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Miljgstyrelsen vil, nar lejligheden gives, offentliggare rapporter og indleeg
vedrgrende forsknings- og udviklingsprojekter inden for miljgsektoren,
finansieret af Miljgstyrelsens undersggelsesbevilling.

Det skal bemarkes, at en sadan offentliggarelse ikke ngdvendigvis
betyder, at det pagaldende indleg giver udtryk for Miljgstyrelsens
synspunkter.

Offentliggarelsen betyder imidlertid, at Miljgstyrelsen finder, at indholdet
udger et vaesentligt indleeg i debatten omkring den danske miljgpolitik.
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Forord

Miljgstyrelsen har i Vejledning nr. 1 om Sundhedsmaessig vurdering af kemi-
ske stoffer i drikkevand fra 1992, og i bilag til Vejledning nr. 6 fra 1990, Be-
greensning af luftforurening fra virksomheder beskrevet principper for hvorle-
des en sundhedsmaessig vurdering bgr foretages i forbindelse med fastseettelse
af sundhedsmaessigt baserede kvalitetskriterier.

Beskrivelse af disse principper og metoder treenger nu til en opdatering set i
lyset af den udvikling, der er foregaet inden for risikovurderingsomradet i de
seneste ti ar og i lyset af den praksis, der er fremkommet ved anvendelse af de
hidtidige principper.

Ikke mindst beskyttelse af bgrn og gravide samt hensyntagen til eventuelle
hormonforstyrrende effekter har pakaldt sig opmaerksomhed, og i forbindelse
med udarbejdelse af en redegarelse for beskyttelse af bgrn og gravide mod
farlige stoffer (september 1999), har man fra Miljgstyrelsens side anfart, at
der er behov for at indarbejde (tydeliggere) sadanne aspekter ngjere i fremti-
dige, opdaterede retningslinier for fastszttelse af sundhedsmaessigt baserede
kvalitetskriterier. Derudover har det veeret et generelt gnske, at rationalet bag
anvendelse af sikkerhedsfaktorer beskrives i et mere detaljeret omfang end
tidligere.

Formalet med dette projekt er derfor at gennemga nyere paradigmer for risi-
kovurdering og give forslag til, hvorledes elementer herfra kan inkluderes i
Miljgstyrelsens arbejde fremover. Endvidere er formalet, at den praksis, der
har udmgntet sig pa omraderne i de ar, hvor de hidtil geeldende principper har
veeret anvendt i forbindelse med fastseettelse af jord-/ luft- og drikkevandskva-
litetskriterier og B-veerdier, i starst muligt omfang indarbejdes ved beskrivelse
af procedurerne. Hensigten med projektet er saledes, at det beskriver den fag-
ligt/tekniske baggrund for, at Miljgstyrelsen kan udarbejde en ny vejledning pa
omradet.

Miljastyrelsen har bedt Institut for Fadevaresikkerhed og Ernaring (IFSE)
(tidligere: Institut for Fedevaresikkerhed og Toksikologi, IFT), Fadevaredi-
rektoratet om at udarbejde denne opdaterede beskrivelse, idet Instituttet dels
har medvirket til udformningen af til de tidligere vejledninger og dels har fun-
geret som konsulent i de forlgbne ti ar i forbindelse med udarbejdelse af kvali-
tetskriterier og B-veerdier.

For projektet har veeret nedsat en styregruppe med fglgende medlemmer:

Poul Bo Larsen, Miljgstyrelsen (formand)

Pia Juul Nielsen, Miljgstyrelsen

Linda Bagge, Miljgstyrelsen

Inge Kraul, Miljgstyrelsen

Susanne Hougaard, Miljgstyrelsen

Irene Edelgaard, Miljgstyrelsen

Susanne Rasmussen, Miljgstyrelsen

Rasmus Brandt Lassen, Miljgstyrelsen

Lotte Kau Andersen, Miljgstyrelsen

Ole Ladefoged, Institut for Fadevaresikkerhed og Ernearing (IFSE)



John Christian Larsen, IFSE
Grete Ostergaard, IFSE
Elsa Nielsen, IFSE.

Rapporten reflekterer forfatternes savel som styregruppemedlemmernes hold-
ninger og synspunkter, og der er ikke ngdvendigvis opnaet konsensus vedrg-
rende alle aspekter i rapporten. Rapporten kan saledes ikke betragtes som
dakkende for de involverede institutioners, Fgdevaredirektoratets og Miljgsty-
relsens, holdninger og synspunkter.



Sammenfatning

I henhold til Miljgbeskyttelsesloven kan ministeren fastsatte krav til udledning
af miljgfaktorer til miljget og til kvaliteten af de omgivende medier, jord, luft
og vand. | administrationen af miljglovgivningen fastseetter Miljgstyrelsen
sundhedsmaessigt baserede kvalitetskriterier for en lang reekke kemiske stoffer i
jord, luft og drikkevand. Principperne for fastseettelse af disse kvalitetskriterier
er beskrevet i Miljgstyrelsens Vejledning nr. 1 om Sundhedsmeessig vurdering
af kemiske stoffer i drikkevand fra 1992, og i bilag til Miljgstyrelsens Vejled-
ning nr. 6 fra 1990, Begransning af luftforurening fra virksomheder. Disse
principper er beskrevet i rapportens kapitel 1, hvor der endvidere er en meget
kort gennemgang af de eksisterende principper for risikovurdering af kemiske
stoffer inden for EU samt en kort omtale af forsigtighedsprincippet. Set i lyset
af den udvikling, der er foregdet inden for omradet i de seneste ti ar, er der
opstaet et behov for en opdatering af principperne for fastsattelse af kvalitets-
kriterierne.

Formalet med denne rapport er saledes at gennemga den nyere udvikling in-
den for risikovurdering af kemiske stoffer og give forslag til, hvorledes elemen-
ter herfra kan inkluderes i Miljgstyrelsens arbejde fremover. Endvidere er
formalet, at den praksis, der er fremkommet ved anvendelse af de hidtidige
principper for fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand, i
stgrst muligt omfang inkluderes i de opdaterede principper. Hensigten med
rapporten er saledes at beskrive den fagligt/tekniske baggrund for, at Miljgsty-
relsen kan udarbejde en ny vejledning pa omradet.

Det videnskabelige grundlag for fastseettelse af sundhedsmeessigt baserede
kvalitetskriterier for kemiske stoffer i luft, jord og drikkevand udggares af en
farlighedsvurdering, en dosis-respons(effekt) vurdering (farlighedskarakterise-
ring), samt en eksponeringsvurdering.

