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1 Rahmen der Risikoquantifizierung
1.1 Vorbemerkung: Prinzipien der Risikoquantifizierung bei begrenzter Da-
tenbasis

Der vorliegende Leitfaden soll die Voraussetzungen schaffen, um Expositions-Risiko-
Beziehungen fur krebserzeugende Stoffe nach harmonisierten Regeln zu beschreiben,
und dabei die Option einschlieen, Arbeitsplatzgrenzwerte fur diese Stoffe zu begrun-
den. Dazu werden Kriterien aufgestellt, um die Eignung vorliegender Daten zu einem
Stoff zu bewerten, und Vorgehensweisen empfohlen, aus diesen Daten bestmoglich
Expositions-Risiko-Beziehungen zu ermitteln.

Der Schutz von Beschaftigten am Arbeitsplatz gegenuber krebserzeugenden Chemika-
lien (Kanzerogene, Karzinogene) wird insbesondere durch die EU-Richtlinie
2004/37/EG (Krebsrichtlinie; EU, 2004) und durch die Gefahrstoffverordnung
(GefStoffV; Bundesministerium flr Arbeit und Soziales, 2005) geregelt. Im Sinne der
Krebsrichtlinie bezeichnet «Karzinogen» einen Stoff, der die in Anhang VI der Richtlinie
67/548/EWG (EU, 2007) genannten Kriterien fur die Einstufung als krebserzeugender
Stoff der Kategorie 1 oder 2 erfullt. Stoffe der Kategorien 1 und 2 fur krebserzeugende
Stoffe (,Karzinogene®) sind sowohl im Sinne der Krebsrichtlinie als auch nach der
GefStoffV im Risikomanagement gleich zu behandeln. Es ist gemal} diesen Bestim-
mungen also unerheblich, ob ein Stoff aufgrund epidemiologischer Erkenntnisse (Kate-
gorie 1) oder aufgrund von Tierversuchen (Kategorie 2) als krebserzeugend erkannt
und eingestuft wurde'. Da eine Krebserkrankung als eine besonders schwere Erkran-
kung anzusehen ist und da die Krebsrichtlinie davon ausgeht, dass ein Expositionsni-
veau, unterhalb dessen eine Gefahrdung der Gesundheit nicht mehr gegeben ist, nicht
festgelegt werden kann, sehen die rechtlichen Bestimmungen besonders weitgehende
Schutzmalnahmen fur diese Stoffe vor.

Wegen ihres unmittelbaren Bezugs zum Menschen haben Daten aus epidemiologi-
schen Studien oder aus Studien am Menschen gegenuber den Daten aus Tierversu-
chen zur Beschreibung von Expositions-Risiko-Beziehungen ein besonderes Gewicht.
Allerdings stellen solche Human-Daten mit einer mdglicherweise besseren Datenquali-
tat einen nicht winschenswerten Ausnahmefall dar (da in diesem Falle auch Effekte am
Menschen aufgetreten sein mussen), so dass die fur die letztendliche Bewertung
verbleibende hohere Unsicherheit mit Daten aus dem Tierexperiment in der Regel be-
wusst in Kauf zu nehmen ist. Unsicherheiten in der Epidemiologie bestehen bei der Ab-
schatzung der Exposition, da in der Regel Messwerte flr historische Belastungen fehlen
und personenbezogene Expositions-Abschatzungen ungenau sind. Daruber hinaus ist
bei epidemiologischen Beobachtungsstudien (nicht-interventionellen Studien) immer der
mogliche Einfluss von unkontrollierten Storgrofen zu diskutieren. Tierexperimentelle
Daten kénnen dagegen unter kontrollierten Bedingungen und gut definierten Expositi-
onsverhaltnissen erhoben werden mit dem Nachteil, dass Tierexperimente nicht mit ver-

! Mit REACH (EU, 2006) werden die GHS- (Globally Harmonized System of Classification and Labelling of Chemi-
cals) Kategorien fir Karzinogene tibernommen. Darin sind nach dem vorliegenden Entwurf zwei Kategorien vorgese-
hen: Kategorie 1 flr bekannte krebserzeugende Stoffe und fiir Stoffe, die als solche angesehen werden sollten, und
Kategorie 2 fur moglicherweise krebserzeugende Stoffe. Kategorie 1 kann in 2 Unterkategorien, 1A und 1B geteilt
werden. Die Klassifikationskriterien fir die drei Kategorien, 1A, 1B und 2, sind denjenigen fur die Kategorie 1-, 2- und
3-Karzinogene im gegenwartigen EU-System weitgehend ahnlich.
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gleichbar grol3en Fallzahlen wie epidemiologische Studien angelegt werden. Die daraus
folgenden jeweiligen Einschrankungen in der statistischen Belastbarkeit der gefundenen
Dosis-Wirkungs-Beziehung sollten entsprechend beachtet werden. Bei der Ubertragung
tierexperimenteller Befunde muissen aulterdem die Speziesunterschiede in Hinblick auf
Dosisaquivalente und Wirkungsmechanismen berucksichtigt werden.

Die Frage der Regulation fur krebserzeugende Gefahrstoffe stellt sich jedoch unabhan-
gig von der Eignung der Datenbasis. Das Risikomanagement muss dabei mit den vor-
handenen, oft nicht ausreichend belastbaren Expositions-Risiko-Beziehungen einen
Grenzwert festlegen. Daher sollten die Unsicherheiten flr jede getroffene Entscheidung
ermittelt und ausgewiesen werden. Selbst die Schlussfolgerung, dass die Datengrund-
lage nicht ausreicht, um eine quantitative Expositions-Risiko-Beziehung aufzustellen, ist
madglich. Kenntnisse Uber die Wirkungsmechanismen kdnnen in die gewahlte Expositi-
onsmetrik und in die Bewertung der Form der beobachteten Expositions-Risiko-
Beziehung einflieBen. Die moglichen Wirkungsmechanismen sollten bei der Risiko-
Extrapolation berticksichtigt werden. Im Ergebnis liegt eine Reihe von Bewertungsmal3-
staben mit unterschiedlicher Sicherheit der Extrapolation vor.

In den Fachwissenschaften werden neuerdings auch Mindestdosen (so genannte Wir-
kungsschwellen) fur krebserzeugende Stoffe diskutiert, d. h. Expositionsbereiche, un-
terhalb derer - z. B. aufgrund der wirksamen biologischen Schutz- und Reparaturme-
chanismen - eine Gefahrdung entgegen bisheriger Uberzeugung als unwahrscheinlich
gelten. Dies ist jedoch umstritten, aullerdem sind der Beweis und die Ermittlung solcher
Schwellen methodisch problematisch (Lutz, 2000; Neumann, 2006a, b, c). Nur bei hin-
reichender Absicherung, die Uber Plausibilitatstiberlegungen hinaus (z. B. Uber den an-
genommenen Wirkungsmechanismus) auch eine quantitative Eingrenzung beinhalten
sollte, bei welcher Expositionshohe diese Wirkungsschwellen anzusiedeln sind, sind
solche Erkenntnisse derzeit regulatorisch umsetzbar. Der quantitativen Risikoabschat-
zung in Verbindung mit Konventionen uber Risikoakzeptanz kommt daher besondere
Bedeutung bei der Festlegung von Grenzwerten fur krebserzeugende Stoffe zu. Unter
dem ,Risiko” ist dabei das Uber das Hintergrundrisiko hinausgehende absolute Lebens-
zeitrisiko bei einer bestimmten Exposition zu verstehen (genauere Definition: siehe Ab-
schnitt 1.4 sowie Glossar).

FUr das Verstandnis von Risikobewertungen nach dem vorliegenden Leitfaden ist es
wichtig, die Rahmenbedingungen und wissenschaftlichen Grenzen zu kennen, diese
auszuweisen und die unter der gegebenen Datenlage getroffene Bewertung bis zur
Schaffung einer besseren Datenlage zu akzeptieren. Wahrend derzeit von wissen-
schaftlicher Seite weder ein ,wahres” Risiko und daher auch kein ,wahrer® Grenzwert
ermittelt werden kann, muss das Risikomanagement die wissenschaftliche Bewertung
als derzeit bestmogliche Ableitung und somit als ,vermutlich wahr® annehmen, um
handlungsfahig zu sein. Da Expositions-Risiko-Beziehungen und Grenzwerte als vor-
weggenommene Gutachten und im Sinne der Vorsorge abgeleitet werden, ist diese An-
nahme, nicht zuletzt auch rechtlich, maglich.

Der vorliegende Leitfaden befasst sich mit den wissenschaftlich-methodischen Konven-
tionen, die zur Uberbriickung der Kenntnisliicken im Bereich akzeptabler und tolerabler
Expositionen gegenulber krebserzeugenden Stoffen verwendet werden sollen. Die Ab-
wagung wirtschaftlicher Interessen und des gesellschaftlichen Nutzens von Technolo-
gien gegenuber gesundheitlichen Risiken von Beschaftigten ist nicht Gegenstand die-
ses Leitfadens (z. B. keine Kosten-Nutzen-Uberlegungen). Es ist den Mitgliedern des
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AK Risikoableitung jedoch bewusst, dass bei der Auswahl von vielen Mal3staben (z. B.
Adversitatsdefinition, zu Grunde gelegtes Vertrauensintervall, Einschluss oder Aus-
schluss von einzelnen Extrapolationsmodellen, Interpretation des Vorsorgebegriffs) im-
plizit durch das Wissenschaftsverstandnis Wertungen eingehen, die nicht alleine natur-
wissenschaftlich begrindet sind.

1.2
(1)

(2)

()

(4)

Gultigkeit

Die Regeln dieses Leitfadens beziehen sich ausschlieBlich auf eine Risi-
koquantifizierung fir krebserzeugende Stoffe im Rahmen der Umsetzung
der Gefahrstoffverordnung. Das unter Verwendung dieses Leitfadens
quantifizierte Krebserkrankungsrisiko soll auch fiir die Ableitung eines
Arbeitsplatzgrenzwerts (AGW) fur krebserzeugende Stoffe nach §3 (6)
der GefStoffV herangezogen werden.

Fur den vorgesehenen Zweck sollen mit Hilfe dieses Leitfadens Exposi-
tions-Risiko-Beziehungen nach einheitlicher und transparenter Methodik
geschatzt werden. Dabei geht es insbesondere um die Extrapolation von
Risiken in den Niedrigrisikobereich bei limitierter Datenlage. An der H6-
he des so ermittelten Risikos konnen sich MaBnahmen des Risikomana-
gements orientieren.

Somit wird die Mbglichkeit eréffnet, dass das Ergebnis der Risikoquantifizierung nicht
nur eine Punktschétzung des Risikos beinhaltet, sondern auch die Expositions-
Risiko-Beziehung (iber einen weiten Bereich abbildet. Damit kann der Leitfaden auch
bei Anwendung eines Drei-Bereiche-,Ampelmodells® (2 Zasurpunkte statt 1 Grenz-
wert)? genutzt werden und die Expositions-Risiko-Beziehungen kénnen die Aufstel-
lung von ,verfahrens- und stoffspezifischen Kriterien® (VSK) nach §9 (4) GefStoffV
unterstiitzen (Bundesministerium fiir Arbeit und Soziales, 2005).

Sonstige methodische Aspekte der Ableitung eines AGW fiir krebser-
zeugende Stoffe sowie die Ausweisung der Hohe des fir einen AGW zu
Grunde gelegten Krebserkrankungsrisikos sind nicht Gegenstand dieses
Leitfadens, insbesondere nicht die Ausweisung der Hohe eines tolerab-
len und/ oder akzeptablen Risikos.

Es ist somit nicht Gegenstand des Leitfadens zu beantworten, bei welcher Risikohéhe
der AGW liegen soll. Es soll jedoch méglich sein, in einem gesonderten Schritt regu-
latorisch relevante Zasurpunkte in die ermittelte Expositions-Risiko-Beziehung einzu-
fligen (z. B. Bedingungen fiir Ausnahmegenehmigungen, die an eine bestimmte Risi-
kohbhe geknlipft sind).

Alle Risikoermittiungen beziehen sich im Ubrigen auf das Auftreten einer Krebser-
krankung sowohl bei tierexperimentellen Studien, bei denen (neben gestorbenen)
auch die erkrankten Tiere erfasst werden, als auch bei Humandaten, fiir die ebenfalls
Inzidenzdaten von Krebserkrankungen gegeniiber Mortalitdtsdaten bevorzugt wer-
den. Fragen der Heilbarkeit von Tumorerkrankungen werden nicht beriicksichtigt.

Die Methodik dieses Leitfadens ist nicht dafiir vorgesehen, tatsachliche
Haufigkeiten von Krebserkrankungen fiir eine reale Arbeitsplatzsituation
vorherzusagen oder entsprechende Hochrechnungen auf Erkrankungs-
haufigkeiten in der exponierten Bevolkerung vorzunehmen.

2Vgl. BAUA, 2005
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Es soll ausdriicklich vermieden werden, dass die Risikoquantifizierungen anderweitig
missbréuchlich verwendet werden (z. B. um die Anzahl von expositionsbedingten
Sterbeféllen hochzurechnen). Die Expositions-Risiko-Modellierung, die Extrapolation
auf niedrige Risiken und das unterstellte Expositionsszenario unterliegen bestimmten
flir eine harmonisierte Vorgehensweise in dem gegebenen Regulationsrahmen erfor-
derlichen Konventionen, die jedoch nicht notwendigerweise fiir andere Zwecke adéa-
quat sind. So muss dieser Ansatz z. B. fiir die Berechnung eines Kompensationsan-
spruchs nach der Berufskrankheitenverordnung nicht geeignet sein.

Expositionsabschatzungen fiir einzelne Arbeitsplatze sind nicht Gegens-
tand dieses Leitfadens. Es wird nur ein Standardexpositionsszenario fur
den Arbeitsplatz unterstellt (,nominelles Risiko*) (vgl. Abschnitt 4.4).

Bedeutung der Standard- (Default-) annahmen

Die Vorgaben in der Methodik dieses Leitfadens besitzen haufig Default-
Charakter, d. h. sie sind dann heranzuziehen, wenn keine stoffspezifi-
schen Informationen ein Abweichen vom Default rechtfertigen. Sollten
jedoch stoffspezifisch solche qualifizierteren Daten vorliegen, kann be-
griindet vom Default abgewichen werden. Die Begriindung ist zu doku-
mentieren (vgl. Abschnitt 8).

Erkenntnisse von geringer Relevanz reichen nicht immer aus, um ein Abweichen vom
Default zu rechtfertigen. Zusétzliche Erkenntnisse kénnen auch missbrauchlich fiir ei-
ne Risikoquantifizierung nach abweichender Methodik herangezogen werden: der
hier offen gehaltene Ermessensspielraum (,kann abgewichen werden®) erlaubt auch
die Beibehaltung des Default und wird durch die geforderte Begriindung eingegrenzt.

In der Regel werden Schatzungen mit der relativ hochsten Wahrschein-
lichkeit (zum Beispiel: geometrischer Mittelwert, ,maximum likelihood*-
Schatzung) zur Bildung des Default herangezogen.

Es wird ausdriicklich darauf verzichtet, bei allen Parametern ,(reasonable) worst ca-
se“-“Annahmen vorzusehen. Bei der Auswahl handelt es sich um einen schwierigen
Abwégungsprozess, der jedoch transparent zu gestalten ist. Das hier gewéhilte diffe-
renzierte Vorgehen wird vor dem Hintergrund der relativ hohen Unsicherheit bei den
im Rahmen der Methodik vorzunehmenden Extrapolationsschritten gewéhlt, die der-
zeit mit keinem wissenschaftlichen Verfahren (z. B. einer Probabilitdtsrechnung) ver-
mindert werden kann. Bei Kombination zahlreicher ,worst case”- Annahmen wiirden
zu einer Risikoquantifizierung mit sehr konservativem Charakter fiihren. Das Ergebnis
ldsst sich nicht validieren und verliert sich zunehmend im Spekulativen. Um die Be-
griindungsdiskussion auf die eigentliche Risikoschétzung zu zentrieren statt auf die
geeignete Bemessung des objektiv nicht ndher eingrenzbaren Unsicherheitsbereichs,
wird im vorliegenden Rahmen die angegebene Konvention gewéhlt.

Die Bewertung der Daten zu Einzelstoffen und die sich daraus ergeben-
den Schlussfolgerungen (zum Beispiel zum anzunehmenden Wirkprinzip,
AusmalB der Abweichung vom Default-Wert im Einzelfall) ist nicht Ge-
genstand dieser Methodik.

Das stoffspezifische Vorgehen erfolgt — so weit es vom hier formulierten Default-
Vorgehen abweicht — nach Mal3stében, die filir den Einzelstoff zu begriinden sind.
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Definition und Einordnung der Risikozahl

Dieser Leitfaden befasst sich mit den Methoden der Berechnung einer
Risikozahl. Die Risikozahl stellt einen unter bestimmten Annahmen und
fur die einleitend definierten Zwecke berechneten Wert fiir das expositi-
onsbedingte Lebenszeitrisiko im Szenario einer Exposition uiber das ge-
samte Arbeitsleben dar (definiertes Expositionsszenario siehe Abschnitt
4.4). Das Lebenszeitrisiko gibt die Wahrscheinlichkeit an, im Laufe des
Lebens an einer bestimmten Tumor- bzw. Krebsart zu erkranken, wenn
die Sterblichkeit an anderen Ursachen ungefahr gleich ist wie in einer
nicht-exponierten Population. Die Risikozahl kann auch als (statistisch-
mathematische) Schatzung des Exzess-Risikos bzw. als ,,additional risk*
oder ,extra risk“ bezeichnet werden, da dabei die Hintergrundinzidenz
entsprechend eingerechnet wurde (siehe Abschnitt 3.5).

Die Aussagekraft des im Tierexperiment ermittelten Exzess-Risikos fiir ein Exzess-
Risiko beim Menschen halten verschiedene Wissenschaftler fiir so gering, dass sie
eine Risikoquantifizierung wegen zu gro3er Unsicherheiten auf dieser Basis ableh-
nen. Die Autoren dieses Leitfadens unterstiitzen mit einer Ausnahme jedoch die Ver-
wendung der Risikozahl mit der Interpretation als Exzess-Risiko, wobei ausdriicklich
auf die Definition (expliziter Ausweis der Randbedingungen des berechneten Risikos
und der Unsicherheit) und die Abgrenzung gegeniiber einem tatséchlich beim Men-
schen beobachtbaren Risiko verwiesen wird.

Der Begriff Lebenszeitrisiko soll deutlich machen, dass die gesamte Zeitspanne bis
ins hohe Alter betrachtet wird, wobei eine Verteilung der Lebenszeiten wie in einer
Allgemeinbevélkerung bzw. in der Kontrollgruppe eines Kanzerogenitétsversuchs zu
Grunde gelegt wird (Becher und Steindorf, 1993). In der Praxis der quantitativen Risi-
koabschétzung bezieht sich die Ableitung des Risikos aber in der Regel auf ein ganz
bestimmtes Alter, in Tierversuchen auf ungeféhr 2 bis 2,5 Jahre, bei epidemiologi-
schen Daten auf 70 bis 90 Jahre (z. B. 89 J.: Goldbohm et al., 2006; 85 J.: Attfield
und Costello, 2004; Rice et al., 2001, SCOEL, 2003; Sorahan et al., 1998, Stayner et
al., 1998, 2000; 80 J.: HEI-AR, 1991; 75 J.: Stayner et al., 1995; Steenland et al.,
2001). Das Statistische Jahrbuch 2006 fiir die Bundesrepublik Deutschland (Statisti-
sches Bundesamt Deutschland, 2006) enthélt durchschnittliche Lebenserwartungen,
die anhand der altersspezifischen Mortalitdtsraten der Jahre 2002/2004 berechnet
wurden. Demnach reichte die statistische Lebenserwartung (ab dem Alter 20 Jahre)
flir Ménner bis zum Alter von 76 Jahren und fiir Frauen bis zum Alter von 82 Jahren.
Das Krebsrisiko nach der Sterbetafelmethode sollte daher mindestens bis zum Alter
von 80 Jahren berechnet werden.

Das Risikomanagement kann sich, zusétzlich zu den Risikozahlen, auch auf das
ALARA-Prinzip stiitzen (,as low as reasonably achievable®). Das ALARA-Prinzip al-
leine wird als unzureichend eingeschétzt, um Prioritdten im Umgang mit krebserzeu-
genden Stoffen differenziert zu erarbeiten. Grundsétzlich kann dem ALARA jedoch
parallel gefolgt werden. Die Spezifizierung dieses Risikomanagement-Instruments ist
nicht Gegenstand dieses Leitfadens.

Statt durch Angabe eines ,,margin of exposure“ (MoE; siehe Glossar, vgl.
z. B. EC, 2006) wird im vorliegenden Konzept die in (1) definierte Risiko-
zahl ausgewiesen; dies ermoglicht die Quantifizierung des nominellen
Risikos fur einen breiten Bereich der Expositions-Risiko-Beziehung.

Das Vorgehen, statt eines MoE eine Risikozahl (quantifiziertes Risiko) auszuweisen,
resultiert auch aus dem Wunsch, fiir spadter zu berechnende AGW regelméBig ein
(angenommen) gleiches nominelles Risiko zu Grunde legen zu wollen (definiertes
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Schutzniveau). Flir diese Einordnung ist es nicht ausreichend, einen MoE zu ermit-
teln.

In der Chemikalienbewertung mit MoE wird im abschlieBenden Schritt der Risikocha-
rakterisierung

e eine Quantifizierung vorgenommen (Abstand zwischen einer Prédvalenz — z. B. als
Benchmark-Dosis(10%) — und der Expositionshéhe wird berechnet)

e dieser Abstand wird bewertet, also als ,ausreichend” oder ,nicht ausreichend” in-
terpretiert. Bisher fehlen Regeln, wie sich eine lber den ,mode of action“ ange-
nommene Nichtlinearitdt in der Dosis-Risiko-Beziehung in der Interpretation dieses
Abstandsmalies niederschlagen sollte.

Die Wahl der Risikozahl als Bewertungskriterium unterscheidet diesen
Ansatz im Verstandnis von dem Konzept der European Food Safety
Authority (EFSA). Nach dem EFSA-Ansatz ergibt sich eine Punktschat-
zung (Angabe einer ausreichend sicheren Dosis oder Konzentration),
wahrend im vorliegenden Konzept die Expositions-Risiko-Beziehung u-
ber einen breiten moglichen Expositionsbereich definiert wird.

Wéhrend sich die Risikozahl am durchschnittlichen Risiko orientiert (empfindliche
Personen sind geschilitzt, wenn das Risiko fiir durchschnittlich empfindliche Personen
ausreichend gering ist), wird beim Konzept der EFSA versucht, den Schutz von emp-
findlichen Personengruppen durch Sicherheitsfaktoren explizit zu beriicksichtigen. Bei
ausreichender H6he der Sicherheitsfaktoren wird - &hnlich dem Versténdnis bei An-
nahme einer Wirkungsschwelle — kein noch verbleibendes Risiko quantifiziert (vgl.
EFSA, 2005).

Bei den Leitfaden fiir die Erstellung eines ,Stoffsicherheitsberichts“ (CSR) im Rahmen
der Chemikalienpolitik (REACH) wird bei der Ausweisung eines DMEL (,derived mi-
nimal effect level®) entweder die Verwendung der Risikozahl vorgeschlagen (hier vor-
gesehenes Verfahren) oder alternativ die Herangehensweise nach EFSA (modifiziert)
angewandt. Das EFSA-Verfahren ist urspriinglich fiir die Beschreibung eines erfor-
derlichen Abstandes zwischen Prédvalenz im experimentellen Szenario und Expositi-
onshéhe nach oraler Aufnahme vorgesehen und nicht fiir den Arbeitsplatz bestimmt
(andere Sicherheitsfaktoren), kann jedoch entsprechend angepasst werden. Fiir die
Héhe der im modifizierten EFSA-Verfahren herangezogenen Sicherheitsfaktoren (In-
terspeziesvariabilitdt, Intraspeziesvariabilitit, weitergehende individuelle Unterschie-
de in Krebsabwehrmechanismen) fehlen derzeit unterstiitzende statistische Daten
oder Regeln. Verwendete Konventionen (1% Risiko fiir empfindliche Personen avi-
siert) wéren gesellschaftlich zu konsentieren. Es wére erforderlich, Mal3stébe zu er-
arbeiten, wie substanzspezifisch vom Default-Vorgehen abgewichen werden kann,
wenn qualifiziertere Angaben vorliegen (Differenzierung im Vorgehen fiir verschiede-
ne ,mode of action). Der nach dem modifizierten EFSA-Verfahren standardméBig
berechnete Grenzwert (DMEL) kann jedoch im Ergebnis mit einem DMEL identisch
sein, der nach dem Konzept der Risikozahl berechnet wurde. Fiir die Anwendung der
Risikozahl und die Transformation in einen DMEL im Rahmen von REACH fehlt der-
zeit die gesellschaftliche Konsentierung einer tolerablen und/oder akzeptablen (nomi-
nellen) Risikohéhe (die Ausweisung dieser Risikohbhe ist auch fiir die Anwendung
des vorliegenden Leitfadens in nationaler Anwendung dann notwendig, wenn z. B. ein
Arbeitsplatzgrenzwert fiir krebserzeugende Stoffe etabliert werden soll).
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Datenbasis

Sofern Humandaten zur Risikoquantifizierung vorliegen, so sind diese
prioritar auf ihre Eignung zur Risikoquantifizierung hin zu uberpriifen
und ggf. heranzuziehen, jedoch ist die Datenqualitat (Erkrankungsdaten,
Expositionsverlauf) zu beriicksichtigen. Risikoquantifizierungen auf tier-
experimenteller Basis und auf humanepidemiologischer Basis sind ver-
gleichend gegenuber zu stellen (Plausibilitatskontrolle mit Humandaten).

Epidemiologische Studien kénnen nur verwendet werden, wenn Effekte (Tumoren)
beim Menschen aufgetreten sind. Eine negative Epidemiologie kann in der Regel
nicht zur Plausibilitédtskontrolle eines positiven tierexperimentellen Befundes herange-
zogen werden. Zur Einordnung der Relevanz von Humandaten im Vergleich zum
Tierexperiment vgl. auch Goldbohm et al. (2006).

Die Vorgehensweise dieses Leitfadens beriicksichtigt, dass in der Mehr-
zahl der Falle nur tierexperimentelle Daten als Basis der Risikoquantifi-
zierung herangezogen werden konnen; entsprechend gelten die Festle-
gungen in diesem Leitfaden fiir tierexperimentelle Daten, jedoch werden
Humandaten methodisch gleich behandelt, wo keine anders lautende
Vorgehensweise beim jeweiligen Quantifizierungsschritt angegeben ist.

Nicht positive epidemiologische Studienergebnisse stellen in der Regel
keinen Nachweis der Abwesenheit eines moglichen Risikos dar. Sie sind
diesbezuglich mit der gebotenen Zuriickhaltung und unter Berucksichti-
gung ihrer Eignung fiir die gegebene Fragestellung (statistische Power,
Hohe der Exposition, Qualitat der Expositionseinstufung) zu interpretie-
ren.

Literatur:
Ahlbom et al. (1990); Doll und Wald (1994)

Datenqualitat

Bei gewahrleisteter Mindestqualitat (vgl. Abschnitt 7 dieses Leitfadens)
konnen in der Regel Risikoquantifizierungen vorgenommen werden.
Qualitatsméangel und die daraus resultierende Unsicherheit sind jedoch
beim jeweiligen Schritt der Risikoquantifizierung zu dokumentieren.

Es kénnen nicht immer Studien mit heute mdglicher oder wiinschenswerter Qualitét
als Grundlage fiir die Risikoquantifizierung vorausgesetzt werden. Der Ubergang zwi-
schen Qualitdtsméngeln der Datenbasis und Unsicherheiten, die inhdrent im Prozess
der Risikoquantifizierung bei unvollstdndigem Wissen enthalten sind, ist flieSend. Da-
her kann nur ein Abschneidekriterium definiert werden, wann die Gesamtunsicherheit
(aus schlechter Datenlage plus Risikoquantifizierung mit Extrapolationsschritten) so
grof3 ist, dass die resultierende Aussage als spekulativ und damit nicht mehr ver-
wendbar zu bezeichnen ist (vgl. Abschnitt 7). Der Umgang mit Unsicherheiten ist —
dariiber hinaus — bei dem jeweiligen Einzelschritt der Risikoquantifizierung und in Ab-
schnitt 1.3 des Leitfadens festgelegt.
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Diskussion des vorherrschenden Wirkprinzips

Wirkprinzip als Leitgrofe zur Risikoquantifizierung

Erkenntnisse zu dem vorherrschenden Wirkprinzip (,,mode of action)
bzw. den vorherrschenden Wirkprinzipien bei der beobachteten krebser-
zeugenden Wirkung einer Substanz sind sowohl fiir die Ermittlung des
»point of departure® (Abschnitt 3) wie fiir die Durchfiihrung der Extrapo-
lation in den Bereich niedriger Risiken (Abschnitt 5) hilfreich. Entspre-
chend sind vor allem zu charakterisieren: a) die Art einer ggf. vorliegen-
den gentoxischen Wirkung, b) die Art nichtgentoxischer Ereignisse als
EinflussgroBen auf den multifaktoriellen Prozess der Kanzerogenese, c)
die jeweilige Bedeutung dieser Faktoren fir das Wirkprinzip der Kanze-
rogenese und die Unsicherheit der entsprechenden Schlussfolgerung.
Die Ergebnisse sind in geeigneter Weise zu dokumentieren (Abschnitt 8).

