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Forord

Principperne for vurdering og fastsattelse af kvalitetskriteri-
er for kemikalier med henblik pa at beskytte sundheden er
beskrevet tidligere’. Men i forbindelse med Miljgministerens
redeggrelse om jordforureningsloven i 2003, besluttede re-
geringen at nedseette en arbejdsgruppe, som fik til opgave at
vurdere, hvorvidt de sundhedsmaessige kvalitetskriterier ligger
pa det rigtige niveau i relation til international praksis, samt
give forslag til endringer.

Arbejdsgruppen udpegede en raekke politiske valg, der ind-
gar i principperne for fastseattelse af kvalitetskriterier. Pa
den baggrund blev der i december 2005 indgaet en aftale
mellem Miljgministeren og et bredt udsnit af Folketingets
partier, som bl.a. fastleegger fglgende generelle principper
for fastsaettelsen af forebyggende kriterier :

= Hovedparten af befolkningen skal fortsat beskyttes (dvs.
hensyntagen til seerligt udsatte skal ogsa inddrages).

= Der skal tages specifikt hensyn til barn.

» Det fastholdes, at der hgjst anvendes en samlet
usikkerhedsfaktor pa 10.000, nar resultater fra dy-
reforseg overfores til mennesker.

= Der accepteres fortsat en livstidsrisiko pa 10°.

Denne vejledning indarbejder disse principper og gennem-
gar de metoder, som skal anvendes ved fastsettelse kvali-
tetskriterier for jord, luft og drikkevand med henblik pa at
beskytte sundheden’.

! Miljgstyrelsens Vejledning nr. 1 ”Sundhedsmaessig vurdering af
kemiske stoffer i drikkevand ”*, 1992, og i bilag til Miljastyrelsens
Vejledning nr. 6, 1990 Begraensning af luftforurening fra virk-
somheder”” samt i Miljgprojekt nr. 12, 1995 ~Toksikologiske kva-
litetskriterier for jord og drikkevand™.

? Principper for fastsattelse af kvalitetskriterier med henblik pa at
beskytte miljget er tilsvarende beskrevet i Miljgstyrelsens vejled-



Vejledningen henvender sig til centrale og lokale myndighe-
der, herunder embedsleageinstitutionerne, konsulenter, rad-
givere og virksomheder.

Miljastyrelsen fastseetter lgbende kvalitetskriterier for kon-
krete kemiske stoffer i jord, luft og drikkevand med henblik
pa at beskytte sundheden, jf. Miljgbeskyttelsesloven § 14,
stk. 1,. Kvalitetskriterierne bliver fastsat pa baggrund af
videnskabelige rapporter og efter drgftelse i en styregruppe
med deltagelse af bl.a. Fgdevarestyrelsen, Arbejdstilsynet og
Sundhedsstyrelsen.

Denne vejledning og detaljeringsgraden, ikke mindst i den
tilhgrende faglige rapport’, skal give grundlag for stgrre
forstaelse for, hvordan kvalitetskriterier skal udarbejdes.

Kvalitetskriterierne anvendes dels til at vurdere alvoren af
en allerede given forurening, og dels nar myndighederne
stiller krav i forbindelse med udledning af konkrete stoffer til
omgivelserne.

ning nr. 4 (2004): Principper for fastsattelse af vandkvalitetskrite-
rier for stoffer i overfladevand.

° Miljgprojekt Nr. 974, Miljgstyrelsen (2005). Principper for
sundhedsmaessig vurdering af kemiske stoffer med henblik pa
fastsaettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og vand. Rapporten er
udarbejdet af Institut for Fgdevaresikkerhed og Ernaring, Fgde-
varedirektoratet (nu Danmarks Fgdevareforskning) i samarbejde
med Miljastyrelsen.



1 Indledning

1.1 Hvad er kvalitetskriterier

1.1.1 Formal med fastseettelse af kvalitetskriterier for kemikali-
er

Denne vejledning beskriver den administrative praksis ved
fastseettelse af kvalitetskriterier for kemikalier med henblik
pa at beskytte sundheden.

Kvalitetskriterier danner basis for en raekke vurderinger af
administrativ karakter, som vedrgrer bade jord, luft og drik-
kevand.

Malsetningen ved fastseattelsen af kvalitetskriterier for ke-
mikalier er, at de skal medvirke til at forebygge forurening og
skader pa sundheden. Kvalitetskriterierne ses som et element
i lovens overordnede politiske malsaetning om at oppebare
et hgjt beskyttelsesniveau for befolkningens sundhed og
sikre en beredygtig udvikling, herunder fremme af renere
teknologi.

Kvalitetskriterierne angiver et hgjt beskyttelsesniveau, hvor
ingen effekt kan forventes, selv ved udsettelse gennem et
helt liv, eller hvis der er tale om et stof uden teerskelveerdi,
en teoretisk forgget risiko for kreeft hos én ud af en million
mennesker, som er udsat for stoffer gennem et helt liv pa 70
ar.

Kvalitetskriterierne bruges af myndighederne i forbindelse
med vurdering af alvoren af et givet forureningsniveau. Det
kan veere relevant, hvis der er tale om en eksisterende foru-
rening (fortidens synder), eller hvis der skal fastsattes krav-
veerdier for udledning af konkrete stoffer i miljget (forebyg-
gende). For begge situationer kan andre forhold end de
sundhedsmaessige spille ind, sdésom baggrundsniveauer og
tekniske/skonomiske overvejelser. Ved indsatsen i forhold til
eksisterende forureninger kan der ogsa veere behov for at



vurdere, hvad der er sundhedsmaessigt forsvarligt, nar der
tages hensyn til overordnede samfundsmaeessige prioriterin-
ger. Med udgangspunkt i de sundhedsmaeessigt fastsatte kva-
litetskriterier udarbejdes saledes en raekke administrativt
fastsatte kriterier.

Eksempler pa administrative kriterier som er baseret pa kva-
litetskriterier er:

1. Luftkvalitetskriteriet anvendes som udgangspunkt til at
fastsatte bidrags veerdier (B-verdier), der anvendes i
forbindelse med regulering af virksomheders udslip af
kemiske stoffer til udeluften.

2. Luftkvalitetskriteriet anvendes til at vurdere afdamp-
ning af kemiske stoffer fra jordforureninger. Det an-
vendes ogsa ved kortleegning og offentlig oprydning af
forurenede grunde.

3. Jordkvalitetskriterier anvendes som udgangspunkt ved
fastsaettelse af administrative kriterier, der anvendes ved
de lokale myndigheders kortlaegning af forurenede
grunde og i forbindelse med vurderinger af arealanven-
delse, samt ved offentlig oprydning af forurenede
grunde’.

4. Jordkvalitetskriteriet anvendes endvidere som udgangs-
punktet for fastsettelse af afskeeringskriteriet for visse
immobile stoffer. Afskaringskriteriet anvendes ved let-
tere forurenede omrader som skillelinie mellem det ni-
veau, hvor det er ngdvendigt at fjerne jorden og det ni-
veau, hvor det er tilstraekkeligt at iveerksatte sarlige
forholdsregler i forbindelse med fglsom anvendelse af
omraderne, som fx private haver eller bgrneinstitutio-
ner.

5. Drikkevandskvalitetskriteriet anvendes af de centrale og
decentrale myndigheder i forbindelse med handtering
af konkrete sager med kemisk forurening af drikkevand,
som et supplement til de kravveerdier, der er fastsat i
bekendtggrelsen om vandkvalitet.

6. Drikkevandskvalitetskriterierne anvendes som ud-
gangspunkt ved fastszttelse af grundvandskvalitetskri-
terier i tilknytning til nedsivning fra jordforureninger,

“ Kvalitetskriterierne omfatter normalt ikke en vurdering af om
arealer kan anvendes til dyrkning af nytteplanter eller til afgraes-
ning for husdyr.



idet grundvandet skal vare af en kvalitet, sa de fastsatte
drikkevandskrav/ -kvalitetskriterier kan overholdes.

Der eksisterer en reekke vejledninger og lister, som narmere
beskriver baggrunden for, hvordan et kvalitetskriterium kan
anvendes.’

1.1.2 Generelle principper for fastseettelse af kvalitetskriterier
for kemikalier

Kvalitetskriterierne fastsettes pa et niveau, hvor udszttelse
gennem et helt liv ikke farer til skadevirkninger i befolknin-
gen. De fastseettes pa baggrund af den eksisterende viden og
under hensyntagen til de mangler, der ligger i datagrundla-
get.

For at minimere risici for skadelig pavirkning af befolknin-
gen indgar beskyttelse af sarligt falsomme grupper fx barn,
gravide, syge, &ldre og sveekkede ved fastsattelse af kvali-
tetskriterier.

Viden om et kemisk stofs sundhedsskadelige egenskaber og
om bestemte befolkningsgruppers sarlige falsomhed er
sjeeldent sa eksakt, at der kan fastsettes et kvalitetskriterium,
der precist definerer skillelinien (hvis en sadan overhovedet
findes) mellem et ufarligt og farligt niveau. Kvalitetskriteri-
erne kan saledes ikke opfattes som en streg i sandet, hvor
enhver overskridelse er farlig. Ved fastsettelse af kvalitets-
kriterier for kemikalier skal anvendes en forsigtighedstil-
gang, da malet er at sikre et hgijt beskyttelsesniveau for alle
ved udsettelse over et helt liv.

Et kvalitetskriterium skal saledes opfattes som en sikker-
hedsgreense og ikke en faregraense. En overskridelse er ’det
gule lys”, som advarer om, at her er noget, som maske kan
blive et reelt problem.

® Luftvejledningen, Miljgstyrelsens Vejledning nr. 2, 2001; Op-
rydning pa forurenede lokaliteter



1.2 Vejledningens opbygning og indhold

Vejledningen udstikker retningslinier for den faglige risiko-
vurdering og for de metoder/ principper der anvendes.
Dernast beskrives proceduren for beregning af kvalitetskri-
terierne (se figur 1).

Data-og littenatursggning

\ 4
Farlighedsvurdering og

farlighedskarakterisering;
identifikation af kritisk

effekt
Stoffer med taerskel- Stoffer uden taerskel-
veerdi: TDI ud fra veerdi: Beregning af
NOAEL for den TDI svarende til en
kritiske effekt; anven- tolerabel livstidsrisiko-
delse af usikkerheds- dosis.

~,

Beregning af kvalitetskriterie
med udgangspunkt i TDI-
veerdi og eksponeringsveerdi
for de aktuelle medier.

Figur L.
Fremgangsmaden ved beregning af kvalitetskriterium
(TDI=Tolerabel Dagligt Indtag)



Det videnskabelige grundlag for fastseettelse af sundheds-
maessigt baserede kvalitetskriterier for kemiske stoffer i jord,
luft og drikkevand bestar af en farlighedsvurdering, en do-
sis-respons (effekt) vurdering (farlighedskarakterisering),
samt en eksponeringsvurdering. Farlighedsvurderingen og
farlighedskarakteriseringen tager udgangspunkt i undersg-
gelser af det pagaldende stofs toksikologiske effekter i men-
nesker og i dyr.

| kapitel 2 omtales Datagrundlaget som anvendes som ud-
gangspunkt for arbejdet. Data hentes primart fra internati-
onale og nationale dokumenter, via litteratursggning i inter-
nationale databaser, samt fra originalartikler.

Kapitel 3 behandler de faglige metoder, der anvendes i for-
bindelse med farlighedsvurderingen og farlighedskarakteri-
seringen. Dosis-effekt og dosis-responssammenhange og
udpegning af NOAEL (No Observed Adverse Effect Level)
0og LOAEL (Lowest Observed Adverse Effect Level) be-
skrives.

| kapitel 4 beskrives hvordan farlighedskarakteriseringen
udmunder i udpegning af en kritisk effekt, som danner ud-
gangspunkt for fastsattelse af en tolerabel daglig indtagelse,
TDI. Her omtales, hvordan anvendelsen af usikkerhedsfak-
torer indgar i beregningerne.

| kapitel 5 omtales, hvordan TDI beregnes for kraftfrem-
kaldende stoffer uden teerskelveerdi. Risikoniveauet for
TDI-vardien defineres, og der gives retningslinier med
hensyn til valg af metode til, hvordan beregningen af dette
risikoniveau foretages.

Kapitel 6 beskriver, hvordan den videre beregning af kvali-
tetskriterier for kemiske stoffer i jord, luft og drikkevand
foretages ud fra de fastsatte TDI-veerdier. | bilag 2 til vej-
ledningen omtales rationalet for at anvende konkrete stan-
dardbetragtninger m.h.t. personers udsettelse for forure-
ninger gennem jord, luft og drikkevand. Endvidere omtales
hvilke andre faktorer (fx hensyntagen til lugt eller smag)
end de rent sundhedsmaessige, der i visse tilfeelde kan have
indflydelse pa kvalitetskriteriet.

11
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1.3 Endringer i forhold til tidligere praksis

Ved fastsaettelsen af kvalitetskriterier anvendes der interna-
tionalt anerkendte principper. | denne forbindelse skal
fremhaeves de principper og metoder, der er beskrevet i to
publikationer af WHO/ IPCS®’ om udarbejdelsen af vejle-
dende graensevardier og risikovurdering af kemisk udseettel-
se. WHO's publikationer®® omhandlende risikovurdering og
fastseettelse af vejledende graensevardier for en reekke kemi-
ske stoffer i drikkevand og luft har ogsa indgaet i arbejdet.
Pa tilsvarende vis er der en teet sammenhang med de prin-
cipper og metoder, der anvendes i forbindelse med EU’s
risikovurderingsprogram for kemiske stoffer™.

