen, die die Definition und den Giiltigkeitsbereich der Standards betreffen (z.B.
physikalische Dimensionierung, Aufnahmepfad, Expositionsdauer, Anwendungsbereich, spe-

ziell beriicksichtigte empfindliche Gruppen).

AuBerdem wurde abgefragt, inwieweit in den zugrundegelegten Veroffentlichungen auf das
Problem von Kombinationswirkungen eingegangen wird, und ob die Moglichkeit einer Beriick-

sichtigung von Kombinationswirkungen grundsitzlich vorgesehen ist.

Kanzerogenit&t und Annahmen zu Wirkungschwellen

Kanzerogene Substanzen nehmen in Hinblick auf die Annahmen zur Existenz oder Nicht-
Existenz von Wirkungsschwellen im regulatorischen Bereich eine Sonderrolle ein. Vor diesem
Hintergrund wurde zunichst erfaBt, nach welchen Kriterien bzw. nach welchem Klassifi-
kationssystem (insbesondere Senatskommission der DFG, EPA, IARC oder EU) die ver-
schiedenen Substanzen als kanzerogen eingestuft werden. Auch wenn die verschiedenen
Klassifikationssysteme weitgehend zu vergleichbaren Einstufungen fiihren (vgl. z.B. Henschler
1987, Hassauer et al. 1993), konnten Nilsson et al. (1993) in einem internationalen Vergleich
der Regulation von Pestiziden zeigen, daB unterschiedliche Standards héufig auf eine unter-
schiedliche Klassifikation der Kanzerogenitét zuriickzufiihren sind. AuBlerdem wurde erfaBt, ob
unter bestimmten Voraussetzungen bei kanzerogenen Substanzen die Méglichkeit der Existenz
einer Wirkungsschwelle in Betracht gezogen wird und wie dies ggf. im Rahmen der Werte-

festsetzung berticksichtigt wird.



SchlieBlich wurde erfaBt, ob das Fehlen einer Wirkungsschwelle (auBer bei der Kanzerogeni-
tdt) auch fiir andere Wirkungen angenommen wird, und welche Konsequenzen sich ggf. hier-

aus fiir die Ableitung der Werte ergeben.

Ableitung von Werten fir Stoffe ohne Wirkungsschwellen

In diesem Fragenblock wurde ermittelt, ob — und wenn ja, wie — in der betrachteten wirkungs-
bezogenen Liste Werte fiir Stoffe ohne Wirkungsschwelle abgeleitet werden. Grundsitzlich
kommt hierfiir entweder, ausgehend von einer quantitativen Risikoabschdtzung, eine quanti-
tative Begrenzung des Risikos oder die Einflihrung eines zusitzlichen “Unsicherheits”-Faktors
auf einen mit anderen Wirkungen (mit Wirkungsschwelle) begriindeten Wert in Betracht.
Detaillierte Nachfragen wurden fiir den ersteren Fall vorgesehen. Sie beziehen sich zum einen
darauf, welcher Zahlenwert als “tolerable” Risikobegrenzung vorgesehen wird, und zum
anderen darauf, auf welchen methodischen Grundlagen die quantitative Risikoabschétzung

aufbaut.

Quantitative Risikoabschdtzungen kénnen entweder von human- oder von tierexperimentellen
Untersuchungen ausgehen. Hierbei stellt sich die Frage, ob bei der Verwendung verschiedener
Datenquellen eine Rangfolge vorgesehen ist. In Anbetracht der groBen Unsicherheiten speziell
der quantitativen Risikoabschitzungen mit der Notwendigkeit einer Dosis-Extrapolation ergibt
sich weiterhin die Frage, ob eine Qualitéitspriifung vorgesehen ist, und wie sie charakterisiert

werden kann.

Weitere Fragen bezogen sich, differenziert nach tierexperimentellen und epidemiologischen
Datengrundlagen, auf die Vorgehensweise bei der Risikoabschitzung im einzelnen. In beiden
Fillen wurde ermittelt, welche methodischen Mindestanforderungen an die zugrundeliegenden
Untersuchungen gestellt werden, auf welcher Grundlage die Risikoabschitzung beruht
(ausgehend von einer Basisstudie oder von einer zusammenfassenden Auswertung mehrerer
geeigneter Studien), welches Modell der Dosisextrapolation verwendet wird und welcher
statistische Lageparameter (wahrscheinlicher Fall oder oberer Konfidenzbereich) bei der
Parameterschitzung verwendet wird. Bei Verwendung tierexperimenteller Datengrundlagen
wurde zusitzlich ermittelt, wie die tierexperimentellen Daten auf den Menschen umgerechnet

werden.
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Ableitung von Werten fur Stoffe mit Wirkungsschwelle

Bei den Stoffen mit Wirkungsschwelle steht im Rahmen der Identifizierung von Gefahrdungs-
potentialen zunichst die Frage im Vordergrund, welche Kriterien (z.B. Adversitit, Ubertrag-
barkeit, Verfuigbarkeit von Humandaten) gefordert sind, um eine beobachtete Wirkung fur die
Ableitung zu verwenden. In diesem Zusammenhang wurde im Klartext erfaflt, welche Prézi-

sierungen des Begriffes “advers” vorgenommen werden.

Auf der quantitativen Ebene der Dosis-Wirkungs-Abschitzung interessierte zunéchst, welcher
Bezugswert aus den ermittelten Dosis-Wirkungs-Beziehungen (insbesondere NOAEL oder
LOAEL) verwendet wird und ob dieser Bezugswert aus den vorliegenden Daten selbst
festgelegt oder von anderen Institutionen iibernommen wird. Ebenso wie im Fall der
quantitativen Risikoabschitzungen ergab sich weiterhin die Frage, von welchen Datenquellen
(Humandaten und/oder tierexperimentelle Daten) die Standardsetzung ausgeht, und — wenn

mehrere Datenquellen in Betracht kommen — ob eine Rangfolge vorgesehen ist.

Differenziert nach Verwendung von Tier- oder Humandaten wurde ermittelt, welche methodi-
schen Mindestanforderungen an die zugrundeliegenden Studien gestellt werden und auf
welcher Grundlage die Werte abgeleitet wurden (ausgehend von einer Basisstudie oder von
einerdzusammenfassenden Auswertung mehrerer geeigneter Studien). Bei der Verwendung
tierexperimenteller Datengrundlagen wurde zusitzlich abgefragt, wie die tierexperimentellen
Daten auf den Menschen umgerechnet werden, und bei der Verwendung von Humandaten, auf
welche Art von Datenquellen bei der Wertefestlegung zuriickgegriffen wird (epidemiologische

Untersuchungen, experimentelle Untersuchungen, Einzelfallbeobachtungen).

Unsicherheitsfaktoren

In Anbetracht der zahlreichen Unsicherheiten bei der Risikobewertung ist es bei der Ableitung
von Standards mit angenommener Wirkungsschwelle eine tbliche Praxis, Unsicherheits-
faktoren einzufiihren. Gebréauchlich sind insbesondere Unsicherheitsfaktoren zur Beriicksichti-
gung der Interspeziesvariabilitit (Ubertragung Tier-Mensch) und der Intraspeziesvariabilitit
(empfindliche Personengruppen). Unsicherheitsfaktoren kommen in der Regulationspraxis aber
auch unter zahlreichen anderen Gesichtspunkten zur Anwendung (z.B. Ubertragung von sub-
chronischer auf chronische Toxizitdt, Umrechnung von LOAEL auf NOAEL, bei besonders
gravierenden und irreversiblen Effekten oder bei generellen Mangeln an der Datenbasis). Ent-

sprechend wurde erfaB3t, ob es fiir die betrachtete Liste ein ausgearbeitetes Konzept fiir die



Vergabe von Unsicherheitsfaktoren gibt, unter welchen Gesichtspunkten Unsicherheitsfaktoren
angewendet werden, welcher Zahlenwert im Regelfall verwendet wird und ob eine Obergrenze
fir das Produkt aller Unsicherheitsfaktoren als AusschluBkriterium fiir die Ableitung eines

Standards vorgegeben wird.
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Vergleichende Darstellung auf Basis der Grundbemerkungen und Leitlinien zu ausgewahlten "wirkungsbezogenen" Wertelisten

8 Unsicherheitsfaktoren und verwandte Begriffe und Konzepte
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3.3 Ergebnisse

3.3.1 Synoptische Darstellung der Ergebnisse

In den Ubersichten la bis 8 sind die Konzepte anhand der untersuchten Aspekte vergleichbar

nebeneinandergestellt.

Die Ubersichten sind nach einem einheitlichen Schema aufgebaut. Auf der linken Seite der
Ubersicht sind die Listen in alphabetischer Reihenfolge ihrer Abkiirzungen aufgefiihrt, etwas
abgesetzt, weil sie einen anderen Charakter haben, die Biomonitoring-Listen (BAT und HBM).

In der obersten Zeile sind die Kriterien benannt, nach denen die Konzepte betrachtet wurden;
die Ziffern hinter den Benennungen beziehen sich auf die Untersuchungsdimensionen im
Erhebungsraster, die Unterteilungen entsprechen den vorgegebenen Kategorien oder den
Angaben, die sich bei “offener” Beschreibung ergaben (vgl. Erhebungsraster, Anhang). Im
wesentlichen wurden die Listen danach beschrieben und verglichen, ob eine Kategorie zutrifft
oder nicht (Ja, Nein, Keine Angabe). Wo Ergebnisse als Zahlenangaben vorliegen, wurden
diese in die jeweiligen Felder eingetragen. Zusitzliche Informationen fiir die einzelnen Listen
oder inhaltliche Zusatzinformationen sind in Form von Anmerkungen der jeweiligen Ubersicht
angefligt. Wenn fiir eine Liste eine bestimmte Dimension inhaltlich keinen Sinn macht, wurden

die Felder mit “entfallt” bezeichnet und grau schraffiert.

3.3.2 Beschreibung der Ergebnisse

Im folgenden werden die Ergebnisse der vergleichenden Darstellung beschrieben. Die
Zahlenangaben in Klammern hinter den Uberschriften verweisen auf die Ubersichten la — 8

bzw. auf die Gliederungsziffern des Erhebungsrasters (vgl. Anhang)

3.3.2.1 Allgemeine Angaben und Konzept der Wertfindung (1/2)
Schutzziel (1.9)

In nahezu allen untersuchten Listen werden im Konzept ein Schutzziel, in manchen Féllen
mehrere Schutzziele angegeben. Die Tatsache, daB die Schutzziele iiber die verschiedenen
Listen hinweg wenig einheitlich sind, 1Bt sich daraus ablesen, daB bei den untersuchten 17
Listen insgesamt 20 verschiedene Begrifflichkeiten als Schutzziel genannt werden. Am haufig-

sten wurde bei den deutschsprachigen Konzepten (10 Listen) die Formulierung “Vermeidung
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gesundheitlicher Beeintrichtigung” (vier mal) und bei den englischsprachigen Konzepten (7

Listen) die Formulierung “without appreciable risk” (vier mal) verwendet.

Gruppiert man die in den deutschsprachigen Listen angegebenen Begrifflichkeiten nach den
verwendeten Kernbegriffen, ergibt sich folgendes Bild:

1. Schutz der Gesundheit
vor Belastigung
vor gesundheitlichen Geféhrdungen
vor systemischen Effekten

2. Vermeidung gesundheitlicher Beeintrichtigungen
der Beeintrachtigung der Leistungsfahigkeit

3. Vorbeugung gesundheitlicher Risiken

4. Privention arbeitsstoffbedingter Gesundheitsschidden

Die englischsprachigen Listen nennen als Schutzziel “public health protection” oder “without

appreciable risk”.

In keiner der Listen werden rechtliche Begriffe wie “Gefahrenabwehr” oder “Vorsorge” als
Schutzziel genannt. Die Angaben zum Schutzziel erlauben damit keine rechtliche Einordnung,
so daB die Anwendbarkeit dieser Werte im administrativen Bereich ohne zusitzliche Rechts-
interpretationen unklar ist. Zudem weichen die im Umweltgutachten (SRU 1996) gemachten
Angaben zu den Schutzzielen der hier betrachteten Standardlisten teilweise von den in den
Konzepten selbst verwendeten Formulierungen ab (vgl. Ubersicht 9). Dieser Befund ist
insofern schwer interpretierbar, als im Umweltgutachten nicht dokumentiert ist, welche
Informationsgrundlagen fir die dortigen .Schutzzielangaben herangezogen wurden. In jedem
Fall verdeutlichen diese Ergebnisse, daf3 eine klare Verkniipfung zwischen Standardlisten und

rechtlich definierten Schutzzielen im allgemeinen nicht herstellbar ist.

Charakterisierung und Uberschreitung der Werte (1.11, 1.12)

In Hinblick auf die Schutzzielfrage ist auch von Interesse, wie die Standards begrifflich charak-
terisiert werden. In gut der Hilfte der untersuchten Listen (9 der 17 Listen) finden sich solche
Charakterisierungen, wobei insgesamt 7 verschiedene Begriffe verwendet werden: “akzeptabel”,
“bedenklich”, “Schwankungsbreite der Hintergrundbelastung”, “tolerabel” oder “tolerierbar”,

“zumutbar” oder “irreducible level”.



Die inhaltliche Bedeutung dieser Begriffe ist ohne eine Charakterisierung der gesundheitlichen
Risiken, die mit einer Wertetiberschreitung verbunden sind, unklar. In den Konzepten von 7

der 17 Listen werden Aussagen zu Konsequenzen bei einer Werteiiberschreitung gemacht:

1. Die Moglichkeit, daB ein adverser Effekt auftritt, nimmt zu (RfC, RfD).

2. Eine kurzfristige Uberschreitung der Werte ist ohne gesundheitliche Auswirkungen mog-
lich. Aussagen zu der zeitlichen Dauer der tolerablen Uberschreitung kénnen aber allen-

falls stoffbezogen prizisiert werden (ADI, DWQG, PTWI).

3. Eine Uberschreitung der Werte ist geeignet, eine Gesundheitsgefihrdung darzustellen
RW II).

4. Eine gesundheitliche Beeintrachtigung ist moglich (HBM II)

Diese Angaben charakterisieren die gesundheitlichen Risiken bei einer Uberschreitung der

Werte nur unzureichend.

Begriindung der Einzelwerte (2.4)

In allen untersuchten Listen werden die abgeleiteten Einzelwerte in Stoffmonographien begriin-
det. Auf der Ebene der Einzelwertbegriindung besteht insofern eine gewisse Transparenz der
Standardsetzung. Die Verfligbarkeit einer Stoffmonographie per se besagt allerdings noch

nicht, daB alle relevanten Einzelaspekte transparent dokumentiert werden.

Aktualisierung der Werte (2.2)

Die regelmiBige Aktualisierung von Umweltstandards gehort zu den Anforderungen, die aus
fachlicher und rechtspolitischer Sicht an die Standardsetzung zu stellen sind (SRU 1996). Nach
den vorliegenden Ergebnissen ist eine regelmiBige Aktualisierung der Werte nur in 4 Fillen
(AQG, MAK, MIK, BAT) ausdriicklich vorgesehen. Das ADI-Konzept fordert eine Aktuali-

sierung nur, wenn neue Erkenntnisse vorliegen.

! Wie die Ergebnisse in Kap. 4 zeigen, sollten die Dokumentationen im Einzelfall noch ergénzt werden.
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3.3.2.2 Aufnahmepfade und Anwendungsbereiche (3)
Angabe der Werte (3.1)

In den meisten untersuchten Listen sind die Werte als Zufuhr oder Konzentrationen angegeben.
AQG und LAI geben fiir kanzerogene Substanzen zusétzlich das unit risk an, TRD die resor-
bierte Dosis. Die BAT- und HBM (II)-Werte beziehen sich auf die interne Belastung.

Aufnahmepfad (3.3)

13 Listen geben Werte fiir den inhalativen Pfad an, in 4 Fillen ergédnzt um Angaben fiir den
oralen Pfad. In 3 Listen sind ausschlieBlich Werte fiir den oralen Pfad vorgesehen. Der dermale

Aufnahmepfad wurde in keinem Konzept beriicksichtigt.

Kombinationswirkungen (3.4)

In den Konzepten von 10 der 17 untersuchten Listen wird explizit eine Aussage zu Kombina-
tionswirkungen gemacht. Nur fiir 6 Listen sind aber Verfahren angegeben, wie Kombinations-
wirkungen bei der Werteableitung beriicksichtigt werden kénnen (zumeist durch Bildung von

Summenparametern oder durch Anwendung eines Unsicherheitsfaktors).

Expositionsdauer (3.5)

In allen wirkungsbezogenen Listen (aufler BAT und HBM) werden die Werte in Abhingigkeit
von einer spezifizierten Expositionsdauer angegeben. Unterteilt wurde bei der Erhebung in
kurzfristige, lebenslange und sonstige langfristige. Dies gilt auch fiir die medienbezogenen
Standards (Fallgruppe 2), die somit von vereinfachten Expositionsannahmen ausgehen und
keine detaillierte Expositionsabschitzung mit Angabe eines definierten Expositions-Szenarios
vorsehen. Eine Ubertragbarkeit auf die realen Lebensbedingungen ist unter diesem Gesichts-

punkt moglicherweise nur bedingt gegeben.

Expositionsdauer (3.5)

In allen wirkungsbezogenen Listen (auBer BAT und HBM) werden die Werte in Abhéngigkeit
von einer spezifizierten Expositionsdauer angegeben. Unterteilt wurde bei der Erhebung in
kurzfristige, lebenslange und sonstige langfristige. Dies gilt auch fiir die medienbezogenen
Standards (Fallgruppe 2), die somit von vereinfachten Expositionsannahmen ausgehen und

keine detaillierte Expositionsabschétzung mit Angabe eines definierten Expositions-Szenarios



vorsehen. Eine Ubertragbarkeit auf die realen Lebensbedingungen ist unter diesem Gesichts-

punkt méglicherweise nur bedingt gegeben.

Anwendungsbereich (3.7)

Mit Ausnahme von RfD und HBM (II) beziehen sich alle Werte auf einen explizit genannten

Anwendungsbereich.

Besondere Bevélkerungsgruppen (3.8)

In einigen Konzepten finden sich Hinweise auf besondere Bevélkerungsgruppen, die in unter-
schiedlicher Art und Weise beriicksichtigt werden kénnen. Im wesentlichen handelt es sich
dabei um “Kinder”, “Kranke”, “Alte” und “Schwangere” oder unspezifisch um “empfindliche

Subpopulationen”.

3.3.2.3 Annahmen zu Wirkungschwellen (4/5) und Ableitung von Werten fiir
kanzerogene Stoffe ohne Wirkungsschwelle (6)

Kanzerogene Substanzen (4.1, 4.2, 4.3, 4.4, 6.1,6.2)

In den untersuchten Konzepten wird auf unterschiedliche Klassifikationssysteme fiir die
Kanzerogenitit Bezug genommen (Senatskommission DFG, IARC, EU). In 8 Fillen werden

die Bewertungsgrundlagen fiir die Einstufung der Kanzerogenitit nicht angegeben.

Grundsitzlich lassen sich drei unterschiedliche Vorgehensweisen bei Kanzerogenitit und ent-
sprechende Konsequenzen fiir die Werteableitung feststellen (vgl. Tab. 2). In 9 Listen ist eine
Unterscheidung zwischen kanzerogen und nicht-kanzerogen vorgesehen, wobei fir
kanzerogene Effekte keine Werte abgeleitet werden. In 3 Listen wird nach dem gentoxischen
Wirkmechanismus und in drei Listen nach der Evidenz fiir Humankanzerogenitét differenziert.
Bei gentoxischen Effekten oder nachgewiesener oder wahrscheinlicher Humankanzerogenitt

werden Werte auf der Grundlage einer Quantitativen Risikoabschitzung (QRA) abgeleitet.
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Tabelle 2: Vergleichende Darstellung der Vorgehensweise bei der Standard-
setzung in Hinblick auf die Kanzerogenitét
Vorgehensweise Werteableitung Listen
Keine Differenzierung
der Kanzerogene
e kanzerogen keine Werteableitung ARW, MAK, MIK, RfC,
e nicht kanzerogen auf Grundlage 11;331’, I;g;ﬁ,l?-swﬁ'e,
nicht maligner Effekte .
Differenzierung nach
Wirkmechanismus
e gentoxisch auf Grundlage einer QRA DWQG
e nicht gentoxisch orientiert an ADI, TI, DWQG
Wirkungsschwelle
Differenzierung
nach Evidenz fur
Humankanzerogenitét
e nachgewiesen/ auf Grundlage einer QRA LAI, AQG,TRD
wahrscheinlich
e moglich auf Grundlage AQG, TRD

nicht maligner Effekte

Nicht-kanzerogene Effekte ohne Wirkungsschwelle (5.1, 5.2, 5.3, 5.4)

Nur vier von 16 Listen ziehen bei bestimmten nicht-kanzerogenen Effekten in Betracht, dafl

eine Wirkungsschwelle nicht existiert bzw. nicht festzulegen ist. Aus diesen Annahmen ergeben

sich teilweise unterschiedliche Konsequenzen fiir die Werteableitung (Tab. 3).




Tabelle 3: Konsequenzen aus der Annahme einer fehlenden Wirkungs-
schwelle fiir die Werteableitung

Effekt ) Liste Konsequenzen fiir die Werteableitung
reproduktionstoxisch | ARW keine Werteableitung
sensibilisierend MAK keine Beriicksichtigung bei Werteableitung
BAT keine Beriicksichtigung bei Werteableitung
24-Stoffe  |Beriicksichtigung durch einen zusitzlichen
Unsicherheitsfaktor

3.3.2.4 Ableitung von Werten fiir Stoffe mit Wirkungschwelle (7)
Ausgangspunkt der Ableitung (7.5, 7.6)

Die iiberwiegende Zahl der Listen (8) geht bei der Ableitung ihrer Werte vom NOAEL aus,
wihrend drei Listen den LOAEL zugrundelegen. Die restlichen zwei Listen machen keine
prizise Angabe zu dieser Frage. Benchmark-Dosen wurden in den untersuchten Konzepten

nicht genannt.

Jede Organisation legt die Bezugswerte fur die Standa}dableitung (NOAEL oder LOAEL)
selbst fest. Einzige Ausnahme bilden die DWQG, die fiir bestimmte Substanzen auf bereits

abgeleitete Werte, die innerhalb der WHO erstellt wurden, zuriickgreifen.

Kriterien zur Verwendung einer Wirkung (7.2) und Aussagen zu Adversitét (7.4)

In nahezu allen Listen werden Wirkungen nur dann zur Werteableitung herangezogen, wenn
sie als “advers” (oder andere sinnentsprechende Formulierungen) angesehen werden. Nur in 8
Listen wird dieser Begriff aber néher erldutert. Die aussagefihigste Definition weist das TI-

Konzept auf:

“Verdanderung in Morphologie, Physiologie, Wachstum, Entwicklung oder Lebenserwartung
eines Organismus, die zu einer Beeintrichtigung der Funktionsfihigkeit oder der Fihigkeit
zusitzliche Belastungen zu kompensieren, fiihrt, oder die Anfilligkeit (Empfindlichkeit) fiir

schidliche Effekte durch andere Umwelteinfliisse erhoht.” (eigene Ubersetzung)

In drei Listen wird ausdriicklich gefordert, da3 die Entscheidung dariiber, ob ein Effekt advers
ist oder nicht, durch ein Expertenurteil zu fillen ist (TI, ADI, MIK).
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Besondere Erwihnung finden “reversible Effekte” in zwei Konzepten. In der TRD-Liste
werden sie als advers eingestuft (Ausnahme bildet eine Gewichtsreduktion < 10%), wahrend

sie in der BAT-Liste unter bestimmten Bedingungen als tolerabel angesehen werden.
In der MIK-Liste miissen die Effekte einen Krankheitswert besitzen.

Drei Listen fordern neben “Adversitit” explizit auch die “Ubertragbarkeit” des Effektes auf

den Menschen, um ihn bei der Werteableitung zu verwenden?.

Datengrundlagen (7.7, 7.8)

Die meisten Listen machen in ihren Konzepten keine naheren Angaben zur erforderlichen
Datenqualitat. In 5 von 15 Listen werden — allerdings meist recht unspezifisch — Mindest-
anforderungen an Tierversuchs-Daten und in zwei Listen Mindestanforderungen an epidemio-
logische Daten beschrieben. Bemerkenswert ist, da3 sich unter diesen Listen nur eine deutsche

Liste befindet (TRD).

Nur in 7 von 16 Listen wird beschrieben, nach welchem Auswertungsprinzip (Auswahl einer
Basisstudie oder zusammenfassende Auswertung mehrerer Studien) aus tierexperimentellen
Untersuchungen Wirkungsschwellen abgeleitet werden. In allen diesen Fillen erfolgt die
Festlegung der Wirkungsschwelle iiber die Auswahl einer Basisstudie. Nur in einer der in der

Bundesrepublik erstellten Listen (ARW-Liste) findet sich diesbeziiglich eine Klarstellung.

Insbesondere bei den in Deutschland erstellten Listen finden sich nur selten klare Aussagen zur

Auswahl und Wichtung von Datenquellen.

Zur Priorisierung unterschiedlicher Datenquellen findet sich in 8 von 13 Konzepten die Aus-
sage, daB Humandaten die hochste Prioritét bei der Werteableitung zukommt. In einigen Kon-
zepten wird zugleich aber auch konstatiert, daB3 hiufig keine Humandaten vorliegen oder von

der Qualitat her nicht geeignet sind.

Die AQG sehen eine Reihenfolge unter anderen Gesichtspunkten vor. Die héchste Prioritét fiir
die Werteableitung besitzen Daten, die auf substantielle Anderungen in Richtung pathologi-
scher Effekte hindeuten. In zweiter Prioritdt werden LOEL-Werte herangezogen, die durch

2 Ob es sich bei fehlenden Angaben hierzu lediglich um eine unvollstindige Beschreibung der Vorgehens-

weise handelt, oder ob der positive Nachweis einer Ubertragbarkeit der tierexperimentellen Befunde auf den
Menschen tatsichlich nicht gefordert wird, kann hierbei nicht beurteilt werden.



andere wissenschaftliche Informationen gestiitzt werden. Einzelbeobachtungen, die durch
andere Organisationen nicht verifiziert worden sind, sollen nicht zur Werteableitung herange-

zogen werden.

3.3.2.5 Unsicherheitsfaktoren (8)
Fast alle Konzepte verwenden flir die Ableitung der Werte Unsicherheits- oder &hnliche

Faktoren, wobei die Bezeichnungen fiir solche Faktoren uneinheitlich sind. Verwendet werden
Begriffe wie Faktor, Sicherheitsfaktor, Faktor zur Risikoverminderung, Umrechnungsfaktor

oder protection factor.

Drei Listen sehen einen zusammenfassenden Unsicherheitsfaktor vor, der jeweils unter-

schiedliche Aspekte abdeckt:

AQG: Ein “protection factor” beriicksichtigt aus der Muttersubstanz entstehende Metabo-
liten, Variabilitidt des Metabolismus, Existenz hypersensibler Personengruppen, mog-

liche Akkumulation und Mingel an der Datenbasis.

MIK: Ein “Sicherheitsfaktor” oder “Faktor zur Risikoverminderung” beriicksichtigt Inter-
und Intraspeziesvariabilitit, einen ungenigenden wissenschaftlichen Kenntnisstand,

Variation der Empfindlichkeit, mogliche Wechselwirkungen und den Schweregrad.
ARW: Standardfaktor fuir Inter- und Intraspeziesvariabilitat

Die meisten Konzepte sehen getrennte Unsicherheitsfaktoren fiir Interspeziesvariabilitat (9 Lis-
ten) und Intraspeziesvariabilitit (10) vor, wobei zumeist der Standardfaktor 10 verwendet
wird. Dariiber hinaus kommen in einzelnen Listen noch weitere Unsicherheitsfaktoren zur An-

wendung:
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—  Extrapolation von subchronischer zu chronischer Toxizitét (5 Listen)

—  Umrechnung des LOAEL zum N(O)AEL? (6 Listen)

— Konstatierung einer mangelnden Datenbasis (4 Listen)

— Mangel von Daten zur Reproduktionstoxizitat (TI)

—  bei gravierenden und irreversiblen Effekten (ADI, TT)

— Anwendung eines “modifying factor (MF)” (RfD, RfC, MRL): Zusitzlicher
Unsicherheitsfaktor, der grofBer als null und kleiner bzw. gleich 10 ist. Die Hohe des MF
hingt von der Experteneinschitzung der wissenschaftlichen Unsicherheiten hinsichtlich der
Studien und Datenbasis ab, die mit den allgemeinen Unsicherheitsfaktoren nicht erfa3t

werden (z.B. Anzahl der eingesetzten Versuchstiere). Der Standardwert fiir den MF ist 1.

In vier Listen werden Obergrenzen flir das Produkt aller verwendeten Unsicherheitsfaktoren
angegeben. In zwei Listen (MAK und PTWI) werden keine Angaben zur Verwendung von

Unsicherheitsfaktoren gemacht.

Die Anwendung von Unsicherheitsfaktoren zeichnet sich — mit Ausnahme der fur Inter- und

Intraspeziesvariabilitit — durch eine groBe Heterogenitit aus.

3.3.2.6 Zusammenfassung der Ergebnisse
Die zentralen Ergebnisse aus der vergleichenden Darstellung konnen wie folgt zusammen-

gefalit werden:
(1) Eine Verkniipfung mit rechtlich definierten Schutzzielen wird i.allg. nicht hergestellt.
(2) Die Vorgehensweise bei kanzerogenen Substanzen erfolgt nach uneinheitlichen Prinzipien.

(3) Die Moglichkeit fehlender Wirkungsschwellen bei nicht-kanzerogenen Effekten wird nur

in seltenen Fillen in Betracht gezogen.

(4) In den meisten Listen wird die Adversitét abstrakt beschrieben. Die Konkretisierung wird

von einem Expertenurteil erwartet.
(5) Die Bezugswerte (NOAEL, LOAEL) werden durchgehend selbst festgelegt.

(6) Uber Qualititsanforderungen und Wichtung/Auswahl geeigneter Datenquellen finden sich

3 Korrekterweise miiBte es in diesem Fall "NAEL" heiBen, da es sich um eine Umrechnung und nicht um eine

Beobachtung handelt.



in den deutschen Bewertungskonzepten nur ausnahmsweise Angaben. In allen Féllen wer-

den jedoch Stoffmonographien herausgegeben.

(7) Die Verwendung von Unsicherheitsfaktoren ist in Hinblick auf Inter- und Intraspezies-

variabilitit weitgehend einheitlich, in anderen Aspekten gibt es Unterschiede.

4 Vergleich der Ableitungssystematik an acht Beispielen
4.1 Hintergrund

Die in diesem Abschnitt dargestellte Studie, zu der das Forschungs- und Beratungsinstitut
Gefahrstoffe (FoBiG) durch die BAGS beaufiragt wurde, soll einen Beitrag dazu leisten,
mogliche Griinde fur die in der Bestandsaufnahme festgestellten differierenden toxikologischen
Bewertungen bei Festlegung von Umweltstandards herauszuarbeiten. Anhand von Beispielen

wurden folgende Fragestellungen betrachtet:

1. Welche der angesprochenen Dissenspunkte in Bewertungsfragen sind von prioritdrer bzw.

nachrangiger Bedeutung?

2. Welche GroBenordnung besitzen die Unterschiede, die bei Bewertungen verschiedener

Institutionen auftreten kénnen?

3. Gibt es einzelne Institutionen, bei denen regelmiBig mit von anderen Einschétzungen

abweichenden Bewertungen gerechnet werden muf3?

4. Lassen sich anhand der Beispiele bisher nicht bertcksichtigte, jedoch relevante Faktoren

erkennen, die in Bewertungsprozesse einfliefen?

5. Liegen — neben den héufig diskutierten Unterschiedlichkeiten — auch Gemeinsamkeiten im
Bewertungsprozef3 vor, so daf3 weitgehende Harmonisierungsaktivititen dort weniger not-

wendig erscheinen?

Die ausgewihlten Beispiele konnten nicht représentativ sein. Es wurde eine Liste von 8 Stoffen
erstellt, zu denen mehrere wirkungsbezogene ermittelte tolerable Kérperdosen oder Referenz-
konzentrationen in der Luft vorlagen. Diese Liste bestand aus drei Metallen, drei leichtfliichti-
gen Kohlenwasserstoffen und zwei schwerfliichtigen chlororganischen Verbindungen, die je-
weils wegen ihrer hohen Umweltrelevanz bekannt sind. Dabei wurde auch beriicksichtigt, daB

sowohl kanzerogene wie nichtkanzerogene Substanzen einbezogen wurden, um auch fiir
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Kanzerogene erste Beispielsdaten fiir Vergleiche zur Verfligung zu haben. Bei den Beispielen

handelt es sich um:

Arsen Benzol DDT
Cadmium Tetrachlorethen PCB
Quecksilber Toluol

Fir die Auswahl der Institutionen, die Stoffbewertungen fiir wirkungsbezogene Standards
durchgefiihrt hatten, diente die Auswertung von Kap.3, aus der bereits grundsatzliche metho-
dische Unterschiede im Vorgehen dieser Institutionen hervorgingen. Einzelne Bewertungen
(wie Air Quality Guidelines der WHO, 1994/5) waren zum Zeitpunkt der Bewertung nur als
Entwurfsfassung verfligbar, so daf3 neben der fehlenden Publikationsabsicherung auch teil-
weise knapp gefaB3te Begriindungen ohne oder mit unvollstindigen Zitaten in Kauf genommen
werden muBten. Auch bei den von den Autoren dieser Studie durchgefiihrten Stoff-
bewertungen (TRD-Werte) fehlt derzeit bei einigen Stoffen die Validierung oder ist noch nicht
abgeschlossen. Diese Hindernisse sollten die Grundaussagen der Betrachtung nur unwesentlich

beeintrachtigen.

Auf der in dieser (Teil-)Studie betrachteten Substanzebene war es moglich, auch Einzel-
standards, die nicht in einer Liste enthalten sind, in die Betrachtung einzubeziehen. Eine solche
Erweiterung erschien sinnvoll, weil Einzelstandards hdufig aus spezifischen Anldssen heraus
abgeleitet werden und daher zumeist eine groBe praktische Bedeutung haben. Das Spektrum
der betrachteten Standards wurde in Abhingigkeit von der jeweils betrachteten Substanz und
der Verfliigbarkeit weiterer Standards erweitert. Der folgende Abschnitt stellt die wichtigsten '

verallgemeinerbaren Ergebnisse dar.

4.2 Ergebnisse

4.2.1 Rangfolge von Griinden fiir divergierende Bewertungen

Acht Hauptgriinde wurden (in dieser Reihenfolge am haufigsten) als Ursachen fur von einander
abweichende wirkungsbezogene Werte erkannt:

1 Auswahl der Extrapolationsfaktoren

Hier spielten allgemeine Konzeptunterschiede eine Rolle (z.B. verwendet Schlipkdter in

seinem 24-Stoffe-Gutachten grundsitzlich einen Intraspeziesfaktor von 5 gegeniiber 10



oder 20, den andere Institutionen vorschlagen), aber auch stoffspezifische Modifikationen
(so setzt ATSDR bei Quecksilber wegen langer Halbwertszeit im Gehirn einen zuséitz-

lichen Extrapolationsfaktor auf Lebenszeit ein, den andere nicht verwenden).

2 Expositionsabschitzung

Bei retrospektiven Humanstudien stellt die Abschétzung der Exposition ein Problem dar,
das nicht nur bei Kanzerogenen (z.B. Pliofilmkohorte/Benzolbewertung), sondern auch bei
Nichtkanzerogenen (z.B. Nachbarn Chemischer Reinigungen/ Tetrachlorethenbewertung)
haufig AnlaB zu differierenden Bewertungen gibt.

3 Bearbeitungszeitpunkt

ErwartungsgemaB besitzt bei schnell fortschreitendem Forschungsstand der Bearbeitungs-
zeitpunkt eine wichtige Bedeutung. Dennoch beeindruckt, wie zentral die Aktualitit fiir
die Einordnung z.B. der MAK-Werte und der WHO-Bewertungen (orale Werte) ist. Diffe-
renzen im Bearbeitungs-/Bewertungszeitpunkt wurden zunichst dann als Ursache fiir fest-
gestellte Abweichungen angenommen, wenn aufgrund des Veréffentlichungsdatums und
des Literaturverzeichnisses bestimmte — von anderen als Basisstudien anerkannte — Publi-
kationen nicht beriicksichtigt waren. Es wurde dann im allgemeinen unterstellt, da3 die
betreffende Institution bei einer aktualisierten Neubewertung ebenfalls die derzeit fehlende
Studie als Basisstudie iibernommen hitte. Nur bei Zitat einer Studie und deren Nicht-
berticksichtigung oder Kritik wurde von divergierenden Bewertungsansitzen ausge-

gangen.

4 Quotierung

Grundlegende methodische Unterschiede verhindern immer wieder zunéchst vordergriindig
moglich erscheinende Vergleiche: wihrend der Lufigiitewert fiir Tetrachlorethen von der
WHO mit demjenigen der ATSDR vergleichbar ist, trifft dies flir den Cadmiumwert nicht

zu, weil die WHO bei Cadmium nur eine Zusatzbelastung zum oralen Wert ermittelt,

wihrend sie bei Tetrachlorethen — ebenso wie ATSDR fiir alle Stoffe — nicht die anteilige
Belastung uber andere Pfade in die Ableitung einbezieht. Dies zeigt, daB auch innerhalb
einer Liste die Vorgehensweisen uneinheitlich und nicht mit einem MalB bewertbar sein

konnen.



5  Auswahlproblem: Tierexperiment oder Epidemiologie

Ein kaum befriedigend und allgemeingiiltig zu 15sendes Problem stellt sich bei der Auswahl-
frage zwischen Tierexperiment und Humanbefund/Epidemiologie fir die Basisstudie einer
Werteableitung. Meistens weisen die Humanstudien Ungenauigkeiten in der Exposition
(vgl. auch Punkt 2) und in den méglichen Confounders auf, wihrend Tierstudien
zusitzliche Extrapolationsschritte erforderlich machen (z.B. Krebsrisikoberechnungen bei

Cadmium) inklusive prinzipieller Fragen der Interspeziesextrapolation.

6  Strittiger Adversitatsbegriff

Der fehlende Konsens tiber die Adversitit bestimmter beobachteter Effekte fiir die Gesund-
heit des Menschen ist ein wichtiges Problem, das sich auch bei der vorliegenden Stoff-

auswahl (z.B. PCB/ DDT: Immuntoxizitit) zeigt.

7 Fehlende Umrechnung von intermittierender auf kontinuierliche Exposition

Weniger bekannt, leichter 16sbar und doch haufiger anzutreffen sind formale Berechnungs-
fehler wie die fehlende Umrechnung von intermittierender auf kontinuierliche Exposition,
wobei einzelne Institutionen dies durchgéngig vernachlissigen (zB. Schlipkéter, 24 Stoffe),

wihrend ATSDR diese Umrechnung nur in Einzelfillen auler Acht lassen.

8 Intransparenz der Ableitung

Dieser Divergenzgrund wurde als eigener Punkt aufgenommen, obwohl es sich hier streng
genommen nur um einen Mangel an Priifbarkeit, ob eine gleichsinnige Bewertung mit
anderen Experten vorliegt, handelt (zB. wurde vom ehemaligen BGA bei Tetrachlorethen
ein Intraspeziesfaktor eingesetzt, dessen Hohe durch keine Methodikbeschreibung ver-
stindlich begriindet wird). Dennoch zeigte sich, daB sich bei aufwendiger Suche nach
zitierten Vorveréffentlichungen eine zunéchst vorliegende Intransparenz haufiger auflosen

lassen konnte (z.B. WHO-Bewertungen zu Quecksilber, oral).
Folgende weitere Griinde fiir Differenzen wurden (in dieser Reihenfolge) seltener beobachtet:

9 Differenzierung zwischen Einzelverbindungen wird vorgenommen oder nicht (z.B.
referiert EPA fiir verschiedene Aroclorgemische einzelne Referenzdosen, wihrend andere

nur einen Wert fiir PCB-Gemische ableiten).



10

11

12

13

14

Qualitit der Basisstudie strittig (bei Toluol wurde von ATSDR eine Studie gewahlt, die
wegen fehlender Dosis-/Wirkungsbeziehung vermutlich nicht von allen Gremien akzeptiert

werden wiirde).

Endpunkt ist strittig (FoBiG bewertete bei Cadmium die lokale Toxizit4t im Atemtrakt als
kritisch, was trotz bekannter Basisstudie von anderen Gremien weniger stark gewichtet

wurde).

Dosis-/Wirkungsbeziehung fiihrt zu unterschiedlichen Resultaten (Bei der Benzolbewer-
tung ergeben sich Differenzen gegeniiber bisherigen Bewertungen um mehrere GroBen-
ordnungen im unit risk, wenn bestimmte Annahmen iiber die Dosis-/Wirkungsbeziehung

unterstellt werden).

Umgang mit dem Scaling (= unterschiedliche Extrapolationsverfahren fiir die Ubertragung
der Tierversuchsergebnisse auf den Menschen) von Tier auf Mensch (Verschiedene
Institutionen differieren in ihrem Umgang mit dem allometrischen Scaling von Tier auf

Mensch, insbesondere bei lokal wirkenden Substanzen; Beispiel Cadmium).

Rundungsprobleme (Diese bedeuten nicht selten einen Faktor 2 oder dariiber in der
Gesamtrechnung, was zwar toxikologisch im Bereich der Unschirfe liegt, in der admini-

strativen Konsequenz jedoch durchaus Bedeutung besitzt; Beispiel Tetrachlorethen, oral).

Die Liste mit den Einzelpunkten 1 — 14 liefert mit ihrer Reihung der Griinde jedoch nur eine

“qualifizierte Hypothese”, da

die Beispiele nicht représentativ fir Divergenzen im BewertungsprozeB bei Umweltchemi-

kalien sein miissen,

die jeweilige Reihenfolge der Griinde beim Einzelstoff nicht exakt quantitativ erfolgte (so
wurden z.B. auch aus fachlicher Sicht bekannt strittige Punkte aus der Expertendebatte

mitgewichtet, die sich nur geringfiigig in Zahlenwerten ausdriickten),

bei einem Stoff der Hauptgrund fur Differenzen geringfligige Auswirkungen haben kann,
wihrend bei einem anderen Stoff auch ein nachrangiger Differenzgrund noch zu deutlichen

Unterschieden fiihrt,
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— die Griinde nicht immer vollstindig voneinander abzugrenzen waren (so wurde bei ilteren
Bewertungen, die jedoch auch neu bestitigt wurden, ohne die aktuelle Literatur zu disku-
tieren, als Grund “Bearbeitungszeitpunkt” angegeben und nicht z.B. “Endpunkt strittig”,

wenn inhaltliche Hinweise fiir einen Dissens nicht explizit erkennbar waren),

— es sich um eine Momentaufnahme handelt (neueste Bewertungen beziehen ein fortge-
schrittenes Instrumentarium ein, das bei dem “Altbestand” an Bewertungen noch mangel-

haft reprisentiert ist und aus dem sich eine Problemverschiebung ergeben kann).

Dennoch legt diese Auswertung (vgl. auch Tab. 5) nahe, sich bestimmter Problemkreise mit

Prioritdt zu widmen.

4.2.2 Quantitatives AusmaR von Divergenzen

In Tab. 4 sind die Abweichungsfaktoren (Spannbreite zwischen niedrigstem und héchstem
vorgeschlagenen Standard der in Kap. 3 untersuchten Standardlisten) fiir die tolerable Auf-
nahme oder Konzentration der ausgewiéhlten Substanzen dargestellt. Bei Erweiterung auf ein
breiteres Spektrum von Standards fir die betreffenden Substanzen ergeben sich teilweise

héhere Abweichungsfaktoren, die in Klammern angegeben sind.

Die Einbeziehung des MAK-Wertes fiihrt bei den betrachteten Substanzen zu Abweichungs-
faktoren in der GréBenordnung von 3 bis 5 Zehnerpotenzen. L&Bt man arbeitsplatzbezogene
Werte auBler Betracht, liegen die Abweichungen im Bereich von bis zu zwei GréBenordnungen.
Bei Betrachtung der in Kap. 3 betrachteten Standardlisten ergeben sich in 3 von 11 méglichen
Vergleichen ( = 27 %) Abweichungsfaktoren von iiber 25. Bei einer Erweiterung auf weitere
Standards erhoht sich dieser Prozentsatz auf bis zu iiber 40 % (4 bzw. 5 von 12 méglichen
Vergleichen, vgl. Anmerkung zu Tetrachlorethen in Tab. 4), wobei die Abweichungen fiir

Standards zur inhalativen Aufnahme insgesamt etwas groBer auszufallen scheinen.



Tabelle 4: Abweichungsfaktoren zwischen Einzelstandards fiir die tolerable
Aufnahme der in Kap. 3 untersuchten Standardlisten, differenziert
nach Aufnahmepfad.

SUBSTANZ ABWEICHUNGSFAKTOR

Orale Aufnahme
Arsen 6,6
Cadmium 2
Quecksilber 3,2 (19)
Tetrachlorethen 1,5
Toluol 10
DDT 40
PCB 4,7 (67)

Inhalative Aufnahme ohne MAK-Wert einschl. MAK-Wert
Cadmium 40
Quecksilber 143 1.700
Tetrachlorethen 1,3 (50 bzw. 5,5) 821
Toluol 15 181
PCB n.m. 21 18.700
Anmerkungen
Bei Erweiterung auf ein breiteres Spektrum von Standards ergeben sich teilweise hohere
Abweichungsfaktoren, die in Klammern angegeben sind.
Um eine Vergleichbarkeit der Expositionsdauer herzustellen, wurde der MAK-Wert auf eine
24-stiindige (Faktor 8/24) Exposition an allen Wochentagen (Faktor 5/7) umgerechnet.
Der bei Einbeziehung weiterer Standards fiir Tetrachlorethen (inhalative Belastung) ange-
gebene Abweichungsfaktor von 50 ergibt sich aus zwei Standardvorschligen, die in Hin-
blick auf nicht-kanzerogene Wirkung abgeleitet wurden. Unter Beriicksichtigung einer
fraglichen Kanzerogenitdt werden in diesen beiden Fillen letztlich aber kleinere Werte
vorgeschlagen, die dann zu dem niedrigeren Abweichungsfaktor 5,5 fiihren.
n.m.: Angabe des Abweichungsfaktors war nicht moglich, weil nur in einer Liste ein Wert
fiir die inhalative PCB-Belastung angegeben wurde.
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Bei Einschriankung auf die in Kap. 3 betrachteten Standardlisten waren Vergleiche von unit
risks nur zwischen den LAI- und den WHO-Werten (jeweils flir die inhalative Zufuhr) méglich.
Die entsprechenden Abweichungsfaktoren betrugen fiir Arsen 1,3 und fiir Benzol 2,3. Bei Er-
weiterung des Standardspektrums auf die von der EPA und die vom DKFZ angegebenen unit
risks ergeben sich bessere Vergleichsmdoglichkeiten, die zu folgenden Abweichungsfaktoren

fiihren:

Arsen, inhalativ 1,9
Arsen, oral 12
Cadmium, inhalativ 6,7
Benzol, inhalativ 2,3
Benzol, oral 1,2

Die Abweichungsfaktoren fiir unit risks liegen damit insgesamt deutlich niedriger als die

Abweichungsfaktoren fiir die tolerable Aufnahme.

Pfad-zu-Pfad-Vergleiche werden héufig nicht durchgefiihrt oder deren Durchfiihrung nicht
offengelegt. So benennt ATSDR ohne Diskussion einen Inhalationswert zu Toluol, der um den
Faktor 26 von dem Wert der gleichen Organisation fiir orale Aufnahme abweicht. Unterschied-
liche Vorgehensweisen hinsichtlich Pfad-zu-Pfad-Extrapolationen kénnen bei administrativen
Anwendungen zu Inkonsistenzen fithren, werden u.a. aber deshalb nicht transparent, weil Pfad-
zu-Pfad-Vergleiche in den meisten Ableitungsdokumenten nicht systematisch durchgefiihrt

werden.

Als wesentliche Ursache fur Differenzen zwischen Bewertungen erwies sich die Anwendung
unterschiedlicher Extrapolationsfaktoren. Das quantitative AusmaB solcher Differenzen wird
am Beispiel Quecksilber deutlich: dort wurde auf die gleiche Studie bei gleichem Zeithorizont

einmal der Gesamtextrapolationsfaktor 500 (ATSDR) und einmal 30 (EPA) vergeben.

4.2.3 Unterschiede zwischen den bewertenden Institutionen

Zwischen den meisten Institutionen ist kein Unterschied dahingehend feststellbar, da systema-
tisch niedrigere oder hohere Werte abgeleitet werden. Einige interessante Aussagen scheinen

uns dennoch moglich:
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Oralwerte, die von anderen Institutionen abgeleitet wurden, sind — zumindest bei den
untersuchten Beispielen — niedriger als die Bewertungen der WHO (z.B. AD/PTWI-
Werte)

Dies geht aus Abb. 1 hervor: es sind jeweils die Faktoren angegeben, um die sich ein Wert von

dem der WHO unterscheidet; falls Werte niedriger sind, wurde der Faktor negativ eingetragen.

Interessant ist, daB auch beim Inhalationspfad die WHO fast in allen Fillen hohere Werte
liefern wiirde, wenn die Air Quality Guidelines von 1987 zur Vergleichsbasis gewahlt wiirden
(Ausnahme: Cadmium, wo die WHO eine grundsitzlich abweichende Methodik wahlt). Erst
durch Berticksichtigung der Air Quality Guidelines 1994/1995 (Entwurf), wird das Bild hetero-

gener, wie aus den Beispielen Toluol und Tetrachlorethen zu ersehen ist (Abb. 2).

Die Ergebnisse verstirken den Eindruck, daB der Bearbeitungszeitpunkt ein wichtiger Para-

meter ist und daB iltere Bewertungen einer Uberpriifung bediirfen.

Bewertungen der MAK-Kommission, so wie sie in den vorliegenden Beispielen zum Aus-
druck kommen, liegen hdufig um GréBenordnungen hoher als entsprechende Werte fiir den
Umweltbereich, auch wenn eine Umrechnung auf kontinuierliche Belastung durchgefiihrt

wurde (vgl. Tab. 4). Hierfiir sind maBgeblich:

— die bei MAK-Werten etablierte Bewertungsmethodik,
— die betrachtete Zielgruppe,
—  (oft) der Bearbeitungszeitpunkt.

Am Beispiel von Toluol wurde gezeigt, dal auch fur den Arbeitsplatz divergierende Bewer-
tungen verschiedener Institutionen (MAK-Kommission, SEG) eine harmonisierte Vorgehens-

weise nahelegen.
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4.2.4 Wenig beachtete Faktoren, die in den BewertungsprozeR einflieBen kénnen

Bei den wenigen ausgewerteten Beispiele zeigten sich einige Besonderheiten, auf die zusam-

menfassend aufmerksam gemacht werden soll:

—  Zeitextrapolation: Bei der Bewertung von Quecksilber und Cadmium vergab ATSDR
einen zusitzlichen Extrapolationsfaktor fiir Lebenszeitexposition, obwohl bereits die der
Bewertung zugrunde liegende Expositionszeit mehrere Jahre (bei Quecksilber im Mittel 30
Jahre) betragen hatte. Ahnlich schlagen Sagunski et al. (1990; vgl. Bewertung von PCB)
fiir stark akkumulierende Stoffe gesonderte Zeitextrapolationsfaktoren vor (allerdings in

dieser Form mit gewissem Vorsorgecharakter).

- Ubereinstimmende Umweltstandards sind nicht immer ein Beleg fiir die VerlaBlichkeit des
Ergebnisses: eine oberflichliche Betrachtung der Bewertungen bei Tetrachlorethen zum
oralen Pfad zeigt eine hohe Ubereinstimmung in Basisstudie und kritischem Endpunkt.
Eine Sichtung der aktuellen Fachliteratur weist jedoch darauf hin, daf3 der Stand des
Wissens sich weiter entwickelt hat, was in den Umweltstandards aber (noch) nicht zum

Ausdruck kommt.

—  Auch bei Arsen zeigt sich zwar eine weitgehende Homogenitit in den Bewertungen und
Umweltstandards, dennoch ist die Unsicherheit iiber das Ergebnis der Ableitung hoch,
wobei dies auch dadurch beeinflut ist, daB die entwickelten Richtwerte nahe am

ubiquitdren Hintergrund liegen.

— Fehlende Werte besitzen ebenfalls Aussagekraft: Haufiger wurden z.B. von ATSDR fiir
bestimmte Pfade und Zeithorizonte keine Werte aufgestellt, obwohl die Datenbasis aktuell
recherchiert war; dhnlich hat FoBiG in einigen Fillen auf die Ableitung von TRD-Werten
verzichtet. Es kann dann bei oberflichlicher Betrachtung der verbliebenen Bewertungen
leicht ein falscher Eindruck entstehen, wenn die Begriindungen fiir die “Nichtableitungen”

nicht einbezogen werden.

— Die Nédhe zum ubiquitdren Hintergrund beeinfluit die Wahl der Extrapolationsfaktoren:
bei Cadmium zeigt sich deutlich, da3 die toxikologische Risikoextrapolation sich nicht
génzlich frei von der Hintergrunddiskussion bewegt. Dies kommt z.B. in der Wahl von
Extrapolationsfakoren bzw. in der Festlegung von noch tolerablen Cadmiumbelastungen in

der Nierenrinde zum Ausdruck.
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4.2.5 Gemeinsamkeiten in der Bewertung

Natiirlich enthilt eine toxikologische Risikoabschitzung wegen des gemeinsamen fachlichen
Hintergrunds einen gewissen Grundkonsens, auf den im folgenden nicht nzher eingegangen
wird. Fiir die Prioritdtensetzung ist es aber moglicherweise von Interesse, sich einige Punkte zu

vergegenwirtigen, die nicht im Zentrum der Diskussion zu stehen scheinen:

— Qualitiit der Basisstudie: Die verschiedenen bewertenden Institutionen divergieren nur
im Ausnahmefall in ihrer Einschitzung der Qualitdt der Basisstudie. Allerdings werden aus
gewissen Mingeln nicht immer die gleichen Schliisse gezogen: so wird die Studie von
Mutti et al. (1992) zur Nephrotoxizitit von Tetrachlorethen von der ATSDR wegen
gewisser Miéngel nicht verwendet, wihrend die WHO/Air Quality Guidelines sich trotz der
Mingel entschlieft, die Untersuchung zu verwenden.

— Kritische Toxizitiit: Die Einschitzung der kritischen Toxizit4t harmonierte in der iber-
wiegenden Anzahl der iberpriiften Beispiele. Griinde fiir abweichende Angabe der kriti-
schen Toxizitét lagen meist entweder beim Bearbeitungszeitpunkt oder bei der differieren-

den Einschitzung zur Immuntoxizitét (vgl. Adversitétsdiskussion).

— Resorptionsquote: Die Resorptionsquote wird zwar in den meisten Diskussionen bei der
Ableitung tolerabler Koérperdosen oder Konzentrationen nicht referiert, scheint aber kein
wichtiger Dissenspunkt zu sein, da die vorliegenden Abschatzungen weitgehend iiberein-
stimmen.

—  Methodik der Abschiitzung mit Extrapolationsfaktoren: das dekadisch gestufte Schema
von Extrapolationsfaktoren mit Faktoren fiir Zeitextrapolation, Inter- und Intraspezies-
varianz sowie deren multiplikative Verkniipfung ist bei den meisten Bewertungsbeispielen
(mit Modifikationen) Stand der Bewertung. Dies bedeutet allerdings nicht, daB dies so
bleibt. Derzeit gibt es verschiedene neuere Extrapolationsansétze (z.B. mittels benchmark-
Methode; PBPK-Modellen etc.), die bei den vorliegenden “Altbewertungen” allerdings
noch eine untergeordnete Rolle spielen. Kiinftig wird die noch bestehende Gemeinsamkeit
einer heterogenen Vorgehensweise (“klassische” vs. “neue” Methoden) weichen.

— Kanzerogenititsbewertung mit unit risk: Die vergleichsweise geringsten Unterschiede
in den Bewertungen ergaben sich bei kanzerogenen Stoffen. Aber auch bei der Quantifi-

zierung der kanzerogenen Potenz ist mit neuen wissenschaftlichen Erkenntnissen und mit



veranderten Berechnungsmethoden (z.B. verstirkter Beriicksichtigung pharmakokineti-

scher Modelle) sowie mit methodischen Neuerungen zu rechnen.
4.2.6 Quantitatives AusmaR der Abweichungen

Die an acht ausgewihlten Stoffbeispielen durchgefiihrten Vergleiche ermdglichen eine
orientierende Einschitzung iber die quantitativen Abweichungen der Standardvorschlige
verschiedener Gremien. Tab. 6 zeigt einen Vergleich der Ergebnisse mit einer Untersuchung
von Dourson und Lu (1995). In dieser Untersuchung werden an 65 Substanzen die
Abweichungen zwischen zwei Standardlisten fiir tolerable Zufuhren (ADI- und RfD-Werte)
verglichen, die von &#hnlichen Bewertungskonzepten ausgehen. Dargestellt ist jeweils, in
welchem Prozentsatz der durchgefiihrten Vergleiche sich Abweichungsfaktoren von unter 5

bzw. von Uber 25 ergaben.

Tabelle 6: Quantitative Abweichung zwischen verschiedenen Gremien bei der
Festlegung tolerabler Zufuhren. Vergleich der Ergebnisse mit der
Untersuchung von Dourson und Lu (1995).

Abweichungsfaktor Dourson und Lu Standardlisten Standardlisten ergénzt
(1995) um Einzelstandards
Anzahl der Vergleiche 65 i1 12
<5 65 % 45 % 16 %
>25 15% 27 % 33 bzw. 41 %

Bei dem Vergleich mit der Untersuchung von Dourson und Lu (1995) ist zu beachten, daB die
in diesem Kapitel dargestellte Untersuchung sich bei einer relativ kleinen Anzahl von
Substanzen auf ein breiteres Spektrum von Standardlisten bezieht. Die Gegeniiberstellung muf3
insofern vorsichtig interpretiert werden. Trotz dieses Vorbehalts kann die Gegeniiberstellung
als Bestitigung fiir die Hypothese gewertet werden, daf3 bei Einbeziehung eines breiteren (und
somit auch heterogeneren) Spektrums von Standards die Abweichungsfaktoren deutlich
zunehmen kénnen. Unterschiede zwischen den verschiedenen Bewertungskonzepten tragen
ohne Zweifel hierzu bei; insofern bestitigt die Gegeniiberstellung den Bedarf fiir eine Harmoni-

sierung der Bewertungskonzepte.

Zugleich macht der von Dourson und Lu (1995) durchgefiihrte Vergleich zwischen ADI- und
RfD-Werten deutlich, daB sich auch bei dhnlichen Bewertungskonzepten im Einzelfall deutliche
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Abweichungen ergeben konnen, da bei immerhin 15% der von ihnen untersuchten Substanzen
Abweichungsfaktoren von iiber 25 aufgetreten sind. Unterschiedliche Expertenurteile bei der
Dateninterpretation (z.B. bei der Festlegung des Unsicherheitsfaktors oder bei der Beurteilung
der Adversitit) tragen insofern in nennenswerter Weise zur Heterogenitit der Standardsetzung

bei, wie die Einzelstoffbetrachtung gezeigt hat.

Die ermittelten Abweichungsfaktoren fiir unit risks waren demgegeniiber deutlich kleiner und

lagen sédmtlich unter dem Faktor 10 (vgl. auch Hoover et al. 1995).