Farlighedsvurderingen og farlighedskarakteriseringen tager udgangspunkt i
undersggelser af det pagealdende stofs toksikologiske effekter i mennesker og i
dyr. Datagrundlaget herfor er beskrevet i rapportens kapitel 2. Data hentes
primart fra internationale og nationale kriteriedokumenter, via litteratursgg-
ning i internationale databaser, samt fra originalartikler. Endvidere anvendes
ogsa upublicerede data fra risikovurderingsrapporterne i EU’s risikovurde-
ringsprogram samt i visse tilfeelde upublicerede data stillet til radighed af indu-
strien. Da data saledes oftest er samlet sammen fra sekundare kilder, foretages
der som sadan ikke en egentlig toksikologisk bedemmelse af de enkelte studier.
Dog s@ges originalartiklen altid fremskaffet for de(t) studie(r), der ligger til
grund for udpegning af de(n) kritiske effekt(er).

Humane data kan stamme fra case reports (f.eks. forgiftningssager), kliniske
undersggelser, undersggelser af frivillige forsggspersoner, arbejdspladsunder-
sagelser, samt epidemiologiske undersagelser (befolkningsundersggelser). For
langt de fleste kemiske stoffer foreligger der imidlertid ikke velegnede humane
data, hvorfor kvalitetskriterierne hyppigst baseres pa dyreeksperimentelle un-
dersggelser. Ideelt set gnskes der ved fastseettelsen af kvalitetskriterier et fuldt
dataseet bestadende af dyreeksperimentelle undersagelser til vurdering af fal-
gende toksikologiske egenskaber: toksikokinetik, akut toksicitet, irritation, sen-
sibilisering, toksicitet ved gentagen administration af stoffet, mutagenicitet og
genotoksicitet, carcinogenicitet, samt effekter pa reproduktion og fosterudvik-



10

ling. Det skal her understreges, at der ved fastszttelse af kvalitetskriterier altid
tages udgangspunkt i den eksisterende viden. Det vil sige, at der ikke igang-
seettes nye undersggelser med henblik pa at belyse toksikologiske effektomra-
der, hvorom den eksisterende viden er mangelfuld. Det skal ogsa bemarkes, at
ikke ngdvendigvis alle tilgaengelige oplysninger om et givent kemisk stof er
relevante i farlighedsvurderingen af det pagaeldende stof med henblik pa fast-
seettelsen af kvalitetskriterier.

Eksponering for et givent stof kan medfare forskellige effekter varierende fra
lette gener til dgdeligt forlgbende forgiftninger. Forlgbet er ofte relateret til
koncentrationen eller dosis af stoffet. Et enkelt studie (epidemiologisk savel
som dyreeksperimentelt) kan saledes ofte afslare forskellige typer af effekter
afhangigt af de forskellige koncentrationer eller doser, som mennesker eller
dyr har veeret udsat for i det pageeldende studie. Som et led i farlighedsvurde-
ringen foretages der saledes for hvert enkelt studie en vurdering af dosis-
effektsammenhange, det vil sige en karakterisering af sammenhangen mellem
dosis (eller koncentration) af stoffet og de observerede effekter. Derudover
foretages ogsa en vurdering af dosis-responssammenhange, det vil sige en
karakterisering af sammenhangen mellem dosis (eller koncentration) af stoffet
og forekomst/hyppighed og alvorlighed af de observerede effekter. Princip-
perne for selve farlighedsvurderingen og farlighedskarakteriseringen er be-
skrevet i rapportens kapitel 3. | dette kapitel er der endvidere inkluderet en
omtale af sensibilisering for kemiske stoffer (3.5), kvalitativ vurdering af
kreeftfremkaldende stoffer (3.6), samt specifikke effekter hos forsggsdyr hvor
relevansen for mennesker er omdiskuteret (3.7).

Ved vurdering af alvorligheden af de observerede effekter skelnes der mellem
effekter som sadan og skadelige effekter. Generelt betragtes effekter som falge
af eksponering for et givent stof som skadelige, nar der er tale om vaesentlige
forandringer i morfologi, fysiologi, funktion, vaekst, udvikling, og/eller levetid
hos eksponerede individer, og nar forekomsten hos denne gruppe er signifi-
kant hgjere end i kontrolgruppen. Ved farlighedsvurderingen skelnes der end-
videre mellem systemiske og lokale effekter. Systemiske effekter optreeder i
organismen efter optagelse af stoffet via luftvejene, mave-tarmkanalen, og/eller
huden. Under lokale effekter henregnes effekter, der optraeder lokalt i luftveje-
ne eller i mave-tarmkanalen samt direkte effekter pa hud og gjne.

I vurderingen af det enkelte studie indgar ogsa en udpegning af nul-
effektniveau og det laveste effektniveau for en given effekttype.
Farlighedsvurderingen og farlighedskarakteriseringen munder ud i en udpeg-
ning af den kritiske effekt, det vil sige den effekt, der anses for at veere den
vaesentligste for fastseettelse af et sundhedsmaessigt baseret kvalitetskriterium.
Ved identifikation af den kritiske effekt sammenholdes og vurderes alle de
informationer, der er samlet sammen under vurderingerne af alle de enkelte
studier. Det vurderes, hvor alvorlige de pageeldende effekter er og ved hvilke
doser (koncentrationer), de pagaldende effekter optrader, ligesom der son-
dres mellem effekter og skadelige effekter, mellem systemiske og lokale effek-
ter, samt hvorvidt effekter observeret hos forsggsdyr er relevante for menne-
sker. Endelig fastleegges der et nul-effektniveau for den kritiske effekt hvis
muligt. | relation til fastsaettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand
vurderes effekter i reglen som vaerende mere kritiske desto lavere koncentrati-
oner, de optrader ved, séledes at nul-effektniveauet for stoffet ofte, men ikke
ngdvendigvis, vil veere identisk med det laveste af de fastlagte nul-
effektniveauer fra de enkelte studier.

Det naeste skridt i fastseettelse af kvalitetskriterierne er fastleeggelse af en tole-
rabel daglig indtagelse (TDI). TDI er en beregnet starrelse (koncentration



eller dosis), som mennesker vurderes at kunne udseattes for (tolerere) gennem
et helt livsforlgb, uden at der optreeder sundhedsskadelige effekter. For stoffer,
hvor den akutte toksicitet vurderes som vaerende den kritiske effekt med hen-
blik pa fastsaettelse af kvalitetskriterier i luft, jord og drikkevand, giver det ikke
mening at fastseette en TDI og i stedet fastleegges den maksimale tolerable
dosis/koncentration (MTD/K) som udgangspunkt for fastsettelse af kvalitets-
kriterierne.