Pa visse omrader indebarer denne vejledning, at den hidti-
dige praksis for fastsaettelse af kvalitetskriterier justeres. Det-
te geelder fx for beregning af kvalitetskriterier for kemikalier
i luft og drikkevand, idet der nu som udgangspunkt anven-
des standardveerdier for bgrns udsettelse (se kapitel 6 og
bilag 2).

| forbindelse med ekstrapolering af tolerabelt risikoniveau
for genotoksiske kraftfremkaldende stoffer (dvs. kraeftfrem-
kaldende stoffer hvor der ikke anses at vere en terskelveerdi
for effekt), anvendes linezr ekstrapolation ud fra den sa-

* WHO/IPCS (1994). Assessing human health risks of chemicals:
Derivation of guidance values for health-based exposure limits.
Environmental Health Criteria no. 170. International Programme
on Chemical Safety.

"WHO/IPCS (1999). Principals for the assessment of risks to
human health from exposure to chemicals. Environmental Health
Criteria no. 210. International Programme on Chemical Safety.

® WHO (1996). Guidelines for drinking-water quality 2 edition,
vol 2. Health Criteria and other supporting information. Interna-
tional Programme on Chemical Safety.

* WHO (2000). Air Quality Guidelines for Europe, 2™ edition.
WHO Regional Publications, European Series, no. 91.

' EEC (2003). Technical Guidance Document in support of
Commission Directive 93/67/EEC on risk assessment for new
notified substances and Commission Regulation (EC) No.
1488/94 on risk assessment for existing substances and Directive
98/8/EC of the European Parliament and of the Council concern-
ing the placing of biocidal products on the market.



kaldte T25- metode udviklet i forbindelse med EU’s risiko-
vurderingsprogram (kapitel 5).

Hvis datagrundlaget er til stede, anbefales det at anvende
benchmark-metoden ved fastsettelse af TDI (kapitel 3).

Det skal bemarkes, at denne vejledning anvender begrebet
usikkerhedsfaktorer, hvor man tidligere anvendte begrebet
sikkerhedsfaktorer. Dels beskriver ordet usikkerhed i hgjere
grad faktorernes anvendelse, idet de netop tager hgjde for
usikkerheder. Dels imgdegas den misforstaelse, at en stor
sikkerhedsfaktor for et stof medfarer starre sikkerhed for
dette stof i forhold til en lille anvendt sikkerhedsfaktor for et
andet stof. Faktorerne anvendes derimod for at opna et ens-
artet beskyttelsesniveau, og starrelsen af faktorerne afspejler
usikkerheder som fglge af usikker viden og manglende data-
grundlag.

De angivne metoder i vejledningen anvendes fremover ved
fastseettelse af kvalitetskriterier.

De &ndringer der er sket i forhold til tidligere praksis bety-
der ikke, at de eksisterende kvalitetskriterier skal ”’laves om™,
idet anvendelse af de nye metoder ikke vurderes at pavirke
beskyttesesniveauet vaesentligt. Nar et kvalitetskriterium
tages op til revurdering ber dette ske bade m.h.t. til revur-
dering af de sundhedsmaessige data og af de eksponerings-
maessige forhold. En revurdering foretages derfor fuldt ud
med alle de vurderingsmaessige og beregningsmaessige faser,
der er beskrevet i vejledningen.

Referencer

Bekendtggrelse af Lov om miljgbeskyttelse (Miljgbeskyttel-
sesloven). Lovbekendtgarelse nr. 753 af 25. august 2001.

Miljgstyrelsen (1991). Orientering om ny miljgbeskyttelses-
lov. Orientering nr. 6, 1991.
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2 Datagrundlag for vurdering af far-
lighed

Fastsaettelse af kvalitetskriterier for et kemisk stof sker pa
baggrund af eksisterende viden om stoffets sundhedsskade-
lige egenskaber.

Kvalitetskriterierne fastsaettes med henblik pa beskyttelse af
menneskers sundhed, og det ideelle datagrundlag for fast-
seettelse af et kvalitetskriterium er derfor viden, hvor menne-
sker har veeret udsat for det konkrete stof. For langt de fleste
kemiske stoffer er der kun begraenset viden om veldefineret
udsettelse og effekter hos mennesker, og kvalitetetskrite-
rierne vil som oftest veare baseret pa viden opnaet fra dyre-
forsgg med mere veldefineret udsettelse eller in vitro data™.

For en mere detaljeret beskrivelse af nedenstaende afsnit
henvises til kapitel 2, Miljgprojekt Nr. 974 (2005).

2.1 Data fra mennesker

Fordelen ved at anvende data, hvor mennesker har veret
udsat for et kemisk stof, er, at man undgar at skulle overfare
data fra dyreforsgg, og estimere hvad en tilsvarende udset-
telse betyder hos mennesker. Erfaringer med menneskers
udsettelse kan stamme fra en raekke forskellige typer under-
sggelser og afrapporteringer, der groft kan deles op pa fal-
gende made:

- case reports og kliniske undersggelser

- befolkningsundersggelser (fx arbejdsmiljg eller udvalgte dele
af befolkningen)

- undersggelser af frivillige forsagspersoner

* Data fra reagensglasforsgg.



Ved case reports og kliniske undersggelser opnas data fra for-
giftningstilfeelde eller erfaringer fra undersggelser i klinik-
ken, hvor personer fx i behandlingsgjemed udsettes for
stoffer for at vurdere eventuelle allergiske reaktioner. For-
delen ved disse typer data er, at man her umiddelbart kan se
en sammenhang mellem udsettelse og (akutte) effekter.

I befolkningsundersagelser vurderes en stgrre gruppe af men-
nesker mere systematisk med hensyn til sa mmenhangen
mellem udsettelse og sundhedsskader. Disse undersggelser
kan fx omfatte sundhedsovervagning af serlige grupper i
arbejdsmiljget, hvor personerne er karakteriseret ved en
seerlig udseettelse, eller man kan undersgge, om der hos per-
soner, der har udviklet nogle konkrete sygdomme, er nogle
feelles karakteristika med hensyn til kemiske pavirkninger.
Fordelen ved at anvende data fra denne type undersggelser
er, at man er meget tet pa den malgruppe, man gnsker at
beskytte med kvalitetskriterierne. Samtidig ses effekterne i
sammenhang med den dagligdag, som mennesker nu en-
gang fungerer i, hvor man udsettes for en kompleks blan-
ding af livsstilsfaktorer og miljgfaktorer. Ulempen er, at det
ofte er vanskeligt at vurdere omfanget af udsettelsen af en
given komponent, og at det pga. mange andre samvirkende
faktorer kan veere svaert at pavise sammenhzange, som kan
veere slgret af al ”’stgjen” fra andre faktorer. Ligesom under-
sggelserne kun sjeldent kan dokumentere en arsags-
virkningssammenhang, vil de ogsa kun uhyre sjeldent kun-
ne anvendes til at dokumentere manglende sammenhang,
dvs. frikende stoffer.

I undersggelser med frivillige forsggspersoner udseaetter man i
reglen forsggspersonerne i en kortere varighed for et kon-
kret stof for at vurdere effekterne. Disse undersggelser er
meget sammenlignelige med dyreforsgg, hvor man tilsva-
rende har en meget veldefineret udsettelse. De naturlige og
etiske begraensninger ved disse undersagelser betyder, at der
hos mennesker kun kan undersgages for lettere grader af
akutte effekter og i sammenhang med kortere tids forsggs-
udsettelse. Endvidere er forsggspersonerne sjeldent serligt
fglsomme, som visse undergrupper i befolkningen kan veere.

Man skal vaere meget opmaerksom pa det etiske aspekt
m.h.t. anvendelse af frivillige forsggspersoner. | forbindelse
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med vurdering af konkrete humane undersggelser i risiko-
vurderingssammenhang, bgr anvendelsen af disse data vur-
deres ngje savel ud fra etiske som kvalitetsmaessige hensyn.
Iseer &ldre undersagelser kan veere udfart under steerkt kriti-
sable forhold og med store undersggelsesmaessige mangler.

Kvalitetskriterier for kemikalier fastsaettes ud fra eksisteren-
de data, og det frarades generelt at igangsette humanforsgg
for at opna gget viden om konkrete stoffers skadelige effek-
ter.

2.2 Dyreeksperimentelle undersggelser

For de fleste kemiske stoffer foreligger der ikke data fra
menneskers udsattelse, hvorfor kvalitetskriterier hyppigst
baseres pa data fra dyreeksperimentelle undersggelser.
Resultaterne fra dyreforsggene anvendes saledes som model
og anvendes til at forudsige hvilke effekter, der kan forven-
tes hos mennesker. Dyreeksperimentelle data kan ogsa be-
nyttes som supplement til humane data, der ikke er entydi-
ge, eller til at udpege de aktive stoffer, nr mennesker har
veaeret udsat og reageret over for blandinger af stoffer.

Fordelene ved dyreforsgg er, at der er tale om standardise-
rede forsggsbetingelser, og at der er mulighed for at afslgre
vaesentlig flere effekter hos forsggsdyr end hos mennesker,
da organer og vaev kan undersgges efter forsggets afslut-
ning. Der er ogsa mulighed for at undersgge virkningsme-
kanismer og detaljerede dosis-effekt og dosis-
responssammenhange for enkeltstoffer.

Ideelt set gnskes der ved fastsattelsen af kvalitetskriterier for
et kemikalie et fuldt dataseet bestadende af dyreeksperimen-
telle undersgagelser til vurdering af en reekke toksikologiske
egenskaber: Toksikokinetik (optagelse og udskillelse), akut
toksicitet, irritation, sensibilisering (allergi), toksicitet ved
gentagen administration af stoffet, mutagenicitet og geno-
toksicitet (pavirkning af arvematerialet), kraeftfremkaldende
effekter, samt effekter pa reproduktion og fosterudvikling.



Dyreforsgg har imidlertid ogsa begraensninger, da nogle
effekter kan veere vanskelige at afslgre fx lettere grader af
slimhindeirritation i gjne og luftveje, lettere grader af pa-
virkning af centralnervesystemet og visse typer nerveskader.

Endelig kan nogle dyrearter udvikle artspecifikke effekter
over for visse stoffer, hvor relevansen i forhold til udsettelse
af mennesker er meget omdiskuteret (se afsnit 3).

Det er endvidere vigtigt at vurdere kvaliteten af de dy-
reeksperimentelle undersggelser, der anvendes som ud-
gangspunkt for fastseettelse af kvalitetskriterier. Undersggel-
ser af hgj kvalitet, som er udfart efter eller pa niveau med
OECD’s eller EU’s retningslinier for forsggsdyrstestning,
bar foretraekkes. Ved risikovurderingen i forbindelse med
fastseettelse af kvalitetskriterier er der dog ikke nogle formel-
le kvalitetskrav til undersggelserne, idet en lang raekke un-
dersggelser i den videnskabelige litteratur ofte vil veere ud-
fort i forskningsgjemed uden at undersggelserne er udfert
efter en officiel forsggsguideline eller i overensstemmelse
med GLP-reglerne.” Sddanne undersggelser, der ofte er
kvalitetssikret i peer-reviewede tidsskrifter, kan indeholde
vasentlig information. Forsggets kvalitet og validitet ma i de
aktuelle tilfeelde vurderes, og der tages stilling til om forsg-
get kan veere af betydning ved fastsattelse af et kvalitetskri-
terium.

Pa baggrund af de etiske aspekter ved dyreforsgg arbejdes
der internationalt med at udvikle alternative in vitro meto-
der.

2.3 Andre typer data

Ud over forsgg pa levende dyr foreligger der ofte undersg-
gelser der er udfert pa udtagne organer, vav eller isolerede
celler. Disse in vitro metoder finder iser anvendelse til vur-
dering af stoffers toksiske effekt pa organ-/celleniveau seer-
ligt m.h.t. mutagene og genotoksiske effekter.

2 GLP star for Good Laboratory Practice, og er et regelsat ud-
viklet af OECD for at sikre kvaliteteten af undersggelserne.
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Normalt kan in vitro forsgg ikke anvendes til at fastleegge
teerskel for effekt (NOAEL e.l.), men de vil indga i bedgm-
melsen af stoffets farlighed. In vitro-data kan saledes styrke
mistanken om skadeeffekter og derved pavirke valget af
usikkerhedsfaktorer (se afsnit 4).

Ved mangel pa data for et konkret stof kan data fra neert
beslegtede stoffer indga i vurderingen ud fra betragtninger
om kemisk strukturlighed og sammenfaldende effekter. Sa-
danne data kan have indflydelse pa den rent kvalitative, men
ogsa i visse tilfeelde i den kvantitative vurdering, hvis det
konkret vurderes, at der er grundlag for meget snaevert kob-
lede analogislutninger.

Endvidere kan der udfgres en mere systematisk analyse ved-
rgrende kvantitative struktur-aktivitets relationer (engelsk:
Quantitative Structure Activity Relationships — QSARS).
Anvendelse af denne form for computerbaserede modeller
har i en reekke tilfeelde vist sig som et alternativ til dyrefor-
sgg med henblik pa forudsigelse af toksikologiske egenska-
ber (MST 2001"). Vurderingerne kan sjeldent anvendes
som udgangspunkt for beregning af kvalitetskriteriet, men
vil i visse tilfelde kunne anvendes til styrkelse af mistanken
om konkrete effekter. QSAR vil saledes kunne pavirke val-
get af usikkerhedsfaktorer ved beregning af kvalitetskriteriet.