5 SchluBfolgerungen

Ausgehend von den in Kapiteln 3 bis 4 dargestellten Ergebnissen werden folgende SchluB-

folgerungen und Empfehlungen zur Diskussion gestellt:

1. Bewertungskonzepte sollten enger mit rechtlich definierten und politisch legitimier-
ten Schutzzielen verkniipft werden. Voraussetzung dafiir ist eine genaue Angabe,
mit welchen gesundheitlichen Risiken (geringfiigige) Normiiberschreitungen ver-

bunden sind.

In den Bewertungsgrundlagen der ausfiihrenden Stellen finden sich zwar Angaben zu
Schutzzielen, sie lassen sich aber nicht rechtlich definierten Begriffen zuordnen (Kap. 3).
Diese Praxis entspricht nicht den rechtspolitischen Anforderungen, wonach die Kriterien
des Standardansatzes (Schutzziele) fiir die naturwissenschaftliche Ableitung klar vorge-
geben sein miissen (vgl. zB. SRU 1996). Bei der Anwendung solcher Standards kénnen
sich grundlegende Probleme, zB. in Hinblick auf ihre gefahrenrechtliche Interpretation,

ergeben.

Die Ableitung von Standardvorschligen erfordert die Charakterisierung des tolerablen
Risikos. Diese Prizisierung des vorgegebenen Schutzziels ist anzugeben. Im einzelnen
werden dazu Angaben benétigt, nach welchen Kriterien die Adversitit einer Wirkung zu
beurteilen ist, welche Wahrscheinlichkeit fiir den Schadenseintritt als tolerabel angesehen
wird und welche Validitétskriterien flir derartige Risikoprognosen erfiillt sein miissen. In
Abhingigkeit von rechtlich definierten Schutzzielen sind demnach Festlegungen zu diesen

Fragen zu treffen.



Hieraus ergibt sich, daB3 die gesundheitlichen Risiken (Art der Wirkung, Eintrittswahr-
scheinlichkeit und VerlaBlichkeit der Risikoprognose) in Abhéngigkeit von der Dosis so
prézise wie méglich beschrieben werden miissen, um zu ermitteln, ab welchen Konzen-
trationen die festgelegten Tolerabilitétskriterien nicht mehr erfiillt sind, bzw. mit welchen
gesundheitlichen Risiken (geringfligige) Normiiberschreitungen verbunden sind. Diese
Frage wird nach den Ergebnissen der Bestandsaufnahme in Bewertungskonzepten nur

selten thematisiert (Kap.3).

Klare Aussagen zu dieser Frage sind nicht zuletzt auch fiir eine Verbesserung der Risiko-
kommunikation (bessere Nachvollziehbarkeit der Bedeutung der Standards) von

grundlegender Bedeutung.

Es miissen Verfahrensweisen etabliert werden, die sicherstellen, da Umwelt-
standards in regelmiBigen Zeitabstinden fachlich iiberpriift und ggf. aktualisiert

werden.

Nach den Ergebnissen von Kap. 3 ist von den 9 in der Bundesrepublik erstellten Listen nur
in drei Fillen eine regelmiBige Aktualisierung vorgesehen. Zahlreiche Listen werden im
Rahmen von zeitlich befristeten Projekten erstellt und eine regelméBige Aktualisierung ist
nicht vorgesehen. Zugleich ist eine fehlende Aktualisierung ein haufiger Grund fur
Abweichungen zwischen den von verschiedenen Gremien erarbeiteten Standards (Kap. 4).
Ebenso wie die Ausrichtung an Schutzzielen gehéren Vorkehrungen fiir eine regelméBige
Uberpriifung und  Aktualisierung gesundheitsbezogener Umweltstandards zu den

Anforderungen, die an die Ableitung hoheitlicher Standards zu stellen sind.

Es sollte ein allgemeines Regulierungskonzept fiir kanzerogene Substanzen festgelegt
werden. Dies betrifft sowohl das Prinzip der Regulation (Minimierungsprinzip,
Orientierung an Risikovergleichen oder quantitative Risikobegrenzung) wie auch
die regulatorische Umsetzung von wirkungsbezogenen Einzelaspekten (Evidenz fiir

Humankanzerogenitiit, Wirkmechanismus).

Bei der Regulation kanzerogener Substanzen (oder allgemein Substanzen ohne ange-
nommene Wirkungsschwelle) sind im wesentlichen drei Regulierungsprinzipien mdglich:
Minimierungsprinzip, Orientierung an Risikovergleichen oder quantitative Risikobegren-

zung. Die Frage, welches Prinzip fiir die Standardsetzung mafBgeblich sein soll, kann nicht
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wissenschaftlich entschieden werden, sondern erfordert einen politisch-gesellschaftlichen
Diskussions- und Entscheidungsprozess. Ohne eine solche Grundsatzentscheidung besteht
die Gefahr, daB keine Einigung iiber Standards fiir kanzerogene Substanzen erzielt werden

kann und es in diesem Bereich zu einer Unterregulation kommt.

Der synoptische Vergleich in Kap. 3 hat gezeigt, daB die regulatorische Beriicksichtigung
spezieller wirkungsbezogener Aspekte ein zusitzliches Entscheidungsproblem darstellt. In
einigen Regulierungskonzepten sind Sonderregelungen fiir kanzerogene Substanzen nur in
den Fillen vorgesehen, in denen eine Humankanzerogenitit nach den hierfiir vorgesehenen
Klassifizierungsschemata nachgewiesen oder wahrscheinlich ist. In anderen Konzepten
sind differenzierte Regelungen in Abhéngigkeit von Kenntnissen oder Annahmen zum
Wirkmechanismus (Initiation, Promotion) vorgesehen. Fiir beide Vorgehensweisen gibt es
wissenschaftliche Argumente. Je nach Kenntnissen tiber einen konkret zu beurteilenden
Stoff kann es im Einzelfall durchaus méglich sein, einen wissenschaftlichen Konsens tiber
die moégliche Humankanzerogenitdt oder den vermutlichen Wirkmechanismus herzustellen.
Die Frage, welche regulatorischen Konsequenzen aus Unsicherheiten uber eine Human-
kanzerogenitdt oder iiber den Wirkmechanismus zu ziehen sind, hangt aber entscheidend

von Wertungen ab, die in Abhéngigkeit von den Schutzzielen vorab festzulegen sind.

In Abhiingigkeit von rechtlich definierten Schutzzielen sollte (bei Substanzen mit
Wirkungsschwellen) die Anwendung von Unsicherheits- und Extrapolationsfaktoren

vereinheitlicht werden.

Nach dem synoptischen Vergleich in Kap. 3 wird die Anwendung von Unsicherheits- und
Extrapolationsfaktoren in den verschiedenen Bewertungskonzepten unterschiedlich ge-
handhabt. Eine gewisse Homogenitit ist allenfalls in Hinblick auf Inter- und Intraspezies-
variabilitat festzustellen. Nach den Ergebnissen von Kap. 4 ist die unterschiedliche Anwen-
dung von Unsicherheits- und Extrapolationsfaktoren der haufigste Grund dafur, daB3 ver-
schiedene Gremien unterschiedliche Standards vorschlagen. Diese Diskrepanzen kénnen
zu einem Problem fiir die Glaubwiirdigkeit der Standardsetzung fithren, wenn unterschied-
lichen Vorgehensweisen nicht nachvollziehbar begriindet werden kénnen. In einem F+E-
Vorhaben des Umweltbundesamtes (Kalberlah et al. 1997) wurden die wissenschaftlichen
Grundlagen fiir die Festlegung von Extrapolationsfaktoren aufgearbeitet und Vorschlage

fir die regulatorische Umsetzung entwickelt. Die Diskussion zur Harmonisierung kann



hieran ankniipfen. Festlegungen in dieser Frage erfordern einen Abgleich mit den politisch

angestrebten Schutzzielen.

Die anzulegenden Qualitiits- und Evidenzkriterien fiir Wichtung und Auswahl von

toxikologischen und epidemiologischen Daten sollten prizisiert werden.

Wie die Bestandsaufnahme (s. Kap. 3) zeigt, sind in den Bewertungskonzepten der in
Deutschland erstellten Listen kaum systematische Angaben zu finden, welche Kriterien zur
Beurteilung der Datenqualitit, der Evidenz einer Ursache-Wirkungs-Beziehung und der
Dosis-Wirkungs-Abschiatzung anzulegen sind. Sie sind aber bei der Festlegung von
Standards fiir Kontaminanten von wesentlicher Bedeutung, weil die Bewertungen haufig
auf der Grundlage heterogener Datengrundlagen durchgefiihrt werden miissen, d.h. daf3 in
der Regel nur Erkenntnisse zu Einzelaspekten vorliegen. Die in Kap. 4 dargestellten
quantitativen Vergleiche an einer beschrinkten Zahl von Stoffbeispielen zeigen, daf3
Unklarheiten iiber Qualitéts- und Evidenzkriterien zur Heterogenitat der Standardsetzung

beitragen. Im einzelnen:

Probleme der Expositionsabschatzung in epidemiologischen Datengrundlagen

Probleme der (zumeist retrospektiv durchzufiihrenden) Quantifizierung individueller Expo-
sitionen in epidemiologischen Datensitzen sind nach den Ergebnissen von Kap. 4 der
zweithdufigste Grund fur divergierende Standards. Dieses Ergebnis ist insofern nicht iiber-
raschend, da die Expositionsabschitzung zu den grundlegenden methodischen Problemen
der arbeits- und umweltmedizinisch orientierten Epidemiologie gehort (z.B. NRC 1991,
Armstrong et al. 1992, Hatch und Thomas 1993, Shore 1995).

Smith (1988) hat — im Abgleich mit der GroBenordnung der Unsicherheiten, mit denen
man bei Risikoabschitzungen auf Grundlage tierexperimenteller Daten rechnen mufl —
vorgeschlagen, epidemiologische Daten fiir Zwecke der Risikoabschéitzung dann zu bevor-
zugen, wenn die Fehlerbreite der Expositionsabschitzung im Bereich von 1 bis 2 Zehner-
potenzen liegt. Diese Toleranzbreite liegt im Vergleich zu dem quantitativen AusmaB der

in Kap. 4 beschriebenen Diskrepanzen durchaus in einer relevanten Gréf3enordnung.
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e Auswahlproblem: Tierexperiment oder Epidemiologie

Ein weiterer in Kap. 4 identifizierter Faktor, der zu unterschiedlichen Standards fiihrt, ist
die Frage, welche Daten fiir die Standardableitung herangezogen werden, wenn sowohl
Humandaten als auch tierexperimentelle Daten vorliegen. Nach der Bestandsaufnahme in
Kap. 3 findet sich in den Bewertungskonzepten durchgehend die Aussage, da Human-
daten der Vorzug gegeniiber tierexperimentellen Daten zu geben sei. Haufig steht diese
Aussage allerdings unter dem Vorbehalt, da3 die Humandaten hinreichend verléBlich sind,
ohne daf3 allerdings Kriterien hierflir prézisiert werden. Dieses Beispiel verdeutlicht die

Notwendigkeit, Qualitétskriterien zu prézisieren.

Qualitétskriterien fiir unit risks

Die in Kap. 4 durchgefihrten Vergleiche an ausgewihlten Stoffbeispielen ergaben die
vergleichsweise geringsten Unterschiede bei kanzerogenen Stoffen. Ein &hnliches Ergebnis
zeigen ein Vergleich der Untersuchungen von Hoover et al. (1995) und Dourson und Lu
(1995). Vor dem Hintergrund der groBen Unsicherheit bei der Dosis-Extrapolation ist die
Homogenitét der unit risks nicht zwangslaufig als Ausdruck einer verlaBlichen (validen)
Beurteilung zu interpretieren. Die in Kap. 4 vorgefundene Vielzahl von schlecht qualifi-
zierten unit-risk-Bewertungen legt es vielmehr nahe, zur Quantifizierung der kanzerogenen

Potenz eine verbesserte Methodik zu entwickeln und methodisch zu vereinheitlichen.

Der Adversititsbegriff sollte niiher eingegrenzt werden. Als Vorstufe ist es realis-
tisch, Bereiche zu konkretisieren, wo eine einheitliche Position der Wissenschaft zur

Adversitit einer Wirkung besteht bzw. wo die Adversitiit fraglich ist.

Wie die Ergebnisse von Kap. 4 zeigen, kann der im Einzelfall fehlende Konsens iiber die
Adpversitit bestimmter Wirkungen zu unterschiedlichen Standards fithren. Nach den Ergeb-
nissen von Kap. 3 wird die Beurteilung der Adversitit in den meisten Bewertungskonzep-
ten von einem Expertenurteil abhéngig gemacht. Einer Harmonisierung iiber (einheitliche)
formale Regeln sind insofern Grenzen gesetzt. Ein gewisses Maf3 an Harmonisierung kann
allerdings dadurch erreicht werden, daf3 Listen von Wirkungen zusammengestellt werden,
die unstrittig als advers beurteilt werden und mit dem Fortschritt der experimentellen und

diagnostischen Methodik stédndig aktualisiert werden.



7. Die auch in der Bundesrepublik iibliche Praxis, Standardvorschlige in Stoff-
monographien zu begriinden und zu dokumentieren, sollte beibehalten werden. Im
Sinne von Qualititssicherung und Transparenz sollten hierfiir jedoch methodische

Mindestanforderungen festgelegt werden.

Die Bestandsaufnahme in Kap. 3 hat gezeigt, daf3 es auch in der Bundesrepublik iibliche
Praxis ist, Standardvorschlage in Stoffmonographien zu begriinden und zu dokumentieren.
Nach den Erfahrungen bei der Durchsicht von Einzelstoffbegriindungen (Kap. 4) erscheint
es sinnvoll, fiir Stoffmonographien methodische Mindestanforderungen festzulegen, weil
zu wesentlichen Aspekten Aussagen und Begriindungen haufig unklar sind, z.B. in Hin-

blick auf:

e Begriindung fiir die Ubernahme oder fiir die Abweichung von Standardannahmen
e Dokumentation pfadspezifischer Resorptionsquoten

e Durchfiihrung und Interpretation eines Pfad-zu-Pfad-Vergleiches.

AuBerdem sollte die nach der Bestandsaufnahme (Kap. 3) nur selten explizit in Betracht
gezogene Moglichkeit fehlender Wirkungsschwellen zumindest auf der Ebene der Stoff-

monographien ausflihrlicher behandelt werden.

8. Bei medienbezogenen Standards sollten einheitliche Regelungen zur Handhabung
des Quotierungsproblems (Quotierung der tolerablen Gesamtzufuhr auf die ver-

schiedenen Eintragspfade) festgelegt werden.

Bei medienbezogenen Standards ergibt sich die Frage, welcher Anteil der tolerablen
Gesamtzufuhr den einzelnen Eintragspfaden zugerechnet werden. Fiir das Quotierungs-
problem gibt es bisher noch keine allgemein anerkannten Losungsansitze. Die Ergebnisse
von Kap. 4 zeigen am Beispiel PCB und Cadmium, da8 das Quotierungsproblem in
relevanter GrofBenordnung (im Bereich einer Zehnerpotenz) zu den Abweichungen
zwischen Standardvorschligen der tolerablen inhalativen Zufuhr (Luftkonzentration)
beitragen kann. Diese Beispiele verdeutlichen die Notwendigkeit, sich auf einheitliche
Regelungen zu verstindigen. Auch dies setzt — unter anderem — eine systematische
Klarung des Stellenwerts von Pfad-zu-Pfad-Vergleichen (vgl. Punkt 7) voraus.

Diese SchluBfolgerungen und Empfehlungen sind ein Beitrag zur Diskussion um die Harmonisierung

der Standardsetzung in der Bundesrepublik.
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Kriterien fiir die Nutzung epidemioiogischer Daten zur Risikoabschédtzung und

Grenzwertableitung

H.-Erich Wichmann

Zusammenfassung

Die quantitative Risikoabschatzung stellt fur Gremien, die sich mit der Ableitung
gesundheitsbezogener Umweltstandards befassen, ein zunehmend wichtiges
Instrument dar. Die gegenwartige Praxis stitzt sich dabei sehr stark auf statistische

Extrapolationen aus tierexperimentellen Studien.

Im folgenden Beitrag soll dargestellt werden, daR es auch fur den Bereich der
Epidemiologie gut entwickelte Verfahren gibt, die eine quantitative Nutzung von
Humandaten fur die Risikobewertung erlauben. Erste Ansétze finden sich bereits in
den klassischen Einstufungskategorien fur kanzerogene -Stoffe und den dort
aufgestellten Anforderungen an epidemiologischen Daten. Diese Kriterien wurden in
einer umfangreichen Literatur weiterentwickelt. Neuere Versuche. hieraus Standards
fur ‘Good epidemiological practice’ und konkrete Jmsetzungsvorschlage fur die
Bewertung publizierter Studien abzuleiten, werden diskutiert. SchlieRBlich werden
exemplarisch ein paar Beispiele aus Deutschland angesprochen.

Einleitung

Die Einstufung von Stoffen sow’e die Risikoabschatzung sind Gegenstand der Arbeit
vieler Gremien (z.B. US-EPA 1986, WHO 1987, IARC 1987, DFG 1997). Derzeit
werden zahlreiche Versuche zur Fortschreibung und Vereinheitlichung der
jeweiligen Vorgehensweise unternommen (z.B. SRU 1996, WHO 1995, 1997, IARC
1995, US-EPA 1996, EU 1996, ECETOC 1996. Neumann et al. 1997, Younes et al.
1997).



Ziel aieses Beitrags ist es, einen Uberblick uber Aspekte zu gepen, aie sich auf die
Nutzung epidemiologischer Daten bezienen. Aus aer sehr umfangreichen Literatur
(z.B. Hallenbeck, Cunningham 1986. Stara et al. 1987, Wichmann 1990. Wichmann,
Ihme 1992, Graham 1995, Lyard, Silvers 1989, Shore et al. 1992, Whittemore 1986)
kann hier nur ein kieiner Ausschnitt angesprochen werden. Zu Beginn werden das
klassische Vier-Stufen-Schema der Risikoabschatzung und das weit verbreitete
Klassifikationssystem fur kanzerogene Stoffe dargestellt, da sich hieraus erste
Anforderungen an epidemiologische Daten ergeben. Daran schlielt sich die
Diskussion neuerer Entwicklungen zur systematischen Nutzung derartiger Daten an,
die mit Qualitdtsanforderungen an die Einzelstudien sowie an zusammenfassende
Bewertungen einhergeht. In diesem Zusammenhang ist es wichtig, den Kausalitats
begriff der Epidemiologie in Erinnerung zu rufen, bevor Vorschldge zur
Verbesserung der Nutzung epidemiologischer Daten folgen. AbschlieRend werden
einige Beispiele angefuhrt, die aufzeigen, welche Rolle eine moderne Epidemiologie
bei der quantitativen Risikoabschatzung Ubernehmen kann. Im Anhang wird dann

ein konkreter Vorschlag zur Umsetzung allgemeiner Kriterien dargestelit.
Klassisches Vier-Stufen-Schema der Risikoabschédtzung

Der ProzefR der Risikoabschatzung wird traditionell anhand des Schemas des US
National Council (US-NR 1983) unterteilt (Tabelle 1). Dieses umfaft die folgenden
Stufen

1. Beschreibung der toxischen Stoffeigenschaften (Hazard Identification)

Hier wird festgestellt, ob die Exposition des Menschen gegenuber dem Stoff
grundsaétzlich schadlich fur die menschliche Gesundheit sein kann.

2. Expositionsabschatzung (Exposure Assessment)
Es wird untersucht. ob der Stoff an der Exposition des Menschen beteiligt ist, die

Pfade der Exposition werden bestimmt und die Héhe und die Dauer der Exposition

werdaen quantifiziert.
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3. Dosis-Wirkungs-Abschatzung (Dose Response Assessment)

Publiziete Daten werden verwendet, um die Dosis mit einer adversen

gesundheitlichen Auswirkung zu korrelieren.
4. Risikocharakterisierung (Risk Characterization)

Die Expositionsabschatzung wird mit der Dosis-Wirkungs-Abschatzung kombiniert,
um fur eine definierte Bevolkerung angeben zu kénnen, welches Risiko bei einer

vorgegebenen Exposition zu erwarten ist.



Tabelle 1: Klassisches 4-Stufen-Schema der Risikoabschatzung (US-NRC 1983)

— :

(1) hazard identification evaluates whether previous
research indicates that the exposure may harm

human health

(2) exposure assessment identifies the specific agents,
determines the routes of human exposure and

quéntiﬁes the amount and duration of exposure.

(3) dose-response assessment uses published data to
relate dose to adverse health response and than

extrapolates to a (usually) lower environmental

exposure

(4) risk characterization combines exposure assessment
with dose-response assessment to quantify, for a
defined population, the risks predicted to result from

the given exposure

US-NRC (1983)/Hertz-Picciotto (1995)
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Klassifikationsschema fiir kanzerogene Eigenschaften auf Grund von

Humandaten

Es gibt zahlreiche Ansatze, die Evidenz fur kanzerogene Eigenschaften bestimmter
Substanzen aus Studien am Menschen abzuleiten. Auch hier stand eine 'klassische'
Grundlage Pate, namlich das Klassifikationssystem der IARC (1987). Dieses wurde
von der US-EPA (1986) adaptiert, wobei unterschieden wird in Quellen, Kriterien und
Gewicht der Evidenz (unter Bias werden hierbei Verzerrungen oder systematische
Fehler jeglicher Art verstanden, wahrend man mit Confounding den EinfluB von
StorgroBen bezeichnet).

Die_Evidenz fiir Kanzerogenitat beim Menschen kommt aus drei Quellen:

- Fallberichten von individuellen Krebspatienten, die gegeniber dem Stoff exponiert

waren.

— Deskriptiven epidemiologischen Studien, in welchen gefunden wurde, daB die
Inzidenz von Krebs in menschlichen Populationen raumlich oder zeitlich mit der

Exposition gegeniuber dem Stoff variiert.
— Analytischen epidemiologischen Studien (Fall-Kontroll-Studien oder Kohorten-
studien), in denen die individuelle Exposition gegeniber dem Schadstoff mit

einem erhohten Risiko fir Krebs assoziiert war.

Drei Kriterien mussen erflllt sein, bevor eine kausale Assoziation zwischen

Exposition und Krebs beim Menschen angenommen werden kann:
— Es gibt keine identifizierte Verzerrung, die die Assoziation erklaren kann.

— Die Moglichkeit des Confounding wurde berucksichtigt und ist als Erklarung fir die

Assoziation ausgeschlossen.



Es ist unwahrscheinlich, daB die Assoziation durch Zufall zustande gekommen ist.

Das Gewicht der Evidenz fur Kanzerogenitat aus Studien am Menschen [aBt sich

dann in folgender Weise klassifizieren:

Ausreichende Evidenz (sufficient evidence), die anzeigt, daB es eine kausale

Beziehung zwischen dem Stoff und menschlichem Krebs gibt.

Begrenzte Evidenz (Limited evidence), die darauf hinweist, daB eine kausale
Interpretation glaubhaft ist, daB aber alternative Erklarungen wie Zufall,
Verzerrung (Bias oder Confounding) nicht adaquat ausgeschlossen werden

konnten.

Unzureichende Evidenz (Inadequate evidence), die anzeigt, daB es nur wenige
brauchbare Daten gibt oder daB in den verfigbaren Studien Zufall, Bias oder
Confounding nicht ausgeschlossen werden kénnen, so daB eine kausale

Interpretation nicht maéglich ist.
Keine Daten, was anzeigt, daB keine ausreichende Datenbasis vorhanden ist.
Keine Evidenz, was anzeigt, daB in gut geplanten und gut durchgefiihrten

analytischen epidemiologischen Studien keine Assoziation zwischen der

Exposition und einem erhéhten Risiko fur Krebs gefunden werden konnte.

Systematische Nutzung epidemiologischer Studien fiir die Risikoabschitzung

Von den Vorschlagen, die fir die transparente Nutzung epidemiologischer Daten

entwickelt wurden, ist die Konzeption von Hertz-Picciotto (1995) am konkretesten

(Tabelle 2). Dort werden Einstufungskriterien angegeben und ihre praktische

Anwendung erlautert. Wegen des Umfangs ist dieses Konzept im Anhang

dargestelit.
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Tabelle 2: Zusammenfassung von Klassifikationskriterien fur die Nutzung
epidemiologischer Daten zur quantitativen Risikoabschatzung
(aus Hertz-Picciotto 1995). Die Kriterien werden im Anhang erlautert.

TABLE 1—Summary of Classification Framework for the Use of Epldemiological
Studies in Quantitative Risk Assessment
Study Category
1 2 3
Use Canserve asa Can be used to Can contribute to
basis for check plausi- the weight-of-
extrapolation bility of an ani- evidence deter-
mal-based risk mination of
assessment whether the
agentis a
health hazard
Critena
1. Moderate to Necessary Not necessary, If met, adds to
strong posi- and often this welght of evi-
tive associa- criterion is not dence for a
ton present met hazard
2. Strong Necessary Should be met, at
biases ruled least partially If met,
out or strengthens
unlikely evidence
3 Confounding:  Necessary Should be met, at regarding
controlled or least partially, or whether agent
likely to be limits on con- Isoris nota
limited founding should hazard
be estimated
4. Quantifica- Necessary Some quantifica- Usually not met
tion of expo- tion of expo-
sures linked suresis
to individuals needed, even if
based on data
external to
study site
5 Monotonic Not necessary but Not necessary May or may not be
gose-re- adds cenrtainty met
sponse rela- to risk estimates
tionship
Summary of Criteria 1—4 Two of criteria 1-3 All other studies
requirements should be met should be met




Eine noch breitere Systematik wurde auf dem Workshop , Principles for Evaluating
Epidemiologic Data in Regulatory Risk Assessment" erarbeitet (Federal Focus
1996). Hier werden entsprechende Prinzipien in groBem Detaillierungsgrad
formuliert. Ein praktisches Ergebnis ist eine , Checkliste”, die dem Bewerter dabei
helfen soll, sich auf die wesentlichen Gesichtspunkte fur die Nutzbarkeit einer Studie
fur die Risikoabschatzung zu konzentrieren und festzustellen, ob die Studie sich zur
Charakterisierung der toxischen Stoffeigenschaften oder fur Dosis-Wirkungs-
Beziehungen oder fur beides eignet. Es sei explizit darauf hingewiesen, daB eine
derartige Liste nicht zur schematischen , Auszahlung” von Punkten geeignet ist, die
fur oder gegen die Nutzung einer Studie sprechen. Die Autoren sind sich einig, daB
derartige Bewertungen nur durch erfahrene Epidemiologen oder Regulatoren

gemacht werden konnen und daB Listen nur als Gedachtnisstitze dienen konnen.
Kausale Schliisse auf der Grundlage epidemidlogischer Daten

Die Epidemiologie ist nur in der Lage, Zusammenhange zwischen EinfluBgréBen,
StorgroBen und ZielgroBen aufzuzeigen. Dies ist aber noch keine Kausalitat. Der
Kausalitatsbegriff der Epidemiologie ist ein eher gradueller im Sinne von
zunehmender Evidenz durch das Zusammentragen von Indizien. Wie weit sich diese
Mosaiksteine zu einem interpretierbaren Puzzle zusammensetzen lassen, kann zum
Beispiel anhand der Kriterien von Bradford Hill (1965) beurteilt werden (Tabelle 3).
Diese wurden von Evans folgendermaBen prazisiert (zitiert in Ackermann-Liebrich et

al. 1986 bzw. Wichmann, Kreienbrock 1992):

- Die Pravalenz oder Inzidenz der Krankheit sollte bei den Personen, die
gegenlber dem als ursachlich betrachteten Faktor exponiert sind, deutlich héher

sein als bei nicht exponierten Kontrollen.

- Die Exposition gegenuber dem als ursachlich betrachteten Faktor sollte bei den
erkrankten Personen haufiger sein als bei den Kontrollen ohne Krankheit - wenn

alle anderen Risikofaktoren konstant gehalten werden.
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In prospektiven Studien sollite die Inzidenz der Krankheit bei den Personen
deutlich groBer sein, die gegeniuber dem als ursachlich betrachteten Faktor

exponiert sind, als bei Kontrollen, die weniger exponiert sind.

Zeitlich gesehen sollte die Krankheit der Exposition folgen, mit einer Verteilung

der Inkubationszeiten, die einer logarithmisch normalverteilten Kurve entspricht.

Eine Dosis-Wirkungs-Beziehung solite nachweisbar sein. Die Reaktion auf
Expositionen gegeniiber dem als ursachlich angesehenen Faktor sollte bei den
Personen auftreten, die vor der Exposition diese Reaktion noch nicht gezeigt

haben.

Im Experiment sollte die Krankheit bei den Tieren, die gegenuber dem
hypothetisch ursachlichen Faktor exponiert waren, haufiger auftreten als bei

denjenigen, die nie exponiert wurden.

Eliminierung oder Modifizierung der Exposition gegenuber dem als ursachlich

betrachteten Faktor sollte die Inzidenz der Krankheit vermindern.

Pravention oder Modifikation der Reaktion auf die Exposition gegenuber dem als

ursachlich betrachteten Faktor sollte die Krankheit vermindern oder verhindern.

Alle Beziehungen sollten biologisch und epidemiologisch plausibel sein.



Tabelle 3: Kriterien zur Beurteilung der Kausalitat auf Grund von Expositions-
Wirkungs-Beziehungen aus epidemiologischen Studien
(Bradford Hill 1965)

Criteria for judging the causal significance of an
exposure-effects association from epidemiologic
studies

(1) Strength

(3) Specifity

(4) Temporality

(5) Biological gradient

6) (Biological) Plausibility

)

(2) Consistency
)
)

(6)

(7) Coherence
(8) Experiment
(9) Analogy
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Empfehlungen fiir zukiinftige Studien

Im Bericht des Federal Focus (1996) werden auch Empfehlungen fir zukunftige

Studien formuliert:

Empfehlung 1:

Epidemiologen und Regulatoren sollten eine Zusammenarbeit vereinbaren, die
folgende Punkte umfaBt (a) Zugang zu den Rohdaten wo immer moglich, (b)
Austausch von Protokollen und verwendeten Instrumenten der Studie, (c)
Einbeziehen der Epidemiologen in das Modellieren von Dosis-Wirkungs-
Beziehungen, (d) Sorgfalt und Fairnis bei Regulatoren in der Kritik an den

betrachteten epidemiologischen Studien.
Empfehlung 2:

Zukinftige epidemiologische Studien sollten so geplant und finanziert werden, daB
die Bedurfnisse der Regulatoren berucksichtigt werden konnen, einschlieBlich (a)
unfassender Information zur Exposition (z.B. altersspezifische Expositionshistorien
und Messung von wichtigen Confondern), (b) ausreichender Ressourcen fur

sorgfaltige Dosis-Wirkungs-Analysen.

Empfehlung 3:

Epidemiologische Studiengruppen und die Gutachter, die Uber die Forderung
entscheiden, sollten multidisziplinare Expertise aus den Bereichen Medizin,
Toxikologie, Industriehygiene, Statistik und Risikoabschatzung ebenso wie
Epidemiologie mitbringen.

Empfehlung 4:

Die Verwendung von epidemiologischen Daten bei der Risikoabschatzung sollte

begutachtet werden. Dabei sollten (a) die ursprunglichen epidemiologischen



Untersucher einbezogen werden, (b) die Gutachter Uber Kompetenz, Obijektivitat,
ausreichend breite Erfahrung in den unterschiedlichen Anwendungsfeldern und
Ausgewogenheit verfugen und (c) Gelegenheit fur Kommentare durch die

Offentlichkeit gegeben werden.
Empfehlung 5:

Berichte und Publikationen der epidemiologischen Ergebnisse sollten wenn immer
moglich die Bedirftnisse der Regulatoren bericksichtigen, einschlieBlich (a)
Dokumentation der Uberlegungen und Entscheidungen darlber, wie Daten far
analytische Zwecke zusammengefaBt werden, (b) klare Unterscheidung zwischen
Personen mit niedriger und solchen mit fehlender Exposition und (c) Angaben Gber

das AusmaB der durchgefiihrten Tests in multivariaten Modellen.
Beispiele fiir die Nutzung epidemiologischer Studien zur Risikoabschétzung

In der internationalen Literatur gibt es zahlreiche Beispiele, wie epidemiologische
Daten zu Risikoabschatzung verwendet werden kénnen. Hier sollen jedoch nur ein

paar deutsche Anwendungsbeispiele angesprochen werden.

In der Ausarbeitung von Wahrendorf und Becher (1990) wird eine quantitative
Risikoabschatzung fiir ausgewahite Umweltkanzerogene gemacht. Es werden Unit
Risk-Abschatzungen auf der Grundlage epidemiologischer Studien fur die Stoffe
Arsen, Benzol, Nickel und Radon vorgestellt, die teilweise in die
BeurteilungsmaBstabe zur Begrenzung des Krebsrisikos durch Luftverunreinigungen
(LAI 1991) eingeflossen sind. Eine Erweiterung dieser Ansétze findet sich bei Becher
et al. (1995) in der Ausarbeitung zu epidemiologischen Methoden der
Risikoabschatzung fir krebserzeugende Umweltstoffe mit Anwendungsbeispielen.
Speziell sei auf quantitative Aussagen zum Zusammenhang zwischen
Passivrauchen und Lungenkrebs, die Ableitung von Unit Risks fur Dioxine, Arsen
und kunstliche Mineralfasern sowie die Berechnung des Attributivrisikos fir Radon
im Westen der Bundesrepublik Deutschland hingewiesen. SchlieBlich soll das

Symposium Quantitative Risk Accessment erwahnt werden, das 1993 in Heidelberg
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stattfand (Becher 1994).

Besonders umfangreiche epidemiologische Datensatze liegen zum
Lungenkrebsrisiko durch Radon vor (Ubersicht in Wichmann 1994). Dieses
Kanzerogen ist wegen der vergleichsweise hohen Expositionen sowohl unter Tage
als auch in der Umwelt gut fur die quantitative Risikoabschatzung geeignet.‘Die
wichtigsten Studien zur Exposition unter Tage wurden von Lubin et al. (1994)
zusammengefaBt. Wegen der gunstigen Datenlage besteht hier die Mdglichkeit,
detaillierte Expositions-Wirkungs-Modelle zu konstruieren und neben Zusammen-
hangen zwischen der kumulativen Exposition und dem Lungenkrebsrisiko auch
Aussagen zu Effekten durch die Dosisrate oder die Zeit-seit-Exposition zu machen
sowie Wechselwirkungen mit anderen starken Risikofaktoren wie z.B. dem Rauchen
zu bearbeiten. Hieraus lassen sich Extrapolationen in den Umweltbereich ableiten
(Steindorf et al. 1995). Ferner gibt es direkte Risikoabschatzungen auf der

Grundiage umweltepidemiologischer Studien zu Radon in Wohnungen (WHO 1997).

Ein Beispiel fur die Nutzung epidemiologischer Daten fur nicht-kanzerogene
Risikoabschatzungen sind epidemiologische Studien zu Kurzzeiteffekten und
Langzeiteffekten von Feinstaub. Die hierzu durchgefuhrten umweltepidemiologi-
schen Studien liefern eine umfangreiche Datengrundlage, aus der sich ergibt, daB3
fur Feinstaub kein Schwellenwert angegeben werden kann und eine lineare
Expositions-Wirkungsbeziehung angemessen ist. Dies fuhrt zu weitreichenden
methodischen Konsequenzen (WHO 1997).

Schluifolgerung

Es gibt ausgearbeitete Kriterien fur die Planung, Durchfihrung und Auswertung
epidemiologischer Studien (z.B. FEDERAL FOCUS 1996, Wichmann, Lehmacher
1991) sowie fur ‘Good epidemiological Practice’ (z.B. CMA 1991). Diese Kriterien
gestatten es auch, festzustellen, ob eine publizierte epidemiologische Studie als
‘state of the art’ eingestuft werden kann. Es besteht unter Epidemiologen wenig
Dissenz im Hinblick auf die allgemeinen Prinzipien, die Schwierigkeit ist allerdings,

handhhabbare |, Awusfuhrungsbestimmungen“ zur Bewertung der Studien zu



formulieren. Hieran wird derzeit gearbeitet (z.B. Hertz-Picciotto 1995, FEDERAL
FOCUS 1996), und die Zukunft muB zeigen, wieweit die gemachten Vorschlage
praktikabel sind.

Dariiber hinaus ist festzuhalten, daB ein Instrumentarium flir zusammenfassende
Aussagen auf der Grundlage mehrerer Studien besteht. Hierzu gibt es Verfahren der
Metaanalyse, des Datenpooling und der Extrapolation, die zumindest in ihren

Prinzipien ebenfalls unstrittig sind (z.B. Petitti 1994).

Im Hinblick auf die Situation in Deutschland ist festzuhalten, daB wir in der Nutzung
epidemiologischer Daten fur regulatorische Zwecke zum Teil deutlich hinter anderen
Landern herhinken, nicht zuletzt wegen der sich erst langsam entwickelnden
epidemiologischen Forschungs- und Bewertungskompetenz, nach jahrzehntelanger
Vernachlassigung dieses Faches. Hier ist einiges nachzuholen, wobei wir uns aber
vor allem an der laufenden internationalen Diskussion orientieren sollten - far

nationale Speziallésungen besteht kein Bedarf.
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Anhang: Konzeptvorschlag zur Nutzung epidemiologischer Daten fur die

quantitative Risikoabschédtzung

Im folgenden werden die Ideen und Konkretisierungsvorschlage von Hertz Picciotto

(1995) zusammengefaBt.
Vorteil epidemiologischer Daten

In der quantitativen Risikoabschatzung steht die Nutzung experimenteller Daten im
Vordergrund. Dies wird damit begrindet, daB epidemiologische Studien zu wenig
sensitiv seien, unsichere Angaben zur Exposition verwendeten  und durch
Verzerrungen unterschiedlicher Art limitiert seien - kurz, daB epidemiologische
Studien nicht in der Lage seien, eine kontrollierte, randomisierte, experimentelle
Situation abzubilden. Andererseits sind die menschlichen Daten die einzigen, die die
interessierenden Fragen zum Gegenstand haben. Die Starke und Gultigkeit von
epidemiologischer Evidenz ist haufig unterschatzt worden und die Mdglichkeit, fur
andere EinfluBgroBen zu kontrollieren, wurde vielfach ignoriert. Unter dem Strich ist
der Vorteil gut durchgefuhrter Studien am Menschen bei weitem groBer als der

Nachteil.

Wenn tierexperimentelle Daten verwendet werden, ist die GroBe des Fehlers
beachtlich. Die Unsicherheit, die aus der Interspezies-Extrapolation entsteht, ist
erheblich gréBer als die Unsicherheit, die aus unkontrollierten Verzerrungen oder
Fehlern in der Expositionsquantifizierung in epidemiologischen Studien stammt. Die
Extrapolation von Tierdaten nimmt ahnliche Resorptionsraten, metabolische Pfade,
Raten fur die Aktivierung , Detoxifizierung und Elimination an. Sie benétigt ebenfalls
Annahmen uber aquivalente Expositionen: Sollte die Dosis in mg/kg/Tag gemessen
werden, in mg/Kérperoberflache pro Tag oder kumulativ lebenslang in mg/kg? Diese
Wahl kann zu Risikoabschatzungen fuhren, die um einen Faktor von 10 bis 100
variieren, und die Interspezies-Skalierung ist weiterhin kontrovers. SchlieBlich sind
es Unterschiede in den Atemraten, den OrgangroBen, dem basalen Metabolismus,
den Raten des Zellumsatzes und der Lebenserwartung, die die Vergleichbarkeit sehr

schwierig machen. Im Gegensatz hierzu ist die Unsicherheit in epidemiologischen



Studien, die sich aus der Ungenauigkeit der Expositionsdaten ergibt, im allgemeinen
deutlich kleiner. Noch geringer wirken sich andere Unsicherheiten wie confounding

aus, sie betragen haufig um 10 - 50 %, aber selten mehr als einen Faktor 2 oder 3.

Ein zweiter Vorteil menschlicher Daten ist das geringere Ausmaf erforderlicher
Extrapolationen. Die Exposition am Arbeitsplatz ist haufig zwei oder mehr
GroéBenordnungen kieiner ist als die Dosen, die in Tierstudien verwendet werden,
und Umweltkonzentrationen liegen oft nochmals ein bis zwei GréBenordnungen
unter den niedrigsten Arbeitsplatzkonzentrationen. Typischerweise wird daher durch
die Verwendung von menschlichen Daten der Range der Extrapolation deutlich

reduziert.

Drittens wird die Exposition, die in Tierversuchen verwendet wird, zwar gut
kontrolliert und gemessen, sie reprasentiert aber menschliche Expositionsszenarios
nur sehr bedingt. Die Exposition am Arbeitsplatz etwa beginnt im Erwachsenenleben
und kann in ihrer Intensitat sowohl innerhalb des Tages als auch uber das Leben
stark variieren. Umweltexpositionen beginnen lange vor dem Erwachsenenalter, und
auch sie unterliegen Veranderungen sowohl der Umweltkonzentrationen als auch
der individuellen Aktivitaten. Da unklar ist. wie man die Abweichung der Laborwelt
von der realen Welt minimieren kann, werden stark vereinfachende Annahmen
gemacht, um Tierexpositionen in menschliche Aquivalente umzurechnen. Der
Kontext der Exposition schwankt ebenfalls betrachtlich. Das getrennte Halten
mannlicher und weiblicher Tiere und die Verabreichung eines einzelnen Stoffes im
Labor hat wenig zu tun mit den multiplen Expositionen Uber verschiedene Pfade
(Luft, Nahrung, Wasser, etc.), auf denen Chemikalien Uber die Lunge, den Magen-
Darmtrakt, die Haut u.s.w. in den Korper eindringen.

Viertens ist die genetische Vielfalt und Variabilitdt in einer menschlichen Studie
besser reprasentiert als in einer tierexperimentellen Studie. Der gewahlte Stamm
von Nagern kann uberempfindlich auf den Stoff sein, der getestet wird, was zu einer
Uberschatzung der menschlichen Risiken fiihrt, oder er kann Gberresistent sein, was
zu einer Unterschatzung fuhrt. Daruber hinaus ist bei Assays, die einzelne

Chemikalien testen, der EinfluB anderer exogener Expositionen auf das
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kanzerogene Potential der Substanz unbekannt. Da endogene und exogene
Faktoren die Suszeptibilitat gegeniber einer Krankheit verandern, ist das
kontrollierte Experiment mit einzelnen Stammen von ein oder zwei Spezies, die
gegeniiber einer Chemikalie exponiert werden, in seiner Verallgemeinerbarkeit im

Vergleich zu verniinftig dimensionierten menschlichen Studien stark eingeschrankt.

Epidemiologische Daten haben bekanntermaBen ebenfalls ihre Limitationen, ferner
sind sie haufig nicht verfigbar. Deshalb werden fur Zwecke der Regulation gute
Humandaten bevorzugt, wenn diese aber nicht vorhanden sind, werden
tierexperimentelle Daten herangezogen. Dieses Konzept hat sich bewéhrt und soll

nicht in Frage gestellt werden.
Rahmen fiir die standardisierte Klassifizierung epidemiologischer Studien
Beschreibung des Rahmens

Mit der Regulation befaBte Gremien haben normalerweise fGr ihre Arbeit Kriterien
aufgestellt, in denen wiinschenswerte Attribute epidemiologischer Studien aufgefuhrt
sind. In der Regel gibt es aber keine klaren Kriterien, wie man epidemiologische
Daten zur Dosis-Wirkungs-Abschatzung nutzen soll. Basierend auf empirischen
Erfahrungen in diesem Bereich wird deshalb der folgende Vorschlag gemacht, um
die Unsicherheit zu reduzieren, die Konsistenz zu erhéhen und damit die
Glaubwdurdigkeit zu verbessern. Die Struktur des Konzepts ist in Tabelle 1

zusammengefalBt.

Epidemiologische Daten konnen auf drei Arten Input fir die Risikoabschatzung
liefern. Fur einige Studien, die als Studien der Kategorie 1 bezeichnet werden sollen,
kann eine Dosis-Wirkungs-Beziehung abgeleitet werden. Diese kann dann
verwendet werden, um regulatorische Standards zu setzen, entweder am
Arbeitsplatz oder in der Umwelt. Fir andere Studien, einschlieBlich vieler negativer
Studien, sind die Daten hierfur nicht ausreichend, Sie kénnen aber benutzt werden,
um tierexperimente Risikoabschatzungen auf Plausibilitat zu prifen. Diese Studien

werden im folgenden als Studien der Kategorie 2 bezeichnet. Die Kategorie 3 umfaBt



solche Studien, die nichts zur Dosis-Wirkungs-Abschatzung beitragen konnen, die
aber zur Beschreibung der toxischen Stoffeigenschaften (hazard identification)
herangezogen werden kénnen.

Jede Studie wird anhand der folgenden Kriterien eingestuft:

Kriterium 1:

Zwischen der Erkrankung und dem angeschuldigten Stoff besteht eine starke oder

mittelstarke positive Assoziation, die statistisch stabil ist .

Kriterium 2:

Die Studie ist insgesamt von hoher Qualitat (d.h. gréBere Verzerrungen in der

Selektion, im Follow-up etc. kdnnen ausgeschlossen werden).

Kriterium 3:

Es liegt kein wesentliches unkontrolliertes Confounding durch andere Expositionen

oder Lebenstilfaktoren vor.

Kriterium 4:

Die Expositionen sind quantitativ gut charakterisiert, lassen sich den Individuen in

der Studie zuordnen und sind ausreichend variabel

Kriterium 5:

Es liegt Evidenz fir eine Dosis-Wirkungs-Beziehung zwischen Exposition und

ZielgroBe vor.
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Implementierung der Kriterien
zu Kriterium 1:

Fir Studien der Katerogie 1 ist eine positive Assoziation mit verninftiger statistischer
Genauigkeit erforderlich. Wenn das Risiko bei den Exponierten im Vergleich zu den
nicht Exponierten nur geringfiigig erhoht ist, kann Kriterium 1 immer noch erfullt
sein, sofern eine Untergruppe mit hdherer oder langerer Exposition ein klar erhohtes
Risiko zeigt. Zusatzlich mag es auBergewohliche Umstande geben, in denen das
Risiko hoch ist, aber nicht sehr genau, obwohl externe Daten eine
Kausalinterpretation ermoglichen. Auch in solch einem Fall mag man das Kriterium
als erfullt ansehen. Studien, die Kriterium 1 nicht erfillen, fallen in Kategorie 2. Sehr
gute Studien, die entweder keine positive Assoziation finden oder eine, die nur
unwesentlich von der Nullassoziation verschieden ist, konnen verwendet werden um
die Plausibilitat von Risikoabschatzungen zu Uberprifen, die auf tierexperimentellen

Daten beruhen.
zu Kriterium 2:

Die Qualitat einer Studie umfaBt die Angemessenheit des Studiendesigns, die
Kontrolle fur mogliche Quellen von Bias, eine angemessene statistische Auswertung,
eine Adjustierung fur Confounder, Validitat der Expositionsmessungen und der

ZielgréBen, einen adaquaten Studienumfang usw.

Berufsepidemiologische Studien sind wegen der vergleichsweise hohen
Expositionen am Arbeitsplatz von besonderem Interesse. Bei ihnen ist darauf zu
achten, daB die Lange und die Altersverteilung des Follow-up im Vergleich zur
Latenzperiode der Erkrankung ausreichend groB ist. Ferner ist auf die
angemessene Verwendung der Expositionsdaten zu achten (wurden diejenigen mit
extrem kurzer oder niedriger Exposition oder einer niedrigen Wahrscheinlichkeit fur

Exposition angemessen ausgeschlossen?).

Der Studienumfang und die damit zusammenhangende Prazision haben eine



besondere Bedeutung in Berufskohortenstudien. Eine Studie mit wenigen Arbeitern
oder wenigen Personenjahren kann eine groBere Power und Prazision haben als
eine groBere Studie, wenn die erwartete Zahl von Verstorbenen gréBer ist, was z.B.
dadurch maoglich ist, daB man eine altere Altersverteilung oder eine groBere
Pravalenz anderer Faktoren hat, die die Krankheit begunstigen. Ebenso kénnen
kleine Studien mit hoher Exposition mehr Power haben als groBe Studien mit
niedriger Exposition. Verzerrungen kénnen sich aus unangemessenen oder schlecht
definierten Selektionskriterien bei der Festlegung einer Kohorte ergeben; wenn die
Sicherung der Diagnose differenziell im Hinblick auf die Exposition ist (oder die
Sicherung der Exposition differenziell fir die Diagnose); wenn das Follow-up
inadaquat im Hinblick auf Latenzzeiten ist; wenn sytematische Fehler in den
Expositionsdaten vorliegen, die aus betrieblichen Unterlagen entnommen werden
usw. Unvollstandiges Follow-up kann ein Problem sein, speziell wenn es mit der
Dauer der Beschaftigung zusammenhangt. Da Expositionsindizes Ublicherweise
unabhangig vom Vitalstatus konstruiert werden, ist eine differentielle
MiBklassifikation meist unwahrscheinlich. Nicht differentielle MiBklassifikation fuhrt
haufig zu einer Verzerrung zur Null hin. Jedoch, wenn Exposition in Kategorien
ausgedruckt wird und eine Fehlzuordnung in weiter entfernte Kategorien auftritt, ist
auch eine Verzerrung weg von der Null méglich. Je haufiger und weiter verbreitet die
in der Studie verwendeten Expositionsmessungen sind, desto unwahrscheinlicher ist

es, daB die MiBklassifikation einen substantiellen Bias hervorruft.

Es sollte betont werden, daB keine epidemiologische Studie perfekt ist, daB es aber
andererseits sehr unwahrscheinlich ist, daB gut durchgefiuhrte Studien zu starken
Verzerrungen im EffektmaB fuhren. Trotzdem, bei kleinen Effekten, (d.h. relativen
Risiken unter 2) sind die Studien nur verwendbar, wenn die Wahrscheinlichkeit fir
Verzerrungen darunter liegt. Gegebenenfalls sollte die abgeschatzte Hohe des Bias

in die quantitativen Aussagen einflieBen.
zu Kriterium 3:

Die Bedingung, daB substantielles Confounding ausgeschlossen werden kann, kann

z.B. bei beruflichen Mortalitatsstudien schwer zu erfillen sein, da Informationen tiber
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Verhaltensfaktoren haufig nicht vorliegen. Um jedoch eine groBere positive
Assoziation durch Confounder zu erklaren, muB die Confoundercharakteristik der
exponierten Gruppe deutlich von derjenigen  der “nichtexponierten Gruppe
abweichen. Dies ist mdglich, wenn zB ein externer Vergleich zv.ischer einer
Berufsgruppe und der Allgemeinbevolkerung durchgefihrt wird. Dennoch, selbst fur
so starke Risikofaktoren wie Zigarettenrauchen in Lungenkrebsstudien ist es
unwahrscheinlich, daB relative Risiken von 1,5 oder 2 sich véllig durch Raucheffekte
erklaren lassen. Dieses Ergebnis, das der Intuition widerspricht, ergibt sich daraus,
daB das Rauchverhalten nicht sehr stark innerhalb von Geschlechts-, Alters- und
Zeitkategorien schwankt. Schwachere Risikofaktoren fir eine Krankheit, wie
Ernahrungsdeterminanten  fir ~ Krebs, erzeugen mit noch  geringerer
Wabhrscheinlichkeit ein Confounding, das nicht vernachlassigbar ist. Das gleiche gilt,
wenn Analysen interne Vergleiche verwenden, entweder mit einer nicht exponierten
Referenzgruppe, die im selben Bereich angestellt ist oder wenn verschiedene
Expositionsniveaus miteinander verglichen werden. In diesen Fallen werden
Lebensstildifferenzen noch unwahrscheinlicher, so daB direkte Daten zum

Confounding oft nicht erforderlich sind, damit Kriterium 3 erfullt wird.

Wo andere Arbeitsplatzexpositionen vorhanden sind, von denen bekannt ist, daB sie
mit der interessierenden ZielgroBe in Verbindung stehen konnen, sind genauere
Informationen zum Confounding erforderlich, speziell da berufliche Expositionen

manchmal innerhalb einer Kohorte stark korreliert sind.

Confounding ist plausibel, wenn die EffektmaBe niedrig sind (Relative Risiken unter
2), jedoch konnen oft quantitative Aussagen zur Starke des potentiellen Confounding
gemacht werden. Daruberhinaus ist die Anwesenheit anderer Expositionen, die
keine nachgewiesene Assozation mit der ZielgroBe haben, nicht als Nachweis far

Confounding zu verstehen.
zu Kriterium 4:

Zumindest grobe Messungen der Exposition sind erforderlich, um eine Dosis-

Wirkungs-Beziehung aufstellen zu konnen. Bei Berufs- oder Umweltstudien sind die



Messungen selbst fast immer 6kologisch (d.h. die Exposition ist nicht individuell Gber
personliches Monitoring oder Biomonitoring gemessen worden, sondern in der
Umgebung der Person, z.B. einem Bereich der Fabrik). Zusétzlich vorhandene
individuelle Informationen zur Arbeitsgeschichte ( Beruf, Abteilung etc.) und Zeiten
der Einstellung sind aber geeignet, um als Schatzung der individuellen Exposition
wahrend eines Zeitabschnitts zu dienen. Weil Lucken in der Messung der Exposition
auftreten, ist eine gewisse Extrapolation und Interpolation unvermeidlich. Die
zukinftige Verwendung von Markern der inneren Exposition mag diese Situation
verbessern, aber diese Daten sind derzeit kaum verfugbar. Fast alle beobachtenden
Studien verwenden daher Annaherungen fir die Messung der Exposition (z.B. wird
die Ernahrungserhebung fur dfe letzte Periode oftmals als SurrogatmafB fur das
lebenslange Ernahrungsverhalten in Studien zum Zusammenhang zwischen Krebs

und Ernahrung verwendet).

Zwischen einer groben Definition der Exposition (exponiert oder nicht ) und Angaben
zur Expositionshohe fur jedes Jahr und fur jeden Arbeiter liegt eine groBe
Bandbreite von Ansatzen, die qualitative Expositionsniveaus (niedrig, mittel, hoch),
wenige MeBwerte, die allen Arbeitern zugeordnet werden, oder breite
Arbeitskategorien umfaBt. Messungen am Arbeitsplatz konnen fur die
Studienpopulation fehlen, aber fir eine Fabrik mit ahnlichen Arbeitsprozessen
vorliegen bzw. nur in einer von mehreren Fabriken, in denen die Studie durchgefiihrt
wurde. Solche Studien fallen in die Kategorie 2, solange sie ansonsten gut
durchgefiihrt sind. Ahnliches gilt, wenn  Expositionsmessungen nicht mit der
individuellen Berufsanamnese Uber die Art des Berufs oder die Abteilung verknupft
werden konnen sondern nur Angaben Uber die Dauer der Anstellung vorhanden

sind. Auch in diesen Fallen fallt die Studie ublicherweise in Kategorie 2.
zu Kriterium 5:

Eine Dosis-Wirkungs-Beziehung, die einen monotonen Anstieg des Risikos mit
ansteigender Exposition aufweist, unterstitzt die Aussagekraft einer Studie. Es ist
aber nicht immer erforderlich, daB die Dosis-Wirkungs-Beziehung monoton ist. Wenn

z.B ein Stoff in hoher Konzentration vermehrt zu kardiovaslularen Todesursachen
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fuhrt, die eine kirzere Latenzzeit als Krebs haben, dann kann die Dosis-Wirkungs-
Beziehung fiir Krebs bei hohen Expositionen abfallen. Ferner kann die Dosis-
Wirkungs-Beziehung durch den Healthy Worker Survivor Effect verandert sein, und

das Kontrollieren fur diese Verzerrung ist nicht einfach.

Eine monotone Dosis-Wirkungs-Beziehung mag auch dadurch verhindert werden,
das Confounding differenziell fur die Exposition ist, wenn substantielle Fehler in der
Messung vorliegen, wenn die Dauer als Surrogat fir die kumulative Exposition

verwendet wird, oder wenn der Range der Exposition zu eng ist.

In all diesen Fallen ist eine monotone Dosis-Wirkungs-Beziehung nicht als
Voraussetzung fur die Kategorie 1 anzusehen, und das Verlassen auf einen
Trendtest ist nicht angemessen. SchlieBlich, wenn die publizierten Daten keine
Aussage Uber mehre Dosisgruppen machen, kann eine Dosis-Wirkungs-Beziehung
nicht aufgestellt werden. Trotzdem ist eine Einstufung nach Kategorie 1 mdglich,

wenn mittlere Expositionsabschatzungen vorhanden sind.
Diskussion des Rahmens

Ein Einwand gegen den oben vorgesteliten Rahmen konnte sein, daB gut
durchgeflihrte negative Studien bestraft zu werden scheinen, weil sie in Kategorie 2
eingestuft werden. Dem kann entgegengehalten werden, daB, anders als in der
gegenwartigen Regulationspraxis, derartige Studien in dem vorgeschlagenen
Konzept nicht vernachlassigt werden. Studien der Kategorie 2 spielen schlieBlich
eine wichtige Rolle, wenn tierexperiementelle und menschliche Daten gemeinsam
bewertet werden. Zweitens Ubersieht dieser Einwand den Zweck der Kriterien, die ja
keinerlei Werturteil darstellen: Studien der Kategorie 1 haben durchaus nicht immer
eine hohere Qualitat als Studien der Kategorie 2, sie sind jedoch als Basis fur
Extrapolationen besser geeignet. Eine sehr gut durchgefuhrte Studie kann trotzdem
inadaquate Daten fir die Extrapolation liefern, wenn keine Assoziation zwischen
Exposition und Krankheit gefunden wurde. Auf der anderen Seite bedeutet das
Fehlen von Studien der Kategorie 1 nicht, daB ein Stoff nicht kanzerogen fur den

Menschen ist. In diesem Fall braucht man zusatzliche tierexperimentelle Evidenz.



Die angegebenen Kriterien sind als Empfehlungen gedacht, nicht als strenge
Regeln. In der Vergangenheit wurden Risikoabschatzungen auf der Grundlage
epidemiologischer Daten arbitrar durchgefiihrt, wobei es eine Tendenz gab, Dosis-
Wirkungs-Abschatzungen anhand simpler Algorithmen . aufzustellen. Ziel der
vorgeschlagenen Kriterien ist es, die Konsistenz der Vorgehensweise zu verbessern,
aber nicht, Starrheit einzufiihren. Jedes Kriterium sollte im Detail betrachtet werden
und das Gesamtziel muB es sein, einen verlaBlichen ProzeB zu haben, der dazu
fuhrt, daB die adaquaten SchluBfolgerungen aus den vorhandenen Daten gezogen
werden. Man sollte nicht die lllusion haben, daB dieser ProzeB mechanisch

durchgefiihrt werden kann.
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Adverse Effekte als humantoxikologisches Problem
W. Schimmelpfennig

Die Problematik der adversen Effekte wird hier auschlieBlich aus Aumantoxikologischer Sicht
erortert, d.h. hinsichtlich von Reaktionen des menschlichen Organismus auf Umwelteinflisse
hin. Das Methodeninventar der experimentellen Toxikologie sowie die Nutzung
experimenteller Ergebnisse flur die Belange der regulatorischen Toxikologie unter
Einbeziehung von (Un-)Sicherheitsfaktoren ist nicht Gegenstand der Betrachtungen. An dieser
Stelle sollen Uberlegungen zur Definition und Bewertung von Humandaten aus
epidemiologischen Studien und ggf. Einzelfallbeobachtungen unter dem Aspekt der adversen
Effekte behandelt werden.

1. Definition und Einteilung

1.1 Effekte, Effekt-Biomonitoring

Seit etwa 20 Jahren existieren z.T. differente Definitionen des Effekts, des biologischen Effekts
bzw. der Biomarker des Effekts.

Zunichst soll auf eine unterschiedliche Deutung und Handhabung des Begriffs , Effekt®
hingewiesen werden: Einerseits wird Effekt als EinfluB/Aktion/Einwirkung von auflen
angesehen, zum anderen aber auch als Resultante/Ausdruck/Marker bzw. Biomarker/Indikator
dessen, d.h. einer Einwirkung, betrachtet. Alle nachfolgenden Ausfihrungen beziehen sich auf
die letztgenannte Interpretation.