Ved beregningen af TDI skelnes der mellem, hvorvidt der antages at findes en
teerskel for stoffets kritiske effekt eller ej. For langt de fleste typer af effekter
findes der en teaerskel, det vil sige en graense (koncentration eller dosis), hvor-
under der ikke ses effekt. Tarskelveerdiens stagrrelse afhaenger af det enkelte
stofs potens savel som af det eksponerede individs fglsomhed. For eksempel
vil allergikere reagere pa udsettelse for allergifremkaldende stoffer ved langt
lavere koncentrationer end ikke-allergikere, det vil sige, at allergikere har en
lavere teerskelveerdi for sddanne stoffer end ikke-allergikere. For stoffer, hvor
der er en teerskelveerdi for den kritiske effekt, beregnes TDI med udgangs-
punkt i det observerede nul-effektniveau (NO(A)EL) eller det laveste obser-
verede effektniveau (LO(A)EL) for den kritiske effekt under anvendelse af en
usikkerhedsfaktor. Principperne herfor er beskrevet i rapportens kapitel 4.
Formalet med usikkerhedsfaktoren (som i andre sammenhznge er benavnt
sikkerhedsfaktor, korrektionsfaktor, ekstrapolationsfaktor) er at tage hgjde for
eventuelle mangler i den eksisterende viden og i datagrundlaget. | relation til
fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand opdeles usikker-
hedsfaktoren (UF) i tre hovedkategorier (UF,, UF , UF ).

Usikkerhedsfaktor I (UF,) anvendes med henblik pd at tage hgjde for, at men-
nesker kan veere mere fglsomme over for et givent stof end forsggsdyr. Denne
faktor har historisk veeret sat til 10. Ekstrapolation af data fra dyr til menne-
sker kan opfattes som omhandlende to forskellige aspekter: 1) korrektion af
dosis for forskelle i kropssterrelse mellem forsggsdyr og mennesker, sakaldt
allometrisk skalering, og 2) andre former for forskelle mellem forsggsdyr og
mennesker, som ikke ngdvendigvis afspejles i forskellene i kropsstarrelse. Al-
mindeligvis anvendes legemsvagten (W) som et udtryk for kropsstarrelsen, og
korrektion for forskelle i kropsstgrrelse mellem dyr og mennesker foretages
seedvanligvis pa basis af legemsveaegt. Denne form for dosiskorrektion er imid-
lertid blevet kritiseret som veerende utilstraekkelig, og internationalt halder
man efterhdnden mest til dosiskorrektion for forskelle i kropsstarrelse pa basis
af stofskiftet (W"*"). En gennemgang af den eksisterende viden understgtter,
at der i relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og vand fortsat
anvendes en standardveerdi pa 10 for UF,, nar korrektion af dosis for forskelle
i kropssterrelse mellem dyr og mennesker foretages pa basis af legemsvagt.
Det skal dog understreges, at det for visse stoffer og effekter samt for visse
forsggsdyr vurderes, at der sandsynligvis vil veere starre forskelle i fglsomhe-
den mellem forsggsdyr og mennesker end en 10-faktor. Omvendt vurderes det
0gsa, at der i visse tilfeelde kan vaere mindre forskelle i falsomheden mellem
forsggsdyr og mennesker end en 10-faktor.

Usikkerhedsfaktor 11 (UF,) anvendes med henblik pa at tage hgjde for, at nog-
le individer i befolkningen kan vaere mere fglsomme over for et givent stof end
den generelle befolkning (for eksempel bgrn, gravide, &ldre, sveekkede, kro-
nisk syge). Denne faktor har oftest veeret sat til 10. Forskellene i falsomhed
skyldes den biologiske variation, der findes mellem mennesker. Faktorer som
alder, kgn, graviditet, genotype, helbred, og livsstil kan veere medvirkende til
en gget biologisk falsomhed, som afspejler dels forskelle i toksikokinetik og
dels i toksikodynamik. Langt de fleste data vedrgrende et stofs toksiske effek-
ter stammer som bekendt fra dyreforsgg. Datagrundlaget for et givent stof
giver saledes sjeldent kendskab til, hvorvidt det enkelte individ er mere eller
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mindre falsomt for det pagealdende stof end den gennemsnitlige befolkning.
Der er publiceret en raekke analyser med henblik pa at belyse den interindivi-
duelle variation mellem mennesker og dermed en vurdering af stgrrelsesorde-
nen af usikkerhedsfaktor Il. Sammenfattende understatter disse analyser en
standardvaerdi pa 10 for interindividuel variation, idet denne 10-faktor for
mange stoffer vurderes at tage hgjde for den interindividuelle variation inden
for starstedelen (mere end 99%) af den humane population. Det skal dog un-
derstreges, at det for visse stoffer og effekter samt for visse undergrupper eller
enkeltindivider i populationen vurderes, at der vil veere stgrre forskelle i den
interindividuelle variation end denne 10-faktor.

Usikkerhedsfaktor 111 (UF,,) anvendes med henblik pa at tage hgjde for kvali-
tet og relevans af de tilgengelige data, det vil sige usikkerheder ved fastleeggel-
se af nul-effektniveau eller laveste effektniveau for den kritiske effekt. | relation
til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand har denne faktor
typisk varieret fra 1 til 100 afhaengigt af datagrundlaget for det pageeldende
stof. I UF,, indgdr elementer som for eksempel kvaliteten af datasettet, route-
to-route” ekstrapolation (for eksempel omregning fra oral dosis til inhalati-
onsdosis), “LOAEL-to-NOAEL” ekstrapolation , “duration of exposure” (for
eksempel ekstrapolation fra subkronisk nul-effektniveau til kronisk nul-
effektniveau), og “nature and severity of toxicity” (for eksempel kraftfrem-
kaldende effekt eller skader pa reproduktionssystemet). Pa baggrund af den
eksisterende viden om de enkelte delelementer af UF,, er det ikke muligt at
pege pa en specifik starrelsesorden for en standardverdi, hverken for de en-
kelte delelementer af UF,, eller for UF,, som sadan. | relation til fastsettelse af
kvalitetskriterier for luft, jord og vand anbefales det derfor fortsat at fastleegge
sterrelsen af UF,, pa baggrund af en ekspertvurdering og case-by-case under
hensyntagen til det givne stofs samlede datasat. Baggrunden for vurderingen
af de enkelt delelementer i UF, bgr vaere sa transparent som overhovedet mu-
lig.