2.4 Indhentning af data

Som udgangspunkt for udarbejdelse af kvalitetskriterier
anvendes i udstrakt grad internationalt anerkendte stofmo-
nografier og dokumenter, hvor det aktuelle stof er vurderet
0g beskrevet m.h.t. dets sundhedsskadelige effekter. En
reekke af disse veerker (kilder) er naevnt i afsnit 2.5.1 i Mil-
joprojekt Nr. 974 (2005) . Sddanne dokumenter, der ofte er
baseret pa en grundig faglig vurdering ved en serlig nedsat
ekspertgruppe, vil typisk kunne anvendes til at udpege de
relevante undersggelser og data, der skal anvendes til den
videre beregning af kvalitetetskriteriet. Det anbefales gene-

¥ Miljgstyrelsen (2001). Report on the advisory list for selfclassi-
fication of dangerous substances. Environmental Project No. 636
2001. http://www.mst.dk/udgiv/publications/2001/87-7944-694-

9/html/



relt, at data, der skal danne udgangspunkt for beregning af
kvalitetskriteriet, altid hjemskaffes som originallitteratur til
vurdering af den konkrete undersggelses kvalitet og rele-
vans.

Endvidere sgges i en raekke relevante databaser (se afsnit
2.5.2 i den faglige rapport). Sddanne sggninger er iser rele-
vante, hvis en international stofmonografi for det konkrete
stof ikke foreligger, eller hvis vurderingen ligger nogle ar
tilbage.

For visse stoffer kan man komme ud for at datasggning
giver sa ringe resultat, at der ikke er tilstreekkeligt data-
grundlag til at foretage en vurdering af stoffet. For eksempel
hvis der kun er akutte studier til radighed, eller ingen studier
fastlegger NO(A)EL/LO(A)EL.

Referencer
Miljastyrelsen (2005). Miljgprojekt Nr. 974. Principper for

sundhedsmaessig vurdering af kemiske stoffer med henblik
pa fastsettelse af kvalitetskriterier i jord, luft og drikkevand.
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3 Farlighedsvurdering og farligheds-
karakterisering

Farlighedsvurderingen og farlighedskarakteriseringen har til
formal at beskrive stoffets farlige egenskaber. Der opstilles i
videst muligt omfang dosis-effekt og dosis-respons sam-
menhange, der danner baggrund for identifikation af den
kritiske effekt. Den kritiske effekt er den effekt, der anses for
at veere den afgarende ved den sundhedsmaessige vurdering.
Nuleffekt niveauet (evt. laveste effektniveau) for denne ef-
fekt anvendes til beregning af TDI (tolerabelt dagligt indtag/
tolerabelt daglig eksponering), som i den videre proces be-
nyttes til beregning af kvalitetskriteriet.

3.1 Dosis-effekt og dosis-respons sammenhange

Udseettelse for et kemisk stof kan medfgre forskellige typer
effekter afhaengig af eksponeringsvej, eksponeringens star-
relse og varighed. Lettere grader af effekter kan veere forbi-
gaende genevirkninger i form af fx slimhindeirritation, mens
alvorlige effekter kan veere dgdeligt forlebende akutte for-
giftninger eller udvikling af kroniske sygdomme som krzaeft.

En lengerevarende dyreeksperimentel undersggelse vil séle-
des kunne give viden om forskellige typer effekter ved for-
skellige eksponeringsniveauer (dosis-effekt), og om hvor
lang tid det tager, far de optraeder i forhold til eksponerin-
gen.

Yderligere vil man fra undersggelsen kunne se, hvor stor en
andel af de doserede dyr der er ramt af effekten (dosis-
respons). Visse effekter kan vaere opdelt i forskellige sveer-
hedsgrader eller stadier, hvor der sa for hver af disse kan
foreligge dosis-responssammenhange.
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Figur 1 Eksempler pa dosisrespons-sammenhange

log d;sis

Ovenstaende figur viser, hvordan dosisrepons-kurver for
forskellige effekter kan optegnes ud fra konkrete forsggsdata
med forskellige eksponeringsniveauer og observerede effek-
ter ved disse (markeret med krydser). Kurve a angiver fx
dosis-respons forlgbet for luftvejsirritation hos forsggsdyre-
ne, og er her karakteriseret ved at veere meget stejl (alle dyr
pavirkes inden for et forholdsvist lille dosisinterval, dvs. lille
spredning i falsomhed). Kurve b angiver forekomsten af
kreeftsvulster og viser en dosisrespons sammenhang ved
hgjere eksponeringsniveauer, og beskriver en noget fladere
dosis-respons sammenhang (dvs. dyrenes fglsomhed over
for udvikling af kreeft er mere spredt). NOAEL-
markeringerne pa figuren reprasenterer eksponeringsni-
veauer, hvor der ikke blev fundet statistisk signifikant flere
dyr i eksponeringsgruppen end i kontrolgruppen, der udvik-
ler den pageldende effekt, mens LOAEL-verdierne repree-
senterer det laveste eksponeringsniveau, der har medfgrt en
signifikant forgget forekomst af effekten.

Den faglige baggrundsrapport (Miljgprojekt Nr. 974 (2005)
) angiver i afsnit 3.1 mere detaljerede beskrivelser og tolk-
ningen af forskellige dosis-respons forlgb.

3.2 Fastsattelse af nul-effektniveau og laveste ef-
fektniveau

For langt de fleste typer effekter vurderes der at veere en
teerskelveerdi, der adskiller effektniveauer fra ikke-

21



22

effektniveauer, dvs. eksponeringen skal overskride en vis
teerskelveerdi far dosis er tilstraekkelig til at udlgse effekt.
Niveauet umiddelbart under denne teoretiske teerskelveerdi
betegnes nuleffektniveauet, der er den hgjeste dosis, der ikke
medfarer effekt. Dosisniveauet umiddelbart over teerskel-
vaerdien betegnes laveste effektniveau, da dette er det laveste
dosisniveau, der lige netop udlgser effekten.

| praksis anvendes for nuleffektniveauet det sakaldte no ob-
served adverse effect level, NOAEL, der er den hgjeste af de i
forsgget anvendte doser, hvor der i et konkret forsgg ikke er
observeret den givne effekt. For laveste effekt-niveau anven-
des det sakaldte lowest observed adverse effect level, LOAEL,
der er den laveste dosis i forsgget hvor der er observeret den
givne effekt.

I litteraturen anvendes betegnelserne NOAEL og NOEL
(no observed effect level) samt LOAEL og LOEL (lowest ob-
served effect level). Nar betegnelserne anvendes korrekt, er
det for at sondre mellem om de effektniveauer eller nul-
effektniveauer der beskrives, er i forhold til skadelige (adver-
se) effekter eller effekter generelt, hvor ogsa lettere grader af
effekter som pavirkning af enzymniveauer og andre effekter
af ikke direkte skadelig karakter er omfattet.

Man ma dog vaere opmerksom pa, at denne skelnen mellem
skadelige og ikke-skadelige effekter i mange tilfzelde ikke er
gjort konsekvent i litteraturen, og at betegnelserne ofte be-
nyttes i fleng. Det kan saledes i konkrete tilfeelde vaere van-
skeligt at afgare, hvor greensen gar for, om en effekt skal
tolkes som skadelig eller e}, og dermed om et LOEL snarere
skal tolkes som et LOAEL.

Se endvidere afsnit 3.2 i den faglige rapport (1).

3.3 Benchmark-metoden

NO(A)EL/ LO(A)EL metoden til udpegning af et ekspone-
ringsniveau er afhaengig af, hvilke eksponeringsniveauer
man har valgt ved udfgarelse af et forsgg, og i nogle tilfelde
har man maske ikke engang fundet et NO(A)EL. Dette har
medfgrt, at en nyere metode, benchmark-metoden, visse



steder har vundet indpas i forbindelse med risikovurderin-
ger, idet der ikke anvendes en NO(A)EL eller LO(A)EL
men en benchmark-dosis for den videre beregning af TDI.
Ved denne metode foretages en computerbaseret modelle-
ring af dosis-responskurven ud fra de tilgeengelige data. Pa
dosis-respons kurven findes ED, - eller ED, -niveauet (dvs.
det eksponeringsniveau, der medfarer respons hos 5% eller
10% af de eksponerede). Denne dosis veelges derpa som
udgangspunkt (benchmark-dosis, BMD, eller BMD, ) for
den videre beregning pa tilsvarende made som man anven-
der en NO(A)EL- eller LO(A)EL-veerdi.

Metoden anvendes af de canadiske miljgmyndigheder og af
US EPA, og ogsa af WHO i forbindelse med Air quality
Guidelines for Europe” (2). WHO angiver i denne forbin-
delse, at en BMD, ud fra en gennemsnitsbetragtning kan
sammenlignes med et NO(A)EL, mens en BMD  kan
sammenlignes med et LO(A)EL.

WHO omtaler ogsa anvendelsen af benchmark-metoden
som en alternativ metode i forbindelse med publikation om
risikovurdering fra 1999 (3) og i forbindelse med publikati-
on om fastseettelse af vejledende graenseverdier fra 1994

(4).

Pa nuverende tidspunkt haves der kun sparsom erfaring
med anvendelsen af metoden herhjemme. Som det faglige
miljgprojekt anfarer, kan benchmark-metoden ikke umid-
delbart anvendes for alle typer data, og metoden kraever for
de relevante effektomrader, hvor den kan anvendes, ofte
flere dosis-niveauer end der sedvanligvis haves.

Benchmark-metoden er, nar der foreligger tilstreekkelige
data, et supplement til den traditionelle NO(A)EL/
LO(A)EL metode i forbindelse med fastseettelse af kvali-
tetskriterier. Uanset hvilken metode man veelger, bgr man
vurdere og begrunde den fra gang til gang, dvs. man bar
referere til og begrunde de anvendte beregningsmetoder
eller henvise til de originalreferencer, hvor den benyttede
benchmark-dosis er beregnet.
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3.4 Udpegning af kritisk effekt

Ved den samlede vurdering af dosis-effekt og dosis-respons
sammenhange foretages udpegning af den kritiske effekt
samt udpegning af den NO(A)EL/ LO(A)EL veerdi (evt.
benchmarkdosis), der vurderes som mest relevant ved fast-
seettelse af kvalitetskriteriet. Ofte, men ikke ngdvendigvis, vil
dette veere den laveste NO(A)EL/ LO(A)EL veerdi, der er
rapporteret vedrgrende en skadelig effekt eller potentielt
skadelig effekt.

Ved udpegning af den kritiske effekt vurderes relevansen af
eksponeringsmaden (eksponeringsvejen i en given undersg-
gelse) i forhold til eksponeringsvejen for det medie (jord,
luft eller vand) kvalitetskriteriet skal udarbejdes for. Alvor-
ligheden af forskellige effekter sammenholdes i forhold til,
hvor langt de ligger fra hinanden i eksponeringsniveau. Det
vurderes fx om en alvorlig effekt kan vare en faglge af min-
dre alvorlige effekter, som saledes kan ses som en forlgber
og indikator for udvikling af en egentlig skadeeffekt. Endvi-
dere vurderes i det konkrete tilfeelde, om der optraeder visse
artsspecifikke effekter hos forsggsdyrene, og om dokumen-
tationen er tilstraekkelig til, at disse fund kan vurderes at
veaere irrelevante i forhold til mennesker (se afsnit 3.5).

Ved tvivistilfeelde om udpegning af kritisk effekt og
NO(A)EL/LO(A)EL veerdi kan det vaere ngdvendigt at
udpege flere NO(A)ELS/LO(A)ELSs for de potentielt kriti-
ske effekter og anvende disse sidelgbende ved den efterfgl-
gende beregning af TDI/ kvalitetskriterier. Dette er for at
vurdere, hvordan anvendelse af usikkerhedsfaktorer og
andre beregningsmaessige forhold far indflydelse pa kvali-
tetskriteriet, nar der anvendes forskellige udgangspunkter
m.h.t. kritisk effekt og NO(A)EL/LO(A)EL.

3.5 Relevans af visse effekter i forsggsdyr

Som udgangspunkt anvendes dyremodeller som troveerdige
modeller ved forudsigelse af stoffets egenskaber hos menne-
sker. Visse effekter, der optreeder i forsggsdyr, har vist sig at
veaere teet knyttet til bestemte dyrearter. | tilfeelde, hvor der
foreligger dokumentation for at effekterne alene er forarsa-



get af en sadan artsspecifik virkningsmade, anses disse for at
veere af meget begraenset relevans ved den videre vurdering
af stoffet.

Iseer inden for kreeftomradet har man fundet flere typer
svulster (tumorer), hvor relevansen i forhold til mennesker i
de enkelte tilfeelde bgr vurderes ngjere. | Miljgprojekt Nr.
974 (2005) er en rzekke af disse beskrevet i afsnit 3.7.

Referencer

(1) Miljgprojekt Nr. 974 (2005). Principper for sundheds-
maessig vurdering af kemiske stoffer med henblik pa fastsat-
telse af kvalitetskriterier for luft, jord og vand.

(2) WHO (2000). Air Quality Guidelines for Europe.
WHO regional Publications, European Series, No. 91.

(3) WHO (1999). Principles for the assessment of risks to
human health from exposure to chemicals. Environmental
Health Criteria 210. International Programme on Chemical
Safety.

(4) WHO (1994). Assessing human health risks of chemi-
cals: derivation of guidance values for health-based expo-
sure limits. Environmental Health Criteria 170. Interna-
tional Programme on Chemical Safety.
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4 Beregning af TDI for stoffer med
teerskelveerdi

4.1 TDI-begrebet

Det sidste trin i farlighedskarakteriseringen er beregning af
tolerabelt dagligt indtag, TDI (eller tolerabel koncentration,
TK). Ved beregning for stoffer, hvor der anses at vere en
nedre terskel for effekt anvendes usikkerhedsfaktorer:

NO(A)EL*
TDI (TK) =

UF, x UF, x UF,,

* Alternativt kan et LO(A)EL eller en Benchmark-dosis BMD,
anvendes, se afsnit 3.3.