Primare und sekundiare Gentoxizitat

Es ist zu priifen, ob eine unmittelbare Interaktion der Substanz mit dem
Erbgut belegt oder aufgrund anderer Informationen anzunehmen ist. Se-
kundare Gentoxizitat (z. B. tiber oxidativen Stress, Interferenz mit dem
mitotischen Prozess, Inhibition der Topoisomerase, Inhibition der DNA-
Reparaturenzyme usw.) ist gegeniiber der primaren Gentoxizitat (direkt,
indirekt: DNA-Interaktion, Adduktbildung und Mutationen durch Mutter-
substanz bzw. Metaboliten) zu unterscheiden.

Die Qualitat und die Absicherung der Einschatzung gentoxischer Eigen-
schaften ist zu charakterisieren (Differenzierung nach In-vivo-, In-vitro-
Befunden, Kompatibilitat der vorliegenden Studienergebnisse, Einfluss
des Dosisbereichs in vorliegenden Tests, Information liber Liicken).

Informationen zur Gentoxizitat (Art der Gentoxizitat, Qualitat und Absi-
cherung der Erkenntnisse) kdnnen im Hinblick auf eine Spezifitait am
Zielorgan, in dem Tumorgenitat beobachtet wurde, wesentlich sein. Bei
manchen Formen der Gentoxizitat (z. B. Aneuploidien) konnen Mindest-
schadstoffkonzentrationen angenommen werden, die erforderlich sind,
um Krebs zu erzeugen.

Bei der Bewertung von Gentoxizitdtstest ist zu bedenken, dass bis zu 80% der Stof-
fe, die negativ in Kanzerogenitétstests an Nagern sind, in einem oder mehreren In-
vitro-Tests positiv sind. Dies betrifft vor allem Chromosomenaberrationstests, Mikro-
kerntests und den Maus-Lymphom-Test. Hierflir gibt es in Abhdngigkeit vom verwen-
deten Testsystem und von der Substanzklasse zahlreiche Griinde, die die Ubertrag-
barkeit der In-vitro-Ergebnisse auf die In-vivo-Situation nicht gestatten und von denen
einige beispielhaft aufgefiihrt werden:

- Verwendung hoher Konzentrationen, die metabolische Detoxifizierungsmechanis-
men lberlasten,

- im Testsystem fehlende Phase-II-Enzyme und deren Kofaktoren,
- Testsystem mit DNA-Reparatur-Defizienz (alle Salmonella-Stdmme und E. coli),

- Testsystem ohne oder mit anomaler Expression von p53-Protein (CHO-Zellen,
L5178Y-Zellen, V79-Zellen),
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- Effekte mit Schwelle, die in vivo nicht erreicht wird: Aneuploidie, Hemmung der
DNA-Polymerase, der Topoisomerasen oder Kinasen, Zytotoxizitdt, pH-Wert-
Anderung.

Weiterhin ist die Ubertragbarkeit auf den Menschen eingeschrénkt durch Verwendung
rattenspezifischer metabolischer Aktivierung, die nicht das Muster fremdstoffmetabo-
lisierender aktivierender Enzyme beim Menschen widerspiegelt (Kirkland et al.,
2007a). Andererseits ist es auch mdglich, dass die Aktivierung im Organismus nicht
in Standard-in-vitro-Tests nachgebildet wird, z. B. bei Aktivierung des Stoffs liber Sul-
fotransferasen und daher falsch-negative Ergebnisse erhalten werden (Kirkland et al.,
2007b).

Um zu entscheiden, ob ein kanzerogener Stoff primér gentoxisch wirkt, ist daher die
Relevanz der Ergebnisse von In-vitro-Gentoxizitétstests anhand der in den Tests
verwendeten Bedingungen (z. B. Vergleich der Dosis-Wirkungs-Beziehungen von
Gentoxizitdt und Zytotoxizitdt, Hochdosiseffekte) und der Struktur des untersuchten
Stoffs zu priifen. Gegebenenfalls sollten Struktur-Wirkungs-Beziehungen miteinbezo-
gen werden. Bei systemisch wirkenden Kanzerogenen geben im Zweifelsfall die Er-
gebnisse von validen In-vivo-Tests den Ausschlag. Bei lokal wirkenden Kanzeroge-
nen sind negative In-vivo-Tests nur dann aussagekréftig, wenn gezeigt wird, dass das
Zielorgan erreicht wurde.

Nichtgentoxische Ereignisse

Informationen zu nichtgentoxischen Effekten mit moglicherweise ursach-
lichem Einfluss auf den Prozess der Kanzerogenese sind zu erfassen
und zu beschreiben sowie der ermittelte Dosisbereich mit dem krebsaus-
Iosenden Dosierungen zu vergleichen. Zu nennen sind insbesondere Zy-
totoxizitat (z. B. Reizung, Entziindung, Nekrose), induzierte Zellprolifera-
tion, toxikokinetische Informationen (z. B. Enzyminduktion, Sattigung
bzw. neue Metaboliten spezifisch bei hoher Dosis), rezeptorvermittelte
Prozesse, Proteinbindung, direkte hormonelle Wirkung, indirekter Ein-
fluss auf Hormonregelkreise, Organspezifitat und Geschlechtsspezifitat.

Die Qualitat und die Absicherung der Einschatzung nichtgentoxischer
Eigenschaften ist zu charakterisieren (Differenzierung nach In-vivo-, In-
vitro-Befunden, Kompatibilitat der vorliegenden Studienergebnisse, Ein-
fluss des Dosisbereichs in vorliegenden Tests, Information uber Lu-
cken).

Informationen zu nichtgentoxischen Ereignissen (Art des Effekts, Quali-
tat und Absicherung der Erkenntnisse) sind insbesondere in Bezug auf
die Relevanz im Zielorgan, in dem Tumorgenitat beobachtet wurde, zu
spezifizieren.

Bedeutung verschiedener Einflusse im multifaktoriellen Geschehen

Nach einem ,,weight of evidence“-Ansatz sind die Bedeutung der prima-
ren und/oder sekundaren Gentoxitat (siehe Abschnitt 2.2) und nichtgen-
toxischer Ereignisse (siehe Abschnitt 2.3) auf den Prozess der Kanzero-
genese abzuschatzen. Der oder die zentralen Einflussfaktoren auf das
Krebsgeschehen sind darzustellen und deren vermutete Bedeutung fiir
den Menschen zu begriunden.
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Ergebnis kann auch eine, je nach Tumorlokalisation und/oder Dosisbe-
reich differenzierte, Unterscheidung der anzunehmenden Wirkprinzipien
sein. Das Vorliegen mehrerer (moglicher) Wirkprinzipien ist kenntlich zu
machen.

Das Vorliegen pramaligner Effekte (wie die Bildung von Foci in der Le-
ber) ist zu priifen und deren Dosis-Wirkungsbeziehung nach Moglichkeit
zu beschreiben.

Hintergrundraten und das Auftreten spontaner Tumoren in der Kontroll-
gruppe sind bei der Diskussion des Wirkprinzips einzuordnen.

Zielgerichtete Schlussfolgerung

Die Erfassung des Informationsstands miindet in folgenden Aussagen:
postuliertes Wirkprinzip

Schliisselereignisse (beobachtete, Ubereinstimmung mit Wirkprinzip)
Dosis-Wirkungs-Zusammenhang

zeitliche Assoziation

Starke des Zusammenhangs, Konsistenz der Daten fur diese Schlussfol-
gerung, Spezifitat der Assoziation

biologische Plausibilitat

andere mogliche Wirkprinzipien
Vertrauen in die Einschatzung
Datenliicken, Unsicherheiten.

Es ist insbesondere zu beantworten:

Ist das ,,weight of evidence®“ ausreichend, um im Tierexperiment ein
Wirkprinzip zu benennen?

Kann die Humanrelevanz des Wirkprinzips mit hinreichender Wahr-
scheinlichkeit ausgeschlossen werden auf Basis grundsatzlicher qualita-
tiver Unterschiede in Schlusselereignissen zwischen Tier und Mensch?

Kann die Humanrelevanz des Wirkprinzips mit hinreichender Wahr-
scheinlichkeit auf Basis quantitativer toxikokinetischer und/oder toxiko-
dynamischer Unterschiede zwischen Tier und Mensch ausgeschlossen
werden?

Welches Vertrauen besteht in die abgegebene Einschatzung (Bedeu-
tung)?

Auch bei gentoxischen Ereignissen kann eine Wirkungsschwelle auftreten. Gentoxi-
sche Ereignisse sind unter diesem Blickwinkel zu differenzieren (vgl. TGD, Risk Cha-
racterisation, Abschnitt 4.14.3.4; Butterworth, 2006).

Auch nicht gentoxische Ereignisse kénnen nicht regelméflig mit einer Wirkungs-
schwelle verkniipft werden, z. B. ist bei einigen Rezeptor-vermittelten Prozessen der
Ausweis eines Werts fiir eine solche Wirkungsschwelle nicht immer méglich (vgl.
TGD, Risk Characterisation, Abschnitt 4.14.3.3; Butterworth, 2006).
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Soweit fiir die Ermittlung der Bedeutung der verschiedenen Aussagen Angaben zur
Expositions-Risiko-Beziehung im experimentellen Bereich erforderlich sind, besteht
eine Interdependenz zwischen Aufgaben nach Abschnitt 3 und Aufgaben nach Ab-
schnitt 2 dieses Leitfadens (insbesondere 2.4 und 2.5: Expositions-Risiko-
Beziehung). Entsprechend kénnen die Positionen dieses Leitfadens nicht in strenger
zeitlicher Abfolge bearbeitet werden.

Die angesprochenen Punkte unter 2.5 basieren auf Uberlegungen der WHO (IPCS)
und sind im Detail in Boobis et al. (2006) erléutert. Beispiele fiir die Vorgehensweise
bei der Diskussion des Wirkprinzips finden sich z. B. in Kirman et al. (2004), Cohen et
al. (2003) sowie Preston und Williams (2005). Die grundsétzliche methodische Vor-
gehensweise, um den ,mode of action“ zu erfassen, ist in Meek et al. (2003) und
Seed et al. (2005) erlautert.

In verschiedenen Veréffentlichungen (z. B. Streffer et al., 2004, Hengstler et al., 2006;
Bolt und Huici-Montagud, 2007; Foth et al., 2005) wurden &hnliche Differenzierungen
des Wirkprinzips gefordert, wie sie sich in der hier zu Grunde gelegten Vorgehens-
weise darstellen. Diese miinden in einer Differenzierung wie sie auch in Abschnitt 5.1
dieses Leitfadens vorgenommen wurde.

Neumann (2006a,b,c) begriindet die Unméglichkeit, bei krebserzeugender Wirkung
eine eindeutige Schwelle zu finden und schlégt vor, den Begriff génzlich zu vemei-
den. Wegen der nicht vorliegenden besser kommunizierbaren Alternativen wird je-
doch im vorliegenden Rahmen mit den oben ausgefiihrten Einschrédnkungen im Ver-
sténdnis der Begriff weitergefiihrt.

Risikoquantifizierung im Bereich beobachteter Krebsinziden-
zen

Auswahl von Tierspezies, Geschlecht und Tumorlokalisation(en)

Liegen Tumordaten zu mehreren der ublicherweise eingesetzten Tierar-
ten vor, so sind diejenigen zu der Tierspezies bevorzugt heranzuziehen,
die am empfindlichsten reagiert.

Bei der Auswahl der Tierspezies und der dort beobachteten Tumortypen
und -lokalisationen ist jedoch abzuwagen, inwieweit eine quantitative
Ubertragbarkeit auf den Menschen angenommen werden kann. Eine U-
bertragbarkeit ist insbesondere dann anzunehmen, wenn die Tumorloka-
lisation im Speziesvergleich identisch ist und/oder Erkenntnisse zum
»mode of action”“ das Auftreten eines bestimmten Tumortyps (oder einer
bestimmten Tumorlokalisation) stitzen.

Tierexperimentelle Studien werden vor dem Hintergrund durchgefiihrt, dass qualitati-
ve und quantitative Ubertragungen auf den Menschen (ggf. unter Beriicksichtigung
von Extrapolations- oder Korrekturfaktoren) prinzipiell méglich sind. Insofern ist
grundsétzlich das tierexperimentelle Modell mit der gréf3ten Verwandtschaft zum
Menschen zu bevorzugen. Im Falle des Nichtwissens dariber, welches Tiermodell im
speziellen Fall dem Menschen am n&chsten steht, ist ein konservatives Herangehen
der geeignete Mal3stab. Dieses gilt grundsétzlich, auch wenn im Einzelfall Widersprti-
che aufgezeigt wurden: Bei 1,3-Butadien scheint der menschliche Metabolismus dem
der weniger empfindlichen Ratte &hnlicher zu sein als dem der empfindlicheren Maus.
Werden jedoch epidemiologische und tierexperimentelle Risikoquantifizierungen ge-
gentiibergestellt, ist bei 1,3-Butadien eine gréRere Ubereinstimmung des Krebsrisikos
fiir Maus und Mensch zu beobachten (Roller et al., 2006). Dieser mégliche Wider-
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spruch im Falle von 1,3-Butadien bedeutet, dass a) den Humandaten besonderes
Gewicht zuzumessen ist (vgl. Abschnitt 1.5(1)), dass b) konservative Extrapolations-
schritte wie die Annahme von Linearitat im Niedrigrisikobereich nicht vorschnell we-
gen vermeintlicher mechanistischer Hinweise aufgegeben werden sollten, und dass
c) die relative Empfindlichkeit von Versuchstieren gegeniiber dem Menschen weiterer
Uberpriifung bedarf.

Eine im Tierexperiment beobachtete Tumorlokalisation, die von den Be-
obachtungen aus epidemiologischen Studien beim Menschen abweicht,
spricht in der Regel nicht gegen deren Humanrelevanz (vgl. aber Hinweis
unter 3.1 (6)). Die resultierende Risikoquantifizierung ist jedoch als unsi-
cherer zu betrachten.

Liegen erhohte Tumorinzidenzen in beiden Geschlechtern vor, so sind in
der Regel die Daten zu jenem Geschlecht mit der hdheren Tumorrate he-
ranzuziehen. Liegen die Tumorraten in beiden Geschlechtern etwa in
gleicher Hohe, so ist zur Erhohung der statistischen Absicherung eine
Addition der Daten zu beiden Geschlechtern zulassig.

Liegen Tumore in mehreren Organen vor, so sind die Daten zu allen den
Organen heranzuziehen, bei denen eine statistisch und/oder biologisch
erhohte Tumorenzahl in einer Dosierung beobachtet wird, und/ oder eine
statistisch signifikante Dosis-Wirkungsbeziehung (ggf. auch nur als
Trend) erkennbar ist.

Es gibt eine Reihe typischer Tumorformen, die in bestimmten Nagerstdmmen mit ho-
her, teilweise auch stark variabler Spontaninzidenz auftreten und deren Relevanz fiir
den Menschen nicht feststeht (vgl. 3.1 (6)). Wenn deren Haufigkeit dosisabhédngig
gegentiber der aktuellen und der mittleren historischen Kontrolle erhéht ist, wird man
in der Regel von einem expositionsbedingten Effekt sprechen.

Zundchst ist zu priifen, ob nicht auch andere Tumorformen aufgetreten sind, die kei-
nesfalls der Spontanpathologie zugeordnet werden kébnnen und ob diese nicht bei
noch niedrigerer Dosis und/oder in gréRBerer H&aufigkeit aufgetreten sind und allein
schon aus diesem Grunde als Berechnungsgrundlage vorgezogen werden sollten.

Die Beriicksichtigung oder Nichtberiicksichtigung bestimmter Tumorlo-
kalisationen (ggf. mit Einschrankung auf bestimmte Tierspezies oder
—stamme) stellt eine Einzelfallabwagung dar. Als Hinweise flir die Frage
der (qualitativen und/oder quantitativen) Ubertragbarkeit auf den Men-
schen gelten:

Es ist keine (qualitative oder quantitative) Ubertragbarkeit anzunehmen:
alpha-2u-globulinbedingte Nierentumoren der mannlichen Ratte.

In der Regel nur qualitativ (nicht quantitativ) Gbertragbar, wenn auch zu-
gleich Gentoxizitat vorliegt (in der Regel auch nicht qualitativ uibertrag-
bar, wenn keine Gentoxizitat vorliegt): Lebertumoren nach PPARa-Re-
zeptor-Stimulation (,,Peroxisomenproliferation), Leukamien bei Fischer-
344-Ratte, Phaochromocytome, wenn diese nur bei mannlicher F344-
Ratte auftreten, Vormagentumoren und Tumoren der Zymbal-, Harder-
schen Druse sowie Klitoris- und Praputialdrise, wenn auBer an diesen
Lokalisationen keine Tumoren in anderen Lokalisationen auftreten.
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Der rein qualitative Speziesvergleich ist fur Einstufungen relevant, jedoch nicht
fur die hier betrachtete Ermittlung einer Expositions-Risiko-Beziehung und ei-
ner Konzentration in Bezug auf eine bestimmte Risikozahl.

In der Regel quantitativ tibertragbar, wenn zugleich Gentoxizitat vorliegt,
jedoch mit erhohter Unsicherheit (d. h. in der Regel nur qualitativ tiber-
tragbar, wenn keine Gentoxizitat vorliegt): Leydigzelltumoren bei Nagern,
Lebertumoren bei B6C3Fi-Maus, Phaochromocytome bei F344-Ratte,
wenn diese in beiden Geschlechtern auftreten (Differenzialdiagnostik zu
— altersbedingten — Hyperplasien beachten, Daten zu weiblichem Tier fiir
Quantifizierung geeigneter), Schilddrisentumoren bei der Ratte, Vorma-
gentumoren und Tumoren der Zymbal-, Harderschen Driise sowie Klito-
ris- und Praputialdrise, wenn auBer an diesen Tumorlokalisationen
zugleich Tumoren in anderer Lokalisation auftreten.

Auch ohne Gentoxizitat quantitativ in der Regel ubertragbar, teilweise je-
doch mit erheblichen Unsicherheiten: alle anderen Lokalisationen und
Tumorarten, Tumoren bei anderen als den genannten Tierspezies oder -
stammen.

Bei der Abwagung, ob eine quantitative Ubertragbarkeit angenommen
wird, ist die (beobachtete oder zu unterstellende) Konzentration der Sub-
stanz am Zielorgan einzubeziehen.

Bei der Abwagung, ob eine quantitative Ubertragbarkeit angenommen
wird, ist das zu unterstellende Wirkprofil (vgl. Abschnitt 2) einzubezie-
hen.

Liegen sowohl Tumorinzidenzen an a) Lokalisationen mit fraglicher Hu-
manrelevanz und/oder fraglicher quantitativer Ubertragbarkeit vor und an
b) Lokalisationen mit eindeutigerer quantitativer Ubertragbarkeit, so ist
letzteren in der Regel der Vorzug bei der Risikoquantifizierung zu geben.

Eine ausflihrlichere Diskussion zum Hintergrund dieser Differenzierung befindet sich
in Anhang 10.3 dieses Leitfadens (mit Literaturhinweisen).

Die Tumorinzidenzen in den verschiedenen Organen, die unter (5) und (6)
ausgewahlt wurden, sind in der Regel getrennt zu quantifizieren und ver-
gleichend gegeniiberzustellen. Die Risikoquantifizierung erfolgt im Stan-
dardfall mit derjenigen Tumorlokalisation mit der niedrigsten T25, d. h.
eine Dosis oder Konzentration, bei der bei 25% der Tiere Krebs auftritt.
Dabei wird die unterschiedliche Hintergrundrate bei der T25-Berechnung
berlicksichtigt. In Einzelfédllen ist es jedoch geboten, auch verschiedene
Tumorlokalisationen zusammenzufassen (Beispiel: Asbest — Mesotheli-
ome, Lungentumoren). Im Falle, dass eine solche Zusammenfassung
vorgenommen wird, ist die MaBgeblichkeit der Gesamtinzidenz fur die
Risikoquantifizierung zu begriinden.

Bei T25-Verfahren wird ausgehend von einer Konzentration mit signifikant erhéhter
Tumorinzidenz durch lineare Interpolation (i) unter Beriicksichtigung der Hintergrun-
dinzidenz, (ii) gegebenenfalls unter Korrektur einer nicht lebenslangen Versuchsdau-
er, und (iii) unter Annahme einer vollstdndigen Resorption eine Dosis ermittelt, bei der
die Inzidenz fiir diesen Tumor im Tierversuch 25% bei lebenslanger Exposition be-
trégt (vgl. auch Glossar).

Mit der Berechnung von T25 oder BMD fiir mehrere Tumorlokalisationen, Geschlech-
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ter sowie mit und ohne gutartige Tumoren soll erméglicht werden, in spéteren Schrit-
ten parallel von mehreren ,points of departure® (siehe Abschnitt 3.2) aus und ver-
kniipft mit einer differenzierten mechanistischen Diskussion in den Niedrigrisikobe-
reich zu extrapolieren. Aggregationen (Zusammenfassungen von Befunden) sind ins-
besondere dann sinnvoll, wenn die Frage der Differenzierung verschiedener Dosis-
Wirkungsbeziehungen (z. B. wegen der Homogenitét der beobachteten Reaktionen)
nicht im Vordergrund steht. So kann es sinnvoll sein, die Befunde bei einer einheitli-
chen Wirkungsweise eines Kanzerogens in verschiedenen Organen auch liber ver-
schiedene Tumorlokalisationen zu aggregieren. Im TGD der EU wird ausgefiihrt: ,For
a substance inducing more than one type of tumours, the determination of a dose-
descriptor value is from each relevant tumour type rather than from the number of tu-
mour bearing animals. If several relevant data sets on tumour-incidences are avail-
able, dose descriptors values should be derived for all these.” (EC 2006, Abschnitt
4.14.2.3). Verschiedene Hintergrundraten von Tumoren in verschiedenen Organen
sprechen gegen eine Aggregation mehrerer Tumorlokalisationen.

Fiir eine differenziertere Betrachtung der Méglichkeiten zur Zusammenordnung von
Tumoren fiir die Krebsrisikoberechnung argumentieren McConnell et al. (1986). EPA
interpretiert diese Auswertung: ,, The incidence of benign and malignant lesions of the
same cell type, usually within a single tissue or organ, are considered separately and
are combined when scientifically defensible” (Eine konkrete Auflistung, wann Zu-
sammenordnungen vorgenommen werden kénnen, wird in McConnell et al. gege-
ben).

Es wird also nicht das Prinzip vertreten, die Gesamtzahl der tumortragenden Tiere,
gleich welcher Tumorlokalisation, aufzuaddieren.

Manche éltere Studien waren auch so angelegt, dass nur verdédchtige Zielorgane
ausgewertet wurden. Entsprechend selektive Studien kénnen dennoch fiir die Risiko-
quantifizierung herangezogen werden, wenn sie kanzerogene Wirkungen erkennen
lassen. Mehrfach-Tumoren (Multiplizitdt) werden (iblicherweise zusétzlich berichtet,
wenn sie beobachtet werden.

Liegen in einem Organ/Gewebe mehrere Tumortypen vor, so ist in der
Regel eine gemeinsame Betrachtung zu wahlen. In begriindeten Einzel-
fallen (z. B. Humanrelevanz nur eines Tumortyps) ist jedoch eine ge-
trennte Betrachtung angezeigt.

Liegen in einem Organ gutartige und bosartige Tumoren vor, so wird de-
ren Inzidenz in der Regel addiert. Eine Addition verschiedener Tumorty-
pen in einem Tier erfolgt jedoch nicht, da sonst eine Uberschreitung der
Gesamtinzidenz (bezogen auf das Organ > 100%) eintreten kann. Liegen
Hinweise darauf vor, dass z. B. eine Malignisierung eines gutartigen Tu-
mors beim Menschen unwahrscheinlich ist, kann begriindet auf eine ent-
sprechende Addition verzichtet werden.

Auswahl eines ,,point of departure*

Der ,,point of departure®“ (POD; ein Ausgangspunkt fir weitere Schritte
der Risikoabschatzung) ist eine definierte Expositionshohe mit Risiko-
zuordnung auf der Konzentrations-Risiko-Funktion fiir eine Substanz.
Der POD liegt auf oder nahe bei der Expositionshohe (Konzentrationsbe-
reich), zu der aus epidemiologischen oder aus tierexperimentellen Beo-
bachtungen Daten liber das Auftreten von Krebshaufigkeiten vorliegen.
Fur den POD wird das Risiko als Krebsinzidenz in Prozent der zugehori-
gen Konzentration (mg/m®) gegeniibergestellt. Der POD ist ein normali-
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sierter Wert. Unter ,Normalisierung” ist die Umrechnung auf Lebens-
(arbeits-)zeitexposition (vgl. Abschnitt 4.3), die Pfad-zu-Pfad-Extrapola-
tion auf den Inhalationspfad (vgl. Abschnitt 4.2) und die Berucksichti-
gung der Hintergrundinzidenz (vgl. Abschnitt 3.4) in der vorgegebenen
Weise zu verstehen. Der POD dient als Startpunkt fiur eine Extrapolation
oder zu Vergleichszwecken; somit ist der T25 je nach Vergleichsebene
bereits als Humanaquivalent anzugeben (hT25) oder auf der Ebene des
Tierexperiments zu nutzen. Die Randbedingungen der Anwendung eines
T25 sind jeweils prazise auszuweisen.

Bei hinreichender Qualitdt der Beobachtungsdaten ist der POD als
,Benchmark-Konzentration“ bzw. Benchmark-Dosis auszuweisen. Dabei
ist der zentrale Schatzwert (BMD) und nicht der 95-Prozent-Vertrauens-
bereich (BMDL)? heranzuziehen.* Der POD dient als Startpunkt fiir eine
Extrapolation oder zu Vergleichszwecken; somit ist die Benchmark-
Dosis je nach Vergleichsebene bereits als Humanaquivalent anzugeben
(HBMD, HBMDL)® oder auf der Ebene des Tierexperiments zu nutzen. Die
Randbedingungen der Anwendung einer Benchmark-Dosis sind jeweils
prazise auszuweisen.

Die Kriterien flir eine ausreichende Qualitdt der Daten zur Modellierung nach dem
Benchmark-Verfahren sind gesondert festzulegen (vgl. Abschnitt 3.3). Der Faktor
zwischen BMD und BMDL gibt auch eine Aussage zur Qualitét der vorgenommenen
Modellierung (Anpassungsgiite der Modellfunktion an die vorliegenden experimentel-
len Daten). Insofern kann bei Berechnung der BMDL dieser Faktor auch (neben an-
deren Kriterien) flir die Beurteilung der Frage herangezogen werden, ob das Bench-
mark-Verfahren im konkreten Fall (iberhaupt zur Anwendung kommen sollte.

Die Auswahl des BMD statt des BMDL beinhaltet mbéglicherweise einen gewissen
Fehler (da nicht ausgeschlossen werden kann, dass die Expositions-Risiko-
Beziehung durch den BMDL korrekter beschrieben wird). Die Wahl des BMD er-
scheint jedoch begrtindet 1) wegen der Analogie zum T25 bei schlechterer Datenlage
(T25 ist ebenfalls ein zentraler Schéatzwert ohne Vertrauensbereich), 2) wegen des
nur geringen méglichen Fehlers (bei grolRer Abweichung zwischen BMD und BMDL
wiirde dies gegen die Verwendung des Benchmark-Verfahrens sprechen), 3) da
durch die Linearisierung im Bereich unterhalb der BMD als POD in den meisten Féal-
len ohnehin ein konservatives Extrapolationsverfahren gewéhlt wird.

Zur Umrechnung einer Benchmark-Dosis auf eine &quivalente Humanexposition vgl.
Abschnitt 4.

Die ,,benchmark response® beim POD ist aus Griinden der Vergleichbar-
keit auf 10% zu setzen.

In vielen Féllen gibt es keine starken Abweichungen im angenommenen Risiko, wenn
der T25 mit der BMD1, unter Korrektur (lineare Umrechnung) des Risikoniveaus ver-
glichen wird (vgl. Anhang zu EC, Technical Guidance Document, 2006). Je nach Ver-
lauf der Konzentrations-Risiko-Beziehung sind jedoch Abweichungen méglich. Des-
halb und wegen der kompletteren Beschreibung des abgeleiteten Verlaufs der Kon-

3 Begrifflichkeit zum Benchmarkverfahren vgl. EPA, 2000

*Im Folgenden wird ubergreifend von BMD (,Benchmarkdosis®) oder BMDL gesprochen, auch wenn es
sich in diesem Falle um Luftkonzentrationen (BMC, BMCL) handelt.

® Zur Bedeutung des Terminus Humanaquivalent und zur Umrechnung vgl. Abschnitt 4
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zentrations-Risiko-Beziehung im experimentellen Bereich wird der Anwendung des
Benchmark-Verfahrens der Vorzug gegeben. Zu Beispielen vgl. Abschnitt 5.2.