Ein Effekt ist in erster Linie als biologische Verinderung aufzufassen, wobei effect nicht
gleichzusetzen ist mit response. Response bezeichnet den Anteil der Bevolkerung, der einen
definierten Effekt zeigt; response ist die Inzidenzrate eines Effekts.

(WHO-EHC 6/1978)

Zu einer dhnlichen Betrachtungsweise kommt 1996 die Humanbiomonitoring-Kommission des
Umweltbundesamtes, indem sie als Effekt oder Wirkung (in der Arbeitsmedizin:
Beanspruchung) jede mit Biomonitoring-Verfahren meBbare Anderung eines biologischen
Parameters, die aus einer Exposition bzw. Belastung resultiert, definiert.
(Human-Biomonitoring-Kommission 1996)

Diese allgemeinste Begriffsbestimmung kann durch weiterreichende Definitionen spezifiziert
werden:

A biological effect is defined as a biochemical, functional or structural change resulting from
the reaction of the organismus to the exposure.

(Bernard and Lauwerys 1986)

A biological marker of effect may be an indicator of an endogenous component of the
biological system, a measure of the functional capacity of the system, or an alterated state of
the system that ist recognized as impairment or disease.

(Committee on Biological Markers of the National Research Council 1987)

Das Beanspruchungs- oder Effektbiomonitoring erfaBt die durch Umweltfaktoren im
menschlichen Organismus hervorgerufenen Wirkungen uber molekulare, biochemische,
immunologische oder zytogenetische Effektparameter in biologischem Probenmaterial.

(Eis 1997)




Es gibt noch detailliertere und umfassendere Definitionen:

Effektbiomarker sind mef3bare biochemische, physiologische, Verhaltens- oder andere
Alterationen eines Organismus, die - abhéngig von ihrem Ausmal (magnitude) - anerkannt
werden konnen als mit einer anerkannten oder moglichen Gesundheitsstérung oder Krankheit
assoziiert.

Effektbiomarker konnen benutzt werden, um entweder préklinische Verianderungen
(alterations) odeér adverse Gesundheitseffekte, die durch eine externe Exposition und eine
Absorption eines chemischen Stoffes hervorgerufen werden, zu dokumentieren. Daher trigt die
Kopplung von Biomarkern zwischen Exposition und Effekt zur Definition von Dosis-
Wirkungs-Beziehungen bei.

(WHO-EHC 155/1993)

Die hier erérterten Biomarker werden tiberwiegend als Zwischenglied zwischen dufBerer und
innerer Exposition einerseits und manifester expositionsbedingter Gesundheitsstorung oder
Krankheit andererseits eingeordnet:

It must be emphasized that there is a continuum between markers of exposure and markers of
health status....

A biological marker of an effect or response, then, can be any change that is qualitatively or
quantitatively predictive of health impairment or potential impairment resulting from exposure.
An effect is defined as: an actual health impairment or (by general consensus) recognized
disease; an early precursor of a disease process that indicates a potential for impairment of
health; or an event peripheral to any disease process but correlated with it and thus predictive
of development of impaired health.

(Committee on Biological Markers of the National Research Council 1987)

...an mediator of events in a continuum between exposure to a xenobiotic substance and
resultant disease.

(Schulte and Mazzuckelli 1991)

Biomarkers of effect are frequently surrogate for events on the exposure-disease continuum...
The most useful markers of effect are the earlierst events on the pathway to the development
of a disease state. Such markers may allow intervention in the disease process before it
becomes irreversible.

(Ward and Henderson 1996)

1.2 Non-adverse und adverse Effekte
Seit etwa 1975 gibt es Versuche , non-adverse von adversen Effekten zu unterscheiden.

Non-adverse Effekte (non-harmful effects, effects as such)

Non-adverse Effekte sind nur funktionelle Alterationen; Verdnderungen in Morphologie,

Wachstum, Entwicklung und Lebenserwartung liegen nicht vor.

Die funktionellen Veranderungen haben folgende Charakteristik:

e Sie verursachen keine Beeintrachtigung der funktionellen Kapazitit oder der Fahigkeit,
zusitzlichen Stref zu kompensieren.

o Sie sind reversibel nach Expositionskarenz.
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o Sie steigern nicht die Empfindlichkeit (Suszeptibilitat) des Organismus gegeniiber anderen
schiadigenden Einfliissen aus der Umwelt.
(Committee for the Working Conference ... 1975)

Adverse Effekte (nachteilige, gesundheitlich abtréagliche, abnormale, pathologische,
unerwiinschte, nicht akzeptierbare, nicht tolerierbare Effekte; Gesundheitsbeeintrachtigungen)
Adverse Effekte hingegen werden -wie folgt- definiert:

e Sie verursachen eine Schidigung der funktionellen Kapazitat (definiert durch anatomische,
physiologische, biochemische und Verhaltensparameter oder in einer Abnahme der
Fahigkeit, zusatzlichen Strefl zu kompensieren).

o Sie sind irreversibel wihrend der Exposition oder nach Karenz.

e Sie steigern die Suszeptibiltdt des Organismus gegentiber anderen schiddigenden Einflissen
aus der Umwelt.

(Committee for the Working Conference ... 1975)

Nach 20 Jahre hat sich die Begriffsbestimmung praktisch nicht verindert (WHO-EHC
170/1994):

Es liegen Veranderungen in Morphologie, Physiologie, Wachstum, Entwicklung oder
Lebenserwartung eines Organismus vor, die eine Beeintrachtigung der funktionellen Kapazitit
oder der Kompensationskapazitit fur zusitzlichen Stre3 oder eine Zunahme der Suszeptibilitét
gegentber schidlichen Effekten oder anderen Umwelteinfliissen bewirken.

Es hat auch den Versuch einer statistischen Definition gegeben (WHO-EHC 6/1978):

Adverse Effekte liegen - bei gegebener Exposition - vor, wenn die beobachteten

Verinderungen

e statistisch signifikant (p < 0,05) im Vergleich zu einer Kontrollgruppe sind und auferhalb
der Limits (m +/- 2s) generell akzeptierter ,, Nomalwerte liegen

e statistisch signifikant (p < 0,05) im Vergleich zu einer Kontrollgruppe sind und innerhalb
der Grenzen allgemein akzeptierter Normalwerte liegen, aber fiir eine lingere Zeit nach
Expositionskarenz persistieren

o statistisch signifikant (p < 0,05) im Vergleich zu einer Kontrollgruppe sind und innerhalb
,hormaler Grenzen liegen, aber unter funktionellem oder biochemischem Stref3 manifest
werden.

Die hier zitierten Definitionen treffen uberwiegend fuir tierexperimentelle Belange zu,

wenngleich gewiB auch an eine prinzipielle Ubertragbarkeit auf den menschlichen Organismus

gedacht worden ist, ohne dies aber im einzelnen oder konkreten Fall festzulegen. In Anbetracht

unzureichender Erkenntnisse und Konventionen wurde bereits im Jahre 1975 vorgeschlagen, 3

Typen von adversen Effekten voneinander abzugrenzen (WHO-Technical Report Series

571/1975):

o Effekte, die allgemein anerkannt sind (agreed by general consensus) als advers (z.B. Larm:
offenkundige Senke im Audiogramm; Blei-Exposition: Delta-Aminolivulinsiure-
Ausscheidung von 20 mg/l)

o Effekte, die als advers betrachtet werden, obwohl ein adéquater epidemiologischer Beweis
nicht verfligbar ist (z.B. Larm: zeitweilige Horschwellenabwanderung; Blei-Exposition:
subklinische Abnahme der Nervenleitgeschwindigkeit)



ORGANISMUS

chemische Exposition -----------------

_____________ -» Ambientmonitoring

(externe Belastung)

( v )
chemische Agens — > Metabolit-------{--------- » Biomonitoring
1 l | (interne Belastung)
Effekt*-—______
l _______________ > Effektmonitoring
————————— Beanspruch
adverser Effekt*----"~ ( pruchung)
Y
Symptom / Krankheit™-----------4--------- > klinische Diagnostik
(pathologische Reaktion)
\_ J

* beeinfluBt durch Suszeptibilitat (Disposition)

Abbildung 1:
Effekt, adverser Effekt und Symptom/Krankheit
sowie entsprechendes Erfassungsregime

—————————————— > Suszeptibilitdtsmonitoring

unter Beruicksichtigung der Suszeptibilitat
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o Effekte, die moglicherweise in Beziehung zur Exposition und zu Gesundheitsstorungen
stehen, wortiber es aber keinen Konsensus gibt (z.B. Larm: Beziehung zur Presbyakusis;
Blei-Exposition: Veranderungen in der Hydroxyindolessigsaure-Ausscheidung)

Die Zusammenhange zwischen Exposition, Effekt, adversem Effekt, Symptom/Krankheit und

dem addquaten Erfassungsregime (Monitoring, Diagnostik) veranschaulicht schematisch

Abbildung 1.

Kritische Effekte

Gelegentlich wird der Begriff , kritischer Effekt benutzt. Darunter wird der adverse Effekt
(oder die adversen Effekte) verstanden, der (die) am besten fiir die Bestimmung der tolerablen
Zufuhr (= Aufnahme einer Substanz, die bei lebenslanger Zufuhr kein nennenswertes
gesundheitliches Risiko verursacht) geeignet ist (sind) (WHO-EHC 170/1994).

Allerdings sind auch hier wiederum die Auswahlkriterien festzulegen.

2. Bedeutung adverser Effekte fiir die experimentelle und regulatorische
Toxikologie

Wenngleich der konkrete toxikologische oder klinische Inhalt des Begriffs ,,advers* durchaus
nicht unstrittig ist, wird in der experimentellen Toxikologie und in der regulatorischen
Toxikologie so verfahren, als existierten eindeutige und konsensuale Erkenntnisse und
Regularien tiber die Definition der Adversitct eines Effektes.

In der experimentellen Toxikologie und in der Epidemiologie werden No-observed-adverse-
effect-level (NOAEL) und Lowest-observed-adverse-effect-level (LOAEL) ermittelt. Diese
Begriffe werden hier in Anlehnung an die WHO (WHO-EHC 170/1994) wiedergegeben.

2.1 No-observed-adverse-effect-level (NOAEL)

Der NOAEL ist die groBte Konzentration (oder der hochste Gehalt) einer Substanz, ermittelt
im Experiment oder durch Beobachtung (Vergleich mit Kontrollpopulationen), die keine
nachweisbare adverse Alteration von Morphologie, funktioneller Kapazitit, Wachstum,
Entwicklung  oder  Lebenserwartung  des  Zielorganismus  unter  definierten
Expositionsbedingungen verursacht.

Verinderungen von Morphologie, funktioneller Kapazitit, Wachstum, Entwicklung oder
Lebenserwartung des Zielorganismus, die nachgewiesen werden kénnen, werden nicht als
advers bewertet.

Eine dhnliche Definition findet sich in den WHO-Guidelines for drinking-water quality (1993):
NOAEL als hochste Dosis oder Konzentration eines chemischen Stoffes in einer Einzelstudie,
gefunden in einem Experiment oder durch Beobachtung, die keinen nachweisbaren adversen
Gesundheitseffekt verursacht.

2.2 Lowest-oberserved-adverse-effect-level (LOAEL)
Der LOAEL ist die geringste Konzentration (oder der niedrigste Gehalt) einer Substanz,
ermittelt im Experiment oder durch Beobachtung (Vergleich mit Kontrollpopulationen), die



eine nachweisbare adverse Alteration von Morphologie, funktioneller Kapazitat, Wachstum,
Entwicklung  oder  Lebenserwartung  des  Zielorganismus unter definierten
Expositionsbedingungen verursacht.

Oder verkiirzt in den WHO- Guidelines for drinking-water quality (1993):

LOAEL als geringste beobachtete Dosis oder Konzentration einer chemischen Substanz, bei
welcher ein nachweisbarer adverser Gesundheitseffekt auftritt.

AuBerdem ist es uiblich, unter Verzicht auf den Adversitétsbegriff einen No-observed-effect-
level (NOEL), ggf auch einen Lowest-observed-effect-level (LOEL) zu bestimmen und
anzugeben:

2.3 No-observed-effect-level (NOEL)

Der NOEL ist die grofte Konzentration (oder Gehalt) einer Substanz, ermittelt im Experiment
oder durch Beobachtung (Vergleich mit Kontrollpopulationen), die keine Alterationen von
Morphologie, funktioneller Kapazitdt, Wachstum, Entwicklung oder Lebenserwartung des
Zielorganismus unter definierten Expositionsbedingungen verursacht.

In der regulatorischen Toxikologie dienen die Erkenntnisse der experimentellen und
epidemiologischen Forschung als Grundlage fiir die Risikobewertung und Standardsetzung
(Richt-, Grenz-, Interventions- u.a. Werte).

Hier kommt es entscheidend darauf an, durch die eine wissenschaftlich begrindete Auswahl
belastbarer toxikologischer und epidemiologischer Daten ein moglichst effizientes
Schutzniveau zu begriinden und dem zentralen Vorsorgegedanken gerecht zu werden. Mit
NOAEL und LOAEL werden die Kerndaten flir das weitere nachvollziehbar und transparent
gestaltete regulatorische Procedere bereitgestellt.

Zum Beispiel ist der NOEL Ausgangspunkt fiir die Ableitung von ADI (acceptable daily
intake) - Werten: NOEL
ADI =

Sicherheitsfaktor(en)

Die Grenz- bzw. Richtwerte fiir Kontaminanten im Trinkwasser sowie in der Aufen- und
Innenraumluft werden auf der Basis von NOAEL/NOEL oder LOAEL/LOEL abgeleitet.
Dabei wird in praxi nicht immer zwischen NOAEL und NOEL unterschieden, zumal die
experimentellen Ausgangsdaten héufig diese Begriffe nicht scharf voneinander trennen.

Hinzu kommt als wesentlicher Grund, daf es bis heute keine verlaBlichen Vereinbarungen tiber
eine Differenzierung der Begriffe , Effekt und ,,adverser Effekt gibt.

3. Unterscheidung zwischen Effekten und adversen Effekten

Vor etwa 20 Jahren wurde der Terminus , Effekt“ um das Pradikat ,,advers* erweitert (WHO-
Technical Report Series 571/1975 ,Early detection of health impairment in occupational
exposure to health hazards“; WHO-EHC 6/1978 |, Principles and methods for evaluation the
toxicity of chemicals®).

Leitgedanke dafiir mag die Uberlegung gewesen sein, daB es Effekte unterschiedlicher
Ausprigung gibt, die einer weiteren graduellen Abstufung bediirfen. Die dazu vielfach
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vorgetragenen theoretischen Erwédgungen sind auch plausibel. Ob die experimentelle
Toxikologie oder die regulatorische Toxikologie fiir diese Begriffsentwicklung in erster Linie
verantwortlich war, ist nicht mehr genau zu bestimmen. Aus heutiger Sicht kann man
feststellen, daf3 dieses erweiterte Konzept fuir die regulatorische Praxis keine Vorteile gebracht
hat, weil umweltbedingte Expositionen eher ein Wirkungskontinuum (flieBende Uberginge)
erzeugen, in dem zwischen Effekt (als solchem, nicht-advers) und adversem Effekt keine
eindeutige Trennlinie nachweisbar wird (quantitatives oder/und qualitatives Phdnomen?) -
wenn sie Uberhaupt realiter existiert.

Differentiation between , nonadverse* and ,adverse effects requires considerable knowledge
of the importance of reversible changes and subtle departures from ,,normal“ physiology and
morphology ...

(WHO-EHC 6/1978)

Wir kommen auch nicht weiter in der Abklarung des Problems, wenn wir als Gegensatz zum
adversen Effekt den 'no-adverse’-Effekt oder den 'no-effect-level’ konstruieren, wie dies
geschehen ist. Hier haben einige Nichtmediziner.....grundlegende medizinische Kenntnisse
vermissen lassen.

(Valentin und Schaller 1981)

Often it is not known a priori whether the biological effects as such have certainly or probably
to be regarded as ,,adverse”...One may expect that in the future the health significance (i.e.
either adverse or non-adverse) will be established....In practice designation of the adjective
adverse can often only be made a posteriori.

(Zielhuis and Henderson 1986)

In den letzten zwei Jahrzehnten haben sich in der Bewertung von ,Effekt“ und ,adverser
Effekt” keine prinzipiell neuen Aspekte ergeben. Der Adversitatsbegriff wurde praktisch nicht
essentiell weiterentwickelt. Bis heute gibt es keine belastbaren, zitierfahigen Konventionen
beziiglich eindeutiger Differenzierungskriterien, bezogen auf Organe und Organsysteme. Das
trifft besonders fur die Humantoxikologie zu. Die entscheidenden humantoxikologischen
Fragen zur Wirkungskette ,Was ist (nur) ein Effekt, was ist (dariiber hinaus) ein adverser
Effekt und was ist (bereits) ein Krankheitssymptom® konnen nicht schliissig beantwortet
werden. Die Kommentare und Verlautbarungen zu diesem Thema befassen sich im
wesentlichen mit allgemeinen theoretischen Definitionen und Vorschldgen (s.0.), ohne jedoch
im Einzelfall beziiglich bestimmter Organe und Organsysteme konkrete Angaben zu den
Begriffsinhalten zu machen. Zuletzt wurde 1993 in den WHO-Environmental Health Criteria
155 , Biomarkers and Risk Assessment: Concepts and Principles” zu dieser Thematik Stellung
genommen. Auch in dieser IPCS-Verlautbarung wird der Begriff | Effekt” offensichtlich in
einer weitgefafiten Definition bis hin zum Synonym fiir ein in der téglichen klinischen Praxis
beobachtetes Krankheitssymptom gebraucht. Effektbiomarker werden allgemein als Biomarker
der Toxizitdt seitens der verschiedenen Organe bzw. Organsysteme betrachtet, ohne dal3 der
Versuch einer abgestuften Differenzierung vom ,reinen“ Effekt bis zum eindeutigen
Krankheitssymptom unternommen wird.

Im Hinblick auf das Immunsystem und die Kanzerogenitdt/Mutagenitit wurden neue
Indikatoren (Effekte/adverse Effekte) entwickelt. Wenn organ- oder systembezogene
Indikatoren angegeben werden, wird in der Regel aber nicht dezidiert zu deren Effekt- oder
Krankheitswert Stellung genommen.




Wenngleich fiir alle drei 0.g. Entscheidungsfragen eine sachliche Antwort schwerfillt, so sollte
doch aus pragmatischen Erwdgungen heraus versucht werden, sich dahingehend zu einigen,
was kein adverser Effekt mehr ist bzw. wo bereits ein Symptom- bzw. Krankheitsverdacht
geduBert werden muB3. Letztlich geht es um die Frage, wo die Grenze oder -besser- der
Grenzbereich zwischen Gesundheit und Krankheit liegt.

Unter Wurdigung des bisherigen Wissensstandes wird daher vorgeschlagen,

e von einer Differenzierung ,Effekt” vs. ,adverser Effekt” kiinftig abzusehen und nur noch
den Terminus ,,adverser Effekt (weil international eingefiihrter Begriff) zu benutzen und

e eine Abgrenzung ,adverser Effekt“ vs. ,Krankheits(friih)symptom“ vordergriindig als
Forschungsgegenstand anzusehen.

3.1 Krankheits[friih|symptome (mehr als adverse Effekte)

Aus humantoxikologischer und klinischer Sicht wird vorgeschlagen, folgende Indikatoren einer
Schadfaktorwirkung grundsétzlich nicht mehr als adverse Effekte, sondern bereits als
Krankheits(frith)symptome zu bezeichnen:

1) Akute und anhaltende (chronische), das Wohlbefinden deutlich beeintrachtigende subjektive
Beschwerden, die tber Befindlichkeitsstorungen hinausgehen, insbesondere wenn sie mit
klinischen und Laborbefunden assoziiert sind. Das bedeutet, daB bei entsprechenden
anamnestischen Syndromen (z.B. Kopfschmerzen, Erbrechen, Durchfall, Juckreiz u.a.) eine
Abklarungsdiagnostik zu erfolgen hat.

2) Klinische Befunde, d.h. bei der Krankenuntersuchung auffillige Symptome (z.B. ungewollte
Gewichtsabnahme, Organverianderungen) sind - unabhéngig vom Auspragungsgrad - prinzipiell
nicht mehr als adverse Effekte, sondern primar als Krankheitssymptome einzustufen,
differentialdiagnostisch abzuklaren und entsprechend zu bewerten.

3) Eindeutig pathologisch veranderte, d.h. auch bei Kontrolluntersuchungen oberhalb des
Normbereichs“ liegende Laborwerte und Funktionstests, sofern sie in dem in der klinischen
Medizin iiblichen Untersuchungsspektrum enthalten und hinsichtlich ihrer diagnostischen
Validitdt abgesichert sind. Diese Aussage gilt besonders dann, wenn unterschiedliche
Funktionsbereiche betroffen sind, wenn subjektive Beschwerden bestehen und wenn eine
klinische Symptomatik nachweisbar ist.

3.2 Adverse Effekte (noch keine Krankheits[friih]symptome)

Als adverse Effekte sollten eingeordnet werden:

1) Befindlichkeitsstorungen oder Beldstigungsreaktionen ohne klinische und paraklinische
(laborseitige) Begleitsymptomatik, die z.B. mit der Einwirkung von geruchsintensiven und
reizenden chemischen Stoffen oder mit LarmeinfluB verbunden sind, kénnen als adverse
Effekte angesehen werden (z. B. allgemeines Unbehagen, Gereiztheit, leichte Schlafstérungen).
Dies gilt besonders bei akuten und akut-rezidivierenden Entwicklungen.

Mit Hilfe eines validierten psychologischen Untersuchungsinventars kénnen differentielle und
hinsichtlich des Schweregrades abgestufte Aussagen zur Dignitdt von Befindens- und
Verhaltensstorungen getroffen werden.

Eine differentialdiagnostische Bewertung subjektiver Beschwerden (advers vs. pathologisch)
sollte letztlich in klinisch-psychologisch-toxikologischen Konsensberatungen erfolgen.
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2) Auf dem Sektor der Labordiagnostik ergeben sich zweifellos die groften Probleme
hinsichtlich der Differenzierung ,,advers versus pathologisch®. Diese Kernfrage muf3 fiir jedes
Organ bzw. Organsystem getrennt und im einzelnen entschieden werden. Lediglich bei
isolierten Laborauffilligkeiten (ohne subjektive und/oder ohne klinische Begleitsymptomatik!)
besteht der Verdacht auf Adversititen im o.g. Sinne. Unbedingte Voraussetzung fiir die
Bewertung isoliert auffilliger Labor- oder Funktionswerte als adverse Effekte ist eine
sorgfiltige Abklarungsdiagnostik zum Ausschluf3 pra- oder koexistenter Krankheitsbilder.

In der klinisch orientierten Labordiagnostik werden haufig neuartige Tests eingesetzt,

e die oft noch ungeniigend validiert sind (hinsichtlich Sensitivitat, Spezifitat usw.),

e die noch nicht hinreichend im Vergleich mit konventionellen Kriterien untersucht worden
sind,

e die noch nicht an geeigneten Populationen erprobt wurden und

e iiber deren prognostische Bedeutung (Vorhersage tber die Verlaufsentwicklung, Verhalten
unter Karenz und ggf. Re-Exposition, Frithmarker ernsthafter Krankheiten) nur wenige oder
keine Erkenntnisse vorliegen.

Diese einschrinkenden Anmerkungen treffen besonders fiir folgende Laborparameter zu:

e MefgroBen fur die Biotransformationsleistung, insbesondere der Leber (Tabelle 1)

e Topographische Marker fiir die Beeintrachtigung der Nierenhistologie (Tabelle 2)

o Parameter fur die zell-vermittelte, antikorper-vermittelte und unspezifische Immunitat
(Tabelle 6)

e Kiriterien fur das Reproduktionssystem (z.B. Hormonanalysen) (Tabelle 7)

e Marker fur die Kanzerogenitdt/Mutagenitit (z.B. Addukte, zytogenetische Verfahren)
(Tabellen 8 und 9)

Diejenigen Parameter, die im standardisierten Experiment zwar verifiziert, aber noch

ungeniigend klinisch erprobt sind sowie spekulative und AuBenseiter-Diagnostikmethoden

sollten nicht zur Erfassung und Definition von adversen Effekten oder Krankheitssymptomen
als Expositionsfolgen herangezogen werden. Dadurch wiirden sowohl regulatorische

Konsequenzen (Ableitung von gesundheitsbezogenen Umweltstandards) wie auch

therapeutische Indikationen (Festlegung spezieller BehandlungsmaBnahmen) fragwiirdig

erscheinen. In diese Rubrik gehoren:

e Spezielle biochemische Tests, die in Forschungsansitzen versuchsweise zur Erfassung von
oxidativem Stref3 und sog. Radikalfanger-(scavanger)-Status (protektives Potential) erprobt
werden, wie z.B. Malondialdehyd (Harn); Superoxiddismutase, Glutathionperoxidase,
Katalase, Selen, o-Tocopherol (Blut). Wegen der Vielfalt der EinfluBmoglichkeiten ist von
vornherein die Herstellung eines umweltspezifischen Bezuges fragwiirdig.

e Alternative  Diagnostikmethoden, wie zB. energetische  Bioresonanzanalyse,
Elektroakupunktur, Radidsthesie/Geopathie, Irisdiagnostik usw. Fur alle diese Verfahren,
fur die in der Regel jegliche Qualitatssicherung fehlt, wird zumeist sehr breites
Indikationsspektrum angegeben, in das mit der Entwicklung der Umweltmedizin nun auch
entsprechende Einsatzmoglichkeiten eingefigt wurden.



Zur Auffindung von adversen Effekten in der Humantoxikologie mit Hilfe von Labormethoden
sollten analog die gleichen Leitsétze gelten, die auch fur die (umwelt)medizinische Diagnostik
generell empfehlenswert sind:

e Einordnung der Labordiagnostik in das diagnostische Stufenprogramm : Anamnese —
klinische Untersuchung — Labordiagnostik unter Einbeziehung der Umweltanalytik.

o Keine "Schrotschudiagnostik”, d.h. moglichst gezielter Einsatz diagnostischer Methoden.

o Primir und singulér keine hochspezialisierten Verfahren anwenden (z.B. nicht Single Photon
Emission Computed Tomography/SPECT vor konventioneller neurologischer Diagnostik).

o Nur erprobte Methoden mit gepriifter analytischer und diagnostischer Qualitéit indikations-
gerecht (d.h. fiir das definierte Zielorgan) benutzen.

e Nur Methoden mit in Forschungsprojekten ermittelten Referenzwerten in der
Individualdiagnostik und in epidemiologischen Untersuchungen einsetzen.

o '"Alternative" Diagnostikverfahren wegen fehlender wissenschaftlicher Basis vermeiden.

e Kritische Interpretation der Laborbefunde: Methodische Nachweisgrenze bedeutet nicht
biologischer Schwellenwert! Laborwert auf3erhalb des 95%-Bereichs ist nicht gleichzu-
setzen mit pathologischem Wert!

e EinfluBfaktoren (confounder) bertucksichtigen (z.B. Trink-, Rauch- und Ernahrungsgewohn-
heiten, Arzneimitteleinnahme).

Unter Berticksichtigung der o.g. Pramissen soll versucht werden, adverse Effekte seitens der
verschiedenen Organsysteme zu identifizieren. Dabei mufl aber erneut betont werden, daf3 es
bisher keinen nationalen und internationalen Konsens hinsichtlich der exakten Einordnung der
in den Tabellen 1 - 9 aufgefiihrten organ- oder organsystembezogenen vermeintlichen/
vorgeschlagenen adversen Effekte gibt.

4. Typologie adverser Effekte

Im Hinblick auf das gegenwirtige humantoxikologische Dilemma (einerseits unzureichende
Kenntnisse tber den Adversivitdtscharakter von Effekten - zum anderen aber die
Notwendigkeit, in der regulatorischen Toxikologie mit adversen Effekten umzugehen) soll
versucht werden, adverse Effekte seitens der verschiedenen Organe bzw. Organsysteme zu
benennen und zu diskutieren. Dabei sind die unter 3. genannten allgemeinen Voraussetzungen
zu beachten.

Es werden hier lediglich Uberlegungen zur Qualitit der Effekt-Marker angestellt, d. h. zur
Frage, ob ein Parameter prinzipiell geeignet ist, adverse Effekte anzuzeigen. Zusitzlich bedarf
es Angaben zur Quantitdt, d. h. dazu, von welchem gemessenen Betrag an ein adverser Effekt
vorliegt. Abgesehen von einigen konventionellen labor- und funktionsdiagnostischen Kriterien
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Nachweis adverser Effekte in Zielorganen und Biomedien
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Abbildung 2:

Nachweismoglichkeiten fiir adverse Effekte in Zielorganen und Biomedien (modifiziert nach
Committee on Biological Markers of the National Research Council 1987)
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(zB. Plasma-Enzyme, Carboxy- und Methimoglobin, Porphyrinstoffwechselparameter,
LungenfunktionsmeBgroBen) liegen vielfach keine exakten Referenzwerte vor, die eine
eindeutige Einordnung ober- oder unterhalb dieser Werte als auffillig erlauben. Selbst wenn
dieses moglich ist, fehlen in der Regel Entscheidungskriterien zur Kernfrage ,,adverser Effekt
vs. Krankheitssymptom®.

Theoretisch gibt es zahlreiche Moglichkeiten, adverse Effekte in Biomedien und Zielorganen
nachzuweisen (Abbildung 2). Die nachfolgenden Ubersichtstabellen 1 - 9 zur Typologie
adverser Effekte aus humantoxikologischer Sicht konzentrieren sich jedoch auf wesentliche
Zielorgane als Ordnungsprinzip.

Die Effekt-Marker sind ausschlieBlich biochemische, himatologische, immunologische,
biologische, zytogenetische und funktionsdiagnostische Laborparameter. Eine Interpretation
als adverser Effekt ist dann moglich, wenn diese Marker auBerhalb der jeweiligen
Referenzbereiche (Vergleich mit Nicht-Exponierten) beobachtet werden.

Unter Effekt-Mechanismus werden die den Effekt-Markern pathogenetisch zu Grunde
liegenden oder diskutierten Vorstellungen genannt.

Wenn Expositionen angefiihrt werden, beziehen sich diese Angaben in Ermangelung
umweltmedizischer Daten iiberwiegend auf arbeitsmedizinische Studienergebnisse. Daneben
wird auf konkurrierende Expositionen durch Lebensstilfaktoren hingewiesen (Tabakrauch,
Alkohol, Arzneimittel, Nahrungsinhaltstoffe), die grundsitzlich immer zu beachten sind.

Die in den Tabellen synoptisch zusammengestellten Informationen sollen im folgenden
kommentiert werden.

4.1 Adverse Effekte der Leber (Tabelle 1)

Eine isolierte und singuldre Erhohung der angeflihrten Plasmaenzymaktivitaten (y-GT, ALAT,
ASAT) sollte zunachst durch Kontrolluntersuchungen bestatigt werden. Wahrend die y-GT
allein durch Enzyminduktion ohne sicheres patho-histologisches Korrelat (typisches Beispiel:
Alkohol) um ein Mehrfaches oberhalb des Referenzbereiches liegen kann, ist eine gesteigerte
Enzymaktivitit der Aminotransferasen zumeist bereits ein pathologischer Befund, der tiber eine
Membranpermeabilitidtsstorung hinaus auf Zellnekrosen hindeutet. Unter diesen Bedingungen
sind lediglich biochemische Zeichen einer Enzyminduktion als adverse Effekte anzusehen. In
der Hepatologie werden diese auch als adaptative Leberreaktionen bezeichnet. Durch Priifung
eines Karenz- und ggf. Re-Expositionseffektes kann die Expositionsbedingtheit des adversen
Effektes in epidemiologischen Studien und Einzelfallbeobachtungen verifiziert werden.

Eine exogen bedingte Induktion von Cytochrom-P 450 - Enzymen, die im Rahmen der
iberwiegend hepatogen lokalisierten Biotransformation von Bedeutung sind, 1aBt sich mit Hilfe
pharmakokinetischer Untersuchungen ermitteln. Eine Beschleunigung des Metabolismus von
oral zugefiihrten Modellsubstanzen (z.B. Antipyrin oder Coffein) kann als adverser Effekt
interpretiert werden, da eine induzierte metabolische Wirkung durchaus nicht nur Protektion (=
Detoxikation, gesteigerter Abbau und damit Wirkungsverlust von Fremdstoffen), sondern u.U.
auch Schadwirkung (= Toxikation, gesteigerte Freisetzung von reaktiven Zwischenprodukten
[freie Radikale, Epoxide] und damit Wirkungssteigerung, aulerdem beschleunigter Abbau von
erforderlichen Arzneimitteln) bedeuten kann.

Auch ein induktive Steigerung des Metabolismus endogener Stoffe kann als Adversitét
registriert werden, z.B. erhohte renale Exkretion von D-Glukarsdure und 6 B-Hydroxycortisol.

4.2 Adverse Effekte der Nieren (Tabelle 2)
Die Suche nach adversen Effekten der Nieren fithrt zu einer prinzipiellen Frage der Bewertung
der Ergebnisse neuartiger Diagnostik: Sind die gegenwirtig noch tiberwiegend mittels
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spezieller Forschungsmethoden ermittelten Resultate bereits klinisch relevant im Sinne von
Frithsymptomen einer Krankheit oder sind sie als adverse Effekte im praklinischen Vorfeld
aufzufassen? In diesem Falle geht es um die Bedeutung neuer Marker fiir die Beeintrachtigung
der einzelnen Abschnitte des Nephrons, wodurch eine differentielle Beurteilung der
Lokalisation einer renalen Beanspruchung (adverse Effekte) bis hin zur Schadigung (toxische
Nephropathie) moglich sein soll. Es handelt sich dabei um Bestandteile des Plasmas
(Immunglobuline, B,-Mikroglobulin, Transferrin u.a.) sowie um Molekiile aus der Niere
(Enzyme, Strukrurproteine, Prostaglandine usw.).

Von den in Tabelle 2 aufgefiihrten Effekt-Markern (zusammengestellt von Fels 1996, s.a.
WHO-EHC 119/1991) haben bisher nur wenige Eingang in arbeitsmedizinische Studien zur
Schwermetallbelastung  (o;- und  B,-Mikroglobulin, N-Acetyl-B-Glucosaminidase, y-
Glutamyltranspeptidase, Fibronectin) und Lésemittelbelastung (Albumin, Retinol-bindendes
Protein) gefunden. Dariiber hinaus wurde eine Reihe von Parametern erprobt, die noch durch
Kontrollstudien bestatigt werden sollten. Bisher fehlen Langzeitstudien, die eine prognostische
Aussage zu den hier dargestellten Kriterien erlauben: Reversibilitdt unter Expositionskarenz?
Entwicklung  einer mit konventionellen  Nierendiagnostik-Parametern  erfaf3baren
Nierenkrankheit im Sinne einer toxischen Nephropathie?

Die Human-Biomonitoring-Kommission des Umweltbundesamtes hat fiir Cadmium vorléufige
Human-Biomonitoring-Werte (HBM-Werte) abgeleitet (Human-Biomonitoring- Kommission
1998). Dabei hat sie im Hinblick auf das Hauptzielorgan Niere (vorwiegend
Funktionsstérungen und Zellschidigungen im Bereich des proximalen Tubulus) vorliegende
epidemiologische Daten iiber die renale Exkretion von P,-Mikroglobulin, N-Acetyl-B-
Glucosaminidase, Retinol-bindendes Protein zu Grunde gelegt. Wenngleich in der Bewertung
der Ergebnisse von ,cadmium-bedingten Nierenfunktionsstérungen“ oder ,cytotoxischen
Effekten, die mit ,sensitiven Nierenfunktionsparametern erfait wurden, die Rede ist, sollte
dieser Komplex als Beispiel fiir die Erfassung und Beurteilung von adversen Effekten
betrachtet werden.

4.3 Adverse Effekte des Blutes (Tabelle 3)

Die hier zusammengestellten , klassischen adversen Effekte sind nur im weitesten Sinne
Ausdruck einer Alteration des Blutorgans.

Im engeren Sinne sind es die bekannten Parameter eines gestorten Porphyrinstoffwechsels
unter Blei-Exposition, die sich in der Uberwachung Blei-Exponierter bewihrt haben. Diese
adversen Effekte sind voll reversibel und sind zu beobachten, bevor es zu einer klinischen
Manifestation einer Andmie oder einer Neuropathie kommt.

Der Nachweis erhohter Konzentrationen von Carboxyhidmoglobin kann gleichermafBen als
Marker fiir eine CO-Exposition und als CO-Effektmarker angesehen werden, da derart
blockiertes Hamoglobin nicht fiir den Sauerstofftransport zur Verfligung steht, also - wie auch
im Falle der Bildung von Methamoglobin - funktionsuntiichtig geworden ist.

Der Nachweis einer verminderten Aktivitéit der sog. Pseudocholinesterase im Plasma deutet hin
auf eine Hemmung der Acetylcholinestease im Nervengewebe durch Alkylphoshate und
Carbamate.

4.4 Adverse Effekte der Lunge und des Herz-Kreislauf-Systems (Tabelle 4)

In der Literatur finden sich keine expliziten Auferungen zum Adversititscharakter
nachgewiesener Auffalligkeiten.

Eine bronchiale Hypereaktivitiat kann durch inhalativ wirksame Reize erworben werden; sie
wird mittels Provokationstest durch Vergleich eines Lungenfunktionsparameters (FEV)) vor
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und nach Inhalation eines bronchkonstriktiv wirkenden Aerosols gemessen. Auf diese Weise
kann eine latente Obstruktionsstorung im Sinne eines adversen Effekts aufgedeckt werden.
Durch die moderne Lungenfunktionsdiagnostik (z.B. Ganzkorperplethysmographie, Ermittlung
von FluB-Volumen-Kurven) kénnen Auffilligkeiten weiterer Funktionsparameter als klinisch
latente Verdnderungen identifiziert werden, ohne daf sie Exponierte im Sinne von
Krankheitssymptomen belasten.

Im Hinblick auf das Herz-Kreislauf-System gibt es im Grunde genommen keine
funktionsdiagnostischen Parameter, von denen eindeutig angenommen werden kann, sie
wiirden adverse Effekte reflektieren. Diese miilten erst von kardiologischer Seite her aus dem
groBen Pool der erfal3- und berechenbaren Einzelparameter definiert werden, weil nur sie den
Effekt- oder bereits Krankheitswert einzelner Befunde einschitzen konnen.

Die extraaurale Larmwirkung auf das Herz-Kreislauf-System, insbesondere als Risikofaktor fiir
den Herzinfarkt, ist in den letzten Jahren in den Mittelpunkt des Interesses geriickt. Es wurde
u.a. nachgewiesen, dafl eine Verkehrlarmbelastung mit einer anhaltenden Erhohung der
Cortisolausscheidung im 24-Stunden-Urin oberhalb des Referenzbereichs einhergeht (Ising et
al. 1997). Dieser Parameter sollte als Effekt-Marker fiir epidemiologische Studien eingestuft
werden, wobei konkurrierende EinfluBgroBen zu beriicksichtigen sind. Ob ein
Hypercortisolismus dieser Art eine pathogene Bedeutung auch fiir andere Organsysteme hat,
kann gegenwirtig nicht beurteilt werden.

4.5 Adverse Effekte des Nervensystems (Tabelle 5)

Durch psycho- und neurodiagnostische Methoden koénnen weit im Vorfeld klinischer
Symptome adverse Effekte aufgespiirt werden. Validierte Fragebogen und psychometrische
Tests ermoglichen es, umschriebene Teilfunktionen des Zentralnervensystems hinsichtlich des
Schweregrades ihrer Beeintrachtigung zu beurteilen. So gibt es beispielsweise die Moglichkeit,
durch spezielle Fragebogen die Bereiche psycho-neurovegetative Stabilitit, Antrieb,
Erregbarkeit, Konzentration und Gedachtnis alters- und geschlechtsabhingig zu erfassen und
abgestuft zu bewerten. Fiir zahlreiche Expositionen der Arbeitsumwelt liegen epidemiologische
und individualdiagnostische Ergebnisse vor.

Mit Hilfe neurodiagnostischer Verfahren (Elektroenzephalograpie mit evozierten Potentialen;
Elektroneuromyographie) lassen sich neurotoxische Effekte nachweisen, noch bevor typische
Intoxikationsmuster mit sicherem Krankheitswert auffallen. Zum Beispiel konnen bei Blei-
Exponierten klinisch latente Steigerungen von Nervenleitgeschwindigkeiten auftreten, bevor
Verldngerungen derselben als Zeichen einer toxischen peripheren Neuropathie registriert
werden konnen.

Am Beispiel der Anwendung hochspezialisierter apparativer Verfahren (SPECT, PET) wird
deutlich, wie miBverstindlich Verinderungen der regionalen Durchblutung und
Stoffwechselaktivitat interpretiert werden konnen. Unspezifische Effekte werden gelegentlich
selbst von Medizinern als spezifische Symptome einer toxischen Hirnschadigung angesehen.
Durch Fachwissenschaftler muf} festgelegt werden, wo die Grenze zwischen adversem Effekt
und Krankheitszeichen bei audiometrisch erfabaren Horschwellenabwanderungen bei
Personen, die gegentiber massivem Freizeitlarm exponiert sind, anzusetzen ist.

4.6 Adverse Effekte des Inmunsystems (Tabelle 6)
AuBere Einflisse auf das menschliche Immunsystem konnen zu zwei grundsitzlich
verschiedenen Reaktionsweisen flihren:
o Allergie als Ausdruck von Antigen-Antikérper-Reaktionen:
Aus umweltmedizinischer Sicht sind klinisch relevante Hauptlokalisationen Haut, Lungen,
Magen-Darm-Trakt.
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e [mmuntoxizitdt als Ausdruck einer Schadigung des Immunsystems:
Immuntoxizitit bedeutet in der Regel Immunsuppression (klinisch: Neigung zu Infektionen);
in experimentellen Ansétzen 146t sich auch Immunstimulation nachweisen.
Ob Krebs als Spatfolge immuntoxischer/-suppressorischer Einfliisse anzusehen ist, kann
schon aus zeitlichen Griinden nicht schliissig nachvollzogen werden.

Der Nachweis von spezifischen Antikdrpern besitzt keinen Krankheitswert, sondern ist
Ausdruck einer Sensibilisierung gegeniiber bestimmten Allergenen aus der Umwelt (Pollen,
Milben, Schimmelpilze, Tierhaare u.a.). Wenn zB. bei Kindern eine zunehmende
Sensibilisierung gegeniiber Innenraumallergenen auffillt, kann dies - bei Abwesenheit eines
klinischen Allergie-Syndroms (z.B. Asthma bronchiale) als adverser Effekt betrachtet werden.

Die Immunantworten auf chemische Umweltstoffe sind nach den bisher vorliegenden
Erfahrungen extrem heterogen und weisen einen Variationskoeffizienten iiber 20-30 % auf. Die
Reservekapazitidt des Immunsystems ist offensichtlich gro3. Neben Umwelteinfliissen konnen
unterschiedliche Faktoren (Alter, Geschlecht, Rasse usw. - wie aufgefiihrt) zu den hier
genannten unspezifischen Reaktionen (Effekt-Marker) des Immunsystems fithren.

Das Spektrum immunologischer Untersuchungen erweitert sich stiandig, wihrend die
wissenschaftlich fundierte Interpretation der Ergebnisse weit hinterherhinkt. Immer wieder ist
zu beobachten, daB8 neue experimentelle Testverfahren aufgegriffen und in der Praxis der
Individualdiagnostik unkritisch eingesetzt werden, als ob es sich hierbei um hinreichend
validierte Methoden handelte.

Der gegenwirtige Erkenntnisstand, insbesondere auf dem experimentellen Sektor, wurde 1996
in den WHO-Environmental Health Criteria 180 , Principles and Methods for Assessing Direct
Immunotoxicity Associated with Exposure to Chemicals“ zusammenfassend abgehandelt.
Darin werden auch gleich mehrere Testprogramme fiir den Einsatz in der Humantoxikologie
vorgestellt, wobei die in Tabelle 6 aufgefiihrten Parameter in Anlehnung an den vorliufigen
WHO-Vorschlag ausgewihlt wurden. Im wesentlichen kommt es darauf an, nicht wahllos
Einzelparameter zu ermitteln, sondern ein Immunprofil zu erstellen, das die verschiedenen
Bereiche der Immunitdt zu erfassen versucht. In den Empfehlungen wird im Rahmen der
Auflistung eines umfangreichen Forschungsbedarfs u.a. vorgeschlagen, Effekt-Biomarker zu
identifizieren, zu entwickeln und fiir die Anwendung in epidemiologischen Studien zu
validieren. AufBerdem sollte der Effekt von Confoundern auf die Immunfunktion weiter
evaluiert werden.

Unter Berticksichtigung der derzeitigen Erkenntnislage sollte das isolierte Auftreten
veranderter Immunparameter als Adversitdt im hier definierten Sinne angesehen werden.
Ausgenommen davon sind eindeutig nachweisbare pathologische Befunde bei konventionellen
Diagnostikmethoden, z.B. Leukopenie und Lymphopenie, monoklonale Gammopathie,
antinukledre Faktoren. Klinische Beispiele fur die Allergie- Klassifikation nach Coombs und
Gell (Typen 1-1V), z.B. Asthma (Typ 1) oder Kontaktdermatitis (Typ IV) sollten nicht mehr
nur als ,adverse immune reactions” (Gleichmann, Kimber and Purchase 1989) angesehen
werden.

4.7 Adverse Effekte des Reproduktionssystems (Tabelle 7)

Dieses Thema hat in den letzten Jahren durch den Nachweis von endokrin (insbesondere
ostrogen) wirksamen Stoffen (z.B. chlororganischen Verbindungen) in Umweltmedien und
durch Beobachtungen iiber mutmaBliche reproduktionsbiologische und -toxische Wirkungen
bei wild lebenden Tieren zunehmend an offentlichem und wissenschaftlichem Interesse
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gewonnen. Im Hinblick auf humanpathologische Aspekte (subclinical events) fehlen noch
verlaBliche epidemiologische Studien und Effektmarker (Hatch and Friedman-Jimenez 1991).
Aus reproduktionsmedizinischer und humantoxikologischer Sicht werden endokrin wirksame
Substanzen (endocrine disruptors) fiir folgende klinische Beobachtungen ursachlich und oft
kontrovers erortert, weil bisher keine schliissigen Beweise flr eine entsprechende
expositionsbezogene Atiologie vorliegen: Zunahme ungewollt kinderloser Ehen, Abnahme der
Zahl und Qualitit der Spermien, Zunahme von Fehlbildungen seitens mannlicher
Geschlechtsorgane (Kryptorchismus, Hypospadie), Zunahme von Hoden- und Brustkrebs.
Angesichts dieser zT. schwerwiegenden und lebensbedrohlichen Storungen des
Reproduktionssystems ist die Identifikation von adversen Effekten schwierig. Symptome, wie
Lididoverlust, Potenzschwiche oder Abnahme der HodengroBe, aber auch
Menstruationsstorungen, Schwangerschaftskomplikationen und Infertilitat sind bereits als
Krankheitssymptome einzuordnen. Eine Verstdndigung dartber, welche Spermienzahl
unterhalb eines definierten Referenzbereiches noch als advers angesehen werden kann und ab
welcher ein pathologischer, d.h. klinisch bedeutsamer Befund vorliegt, fehlt. Diese
Entscheidung wird wegen moglicher regionaler und methodischer Abweichungen noch
komplizierter.

Auch gibt es bislang keine Konventionen iiber die Anwendung und Bewertung von
Konzentrationen ausgewdhlter mannlicher und weiblicher Sexualhormone als adverse Effekte.
Maoglicherweise sind sie auch flir diesen Zweck nicht geeignet, zumal sie auch in experimentell-
toxikologischen Empfehlungen nicht enthalten sind. Zweifellos gehéren aber deutlich
erhohte/vermindete Hormonspiegel im Urin und Plasma bereits in den Bereich des
Pathologischen.

4.8 Adverse Effekte hinsichtlich Kanzerogenitit/Mutagenitit (Tabellen 8 und 9)

Inzwischen gibt es eine Reihe von Moglichkeiten, bei chemisch Exponierten Marker einer

Kanzerogenitit/Mutagenitét nachzuweisen (Perera et al. 1991, WHO-EHC 155/1993, Kuoros

und Dehnen 1994). Die Grenze zwischen Biomonitoring und Effektmonitoring ist oft flieBend,

wenn z.B. Addukte bestimmt werden. Addukte entstehen durch die Bindung von Xenobiotika
und/oder deren Metaboliten an Makromolekiile. DNA- und Protein-Addukte werden als
molekulare Dosimeter (biomarker of exposure) wund als Indikator fir das genotoxische

Potential von chemischen Stoffen (biomarker of effect) betrachtet.

Eine kritische Bewertung dieser Kriterien ist aus mehreren Grinden indiziert:

e Die in den Tabellen 8 und 9 aufgefiihrten Parameter sind in epidemiologischen Studien im
Vergleich mit Kontrollgruppen eingesetzt worden. Ob sie auch fur die Individualdiagnostik
geeignet sind, bleibt abzuwarten.

e Da von diesen mittels unterschiedlicher Methoden aufgefundenen Markern der
Kanzerogenitat/Mutagenitit nicht bekannt ist, mit welcher Langzeitprognose ein punktuell
ermittelter Befund verknipft ist, sollten sie zunichst als adverse Effekte eingeordnet
werden.

e Auffillige Befunde miussen nicht durch chemische Expositionen, sondern kénnen auch
durch eine Reihe anderer EinfluBfaktoren hervorgerufen werden: Tabakrauch, Alkohol,
Arzneimittel, Drogen, Ernéhrungseinflisse.

e Die angewandten diagnostischen Methoden sind (z.B. im Vergleich mit biochemischen
Verfahren) oft nicht genigend validiert, d.h. Fragen der Spezifitit, Sensitivitit, Effizienz
usw. bedirfen einer weiteren wissenschaftlichen Bearbeitung.
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5. Adverse Effekte und Suszeptibilitit

Unter Suszeptibilitdt (interindividuelle Variabilitat, Intraspeziesvariabilitit, innerartliche
Varianz, human heterogeneity, inherited differences, host factors) wird die Gesamtheit
dispositioneller (angeborener und erworbener) Faktoren verstanden, die die Menschen
hinsichtlich ihrer Reaktion auf Umwelteinfliisse voneinander unterscheidet. Uber die
biologischen Grundlagen der Suszeptibilitit gibt es noch keine umfassenden und
systematischen Erkenntnisse.

An dieser Stelle werden nur biochemisch-biologische Aspekte der Suszeptibilitit betrachtet;
zweifellos  spielen auch  psychologische  Gesichtspunkte  (Personlichkeitsstruktur,
Reaktionstypen u.a.) eine bedeutende Rolle bei der individuellen Verarbeitung exogener
Belastungen.

Wihrend zundchst nur einige Phinotypen (z.B. biochemisch-metabolisch erfaBBbare
Enzympolymorphismen) bekannt waren, gelingt es nunmehr zunehmend auch, entsprechende
Genotypen dieser Auffalligkeiten zu identifizieren (z.B. Cytochrome P450 1A1 und 2D6,
Glutathion-S-Transferasen M1 und T1).

Es ist ganz allgemein zu vermuten, daB3 Individuen mit genotypisch basierter Enzymausstattung
mit effizienteren aktivierenden Enzymen und weniger effizienteren inaktivierenden Enzymen
ein hoheres Risiko hinsichtlich adverser Gesundheitseffekte haben, wenn sie gegeniiber
toxischen Stoffen exponiert sind (Hirvonen 1997).

In der Regel wird im Rahmen von Querschnittsstudien die Haufigkeit des Vorkommens von
Suszeptibilitdtsmarkern im Vergleich von Patienten mit ausgewéhlten Zielkrankheiten und
Kontrollpersonen ermittelt. Bisher galt besonderes Interesse epidemiologischen Studien zum
kanzerogenen Potential fir die Entwicklung bestimmter Krebsarten, das méglicherweise aus
dem Zusammentreffen von bestimmten Enzymvariantentriagern und bestimmten chemischen
Expositionen resultiert:

- Langsamacetylierer und Arylamine (z.B. 3-Naphthylamin) fiir das Blasenkarzinom

- Personen mit hoherer Induzierbarkeit der Aryl-Kohlenwasserstoff-Hydroxylase und Aryl-
Kohlenwasserstoffe (z.B. Benzpyren) fiir den Lungenkrebs

- schlechte Debrisoquin-Oxidierer und Aflatoxine flr das primére Leberkarzinom

Eine Ubersicht iiber Suszeptibilitatsmarker, chemische Umwelteinfliisse und Krankheiten
vermittelt die Tabelle 10 (nach WHO-EHC 155/1993 - modifiziert).

Wenngleich die bisher vorliegenden Forschungsresultate einen eindeutigen Krankheitsbezug
haben, ist doch anzunehmen, daf} bereits im Vorfeld von Krankheiten, also bereits fiir die
Entwicklung adverser Effekte die Suszeptibilitit des Individuums von Bedeutung ist. Diese
Uberlegung trifft besonders fiir adverse Effekte der Leber und fir die Adduktbildung (als
Biomarker fur die Kanzerogenitit) zu. Die Komplexitét dieser Prozesse wird durch folgendes
Beispiel (nach Hirvonen 1997) belegt: Bei nichtrauchenden Busfahrern mit N-Aceytl-
Transferase2-Langsamacetylator-Genotyp und Glutathion-S-Transferase 1-Gen fanden sich die
hochsten DNA-Addukt-Spiegel und die meisten zytogenetischen Verdnderungen. In diesem
speziellen Fall bedeutet dies, daB bei der Interpretation von quantitativ nachweisbaren
Addukten dispositionelle Faktoren zu beriicksichtigen sind, die einerseits zu erhohten,
andererseits aber auch zu keinen erhohten Addukt-Konzentrationen fiihren kénnen.

Im Hinblick auf die Vielzahl und Variabilitat der fremdstoffmetabolisierenden Enzyme und auf
die zumeist vorhandene chemische Mischexposition (unter Einschluf@ von Lebensstilfaktoren)
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Tabelle 10: Beispiele fiir Biomarker der Suszeptibilitat (modifiziert nach WHO-EHC 155/

1993)
Biomarker der S ptibilitit Chemische Umwelteinfliisse Krankheit
genetisch
Debrisoquin-Hydroxylation- Zigarettenrauchen Lungenkrebs

Phénotyp

Acetylator-Phénotyp

Aflatoxin, aromatische Amine

Leberkrebs, Blasenkrebs

Ataxia telangiectasia-Genotyp

Bleomycin, Epoxide

Krebse verschiedener Lokalisation

Xeroderma pigmentosum-Genotyp

Agentien, die oxidative DNA-
Schiden verursachen; PAH,
aromatische Amine, Aflatoxin B,

Hautkrebs u.a. Krebse

Arylhydrocarbon-Hydroxylase- polyzyklische aromatische Lungenkrebs
Induzierbarkeit Hydrocarbone

o-1-Antitrypsin-Mangel Zigarettenrauchen Lungenemphysem
Franconi-Animie-Phédnotyp genotoxische Stoffe, die ein cross- | akute Leukdmie

linking verursachen

Glucose-6P-Dehydrogenase-
Mangel-Phanotyp

oxidative Agentien, aromatische
Amine, nitro-aromatische
Verbindungen

schlechte Resistenz gegeniiber
oxidativem Stref, aromatischen
Aminen

Sichelzellandmie-Phanotyp aromatische Amino- und Nitro- Anidmie
Verbindungen, Kohlenmonoxid,
Cyanide
Thalassidmie-Phénotyp Blei, Benzol Andmie
Sulfit-Oxidase-Mangel- Sulfit, Bisulfit, Schwefeldioxid Lungenerkrankung
Heterozygoten
Alkohol-Dehydrogenase-Varianten | Alkohol (z.B. Ethanol) wird
schneller als normal metabolisiert
Glutathion-S-Transferase (GSTp) - | Zigarettenrauchen Lungenkrebs
Phénotyp
Pseudocholinesterase-Varianten Organophosphate und Carbamate, | Neurotoxizitét
Muskelrelaxantien
IgA-Mangel Atemtraktirritantien Atemtraktschiden
Phenylketone im Urin Pricursoren von Phenylketonen Phenylketonurie
erworben
Mangelerndhrung chemische Stoffe verminderte Resistenz gegeniiber

verschiedenen Chemikalien

Induziertes Cytochrom P-450 IIE1

Alkoholkonsumption

Krebse verschiedener Lokalisation

Antigenspezifische Antikdrper

chemische Stoffe, Staube

Lungenfunktionsabnahme,
Dermatosen




kann die phidno- und/oder genotypische Bestimmung eines oder weniger Polymorphismen
gegenwirtig noch zu keiner ausreichenden Beurteilung einer individuellen oder Subgruppen-
Suszeptibilitat innerhalb exponierter Populationen fiihren.

In der regulatorischen Toxikologie wird Suszeptibilitat oder Intraspeziesvariabilitdt prinzipiell
unterstellt und bei der Ableitung von gesundheitsbezogenen Umweltstandards beriicksichtigt.
Die bestehenden Unsicherheiten beziiglich der qualitativen und quantitativen Dimensionen
(Art, Umfang und Ausmal3) dieses Bewertungsmaf3stabes werden in der Regel durch die
Einbeziehung eines (Un-)Sicherheitsfaktors (Divisors) von 5-10 auszugleichen versucht. Dieses
Vorgehen kann nur dann entfallen, wenn eine hinreichend représentative epidemiologische
Datenlage gegeben ist.

6. Ausblick

Aus den dargestellten Schwierigkeiten der allgemeinen Begriffsbestimmung (Effekt - adverser
Effekt - Krankheitssymptom) und der Auffindung und Evaluierung spezieller organbezogener
Biomarker fur adverse Effekte wird deutlich, daB ein erheblicher Forschungs- und
Abstimmungsbedarf vorliegt.

Nach Ward and Henderson 1996 ergeben sich 4 Hauptnotwendigkeiten:

e Entwicklung neuer Biomarker, um die Schritte in dem Kontinuum von der Exposition zur
Krankheit erfassen zu konnen.

e Verbesserung des Verstandnisses der Zusammenhinge zwischen Biomarker-Response und
Krankheitspathologie.

e Bessere Charakterisierung von Sensitivitat, Spezifitat und Variabilitit der Biomarker, d.h.
bessere Validierung als Pridiktoren von Krankheitsrisiken (s.a. Schulte and Mazzuckelli
1991).

e Uberwindung von gesellschaftlichen Hindernissen bei der praktischen Anwendung von
Biomarker-Studien; allgemeines Agreement zwischen allen Beteiligten hinsichtlich
angemessener Verwendung, ethischer Fragen sowie Interpretation.

Auf dem Workshop , Gesundheitsbezogene Umweltstandards: Stand und Perspektiven
(Hamburg, 9.-11. Juni 1997) wurde die Forderung nach einer Positivliste allgemein
anerkannter adverser Wirkungen und nach einer Liste von Wirkungen mit strittiger Adversitdt
formuliert (Neus und Kappos 1998). Nur ein interdisziplinir zusammengesetztes
Expertengremium  kann den  gegenwirtigen Erkenntnisstand  sichten, synoptisch
zusammenfassen und Empfehlungen fur das weitere Procedere im Hinblick fiir die Anwendung
vorliegender Erkenntnisse in der regulatorischen Toxikologie und fiir den prioritiren
Forschungsbedarf erarbeiten.

Dabei sollte auch ein Vergleich vorhandener experimenteller Priifkriterien mit klinisch
orientierten Parametern fiir adverse Effekte unter Beriicksichtigung der Ubertragbarkeit
tierexperimenteller Daten auf den menschlichen Organismus vorgenommen werden.