Som beskrevet ovenfor, vurderes de enkelte elementer (UF, UF, og UF ) i
den samlede UF hver for sig. Derefter beregnes UF som produktet af hver af
de enkelte UF. Ved denne fremgangsmade kan der imidlertid i visse tilfeelde
opnas en meget hgj samlet UF. Iszr kan de enkelte delelementer i UF,, bidra-
ge til en hgj samlet UF. Derfor skal der foretages endnu en vurdering af den
samlede UF med henblik pa rimeligheden af denne faktor i forhold til det giv-
ne dataseet. Hvis den samlede UF har en meget hgj veerdi (f.eks. over 10.000),
bar datagrundlaget vurderes med hensyn til, om det er meningsfyldt at esti-
mere TDI og beregne kvalitetskriterier pa det foreliggende grundlag.

For nogle typer af effekter findes der muligvis ikke en taerskel. Dette antager
man for eksempel for genotoksiske carcinogener, hvor den tilgrundliggende
mekanisme for udvikling af tumorer er en beskadigelse af arvematerialet. Det-
te betyder i teorien, at en hvilken som helst eksponering, hvor lav den end
matte veere, vil medfgre en risiko for udvikling af tumorer, der er stgrre end
nul. Det skal dog understreges, at man internationalt i de senere ar har disku-
teret og fortsat diskuterer, hvorvidt der foreligger er teerskel for genotoksiske
effekter eller ej. Under antagelse af at der for genotoksiske carcinogener ikke
findes en tarskel, fastleegges TDI pa baggrund af en kvantitativ risikovurde-
ring. Principperne herfor er beskrevet i rapportens kapitel 5.

Der er udviklet en raekke modeller med henblik pa at foretage den kvantitative
risikovurdering. | relation til fastseettelse af kvalitetskriterier i luft, jord og drik-
kevand har Miljastyrelsen siden 1990 ved estimering af en TDI for genotok-
siske carcinogener anvendt den sakaldte one-hit model. Den linegre multista-
diemodel (engelsk: Linearised MultiStage (LMS) model) har gennem mange
ar veeret US-EPAs foretrukne model til kvantitativ risikovurdering af genotok-



siske carcinogener, og denne har ligeledes veret anvendt af WHO i relation til
guidelines for drikkevandskvalitet. Andre metoder/modeller til kvantitativ risi-
kovurdering af genotoksiske carcinogener er blevet foreslaet i de seneste ar.
For eksempel har US-EPA fremsat nye retningslinier og anbefaler nu som
standard at anvende lineer ekstrapolation med udgangspunkt i en dosis-
deskriptor kaldet LED,, (den nedre 95% konfidensgraense for den dosis, der er
associeret med 10% ekstra risiko). Inden for EU har der veret fremsat forslag
om at anvende en mere simplificeret metode baseret pa en dosisdeskriptor
kaldet T25 (den kroniske dosis (enhed: mg/kg legemsvagt per dag), som vil
give 25% af forsggsdyrene tumorer i et specifikt veev, efter korrektion for den
spontane hyppighed, indenfor den standardiserede levetid for det pageldende
species). T25-metoden er blevet evalueret ved at sammenligne resultater op-
naet ved denne metode med resultater opnaet ved anvendelse af LMS og
LED,,. Sammenligningen med bade LMS (for 33 stoffer) og med LED,, (for
68 stoffer) viste en god korrelation mellem de 2 metoder indbyrdes. Dog har
T25-metoden en tendens til at give et hgjere resultat end LMS og LED, , det
vil sige, at T25-metoden ikke er ligesa konservativ som LMS og LED ..

I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand anbefa-
les det enten at anvende one-hit modellen i den kvantitative risikovurdering til
beregning af TDI eller alternativt T25-metoden. En af disse to metoder anbe-
fales frem for LED,-metoden, idet begge metoder vurderes at give resultater,
der er sammenlignelige med LED -metoden, men beregningerne er mere
simple og gennemskuelige og kan udfgres uden anvendelse af computerbase-
rede beregningsprogrammer. Et forhold, der taler for anvendelse af T25-
metoden frem for one-hit modellen, er, at denne metode er accepteret i relati-
on til kvantitativ risikovurdering af genotoksiske carcinogener inden for EU’s
risikovurderingsprogram for eksisterende stoffer.

Som led i den kvantitative risikoberegning skal der ogsa tages stilling til, hvil-
ken livstidsrisiko der kan tolereres eller accepteres. Der findes hverken natio-
nalt eller internationalt faste regler herfor, da dette i hgj grad er et poli-
tisk/administrativt spgrgsmal. Den tolerable livstidsrisiko kan derfor veere for-
skellig hos forskellige myndigheder. En livstidsrisiko for at udvikle tumorer pa
10 betyder, at livslang eksponering for den pagaeldende dosis eller koncentra-
tion kan medfare, at én ud af en million eksponerede individer i princippet
kan udvikle én tumor, men ikke at det ngdvendigvis sker. Miljgstyrelsens hid-
tidige administrative praksis i relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for
luft, jord og drikkevand har veret en livstidsrisiko p& 10°.

107

Den generelle befolkning kan eksponeres for kemiske stoffer ved inhalation af
dampe, aerosoler og stev i luften (i indeklima savel som udendgrs), indtagelse
af levnedsmidler, drikkevand og jord (jord- og stgvpartikler), samt ved hud-
kontakt med drikkevand, jord og forbrugerprodukter. Ved en eksponerings-
vurdering foretages normalt en kvantitativ vurdering af den koncentration
(eller dosis) af et kemisk stof i et givent medie (luft, jord, drikkevand, og lev-
nedsmiddel/foder), som et individ eller en population udsattes for i en given
situation. | relation til fastseettelse af sundhedsmaessigt baserede kvalitetskrite-
rier for luft, jord og drikkevand foretages der ikke en regelret eksponerings-
vurdering som sadan. | stedet for tages der udgangspunkt i nogle standard-
veerdier for indtagelse af jord og drikkevand, for hudkontakt med jord samt for
inhalation af luft. Ved omregning af eksponeringskoncentrationer i de respek-
tive medier til en gennemsnitlig daglig dosis anvendes disse standardveerdier
ligeledes. Dette er beskrevet i rapportens kapitel 6. Endvidere er i dette kapitel
for de mest anvendte forsggsdyr angivet de standardeksponeringsestimater for
foder, drikkevand og luft, der ligger til grund for omregning af koncentratio-
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ner af kemiske stoffer i disse medier til indtagen dosis (enhed: mg/kg legems-
vaegt per dag).