Eine Fortflihrung der Modellierung zwischen BMD;, und BMD,,; wird im vorliegenden
Leitfaden fiir den Fall einer mechanistisch begriindeten Nichtlinearitét bei guter Da-
tenlage eingesetzt (vgl. Abschnitt 5.2). Liegen keine hinreichenden Griinde fiir Nicht-
linearitét vor, so wird die Modellierung mit Benchmark-Methode nur fiir den experi-
mentellen Bereich bis zu einer BMD, als POD vorgenommen. In der friiheren Vorge-
hensweise der U.S. EPA wurde das linearisierte Multistage- (LMS-) Modell herange-
zogen. Dieses Verfahren ist praktisch identisch mit einer Modellierung mit dem Multi-
stage-Modell im experimentellen Bereich und der Fortfiihrung der modellierten Funk-
tion in den Niedrigrisikobereich (z. B. bei ,benchmark response“ 1:1000). Dabei wird
jedoch der 95-Prozent Vertrauensbereich einbezogen.

Ist die Ausweisung einer hinreichend qualifizierten Benchmark-Konzen-
tration nicht moglich, ist die T25 in der Berechnung nach dem Verfahren
von Sanner et al. (2001) / Dybing et al. (1997) als POD heranzuziehen.

Der T25 wird gegeniiber dhnlichen anderen Werten als POD der Vorzug gegeben,
wenn das Benchmark-Verfahren nicht eingesetzt werden kann, weil

e dies dem Verfahren der Risikoquantifizierung in verschiedenen Festlegungen zum
Risk Assessment der EU entspricht,

e die in Deutschland friiher diskutierte ,Steinhoff*-Methode mit dem T25 als POD
kompatibel ist, sie jedoch nicht auf einen normierten Prozentsatz (25%) bezogen
ist,

e die LEDy in den USA (EPA, 2005) die Anwendung des Benchmark-Verfahrens
voraussetzt, was nicht immer hinreichend qualifiziert ist.

Das ED,p-Verfahren der U.S. EPA basiert ebenfalls auf der Benchmark-Modellierung
(ohne Berticksichtigung des Vertrauensbereichs) und ist methodisch identisch zur Ab-
leitung der BMD;,. Fiir die Berechnung eines Referenz-MoE (siehe Glossar ,margin
of exposure®) nach EU/TGD wird in der Regel der Unterschied zwischen T25 und
ED,y linear beriicksichtigt, so dass in dem EU-MoE-Ansatz auch die ED,y als POD
herangezogen werden kann.

Fur Extrapolationen in den Bereich unterhalb der beobachteten Inziden-
zen, bei denen die Fortsetzung der Konzentrations-Wirkungs-Beziehung
angenommen wird, wie diese im Beobachtungsbereich bereits vorliegt
(stetige Funktion; vgl. Abschnitt 5.2), ist die Angabe eines POD formal
nicht erforderlich. Dieser sollte aber dennoch zu Vergleichszwecken
ausgewiesen werden.

BMD1o bzw. T25 sind fiir alle humanrelevanten Tumorlokalisationen zu
errechnen (zur Auswahl der Tumorlokalisationen und Spezies vgl. Ab-
schnitt 3.1).

Bei Benchmark-Modellierungen mit schlechterer Datenqualitat (vgl. Ab-
schnitt 3.3) ist es sinnvoll, sowohl die Berechnung des T25 wie der
BMD1o vorzunehmen, um die Auswirkungen der Unsicherheit der jeweili-
gen Entscheidung zu erkennen: ggf. liegen die nach den jeweiligen Ver-
fahren ermittelten POD nahe beieinander oder zeigen deutliche Diskre-
panzen. Die entsprechende Information ist zu dokumentieren.

Beispiele: siehe. Abschnitt 5.2 (Fall B)
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Mindestkriterien an Datenqualitat fur Anwendung des Benchmark-
Verfahrens

Zur Wahl des Benchmark-Verfahrens sollten in der Regel mindestens die
Daten zur Kontrollgruppe und drei Dosisgruppen vorliegen.

In Annex Xl zum TGD der EU wird anhand einiger Beispiele eine Abwédgung zwi-
schen T25 und BMD,s vorgenommen. Dabei wurde das genannte Kriterium hervor-
gehoben.

Unterscheidet sich die Tumorhaufigkeit in allen Dosisgruppen nicht oder
nur unwesentlich (Plateaueffekt), ist die Anwendung des Benchmark-
Verfahrens nicht sinnvoll.

Gibt es nur eine Dosisgruppe auler der Kontrolle, bei der die Effektstar-
ke deutlich iiber der BMR® liegt, ist das Benchmark-Verfahren nicht sinn-
voll anwendbar.

Liegt die Tumorhaufigkeit in nur 1 Dosisgruppe unter 100% Inzidenz (au-
Rer bei der Kontrolle), ist das Benchmark-Verfahren nicht sinnvoll an-
wendbar.

Das Benchmark-Verfahren ist nicht anwendbar, wenn die Modellierung
mit den vorliegenden Daten eine zu schlechte Anpassung erlaubt (Mo-
delifit: p<0,1, Chi-Quadrat auBerhalb -2 bis +2). Ferner ist die Unsicher-
heit der Abschatzung zu groB, wenn beim betrachteten BMR das Ver-
haltnis BMD/BMDL >10 ist.

Im Abschlussbericht des Projekts FKZ 201 65 201/01 (,Vergleich der Verfahren zur
Ableitung gesundheitsbezogener Wirkungsschwellen® Benchmark — NOAEL, Um-
weltbundesamt 2003) werden die weiteren Kriterien (2)-(5) diskutiert und begriindet.

Fur Zweifelsfalle mit begrenzter Datenqualitat ist das Vorgehen nach Ab-
schnitt 3.2 (7) zu wahlen, namlich zwischen T25 und dem Benchmark-
Verfahren abzuwéagen. Die Begrundung fur die Verfahrensweise ist zu
dokumentieren.

Beispiel: siehe. Abschnitt 5.2 (Fall B)

Anwendung des Benchmark-Verfahrens

Die fiir die Kurvenanpassung auszuwahlenden Modelle sollten den me-
chanistischen Vorstellungen zur Kanzerogenese nicht widersprechen.
Deshalb wird oft das Multistage-Modell herangezogen, das dem Mehrstu-
fenmodell der Krebsentstehung entspricht. Die Gamma-Funktion ent-
spricht jedoch ebenfalls dem mechanistischen Verstandnis eines ,,Multi-
Hit“-Modells zur chemischen Kanzerogenese. Multistage- oder Gamma-
Funktion sind demnach die bevorzugten Modelle zur Modellierung mit
dem Benchmark-Verfahren im experimentellen Bereich. Andere Modelle
sollten jedoch nicht ausgeschlossen werden, wenn sie eine deutlich
bessere Datenanpassung ermoglichen. Modelle mit einer ahnlichen An-
passungsgite, die jedoch weniger Parameter fir die Modellierung beno-
tigen, sind zu bevorzugen (erkennbar am AIC-Wert in der Ergebnisdar-

é Abkurzungen beim Benchmarkverfahren: vgl. Glossar
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stellung der entsprechenden Software der U.S. EPA). Die Qualitat der Da-
tenpassung ist wichtiger im Bereich niedriger experimenteller Konzent-
rationen als im Bereich hoher Konzentrationen.

Im Abschlussbericht des Projekts FKZ 201 65 201/01 (,Vergleich der Verfahren zur
Ableitung gesundheitsbezogener Wirkungsschwellen® Benchmark — NOAEL, Um-
weltbundesamt 2003) werden die genannten Kriterien diskutiert und begriindet.).

Umgang mit Hintergrundinzidenz

Entsprechend dem Standardvorgehen beim T25-Ansatz und beim
Benchmark-Verfahren (nach Software der U.S. EPA) ist in der Regel der
»extra risk“-Ansatz heranzuziehen.

Die Konvention, das ,extra risk“ zu wéhlen, ist aus toxikologischer Sicht nicht gut be-
griindet, wird jedoch als Standardvorgehen akzeptiert, da (i) in der Regel die Abwei-
chungen bei niedriger Hintergrundrate gering ausfallen, (ii) eine Ubereinstimmung mit
vielen é&lteren unit risk-Berechnungen entsteht, (iii) eine Ubereinstimmung mit dem
T25-Ansatz so gewéhrleistet ist, (iv) eine Ubereinstimmung mit der traditionellen Vor-
gehensweise beim Multistage-Verfahren so gewéhrleistet ist.

Bei sehr hohen Inzidenzen in der Kontrollgruppe oder beim Vergleich mit
Humandaten ist das ,,additional risk“ heranzuziehen und dieses Vorge-
hen zu begriinden.

Risikoquantifizierung durch Ausweisung des T25

Die Festlegung eines POD durch die Ausweisung des T25-Wertes nach
dem Verfahren von Sanner et al. (2001) und Dybing et al. (1997) erfordert
keine Modellierung der Dosis-Wirkungsbeziehung im experimentellen
Bereich. T25 wird durch lineare Interpolation bestimmt. Dieses Verfahren
ist regelmaBig heranzuziehen, wenn eine qualifizierte Benchmark-
Berechnung nicht moéglich ist.

Zur ndheren Definition des T25 vgl. Glossar.

Wenn ausschlieBlich der Inhalationspfad relevant ist (fiir Arbeitsplatz-
grenzwerte der Fall), wird der T25-Wert als Luftkonzentration (mg/m?
bzw. ppm) ausgedriickt.

Zur weiteren Normierung des T25 auf das Expositionsmuster am Arbeitsplatz vgl. Ab-
schnitt 4.2.

Details zur Vorgehensweise bei diesem T25-Verfahren sind der zitierten
Literatur (z. B. EC, 1999, oder auch REACH RIP 3.2-1B preliminary Tech-
nical Guidance Document) zu entnehmen. Die wichtigsten Punkte sind:

Als Ausgangspunkt wird die niedrigste Dosisgruppe gewabhlt, die eine
signifikant erhohte Tumorinzidenz aufweist.

Das Kriterium der Signifikanz ist entweder auf statistischer (Fischer Exact Test zum
Vergleich der Dosis- mit der Kontrollgruppe) oder auf biologischer Basis festzulegen.
Analog FDA (2001) wird die Verwendung eines Signifikanzniveaus von p<0,05 fiir sel-
tene Tumore bzw. Tumore mit einer Spontaninzidenz <10 % bzw. p<0,01 fiir Tumore
mit héherer Spontaninzidenz als 10 % vorgesehen. Ggf. sind neben der experimen-
tellen Kontrollgruppe auch die Daten der historischen Kontrolle vergleichend heran-
zuziehen (vgl. zu historischen Kontrollinzidenzen z. B. Derelanko und Hollinger,
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2002).
Von der Tumorinzidenz in der behandelten Gruppe wird die Spontan-
inzidenz in der Kontrollgruppe abgezogen.

Eine Korrektur fiir aufgetretene Mortalitédt wird im Allgemeinen nicht vorgenommen,
S0 dass bei hoher Mortalitét in der betrachteten Dosisgruppe die damit verbundene
erhéhte Unsicherheit des T25-Wertes zu diskutieren oder die néchst niedrigere Do-
sisgruppe zu wéhlen ist. Hohe Mortalitdt kann auch bedeuten, dass die Studie nicht
mehr fiir eine Risikoquantifizierung herangezogen werden kann (vgl. Abschnitt 7, Mi-
nimalkriterien).

T25-Werte werden in der Regel getrennt fur Spezies, Geschlecht und Or-
gan/Tumortyp berechnet (vgl. Abschnitt 3.1 (6)).

Eine Zusammenfassung von Tumortypen/Organen/Geschlechtern kann mit Begriin-
dung erfolgen (vgl. Abschnitt 3.1(6)).

Eine gegeniiber der Standard-Lebensspanne der Versuchsspezies ver-
kirzte Expositionsdauer und verkiirzte Expositionszeit wird korrigiert.

Die gegeniiber der Standard-Lebensspanne (w in Wochen) der Versuchsspezies ver-
kiirzte Expositionsdauer (w1 in Wochen) und verkiirzte Expositionszeit (w2 in Wo-
chen) wird durch Multiplikation mit dem Faktor (w1 / w)x(w2 / w) korrigiert (vgl. Ab-
schnitt 4.4).

Gegeniiber den gewahlten Standardwerten abweichende Expositions-
schemata werden beriicksichtigt.

Dies erfolgt durch lineare Korrekturfaktoren etwa bei Dosierungen/Tag, Expositions-
tage/Woche, sowie Expositionsdauer/Tag bei Inhalation.

Fur die Risikoquantifizierung wird der niedrigste, als humanrelevant (in
Bezug auf Spezies/Organ/Tumortyp) erachtete T25-Wert verwendet (vgl.
auch Abschnitt 3.1).

Diese Ausfiihrungen sind nicht in voller Ubereinstimmung mit der iiblichen Vorge-
hensweise nach EU: Der T25-Wert wurde urspriinglich als kérpergewichtsbezogene
Stoffdosis konzipiert und somit in mg/kg Kérpergewicht/Tag angegeben. Bei Vorlie-
gen mehrerer Studien, die nicht alle Schlundsondierung benutzten, sondern Tiere
z.B. lber Trinkwasser, Futter oder Atemluft exponierten, wird die Umrechnung der
Exposition auf die kérpergewichtsbezogene Dosis als gemeinsame Vergleichsbasis
vorgeschlagen (EC, 1999). Im vorliegenden Fall ist jedoch die Ausweisung einer Kon-
zentrationsangabe erforderlich (mg/m°).

Wenn keine Pfad-zu-Pfad-Ubertragung zulidssig ist (vgl. Abschnitt 4.3),
dann kann der entsprechende (orale oder dermale) Ausgangswert fiir ei-
nen inhalativen T25 nicht verwendet werden.

Der T25 wird mit den Faktoren, wie in Abschnitt 4 spezifiziert, in ein Hu-
manaquivalent umgerechnet (hT25).

Vorgehen im Falle vorliegender Humandaten

Die Einordnung der Rolle epidemiologischer Beobachtungsstudien im Vergleich zum
Tierexperiment bei der Quantifizierung von Krebsrisiken am Arbeitsplatz erfolgte be-
reits in Abschnitt 1.1 und bei der Erlduterung der zu Grunde zu legenden Datenbasis
(Abschnitt 1.5 (1)). Zum hier verwendeten Risikobegriff wird auf Abschnitt 1.4 verwie-
sen (Risikozahl).
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Die folgenden Hinweise zum Vorgehen setzen eine adédquate epidemiologische Da-
tenlage voraus (fiir Mindestkriterien vgl. Abschnitt 7.6 dieses Leitfadens).

Bei der Auswahl epidemiologischer Studien ist wie folgt vorzugehen:

Die vorhandene Studienevidenz sollte mittels einer strukturierten, sys-
tematischen Literatursuche identifiziert und auf ihre Qualitat und Eig-
nung fir die Risikobewertung gepriift werden. Prinzipien, die fiur die
Auswahl von arbeitsepidemiologischen Studien zur Durchfiihrung einer
Meta-Analyse aufgestellt wurden, sollten hier beriicksichtigt werden. Es
ist im Einzelfall zu entscheiden, ob mehrere Studien fur die Bewertung in
einer Meta-Analyse zu einem gepoolten Schatzer zusammengefasst wer-
den oder ob einzelne Studien separat bewertet werden, um eine Spann-
weite von moglichen Risikoszenarien angegeben zu kénnen.

Literatur: Blair et al., 1995, Roller et al., 2006, Kap. 5.2

Generell sind analytische Studiendesigns mit individueller Expositions-
einschatzung zur Risikobewertung auszuwahlen. Sowohl Kohorten- als
auch Fall-Kontroll-Studien konnen dabei zur Risikobewertung herange-
zogen werden.

Die in der Arbeitsepidemiologie verwendeten beobachtenden Studiendesigns lassen
sich nach absteigendem Evidenzgrad wie folgt ordnen: (1) Kohortenstudie; (2) Fall-
Kontroll-Studie (FKS); (3) Querschnittstudie (QS); (4) Okologische oder Korrelations-
studie (siehe auch Glossar).

Quantitative Expositionsdaten stehen hé&ufiger in Kohortenstudien zur Verfligung,
wéhrend Fall-Kontroll-Studien in der Regel eine bessere Berlicksichtigung von Stér-
einfliissen (Confounding) gewéhrleisten (weitere Details zu den besonderen Stdrken
und Schwéchen der Studiendesigns siehe Ahrens et al., 2008). In begriindeten Aus-
nahmeféllen, z. B. im Falle einer in eine Kohorte eingebetteten Fall-Kontroll-Studie
mit spezifischeren oder genaueren Informationen zu Exposition und/oder Endpunkt,
kann eine FKS besser fiir eine Abschétzung von Arbeitsplatzgrenzwerten geeignet
sein, als die zu Grunde liegende Kohortenstudie.

Bei der Berlicksichtigung von Zielparametern ist wie folgt vorzugehen:

Generell sind MaBe mit Bezug zur Krebsinzidenz denen der Krebsmorta-
litat vorzuziehen, es sei denn, Inzidenz und Mortalitat konnen aufgrund
einer hohen Letalitdt der Erkrankung (wie z. B. beim Lungenkarzinom)
als identisch angesehen werden.

Je feiner die betrachteten Endpunkte aufgegliedert werden, umso gerin-
ger ist die zahlenmaRige Besetzung der Strata. Es ist also im Einzelfall
abzuwagen, ob sich verschiedene Endpunkte sinnvoll kombinieren las-
sen, um die statistische Power zu erhéhen (d. h. Kombination verschie-
dener verwandter Tumorentitaten zu einer Gruppe), auch wenn sich kau-
sale Faktoren im Einzelnen unterscheiden konnen, z. B. bei Leukamien
und Lymphomen, Kopf-Hals-Tumoren usw.

Es ist im Einzelfall zu entscheiden, ob vorgezogene Endpunkte, wie z. B.
biologische Marker, die als notwendige Vorstufe auf der Kausalkette zur
untersuchten Zielerkrankung angesehen werden konnen, als Surrogat-
parameter in die Bewertung der Studienlage aufgenommen werden kon-
nen. lhre Einbeziehung ist sinnvoll, wenn die Demonstration eines friihen
klinischen Effektes als Warnsignal anzusehen ist.
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(Warnsignale kénnen die Einfiihrung von SchutzmalRnahmen rechtfertigen.)

Fur die Berechnung der Risikozahl kann folgendermaRen vorgegangen
werden:

Ein Punktschatzer fir jede Expositionskategorie (z. B. Median, geometri-
sches Mittel) ist die bevorzugte Angabe fiir die Risikoableitung.

Ist lediglich eine Expositionsrange berichtet worden (z. B. 1-9 ppm-
Jahre), so kann fur die Berechnung alternativ die Klassenmitte (hier 5
ppm-Jahre) zu Grunde gelegt werden. Konzentrationsangaben in mg/m?®
sollten in stoffspezifische ppm umgerechnet werden. Fur diese Berech-
nung zu Grunde gelegt werden dabei 240 Arbeitstage/Jahr und ein Atem-
volumen von z. B. 10 m® pro Arbeitstag, der mit 8 Stunden veranschlagt
wird (das Atemvolumen ist abhingig von der Arbeitsbelastung, 10 m* be-
trifft z. B. eine leichte bis moderate Anstrengung)

(vgl. van Wijngaarden und Hertz-Picciotto (2004) bzw. Kap. 4.5 des Leitfadens)

Die kumulierten Konzentrationsangaben in ppm-Jahren sind danach auf
den Langzeit-Mittelwert nach 40 Jahren umzurechnen.

Je nach Datenlage sind unmittelbar absolute RisikomaRe (z. B. kumulati-
ves Risiko) oder — wenn diese nicht berichtet wurden — MaRe des Relati-
ven Risikos zur Exposition in Beziehung zu setzen. In der Regel werden
MaRe wie SMR, SIR, RR oder OR vorliegen. Zur Berechnung des Lebens-
zeitrisikos der Exponierten konnen diese relativen Risikoerhohungen mit
einem Schatzwert fir das Lebenszeitrisiko der Vergleichsgruppe, z. B.
der Allgemeinbevolkerung, multipliziert werden, sofern nicht die ausfiihr-
liche Sterbetafelmethode verwendet wird.

Das fiir die Expositionsspannweite berichtete RisikomaR (RR/SIR etc.)
kann mit dem kumulierten Expositionswert in einer Regressionsanalyse
korreliert werden, was eine Extrapolation in den Hoch- bzw. Niedrigrisi-
kobereich und Aussagen zum Risiko pro Unit-Anstieg (1 ppm) der Expo-
sition ermoglicht. Somit kann das Lebenszeitrisiko in Abhangigkeit von
einer gegebenen Expositionshohe bzw. einem angenommenen Arbeits-
platzgrenzwert geschatzt werden.

Nach Subtraktion des Risikos der Nicht-Exponierten (z. B. Allgemeinbe-
volkerung) wird ein Schatzwert des expositionsbezogenen Exzess-
Risikos erhalten.

Einschrankungen der Aussagekraft der Ergebnisse sind zu diskutieren.

Es wird somit ein Vorgehen analog zu Roller et al. (2006) und Goldbohm et al. (2006)
vorgeschlagen.

Einschrédnkungen der Aussagekraft der Ergebnisse sind z. B. Bias, mdgliches resi-
duelles Confounding, Misklassifikation usw. Die Verwendung von Risikoschétzern,
die fiir Confoundereffekte adjustiert wurden, ist anzustreben. Wegen der Modellab-
héngigkeit der Adjustierung und zur Abschétzung der Stérke eines méglichen Con-
founding, sollten Berechnungen adjustierter vs. nicht adjustierter Risiken moéglichst
einander gegentibergestellt werden.

Inkonsistente oder nicht vorhandene Dosis-Effektbeziehungen kénnen in epidemiolo-
gischen Studien hé&ufig beobachtet werden. Aber auch in den Féllen, in denen Stu-



(4)

()

4.1
(1)

24

dienergebnisse lediglich das Vorhandensein eines Ursache-Effektzusammenhangs
andeuten, kénnen die Daten beriicksichtigt werden. Abweichungen von einer erwarte-
ten Dosis-Effektbeziehung und ihre méglichen Ursachen und Konsequenzen fiir die
Risikoextrapolation sind zu diskutieren.

Es ist zu bedenken, dass der vorgestellte Ansatz Variationen des Risikos zwischen
Individuen aufgrund unterschiedlicher Suszeptibilitét ignoriert. Die Ubertragbarkeit der
Ergebnisse auf andere Populationen muss in jedem Einzelfall evaluiert werden. Dabei
sind auch mégliche Einschrénkungen der Ubertragbarkeit, z.B. bei Vorliegen eines
Healthy Worker Effekts, zu berticksichtigen. Vor dem Hintergrund einer Bewertung
des Risikos von Arbeitsstoffen und der Festlegung von Grenzwerten zur Verbesse-
rung des Arbeitsschutzes sind diese Uberlegungen jedoch von untergeordneter Na-
tur.

Bei semiquantitativen Expositionsangaben und sonst fehlenden epidemiologischen
Daten kann versucht werden, ggf. durch Riickfrage bei den Autoren der Originalpubli-
kationen Einstufungskriterien fiir Expositionsstufen zu ermitteln und dadurch eine
quantitative Expositionsbewertung vornehmen zu kénnen.

Abweichungen vom Default sind in folgenden Fallen moglich:

Um die Konsistenz der Ergebnisse unter verschiedenen Voraussetzun-
gen priufen zu konnen, konnen von der kumulativen Exposition abwei-
chende Expositionsmodelle (Intensitat, Dauer, Expositionsspitzen, Wir-
kungsschwelle) je nach Wirkprinzip ebenfalls Beriicksichtigung finden,
falls entsprechende Schatzer in den bewerteten Artikeln dokumentiert
wurden.

In Ermangelung einer adaquaten Studienlage kann im Ausnahmefall auf
die Ergebnisse von Querschnitts- bzw. Korrelationsstudien zuriuckgegrif-
fen werden. Die Aussagekraft derartiger Studienergebnisse ist mit gro-
Rem Vorbehalt und unter ausfiihrlicher Darstellung der Limitationen zu
diskutieren. Querschnittstudien und 6kologische Studien sollten in aller
Regel bestenfalls als Erganzung zu tierexperimentellen Daten herange-
zogen werden.

Fur die Extrapolation in den Niedrigrisikobereich wird auf das Vorgehen
bei tierexperimentell-toxikologischen Daten verwiesen (siehe Kapitel 5).
Humandaten sollten nach Méglichkeit zur Uberpriifung der Plausibilitit
der Extrapolationsfaktoren bei der Ubertragung von Tierexperimenten
auf den Menschen herangezogen werden.

Ubertragung tierexperimenteller Daten auf den Menschen

Beriicksichtigung von Speziesdifferenzen

Fur das Auftreten kanzerogener Wirkung wird bei der Ableitung von Ri-
sikozahlen in diesem Leitfaden in der Regel von gleicher Empfindlichkeit
des Versuchstiers mit dem Menschen bei inhalativer Exposition ausge-
gangen. Diese Annahme ist nicht gut abgesichert; sie hat demnach bei
nur beschrankter wissenschaftlicher Validierung Konventionscharakter.

ROLLER et al. (2006) zeigten fiir eine Reihe von Kanzerogenen bei Inhalationsstu-
dien eine eher héhere Empfindlichkeit des Menschen im Vergleich zum Versuchstier.
Die Autoren kamen damit zur Schlussfolgerung: ,Die Ergebnisse deuten darauf hin,
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dass eine Speziesextrapolation anhand der dquivalenten Exposition ohne besondere
Beriicksichtigung toxikokinetischer und toxikodynamischer Speziesunterschiede in
der Regel nicht zu einer Uberschétzung des Risikos des Menschen fiihrt.“ Mit diesem
Befund lasst sich die Aussage in Abschnitt 4.1 (1) stiitzen. Roller et al. gehen jedoch
weiter und schlagen auf Basis ihrer Befunde vor, auch dann gleiche Empfindlichkeit
anzunehmen ,wenn sich - zum Beispiel aufgrund mechanistischer Daten — eine ge-
ringere Empfindlichkeit des Menschen vermuten l&sst.*

Stoffspezifische Angaben, die ein deutliches Abweichen vom Durch-
schnitt zeigen (z. B. aus pharmakokinetischen Modellen) konnen fir die
Begrundung einer vom Default abweichenden Risikoquantifizierung he-
rangezogen werden.

Dieses Vorgehen ermdglicht bei ,deutlichem Abweichen vom Durchschnitt” ein Ab-
weichen vom Default. Welches Gewicht an mechanistischen oder kinetischen Er-
kenntnissen eine geringere Empfindlichkeit des Menschen mit hinreichender Wahr-
scheinlichkeit vermuten lasst, ist eine Abwégung bzw. Einzelfallentscheidung (,expert
jJjudgement®).

Vorgehen bei Vorliegen einer tierexperimentellen Inhalationsstudie

Bei Substanzen mit einem Blut-Luft-Verteilungskoeffizienten > 10 und
systemisch auftretenden Tumoren ist die im Tierexperiment eingesetzte
Raumluftkonzentration (6h Exposition/ Tag; Ruhebedingung) liber einen
Korrekturfaktor von 2 auf das Arbeitsplatzszenario (8h Exposition/Tag;
leichte Aktivitat) als humanaquivalente Expositionshohe anzupassen.

Im Entwurf zum REACH-Implementation Projekt (REACH RIP 3.2-1B preliminary
Technical Guidance Document) werden die Hintergrunddaten fiir diese Umrechnung
erlautert:

Ratte Mensch
Korpergewicht 250 g 70 kg
Atemvolumen 0.2 I/min/Ratte
(Standard; sRV) => allometrisches Scaling "

0.8 I/min/kg Koérpergew.(KG)—» | 0.2 I/min/kg KG

v v

Fiir verschiedene

Expositionsdauer
6 h Exposition 0.29 m¥/kg KG 5 m’/Person
8 h Exposition 0.38 m’/kg bKG 6.7 m*/Person
24 h Exposition 1.15 m¥/kg KG 20 m*/Person
Atemvolumen bei leichter
beruflicher Aktivitit (WRV)
8 h Exposition 10 m*/Person

* Scalingfaktor 4 bei Ratte - Mensch

Danach entspricht bei systemischen Effekten z. B. ein T25 (Ratte) bei 6h Exposition/d
von 10 mg/m® einer hT25 (Mensch, 8h/Tag) von 5 mg/m°.
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Da nicht fiir alle Stoffe der Blut-Luft-Verteilungskoeffizient bekannt ist, kann néhe-
rungsweise die Wasserléslichkeit (> 1g/l, gut wasserlésliche Substanzen) herangezo-
gen werden.

Im Falle von Speziesunterschieden in der Resorption sind diese bei der
Interspeziesextrapolation zu beriicksichtigen.

Vorgehen bei Vorliegen einer tierexperimentellen Studie mit oraler Appli-
kation

Wenn keine studienspezifischen Informationen zur korpergewichts-
bezogenen Dosis vorliegen, sondern nur Konzentrationen im Futter oder
Wasser berichtet sind, konnen folgende Standardwerte zur Umrechnung
verwendet werden (nach REACH RIP 3.2-1B preliminary Technical Gui-
dance Document).