Den tolerable daglige indtagelse (TDI) er et udtryk for den
daglige gennemsnitsdosis (fra alle kilder), som befolkningen
vurderes at kunne udszattes for (tolerere) gennem et helt
livsforlgb, uden at der forventes at opsta sundhedsskadelige
effekter.

TDI angives sedvanligvis i enheden mg/kg legemsvaegt per
dag.

Analogt til TDI kan betegnelsen tolerabel koncentration
(TK) defineres som den koncentration af et stof i jord, luft
eller drikkevand som befolkningen vurderes at kunne udseet-
tes for (tolerere) gennem et helt livsforlgb, uden at der for-
ventes at opsta sundhedsskadelige effekter. TK angives fx i
enheden mg/m° (luft), mg/l (drikkevand), eller i mg/kg

(jord).

For nogle stoffer er det ngdvendigt at fastseette en PTWI -
veerdi (Provisional Tolerable Weekly Intake — PTWI), der
angiver det tolerable ugentlige indtag, i stedet for TDI.
PTWI benyttes seedvanligvis over for stoffer, hvor det er



vigtigt at understrege, at det er den samlede eksponering
over leengere tid, der er af betydning for forekomst af effek-
ter (fx bly og cadmium).

Begrundelse for anvendelse af usikkerhedsfaktorer omtales
kort nedenfor, idet en mere detaljeret beskrivelse er givet i
Miljgprojekt Nr. 974 (2005) afsnit 4.4

4.2 Anvendelse af usikkerhedsfaktorer

I kommentarerne til Miljgbeskyttelsesloven angives at ”’Mil-
jeministeriet ved udstedelse af regler og vejledninger kan
operere med fx sikkerhedsfaktorer ved fastseettelse af gren-
severdier eller retningslinier for forureningsmaessige bereg-
ninger pa de omrader, hvor der ikke foreligger et tilstreekke-
ligt eksakt vidensgrundlag”

Tidligere har man anvendt begrebet sikkerhedsfaktorer. Det
har imidlertid vist sig, at denne betegnelse kan misforstas,
saledes at man forventer starre sikkerhed, jo starre sikker-
hedsfaktor der anvendes. Dette er ikke i overensstemmelse
med, hvordan faktorerne anvendes, idet de benyttes for at
tage hensyn til usikkerheder og manglende viden i data-
grundlaget, dvs. jo stgrre usikkerhed jo stgrre faktor. Ved
brugen af disse faktorer tilstraebes det, at der opnas et ensar-
tet beskyttelsesniveau udtrykt ved TDI-verdien. Pa denne
baggrund er det derfor mere korrekt at anvende betegnelsen
usikkerhedsfaktorer.

Ogsa i udenlandsk litteratur anvendes forskellige termer for
denne faktor fx: safety factor, uncertainty factor, Sicher-
heitsfaktor, assessment factor, beddmningsfaktor.
Nedenfor angives hvilke elementer og hensyn, der indgar i
de tre usikkerhedsfaktorer.

4.2.1 Usikkerhedsfaktor 1

Usikkerhedsfaktor | (UF,) anvendes for at tage hgjde for, at

mennesker kan veere mere fglsomme over for et givent stof
end forsggsdyr. Denne faktor har historisk veeret sat til 10.
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Ekstrapolation af data fra dyr til mennesker kan opfattes
som omhandlende to forskellige aspekter:

1) korrektion af dosis for forskelle i kropsstarrelse mel-
lem forsggsdyr og mennesker, sakaldt allometrisk
skalering, og

2) andre former for forskelle mellem forsggsdyr og
mennesker, som ikke ngdvendigvis afspejles i forskelle-
ne i kropsstarrelse.

Miljgprojekt Nr. 974 (2005) har gennemgaet den eksiste-
rende viden og understgtter, at der fortsat som udgangs-
punkt anvendes en standardveerdi pa 10 for UF,, hvilket
0gsa er i overensstemmelse med international praksis, nar
dosis hos dyr omseettes til human dosis med samme enhed.

Hvis der foreligger veldokumenteret viden om toksikokine-
tiske og/eller toksikodynamiske forskelle mellem det givne
forsggsdyr og mennesker, anbefales det at tage udgangs-
punkt i denne viden med henblik pa fastsattelse af en data-
specifik faktor i stedet for anvendelse af en standardverdi
pa 10. I den forbindelse kan 10-faktoren evt. opdeles i un-
derfaktorer, hvor stagrrelsen af disse delfaktorer” ma vurde-
res konkret fra gang til gang.

Ved beregning af tolerabel koncentration (TK), hvor ud-
gangspunktet er dyreforsgg, hvor eksponeringen foregar via
inhalation, bgr ekstrapolering til humaneksponering ved
inhalation foretages direkte ud fra eksponeringsniveauet
angivet i mg stof /m*® (omregnet til kontinuerlig gennem-
snitskoncentration per dag), frem for at foretage omregning
fra indandet dosis til mg/kg Igv/d for forsggsdyrene. Ved at
anvende indandingskoncentrationen direkte svarer dette til
at doseringen foretages i forhold til stofskiftet, hvilket anses
for at veere den mest relevante metode, nar der skal korrige-
res for forskelle i kropsstarrelse. Anvendelse af en UF, skal
ses i lyset heraf og bar derfor i denne situation ligge lavere
end 10. En verdi pa en halv tierpotens (10*°) kan som ud-
gangspunkt anvendes til resterende forskelle m.h.t. artsfor-
skelle i kinetik og dynamik, medmindre konkrete data tilsi-
ger hgjere eller lavere veerdi.



Der bar i videst muligt omfang tages hensyn til en reekke
metningsfenomener (fx matning af absorption, metabo-
lisme eller udskillelse), der kan forekomme i dyreforsgg ved
hgj dosering, idet disse matningsfenomener ofte ikke vil
veere relevante ved lavere miljgmaessigt relevante niveauer. |
sadanne tilfeelde ber der om muligt omregnes til ~effektiv”
dosis/ koncentration som dyrene har veret udsat for.

4.2.2 Usikkerhedsfaktor Il

Usikkerhedsfaktor Il (UF,) anvendes for at tage hgjde for,
at nogle individer i befolkningen kan vaere mere fglsomme
over for et givent stof end den generelle befolkning (for
eksempel bgrn, gravide, &ldre, sveekkede, kronisk syge).
Denne faktor har oftest veeret sat til 10. Forskellene i fgl-
somhed skyldes den biologiske variation, der findes mellem
mennesker. Faktorer som alder, kan, graviditet, genotype,
helbred, og livsstil kan veere medvirkende til en gget biolo-
gisk falsomhed, som afspejler dels forskelle i toksikokinetik
og dels i toksikodynamik.

Miljgprojekt Nr. 974 (2005) henviser til en reekke analyser,
der har vurderet variationen mellem mennesker og dermed

starrelsen af UF . Sammenfattende understgtter disse ana-

lyser anvendelse af en standardverdi pa 10 for denne varia-
tion.

Denne usikkerhedsfaktor skal derfor som udgangpunkt seet-
tes til 10. En alternativ vaerdi kan anvendes, hvis udgangs-
punktet for NO(A)EL/LO/A)EL veardien specifikt er relate-
ret til data for saerligt felsomme personer eller den kritiske
effekt er en effekt, hvor man har sarligt kendskab til variati-
onsbredden i falsomhed.

4.2.3 Usikkerhedsfaktor Ill

Usikkerhedsfaktor 111 (UF,) anvendes for at tage hgjde for
manglende kvalitet og relevans af de tilgeengelige data. |
relation til fastseettelse af kvalitetskriterier i jord, luft og
drikkevand har denne faktor typisk varieret fra 1 til 100
afhangigt af datagrundlaget for de pagaldende stoffer.
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I UF,, indgar bl.a. falgende elementer :

o kvaliteten af datasaettet (fx ekstrapolation fra subkronisk
nuleffektniveau til kronisk nuleffektniveau),,

o ckstrapolation fra en eksponeringsvej til en anden (’rou-
te to route” ekstrapolation fx omregning fra oral dosis til
inhalationsdosis),

e ekstrapolation fra LO(A)EL til NO(A)EL,

e 0g alvorligheden af effekterne (fx kreeftfremkaldende
effekter).

Det er ikke muligt at pege pa en specifik starrelsesorden for
en standardveerdi, hverken for de enkelte delelementer af
UF,, eller for den samlede UF,.

Der henvises til Miljgprojekt Nr. 974 (2005) for en naerme-
re beskrivelse af UF, i rapportens afsnit 4.4.3.

Nedenfor anfares mere kortfattet retningslinierne for fast-
seettelse af UF,,.

Kvalitet og relevans af data

UF,, skal tage hgjde for, om der er kvalitetsmaessige eller
datamaessige mangler. Vurdering af kvalitet, omfatter vurde-
ring af om de enkelte undersggelser (og iser undersggelser-
ne der refererer til de kritiske effekter og effektniveauer) er
udfart og afrapporteret pa en made, sa resultaterne anses
for relevante og palidelige. Selve omfanget af dataszttet
vurderes for data vedrgrende alle relevante effektomrader i
relation til kortvarig og langvarig eksponering, og det vurde-
res om der i datasaettet er veesentlige mangler i forhold til
vurdering af kritisk effekt og estimering af TDI. En faktor
pa 1 anvendes ved datasaet, som vurderes at veere fuldt til-
streekkeligt for det givne stof, mens der ved mindre eller
stgrre mangler har veeret anbefalet faktorer i stgrrelsesorde-
nen 3-10. | visse tilfelde med store mangler kan en faktor
pa helt op til 100 komme pa tale. Fastleeggelse af UF,, ma
ofte baseres pa en ekspertvurdering og foretages under hen-
syntagen til det enkelte stofs toksikologiske profil.

Et serligt aspekt, er manglende viden om bgrn og ufgdtes
falsomhed for konkrete kemiske pavirkninger. For at beskyt-



te barn og ufadte er det vigtigt ved fastseettelse af UF  at
vurdere om der er tilstreekkelig viden om disse forhold ud
fra reproduktionsforsgg og flergenerationsforsgg. Er disse
forhold ikke tilstreekkeligt belyst bgr mangel pa data have
indflydelse pa valget af UF . Starrelsen af en sddan delfak-
tor ma ses i sammenhang med stoffets toksikologiske profil
og hvilke gvrige data, der haves.

Ekstrapolation fra en eksponeringsvej til en anden

Ved mangel pa data for den relevante eksponeringsvej kan
det blive ngdvendigt at foretage en “route-to-route” ekstra-
polation. De analyser, der er foretaget med hensyn til eks-
trapolation fra oralt NO(A)EL til et NO(A)EC ved inhala-
tion, peger generelt pa, at en ekstrapoleret veerdi ofte vil
veere vaesentligt hgjere end en observeret vaerdi (dvs toksici-
teten undervurderes). Det modsatte gar sig generelt geel-
dende nar der ekstrapoleres fra oralt NO(A)EL til
NO(A)EL ved hudkontakt, hvor den ekstrapolerede veerdi
ofte vil veere lavere end en observeret vaerdi (dvs. toksicite-
ten overvurderes). Der kan imidlertid ikke peges pa en kon-
kret stgrrelse for usikkerhedsfaktor 111 ved disse ekstrapola-
tioner, der hviler pa et meget usikkert grundlag. VVurderin-
gen af om en ’route-to route” ekstrapolation skal foretages,
og i hvilken udstraekning der skal anvendes en usikkerheds-
faktor i tilknytning hertil, ma bero pa en ekspertvurdering i
det konkrete tilfeelde.

For stoffer, hvor der kun findes subakutte eller subkroniske
undersggelser, er det ikke muligt at fastsette et NO(A)EL
for livstidseksponering, som generelt ma forventes at ligge
lavere. Der har varet foretaget flere analyser af forholdet
mellem NOAELSs og LOAELSs opnaet i studier af forskellige
eksponeringsvarigheder. Med baggrund i disse synes der at
veere belaeg for en usikkerhedsfaktor af starrelsesorden mi-
nimum 10. En af de nyere analyser har saledes vist, at en
faktor pa 10 vil veere tilstreekkelig i knap 90% af tilfeldene,
nar der var tale om ekstrapolation fra subkroniske data,
mens der ved ekstrapolation fra subakutte data skulle an-
vendes en vasentlig hgjere faktor (>20).

Ved ekstrapolation fra LO(A)EL til NO(A)EL kan der ikke
peges pa en generel faktorstgrrelse, som afspejler en generel
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usikkerhed. Praksis inden for omradet og de tilgeengelige
analyser af problemstillingen peger pa, at en veerdi omkring
en faktor 10 i langt de fleste tilfzelde er tilstreekkelig. Vurde-
ringen ma imidlertid bero pa en ekspertvurdering i hvert
enkelt tilfeelde.

Med baggrund i vaegtning af ovenstaende aspekter anvendes
en UF,, pa 10 som udgangspunkt. Denne veerdi kan sa kor-
rigeres, nar der er grundlag for dette i konkrete tilfeelde.

Denne problemstilling kan i visse situationer omgas, nar det
ud fra data er muligt at beregne en benchmark-dosis, sale-
des at denne anvendes i stedet for LO(A)EL-verdien.

Alvorligheden af effekter

Det har veeret praksis ved fastsattelse af kvalitetskriterier, at
seerligt alvorlige effekter (fx kraeftfremkaldende effekt eller
fosterbeskadigende effekter) afspejles i usikkerhedsfaktor
I11. Det geelder iseer i de tilfelde, hvor den alvorlige effekt
optreeder ved lave dosisniveauer. Her kan anvendes en ekstra
faktor pa op til 10 for at tage hensyn til dette. For at fa den
endelige veerdi for UF,, ganger man de enkelte veerdier
sammen.