Ved eksponering for kemiske stoffer via inhalation af luft kan der foretages
omregninger mellem eksponeringskoncentrationen i luften (enhed: mg/m®) og
en gennemsnitlig daglig dosis (enhed: mg/kg legemsvagt per dag) ved at ind-
drage kropsvagten og den daglige gennemsnitlige ventilation (volumet af luft
indandet per dag, enhed: m°/dag). Ventilationen (VR) varierer afhangigt af
alder, kan, vaegt, helbred og fysisk aktivitetsniveau (arbejde, lgb, gang, hvile). |
relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft har MST som udgangspunkt
hidtil anvendt en standardveerdi for VR p& 20 m°/dag (gennemsnitsvaerdi for
voksne). De fleste nyere undersggelser af den gennemsnitlige daglige VR over
kortere eller lzengere tid, herunder variationer i relation til alder, ken, veegt,
helbred og fysisk aktivitetsniveau, er foretaget i USA. Pa baggrund af disse
undersggelser har US-EPA anbefalet for eksponering gennem leengere tid at
anvende en standardveerdi for den gennemsnitlige daglige VR pa 11,3 m°/dag
for kvinder og 15,2 m°/dag for mand (alder voksne: 19 ar og opefter). For
gruppen bgrn anbefales en raekke aldersspecifikke standardveerdier. For eks-
ponering i kortere tid er der pa basis af forskellige aktivitetsmgnstre anbefalet
en raeekke specifikke standardverdier. Standardveerdien pd 20 m®/dag, som
MST hidtil har anvendt i relation til fastsettelse af kvalitetskriterier for ude-
luft, vurderes i lyset af de nyere undersggelser som varende en verdi, der
ligger over gennemsnittet for befolkningen som helhed.

Ved eksponering for kemiske stoffer via indtagelse af jord kan der foretages
omregninger mellem eksponeringskoncentrationen i jorden (enhed: mg/kg
jord) og en gennemsnitlig daglig dosis (enhed: mg/kg legemsvagt per dag)
ved at inddrage kropsvagten og den daglige gennemsnitlige indtagelse af jord
(enhed: mg/dag). Denne eksponeringsvej er iser relevant for mindre bgarn,
idet barn af natur er nysgerrige og ofte undersgger ukendte ting ved at putte
disse i munden. Der kan saledes veret tale om decideret jordspisning
(geophagia), men ogsa indtagelse af jord- eller stgvpartikler ved, at barnene
sutter pa deres haender, legetgj eller andre genstande. Der kan vere en ulige
fordeling bgrn imellem, idet de fleste bern kun indtager relativt sma mengder,
mens nogle fa barn spiser starre mangder jord. Det sidste faenomen kaldes
pica. MST har i relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for jord som ud-
gangspunkt hidtil anvendt en standardveerdi for daglig gennemsnitlig indtagel-
se af jord pa 200 mg/dag. | relation til meget kortvarig eksponering har der
som udgangspunkt vaeret anvendt en standardveerdi pa 10 g/dag for at tage
hgjde for eventuelle pica-bgrn. | lgbet af 1990-erne er publiceret en raekke
studier, der alle peger pa, at den gennemsnitlige indtagelse af jord for mindre
bern ligger under eller omkring 100 mg/dag med en 95 percentil pa omkring
200 mg/dag. De fleste estimater er baseret pa undersggelser foretaget i USA.
Pa baggrund af de nyere undersggelser har US-EPA i 1997 for bgrn anbefalet
en standardveerdi for gennemsnitlig indtagelse af jord pa 100 mg/dag (bern i
alderen op til 6 ar) med en 95 percentil pa 400 mg/dag og for voksne en gen-
nemsnitsveerdi pa 50 mg/dag. For pica bern i relation til meget kortvarige
(akutte) eksponeringer er anbefalet en standardverdi pa 10 g/dag. Standard-
veerdien pa 200 mg/dag, som MST hidtil har anvendt som en daglig gennem-
snitsveerdi for et barns indtagelse af jord i relation til fastseettelse af
kvalitetskriterier for jord, vurderes i lyset af de nyere undersggelser som
vaerende en veerdi, der ligger vaesentligt over gennemsnitsvaerdien for bgrn
generelt og vurderes (forsigtigt sken) som svarende til omkring 95 percentilen
for bgrns daglige indtagelse af jord i de nyere studier.

Den generelle befolkning kan ogsa eksponeres for kemiske stoffer i jorden ved
direkte hudkontakt. Denne eksponeringsvej er is&r relevant for mindre bgrn,
idet barn oftest leger pa jorden og ogsd mange gange med jorden. VVoksne kan



ogsa eksponeres for kemiske stoffer i jorden ved direkte hudkontakt, for ek-
sempel ved havearbejde. MST har i relation til fastseettelse af kvalitetskriterier
for jord som udgangspunkt hidtil anvendt en standardveerdi for hudkontakt
med jord pa 1000 mg/dag (som en daglig gennemsnitsvaerdi for bgrn). Der er
ikke fundet nogle studier vedrgrende den gennemsnitlige daglige hudkontakt,
hverken for bgrn eller voksne.

Ved eksponering for kemiske stoffer via indtagelse af drikkevand kan der fore-
tages omregninger mellem eksponeringskoncentrationen i vandet (enhed:
mg/liter) og en gennemsnitlig daglig dosis (enhed: mg/kg legemsveegt per dag)
ved at inddrage kropsvagten og den daglige gennemsnitlige indtagelse af drik-
kevand (enhed: liter/dag). Indtagelsen af drikkevand varierer afhaengigt af
alder, fysisk aktivitetsniveau (arbejde, lgb, gang, hvile), samt omgivelsernes
temperatur. MST har i relation til fastsattelse af kvalitetskriterier for drikke-
vand som udgangspunkt hidtil anvendt en standardverdi for daglig indtagelse
af drikkevand pa 2 liter/dag (gennemsnitsveerdi for voksne). De fleste nyere
undersggelser af den daglige indtagelse af drikkevand er foretaget i USA. Pa
baggrund af udvalgte undersggelser har US-EPA for voksne anbefalet at an-
vende en standardverdi for den gennemsnitlige daglige indtagelse af drikke-
vand pa 1,4 liter/dag og en 90 percentil pa 2,3 liter/dag (alder: 19 ar og opef-
ter). For gruppen bgrn som sadan anbefales aldersspecifikke standardveerdier.
Derudover er der anbefalet specifikke standardverdier for gravide og ammen-
de kvinder, og for aktivitet under forskellige temperaturforhold. Standardvaer-
dien pa 2 liter/dag, som MST hidtil har anvendt som en gennemsnitsvaerdi i
relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for drikkevand, vurderes i lyset af de
nyere undersggelser som veerende en veerdi, der ligger noget over den gen-
nemsnitlige indtagelse for befolkningen som helhed. Standardveardien pa 2
liter/dag kan betragtes som en reprasentativ veerdi for en 95 percentil for bgrn
i alderen op til 19 ar, men ikke for voksne.