Default values for body weights, food and water intake for the calculation of doses in
lifetime studies
Experimental | Sex Body weight Food con- Water consumption per
animal sumption per | day®
(kg) da a
y (mi)
(9)

Mouse Male 0.03 3.6 (120) 5 (167)

Female |0.025 3.25 (130) 5 (200)
Rat Male 0.5 20 (40) 25 (50)

Female |0.35 17.5 (50) 20 (57)
Hamster Male 0.125 115 (92) 15 (120)

Female |0.110 115 (105) 15 (136)

a) In brackets the daily food or water consumption is given in g or ml per kg body
weight per day, as appropriate.

Eine im Tierexperiment applizierte Dosis (Einheit: mg/kg Korpergewicht x
Tag) wird in eine humanaquivalente Dosis durch Berucksichtigung eines
allometrischen Scalingfaktors transformiert. Im Default wird hierzu die
Umrechnung uber das allometrische Scaling nach Grundumsatz vorge-
nommen ((Korpergewichtye,./ Korpergewichtr,.)">’). Es ergeben sich gerundet
Faktoren von

Hund, Affe: 2
Ratte: 4
Maus: 7

Die Berticksichtigung eines Scalingfaktors bei zu Grunde liegender Oralstudie ist kein
konservativer Extrapolationsschritt, sondern stellt im Standardfall eine biologisch be-
griindete Datenanpassung dar (vgl. TGD, Abschnitt 4.14.2.4, auch Tabelle 11 (Sca-
lingfaktoren bei Standardgewichten); EPA, 2005; Kalberlah und Schneider, 1998).

Die humanaquivalente Dosis ist im Folgeschritt in eine Luftkonzentration
umzuwandeln, sofern nicht bestimmte Griinde gegen eine ,,Pfad-zu-Pfad-
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Extrapolation“ sprechen: Gegen eine solche Umwandlung sprechen ins-
besondere:

ausgepragter First Pass- Effekt,

lokale Tumoren im Respirationstrakt zu erwarten (besonders bei lokal
wirksamen aber auch persistenten Stoffen sowie Metallverbindungen re-
levant),

lokale Tumoren bei oraler Applikation spielen eine bewertungsrelevante
Rolle (z. B. Vormagentumoren im Nager),

deutlich abweichende Organkonzentration im kritischen Zielorgan sind
bei Inhalation zu erwarten und bewertungsrelevant (z. B. bei Studien mit
Schlundsondenapplikation oft maRgeblich).

Differierende Pfad-spezifische Resorptionsquoten sind bei einer Pfad-zu-
Pfad-Extrapolation zu korrigieren.

Die Grenzen der Pfad-zu-Pfad-Extrapolation wurden z. B. bei der Erarbeitung des
ARW-Konzepts im Ausschuss fiir Gefahrstoffe ausgewiesen. Vgl. ARW-Konzept
(0.V., 1998)

Ist bei einer Studie mit oraler Applikation keine Pfad-zu-Pfad-
Extrapolation moglich und liegen keine Inhalationsstudien oder Erkennt-
nisse mit inhalativer Aufnahme des Kanzerogens beim Menschen vor, ist
in der Regel keine Risikoquantifizierung moglich (vgl. Abschnitt 7).

Vorgehen bei Studien mit verkirzter Expositions- und/oder Beobach-
tungsdauer

Wurde die Exposition vor Ende des Experiments gestoppt (langere
Nachbeobachtungszeit), so ist eine Korrekturrechnung vorzunehmen.
Bei einer angenommenen experimentellen Spanne von 100 Wochen be-
deutet das zum Beispiel:

tatsachliche Exposition: 70 Wochen lang 50 ppm im Futter, 30 Wochen
Nachbeobachtung:

kalkulierte Exposition: 50 ppm x 70 / (30 + 70) = 35 ppm fur die gesamte
experimentelle Spanne.

Wenn alle Tiere einer Dosisgruppe vorzeitig sterben, wird die Expositi-
ons- und Lebenszeit des langlebigsten Tiers fiur die Umrechnung zu
Grunde gelegt.

(Quelle: Swirsky Gold et al., http./potency.berkeley.edu/).

Wenn eine Expositionsdauer von ca. 100 Wochen im Tierversuch in ein Humanaqui-
valent umgerechnet wird, iibersteigt dieses Aquivalent die anteilige Lebensarbeitszeit
von ca. 40 Jahren. Auch wenn in weiteren Schritten von Lebenszeitexposition auf Ex-
position (ber Lebensarbeitsdauer riickgerechnet wird, stellt es also einen konservati-
ven Ansatz dar, die Beobachtungen nach dieser langeren Expositionsspanne fiir die
Quantifizierungen zu Grunde zu legen.

Ist die Experimentspanne kleiner als die Lebensspanne, erfolgt in der
Regel eine weitere Korrektur von Experimentalspanne auf Lebensspanne
mit Korrekturfaktor 2, mit f = Experimentalspanne/Standard-Lebensspan-
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ne (Bsp. Experiment nach 100 w beendet, Standard-Lebensspanne 104
w: Korrekturfaktor = (100/104)> = 0,92). Als Standard-Lebensspannen
werden angenommen: Maus, Ratte, Hamster: 2 Jahre, Hund: 11 Jahre,
Affe (Macaca): 20 Jahre

Auch Dybing et al. (1997) wéhlen bei ihrem T25-Konzept einen entsprechenden An-
satz (siehe auch Abschnitt 3.6 (3) dieses Leitfadens):

Verkiirzte Exposition (w;) gegeniiber der Gesamtversuchsdauer (w. Wochen):
Korrekturfaktor f = w4/w>

Verkiirztes Experiment (w;) gegenliber Gesamtlebensspanne (w. Wochen):
Korrekturfaktor f = (wy/w5)?

Bei dieser ,Standard-Lebensspanne” handelt es sich um eine wenig konservative
Konvention. Abweichend von diesem Standard kann es insbesondere bei Lungentu-
moren (Ratten) erforderlich sein, eine verldngerte Lebensdauer anzunehmen. Bei der
Ratte treten expositionsbedingte Lungentumoren vor allem im Alter von mehr als 2
Jahren auf. Die Spontanrate fiir Lungentumoren ist bei Ratten niedrig, nach 2,5 Jah-
ren um 1 bis 2 %, beim einen Stamm etwas héher, beim anderen Stamm sogar noch
niedriger. Die Beobachtungszeit sollte fiir die quantitative Risikoabschéatzung dort un-
bedingt mehr als 2 Jahre betragen. Es heil3t z. B. bei McConnell und Swenberg
(1994): ,Following the 24-mo exposure period, the animals were held for lifetime ob-
servation (until ~20% survived)®. Dies impliziert, dass 24 Monate keine Lebenszeit-
Beobachtung sind, dass aber aus pragmatischen Griinden ein bestimmtes Kriterium
(hier 20 % Uberlebensquote) zur Definition der ,Lebenszeit* (gréRer als 24 Monate)
verwendet werden kann.

Im Falle einer Absenkung der Expositionskonzentration wahrend des
Versuchs wird in der Regel das zeitgewichtete Mittel fur die Expositions-
héhe herangezogen.

Der einfache Ansatz eines kumulativen Dosismalles lber die gesamte Lebenszeit-
spanne (nach Druckrey, siehe unten) beriicksichtigt nicht, dass ein krebserzeugender
Stoff spezifisch eine oder mehrere Stufen der Kanzerogenese auszulésen vermag.
Wenn ein friihes Stadium der Kanzerogenese betroffen ist, sind Expositionen am An-
fang des Lebens besonders kritisch. Persistierende Substanzen kénnen auch nach
einem friihen Abbruch der Behandlung eine anhaltende innere Belastung aufrechter-
halten.

Die Guidelines for Carcinogen Risk Assessment (2005) der U.S. EPA geben zu be-
denken (http://www.epa.qgov/IRIS/cancer032505.pdf): ,For chronic exposure studies, the
cumulative exposure or dose administered often is expressed as an average over the
duration of the study, as one consistent dose metric. This approach implies that a
higher dose administered over a short duration is equivalent to a commensurately
lower dose administered over a longer duration. Uncertainty usually increases as the
duration becomes shorter relative to the averaging duration or the intermittent doses
become more intense than the averaged dose. Moreover, doses during any specific
susceptible or refractory period would not be equivalent to doses at other times. For
these reasons, cumulative exposure or potential dose may be replaced by more ap-
propriate dose metric when indicated by the data.”

Zum Multistage- und Moolgavkar-Modell gibt es beispielsweise mathematische An-
passungsvorschlage fiir intermittierende und Kurzzeit-Expositionen in beliebigen Le-
bensabschnitten (Crump und Howe, 1984, Chen et al., 1988; Yamasaki, 1988). Diese
erscheinen aber zu komplex fir die routinemél3ige Anwendung.

Nach der Druckrey’schen Regel ist die Tumorgenitét einer der im Laufe des Lebens
einwirkenden Gesamtdosis (d x t = const.). Diese Beschreibung hat fiir viele gentoxi-
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sche Stoffe Giiltigkeit. Sie beriicksichtigt allerdings keine Depoteffekte, d.h. konstante
Einwirkungen schwerléslicher oder anderweitig biopersistenter Stoffe nach Inhalation
oder Injektion (wie z. B. Metallverbindungen, Asbest, Holzstaub). Die Druckrey’sche
Regel kann auch die Spétfolgen kurzfristig einwirkender hoher, gewebsschédigender
Dosen unterschétzen, etwa weil gesteigerte Zellproliferationsraten die Empfindlichkeit
der Zielgewebe steigern, gentoxische Lé&sionen fixieren und Einwanderung von
Stammzellen in Zielgewebe begiinstigen. Die Druckrey’sche Regel ist jedoch die pri-
maére Grundlage der linearen Dosisextrapolation und auch der (blichen Zeitextrapola-
tion.

Literatur:
Chen et al. (1988); Yamasaki (1988); Crump und Howe (1984); Dybing et al.
(1997)

Experimente, bei denen die Expositionszeit weniger als die Halfte der
Standard-Lebensspanne dauern, sind fiir eine Risikoquantifizierung
nicht geeignet. Die Beobachtungsdauer in einem Versuch mit Mausen
sollte in der Regel nicht unter 18 Monaten liegen, in einem Versuch mit
Ratten nicht unter 2 Jahren.

In grober Anndherung entspricht die Hélfte der Standard-Lebensspanne etwa dem
Verhéltnis zwischen Lebensdauer und Lebensarbeitszeit beim Menschen. Damit ist z.
B. eine Expositionsdauer von 1 Jahr (Ratte) in der Regel ausreichend, um die ent-
sprechenden Tumorbefunde quantitativ verwerten zu kénnen. Ist jedoch die Nachbe-
obachtungszeit kurz, sind relevante Risikounterschétzungen zu befiirchten.

Normierung der taglichen Expositionsdauer

Fur die Exposition am Arbeitsplatz gelten folgende Standardannahmen:
Expositionsdauer wahrend des Arbeitslebens 40 Jahre, Dauer des Ar-
beitstags: 8 Stunden, Wochenarbeitszeit: 5d/Woche, Arbeitswo-
chen/Jahr: 48 Wochen; Korpergewicht: 70 kg, Atemvolumen: 10
m>/Arbeitstag (8 h). Eine Umrechnung vorliegender abweichender Expo-
sitionsmuster auf die hier referierten Standardannahmen erfolgt in der
Regel linear. Liegen Erkenntnisse aus der Allgemeinbevolkerung vor, so
werden bei dieser (wenn nicht anders angegeben) folgende Expositions-
parameter unterstellt: Expositionsdauer 75 Jahre, Korpergewicht: 70 kg,
Nahrungsaufnahme/Tag 1,4 kg, Wasseraufnahme: 2 Liter/Tag, Atemvo-
lumen: 20 m*/Tag (24 h).

Zur Umrechnung auf Basis des Tierexperiments ist darauf zu achten, dass keine
Doppelberechnung erfolgt: Nach Abschnitt 4.2 (1) erfolgt bei wasserléslichen Sub-
stanzen bereits eine Umrechnung von 6h/d (Ruhebedingungen, Tierexperiment) auf
8h/d (leichte Aktivitat; Arbeitsplatz) liber einen Faktor 2.

Bei Extrapolation vom Tierexperiment auf den Menschen ist in der Regel
die experimentelle Expositionsdauer (pro Tag/ pro Woche) angegeben
und wird linear auf die oben genannte Zeitdauer (berufliche Exposition)
umgerechnet.

Dieser Ansatz geht von der biologischen Modellannahme aus, dass die kumulative
Dosis (c x t) einer Einwirkung das Risiko bestimmende Dosismal3 darstellt. Dieses
Vorgehen wird (fiir den Standardfall) gewéhlt, obwohl bekannt ist, dass es sich hier
meist um einen konservativen Vereinfachungsschritt handelt. Die Parameter wurden
in ihrer H6he vom Technical Guidance Document der EU tibernommen (vgl. dort Ab-
schnitt 4.14.2.5 und Tabelle 12).
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Extrapolation auf niedrigere Risikohdhen

Festlegung des Vorgehens nach dem Wirkprinzip

Wurde nach den Erkenntnissen in Abschnitt 2 ein im Wesentlichen durch
die direkte Gentoxizitat determiniertes Wirkprinzip fur die Kanzerogene-
se festgestellt, so erfolgt im Standardfall eine lineare Extrapolation.

Wurde nach den Erkenntnissen in Abschnitt 2 festgestellt, dass das
Wirkprinzip alleine durch nichtgentoxische Ereignisse gepragt ist und
kann fiir den oder die bestimmenden Parameter eine Dosis-
Wirkungsbeziehung mit einer Wirkungsschwelle benannt werden, so ist
diese zu berechnen.

Ist kein Wirkprinzip bekannt bzw. ausreichend gesichert, erfolgt im Stan-
dardfall ebenfalls eine lineare Extrapolation.

In Féllen, wo das Wirkprinzip zwar im Wesentlichen bekannt ist, jedoch
a) eine direkte Gentoxizitat keine dominierende Bedeutung besitzt, b)
keine eindeutige Wirkungsschwelle fiir die Kanzerogenitéat vorliegt oder
c) eine Schwelle aufgrund der Datenlage nicht quantifiziert werden kann,
wird im Regelfall ein sublinearer Dosis-Wirkungsverlauf in den Niedrigri-
sikobereich unterstelit.

Zum Begriff der ,Wirkungsschwelle® sind die Ausfiihrungen im Abschnitt 2.5 zu be-
achten. Grundsétzlich ist ein NOAEL fiir kanzerogene Effekte (keine beobachtete
signifikant erhbhte Inzidenz gegenliber Hintergrund) quantitativ nicht mit einer
Schwelle gleichzusetzen.

In Zweifelsfallen Uber die Zuordnung zu (1) bis (4) ist Uber parallele Risi-
koquantifizierungen nach verschiedenen Methoden (vgl. Abschnitt 5.2)
zu prufen, ob sich Unterschiede ergeben und wie relevant die Festlegung
auf ein Wirkprinzip ist. Ggf. ist bei nahe zusammenliegenden Dosis-
Risikoverlaufen auf eine Entscheidung zum vorherrschenden Wirkprinzip
nicht notwendig, um ohne relevanten Fehler eine Risikoquantifizierung
vorzunehmen. Die Unsicherheit in der Risikoquantifizierung ist zu doku-
mentieren. Fur den Fall, dass die parallelen Risikoquantifizierungen zwar
fur Expositionen mit erhohtem Risiko noch zu vergleichbaren Risikozah-
len fiihren (z. B. bei zusatzlichen Lebenszeitrisiken bis in den Promillebe-
reich), jedoch bei niedrigeren Risiken gravierende Abweichungen auftre-
ten, ist der Giiltigkeitsbereich entsprechender Dosis-Risiko-Verlaufe ab-
zugrenzen.

Eine Risikoextrapolation in den Niedrigrisikobereich unter Verwendung
derjenigen Modellfunktion, die fir den experimentellen Bereich die beste
Anpassung an die Daten gezeigt hat, ist in der Regel kein geeignetes
Vorgehen. Es ist z. B. moglich, dass im experimentellen Bereich Suprali-
nearitat vorliegt, jedoch Sublinearitat im Niedrigrisikobereich.

Die Konvention, die Benchmark-Methode bei belegter Sublinearitét als Ersatz fiir das
linearisierte Multistage-Modell als mechanistisch begriindet fiir den experimentellen
Bereich und den Niedrigrisikobereich zu verwenden (vgl. Abschnitt 3.2 (3) und Ab-
schnitt 5.2 (2)), widerspricht dieser Aussage (6). Diese Modellierung wird jedoch des-
halb als fiir die Extrapolation herangezogen, weil sie eine einfache Konvention zur
Beschreibung einer Sublinearitéat bietet. Es ist jedoch nicht daraus zu schlussfolgern,
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dass mit diesem Modell die ,richtige” Steigung im Niedrigrisikobereich gefunden wur-
de.

Extrapolation auf niedrigere Risikohohen bei nichtlinearem Verlauf

Es wird eine Informationslage entsprechend Fall (4) in Abschnitt 5.1 un-
terstellt, so dass mit hinreichender Wahrscheinlichkeit von einem nicht-
linearen Dosis-Wirkungsverlauf auszugehen ist. In diesem Fall wird eine
plausible Festsetzung fir diese nichtlineare Funktion vorgenommen.

Ist die Datenlage hinreichend qualifiziert, dass das Benchmark-Verfahren
eingesetzt werden kann, dann wird unterstellt, dass mit der Benchmark-
Modellierung auch die Nichtlinearitdt in einem Risikobereich 21:1000 ab-
gebildet werden kann, auch wenn der experimentelle Bereich nur Risiken
ab z. B. 1% oder ab 5% abdeckt. Zwischen BMDy 1 (1:1000) und Ursprung
bzw. Hintergrund wird linear extrapoliert.

Der Bezug zur BMD statt zur BMDL ist deshalb gerechtfertigt, a) weil es sich bei der
Orientierung an der BMD um die Schétzung mit der h6chsten Wahrscheinlichkeit
handelt (,maximum likelihood®), b) weil nach Fall (4), Abschnitt 5.1 zusétzliche inhalt-
liche Griinde vorliegen miissen, die einen nichtlinearen Verlauf stiitzen, so dass Mo-
dellierungen, die (ber die BMDL mathematisch als mbéglich angesehen werden miiss-
ten, aus diesen inhaltlichen (z. B. mechanistischen) Griinden als unwahrscheinlich
angesehen werden, c¢) weil aufgrund der Qualitétskriterien Benchmark-
Modellierungen nur dann als adédquat betrachtet werden, wenn die Unterschiede zwi-
schen BMD und BMDL gering sind, so dass nicht mit einer relevanten Risikounter-
schétzung bei Bezug auf die BMD zu rechnen ist (selbst wenn ,in Wirklichkeit” die
BMDL das Risiko korrekter widerspiegelt sollte). Ferner ergibt sich das Vorgehen aus
der methodische Kontinuitdt zum T25, der ebenfalls keinen Vertrauensbereich ent-
hélt.

Die folgenden Beispiele (Fall A, B) zeigen eine Abgrenzung zwischen einem Fall mit
Nichtlinearitét (Fall A) und Linearitét (Fall B). In Fall A wéren zusétzliche mechanisti-
sche Hinweise erforderlich, die die Nichtlinearitét stiitzen. Kénnen diese nicht gege-
ben werden, stellt die BMD;, den POD dar, unterhalb dessen eine lineare Extrapolati-
on erfolgen wiirde.

FALL A: Gute Datenlage verweist auf nichtlineare Verhéltnisse

Konzentration (mg/ms) Anzahl Anzahl Kommentar:

Tiere Tumoren
0 50 0 Verlauf spricht fir eine
10 50 y deutliche Nichtlinearitat;
50 50 0 chanistsche Linweise a
200 50 10 Nichtlinearitat

1000 50 45
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Ergebnis, graphisch:

Probit Model with 0.95 Confidence Level

1¢L Probit ——
BMD Lower Bound
0.8t

°

2 06"

£

<

&

g 04+

o

L

0.2t
0 L ]
VDL BMD | | |
0 200 400 600 800 1000
dose
16:44 03/29 2007
Ergebnis in Zahlen, Erléuterung:
Modell BMD 4 BMDL; BMDLy4 = 1 | BMDo4 = | T25 T25/250=
Promille 1 Promille 1Promille
150 110 22 40 235 0,94
Kommentar 1: | Unterschied 40/0,94 zeigt, dass BMD (1 | 40 «> 0,94

Promille) deutlich geringeres Risiko aus-
weist als der bei dieser Datenlage nicht
geeignete T25-Ansatz

Kommentar 2: | Der geringer Unterschied zwischen 150 und 110 (bzw. 40 und 22) zeigt, dass kein
relevanter Unterschied zwischen BMD und BMDL bei guter Datenlage besteht
Kommentar 3: | Es wurde mit Logprobit modelliert. Wegen AIC=100,87 und p-Wert:0,34, chi-

square=2,15 ist dies gegeniiber Multistage gerechtfertigt. Dort: AIC: 103,p-Wert:0,19;
Chi-Square: 3,3 und somit schlechtere Anpassung = Multistage wiirde Nichtlinearitat
kaum zeigen
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FALL B: Mittlere Datenlage lasst nichtlineare oder lineare Verhéltnisse zu

Konzentration (mg/m3) Anzahl Anzahl Kommentar:
Tiere Tumoren
0 50 0 Verlauf schlief3t Nichtlipearit.éf
10 50 1 mgl’;thgﬁs doch auch Linearitat
mittlere Datenlage (Kriterien nach
200 50 10 Leitfaden 3.1 erfiillt)
1000 50 45

Ergebnis, graphisch:

Multistage Model with 0.95 Confidence Level

1r | Multistagé
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BMDL‘ BMD
0 200 400 600 800 1000
dose
16:38 03/29 2007
Ergebnis in Zahlen, Erlduterung:
Modell BMD 4, | BMDLy, | BMDLg 1= BMDy, =|T25 Linear:
1 Promille 1 Promille T25/250 = 1 Promille
99 58 0,56 1,1 231 0,92
Kommentar 1: | Unterschied 0,92/1,1 zeigt, dass BMDL | 1,1 € | 0,92
(1 Promille) fast identisches Risiko
ausweist wie T25-Ansatz, da Linearitat
mdglich (siehe Graphik)

Kommentar 2: | Der Unterschied zwischen BMD und BMDL ist nicht erheblich

Kommentar 3: | Es wurde mit Multistage (2 Freiheitsgrade) modelliert. Wegen AIC=98,86 und p-
Wert:0,43, chi-square=0,63 ist dies gegeniber Logprobit gerechtfertigt. Dort: AIC:
99,74 p-Wert:0,31; Chi-Square: 1,01 und somit schlechtere Anpassung =» ahnliche
Extrapolation linear/ Benchmark-Verfahren
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Wurde der T25 als POD fir das Krebsgeschehen herangezogen, dann
wird fiur den Fall begriindeter Nichtlinearitit angenommen, dass eine
nichtkanzerogene Wirkung als Verstarkungsmechanismus (z. B. Reizung
im Respirationstrakt, Zytotoxizitat in der Niere), die zum Krebsgeschehen
in hoherer Dosierung maRBgeblich beitragt, quantitativ beschrieben wer-
den kann. Die Ermittlung des anzunehmenden Expositions-Risikover-
laufs erfolgt dann in vier Schritten.

Schritt 1: Fur diese (fur sich nichtkanzerogene) verstarkende Wirkung
wird eine humanaquivalente Wirkungsschwelle (TC*; als Konzentration
in der Luft) ermittelt, indem ubliche Extrapolationsfaktoren berucksich-
tigt werden.

Extrapolationsverfahren fiir nichtkanzerogene Wirkungen werden nach dem Ansatz
der EU (DNEL; RIP 3.2.2) durchgefiihrt.

Schritt 2: Es wird — ausgehend vom normalisierten und als Humanaqui-
valent umgerechneten T25 (hT25) — als Zwischenrechnung das Krebsri-
siko (10®) bei linearer Extrapolation zwischen T25 und Ursprung bzw.
Hintergrund am Punkt TC* berechnet.

Schritt 3: Dem Punkt TC* wird dann pragmatisch ein zehnfach geringeres
Krebsrisiko (1 GroBenordnung: 10°") als bei linearer Extrapolation zu-
gewiesen.

Schritt 4: SchlieBlich wird vom Punkt TC* linear zum T25 und zum Ur-
sprung (bzw. zum Hintergrund) linear extrapoliert. Das nominelle Risiko
kann somit fur jeden Punkt zwischen Nullpunkt und T25 genannt werden
mit einer Knickstelle der Funktion bei der extrapolierten Wirkungs-
schwelle (TC*) fur den Verstarkungsmechanismus.

Die Vorgehensweise bei diesem ,hockey stick“-Ansatz berlicksichtigt, dass in der
Regel zwar bekannt ist, wenn ein nichtlinearer Verlauf fiir die Konzentrations-Risiko-
Beziehung zu unterstellen ist, dass jedoch weitere Parameter, die die Nichtlinearitat
des Krebsgeschehens quantitativ beschreiben, nicht bekannt sind. Der unbekannte
Grad des ,Durchhdngens” der sublinearen Funktion wird durch einen Abschlagsfaktor
an der extrapolierten Wirkungsschwelle ersetzt.

Die folgende Abbildung zeigt prinzipiell die oben genannten Schritte in dem Fall, dass
flir das Krebsgeschehen ein T25 vorliegt und zusétzlich genligende Daten vorliegen,
um fiir einen Verstédrkermechanismus eine Wirkungsschwelle (TC*) zu ermitteln (Er-
lduterung siehe Text):
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ris

Sublinearitat bei Gentoxizitat plus
Verstarkermechanismus

POD (T25)
10P
) L Experimentelle
10-(p-1) Wirkkonzentration
fiir Verstarkermechanismus

ke Extrapolation ( )

N
»

TC* concentration

Bei der Berechnung des T25 sind zuvor die in den Abschnitten 3.6, 4.2, 4.4 erforderli-
chen Normierungen vorzunehmen.

Ein Beispiel zur Berechnung ist im Anhang (Abschnitt 10.2) aufgefiihrt.

Extrapolation bei angenommenem Schwellenphanomen

Wird eine Mindestdosis bzw. Wirkungsschwelle fur die Kanzerogenese
angenommen (Fall (2) in Abschnitt 5.1), so ist die Schwellendosis auf
Basis vorliegender experimenteller Daten unter Einschluss bestimmter
Extrapolationsfaktoren zu quantifizieren. Es wird vorausgesetzt, dass in
diesem Falle weder direkte Gentoxizitdt und andere Wirkprinzipien ohne
Schwelle eine Rolle spielen.

Fur die Festlegung der Schwellendosis sind besonders sorgfiltig gerade
auch Fruhzeichen der entsprechend relevanten kritischen Veranderung
zu erfassen, z. B. waren bei krebsrelevanter Nephrotoxizitat auch erste
Friihschaden in der Niere, die sich z. B. durch entsprechende EiweiRaus-
scheidungen manifestieren, einzubeziehen. Dosis-Wirkungsbeziehung,
LOAEL und NOAEL fur diese (selbst nicht krebserzeugende, jedoch) fur
die Krebsentstehung als maRgeblich angesehene Wirkung sind zu ermit-
teln.
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Liegen keine entsprechend differenzierten Studienbefunde zu frihen
Schadigungen vor, die als maRgeblich fiir die krebserzeugende Wirkung
angesehen werden, soll dies uber konservative Extrapolationsfaktoren
ausgeglichen werden. In diesem Sinne erfordert die Festlegung z. B. ei-
ner Reizschwelle fir einen nicht krebserzeugenden Stoff niedrigere Ext-
rapolationsfaktoren als die Festlegung einer Reizschwelle bei einem
Stoff, bei dem Reizung ein wichtiger Parameter fur das Wirkprinzip bei
Krebs darstellit.

Aus diesem Grunde wird eine Erweiterung der ublichen Extrapolations-
faktoren um den Faktor 10 vorgenommen, so dass auf dem Hintergrund
des moglichen Folgeeffekts Krebs die (zu unterschreitende) Wirkungs-
schwelle besonders sicher abgeschatzt wird. Nach der Terminologie in
Abschnitt 5.2 liegt damit diese konservative Wirkungsschwelle bei
TC*/10, wobei TC* sich dann nicht auf krebsverstarkende, sondern auf
krebsauslosende Wirkungen bezieht.

Extrapolationen zur Berechnung von TC* verlaufen entsprechend der DNEL-
Kalkulation (RIP 3.2.2).

Versteht man den ,lblichen“ NOAEL als einen Wert, der durchaus noch mit einem Ef-
fektniveau von 5% verbunden sein kann (auch wenn im experimentellen System kei-
ne Wirkung mehr beobachtet wird), so wird liber diesen Faktor 10 ein deutlich kleine-
res Effektniveau mit dem resultierenden NAEL zu verbinden sein (z. B. Effektniveau
0,5 %).