Es wire unzureichend, derartige Positiv-, ggf. auch Negativlisten nur zwischen Toxikologen
verschiedener ~ Spezialrichtungen zu  vereinbaren. Es erscheint angesichts  der
humantoxikologischen Relevanz der Thematik vielmehr erforderlich, daB auch Experten
verschiedener ~ medizinischer ~ Fachdisziplinen ~ (zB.  Immunologen, = Onkologen,
Reproduktionsmediziner, Hepatologen usw.) in die Definition wund in die
Differentialbetrachtung adverser Effekt vs. Krankheitssymptom einbezogen werden.
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1.  Einleitung

1.1 Risikoabschatzungen und Prioritdtensetzung

Quantitative Risikoabschatzungen gewinnen im umweltbezogenen Gesundheitsschutz
an Bedeutung. Ihrer Entwicklung und Anwendung liegt die Erwartung zugrunde, daR
quantitative Risikovergleiche einen wesentlichen Beitrag zur Prioritdtensetzung leisten
kénnen. Im Sinne eines (zweck-) rationalen Vorgehens sollten UmweltschutzmaBnah-
men aus gesundheitlicher Sicht in erster Linie bei den héchsten gesundheitlichen Risi-
ken ansetzen. 1987 hat der LanderausschuB fir Immissionsschutz (LAI) damit begon-
nen, Risikoabschatzungen fir krebserzeugende Luftschadstoffe zu entwickeln, und
auf dieser Grundlage unterschiedliche Regulierungskonzepte diskutiert und vor-
geschlagen (LAl 1992). Die Arbeiten des LAl haben in der Bundesrepublik zu einem

wachsenden Interesse an quantitativen Risikoabschatzungen gefiihrt. Anwendungs-

maoglichkeiten werden mittlerweile auch in anderen Zusammenhangen, z.B. bei der -

gesundheitlichen Bewertung von Bodenbelastungen (Konietzka und Dieter 1994, Lin
1994) oder im Rahmen von Umweltvertraglichkeitsprifungen (Protoscholl-Krebs et al
1994), diskutiert (vgl. Ubersicht bei Mekel et al 1997). Die grundlegenden konzeptio-
nellen und methodischen Probleme, die sich bei der Umsetzung des Konzeptes der
vergleichenden Risikobewertung ergeben, sind an anderer Stelle beschrieben (Neus
et al 1995).

Wesentliches Hilfsmittel der quantitativen Risikoabschatzung fur kanzerogene Luft-
schadstoffe ist das unit risk (UR). Das UR gibt an, um wieviel bei einer lebenslanglich
konstanten Exposition gegenuber einer fest definierten Einheitsdosis (zumeist 1
pg/m®) die Wahrscheinlichkeit steigt, im Laufe des Lebens an Krebs zu versterben. Es
wird angenommen, daf im Niedrigdosisbereich zwischen Dosis und Risiko eine linea-
re Beziehung besteht, so da die Risiken fur umwelttypische Immissionsbelastungen
durch einfache lineare Umrechnung bestimmt werden kénnen. Analoge Konzepte wur-

den auch fiir die orale Zufuhr entwickelt. An Stelle des UR tritt hier der potency factor,
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Uncertainty analysis of quantitative risk assessment for time-dependent
exposures

Summary

Unit risks used for quantitative cancer risk assessment are defined for constant lifetime exposures. The
condition of temporal stability, however, usually is not fulfilled in environmental health applications. In
practice, cancer risks for time-dependent exposures are often estimated by calculating lifetime average ex-
posure, assuming a mean life expectancy of 70 years. In the present paper we discuss the question whe-
ther this is an appropriate procedure considering various variants of multi stage and epidemiological re-
lative risk models. For this purpose, lifetime risks for time dependent exposures as calculated according to
the respective model assumptions were compared with lifetime risks estimated by the lifetime average
exposure approach. As typical exposure histories in environmental health applications we studied
exposures either limited to the first 5 years of life (children scenario) or limited to duration of em-
ployment (30th to 65th year of age; occupational scenario).

The consideration of multistage models (Armitage-Doll- and Moolgavkar-Venzon-Knudson model) in ge-
neral would not induce serious bias in risk estimation when exposures are limited to middle ages (occupa-
tional scenario). On the other hand, when exposures occur only in very young ages or only in very old
ages, the risk estimated by using lifetime average exposure is not comparable with the predictions of multi-
stage models. Whereas the degree of possible underestimation is bounded by factors well below 10, the
amount of possible overestimation is unbounded and may become a:bitrarily high, when exposures con-
centrate in extreme ages.

In a second part of the study we investigated different relative risk models, taking lung cancer as an
example. The models differed with respect to assumptions on latent periods and moderating effects
of age at exposure and age at risk. The simulations showed that the unit risk concept is appropriate
for the occupational scenario. For the children scenario results strongly depend on the assumptions
made. Whereas the degree of possible underestimation is acceptable, in some models the degree of
possible overestimation may become arbitrarily high.

Both parts of the study showed that bias induced by using lifetime average exposure is acceptable
when exposures are limited to middle ages. On the other hand, the unit risk concept should not
uncritically be applied to exposures limited to early childhood (e.g. in kindergardens or due to
mouthing activities). Depending on the assumptions made, lifetime risk may either be moderately
underestimated or grossly overestimated. Without additional knowledge on mechanisms or latency
periods risk estimations are of questionable value. With respect to exposures in childhhood regula-
tion should concentrate on initiating substances or substances known to have long latent periods,
respectively. With respect to cancers which occur relatively frequent already in childhood specific
considerations are recommended.

Key-words

Quantitative risk assessment, uncertainty analysis, time-dependent exposure, biological models, relatve
risk models, children, occupational exposures



Unsicherheitsanalyse fiir quantitative Risikoabschatzungen
bei zeitlich variablen Expositionen: Modellbetrachtungen auf
Grundlage biologischer und epidemiologischer Risikomodelle.

H.Neus, M. Schimann, G. Koss

Zusammenfassung

Quantitative Risikoabsehétzungen fiir kanzerogene Substanzen mit Hilfe von wnit risks gehen definitions-
gemaR von einer lebensldnglich konstanten Exposition aus. Diese Annahme ist bei Anwendungen im um-
weltbezogenen Gesundheitsschutz oft nicht gegeben. In der Praxis erfolgen Risikoabschétzungen fiir zeit-
lich variable Expositionen zumeist iber eine lineare zeitliche Umrechung der Exposition auf eine durch-
schnittliche Lebenszeitdosis bei einer angenommenen Lebenserwartung von 70 Jahren. In der vorliegen-
den Arbeit diskutieren wir die Angemessenheit und Plausibilitat dieses Vorgehens im Rahmen verschiede-
ner Varianten von Multi- Stage- Modellen und epidemiologischen Risikomodellen. Hierzu werden die bei
zeitlich variablen Expositionen in den jeweiligen Modellen prognostizierten Lebenszeitrisiken quantitativ
mit den prognostizierten Lebenszeitrisiken bei einer zeitlich konstanten Exposition, die die gleiche Lebens-
zeitdosis ergibt, verglichen. Als typische Expositionsszenarien wurden Expositionen betrachtet, die auf
die ersten fiinf Lebensjahre (Kinderszenario) bzw. auf das Berufsleben (30. bis 65. Lebensjahr;
Arbeitsplatzszenario) beschréankt sind.

Die Betrachtung der Multi-Stage-Modelle (klassisches Armitage-Doll-Modell und Moolgavkar-Venzon-
Knudson-Modell) ergibt fiir befristete Expositionen in mittleren Lebensabschnitten (Arbeitsplatzszenario)
eine insgesamt zufriedenstellende Robustheit von Risikoabschitzungen gegeniiber einer zeitlichen Mit-
telung. Bei befristeten Expositionen in sehr frilhen oder in sehr spéten Lebensabschnitten sind jedoch
starke Abweichungen méglich. Wahrend das AusmaR der mdglichen Unterschitzung des Lebenszeitri-
sikos deutlich unterhalb einer Zehnerpotenz liegt, ist das AusmaR der méglichen Uberschitzung unbe-
schrénkt und kann, je stérker die Expositionen auf extreme Lebensabschnitte konzentriert sind, beliebig
hoch ausfallen.

In einem zweiten Teil der Untersuchung wurden am Beispiel des Lungenkrebses verschiedene epi-
demiologische Risikomodelle (relative Risikomodelle) betrachtet, die sich in den Annahmen iiber La-
tenzzeiten und modifizierende Einflisse von Expositions- bzw. Manifestationsalter unterscheiden.
Die Modellrechnungen ergaben auch hier fiir das Arbeitsplatzszenario zufriedenstellende Ergebnisse.
Fir das Kinderszenario ergibt sich hingegen eine starke Abhéngigkeit von den Modellannahmen.
Wiéhrend das AusmaR der méglichen Unterschétzung des Lebenszeitrisikos durch die zeitliche Mit-
telung insgesamt akzeptabel ist, sind bei einigen Modellen Uberschétzungen in beliebiger Hohe még-
lich.

Beide methodischen Problemzugénge deuten bei zeitlich befristeten Expositionen in mittleren Le-
bensabschnitten auf eine zufriedenstellende Robustheit von Risikoabschitzungen gegeniiber einer
zeitlichen Mittelung hin. Bei zeitlich auf das Kindesalter beschrénkten Expositionen (z.B. in Kinder-
gérten oder infolge von Hand-zu-Mund-Aktivitaten) hingegen ist vor einer unkritischen Anwendung
des Unit Risk-Konzepts zu warnen. Je nach Modellannahmen kann eine zeitliche Mittelung der
Exposition zu einer moderaten Unter- oder zu einer drastischen Uberschatzung des Lebenszeitrisikos
fiihren. Ohne Zusatzinformationen iber den Wirkmechanismus oder die zu erwartende Latenzzeit
sind Risikoabschétzungen in diesem Anwendungsbereich insofern von fraglichem Wert. Aus fachli-
cher Sicht ergibt sich in Hinblick auf Expositionen im Kindesalter ein hoher Regelungsbedarf in
erster Linie fiir krebs-initiierende Substanzen bzw. Substanzen mit langen Latenzzeiten. Fiir Krebser-
krankungen, die vergleichsweise hiufig bereits im Kindesalter auftreten kénnen (z.B. Leukémlen)
empfehlen sich Sonderbetrachtungen.

Schlagworter

Quantitative Risikoabschétzung, Unsicherheitsanalyse, zeitlich variable Exposition, biologische Modelle,
relative Risikomodelle, Kinder, Arbeitsplatzbelastungen
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der ausdriickt, wie stark das Lebenszeitrisiko bei einer konstanten oralen Schadstoff-

zufuhr (zumeist ausgedriickt als mg pro kg Kérpergewicht) ansteigt.

1.2 Risikoabschatzungen bei zeitlich variablen Expositionen

Ein fur administrative Anwendungen grundlegendes Problem besteht darin, daR die
verwendeten Abschatzungsverfahren eine lebenslanglich konstante Exposition vor-
aussetzen. Fachlich beruht dies darauf, dal im Rahmen tierexperimenteller Studien
zumeist konstante Dosen verwendet und das Auftreten von Krebserkrankungen als
Lebenszeitrisiko bestimmt wird. Das Verhaltnis aus Lebenszeitrisiko zu taglich zuge-
fiihrter Dosis wird dementsprechend, unter Einbeziehung geeigneter Normierungsfak-

toren, als MaReinheit fir die kanzerogene Potenz benutzt.

Die Annahme einer lebenslanglichen Konstanz der Exposition ist im Anwendungsfall
zumeist nicht gegeben. In bestimmten Anwendungsfallen (z.B. Belastungen der Au-
Renluft) kann die szenarische Annahme einer lebenslanglich konstanten Exposition
sinnvoll sein, um einzuschatzen, ob ein bestimmter Zustand der Umwelt bei einer le-
benslénglichen Exposition noch gesundheitsvertraglich ware; wenn dies nicht der Fall
ist, ist hieraus ein Handlungsbedarf zur Verbesserung der Situation abzuleiten (AUH
1995). Sofern allerdings eine zeitliche Befristung der Exposition in der Natur der Sa-
che liegt, ist eine derartige szenarische Betrachtung nicht sinnvoll. Typische und pra-
xisrelevante Beispiele hierfiir sind etwa auf das Kleinkindalter beschrankte Expositio-
nen gegeniiber Bodenbelastungen aufgrund von Hand-zu-Mund-Aktivitaten, Exposi-
tionen von Kindern in padagogischen Einrichtungen (z.B. Kindertagesstatten oder

Schulen) oder berufliche Expositionen.

In der Praxis erfolgt in diesen Fallen zumeist eine lineare Umrechnung der zeitlich be-
fristeten Exposition auf eine durchschnittliche Lebenszeitdosis, wobei von einer Le-
benserwartung von 70 Jahren ausgegangen wird. Eine auf 35 Jahre befristete Exposi-
tion in Héhe von im Jahresdurchschnitt 2 ug/m® wird z.B. als gleichwertig zu einer le-
benslanglichen (70 Jahre) Exposition in Héhe von im Jahresdurchschnitt 1 ug/m® an-

gesehen. Auf dieser Basis kdnnen z.B. Lebenszeitrisiken fir Arbeitsplatzbelastungen



abgeschatzt werden (Csicsaky et al 1993). In einem aktuellen Bericht des Ausschus-
ses fir Umwelthygiene zur Expositionsabschatzung (AUH 19.95) wird die Frage auf-
geworfen, inwieweit solche zeitlich-linearen Umrechnungen befristeter (oder allgemein
zeitlich variabler) Ekpositionen angemessen und plausibel sind. Die Praxis der zeitli-
chen Mittelung geht auf eine Empfehlung der amerikanischen Umweltbehérde EPA
aus dem Jahre 1986 zurtick, steht allerdings unter dem Vorbehalt, dall keine entge-

gengesetzte Evidenz vorhanden ist (EPA 1986).

1.3  Bedeutung von Risikomodellen

Eine gezielte Variation der zeitlichen Expositionsmuster ware im Tierexperiment
grundsatzlich méglich. Die standardiserten Studienpléne zur Kanzerogenitéatsprifung
sehen zumeist jedoch eine konstante Dosierung vor. Diese Standardisierung erlaubt
es, die Frage der Dosis-Wirkungs-Beziehung auf das eindimensionale Problem zu re-
duzieren, wie stark das Lebenszeitrisiko von der Hohe der (zeitlich konstanten) Dosis-
rate abhangt, und diese Frage im tierexperimentellen Paradigma exakt zu beantwor-
ten. Der EinfluR zeitlich variabler Dosierungen auf das Lebenszeitrisiko ist hingegen
ein Problem von erheblicher Komplexitat, da die zeitlichen Muster der Dosierung belie-
big variierbar sind. Tierexperimentelle Studien mit zeitlich variablen Dosierungsmu-
stern bilden daher eher die Ausnahme. Haufig werden sie erst aufgrund besonderer
Fragestellungen durchgefiihrt, z.B. zur Uberpriifung pathophysiologischer Modellvor-
stellungen oder zur Deutungshilfe fiir epidemiologische Beobachtungen (z.B. Groth et
al 1981).

Epidemiologische Daten stehen nur begrenzt zur Verfiigung und beschranken sich auf
die Beobachtung der Auswirkungen vorhandener Expositionen, zumeist im Kontext
mit Arbeitsplatzbelastungen. Eine "experimentelle" Variation der Expositionsbedin-
gungen ist nicht méglich. Die Auswirkungen konfundierter EinfluRfaktoren (z.B. Expo-
sitionsdauer und Lebensalter) konnen haufig nicht befriedigend voneinander getrennt
werden (Thomas 1988). Vor diesem Hintergrund bieten auch epidemiologische Daten

nur begrenzte Aussagemaglichkeiten tber den Einflud zeitlich variabler Expositionen.
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Eine systematische Anndherung an die Problematik zeitlich variabler Expositionen ist
insofern nur im Rahmen von Modellbetrachtungen mdéglich. Sobald ein quantitatives
Risikoabschatzungsmodell spezifiziert ist, kénnen innerhalb des Modells zeitlich va-
riable Expositionen simuliert und Prognosen tber die zu erwartenden Dosis-Zeit-Wir-
kungs-Zusammenhéange abgeleitet werden. Solche Betrachtungen kénnen keinen "be-
weisenden" Charakter haben. Wie die empirische Gliltigkeit von Risikoabschatzungen
generell steht und fallt auch die Giltigkeit der Prognosen uber Dosis-Zeit-Wirkungs-
Zusammenhange mit der Gultigkeit der zugrundeliegenden Modellannahmen. Es ist
durchaus méglich, daR vorhandene empirische Befunde mit unterschiedlichen Modell-
annahmen vereinbar sind, daR in der Extrapolation auf andere Situationen aber Unter-
schiede zwischen den Modellen auftreten. Die hier auftretende modellbedingte Varia-
bilitdt von Risikoprognosen ist ein Beispiel fur "strukturelle Unsicherheiten" (Rowe
1994), die wissenschaftlich nicht vollstandig geklart, sondern immer nur auf Grundlage

des bestehenden Wissens qualitativ eingeschatzt werden kénnen (Neus et al 1995).

Konzeptionell kann zwischen rein statistischen Modellen und biologisch interpretierba-
ren Modellen unterschieden werden. Es besteht allgemein ein Konsens dariiber, dal
biologisch interpretierbare Modelle wesentliche Beitrage zum Versténdnis der Krebs-
entstehung und zur Hypothesenentwicklung leisten kénnen. lhre Bedeutung fur quan-
titative Risikoabschatzungen wird von einigen Autoren (z.B. Crump 1994) skeptisch
beurteilt, andere (z.B. Moolgavkar 1994) sehen einen wesentlichen Vorzug biologi-
scher Modelle u.a. aber geréde darin, daR® zeitbezogene Faktoren leichter in die Ana-

lyse einbezogen werden kénnen.

1.4  Fragestellung

In der vorliegenden Arbeit untersuchen wir die Frage, inwieweit eine Mittelung zeitlich
variabler Expositionen mit den Modellannahmen, die quantitativen Risikoabschatzun-
gen zugrundeliegen, vereinbar ist. Hierzu werden die bei zeitlich variablen Expositio-

nen aus den Modellannahmen abzuleitenden Lebenszeitrisiken quantitativ mit den



prognostizierten Lebenszeitrisiken bei einer zeitlich konstanten Exposition, die die
gleiche Lebenszeitdosis ergibt, verglichen. Betrachtet werden unterschiedliche Varian-
ten von Multi-Stage-Modellen (klassisches Armitage-Doll-Modell und Moolgavkar-Ven-

zon-Knudson-Modell) sowie epidemiologische Risikomodelle'.

Betrachtete Expositionsszenarien

Risikoanalysen fir zeitlich variable Expositionen haben einen hohen Komplexitéts-
grad, da die zeitlichen Muster der Exposition beliebig variieren. Diese Komplexitat er-
schwert pragmatische Lésungsansétze fiir den umweltbezogenen Gesundheitsschutz.
Andererseits ist die Betrachtung beliebiger Zeitverlaufe in der Praxis nicht erforderlich.
In den meisten Fallen reicht es aus, von zeitlich befristeten Expositionen einer kon-
stanten Hohe auszugehen. Sofern die gegebenen Expositionsverhéltnisse bei der rea-
listisch zu erwartenden Expositionsdauer zu intolerablen Lebenszeitrisiken fiihren
wirden, ist hieraus ein Handlungsbedarf abzuleiten. In Hinblick auf die typischen An-

wendungsfélle sind insbesondere folgende Szenarien von Interesse:

Kinderszenario: Beschrankung der Exposition auf die ersten Lebensjahre. Dieses
Szenario tritt z.B. bei Risikoabschatzungen fiir Expositionen von Kindern in Kinder-
tagesstatten auf. Im Falle der oralen Zufuhr stellen Hand-zu-Mund-Aktivitaten eine
analoge Situation dar. In unseren Modellrechnungen gehen wir von einer konstanten

Exposition wahrend der ersten fiinf Lebensjahre aus.

Arbeitsplatzszenario: Beschrankung der Exposition auf den Altersbereich beruflicher
Tatigkeiten (industrielle Arbeitsplatze oder berufliche Expositionen in padagogischen
Einrichtungen). In unseren Modellrechnungen gehen wir von einer konstanten Exposi-

tion zwischen 30. und 65. Lebensjahr aus.

' Die in dieser Arbeit enthaltenen Ergebnisse wurden bei der 41. Jahrestagung der Deutschen
Gesellschaft fur Medizinische Informatik, Biometrie und Epidemiologie (GMDS), 15.-19- September 1996
in Bonn, in Kurzfassung vorgestellt. Wir danken Prof. Dr. Duncan Murdoch und der Society for Risk Ana -
lysis fur ihre Zustimmung zur Reproduktion der Abbildungen 3 und 4. Herrn Mathias Wessel gilt unser
herzlicher Dank fur seine Unterstttzung bei der Ausarbeitung des Manuskriptes.
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Fir den praktischen Anwendungsbedarf erscheint eine Beschrankung auf Exposi-
tionsszenarien E(t), die sich als Rechteckfunktionen mit zeitlich befristeter Exposition
darstellen lassen ( E(t) = e, in einem Zeitfenster t, <t <t, und E(t)=0 sonst), ausrei-
chend. Als Extremfalle sind hierbei auch die Falle t,=0 und t,=« zugelassen. Dement-
sprechend 146t sich auch eine lebenslanglich konstante Exposition als Spezialfall der
hier betrachteten Rechteckfunktionen deuten. Im anderen Extremfall (t,=t,) kann E(t)
die Form einer punktuellen Exposition (z.B. bei einem Unfall) annehmen. Die dreidi-
mensionale Parameterstruktur (t,, t,, e,) dieser Szenarien gewahrleistet zugleich eine

konzeptionell und mathematisch tGberschaubare Komplexitat.

BewertungsmaRstab

Die Anwendung des UR-Konzeptes auf zeitlich variable Expositionen E(t) geht davon
aus, dall das Lebenszeitrisiko R(E) nur von der (ber die Lebenszeit gemittelten,
durchschnittlichen Exposition e, = (1/1) - [ E(s) ds (Integration tber das Intervall [0,t])
abhangt, wobei von einer durchschnittlichen Lebenserwartung von t =70 Jahren aus-
gegangen wird. Bezeichnet man mit K[x] das Lebenszeitrisiko bei der lebenslanglich
konstanten Exposition x, wird also angenommen, daf? die Beziehung R(E) = K[e,] gilt.
Zur quantitativen Beurteilung, inwieweit diese Annahmen berechtigt sind, ist es in der
Literatur tblich, den Quotienten Q(E) = R(E) / K[e,] zu betrachten. Im Falle Q(E) > 1
wird das "tatsachliche" Lebenszeitrisiko durch die zeitliche Mittelung unterschatzt und

im Falle Q(E) < 1 Uberschatzt.

Die Frage, welche Werte fiir Q(E) noch als akzeptabel gelten kénnen, ist objektiv nicht
zu beantworten. Als heuristisches Bewertungskriterium haben wir Verzerrungsfaktoren
(Q(E) oder 1/ Q(E)) zwischen 5 und 10 als unbefriedigend und Werte tber 10 als un-
akzeptabel angesehen. In der regulatorischen Toxikologie werden Sicherheitsfaktoren
von 10 Ublicherweise zur Berticksichtigung der Intra- bzw. Interspeziesvariabilitat ver-
wendet (WHO 1994). Verzerrungen, die lediglich auf vereinfachten Modellannahmen

beruhen, erscheinen in der Relation hierzu als zu groR.



2.  Multi Stage-Modelle der chemischen Kanzerogenese

In der Literatur sind zahlreiche biologische Modelle fiir die chemische Kanzerogenese
vorgeschlagen worden (vgl. Ubersichten bei Wahrendorf und Becher 1990 und Hol-
land und Sielken 1993). Am haufigsten, auch in Hinblick auf den EinfluR zeitabhangi-
ger Expositionen, werden verschiedene Varianten von Multi-Stage-Modellen diskutiert.
Ihnen ist die mittlerweile weitgehend akzeptierte Annahme gemeinsam, daf} Krebser-
krankungen in einem mehrstufigen Prozess entstehen. Hiernach wird die Kanzeroge-
nese, d.h. die Umwandlung einer normalen somatischen Zelle in eine Krebszelle, als
Abfolge verschiedener Ereignisse mit einem gleichartigen Endpunkt, namlich dem
Auftreten eines malignen Tumors, verstanden. In Abhangigkeit von Spezies, Organ,
Zelle, Dosierungsschema, Untersuchungszeitraum und Substanz kénnen darin ein-
zelne Ereignisse oder Stufen bestimmend sein. Die wesentliche Bedeutung kommt
nach den gegenwartigen Vorstellungen zur Kanzerogenese den Stufen (Phasen) Ini-

tiation, Promotion und Progression zu (vgl. Abb. 1).

2.1 Toxikologische Grundlagen

Entscheidend fiir die Kanzerogenese ist eine persistierende Veranderung des Ge-
noms als erste Stufe, d.h. als Initiation der Ereignisabfolge (Friedewald und Rous
1944). Dabei geht eine Reaktion von der von auBen zugefiihrten Chemikalie und
einem Baustein der Desoxyribonucleinsaure (DNA) voraus. Sie kommt in vielen Fallen
erst nach Bioaktivierung der Chemikalie zustande. Als Produkt kann ein chemisch
verhaltnisméaRig stabiles DNA-Addukt entstehen. Genmutationen und Mikrodeletionen,
aber auch Chromosomen- und Genommutationen kénnen die Folge sein. Dariiber
hinaus kénnen primare Schaden der DNA einen Schwester-Chromatid-Austausch und
eine aulerplanméaRkige DNA-Synthese induzieren. Es wird vermutet, dal Veranderun-
gen von Chromosomen und Genomen als initiales Ereignis die gleiche oder sogar
eine gréRere Bedeutung haben als Genmutationen und Mikrodeletionen (de Klein

1987). Die Mutationen sind charakteristisch fir das betroffene Gewebe und, da sie
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Proliferations-Stimuli
- chemische Promotoren

- Wachstumsfaktoren
Genotoxisches - Partikel
chemisches - Wunden
Kanzerogen - Zell- und Gewebetod
Genstisch Selektive Genstisch
enetische klonale enetische
Veranderung Expansion 5@ Verdnderungen
g e s ——— d P s
A A ) ’
Strahlen
Pra- Klinisch
Normale Zelle Initiierte Zelle neoplastische manifester
Lasion Krebs
Aktivierung von Proto-Oncogenen
Inaktivierung von Tumor-Suppressor-Genen
Abbildung 1:

Genetische und epigenetische Veranderungen und Mechanismen des Mehrstufen-Pro-
zesses der chemischen Kanzerogenese, die nach einer Latenz von einigen Jahren bis
Jahrzehnten von der initialen Transformation einer normalen Zelle bis zum klinisch ma-
nifesten Krebs fuhren. M.A.=Metabolische Aktivierung (Vereinfacht nach Harris 1991).
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auch in Codons von Protooncogenen auftreten, entscheidend fiir die Bereitschaft zum
und den Beginn des selektiven autonomen klonalen Wachstums (Quintanilla et al
1986).

Zwischen Mutation und Tumormanifestation liegt zumeist eine Zeitspanne (Latenz)
von Monaten und Jahren (beim Menschen von Jahrzehnten). Die Dauer der Latenz-
zeit hangt von zahlreichen, unter Umstanden sich wechselseitig beeinflussenden en-
dogenen, d.h. genetischen und epigenetischen, sowie von exogenen Faktoren ab
(Farber 1984). Unter den hier eingehender zu betrachtenden exogenen Faktoren
kommt Chemikalien, die das sogenannte klonale Wachstum der transformierten, d.h.
geschédigten Zelle induzieren, eine besondere Rolle zu. Chemikalien mit dieser Ei-
genschaft werden als Promotoren bezeichnet. Sie kénnen als Wachstumsfaktoren
fungieren, mit bereits modifizierten Rezeptoren fiir Wachstumsfaktoren Wechselwir-
kungen eingehen, die Synthese von Wachstumsfaktoren sowie ihre Freisetzung sti-
mulieren, den Ubergang des Zellzyklus von der Ruhe- in die Synthesephase forcieren,
restitutives Wachstum nach cytotoxischen Effekten induzieren, Prozesse der Zelldif-
ferenzierung, die normalerweise mit dem Ende der Zellteilung gekoppelt sind, hem-
men oder die interzellulare Kommunikation, die die bedarfsgerechte Zellteilung regelt,
beeintrachtigen (Lutz und Maier 1988).

Der promovierende Stimulus ist fur die weitere Entwicklung der initiierten Zelle vermut-
lich nur solange zwingend, bis eine weitere genetische Veranderung im Sinne einer
durch den Promotor uber cytoplasmatische, d.h. epigenetische Faktoren induzierten
Genaktivierung mit der Folge einer veranderten Expression in den betroffenen Zellen
auftritt (Pitot 1989). Es wird vermutet, dal es dabei zu einer Kooperation zwischen
den urspriinglich mutierten Proto-Oncogenen und den neuerlich aktivierten Oncoge-
nen (collaborating secondary genetic changes) kommt. Die Kanzerogenese hat die
letzte wesentliche Stufe, die Progression, erreicht (Foulds 1954, Pitot 1989). Das

bedeutet Malignitat der Neoplasie.
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Es hat sich gezeigt, daR die genotypischen Veranderungen der Neoplasie (z.B. Cla-
stogenitat) mit der zunehmenden autonomen Wachstumsrate der betroffenen Zellen,
mit dem invasiven Wachstum der Neoplasie, ihrem metastasierenden Potential, ihrer
Reaktion auf Hormone und mit verschiedenen morphologischen Charakteristika korre-
liert (Pitot 1989). Ferner hat sich gezeigt, daR strukturell so unterschiedliche Substan-
zen wie Benzoylperoxid (O"Connell et al 1986), Essigsaure (Rotstein und Slaga 1988)
und eventuell auch die Humankanzerogene Benzol und Asbest, aber auch Substan-
zen mit initierenden Eigenschaften als Progressoren (progressor agents) fungieren
kénnen (Pitot 1989).

Die Einteilung von Chemikalien in Initiatoren und Promotoren und neuerdings auch in
Progressoren in Hinblick auf regulatorische Mafnahmen zur Minderung gesundheitli-
cher Risiken ist das Ziel zahlreicher Studien. Klassischer Hintergrund ist die Arbeits-
hypothese, daR es einerseits fur genotoxische Substanzen (Initiatoren, evtl. auch Pro-
gressoren) einen Schwellenwert nicht gibt. Andererseits wird fiir Promotoren, die nicht
gentoxische und daher reversible Effekte auslésen, eine Wirkungsschwelle angenom-
men (Kunz et al 1983, Schulte-Herrmann 1974). In jungsten, eher kritischen Analysen
werden jedoch Zweifel an der strikten Einteilung aufgezeigt. Sie ergeben sich dadurch,
daR gentoxische Substanzen auch promovierende Eigenschaften besitzen und Pro-
motoren auch gentoxische Effekte induzieren (Butterworth 1989). Die spontane Krebs-
entstehung zeigt, daR alle hier genannten Prozesse auch ohne exogen zugefiihrte

kanzerogene Noxen ablaufen kénnen.

2.2 Mathematische Formulierung der Multi-Stage-Modelle

Die mathematische Formulierung der Multi-Stage-Modelle reicht bis in die 50er Jahre
zurtick. Ausgangspunkt waren zum einen die toxikologischen Grundlagen, die auf eine
Mehrstufigkeit der Kanzerogenese hindeuteten. Ein weiterer Impuls ergab sich aus der
epidemiologischen Beobachtung, daR die Inzidenz zahireicher Krebsformen im Alters-
bereich zwischen 25 und 75 Jahren als Potenzfunktion des Lebensalters dargestellt

werden kann, wobei die Exponenten der Potenzfunktionen zwischen 4 und 6 lagen.



Das Multi-Stage-Modell bot hierfur eine Erklarungsmaglichkeit an. In der von Armitage
und Doll (1954) formulierten klassischen Form dieses Modells entsteht die Krebser-
krankung durch das Durchlaufen von k Stufen S,,...,S,, wobei die Ubergange von der
Stufe S, zur Stufe S,., durch Wahrscheinlichkeitsraten p; beschrieben werden kénnen.
Sofern die p, zeitlich konstant sind, hangt die Inzidenz | in Form einer Potenzfunktion
|=c-a*' vom Lebensalter a ab. Der Exponent k entspricht der Anzahl der Stufen und
die Konstante c ist proportional zu dem Produkt der p,. Die Annahme, daR die Exposi-
tion gegeniiber einem Kanzerogen eine oder mehrere Wahrscheinlichkeitsraten p; do-
sisabhangig linear erhéht, vervollstandigt das Wirkungsmodell, in dem auch zeitlich
variable Expositionen betrachtet werden kénnen. In diesem Fall sind die p; zeitabhan-

gige Funktionen, die vom Zeitverlauf der Exposition abhangen.

Diese klassische Formulierung stied auf Kritik, weil sie einen 5-7-stufigen Prozess fir
die Krebsentstehung voraussetzte, die experimentelle Forschung aber weniger Stufen
nahelegte. AuBerdem war die Moglichkeit eines beschleunigten Wachstums initiierter
Zellen (Promotion) in diesem Modell nicht reprasentiert. Armitage und Doll selbst pu-
blizierten daher bereits 1957 eine modifizierte Zwei-Stufen-Theorie der Kanzero-
genese, in dem sie eine erhohte Teilungsrate der initiierten Zellen annahmen. Auch
mit diesem Modell konnte die epidemiologisch beobachtete Altersabhéangigkeit der
Inzidenzraten befriedigend nachgebildet werden. In dem Moolgavkar-Venzon-Knud-
son (MVK-) Modell wurde dieser Ansatz weiter ausdifferenziert (Moolgavkar und Ven-
zon 1979, Moolgavkar und Knudson 1981).

Das MVK-Modell geht von einer Grundgesamtheit von N vulnerablen Zellen aus, die
eine Krebsentwicklung auslésen kénnen. Es wird angenommen, dal es mit einer
Wahrscheinlichkeitsrate y, zu einer ersten Mutation dieser Zellen kommen kann (Initia-
tion). Die initiierten Zellen teilen sich mit einer Rate o oder gehen mit einer Rate 3 zu-
grunde; die Differenz =a-f beschreibt den ProzeR der mit der Promotion verbunde-
nen Zellproliferation. Mit einer Wahrscheinlichkeitsrate p, kommt es schlieRlich zur
Entwicklung einer malignen Zelle. Es wird angenommen, daR alle Ubergangsraten (i,

a, B und y,) dosisabhangig linear von der Exposition abhangen kénnen. Trotz Verein-
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In jedem Gewebe gibt es einen Pool von Zellen, die fir maligne Trans-
formationen anfllig sind. Die GréRe des Pools kann sich altersbedingt

verandern.

Maligne Tumoren gehen auf eine einzelne Zelle zuriick.

Die maligne Transformation einer anfalligen Zelle ist das Ergebnis von
zwei spezifischen, geschwindigkeitsbestimmenden erblichen (auf

Zellniveau) und irreversiblen Ereignissen.

Das erste Ereignis entspricht der Initiation und wird gefolgt von einer
klonalen Expansion der initiierten Zellen mit Promotion. Das zweite

Ereignis entspricht der Progression (maligne Konversion).

Es wird angenommen, da Kanzerogene dosisabhangig linear die Rate
der Initiation, der Promotion und/oder der Progression beeinflussen

kénnen.

Annahmen und biologische Interpretation des "two-mutation clonal expansion"-

Modells nach Moolgavkar, VVenzon und Knudson (MVK-Modell)




fachungen der Dynamik und der Komplexitat der im Verlauf der Krebsentstehung auf-
tretenden Veranderungen gilt das MVK-Modell heute als dasjenige Modell, das zahl-
reiche experimentelle Befunde uber die Krebsentstehung am besten nachbildet und
zugleich die Krebsinzidenz beim Menschen erklaren kann (Dragan et al 1995). Es be-
sitzt einerseits eine ausreichende Komplexitat, um einen breiten Rahmen empirischer
Beobachtungen erklaren zu kénnen, gewahrleistet andererseits aber auch eine ausrei-
chende Uberschaubarkeit (Goddard und Krewski 1995). Tab. 1 fal3t die wesentlichen
Annahmen des MVK-Modells mit ihrer biologischen Interpretation zusammenfassen.
Abb. 2 stellt Unterschiede und Gemeinsamkeiten des klassischen Multi-Stage-Modells

und des MVK-Modells schematisch gegenlber.

Die Quantifizierung der Parameter der Multi-Stage-Modelle kann in Abgleich mit epi-
demiologischen Untersuchungen vorgenommen werden (Thomas 1988, Mazumandar
et al 1989, Moolgavkar et al 1989, 1993). Sobald die Modellparameter quantitativ
bestimmt sind, kann die Altersentwicklung der Krebssterblichkeit in Abhangigkeit von
zeitlich variablen Expositionen mathematisch simuliert oder auch direkt berechnet

werden.

2.3 Konstruktion von Lebenszeitrisiken

Das durch eine Exposition E(t) bedingte Lebenszeitrisiko R(E) ist definiert als das
additive Zusatz- Risiko, infolge der Exposition an einer bestimmten (Krebs-) Erkran-
kung zu versterben. Das Lebenszeitrisiko ist also die Differenz aus zwei Wahrschein-
lichkeiten, namlich der Wahrscheinlichkeit, unter den betrachteten Expositionsbedin-
gungen an der betrachteten Krankheit zu versterben, und der (Grund-) Wahrschein-

lichkeit, ohne Exposition an der betrachteten Erkrankung zu versterben.
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Abbildung 2:

Schematische Darstellung von Unterschieden und Gemeinsamkeiten zwischen dem
klassischen Multi-Stage-Modell (links) und dem MVK-Modell (rechts) der chemischen
Kanzerogenese. In beiden Modellen entsteht der Ubergang von einer normalen Zelle
zu einer Krebszelle in einem Prozess. Im Unterschied zum klassischen Multi-Stage-
Modell, das eine beliebige Anzahl von Stufen annimmt, geht das MVK-Modell von nur
zwei Stufen aus, inittierte Zellen im Stadium S, kénnen sich aber durch Zellproliferation
(Promotion) vermehren.



In biologischen Modellen geht man von der Funktion P(t) aus, die die kumulative Hau-
figkeit fur das Auftreten einer malignen Zelle bis zum Zeitpunkt (Lebensalter) t be-
schreibt. Sofern man die Zeitspanne vom Auftreten einer malignen Zelle bis zum
Krebstod vernachlassigt oder als konstant ansieht, entspricht P(t) naherungsweise der
Altersentwicklung der Krebsmortalitdt. Die Hazard-Funktion h(t)=P'(t)/(1-P(t)) be-
schreibt, mit welcher Wahrscheinlichkeit pro Zeiteinheit zusatzliche maligne Zellen in
bisher tumorfreiem Gewebe entstehen. Fur das zeitliche Integral dieser Funktion, die
kumulative Hazard-Funktion H(t), gilt P(t)=1-exp(-H(t)) und in erster N&herung
P(t)=H(t). In dieser Ableitung sind Todesfélle aufgrund konkurrierender Todesursa-
chen allerdings nicht bericksichtigt. Diese kénnen dazu fihren, da latent vorhan-
dene Erkrankungsprozesse sich nicht als Krebstodesfall manifestieren. Hieraus
resultiert eine Uberschatzung der zu erwartenden Krebsmortalitat. Um den EinfluR der
allgemeinen Sterblichkeit zu berticksichtigen, wird die Wahrscheinlichkeit, an Krebs zu
versterben, durch Auswertung der Funktion P(t) zum Zeitpunkt t der durch-
schnittlichen Lebenserwartung abgeschétzt. Ublicherweise wird fiir t ein Wert von 70

Jahren angenommen.

Die Wahrscheinlichkeit, unter einem Expositionsszenario E(t) an Krebs zu versterben,
wird analog bestimmt. Kennzeichnet man die altersabhéngige Entwicklung der Krebs-
sterblichkeit unter Expositionsbedingungen mit dem Index E, so ergibt sich zusam-

menfassend die Beziehung:

R(E) = Pe(r) - P(t) =He (1) - H(x) = [ (h ¢ () - ht) ) dt
0

Sofern mathematisch darstellbar ist, wie sich die Hazard-Funktion hg(t) in Abhangigkeit
von der Exposition E andert, kann Uber diese Formel das Lebenszeitrisiko abge-

schatzt werden.

In Kap. 1.5 wurde dargestellt, da es zur Beurteilung der Frage, ob eine Mittelung

einer zeitlich variablen Exposition modelladaquat ist, in der Literatur Gblich ist, den
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Quotienten Q(E)=R(E)/K[ey] zu betrachten. Hierbei bezeichnet K[x] das Lebenszeitri-
siko bei der lebenslénglich konstanten Exposition x und e, = (1/) - [ E(s) ds (Integra-
tion Uber das Intervall [0,7]) die Uber die durchschnittliche Lebensdauer gemittelte Ex-
position. Fir die Multistage-Modelle ist es méglich, zu einer gegebenen Exposition E(t)
die &quivalente Lebenszeitdosis (lifetime equivalent constant dose; LECD) e, zu be-
rechnen, fur die die Beziehung R(E) = K[e,]) gilt (Murdoch und Krewski 1988, Goddard
et al 1995). In diesem Fall kann dementsprechend Q(E) uber den Ansatz
Q(E)=Kle /Kl[e,] bestimmt werden. Sofern, wie bei dem Unit-Risk-Konzept angenom-
men, zwischen Lebenszeitrisiko K[x] und x eine lineare Beziehung besteht, gilt auch
Q(E)=e /e, .

2.4  Zeitliches Verhalten und Lebenszeitrisiken bei befristeten Expositionen

Klassisches Multi-Stage Modell

Verschiedene Autoren (Whittemore 1977, Whittemore und Keller 1978, Day und
Brown 1980, Crump und Howe 1984, Kodell et al 1987, Morrison 1987, Thomas 1990)
haben das Verhalten des klassischen Multi-Stage-Modells unter zeitlich befristeten Ex-
positionen analysiert, indem sie die durch die Exposition E veranderten Hazard-Funk-
tionen hg(t) bestimmt haben. Unter expositionsfreien Bedingungen ergibt sich fir die
Hazard-Funktion eine Potenzfunktion gemaR h(t)=at', wobei k die Anzahl der Stufen
des Multi-Stage-Modells bezeichnet. Fir Darstellungen der Funktionen hg(t) sei auf

die genannte Literatur verwiesen.

Murdoch und Krewski (1988) haben gezeigt, daB sich die aquivalente Lebenszeitdosis
als gewichtetes Mittel in der Form e, = (1/1)  E(s)- w,(s) ds (Integration tber das In-
tervall [0,1]) darstellen 14Rt, wobei das Integral tiber die Gewichtungsfunktionen w; (s)/t
jeweils 1 ergibt (k=Anzahl der Stufen, j=von der Exposition beeinflulte Stufe). In Abb.
3 sind die Funktionen w,(s) fur k=6 dargestellt. Die Funktion wg, (Einflu der Exposi-
tion auf die erste Stufe) wichtet Expositionen in frihen Lebensabschnitten und die

Funktion w, (EinfluR der Exposition auf die letzte Stufe) Expositionen in spaten Le-
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Abbildung 3:

Gewichtungsfunktionen w,(s) fir das klassische 6-Stufen-Modell nach Armitage und
Doll (1954). Die Gewichtungsfunktionen geben an, wie stark sich Expositionen gegen-
Uber einer kanzerogenen Substanz im Lebensalter s auf das Lebenszeitrisiko auswir-
ken. Der Parameter j beschreibt, welche Stufe des 6-Stufen-Modells durch die betref-
fende Substanz beeinflut wird (nach Murdoch und Krewski 1988).
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Abbildung 4:

Gewichtungsfunktionen w(s) fir promovierende Substanzen nach dem MVK-Modell.
Die Gewichtungsfunktionen geben an, wie stark sich Expositionen gegenuber einer
promovierenden Substanz im Lebensalter s auf das Lebenszeitrisiko auswirken. Fiir
den Parameter 8-t des MKV-Modells wurden verschiedene numerische Annahmen zu-
grundegelegt (nach Murdoch und Krewski 1988).
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bensabschnitten am stérksten. Es 1aBt sich zeigen, dal die Funktionen w,; fur j=1
bzw. j=k zu den Zeitpunkten 0 bzw. t jeweils den Maximalwert k (entsprechend der
Anzahl der Stufen) annehmen. Bei einem EinfluR der Exposition auf andere Stufen
(1<j<k) des Modells ergibt sich bei den Zeitpunkten 0 und t der Wert 0; Expositionen

in frihen oder spaten Lebensabschnitten tragen nur wenig zum Lebenszeitrisiko bei.

Tab. 2 stellt fur das Kinder- und das Arbeitsplatzszenario die resultierenden Verzer-
rungsfaktoren Q(E) fir k=6 dar’. Es zeigt sich, daR bei Expositionen im Kindesalter
starke Verzerrungen auftreten kénnen. Entsprechend den Gewichtungsfunktionen ist
das AusmaR der méglichen Uberschatzung beschréankt, Unterschatzungen kénnen
hingegen in beliebiger Starke auftreten. Bei Expositionen wahrend des Arbeitslebens

sind die Verzerrungen insgesamt in vertretbarer Gréenordnung®.

2.4.2 Moolgavkar-Venzon-Knudson-Modell

Vergleichbare mathematische Analysen wurden auch fur das MVK-Modell mit den
Parametern p, und y, (Wahrscheinlichkeitsraten fiir die erste bzw. fir die zweite Muta-
tion) und &=a-R (Netto-Proliferationsrate) durchgeftihrt (Thorslund et al 1987, Chen et
al 1988, Murdoch und Krewski 1988, Thomas 1990). Im folgenden gehen wir aus
Grunden der Vereinfachung davon aus, dal® die Anzahl N(t) der vulnerablen Zellen
konstant ist. Da in diesem Fall N nur eine Proportionalitatskonstante ist, kénnen wir
N=1 setzen. Wenn =0 ist, ergibt sich das klassische Zwei-Stufen-Modell. Wenn & von
0 verschieden ist, ergeben sich fur die Hazard-Funktionen die Ausdriicke
h(t)=[u,-u,/8]-[exp(8-1)-1] bzw. H(t)=p,-p, [exp(t-8)-t-5-1]/5° .

2 Die Berechung der Verzerrungsfaktoren erfolgte tber die bei Murdoch und Krewski (1988) ange-
gebenen Formeln fir die Funktionen w, ;. Die numerischen Berechnungen konnen mit Hilfe eines ubli-
chen Tabellenkalkulations-Programms (z.B. Excel) durchgefiihrt werden.

2 In verschiedenen Veroffentlichungen (Crump und Howe 1984, Kodell et al 1987, Murdoch et al
1992) sind fur zahlreiche weitere Expositionszeitraume und Modellparameter (k und j) die Verzerrungs-
faktoren Q(E) berechnet und tabelliert worden. Auf detaillierte Tabellierungen haben wir im Rahmen der
vorliegenden Arbeit verzichtet, weil sie fir die qualitativen Schlufl folgerungen unerheblich sind und das
Systemverhalten bei zeitlich befristeten Expositionen sich aus den Wichtungsfunktionen w,; ( Abb. 3) hin-
reichend charakterisieren laRt.



Kinderszenario Arbeitsplatzszenario
von der Exposition
beeinflufte Stufe 0 - 5 Jahre 30 - 65 Jahre

@

1 5,00 0,072

2 0,72 0,403

3 0,063 0,999

4 0,003 1,564

5 8,4-10° 1,748

6 8,8-107 1,162
Tabelle 2:

Verzerrungsfaktoren Q(E) fur das klassische 6-Stufen-Modell nach Armitage und Doll
(1954) bei befristeten Expositionen gegentber kanzerogenen Substanzen, die
entweder auf das Kindesalter oder auf das Erwerbsleben beschrankt sind. Die Ver-
zerrungsfaktoren geben an, wie stark das Lebenszeitrisiko unter- (Q(E)>1) bzw.
Uberschatzt (Q(E)<1) wird, wenn die zeitlich befristete Exposition in eine durch-
schnittliche Lebenszeitdosis umgerechnet wird. Es wird angenommen, dal} sich die
Expositionen nur auf eine Stufe des 6-Stufen-Modells (Parameter j) auswirken.
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Sofern 8>0 ist*, steigt die Hazard-Funktion mit dem Lebensalter an. Armitage und Doll
(1957) konnten zeigen, daB die fir zahlreiche Krebsformen feststellbaren Zusammen-
hange zwischen Alter und Inzidenzrate im Altersbereich zwischen 25 und 75 Jahren
(annahernd in Form einer Potenzfunktion) sich approximieren lassen, wenn man fir &
Werte zwischen 0,12 und 0,15 pro Jahr annimmt. Dies entspricht einer Verdoppelung
der initiierten Zellen nach etwa 5 Jahren. Neuere Untersuchungen mit einem direkten
Abgleich des MVK-Modells mit epidemiologischen Daten ergaben in quantitativ guter
Ubereinstimmung fir Lungenkrebs etwas geringere Werte zwischen 0,07 und 0,11 pro
Jahr (Moolgavkar und Knudson 1981, Moolgavkar et al 1989, 1993).

Wie im Falle des klassischen Multi-Stage-Modells kann fur das MVK-Modell mit Hilfe
geeigneter Gewichtungsfunktionen w(s) die &quivalente Lebenszeitdosis tber den An-
satz e, = | E(s)- w(s) ds (Integration tber das Intervall [0,t]) berechnet werden. Qualita-
tiv ahneln die Gewichtungsfunktionen bei Expositionsabhéngigkeit der Parameter
und p, den Gewichtungsfunktionen w,,(t) bzw. w,,(t) im klassischen Multi-Stage-
Modell (vgl. Abb. 3). Die Steilheit der Kurven zu den Zeitpunkten 0 und © h&ngen von
dem Parameter & (Proliferationsrate unter expositionsfreien Bedingungen) ab, die

Maximalwerte liegen in der GréRenordnung von 8-t (Murdoch und Krewski 1988).

Wenn die Exposition zu einer Steigerung der Proliferationsrate & fiihrt (Promotion), er-
geben sich kompliziertere Zusammenhange, da die Beziehung zwischen der Prolife-
rationsrate und dem Lebenszeitrisiko nicht linear ist. Ausgehend von der Gleichung
H(t)=p,-H[exp(t-8)-1-5-1)/6° ergibt sich bei einer lebenslanglich konstanten Exposition
eine kurvilineare Abhangigkeit des Lebenszeitrisikos von der Exposition. Dementspre-

chend kann das Lebenszeitrisiko nur fur kleine Steigerungen der Proliferationsrate

4 Theoretisch ist auch der Fall §<0 denkbar. In diesem Fall fallt h(t) fir groRe t exponentiell ab und
konvergiert asymptotisch gegen eine Konstante, wie es z.B. bei Kinderkrebsformen der Fall ist (Moolgav-
kar und Knudson 1981). Dieses spezifische Verhalten ist fir die Mehrzahl der im praktischen Anwen-
dungsfall zu bericksichtigenden Krebserkrankungen jedoch unty pisch, so da wir diesen Fall nicht wei-
ter betrachtet haben. Der Vollstandigkeit halber sei jedoch darauf hingewiesen, daR in diesen Fallen die
Wichtungsfunktionen w(s) tiber weite Altersbereiche nahe bei 1 liegen und nur im hohen Alter gegen 0
konvergieren (Murdoch und Krewski 1988). Die Anwendung des Unit-Risk-Konzepts wére insofern in
diesen Fallen modelladaquat.



naherungsweise durch eine dquivalente Lebenszeitdosis approximiert werden, was im
Falle der umwelttypischen kleinen Expositionen allerdings keine wesentliche Ein-
schrankung bedeutet. Die in erster Naherung giiltige Funktion w(s) wichtet Expositio-
nen in mittleren Lebensabschnitten am starksten, wobei die Gewichtung umso ho-
mogener ausféllt, je groRer die spontane Proliferationsrate unter expositionsfreien Be-
dingungen ist (Abb. 4). Die Gewichtungsfunktion in den mittleren Lebensabschnitten
nimmt maximal den Wert 1,5 an (Murdoch und Krewski 1988). Dieser Wert ist somit
eine Obergrenze fir die mogliche Unterschatzung des Lebenszeitrisikos. Zu den Zeit-
punkten 0 bzw. © nimmt die Gewichtungsfunktion den Minimalwert 0 an, so daB je
nach Konzentration der Exposition auf die Altersextreme das Ausmaf der méglichen

Uberschatzung des Lebenszeitrisikos unbegrenzt ist.

Tab. 3 stellt fir das Kinder- und das Arbeitsplatzszenario die Verzerrungsfaktoren
Q(E) dar. Es wurden Falle unterschieden, in denen jeweils entweder y,, p, oder & ex-
positionsabhéngig sind. Weiterhin wurde angenommen, da der Parameter t-6 unter
expositionsfreien Bedingungen zwischen 1 und 10 variieren kann. Fur das Kindersze-
nario ergibt sich eine starkere Variation der Q(E)-Werte im Bereich zwischen 0,003
und 7,15, fur das Arbeitsplatzszenario ein engeres Spektrum von 0,05 bis 1,72. Das
AusmafR der méglichen Uberschatzung ist erwartungsgemaf durch einen Faktor in
der GréRenordnung -8 beschrankt, das AusmaR der moglichen Unterschatzung hin-

gegen nicht beschrankt.

2.5 Methodenkritik

Mit einem gewissen mathematischen Aufwand kénnen in biologischen Modellen

Krebsrisiken bei zeitlich variablen Expositionen exakt bestimmt werden. Diese schein-
bare Exaktheit darf aber nicht dariiber hinweg tduschen, daf Risikoabschatzungen mit
erheblichen Unsicherheiten verbunden sind. Biologische Modelle beschreiben priméar
zellulare Reaktionen am Wirkorgan, wahrend die Krebsmortalitat beim Menschen von
dem gesamten Wirkungsbogen von duferer Exposition bis zum Endpunkt (Krebstod)

abhangt. Hierin sind samtliche toxikokinetische und -dynamische Vorgénge, letztlich
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Kinderszenario Arbeitsplatz-
expositions- szenario
abhédngiger | Annahme
Parameter tiber &1 0-5 Jahre 30-65 Jahre

™ 1 2,26 0,54
4,35 0,19

10 7;15 0,05

2 1 0,46 1,72
0,07 0,88

10 0,003 0,24

S 1 0,19 1,19
0,23 1,17

10 0,32 1,13

Tabelle 3:

Verzerrungsfaktoren Q(E) fir das Moolgavkar-Venzon-Knudson-Modell bei befristeten
Expositionen gegeniber kanzerogenen Substanzen, die entweder auf das Kindesalter
oder auf das Erwerbsleben beschrankt sind. Die Verzerrungsfaktoren geben an, wie
stark das Lebenszeitrisiko unter- (Q(E) > 1) bzw. Uberschéatzt (Q(E) < 1) wird, wenn die
zeitlich befristete Exposition in eine durchschnittliche Lebenszeitdosis umgerechnet
wird. Es wird angenommen, daf sich die Expositionen nur auf einen Parameter des
Modells (p1, P2 oder 8) auswirken. Fir den Parameter 4.1, der die Proliferationsrate
unter expositionsfreien Bedingungen charakterisiert, wurden verschiedene numerische
Annahmen gemacht.
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aber auch samtliche therapeutische Eingriffe mit ihren Auswirkungen auf die Mortali-
tatsraten einbezogen. Einige dieser Unsicherheiten kénnen dadurch verringert wer-
den, da® man komplexere Modelle betrachtet. So wird z.B. mit PBPK-Modellen (phy-
siologically based pharmacokinetic models) angestrebt, toxikokinetische Einflisse
nachzubilden (Edler 1994, Goddard und Krewski 1995, Sexton et al 1995). Die Einbe-
ziehung zusétzlicher Parameter in erweiterten Modellen kann das Systemverhalten

stark verandern.

Es ist auch méglich, daR die im Modell gemachten Annahmen nicht genau zutreffen.
So wird z.B. liblicherweise angenommen, daR es fir promovierende Substanzen eine
Wirkungsschwelle gibt. Einige Autoren diskutieren die Mdglichkeit von Sattigungs-
(Moolgavkar et al 1993) bzw. Abschwachungseffekten mit zunehmender Exposi-
tionsdauer (Dragan et al 1995). Diese Mdoglichkeiten sind in den Modellannahmen
nicht vorgesehen, es wird vielmehr vereinfachend angenommen, daR die Prolifera-
tionsrate linear (d.h. ohne Wirkungs- bzw. Sattigungsschwelle) von der Exposition ab-

hangt.

Bei der Ubertragung auf den Menschen verdient das Problem der konkurrierenden To-
desursachen besondere Beachtung. Im tierexperimentellen Paradigma bleiben kon-
kurrierende Todesursachen weitgehend aufer Betracht. Mit der kumulativen Hazard-
Funktion wird die Sterblichkeit einer hypothetischen Population nachgebildet, in der
ausschlieRlich Krebstodesfille auftreten. Mit diesem Ansatz werden streng genommen
Risikopotentiale ermittelt, die in dem MafRe, wie konkurrierende Todesursachen in
frihen Lebensabschnitten (d.h. vor méglichen Krebsmanifestationen) auftreten, zu
einer Uberschatzung der Krebssterblichkeit filhren. Um diese Tendenz zur Uberschét-
zung zu kompensieren, wird die kumulative Hazard-Funktion zum Zeitpunkt t der
durchschnittlichen Lebenserwartung ausgewertet. Diese pauschale Korrektur 14t Ver-
zerrungen in der Beurteilung der Altersabhéangigkeit der Krebsmortalitat erwarten. Um
eine bessere Vergleichbarkeit der Altersentwicklung zu erzielen, muRte die Gesamt-
sterblichkeit bzw. die Uberlebenswahrscheinlichkeit U(t) in die Betrachtung einbezo-

gen werden. Fur die Inzidenzrate (Neuerkrankungsrate im tblichen Sinne der Epide-
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miologie) I(t) ergeben sich aus den Definitionen die Beziehungen I(t)=P"(t)/U(t)=h(t)-(1-
P(t))/U(t). Die Hazard-Funktion h(t) kann somit nur dann als Approximation der Inzi-
denzrate interpretiert werden, wenn der "Fehlerterm" (1-P(t))/U(t) nicht zu stark von 1
abweicht. Nach den Ergebnissen der Mortalitatsstatistik gilt fir Lebensalter unter 75
Jahre U(t)>0,50, so daR der Fehler in diesem Altersbereich weniger als den Faktor 2
ausmacht. Bei der Ubertragung biologischer Modelle auf empirische Mortalitatsraten
kann daher zumindest bis zu diesem Lebensalter von einer vertretbaren Ubereinstim-
mung zwischen Inzidenz- und Hazard-Rate ausgegangen werden. Dies entspricht
auch der Obergrenze des Altersbereiches, in dem sich die Inzidenzraten als Po-

tenzfunktion des Lebensalters darstellen lassen (Armitage und Doll 1954).

Die Risikoprognosen fiir Expositionen in hohen Altersbereichen sind hingegen proble-
matisch, weil das biologische Modell pauschal von einer maximalen Lebensdauer von
t Jahren ausgeht und bei Expositionen in hohen Altersbereichen keine ausreichende
Zeit fur die Manifestation der Krebserkrankung vorsieht. Expositionen im Altersbereich
jenseits der durchschnittlichen Lebenserwartung sind im Extremfall nicht mehr model-
lierbar bzw. wiirden im Modell generell zu einem "Null-Risiko" fiihren. Die in den mei-
sten Modellen feststellbare weitgehende "Wirkungslosigkeit" von Expositionen in ho-
hen Altersbereichen beruhen insofern zumindest teilweise auf einem Methodenarte-
fakt.