Selve kvalitetskriteriet for Iuft, jord og drikkevand beregnes ud fra den bereg-
nede tolerable daglige indtagelse (TDI) ved at dividere TDI (eller en procent-
del af denne) med den gennemsnitlige daglige standardeksponering for det
relevante medie. Det vil sige, at selve fastsettelsen af det enkelte kvalitetskrite-
rie ud fra TDI er ens for stoffer, hvor der findes en teerskelveerdi for de(n)
kritiske effekt)er) og for genotoksiske carcinogener. Beregning af kvalitetskri-
terierne for luft, jord og drikkevand er beskrevet i rapportens kapitel 7. | dette
kapitel er endvidere inkluderet en kort gennemgang af betydningen af over-
skridelse af kvalitetskriterier eller TDI samt af principperne for allokering, det
vil sige tildeling af kun en vis procentdel af TDI til eksponering fra et givent
medie.
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English Summary

In Denmark, health based quality criteria are set for chemical substances in
soil, drinking water and ambient air according to the principles laid down in
the Guideline' for health based evaluation of chemical substances in drinking
water and in Appendix A of the Industrial Air Pollution Control Guidelines’.
These principles are currently undergoing a revision based on the experiences
gained during the last ten years within this area as well as on the improved
knowledge internationally regarding the various steps in the risk assessment
process. The aim of this report is to update the current knowledge and experi-
ences in order to provide the basis for the revision of the principles for the
setting of health based quality criteria for chemical substances in soil, drinking
water and ambient air. The most essential features of the principles are sum-
marised below.

The report has been prepared for the Danish Environmental Protection
Agency (DEPA) by the Institute of Food Safety and Nutrition, Danish Vet-
erinary and Food Administration.

The scientific basis for the assessment of health based quality criteria for
chemical substances in soil, drinking water and ambient air, below referred to
as ‘quality criteria’, consists of a hazard identification, a dose (concentration)
— response (effects) assessment (hazard characterisation), and an exposure
assessment.

The hazard identification and characterisation are based on data elucidating
the toxicological effects in humans and experimental animals of a given
chemical substance. Data are collected from national and international criteria
documents and monographs, by searching in international databases, and from
original scientific literature. Furthermore, unpublished data from the risk assess-
ment reports within the EU programme on the evaluation and control of existing
substances are also included in the hazard assessment and occasionally unpublished
data from industry or other sources.

Human data include information from case reports (e.g., poisonings), clinical ex-
aminations, studies on volunteers, experiences from the working environment, and
epidemiological studies. For most chemical substances however, human data are
not adequate or available. Therefore, the quality criteria for chemical substances
in soil, drinking water and ambient air are primarily based upon data from stud-
ies in experimental animals. Ideally, a complete database including information on
toxicokinetics, acute toxicity, irritation, sensitisation, repeated dose toxicity,
mutagenicity and genotoxicity, carcinogenicity, and toxicity to reproduction should
be available. In relation to the setting of quality criteria for chemical substances
in soil, drinking water and ambient air, this requirement is most often not ful-
filled. According to the current administrative practice of the DEPA, the quality
criteria are based on the existing database and to compensate for the inadequacy of
the database, an uncertainty factor is applied.

' Sundhedsmaessig vurdering af kemiske stoffer i drikkevand. Vejledning fra Miljgsty-
relsen Nr. 1 1992, Miljgministeriet, Miljastyrelsen.

? Industrial Air Pollution Control Guidelines. Vejledning fra Miljgstyrelsen Nr. 9
1992, Ministry of the Environment, Denmark, Danish Environmental Protection
Agency.

17



18

Exposure to a chemical substance can result in a broad spectrum of effects varying
from mild effects as e.g., irritation to fatal poisonings. The type and severity of the
effects observed is most often correlated with the exposure concentration. The first
step in the hazard assessment is the hazard identification, i.e., an identification of
the toxicological effects, which a substance has an inherent capacity to cause. The
next step is the hazard characterisation, i.e., estimation of the relationship between
dose or exposure concentration to a substance, and the incidence and severity of an
effect. Regarding the severity of a given effect, it is evaluated whether the effect
can be considered as being adverse or not. Generally, an effect is considered as
being adverse when there is a change in morphology, physiology, functional capac-
ity, development, and/or life span in the exposed individuals, and when the inci-
dence of the effect is statistically significantly different from that in the control
group. The hazard assessment also includes an evaluation of the ‘no observed ad-
verse effect level” (NOAEL) and ‘the lowest observed adverse effect level’
(LOAEL) for the various effects observed.

When all the relevant toxicological data have been evaluated, the hazard(s)
considered most important, “the critical effect(s)”, is identified, i.e., the ef-
fect(s), which is considered as being the essential one for the setting of the
guality criteria. The critical effect(s) can be considered to be of two types:
those considered to have a threshold and those for which there is considered
to be some risk at any level (non-threshold, e.g. genotoxic carcinogens). For
threshold effects, a NOAEL (or LOAEL) is identified for the critical effect. In
relation to the setting of quality criteria for chemical substances in soil, drink-
ing water and ambient air, effects are generally considered to be of more con-
cern the lower the concentration (or dose) at which they occur, and the effect
observed at the lowest concentration (or dose level) often forms the basis for
the quality criteria.

The next step in the setting of quality criteria for chemical substances in soil,
drinking water and ambient air is the derivation of the tolerable daily intake
(TDI), which is an estimate of the intake of a substance, which can occur over
a lifetime without appreciable health risk. For acutely toxic substances, the
maximal tolerable dose or concentration (MTD/K) forms the basis for the
quality criteria. The derivation of the TDI depends on the type of the critical
effect: threshold or non-threshold.

For threshold effects, the TDI is calculated by dividing the NOAEL (or
LOAEL) for the critical effect(s) with an uncertainty factor (UF). The cur-
rent practice according to the DEPA in relation to the setting of quality crite-
ria for chemical substances in soil, drinking water and ambient air is to divide
the UF into three categories (UF,, UF , UF ).