Das Vorgehen deckt sich mit dem Verstédndnis der einzelnen Extrapolationsfaktoren
als bestimmtes Perzentil einer Verteilung (z. B. 90-Perzentil beim Intraspeziesfaktor):
die Wahl eines zusétzlichen Extrapolationsfaktors ist gleichbedeutend mit der Erh6-
hung z. B. des Intraspeziesfaktors zum Einschluss eines héheren Perzentils (z. B. 95-
Perzentil) verschiedener Empfindlichkeiten, wird aber pauschal einbezogen (nicht auf
einen Einzelfaktor wie Intraspeziesfaktor oder Interspeziesvariabilitdtsfaktor oder Zeit-
faktor bezogen, sondern auf Gesamtverteilung, d. h. multiplizierte Einzelfaktoren).

In Verbindung mit dem Benchmark-Verfahren fiir Krebsrisiken wird der
Risikoverlauf entlang der modellierten Funktion (als BMD) bis zum Risiko
bei 1% angenommen. Damit wird vorausgesetzt, dass die QualitatsmaR-
stabe zur Anwendung des Benchmark-Verfahrens eingehalten sind (vgl.
Abschnitt 3.3). Mechanistische Erkenntnisse dirfen dem modellierten
Verlauf der Expositions-Risiko-Beziehung nicht widersprechen. Ein Risi-
ko ,,Null“ wird dann pragmatisch bei einer BMDy1/10 angenommen.

Fiir die Quantifizierung der Expositions-Risiko-Beziehung im Bereich oberhalb der
angenommenen Wirkungsschwelle erfolgt demnach im vorliegenden Leitfaden nur
dann eine Vorgabe, wenn eine Benchmark-Modellierung erfolgte. Liegt keine Bench-
mark-Modellierung vor, wird die Wirkungsschwelle nach Abschnitt 5.3 (4) berechnet,
Jjedoch keine allgemeine Aussage zum Verlauf der Expositions-Risiko-Beziehung o-
berhalb dieser Wirkschwelle gemacht (ggf. ist eine Einzelfallbetrachtung erforderlich).

Fiir den Fall, dass das Krebsgeschehen qualifiziert in einer Benchmark-Modellierung
abgebildet werden kann, ergibt sich folgende Darstellung fiir das Extrapolationsver-
fahren. Die errechnete Wirkungsschwelle (BMDy,/10) ist vor ihrer regulatorischen
Anwendung noch auf ein Humanéquivalent (Arbeitsplatzszenario) umzurechnen.
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Extrapolierte Wirkschwelle fur Krebs
(Benchmarkmodellierung)

BMD,,

Dy

N
»

BMD,,/10

concentration

Intraspeziesextrapolation

Verzicht auf Intraspeziesextrapolation

Es wird keine Intraspeziesextrapolation durchgefiihrt. Der Blickwinkel
liegt demnach auf dem durchschnittlichen individuellen Risiko als zu-
satzliches Lebens(arbeits)zeitrisiko. Dennoch wird auch der Schutz der
empfindlichen Personengruppen indirekt berlicksichtigt, indem ein nied-
rigeres durchschnittliches Risiko beim Risikomanagement herangezo-
gen werden soll (so dass auch das Risiko fiir empfindliche Personen-
gruppen niedriger wird). Wahrend bei Nichtkanzerogenen der (weitge-
hende) Schutz der Empfindlichen vor Gesundheitseffekten durch einen
Intraspeziesfaktor explizit (als Default-Faktor flir Variabilitaten) erfolgt,
wird im Rahmen dieses Leitfadens also dieser Schutz bei Kanzerogenen
durch die Auswahl eines entsprechend niedrigeren (als akzeptabel oder
tolerabel erachteten) durchschnittlichen individuellen Risikos vorge-
schlagen. Konnte man einen geeigneten Intraspeziesfaktor fur krebser-
zeugende Wirkung beziffern, ware eine direkte Umrechnung (auf das Ri-
siko fur empfindliche Personengruppen) moglich.

Die Nichtberticksichtigung des Intraspeziesfaktors bei Kanzerogenen entspricht einer
héufiger angewandten Konvention. Es liegen nur unzureichende Daten vor, die bei
diesem multifaktoriellen Geschehen die Spannbreite der Empfindlichkeiten hinrei-
chend abbilden wiirden.
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Es ist auf absehbare Zeit nicht erkennbar, dass fiir die Ausweisung eines wissen-
Schatftlich gestiitzten Default-Werts fiir die Intraspeziesvariabilitét hinreichende Daten
aus dem Bereich krebserzeugender Wirkung vorliegen werden. Die Hb6he eines ent-
sprechenden Faktors wére also dullerst unsicher. Eine vorldufige Auswertung tierex-
perimenteller Daten zeigte keine deutlich gréBere Variabilitdt von Auszuchtstdmmen
im Vergleich zu Inzuchtsttmmen in Bezug auf das Krebsgeschehen. Eine einfache
Verkniipfung von Enzymaktivitdten und deren Variabilitdt mit der Variabilitdt im
Krebsgeschehen ist nicht méglich.

Einzelne Ansétze, vgl. z. B. EFSA (vgl. auch Abschnitt 1.4 (3)), weisen jedoch einen
Intraspeziesfaktor von 10 auch flir Kanzerogene aus, ohne dass sich dies bei diesem
Vorschlag auf das Schutzniveau — H6he des vorgesehenen Grenzwerts — auswirken
wiirde. Bei EFSA wird unterstellt, dass die Intraspeziesvariabilitit fiir krebserzeugen-
de Effekte identisch mit derjenigen fiir andere Effekte wére.

Auch von der U.S. EPA wird ein Intraspeziesfaktor fiir Krebs berlicksichtigt, jedoch
ausdrticklich nur fiir Kleinkinder, bei denen eine besondere Empfindlichkeit gezeigt
ist, die in den tierexperimentellen Kanzerogenitétsstudien in der Regel nicht abgebil-
det wird. Das entsprechende Schutzgut kindliche Gesundheit ist in der vorliegenden
Betrachtung nicht mal3geblich.

Fiir die Quantifizierung von nichtkanzerogenen Effekten, die als Ausléser oder Ver-
stérker fiir Kanzerogenitét beriicksichtigt werden, werden jedoch empfindliche Perso-
nengruppen explizit beriicksichtigt (vgl. Abschnitt 5.2 (2) und 5.3 (4) dieses Leitfa-
dens).

Minimalkriterien fiir eine Risikoquantifizierung

Einstufung der zu bewertenden Substanz

Fur Kanzerogene, die in die Kategorien 1 oder 2 (EU) fur Kanzerogenitat
eingestuft sind, sollten in der Regel quantitative Abschatzungen der Ex-
positions-Risiko-Beziehung vorgenommen werden.

Zusatzlich sind in Einzelfallabwagung auch Substanzen mit Einstufung
in Kanzerogenitatskategorie 3 bewertbar, insbesondere wenn diese Ein-
stufung nicht durch die Qualitiat der Studie oder der Berichterstattung
begriindet ist und nicht durch die fragliche Humanrelevanz, sondern me-
chanistische Unsicherheiten fiir die Einstufung im Vordergrund standen
(z. B. moglicher Schwellenmechanismus, fragliche Gentoxizitat bei sonst
eindeutiger Befundlage zum kanzerogenen Geschehen).

Kanzerogene, die nach dem nationalen Bewertungsvorschlag der MAK-
Kommission in Kategorie 4 oder 5 eingestuft wurden (DFG, 2007), sind in
der Regel einer quantitativen Risikoabschatzung zuganglich.

Information zur Kanzerogenitat bei inhalativer Exposition

Turmorgenitatsdaten zum Inhalationspfad sind fur eine Ableitung einer
Expositions-Risiko-Beziehung am Arbeitsplatz erforderlich oder miissen
uber Pfad-zu-Pfad-Extrapolationen abschatzbar sein (vgl. Abschnitt 4.3).
Liegen Krebsinzidenzen z. B. nur nach oraler, dermaler oder parenteraler
Applikation vor, ohne dass eine qualifizierte Pfad-zu-Pfad-Extrapolation
moglich ware, kann keine entsprechende Quantifizierung erfolgen.
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Tumorlokalisationen ohne quantitative Ubertragbarkeit

Soweit bestimmte Tumorlokalisationen bei bestimmten Tierspezies auf-
treten (ggf. auch geschlechtsgebunden oder in Verbindung anderer
Stoffeigenschaften) gelten diese Befunde als nicht oder nicht quantitativ
ubertragbar. Die entsprechenden Einschrankungen sind bei der Prufung
der Minimalkriterien zu beachten (vgl. Abschnitt 4.1).

Fehlende Studien

Liegen keine tierexperimentellen Langzeitstudien und keine qualifizierten
Humanstudien zu einer Substanz vor, ist in der Regel keine Quantifizie-
rung des nominellen Krebsrisikos moglich. In Einzelfallen kann aufgrund
von Analogiebetrachtungen und eingeschrankten substanzspezifischen
Studien eine Quantifizierung gerechtfertigt sein. Zu den fur eine Ab-
schatzung regelmafig erforderlichen Studien gehoren Nachweise fur ei-
ne mit der Vergleichssubstanz vergleichbaren Gentoxizitat. Hierzu sind
entsprechende Begriindungen vorzulegen.

Qualitat der Studie und der Berichterstattung

Es wird in der Regel eine Veroffentlichung mit detaillierter Berichterstat-
tung vorausgesetzt. Mindestens sollten genannt sein: Spezies, Stamm
und Geschlecht der exponierten Tiere und der Kontrolle, Anzahl der ex-
ponierten Tiere/ Expositionsgruppe/ Geschlecht inkl. Kontrolle, Dosie-
rungen bzw. Luftkonzentration und analytische Nachweismethode fiir die
Expositionsangabe, Gewicht der Tiere zu Beginn und am Ende der Expo-
sition/ Vergleich zwischen Expositionsgruppen und Kontrolle, Expositi-
onsdauer und Nachbeobachtungsdauer, Tumorinzidenzen/Gruppe inkl.
Kontrolle, Nachweismethode und Untersuchungsumfang zur Feststel-
lung der Tumorinzidenzen, Mortalitit wahrend des Versuchs und bei
Versuchsende, begleitende nichtbosartige Effekte (Kontrolle, Dosisgrup-
pen) inkl. expositionsbedingten und nichtexpositionsbedingten Effekten,
Veranderung der Organgewichte (relativ und absolut), Besonderheiten in
der Nahrungszusammensetzung und in der Nahrungsaufnahme, Identitat
der Substanz inkl. Angabe zur Reinheit bzw. Verunreinigungen, Additive.

Es sollte die Kérpergewichtsentwicklung nicht um 10 % oder mehr redu-
ziert sein und die Lebenserwartung der Tiere sollte nicht durch andere
Ursachen als Tumorbildung deutlich verringert sein, d. h. die Maximal
Tolerierbare Dosis (MTD) sollte nicht tiberschritten sein.

Werden diese Qualitatskriterien in der Studie oder in der Berichterstat-
tung deutlich unterschritten, so ist bei Einzelfallabwagung in der Regel
keine quantitative Abschatzung des Lebenszeitrisikos moglich.

In Versuchsgruppen mit stark erhbhter Tumorhéufigkeit ist auch mit sonstiger Sub-
stanztoxizitdt zu rechnen. Diese steht in der Regel einer Einbeziehung der Gruppe in
die Analyse der Expositions-Risiko-Beziehung nicht entgegen.
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Mindestkriterien zur Beriicksichtigung von epidemiologischen Studien
bei der Risikoableitung

Generelle Anforderungen an epidemiologische Studien: Erfiillen vorhan-
dene epidemiologische Studien zuvor festgelegte Mindestkriterien nicht,
so sollten sie bei der Ableitung von Expositions-Risiko-Beziehungen und
Arbeitsplatzgrenzwerten nicht beriicksichtigt werden. Abweichungen
von dieser Regel konnen mit Begriindung erfolgen. Einige der zentralen
Anforderungen an epidemiologischen Studien sind:

vor Studienbeginn formulierte Studienhypothese/ Fragestellung

der Fragestellung/ dem nachzuweisenden Risiko angemessener Stu-
dienumfang (statistische Power)

Beriicksichtigung von Confoundern

Vermeidung von Selektionseffekten (Bias) bzw. kritische Diskussion
moglicher Auswirkungen auf Studienergebnisse

Informationen, die eine kritische Bewertung der Studienergebnisse er-
lauben (Berticksichtigung von Konsistenz von Dosis-
Wirkungsbeziehungen; Robustheit der Ergebnisse (Sensitivitatsanaly-
sen, z. B. nach Ausschluss bestimmter Subgruppen, stratifiziert nach
Beschaftigungsdauer, stratifiziert nach Expositionsintensitat etc.))

Aufgrund der kollektiven Expositionszuschreibung sollten Korrelations-
studien fiir eine Bewertung a priori nicht beriicksichtigt werden. Auch
Fallstudien ohne Vergleichsgruppe sind fiir eine Risikoableitung unge-
eignet. Querschnittsstudien sind aufgrund des fehlenden Zeitbezugs nur
zur Bewertung akuter Effekte geeignet (Monitoring-Studien mit individu-
eller Expositionseinstufung). Ohne Bezug auf einen relevanten Endpunkt
sind Querschnittsstudien fiir die Bewertung eines Krankheitsrisikos
nicht geeignet.

Die Deutsche Gesellschaft fiir Epidemiologie hat Leitlinien fiir Gute Epidemiologische
Praxis (GEP) entwickelt, die dazu dienen, einen Qualitdtsstandard fiir die epidemiolo-
gische Forschung in Deutschland zu etablieren und zu helfen, Unredlichkeit und wis-
senschaftliche Félschung zu vermeiden und einen vertrauensvollen Umgang unter
Wissenschaftlern zu gewdéhrleisten  (http://www.dgepi.de/infoboard/stellungnah-
men.htm). Die genannten zentralen Anforderungen an epidemiologische Studien sind
diesen Leitlinien entnommen.

Die Ermittlung und Bewertung von Expositionen (,exposure assess-
ment“) sollte folgende Elemente beinhalten:

Darstellung der Methode und der Datenquellen zum ,,exposure assess-
ment*

vorab formulierte Bewertungsregeln fiir die Expositionsermittiung

Angabe bzw. zumindest Moglichkeit der Berechnung von kumulativen
Expositionen, d. h. Angabe der Dauer und Intensitat der Exposition

Beriicksichtigung von Ko-Expositionen: Im Unterschied zum Experiment
treten oft Mischexpositionen auf, die die Zuordnung des Erkrankungsri-


http://www.dgepi.de/infoboard/stellungnah-men.htm
http://www.dgepi.de/infoboard/stellungnah-men.htm
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sikos zu einem speziellen Agens erschweren. Daher missen in Frage
kommende Ko-Expositionen in Betracht gezogen werden.

Sofern diese Elemente nicht hinreichend berucksichtigt sind, erfullt die
Expositionsabschatzung nicht die erforderlichen Mindestkriterien fiir die
Anwendung von Humandaten fur die Risikoquantifizierung.

Literatur:
Cordier und Stewart (2005); Ahrens und Stewart (2003); Kromhout (1994)

Die Ermittlung und Bewertung von beruflichen Expositionen (,exposure assessment®)
erfolgt insbesondere in der Krebsepidemiologie oftmals retrospektiv mit der Gefahr
einer Fehlklassifikation der Exposition. Verschiedene Methoden zum ,exposure as-
sessment® wurden entwickelt, um eine méglichst valide Einschétzung der beruflichen
Expositionen zu erméglichen. Unabhéngig von méglichen Kombinationen und weite-
ren Informationsquellen beruhen Expositionsermittlungen und —bewertungen im
Rahmen arbeitsplatzepidemiologischer Studien auf Messdaten, Experteneinschét-
zungen, Expositionseinsstufungen durch Job-Expositions-Matrizen (JEM) oder
Selbstangaben der Studienteilnehmer/innen. Alle Methoden des ,exposure assess-
ments*” weisen spezifische Starken und Schwéchen auf. Bei der Ableitung von Expo-
sitions-Risiko-Beziehungen kbénnen davon unabhéngig grundsétzlich alle Methoden
beriicksichtigt werden, sofern sie die Einschédtzung der kumulativen Exposition erlau-
ben.

Weitere Details zu den besonderen Starken und Schwéchen der Studiendesigns: sie-
he Ahrens et al. (2008).

Anforderungen an Dokumentation

Begriindungspapiere

Bei Verwendung im regulatorischen Bereich (z. B. bei Grenzwerten und
mit Risikohohen verknupften Auflagen an das Risikomanagement) erfor-
dert die Ableitung von stoffbezogenen Expositions-Risiko-Beziehungen
und Risikozahlen eine schriftliche, offentlich zugangliche Begriindung
(Begriundungspapier).

Begriundungspapiere konnen in ihrem methodischen Bezug auf diesen
Leitfaden verweisen, so dass z. B. Default-Faktoren oder methodische
Einzelschritte bei Ubereinstimmung mit dem Leitfaden nicht gesondert
im Einzelfall begriindet werden miissen. Der Verweis sollte jedoch expli-
zit erfolgen (z. B. ,,Die Verkiirzung der Expositionsdauer wurde entspre-
chend den Regeln des Leitfadens, Abschnitt 4.4, beriicksichtigt®).

Soweit Begriindungspapiere auf veroffentlichten Daten beruhen und in
der zitierten Quelle alle erforderlichen Angaben enthalten sind (vgl. auch
Minimalkriterien nach Abschnitt 7), ist die eindeutige Zitierung der Quelle
zur Beschreibung der Datenbasis einer Risikoquantifizierung ausrei-
chend.

Schwerpunkte eines Begriindungspapiers sind (a) Begriindungen zum
angenommenen vorherrschenden Wirkprinzip (vgl. Abschnitt 2), (b) Ab-
weichungen vom in diesem Leitfaden vorgesehen Default-Vorgehen, (c)
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Auswahl der Tumorlokalisation (einschlieBlich Spezies, Geschlecht etc.,
vgl. Abschnitt 3.1), (d) Darstellung der eigentlichen mathematischen Be-
rechnung.

Ferner ergibt sich immer dann ein Begriindungsbedarf, wenn dies in ein-
zelnen Abschnitten dieses Leitfadens explizit gefordert wird.

Ein Verweis auf Risikoquantifizierungen durch Dritte und die dort erfolg-
ten Begriindung ist nur dann ausreichend, wenn die zitierte Referenz den
Anforderungen dieses Leitfadens in der gewahlten Methodik und in der
geforderten Transparenz entspricht.
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10 ANHANGE

10.1 Glossar

Additional Risk:

Berechnungsweise des expositionsbedingten Lebenszeitrisikos als Differenz zwi-
schen dem Risiko der Exponierten und dem Risiko der nicht-exponierten Kontroll-

gruppe:
Pa (x) = P(x) - P(0)
mit P, (x): ,additional risk” bei der Exposition x
P(x): Lebenszeitrisiko der Exponierten

P(0): ,Hintergrundrisiko® (Lebenszeitrisiko einer nicht-exponierten Kon-
trollgruppe)

Der Begriff des ,additional risk” wird insbesondere fiir Daten aus Tierversuchen ver-
wendet, im Falle epidemiologischer Daten wird fiir das analoge Risiko eher der Beg-
riff des Exzess-Risikos (siehe dort) verwendet.

Adduktbildung:

Hier: Bindung eines Fremdstoffs oder dessen Stoffwechselprodukt an die DNA. DNA-
Addukte im Zellkern kbnnen unter Umsténden die Zellteilung verhindern oder Mutati-
onen auslésen.

AIC (Akaike Information Criterion):

Statistisches Verfahren zur Beschreibung der relativen Anpassungsgite von Kur-
venmodellierungen. In der Regel ergeben besser angepasste Kurven niedrigere AlC-
Werte. Wichtiger Test im Benchmarkdose-Verfahren (siehe dort).

Akzeptables/ tolerables Risiko:

Beim gesundheitlichen Risiko (siehe dort) durch Einwirkung von Gefahrstoffen han-
delt sich um ein Kontinuum, das nach einem vom Ausschuss fiir Gefahrstoffe (AGS)
tibernommenen Ansatz durch zwei Z&surpunkte in folgende drei Bereiche unterteilt
werden kann:

» Ist ein Schadenseintritt lediglich mbglich, wird das damit verbundene Risiko
als ,hinnehmbar” (akzeptabel) bewertet. Bei diesem Risiko sind die Grund-
mallnahmen zum Schutz der Beschéftigten erforderlich (Bereich unterhalb
des Akzeptanzrisikos).

» Ist ein Schadenseintritt nicht bereits hinreichend wahrscheinlich und nicht le-
diglich méglich, wird das damit verbundene Risiko als ,unerwiinscht” bewertet.
Dieses Risiko bezeichnet die Besorgnis eines Gesundheitsschadens.

» [Ist ein Schadenseintritt hinreichend wahrscheinlich, wird das damit verbunde-
ne Risiko als ,nicht hinnehmbar” bewertetet. Dieses Risiko bezeichnet eine
Gefahr fiir die Gesundheit (oberhalb des Toleranzrisikos).
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Die Risikohdhen fiir die bezeichneten Zasurpunkte (Akzeptanz-, Toleranzrisiko) kén-
nen nicht wissenschaftlich begriindet, sondern nur gesellschaftspolitisch gesetzt wer-
den. Dabei sind eine Reihe von Kriterien zu beachten, neben der Risikowahrneh-
mung sind dies z. B. die Schwere eines Gesundheitsschadens, das mdgliche Scha-
densausmal’ (Art des Schadens und/oder die Anzahl der Betroffenen), die Relation
zu vergleichbaren anderen Arbeitsplatzrisiken, ein unmittelbarer Nutzen und die tat-
sdchlichen und méglichen RisikominderungsmaBnahmen.

Allometrisches Scaling:

Element der Interspeziesextrapolation (siehe dort) von kleinen Versuchstieren auf
den Menschen. Unter Allometrie versteht man die Ermittlung der Abhédngigkeit ver-
schiedener biologischer Parameter von der Kérpergrél3e. Beim allometrischen Sca-
ling wird rechnerisch berlicksichtigt, dass z. B. bei Sdugern die Stoffwechselaktivitét
nicht linear mit dem Kérpergewicht der verschiedenen Tierarten ansteigt. Dies hat zur
Folge, dass der Mensch gegen vergleichbare toxische Einfliisse empfindlicher zu sein
scheint als beispielsweise die Maus, wenn man die aufgenommene Dosis auf das
Kérpergewicht bezieht.

Alpha-2u-globulin:

Niedermolekularer Eiwei8stoff, der in groen Mengen in der Leber erwachsener
ménnlicher Ratten gebildet wird. Bestimmte leichte Kohlenwasserstoffe (z. B. Isopho-
ron, 1,4-Dichlorbenzol, Limonen) binden an Alpha-2u-globulin. Die so entstehenden
Komplexe reichern sich in den Nierenzellen an, was in der Folge zu Zelluntergang mit
anschlieBender Reparatur, Regeneration und vermehrtem Auftreten von Nierentumo-
ren fiihren kann. Dieser nichtgentoxische Tumorentstehungsmechanismus (siehe
,Gentoxizitdt®) wird als geschlechts- und speziesspezifisch und ohne Relevanz fiir
den Menschen angesehen (siehe auch Abschnitt 10.3).

Aneuploidie:

Abweichung von der Zahl des normalen (euploiden) Chromosomensatzes um ein o-
der mehrere Chromosomen.

Attributables Risiko:

Das Attributable Risiko oder Attributivrisiko bezeichnet den Anteil der Krankheitsbe-
lastung in der Bevélkerung, der auf einen bestimmten Risikofaktor (siehe dort) zu-
riickzufiihren ist. Zur Berechnung des Attributivrisikos sind zwei Informationen erfor-
derlich:

e die Haufigkeit des Risikofaktors in der Bevélkerung,
e das Ausmal’ der Erh6hung des Erkrankungsrisikos durch diesen Risikofaktor.

Nimmt man beispielsweise an, dass bei starken Rauchern das Risiko, an Lungen-
krebs zu erkranken im Vergleich zu Nicht-Rauchern auf das Zehnfache ansteigt, und
nimmt man weiter an, dass die Haufigkeit des Rauchens bei Ménnern in der Bevélke-
rung 40 % betrdgt, dann wiirde sich das Attributiv-Risiko auf etwa 78 % belaufen. In
vergleichbarer Weise lasst sich fiir berufliche Expositionen auf der Basis von Daten
zur Expositions-Prdvalenz und unter Verwendung von Risiko-Schétzungen aus vor-
liegenden Studien zur jeweiligen Exposition schéatzen.
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Man unterscheidet das Attributable Risiko unter Exponierten (ARE) vom Attributablen
Risiko in der Allgemeinbevélkerung (PAR). Wé&hrend das ARE angibt, welcher Anteil
der Erkrankungsfélle in der exponierten Teilbevélkerung auf die Exposition zurlickzu-
fliihren ist, gibt das PAR den entsprechenden Anteil fiir die Gesamtbevélkerung an.
Bei seltenen Expositionen kann daher das PAR zwar klein sein, jedoch kann bei ent-
sprechender Hbhe des Relativen Risikos (RR) der diesbeziigliche Anteil in der expo-
nierten Teilgruppen, wie z. B. den Beschéftigten in einem bestimmten Produktions-
zweig, sehr hoch sein, und z. B. bei einem RR>2 (iber 50% liegen.

Mathematische Definitionen von ARE und PAR:

RR -1
ARE =
_ I nz idenz exponiert - ] nz idenZ nicht—exponiert
Inzjdenzexpolliert
By X RR -1
PAR =

Py x(RR—1)+1

_ Inzidenz,,,;,,,, — Inzidenz

nicht—exponiert

I nzi denZ Population

Benchmark-Verfahren:

Bias:

Anpassung eines mathematischen Modells an die in einer Studie erhobenen Daten
zum Dosis-Wirkungs-Zusammenhang. Dafiir stehen mehrere Modellfunktionen zur
Verfligung.

1

Das Benchmark-Verfahren ist ein Instrument zur Ermittlung eines ,point of departure’
(siehe dort) fiir quantitative Risikoabschétzungen. Flir eine definierte Effekthdufigkeit
bzw. ein definiertes Effektmal3, der sog. ,,benchmark response” (BMR), kann die
Dosis geschétzt werden, die mit einer bestimmten Wahrscheinlichkeit zu diesem Ef-
fekt flihrt. Diese Dosis nennt man ,,benchmark dose“ (BMD). Eine BMD,, wére die-
Jenige Dosis, die ein 10%iges Risiko fiir das Auftreten eines interessierenden Effekts
erwarten ldsst. Die Sicherheit der Abschétzung einer Dosis-Wirkungs-Beziehung wird
durch Angabe eines Vertrauensbereichs quantifiziert. Den Wert des unteren (in der
Regel 90- oder 95%-)Vertrauensbereichs der ,benchmark dose“ bezeichnet man als
»benchmark dose lower bound“ (BMDL). Eine Priifung der Anpassungsglite der
Ergebnisse mit verschiedenen Modellfunktionen kann anhand des AIC erfolgen (sie-
he dort).

Unter dem Begriff Bias versteht man in der Epidemiologie eine Verzerrung, die auf
einen systematischen Fehler bei der Erhebung der Daten zurtickzufiihren ist. Im Ge-
gensatz zu zufélligen Fehlern fiihren systematische Fehler zu einseitigen Abweichun-
gen.

BMD (Benchmark Dose):

siehe ,Benchmark-Verfahren“
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BMDL (Benchmark Dose Lower Bound):

siehe ,Benchmark-Verfahren”

BMR (Benchmark Response):

siehe ,Benchmark-Verfahren“

Chi-Quadrat-Verteilung:

ist eine stetige Wahrscheinlichkeitsverteilung (ber die Menge der positiven reellen
Zahlen

Confounder:

Default:

Stoérvariable, die sowohl mit dem eigentlich untersuchten Einfluss (z. B. bestimmter
Arbeitsstoff) als auch mit dem untersuchten Endpunkt (z. B. Krebsentstehung) assozi-
iert ist. Confounding ist das Vermischen von Stérfaktoren-Effekten mit dem Effekt
desjenigen Risikofaktors, der untersucht wird.

Statistisch gestitzter Standardwert oder -annahme, der oder die in Ermangelung
Stoff- oder Tierart-spezifischer Daten verwendet werden soll. Ein Default Idsst Abwei-
chungen zu und ist ein Mittel, um Systeme zu beschreiben, deren Merkmale nicht
vollsténdig bekannt sind.

Dosis-Wirkungs-Beziehung:

Funktionale Beziehung zwischen Dosis und Wirkung (Effektstédrke) einer pharmako-
logisch oder toxikologisch aktiven Substanz. Dosis-Wirkungs-Beziehungen fiir den
Endpunkt Krebs sind streng genommen Dosis-Haufigkeits-Beziehungen und be-
schreiben die Tumorrate in Abhdngigkeit von der Dosis (oder Konzentration). Diese
Funktionen sind stetig und ndhern sich meist asymptotisch einem maximalen Wert fiir
die Tumorrate.