In Hinblick auf Expositionen in friihen Lebensabschnitten ergibt sich das Problem, daR
die Protokolle der tierexperimentellen Studien Expositionen zumeist erst ab einem be-
stimmten Lebensalter vorsehen, bei Mausen z.B. erst ab einem Lebensalter von 6-8
Wochen, was beim Menschen einem Lebensalter von 4-5 Jahren entsprechen wiirde.
Der fur den umweltbezogenen Gesundheitsschutz relevante Bereich des Kleinkindal-
ters findet somit in den experimentellen Versuchsanordnungen keine Entsprechung.
Relevante und unberiicksichtigte biologische Besonderheiten im Kindesalter sind an-
gesichts erhohter Stoffwechsel- und Zellteilungsraten in Hinblick auf die Proliferations-
rate denkbar. Weiterhin ist davon auszugehen, daf die Annahme einer zeitlichen Kon-

stanz der Anzahl N(t) der vulnerablen Zellen im Kindes- und Jugendalter nicht zutrifft.



Murdoch und Krewski (1988) haben in ihren Modellbetrachtungen eine Proportionalitat
zwischen Lebergewicht und Anzahl der vulnerablen Zellen angenommen; dies ent-
spricht einem naherungsweise linearen Anstieg von N(t) bis zum 20. Lebensjahr und
anschlieend einem gleichbleibenden Plateau. Die Einbeziehung dieses Faktors rela-
tiviert die Bedeutung von Expositionen im frihen Kindesalter, die geschilderten quali-

tativen Aussagen bleiben hiervon jedoch weitgehend unberihrt.

Eine volistandige Ubertragbarkeit biologischer Modelle auf die Mortalitat beim Men-
schen ist also nicht zu erwarten. Trotz dieser Unsicherheiten darf angenommen wer-
den, daR die aus den biologischen Modellen abgeleiteten Aussagen eine realisti-
schere Anndherung an die tatsachlichen Gegebenheiten darstellen als die dem UR-
Konzept zugrundeliegende Annahme, daR die Lebenszeitrisiken unabhangig von der

zeitlichen Verteilung nur von der kumulativen Lebenszeitdosis abhéngen.

Tatséchlich lassen sich zahlreiche epidemiologische Befunde mit den Prognosen der
biologischen Modelle deuten (Whittemore 1977, Day und Brown 1980, Moolgavkar
und Knudson 1981). So wurde z.B. die konstant bleibende Erhéhung der Lungen-
krebs-Inzidenz nach Aufgeben des Zigarettenrauchens (Doll und Peto 1976) als Hin-
weis darauf gedeutet, dal Zigarettenrauchen sich auf die vorletzte Stufe eines Multi-
Stage-Prozesses auswirkt. Der nach der Menopause verlangsamte Altersanstieg des
Brustkrebses 4Rt sich im Rahmen des MVK-Modells als hormonell bedingte Verlang-
samung der Zellproliferation deuten (Moolgavkar und Knudson 1981). Zusammenhan-
ge, wie sie fur Initiatoren zu erwarten sind, wurden z.B. fir das Mesotheliomrisiko bei
Asbestexposition beschrieben (Peto et al 1982) und als Grundlage fiir Risikoabschat-
zungen herangezogen (Nicholson 1984, Hughes und Weill 1986, Montizaan et al
1989). Asbestexpositionen in friihen Lebensabschnitten werden dementsprechend als
besonders kritisch angesehen (AUH 1991). Dieses Beispiel zeigt, dall Modellbetrach-
tungen unmittelbare Relevanz fir den umweltbezogenen Gesundheitsschutz haben

kénnen
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2.6 Diskussion der Ergebnisse

Das klassische Multi-Stage- und das MVK-Modell weisen in verschiedenen Punkten
groBRe Ahnlichkeiten auf. Bei Dosisabhangigkeit der ersten Stufe wirken sich Expositio-
nen in frihen Lebensabschnitten am starksten auf die Lebenszeitrisiken aus und wer-
den mit steigendem Lebensalter zunehmend unwirksamer. Expositionen, die die letzte
Stufe des Modells beeinflussen, wirken sich hingegen in friihen Lebensabschnitten
kaum auf die Lebenszeitrisiken aus, gewinnen mit steigendem Lebensalter jedoch zu-
nehmend an Bedeutung. Diese Ergebnisse sind vor dem Hintergrund des Stufen-Cha-
rakters dieser Modelle plausibe!. Expositionen, die sich auf die erste Stufe auswirken,
kénnen nur dann zu einem Krebstodesfall fihren, wenn gentigend Lebenszeit ver-
bleibt, um die weiteren Stufen der Kanzerogenese zu durchlaufen; sie fihren daher in
spateren Lebensabschnitten mit einer geringeren Wahrscheinlichkeit zum Krebstod.
Expositionen, die sich auf spate Stufen auswirken, kénnen umgekehrt nur dann zu
einem Krebstodesfall fihren, wenn zuvor die anderen Stufen der Kanzerogenese be-
reits durchlaufen sind. Bei Exposition in friihen Lebensabschnitten ist dies eher un-
wahrscheinlich, in spaten Lebensabschnitten eher wahrscheinlich. Promotoren bzw.
Substanzen, die sich auf Zwischenstufen auswirken, nehmen zwischen diesen beiden
Extremen eine Zwischenposition ein. Bei Multi-Stage-Prozessen spielt dementspre-
chend das Expositionsalter eine wesentliche Rolle. Eine das Expositionsalter nicht be-
rtcksichtigende zeitliche Mittelung der Expositionen muf} insofern zu einer verzerrten
Beurteilung des Lebenszeitrisikos fiihren. In Modellen, in denen die zeitliche Abfolge
der Ereignisse nicht fur die Krebsentstehung entscheidend ist, sind vergleichbare Ver-
zerrungen nicht zu erwarten. Es ist insofern nicht Gberraschend, daR beim Multi-Hit-
Modell die zeitliche Mittelung der Expositionen modelladaquat ist, d.h. daR hier die
Beziehung Q(E)=1 gilt (Morrison 1987).

In quantitativer Hinsicht ergibt sich im klassischen Multi-Stage-Modell wie auch im
MVK-Modell, daf® das AusmaR der maximal méglichen Unterschatzung deutlich unter
dem Faktor 10 liegt (z.B. Faktor 6 im klassischen 6-Stufen-Modell oder Faktor 7 im
Falle des MVK-Modells mit §=0,1/Jahr und t=70 Jahre). Das Ausmaf der méglichen

Unterschatzung ist somit insgesamt noch akzeptabel, kann jedoch im Falle von Expo-



sitionen, die auf extreme Altersabschnitte konzentriert sind, unbefriedigend sein. Das
AusmaR der méglichen Uberschitzung ist hingegen in beiden Modellen unbeschrankt

und somit inakzeptabel.

3. Epidemiologische Modelle

Konzeptionelle und empirische Anséatze zur Quantifizierung gesundheitlicher Risiken
mit epidemiologischen Methoden finden sich bereits in den 70er Jahren (Gail 1975,
Doll und Peto 1978). Mittlerweile liegen zahlreiche Monographien und Ubersichtsarti-
kel tiber methodische Ansatze, Probleme und Anwendungen vor (Gordis 1988, Wah-
rendorf und Becher 1990, Shore et al 1992, Thomas et al 1992, Aldrich undf Griffith
1993, Becher et al 1995). Parallel zu den Fortschritten der Methodenentwicklung hat
sich in den letzten Jahren die Diskussion iber Perspektiven und Beitrage der Epide-
miologie zur Risikoabschatzung und zur Prioritatensetzung im umweltbezogenen Ge-
sundheitsschutz intensiviert (Neutra und Trichopoulos 1993, Hertz-Picciotto 1995,
Shore 1995, Neus et al 1995, Graham 1995, London Panel 1996). Epidemiologisch
konsistente Ergebnisse sind fur den umweltbezogenen Gesundheitsschutz unmittelbar
relevant, weil das Problem der Extrapolation vom Tier auf den Menschen entféllt, und
deuten aus statistischen Griinden (Power) auf Risiken in einer relevanten GréRenord-
nung hin. Im Unterschied zu biologischen Modellen ist bei epidemiologischen Risiko-
modellen a priori aber unbekannt, in welcher Weise relative Risiken vom Zeitverlauf
der Exposition abhéngen. In der Literatur werden unterschiedliche Modelle zur Be-
riicksichtigung zeitlicher EinfluRfaktoren vorgeschlagen, die sich auf Manifestations-
alter, Expositionsalter oder Verzégerungseffekte (Latenz) beziehen. In der vorliegen-
den Arbeit haben wir Giberprift, inwieweit solche Risikomodelle mit einer zeitlichen Mit-
telung von Expositionen vertraglich sind. Wir haben uns hierbei paradigmatisch auf
Risikomodelle beschrankt, die im Abgleich mit empirischen Daten entwickelt wurden.
Entsprechend den empirischen Datengrundlagen beziehen sie sich in erster Linie auf

Lungenkrebs.
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3.1 Konstruktion von Lebenszeitrisiken mit Hilfe relativer Risiken

Quantitative Risikoabschatzungen beruhen auf einer Analyse, wie sich infolge von Ex-
positionen der Altersgang der Sterblichkeit an bestimmten Krankheiten (z.B. spezielle
Krebsformen wie Lungenkrebs) oder Krankheitsgruppen (z.B. samtliche Krebsformen)
verandert. Ausgéngspunkt der Betrachtung ist die Funktion P(t), die angibt, mit wel-
cher kumulativen Wahrscheinlichkeit unter expositionsfreien Bedingungen bis zum Le-
bensalter t infolge der betrachteten Krankheit ein Todesfall eingetreten ist. Das Diffe-
rential p(t)=P'(t) beschreibt, wieviele neue Félle pro Zeiteinheit im Alter t zu erwarten
sind. Bezeichnet man mit U(t) die Uberlebenswahrscheinlichkeit bis zum Zeitpunkt t
und mit I(t) die Inzidenzrate der betrachteten Erkrankung, so gilt p(t)=U(t)-I(t). Integriert
uber alle Altersbereiche erhalt man das Lebenszeitrisiko p,. Die Funktion p beschreibt,
wie sich das Lebenszeitrisiko auf die verschiedenen Altersbereiche verteilt. Die Ab-
schatzung von Lebenszeitrisiken nach dieser Methode erfordert Kenntnisse tber den
Altersgang der allgemeinen Sterblichkeit (Uberlebenswahrscheinlichkeit) und der
erkrankungsspezifischen Inzidenzraten. Diese Informationen kénnen aus der Mortali-
tatsstatistik abgeleitet werden. Da die Mortalitatsstatistiken auch diejenigen Falle ent-
halten, die auf die betrachtete Noxe zurlickzufiihren sind, und somit keine unexpo-
nierte Population reprasentieren, ist ggf. eine Korrektur fir die attributiven Risiken

(bzw. den Inzidenzdichten-Quotienten (Greenland und Robins 1988)) vorzunehmen.

Die Berechnung der Lebenszeitrisiken unter einer Expositionsgeschichte E(t) erfolgt
analog. Aus den flr Expositionbedingungen anzunehmenden Inzidenzraten Ig(t) und
den Uberlebenswahrscheinlichkeiten Ug(t) wird zunéchst pe(t) = Ig(t) - Ug(t) und hieraus
P(E) = | pe(t) dt berechnet. Das auf die Exposition attribuierbare Exzess-Risiko R(E)
ergibt sich aus R(E) = p(E) - p,. Sofern die expositionsbedingte Erhéhung der (Ge-
samt-) Sterblichkeit nicht zu stark ausféllt, was im Falle von Umweltbelastungen zu-
meist der Fall sein durfte, kann Ug(t) durch U(t) approximiert werden; im Falle von

Krebserkrankungen betragt der hierdurch bedingte Verzerrungseffekt maximal etwa



20%°. Aus Grunden der Vereinfachung vernachléssigen wir im folgenden die Auswir-
kung der Exposition auf die Uberlebenswahrscheinlichkeiten U(t). Hieraus folgt die

Beziehung:

(1) R(E) = [ () - 1(t) - U(t) dt.
0

Das Kernproblem der Risikoabsch&tzung nach dieser Methode besteht in der Bestim-
mung von I¢(t). Die Zusammenhénge zwischen I(t) und Ic(t) kénnen als additives Risi-
komodell Ic(t)=I(t)+D(E,t) oder als multiplikatives Risikomodell Ic(t)=I(t)-RR(E,t) darge-
stellt werden. Beide Darstellungsweisen kénnen ineinander Gberfiihrt werden kénnen.
Mit r(E,t)=RR(E,t)-1 erhalt man r(E,t)=D(E,t)/I(t) bzw. D(E,t)=r(E,t)I(t). Insgesamt erge-

ben hieraus die Beziehungen

2 RE)= Imr(E,t)- I(t)- U(t)dt = 1 K(E,t) p(t)dt = ?D(E,t)~ U(tdt.
0 0 0

Im folgenden bevorzugen wir die multiplikative Darstellung (relatives Risikomodell). Da
in Fall-Kontroll-Studien nur relative Risiken abgeschatzt werden kénnen, haben relati-
ve Risikomodelle in der Epidemiologie eine besondere Bedeutung. Im Proportional
Hazard-Modell 1 (t)=I(t)- exp(R-c(t)) kénnen zeitlich variable Risikofaktoren c(t) be-
trachtet werden (Cox 1972), das Modell geht aber von exponentiellen Zusammenhan-
gen aus. Im Falle der im Umweltkontext typischerweise kleinen Risiken laRt sich die-
ses Modell durch den Ausdruck I (t)=I(t)-[1+R-c(t)] approximieren. Die meisten Modelle
Uiber expositionsbedingte relative Risiken lassen sich in diese Form Uberfiihren, wenn

man fur c(t) Indizes der kumulativen Exposition bis zum Zeitpunkt t einsetzt.

In der praktischen Berechnung der Lebenszeitrisiken wird die stetige Altersentwick-

lung der Sterblichkeit tber diskrete Altersstufen nachgebildet (Life Table-Analyse).

5 Thomas et al (1992) diskutieren verschiedene Méglichkeiten, die Uberlebenswahrscheinlich-
keiten zu modellieren, und geben Hinweise auf die unterschiedliche Bedeutung der hierdurch erhaltenen
Risiko-KenngréRen sowie die GréRenordnung der quantitativen Unterschiede.
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Hierbei kann auf die in der Mortalitatsstatistik verfligbaren Sterberaten zurlickgegriffen
werden, die, normiert auf eine Bevélkerung von jeweils 100.000 Menschen und ein
Jahr, getrennt nach Mannern und Frauen fur die Altersbereiche B=[5-(i-1),5:1] (i=1,...,
18) ausgewiesen sind. Bezeichnet man mit g; die Gesamtsterblichkeit und d, die Ster-
berate fir die betrachtete Todesursache im Altersbereich B, so ergibt sich die Bezie-
hung, daR die Personen, die bis zum Beginn des Altersbereiches B uberlebt haben,
innerhalb dieses Altersbereiches mit der Wahrscheinlichkeit |, = 5-d; /100.000 an der
betrachteten Todesursache versterben und ihn mit der Wahrscheinlichkeit W, = 1-
5.g/100.000 tiberleben. Das Produkt U=W,--W,, ergibt dementsprechend die Uber-
lebenswahrscheinlichkeit zu Beginn des i-ten Altersbereiches. Mit p=U;l, ergibt sich
das Lebenszeitrisiko, ohne Exposition an der betrachteten Todesursache zu sterben,

aus der Summe p, = p;+... +p=2p; °

Entsprechend den gewahlten Altersbereichen I&Rt sich eine zeitlich variable Exposi-
tionsgeschichte E durch einen Vektor E=(e,, ..., ,5) charakterisieren, wobei e, die mittl-
ere Exposition im Altersbereich B, bezeichnet. Bezeichnet man mit I(E) die unter Ex-
position E vorliegenden Inzidenzraten und mit r,(E) die relativen Steigerungen der Inzi-
denz, so ergibt sich R(E) = = (I(E) - ) - U;= = r(E) - p.. Die Erhéhung des Lebenszeit-
risikos ist also die gewichtete Summe der altersbhezogenen relativen Inzidenzsteige-
rungen, wobei die Gewichtung der Altersgruppen der Altersverteilung p; der Sterblich-
keit an der betrachteten Todesursache entspricht. Abb. 5 stellt die Altersverteilung fir
Lungenkrebs dar. Die Abbildung verdeutlicht, daf sich das Lebenszeitrisiko erst in den
héheren Altersbereichen aufbaut. Bis zum 65. Lebensjahr treten z.B. lediglich etwa
30% aller Todesfalle auf. Dementsprechend wird R(E) quantitativ entscheidend von
den r,(E)-Werten in den hohen Altersbereichen beeinflut. Bei der Extrapolation empi-

rischer Ergebnisse auf die Gesamtlebenszeit kann sich hieraus das Problem ergeben,

6 Diese Berechnungsformel erfadt streng genommen nur Todesfélle bis zum 90. Lebensjahr
(Obergrenze des Intervalls B,s). Um die Abschatzungsformel auf die Lebenszeit iber das 90. Lebensjahr
hinaus zu erweitern, werden in der Literatur haufig im Altersbereich B4 alle Personen tber 85 Jahre zu-
sammengefafit. In diesem Fall wird p,s durch den Quotienten d,¢/g,s geschatzt (Becher et al 1995). Die
beiden Berechnungsmethoden unterscheiden sich allerdings quantitativ nicht wesentlich voneinander.
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Abbildung 5:

Wahrscheinlichkeitsverteilung fiir das Auftreten von Lungenkrebs bei Mannern (BRD
1985) in Abhangigkeit vom Lebensalter. Ausgehend von einer Grundgesamtheit von
100.000 Menschen ist dargestellt, mit welcher Wahrscheinlichkeit man unter Bertick-
sichtigung konkurrierender Todesursachen in einem bestimmten Lebensalter an Lun-
genkrebs verstirbt. Das Integral Gber die Kurve ergibt das Lebenszeitrisiko p,.
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Abbildung 6:

Annahmen Uber die Verteilung von Latenzzeiten fir die Entwicklung von Lungenkrebs
nach Exposition gegenliber kanzerogenen Noxen in verschiedenen Modellen. Die
durchgezogenen Linien entsprechen Log-Normalverteilungen mit geometrischen
Mittelwerten von 7, 10 und 16 Jahren (Thomas 1988). Variante C entspricht der
mittleren Kurve. Die gestrichelte Linie entspricht der Verteilung bei dem Modell
»,abnehmender Trend" (Steindorf et al 1995) (Variante B). Die Kurven sind so normiert,
daR die relative Wirksamkeit maximal den Wert 1 annimmt.
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daB ein Grofteil des prognostizierten Lebenszeitrisikos sich auBerhalb der empirisch

beobachteten Altersbereiche manifestiert (Shore et al 1992).

Die Altersverteilung der p-Werte und damit auch die Ergebnisse der quantitativen Risi-
koabschatzung hangen ceteris paribus von der betrachteten Krebsform ab. Da sich fiir
die meisten Krebsformen der Zusammenhang zwischen Lebensalter und Inzidenz als
Potenzfunktion beschreiben I4Rt (Armitage und Doll 1954), ergeben sich fiir die mei-
sten Krebsformen qualitativ &hnliche Altersverteilungen der p-Werte wie beim Lungen-
krebs. Ausnahmen von der Regel (z.B. abgeschwéchter Altersanstieg im hohen Le-
bensalter beim weiblichen Brustkrebs (Armitage und Doll 1954, Moolgavkar und
Knudson 1981) oder Leukamien (Beebe et al 1978)) sind jedoch bekannt. Um den
Rahmen dieser Arbeit nicht zu sprengen, haben wir im Rahmen unserer Modellrech-
nungen auf eine Betrachtung von Krebsformen mit untypischen Altersgangen ver-

zichtet.

3.2 Modelle zur Expositionsabhéngigkeit relativer Risiken

Im Unterschied zu biologischen Modellen ist bei statistischen Modellen a priori unbe-
kannt, in welcher funktionalen Beziehung die Exposition zu den Inzidenzraten steht.
Grundsatzlich kénnen folgende Faktoren unabhangig voneinander eine modifizierende

Rolle fur die zeitliche Entwicklurg relativer Risiken spielen:

° Manifestationsalter: Es ist denkbar, daR das Lebensalter einen EinfluR auf die
Manifestation der Krebserkrankung hat. Geht man davon aus, daR die Hohe
der relativen Risiken unabhangig vom Manifestationsalter ist, macht man die
Annahme, daR die expositionsbedingte Steigerung der Inzidenzraten propor-
tional zur altersentsprechenden Grundinzidenz (ohne Exposition) ist.

° Expositionsalter: Es ist moglich, dal in bestimmten Altersgruppen eine be-
sondere Empfindlichkeit gegenilber der Exposition mit kanzerogenen Stoffen
besteht (z.B. aufgrund einer erhohten Stoffwechsel- und Zellteilungsrate bei
Kindern).



. Latenzzeit: Die meisten Krebserkrankungen entwickeln sich erst nach einer
gewissen Latenzzeit. Das relative Risiko fir eine Krebserkrankung steigt also
nach einer Exposition erst mit einer zeitlichen Verzégerung an. Es ist denkbar,
daB es im weiteren Verlauf wieder zu einer Abschwéchung des Effektes

kommt.

Die Einbeziehung dieser EinfluRfaktoren fiihrt auf das folgende Grundmodell fir relati-

ve Risiken:

t
(3)  rEb =g -IE(s) h(s)- f(t-s)ds
0

In dieser Darstellung reprasentiert E(s) den Expositionsverlauf, g(t) den Einflul des
Manifestationsalters, h(s) den EinfluR des Expositionsalters und f(t-s) den Einflul} zeit-
licher Verzégerungen. Zahlreiche in der Literatur diskutierte Modelle lassen sich in
dieser Form darstellen. LaRt man im einfachsten Fall die Zeitabhangigkeit der Para-
meterfunktionen f, g und h aufler Betracht, so ist das relative Risiko proportional zur
kumulativen Exposition. Dieses Modell entspricht dem von Wahrendorf und Becher
(1990) als Methode 1 bezeichneten EPA-Modell. Den bei Whittemore (1977) angege-
benen Formeln 4Rt sich entnehmen, dal bei geeigneter Auswahl der Parameterfunk-
tionen sich auch das klassische Multi-Stage-Modell in Form der Gleichung (3) darstel-

len laRt.

Die empirische Bestimmung der Parameterfunktionen bereitet grundlegende Schwie-
rigkeiten (Thomas 1988, Shore et al 1992). Um den Einflul der genannten Einfluf3fak-
toren empirisch zu schatzen, muften im Rahmen der epidemiologischen Auswertung
die drei genannten Variablen gleiqhzeitig ausgewertet werden. Dies ist aber aus stati-
stischen Griinden unmdglich, weil das Manifestationsalter die Summe aus Exposi-
tionsalter und Latenzzeit ist und die Variablen somit untereinander kollinear sind (Tho-
mas 1988). Eine empirische Schatzung der Parameterfunktionen ist somit nur unter

Zusatzannahmen mdglich. Nachfolgend werden einige in der Literatur betrachtete
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Spezifizierungen des Grundmodells und die zu ihrer Begriindung herangezogenen
epidemiologischen Erkenntnisse dargestellt. Auf dieser Grundlage konkretisieren wir
verschiedene Varianten des Grundmodells und prufen fur diese Modelle die Ange-

messenheit der zeitlichen Mittelung zeitlich variabler Expositionen.

Annahmen tber g(t)

Eine zeitliche Konstanz von g(t) bedeutet, dal die expositionsbedingten Steigerungen
der Inzidenzraten proportional zur altersentsprechenden Grundinzidenz sind (multipli-
katives Risikomodell). Falls g(t) reziprok zu I(t) ist, entspricht der Integralausdruck in
Gleichung (3) der additiven Zunahme D(E.t) der Inzidenz (additives Risikomodell). Die
Spezifizierung der Funktion g(t) relativ zu I(t) ist insofern ein Ausdruck dafiir, ob die
Exposition die Inzidenzen eher multiplikativ oder eher additiv beeinfluft. Die epidemio-
logische Literatur geht Giberwiegend von einem multiplikativen Zusammenhang aus.
Nur vereinzelt wird eine modifizierende Rolle des Manifestationsalters auf relative
Risiken in Betracht gezogen, zumeist im Sinne eines Abfalls in hohem Lebensalter. So
wurde etwa bei Asbestbelastungen im Lebensalter tiber 65 Jahren und bei radonexpo-
nierten Minenarbeitern im Lebensalter Gber 55 Jahren ein Abfall der relativen Lungen-

krebsrisiken beschrieben (Thomas 1988).

Annahmen uber h(s)

Der EinfluR des Expositionsalters ist am einfachsten im Falle von Punktexpositionen
zu untersuchen, wenn man die Hoéhe der relativen Risiken in der Nachexpositionszeit
in Abhangigkeit vom Lebensalter bei Exposition darstellt. Untersuchungen an Uberle-
benden der Atombombenabwiirfe von Hiroshima und Nagasaki deuten auf eine Ab-
nahme der relativen Risiken mit dem Expositionsalter hin, die im Kindesalter beson-
ders stark ausgepragt ist (Jacobi und Roth 1995). In arbeitsmedizinischen Untersu-
chungen (Erwachsenenalter) ergibt sich tiberwiegend eine weitgehende Konstanz der
relativen Risiken in Abhangigkeit vom Expositionsalter. Dies gilt z.B. fir das Lungen-

krebsrisiko bei Radon’-, Asbest- und Nickel-Exposition (vgl. Ubersicht bei Thomas

7 Nach Auswertungen von Stewart und Kneale (1996) ist auch denkbar, daR im Erwachsenenalter

(berufliche Belastungen) die relativen Risiken fur strahleninduzierten Lungenkrebs mit dem Expositions -
alter wieder leicht ansteigen



1988). Fiir das Rauchen ergibt sich ein schwach abnehmender Trend der relativen
Risiken mit dem Expositionsalter. Die additive Zunahme der Mesotheliominzidenz bei
Asbestbelastung ist unabhéngig vom Expositionsalter (Peto et al 1982), was auch
einem negativen Zusammenhang zwischen relativen Risiken und Expositionsalter ent-
spricht. Empirisch ergibt sich somit Gberwiegend eine Abnahme oder eine Konstanz
der relativen Risiken in Abhangigkeit vom Expositionsalter. Eine Ausnahme stellt der
Nasenhohlenkrebs bei Nickelexposition dar; hier steigt das relative Risiko mit dem

Expositionsalter steil an.

Annahmen uber f(t-s)

Der Faktor f(t-s) bewertet die Relevanz der Exposition zum Zeitpunkt s fiir eine Krebs-
manifestation zum Zeitpunkt t>s. Im Falle einer punktuellen (kurzfristigen) Exposition
laRt sich die Funktion f als Verteilung der Latenzzeiten der expositionsbedingten zu-
satzlichen Krebsfalle interpretieren. Obwohl das Konzept der Latenzzeit intuitiv leicht
verstandlich und nachvollziehbar ist, bereitet die empirische Bestimmung von Latenz-
zeiten grundlegende methodische Probleme (Armenian 1987, Thomas 1988, Shore et
al 1992). Insbesondere bei haufigen Krebsfomen ist im Einzelfall nicht zu entschei-
den, inwieweit ein auftretender Fall als expositionsbedingt anzusehen ist. Die Vertei-
lung der Latenzzeiten kann insofern nur im Vergleich mit der Krebssterblichkeit einer
unbelasteten Grupppe ermittelt werden. Den empirischen Verteilungen der Latenzzei-
ten kénnen hierbei Alterseffekte (Expositions- bzw. Manifestationsalter) tberlagert
sein. Bei Personen, die noch leben, kann eine Krebserkrankung mit einer Latenzzeit,
die langer als die Nachbeobachtungszeit ist, noch auftreten. Bei Personen, die an
einer anderen Erkrankung verstorben sind, ist nicht auszuschlieRen, daR eine Krebs-
erkrankung mit langerer Latenzzeit noch aufgetreten ware. Aus diesen Griinden ist die
Form der Verteilung fiir lange Latenzzeiten nicht sicher beurteilbar. Im Falle langerer
Expositionen ergibt sich das weitere Problem, dal beim Auftreten eines zusétzlichen
Krebsfalles unklar ist, welcher Zeitpunkt der Exposition fur die Auslosung der Krebs-

entwicklung entscheidend war.
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Aufgrund dieser methodischen Schwierigkeiten finden sich in der Literatur nur verein-
zelt Angaben Uber die empirische Verteilung von Latenzzeiten, die sich zumeist auf
eher untypische Spezialfdlle beziehen (z.B. Kinderkrebse bei pranatalen oder frih-
kindlichen Belastungen). Die verfiigbaren Daten lassen sich zumeist mit einer Lognor-
mal-Verteilung beschreiben (Armenian und Lilienfeld 1974, Armenian 1987). Statisti-
sche Regressionsrechnungen der Lungenkrebsmortalitat mit einem Initiations-Latenz-
Modell ergaben in einem additiven Risikomodell Parameterschatzer fiir den geometri-
schen Mittelwert der Latenzzeiten von 7 Jahren fiir das Rauchen, von 10 Jahren fir
Radonbelastungen und von 16 Jahren fir Asbestbelastungen, jeweils bei einem
Streufaktor von 2 (Thomas 1983). Im Rahmen der Modellannahmen dieser Studie gel-

ten diese Schatzwerte auch fiir das relative Risikomodell (Thomas 1983, Appendix).

Im allgemeinen sind aufgrund der genannten methodischen Probleme nur indirekte
SchluRfolgerungen tber die Funktion f méglich. Von besonderem Interesse sind An-
gaben daruber, wie sich die Risiken wahrend der Expositionszeit und in der Nachex-
positionszeit entwickeln. Geht man bei einem multiplikativen Risikomodell im einfach-
sten Fall von f(t)=1 aus, so ware wahrend der Expositionszeit ein monotones Anstei-
gen der relativen Risiken proportional zur kumulativen Exposition zu erwarten. In der
Nachexpositionszeit wiirden die relativen Risiken auf einem konstanten Niveau ver-
bleiben, das ebenfalls proportional zur kumulativen Exposition ist. Die empirischen
Befunde deuten hingegen tberwiegend auf einen Rickgang der relativen Risiken im
Zeitraum von 10 bis 40 Jahren nach Expositionsende hin (Shore et al 1992). Dies gilt
z.B. fur das durch Rauchen (Doll und Peto 1976) oder das durch Asbestbelastung
(Walker 1984) verursachte Lungenkrebsrisiko. Finkelstein (1991) stellte bei einer Mor-
talitatsstudie an Arbeitern eines Stahlwerkes fest, dal® Expositionen im Zeitraum 15
bis 30 Jahre vor dem Todeszeitpunkt mit einer Erhéhung der relativen Risiken verbun-
den waren, wahrend Expositionen aulerhalb dieses Zeitfensters zu keiner Erhéhung

der relativen Risiken fuhrten.

Diese Befunde legen es nahe, zumindest szenarisch die Moglichkeit in Betracht zu

ziehen, daR weit zurlickliegende Expositionen gar nicht oder zumindest schwécher



wirksam sind als Expositionen in einem weniger weit zurtickliegenden Zeitfenster ma-
ximaler Wirksamkeit. Die Tatsache, daf’ in epidemiologischen Krebsstudien sich die
kumulative Exposition oft als adéquater Expositionsindikator erwiesen hat, relativiert
sich vor dem Hintergrund, daR die Beobachtungszeitrdume in diesen Studien selten
40 Jahre uberschreiten (vgl. z.B. die Ubersicht zu Einzelstudien bei Wahrendorf und
Becher 1990). Diese Studien sind insofern mit einem Zeitfenster-Modell, in dem nur

Expositionen wahrend der letzten 40 Jahre betrachtet werden, ebensogut vereinbar.

Einige Autoren diskutieren die in dem Grundmodell (3) nicht darstellbare Méglichkeit,
daR hohe Expositionen nicht nur einen stérkeren, sondern auch einen frilheren An-
stieg der Risiken (kiirzere Latenzzeit) zur Folge haben (Enterline 1976). Tierexperi-
mentelle Befunde, wonach bei konstanter Dosierung die empirisch beobachteten La-
tenzzeiten reziprok zur Kubikwurzel der Dosis sind, gaben Anlal zu der Vermutung,
daR hohe Expositionen aufgrund eines beschleunigten Tumorwachstums zu einem
friheren Anstieg der Risiken fiihren. Diese Deutung ist nicht zwingend (Guess und
Hoel 1977), entspricht aber dem MVK-Modell, da in diesem Modell der Wirkungsme-
chanismus promovierender Substanzen gerade in einer Beschleunigung der Zellproli-
feration besteht (Moolgavkar und Knudson 1981). Epidemiologische Belege fiir eine
bedeutsame Verkiirzung der Latenzzeiten bei hoheren Dosen gibt es hingegen kaum
(Armenian und Lilienfeld 1974, Armenian 1987). In einer kritischen Bewertung kom-
men Shore et al (1992) zu der Schluf3folgerung, daR relative Risikomodelle in der
Regel auch ohne Beriicksichtigung einer Dosisabhangigkeit der Latenzzeiten eine
befriedigende Datenanpassung zulassen, und schlagen vor, diese Mdglichkeit nur
dann in Betracht zu ziehen, wenn ansonsten eine zufriedenstellende Datenanpassung
nicht méglich ist. In unseren Modellrechnungen haben wir diese Moglichkeit daher

nicht bertcksichtigt (vgl. Kap. 3.5).

3.3 Spezifikation und Analyse relativer Risikomodelle

Das Kernelement der Spezifizierung relativer Risikoabschatzungsmodelle besteht in
der Festlegung der Funktion f. Wir werden im Rahmen unserer Modellrechnungen fol-

gende Varianten betrachten:
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Variante A (kumulative Exposition): In der Variante A setzen wir f(t)=1. In dieser Va-
riante sind die relativen Risiken zum Zeitpunkt t proportional zu der kumulativen Expo-
sition bis zu diesem Zeitpunkt. Diese Variante entspricht dem EPA-Modell (vgl. Wah-
rendorf und Becher, 1990).

Variante B (abnehmender Trend): In der Variante B setzen wir f(t)=0 fir t<5, f(t)=1 fir
5<t<15, f(t)=0,76 fur 15<t<25 und f(t)=0,31 fur t>25. Dieses Modell beinhaltet eine
minimale Latenzzeit von 5 Jahren und eine progressive Minderung der Bedeutung von
Expositionen, die tber 15 Jahre zurlckliegen. Auch lang zurlickliegende Expositionen
Uiben jedoch noch eine (abgeschwachte) Wirkung aus. Die quantitative Festlegung
entspricht einem Abschatzungsmodell fur radonbedingte Lungenkrebsrisiken (Stein-
dorf et al 1995).

Variante C (Lognormalverteilung): In der Variante C entspricht f(t) der Verteilungs-
funktion einer Lognormal-Verteilung mit dem geometrischen Mittelwert 10 und einem
Streufaktor von 2. Auch hier entspricht die quantitative Festlegung Annahmen, die fiir
das radonbedingte Lungenkrebsrisiko gemacht worden sind (Thomas 1988; vgl. Abb.
6).

Variante D (Zeitfenster): In der Variante D setzen wir f(t)=1 fir 15<t<30 und f(t)=0
sonst. In dieser Variante werden nur die Expositionen in dem Zeitfenster von 15 bis
30 Jahren vor der méglichen Manifestation als risikosteigernd angenommen. 30 Jahre
nach Expositionsende haben Expositionen keinen EinfluR mehr auf die relativen Risi-
ken. Dieses Modell simuliert die von Finkelstein (1991) beschriebenen empirischen Er-

gebnisse.

Variante E (reine Latenzzeit): In Variante E nehmen wir an, daB r(E,t) proportional zu
E(t-10) ist. Diese Variante entspricht dem Extremfall einer Wichtungsfunktion, die nur

die Exposition 10 Jahre vor dem mdoglichen Manifestationszeitpunkt berlicksichtigt.



Zu samtlichen Varianten (A-E) werden Subvarianten 0-3 betrachtet, die modifizierende
Einfliisse des Expositions- bzw. des Manifestationsalters in Betracht ziehen. In Subva-
riante 0 wird angenommen, dal weder das Expositions- noch das Manifestationsalter

eine Rolle spielen.

Subvariante 1 (Expositionsalter): Expositionen in frihen Lebensabschnitten wirken
sich starker auf die relativen Risiken aus als Expositionen in spateren Lebensabschnit-
ten. Quantitativ wird angenommen, daR sich dieser Zusammenhang Uber die Funktion
h(s)=0,5-exp(-0,03:(s-25)) darstellen 14Rt. Diese Annahme wurde von Jacobi und Roth
(1995) fir solide Tumoren aus Untersuchungen an Uberlebenden der Atombomben-

abwiirfe von Hiroshima und Nagasaki abgeleitet.

Subvariante 2 (Manifestationsalter): Die relativen Risiken fallen bei hohem Manife-
stationsalter ceteris paribus geringer aus. Quantitativ werden fiir die Funktion g(t)
folgende Werte angenommen: g(t)=1 fur t<55, g(t)=0,57 fur 55<t<65, g(t)=0,34 flr
65<t<75 und g(t)=0,28 fur t>75. Diese Annahmen entsprechen dem Risikoabschét-
zungsmodell von Lubin fir das radonbedingte Lungenkrebsrisiko (Steindorf et al
1995).

Subvariante 3 (Expositions- und Manifestationsalter): Sowohl das Expositions- wie
auch das Manifestationsalter tiben einen modifizierenden Einfluf auf die relativen Risi-
ken aus. Quantitativ werden die gleichen Annahmen wie in den Subvarianten 1 und 2

gemacht.

Die Berechnung der Lebenszeitrisiken erfolgte tber eine Life-Table-Analyse (vgl.
Kap. 3.1), wobei aus Griinden der Vergleichbarkeit als Bezugsdaten die von Wahren-
dorf und Becher (1990, Anhang 1) zugrundegelegten Mortalitatsraten (Manner) aus
dem Jahre 1985 dienten. Samtliche Berechnungen wurden mit dem Tabellenkalkulati-

ons-Programm Excel durchgefiihrt.
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34 Ergebnisse

Gegeniiber dem Grundmodell AO (kumulative Exposition) ergeben die Modellvarianten
BO bis EO bei lebensléanglich konstanter Exposition (Referenzszenario) geringere Le-
benszeitrisiken, da weit zurlickliegende Expositionen schwéacher gewichtet werden. In
Modellvariante BO macht das Lebenszeitrisiko nur 45% des Lebenszeitrisikos der Mo-
dellvariante AO aus. Fur die Modellvarianten CO, DO und EO ergeben sich Prozent-
satze von 7%, 21% und 7%.

Die Tabellen 4 und 5 stellen die Q(E)-Werte fir das Kinder- bzw. fur das Arbeitsplatz-
szenario fur die 20 betrachteten Varianten relativer Risikomodelle dar. Die Modellvari-
ante A0 entsprechend dem EPA-Modell ergibt fiir beide Szenarien mit einer Abwei-
chung von unter 10% eine gute Ubereinstimmung zwischen der Umrechung der be-
fristeten Exposition in eine durchschnittliche Lebenszeit-Exposition und der modellim-
manenten Berechnung der Lebenszeitrisiken. Fur das Kinderszenario (Tabelle 4) han-
gen die Q(E)-Werte stark von den Modellannahmen tber die zeitlichen Verzégerungs-
effekte (Spezifizierung der Funktion f) ab, wobei ein deutlich abnehmender Gradient
von Variante A zu Variante E feststellbar ist. Fir die Varianten C (Lognormalvertei-
lung), D (Zeitfenster) und E (reine Latenzzeit) sind die Verzerrungseffekte im Sinne
der o.g. Bewertungskriterien nicht mehr akzeptabel. Die Modellannahmen tber mode-
rierende Auswirkungen des Expositions- bzw. des Manifestationsalters bewirken eine
Steigerung der Q(E)-Werte, die quantitativ jedoch deutlich schwécher ausfallt. Das
Ausmal} der Unterschatzung macht maximal den Faktor 2,3 aus (Variante A3), das
Ausmal der méglichen Uberschatzung ist hingegen unbegrenzt. Fur das Arbeitsplatz-
szenario (Tabelle 5) ergeben sich durchgangig befriedigende Q(E)-Werte. Das Aus-
maf der méglichen Unter- bzw. Uberschatzungen I&Rt sich in allen betrachteten Fal-

len mit dem Faktor 2 begrenzen.

3.5  Methodenkritik

In dieser Arbeit untersuchen wir die Frage, inwieweit die zeitliche Umrechnung befri-

steter Expositonen in eine Lebenszeitdosis bei quantitativen Abschatzungen von Le-



keine Expositions- | Manifestations- | Expositions- und
Altersab- alter alter Manifestations-
SUBVARIANTE| hangigkeit alter
0 1 2 '3
VARIANTE
A Kumulative 0,976 2,221 1,038 2,268
Exposition
B abnehmender 0,677 1,831 0,706 1,815
Trend
C Lognormal- 0,0217 0,0477 0,0324 0,063
verteilung
D Zeitfenster 0,0024 0,0092 0,0056 0,0187
E reine 0,00 0,00 0,00 0,00
Latenzzeit
Tabelle 4:

Verzerrungsfaktoren Q fir das Kinderszenario bei verschiedenen Variapten relativer
Risikomodelle. Die Verzerrungseffekte geben an, wie stark das Lebenszeitrisiko
unter- (Q>1) bzw. tUberschatzt (Q<1) wird, wenn die zeitlich befristete Exposition in
eine durchschnittliche Lebenszeitdosis umgerechnet wird.
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keine Expositions- Manifestations- | Expositions- und
Altersab- alter alter Manifestations-
SUBVARIANTE | hangigkeit alter
0 1 2 3
VARIANTE
Kumulative 0,930 0,582 0,938 0,574
Exposition
abnehmender 1,115 0,771 1,165 0,798
Trend
Lognormal- 1,333 1,441 1,471 1,495
verteilung
Zeitfenster 1,798 1,752 1,710 1,581
reine 1,370 1,544 1,575 1,705
Latenzzeit
Tabelle 5:

Verzerrungsfaktoren Q fur das Arbeitsplatzszenario bei verschiedenen Varianten
relativer Risikomodelle. Die Verzerrungseffekte geben an, wie stark das Lebens-
zeitrisiko unter- (Q>1) bzw. tberschatzt (Q<1) wird, wenn die zeitlich befristete Ex-
position in eine durchschnittliche Lebenszeitdosis umgerechnet wird.



benszeit-Krebsrisiken vertretbar ist. In diesem Kapitel wurden hierzu relative Risiko-
modelle, die auf epidemiologischen Daten beruhen, betrachtet. Wir haben hierzu zu-
nachst ein allgemeines Grundmodell (Gleichung (3)) formuliert, in dem tber Para-
meterfunktionen mdderierende Einflisse des Manifestationsalters, des Expositionsal-
ters und zeitlicher Verzégerungseffekte nachgebildet werden kénnen. Die meisten der
in der Literatur betrachteten relativen Risikomodelle lassen sich in diesem Bezugsrah-
men als Spezialfélle darstellen. Dies gilt auch fur das klassische Multi-Stage-Modell
(Whittemore 1977), nicht aber promovierende Substanzen im MVK-Modell, die eine
Erhéhung der Proliferationsrate und somit eine Verkirzung der Latenzzeiten bei ho-
hen Expositionen bewirken. Fur promovierende Substanzen im MVK-Modell ist ein
negativer Dosis-Raten-Effekt charakteristisch, d.h. Peakbelastungen verursachen ge-
ringere Risiken als konstante Expositionen gleicher Lebenszeitdosis (Moolgavkar et al
1993), wie es z.B. auch bei Radonbelastungen angenommen wird (Steindorf et al
1995). Bezieht man Dosis-Raten-Effekte dieser Art in die Modellbildung ein, so ver-
starkt sich die ohnehin schon kritische Tendenz zur Uberschatzung der Lebenszeit-
risiken, wenn Expositionen im Kindesalter auf die gesamte Lebenszeit umgerechnet
werden. Die grundlegenden Schluf3folgerungen der vorliegenden Untersuchung wer-

den durch diese Einschrankung also nicht tangiert.

Die hier vorgenommenen Spezifizierungen der Parameterfunktionen orientierten sich
an Untersuchungen, in denen auf epidemiologischer Datengrundlage quantitative
Risikoprognosen entwickelt wurden. Die Modellrechungen haben Beispielcharakter,
orientieren sich primar am Lungenkrebs und erheben daher keinen Anspruch auf Voll-
standigkeit. Mit ihrer Hilfe sollte im Sinne einer Sensitivitatsanalyse vielmehr eine
Einschatzung dariiber gewonnen werden, wie stark unter epidemiologisch begriindba-
ren Modellannahmen die Hohe der Lebenszeitrisiken von dem Zeitmuster der Exposi-

tion abhangen kann.

Eine grundlegende Frage bei der Modellbildung von Risiken besteht darin, ob man
von einem additiven oder multiplikativen Risikomodell ausgehen soll. Im Rahmen des

Grundmodells (3) kénnen durch geeignete Auswahl der Funktion g(t) grundsatzlich
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beide Méglichkeiten modelliert werden. Entsprechend den in der Literatur vorgeschla-
genen Risikomodellen wurden in der vorliegenden Arbeit allerdings primar multiplika-
tive Risikomodelle betrachtet. Die Frage, ob eher ein additives oder eher ein multipli-
katives Risikomodell angemessen ist, wird zumeist im Zusammenhang mit Kombina-
tionswirkungen (Smith 1988, Brown und Chu 1989) und nicht im Zusammenhang mit
der Analyse zeitlicher EinfluRfaktoren aufgeworfen. Beide Aspekte hangen aber mit-
einander zusammen. Interpretiert man die Grundinzidenz als Ausdruck (ggf. unbe-
kannter und verschiedenartiger) Hintergrundbelastungen, so ergibt sich aus der An-
nahme multiplikativer Kombinationswirkungen, daR die Risikozunahme durch ein spe-
zifisch betrachtetes Kanzerogen multiplikativ von der Grundinzidenz abhangt. Empiri-
sche Nachweise multiplikativer Kombinationswirkungen sind insofern besser mit ei-
nem multiplikativen Risikomodell (relatives Risiko) als mit einem additiven Risikomo-

dell vereinbar.

In Hinblick auf Lungenkrebs interessiert in diesem Zusammenhang besonders das
Rauchen, das den Grokteil der "Grund"-Inzidenz an Lungenkrebs verursacht. Multi-
plikative Wechselwirkungen werden z.B. zwischen Asbestbelastung und Rauchen an-
genommen (Hammond et al 1979). Dies gilt auch fir umwelttypische Arsenbelastun-
gen (Hertz-Picciotto und Holtzman 1989). In anderen Fallen, z.B. bei Radonbelastun-
gen (Moolgavkar et al 1993, Steindorf et al 1995) deuten sich Kombinationswirkungen
an, die gréRer als die Summe, aber kleiner als das Produkt der Einzeleffekte sind.
Gleichwohl ergeben auch im Falle der Strahlenbelastungen multiplikative Risikomodel-
le im allgemeinen eine bessere Datenanpassung als additive Risikomodelle (Shore et
al 1992, Bochicchio et al 1995). Insgesamt erscheint insofern im Falle des Lungen-
krebses die Annahme eines multiplikativen Wirkungsmodell vertretbar ‘zu sein, zumal
es sich hierbei um eine eher vorsichtige (konservative) Annahme handelt. Dies muf
jedoch nicht fiir alle Krebsformen bzw. Kanzerogene zutreffen; im Falle des asbestbe-
dingten Mesothelioms spricht z.B. mehr fir ein additives Risikomodell (Nicholson
1984).



Aus dem multiplikativen Risikomodell ergibt sich unter anderem, daR Lungenkrebs
verursachende Umweltkanzerogene bei Rauchern gréRere Risiken hervorrufen als bei
Nichtrauchern. Dies verursacht bei der Risikobewertung grundlegende Probleme, da
unklar ist, ob diese Risikoerhéhung eher dem individuellen Faktor "Rauchen" oder
eher der Umweltbelastung zugerechnet werden soll (Neus et al 1995). Analoge Pro-
bleme ergeben sich auch bei der Ubertragung von empirischen Ergebnissen, die in
einer definierten Population gewonnen wurden, auf andere Populationen. So ist z.B.
die Brustkrebsrate in den USA etwa viermal so hoch wie in Japan. Geht man bei der
Ubertragung der bei den Uberlebenden der Atombombenabwiirfe in Hiroshima und
Nagasaki ermittelten strahlenbedingten Brustkrebsrisiken auf die amerikanischen Ver-
héltnisse von einem relativen Risikomodell aus, so erhalt man dementsprechend um
den Faktor 4 hohere Risiken gegeniiber einer direkten Ubertragung der absoluten
Inzidenzsteigerungen gemaR einem additiven Risikomodell (Thomas et al 1992, Land
1995). Die Frage der Auswahl eines geeigneten Risikomodells (additiv versus multipli-
kativ) reduziert sich somit keineswegs auf ein Problem der optimalen Datenanpas-
sung; sie hat vielmehr weitreichende Auswirkungen auf die Extrapolation und auf die

Bewertung von Risikoabschatzungen.

3.6 Diskussion der Ergebnisse

Das einfachste relative Risikomodell besteht darin, moderierende Einflisse des Ma-
nifestationsalters, des Expositionsalters und zeitlicher Verzégerungen auller Betracht
zu lassen (Variante A0). In diesem Modell ergeben sich sowohl fiir das Kinder- wie fir
das Arbeitsplatzszenario nur geringfugige Verzerrungseffekte von unter 10% (vgl.
Tabellen 4 und 5). Es kann mathematisch gezeigt werden, daR dieses giinstige Er-
gebnis fir beliebige zeitlich variable Expositionsmuster erwartet werden kann. Vaeth
und Pierce (1990) haben relative Risikomodelle betrachtet, die der Variante A1 ent-
sprechen. Sofern die Grundinzidenz I(t) fur alle Altersgruppen in einem festen Verhalt-
nis zu der jeweiligen altersspezifischnen Gesamtsterblichkeit steht, ist bei diesen Mo-
dellen bei einer punktuellen Exposition E(s) zum Zeitpunkt s das Lebenszeitrisiko

proportional zu dem Ausdruck E(s)-h(s)-c (c konstant). Eine Integration tber s ergibt
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R(E) = c- | h(s) - E(s) ds. Insbesondere ist im Fall h(s)=1 die Hohe des Lebenszeitrisi-
kos unabhingig vom zeitlichen Verlauf der Exposition. Obwohl empirische Krebsinzi-
denzraten nicht streng proportional zu den Gesamtmortalitatsraten sind, 18Rt sich das
Lebenszeitrisiko mit einem Fehler von unter 10% mit der o.g. Integralformel abschét-
zen. Soweit die Altersabhangigkeit der betrachteten Krebserkrankung na-
herungsweise der Altersabhangigkeit der Gesamtmortalitat entspricht, wie es beim
Lungenkrebs der Fall ist, sind im Modell AO daher Q(E)-Werte nahe bei 1 zu erwarten.
Bei Erkrankungen mit anderen Altersverteilungen oder bei starken moderierenden Ein-

flissen des Expositionsalters h(s) muf dies allerdings nicht notwendig der Fall sein.

Fur das Arbeitsplatzszenario ergeben sich insgesamt befriedigende Ergebnisse, das
Ausmaf der méglichen Unter- bzw. Uberschatzung ist in etwa durch den Faktor 2 be-
grenzt. Diese Ergebnisse sind qualitativ in vélliger Ubereinstimmung mit den Ergebnis-
sen, die sich aus der Analyse der Multi-Stage-Modelle ergeben (Kap. 2). Zeitlich auf
das Erwerbsleben befristete Expositionen kénnen auf eine durchschnittliche Lebens-
zeitdosis umgerechnet werden (und umgekehrt), ohne dal mit starken Verzerrungen
der prognostizierten Lebenszeitrisiken zu rechnen ist. Es ist insofern methodisch auch
vertretbar, aus arbeitsepidemiologischen Studien Unit Risks oder Potenzfaktoren fur

lebenslanglich konstante Expositionen abzuleiten.

Im Kinderszenario kann die Umrechnung der befristeten Exposition auf eine durch-
schnittliche Lebenszeitdosis bei einigen Modellvarianten zu starken Verzerrungen fih-
ren. Das AusmaR der méglichen Risikounterschatzung bleibt mit Q(E)-Werten unter 3
insgesamt in einem vertretbaren Rahmen; das AusmaR der méglichen Risikolber-
schatzung ist hingegen unbeschrankt. Aus Tabelle 5 ist erkennbar, dal der Verzer-
rungsfaktor Q(E) quantitativ in erster Linie von der Funktion f, die die Verzégerungs-
effekte reprasentiert, abhangt. Die moderierenden Effekte des Expositions- und Ma-
nifestationsalters sind demgegentiber - zumindest in den hier betrachteten GréRenord-
nungen - deutlich schwacher ausgepragt. Die entscheidende Frage besteht also darin,

wie lange und wie stark Expositionen in der Nachexpositionszeit nachwirken.



Die quantitative herausgehobene Bedeutung der Nachwirkungszeit fiir die Abschat-
zung von Lebenszeitrisiken bei Expositionen im Kindesalter kann durch folgende
Uberlegung plausibel gemacht werden: in relativen Risikomodellen ist das Lebenszeit-
risiko die gewichtete Summe der altersbezogenen Erhohung der relativen Risiken, wo-
bei die Gewichtung der Altersgruppen der Altersverteilung p, der (Grund-) Sterblichkeit
an der betrachteten Todesursache entspricht. Wie aus Abb. 5 erkennbar ist, steigen
die p-Werte mit dem Lebensalter deutlich an. So ist z.B. der p-Wert in der Al-
tersgruppe B, (15-20 Jahre) mit p,=0,12:10°° pro Jahr um den Faktor 1.500 kleiner als
der p-Wert in der Altersgruppe B,; (60 bis 65 Jahre) mit p,;=1,8:10° pro Jahr. Selbst
wenn das relative Risiko in der Altersgruppe B,; nur noch 1% des relativen Risikos in
der Altersgruppe B, ausmachte, wéare der Beitrag der Altersgruppe B,; zum Lebens-
zeitrisiko noch um den Faktor 15 groRer als der Beitrag der Altersgruppe B,. Dies er-
klart, daR die Modellvarianten B und C mit langen Nachwirkungszeiten zu deutlich
geringeren Verzerrungen fiihren als die Modellvarianten D und E, in denen Nachwir-

kungen nach einer bestimmten Zeit vollstandig verschwinden.

Die Nachwirkungszeit ist somit bei Expositionen in friilhen Lebensabschnitten der ent-
scheidende Faktor fiir die Risikoprognose und fiir das Ausmall der Verzerrungen
durch eine zeitliche Mittelung der Exposition. Auch in diesem Punkt ergibt sich eine
Parallele zu den Multi-Stage-Modellen. Kanzerogene, die sich auf initiale Stufen der
Kanzerogenese auswirken, haben eine lange Nachwirkungszeit; dementsprechend
fuhren Expositionen in frihen Lebensabschnitten im Vergleich zu einer lebenslanglich
konstanten Exposition zu vergleichsweise hohen Lebenszeitrisiken. Kanzerogene, die
sich auf spate Stufen der Kanzerogenese auswirken, haben eine eher kurze Nachwir-
kungszeit und wirken sich dementsprechend bei Expositionen in frihen Lebensab-

schnitten vergleichsweise schwach auf die Lebenszeitrisiken aus.

Diese Ausgangslage 4Rt eine empirische Klarung im Rahmen epidemiologischer Stu-
dien nicht erwarten. Hierzu wéare es notwendig zu prifen, inwieweit Expositionen im
Kindesalter noch zu marginalen Erhéhungen der relativen Risiken im Lebensalter von

60 Jahren und daruber fihren. Es besteht wenig Aussicht, diese Frage in prospek-
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tiven oder retrospektiven Studien jemals zu beantworten. Abgesehen davon, dal® zur
Ermittlung marginaler Risiken aus Griinden der statistischen Power unrealistisch gro-
Be Kollektive untersucht werden mufRten (Flesch-Janys et al 1989), ergaben sich aus
der langen Beobachtungsdauer bei prospektiven Studien kaum lésbare logistische
Probleme beim Follow-up einer entsprechenden Kohorte und bei retrospektiven Stu-
dien kaum lésbare Probleme der retrospektiven Expositionsbeschreibung. Die Unsi-
cherheit der Risikoprognose fiir Expositionen im Kindesalter 18Rt sich nur dadurch
vermindern, dafl verlaRliche Kenntnisse Uber die Wirkungsweise der Kanzerogene

vorliegen und bei der Modellbildung beriicksichtigt werden.

4.  SchluBfolgerungen

Quantitative Risikoabschatzungen fir krebserzeugende Schadstoffe sind mit zahlrei-
chen Unsicherheiten verbunden. Das quantitativ bedeutendste Problem drfte in der
Extrapolation von Krebshzufigkeiten, die bei hohen Dosen zu beobachten sind, auf
Risikoangaben fur den Niedrigdosisbereich bestehen: je nach verwendetem Extrapo-
lationsverfahren kénnen die Schatzwerte fur das unit risk um mehrere GréRenordnun-
gen variieren (vgl. z.B. Cranor 1993, Sexton et al 1995). Dariuber hinaus kénnen Man-
gel in den empirischen Datengrundlagen qualitativ und quantitativ zur Unsicherheit der
Risikoabschatzung beitragen. Vor diesem Hintergrund wurden, bezogen auf die Bun- -
desrepublik, erstmals im Oktober 1994 auf einem Workshop des Umweltbundesamtes
Uberlegungen lber Qualitatskriterien fir unit risks erarbeitet (vgl. Kalberlah et al
1995). Die in dem vorliegenden Beitrag behandelte Fragestellung, inwieweit die Bil-
dung von Durchschnittswerten fur zeitlich variable Expositionen angemessen und
plausibel ist, ist insofern nur ein Gesichtspunkt unter vielen, die bei einer methoden-
kritischen Wirdigung von quantitativen Risikoabschatzungen zu diskutieren sind.
Dieser spezielle Gesichtspunkt ist in der regulatorischen Toxikologie bisher allerdings
kaum beachtet worden, obwohl zeitlich befristete Expositionen im umweltbezogenen

Gesundheitsschutz einen typischen Anwendungsfall darstellen und die methodischen



Grundlagen fur die Betrachtung zeitlich variabler Expositionen seit langerer Zeit ver-

fiigbar sind. Der vorliegende Beitrag zielt darauf ab, diese Liicke zu schlieRen.

Die Betrachtung sowohl der Multi-Stage- wie auch der relativen Risikomodelle fiihrt

ibereinstimmend zu folgenden Schlufolgerungen:

a) Die zeitliche Mittelung von Expositionen, die auf das Erwachsenenalter be-
schrankt sind (z.B. berufliche Expositionen), ist methodisch vertretbar. Die Um-
rechnung der zeitlich befristeten Exposition in eine durchschnittliche Lebens-
zeitexposition ergibt Lebenszeitrisiken, die befriedigend mit einer modellimma-
nenten Berechnung des Lebenszeitrisikos ibereinstimmen. Arbeitsplatzstudien
kénnen zur Ableitung von Unit Risks bzw. Potenzfaktoren verwendet werden.

b) Bei Expositionen im Kindesalter ergeben sich grundlegende Unsicherheiten. Je
nach betrachtetem Modell bzw. je nach angenommener Wirkungsweise des
Kanzerogens kann die Umrechnung der Exposition in eine durchschnittliche
Lebenszeitexposition zu einer moderaten Unterschatzung oder zu einer inak-
zeptabel starken Uberschatzung der Lebenszeitrisiken fuhren. Richtung und
Ausmal der Verzerrung hangen entscheidend davon ab, welche Annahmen
liber den Wirkmechanismus oder tber Latenz- bzw. Nachwirkungszeiten ge-

macht werden.