Sammenfattende kan det konkluderes, at det ikke er muligt
at seette en standardveerdi for en samlet UF . Usikkerheder-
ne inden for de forskellige omrader ma vagtes, nar der tages
stilling til en samlet faktor for UF,,, da en multiplikation af
mange delfaktorer i UF, kan give en meget hgj veerdi, og i
visse tilfeelde give et skaevt billede af det samlede vi-
dengrundlag og kvaliteten heraf. Fastsattelse af UF,, bar
saledes i hgj grad bero pa en ekspertvurdering, hvor valget

af faktoren og elementerne heri tydeligt begrundes.
4.2.4 Samlet usikkerhedsfaktor

Ved beregning af TDI divideres NO(A)EL evt. LO(A)EL
med de tre usikkerhedsfaktorer, der saledes ganges sammen.

Ved multiplikation af UF,, UF, og UF,, ber der imidlertid
tages stilling til stgrrelsen af den samlede usikkerhedsfaktor,



og der bgr foretages en overordnet vurdering i forhold til
det givne dataset.

En meget stor usikkerhedsfaktor, der kan medfagre en meget
lille TDI-veerdi, betyder ikke nadvendigvis, at stoffet er lige
sa potent eller farligt som andre, mere velkendte stoffer med
tilsvarende lave TDI-vardi. Den beregnede lave vaerdi ma
snarere ses som en fglge af store usikkerheder i datagrund-
laget. En samlet usikkerhedsfaktor pa 10.000 og derover,
bar derfor ikke anvendes.

Referencer
Miljastyrelsen (2005). Miljgprojekt Nr. 974. Principper for

sundhedsmaessig vurdering af kemiske stoffer med henblik
pa fastsettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og vand.
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5 Beregning af TDI for kraeftfremkal-
dende stoffer

5.1 Kraftfremkaldende stoffer med og uden terskel-
verdi

Kreftfremkaldende stoffer anses for at kunne deles op i to
grupper grundet deres virkningsmekanisme. Den ene grup-
pe bestar af stoffer, der virker kreftfremkaldende som fglge
af evnen til at pavirke cellernes delings- og differentierings-
hastighed. Dette kan ske gennem direkte eller indirekte pa-
virkning af cellernes receptorer. For sadanne stoffer antages
der at veere en nedre teerskelveerdi for denne effekt. Derfor
kan TDI beregnes ved hjeelp af usikkerhedsfaktorer, som
omtalt i forrige afsnit.

Den anden gruppe af kraeftfremkaldende stoffer virker gen-
nem kemisk interaktion med cellernes arvemasse, og den
kreeftfremkaldende effekt vurderes at vaere en fglge af stof-
fets beskadigelse af cellernes arveanleeg (muta-
gen/genotoksisk aktivitet). For disse stoffer anses der ikke at
vaere et nedre eksponeringsniveau uden gget risiko for ska-
devirkninger. For sadanne stoffer anvendes ikke usikker-
hedsfaktorer ved beregning af TDI. | stedet beregnes TDI
ved hjeelp af en matematisk modelberegning, hvor man pa
forhand definerer et risikoniveau man vil acceptere, og be-
regner sa hvilken udsattelse, som giver denne risiko.

Ved vurdering af kraeftfremkaldende effekt er det saledes af
stor betydning, om det kraftfremkaldende stof falder ind
under den ene eller den anden kategori. Der findes stoffer,
som bade er genotoksiske — dvs. kraeftfremkaldende uden
teerskel for effekt, og kraeftfremkaldende ved andre meka-
nismer, hvor der anses at vere en teerskel. Ved vurdering af
denne type stoffer, kraever det en ekspertvurdering at afgg-
re, om de data der ligger til grund, bedst giver grundlag for
at vurdere stoffet som tilhgrende den ene eller anden kate-
gori. Der har saledes i EU veeret arbejdet pa at udvikle



naermere vejledning i hvordan disse typer stoffer kan vurde-
res”.

5.2 Vurdering af kreftfremkaldende effekt

EU, WHO IARC (International Agency for Research on
Cancer) og US EPA anvender en raekke forholdsvis sam-
menlignelige procedurer/ kriterier ved vurdering af, om et
stof skal i kategorien ’kreaeftfremkaldende”. Stofferne ind-
placeres i forskellige underkategorier alt efter dokumentati-
onens omfang, og under hensyntagen til om dokumentatio-
nen stammer fra humandata eller dyredata.

Yderligere indgar der i vurderingerne ogsa stillingtagen til
virkningsmekanismer, fx om stoffer virker gennem en mu-
tagen/ genotoksisk mekanisme. | EU’s klassificeringssystem
for kemiske stoffer er der ogsa kriterier for, hvornar et stof
skal kategoriseres som mutagent”.

Principperne for inddeling af kreeftfremkaldende stoffer i
kategorier er mere udfgrligt beskrevet i Miljgprojekt Nr. 974
(2005) afsnit 3.6.

Ved vurdering af et stofs kraeftfremkaldende effekt i forbin-
delse med risikokarakterisering og beregning af kvalitetskri-
terier tages der sa vidt muligt udgangspunkt i de ovennavn-
te vurderinger, idet der suppleres med opdateret viden fra
litteraturen. Det vurderes om der er dokumentation for at
den kreftfremkaldende effekt er en falge af genotoksisk
virkning, og om stoffet derfor skal betragtes som vaerende
uden en nedre taerskel for effekt.

Hvis data taler for, at stoffet virker gennem en ikke-
genotoksisk mekanisme, anses stoffet for at besidde en teer-
skelveerdi for skadelig effekt. For en raekke stoffer vil data og
viden vedrgrende virkningsmekanisme vare meget mangel-
fuld, og det kan veere vanskeligt at sondre, om stoffet skal
betragtes som vaerende enten med eller uden teerskelvardi.
Sadanne tvivlstilfelde kan bedst handteres ved at betragte

* European Food Safety Authority (2005). Opinion on a Harmo-
nised Approach for Risk Assessment of Compounds Which are
both Genotoxic and Carcinogenic.
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stoffet som havende en terskelveerdi, og i den forbindelse
anvende en gget usikkerhedsfaktor (UF,) for at tage hensyn
til usikkerheden om eksistensen af en teerskelvaerdi.

Der bgr saledes veere et vist datagrundlag, der peger hen
mod en genotoksisk mekanisme, far stoffet vurderes efter en
model uden nedre granse.

Ved vurderingen af kreeftfremkaldende effekt tages stilling
til om den er knyttet til bestemte eksponeringsveje, og om
disse er relevante i forbindelse med et kvalitetskriterium for
stoffet i jord, luft eller drikkevand.

Visse kraftformer kan veere forsggsdyrsspecifikke, og nar

sddanne kreaftfund kan dokumenteres som ikke-relevante i
human sammenhang, tilleegges disse fund kun begraenset
vaegt (se afsnit 3.5).

Ved vurderinger i relation til kvalitetskriterier tages der alene
stilling til om stoffet skal betragtes som kreeftfremkaldende,
og om stoffet ud fra dets virkningsmekanisme skal anses for
at have en taerskelvardi eller ej. Der foretages saledes ikke
en mere detaljeret indplacering i forskellige kategorier i for-
hold til dokumentationens art og omfang, dvs. der inddeles
ikke i kategorier for humane og dyreeksperimentelle kraeft-
fremkaldende stoffer.

Et stof, som pa baggrund af dokumentationen indplaceres i
EU’s Carcl eller Carc 2, i IARC’s gruppe 1 eller gruppe
2A/2B, ogleller i US EPA’s gruppe A eller B1/B2, vil som
udgangspunkt medfgre, at stoffet betragtes som kraftfrem-
kaldende, med mindre der er nyere undersggelser eller vel-
underbyggede informationer og fortolkninger af data, der
taler imod en sadan vurdering.

Tilsvarende gelder stoffer, som er opfert pa Arbejdstilsy-
nets liste over stoffer, som anses for at veere kreftfremkal-
dende. Det skal dog understreges, at stoffer, som hverken er
vurderet af EU, IARC og/eller US EPA eller er indplaceret i
en lavere kategori (EU Carc3, IARC gruppe 3 og/eller US
EPA gruppe C/D), godt kan blive betragtet som krzeftfrem-
kaldende i relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for
kemikalier i jord, luft og drikkevand, hvis der er velunder-
byggede data, der taler for det. Det kan for eksempel veere i



tilfeelde af, at der er publiceret nye undersggelser siden en
eventuel vurdering er foretaget af EU, IARC og/eller US
EPA, eller der kan vare stor kemisk strukturlighed med
andre kendte kraftfremkaldende stoffer. | sidstnaevnte til-
feelde kan QSAR-modellering indga som supplerende statte
for vurderingen.

5.3 Beregning af TDI for kraeftfremkaldende stoffer
uden terskelverdi

5.3.1 Tolerabelt risikoniveau

TDI-veerdien for kreeftfremkaldende stoffer uden tzerskel-
veerdi fastsaettes til en veerdi, der repraesenterer et accepteret
risikoniveau for udvikling af kreeft. Denne verdi har traditi-
onelt veeret fastsat til en 10° livstidsrisiko, og vil ogs& med
udsendelse af denne vejledning vare det gnskede risikoni-
veau.

Konkret betyder dette, at man med udgangspunkt i human-
data eller dyreforsagg, hvor den kraftfremkaldende effekt er
pavist, ved hjeelp af matematisk modellering estimerer dosis-
respons kurvens forlgb sa langt ned i lav-
eksponeringsomradet, at en eksponering svarende til en 10
livstidsrisiko kan beregnes. TDI er saledes den daglige gen-
nemsnitseksponering, der ud fra teoretiske beregninger svarer
til en foraget risiko for cancer pa 1 ud af en million menne-
sker, som er udsat for stoffet gennem en hel livstid.

5.3.2 Metode til beregning af TDI og livstidsrisiko

Der er udviklet forskellige metoder til beregning af, hvor
stor en risiko for udvikling af svulster en given eksponering
for et genotoksisk kreeftfremkaldende stof udger. For alle
metoder gelder, at der anvendes en eller anden form for
matematisk ekstrapolation fra dosisniveauer med de kendte
eksperimentelle veerdier for forekomsten af svulster til de
som regel meget lavere dosisniveauer, der svarer til en fore-
komst hos 1 ud af en million. Metoderne beskriver relatio-
nen mellem den daglige eksponering (udtrykt som dosis
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eller koncentration) og den sammenhgrende sandsynlighed
for udvikling af svulster.

Beskrivelse af forskellige metoder og sammenligning mellem
disse fremgar af Miljgprojekt Nr. 974 (2005) afsnit 5.3 og
54.

Den foretrukne metode til fastsaettelse af TDI er T25-
metoden, som ogsa anvendes i EU-regi. Den baserer sig
ligesom one-hit metoden pa linear ekstrapolation med ud-
gangspunkt i laveste dosisniveau, hvor der optraeder signifi-
kant forgget antal svulster®.

Metoden er en simplificeret lineeer metode med udgangs-
punkt i en beregnet T25-dosis. T25-dosis defineres i denne
sammenhang som den kroniske eksponering (enhed: mg/kg
legemsveegt per dag eller mg/m®), som vil give 25% af for-
sggsdyrene svulster i et specifikt vaev, efter korrektion for
den spontane hyppighed, indenfor den standardiserede le-
vetid for den pagaldende dyreart. Med udgangspunkt i
denne T25-dosis foretages linegr ekstrapolation ved simpel
forholdsregning ned til en dosis, der svarer til et tolerabelt
risikoniveau.

Metoden og dens konkrete anvendelse i forhold til et tolera-
belt 10° livstidsrisikoniveau er ngjere beskrevet i bilag 1.

5.3.3 Anvendelse af risikoestimater angivet i litteraturen

I en raekke tilfeelde vil eksponeringsniveauet svarende til en
107 livstidsrisiko (eller unit-risk”-estimater) pa forhand
veere beregnet af ekspertgrupper under fx WHO eller US
EPA. For iser nyere vurderinger kan det vere relevant at
anvende disse vaerdier som ligeveerdigt udgangspunkt pa

* Miljgstyrelsen har tidligere som administrativ praksis anvendt
one-hit metoden. Anvendelse af T25-metoden vil i forhold til den
medfare lidt hgjere veerdier (skansmassigt en faktor 2-4). Denne
forskel skal dog ses i et 10° perspektiv, og mé anses som meget
beskeden, og i praksis uden betydning i forbindelse med det til-
streebte beskyttelsesniveau.



linie med T25-metoden ved beregning af TDI og kvalitets-
kriterier.

Argumenterne for at veelge et risikoestimat frem for et andet
kan dels vaere rent faglige (fx bero pa konkrete virkningsme-
kanismer) og dels vaere mere pragmatiske, idet man ogsa
bar vurdere ngdvendigheden af at foretage selvsteendige
beregninger af et risikoniveau. For eksempel kan opgaven
vaere meget omfattende for stoffer med stor datarigdom (fx
PAH-stoffer), hvor en selvsteendig vurdering vil kraeve ulige
mange resurser og inddragelse af hgj faglig ekspertise pa
omradet for at kunne leve op til kvaliteten af en internatio-
nal vurdering.

Derfor vil man i konkrete tilfeelde kunne basere kvalitetskri-
terier for kraeftfremkaldende stoffer pa andre metoder end
T25 metoden.

Referencer

Miljgstyrelsen (2005). Miljgprojekt Nr. 974. Principper for
sundhedsmaessig vurdering af kemiske stoffer med henblik
pa fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og vand.

European Food Safety Authority (2005). Opinion on a
Harmonised Approach for Risk Assessment of Compounds
Which are both Genotoxic and Carcinogenic.
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6 Beregning af kvalitetskriterier for
kemikalier

Dette kapitel beskriver hvorledes kvalitetskriterierne for ke-
mikalier i jord, luft og drikkevand kan beregnes med ud-
gangspunkt i farngevnte T DI-veerdier.