Fir den — tierexperimentell in der Regel nicht zugénglichen — Niedrigdosisbereich
sind mehrere Kurvenverlédufe, z. B. mit dem Benchmark-Verfahren (siehe dort), mo-
dellierbar:

e Lineare Dosis-Wirkungs-Beziehung: Kurvenabschnitt ldsst sich durch eine Ge-
radenfunktion beschreiben.

e Sublineare Dosis-Wirkungs-Beziehung: Der mit wachsender Dosis zunédchst
langsame Anstieg z. B. der Tumorrate beschleunigt sich (berproportional bei zu-
nehmender Dosiserhéhung (,nach unten durchhdngende® Kurve).

e Supralineare Dosis-Wirkungs-Beziehung: Kleinere Dosiserhéhungen im Nied-
rigdosisbereich bewirken einen relativ steilen Anstieg z. B. der Tumorrate, wéh-
rend dariiber hinausgehende Erhéhungen der Dosis nur noch zu einer geringen
Zunahme der Tumorrate und damit zu einer Abflachung der Kurve fiihren (,nach
oben ausgebauchte” Kurve).
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Diese Beschreibungen der Kurvenverldufe beinhalten grundsétzliche keine Informati-
onen dariiber, ob die Funktionen durch den Nullpunkt verlaufen oder nicht.

EFSA-Konzept:

Strategie der Europdischen Behérde fiir Lebensmittelsicherheit (EFSA) fiir die Risi-
kobewertung von gentoxischen (siehe ,,Gentoxizitat”) und krebserzeugenden Stoffen.
Das Konzept beruht auf der Berechnung eines ,margin of exposure® (siehe dort). Als
Bezugspunkt auf der Dosis-Wirkungs-Kurve wird die Dosis ermittelt, die im Tierexpe-
riment eine Tumorrate von 10% bewirkt (bei befriedigender Datenlage berechnet als
BMDL, siehe dort). Liegt der ,margin of exposure® (also das Verhéltnis zwischen liber
den Verdauungstrakt aufgenommener Dosis und BMDL,,) bei 10.000 oder héher,
wird das Krebsrisiko fiir Konsumenten von belasteten Lebensmitteln als gering einge-
stuft und vorgeschlagen, diese Substanzen mit niedriger Prioritdt zu behandeln. Je
weiter der ,margin of exposure“ unter 10.000 liegt, desto dringlicher werden Minimie-
rungsmaf3nahmen.

Enzyminduktion:

Steigerung der Synthese von bestimmten Enzymen in den Zellen eines Gewebes.
Werden Stoffwechselenzyme induziert, kann dies Auswirkung auf die Entgiftung oder
Giftung aufgenommener Fremdstoffe haben.

Epidemiologie:

Epidemiologie ist die Untersuchung der Verteilung und der Ursachen von gesund-
heitsbezogenen Zusténden oder Ereignissen in definierten Populationen (siehe dort)
und die Anwendung der Ergebnisse derartiger Untersuchungen mit dem Ziel, Ge-
sundheitsprobleme zu vermeiden. Unter ,Untersuchung” sind Beobachtungsstudien,
Surveys, Hypothesentests, analytische und experimentelle Studien zu verstehen.
,Verteilung” beinhaltet die Auswertung von entsprechenden Daten nach Zeit, Ort und
Personengruppen. Unter ,Ursachen” sind alle physikalischen, biologischen, sozialen,
kulturellen und verhaltensbedingten Faktoren zu verstehen, die einen Einfluss auf die
Gesundheit haben kénnen. ,Gesundheitsbezogene Zustédnde oder Ereignisse” um-
fassen Erkrankungen, Todesursachen, Verhaltensweisen wie z. B. Tabakkonsum,
Reaktionen auf Praventionsmalinahmen und die Bereitstellung und Nutzung von Ge-
sundheitsdiensten. Unter ,definierten Populationen® sind Menschengruppen mit iden-
tifizierbaren Charakteristika (Alter, Geschlecht, Wohnort etc.) zu verstehen. Mit ,An-
wendung der Ergebnisse...” wird explizit auf das Ziel von Epidemiologie, ndmlich die
Férderung, den Schutz und die Wiederherstellung von Gesundheit, hingewiesen
(nach Last, 2001).

Exzess-Risiko:

Mehrdeutige Begriffsverwendung:

(a) Oft definiert als das zusétzliche Erkrankungsrisiko unter Exponier-
ten in Relation zum Basisrisiko, auch relative Risikodifferenz (RD) genannt: RD=RR-
1. Sie gibt die prozentuale Risikoerhéhung unter Exponierten an. Bei einem Relativen
Risiko (RR) von z. B. 1,5 betrédgt diese 50%, bei einem RR von 2,0 100% und bei ei-
nem RR von 10 entsprechend 900%.
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(b) In diesem Leitfaden wird darunter das expositionsbedingte Lebens-
zeitrisiko verstanden, das in der Regel als Differenz zwischen dem Risiko der Expo-
nierten und dem Risiko einer nicht-exponierten Vergleichsgruppe (z. B. der Allge-
meinbevdlkerung) definiert wird:

Poxcess (X) = P(x) — P(0)

mit Pexcess (X): Exzess-Risiko bei der Exposition x
P(x): Lebenszeitrisiko der Exponierten
P(0): JHintergrundrisiko“ (Lebenszeitrisiko einer nicht-

exponierten Vergleichsgruppe)

Der so verstandene Begriff des Exzess-Risikos wird insbesondere bei epidemiologi-
schen Daten verwendet, es ist dabei formal identisch mit dem ,additional risk” (siehe
dort). Der Begriff des Exzess-Risikos mag im Falle von Tierversuchen - formal nicht
ganz korrekt - auch dann angewandt werden, wenn das expositionsbedingte Lebens-
zeitrisiko als ,extra risk” (siehe dort) berechnet wurde.

Extrapolationsfaktor/Sicherheitsfaktor:

Ein Extrapolationsfaktor ist physiologisch/empirisch begriindet. Bei der Risikoab-
schétzung geht man von vorliegenden toxikologischen Daten aus und extrapoliert auf
einen experimentell nicht ermittelten Erwartungswert (z. B. Absenkung der Effektkon-
zentration bei Verlédngerung der Versuchsdauer). Diese quantitative Abschétzung
muss eine nachvollziehbare Interpretation empirischer Daten einschliel3en.

Die Beriicksichtigung dartiber hinausgehender, eher qualitativer Aspekte (Datengiite,
Schwere des Effekts, Verdachtsmomente) erfolgt, um nach dem Vorsorgeprinzip
auch vor unbekannten oder wissenschaftlich/empirisch nicht quantifizierbaren Risiken
zu schiitzen. Ein hierfiir eingesetzter Faktor wird als Sicherheitsfaktor bezeichnet.

Extra Risk:

Berechnungsweise des expositionsbedingten Lebenszeitrisikos anhand des Risikos
der Exponierten und des Risikos einer nicht-exponierten Kontrollgruppe gemal3 fol-
gender Formel:

Pe(x) = [P(x) — P(0)] : [1— P(0)]
mit Pe(x): ,extra risk“ bei der Exposition x
P(x): Lebenszeitrisiko der Exponierten

P(0): ,Hintergrundrisiko“ (Lebenszeitrisiko einer nicht-exponierten Kon-
troligruppe)

Es handelt sich somit um den Quotienten aus ,additional risk“ (siehe dort) und dem
Anteil der Individuen, die bei Abwesenheit einer Exposition nicht reagieren. Die Be-
rechnungsweise des ,extra risk“ wird aus rechentechnischen Griinden bei bestimm-
ten Dosis-Wirkungsmodellen insbesondere bei Daten aus Tierversuchen verwendet;
das Ergebnis unterscheidet sich in der Regel wenig vom ,additional risk”.

Fall-Kontroll-Studie:

Das Ziel von Fall-Kontroll-Studien ist es, die Bedeutung von Risikofaktoren (siehe
dort) fiir die Entstehung von Krankheiten quantitativ zu ermitteln. Die logische Basis
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fiir Fall-Kontroll-Studien ergibt sich aus der Uberlegung, dass ein Risikofaktor, der die
Entstehung einer Krankheit beglinstigt, bei Patienten mit dieser Krankheit vor Krank-
heitsbeginn héufiger vorhanden gewesen sein muss als in einer Vergleichsgruppe
von Nicht-Erkrankten. Da bei Fall-Kontroll-Studien die Recherchen erst nach einge-
tretener Erkrankung einsetzen, also in die Vergangenheit gerichtet sind, gehéren die
Fall-Kontroll-Studien zu den retrospektiven Studienformen. Das Ergebnis einer Fall-
Kontroll-Studie ist die sogenannte Odds Ratio (siehe dort), eine Verhéltniszahl, die
angibt, um wie viele Male héufiger die Erkrankung bei vorhandenem Risikofaktor auf-
tritt als ohne. Eine Odds Ratio unter 1.0 wiirde ein erniedrigtes Risiko anzeigen, ein
Wert (ber 1.0 ein erhbhtes. Eine Odds Ratio von 1.5 entspricht einer Risiko-
Erhéhung um 50 %. Zur Bewertung der Relevanz einer Odds Ratio ist allerdings die
Berechnung eines zugehérigen Konfidenz-Intervalls (siehe dort) unerlésslich.

In_eine Kohorte eingebettete Fall-Kontroll-Studie: Dieses Design stellt einen Sonder-
fall der Fall-Kontroll-Studie dar, welches in der Arbeitsepidemiologie hdufig vorkommt.
Alle Félle aus einer Kohorte werden mit einem zufélligen Sample der zum Zeitpunkt
der Falldiagnose nicht erkrankten Kontrollpersonen aus derselben Kohorte verglichen
(,incidence density sampling’), wodurch die optimalen Bedingungen einer inzidenten
und vollstédndigen Fallrekrutierung sowie die zuféllige Auswahl nicht erkrankter Per-
sonen aus derselben Bezugspopulation erfiillt werden.

First-Pass-Effekt:

Stoffe, die lber den Verdauungstrakt aufgenommen werden, gelangen nach Resorp-
tion lber die Pfortader in die Leber. Bei ihrer ersten Leberpassage (,first pass®) kén-
nen sie teilweise in erheblichem Umfang verstoffwechselt werden, so dass nur noch
ein Bruchteil der Ausgangssubstanz die anderen Organe erreicht.

Gamma-Funktion:

Spezielle mathematische Funktion, aus der sich eine kontinuierliche Wahrscheinlich-
keitsverteilung (Gamma-Verteilung) ableitet.

Gavage:

Verabreichung einer Substanz mittels Schlundsonde.

Gentoxisch:

Toxisch fiir das Genom; schadigende Wirkung auf das genetische Material in Zellen.
Ein Oberbegriff, der neben der Induktion von Gen-, Chromosomen- oder Genommu-
tationen auch solche Effekte umfasst, die in Indikatortests (z. B. SOS-Chromotest,
Comet Assay) nachgewiesen werden. Diese Wirkungen kénnen direkt, durch den
Ausgangsstoff, oder indirekt, durch Stoffwechselprodukte, ausgelést werden. Gento-
xische Substanzen kénnen Mutationen und Tumoren auslésen.

Man unterscheidet zwischen

priméar gentoxisch wirkenden Substanzen: Ausgangsstoff und/oder Stoffwechsel-
produkt(e) reagieren unmittelbar mit der DNA und kénnen so die genetische Informa-
tion verdndern;

sekundiér gentoxisch wirkenden Substanzen: Induktion von genetischen Schéden
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ohne unmittelbare Wechselwirkung mit der DNA. Beispiele sind oxidative Schadigung
durch entstehende reaktive Sauerstoffspezies oder Stérung der DNA-Reparatur.

Hardersche Driise:

Zusétzliche Trdnendriise der Nickhaut im nasenseitigen Augenwinkel von vielen Tier-
spezies. Der Mensch besitzt keine Nickhaut.

hT25:
Humané&quivalente T25 (siehe dort), die durch die Extrapolation auf den Menschen
aus der aus Tierversuchsdaten ermittelten T25 errechnet ist.

Hypophyse:

Hirnanhangsdriise, die eine Reihe von Hormonen produziert.

Interspeziesextrapolation:

Hier: Umrechnung von tierexperimentell erhaltenen Ergebnissen auf die (durch-
schnittlichen) Verhéltnisse beim Menschen.

Intraspeziesextrapolation:

Hier: rechnerische Beriicksichtigung von Empfindlichkeitsunterschieden innerhalb der
menschlichen Bevélkerung bei der Risikoabschétzung.

Inzidenz:

Bezeichnet die Haufigkeit der Neuerkrankungen an einer bestimmten Erkrankung be-
zogen auf einen definierten Zeitraum (meistens ein Jahr) und bezogen auf eine defi-
nierte Population. Zur Ermittlung der Inzidenz miissen in einer definierten Region alle
neu erkrankten Patienten erfasst werden. Dieses ist in der Regel durch bevédlke-
rungsbezogene epidemiologische Krankheitsregister méglich, z. B. Krebsregister,
Herzinfarktregister, oder durch eigene Inzidenz-Studien. Fiir Deutschland kann die
Inzidenz nur fiir wenige Krankheitsgruppen und regional sehr beschrénkt angegeben
werden. Das einzige epidemiologische Krebsregister, das fiir alle Altersgruppen ver-
lassliche Inzidenzdaten (iber léngere Zeitrdume liefert, ist das Krebsregister des
Saarlandes und das Krebsregister der ehemaligen DDR bis 1990. Die aufgrund des
Bundeskrebsregistergesetzes seit den 90er Jahren aufgebauten Landeskrebsregister
sind nur teilweise vollsténdig, werden aber zuklinftig vermehrt nutzbare Daten liefern
(siehe ,Dachdokumentation Krebs“ unter www.rki.de). Flir Malignome des Kindesal-
ters (bis zum vollendeten 14. Lebensjahr) liefert das Mainzer Kinderkrebsregister Da-
ten fiir die gesamte Bundesrepublik.


http://www.rki.de
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Die kumulative Inzidenz (Cl) gibt den Anteil neu erkrankter Personen zu einem

definierten Zeitpunkt fiir eine spezifische Erkrankung an:

Anzahl Personen, die im definierten Zeitintervall erkranken

Cl=

Anzahl Personen, die im definierten Zeitintervall unter Risiko stand zu erkranken

Klitorisdrise:

siehe ,Préputialdriise”

Kohorten-Studie:

Eine Kohorte bezeichnet in der Epidemiologie eine Gruppe von Personen, die durch
ein gemeinsames Merkmal charakterisiert ist. Dieses Merkmal kann eine gemein-
same Exposition gegenliber einem Schadstoff sein, das Wohnen in einer bestimmten
Region, der gleiche Beruf oder Ahnliches. In einer Kohorten-Studie werden die Mit-
glieder der Kohorte Uber einen definierten Zeitraum beobachtet auf das Auftreten von
Endpunkten hin. Diese Endpunkte kénnen das Auftreten definierter Erkrankungen
oder das Versterben an definierten Todesursachen sein. Da sie von einer Exposition
ausgehend das zeitlich nachfolgende Erkrankungsrisiko untersuchen, handelt es sich
um ein prospektives Studiendesign. In der Arbeitsmedizin wird der Ausgangspunkt
von Kohortenstudien héufig zeitlich zuriickverlegt. Diese Studien werden oft als histo-
rische Kohortenstudien oder als historisch-prospektives Design bezeichnet.

Wie auch tierexperimentelle Studien erfordern epidemiologische Studien bei ihrer
Planung die Festlegung der erforderlichen Stichprobenumféange.

Konfidenz-Intervall:

Ein Konfidenz-Intervall erlaubt die Beurteilung der Schwankungsbreite einer Schét-
zung (z. B. Odds Ratio, Relatives Risiko, Standardisierte Mortalitdts-Ratio). Das In-
tervall gibt an, in welchen Bereich 95 von 100 méglichen Schétzungen fallen wiirden
(wenn das 95 %- Konfidenz-Intervall berechnet wurde) oder 99 von 100, wenn das
99 %-Konfidenz-Intervall angegeben wurde. Gebréuchliche ist das 95 %-Konfidenz-
Intervall. Wenn eine Odds Ratio (siehe dort) mit 1.41 geschétzt wurde und das Konfi-
denz-Intervall von 0.95 bis 1.67 reicht, ist keine signifikante Erhéhung der Odds Ratio
zu konstatieren, weil in den 95 %-Bereich auch Werte unter 1.0 fallen, d. h. ernied-
rigte Risiken wie Risikoerh6hungen auftreten kénnen.

Korrelationsstudien:

siehe ,,Okologische Studien®

Leydigzell-Tumor:

Neubildung, die ihren Ausgang in den Testosteron-produzierenden Leydigzellen des
Hodens nimmt. Wéhrend Leydigzelltumoren beim Menschen sehr selten auftreten,
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wird insbesondere bei alternden Fischer-344-Laborratten eine hohe spontane Inzi-
denz beobachtet (siehe auch Abschnitt 10.3).

Margin of Exposure (MoE):

Abstand zwischen der aus experimentellen Daten abgeleiteten Konzentration, die
noch toxische Effekte (hier: Tumoren) ausldst und der erwarteten bzw. durch Mes-
sungen ermittelten Konzentration, gegen die der Mensch (am Arbeitsplatz) exponiert
ist.

Maximal tolerierbare Dosis (MTD):

Héchste Dosis im Tierexperiment, bei der keine gravierenden toxischen Effekte all-
gemeiner Art auftreten. Die MTD wird in der Regel anhand der Kérpergewichtsent-
wicklung ermittelt. In Tierstudien, mit denen die mbégliche krebserzeugende Wirkung
einer Priifsubstanz untersucht wird, sollte die MTD erreicht, aber nicht (iberschritten
werden.

Maximume-Likelihood-Schatzung:

Statistisches Verfahren zur méglichst genauen Schétzung der héchsten Wahrschein-
lichkeit als Kennwerte fiir die Grundgesamtheit (Population) auf Basis der vorliegen-
den Stichprobe.

Mesotheliom:

Bésartiger Tumor des Bauchfells (Peritoneum), des Brust-/Rippenfells (Pleura) oder
des Herzbeutels (Pericard). Pleuramesotheliome des Menschen werden (iberwiegend
durch eingeatmete biobesténdige Fasern (Asbest) bestimmter Abmessungen verur-
sacht.

Mitose:

Kernteilung, bei der aus einem Zellkern zwei Tochterkerne mit gleichem Erbgut ent-
stehen.

Mitotischer Prozess:

siehe ,Mitose*

MoE:

Abklirzung fiir ,margin of exposure* (siehe dort)

Multi-Hit-Modell:

Dosis-Héaufigkeits-Modell, das zur Modellierung von Dosis-Wirkungs-Beziehungen
(siehe dort) krebserzeugender Substanzen eingesetzt werden kann und auf der Vor-
stellung basiert, dass fir die Entstehung eines Tumors mehrere Schadensereignisse
(, Treffer”) notwendig sind.
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Multistage-Verfahren, linearisiertes:

Risikoschétzverfahren, das lange Zeit von der US-amerikanischen Umweltbehérde
EPA propagiert wurde. Die zu Grunde liegende mathematische Modellfunktion (Mul-
tistage-Modell) beschreibt einen Mehrstufenprozess, der zur Ausbildung von klinisch
manifesten Tumoren vorausgesetzt wird. Sie dient zur Modellierung der Dosis-
Wirkungs-Beziehung (siehe dort) mittels der vorhandenen experimentellen Daten bis
in den Niedrigdosisbereich hinein. Anhand einer Geraden, die der Steigung der Mo-
dellfunktion im Nullpunkt entspricht, werden dann die Risiken bei niedrigen Dosen
abgeschétzt.

Nekrose:

Unkontrollierter Zelluntergang.

Nephrotoxizitat:

Spezifische Giftwirkung auf die Niere.

Odds Ratio:

Die Odds Ratio (OR) ist eine Verhéltniszahl aus zwei Chancen (,0dds’). Die Chance
ist definiert als der Quotient aus Wahrscheinlichkeit und Gegenwahrscheinlichkeit (ei-
ner Erkrankung bei gegebener Exposition bzw. einer Exposition bei gegebener Er-
krankung). Bei seltenen Erkrankungen gibt die OR ndherungsweise an, um wieviel
mal héufiger eine Krankheit eintritt, wenn ein spezifischer Risikofaktor vorhanden ist,
als ohne dessen Vorhandensein. Odds Ratios werden als Ergebnis von Fall-Kontroll-
Studien erhalten (siehe dort). Eine Odds Ratio unter 1 weist auf ein erniedrigtes Risi-
ko hin, eine (ber 1 auf ein erhéhtes. Zur Beurteilung der Relevanz der Erhéhung ei-
ner Odds Ratio ist die Kenntnis des zugehérigen Konfidenz-Intervalls (siehe dort) er-
forderlich. Die Odds Ratio wird vor allem in Fall-Kontroll-Studien als Schétzer des Re-
lativen Risikos (siehe dort) interpretiert, da letzteres in Fall-Kontroll-Studien nicht be-
rechnet werden kann. Je seltener die Erkrankung ist, umso besser wird das RR durch
das OR approximiert.

Okologische Studien (bzw. Korrelationsstudien):

OR:

Diese Studien vergleichen Exposition und Erkrankung auf Gruppenniveau, d.h. fir die
Exposition bzw. Erkrankung (oder beide) liegen keine individuellen Informationen vor
(z. B. Hé&ufigkeit der Durchfiihrung eines bestimmten Produktionsverfahrens und
Krebsmortalitat im Vergleich zweier Fabriken). Aufgrund des nicht individuell zuge-
ordneten Expositions- und Erkrankungsstatus sollten Okologische Studien jedoch
grundsétzlich nicht fiir die Ableitung von Expositions-Risiko-Beziehungen zur Ein-
schétzung von Arbeitsplatzgrenzwerten herangezogen werden.

Odds Ratio (siehe dort)
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Parenterale Applikation:

Verabreichung einer Substanz unter Umgehung des Magen-Darm-Trakts (z. B. durch
Inhalation oder durch Injektion in eine Vene).

Pfad-zu-Pfad-Extrapolation:

Extrapolation von einem Aufnahme-Pfad zu einem anderen. Am Arbeitsplatz steht die
Aufnahme von Arbeitsstoffen (ber die Atemwege (inhalativ) und die Haut (dermal) im
Vordergrund, wéhrend in Tierstudien die Priifsubstanzen héufig verfttert oder lber
das Trinkwasser (oral) verabreicht werden. Wegen des teilweise ausgepréagten First-
Pass-Effektes (siehe dort) miissen fiir die Ubertragung der Ergebnisse aus Fiitte-
rungs-, Trinkwasser- oder Schlundsondenstudien auf Arbeitsplatzverhéltnisse mitun-
ter Korrekturfaktoren eingeftihrt werden.

Peroxisomenproliferation:

Vermehrung von Peroxisomen (Zellorganellen, denen u. a. eine bedeutende Rolle
beim Fettstoffwechsel zukommt). Es ist bekannt, dass sich die Peroxisomen der Le-
ber einiger Wirbeltiere, vor allem der Nager, durch die Behandlung mit bestimmten
Stoffen (,Peroxisomenproliferatoren”, z. B. Fibrate, Phthalate) stark vermehren las-
sen. Diese Reaktion wird durch einen spezifischen Rezeptor (PPARa-Rezeptor) ver-
mittelt, der in der Leber von Nagern ungleich hdufiger auftritt als beim Menschen. In
Folge der Peroxisomenproliferation kénnen Tumoren in der Nagetierleber induziert
werden. Eine Relevanz fiir den Menschen ist in den meisten Féllen nicht gegeben
(siehe auch Abschnitt 10.3).

Pharmakokinetisches Modell:

Physiologisch basierte pharmakokinetische Modelle (PBPK-Modelle) versuchen, das
Verhalten eines Stoffes im Organismus zu beschreiben und die Gewebekonzentratio-
nen in Versuchstier und Mensch zu quantifizieren.

Phaochromocytom:

Tumor des Nebennierenmarks (siehe auch Abschnitt 10.3).

Point of Departure (POD):

Ausgangswert flir weitere Schritte der Risikoabschétzung (siehe , T25-Verfahren®).

Population:

In der Epidemiologie wird als Population jede durch mindestens ein Merkmal definier-
bare Gruppe von Menschen verstanden. Dabei kann es sich um die gesamte Bevol-
kerung eines Landes oder einer Region handeln oder um eine durch eine spezifische
definierte Erkrankung gekennzeichnete Patientengruppe (Patientenpopulation).

Power, statistische:

siehe ,Statistische Power*
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PPARa-Rezeptor:

siehe ,,Peroxisomenproliferation”

Pramaligne Effekte:

Vorstufen einer bésartigen Neubildung in einem Gewebe.

Praputialdruse:

Driise im Genitalbereich einiger Sdugetiere (z. B. Ratten, Méuse), die Sexuallockstof-
fe produziert. Bei weiblichen Tieren spricht man meist von Kiitorisdriise. Der Mensch
besitzt kein anatomisches Aquivalent zur Praputial-/Klitorisdriise.

Pravalenz:

Bezeichnet den Bestand an Patienten mit einer definierten Erkrankung bezogen auf
eine definierte Population zu einem bestimmten Zeitpunkt oder kumulativ nach einer
bestimmten Beobachtungsdauer einer Population. Sie definiert einen Anteilswert, der
Ublicherweise als Prozentwert oder als Proportion mit Werten zwischen 0 und 1 an-
gegeben wird.

Primare Gentoxizitat:

siehe ,Gentoxisch”

Querschnitts-Studie:

REACH:

In einer Querschnitts-Studie wird zu einem definierten Zeitpunkt eine definierte Per-
sonengruppe, meistens eine Stichprobe der Bevdlkerung untersucht. Eine solche Un-
tersuchung erlaubt die Schéatzung der Haufigkeit von Merkmalen, Verhaltensweisen,
Risikofaktoren (siehe dort). Diese Hé&ufigkeiten werden mit dem epidemiologischen
Terminus ,Prévalenz” (siehe dort) bezeichnet. Neben der Schéatzung von Prévalenzen
ist es auch méglich, Mittelwerte von Messwerten (z. B. systolischer Blutdruck, Cho-
lesterin-Spiegel) zu schétzen. Fiir beide Ansétze ist in der Planung einer Quer-
schnitts-Studie die Berechnung des erforderlichen Stichprobenumfangs unumgéng-
lich; siehe Stichproben-Berechnung.

Ein Synonym fiir Querschnitts-Studie ist die Bezeichnung Survey. Querschnitts-
Studien stellen eines der bedeutsamsten Instrumente dar, um den Gesundheits-
zustand einer Bevélkerung zu untersuchen. Nach dem Stand der Wissenschaft miis-
sen Surveys als reprasentative Surveys durchgefiihrt werden, d. h. auf der Basis ei-
ner reprasentativen Zufallsstichprobe aus der Bevélkerung.

Bei REACH (Registration, Evaluation, Authorisation and Restriction of Chemicals -
Registrierung, Bewertung, Zulassung und Beschrénkung chemischer Stoffe) handelt
es sich um die grundlegende Verordnung im Rahmen des EU-Chemikalienrechts, mit
dem eine europaweite Vereinheitlichung erreicht werden soll. Sie wurde am
18.12.2006 endgliltig verabschiedet und trat zum 01.06.2007 in Kraft (EG-Ver-
ordnung 1907/2006, Richtlinie 2006/121/EG; EU, 2006).
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In sog. ,REACH Implementation Projects” (RIP) werden von Arbeitsgruppen auf eu-
ropéischer Ebene die Methoden und Leitfdden fiir die Umsetzung der REACH-
Verordnung vorbereitet.

Relatives Risiko:

RIP:

Risiko:

Faktor der angibt, wieviel mal hdufiger (bzw. seltener) ein bestimmtes Ereignis (Er-
krankung, Tod) in einer Population auftritt im Vergleich zu einer Vergleichspopulation.
Das Relative Risiko fiir Zigarettenraucher, an einem Bronchial-Karzinom zu ver-
sterben, ist - je nach der taglich gerauchten Anzahl von Zigaretten und nach der le-
benslangen Anzahl von gerauchten Packungen - bis zu 25, d. h. ein starker Raucher
hat ein 25 Mal gréBeres Risiko, an Bronchial-Karzinom zu versterben, als ein Nicht-
raucher. Das Relative Risiko kann bei seltenen Erkrankungen im Rahmen von Fall-
Kontroll-Studien mittels des Odds Ratio (siehe dort) zuverldssig geschétzt werden.
Diese Bedingung ist bei Krebserkrankungen in aller Regel erfiillt.

Das Relative Risiko (RR) lasst sich definieren als Quotient aus der Inzidenz unter Ex-
ponierten (I1) und der Inzidenz unter nicht Exponierten (10):

RR =11/10

REACH Implementation Project, siehe ,REACH*

Nach der gesellschaftspolitisch-juristischen Definition (siehe Abschn. | Art. 2 der EU-
Richtlinie 98/24/EG) wird unter Risiko im vorliegenden Zusammenhang die Wahr-
scheinlichkeit des Eintritts einer Krebserkrankung durch die Exposition gegeniiber
krebserzeugenden Gefahrstoffen verstanden. Bei zunehmender Schadstoffdosis oder
Expositionskonzentration eines krebserzeugenden Stoffes erhdht sich das Risiko
bzw. die Wahrscheinlichkeit eines Schadenseintritts nimmt zu.