Als Fazit bleibt somit festzuhalten, dal® quantitative Risikoabschatzungen bei Exposi-
tionen, die auf das Kindesalter beschrankt sind, fur die Standardsetzung oder auch
nur fiir Prioritdtensetzungen von fraglichem Wert sind, denn je nach dem, ob die An-
nahmen zum Wirkmechanismus oder Nachwirkungszeit fir die betrachtete Substanz
zutreffen oder nicht, kénnen die Risikoprognosen quantitativ bedeutsam abweichen.
Verbessern 140t sich diese Ausgangslage nur dann, wenn substanzbezogen genauere
Kenntnisse zum Wirkmechanismen ermittelt und in die Modellbildung einbezogen
werden. Die Forderung, Wirkmechanismen genauer zu untersuchen und die hierbei
gewonnenen Erkenntnisse bei der Modellbildung und Durchfiihrung von quantitativen

Risikoabschatzungen zu beriicksichtigen, deckt sich mit aktuellen Empfehlungen, wie
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sie auch in anderem Zusammenhang aufgestellt und begriindet worden sind (vgl. z.B.
Anderson et al 1993, Sexton et al 1995, Lucier 1996).

Nach den Ergebnissen der vorliegenden Untersuchung sind bei Expositionen im Kin-
desalter strenge Bewertungen insbesondere dann anzulegen, wenn es sich um initiie-
rende Substanzen handelt oder um Substanzen, fir die lange Latenz- bzw. Nachwir-
kungszeiten bekannt sind. In diesen Féllen wird das Lebenszeitrisiko durch Umrech-
nung auf eine Lebenszeitdosis und Anwendung des Unit Risk realistisch eingeschatzt
oder sogar unterschéatzt. Das asbestbedingte Mesotheliomrisiko kann hierfur als Bei-
spiel gelten (Nicholson 1984, Hughes und Weill 1986, Montizaan et al 1989).

Dartiber hinaus sollten - unabhangig von diesem toxikodynamischen Wirkungsaspekt
- auch Substanzen mit einer langen biologischen Halbwertzeit eine besondere Beach-
tung finden, weil es bei diesen Substanzen grundsatzlich auch nach Ende der dule-
ren Exposition zu einer fortgesetzten "inneren" Exposition kommen kann. Bei der
quantitativen Beurteilung dieser Maglichkeit sind jedoch die Auswirkungen des Kor-
perwachstums und hiermit verbundene ,Verdunnungseffekte (Verhaltnis der inkorpo-
rierten Schadstoffmenge in Retation zum Kérpergewicht oder zum Kérperfett) zu be-
achten. AuBerdem konnen die toxikokinetischen Verhéltnisse (z.B. biologische Halb-
wertszeit) mit dem Lebensalter variieren, wie sich am Beispiel der Dioxine und Furane

gezeigt hat (Flesch-Janys et al 1994).

SchlieRlich sollten bei Krebsformen, die beim Menschen vergleichsweise haufig be-
reits in jingeren Lebensabschnitten auftreten (z.B. Leukamien)?, Perspektiven einer
direkten, empirischen Untersuchung geprift werden. In verschiedenen Beispielen hat
sich gezeigt, daR sich bei diesen Krebsformen expositionsbedingte Erhéhungen der
Krebsinzidenz bereits in frihen Lebensabschnitten manifestieren. Untersuchungen an
Uberlebenden der Atombombenabwiirfe von Hiroshima und Nagasaki ergaben die
hochste Leukamieinzidenz 4 bis 10 Jahre nach dem Atombombenabwurf, gefolgt von

einer allmahlichen Abnahme. Bei Kindern unter 10 Jahren sind die relativen Risiken

8 Diese Krebsformen wurden aus der theoretischen Problemanalyse in Kap. 2 und 3 ausge-
klammert (vgl. hierzu Kap. 2.4.2, FuRnote 4 und Kap. 3.1)



hoher als bei Erwachsenen, die Latenzzeiten aber kiirzer (Beebe et al 1978, Ichimaru
und Ishimaru 1975, Thomas 1988). Auch im Falle elektromagnetischer Felder im Um-
feld von Hochspannungsleitungen (vgl. Ubersicht bei von Manikowsky et al 1996) und
im Falle der Exposition gegeniiber Pestiziden (vgl. Ubersicht bei Daniels et al 1997)
sind bei Kindern vergleichsweise konsistent erhdhte Leukamie- sowie in diesen Fallen
auch Hirntumor-Risiken beobachtet worden. Sofern eine direkte empirische Uberprii-
fung einer expositionsbedingten erhéhten Krebsinzidenz bei Kindern und Jugendli-
chen unter methodischen Gesichtspunkten als aussichtsreich angesehen werden
kann, sollte ihr gegentiber der Durchfuhrung einer quantitativen Risikoabschéatzung
der Vorzug gegeben werden, zumal Manifestationen von Krebserkrankungen in die-
sem friihen Lebensabschnitt angesichts der besonderen Schutzwiirdigkeit von Kin-

dern eine eigensténdige Bedeutung haben.
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Abschiitzung der Absorptionsverfiigbarkeit von Schadstoffen
in kontaminierten Materialien und Boden durch
ein in vitro-Digestions-Testsystem

Wolfgang Rotard , Wolfgang Mailahn , Wilhelm Knoth , Josef Pribyl
Einleitung

Mit anorganischen oder organischen Schadstoffen belastete Boden insbesondere in Sied-
lungsgebieten oder in deren Nihe konnen zur direkten Exposition des Menschen mit diesen
Schadstoffen fiihren. Spielenden Kleinkindern wird aufgrund héufiger Hand-zu-Mund-
Kontakte und der damit moglichen Bodeningestion die hochste Gefidhrdung zugeordnet [1,
2, 3], jedoch sind Erwachsene davon nicht prinzipiell ausgeschlossen [4] wie zum Beispiel
beim Verzehr unzureichend gewaschenen Gemiises oder von Pilzen. Ein weiterer direkter
Expositionspfad ist die orale bzw. inhalative Aufnahme von Bodenstaub und Partikeln,
sofern aufgewirbelter Bodenstaub insbesondere bei Sport und Spiel oder auch bei Garten-
und Feldarbeiten eingeatmet oder verschluckt wird. Die Erfahrung hat gezeigt, dafl der
iiberwiegende Anteil von Staubpartikeln im Rachen angefeuchtet und verschluckt wird.
Auch in die Bronchien gelangte Feinstaubpartikel werden durch das Flimmerepithel wieder
teilweise oralwiirts transportiert, wo sie mit dem Schleim ausgehustet und meist ver-
schluckt werden.

Eine direkte Messung der oral aufgenommenen Menge an Bodenpartikeln ist nicht mog-
lich, und die indirekte Bestimmung anhand anorganischer Parameter im Vergleich zur auf-
genommenen Nahrung ist umstdndlich und mit vielen Unwigbarkeiten behaftet [2, 4].
Tatséchlich wurden oral aufgenommene Bodenmengen von wenigen bis zu mehreren hun-
dert Milligramm pro Tag auch bei Erwachsenen abgeschiitzt [4]. Damit ist auch noch nicht
geklirt, inwieweit anorganische oder organische Schadstoffe aus Bodenpartikeln im gastri-

schen sowie im gastrointestinalen System durch die Verdauungssifte mobilisiert werden
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und in der wiBrigen Phase gelost oder emulgiert der Absorption zur Verfiigung stehen. Nur
in aufwendigen Tierversuchen kann die Absorptionsrate ermittelt werden - die Ergebnisse
sind jedoch nicht sicher auf den Menschen tibertragbar.

Eine sehr viel kostengiinstigere, weniger aufwendige und rasch durchfiihrbare Alternative
dazu ist die Simulation der Digestion (Verdauung) mit kontaminierten Partikeln in mog-
lichst naturnahen Testmixturen bestehend aus Speichel, Magen- und Darmsiften. Nur die
aus den schadstoffkontaminierten Partikeln in die wiBrige Phase dieses Testsystems mobi-
lisierten Schadstoffe stehen fiir die Absorption zur Verfiigung (Absorptionsverfiigbarkeit).
Die real absorbierte Menge ist dabei immer kleiner bis hochstens gleich der mobilisierten
Menge. Dieses Testsystem bedarf einer einmaligen grundsitzlichen Absicherung durch
Tierversuche, ansonsten macht es Tierversuche zur Abschitzung der Absorptionsverfiig-

barkeit weitgehend tiberfliissig.

Verdauungssifte sind komplexe Gemische [5] aus Elektrolyten, Lipiden und Enzymen, die
in ihrer Zusammensetzung je nach Nahrungsangebot variieren.

Die Verdauung beginnt bereits im Mund, wobei neben der mechanischen Nahrungszerklei-
nerung durch die Zihne eine im Speichel vorkommende o-Amylase eine erste Hydrolyse
von Stirke einleitet. Im Magen wird die Nahrung durch Salzsédure denaturiert, gleichzeitig
setzt die Verdauung von Proteinen durch Peptidhydrolasen (Pepsine) ein, aulerdem begin-
nen saure Lipasen mit der Fettverdauung. Das Maximum der Salzsduresekretion ist nach 1
Stunde erreicht, dabei wird jedoch die Salzsédure durch die Nahrungsbestandteile neutrali-
siert bzw. auf pH 3 - 4 abgepuffert, erst mit fortschreitender Verdauung sinkt der pH-Wert
wieder auf 1 - 2. Nach einer Verweilzeit von ca. 3 Stunden [6] wird die Nahrung in den
Zwolffingerdarm (Duodenum) weitertransportiert. Im Zwolffingerdarm wird die Salzsdure
durch Bicarbonat im Pankreassaft und Gallensaft zunichst auf pH 4-5 gepuffert, anschlie-
Bend steigt der pH-Wert langsamer auf 6 bis 7,5 [7]. Der Pankreassaft enthilt eine Vielzahl
von Enzymen wie Peptidhydrolasen (Trypsin, Chymotrypsin u.a.), a-Amylasen zur Kohle-
hydratspaltung sowie Lipasen zur Spaltung von Triglyceriden in Mono- bzw. Diacylglyce-
ride und Fettsduren, jedoch kénnen Lipide nur in emulgierter Form von Lipasen angegrif-
fen werden. Bereits im Magen werden Fette durch die Peristaltik mechanisch suspendiert,
danach erfolgt im Zwélffingerdarm die Emulsionsbildung durch Zutritt von Gallensaft, der

Gallensduren sowie Lecithine als natiirliche Tenside enthilt. Im Diinndarm (Jejunum und



Ileum) kommen weitere Verdauungsenzyme, die sich in der Wirkung aber nicht wesentlich
von den Enzymen des Pankreassaftes unterscheiden, hinzu. Insgesamt werden vom Kérper
durchschnittlich 0,5 bis 1,5 L Speichel, 2 bis 3 L Magensaft, 0,5 bis 1,5 L Pankreassaft,
0,08 bis 0,2 L Gallensaft und 2 bis 3 L Diinndarmsaft in 24 Stunden produziert.

Der Diinndarm ist der Hauptort der Absorption. Jeden Tag werden hier 8 - 9 L Wasser mit
70 g Elektrolyten, 300 g Kohlehydraten, 100 g Proteine und 70 g Fett absorbiert. Zusitzlich
wird der iiberwiegende Anteil an Gallensduren zuriickgewonnen, da dem Korper nicht

mehr als 4 - 6 g zur Verfiigung stehen [7 ,8].

Da der Absorption von Schwermetallen im Magentrakt eine eher mindere Bedeutung zuge-
ordnet wird [9], muB auch das Verhalten mobilisierter Schwermetalle im intestinalen Trakt,
also im Zwdlffingerdarm oder Diinndarm, untersucht werden. Der Ubergang vom Magen in
den Zwolffingerdarm bedeutet eine Anderung des Mediums im Hinblick auf pH-Wert und
Elektrolyten, wodurch Schwermetallionen als Hydroxide ausgefillt und an unverdaulichen
Nahrungsmittelbestandteilen adsorbiert werden konnen. Bestimmte Schwermetalle konnen
aber auch mit anorganischen Ionen, Aminosduren oder Proteinen Koordinationsverbindun-
gen bilden und somit in geldster Form fiir die Absoption im Intestinaltrakt verfiigbar blei-
ben.

Neutrale, unpolare organische Schadstoffe wie polycyclische Aromaten (PAH), polychlo-
rierte Biphenyle (PCB), polychlorierte Dibenzodioxine und Dibenzofurane (PCDD/F) oder
Pestizide konnen schon im Magen durch grenzflichenaktive Substanzen wie zum Beispiel
bestimmte Proteine oder Sialsduren mit Hilfe der Peristaltik teilweise solvatisiert bzw.
emulgiert werden, auflerdem kann insbesondere eine sdureempfindliche Matrix leichter
aufgeschlossen werden. Im Zwélffingerdarm diirfte der Zutritt von Gallensaft mit den als
natiirliche Tenside wirksamen Gallensiduren und Lecithinen der wichtigste Schritt zur Mo-
bilisierung unpolarer organischer Schadstoffe sein. Die von Gallensduren mobilisierten
lipophilen Substanzen stehen somit der Absorption durch die Diinndarmwinde zur Verfii-
gung.

Einfachere Testmixturen von Speichel, Magensaft und Zwoffingerdarmsaft wurden bereits
in verschiedenen Varianten entwickelt. Zur Abschitzung der Mobilisierung von Schwer-
metallen durch Magensidure wurde die Behandlung von Proben mit 0,07 N Salzsédure ge-

miB DIN-EN 71 zunidchst zur Priifung von Spielzeugmaterialien und Lederwaren [10,11],
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dann zunehmend fiir Bodenproben eingesetzt [12]. Daneben wurden genormte Testmixtu-
ren von Speichel [13] und Zwolffingerdarmsaft [14] ebenfalls zum Test von Spielzeugma-
terialien entwickelt und zur Priifung auf mobilisierte Schwermetalle eingesetzt. In weiteren
gastrointestinalen Modellen wurde die Einwirkung von Gallensaft sowohl fiir die Mobili-
sierung von Elementen (Schwermetalle) als auch organischen Schadstoffen mitberiicksich-
tigt. Allen Testsystemen gemeinsam ist die Simulation der Magenstufe und der Zwolffin-
gerdarmstufe.

Modelle der Digestion in Magen und Zwolffingerdarm wurden nicht nur zur Analyse der
Mobilisierung von Schadstoffen entwickelt, sondern auch fiir die Bestimmung der Freiset-
zung erwiinschter Spurenelemente aus der Nahrung eingesetzt. MILLER et al [15] be-
schreiben die Digestion einer standardisierten Mahlzeit aus Rindfleisch, griinen Bohnen,
Brot und Milch mit Testmixturen von Magen- und Zwolffingerdarmsaft, um die Absorpti-
onsverfiigbarkeit von Eisen zu bestimmen. Ein Testsystem zur Bestimmung der Absorpti-
onsverfiigbarkeit von Zink aus Nahrungsmitteln wurde von SCHWEDT beschrieben [16].
Bei einem von RUBY et al [17] beschriebenen Magen-Darm-Simulationsmodell wurde die
ermittelte Mobilisierung von Blei aus Bergwerksabraum-Material mit der in vivo be-
stimmten Mobilisierung in Magen und Zwdlffingerdarm nach Verfiitterungsversuchen an
Kaninchen verglichen. In einer Weiterentwicklung wurde die Peristaltik mittels Durchlei-
tung von Argon durch die Elutionsansitze simuliert [18]. Hierbei wurde die Mobilisierung
von Blei und Arsen bestimmt.

In dem von HACK und SELENKA entwickelten Testsystem [19] wurde Milchpulver als
Verdauungs-Hilfsstoff zugegeben, wodurch die Mobilisierung lipophiler organischer Mate-
rialien wie PAH aus der Feststoffmatrix erhoht deutlich werden konnte. Eine erhdhte Mo-
bilisierung wurde auch fiir bestimmte anorganische Schadstoffe wie z.B. Quecksilber und
Arsen festgestellt [20].

Auch wir haben synthetische Testsysteme, bestehend aus Speichel-, Magen- und Darmstufe
zur Mobilisierung organischer Verbindungen, insbesondere polychlorierte Dibenzodioxine
und Dibenzofurane, aus Boden erprobt und mit der DIN EN 71 verglichen [21]. Die dabei
verwendete Rezeptur III, ein komplexes Gemisch aus anorganischen Elektrolyten und or-
ganischen Stoffen wie Mucin, Pepsin, Pankreatin, Galle u.a. wird auch zum Vergleich hier

herangezogen.



Im folgenden berichten wir iiber ein neues naturnahes Testsystem und seinen Einsatz fiir
die Bestimmung der Absorptionsverfiigbarkeit sowohl fiir Elemente als auch fiir Dioxine
als Beispiel fiir organische Stoffe. Dariiber hinaus wird das Testsystem mit unserer alteren

Rezeptur IIT und dem Testsystem von HACK und SELENKA [19] verglichen.

Testsystem und Absorptionsverfiigbarkeit

Die Speichel-, Magensaft- und Darmsaftmixturen fiir die Speichel-, Magen- und
Darmstufen des neuen Testsystems sind naturnahe Imitate, jedoch wurde auf die
Diinndarmstufe und weitere verzichtet. Die Rezeptur 1 entspricht hierbei angenihert einer
schwach stimulierten Sekretion und ist fiir alle nichtbiologischen Proben geeignet (s.
Tabelle 1). Die Rezeptur 2 entspricht einer stark stimulierten Sekretion von
Verdauungssiiften, wie sie bei der Nahrungsmittelaufnahme erfolgt und ist daher auch
vorwiegend fiir biologische Proben verwendbar. Die Behandlungsdauer der Proben von 3
Stunden mit dem Magen-Modell und 6 Stunden mit dem Darm-Modell entspricht mittleren
Verweilzeiten von Nahrungsmitteln in Magen und Zwélffingerdarm [6] .

Als Absorptionsverfiigbarkeit definieren wir den prozentualen Ubergang eines organischen
Stoffes oder eines chemischen Elementes von der festen Probe in die wilrige Phase des
Digestionsmodells definiert. BezugsgroBe ist der durch erschopfende Losemittel-Extrak-
tion fiir organische Stoffe bzw. Konigswasser-Aufschluf fiir chemische Elemente und an-
schlieBender Analyse gemessene Gesamtgehalt der Stoffe bzw. Elemente in der festen
Probe. Der mobilisierte Gehalt Wimon [11g/g] des Stoffes i aus der festen Probe berechnet
sich aus dem Produkt der gemessenen Konzentration ¢; [pg/L] des Stoffes i in der willrigen
Phase des Testsystems und dem Gesamtvolumen V [L] dividiert durch die Einwaage mg

[g] in der festen Probe:
Wimob = Ci V/mg
Die Absorptionsverfiigbarkeit A; [%] des Stoffes i wird berechnet aus dem auf 100 % nor-

mierten Quotienten von mobilisiertem Gehalt Wimep [ng/g] und dem gemessenen Ge-

samtgehalt wigest [1g/g] des Stoffes i in der festen Probe:
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Tabelle 1: Rezeptur 1 des Testsystems

Elektrolyte [mg/l] Organische Stoffe [myg/l]
Speichel
KCI 895 Harnstoff 200
KSCN 200 Harnséure 15
NaH,PO, 885 o~Amylase 145
Na,SO, 570 Mucin (Schwein) 50
NaCl 290
Magensaft
NaCl 2750 Glucose 650
NaH,PO, 270 Glucoronséure 20
KCI 820 Harnstoff 85
CacCl, 200 Pepsin 1000
NH,CI 305 Serumalbumin (Rind) 1000
HCI 1380 *Mucin (Schwein) 3000
Glucosaminhydrochlorid 330
Darmsaft
NacCl 7010 Harnstoff 100
NaHCO, 1800 Serumalbumin (Rind) 1000
Na2CO, 1000 *Pancreatin (Schwein) 3000
KH2PO, 80 Lipase (Schwein) 500
KCI 560 Trypsin 200
MgCl, 50
CacCl, 200
Gallensaft
NacCl 5250 *Galle lyophil. (Schwein) 6000
NaHCO, 4200 Serumalbumin (Rind) 1800
Na2CO, 1000 Harnstoff 250
KCI 370
CacCl, 220
Rezeptur 2: jeweils 6-fache Konzentration *Mucin, *Pancreatin, *Galle,

sonst alle anderen Komponenten gleich



Ai = Wimob 100 % /wi,fest

Materialien und Methoden

Die Biochemica o-Amylase (IV B, Schweinepankreas), Gallensaft (v. Schwein), D(+)-Glu-
cosamin, Lipase (Typ II, 37 U/mg, Schweinepankreas), Mucin (Typ II, v. Schweinemagen),
Pankreatin (8xUSP, v. Schweinepankreas), Pepsin (A, 1:10000, v. Schweinemagen) und
Trypsin (14900 U/mg, v. Schweinepankreas) konnen von Sigma Chemie, D-82039 Deisen-
hofen, bezogen werden. Rinderserumalbumin (Fr. V) sowie Salzsdure (suprapur) und die
iibrigen Reagentien konnen von Merck, D-64271 Darmstadt, oder Fluka Chemie, CH-9470
Buchs, bezogen werden.

Anorganische und organische Komponenten werden jeweils getrennt in bidestilliertem
Wasser wie in Tabelle 1 angegeben, angesetzt. Vor der Durchfiihrung des Versuches wur-
den die Losungen im Verhiltnis 1:1 zusammengegeben.

Die pH-Werte der Magen- und Darmstufe werden mit einem pH-Meter (Delta 320, Mett-
ler) oder den pH-Testpapieren Acilit (0,5 - 5,0) und Neutralit (5,5 - 9,0) bis zur pH-Kon-

stanz gemessen. Es kann auch ein Autotitrator verwendet werden.

Feuchte Proben (z.B. Bodenproben) werden vor der Behandlung im Testsystem getrocknet,
gesiebt (< 2 mm) und homogenisiert. Der Gehalt an Elementen (Schwermetallen) in der
festen Probe kann nach dem Konigswasseraufschlufl gemifl DIN 38414-S7 mittels Plasma-
Massenspektrometrie  (ICP-MS),  Plasma-Emissionsspektrometrie  (ICP-AES)  oder
Atomabsorptionsspektrometrie (AAS) bestimmt werden. Lebensmittelproben werden mit
Salpetersdure oder Salpetersdure/Wasserstoffperoxid im Mikrowellenofen (z.B. MLS Mega
1200) aufgeschlossen. Hierzu werden 0,5 g gefriergetrocknete und zermdrserte Probe
(Niere oder Leber) im Aufschlufgefal mit 25 mL bidest Wasser sowie mit 4 mL Salpeter-
sdure (65%) und 1 mL Wasserstoffperoxid (30%) versetzt und anschliefend fiir 10 min bei
800 W, danach fiir 10 min bei 250 W bestrahlt. Die Applikationen der Hersteller sind dabei

zu beachten.
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Der Gehalt lipophiler organischer Stoffe in der festen Probe wird nach Losemittel-Extrak-
tion im Soxhlet (oder Hochdruckextraktion; ASE) und, falls notwendig, einer Probenaufbe-
reitung anschlieBend mittels Gaschromatographie (GC) oder Hochdruck-Fliissigkeitschro-

matographie (HPLC) bestimmt.

5 g der Probe werden in eine 0,5-L-Flasche (aus Polyethylen bei Elementanalyse, aus
Braunglas bei Analyse organischer Stoffe) mit Schraubverschlul (teflonkaschiert bei
organischen Stoffen) gefiillt und anschlieBend mit den Mixturen fiir die Speichel-, Magen-
und Darmmodelle des Testsystems nacheinander behandelt (Abbildung 1). Bei
Anwendung der Rezeptur 2 werden zusitzlich 300 mL bidest. Wasser zur Speichel-

/Magenstufe gegeben.

Im Speichelmodell wird die feste Probe 30 min bei 37°C mit der Speichel-Mixtur bei 300
rpm geriihrt und anschlieBend mit der Magensaft-Mixtur versetzt und im Magenmodell 3 h
geriihrt (Abbildung 2). Nach 3 min Riihren wird der pH-Wert des Gemisches gepriift und
bei Bedarf bis zur Einstellung von pH 2,0 mit jeweils 100 pL konz. Salzsidure nachdosiert.
Nach weiteren 2 min Riihren wird der pH-Wert erneut gepriift und gegebenenfalls nachdo-
siert. Dieses Prozedere ist notigenfalls bis zur pH-Konstanz zu wiederholen. Zum Gemisch
aus fester Probe, Speichel- und Magensaft-Mixtur werden dann die Mixturen von Darm-
und Gallensaft gegeben und 6 h geriihrt. Nach 3 min Riihren im Darmmodell wird der pH-
Wert gepriift. Bei Unterschreitung des pH-Wertes von 7,5 wird jeweils mit 100 uL
10%iger Sodalésung bis pH 7,5 nachdosiert. Nach weiteren 2 min Riihren wird der pH-
Wert erneut gepriift und gegebenenfalls mit Sodalosung nachdosiert. Dieses Prozedere ist
notigenfalls bis zur pH-Konstanz zu wiederholen. Schlieflich wird das Gemisch bei 6000
rpm (2500°g) 30 min zentrifugiert. Hohere g-Werte sind giinstiger, z.B. braucht bei 6000 g
nur 10 min zentrifugiert werden.

Der Uberstand wird bei Bedarf auf ein Filter dekantiert und abfiltriert. Bei Elementanaly-
sen sind Papierfilter, bei der Analyse organischer Stoffe sind Glasfaserfilter, ggf. auch Ni-
trocellulose-Membranfilter mit 0,5 pm Porendurchmesser erforderlich. Das Sediment, be-
stehend aus fester Probe und ausgefallenen Bestandteilen der Mixturen, wird entweder fiir

die Analytik auf Elemente mit 50 mL bidest. Wasser oder fiir die Analytik auf organische
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5 g Probe

50 ml 4
SPEICHEL
0,5 h Rihren
100 ml Rezeptur 2:
MAGENSAFT 300 ml H,O
2 h Ruhren ” o]
100 ml pH?2 o
DARMSAFT
50 ml ﬂ
GALLENSAFT
S 6 h Rihren 10 % ige
pH 7,5 Na,COj;-Lsg.
Zentrifugieren
2500 x g, 0,5h
50 ml H,O
: \
Dekantieren Sediment
0,2h

Zentrifugieren l"T Rithren

Dekantieren

Filtrieren*

- ANALYSE

Abbildung 2: Schematische Darstellung des Versuchsablaufs

* Falls notwendig



Stoffe mit 50 mL 10%iger Sodalosung aufgeschlammt, 15 min geriihrt und nochmals 30
min wie oben beschrieben zentrifugiert und filtriert.

Fiir die Elementanalytik wird das vereinigte Filtrat direkt mittels ICP-MS oder AAS ge-
messen, dagegen ist die ICP-AES nur fiir hohere Konzentratiopen geeignet. Werden Le-
bensmittelproben mit dem Testsystem behandelt, muf jedoch vorher ein oxidativer Auf-
schluB mit Salpetersiure oder Salpetersidure/Wasserstoffperoxid im Mikrowellenofen (z.B.
MLS Mega 1200) durchgefiihrt werden. Dazu werden 25 mL des vereinigten Filtrats im
AufschluBgefia mit 3 mL Salpetersdure (65%) und 1 mL Wasserstoffperoxid (30%) ver-
setzt und 10 min mit 800 W, weitere 10 min mit 250 W bestrahlt.

Fiir die Analyse auf organische Stoffe ist mit dem vereinigten Filtrat zuvor eine fliissig-
fliissig-Extraktion durchzufiihren (fest-fliissig-Extraktionen weisen schlechtere Wieder-
funde auf), ggf. auch eine Probenaufbereitung, dabei diirfen keine Partikel von der festen
Probe vorhanden sein, da sonst erhebliche Mehrbefunde auftreten konnen. Nach der Pro-
benaufbereitung werden die organischen Verbindungen mittels GC, GC-MS oder HPLC

analysiert.

Ergebnisse und Diskussion

Absorptionsverfiigbarkeit von Schwermetallen

In Tabelle 2 sind im Testsystem eingesetzten Bodenproben von unterschiedlicher Herkunft
aufgelistet. Bei allen Proben ist fiir mindestens ein Element eine erhohte Belastung an Ar-
sen, Blei, Kupfer oder Quecksilber zu finden.

Fiir die ersten fiinf Proben wurden zusitzlich Bodenparameter wie der organische Kohlen-
stoffgehalt org.C [22] und die potentielle Kationenaustauschkapazitit KAK, [23] be-
stimmt, um mogliche Korrelationen zwischen Verfiigbarkeit, org.C und KAK, herauszu-
finden. Behandelt wurden die Proben in 5 Parallelansitzen im Testsystem mit der Rezep-
tur 2 (Tabelle 3).

Es wurde nicht nur die Mobilisierung auf der letzten Stufe (Darmstufe) gemessen, aus der
die Absorptionsverfiigbarkeit berechnet wird, sondern auch auf der Zwischenstufe (Magen-

stufe), um die unterschiedliche Mobilisierung im Sauren und Alkalischen herauszufinden.
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Tabelle 2: Liste der fiir die Absorptionsverfiigbarkeitsprifung

auf Schwermetalle eingesetzten Bodenproben

Probe

Probenart

CONOOHRWN =2

Von Uberschwemmungsschuttfacher unterhalb eines Bergbaugebietes
Aus Umfeld ehem. Keramikmanufakturen

Von Lehmboden aus Siedlungsgebiet auf ehem. Sondermiilldeponie
Von Kinderspielplatz in ehem. Bergbaugebiet

Von ehem. Holzschutzmittel-Impragnieranlage

Aus stadtischem Ballungsraum

Von Untersuchungsprogramm zur NH4NO;-Extrahierbarkeit v. Schwermetallen
Von Kinderspielplatz in ehem. Bergbaugebiet

Von Schlackenhalde aus Kupfererzabrostung (Kieselrot)

Von ehem. Holzschutzmittel-Impréagnieranlage

Von ehem. Holzschutzmittel-Impréagnieranlage

Von ehem. Holzschutzmittel-Imprégnieranlage

Von ehem. Holzschutzmittel-Impragnieranlage

Von ehem. Holzschutzmittel-Impragnieranlage

Von ehem. Holzschutzmittel-Impragnieranlage

Von ehem. Holzschutzmittel-Impragnieranlage

Von ehem. Holzschutzmittel-Impréagnieranlage

Von ehem. Holzschutzmittel-Impragnieranlage

Von ehem. Holzschutzmittel-Impréagnieranlage

Von ehem. Holzschutzmittel-lmpragnieranlage




Tabelle 3: Reproduzierbarkeit der Absorptionsverfiigbarkeit [%]
bei n = 5 Versuchen mit Rezeptur 2 des Testsystems

Probe Jorg.C KW Magenstufe Darmstufe
KAK,, |Element [ug/g] |Absverf.| Vk[%] |Absverf. Vk [%]
Arsen 137 9,6 13,5 12,8 11,9
Blei 3025 79 7.3 5,7 19
2,4 |Cadmium 1,6 100 13 20 25
Chrom 38 2,7 18,5 n.n. -
1 Eisen 18300 0,64 12,5 0,16 5,8
Kupfer 73 50 13 64 8,4
186 |Mangan 270 100 10 61 16,7
Nickel 16,6 10,3 1,7 10,3 16
Zink 260 36,9 9,5 n.n.
Arsen 4.8 76,8 14,6 65,8 11,8
Blei 880 100 14 2,4 21
6,2 |Cadmium 1,5 100 21 42 10
Chrom 0,5 n.n. n.n.
2 Eisen 10550 1,6 24 0,07 55
Kupfer 25 100 22 100 6,6
150 |Mangan 178 69 19 23 20
Nickel 5,7 100 30 97 7
Zink 716 23,7 12,9 13,8 0,6
Arsen 679 0,9 22 1,8 22
Blei 8 n.n. n.n.
1,2 |Cadmium 0,33 64 40 n.n.
Chrom 20,6 n.n. n.n.
3 Eisen 38970 0,03 50 0,2 34
Kupfer 13,7 9,8 20 11,5 18
296 |Mangan 4060 26 25 3,2 7,4
Nickel 23 9,1 50 12,8 17
Zink 75 62 21 13,8 0,6
Arsen 350 32,3 10 42,9 3,1
Blei 60 22 33 1,4 14
2,8 |Cadmium 0,64 78,8 10 15 40
Chrom 7,8 n.n. n.n.
4 Eisen 9720 0,1 40 0,17 25
Kupfer 1550 76 30 100 5
246 |Mangan 825 35,6 17 9,7 41
Nickel 58 45,6 23,5 40,6 7,9
Zink 85 50 12,5 n.n.
Arsen 57 12 6,3 6,5 22
Blei 55 84 14 2;7 30
2,6 |Cadmium 0,47 100 15 10 30
Chrom 33 7,6 13 n.n.
5 Eisen 12600 2,4 24 n.n.
Kupfer 14 52,3 18,4 72 25
151 |Mangan 438 100 8 10,6 11
Nickel 19 21,6 5 21,5 23
Quecksilber 609 35 8,6 9,7 7
Zink 94 45,8 11,6 n.n.

org.C = Gehalt organischen Kohlenstoffs
KAK: = Kationenaustauschkapazitét

Absverf. = Absorptionsverfligbarkeit

KW = Gehalt durch Kénigswasseraufschlu3

Vk = Variationskoeffizient
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Eisen zeigt bei allen Proben ausnahmslos eine sehr niedrige Absorptionsverfiigbarkeit so-
wohl auf der Magenstufe als auch auf der nachfolgenden Darmstufe.

Chrom zeigt im allgemeinen eine eher niedrige Absorptionsverfiigbarkeit schon auf der
Magenstufe und ist dann bei niedrigen KW-Gehalten auf der Darmstufe nicht mehr nach-
weisbar.

Cadmium erreicht auf der Magenstufe oft 100% Absorptionsverfiigbarkeit und kann trotz
der niedrigen Gehalte in den Bodenproben gut nachgewiesen werden. Auch auf der Darm-
stufe ist Cadmium noch nachweisbar, jedoch sind die Streuungen aufgrund niedriger Kon-
zentrationen erheblich.

Blei wird im sauren Medium der Magenstufe gut mobilisiert und weist Werte bis 100%
auf, kann jedoch bei niedrigen Gehalten in der Probenmatrix nicht mehr nachweisbar sein.
Auf der schwach alkalischen Darmstufe flockt Blei wahrscheinlich als Hydroxid aus und
wird zum Teil an die Feststoffmatrix adsorbiert, daher liegen die Absorptionsverfiigbar-
keiten deutlich niedriger.

Auch Mangan kann auf der sauren Magenstufe nahezu quantitativ, also mit Absorptions-
verfiigbarkeiten bis 100%, mobilisiert werden, wird aber im allgemeinen auf der schwach
alkalischen Darmstufe nicht so stark ausgeflockt und behilt somit Absorptionsverfiigbar-
keiten von 3% bis tiber 60% bei.

Kupfer als ein Element , das besonders leicht Koordinationsverbindungen bilden kann,

weist bereits auf der Magenstufe meist hohe Absorptionsverfiigbarkeiten auf, die auf der

Darmstufe bis auf 100% ansteigen konnen.

Auch Nickel ist ein Element, das leicht Koordinationsverbindungen eingeht, wobei die
Absorptionsverfiigbarkeiten von der Magenstufe zur Darmstufe ansteigen kénnen, jedoch
liegen diese bei den meisten Proben nicht so hoch wie fiir Kupfer.

Ahnliches sollte fiir Zink erwartet werden, jedoch ist Zink in vielen Enzymen und Protei-
nen koordinativ gebunden, daher werden in den Testmixturen hohe Blindwerte an Zink
gefunden. Withrend auf der Magenstufe Absorptionsverfiigbarkeiten von 24% bis 62%
nachzuweisen sind (Tabelle 3), lassen sich die Zinkkonzentrationen auf der Darmstufe we-

gen zu hoher Blindwerte bei vielen Proben nicht mehr auswerten.



Arsen kann in sehr unterschiedlichen Formen an die Feststoffmatrix gebunden sein, daher
lassen sich sowohl Steigerungen als auch Absenkungen der Absorptionsverfiigbarkeiten
von der Magen- zur Darmstufe beobachten.

Quecksilber in der belasteten Probe 5 zeigt auf der Magenstufe schon eine erhebliche Ab-
sorptionverfiigbarkeit von 35%, die auf der Darmstufe nur auf etwa ein Drittel zuriickgeht.
Auch bei Quecksilber diirfte die Absorptionsverfiigbarkeit durch sehr unterschiedliche

Bindungsformen in der Matrix bestimmt sein.

Insbesondere die Probe 3, ein Lehmboden, zeichnet sich durch geringe Absorptionsverfiig-
barkeiten fiir Arsen trotz hoher Belastung aus (Tabelle 3). Auch der relativ hohe Gehalt an
Mangan fiihrt zu keinen sehr hohen Absorptionsverfiigbarkeiten. Die Probe 3 hat von allen
gemessenen Proben mit 1,2% den niedrigsten org.C-Gehalt, die Probe 2 mit 6,2% den
hochsten. Fiir die Absorptionsverfiigbarkeit Axs [%] von Arsen auf der Magenstufe 1dt
sich iiber die 5 Proben eine doppelt-logarithmische Korrelation mit einem einen

Korrelationskoeffizienten von r = 0,9492 erstellen mit folgender Gleichung:

Aas= 6,45 % " Corg™""’

Mit anderen Elementen ldft sich keine vergleichbar gute Korrelation zwischen Co und der
Absorptionsverfiigbarkeit auf der Magenstufe erstellen. Da leider nur 5 Wertepaare zur
Verfiigung stehen, 1468t sich dieser Befund nicht verallgemeinern. Fiir Kupfer und Nickel
werden  Korrelationskoeffizienten um 0,9 erhalten. Mit der potentiellen

Kationenaustauschkapazitit KAK,,, sind keine guten Korrelationen zu erstellen.

Tabelle 4 zeigt den Vergleich der Absorptionsverfiigbarkeiten beim Ansatz von 4 ver-
schiedenen Rezepturen des Testsystems. Die éltere Rezeptur III [21] unterscheidet sich von
Rezeptur 1 im wesentlichen dadurch, daB nur die Hilfte der Menge an Mucin in der Ma-
genstufe sowie die Hilfte der Menge an lyophilisierter Galle zugegeben wird. Des weiteren
wird bei Rezeptur III noch N-Acetylneuraminsiure zur Magenstufe und Stearinsdure zur
Darmstufe gegeben, dagegen fehlt Natriumcarbonat bei der Darmstufe. Dariiber hinaus

wird auf der Darmstufe insgesamt nur 3 Stunden geschiittelt.
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Tabelle 4: Vergleich der Absorptionsverfiigbarkeiten ausgewéhlter Elemente
mit 3 Rezepturen (n = 2) und dem Testsystem HASE

Absorptionsverfugbarkeit [%)]

KW Magenstufe Darmstufe
Probe |Element | [pg/g] |Rez.1 |Rez.2 |Rez.lll | HASE |Rez.1 |Rez.2 |Rez.lll | HASE
Arsen 137 13 11,8 11,9 10 3,8 13,8 6,9 n.n.
Blei 3025 45,6 78 33,5 51,5 4,4 4,6 0,6 6,1
Cadmium 1,6 69,8 100 61 68 8,7 22 49 |. 10,8
Chrom 38 2,3 1,5 2.2 0,5 n.n. n.n. n.n. n.n.
1 Eisen 18300 0,37 0,6 0,5 0,2 n.n. 0,1 0,01 0,1
Kupfer 73 35,8 46 31 32,4 34,9 60 47,3 36,1
Mangan 270 83 86 78,6 77,2 22 57,1 15,1 25,6
Nickel 16,6 7 8,7 9 10,2 11,5 8,9 8,8 4,5
Zink 260 29,7 30 27,8 25 0,4 n.n n.n. n.n.
Arsen 4,8 25 59 21 23 24 44 29 30
Blei 880 51,9 84 63,8 65,6 5,6 3,4 4,0 16,9
Cadmium 1,5 100 100 100 94 22 46 19 31,6
Chrom 0,5 n.n. n.n. 100 75 n.n. n.n. n.n. n.n.
2 Eisen 10550 1,2 1 29 1,1 0,04 n.n. 0,02 n.n.
Kupfer 25 76,4 95 94,4 83,2 95,5 100 91,1 100
Mangan 178 41,7 51,5 100 27,2 22,3 31,1 9,3 12,9
Nickel 57 75 85 100 74 79,4 90 53 77,8
Zink 716 26,4 34,5 28 37,3 12,5 13,8 6,9 17,5
Arsen 679 0,2 1,6 1,4 0,9 0,7 2,9 1.5 1.3
Blei 8 n.n. n.n. 47,6 44,3 5,2 n.n. n.n. 0,4
Cadmium 0,33 47,7 66,3 54,5 24 n.n. n.n. n.n. n.n.
Chrom 20,6 12,5 n.n. 15,8 5,6 4,3 0,6 n.n. n.n.
3 Eisen 38970 0,18 n.n. 0,16 0,67 0,11 n.n. 0,02 n.n.
Kupfer 13,7 4,8 8,6 11 10,3 9,2 13,3 11,5 n.n.
Mangan 4060 17,3 21,8 16,6 6,1 2,7 5.7 0,28 2,5
Nickel 23 7,4 9,6 13,1 10,7 10 7,8 9,1 6
Zink 75 9,2 72,2 33,8 11,4 n.n n.n n.n. n.n.
Arsen 350 38,6 34,1 27,1 20,1 15,2 39,5 32 21,6
Blei 60 1152 3,6 12,1 15,6 0,8 1,45 0,8 3,7
Cadmium 0,64 76,8 74,2 65,6 62,5 1,6 10,2 0,9 4,7
Chrom 7,8 n.n. n.n. 5 n.n. n.n. n.n. 3,8 n.n.
4 Eisen 9720 0,48 0,26 0,25 0,36 n.n. 0,05 0,1 0,5
Kupfer 1550 100 78,1 86,4 100 100 100 100 100
Mangan 825 45,7 39,9 38,1 22,7 11 10,7 2,2 11,7
Nickel 5,8 48,6 53,7 51 49,4 30,3 35,2 40,9 28,1
Zink 85 56 48,9 52,5 59,5 n.n n.n 6,5 n.n.
Arsen 39,5 60,5 81,5 38,3 58,9 37,9 85,4 12,9 21,9
Blei 214 35,8 18,1 16,2 44,6 4,25 1,3 0,4 0,3
Cadmium 71 10,2 9,8 8,9 10,8 0,78 n.n. 0,5 n.n.
Chrom 6,5 7,3 16,5 13,5 2,4 n.n. n.n. n.n. n.n.
6 Eisen 6550 0,92 0,89 0,5 0,9 0,3 n.n. n.n. n.n.
Kupfer 38 43,6 425 33,9 68 80 100 100 100
Mangan 204 100 100 100 100 29 47 6,3 48
Nickel 9,6 28,5 26,2 25,5 38,2 33,6 20 22,6 33,4
Zink 236 95 83 74 100 8,1 n.n n.n. n.n.

Rez.1 und 2 vgl. Tabelle "Rezeptur 1+ 2 des Testsystems"

Rez.lll &hnlich Rez. 1, vgl. ROTARD et.al., UWSF-Z.Umweltchem.Okotox. 7 (1995) 3 - 9

HASE Testsystem v. HACK u. SELENKA, Toxicology Lett. 88 (1996) 199 -210, ohne Milchpulver




Tabelle 4 (Fortsetzung):

Absorptionsverfluigbarkeit [%]
KW Magenstufe Darmstufe
Probe |Element | [ug/g] |Rez.1 |Rez.2 |Rez.Ill | HASE |Rez.1 |Rez.2 |Rez.lll | HASE
Arsen 235 7,8 1,7 5,2 n.n. 5,9 5,5 54 n.n.
Blei 990 46,5 35,1 45,3 36,7 6,6 1.7 2.1 55
Cadmium 21 100 100 100 98 15,3 58 10,7 23,3
Chrom 37 0,8 1,3 1,5 0,04 n.n. n.n. 0,4 n.n.
7 |Eisen 25600 0,25 0,08 0,35 0,22 0,13 n.n. 0,1 0,15
Kupfer 33 25,8 19,6 28 24,2 35,2 8,4 41,3 28,5
Mangan 750 28,8 29,9 34,3 15,5 12,4 26,3 2,5 8,6
Nickel 18,4 7,8 5,4 i 7,3 4,3 1,3 5,8 6
Zink 730 7,6 14,8 16,4 12,2 1,6 1,5 0,1 n.n.
Arsen 170 20,5 20,5 17.3 11,6 8,1 28,6 11,1 1.1
Blei 31 0,6 7,6 16 7,6 0,08 5,7 0,05 0,5
Cadmium 0,43 36,9 60,5 48,9 32,5 0,2 n.n. 1,9 n.n.
Chrom n.n. n.n. n.n. n.n. n.n. n.n. n.n. n.n. n.n.
8 Eisen 9000 0,1 0,3 0,9 0,6 n.n. n.n. n.n. n.n.
Kupfer 540 19,9 33,4 49,9 94,4 49,2 72 44,9 80,9
Mangan 600 19,3 20,1 23 14,1 1,9 18,3 1,2 8,3
Nickel 7,6 12,3 16,2 17,6 17,8 12,3 111 16 9,5
Zink 41 28,2 97 37,8 38,6 n.n n.n n.n. n.n.

KW = Gehalt durch Kénigswasseraufschluf3

Rez = Rezeptur
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Bei der Rezeptur nach HACK und SELENKA [19, 20] (im folgenden HASE genannt)
entfillt die Speichelstufe, auBerdem wird auf der Magenstufe 2 Stunden geschiittelt. Bei
unseren Vergleichsmessungen wurde geriihrt, auBerdem wurde kein Autotitrator eingesetzt
und auch kein Milchpulver als Verdauungs-Hilfsstoff zugegeben. \-’ergleichsuntersuchun—
gen zwischen Schiitteln und Riihren zeigten keinen signifikanten Einfluf auf die Absorpti-

onsverfiigbarkeit.

Auf der Magenstufe unterscheiden sich die Absorptionsverfiigbarkeiten von den Rezeptu-
ren 1, 2, IIl und HASE nicht wesentlich voneinander, jedoch gibt es Ausnahmen. Auf der
Darmstufe lassen sich Unterschiede dagegen deutlicher feststellen.

Insbesondere Arsen wird von der Rezeptur 2 stirker mobilisiert als von den Rezepturen 1,
IIT und dem Testsystem HASE.

Auch bei Cadmium und Mangan sind fiir Rezeptur 2 hohere Absorptionsverfiigbarkeiten
zu beobachten, jedoch wird Mangan vom Testsystem HASE bei den Proben 4 und 6 gleich
hoch mobilisiert.

Mit Ausnahme von Probe 1 wird Kupfer von allen Rezepturen der Testsysteme etwa
gleich gut nahezu quantitativ mobilisiert.

Keine eindeutige Tendenz ist beim Blei zu erkennen, jedoch entfallen die hoheren Absorp-
tionsverfiigbarkeiten entweder auf die Rezeptur 1 oder das Testsystem HASE.

Bei der Bodenprobe 2 wurde die Bioverfiigbarkeit von Blei durch Verfiitterung von Pro-
benportionen an Hunde in analoger Weise getestet, wie von GROEN fiir Arsen beschrieben
wird [24]. Zusitzlich wurde Bleinitrat oral appliziert [25]. Durch die Analyse von Blei in
Blut und Urin wurde die Bioverfiigbarkeit ermittelt. Sie lag fiir wasserlosliches Bleinitrat
zwischen 9,2 und 37,8 % (Mittel 16,2 %), bei der Bodenpiobe zwischen 0,29 und 1,8 %
(Mittel 0,94 %). Bei allen von uns gepriiften Testsystemen lag die gefundene Absorptions-
verfiigbarkeit auf der Darmstufe deutlich hoher (Tabelle 4), aber unter Beriicksichtigung
der Bioverfiigbarkeit geloster Bleiverbindungen lassen sich bei der Bodenprobe 2 ver-
gleichbare Werte wie aus den Tierversuchen theoretisch berechnen.

Auch bei Nickel ist keine eindeutige Tendenz fiir eine Rezeptur bzw. Testsystem zu erken-
nen, denn bei unterschiedlichen Proben liegen die hochsten Absorptionsverfiigbarkeiten bei

unterschiedlichen Rezepturen.



Eisen 148t sich trotz hoher Gehalte in den Proben nur sehr schlecht mobilisieren, daher ist
auch hier keine Tendenz erkennbar.

Chrom kommt in den Proben in relativ geringen Konzentrationen vor. Die Mobilisierung
auf der Magenstufe ist uneinheitlich, auf der Darmstufe ist es in den meisten Fillen nicht

mehr nachweisbar, wobei die wenigen Ausnahmen keine Tendenz erkennen lassen.

Tabelle 5 zeigt den Reproduzierbarkeitstest der gemessenen Absorptionsverfiigbarkeiten
bei den Rezepturen 1 und 2 des Testsystems. Hierbei wurden die Uberstinde von der
zweimaligen Aufschlimmung des Zentrifugensediments mit bidestilliertem Wasser sowie
nachfolgender Zentrifugation gesondert analysiert.

Die Variationskoeffizienten sind erhoht bei niedrigen Absorptionsverfiigbarkeiten oder
niedrigen Gehalten in der Probe. Insbesondere bei Kupfer und Quecksilber in der Probe 10
zeigt sich die Notwendigkeit der nachtriglichen Aufschlimmung des Zentrifugensedi-
ments, denn der iiberwiegende Anteil beider Elemente ist auf der Magen/Darmstufe zu-
nichst in wahrscheinlich ausgeflockten organischen Komponenten zu finden und wird
durch bidest. Wasser eluiert. Bemerkenswert ist auch, da Kupfer aus der Probe 9 im Ge-
gensatz zu anderen Proben nicht sonderlich hoch mobilisiert wird, da es hier wahrschein-

lich wesentlich fester in die mineralische Matrix eingebaut ist.

Tabelle 6 zeigt die Ergebnisse einer Serie von Proben aus dem Umfeld einer ehemaligen
Holzschutzmittel-Impréagnieranlage [26], aulerdem gehoren die Proben 5 und 10 ebenfalls
dazu. In dieser Anlage wurden unter anderem wasserlosliche Quecksilberverbindungen
hergestellt und als Holzschutzmittel eingesetzt, daher galten die Untersuchungen [26] vor-
nehmlich dem Quecksilber. Die Hg-Gehalte in den Bodenproben liegen zwischen 111 und
609 pg/g. Die am hochsten mit Quecksilber belastete Probe 5 (Tabelle 3) zeigt auch die
hochsten Absorptionsverfiigbarkeiten auf der Magen- und Darmstufe. Generell werden auf
der Darmstufe geringere Hg-Absorptionsverfiigbarkeiten als auf der Magenstufe gemessen,
jedoch liegen diese immer noch zwischen einem Fiinftel und einem Drittel der Magenstufe.
Nur bei Probe 10 ist auf der Darmstufe eine Erhohung der Absorptionsverfiigbarkeit zu
verzeichnen (Tabelle 5). Bis auf eine Ausnahme wird Kupfer bei dieser Probenserie auf der

Darmstufe besser mobilisiert, jedoch sind die Gehalte in den Proben im allgemeinen ge-
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Tabelle 6: Gehalte und Absorptionsverfiigbarkeiten von 10 Proben
mit Rezeptur 2 des Testsystems

Probe |Element  |KW Absverf.[%] |Probe [Element  |KW Absvert.[%)]
[pg/g] M D [ng/g] M D

Arsen 60 100 13,3 Arsen 61 27,9 10,8
Blei 40 45 n.n. Blei 55 5,6 1,5
Cadmium 0,26 | 61,5 n.n. Cadmium 0,38 36,8 5.3
Chrom 32 6,6 n.n. Chrom 34 3,6 n.n.
11 [Eisen 14700| 0,93 n.n. 16 Eisen 16500 0,28 n.n.
Kupfer 13 31,7 40 Kupfer 19 7.1 17,9
Mangan 630 66,3 26,7 Mangan 627 45,5 25
Nickel 25 12 8 Nickel 27 3,3 4.8
Quecksilber 177 1,6 n.n. Quecksilber | 423 11,8 3,3
Zink 76 40,8 n.n. Zink 83 20,5 n.n.
Arsen 58 50,6 29 Arsen 60 1,8 n.n.
Blei 57 9,5 n.n. Blei 49 24,5 0,27
Cadmium 0,4 55 5 Cadmium 0,33 57,6 n.n.
Chrom 31 3,6 n.n. Chrom 36 4,6 n.n.
12 |Eisen 15000 | 0,44 n.n. 17 Eisen 19100 0,27 n.n.
Kupfer 15 n.n. 26,7 Kupfer 19 20,5 25,8
Mangan 544 50 31,1 Mangan 673 49,5 14,6
Nickel 23 3,9 57 Nickel 34 2,4 5,3
Quecksilber | 297 6,4 2,4 Quecksilber [ 161 1,7 0,56
Zink 78 25,6 n.n. Zink 75 24 n.n.
Arsen 59 n.n. 27,8 Arsen 60 83 n.n.
Blei 179 47 0,22 Blei 55 13,1 n.n.
Cadmium 0,47 55,3 4,3 Cadmium 0,36 417 n.n.
Chrom 29 4.4 n.n. Chrom 33 3,2 n.n.
13 |Eisen 16300| 0,34 n.n. 18 Eisen 17000 0,26 n.n.
Kupfer 21 31,4 42,9 Kupfer 18 10,8 22,8
Mangan 549 50,3 12,6 Mangan 644 44,6 13,5
Nickel 23 3,6 n.n. Nickel 26 54 5
Quecksilber | 158 14,6 4,2 Quecksilber | 267 4,6 0,94
Zink 95 21 n.n. Zink 79 21,5 n.n.
Arsen 62 20,2 n.n. Arsen 63 60 n.n.
Blei 47 38,3 n.n. Blei 36 2,5 n.n.
Cadmium 0,37 54 8,1 Cadmium 0,32 40,6 n.n.
Chrom 38 49 n.n. Chrom 38 2,7 n.n.
14 |Eisen 17750| 0,48 n.n. 19 Eisen 15000 0,26 n.n.
Kupfer 17 29,1 18,8 Kupfer 14 8 12,9
Mangan 613 64,1 15 Mangan 550 44 12,9
Nickel 29 7,6 4,8 Nickel 25 3,6 3,6
Quecksilber | 177 1,6 0,79 Quecksilber | 181 3 0,55
Zink 75 24 n.n. Zink 70 20 n.n.
Arsen 63 18,1 n.n. Arsen 60 85 n.n.
Blei 102 2,9 0,2 Blei 46 9,3 n.n.
Cadmium 0,39 43,6 yos Cadmium 0,34 41,2 n.n.
Chrom 35 2:7 n.n. Chrom 39 2.7 n.n.
15|Eisen 15700| 0,28 n.n. 20 Eisen 14900 0,54 n.n.
Kupfer 29 14,8 28,6 Kupfer 21 n.n. n.n.
Mangan 638 38,1 15,8 Mangan 540 50,4 17,8
Nickel 28 3,9 5 Nickel 24 5,8 3,8
Quecksilber | 246 2,8 0,81 Quecksilber | 374 1,5 0,32
Zink 104 15,4 n.n. Zink 82 26,8 n.n.

KW = Gehalt durch Kénigswasseraufschluf3, Absverf. = Absorptionsverfiigbarkeit [%]
M= Magenstufe, D = Darmstufe
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ring. Die Absorptionsverfiigbarkeit von Mangan geht von der Magenstufe auf die Darm-

stufe etwa auf ein Drittel bis ein Fiinftel zuriick.

Bei den Digestionsversuchen mit Proben von Rinderleber und Rinderniere wurden die Ge-
halte an Schwermetallen in den Proben nach Aufschlul mit Salpetersdure im Mikrowellen-
ofen bestimmt. Auch die aus der Behandlung mit den Modellmixturen erhaltenen Losun-
gen konnten nicht direkt mittels ICP-MS oder AAS analysiert werden, sondern muf3ten
vorher im Mikrowellenofen oxidativ aufgeschlossen werden. Ein Aliquot von der Magen-
stufe wurde hierbei nicht entnommen.

Tabelle 7 zeigt die Gehalte und Absorptionsverfiigbarkeiten an Schwermetallen in den Nie-
ren- und Leberproben. Der hohe Zinkgehalt ist in beiden Proben neben dem Eisengehalt
der Leberprobe bemerkenswert. Auffillig ist die nahezu quantitative Mobilisizrung von
Blei sowie dei ebenfalls hohe Absorptionsverfiigbarkeit von Cadmium aus dem Nierenge-
webe. Die Absorptionsverfiigbarkeit von Kupfer aus dem Nierengewebe ist etwa fiinfmal
so hoch wie aus dem Lebergewebe. Die ABsorptionsverfijgbarkeit von Eisen aus der Le-
berprobe betrigt 30% und liegt damit um 2 - 3 Gréenordnungen hoher als bei Bodenpro-
ben, was erndhrungsphysiologisch allerdings auch zu erwarten ist. Eisen war in den unter-
suchten Bodenproben so fest in die Matrix eingebunden, da8} eine nennenswerte Mobilisie-
rung bzw. Absorptionsverfiigbarkeit nicht nachgewiesen werden konnte. Auch durch
Schlammdeposition oder iiber den Lufteintrag gelangte offenbar kein leichter mobilisierba-

res Eisen in die Proben.

Absorptionsverfiigbarkeit polychlorierter Dibenzodioxine und Dibenzofurane

Neben den bereits publizierten Versuchen zur Absorptionsverfiigbarkeit polychlorierter
Dibenzodioxine und Dibenzofurane (PCDD/F) aus einer Kupfererz-Abrostschlacke, “Kie-
selrot”[21], wurde die Rezeptur III auch bei weiteren Feststoffmatrices wie Boden und
Hausstaub zur Priifung der Mobilisierung von PCDD/F eingesetzt.

Untersucht wurden Bodenproben aus dem Umfeld einer Kabelverschwelungsanlage, einer
stillgelegten Chlor-Alkali-Elektrolyseanlage sowie Dachbodenstaub und Elektrofiltera-

schen. Die Analyse der festen Proben bzw. der wilrigen Phase des Testsystems erfolgte



Tabelle 7: Gehalte und Absorptionsverfligbarkeiten von Schwermetallen
aus Rinderniere und Rinderleber, nur Darmstufe

Niere Leber

Element Gehalt |Absverf.| Gehalt |Absverf.

[ng/g] [%] [Hg/g] [%]
Blei 0,65 92,3 0,22 n.n.
Cadmium 1.5 58,7 0,19 n.n.
Chrom 0,31 32,4 0,47 21,3
Eisen n.n. 139 30
Kupfer 14,3 32,7 51 59
Mangan 5,03 35,8 9,4 42,9
Zink 59,3 8,1 81,8 19,4

Absverf. = Absorptionsverfugbarkeit
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wie schon beschrieben [21]. Die PCDD/F wurden unter gleichen gaschromatographischen
Bedingungen, aber an einem hochauflésenden Massenspektrometer (VG Autospec) bei
260°C lonenquellentemperatur, Ionisationsenergie 33 eV und Auflosung 10.000 gemessen.
Tabelle 8 zeigt Minimum, Maximum, Mittelwert und 50%-il fiir die Kongenere und die
Summen an Chlorhomologen sowie fiir die Toxischen Aquivalente.