Farste led i beregningen er en vurdering af, om hele TDI-
vaerdien eller kun en brgkdel heraf tildeles til beregning af
det konkrete kvalitetskriterium. Dette kan dels veere begrun-
det i eksponeringsmaessige overvejelser - den sakaldte allo-
kering, hvor der tages hensyn til evt. andre kilder, der har
betydning for eksponeringen. Eller det kan vare begrundet i
gvrige forhold, der kan veere afggrende for, om der anven-
des en reduktionsfaktor, sa kun en mindre brgkdel af TDI-
vaerdien anvendes ved beregning af kvalitetskriteriet.

Kapitlet angiver hvilke veerdier for medieeksponering der
anvendes ved beregning af kvalitetskriterierne. En mere
uddybet forklaring pa valget af disse veardier er givet i bilag
2.

6.1 Generel metode for beregning af et kvalitetskrite-
rium

Et sundhedsmaessigt baseret kvalitetskriterium for et stof i
jord, luft eller drikkevand beregnes ud fra den tolerable dag-
lige indtagelse, ved at dividere TDI-veerdien med den dagli-
ge eksponering for det relevante medie WHO/ IPCS™". Det
vil sige, at selve beregningen af kvalitetskriteriet ud fra TDI

i princippet er ens for de tre medier, jord, luft og drikkevand

** WHO/IPCS (1994). Assessing human health risks of chemicals:
Derivation of guidance values for health-based exposure limits.
Environmental Health Criteria no. 170. International Programme
on Chemical Safety.

" WHO/IPCS (1999). Principels for the assessment of risks to
human health from exposure to chemicals. Environmental Health
Criteria no. 210. International Programme on Chemical Safety.



og for alle stoffer, uanset om der foreligger teerskelveerdi for
den kritiske effekt eller gj.

Folgende generelle beregningsmetode kan opstilles:
TDIxV x f

E,. hvor

KK, kvalitetskriterium for jord, luft eller drikkevand
TDI angives i mg/ kg legemsveagt/ d
V: legemsveagt i kg
f: allokeringsfaktor, brgkdel af TDI som ud fra ekspone-
ringsfordeling anvendes til eksponering fra jord, luft eller
drikkevand

- daglig udsettelse/ forbrug af luft (m°/d), jord (kg/d),
eIIer drikkevand (liter/d).
(Hvis E,,, angives i (m°Kkg lgv/ d), (kg/kg lgv/d), eller (li-
ter/kg Igv/d) udgar V i ovenstaende formel).

6.1.2 Anvendelse af TDI

For stoffer hvor der ikke anses at veere en terskelvaerdi for
effekt, dvs. de genotoksiske kreeftfremkaldende stoffer, an-
vendes TDI-verdien (sv.t til en 10° livstidsrisikodosis) di-
rekte til beregning af kvalitetskriteriet.

For andre stoffer, hvor der anses at veere en terskelveardi,
indgar efterfalgende overvejelser vedrgrende anvendelse af
en allokeringsfaktor eller reduktionsfaktor.

Allokering

Allokeringsfaktoren ”f” angiver den brgkdel af TDI som
tildeles udseettelsen via det enkelte medie. Ofte tildeles min-
dre end 100% af et kemisk stof til beregning af et kvalitets-
kriterium, da der for en raekke kemiske stoffer vil vaere ud-
seettelse gennem andre medier end det enkelte medie jord,
luft og vand. | en reekke tilfeelde vil bidrag gennem forure-
ning af fadevarer eller gennem pavirkning fra indeklimaet
udgare hovedkilden for en persons udsattelse, og vil der-
med “lzegge beslag pd” en betydelig del af TDI-verdien,

hvorfor der kun tildeles en mindre andel til kvalitetskriteriet.
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I de tilfelde hvor bidrag fra andre medier ikke forventes,
fastseettes kvalitetskriterierne som udgangspunkt ved, at hele
TDI allokeres til det pageldende medie. Nar det vurderes,
at der foreligger gvrige betydende kilder allokeres som ud-
gangspunkt 10% af TDI til det pagzeldende medie, med
mindre der er konkret viden om gvrige kilders bidrag, der
siger noget andet. For visse stoffer, hvor langt de starste
bidrag kommer fra gvrige kilder, kan der saledes allokeres
helt ned til kun 1% af TDI (dette er for eksempel gjort for
visse plastblgdgerere i forbindelse med et kvalitetskriterium
for drikkevand).

Reduktionsfaktor

| seerlige tilfzelde kan andre forhold end de rent ekspone-

ringsmaessige betragtninger medfare, at der anvendes en

reduktionsfaktor, saledes at der kun anvendes en vis brgkdel
af TDI til beregning af kvalitetskriteriet. En sddan faktor
kan efter individuel vurdering komme pa tale fx :

- ved serligt kritiske forhold som persistens og bioakku-
mulering af stoffet,

- i tilfeelde, hvor kvalitetskriteriet er udarbejdet ud fra et
enkelt stofs effekter, men hvor stoffet repraesenterer en
hel stofgruppe, og hvor eksponeringen typisk vil veere
karakteriseret ved en blandingseksponering med denne
stofgruppe,

- i tilfeelde hvor der samtidig kan optraede eksponering fra
flere stoffer, og hvor der er formodning om, at der ved
de relevante niveauer vil kunne optrede kombinations-
effekter (fx samvirkende effekter) fra denne blandings-
eksponering.

6.1.3 Eksponeringsbetragtninger

Malet for eksponeringen i navneren i brgken til kvalitetskri-
terie-beregningen baseres pa standardbetragtninger for dag-
lig udseettelse.

I afsnit 6 i Miljgprojekt Nr. 974 (2005) er der foretaget en
opdateret gennemgang af viden om befolkningens udsattel-
se for jord, luft og vand, samt angivet hvilke standardbe-



tragtninger der anvendes inden for WHO, US EPA og i
EU.

Ud fra hensigten om specifikt at tage hensyn til barns eks-
ponering er der foretaget en revision af den hidtidige prak-
sis. Grundlaget for den reviderede praksis er anfgrt i bilag 2.

6.2 Beregning af luftkvalitetskriteriet

Foelgende fremgangsmade anvendes til beregning af luftkva-
litetskriteriet (KK,), nar TDI for de(n) kritiske effekt(er)
er fra studier hvor stoffet er givet via munden og angivet i
enheden mg/kg legemsvegt/dag:

TDI x f
KK, = —— hvor
Elufl
TDI: tolerabel daglig indtagelse (mg/ kg Igv/d)
f: brekdel af TDI, der allokeres til udeluften
E, .. eksponering luft, standardvaerdi for dagligt indan-

luft”

dingsvolumen: 0,5 m°/kg Igv/d for 1-5 &rige barn.

Felgende fremgangsmade anvendes, nar (nul)effektniveauer
NO(A)EL eller LO(A)EL) for de(n) kritiske effekt(er) er
fra studier hvor stoffet er inhaleret og angivet som en kon-
centration i enheden mg/m®:

KK = TKxf

luft

f: allokeringsfaktor
TK: tolerabel koncentration

NO(A)EC eller LO(A)EC

hvor TK =
UF, x UF, x UF,,

For de fleste typer af systemiske effekter anses det at veere
den samlede dosis og ikke stoffets koncentration i luften, der
er af betydning for udvikling af disse effekter. Ved fastsat-
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telse af luftkvalitetskriteriet i disse tilfeelde foretages en om-
regning af det fastlagte (nul)effektniveau til et gennemsnit-
ligt dagnniveau (kontinuert eksponering) ud fra de i studiets
aktuelle eksponeringsbetingelser. Det vil sige, at der kom-
penseres for, at eksponeringen ikke har foregaet i alle dgg-
nets timer over en fuld uge. Hvis eksponeringen for eksem-
pel er foretaget 6 timer per dag i 5 dage per uge, korrigeres
der med en faktor 6/24 til kontinuert eksponering gennem et
helt daggn og en faktor 5/7 til kontinuert eksponering gen-
nem hele ugen.

For visse lokale effekter (effekter, der optreeder lokalt i luft-
vejene samt direkte effekter pa hud og gjne) anses det sad-
vanligvis at vere stoffets koncentration i luften og ikke den
samlede dosis som sadan, der er af betydning for udvikling
af disse effekter. For sddanne stoffer kan omregning til en
kontinuert eksponering sedvanligvis udelades fra en konkret
vurdering.

Lugt

Nogle kemiske stoffer har en meget kraftig lugt, og hensyn-
tagen til lugt ved fastseettelse af luftkvalitetskriteriet vil for
mange stoffer (fx en raekke organiske oplgsningsmidler)
medfare lavere luftkvalitetskriterium end det sundhedsbase-
rede luftkvalitetskriterium, idet luftkvalitetskriteriet fastseet-
tes til 1/3 af 50 %-lugtgraensen.

Lugtgraensen for et kemisk stof er generelt defineret som
den koncentration i luften, hvor 50 % af et lugtpanel (kon-
trolleret laboratorieforsgg med bestemmelse af lugtgraense
med frivillige forsggspersoner) kan registrere lugten.

Som et luftkvalitetskriterium vurderes en sadan 50 % lugt-
greense at kunne medfgre gener hos en ikke uvesentligt del
af befolkningen.

I en analyse af en raekke laboratoriedata, hvor lugtgrensen
er blevet bestemt for kemiske stoffer, viser det sig, at dosis-
respons sammenhangen generelt er ret stejl for et lugtpanel
(DK-Teknik 2001). For personer, med intakt lugtesans
(svarende til personer, der indgar i et lugtpanel), er der ge-



nerelt en forholdsvis lille spredning m.h.t. hvornar en lugt
kan opfattes. Ud fra disse data vurderes, at ved et niveau pa
1/3 af lugtgraensen vil maksimalt 1-5% af befolkningen un-
der optimale betingelser kunne fornemme lugt.

Lugtgreaenser, der er angivet i litteraturen, kan variere vold-
somt (flere starrelsesordner) Dette skyldes, at metoder til
bestemmelse af lugtgraenser kan variere meget, alt efter hvor
og hvornar de er blevet foretaget, samt at der kan veere fore-
taget undersggelser af forskellige stofkvaliteter, hvor stoffer-
ne ikke er entydigt definerede.

Medmindre lugtgraensen er bestemt ud fra nye og meget
velbeskrevne metoder, hvor kvalitet og palidelighed af un-
dersggelsen kan vurderes, anbefales det at fastseette luftkva-
litetskriterier pa baggrund af lugt fra bestemmelse af lugt-
greense foretaget af et akkrediteret laboratorium.

6.3 Beregning af jordkvalitetskriteriet

Felgende fremgangsmade anvendes ved beregning af jord-
kvalitetskriteriet, nar de(n) kritiske effekt(er) er en folge af
gentagen udsattelse:

TDIx Vxf
KK,y = ——— hvor
E, i (eller E

H, jord)

f. procentdel af TDI, der allokeres til indtagelse af jord

V: legemsvaegt, 1-3 arigt barn: 13 kg

E, .- daglig eksponering (indtagelse) for jord, stan-

dardveerdi:

1) 0,0002 kg/d (sv.t. 95-percentilgraensen) i tilfeelde
hvor hele TDI-verdien eller hovedparten af denne
anvendes til beregning af kvalitetskriteriet

2) 0,0001 kg/d (sv.t. medianudsattelse) i tilfeelde hvor
TDI er en 10°livstidsrisikodosis for et kraeftfrem-
kaldende stof, eller i tilfelde, hvor der anvendes en
mindre del af TDI til jordkvalitetskriteriet

E,,. . daglig eksponering (hudkontakt) for jord, stan-

H,jord"

dardveerdi: 0,001 kg/d for barn.
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E, ;s @nvendes i forbindelse med seerligt hudgennemtraenge-
lige stoffer, hvor systemisk bidrag fra hudoptag summeres
med det orale bidrag. E,, , anvendes separat hvis den kriti-
ske effekt er relateret til den direkte hudpavirkning af foru-

reningskomponenten.

Folgende fremgangsmade anvendes ved beregning af jord-
kvalitetskriteriet, nar den kritiske effekt er akut toksicitet:

TDxV
KKy = —— hvor
El,jord (e”er EH,jord)

TD: tolerabel enkeltdosis

NO(A)EL,,, eller LO(A)EL,,,

akut

hvor TD =

UF, x UF, x UF,,
V: legemsvaegt, 1-3 arigt barn: 13 kg

E,: maksimum enkeltindtag af jord (0,010 kg)

E,,;: maksimal hudkontakt med jord (0,010 kg) (An-
vendes for szrligt hudgennemtrangende stoffer).

Ved beregning bgr data for optagelse fra mave-tarmkanalen
(biotilgaengelighed™) s& vidt muligt inkluderes, idet de foru-
renende stoffer i visse tilfeelde kan binde sig kraftigt til jord-
partikler og derved medfare en reduceret biotilgeengelighed.
Hvis data ikke foreligger, regnes med samme biotilgeenge-
lighed, som i de forsgg, der ligger til grund for TDI-
beregningen (dette kan typisk veere forsgg, hvor teststoffet
er opblandet i foderet eller i drikkevandet).

* »Bjotilgaengelighed” refererer i denne sammenhang til det en-
gelske ”’bioaccessibility”. Bioaccessibility beskriver den pool af
stoffet, som jorden kan frigive, og den indeholder saledes ogsa let
bundne former.