Risikofaktor:

Eigenschaften von Personen bzw. dul3ere Einwirkungen, die zur positiven oder nega-
tiven Beeinflussung eines Krankheitsrisikos / Mortalitétsrisikos flihren kénnen. So ist
Zigarettenrauchen ein Risikofaktor fiir die Entstehung von u.a. Bronchial-
Karzinomen, Bronchitis, Myokardinfarkt, Magen- und Blasen-Karzinomen, Leuké-
mien. Die LDL-Fraktion des Cholesterins ist ein Risikofaktor fiir die Entstehung arteri-
osklerotischer Verdnderungen, wéhrend die HDL-Fraktion des Cholesterins als "posi-
tiver" Risikofaktor offensichtlich die Entstehung von Myokardinfarkten verhindern
kann. Manche Wissenschaftler betrachten auch das Geschlecht und das Alter einer
Person als Risikofaktoren. Berufliche Einwirkungen, Umweltfaktoren und sozio-
O6konomische Charakteristika haben sich fiir eine Vielzahl von Erkrankungen als star-
ke Risikofaktoren erwiesen.

Risikozahl:

Die Risikozahl stellt im vorliegenden Zusammenhang einen unter bestimmten An-
nahmen berechneten Wert fiir das expositionsbedingte Lebenszeitrisiko im Szenario
einer Exposition (ber das gesamte Arbeitsleben dar. Das Lebenszeitrisiko gibt die
Wahrscheinlichkeit an, im Laufe des Lebens an einer bestimmten Krebsart zu erkran-
ken, wenn die Sterblichkeit an anderen Ursachen ungeféhr gleich ist wie in einer
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nicht-exponierten Population. Die Risikozahl kann auch als Schétzung des Exzess-
Risikos (siehe dort) bzw. als ,additional risk“ (siehe. dort) oder ,extra risk“ (siehe dort)
bezeichnet werden, da dabei das Hintergrundrisiko entsprechend in Anrechnung ge-
bracht wurde.

RR:
Relatives Risiko (siehe dort)

Schatzen:

Unbekannte Parameter der Grundgesamtheit werden anhand von Beobachtungswer-
ten aus einer Stichprobe angenéhert. Dafiir stehen verschiedene statistische Verfah-
ren zur Verfiigung. So werden Populationsmittel durch Stichprobenmittelwerte ge-
schétzt. Um diese Punktschétzer besser beurteilen zu kbnnen, wird deren Unschérfe
anhand der in der Stichprobe geschétzten Variabilitét des jeweiligen Merkmals in der
Population beurteilt. Zur besseren Beurteilung von Punktschétzern wie z. B. ge-
schétzte Relative Risiken (RR), werden diese und ihre Variabilitdtsschétzer in so ge-
nannten Konfidenzintervallen zusammengefiihrt, die mit einer vorgegebenen Sicher-
heitswahrscheinlichkeit, z. B. 95%, grob gesprochen Aussagen wie ,,das RR liegt mit
95%iger Wahrscheinlichkeit zwischen 2,0 und 5,5 erlauben.

siehe. ,Wirkungsschwelle, toxikologische*“

Sekundare Gentoxizitat:

siehe ,Gentoxisch”

Sicherheitsfaktor:

siehe. ,,Extrapolationsfaktor/Sicherheitsfaktor”

SIR:

Standardisierte Inzidenzratio (siehe dort)

SMR:
Standardisierte Mortalitétsratio (siehe dort)

Standardisierte Inzidenzratio (SIR):

Anzahl der in einem bestimmten Zeitraum beobachteten Neuerkrankungsfélle in einer
Studienpopulation dividiert durch die Anzahl von Neuerkrankungsféllen, die erwartet
wirde, wenn die altersspezifischen Inzidenzraten (siehe ,Inzidenz*) der Studienpopu-
lation dieselben wéren wie die altersspezifischen Inzidenzraten einer externen Ver-
gleichspopulation.
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Standardisierte Mortalitatsratio (SMR):

Anzahl der in einem bestimmten Zeitraum beobachteten Todesfélle (einer bestimm-
ten Ursache) in der Studienpopulation dividiert durch die Anzahl von Todesféllen, die
erwartet wiirde, wenn die altersspezifischen Mortalitédtsraten der Studienpopulation
dieselben wéren wie die altersspezifischen Mortalitdtsraten einer externen Ver-
gleichspopulation.

Statistische Power:

Wahrscheinlichkeit, mit der ein statistischer Test (tatsdchlich vorhandene) Unter-
schiede (z. B. unterschiedliche Tumorraten bei exponierten gegeniiber nicht expo-
nierten Versuchstieren) aufdecken und von zufélligen Schwankungen abgrenzen
kann. Die statistische Power ist u. a. abhdngig vom Umfang der Stichprobe (Anzahl
von Versuchstieren in einer Dosisgruppe). Mit dieser Gré8e kann somit abgeschétzt
werden, wie grol$ eine Studienpopulation sein muss, um ermittelte Unterschiede sta-
tistisch abzusichern und Zufallseffekte auszuschliel3en (siehe auch ,Stichprobenum-
fangs-Berechnung®).

Sterbetafelmethode:

Statistisches Verfahren zur Berechnung des Lebenszeitrisikos, an einer bestimmten
Krebsart zu sterben. Bei der Sterbetafelmethode werden die altersspezifischen Mor-
talitétsraten fiir die Krebsart und fiir alle Todesursachen zur Berechnung des Lebens-
zeitrisikos benutzt.

Stichprobenumfangs-Berechnung:

Die Planung jeder epidemiologischen Studie erfordert die Berechnung der Stich-
probengrél3e, die nétig ist, um diejenigen Annahmen zu verifizieren oder zu falsifizie-
ren, die der Untersuchungshypothese zu Grunde liegen. Zur Berechnung des Stich-
probenumfangs sind verschiedene Festlequngen erforderlich:

1. Das Signifikanz-Niveau oder die Wahrscheinlichkeit fiir den Fehler |. Art: Hier
wird festgelegt, mit welcher statistischen Sicherheit ein méglicher Unterschied (beim
Vergleich mehrerer Gruppen) oder eine Risiko-Erhéhung berechnet werden soll. Ub-
lich ist es, das Signifikanz-Niveau auf h6chstens 5 % festzulegen. Je kleiner das Sig-
nifikanz-Niveau ist, umso gréBer muss die Stichprobe ausfallen. Wird in einer Be-
rechnung ein Signifikanzniveau von 5% erreicht oder unterschritten, so bedeutet die-
ses, dass in mindestens 95% aller denkbaren vergleichbaren Studien tatséchlich der
hier berechnete Unterschied auch auftreten wird.

2. Die Power oder die Wahrscheinlichkeit des Fehlers Il. Art: Hierbei wird festgelegt,
in wie viel Prozent aller denkbaren Konstellationen ein tatséchlich vorhandener Un-
terschied oder eine bestehende Risiko-Erh6hung nicht (ibersehen wird. Eine Power
von 90 % wiirde also bedeuten, dass das Risiko, einen Unterschied nicht zu entde-
cken - obgleich ein Unterschied vorhanden ist - nicht gréBer als 10 % ist. Wiin-
schenswert ist es natiirlich, die Power einer Studie mdglichst gro8 zu machen. Je
groBer die Power ist, umso gré3er muss auch die Stichprobe ausfallen. Bei epidemio-
logischen Studien sollte die Power nicht kleiner als 80 % angesetzt werden.

3. Annahmen (ber die minimale Gréf3e einer Risiko-Erhéhung: Je kleiner das zu
entdeckende Risiko ist, umso gré3er muss die Stichprobe sein, um die Risiko-
erh6hung bei einer vorgegebenen Power noch zu entdecken. Flir die Festlegung die-
ses Parameters kann man entweder auf vorgehende Untersuchungen zuriickgreifen
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oder es miissen plausible Annahmen zu Grunde gelegt werden. Im Umweltbereich
sind Risiko-Erh6hungen (ber 100 % relativ selten anzutreffen.

4. Annahmen (iber die Héufigkeit eines kritischen Risikofaktors in der Vergleichs-
gruppe bzw. Vergleichspopulation: Sollen in einer Studie mehrere Risikofaktoren
gleichzeitig analysiert werden, empfiehlt es sich, fiir die Stichproben-Berechnung den
seltensten Risikofaktor zu Grunde zu legen. Stehen keine exakten Daten (iber die
Haufigkeit von Risikofaktoren zur Verfligung, empfiehlt sich die Durchfiihrung einer
Pilotstudie. Hilfsweise kbnnen auch Informationen aus publizierten Studien herange-
zogen werden.

Stratum (Mehrzahl: Strata):

In der Epidemiologie: Untergruppe eines Kollektivs. Die Unterteilung einer Studienpo-
pulation in Untergruppen (z. B. nach Alter, Geschlecht, Rauchgewohnheiten) be-
zeichnet man als Stratifizierung.

Stratifizierung:

siehe ,Stratum*

Sublinearitat:

siehe ,,Dosis-Wirkungs-Beziehungen*

Supralinearitat:

T25:

siehe ,,Dosis-Wirkungs-Beziehungen*

Tumorgene Dosis, die 25 % zusétzliche Inzidenz erwarten Il&asst. Urspriinglich wird die
T25 im experimentellen System als Dosis (mg/kg x d) angegeben. Im vorliegenden
Rahmen werden auch Transformationen in eine Inhalationskonzentration als T25 o-
der hT25 (siehe dort) bezeichnet (siehe auch T25-Verfahren/-Methode).

T25-Verfahren:

Einfaches Risikoabschétzungsverfahren, das von der Europdischen Kommission zur
Ableitung von Grenzwerten fiir Zubereitungen mit krebserzeugenden Stoffen empfoh-
len wurde (EC, 2002; Dybing et al., 1997; Sanner et al., 1997). Ausgehend von einer
Konzentration mit signifikant erhbhter Tumorinzidenz wird durch lineare Interpolation
(i) unter Bertiicksichtigung der Hintergrundinzidenz, (ii) gegebenenfalls unter Korrektur
einer nicht lebenslangen Versuchsdauer, und (iii) unter Annahme einer vollstandigen
Resorption eine Dosis ermittelt, bei der die Inzidenz fiir diesen Tumor im Tierversuch
25% bei lebenslanger Exposition betragt.

_ Bezugsinzidenz _(1- [Inzidenz der Kontrollgruppe])
([Inzidenz bei C] - [Inzidenz der Kontrollgruppe]) 1

T25 = C
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C = niedrigste signifikante tumorgene Konzentration oder Dosis (mg/m*® oder
mg/kg - d)

Bezugsinzidenz = 0,25 (25 %)

Inzidenz bei C = Tumorinzidenz in % dividiert durch 100

Inzidenz der Kontrollgruppe = Tumoren in % dividiert durch 100

Der T25-Wert kann dann als ,point of departure” (Ausgangspunkt) verwendet werden,
um durch lineare Extrapolation in den Niedrigdosisbereich das Risiko fiir geringere
Dosierungen abzuschétzen (vgl. Abbildung).

Inzi
1

0,9
0,8
0,7
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0,4
0,3
0,2
0,1

denz [1 = 100%]

S
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Vo w l l
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200 250
Dosis in mg/kg - d

Grafische Darstellung des T25-Verfahrens: Berechnung der T25 anhand der Inzidenz
von Vormagentumoren bei Ratten nach Exposition gegenuber Styrol-7,8-oxid (Daten
aus Lijinsky, 1986)

Bei dem T25-Verfahren wird die tatséchliche Dosis-Wirkungsbeziehung und die
Streubreite der experimentellen Daten nicht bertlicksichtigt, da zur Berechnung der
tumorigenen Dosis 25 % nur die Hintergrundinzidenz und die Inzidenz bei einer Ex-
positionskonzentration herangezogen werden.

Tolerables Risiko:

siehe ,Akzeptables/tolerables Risiko*®
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Topoisomerasen:

Enzyme, die den spiralisierten DNA-Doppelstrang entwinden kénnen und eine wichti-
ge Rolle bei Zellteilung und Eiweil3synthese spielen.

Toxikodynamik:

Lehre von der Wirkung giftiger Stoffe auf den Organismus (siehe auch Toxikokinetik).

Toxikokinetik:

Lehre vom Schicksal giftiger Substanzen im Organismus (Aufnahme, Verteilung,
Stoffwechsel, Ausscheidung) (siehe auch Toxikodynamik).

Vormagen:

Driisenloses Verdauungsorgan vor dem Hauptmagen von Nagetieren. Nach Verab-
reichung von gentoxischen Kanzerogenen (siehe ,Gentoxizitdt) mit dem Futter oder
per Schlundsonde an Nagetiere entstehen haufig Vormagentumoren. Der Mensch
besitzt keinen Vormagen.

Wirkungsschwelle, toxikologische:

Im Allgemeinen versteht man unter einer toxikologischen Wirkungsschwelle eine Do-
sis oder Expositionskonzentration (Schwellenwert), bei deren Unterschreitung ein be-
stimmter Effekt nicht auftritt. Der Begriff ist nicht zu verwechseln mit dem ,no obser-
ved effect level” (NOEL), der eine signifikante beobachtete Effekterhbhung gegen-
liber einem ,Hintergrund” angibt und vom jeweiligen Studiendesign abhéngt.

Ebenso wie es eine Vielzahl von Definitionen zur toxikologischen Wirkschwelle gibt,
ist es umstritten, ob bei einzelnen Schritten der Krebsauslésung durch chemische
Kanzerogene Wirkschwellen existieren (Neumann 2006a,b,c). Fir ,epigenetische”
nicht-gentoxische Kanzerogene (z. B. zytotoxische [siehe Zytotoxizitét], immunsché-
digende Substanzen oder hormoné&hnliche Wachstumsstimulatoren) wird in der Regel
eine Wirkschwelle angenommen. Es wird aber auch diskutiert, ob auf bestimmte se-
kundéar gentoxische (siehe dort) Kanzerogene das Modell einer Wirkschwelle ange-
wendet werden kann (Hengstler et al., 2006). Auch wenn es Argumente fiir eine sol-
che Ansicht gibt, erscheint die experimentelle Detektion eines Schwellenwerts in die-
sen Féllen schwierig.

Zellproliferation:

Vermehrung von Zellen in einem Gewebe.

Zymbaldruse:

Talgdriise im duBBeren Gehérgang von Nagetieren. Der Mensch besitzt keine Zym-
baldriisen.

Zytotoxizitat:

Schédigende Substanzwirkung auf Gewebezellen.
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10.2 Berechnungsbeispiele

Beispiel 1: Trichlorethylen — zu Abschnitt 5.2

Vorbemerkung: Zu Trichlorethylen wurde durch den Unterausschuss Il des Aus-
schusses fiir Gefahrstoffe eine Bewertung vorgenommen, die eine mechanistische Diskussion
und eine quantitative Diskussion der Wirkung beinhaltete. Deshalb wurde dieses Beispiel unter
Berufung auf die regulatorische Bewertung in einem deutschen Gremium ausgewdhlt. Es ist
den Autoren des Leitfadens bewusst, dass fiir die meisten Stoffe dennoch widerspriichliche
Einschétzungen zur Datenlage und deren Bewertung (Wirkungsmechanismus, Validitét epide-
miologischer oder tierexperimenteller Daten, quantitative Schlussfolgerungen) vorliegen. Dies
trifft auch fiir Trichlorethylen zu. Das Stiitzen auf die Beschlusslage des Ausschusses fiir Ge-
fahrstoffe und seiner Gremien setzt somit Voraussetzungen und ermoéglicht die Beschéftigung
mit der Berechnungsmethode fiir nichtlineare Expositions-Risiko-Beziehungen, ohne dass die
Berechtigung der gewéhlten Voraussetzung (also die Beschlusslage zu TRI und deren Begriin-
dung) an diesem Ort thematisiert werden sollen.

Trichlorethylen (TRI) wird in Deutschland insbesondere wegen der bei hoher berufli-
cher Exposition beobachteten Nierenkrebsfélle als Humankanzerogen eingeordnet,
jedoch wird aus hier nicht ndher zu erlduternden Griinden angenommen, dass eine
zytotoxische Wirkung auf die Niere malRgeblich zum Krebsgeschehen beitrégt. Eine
lokale gentoxische Wirkung in der Niere ist nicht auszuschlieRen, so dass keine ein-
deutige Wirkschwelle fiir TRI ermittelt werden kann. Damit bietet sich TRI als Beispiel
fur Fall (4), Abschnitt 5.1 an. Die folgende Ausfiihrung des Beispiels soll bei realen
Daten jedoch nur den Rechenprozess erldutern, ohne den Anspruch auf eine weiter-
gehende Dokumentation und Diskussion der stoffspezifischen Informationen zu erhe-
ben. Zusétzlich neben den hier referierten Daten liegen umfangreiche weitere Studien
zum Wirkmechanismus, zur Gentoxizitat, zur Nephrotoxizitét, zur Kanzerogenitét in
der Niere und zur Kanzerogenitét und Toxizitdt in anderen Organen vor, die jedoch
nicht ausgefiihrt werden.

Roller (2005) leitete auf Basis der deutschen Studien zu Nierenkrebs nach beruflicher
Exposition gegentiber Trichlorethylen ein Exzess- Risiko von ca. 5% bei einer Exposi-
tion gegeniiber 100 ppm (mit Spitzen gegeniiber 500 ppm) ab (18 Jahre Exposition, 2
h/d, 3 d/Wo. Spitzenexposition, sonst ca. 100 ppm). Insgesamt werden in der Be-
rechnung 3000 ppm-Jahre Exposition zu Grunde gelegt.

e Expositionshéhe

Fiir die Studien, bei denen in Deutschland erhbhte Nierenkrebsrisiken festgestellt
wurden, wird zumindest bei einem betrdchtlichen Teil der Arbeitsplétze von sehr ho-
hen Expositionen ausgegangen, die auch zu prédnarkotischen Symptomen gefiihrt
haben. Daraus ldsst sich schlielSen, dass Konzentrationen von 200 ppm héufig (iber-
schritten wurden. Es wird angenommen, dass die Konzentrationen fiir 2 bis 3 Stun-
den an 2 bis 3 Tagen pro Woche ungeféahr 500 ppm betragen haben mégen. Flir die
Studie von Henschler et al. (1995) ist eine durchschnittliche Beschéftigungsdauer von
ungefahr 18 Jahren anzusetzen. Geht man ferner davon aus, dass auch in der Zeit, in
der keine Spitzenexpositionen erreicht wurden, noch TRI-Expositionen vorhanden
waren, dann ldsst sich folgende Exposition abschéatzen:

500 ppm, 2 h/d, 3 d/Wo., 18 Jahre
plus 100 ppm, 6 h/d, 3 d/Wo., 18 Jahre
plus 100 ppm, 8 h/d, 2 d/Wo., 18 Jahre.
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Insgesamt entspricht dieses Szenario einer regelmélligen vollschichtigen Exposition
fir 18 Jahre gegeniiber mindestens 100 ppm, wobei wiederholt in jeder Woche Expo-
sitionsspitzen von 500 ppm flir ldngere Zeit auftraten. Gerundet ergibt sich rechne-
risch fir dieses Expositionsszenario ein Wert von 3000 ppm-Jahren flir die kumulati-
ve Exposition.

e Risikozuordnung (Exzess-Risiko)

Die Erhéhungen des Nierenkrebsrisikos, die in den deutschen Studien zur TRI-Expo-
sition beobachtet wurden, variieren etwas in Abhéngigkeit vom Untersuchungszeit-
raum und von der Definition des Merkmals "exponiert”.

Die Odds-Ratio-Werte (OR) in den Fall-Kontroll-Studien liegen meist statistisch signi-
fikant im Bereich um 2 oder 3, wobei auch hbhere Werte auftreten (z. B. "any exposu-
re in metal degreasing” OR = 5,57 bei Briining et al., 2003), das héchste OR wurde in
der Studie von Vamvakas et al. (1998) mit 10,8 festgestellt. Fiir die Risikobewertung
ist die Umrechnung der in den Studien genannten Mal3zahlen des "Relativen Risikos"
(insbesondere OR) in Zahlenwerte des "Absoluten Risikos" erforderlich. Informatio-
nen zur Krebsmortalitét in der Allgemeinbevélkerung lassen sich der Datenbank der
WHO (http.//www.who.int/whosis/en/) entnehmen. Danach betrug in Deutschland der
Anteil der Todesursache "Bésartige Neubildung der Niere, ausgenommen Nierenbe-
cken" (ICD/9 189.0) an allen Todesursachen im Jahre 1990 bei den Mé&nnern 0,66 %
(2811 /425093), bei den Frauen 0,42 % (2085 / 496352); im Jahre 1997 betrugen die
Anteile 0,77 bzw. 0,48 % (WHO, 2003). Nach diesen Zahlen muss von einem Le-
benszeit-Mortalitétsrisiko flir Nierenkrebs in der ménnlichen Allgemeinbevélkerung in
Deutschland in Hbhe von zirka 0,7 % ausgegangen werden.

Eine Verdoppelung dieses Risikos (RR, SMR oder OR von 2,0) bedeutet ein zusétzli-
ches (Exzess-) Lebenszeitkrebsrisiko in derselben Héhe.

Bei den angegebenen Zahlen handelt es sich um Mortalitét, das eigentlich zu be-
trachtende Inzidenzrisiko ist héher. Prdzise Daten (iber die Nierenkrebsinzidenz in
der gesamten Bundesrepublik Deutschland liegen nicht vor, die Publikation "Krebs in
Deutschland” (2004) enthélt jedoch datengesttitzte Schétzungen der Inzidenzraten. Fiir das
Jahr 2000 sind dort die geschéitzten Inzidenzraten und die Mortalitétsraten gemal3 amtlicher
Statistik fiir Nierenkrebs efnander gegentibergestellt. Die Raten bei den Ménnern betragen
demnach 22,0 (Inzidenz) bzw. 9,7 (Mortalitét) pro 100000 und Jahr, bei den Frauen liegen
die entsprechenden Zahlenwerte bei 15,0 bzw. 6,2.

Als Verhéltnis von Inzidenz zu Mortalitat ergibt sich demnach ein Wert von rund 2,3.

Wendet man diesen Faktor auf das Mortalitétsrisiko von 0,7 % an, dann erhélt man den
Wert von 1,6 % fiir das absolute Basis-Inzidenzrisiko fir Nierenkrebs der Ménner in den
90er Jahren in Deutschiand. Selbstverstandlich sind die Odds-Ratio-Werte der epidemiolo-
gischen Studien zu Nierenkrebs nach TRI-Exposition mit Unsicherheiten behaftet, insge-
samt ist es jedoch unzweifelhaft, dass eine signifikante Erhohung des Nierenkrebsrisikos
aufgrund eines urséchlichen Zusammenhangs mit der Exposition dort nur wahrscheinlich
Ist, wenn dieser Signifikanz ein Exzess-Inzidenzrisiko im Prozentbereich entspricht. Bereits
ein Relatives Risiko von 2,0 bedeutet bei einem Basisrisiko von 1,6 % ein Exzess-Risiko von
ebenfalls 1,6 %.

Es erscheint daher gerechtfertigt, der sehr hohen kumulativen Exposition von 3000
ppm-Jahren ein Exzess-Nierenkrebsrisiko von 5 % zuzuordnen.


http://www.who.int/whosis/en/
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e Risikoextrapolation (linear)

Ausgehend von dieser Berechnung verwenden wir im Folgenden ein Exzess-Risiko
von 5% bei Exposition (ber 3000 ppm-Jahre als ,point of departure”. Da Humandaten
mit Risikoangaben bei geringerer Inzidenz als 25% vorliegen, ist nach Abschnitt 3.7
(2) keine Umrechnung auf einen T25 oder HT25 sinnvoll. 3000 ppm-Jahre (iber ein
ganzes Arbeitsleben von 40 Jahren lassen sich auch auf eine durchschnittliche Expo-
sition von 75 ppm (x 40 Jahre) umrechnen. Wiirden wir ausgehend von dieser Anga-
be eine lineare Extrapolation durchfiihren, ergdbe sich somit ein Risiko von

Durchschnittlich | ppm-Jahre Exzess-Risiko Bemerkung
ppm (40 Jahre Expo-
sition)

75 ppm 3000 5% POD; deutsche epide-
miologische Studien zu
Nierenkrebs

15 ppm 600 1% linear

6 ppm 240 0,4% Linear; bei Wirkschwelle

flir nichtkanzerogene
Nephrotoxizitéat bei Ex-

position gegeniiber TRI
1,5 ppm 60 0,1% Linear
60 ppb 2,4 0,004% Linear

Das Exzess-Risiko ist somit bei angenommener Linearitdt durch folgende Gleichung
zu beschreiben:

Exzess-Risiko [%] = 0,067 x Konzentration [ppm]

fuir alle Bereiche bei und unter 75 ppm

e Risikoextrapolation (nichtlinear)

Nach Beobachtungen von Green et al. (2004) wurden bei im Mittel 32 ppm Expositi-
onshéhe bei TRI-exponierten Arbeitern noch signifikant subklinische Niereneffekte
gefunden. Die Biomarker fiir subklinische Nephrotoxizitdt waren bei 23 Arbeitern, die
gegeniiber 6 ppm TRI mehrjéhrig exponiert waren, nicht mehr erhéht (Seldén et al.,
1993). Angesichts der nur geringen Effektstarke bei 32 ppm kann der NOAEL bei 6
ppm ohne weitere Extrapolationsschritte als Schwelle fiir Nephrotoxizitat auch bei
groBen Kollektiven herangezogen werden. Wir verwenden daher die Konzentration
von 6 ppm als TC* und nehmen an, dass an diesem Punkt das Risiko um eine Gro-
Benordnung niedriger ist, als durch die lineare Berechnung (siehe oben, Tabelle) er-
mittelt. Dadurch ergibt sich fiir 6 ppm ein Risiko (neu) von 0,04% und eine Expositi-
onsrisikogleichung von

Exzess-Risiko [%] = 0,072 x Konzentration [ppm] — 0,39
flir den Bereich zwischen Konzentration [6 ppm, 75 ppm]
Exzess-Risiko [%] = 0,0067 x Konzentration [ppm]

flir den Bereich mit Konzentrationen [<6 ppm]
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Durchschnittlich | ppm-Jahre Exzess-Risiko Bemerkung

ppm

75 ppm 3000 5% POD; deutsche epide-
miologische Studien zu
Nierenkrebs

19,3 ppm 772 1% linearisiert (,steiler” Teil)

6,8 ppm 272 0,1% linearisiert (,steiler” Teil)

6 ppm 240 0,04% L~Knickpunkt®; bei Wirk-

schwelle fiir nichtkanze-
rogene Nephrotoxizitét
bei Exposition gegen-

tber TRI
1,6 ppm 60 0,01% linearisiert (,flacher” Teil)
0,6 ppm 24 0,004% linearisiert (,flacher” Teil)

Das nominelle Risiko von 1:1000 lage z. B. nach der linearen Extrapolation bei 1,5
ppm, wéhrend es bei ca. 7 ppm liegt, wenn eine Nichtlinearitdt begrindet angenom-
men werden kann. Unter 6 ppm zeigt sich ein im Wesentlichen um eine Gréf3enord-
nung reduziertes Risiko gegeniiber dem Linearansatz.

Die folgende Abbildung stellt das Ergebnis im unteren ppm-Bereich graphisch dar:

A
Exzess-Lebenszeit-
Krebsrisiko
Schnittpunkt der
Geraden bei 75 ppm (5%
Excess Risiko) = POD
0,
1% Je -
-
-
-
4 -
0,8% Knickstelle -
-— 0,6%
-— 0,4%
-
-
-
T— 0,2% -
-
-
=T I [

Abbildung: Expositions-Risiko-Beziehung fur Trichlorethylen bei angenommenem
Schwellenwert fur krebsverstarkende Wirkung (Nephrotoxizitat) beim Menschen bei
grolden Kollektiven von 6 ppm (TC*) und einem aus epidemiologischen Studien gezeig-
ten Exzess-Nierenkrebsrisiko von 5% bei 75 ppm (Lebensarbeitszeitexposition)
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Beispiel 2: Zu Abschnitt 5.3 (Schwellenwert), theoretisches Beispiel

Beispiel:

Bei einem Stoff A tritt bei einer Raumluftkonzentration von 200 mg/m® Krebs im Re-
spirationstrakt bei 3/50 Tieren (Ratte) auf, bei 50 mg/m> bei 0/50 Tieren, bei der Kon-
troligruppe ebenfalls bei 0/50 Tieren. (Expositionsmuster 6h/d; 5d/w; 104 Wochen,
Nachbeobachtung auf Lebenszeit). Als Mechanismus fiir die krebserzeugende Wir-
kung sei eine reine Sekundé&rreaktion auf eine Irritation der Atemwege mit einem
NOAEL (90 Tage) von 100 mg/m® ausreichend belegt. Als Extrapolationsfaktoren sind
nach dem DNEL-Konzept heranzuziehen (Annahme, dass keine weiteren Korrekturen
gegeniiber dem Default angemessen begriindbar sind): Zeitextrapolation: 2; Inter-
speziesextrapolation (Variabilitédt): 2,5; Intraspeziesextrapolation: 5; Zusétzlicher Fak-
tor wegen der Schwere der beobachteten sekundéren Tumorgenitéat: 10. Der Ge-
samtextrapolationsfaktor betragt damit 25 bzw. 250. Der NOAEL entspricht einer hu-
mand&quivalenten Lebenszeitexposition von 50 mg/m® bei leichter Aktivitat und taglich
8h Exposition (Abschnitt 4.2). Nach Korrektur auf Lebensarbeitszeit (x 75/40) ergibt
sich der NOAEL zu 93,75 mg/m3. Damit ergibt sich ein T* von 93,75 /25 = 3,75 mg/m3
~ 4 mg/m® bzw. ein T*/10 von 0.4 mg/m*® . Regulatorisch wiirden somit als Wirk-
schwelle 0,4 mg/m’® fiir den Arbeitsplatz herangezogen. Wére nur Reizung (kein
Krebs) beobachtet worden, so wiirden 2 mg/m® im Default als DNEL berechnet (keine
Korrektur fiir Exposition Uber Lebenszeit/Lebensarbeitszeit bei DNEL-Konzept fir
Nichtkanzerogene). Wir gehen in diesem Beispiel von einem T25 von 833 mg/m® aus.
Gegenliber dem T25 liegt diese angenommene Wirkschwelle bei linearer Extrapolati-
on bei ca. bei 0,01 Prozent (1:10000). (Das (theoretische) Beispiel demonstriert auch,
dass es Datensétze geben kann, bei denen die Differenzierung zwischen linearer Ext-
rapolation, nichtlinearer Extrapolation und Schwellenwert nicht zu gravierenden quan-
titativen Unterschieden fiihrt).
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Beispiel Butadien

(Grundlage: AGW-Begriindung / Positionspapier des Arbeitskreises ,,Grenzwerte
und Einstufungen fiir CM-Stoffe* (AK CM) im UA lll des AGS zu 1,3-Butadien)

1. Systematische Literatursuche

Der Bewertung voraus geht eine strukturierte systematische Literatursuche. Fol-
gende Studien zur industriellen BD-Exposition und dem Risiko einer Krebser-
krankung wurden identifiziert:

FUr eine nordamerikanische Kohorte von Arbeitern in der Kunstgummi-Produktion lie-
gen zahlreiche publizierte Ergebnisse mit detaillierten Expositionsschatzungen unter
Angabe der absoluten Butadienkonzentration vor. Diese beziehen sich auf unterschied-
liche Follow-up-Zeitpunkte der Kohorte bzw. wurden mit unterschiedlichen Quantifizie-
rungskonzepten der Exposition bzw. unterschiedlichen statistischen Methoden berech-
net. FUr den Umgang mit Butadien ist die Mortalitat an bestimmten Tumoren des
lymphatischen bzw. hamatopoetischen Systems erhdht.