Die Absorptionsverfiigbarkeit variiert je nach Probe fiir einzelne Kongenere i zwischen
0,04% und 4,7% bzw. zwischen 0,08% und 2,6% fiir die Internationalen Toxischen Aqui-
valente (I-TEq). Werden die Wertepaare fiir die Absorptionsverfiigbarkeit A; und die Bo-
dengehalte w; fiir die I-TEq, miteinander korreliert, so erhdlt man eine hyperbolische

Funktion:
A = K 'w; Bi

Fiir die I-TEq wird K = 294 % kg/ng und der Exponent B = -0,59 bei n = 10
(Regressionskoeffizienten r = -0,8414, Abbildung 3). Unter Mitberiicksichtigung der
Dachbodenstiube (n = 12) wird K = 14,8 % kg/ng , B = -0,48 mit r = -0,8156. Tabelle 9
zeigt die doppelt-logarithmische Korrelation zwischen dem Bodengehalt w; und der
Absorptionsverfiigbarkeit A; fiir ausgewihlte Kongenere, Summen und Toxische
Aquivalente. Uberraschend hoch ist der Korrelationskoeffizient fiir 2,3,7,8-TeCDD. Hohe
Korrelationskoeffizienten lassen sich auch fiir HxCDD-Kongenere sowie fiir OCDD
errechnen, wihrend die Korrelationskoeffizienten fiir PCDF generell etwas niedriger, aber
noch recht gut liegen. Nur in Einzelfillen wie bei der Summe HxCDD oder fiir OCDF
lassen sich keine sinnvolle Korrelationen erstellen. Bei Hinzunahme der 2
Dachbodenstaubproben werden die Korrelationskoeffizenten generell etwas kleiner, steigen
jedoch bei den HpCDF an. Die Dachbodenstaubproben aus diesem Einzugsgebiet waren
mit 713pg/kg bzw. 977ug/kg Summe PCDD/F sowie 19,6pg/kg bzw. 28,2pg/kg an I-TEq
extrem hoch belastet. Die Absorptionsverfiigbarkeiten lagen mit 0,11 bzw. 0,25% fiir die
Summe und I-TEq deutlich iiber den Werten fiir vergleichbar belastete Boden. Ein
Dachbodenstaub aus einem Gebiet, das mit dioxinbelastetem Papierschlimmen
kontaminiert ist, war um mehr als eine Groenordnung niedriger belastet, zeigte jedoch

Absorptionsverfiigbarkeiten von 0,15% fiir die Summe PCDD/F und 0,34% fiir die I-TEq.



Tabelle 8: Absorptionsverfiigbarkeit von PCDD/F
aus 10 Bodenproben und 2 Dachbodenstaubproben
nach Rezeptur lll des Testsystems

PCDD/PCDF Minimum | Maximum | Mittelwert 50%-il N
% % % %
TeCDD(2,3,7,8) 0,09 4.7 2.8 1,5 7
Summe TeCDD 0,11 13 2,8 1,8 11
PeCDD(1,2,3,7,8) 0,07 25 0,8 0,2 8
Summe PeCDD 0,09 3,0 1,0 0,3 12
HxCDD(1,2,3,4,7,8) 0,05 2,6 0,8 0,5 1
HxCDD(1,2,3,6,7,8) 0,08 1,5 0,7 0,3 7
HxCDD(1,2,3,7,8,9) 0,06 2,5 0,8 0,3 7
Summe HxCDD 0,02 2,3 0,6 0,1 12
IHpCDD(1 ,2,3,4,6,7,8) 0,09 1,5 0,6 0,5 9
Summe HpCDD 0,06 1,3 0,4 0,3 9
jocbb 0,09 1,2 0,4 0,3 7
TeCDF(2,3,7,8) 0,06 2,4 0,6 0,3 12
Summe TeCDF 0,05 3,7 0,9 0,3 12
PeCDF(1,2,3,7,8)+(4,8) 0,06 2,9 0,7 0,4 12
PeCDF(2,3,4,7,8) 0,09 2,8 07 0,4 12
Summe PeCDF 0,07 3,7 0,9 0,4 12
HxCDF(1,2,3,4,7,8)+(7,9) 0,07 2,3 0,7 0,4 12
HxCDF(1,2,3,6,7,8) 0,07 2,4 0,7 0,5 12
HxCDF(1,2,3,7,8,9) 0,11 3,1 0,9 0,4 12
HxCDF(2,3,4,6,7,8) 0,07 2,6 0,6 0,4 12
Summe HxCDF 0,08 2,6 0,8 0,5 12
IHpCDF(1,2,3,4.6.7,8) 0,07 1,8 0,5 0,3 12
HpCDF(1,2,3,4,7,8,9) 0,06 1,8 0,5 0,3 12
Summe HpCDF 0,07 1,9 0,6 0,4 12
OCDF 0,04 1;3 0,4 0,3 12
Summe PCDD/PCDF 0,08 2,5 0,7 0,4 12
TEq (BGA/UBA) 0,07 2,7 0,7 0,4 12
I-TEq 0,08 2,6 0,7 0,4 12

*) Zahl der Proben oberhalb der Nachweisgrenze
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Abbildung 3: Absorptionsverfligbarkeit der I-TEq in Abhangigkeit vom Gehalt im Boden
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Tabelle 9: Doppelt-logarithmische Regression zwischen Bodengehalt
und der Absorptionverfiigbarkeit von PCDD/F

[Pcop/PcoF ND | K B r [ND] K B r
[%kg/ng] [%kg/ng]
TeCDD(2,3,7,8) 5 7,43 -0,759( -0,9974 7 7,18 -0,740| -0,9825
Summe TeCDD 9 52,0 -0,623| -0,8705 11 449 -0,592 -0,902
PeCDD(1,2,3,7,8) 6 8,39 -0,694( -0,8912 8 5,34 -0,550( -0,8504
Summe PeCDD 10 16,8 -0,515| -0,6466 12 9,56 -0,414| -0,6850
‘HXCDD(1 ,2,3,4,7,8) 9 1,2 -0,739| -0,8244 11 5,27 -0,540| -0,7700
HxCDD(1,2,3,6,7,8) 5 30,5 -0,760( -0,9692 7 10,8 -0,539| -0,8650
HxCDD(1,2,3,7,8,9) 5 41,8 -0,834| -0,9771 7 11,0 -0,503| -0,7092
‘Summe HxCDD 10 0,257 -0,005( -0,0058 12 0,32 -0,042| -0,0658
HpCDD(1,2,3,4,6,7,8) 7 31,4 -0,598| -0,8861 9 15,0 -0,482| -0,8588
Summe HpCDD 7 19,7 -0,545| -0,8500 9 6,45 -0,385| -0,7736
OCDD 5 75,8 -0,616( -0,9106 7 28,9 -0,498| -0,7317
TeCDF(2,3,7,8) 10 10,6 -0,483| -0,8850 12 13,3 -0,525| -0,8399
Summe TeCDF 10 132 -0,654| -0,8090 12 62,6 -0,554| -0,7911
PeCDF(1,2,3,7,8)+(4,8) 10 31,4 -0,579( -0,8255 12 17,0 -0,484| -0,7930|
PeCDF(2,3,4,7,8) 10 15,4 -0,527| -0,7752 12 8,61 -0,428| -0,7795
Summe PeCDF 10 223 -0,680| -0,8424 12 62,3 -0,522 ‘0.7948h
HxCDF(1,2,3,4,7,8)+(7,9) 10 33,7 -0,557| -0,8180: 12 21,3 -0,490 -0,8044]
HxCDF(1,2,3,6,7,8) 10 40,6 -0,655| -0,8630 12 16,5 -0,507| -0,8015
HxCDF(1,2,3,7,8,9) 10 14,6 -0,629( -0,8508 12 7,77 -0,484| -0,8060
HxCDF(2,3,4,6,7,8) 10 6,55 -0,472| -0,5318 12 2,12 -0,294| -0,6134
.Summe HxCDF 10 185 -0,662| -0,8527 12 16,2 -0,365| -0,5969
HpCDF(1,2,3,4,6,7,8) 10 421 -0,578| -0,7754 12 18,2 -0,467| -0,7780
HpCDF(1,2,3,4,7,8,9) 10 16,2 -0,597| -0,8330 12 9,79 -0,510| -0,8427|
Summe HpCDF 10 52,3 -0,572| -0,7790 12 36,0 -0,525| -0,8185
IOCDF 10 6,30 -0,388| -0,5740 12 7,36 -0,409| -0,6910
Summe PCDD/PCDF 10 354 -0,632| -0,8353 12 91,0 -0,494| -0,8013
TEq (BGA/UBA) 10 34,4 -0,618| -0,8432 12 16,6 -0,499| -0,8085
I-TEq 10 29,4 -0,591| -0,8414 12 14,8 -0,480| -0,8156

*) Zahl der Wertepaare oberhalb der Nachweisgrenze, nur Bodenproben,

max. n =10 (Tab. 8)

**) Zahl der Wertepaare oberhalb der Nachweisgrenze, Boden- und Staubproben,

max. n =12 (Tab. 8)
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Auch bei Bodenproben aus Einzugsgebieten mit dhnlichen Emittenten wie z.B. Buntme-
tallverhiittung wurden Absorptionsverfiigbarkeiten zwischen 0,03% und 1,6% fiir einzelne
Kongenere sowie zwischen 0,09% und 0,69% fiir die I-TEq gefunden. Fiir die hoher bela-
steten Elektrofilteraschen wurden Absorptionsverfiigbarkeiten zwischen 0,006% und
0,33% fiir Kongnere und zwischen 0,01% und 0,1% fiir die I-TEq gemessen.

Da die verwendeten Biochemikalien der Modellmixturen des Verdauungs-Testsystems
Riickstinde an PCDD/F aufweisen, sind Blindwerte insbesondere fiir hoherchlorierte
PCDD zu finden. Bei niedriger belasteten Proben konnen daher die Absorptionsverfiigbar-

keiten fiir OCDD und zum Teil HpCDD nicht beriicksichtigt werden.

Auch fiir PCDD/F wurde die Mobilisierung mit verschiedenen Testsystemen untersucht.
Verglichen wurde die Mobilisierung aus Kieselrot mit der alten Rezeptur III, der neuen
Rezeptur 2 (Tabelle 1) sowie dem Testsystem von HACK und SELENKA (HASE)[19].
Das Zentrifugensediment aller Ansitze wurde nur mit bidestilliertem Wasser aufge-
schlammt.

Tabelle 10 zeigt die Absorptionsverfiigbarkeiten von PCDD/F aus Kieselrot mit den Re-
zepturen 2, III und HASE. Die hochsten Absorptionsverfiigbarkeiten werden bei der Re-
zeptur IIT gefunden, dagegen liegen die Werte fiir Rezeptur 2 und dem Digestionsmodell
HASE um mehr als die Hilfte niedriger. Rezeptur 2 und das Magen/Darmmodell HASE
entsprechen einer stark stimulierten Sekretion, weshalb grofere Mengen an Mucin, Pan-
kreatin und Galle eingesetzt werden, die im Laufe der Versuche allerdings wieder ausfloc-
ken, wodurch eigentlich mobilisierte PCDD/F an ausgefilltem organischen Material adsor-
bieren konnen und somit zuriickgehalten und nicht ohne weiteres mit bidestilliertem Was-
ser resuspendiert werden.

Da insbesondere Gallensiuren im Diinndarm absorbiert und zuriickgewonnen werden [7],
soll die Riicklosung der Galle mit Natriumcarbonatlosung diesen Schritt teilweise simulie-
ren und somit am organischen Niederschlag adsorbierte PCDD/F remobilisieren.

Tabelle 11 zeigt die Absorptionsverfiigbarkeiten der PCDF bei zusitzlicher Aufschlam-
mung des Zentrifugensediments mit Sodalésung. Rezeptur 1 unterscheidet sich in den Ab-
sorptionsverfiigbarkeiten insbesondere der héherchlorierten PCDF sowie der Summe und
der Toxischen Equivalente nicht wesentlich von der Rezeptur III. Dagegen liegen die

Werte fiir die Rezeptur 2 und fiir das Testsystem HASE nach der Aufschlimmung teilweise



Tabelle 10: Vergleich der Absorptionsverfiigbarkeiten von PCDD/F aus
Kieselrot mit 2 verschiedenen Rezepturen *) des Testsystems
und dem Testsystem HASE

PCDD/F Gehalt |Rezeptur lll |Rezeptur 2 HASE
[ng/kg] Absverf.[%] |Absverf.[%] |Absverf.[%]
TeCDD(2,3,7,8) 2000 0,51 0,23 0,15
Summe TeCDD 7500 0,46 0,29 0,19
PeCDD(1,2,3,7,8) 3900 1,14 0,39 0,28
Summe PeCDD 15900 2,19 0,55 0,29
HxCDD(1,2,3,4,7,8) 5000 2,4 0,91 0,33
HxCDD(1,2,3,6,7,8) 5200 2,32 0,77 0,36
HxCDD(1,2,3,7,8,9) 31000 3,42 0,06 0,19
Summe HxCDD 67400 2,88 0,53 0,37
[HpCDD(1,2,3,4,6,7,8) 100000 2,45 0,96 0,56
Summe HpCDD 169000 2,56 1,05 0,6
OCDD 514000 1,55 1,34 0,63
Summe PCDD 773800 1,89 1,18 0,59
Summe I-Teq (PCDD) 9580 2,03 0,41 0,28
TeCDF(2,3,7,8) 7500 0,61 0,26 0,21
Summe TeCDF 118000 1,62 0,34 0,18
PeCDF(1,2,3,7,8)+(4,8) 24900 1,91 0,76 0,31
|PeCDF(2,3,4,7,8) 17800 1,65 0,78 0,32
Summe PeCDF 216000 2,52 0,98 0,42
HxCDF(1,2,3,4,7,8)+(7,9) 90000 2,21 0,97 0,42
HxCDF(1,2,3,6,7,8) 80000 2,38 1,08 0,41
HxCDF(1,2,3,7,8,9) 16000 3,89 1,75 0,98
HxCDF(2,3,4,6,7,8) 74500 2,58 1,04 0,51
Summe HxCDF 587000 3,02 1,25 0,55
IHpCDF(1,2,3,4,6,7,8) 1405000 2,74 0,47 1,04
HpCDF(1,2,3,4,7,8,9) 116000 2,13 0,97 1,41
Summe HpCDF 1880000 2,69 1,03 1,05
OCDF 2470000, 2,13 0,65 0,56
Summe PCDF 5271000 2,44 0,86 0,72
Summe |-Teq (PCDF) 54620 2,35 0,82 0,61
Summe PCDD/F 6044800 2,37 0,9 0,7
Summe I-Teq 64200 2,3 0,76 0,58

*) Aufschlammung des Zentrifugensediments nur mit bidest. Wasser
HASE = Testsystem v. HACK und SELENKA,
Toxicology Lett. 88 (1996), 199 - 210, ohne Milchpulver
Rezeptur Il vgl. ROTARD et.al.,
UWSF-Z.Umweltchem. Okotox. 7 (1995), 3 - 9
Absverf. = Absorptionsverfugbarkeit
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Tabelle 11: Vergleich der Absorptionsverfiigbarkeiten von PCDF aus Kieselrot
mit 2 verschiedenen Rezepturen *) und dem Testsystem HASE

PCDF Gehalt |Rezeptur 1 Rezeptur 2 (n = 3) HASE
[ng/kg] Absverf. [%] |Absverf. [%] Vk [%] |Absverf. [%]
TeCDF(2,3,7,8) 7500 0,93 1,82 17 0,13
Summe TeCDF 118000 0,32 1,24 22 0,86
PeCDF(1,2,3,7,8)+(4,8) 24900 1,31 3,63 2.7 2,5
PeCDF(2,3,4,7,8) 17800 1,84 4,4 12,8 2,9
Summe PeCDF 216000 1,26 3,78 12 2,2
HxCDF(1,2,3,4,7,8)+(7,9) 90000 2,94 6,02 70 3,85
HxCDF(1,2,3,6,7,8) 80000 3,05 6,92 10,6 3,9
HxCDF(1,2,3,7,8,9) 16000 12,8 21,6 30,8 14,8
HxCDF(2,3,4,6,7,8) 74500 3,28 7,45 4,7 4,35
Summe HxCDF 587000 3,29 6,64 0,85 4,1
HpCDF(1,2,3,4,6,7,8) 1405000 1,33 4,03 27 1,85
HpCDF(1,2,3,4,7,8,9) 116000 3,61 ¥ 2,3 5,45
Summe HpCDF - 1880000 1,64 3,93 13,3 2,3
OCDF 2470000 1,84 1,81 8,2 2,09
Summe PCDF 5271000 1,88 3,12 3,6 2,37
Summe |-Teq(PCDF) 54620 2,9 6,26 3,6 3,84

*) Aufschlammung des Zentrifugensediments mit 10%iger Sodalésung
HASE = Testsystem v. HACK und SELENKA, Toxicology Lett. 88 (1996) 199 -210, ohne Milchpulve!
Absverf. = Absorptionsverfligbarkeit
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bis etwa eine Grofenordnung héher als ohne Aufschlammung. Die Mobilisierung der nied-
riger chlorierten PCDF bei der neuen Rezeptur 2 fillt deutlich hoher aus, dagegen wird
OCDF etwa gleich stark mobilisiert wie bei Rezeptur 1 und III.

Bemerkenswert bei allen Rezepturen ist der Anstieg der Absorptionsverfiigbarkeit mit stei-
gendem Chlorierungsgrad. Bei den Versuchen ohne Sodaaufschlammung steigt die Ab-
sorptionsverfiigbarkeit von tetra- zu pentasubstituierten CDD/F um das Doppelte, bei hexa-
substituierten CDD/F um das Drei- bis Fiinffache im Vergleich zu TeCDD/F, was auch fiir
die HpCDDJ/F gilt (Tabelle 10). Fir OCDD/F liegen die Absorptionsverfiigbarkeiten etwa
drei- bis viermal hoher als fiir TeCDD/F

Bei den Versuchen mit Sodaaufschlimmung (Tabelle 11) liegt das Verhiltnis HXCDF zu
TeCDF analog etwa beim Drei- bis Sechsfachen, jedoch zeigt insbesondere das Kongener
1,2,3,7,8,9-HXCDF eine bemerkenswert hohe Absorptionsverfiigbarkeit. HpCDF liegen
etwa zwei- bis dreimal hoher als TeCDF, die Absorptionsverfiigbarkeit von OCDF ist etwa
doppelt so hoch. Die herausragende Absorptionsverfiigbarkeit von HxCDF bei der Mobili-
sierung aus Kieselrot findet eine Bestitigung in den nachgewiesenen erhohten Konzentra-
tionen an HXCDD/F im Blut von Personen, die auf der Marsberg-Schlackenhalde durch
Spiel, Sport oder bei lingerem Aufenthalt dem Kieselrot-Staub intensiv ausgesetzt waren
[27, 28]. Wahrscheinlich ist die erhdhte Absorptionverfiigbarkeit der HxCDD/F eine Be-
sonderheit des technischen Substrats Kieselrot, denn bei anderen Bodenproben sowie
hochkontaminierten Dachbodenstaubproben ist eher eine gleichmiBige Absorptionsver-

fiigbarkeit fiir alle Chlorierungsgrade und Kongenere festzustellen.

Fazit

Das hier vorgestellte Testsystem zur Simulation der Digestion ist geeignet, die Mobilisier-
barkeit und Absorptionsverfiigbarkeit anorganischer oder organischer Schadstoffe aus fe-
sten Matrices durch die Verdauungssifte des intestinalen Systems zu ermitteln. Feste
Matrices konnen kontaminierte Bodenproben, aber auch Innenraumstiube sowie Schleif-
und Sigestdube oder andere zerkleinerte feste Matrices sein, die durch Hand-zu-Speichel-

Kontakt oder durch Inhalation aufgenommen und verschluckt werden. Auch bei verdauli-
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chen biologischen Materialien kann die Absorptionsverfiigbarkeit moglicher Schadstoffe
oder Riickstinde tiberpriift werden.

Bei diesem Testsystem konnen ebenfalls Nahrungsmittel simulierende Hilfsstoffe wie
Milchpulver [19] zugegeben werden. Dabei ist jedoch sicherzustellen, da3 die Hilfsstoffe

niedrige Blindwerte aufweisen.
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Grenzwerte zwischen Toxikologie und Rechtsordnung

M. Fischer

Der Staat muB dafiir sorgen,

,,daB die vorhandenen Barger

nicht vor der Zeit wieder

und aus Ursachen,

welche abzuwenden gewesen wiren,
siech werden und sterben.*

R.v. MOHL [1844], Bd. 1, §. 131

Vorbemerkung

Aus dem vielgestaltigen Spektrum der Umweltstandards soll hier die Gruppe der gesund-
heitsbezogenen Grenzwerte, verstanden als hoheitliche Standards zur Abwehr von Gesund-
heitsgefahren, herausgegriffen werden. Bei ihrer Festlegung miissen Juristen und Naturwis-
senschaftler im Rahmen eines gesellschaftlich legitimierten Verfahrens zusammenarbeiten
(SRU [1996]) und sich daher immer wieder neu iiber den Inhalt und die Implikation von
Fachbegriffen aus dem jeweils fremden Gebiet verstindigen. Auf diese Notwendigkeit wird

auch im ersten Beitrag dieses Bandes mit detaillierter Begriindung hingewiesen.

1. Grenzwerte aus rechtlicher Sicht

Grenzwerte sind rechtlich fixierte Markierungen im Kontinuum des naturwissenschaftlich
beschreibbaren Risikos. Sie dienen dem Vollzug des gesundheits- und umweltbezogenen
Ordnungsrechts. Nur aus diesem Grund sind sie rechtlich scharf definiert, obwohl aus me-
dizinischer Sicht schon aufgrund der genetischen Variabilitit der Bevolkerung eine solche
scharfe Grenze zwischen einer unbedenklichen und einer schidlichen Exposition nicht gezo-
gen werden kann. Vielmehr steigt mit zunehmender Schadstoffkonzentration in den Um-
weltmedien die Wahrscheinlichkeit (i.S. von relativer Haufigkeit) fiir das Auftreten gesché-
digter Personen an: das schadstoffbedingte Risiko nimmt kontinuierlich zu. Die fur die

Grenzwertsetzung entscheidende Frage ist: Wann wird ein solches Risiko zur Gefahr?

Die umgangssprachlichen Begriffe ,,Risiko“ und ,,Gefahr* beziehen sich haufig auf ganz dis-
parate Sachverhalte. Fachsprachlich prézisiert wurde der Begriff Risiko zunichst im natur-

wissenschaftlich-technischen Bereich, wihrend die Juristen einen eigenen Gefahrenbegriff
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entwickelten, beide entstanden unabhingig voneinander (Wahl [1995]). Wer im Lotto spielt,
riskiert seinen Einsatz - und wird ihn mit an Sicherheit grenzender Wahrscheinlichkeit ver-
lieren -; fiir das Recht ist dieses hohe Risiko solange irrelevant, wie die Lottogesellschaft die
Gewinnchancen nicht manipuliert. Die Gefahr dagegen, die beispielsweise politische Ex-
tremisten fur die &ffentliche Sicherheit und Ordnung bilden, kann nicht naturwissenschaft-
lich oder technologisch als Risiko beschrieben werden. Da die Besorgnis einer Gefahr fiir
die korperliche Unversehrtheit die zustindige Behorde zur rechtzeitigen Gefahrenabwehr
mit z.T. weitgehenden Eingriffsrechten in den teilweise ebenfalls grundgesetzlich ge-
schiitzten Betitigungsraum des Verursachers ermachtigt (s. WAHL [1995], S. 25 f), recht-
zeitig aber nur vor dem Eintritt der Gefahr gehandelt werden kann, muB3 die Behorde die
Gefahrenabwehr immer mit einer Prognose begriinden. So lautet denn auch die klassische
ordnungsrechtliche Gefahrendefinition: ,Im polizeirechtlichen Sinne liegt eine Gefahr vor,
wenn eine Sachlage besteht, die bei ungehindertem Geschehensablauf mit hinreichender

Wahrscheinlichkeit zu einem Schaden fiihrt.

Die entscheidungsrelevanten Begriffe in dieser Definition, ,,Schaden®, und ,,... mit hinrei-
chender Wahrscheinlichkeit“, sind primér qualitativ zu verstehen. Schaden kann im hier ge-
meinten Sinne nur ein Rechtsgut nehmen, in unserem Zusammenhang die Art. 2 GG ge-
schitzte ,, korperliche Unversehrtheit” des Individuums. Dabei kommt es priméar weder auf
die Zahl der geschédigten Personen an, noch auf die Schwere der Erkrankung oder die
Dauer der Lebenszeitverkiirzung, also gerade nicht auf diejenigen Schadensmerkmale, die
man im naturwissenschaftlichen Sinne zur Quantifizierung der Schadenshohe bzw. der
,,Schwere “ des Schadens heranziehen wiirde. Noch eklatanter sind die Interpretationsunter-
schiede, wenn von hinreichender Wahrscheinlichkeit die Rede ist. Hier ,,... besteht die ent-
scheidende juristische Fragestellung darin, von welcher relativen GewiBheit eines Scha-
denseintrittes an die Verwaltung handeln darf und gegebenenfalls sogar handeln muB*“
(WAHL [1995], S. 25), wobei, wie Wahl (S. 26) weiter ausfiihrt, ,,... insbesondere relativ
strenge Anforderungen an den Nachweis oder die Darlegung von Kausalitdtszusammenhan-
gen ... gestellt werden. Auch hier ist die Risikohohe sekundir, entscheidend ist die Evidenz
der medizinischen Begriindung (FISCHER [1996], S. 60).

Allerdings scheint mir die gegenwirtige rechtliche Abwagung zwischen den grundgesetzlich

geschiitzten Anspriichen des exponierten Individuums auf kérperliche Unversehrtheit einer-



seits und des Emittenten auf wirtschaftliche Betatigung andererseits zu sehr auf die klas-
sische Situation des Immissionsschutzes abzustellen: Verursacher ist eine genehmigungs-
bediirftige gewerbliche Anlage, die fur die Immission in ihrer Umgebung (,,Nachbarschaft*)
bestimmend ist. In einem solchen Falle stehen sich das emissionsbedingte Gesundheitsrisiko
der Anwohner und das durch Umweltschutzauflagen erhohte wirtschaftliche Risiko des
Anlagenbetreibers konkret gegeniiber (s. u. Abschnitt 3.2 zur Sonderfallpriifung). Dieses
Modell ist auf die in den Ballungsgebieten risikobestimmenden verkehrsbedingten Immissio-
nen nicht anwendbar. Unmittelbarer Verursacher ist der einzelne Krafifahrer, der aber in den
mit einigen zehntausend Fahrzeugen pro Tag gesundheitsrelevant belasteten Strafen nur
einen marginalen und oft nur gelegentlichen Beitrag zur Immission leistet. AuBerdem geniigt
die Emission seines Fahrzeuges i. d. R. den aufgrund von § 38 BImSchG festgelegten Ab-
gasvorschriften (Emissionsgrenzwerte). Die Immissionen sind in erster Linie eine Funktion
der Verkehrsstromdichte und deren Stérke, Richtung und zeitliche Entwicklung unterliegt
kollektiven Prozessen. Einem sehr konkreten und individuellen Gesundheitsrisiko der An-
wohner stark befahrener StraBen stehen in diesem Falle mégliche Einschrankungen bei der
Befriedigung der Verkehrsbediirfnisse, etwa durch Verkehrsbeschriankungen nach § 40
BImSchG (s. u. Abschnitt 3.2) gegeniiber. Sind diese Bediirfnisse grundgesetzlich geschiitzt
und von gleichem Gewicht wie das Recht auf korperliche Unversehrtheit? ,,Gefahr kann
unter diesen Umstinden jedenfalls nicht mehr ausschlieBlich als durch individuelles Handeln
verursacht angesehen werden und dies zwingt zu einer begrifflichen Klirung des Verhilt-
nisses von Risiko und Gefahr. In der neueren juristischen Diskussion wird vorgeschlagen,
im Umweltrecht die Gefahr dem Oberbegriff Risiko begrifflich unterzuordnen. So heilt es
im sog. Professorenentwurf des Umweltgesetzbuches (UGB) (KLOEPFER et al. [1990] in
§ 2 Abs. 6 des UGB-Entwurfs:

., Umweltrisiko ist die Moglichkeit des Eintritts einer Umweltbeeintrdchtigung soweit sie
nicht aufgrund praktischer Vernunft ausgeschlossen erscheint.

Umweligefahr ist dasjenige Umweltrisiko, welches unter Beriicksichtigung des Grades
seiner Eintrittswahrscheinlichkeit und des moglichen Schadensumfanges nicht mehr hin-

nehmbar ist. “

Mit der Aufnahme dieser Definition in das UGB wiirde offiziell anerkannt, was STROET-

MANN schon 1990 formulierte: , Grenzwerte kénnen tatsdchlich keinen absoluten Aus-
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schluB3 des Risikos gewihrleisten, sie trennen nur das zumutbare Risiko vom unzumutbaren,
und diese Entscheidung ist im Kern politischer Natur.“ Die Qualifikation der Gefahr als
unzumutbares Risiko erscheint mir erstens schon deshalb wichtig, um deutlich zu machen,
daB die Gefahrenschwelle nicht rein wissenschaftlich durch medizinische Experten festgelegt
werden kann - ein MiBverstindnis, das die Formulierungen der élteren Literatur manchmal
nahelegen. Zweitens betont sie die politische Verantwortung, d. h. die Notwendigkeit einer
geregelten politischen Legitimierung des Prozesses der Grenzwertfestsetzung (SRU
[1996]).

Ein Beispiel fiir die schwierigen inhaltlichen Fragen, die hier anstehen, ist die Diskussion
iiber das Verhiltnis der grundgesetzlich geschiitzten ,korperlichen Unversehrtheit zum
Gesundheitsbegriff der WHO (,,Zustand des vollstindigen korperlichen, geistigen und sozia-
len Wohlbefindens*). Bei aller Anerkennung des in der WHO-Definition liegenden An-
spruchs ermangelt sie doch der fiir regulatorische Zwecke nétigen Objektivierbarkeit, viel-
mehr ermoglicht sie eine gefahrliche Politisierung des Gesundheitsbegriffes in dem Augen-
blick, wo die Voraussetzungen des sozialen Wohlbefindens durch eine bestimmte politische
Ideologie definiert werden. Noch néher liegt vor dem Hintergrund der WHO-Definition die
Gefahr, daB die Festlegung der Unzumutbarkeit dem subjektiven Empfinden Einzelner oder
kleiner Gruppen iiberlassen wird. So wird aus dem Kreise der Holzschutzmittelgeschidigten
gefordert, die ,,Selbstwahrnehmung* einer jeweils individuellen Teilmenge von Symptomen
aus einer Liste von iiber hundert meist subjektiver Beschwerden durch die Betroffenen als
beweisend flir die erlittenen Gesundheitsschiden anzuerkennen, ,,wenn und soweit andere
diagnostische Moglichkeiten ohne Befunde bleiben (JUDT-DUVE/JUDT [1993], S. 82;
HEINZOW [1992]). Wohlgemerkt, die Holzschutzmittelgeschidigten haben Anspruch auf
eine individualmedizinische Diagnose und Therapie (Umweltmedizin), aber eine von Toxi-
kologie und Arbeitsmedizin nicht gedeckte Selbstwahrnehmung kann nicht die Grundlage
einer Grenzwertfestsetzung sein. In Kap. 2.2 wird auf die Objektivierung psychosomatischer

Beschwerden eingegangen.

Die Politik muf klare gesetzliche Grundlagen fur die Grenzwertsetzung schaffen (Klarung
der Grundbegriffe; Harmonisierung des einschligigen Ordnungsrechtes; Rolle, Besetzung
und Legitimierung der nétigen Fachgremien; Regeln fiir die Zusammenarbeit innerhalb EU

und WHO), einen Rahmen abstecken, innerhalb dessen die fachliche Konkretisierung in



Form rein wirkungsbezogener und wissenschaftlich begriindeter Werte erfolgen kann. Es
mag wohl sein, daB8 die daraufhin von der Exekutive festgelegten Grenzwerte, etwa aus
Griinden der VerhaltnismaBigkeit oder der technisch-wirtschaftlichen Machbarkeit, von den
wissenschaftlich empfohlenen Werten abweichen, aber diese Abweichung muf3 dann deutlich
gemacht und politisch verantwortet werden, d. h. die Prozesse der Erarbeitung wissen-
schaftlich begriindeter Empfehlungen und der Grenzwertsetzung miissen klar voneinander

getrennt sein und in ihrer je eigenen Transparenz ablaufen.

2. Die wissenschaftliche Begriindung von Grenzwerten

Wir verstehen hier unter , regulatorischer Toxikologie* denjenigen Teil der Umwelthygiene,
der sich mit den wissenschaftlichen Grundlagen von MaBnahmen der Gefahrenabwehr und
Vorsorge befaBt und dabei sowohl auf i.e.S. toxikologische wie epidemiologische Metho-

den, wie auf medizinisch-kasuistische Erfahrungen zuriickgreift.

Akute Gesundheitsschiden infolge von Umweltbelastungen treten nur bei extremen Exposi-
tionen auf, die heute bereits der Vergangenheit angehéren (z. B. London-Smog) oder
katastrophenbedingt sind. Der Regelfall sind eher niedrige (etwa im Verhiltnis zum Ar-
beitsplatz), aber langdauernde Vielstoffexpositionen mit gesundheitlichen Folgen, die in
ihrer Mehrzahl kaum expositionstypisch und haufig relativ selten aufireten (fiir umwelt-
bedingte Krebserkrankungen s. z. B. FISCHER [1992]). Die meisten Grenzwertvorschlige
muB die regulatorische Toxikologie daher mit Prognosen begriinden, deren empirische

Uberpriifung sehr schwer, wenn nicht gar praktisch unméglich ist.

2.1 Theoretische Grundlagen und Datenbasis

Die Prognosen der regulatorischen Toxikologie verkniipfen die Exposition bei umwelttypi-
schen Konzentrationen (Sachlage) mittels einer naturwissenschaftlich fundierten Erfahrungs-
regel mit einer Aussage iber Art (Gefihrlichkeit, engl.: hazard) und Wahrscheinlichkeit
(Risiko, engl.: risk) expositionsbedingter Erkrankungen. Dabei muB die Erfahrungsregel, die
die sog. Dosis-Haufigkeitsbeziehung einschlieBt, in den meisten Fillen aus Untersuchungen
abgeleitet werden, die bei Expositionen (Schadstoffkonzentrationen) angestellt werden, die

wesentlich hoher als die in der Umwelt vorkommenden sind und héufig auch nur im Tier-
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versuch gemacht werden konnen. Die Erfahrungsregel enthdlt also praktisch immer - und
zwar fiir kanzerogene Stoffe ebenso wie fiir Gifte mit Schwellenwert - Extrapolationen von
hohen zu niedrigen Dosen und vom Tier auf den Menschen. Allerdings liegen diesen Extra-
polationen bei den beiden Schadstoffgruppen unterschiedliche Sachverhalte und damit auch

verschiedene Modelle zugrunde. Dies soll zunichst eingehender dargestellt werden.

Die Toxikologie beschreibt die Wirkung von Schadstoffen auf den Siugetierorganismus,
einschlieBlich des Menschen, in einem generellen theoretischen Konzept, das in Abb. 1 ver-

einfacht und speziell im Hinblick auf die Ableitung von Grenzwerten dargestellt ist.

Die in der Realitdt immer zeitlich und rdumlich variierende Exposition wird dabei durch eine
konstante Konzentration im Medium (Luft, Wasser, Nahrungsmittel, ...) und eine mittlere
Atemrate bzw. Wasser- und Nahrungsaufnahme der relevanten Zielgruppe
(Risikopopulation) représentiert. Daher bleibt bei der Grenzwertsetzung das technische
Problem, diese fiktive Konstante mit geeigneten Konstrukten aus den MeBwerten (z. B.

Mittelwerten) zu identifizieren.

Die Toxikokinetik beschreibt die physiologischen Prozesse der Aufnahme, Verteilung, Ver-
stoffwechselung und schlieBlich Ausscheidung des Fremdstoffs. Dies geschieht auf der Basis
physikalischer und biochemischer GesetzméBigkeiten in deterministischen ‘physiology based
pharmakokinetik models’ (PBPK-Modelle), die empirisch tiberpriifbar sind. Damit kann
man die aus dem Zusammenspiel dieser Prozesse resultierenden Wirkkonzentrationen im
Zielorgan ermitteln und z. B. tierexperimentell ermittelte Werte unter Beriicksichtigung der
physiologischen und anatomischen Unterschiede auf den Menschen iibertragen. Verglei-
chende Untersuchungen eines Fremdstoffs bei Tier und Mensch mit diesen Methoden haben
in mehreren Fillen Unterschiede in der Wirkungsstérke auf toxikokinetische Abweichungen
zurickfiihren kénnen und somit die Einfiihrung eines Unsicherheitsfaktors fiir eine hohere

Empfindlichkeit des Menschen unnétig gemacht.

Da die iiber den Fremdstoffmetabolismus entscheidende Enzymausstattung genetisch be-
dingt in der Bevolkerung nicht unerheblich variiert, reagieren die Individuen entsprechend
unterschiedlich auf die gleiche Exposition. Hier begegnet uns erstmals die Notwendigkeit,

solche genetisch gegebenen Unterschiede bei der Grenzwertsetzung zu beriicksichtigen. Die
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Erforschung dieser Variabilitdt und ihre Beriicksichtigung in PBPK-Modelle kann in Zu-
kunft zu einer genaueren Charakterisierung von Risikogruppen und einer priziseren Festle-
gung von Grenzwerten fiihren. Insgesamt hat man es in der Toxikokinetik aber auch heute

schon mit naturwissenschaftlich gesicherten Aussagen hoher Evidenz zu tun.

Die Toxikodynamik erforscht die pathogenen Mechanismen, sie sucht diese in erstet Linie

durch Prozesse auf der zelluldren (bzw. subzelluliren) Ebene zu erkliren (Mikroebene).

Die etwa 100 verschiedenen Zelltypen des menschlichen Organismus erneuern sich standig,
allerdings in unterschiedlichen Rhythmen: wihrend Nervenzellen viele Jahre leben, bringen
es weiBe Blutkérperchen nur auf wenige Tage. GroBen- und Funktionskonstanz der als
Zellsysteme zu verstehenden Organe setzen ein streng reguliertes Gleichgewicht zwischen
Neuentstehung und Absterben voraus. Die Regulation geschieht auf einer metazelluliren
Ebene noétigenfalls mit hoher Flexibilitit, wie z. B. die rasche Regeneration verletzten
Gewebes zeigt. Da das einzelne Organ Milliarden bis Billionen von Zellen umfaBt, muf3
diese Regulation auch auBerordentlich prizise sein (PRESCOTT/FLEXER [1990]).

In ihrem Lebenszyklus durchluft die einzelne Kérperzelle verschiedene Stadien. Sie beginnt
als unbegrenzt teilbare, ,unreife Stammzelle, um schlieBlich zu einer ausdifferenzierten
Funktionszelle zu reifen, die nicht mehr teilungsfahig ist (von den Keimzellen sei hier abge-
sehen) und schlieBlich abstirbt. Wir haben die Unterscheidung zwischen den Stammzellpo-
pulationen und den Verbanden ausdifferenzierter Funktionszellen hier an die Spitze gestellt,
weil sie eine qualitative Unterscheidung der Pathomechanismen insbesondere im Hinblick

auf die Existenz oder Nichtexistenz von Schwellenwerten erlaubt.

Das Funktionieren des Zielorgans beruht auf dem parallelen Zusammenwirken einer groBen
Zahl ausdifferenzierter Zellen. Diese Redundanz bildet eine gewisse funktionelle Reserve,
die die Organfunktion auch bei einem voriibergehenden, nicht zu groBen Zellverlust noch
sichert. Dies gilt auch, wenn dieser Zellverlust (bzw. die partielle Zellschidigung) durch eine
in diesem Sinne ,kleine* Fremdstoffkonzentration hervorgerufen wird. Entsprechend gilt
dieses natiirlich auch fiir eine geringe Verminderung der Zahl der Stammzellen. Es handelt

sich auch hier um deterministische Prozesse, die als biochemische Reaktionen beschrieben



werden konnen (Rezeptormodell) und deren experimentelle Untersuchung auch am Men-

schen moralisch gerechtfertigt ist, weil sie bei Arzneimitteln genauso verlaufen.

Die Existenz einer funktionellen Reserve durch Redundanz ist eine notwendige Vorausset-
zung fur die Existenz eines Schwellenwertes, denn so lange die Reserve durch den Fremd-
stoff noch nicht ausgeschépft ist, bleibt die Belastung ohne Auswirkung auf die Organfunk-
tion und damit klinisch ohne Befund, umgekehrt steigt das Risiko einer gegebenen Exposi-
tion bei Personen, deren funktionelle Reserven etwa durch Krankheiten oder exogene

Noxen (Rauchen, Alkohol) zusitzlich beansprucht werden.

Damit eine echte Schwelle existiert, muBl der Effekt auf der Zellebene auBerdem reversibel
sein. Die Reversibilitéit kann teils chemischer Natur sein (mit dem Riickgang der Exposition
geht die Noxe aus dem gebundenen - wirksamen - wieder in den freien Zustand tiber und
wird aus dem Zielorgan entfernt, wie etwa bei einer Kohlenmonoxidvergiftung,) oder die
geschédigten Zellen werden im normalen Zyklus durch gesunde ersetzt. Eine in diesem
Sinne unterschwellige Dosis wird dann auch lebenslanglich vertragen: Kohlenmonoxid ist
wie viele andere potentielle Noxen ein natiirlicher Bestandteil unserer Umwelt. Fiir solche
Stoffe gilt dann der Satz des Paracelsus: ,,Alle Dinge sind Gift und nichts ist ohne Gift;
allein die Dosis macht, daB ein Gift kein Gift ist.“

Bleibt die einmal geschédigte Funktionszelle aber auch nach dem Riickgang der Exposition
geschidigt und erfolgt der normale Ersatz nur langsam, so kommt es bei wiederholter Ex-
position zu einer Summation der geschadigten Zellen, so dafB3 es schlieBlich zu einem Ausfall
der Organfunktion kommen kann, obwohl die Wirkung der Einzeldosis anfinglich unter-
schwellig war. Solche irreparablen Schiaden treten z. B. bei der Einlagerung mineralischer
Feinstéube in der Lunge auf, so daB es bei Uberschreitung gewisser Konzentrationen iiber
die Dauer eines Arbeitslebens nach Jahren zu schweren - nicht malignen - Erkrankungen
(z.B. Silikose, Asbestose) kommt. Bei chronischer Exposition gegeniiber Lsungsmitteln
oder Alkohol ist eine Wirkungssummation bei den langlebigen Nervenzellen moglich (z. B.
Axopathie). Eine (scheinbare) Schwelle kann dann nur in Form eines Konzentrati-
ons/Zeitproduktes angegeben werden, z. B. in Form derjenigen Dosis, die auch bei lebens-

langer Zufuhr ohne klinisch manifesten Schaden vertragen wird.
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Tab. 1 Dosis-Effekt-Beziehung fiir Kohlenmonoxid (CO) bei Normalpersonen. MaB der
Dosis ist das vom Haemoglobin gebundene Kohlenmonoxid (COHb-Wert), dessen
Abhingigkeit von der Atemluftkonzentration (Immission) des CO fiir den Fall 8-
stiindiger Exposition bei normaler Arbeit in Spalte 1 angegeben ist. Quelle: BMU
[1987], GREIM/DEML [1996]

(1) (2) 3)
CO COHb Symptome
ppm %
2-3 keine (NOEL)
50 5 Abnahme der psychomotor.

Geschicklichkeit u. phys.
Belastungstoleranz

10 - 20 Kopfschmerz, Miidigkeit
200 20 - 30 Ubelkeit, Erbrechen,
klopfende Kopfschmerzen,
Sehstorung
30 -40 BewuBtseinsverlust, Kurz-

atmigkeit, 'Herzjagen',
Tachykardie, Schwindelge-

fiihl, Kollaps
40 - 50 Koma, Krampfe, Atmung u.
Puls beschleunigt
500 50-70 Koma, Atem-,
Herz/Kreislaufdepression,

verlangsamte Herztatigkeit,
Hypotonie, Cheyne-Stokes-
Atmung, Krampfe

70 - 80 Atemstillstand, Tod

Obwohl die Pathomechanismen bei allen Menschen gleich sind, ist der Zahlenwert der
Schwelle individuell verschieden, was teils auf die schon erwihnte Variation der funktionel-
len Reserven, teils auf echte Empfindlichkeitsunterschiede (analog zu Geruchs- und Hér-

schwellen) zuriickgeht.

Die Evidenz der Aussage iiber die Existenz eines Schwellenwertes im Falle eines bestimm-
ten Schadstoffs kann nur auf der Aufklirung des Pathomechanismus, dem Nachweis der
Reversibilitdt und der Prifung der funktionellen Reserven beruhen und keinesfalls auf
Nichtbeobachtung eines Effekts bei der niedrigsten von meist nur drei getesteten Konzen-
trationen (NOEL = no observed effect level) in einer gegeniiber der Gesamtbevilkerung

kleinen Stichprobe. Es wire eine Illusion zu meinen, das Vorliegen eines NOEL sei der




empirische ,,Beweis“ fiir die Existenz einer Schwelle. Die Geschichte der Toxikologie zeigt
immer wieder, da8 mit verbesserten Methoden noch Wirkungen unterhalb fritherer experi-
mentell bestimmter , Schwellen“ gefunden werden; so hat man weit unterhalb der Schwelle
der arbeitsmedizinisch schon lange bekannten Bleivergiftung mit psychometrischen Metho-
den Beeintrichtigungen in der Intelligenzentwicklung von Kindern aufgrund von umwelt-
bedingten Bleibelastungen entdeckt und ist z. Zeit weder in der Lage, die Hohe einer
eventuellen Schwelle noch den Pathomechanismus einer Dosis ohne Effekt anzugeben. Erst
wenn die Evidenz fur eine Schwelle mechanistisch gesichert ist, kann man den Bereich des
Schwellenwertes empirisch eingrenzen. Dabei muB ein weiteres wichtiges Kriterium fur das
Vorliegen einer Noxe mit Schwellenwert erfillt sein: die mit abnehmender Dosis
verschwindende ,,pathologische Wertigkeit“ (ANTWEILER [1978]) der adversen Effekte.
Bei diesen Noxen zeigt die Symptomatik beim Ubergang von der lethalen zur
unterschwelligen Dosis einen qualitativen Wandel, wie in Tab. 1 am Beispiel der
Kohlenmonoxidvergiftung erldutert wird. Gleichzeitig erschwert dieses Phinomen aber auch
die quantitative Fixierung des Schwellenwertes, denn je unauffilliger die Symptomatik um

so unsicherer wird die Bestimmung der Haufigkeit ihres Aufiretens.

Wenden wir uns nun den genotoxischen kanzerogenen Effekten zu, die ausschlieflich an
undifferenzierten Stammzellen ausgeldst werden konnen. Chemische Kanzerogene reagieren
mit der Erbsubstanz (DNA) von Stammzellen und filhren zu Mutationen, z. B. zur
Umwandlung eines normalen Gens in ein Onkogen (WEINBERG [1987], S. 77; [1996])),
mit der Folge, daB die so , initiierte Stammzelle aus dem normalen Zellzyklus ausscheidet
und - statt sich funktional zu spezialisieren - iber mehrere Zwischenstufen zur
Ausgangszelle eines durch fortwihrende Teilung schlieBlich lawinenartig wachsenden
Verbandes mit der initiierten Zelle genetisch identischer Zellkopien (Klon) wird, der sich

dann in einer klinisch diagnostizierbaren Krebsform, z. B. als solider Tumor, manifestiert.

Die initiierende Mutation wird keineswegs nur durch duBere Noxen (Chemikalien, Strah-
lung, Viren, ...) hervorgerufen, sondern geschieht auch spontan. Die Gene bilden bekannt-
lich das in einer chemischen Sprache codierte Programm, das alle in einer Zelle ablaufenden
Prozesse steuert. Eine Mutation ist eine ungezielte Storung dieses Programms

(PRESCOTT/FLEXER [1990]), die, wenn sie zufillig nicht repariert wird, entweder
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— die Funktionsfihigkeit der Tochterzellen bis hin zum Zelltod beeintrachtigt oder

— eine Initiierung mit den oben geschilderten Folgen darstellt.

Es miissen also mehrere, je fiir sich unwahrscheinliche und zufillige Ereignisse zusammen-
treffen, damit es iiberhaupt zu einer Initiierung kommt. Wie bei einer typischen Lawine
héngt der endgiiltig angerichtete Schaden nicht von der Hohe des Ausgangsimpulses ab.
Uber die nun folgende Latenzphase bis zur Manifestation des Tumors, insbesondere zur
Rolle des Immunsystems bei der Tumorabwehr (OLD [1996]), ist immer noch relativ wenig

bekannt.

In unserem Zusammenhang interessiert, ob es eine Schwelle fiir die Initiierung durch ein
chemisches Kanzerogen gibt. Diese Frage ist aufgrund der geschilderten Mechanismen ein-
deutig zu verneinen. Der genetische Code weist keine Redundanz auf, ist z. B. ein Zelltei-
lungen hemmendes Gen (Tumorsuppressor-Gen) mutiert, so kann kein anderes Gen diese
Funktion iibernehmen und die Mutation ist irreversibel. Allerdings beweist das Fehlen der
oben fiir die Existenz eines Schwellenwertes bei Nichtkanzerogenen als notwendig und hin-
reichend erkannten Voraussetzungen nur, daB es keinen Schwellenwert fir die Initiierung
gibt. Aber auch auf den folgenden Stufen der Kanzerogenese (Promotion, Progression)
verbirgt sich kein Schwellenmechanismus. ,,Dies folgt aus experimentellen Beobachtungen
iiber den Zusammenhang zwischen der Héhe der Einzeldosis, [sowie] der Dauer der Be-
handlung und dem Aufireten von Tumoren, sowie aus Uberlegungen zum Wirkungsmecha-
nismus. Folglich stellen niedrige Dosen ein zwar geringes, aber doch vorhandenes Risiko
dar ...“ (GREIM, DEML [1996], S. 150 f). Dagegen bezeichnet SEIDEL [1996], S. 48 eine
derartige Aussage noch als ,,Dogma“, das aus ,,Vorsorgegriinden“ aufrecht erhalten werde.

Die nur stichwortartig angefiihrten ,,Gegengriinde® konnen allerdings nicht tiberzeugen.

Ein Rest von UngewiBheit bleibt in unserer Argumentationskette aufgrund der ungenauen
Kenntnisse iiber die Vorginge in der Latenzphase. Man hat vermutet, daB das Immunsystem
die initiierte Zelle bzw. den Klon in seinem Anfangsstadium als korperfremdes Gewebe er-
kennen und eliminieren wiirde. Untersuchungen in diese Richtung sind so alt wie die expe-
rimentelle Tumorforschung selber. Das gegenwirtige Fazit (OLD a.a.O. S.84) ist, daB die
natiirliche Immunabwehr bestenfalls eine schwache Hiirde auf dem Wege zum ausgebildeten

Krebsgeschwiir bildet, offenbar weniger wirksam als bei der Abwehr von Infektionen. Das



ist evolutionsbiologisch verstindlich: wihrend Infektionen bevorzugt Kinder und Jugendli-
che hinwegraffen, ist Krebs eine Alterskrankheit, die die reproduktive Fitne3 einer Bevolke-
rung kaum beeinfluf3t.

2.2 Nicht adiiquat beschreibbare Phinomene

Die kompletten gentoxischen Kanzerogene sind nicht die einzigen Stoffe, bei denen man

empirisch keine Wirkungsschwelle feststellen kann.

Bei allergenen Substanzen bedarf es zwar in der Regel einer einmaligen, hohen Dosis zur
Sensibilisierung, aber nach diesem Ereignis reagiert der Allergiker dann schon auf kleinste
Mengen des Allergens und diese Reaktion ist, wie beim Krebs, nicht dosisabhéngig. Es ist

daher nicht moéglich, den Allergiker durch Grenzwerte zu schiitzen.

Bei Blei steht fiir den Umweltmediziner ,,... die Frage nach subtilen Schiadigungen der zen-
tralnervosen Funktionen im Vordergrund. Als Risikogruppen gelten insbesondere Kleinkin-
der. Eine exakte Schwellenkonzentration konnte bisher nicht ermittelt werden. Neuro-
toxische Wirkungen werden bis zu Bleikonzentrationen im Blut um 100 - 150 pg/l und auch
darunter (Hervorhebung M.F.) vermutet“. Diese Schiddigungen scheinen noch Jahre nach
dem Fortfall der hohen Belastung fortzubestehen (WILHELM/EWERS VI-3/Blei S. 11).
Da der Mechanismus dieser Encephalopathie nicht bekannt ist (GREIM/DEML [1996], S.
473), kann nicht gesagt werden, ob die Encephalopathien reversibel sind und ein Schwel-

lenwert tiberhaupt existiert.

Eine weitere Gruppe bilden solche Stoffe, bei denen ein kanzerogener Efiekt erst bei Kon-
zentrationen beobachtet wird, die zytotoxisch sind und zu starken prolizerativen Verénde-
rungen des gleichen Gewebes fiihren, in dem auch der Krebs entsteht, wie etwa im Falle des
Formaldehyds. Wenn die entziindlichen Prozesse die notwendige Voraussetzung der
Krebsentstehung in solchen Fillen wiren und wenn diese Prozesse ihrerseits eine Schwelle
aufwiesen, konnte offenbar davon ausgegangen werden, daf3 diese Schwelle auch fiir die
Auslosung des Krebsgeschehens tiberschritten werden muB. Eine andere Hypothese geht
dagegen auch bei diesen Substanzen von einer kanzerogenen Wirkung ohne Schwellenwert

aus, die aber beim Einsetzen der zytotoxischen Effekte dramatisch verstirkt werde, so daf3

249



250

die in solchen Fillen beobachtete ,hockey-stick“-Form der Dosis-Haufigkeitskurve ent-
stehe. Welche Hypothese nun auch immer zutreffen mag - klar ist, daB man aus dem steil
ansteigenden Zweig nicht auf den (umwelthygienisch interessanten) Verlauf unterhalb der

zytotoxischen Schwelle extrapolieren kann.

Rein biochemisch-zellulire Erklarungsmodelle versagen, wenn man sich dem psycho-soma-

tischen Bereich zuwendet.

Unter den Noxen mit psycho-somatischen Wirkungen steht der Ldrm obenan. Larm erzeugt
StreB und zwar hingt die StreBhohe nicht nur von den physikalisch meBbaren Schalldruck-
pegeln und Frequenzspektren ab, sondern auch von den lirmbedingten
. Aktivitatsstorungen, die sowohl unbewuBt ablaufen (z. B. chronische Schlafstérungen
durch StraBenlirm unterhalb der Aufwachschwelle) wie auch bewuBt wahrgenommen
(Kommunikationsstérungen) sein konnen. Der Stre fiihrt zu einer meBbaren Verschiebung
des Katecholaminspiegels und dadurch zu einem erhéhten Risiko fiir Herz-Kreislauferkran-
kungen (ISING et al. [1997]). Diese erst neuerdings erkannten Zusammenhénge kénnen mit
einem sozialwissenschaftlich erweiterten epidemiologischen Instrumentarium objektiviert
werden. Die Autoren der 0. g. Arbeit leiten daraus Grenzwertempfehlungen ab, so da3 man
hier von einer methodologischen Grenzerweiterung der regulatorischen Toxikologie

sprechen kann.

Toxikopie

Die Psychologin Sigrun Preuss sieht somatische Reaktionen des Organismus auf Umwelt-
schadstoffe nicht nur durch die physische Exposition (,,direkter Pfad“), sondern auch
nmittelbar®, ... aufgrund der psychischen Verarbeitung von Informationen tiber Umweltbe-
lastungen ...“ verursacht (PREUSS [1996]). So konnen auch ,,... Meinungen, Vermutungen
und Annahmen iiber zukiinftige Expositionen, die real oder auch nur potentiell sein kénnen*
schon jetzt krank machen und als ,, fraumatische Neurosen“, die sich nach einer tatsachli-
chen, als ,,... grundlegender menschlicher Kontrollverlust* erfahrenen Schadstoffexposition
in ,, Angsten, Depressionen, LeistungseinbuBen, Schlafstorungen und hoher Erregbarkeit
manifestiert, oder als ,, Toxikopie “ zum Ausdruck kommen. ,Man versteht ... [unter der

Letzteren] das Auftreten manifester Symptome, die denen einer Vergiftung entsprechen,



ohne daB jedoch eine toxi(kologi)sche Belastung erfat werden kann.“ Hier wiirden, den
Krankheitswert der Befunde einmal unterstellt, zur Gefahrenprognose wohl Erfahrungs-
regeln gebraucht, die mit den Methoden der naturwissenschaftlichen Toxikologie allein nicht
zu entwickeln sind und, falls iiberhaupt aufstellbar, eher in den Bereich des sozialpsycholo-

gischen Prognostik gehoren diirften.

Eine ganze Reihe von Jahren nach der Anwendung von Holzschutzmitteln oder anderen
Biociden in Innenrdumen aufgetretene Gesundheitsstorungen haben seit den 80er Jahren
groBe Aufmerksamkeit (,,HolzschutzmittelprozeB*) gefunden und Zweifel an der Validitat
toxikologischer Bewertungen geweckt, wie sie von den Behorden, gestiitzt auf die

.etablierten Sachversténdigen, vorgenommen werden.

Fiir Pyrethroide und Pentachlorphenol (PCP) ging man dabei von Erfahrungen am Arbeits-
platz bzw. fiir polychlorierte Biphenyle (PCB) von Tierversuchen und nach dem iiblichen
Schema abgeleiteten ADI-Werten aus, an dic man sich auch bei der Beurteilung von
(Raum)luftbelastungen anschlieBen kann. Die dabei zugrundegelegten kritischen Effekte
haben aber keinen erkennbaren Zusammenhang mit neuen, qualitativ andersartigen Krank-
heitsbildern, wie dem Holzschutzmittelsyndrom oder der Multiple Chemical Sensitivity
(MCS) (SEIDEL [1996], S. 352; 125), die bei einem Teil der im héuslichen Milieu belaste-
ten Personen nach jahrelanger Exposition auftreten. Wegen der ganz andersartigen
Symptomatik kann man hier auch nicht einfach von einem besonders empfindlichen Per-
sonenkreis - wie im folgenden Abschnitt - sprechen. Es handelt sich bei diesen neuartigen
Krankheitsbildern um ,,... noch wenig verstandene Phénomene, seien sie naturwissenschaft-
licher oder psychosozialer/psychomatischer Natur (SEIDEL [1996] zu MCS). Weder die
auslosenden Substanzen, noch der Kreis der potentiell reagierenden Personen konnen der-

zeit vorhergesagt und damit auch keine spezifischen Schutzstandards festgelegt werden.
2.3 Verfahren der Grenzwertsetzung
Da es uns hier nur auf das Grundsitzliche ankommt, verweisen wir fiir die Beschreibung der

eher technischen Einzelheiten auf die Literatur, z. B. GREIM/DEML [1996], WICHMANN
etal. [1992 ff], s. a. Tab. 2.
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Tab. 2 Beispiel einer Grenzwertableitung fiir Toluol, eine fliichtige organische Verbindung,
die regelmaBig im Innenraum gefunden wird (Median: 62 pg/m* n. KRAUSE et al.

[1991]).

Toluol (1 ppm = 3,75 mg/m?)

Ableitungsschritte

(1) Zielorgan:
Kritischer Effekt:

Reversibilitat (bzgl. des krit. Effekts):

Kanzerogentitit":

Reproduktionstoxizitit":

(2) LOAEL (intermitt. Expos.) bzgl.
krit. Eff.:

Geruchsschwelle:

(3) Extrapolation

(4) Schutzstandard

Ermittlung der Gefahrenschwelle in der All-
gemeinbevolkerung unter EinschluB von Ri-
sikogruppen (SAGUNSKI [1996])

ZNS

Kopfschmerz, Ermiidung

Leistungsabfall, Schleimhautreizung

nicht diskutiert

Negative oder nicht signifikante Befunde bei
Mensch und Tier

Teratogene Effekte n. starker chron. Expos.
(Schniiffeln®, Arb.platz)

LOAEL" ~ 100 ppm

MAK: 50 ppm, Kat. C

d.h. teratog. Eff. nicht zu befurchten, wenn
MAK eingehalten

75 ppm?
publ. 1989

1 mg/m?