UF, accounts for the interspecies variation in susceptibility, i.e., accounts for
that humans may be more susceptible to a given effect than experimental
animals. According to the current practice of the DEPA in relation to the set-
ting of quality criteria for chemical substances in soil, drinking water and am-
bient air, a default value of 10 is used for UF,. The interspecies differences
can be divided into differences in metabolic size and remaining species-
specific differences. To account for differences in metabolic size, three meth-
ods are used in practice: extrapolation based on 1) body weight, 2) surface
area, and 3) caloric demand. Scaling on the basis of caloric demand to adjust
oral NOAELSs for metabolic size is internationally considered as being more
appropriate compared to extrapolation based on body weight. The data on the
remaining (i.e., after metabolic scaling) uncertainty in the extrapolation from
animals to humans are too limited in order to suggest a default value. A num-



ber of analyses® have been performed in order to propose a default value to
account for interspecies differences (metabolic as well as the remaining spe-
cies-specific differences). These analyses support to continue to use a default
value of 10 for UF, in relation to the setting of quality criteria for chemical
substances in soil, drinking water and ambient air when correction for meta-
bolic size is based on body weight.

UF, accounts for the differences in interindividual susceptibility, i.e., accounts
for subgroups in the population such as children and the unborn child, preg-
nant women, elderly, or sick people may be more susceptible than the general
population. According to the current practice of the DEPA in relation to the
setting of quality criteria for chemical substances in soil, drinking water and
ambient air, a default value of 10 is used for UF,. The responses of humans to
xenobiotics may vary because of a number of biological factors, such as age,
sex, genetic composition, health status, and lifestyle, and reflect both differ-
ences in toxicokinetics and in toxicodynamics. A number of analyses’ have
been performed in order to propose a default value to account for the interin-
dividual differences. These analyses support to continue to use a default value
of 10 for UF,, in relation to the setting of quality criteria for chemical sub-
stances in soil, drinking water and ambient air.

UF,, accounts for the quality and relevance of the data, i.e., accounts for the
uncertainties in the establishment of a NOAEL for the critical effect. Accord-
ing to the current practice of the DEPA in relation to the setting of quality
criteria for chemical substances in soil, drinking water and ambient air, a value
from 1 to 100 is used for UF . The UF, includes elements such as the 1)
quality of the database, e.g., data on specific toxic endpoints are lacking or
inadequate; 2) route-to-route extrapolation, e.g., no studies using the appro-
priate exposure route are available; 3) LOAEL-to-NOAEL extrapolation, e.g.,
a NOAEL cannot be established for the critical effect; 4) subchronic-to-
chronic extrapolation, e.g., no chronic studies on which to establish the
NOAEL are available; and 5) nature and severity of toxicity, e.g., the critical
effect is toxicity to reproduction, carcinogenicity or sensitisation. A number of
analyses’ have been performed in order to propose a default value to account
for the various elements of UF, . Based on these analyses, a default value for
UF,, as well as for the various elements of UF , cannot be suggested. In rela-
tion to the setting of quality criteria for chemical substances in soil, drinking
water and ambient air it is therefore recommended to evaluate the value of the
UF,, case-by-case based on expert judgement.

Finally, the total UF has to be reviewed. If the magnitude of the total UF is
very high (e.g., above 10000), the database might be considered as too limited
in order to set a health based quality criteria for a given chemical substances in
soil, drinking water and ambient air.

For non-threshold effects (e.g., genotoxic carcinogens), there is no clear con-
sensus on appropriate methodology for the calculation of the TDI. A number
of approaches based largely on characterisation of dose response analyses and
low-dose extrapolation have been adopted for assessment of such effects,
which all require administrative/political judgements of acceptable health risk.
A number of mathematical models have been developed for extrapolation
from responses at the high experimental doses generally used in animal car-
cinogenicity tests to those of the substantially lower exposure levels encoun-
tered in human situations. The most extensively used mathematical model to
date is the Linearised Multi-Stage (LMS) model, which has been used by US-
EPA and by WHO in relation to guidelines for drinking water quality. An-

® For references, see section 4.6.
* For references, see section 4.6.
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other model is the One-hit model, which according to the current practice of
the DEPA is used in relation to the setting of quality criteria for genotoxic
carcinogens in soil, drinking water and ambient air. US-EPA has recently
published (1996, 1999)° proposed guidelines for carcinogen risk assessment
and one of the key issues is to use linear extrapolation downwards from a
benchmark dose (LED,,, the 95% lower confidence limit on a dose associated
with 10% extra tumour risk adjusted for background) in cases where there is
no evidence for non-linearity in the dose response. Within the EU, it has re-
cently been proposed to use the dose descriptor T25 from animal studies as a
basis for the quantitative risk characterisation for carcinogens’. T25 is defined
as the chronic dose rate (in mg/kg b.w./day), which will give 25% of the ani-
mals tumours at a specific tissue site, after correction for spontaneous inci-
dence, within the standard lifetime of that species. The results obtained with
the T25-approach, which can be calculated without computer programmes,
are in agreement with results from computer-based extrapolation methods
such as the LMS-model and the benchmark method using LED, . Based on
the current knowledge and experiences, it is recommended in relation to the
setting of quality criteria for chemical substances in soil, drinking water and
ambient air either to continue to use the One-hit model or alternatively, to
implement the T25-approach.

There are no regulations on acceptable health risk, but there is an administra-
tive practice followed by various authorities. Generally, a lifetime risk between
10° and 107 is considered a tolerable level. A lifetime risk of 10° for develop-
ing tumours means that exposure for life time to a specific dose or concentra-
tion may result in that one individual of a million of exposed individuals de-
velops one tumour. The current administrative practice according to the
DEPA in relation to the setting of health based quality criteria for genotoxic
caré:inogens in soil, drinking water and ambient air is to use a lifetime risk of
10°.

The general population is exposed to chemical substances via inhalation of
vapours, aerosols and dust in the air (indoor air as well as ambient air), intake
of food, drinking water and soil, and dermal contact to water, soil and con-
sumer products. The exposure assessment generally estimates the concentra-
tions/doses to which human populations are or may be exposed. According to
the current practice of the DEPA in relation to the setting of quality criteria
for chemical substances in soil, drinking water and ambient air, no such
straightforward exposure assessment is performed, but standard exposure
rates for soil, drinking water, and air are used.