Daneben wurden Studien in der Produktion des Butadien-Monomers durchgefihrt, fir
die jedoch keine Absolutangaben zur Exposition (d.h. ppm oder mg/m®) veréffentlicht
wurden. Diese Studien kdnnen deshalb nicht fir die Aufstellung von Expositions-Risiko-
Beziehungen herangezogen werden.

Zwei Publikationen mit einem aktuellen Follow-up der Kohorte in der Kunstgummi-
Produktion, die zudem eine aktualisierte und verbesserte Job-Expositions-Matrix (JEM)
fur die Expositionsquantifizierung zu Grunde gelegt haben, kdnnen als die relevantesten
Auswertungen dieser Kohorte angesehen werden. Sie werden deshalb bevorzugt bei
der Expositionsabschatzung berlcksichtigt (Graff et al., 2005; Cheng et al., 2007). Die
eine Publikation berechnet das Risiko mittels einer Poisson-Regression, die zweite Ha-
zard-Rate Ratios mittels Cox-Proportional-Hazards-Regression. Bei Graff sind die Ex-
positionskategorien in Quartile der Exposition unter den Exponierten eingeteilt, bei
Cheng in Dezile.

Zur Ermittlung von Grenzwerten sollten alle Artikel, die unterschiedliche statistischen
Methoden bzw. verschiedene Expositionsmodelle beschreiben, getrennt ausgewertet
und kritisch diskutiert werden. Auf eine Meta-Analyse wird verzichtet.

2. Beriicksichtigung der Zielparameter

In den ausgewahlten Kohortenstudien war die Mortalitédt an bestimmten Tumoren des
lymphatischen bzw. hamatopoetischen Systems erhdht. Die deutlichsten Erhéhungen
lassen sich auswerten, wenn die Todesfalle mit den verschiedenen Leukamieformen zu
,alle Leukdmien“ bzw. zu ,Leukamie® zusammengefasst werden. Daten zu vorgezoge-
nen Endpunkten anhand biologischer Marker wurden in den Studien nicht veroffentlicht.

Der Einfachheit halber beschrankt sich die folgende Darstellung zur Berechnung der
Risikozahl auf die Studie von Graff et al. (2005).

3. Berechnung der Risikozahl

Die folgende Darstellung beschrankt sich auf zwei individuelle Expositionsszenarien:
kumulierte ppm-Jahre und ppm-Jahre aufgrund von Expositionsintensitaten von max.
100 ppm.
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e Tab. 1 zeigt die Expositionsbereiche und dazu errechneten Risikoschétzer
aus Graff et al. Bei Graff sind die Expositionskategorien in Quartile der Exposi-
tion unter den Exponierten eingeteilt. Da kein Mediane bzw. geometrisches
Mittel fiir die einzelnen Expositionskategorien angegeben ist, wird die Klas-
senmitte der untersuchten Expositionskategorien zu Grunde gelegt.

e Klassenmitte geteilt durch die Dauer der Exposition von 35 Arbeitsjahren’
liefert den Langzeitmittelwert der Exposition in ppm. Die Klassenmitte fiir die
héchste Expositionskategorie wurde geschétzt.

o Die Langzeitmittelwerte werden gegen das Relative Risiko in einem Scat-
terplot aufgetragen und es wird eine lineare Regressionsgerade berechnet,
deren Steigung den Risikoanstieg pro Expositionsunit (ppm BD) ausdriickt
(siehe Abb. 1 fiir die Graff-Studie). Je nach Expositionsmodell ergeben sich
Steigungskoeffizienten fir das Relative Risiko von 0,16 bzw. 0,31 pro ppm
nach 35jéhriger Arbeitsplatzexposition. Die Steigungskoeffizienten der Gera-
den in Abb. 1a sprechen fir die Zuordnung eines Verdoppelungsrisikos
(RR=2) bei einem Langzeit-Mittelwert von 5 ppm (iber einen Zeitraum von 35
bis 40 Jahren (was einer kumulativen Exposition von rund 200 ppm-Jahren
entspricht). Der Steigungskoeffizient von Expositionen kleiner gleich 100 ppm
ist mit 0,31 pro ppm gréer als bei Bertlicksichtigung aller Expositionswerte
(siehe Abb. 1b).

e Um diese Information in eine Aussage zum absoluten Lebenszeitrisiko
umzuwandeln, ist Information zum Basisrisiko (Hintergrundrisiko) erforderlich.
Aufgrund der Mortalitdt an Leukémie und an allen Ursachen bei der méannli-
chen Allgemeinbevélkerung in den USA und in anderen Industriestaaten I&asst
sich von einem Lebenszeit-Hintergrundrisiko flir Leukdmie in H6he von 1 %
ausgehen (Roller et al., 2006). Dies bedeutet, dass die Steigungskoeffizienten
des Relativen Risikos von 0,16 und 0,31 pro ppm einem Anstieg des absolu-
ten Risikos von 0,16 bzw. 0,31 % pro ppm BD entsprechen. Der untere der
beiden Werte bedeutet gerundet ein Exzess-Lebenszeitrisiko in Héhe von 0,2
% (2 zu 1000) nach einer 35jdhrigen Arbeitsplatzexposition gegenliber einem
Langzeitmittelwert von 1 ppm. Entsprechende Zuordnungen von EXxposition
und Risikozahl geméal3 dem linearen Modell sind in Tabelle 2 fiir verschiedene
Expositionsszenarien enthalten.

4. Abweichende Expositionsmodelle und potenzielle Bias

e Zur Risikoabschétzung wurden in den Originalpublikationen verschiedene
Modelle berechnet: das hier dargestellte ,Single Agent“ Modell, welches nur
die Exposition gegeniiber BD (adjustiert fiir Alter und Zeit seit Beschéftigungs-
beginn) berticksichtigt bzw. ein multiple Agent Modell, welches mdbgliches
Confounding durch andere Arbeitsstoffe und allgemeine Confounder, wie Sty-
rol und DMDTC berticksichtigt. Fiir Styrol Iasst sich jedoch festhalten, dass die
Exposition in der BD-Produktion deutlich niedriger liegt als fiir BD. Styrol hat
vermutlich auch keine héhere leukémogene Potenz als BD. Es blieb z. B. des-

" In der Auswertung des AK CM wurde der Bezugszeitraum von 35 Arbeitsjahren gewahlt, gemaR Leitfa-
den sollten bei zukinftigen Auswertungen 40 Jahre verwendet werden. Im Falle des Butadien besteht
nach Rundung des Ergebnisses keine wesentliche Abweichung.
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halb in der Auswertung von Cheng et al. als méglicher Confounder a priori un-
berticksichtigt.

e Cheng et al. untersuchten dariiber hinaus, ob die Berlicksichtigung ver-
schiedener Induktionszeiten von 5-, 10-, 15- bzw. 20 Jahren die Ergebnisse
veréandert. Dieses war nicht der Fall (Cheng et al., 2007), so dass die Risiko-
ableitung - wie oben erfolgt- ohne Berlicksichtigung einer Induktionsperiode
durchgefiihrt werden kann.

e Insgesamt ist zu betonen, dass sémtliche Expositionsszenarien, die in den
verschiedenen Publikationen diskutiert werden, kritisch zu wirdigen sind. Z. B.
enthélt die Publikation von Cheng verschiedene Szenarien, deren Ergebnisse
sich zum Teil deutlich voneinander unterscheiden. Bei Graff ldsst sich feststel-
len, dass der Steigungskoeffizient fiir Expositionsintensitdten <= 100 ppm
groBer ist als bei Berticksichtigung aller Expositionswerte. Dies spricht z. B.
gegen eine besondere Bedeutung von Expositionsspitzen gré3er als 100 ppm.

Tab. 1 Relative Rate der Leukamiemortalitat in Abhangigkeit von der Kategorie der Bu-
tadien-Exposition nach der Studie von Graff et al. (2005).

Kum. Exposition, Langzeit- |Perso- |Leukamiemortalitat

1,3-Butadien (BD) Mittelwert, | nen-

[ppm-J] 35 Jahre ? |jahre

Bereich Klassen- | LPPM] Beob. [N] | RR(1)" RR(2)°
mitte ° (95%-VB) (95%-VB)

0 0 0 116471 10 1 (Bezug- |1 (Bezug-

skat.) skat.)

>0-<33,7 [16,85 0,48 154443 17 1,4 (0,7-3,1) |1,4 (0,5-3,9)

33,7 -<184,7 [109,2 3,12 144109 18 1,2 (0,6-2,7) 10,9 (0,3-2,6)

184,7 - <425 |1304,9 8,71 49411 18 2,9 (1,4-6,4) (2,1 (0,7-6,2)

>425,0 600 17,1 35741 18 3,7 (1,7-8,0) [3,0 (1,0-9,2)

a

b

c

Klassenmitte aus den angegebenen Klassengrenzen der kumulativen Exposition berechnet (Mittelwert der ku-
mulativen Exposition je Kategorie geteilt durch 35 Jahre), Mittelwert fiir oberste Kategorie abgeschétzt

Relative Rate gemdal3 Poisson-Regression, multivariates Modell mit den Variablen Alter, Zeit seit Beschéfti-
gungsbeginn und Butadienexposition (VB = Vertrauensbereich)

Relative Rate geméal3 Poisson-Regression, multivariates Modell mit den Variablen Alter, Zeit seit Beschéfti-
gungsbeginn, Butadienexposition, Styrolexposition und DMDTC-Exposition (Natriumdimethyldithiocarbamat)
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Butadien-Exposition, ,single agent‘-Modell, Kunstgummiproduktion [ppm], Lang-

zeit-Mittelwert, 35 Jahre

Abb. 1 Relative Raten (RR) der Leukamiemortalitat in Abhangigkeit von der Buta-
dien-Exposition, umgerechnet auf mittlere Konzentration tber 35 Jahre, nach Daten der
Studie von Graff et al. (2005). Durch Ellipsen ist angedeutet, dass die Angabe eines
mittleren Expositionswerts fur die oberste - nach oben offene - Kategorie mit Unsicher-

heiten behaftet ist.

Tab. 2 Expositions-Risiko-Beziehung fir 1,3-Butadien gemaf der Ableitung des AK CM

im Hinblick auf die Begrindung eines Arbeitsplatzgrenzwertes (AGW).

Butadien-Konzentration, Langzeit-Mittelwert, | Expositionsbedingtes
35-40 Jahre Arbeitsplatzexposition Lebenszeit-Leukamierisiko
ppm pg/m’
15 33660 3 %
5 11220 1%
2 4488 4 zu 1000
1 2244 2 zu 1000
0,5 1122 1 zu 1000
0,05 112 1 zu 10.000
0,005 11 1 zu 100.000
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5. Weitere zu diskutierende Aspekte

e Anhand der gefundenen Expositions-Risiko-Beziehungen ist es nicht mbg-
lich, eine klare Aussage Uber einen von einer Linearitdt abweichenden Kur-
venverlauf zu machen. Dies ist keine Besonderheit der Daten zu Butadien. Es
ist die Regel, dass anhand epidemiologischer Untersuchungen (ber mogliche
Zusammenhdnge von Chemikalienexpositionen und Krebsrisiken keine ein-
deutigen Aussagen Ulber bestimmte Kurvenverldufe der Expositions-Risiko-
Beziehungen im Bereich unterhalb eines Lebenszeitrisikos von 1% gemacht
werden kénnen (Roller et al., 2006).

e Bei der Risikoableitung muss entschieden werden, welches Modell bzw.
welches Szenario als das ,realistische“ bzw. am besten geeignete angesehen
werden kann. Diese Ergebnisse sind fiir die Risikoableitung heranzuziehen.
Zudem kénnen Lebenszeitrisiken fiir verschiedene Szenarien berechnet wer-
den und i. S. einer Spanne angegeben werden.
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10.3 Tumorlokalisationen und ihre Humanrelevanz

Es gibt eine Reihe typischer Tumorformen, die in bestimmten Nagerstdmmen mit hoher
teilweise auch stark variabler Spontaninzidenz auftreten und deren Relevanz fur den
Menschen nicht feststeht (vgl. 3.1.9). Wenn deren Haufigkeit dosisabhangig gegenuber
der aktuellen und der mittleren historischen Kontrolle erhoht ist, wird man in der Regel
von einem expositionsbedingten Effekt sprechen. Ob man die Tumorzahlen als Aus-
gangsbasis fur eine quantitative Risikoextrapolation heranzieht oder nicht, sollte in je-
dem Einzelfall dargelegt werden.

Zunachst ist zu prifen, ob nicht auch andere Tumorformen aufgetreten sind, die keines-
falls der Spontanpathologie zugeordnet werden kénnen und ob diese nicht bei noch
niedriger Dosis und/oder in groRerer Haufigkeit aufgetreten sind und allein schon aus
diesem Grunde als Berechnungsgrundlage vorgezogen werden sollten.

Wesentlich ist ferner, ob es sich um eine gentoxische Substanz handelt. Bei einer gen-
toxischen Substanz kann eigentlich eine Humanrelevanz fur kaum einen Tumortyp aus-
geschlossen werden. Daher ware in einer Default-Annahme mit dem Tumortyp zu rech-
nen, der die ungunstigste Risikozahl ergibt. Einzige Ausnahme hiervon waren Al-
pha-2u-Globulin-bedingte Nierentumoren der mannlichen Ratte (siehe unten).

Ein weiterer Gesichtspunkt ist die Konzentration der Testsubstanz (oder des kritischen
Metaboliten) am Zielorgan. So wirde man z. B. bei einem Stoff, der seine héchsten
Konzentrationen an der Eintrittspforte oder in der Niere erreicht, Tumoren an Atemwe-
gen oder der Niere eher berucksichtigen als etwa einen endokrinen Tumor mit hoher
Spontaninzidenz.

Auch bei nicht-gentoxischen Stoffen wiirde man solche mechanistischen Uberlegungen
anstellen und, falls man in solchen Fallen Uberhaupt eine mathematische Risikoextra-
polation durchfiihrt, nach Mdglichkeit solche Tumoren auswahlen, die nach Zielorgan
und wirksamer Dosis zum Wirkprofil der Substanz (z. B. zytotoxisch, mitogen, endokrin)
passen.

Folgende Tumorformen bei Nagetieren sind Beispiele fur eine fehlende oder einge-
schrankte quantitative Ubertragbarkeit auf den Menschen:
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Alpha-2u-Globulin-Nierentumoren der mannlichen Ratte sind ein spezies- und
geschlechtsspezifisches Phanomen und kdnnen durch eine Vielfalt nicht-
gentoxischer, jedoch an dieses Protein bindender Chemikalien ausgelost werden.
Dieser Effekt hat keine Relevanz fir den Menschen.

(IARC, 1999; vgl. auch Annex 1).

Lebertumoren nach PPARa-Rezeptor-Stimulation(,,Peroxisomenproliferation®)

Diese Tumoren sind in hohem Malie nagerspezifisch. Eine Relevanz fiur den Men-
schen ist in den meisten Fallen nicht gegeben. (IARC, 2000; vgl. auch Annex 2).

Leukamien der Fischer 344 Ratte

Mononukleare Leukamien sind bei Fischer-Ratten sehr haufig. Ein gehauftes Auftre-
ten besonders bei nichtgentoxischen Verbindungen muss zunachst auf seine bio-
logische Signifikanz fur die Ratte beurteilt werden. Bei einer gentoxischen Substanz
kann die Humanrelevanz nicht ausgeschlossen werden. In solchen Fallen wurde
man allerdings prufen, ob dies wirklich die einzige vermehrte Tumorform war, mit der
man eine rechnerische Extrapolation durchfuhren konnte (vgl. auch Annex 3).

Phaochromocytome der Fischer-344-Ratte

Mittlere historische Raten und Schwankungsbreiten sind mit einzubeziehen, ebenso
die Differentialdiagnostik von der sehr haufigen altersbedingten Hyperplasie. Mann-
liche Ratten sind offenbar gegenuber diesem Tumor eher disponiert als weibliche
Ratten. Die Relevanz fur den Menschen ist eingeschrankt, besonders bei nichtgen-
toxischem Mechanismus und ausschlie3licher Betroffenheit des mannlichen Ge-
schlechtes.

Schilddriisentumoren bei der Ratte

Die Zufuhr von Stoffen, welchen den Glucuronidierungsweg in der Leber induzieren,
konnen auch zu einer rascheren Elimination von Schilddrisenhormonen aus dem
Blut fihren und in der Folge Uber den zentralen Regelkreis zu einer Stimulation des
Schilddrisengewebes (Goldstein und Tauroy, 1968; Hill et al., 1989; McClain, 1989).
Leberhypertrophie oder andere Anzeichen einer generellen Enzyminduktion sind
dabei nicht immer zu beobachten, wie das Beispiel tert-Butanol (NTP, 1995) zeigt,
welches bei Mausen beiderlei Geschlechter zu Schilddrisenhyperplasien flhrte und
bei den weiblichen Tieren vermehrt zu Adenomen. Beim Kaninchen wurde eine par-
tielle Glucuronidierung dieses Stoffes nachgewiesen (Kamil, et al., 1953).

Beim Menschen wird in der Regel die Glucuronidierungskapazitat weniger in An-
spruch genommen als bei der Ratte. AuRerdem sind beim Menschen T3 und T4 im
Plasma hochaffin gebunden und haben eine wesentlich langere Halbwertzeit als bei
der Ratte (Dohler et al., 1979; Oppenheimer, 1979; Larsen, 1982). Somit fallt fir den
T3/T4-Stoffwechsel des Menschen ein erhéhtes Angebot glucuronidierender Enzyme
weniger ins Gewicht. Das Serum-TSH liegt ferner bei der mannlichen Ratte wesent-
lich héher als bei der weiblichen Ratte und um ein Vielfaches hdher als beim Men-
schen, der im Ubrigen auch nicht den Geschlechtsunterschied in den TSH-Spiegeln
aufweist (Chen, 1984). Die mannliche Ratte ist typischerweise zu benignen und ma-
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lignen Schilddrisentumoren disponiert, wahrend beim Menschen auch bei hoher
TSH-Stimulation Schilddrisenkarzinome nicht beobachtet werden (Refetoff et al.,
1993). Somit besteht offenbar eine geringe Relevanz nichtgentoxischer Schilddru-
senkarzinogene fur den Menschen. (IARC; 1999; loc. cit.).

— Leydigzelltumoren

— sind bei Nagern insgesamt sehr viel haufiger als beim Menschen. |hre Relevanz fur
den Menschen ist gering, insbesondere dann, wenn ein Stoff nicht gentoxisch ist
(Cook et al., 1999).

— Lebertumoren der B6C3F1-Maus

Diese Tumoren haben eine hohe Hintergrundsrate. Nach Maronpot (1999) treten
Leberadenome bei ca. 30% der & Tiere und bei 15% der ¢ Tiere auf; hepatozellula-
re Karzinome bei 20% der & und 10% der Q@Tiere. An einer quantitative Ubertrag-
barkeit, insbesondere wenn die Substanz nicht gentoxisch ist und diese Tumorart
als einzige vermehrt auftritt, bestehen Zweifel (Gamer et al., 2002).

— Vormagentumoren

Bei diesen Tumoren ist die Relevanz fir den Menschen wegen anderer anatomi-
scher Verhaltnisse u. U. stark eingeschrankt, insbesondere wenn es sich um nicht-
gentoxische Substanzen handelt. Bei gentoxischen Substanzen ist ihre Eignung als
Grundlage einer quantitativen Risikoerrechnung von Fall zu Fall zu entscheiden und
hangt auch davon ab, ob noch andere Zielgewebe betroffen waren.

Annex 1 zu Anhang 10.3:

a-2u-Globuline nephropathy

is initiated by accumulation of a-2u in the phagolysosomes of the proximal convoluted
tissue with subsequent acceleration of apoptosis and replicative cell turn over (Alden,
1991; Caldwell et al., 1999).

A strong association between sustained a-2u-globuline accumulation and renal neopla-
sia has been described by several groups of authors (Baetcke et al., 1991; Dietrich and
Swenberg, 1991; IARC, 1999; Short et al., 1989; Swenberg and Lehmann-McKeeman,
1998). a-2u was shown to cause morphological transformation in the pH 6.7 SHE cell
transformation assay; this effect was not achieved by other proteins nor by typical a-2u
inducing compounds such as d-limonene or 2.2.4-trimethylpentane (Oshiro et al.).

Annex 2 zu Anhang 10.3:

PPARa-Rezeptor-Stimulation

Bei Ratte und Maus stellt diese Form der Enzyminduktion eine potentiell lebertumordis-
ponierende Stoffwechselsituation dar, wobei die tatsachliche Kanzerogenitat der einzel-
nen Peroxisomenproliferatoren hochst unterschiedlich ausgepragt ist. Von prognosti-
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scher Aussagekraft sind die Hohe der Wirkschwelle und das Ausmal} der Lebervergro-
Rerung, weniger die maximalen Peroxisomen- und Enzymaktivitadten im Hochdosisbe-
reich.

Nicht-Nager zeigen eine weitgehende Resistenz gegenltber dem Phanomen der Peroxi-
somenproliferation (siehe unten) und der hiermit assoziierten Effekte wie Enzymindukti-
on, Hepatomegalie und Tumorinduktion. Hamster zeigen hingegen noch schwache Ef-
fekte (Lake, 1995).

Man nimmt heute an, dass die Speziesunterschiede auf Dichte und Funktionalitat eines
bestimmten Rezeptortyps zurickgehen, des peroxisomenstimulierenden (PPARa)-
Rezeptors, welcher bei Ratte und Maus in besonders hohem Malfie und vollstandiger
Form exprimiert wird (Ashby et al., 1994; Bentley et al., 1993; Lee et al., 1995; Cattley
et al., 1998; Maloney und Waxman, 1999). Die Stimulation der Rezeptoren fuhrt in den
Zielzellen zu einer Vielzahl von Transkriptionen bzw. Genexpressionen und morpholo-
gisch zu einer Proliferation von Zellorganellen (Peroxisomen, Mitochondrien, endoplas-
matisches Retikulum), zur Suppression von Apoptose (Roberts et al., 1998) sowie zu
einer zumindest initialen, bei manchen Stoffen auch kontinuierlichen Erhdhung der
DNA-Synthese (Marsman et al.,, 1988) und Mitoserate nach Aktivierung der Kupffer-
schen Sternzellen (Rose et al., 1997); die Leber ist in allen wirksamen Dosen auf lange-
re Zeit vergroRert.

Transgene Mause, denen der peroxisomenstimulierende (PPARa-)Rezeptor fehlt, zeig-
ten mit DEHP keine Peroxisomenproliferation, keine Hepatomegalie und keine vermehr-
te DNA-Synthese (Ward et al., 1998). Die Bioverfugbarkeit war gegeben, dies konnte
man an den Hoden- und Nierenschadigungen sehen, die allerdings schwacher ausge-
pragt waren als beim Wild-Typ. Auch war selbst mit der hochwirksamen Verbindung
Wy-14,643 keine Hepatokanzerogenitat an PPARa-Knock-out-Mausen mehr erkennbar
(Peters et al., 1997).

Die menschliche Leber weist 1 - 10 % der funktionalen PPARa-Rezeptordichte von
Mausen auf (Palmer et al., 1998). Hierin durfte der Grund flir die geringere toxiko-
dynamische Empfindlichkeit des Menschen zu sehen sein, wie sie auch in vitro an Le-
berzellkulturen zum Ausdruck kommt.

Annex 3 zu Anhang 10.3: Fischer rat leukemias

Mononuclear cell leukemia is a frequent finding in Fischer rats over 20 months old
(Moloney et al., 1970; Moloney & King, 1973; Maita et al., 1987). Though rarely diag-
nosed up to the age of 18 months, this tumor may be the cause of up to 50% of all
spontaneous early death cases in 2 years studies.

The tumor appears to originate from the spleen since splenectomized Fischer rats do
not develop leukemia (Moloney & King, 1973). Historical data show spontaneous inci-
dences from ~ 10 to 50% depending on the size of groups and differential diagnostic
measures (Moloney et al.,, 1970; Coleman et al., 1977; Goodman et al., 1979;
Sacksteder, 1976; Sass et al., 1975).

The disease was sometimes erroneously called monocytic leukemia or lymphoma and
is correctly defined as large granular lymphocyte (LGL) leukemia. On the basis of this
more actual definition, relatively recent reviews found the following incidenes in control
rats (Stromberg et al., 1983a,b; Stinson et al., 1990):



n=1145
n=2181

However, due to variation, the incidence in smaller groups (50 rats) may range up to

22.2%, male
22.0%, male
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50% and in such cases represent a cluster..

The pattern of morphologic, immunologic, biochemical and functional characteristics of
the LCL cells resembles those of normal large granular lymphocytes and in some re-
spects also NK cells (Ward & Reynolds, 1983; Reynolds et al., 1981; Stromberg et al.,
1983a,b). The tumor is tranplantable (- however, not with cell free lysates) and, after
transplantation, causes all clinical and immunological features observed also after spon-
taneous occurrence (Reynolds et al., 1984; Stromberg et al., 1985). So far, there is no

evidence for a viral etiology.

A considerable number of genotoxic and non-genotoxic chemicals was associated with

an increased incidence of this tumor.

Examples are:

NTP bioassay program

20.5%, female
15.6%, female

non-NTP studies

2-Amino-5-nitrothiazol

3,3’-Dimethoxy-benzidine4.4-diisocyanate

Arocolor 1254
2.4.6.-TCP
Phenol
Sulfisoxazole
Pyridine
Piperonylbutoxide
Lasiocarpine
Dimethylmorpholinophosphoramidate
Diazinone
Ally(Dthiocyanate
Ally(l)isovalerate

Diallylphthalate
Butylbenzylphthalate
(DEHP)

e Ethylene Oxide

e Ethylene Glycol (males)
e DINP
e Sanitizer 900
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This shows that many compounds associated with increased LGL leukemia were non-
genotoxic.

Other compounds have shown reduced LGL leukemia incidence, e.g.:

NTP bioassay program:

1.1-Aminoundecanoic acid
2-Biphenylamine
Cl-Disperse yellow
Cl-Solvent yellow

Cl-Acid orange
D&Cred9

Propylgallate

Monuron

Ethoxyethanol

A review in 1983 described correlations between decreased incidence of leukemia and
elevated incidence of liver tumor (Haseman, 1983). Over the past decades, there is a
general trend for an increase in leukemias rates among male F344 rats in NCI/NTP
studies. This is possibly related to the higher body weights in more recent studies
(Haseman et al., 1989).

Conclusion:

LGL leukemia is a typical and frequent tumor in ageing Fischer rats. The etiology so far
is unknown. Many compounds that were associated with an increased occurrence of
LCL cells leukemia did not show genotoxicity. Quite frequently, it was the only increased
tumor incidence that was observed in the course of a 2-year bioassay, either with or
without dose relation. Furthermore, the spontaneous incidence within a 50 rat collective
may be highly variable (= cluster formation). For those reasons an increased incidence
of LCL cell leukemia is not regarded as a sufficient criterium to define a substance as
carcinogenic. A more recent review by Caldwell (1999) comes to similar conclusions.
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