Lugt, udseende

Ud over rent sundhedsmaessige aspekter tages der ved fast-
seettelse af jordkvalitetskriteriet hensyn til, at jorden ikke ma
lugte eller syne forurenet. Det vil sige, at jorden ikke ved
inspektion ma afgive lugt fra forureningen eller se forurenet
ud (Klumper af stof(fer) eller misfarvning. Der foreligger
ikke ngjere retningslinier for en sadan subjektiv vurdering.
Med hensyn til lugt i forbindelse med afdampning henvises
til Miljgprojekt Nr. 974 (2005) afsnit 7.4.3, der beskriver
anvendelsen af luftkvalitetskriteriet i forbindelse med af-
dampning af forurenende stoffer fra jord.

6.4 Beregning af drikkevandskvalitetskriteriet

Falgende fremgangsmade anvendes ved beregning af drik-
kevandskvalitetskriteriet:

TDI x f

KKiioma= ———— hvor

Edrikkevand

TDI: tolerabelt dagligt indtagelse (mg/ kg Igv/d)

f. er den procentdel af TDI, der allokeres til indtagelse

af drikkevand

E.weans daglig eksponering for drikkevand, standard-

veerdi:

1) 0,08 liter/ kg Igv/d (sv.t. 95-percentilen) for 1-10
arige bgrn. Anvendes i forbindelse med akutvir-
kende stoffer eller nar hovedparten af TDI-verdien
benyttes til beregning af drikkevandskvalitetskriteri-

et.
2) 0,03 liter/ kg Igv/d (sv.t. medianveerdi for 1-10 ari-
ge barn) i tilfeelde hvor TDI er en 10° livs-

tidsrisikodosis for et kraeftfremkaldende stof, eller i
tilfeelde hvor kun en mindre andel af TDI-vaerdien

benyttes til beregning af drikkevandskvalitetskrite-
riet.
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Kemiske stoffer, der er szrligt hudoptagelige, vil kunne
optages i en ikke uvaesentlig maengde i forbindelse med
badning, og stoffer, der let fordamper (for eksempel mange
oplgsningsmidler), kan iseer ved brusebadning indandes
som dampe/aerosoler. Omfanget af disse eksponeringsfor-
mer via brusebadning og karbadning afhanger af, hvor le-
toptageligt stoffet er gennem huden, og i hvor stor udstrak-
ning stoffet frigives ved fordampning fra vandet. Der bgr
derfor i konkrete tilfeelde (stoffer med hgj hudgennemtraen-
gelighed og stoffer med hgj flygtighed fra vandfasen), tages
hgjde for disse bidrag ved fastsettelse af drikkevandskvali-
tetskriteriet, saledes at den samlede optagelse via drikkevand
og badevand ikke overskrider den del af TDI, som er alloke-
ret til drikkevand.

Der er ikke opstillet konkrete modeller for beregningen af
sadanne bidrag, hvorfor bidragene ma vurderes fra sag til
sag under inddragelse af de data og de vurderinger, der er
foretaget for det konkrete stof.

Lugt, smag, udseende

Drikkevandet ma ikke lugte, smage eller syne forurenet og
smag, lugt og udseende af drikkevandet har en vasentlig
betydning, ogsa selv om det ikke udggr en sundhedsfare i
relation til indtagelse af drikkevand.

Det vil i nogle tilfeelde veere lugt, smag, eller udseende, og
ikke stoffets sundhedsmaessige effekter, der er bestemmende
for veerdien af drikkevandskvalitetskriteriet.

Lugt- og smagsgreenser, der findes opgivet i litteraturen,
kan variere voldsomt selvom de forskellige undersagelser er
udfart med samme stof. Dette skyldes, at metoder kan vari-
ere meget alt efter hvor, og hvornar de er blevet foretaget.

Medmindre lugt- og smagsgransen er bestemt ud fra nye
og meget velbeskrevne metoder, hvor kvalitet og palidelig-
hed af undersggelsen kan vurderes, anbefales det, at fastsaet-
telse af drikkevandskvalitetskriterier pa baggrund af lugt og
smag foretages ud fra bestemmelse af lugt- og smagsgranse
foretaget af et akkrediteret laboratorium.



Udgangspunktet for fastseettelse af et lugt- og smagsbaseret
kvalitetskriterium bar veere et nul-effekt-niveau (NOEL) i
testpanelet, dvs. den koncentration hvor testpanelet som
helhed ikke kan lugte eller smage stoffet.

Ofte angives lugt- og smagsgrenser i vand pa tilsvarende
made som lugtgraense i luft, dvs. det niveau, hvor 50 % af et
testpanelet kan lugte/smage stoffet. Angives saledes lugt-
greensen i den tilgaengelige litteratur som 50 %-graensen
ganges denne vaerdi med 1/3 (som beskrevet under luftkva-
litetskriteriet), idet anvendelse af en sadan faktor skannes at
sikre, at kun en mindre andel af befolkningen vil kunne for-
nemme stoffet ved dette niveau.

Referencer

DK-Teknik (2001). Vurdering af lugtterskelveerdier. Rap-
port udarbejdet for Miljastyrelsen.

Miljgstyrelsen (2005). Miljgprojekt Nr. 974. Principper for
sundhedsmaessig vurdering af kemiske stoffer med henblik
pa fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og vand.
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Bilag 1

Kvantitativ vurdering ved benyttelse af
T25 ekstrapolationsmetoden.

Anbefaling af T25-metoden

Der er udviklet forskellige metoder til beregning af, hvor
stor en risiko for udvikling af svulster en given eksponering
for et genotoksisk kraeftfremkaldende stof udger. Ens for
dem alle er at der anvendes en form for statistisk ekstrapola-
tion fra dosisniveauer med kendte eksperimentelle vardier
til de som regel meget lavere dosisniveauer, der oftest er
relevante i relation til den generelle befolknings eksponering
for kemiske stoffer i miljget. Metoderne beskriver relationen
mellem den administrerede daglige dosis (eller koncentrati-
on) og den resulterende hyppighed af svulster.

Som anfgrt i afsnit 5.3.2. anbefales det at anvende T25-
ekstrapolering som beskrevet i en baggrundsrapport udar-
bejdet af en arbejdsgruppe i forbindelse med EU’s risiko-
vurderingsarbejde (EU-Commission 1999).

T25-metoden er blevet evalueret ved at sammenligne resul-
tater opnaet ved denne metode med resultater opnaet ved
anvendelse af US EPA’s LMS-metode (Linearised Multi-
stage Model) og ved LED,, metoden, hvor der foretages
linezer ekstrapolation ned i lavdosisomradet ud fra en
benchmark-dosis pa 10 % effektniveau (se afsnittene 5.3.2-
4 i Miljgprojekt Nr. 974 (2005)). Ved gennemgang af resul-
taterne for lavdosis-estimaterne vurderede man at de er
sammenlignelige.

Ved sammenligning af one-hit metoden og T25-metoden
vurderes de at medfgre sammenlignelige veerdier, idet ud-
gangspunktet for begge vurderingerne i princippet er at
anvende laveste dosis med signifikant respons, og herfra



foretage linear ekstrapolation ned i lavdosisomradet. | T25-
metoden divideres med en skaleringsfaktor fra dyr til men-
neske oplgftet i ¥4 (sv.t. skalering i forhold til stofskiftet),
mens tilsvarende skaleringsfaktor i one-hit metoden er op-
Igftet til 1/3 (sv.t. skalering i forhold til overfladeareal). Det-
te forhold alene vil maksimalt bevirke en forskel pa de to
metoder pa ca. en faktor 2.

Anvendelse af T25-metoden

T25 defineres som den kroniske dosis (enhed: mg/kg le-
gemsvaegt per dag), som vil give 25 % af forsggsdyrene
svulster i et specifikt veev, efter korrektion for den spontane
hyppighed, inden for den standardiserede levetid af den
pageldende art.

T25 beregnes med udgangspunkt i et langtidscancerstudie,
hvor den laveste dosis, der giver en signifikant forggelse af
forsggsdyr med svulster i et specifikt veev, som udgangs-
punkt anvendes ved beregningen af T25. Forekomsten af
ondartede og godartede svulster sammenlagges, nar de
godartede svulster ma mistenkes for at kunne udvikles til
ondartede. Hvis der er en hgjere hyppighed ved en hgjere
dosis, der giver en lavere T25, anvendes sidstnavnte, med
mindre der er szrlige begrundelser for ikke at tage ud-
gangspunkt i denne. Hvis der er flere data- set, beregnes
T25 for det mest relevante dataseet. Hvis forskellige datasaet
giver T25-veerdier, som ligger inden for et relativt snaevert
interval, anvendes gennemsnittet af disse T25-veerdier. Hvis
sidstnaevnte procedure ikke anvendes, skal rationalet for
anvendelse af en anden procedure begrundes ngije.

Beregning af T25 foretages ved at gange dosis D (mg/kg
Igv/dag), hvor signifikant forgget antal svulster forekommer
med faktoren 0,25/p, hvor p er den aktuelle hyppighed af
svulster: T25 = D x 0,25/p.

Ud fra denne T25 foretages lineaer ekstrapolation ned i lav-
dosisomradet, idet dosis svarende til et givent risikoniveau
beregnes ved simpel forholdsregning. En gennemsnitlig
daglig dosis svarende til en gget livstidsrisiko pa 10° kan
saledes beregnes pa felgende made:
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DOSIS ;. pusugsisicy = 10° /0,25 x T25-dosis
Imidlertid indgar der i beregningerne ogsa dosiskorrektion
med baggrund i en skaleringsfaktor mellem dyr og menne-
sker, og en faktor som angiver andelen af dyrenes levetid,

hvor eksponeringen har fundet sted.
Konkret kan TDI svarende til en 10°livstidsrisiko beregnes

ud fra felgende formel, nar T25 er beregnet ud fra forsgg
med oral eller dermal eksponering hos dyr:

x[L. /L2 x [(T25 x1,) /L]

TDI =
0,25 x [W,, / W]
I: Den tolerable livstidsrisiko (109).
L. Den aktuelle levetid for dyrene.
L: Den teoretiske gennemsnitslengde af levetiden for dyrene.
T25:  Beregnet daglig dosis (mg/kg legemsvagt per dag), der medforer en
25% foraget forekomst af tumorer hos forsegsdyrene.
1: Eksponeringstid.
[W,, / W] : Dosiskorrektion pa basis af stofskifte
hvor
W, Menneskets vaegt i kg (sxttes oftest til 70 kg).
W Gennemsnitsvaegt af det pagaldende forsegsdyr (kg).
L, Ll

Hyvis eksponeringsvarigheden er kortere end standardleveti-
den for den pageldende art, eller hvis studiet afsluttes inden
standardlevetiden, foretages dosiskorrektion, som beskrevet
i den anfgrte formel. Standardlevetiden for mus, rotter og
hamstre seettes med mindre andet er angivet for den speci-
fikke stamme til 24 maneder.

Dosis ( T25)

Nar konkrete data ikke specifikt angiver dyrenes legems-
vaegt, og dosis i mg/kg Igv/d i forbindelse med dosering
gennem foder eller drikkevand, anvendes fglgende veerdier i
beregningen:



Dyreart Legemsvaegt Indtagelse af Indtagelse af

(kg) foder drikkevand
(9/kg/dag) (ml/kg/dag)

Rotte 0,10 (ung) 100
0,40 (eeldre) 50 75

Mus 0,020 150

Marsvin 0,75 40

Kanin 2,0 30

Hund 10,0 25

Abe 50 50

(Wh/Wa)O,ZS

Er stoffet givet oralt eller dermalt , foretages der en dosis-

korrektion for forskelle i kropsstarrelse mellem dyr og men-
nesker ved at omregne T25 til den tilsvarende humane dosis

i mg/kg Igv./dag ved allometrisk skalering pa basis af stof-

skiftet (afsnit 4.4.1.2). Denne skalering opnas ved at divide-

re T25-dosis med faktoren (W /W) °®

Ved beregning ud fra inhalationsundersggelse beregnes den

tolerable indandingskoncentration TC ved anvendelse af

formlen:
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Ix[L,/LPx[(T25x1)/L,]

0,25

I, Den tolerable livstidsrisiko (10°).

L Den aktuelle levetid for dyrene.

L: Den teoretiske gennemsnitslangde af levetiden for dyrene.

T25: Beregnet daglig dosis (mg/m? i indandingsluften), der medferer en
25% foreget forekomst af tumorer hos forsegsdyrene.

1 Eksponeringstid.

Ved indsattelse af T25 anvendes koncentration i indan-
dingsluften og der foretages sedvanligvis omregning til en
gennemsnitligt indandingskoncentration , hvis forsgget ikke
er udfgrt med kontinuerlig eksponering. Dette ggres ved at
korrigere for antal timer pr. dag og antal dage pr. uge hvor
eksponeringen har fundet sted.

Referencer

EU-Commission (1999). Guidelines for quantitative risk
characterisation of non-threshold carcinogens in the frame-
work of Existing Chemicals following Council Regulation
(EEC)

793/93. Commission working Group on the Technical
Meetings for Risk Assessment for Existing Substances.
Document NO_NL/01/99 Rev.1



Bilag 2

Baggrund for anvendte eksponeringsveardier ved be-
regning af kvalitetskriterier

I denne vejledning endres praksis med hensyn til de ekspo-
neringsveerdier, der anvendes ved beregning af kvalitetskri-
terierne for kemikalier.

Tidligere har man i forbindelse med beregning af jordkvali-
tetskriterier som udgangspunkt antaget, at et barn dagligt
indtager 0,2 g jord/d (0,0002 kg/d), mens man ved bereg-
ning af luftkvalitetskriterier har anvendt et scenarie, hvor en
voksen person dagligt indander 20 m® luft. Ved beregning af
kvalitetskriterier for kemikalier i drikkevand har udgangs-
punktet vaeret et dagligt indtag pa 2 liter vand for en voksen.