Basisschema®
75 ppm/100 ~ 0,8 ppm

=3 mg/m?

) Wiedergabe stark verkiirzt

3)
4)

ermittelt in Kurzzeitversuchen mit Freiwilligen
Einatmen von Toluolddmpfen zur Erzeugung von Rauschzustinden
Lowest Observed Adverse Effekt Level: niedrigster Konzentrationswert, bei dem der

angegebene Gesundheitsschaden noch beobachtet wurde, hiufig als niedrigster Wert
aus allen einschlagigen Veroffentlichungen.

Von der Innenraumkommission bei der Ableitung von Grenzwertvorschligen fur die

Raumluft benutztes Extrapolationsschema (SEIFERT [1996]) Vgl. Abb. 2




2.3.1 Schwellenwertstoffe

Wiihrend man davon ausgehen kann, daB3 (fast) alle Menschen qualitativ gleich auf einen
Schadstoff reagieren (Zielorgan, kritischer Effekt), sind die individuellen Wirkungsschwel-
len durchaus verschieden, meist liegt anndhernd eine ein- oder zweigipflige logarithmische
Normalverteilung vor (BMI [1978], S. 108). Daraus folgt, daB ein vollstandiger Individual-
schutz durch Grenzwerte theoretisch zwar unméglich ist, dal man aber, vom beobachteten
LOAEL ausgehend, durch Beriicksichtigung der bekannten oder vermuteten Unterschiede
zwischen der untersuchten Population und der Gesamtbevolkerung praktisch iiber 99 % der
Bevolkerung schiitzen kann. Da es sich in diesem Dosisbereich bei Schwellenwertstoffen um
marginal krankheitswertige Effekte handelt, diirfte dieses verbleibende Risiko als hinnehm-
bar und der so festgesetzte Standard als Gefahrenschwelle im Sinne des Entwurfs zu einem
Umweltgesetzbuch (KLOEPFER et al. [1990], S. 119, vgl. a. FISCHER [1996], S. 62) zu

bewerten sein.

Wenn wir in diesem Zusammenhang von Risikogruppen reden, dann sind Personen gemeint,

die qualitativ wie die Normalbevélkerung reagieren, aber quantitativ empfindlicher sind.

Zunichst umfaBt jede Bevolkerung aufgrund ihrer genetischen Variabilitdt immer auch
iberdurchschnittlich empfindliche Individuen, denen man bei der Standardsetzung, z. B.

durch Unsicherheitsfaktoren Rechnung tragen kann (FISCHER [1996], S. 55).

Von einer Risikogruppe im engeren Sinne sprechen wir bei einem Personenkreis, bei dem
sich das hoéhere Risiko anhand eines von der Exposition unabhidngigen Merkmals (wie
Raucherstatus, Schwangerschaft, gewisse Krankheiten) vorhersagen 148t und fur den eine

eigene Gefahrenschwelle ermittelt werden kann.

Je nach der Datenlage bedarf es zur Ermittlung der Gefahrenschwelle unterschiedlich langer
Ableitungswege. Nur beim Vorliegen epidemiologischer Studien an einer reprdsentativen
Stichprobe der Gesamtbevilkerung kann die Gefahrenschwelle auch fiir die Risikogruppe
direkt empirisch belegt werden (LOAELg...), wie in der Anhérung BMI [1978] bereits aus-
gefiihrt. Eine weitere wichtige Gruppe von Humanstudien stammt aus der Arbeitsmedizin,

zumal viele der dort untersuchten Stoffe auch als Luftverunreinigung besonders im Innen-
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raum auftreten. Der dort ermittelte Schwellenwert LOAEL A (~ MAK-Wert) gilt fur
gesunde Erwachsene bei intermittierender Belastung (5 x 8 Std./Woche) und muB daher zu-
nichst unter Benutzung toxikokinetischer Erfahrungswerte auf Dauerexposition und auf
Kinder (hoheres Atemminutenvolumen im Verhéltnis zum Korpergewicht) umgerechnet

werden.

Gewisse Risikogruppen, die auch an Industriearbeitsplitzen titig sein konnen, wie Frith-
schwangere (Teratogenitit) oder Herz-Kreislaufgeschwichte werden schon bei der Festle-
gung des MAK-Wertes berticksichtigt, andere Risikopersonen kénnen durch die arbeits-
medizinische Betreuung im Beruf individuell geschiitzt werden. Da diese Moglichkeit bei
den Umweltbelastungen fehlt, muBl die genetische Variabilitit bei der Festlegung von
Schutzstandards auf der Basis eines LOAEL a4 pauschal bericksichtigt werder;. In diesem
Sinne wird im IRK-Basisschema der , Richtwert II“ abgeleitet. , Er stellt die Konzentration
eines Stoffes dar, bei deren Erreichen bzw. Uberschreiten unverziiglicher Handlungsbedarf
besteht, da diese geeignet ist, insbesondere flir empfindliche Personen bei Daueraufenthalt in
den Riaumen eine gesundheitliche Gefihrdung darzustellen ...“ (Hervorhebung M.F.). Der
Richtwert II bezeichnet die konkrete Gefahr i. S. des Baurechts (SEIFERT [1996], S. 423).

Das gesamte Schema ist in Abb. 2 zusammengefalt.

Liegen keine geeigneten Humandaten vor, so muB3 man von Zierversuchen ausgehen und
neben den eben schon genannten Faktoren noch die Interspezies-Unterschiede in das Ablei-
tungsschema einbeziehen. Hier heiB3t es a.a.0. S. 424: | Bei der Beurteilung von Speziesun-
terschieden ist der Stellenwert des untersuchten Endpunktes zu beriicksichtigen. Im Tierex-
periment beobachtete Effekte konnen fiir den Menschen irrelevant sein, dann lassen sich
keine quantitativen Schliisse ziehen. Dies gilt auch, wenn die flir den Menschen als relevant
angesehenen Effekte im Tierversuch nicht beobachtbar sind, z. B. subjektive Symptome

oder Befindlichkeitsstérungen.

Speziesunterschiede fiir vergleichbare Endpunkte lassen sich zu einem erheblichen Teil auf
Unterschiede in der Pharmakokinetik zuriickfihren. Insbesondere spielen dabei Unter-
schiede im Stoffwechsel des betrachteten Stoffes eine Rolle. Dies kann zu einer im Ver-
gleich zum Versuchstier geringeren oder hoheren Bioverfiigbarkeit kritischer Metaboliten
fithren.
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Abb. 2: Vorgehensweise bei Stoffen mit Schwellenwert, wenn Humandaten vorliegen.
" Wird nicht beriicksichtigt, wenn das hohere Atemminutenvolumen durch
raschere Entgiftung kompensiert wird.
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Bei Geruchsstoffen und anderen Substanzen mit nur beldstigender Wirkung kénnen und

miissen die Schwellenwerte am Menschen bestimmt werden.

Vorsorgestandards werden gesetzt, entweder um vermuteten, aber mit den gegenwartigen
wissenschaftlichen Mitteln nicht abzuklirenden Schidden vorzubeugen (Ignoranztheorie)
oder um zukiinftige Nutzungspotentiale in der Biosphire nicht zu verbauen
(Freiraumtheorie) (v. LERSNER [1996]). Ihre Begriindung kann also nicht iber einen
quantifizierbaren Wirkungsbezug erfolgen, sondern geschieht, wie bei den bereits erwahnten
Emissionsstandards der TA Luft, iiber eine Minimierung - etwa so niedrig wie technisch
moglich. Immissionsseitige Vorsorgestandards werden héufig auch konventionell, z. B. auf
1/10 des entsprechenden Schutzstandards festgelegt, so im IRK-Basisschema, S. 426. Sie
sollen eine iiber das Ubliche hinausgehende, gesundheitlich noch unbedenkliche aber hygie-

nisch unerwiinschte Belastung markieren.

2.3.2 Komplette genotoxische Kanzerogene

Die in der Uberschrift genannten Stoffe sind allein, d. h. ohne Mitwirkung anderer korper-
fremder Stoffe, in der Lage, durch irreversible Verinderungen am Genom von Stammzellen
die Entwicklung eines Krebses zu initiieren. Dieses Potential eines Stoffes kann grundsitz-
lich durch geeignete toxikologische Untersuchungen, insbesondere durch Langzeittierver-
suche, ermittelt werden. Bei diesen Stoffen gibt es wie oben bereits ausgefiihrt, keinen
Schwellenwert, nur die Erkrankungshiufigkeit geht bei kleiner werdender Dosis zuriick.
Das bedeutet aber auch, daB die Schwere der Erkrankung anders als bei den Paracelsus-
stoffen unabhdngig ist von der Dosis: auch bei einem Risiko von 1 : 1.000.000 stirbt der

Betroffene vorzeitig an Krebs.

Die Dosis-Haufigkeitskurven fiir kanzerogene Effekte miissen meist aus drei Beobach-
tungspunkten konstruiert werden. In Arbeitsplatzstudien kann in der Regel nur zwischen
,.geringer, mittlerer und hoher Exposition unterschieden werden, wobei die tatsichliche
Schadstoffkonzentration und die individuelle Belastungsdauer der einzelnen Kohorten-
mitglieder wegen der jahrzehntelangen Latenzzeiten zwischen Einsetzen der Exposition und

Erfassung der Effekte nur ungenau bekannt sind. In Tierversuchen muf3 die Dosierung nach



oben zur Vermeidung akut toxischer Effekte begrenzt werden. Wegen der geringen Tier-
zahlen (ca. 30 - 100 Tiere je Dosispunkt) hat es auch keinen Sinn, mit zu niedrigen Dosen
zu arbeiten, auBerdem zwingen die erheblichen Kosten zu Kompromissen. Der verbleibende

Intervall wird daher mit zwei weiteren Dosierungen iiberdeckt.

Fiir die Extrapolation der Ergebnisse existiert eine Vielzahl denkbarer mathematischer Mo-
delle (WAHRENDORF, BECHER [1990]), ohne daB es moglich wire, zwischen ihnen an-
hand der Daten oder aufgrund biologisch-mechanistischer Uberlegungen zu differenzieren.
Dabher erscheint es immer noch am besten, das einfachste und zugleich konservative Modell
zu verwenden: die lineare Extrapolation im Bereich niedriger Dosen und das damit defi-

nierte unit-risk.
Das unit risk Konzept

Bei dieser Methode der Risikoabschétzung wird die empirisch nicht zugingliche Liicke der
Dosis-Haufigkeits-Kurve im Bereich der Umweltbelastung durch eine lineare Extrapolatio 1
aus dem Bereich beobachtbarer Wirkungen zum Nullpunkt hin geschlossen. Diese Extrapo-
lation liegt zunéchst biologisch auf der sicheren Seite, denn sie geht davon aus (Ein-Treffer-
Modell), daB3 die Gesamtwahrscheinlichkeit der Krebsentstehung schon erhoht wird, wenn
der Schadstoff die Ubergangswahrscheinlichkeit auf einer Stufe des auch spontan ablaufen-
den Gesamtprozesses erhoht. Die lineare Extrapolation ist auerdem im Interesse des vor-
sorgenden Gesundheitsschutzes und der umwelthygienischen Gefahrenabwehr konservativ
in dem Sinne, daB sie die Beweislast fiir eine qualitative Anderung der Dosis-Haufigkeits-
Kurve im empirisch nicht zugénglichen Bereich zwischen Initiierung und Manifestation (z.
B. Wirkungsschwelle, stark sublinearer Verlauf) im Sinne eines ,,in dubio pro sanitate® ver-
teilt. In Abb. 3 sind die wesentlichen Schritte einer unit-risk-Berechnung fiir ein inhalatives

Kanzerogen aufgrund epidemiologischer Daten aufgefiihrt.
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Gesamtwahrscheinlichkeit der Krebsentstehung:

PG = Po = (1 - po) px=Po RRy

daher:
Po po : Wahrscheinlichkeit der spontanen
(1) pe= (RRy - 1) Tumorentstehung
1 - po px : schadstoffbedingter Anteil

RRy : relatives Risiko exponierter Personen
Exp. X : Schadstoff
(2) Lin. Ansatz: RRx=1+k=xTy

a) Ansatz im experimentell zu- X : Schadstoffkonzentration
gdnglichen Bereich priifen! Tx : Expositionsdauer
Falls bestitigt. k : Proportionalititsparameter

b) Ermittlung von k mittels MeBwert RRy,
bei x,*Ty; (zB.am Arbeitsplatz):

_ RRy -1 _
k=——— K : sei die beste Schitzung des Parameters
X Tx

¢) Konservative (0. Schwelle) lineare Extrapolation auf Umweltkonzentratio-
nen xy << x;, Dauerexposition iiber 70 Jahre: Ty = 5 *« 70 Jahre (5 zur
Umrechnung von Arbeits- auf Lebensjahre) ergibt:

RRXI - 1
(3) RRy (Umwelt) =1~ ————— =350 * x¢
X, = Tx

(3) in (1) eingesetzt ergibt die konzentrationsproportionale Obergrenze fiir das
Risiko einer umweltbedingten Krebserkrankung durch Schadstoff X:

(4) px (Umwelt) = URy « Xy
mit dem unit risk

po  RRy -1
(3) URy = —

»
(9%}
n
[en]

(ngm’T
l-py x°Tx

Abbildung 3:Ableitung des unit risk beim Vorliegen epidemiologischer Daten



Formel (1) ist streng giiltig, der lineare Ansatz (2) muf3 selbstverstindlich anhand der epi-
demiologischen Befunde iiberpriift werden. Da in der Regel jedoch nur 3 Belastungsstufen
empirisch unterschieden werden konnen, verbieten sich aufwendigere Ansitze, z. B. mul-
tistage-Modelle, in der Regel schon von selbst. Fir den Proportionalitdtsparameter k setzt
man die beste Schitzung aufgrund der MeBwerte, d. h. sowohl die Unsicherheiten der Risi-
koermittlung wie der Expositionsbestimmungen - die in epidemiologischen Studien bei lan-
gen Latenzzeiten Jahrzehnte zuriickliegen kénnen - gehen ein. Manche Gremien verwenden
daher das 95-Percentil kos fiir regulatorische Zwecke. Der Extrapolationsschritt ¢) vom Ar-
beitsplatz auf die Umwelt ist auch in dem Sinne medizinisch konservativ, daB er die z. B. bei
hohen Staubbelastungen am Arbeitsplatz mogliche zusitzliche Schiddigung der Selbstreini-
gungsmechanismen und die Effekte der in der Regel gleichzeitig vorliegenden sonstigen
Schadstoffe (einschlieBlich des Rauchens) implizit beriicksichtigt. Dagegen wird in der
Regel kein zusitzlicher Faktor fiir eine evtl. hohere Empfindlichkeit unidentifizierter Risiko-

personen angewandt.

Es soll an dieser Stelle nur ergdnzend darauf hingewiesen werden, dafl andere
Extrapolationsmodelle, die ein um GroBenordnungen geringeres Risiko bei der gleichen
Konzentration ergeben als das lineare Modell, sowohl was ihre mechanistische Begriindung

wie auch die Nutzung des Datenmaterials anbelangt, als weniger evident einzustufen sind.

Geht man von Tierversuchsdaten aus, so kann man zur Ermittlung des unit-risk genauso
vorgehen, wobei man toxikokinetische Unterschiede im Schadstoffmetabolismus zwischen
Mensch und Tier selbstverstandlich in Rechnung stellen muf. Im iibrigen setzt man bei der
Ubertragung auf den Menschen haufig voraus, daB die spezifische Empfindlichkeit des
Zielorgans der empfindlichsten Tierspecies gleich der des Menschen ist - obwohl schon die
meist untersuchten Nagerarten untereinander groe Empfindlichkeitsunterschiede aufweisen
koénnen (vgl. die in FISCHER [1994] dokumentierte Diskussion der Inhalationsexperimente

mit Mineralfasern!).

Ein Vergleich der Risikoabschitzungen verschiedener Arbeitsgruppen zeigt, da3 die dabei
ermittelten unit risks der einzelnen Substanzen i. d. R. nicht stirker voneinander abweichen
als Toxizitdtswerte von Schwellenwertstoffen, es sei denn, da3 schon die empirischen Aus-
gangsdaten aus den o. g. Griinden sehr unsicher sind (FISCHER [1996], S. 69 f).
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Offenbar kann die Wissenschaft mit Hilfe der linearen Risikoextrapolation die politische

Frage ,,welche mittlere Schadstoffkonzentration darf in der Umwelt nicht iiberschritten
werden, damit die Grenze zum nicht mehr hinnehmbaren Risiko, d. h. die Gefahren-

schwelle, nicht erreicht wird?“ mit hinreichender Sicherheit beantworten, wenn dieses

Risiko zahlenmaBig vorgegeben wird (Abb. 4).

A one hit model

nicht mehr hin-
nehmbares Risiko empirisch erkenn-
(polit. Vorgabe) g bare Wirkungen

Risikohéhe

el ( »
A )7 >
“Umwleltbereich Schadstoff-
LN, konzentration

Gefahrenschwelle
im Rechtssinne

Abb. 4: Ermittlung der Gefahrenschwelle fiir einen Einzelstoff aus der
Dosis-Haufigkeits-Kurve bei vorgegebener Risikohdhe.
Die Dichte der Schattierung entspricht dem Grad der GewiBheit.

In Deutschland wurde die unit risk Methode zur Ableitung von Immissionsstandards erst-
malig von einer vom LianderausschuB fiir Immissionsschutz (LAI) eingesetzten Arbeits-

gruppe herangezogen, die ihre Ergebnisse 1992 in Form von ,BeurteilungsmaBstiben* vor-
legte (LAI [1992], Teil III):



Die Logik des fiir die Aufstellung der BeurteilungsmaBstibe von der Arbeitsgruppe ent-
wickelten ,,Synthesemodells* (LAI [1992], T. III, S. 132 ff) soll anhand von Abb. 5 erléu-
tert werden. Das Modell ist so angelegt, daB ein politisch beliebig vorgebbares Gesamtrisiko
(von z. B. 1 : 2.500) von der Summe aller zugelassenen Einzelstoffrisiken nicht ausge-
schopft wird und daB es immer moglich ist, weitere bislang unerkannte Schadstoffe zu
beriicksichtigen. Letzteres ist nur méglich, wenn die zugelassenen Risikobeitrage der einzel-

nen Schadstoffe eine systematisch abnehmende Folge (z. B.: 4, %, /s usw.) bilden.

Gesamtrisiko 1:2500

I |
Aufteilung Organische Anorganische

Verbindung Verbindungen Partikel

45 % 20 % 35 %

Va PAH As/Cd ]
—» Diesel
Va n.n. -
s Benzol
2,3,7,8-TCDD

Reserve 16,9 % 10 % 4,4 %

Abb. 5 Synthesemodell

Neben der vorausgesetzten Additivitit der Einzelrisiken, die in der Tat vorliegen dirfte
(LAI [1992], T. IIL. S. 68), bedarf das Modell zweier Festlegungen, um umweltpolitisch

brauchbar zu sein.

261



262

a) Verteilung der Schadstoffe auf die Folge der Risikobeitrige.

Hierbei wurde pragmatisch eine Differenzierung nach chem.-physik. Gesichtspunkten
vorgenommen. AuBerdem erhielten die heute bedeutendsten Schadstoffe die hochsten
moglichen Beitrage.

Es ist keineswegs rational, allen Schadstoffen den gleichen Risikobeitrag zuzugestehen,
denn die zur Emission fithrenden Prozesse sind von unterschiedlichem Nutzen flir die
Gesellschaft. Das driickt sich darin aus, daB es offenbar schwerer durchsetzbar und
teurer ist, den Kfz-Verkehr von Verbrennungsmotoren auf andere, umweltfreundlichere
Antriebsaggregate umzustellen, als im Bauwesen auf Asbest zu verzichten. Alternativ
kénnte man auch die Verteilung der Risikobeitrdge auf die verschiedenen Schadstoffe bei
gegebenem Gesamtrisiko dadurch méglichst effizient gestalten, daB man die einzelnen
Immissionen um so stirker reduziert, je weniger dies kostet. Jedenfalls 1aBt das Modell

an dieser Stelle dem politischen Gestaltungswillen ebenso Raum wie bei der

b) Vorgabe des Gesamtrisikos.
Die Arbeitsgruppe des LAI hat unter Hinweis auf das z. Z. bestehende Risikoverhiltnis
von 80 : 15 = 5,3 zwischen Ballungsraumen und landlichen Gebieten fiir eine Risiko-
minderung von 1/1.000 auf 1/2.500 (und damit immer noch auf das Doppelte der lind-
lichen Gebiete) pladiert.

Die konkreten BewertungsmaBstébe sind diejenigen Konzentrationswerte der einzelnen
Schadstoffe, die bei 70-jahriger Exposition gerade zu dem im Synthesemodell ,,zugeteilten”
Einzelstoffrisiko fithren. Man hat also fiir den Stoff X von der Beziehung

Risikoanteil (X) = unit risk (X) * Beurteilungswert (X)
oder
Beurteilungswert (X) = Risikoanteil (X) /unit risk (X)

auszugehen, was fiir den DieselruB (mit 1/2.500 = 4 * 10™) zu

4% 10%% 0,35 * 3/4

Beurteilungswert (Diesel) =
j24 (5] ) 7%10°

fiihrt.

=1,5 pg/m?




Tabelle 3 zeigt die fiir die Gesamtrisiken 1/1.000, 1/2.500 und 1/5.000 berechneten Beurtei-
lungswerte aller von der Arbeitsgruppe betrachteten Schadstoffe im Verhiltnis zu den heu-
tigen Immissionen. Man erkennt, daf erst die Vorgabe eines Gesamtrisikos von 1/2.500 eine
Verbesserung der Verhiltnisse in den Ballungsgebieten gegeniiber dem Ist-Zustand indu-

ziert.

Tabelle 3 BeurteilungsmaBstibe fiir verschiedene Gesamtrisiken im Vergleich zur heutigen
Immissionsbelastung (LAI [1992], T. III, S. 140)

Schadstoffe | Belastung in Bal- BeurteilungmaBstiibe fur Belastg. | Einheit
lungsgebieten var. Gesamtrisiko landl. Geb.
max. | gemittelt | (1:1000) i (1:2500) i (1:5000) | gemittelt
PAH 3 ; 1,8 32 | 13 i 0,6 0,7 ng/m?
Benzol 10 | 72 63 | 25 | 13 0,7 pg/m?
T T T
Cadmium 5 i 3,3 42 ; 1,7 i 0,8 0,9 ng/m?
Arsen 20 ) 11 13 1 5 | 25 2,7 ng/m?
T T T
DieselruB- 0 ! 72 38 ) 1,5 | 08 0,9 pg/m?
part I | I
Asbest 200 | 110 220 , 88 | 44 38 F/m?

Die Umweltministerkonferenz hat den Bericht des LAI zwar zustimmend zur Kenntnis ge-
nommen, aber sich zu einer Markierung der Gefahrenschwelle im Kontinuum des kanzero-

genen Risikos nicht entschlieBen kénnen.
2.3.3 Liicken in der Datenbasis

Versucht man die vorstehend skizzierten Verfahren der Grenzwertbestimmung in konkreten
Fillen anzuwenden, so st6Bt man in der Regel, auch bei schon seit langem gewerblich ge-
nutzten Verbindungen - gleich ob Schwellenwertstoffe oder nicht - auf erhebliche Daten-
liicken. Zur Erlauterung und vielleicht Erklarung hier einige Zahlen. 1927 umfasste die Liste
der , wichtigsten Chemikalien im , Taschenbuch fiir den praktischen Chemiker (HUTTE
[1927]) 526 anorganische und 345 organische, zusammen also 871 Verbindungen. Bis 1938
hatten einige einschldgig titige Hochschullehrer immerhin schon ,,... fir mehr als 100
Schadstoffe Grenzwerte am Arbeitsplatz vorgeschlagen“ (HENSCHLER [1996]), die sich

263



264

auf Beobachtungen am Arbeitsplatz oder in Expositionsversuchen, sowie auf Tierversuche
griindeten. Heute umfaBt die MAK-Wertliste zwar etwa 600 Substanzen, aber dieser
Gruppe wenigstens einigermaBen toxikologisch untersuchter Substanzen stehen 100.000
sogenannte Altstoffe gegeniiber, von denen etwa 2 % in Mengen von iiber 1000 t/a produ-
ziert werden. Von diesen 100.000 Altstoffen vermutet der Gesetzgeber in bewahrter wirt-
schaftsliberaler Tradition, daB sie harmlos sind, solange die zustéindigen Behorden nicht den
Verdacht des Gegenteils erharten kénnen, wofiir diese, mangels eigener experimenteller
Forschungskapazititen und fast ohne Mittel fiir Forschungsauftrige, wieder auf die Zusam-
menarbeit mit den Herstellern angewiesen sind (HEBERER et al. [1996]).

Es fehlt also an unabhingigen Untersuchungskapazititen sowohl fiir Einzelstoffe
(hauptsichlich Altstoffe), wie auch fur allgemeine Fragestellungen, etwa iiber die geneti-
schen Variationen der Metabolisierung oder das Auftreten und die Erkrankung von Subpo-
pulationen mit einem erhohten Krebsrisiko (EWERS [1990]).

Die biologischen Voraussetzungen der Risikoextrapolation bei den kompletten, geno-
toxischen Kanzerogenen sind oben geschildert worden, ihr Vorliegen kann fiir einen konkre-
ten Stoff durch eine tierexperimentelle Studie tiberpriift werden. Zeigt eine solche Untersu-
chung auch im Wiederholungsfall, ggf. mit einem anderen Tiermodell, keine deutlich positi-
ven Resultate, geniigt sie den tiblichen Evidenzkriterien nicht, treten positive Befunde erst
bei ausgeprigt zytotoxischen Dosierung auf oder nur bei unphysiologischen Applikations-
formen (z. B. Injektion statt Inhalation bei Faserstduben), so stoBt eine quantitative Extra-

polation auf groBe Bedenken.

3. Anwendungen der Toxikologie im Umweltschutz

3.1 Zur Interpretation toxikologischer Aussagen

Die Toxikologie ,,erkldrt“ am Menschen direkt beobachtbare, durch Gifteinwirkung hervor-
gerufene, klinisch definierte Erkrankungen (z. B. Ersticken nach Kohlenmonoxideinatmung,
Krebs) durch biochemische Prozesse auf der zelluliren oder subzelluliren Ebene (in den
genannten Beispielen: Blockierung der fir den Sauerstofftransport bendtigten Hamo-
globinmolekiile, Mutation einer Stammzelle), die ihrerseits nicht immer direkt beobachtbar

sind.



Die Toxikologie benutzt also - wie andere (Natur-)wissenschaften auch - ein biochemisches
oder zellbiologisches Mikromodell zur Erhellung der klinisch vor allem beobachtbaren und
rechtlich allein relevanten Vorginge auf der Makroebene (Erkrankung oder Tod). Dabei

wire auf dieser Ebene noch zwischen dem individualmedizinischen (érztlichen) und dem

hygienischen oder bevélkerungsmedizinischen Aspekt, den der Epidemiologe beschreibt, zu

unterscheiden, jedoch interessiert hier nur der letztere.

Der Ubergang von der einen zur anderen Ebene ist methodisch schwierig und kann zu -
auch rechtlich - folgenschweren Fehlinterpretationen fiihren. Auf der Mikroebene kann die
Einwirkung des Schadstoffs haufig als chemische Reaktion mit gewissen stofflichen Funk-
tionstrigern in der Zelle (s. obige Beispiele) beschrieben werden. Das AusmaB der Einwir-
kung mag dann der Schadstoffkonzentration im Zielorgan proportional sein und kann unter
Umstinden an der Anderung geeigneter klinisch-chemischer Parameter abgelesen werden.
Die Auswirkung dieser Mikroprozesse auf die Makroebene, d. h. auf die Gesundheit, ist
aber bei vielen Stoffen in niedrigen Konzentrationen nicht dosisproportional, sondern
., Null“. Ein Mensch, dessen Atmung schon bei Blockierung eines einzigen Hamoglobin-
molekiils zusammenbrechen wiirde, wire gar nicht lebensfihig. Vielmehr haben gerade die
lebenswichtigen Funktionssysteme des Organismus im Laufe der Evolution besondere
Sicherheitsreserven entwickelt. Daher sind fiir die meisten Stoffe (Ausnahme z. B.: kom-
plette Kanzerogene) Wirkungsschwellen moglich, die klinisch-chemischen Parameterwerte
konnen sich infolge der Exposition éndern, bleiben aber im Normalbereich. Dies sollte dann

VorsorgemaBnahmen ausldsen, stellt aber noch keine Gefahr da.

Eine weitere Erschwernis fiir den Schlu8 von der Mikro- auf die Makroebene liegt in der
Tatsache, daB3 qualitativ ganz verschiedene Mikroprozesse die gleiche klinische Symptoma-
tik herrufen kénnen, so kann eine Leberzirrhose infektiés oder durch eine chronische Ver-
giftung mit Alkohol oder verschiedenen gewerblichen Chemikalien bedingt sein. Nur selten
sind die Zusammenhiinge zwischen dem biochemischen Mechanismus und der klinischen

Symptomatik so klar wie etwa im Falle der Kohlenmonoxidvergiftung.
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Bei der rechtlichen Wiirdigung der toxikologischen Untersuchung von Umweltchemikalien
miissen die Unterschiede zwischen Aussagen tiber Prozesse auf der Mikroebene und Effekte

auf der Makroebene beachtet werden. Um es zugespitzt auszudriicken:

Der grundgesetzlich gesicherte Anspruch auf kérperliche Unversehrtheit schiitzt nicht jede
einzelne Korperzelle und die Aussagen, ein Molekiil, Strahlungsquant oder Asbestteilchen
konne die kanzerogene Transformation einer Zelle bewirken oder jedes eingeatmete Koh-
lenmonoxidmolekiil kénne ein Molekiil des roten Blutfarbstoffes fiir den Sauerstofftransport
blockieren, sind zwar auf der Mikroebene richtig, aber rechtlich erst bedeutungsvoll, wenn
daraus Aussagen iiber das expositionsbedingte Geschehen auf der Makroebene, etwa iiber

Gesundheitsschaden durch Lufiverunreinigungen, abgeleitet werden konnen.

Diese Aussagen erscheinen grundsitzlich in Form einer Beziehung zwischen Dosis (bzw.

Konzentration) und Effekt oder Haufigkeit.

Die Dosis-Effekt-Beziehung, wie in Tab. 1, beschreibt, welche zunehmend schwereren Ef-
fekte bei wachsender Dosis auftreten. Sie ist mehr qualitativer Natur und grundsitzlich am
Individuum beobachtbar. In der regulatorischen Toxikologie dient sie hauptsichlich der
Festlegung des , kritischen Effekts“, d. h. derjenigen adversen (krankheitswertigen) Reak-
tion, die bei wachsender Konzentration als erste auftritt. Auf die gesellschaftliche und damit
historische Bedingtheit von ,,advers oder ,krankheitswertig wurde schon im ersten Kapitel
hingewiesen (Vgl. auch den Beitrag von SCHIMMELPFENNIG). Der Ubergang vom
qualitativ beschreibenden Krankheitsbegriff zur Messung physiologischer oder klinisch-
chemischer Parameterverinderungen (Referenzwerte, Normalbereich) fokussiert das
Problem zwar auf die Beantwortung der Frage, welche Wertebereiche als krankhaft zu
betrachten sind, bendtigt aber ebenfalls eine érztliche Bewertung der Befunde. Sobald
jedoch ein wissenschaftlicher Konsens iiber eine solche Einstufung vorliegt, erméglicht sie
eine quantifizierte und rationellere Uberwachung der gesundheitlichen Auswirkungen von

Umweltbelastungen (,,Human-Biomonitoring®).

Die fir den kritischen Effekt aufgenommene Konzentrations-Hdufigkeitskurve (dose-
response relationsship) gibt den Prozentsatz der Exponierten, der bis zu dem im Argument

genannten Konzentrationswert mit diesem Effekt reagiert. Sie ist also eine nur auf der



Populationsebene, jedoch nicht fir das Individuum konstruierbare Kurve. Im Falle der
Schwellenwertstoffe hat sie die bekannte S-formige Gestalt. Unter der vereinfachten Vor-
aussetzung, daB jeder Mensch unterhalb seines individuellen Schwellenwertes gar nicht,
dariiber jedoch voll mit dem kritischen Effekt reagiert, ergibt sich dieser Kurvenverlauf aus
dem Vorliegen einer einfachen oder logarithmischen Normalverteilung der Schwellenwerte
in der Population, die Kurve ist dann vollstindig durch die Lage des Medians der Schwel-
lenwerte und deren genetisch bedingter Variationsbreite in der Bevolkerung bestimmt. Epi-
demiologisch iiberpriifbar ist in der Bevolkerung nur der zentrale Bereich der Dosis-Haufig-
keitskurve, wie oben schon angedeutet. Von den verbleibenden Randbereichen ist der obere
der unempfindlichen Personen regulatorisch ohne Belang, wihrend der untere, die empfind-
lichen Bevolkerungsteile reprisentierende Bereich durch geeignete Extrapolationsfaktoren
beriicksichtigt werden muB. Die fiir die Rechtskraftigkeit so abgeleiteter Grenzwerte nétige
Evidenz der Extrapolation griindet sich auf die Ubertragung der in der Pharmakologie ge-
wonnenen Erkenntnisse zur genetischen Variabilitit der Fremdstoffmetabolisierung beim

Menschen.

Geht man davon aus, daB ein konstanter, d. h. von der Noxenkonzentration unabhéngiger
Bruchteil der initiierten Zellen zum Tumor fiihrt, dann ubertragen sich die Aussagen des
Ein-Treffer-Modells (s. 0. Abb. 3) von der Mikro- auf die Makroebene und es gibt einen
linearen Zusammenhang zwischen Tumorhéufigkeit und Exposition (Konzentration * Zeit).
Dies steht in Ubereinstimmung mit vielen Arbeitsplatzstudien und berechtigt zur linearen
Extrapolation in epidemiologisch kaum oder gar nicht zuginglichen Bereichen der typischen
Umweltexpositionen (vgl. dazu neuerdings WICHMANN, [1998], S. 158).

Nachdem der Gefahrenbegriff im Entwurf eines Umweltgesetzbuches rechtswissenschaftlich
in das Risikokonzept eingeordnet worden ist, sollte konsequenterweise auch die Evidenz
der Risikoabschitzung, die auf dem Mikromodell des seinem Wesen nach stochastischen
Prozesses der Krebsentstehung beruht, als hinreichend zur Ableitung von Grenzwerten

angesehen werden (vgl. a. SALZWEDEL bei FISCHER [1996], S. 61).

"Bei kanzerogenen Stoffen liefert die Risikoextrapolation lediglich eine Aussage iiber das
mittlere Individualrisiko in der untersuchten Bevolkerung (LAI [1992], T. III, S. 17). Aus

der Arbeitsmedizin ist bekannt, daB genetisch bedingte Metabolisierungsunterschiede zu
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einem individuell hoheren oder geringeren Krebsrisiko bei gleicher Exposition fiihren
konnen, ohne da das AusmaB dieser Variation in der Bevolkerung derzeit angegeben wer-
den kénnte (EWERS [1990]).

Eine zusitzliche Erschwemis epidemiologischer Untersuchungen zur umweltbedingten Kan-
zerogenese stellen die Jahrzehnte wihrenden Latenzzeiten zwischen Expositionsbegiﬁn und
Tumormanifestation dar, da der Mensch in diesen Zeitrdumen einer Vielzahl konkurrieren-
der teils verhaltens-, teils umweltbedingter Einfliisse ausgesetzt ist. Erh6hungen des relati-
ven Risikos, die kleiner als 10 % - 20 % (RR < 1,1 - 1,2) sind, konnen vor diesem Hinter-
grund epidemiologisch i.d.R. nicht nachgewiesen werden. Daher ist es ein wichtiger Fort-
schritt, daB es jetzt gelungen ist, das Lungenkrebsrisiko der geogenen Radonbelastung von
dem des Rauchens und einer beruflichen Asbestbelastung quantitativ zu trennen, wobei sich
die Ergebnisse bereits friher vorgelegter Risikoextrapolationen bestatigen (WICHMANN
[1998]). Allerdings muf3 man betonen, daB man hier in beiden Fillen auf Humandaten
zuruckgreifen kann. Die Quantifizierung des Krebsrisikos aufgrund von Tierversuchen be-

darfin jedem Einzelfall der sorgfiltigen Diskussion.

Das gleiche gilt von Tests zur qualitativen Erkennung des toxischen Potentials (z. B. Muta-
genitdt, Kanzerogenitit, Teratogenitit, Immuntoxizitat, Allergisierung) nicht oder unzurei-
chend untersuchter Stoffe. Da diese Tests zur Steigerung der Empfindlichkeit (Vermeidung
falsch negativer Ergebnisse) und im Interesse ihrer einfachen Handhabbarkeit mit extremen
Mikrosystemen, z. B. seit vielen Generationen isolierten Zelllinien, arbeiten, bedarf die
Interpretation ihrer Ergebnisse im Hinblick auf die klinische Relevanz fir den Menschen
ebenfalls groBer interdisziplindr strukturierter Erfahrung, die am besten in entsprechend

zusammengesetzten Fachkommissionen organisiert wird.

Die Evidenz solcher Expertenaussagen wird in der juristischen Literatur - wie auch um-
gangssprachlich - durch eine Wahrscheinlichkeit ausgedriickt (vgl. die ,hinreichende Wahr-
scheinlichkeit” in der Gefahrendefinition und Tab. 4.



Tab. 4 Stufen der GewiBheit. Quelle: Kalkar-Urteil des BVerfG zitiert nach SALZWEDEL
[1992] und eigene Ergénzungen. Erlduterungen im Text.

Stufen der GewiBheit Beispiele

(a) Absolute GewiBheit Mathematische Sitze (synthetische Urteile a

priori)

(b) GewiBheit nach dem gegenwirtigen Naturgesetze, speziell Mechanismus der
Stand von Naturwissenschaft und Tech- | Transformierung von Stammzellen in Krebs-
nik zellen

(c) Von der Mehrzahl der Fachleute fiir Lungenkrebs durch Passivrauchen. Bereits
gewi3 gehalten bewihrte Hypothesen.

(d) Von einer Minderheit der Fachleute fir |Herzinfarkt durch StraBenldrm. Bereich der
gewil} gehalten erfahrungsgeleiteten Hypothesenentwicklung

(e) Vollig ungewiB bleiben Aussagen iiber |, Jenseits der Schwelle praktischer Vernunft“
Vorginge jenseits der Grenzen des
menschlichen Erkenntnisvermégens.

Das BVerfG differenziert nur zwischen Aussagen von Typ (b) und (e), in der Tat diirften
mathematische Aussagen als solche rechtlich auch nicht strittig sein. Es bleibt offen, ob im
Falle (e) die heutigen Grenzen des Erkenntnisvermdgens gemeint sind oder die prinzipiellen
Schranken i.S. des ,,ignoramus, ignorabimus®. Da jedenfalls die ersteren in der Vergangen-
heit immer wieder hinausgeschoben worden sind, scheint es mir unerldBlich, Aussagen vom
Typ (c) und (d) zu beriicksichtigen. Dazu gehéren auch Urteile {iber den Geltungsbereich
eines wissenschaftlichen Ansatzes. So diirfte heute die Mehrzahl der Toxikologen iiberzeugt
sein, daB die toxischen Erscheinungen auf biochemische und physiologische Prozesse
zuriickgefiihrt werden konnen, wihrend eine noch (?) kleine Gruppe die Mitwirkung psy-
chischer Faktoren betont (s. 0. ,,Toxikopie“). Hier ist jedenfalls der Bereich der subjektiven
Wahrscheinlichkeiten. Die Zweideutigkeit des umgangssprachlichen Wahrscheinlichkeits-
begriffs wird noch dadurch gesteigert, daB von verschiedenen Graden der subjektiven
Wahrscheinlichkeit gesprochen wird. Ein Laie, z. B. ein Richter, wird eine Aussage vom
Typ (c) fir wahrscheinlicher halten als eine solche von Typ (d), aber der Vertreter einer
Minderheitenmeinung mag subjektiv seine Hypothese fiir mindestens ebenso wahrscheinlich
halten wie der Opponent die Mehrheitsmeinung und das Urteil der Geschichte hat oft genug
dem ersten recht gegeben. Der Grad der subjektiven Wahrscheinlichkeit hat logisch nichts
mit dem Wahrheitsgehalt der intendierten Aussage zu tun, dennoch wird man sich bei Ent-
scheidungen, die demokratisch legitimiert werden miissen, tunlichst an der Mehrzahl der

Fachleute orientieren, solange eine GewiBheit nach (b) nicht zu erreichen ist.
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Im Gegensatz zu den eben genannten subjektiven Wahrscheinlichkeiten handelt es sich bei
den extrapolierten Dosis-Haufigkeitsbeziehungen um objektive Wahrscheinlichkeiten
(Haufigkeiten), also um naturwissenschaftlich begriindete Aussagen iiber die Wirklichkeit.
Wer allerdings bei der Extrapolation auf der Basis arbeitsmedizinischer Befunde oder von
Tierversuchen das gleiche MaB an empirischer Uberpriifbarkeit erwartet wie bei klinischen
Tests der Pharmakologie, verkennt die methodischen Unterschiede zwischen Pharmakologie
und Umwelttoxikologie. Die letztere will die Grundlage fiir die Bewertung langfristiger,
aber im Verhiltnis zur Chemotherapie oder zum Arbeitsplatz niedriger Expositionen der
Bevolkerung mit Umweltchemikalien schaffen. Diese Fragestellung erfordert andere
Methoden als die Beurteilung der Wirkung vergleichsweise hochdosierter Arzneimittel oder
Gifte: ,Da die Wirkung der niedrigen Exposition hdufig nicht mehr experimentell erfafit
werden kann, muB zumeist aus Tierversuchen mit weit héherer Dosierung oder den Erfah-
rungen aus chronischen Vergiftungsfillen extrapoliert (Hervorhebung: M. F.) werden. In
der klassischen Toxikologie wurden dabei korpereigene Abwehrmechanismen, wie metabo-
lische Entgiftung, dosisabhingige Toxikokinetik, Wirkungsmechanismen und deren
Speziesunterschiede nicht beriicksichtigt, wihrend die moderne Toxikologie diesen Parame-
tern zur Interpretation der Tierversuche grofle Bedeutung beimiBt“ (GREIM/DEML
[1996], S. VII).

3.2 Grenzwerte fiir kanzerogene Luftverunreinigungen?

Im Gegensatz zu Schwellenwertstoffen, bei denen die Prinzipien der Grenzwertsetzung
weitgehend gekldrt sind, so daB auf nationaler wie EU-Ebene rechtsverbindliche Grenz-
werte eingefiihrt werden konnten, ist dies bei kanzerogenen Luftverunreinigungen nicht der
Fall. Die Griinde sind teils rechtlicher, teils politischer Natur und lassen sich anhand der
rechtlichen Bewertung krebserzeugender Immissionen® durch den Unterausschuss ,,Recht
(UA-Recht) diskutieren, die dieser anldBlich der Vorlage der oben dargestellten
,BewertungsmaBstibe“ vorgenommen hat (LAI [1992], T. V).

Die Wurzeln des BImSchG liegen im Gewerberecht, wie es sich im Zuge der Industrialisie-
rung im 19. Jahrhundert entwickelt hat und dementsprechend stehen die emissionsrelevanten
gewerblich-industriellen Betriebe als sogenannte genehmigungsbediirftige Anlagen (g. A.)
im Zentrum des Gesetzes (FISCHER [1989]). Auf die kanzerogenen Emissionen dieser in



der 4. BImSchV abschliefend aufgezihlten Anlagen - und damit auf die Frage, ob und wann
kanzerogene Emissionen ein Genehmigungshindernis bilden - konzentrieren sich auch die

Ausfiihrungen des UA-Recht.

Nachdem einleitend konstatiert ist, daB3 ein Nullrisiko auch bei kanzerogenen Immissionen
vom GG nicht gefordert wird, wird dann aufgrund des BImSchG prizisiert, daB eine g. A.,
deren Betrieb mit krebserzeugenden Emissionen verbunden ist, nicht genehmigt werden
darf, ,,wenn hierdurch eine relevante Risikoerhohung fiir Leben und Gesundheit von Men-

schen verursacht wird“ (alle Zitate, soweit nicht anders angegeben, aus LAI [1992], T. V).

Beachtet man den Zusammenhang von der Emission tiber die Ausbreitung zur Immission, so
kann man uber die Relevanz der zu erwartenden Risikoerhohung entweder (1) durch einen
Vergleich der Immissionen mit Grenzwerten fiir kanzerogene Luftschadstoffe (etwa in Hohe
der ,,BewertungsmafBstibe) entscheiden und die Genehmigung von der Einhaltung dieser
Grenzwerte abhingig machen oder (2) die Emission im Genehmigungsverfahren von vorn-
herein so begrenzen, daB eine relevante Risikoerhohung im Normalfall nicht zu erwarten

ist.

(1) Solche Grenzwerte seien ,,... rechtlich problematisch [ohne nihere Begriindung] und ...
derzeit nicht zu empfehlen.“ Dahinter steht wohl die damals noch offene Diskussion unter
fiihrenden Juristen iiber die Evidenz der Risikoextrapolation (FISCHER [1996]). Diese Dis-
kussion soll hier nicht erneut dokumentiert werden, da sie - jedenfalls soweit man sich auf
epidemiologisch fundierte Risikoextrapolationen stiitzen kann - als naturwissenschaftlich

entschieden gelten kann.

(2) Die TA Luft, die zentrale, zur Konkretisierung des BImSchG vor allem fiir die Geneh-
migungsbehodrden erlassene Verwaltungsvorschrift, wihlt fir krebserzeugende Stoffe den
Weg iber Emissionsgrenzwerte als hochstzulidssige Stoffkonzentrationen im Abgas
(gestaffelt nach 3 Gefihrdungsklassen). Diese Werte sind, soweit der Stand der Technik
dies erlaubt, zu unterschreiten (Minimierungsgebot), und die Ableitung hat tiber ausreichend

dimensionierte Schornsteine zu erfolgen.
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Die Emissionsgrenzwerte sind nun keineswegs iiber eine (implizite) Ausbreitungsrechnung
und Risikoabschitzung an Immissionsgrenzwerte gekoppelt, sondern tragen allein schon in-
folge der Anwendung des ,,... nur durch das VerhaltnismaBigkeitsprinzip begrenzten Mini-
mierungsgebot(s) ... dem Grundsatz der bestmoglichen Risikovorsorge weitgehend Rech-
nung.“ Daher ist der UA-Recht der Auffassung, ,,... daB bei Erfullung der genannten Anfor-
derungen durch die verbleibenden Emissionen [und die daraus resultierenden Imnﬁséionen]
krebserzeugender Stoffe in der Regel kein als schadliche Umwelteinwirkung zu wertendes
[d. h. kein relevant erhohtes] Lebens- oder Gesundheitsrisiko hervorgerufen wird“

[Ergédnzungen: M. F.].

Genehmigungssituationen konnen aber von der Regel abweichen, sei es, da3 neben den
Schornsteinen noch andere Emissionsstellen vorliegen, daB in der fraglichen Umgebung be-
reits eine hohe Immissionsvorbelastung aus anderen Quellen existiert oder ungiinstige Aus-
breitungsbedingungen herrschen. In solchen Fillen mufB sich die Genehmigung an einer
umwelthygienischen Bewertung der zu erwartenden Immissionssituation orientieren
(,,Sonderfallpriifung*) und dafiir seien generell BeurteilungsmalBstibe ,,... anzustreben. Der
UA-Recht weist in diesem Zusammenhang darauf hin, da3 es nicht geniigt, die Risiken kan-
zerogener Immissionen zu ermitteln, sondern da3 Entscheidungen auch eine Risikobewer-
tung voraussetzen: , Der Vorschriftengeber miiite ... einen Risikowert festlegen, bei dessen
Einhaltung ... von einer Sonderfallpriifung abgesehen werden kann.“ Nach dieser stillen
Aufforderung an den Vorschriftengeber, letztlich also an die Politik, die Verantwortung fur
die Festlegung eines zumutbaren Risikos zu iibernehmen, wird zustimmend auf den Risiko-
vorschlag der LAI-Arbeitsgruppe (s. 0. 2.3.2) hingewiesen, die Risiken von 1 : 1000 bzw. 1
: 5000 markierten dabei die ,,... duBersten Grenzen ...“ des Beurteilungsspielraums, der bei

der Sonderfallpriifung besteht.

Eine Begriindung gerade dieser Werte wird allerdings nicht gegeben - dazu ist der Jurist
genau so wenig in der Lage wie der Naturwissenschaftler. Das zumutbare Risiko durch
krebserregende Lufiverunreinigungen konnte nur politisch festgelegt werden. Das von der
LAI-Arbeitsgruppe , BewertungsmafBstiabe“ entwickelte Modell ist auch so ausgelegt, daf3
es die mit einem vorgegebenen Gesamtrisiko vereinbaren Maximalimmissionen der einzel-
nen Kanzerogene zu berechnen gestattet. Gerade fiir den Hauptemittenten dieser Schad-

stoffe, die Kraftfahrzeuge, setzt das BImSchG neben Emissionsgrenzwerten (n. § 38 (1))



auch gewisse , Konzentrationswerte“ (§ 40 (2)) zu Regulationszwecken voraus. In der Tat
hat die Bundesregierung in der 23. BImSchV zum Schutz der Menschen in Gebieten, ,,in
denen besonders hohe, vom Verkehr verursachte Immissionen" zu erwarten sind,
Konzentrationswerte (im Jahresmittel) fiir luftverunreinigende Stoffe, auBler Stickoxiden,
auch Benzol (10 pg/m®) und DieselruB (8 pg/m?), festgelegt. Dies sind allerdings keine
Grenz-, sonder Priifwerte, bei deren Uberschreitung die ortliche StraBenverkehrsbehorde
unter Beriicksichtigung der Verkehrsbediirfnisse zu prifen hat, ob durch Beschrinkung,
Verbot oder Umlenkung des Verkehrs Abhilfe geschaffen werden konnte (§ 40 (2)
BImSchG). Es ist zunéchst schwer verstindlich, warum hier, wo es um die Abwehr von
Krebserkrankungen geht, nur Priifwerte gesetzt werden, die keinerlei drittschiitzende
Wirkung fir die Anwohner stark befahrener Straen haben, wihrend auf die Einhaltung der
Grenzwerte fiir  Schwellenwertstoffe ein Rechtsanspruch  besteht, obwohl die
Schadensfolgen in diesen Fillen gesundheitlich marginal und reversibel sind. Der
Rechtsgrundsatz, wonach sich die Eintrittswahrscheinlichkeiten umgekehrt verhalten sollen
wie die Schadensfolgen (LAI [1992], T. V, S. 8), diirfte hier wohl verletzt werden. (Die
Wabhrscheinlichkeit, infolge einer lebenslangen DieselruBbelastung in Héhe von 8 pg/m® an Lungenkrebs zu
erkranken, betrigt 5,6 - 10* ,der Prozentsatz der beim Grenzwert eines Schwellenwertstoffes noch
reagierenden  Personen diirfte unter einem Prozent liegen, also ein Verhiltnis der
Eintrittswahrscheinlichkeiten wie 6 : 100. Die Schadensfolge fiir eine empfindliche Person nach
voriibergehender Exposition am Grenzwert ist eine leichte Erkrankung von ca. 1 Tag, dies mag sich einige
Male im Leben wiederholen, also einige Krankheitstage im ganzen Leben. Demgegeniiber verliert der an
Krebs Erkrankte auBer den Jahren der Erkrankung noch einige Jahre durch verfriihten Tod, iiberschligig
ca. 10 Jahre, d. h. mehrere tausend Tage. Selbst ohne Beriicksichtigung der Leidensschwere ist das Ver-
hiltnis der Schadensfolgen etwa 1 : 1000, d.h. gemessen an den Schadensfolgen ist eine

DieselruBkonzentration von 8 pg/m? viel zu hoch).

Allerdings miissen wir nun die Frage stellen, was sich dndern wiirde, wenn statt des Priif-
wertes ein verbindlicher Grenzwert von 8 pg/m? DieselruB (oder gar 2 pg/m® nach dem
Vorschlag der Arbeitsgruppe) gesetzt wiirde. Die betroffenen Anwohner kénnten wohl eine
Sperrung ihrer StraBe fiir Dieselfahrzeuge (zundchst Lkws, Busse) durchsetzen. Aber so-
langq der gesamte Kfz-Verkehrsstrom in einer Stadt nicht reduziert werden kann, ver-
schmieren Verkehrsumlenkungen die Schadstoffwolke nur tiber ein groBeres Gebiet, werden
in GroBstidten mehr Menschen exponiert, die Gesamtzahl der Erkrankungen kann in un-

glinstigsten Falle sogar steigen. Mittelfristig kann - nicht zuletzt unter dem Druck von
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Grenzwerten - die Emission des einzelnen Fahrzeugs zwar gesenkt werden, aber in der Ver-
gangenheit hat die Steigerung der Verkehrsdichte solche technischen Verbesserungen immer

wieder wettgemacht.

Entscheidend fiir die Beantwortung der Frage, ob man Immissionsgrenzwerte fiir die primar
verkehrsbedingten Kanzerogene DieselruB3, Benzol und polyzyklische aromatische Kohlen-
wasserstoffe setzen sollte, muB m. E. die Betrachtung der Effektivitit und Effizienz einer
solchen regulatorischen Politik sein. Dazu miissen Umwelt- und Sozialvertréglichkeit des
Verkehrssystems insgesamt in’s Auge gefaBt werden (FISCHER [1995]). Dann steht die
Emission kanzerogener Stoffe sicher nicht an erster Stelle, allein das Infarktrisiko durch
Liarm an stark befahrenen Straflen z. B. ist ca. 20-mal hoher als das Krebsrisiko, vom Un-
fallrisiko der Kinder ganz zu schweigen. Noch wichtiger wire eine auf ein nachhaltiges
Verkehrssystem gerichtete Strategie, so konnten gleichzeitig durch Substitution der fossilen
Treibstoffe oder durch mehr 6ffentlichen Nahverkehr in den Ballungsgebieten, also dort wo
heute die Risiken vorliegen, die fraglichen Emissionen langfristig iiberhaupt vermieden

werden.

Die Einhaltung von Grenzwerten fiir Verkehrsimmissionen ist sicher mit besonderen, in der
Systemstruktur begriindeten Schwierigkeiten verbunden. Trotzdem kann auf solche Grenz-
werte im Interesse der Gefahrenabwehr nicht verzichtet werden. Zunichst konnte ihr Gel-
tungsbereich jedoch auf die Aufenthaltsraume der anliegenden Gebaude, neben Wohnungen
insbesondere Schulen und Kindergarten, beschrankt werden. Diese miiflten, &hnlich wie
beim Lirm, iibergangsweise durch passive MaBnahmen geschiitzt werden. Zur Finanzierung
konnen Abgaben flir die innerstddtische Benutzung besonders emissionsintensiver Fahr-
zeuge herangezogen werden. Durch die drittschiitzende Wirkung solcher Grenzwerte wird
der offentliche Druck in Richtung auf ihre Einhaltung und damit auf ein umweltvertrag-
licheres Verkehrssystem verstarkt. Grenzwerte miissen also als Instrumente in einer umfas-

senden Strategie gesehen werden.

Obwohl der Mensch tiberwiegend Raumluft atmet, ist deren gesundheitliche Qualitit auBBer-
halb der Arbeitsplidtze weder im BImSchG noch sonst ein gesetzliches Schutzziel. Wie be-
reits frither durch Risikoabschitzungen gezeigt (FISCHER [1992]) und inzwischen durch
epidemiologische Untersuchungen bestitigt JOCKEL et al. [1998], WICHMANN et al.



[1998]) verursachen die Passivrauch- und Radonbelastung mehr Krebsfille als alle kanzero-
genen Schadstoffe in der AuBenluft zusammen. Wihrend das Passivrauchen weitgehend und
ohne wirtschaftliche Nachteile durch Rauchverbote eliminiert werden kann, erfordert die
Reduzierung der geogenen Radonimmission in Gebduden bauliche MaBnahmen
(Sohlenabdichtung, Beliiftung). Da die Emission erhebliche geographische Variationen
aufweist, wiren durch Innenraumgrenzwerte in erster Linie die Mieter von Wohnungen,
sowie die Nutzer von Kindergirten, Schulen und éhnlichen 6ffentlichen Einrichtungen in
Gebieten mit hoher geogener Belastung zu schiitzen. Die Grenzwerte kénnen auch bei der
ErschlieBung von Neubaugebieten und bei der Subventionierung privater Sanierungen, wie
sie z. B. in den USA und Schweden praktiziert werden, herangezogen werden. Auch hier
machen Grenzwerte nur Sinn, wenn sie mit entsprechenden Handlungsprogrammen verbun-

den werden.

Soweit das BImSchG in Betracht kommt, beschrinkt sich der Schutz vor kanzerogenen
Luftverunreinigungen bis jetzt auf Emissionsgrenzwerte. Danach miissen die exponierten
Bevolkerungsgruppen de facto ein Krebsrisiko hinnehmen, dessen Hohe sich bei gegebener
Industrie- und Verkehrsstruktur aus den Auflagen ergibt, die man den Verursachern nach
dem Stand der Technik als verhéltnisméBig glaubt zumuten zu konnen. Die Festlegung ge-
schieht durch die Bundesregierung aufgrund von Vorschldgen ihrer zustindigen Fachbehor-
den und nach ,, Anhérung beteiligter Kreise“ (§ 51 BImSchG), in denen zwar neben den
Verursachern auch die Betroffenen - meist durch Mitarbeiter privater Umweltschutzorgani-
sationen - vertreten sind. Dennoch muB gefragt werden, ob dieses administrative Verfahren
geeignet ist, die von einer Mehrheit der Bevolkerung noch hingenommene Obergrenze des

Risikos zu bestimmen.

Alternativ kann, gestiitzt auf das Gefahrstoffrecht, die Verwendung und damit ggf. auch die
Emission gefihrlicher Stoffe verboten werden - beim Asbest z. B. wurde dies erfolgreich
praktiziert. Die geogene Radonemission jedoch kann man nicht verbieten - es gibt aber
einen freiwilligen Verzicht auf die Verwendung gewisser mineralischer Rohstoffe, die zu
einer erhohten Strahlenbelastung durch Baustoffe fiihren konnte. Weder Tabakerzeugnisse
noch die Nebenprodukte von Verbrennungsprozessen, unter denen sich eine Reihe wichtiger
krebserzeugender Luftverunreinigungen befindet, fallen jedoch unter das Gefahrstoffrecht,

das rechtssytematisch auch nicht fiir den medienbezogenen Umweltschutz konzipiert ist.
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Letztlich bleibt die Gefahrenabwehr auf medienbezogene Immissionsgrenzwerte angewie-

sen.

4. Zusammenfassung

Grenzwerte entstehen durch die gesellschaftliche Bewertung wissenschaftlich eruierter
Zusammenhinge zwischen Schadstoffbelastung und Erkrankung. Wiahrend dieses Zusam-
menwirken bei den Schwellenwertstoffen keine grundsitzlichen Probleme aufwirft, ist es bei
den kanzerogenen Schadstoffen unbefriedigend. Obwohl inzwischen geklart ist, dal bei den
letzteren tatsichlich keine Schwelle existiert und von juristischer Seite das Verhéltnis von
Gefahr und Risiko geklart wurde, ist bis heute keine Festlegung von Grenzwerten fiir kan-
zerogene Luftverunreinigungen erfolgt. Dies beeintrichtigt meines Erachtens die Schutz-
rechte der Betroffenen und gefihrdet die Glaubwiirdigkeit der Umweltpolitik in einem sen-

siblen Bereich.
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