Barn

Beskyttelse af barn er de senere ar i stigende grad kommet i
fokus, og det har i den forbindelse veret debateret i hvilken
udstraekning kvalitetskriterier beregnet ud fra voksnes ud-
seettelse i tilstreekkeligt omfang beskytter bgrn, da bgrn i
forhold til deres legemsvagt generelt indtager/ indander en
stagrre mangde drikkevand/ luft.

I miljgprojekt nr. 589 Children and the unborn child -
exposure and susceptibility to chemical subtances-” fra
2001, blev der foretaget en detaljeret gennemgang af bgrns
serlige felsomhed og udsattelsesmgnster i forbindelse med
miljgforureninger og kemiske stoffer. I miljgprojektet kon-
kluderes, at der ved fremtidig fastseettelse af kvalitetskriterier
for kemikalier bgr tages udgangspunkt i eksponeringsveerdi-
er for barn, for at opna at bern er fuldt omfattet af det be-
skyttelsesniveau, kvalitetskriteriet repraesenterer. Denne
vejledning indarbejder saledes gnsket om, at principperne
for fastseettelse af kvalitetskriterier tager hensyn til bgrns
sarlige udseettelse.
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Barns udsattelse vil saledes veere udgangspunktet for de fremti-
dige standardveerdier for eksponering i forbindelse med jord, luft
og drikkevand.

Standardveerdien for bgrns legemsveegt vil i fremtiden vare
13 kg.

Serligt udsatte undergrupper

Almindelig biologisk variation og forskellige former for ad-
feerd vil betyde, at nogle grupper vil veere mere udsatte end
andre for en given pavirkning via miljget. Der er saledes
ogsa med denne vejledning taget stilling til, i hvilken ud-
streekning kvalitetskriterier/greenseveerdier for kemikalier skal
tage hensyn til de mere udsatte grupper i befolkningen.

Nar kvalitetskriterier for kemikalier beregnes ved at anvende
eksponeringsveerdier, der svarer til befolkningsveegtede gen-
nemsnitsverdier eller medianvardier, betyder dette, at ca.
halvdelen af den befolkning, som kvalitetskriteriet skal sgge
at beskytte, vil kunne blive udsat for starre eksponering end
udgangspunktet for beregningen (fx en TDI-veerdi). Hvis
sigtet med et kvalitetskriterium er, at stgrstedelen af befolk-
ningen skal veere omfattet at det gnskede beskyttelsesniveau,
vil det saledes vaere ngdvendigt at anvende en gvre fraktil-
veerdi for befolkningens udsattelse.

Det skal navnes, at de standardveerdier der hidtil har veeret
anvendt for bgrn (jord) og voksne (luft og drikkevand) jf.
beskrivelsen af eksponeringsverdier, svarer til sddanne gvre
percentilgraenser.

Kvalitetskriterier for kemikalier skal fortsat sigte mod at
beskytte flertallet af befolkningen, dvs. ogsa de mere udsatte
undergrupper. | de tilfelde hvor befolkningsfordelingen af
eksponeringerne kendes, vil valg af gvre eksponeringsveerdi-
er typisk kunne foretages ved at tage udgangspunkt i verdi-
er svarende til 90- eller 95-percentilerne.

For at sikre saerligt udsatte grupper anvendes fglgende prin-
cipper :

a ) I situationer, hvor man ved beregning af kvalitetskriteriet
har tildelt hele TDI-veerdien, hovedparten eller der er eksakt



viden om starrelsen af udsettelsen via det aktuelle medie, vil det
veere ngdvendigt at anvende gvre percentilgraenser for ekspone-
ring. Herved sikres at kun en mindre andel af befolkningen vil
blive eksponeret over TDI-niveau.

b) I andre tilfelde, hvor der anvendes en reduceret TDI-veerdi
som fglge af anvendelse af en allokeringsfaktor (evt. en seerlig
reduktionsfaktor), anvendes derimod medianveerdier for udseet-
telse med mediet. Dette forhold begrundes med, at anvendelse af
en allokeringsfaktor eller reduktionsfaktor seedvanligvs betyder
anvendelse af runde vardier (10 % eller 1% af TDI), som ofte
vil veere pa “den sikre side”. | sddanne tilfelde, hvor der i forve-
jen er indbygget en gget grad af sikkerhed, vil det ikke veere pa-
kreevet ogsa at anvende en gvre percentilvaerdi for eksponering.
Anvendelse af en medianvardi vurderes her, at kunne opfylde
malet om at beskytte starstedelen af befolkningen.

c) For kraeftremkaldende stoffer uden teaerskelveerdi for effekt
foretages som tidligere naevnt ingen allokering af TDI. I disse
tilfeelde anvendes medianveardier for eksponering ved beregning
af kvalitetskriteriet, idet TDI-veerdien repraesenterer en daglig
dosis for en befolkningsvaegtet gennemsnitlig livstidsrisikoforagel-
se (en ekstrarisiko pa 1 ud af 1 million udsatte over livstid),
hvorfor en gennemsnits-/medianveaerdi for befolkningens udset-
telse ma veare udgangspunktet.

Luft, daglig standardeksponering

I forbindelse med valg af standardeksponering for luft tages
der udgangspunkt i afsnit 6.1.1 i Miljgprojekt Nr. 974
(2005). | dette afsnit vurderes US EPA’s eksponeringsvur-
deringer at udggre det bedste grundlag. | EU’s risikovurde-
ringprogram for kemiske stoffer henvises ligeledes til de
amerikanske veerdier.

Uddrag af tabel 6.1.1

Alder Legemsvaegt |Vg—gennemsnit |V;—inaktiv® |V - aktiv
(kg) (m®/dag) (m*/dag) (m®/dag)

Barn:

Under Lar |7.6 45 2.35 6.35

1-2ar 13 6.8 4.16 9.15

57




3-5ar 18 8.3 4.98 10.96

6-8ar 26 10 5.95 13.09

V.= Respirations Volumen som henholdsvis gennemsnit, inak-
tivitet og aktivitet.

Verdierne er alders- og kgnsopdelte, men angivelserne om-
fatter ikke spredningen (fordelingen) i de enkelte alders-
grupper. Det er saledes ikke ud fra de forliggende data mu-
ligt at afleese en 90- eller 95 percentilveerdi for eksponerin-
gen af de forskellige aldersgrupper.

Som ovenfor naevnt vil der ved fastsettelsen af luftkvalitets-
kriterier blive taget hensyn til eksponeringen af barn.

Fra tabellen ses, at barn under 1 ar i gennemsnit over et
dggn indander 4,5 m® svarende til 0,59 m’/kg Igv/dag, mens
bgrn i aldersgruppen 1-2 ar og 3-5 ar indander henholdsvis
6,8 m® og 8,3 m’ (svarende til henholdsvis 0,52 og 0,46
m°/kg Igv/dag). Iseer de 1-5 &rige ma anses at vaere udeakti-
ve.

Pa denne baggrund vil der ved beregning af luftkvalitetskri-
terier fremover blive anvendt en standardverdi for 1-5 arige
bgrn pa 0,5 m’luft/ kg Igv.

Til ssmmenligning kan navnes at luftkvalitetskriteriet hidtil
er blevet beregnet ud fra et dagligt indandingsvolumen pa
0,3 m’/ kg lgv., idet udgangspunktet her var en voksen per-
son (70 kg), der dagligt indandede 20 m’luft.

Jord, daglig standardeksponering
Miljgprojekt Nr. 974 (2005) sammenfatter i afsnit 6.1.2 den
seneste viden med hensyn til bgrns udsattelse for jord samt

anfgrer forskellige organisationers vurdering.

Ud fra en sammenfattende vurdering kan falgende ekspone-
ringsveerdier for barn opstilles:

Eksponeringsvej Eksponeringsveerdi

Oralt, maksimum enkeltindtag 10g




Oralt, dagligt gennemsnit 0,1g/d
Oralt, 95-percentil 0,2 g/d
Hudkontakt, dagligt gennemsnit 1g/d

Hudkontakt, maksimum 10 g/d

For bgrns indtag gennem munden fastsettes jordkvalitets-
kriteriet for akut toksiske stoffer ud fra et enkeltindtag pa 10

g jord.

| tilfeelde, hvor hele TDI eller hovedparten af TDI anvendes
til beregning af jordkvalitetskriteriet, tages der specifikt hen-
syn til seerligt udsatte bgrn, idet der ved beregning af jord-
kvalitetskriteriet tages udgangspunkt i 95-percentilen for
udseettelse dvs. 0,2 g jord/d for herved at minimere risikoen
for at overskride T DI-verdien.

I andre tilfeelde, hvor der kun anvendes en mindre del af
TDI-veerdien til jordkvalitetskriteriet, anvendes ved bereg-
ningen af jordkvalitetskriteriet 0,1 g jord/d som et gennem-

sitligt standardindtag.

For kreeftfremkaldende stoffer, hvor TDI svarer til en gen-
nemsnitlig 10° livstidsrisikodosis blandt bgrn, anvendes 0,1
g jord/dag som udgangspunkt for beregning af jordkvalitets-

kriteriet.

Drikkevand, daglig standardeksponering

I Miljgprojekt Nr. 974 (2005) i afsnit 6.1.3 gennemgas Vvi-
den om forskellige aldersgruppers indtagelse af drikkevand,
idet indtagelse bade opgives for forskellige aldersgrupper og
fordelingen inden for disse (gennemsnitsveardier og 90-/95
percentiler). Beskrivelse i baggrundsrapporten omfatter
vurdering og anbefalingerne fra US EPA’s Exposure Fac-

tors Handbook.

Baggrundsrapporten henviser i forbindelse med bgrns ind-
tag af drikkevand til tabel 6.1.3 D, der angiver US EPA’s

anbefalede veerdier:

Alder Gennemshit
(mean)

50 Percentil

90 Percentil 95 percentil
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Under 1 ar 0,30 liter/dag 0,24 liter/dag 0,65 liter/dag 0,76 liter/dag
44 ml/kg/dag 35 ml/kg/dag 102 ml/kg/dag 127 mi/kg/dag
Under 3 &r 0,61 liter/dag 1,5 liter/dag
3-5ar 0,87 liter/dag 1,5 liter/dag
1-104ar 0,74 liter/dag 0,66 liter/dag 1,3 liter/dag 1,5 liter/dag
35 ml/kg/dag 31 ml/kg/dag 64 ml/kg/dag 79,4 mi/kg/dag

For spaedbgrn angives medianindtaget at veere 35 ml/ kg
Igv/d mens 95-percentilen angives at vaere pa 127 ml/ kg
Igv/d. For bern i aldersgruppen 1-10 ar anfgres tilsvarende
en medianverdi pa 31 ml/kg Igv./d og en 95-percentil pa
79,4 ml/kg Igv./d.

Som standardveerdi vurderes det mest relevant at anvende
veerdien for 1-10 arige barn, idet evt. forskelle i vaner m.h.t.
amning i USA og Danmark kan have stor indflydelse pa
drikkevandsindtagelse for spaedbgrn. Endelig deekker TDI-
begrebet alene moderens direkte eksponering og derved
barnets indirekte udsettelse gennem modermalken, og TDI
er saledes ikke formelt set beregnet til at deekke spaedbarnets
direkte udseettelse. Gennemsnitligt er indtagene dog direkte
sammenlignelige.

Ved beregning af drikkevandskvalitetskriteriet, hvor der ved
en given forureningskomponent er foretaget en allokering
pa 100 % eller hovedparten af TDI til drikkevandet, eller i
situationer hvor den kritiske effekt er en akut toksisk effekt,
anvendes 95-percentilveerdien for 1-10 arige berns indtag,
dvs. et dagligt indtag pa 0,08 liter/ kg Igv/d. I disse situatio-
ner, vil drikkevandskvalitetskriteriet saledes ogsa omfatte
spaedberns direkte udsettelse, idet dette ogsa afspejler ind-
taget for bgrn under 1 ar, som har en hgj direkte udsettelse.

Ved beregning i andre situationer, hvor der er foretaget en
allokering pa en mindre del af TDI til drikkevandskvalitets-
kriteriet (eller der er anvendt en reduktionsfaktor) anvendes
medianverdien for 1-10-ariges forbrug af drikkevand sv.t.
0,03 liter/ kg Igv/d. Allokeringen vil ogsa betyde at spad-
barns direkte udsattelse er omfattet af kvalitetskriteriet.

For kreeftfremkaldende stoffer, hvor TDI svarer til en gen-
nemsnitlig 10° livstidsrisikodosis blandt bgrn, anvendes




0,03 liter/ kg Igv/d som udgangspunkt for beregning af drik-
kevandskvalitetskriteriet.
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Bilag 3

Anvendte forkortelser

BMD - BenchMark Dosis

D - dag

ED - Eksponerings Dosis

EEC - European Economic Community

EU — Europaiske Union

GLP - Good Laboratory Practice

IARC - International Agency for Research on Cancer
IPCS - International Programme on Chemical Safety

KK - kvalitetskriterie

LED - Linear Ekstrapolations Dosis

Lgv — legemsveegt

LMS - Linear Multistage Model

LOAEL - Lowest Observed Adverse Effect Level

LOEL - Lowest Observed Effect Level

NOAEL - No Observed Adverse Effect Level

NOEL - No Observed Effect Level

OECD - Organisation for Economic Cooperation and De-
velopment

PAH - Poly Aromatiske Hydrocarbon

QSAR - Quantitative Structure Activity Relationships
TDI - Tolerabel Daglig Indtag (Tolerabel Daglig Ekspone-
ring, el. Tolerabel Daglig Dosis)

TK - Tolerabel Koncentration

UF — Usikkerheds Faktor

US EPA - United States Environmental Protection Agency
V,, — indandingsvolumen

WHO - World Health Organisation

W — Kropsvagt