The exposure concentration in the air (expressed in mg/m®) can be converted
to an average daily dose (expressed as mg/kg b.w./day) by using the body
weight and the daily average inhalation rate (ventilation rate VR, expressed as
m°/day). Breathing rates are affected by numerous individual characteristics,
including age, gender, body weight, health status, and levels of activity. Ac-
cording to the current practice of the DEPA in relation to the setting of health
based quality criteria for chemical substances in ambient air, a standard inha-
lation rate of 20 m°/day (daily average for adults) is used. A number of analy-
ses on inhalation rates have been performed during the last 10 years, pre-
dominantly in the USA. Based on selected key inhalation rate studies, US-

° For references, see section 5.5.
® For references, see section 5.5.



EPA’ has recommended a daily average inhalation rate (VR) for long-term
exposure of 11.3 m*/day for women and of 15.2 m’/day for men (Table
6.1.1B); an upper percentile has not been recommended. The recommended
inhalation rates for men and women are different than the 20 m*day, which
has commonly been assumed in the past US-EPA risk assessments. For chil-
dren, US-EPA’ has recommended various age-specific inhalation rates (Table
6.1.1B). Recommended inhalation rates have also been given children and
adults for short-term exposures in which distribution of activity patterns are
specified (Table 6.1.1B).

The exposure concentration in soil (expressed in mg/kg soil) can be converted
to an average daily dose (expressed as mg/kg b.w./day) by using the body
weight and the average daily soil intake (expressed as mg/day). The potential
for exposure to chemical substances via this source is greater for children be-
cause they are more likely to ingest more soil than adults as a result of behav-
ioural patterns present during childhood such as the mouthing of objects or
hands. Deliberate soil ingestion is defined as pica. According to the current
practice of the DEPA in relation to the setting of health based quality criteria
for chemical substances in soil, a standard estimate for soil intake of 200
mg/day (daily average for an infant) is used with an intake of 10 g for acutely
toxic substances in relation to pica. A number of analyses on soil intake
among children have been performed during the last 10 years, predominantly
in the USA. Based on selected key studies on soil intake among children, US-
EPA’ has recommended a daily average of 100 mg/day for soil intake among
children under 6 years of age with an upper percentile (95 percentile) of 400
mg/day (Table 6.1.2.1C). For children who deliberately ingest soil, an intake
of 10 g/day has been recommended by US-EPA® as a reasonable value for use
in acute exposure assessments. Adults may also ingest soil or dust particles
that adhere to food, cigarettes, or their hands. According to US-EPA’, only
three studies have attempted to estimate adult soil ingestion; a daily average of
50 mg/day for adult soil ingestion has been recommended (Table 6.1.2.1C).
The general population can also be exposed to chemical substances in soil by
dermal contact, e.g., via outdoor recreation, gardening, construction, and
playing. No data are available regarding a daily average for dermal contact to
soil. According to the current practice of the DEPA in relation to the setting
of health based quality criteria for chemical substances in soil, a standard es-
timate for dermal contact to soil of 1 g/day is used for children (daily average)
and of 0.1 g/day for adults (daily average).

The exposure concentration in drinking water (expressed in mg/litre) can be
converted to an average daily dose (expressed as mg/kg b.w./day) by using the
body weight and the average daily drinking water intake (expressed as li-
tre/day). The daily consumption of drinking water varies with age, levels of
physical activity, and fluctuations in temperature and humidity. According to
the current practice of the DEPA in relation to the setting of health based
quality criteria for chemical substances in drinking water, a standard estimate
for drinking water intake of 2 litres/day (daily average for an adult) is used. A
number of analyses on drinking water intake have been performed during the
last 10 years, predominantly in the USA. Based on selected key studies on

" US-EPA (1997). Exposure Factors Handbook EPA/600/P-95/002Fa. Up-
date to Exposure Factors Handbook EPA/600/8-89/043 - May 1989.
http://www.epa.gov/nceawww1/pdfs/efh/front.pdf

® US-EPA (1997). Exposure Factors Handbook EPA/600/P-95/002Fa. Up-
date to Exposure Factors Handbook EPA/600/8-89/043 - May 1989.
http://www.epa.gov/nceawww1/pdfs/efh/front.pdf
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drinking water intake, US-EPA® has recommended a daily average of 1.4 li-
tre/day for drinking water intake among adults (age: above 19 years) with an
upper percentile (90 percentile) of 2.3 litres/day (Table 6.1.3D). These rec-
ommended values are different than the 2 litres/day commonly assumed in
US-EPA risk assessments. For children, US-EPA® has recommended various
age-specific drinking water intake rates (Table 6.1.3C).

Finally, the health based quality criteria for chemical substances in soil, drink-
ing water and ambient air are derived for the relevant media by dividing the
TDI with the standard exposure rate of this media. To ensure that the total
daily intake of a given chemical substance from the various media does not
exceed the TDI, a certain percentage of the TDI can be assigned to the rele-
vant media (allocation) and in this way account for other important exposure
routes such as exposure through the food.

The health based quality criteria derived as described above are used as the basis
for the setting of quality criteria for chemical substances in soil and drinking water,
and of C-values’ in ambient air. In this step, other than health based viewpoints
may be taken into account, including aesthetical factors such as odour (all media),
discoloration (soil, drinking water), taste (drinking water), and microbial growth
(drinking water). The C-value is fixed as a mean hourly value that must not be
exceeded by more than about seven hours a month, i.e., 1% of the time. When im-
plementing health based quality criteria in air to C-values, the nature of the toxico-
logical effects and the period during which the substances remain active are of
crucial importance. Four different categories have been established, for further
details are referred to the Appendix A of the Industrial Air Pollution Control
Guidelines™. Furthermore, economic or political administrative factors may also
be taken into account in relation to the setting of quality criteria for chemical sub-
stances in soil, drinking water, and ambient air.

° Contribution value. Defined as the maximum amount of any pollutant a company is
allowed to emit in the air as immission. The C-value is used in the calculations for all
chimneys that emit pollutants into the atmosphere.

 Industrial Air Pollution Control Guidelines. Vejledning fra Miljgstyrelsen Nr. 9
1992, Ministry of the Environment, Denmark, Danish Environmental Protection
Agency.
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1 Indledning

Ifalge Miljgbeskyttelsesloven kan ministeren for at beskytte befolkningens
sundhed og miljget fastseette krav til udledningen af miljgfaktorer til miljget og
til kvaliteten af de omgivende medier, jord, luft og vand.

I administrationen af miljglovgivningen har Miljgstyrelsen i den forbindelse
saledes fastsat sundhedsmeessigt baserede grenseverdier (= kvalitetskriterier)
for en lang reekke kemiske stoffer i jord, luft og drikkevand (samt i et mindre
omfang i grundvand). De sundhedsmaessigt baserede kvalitetskriterier, som
fastseettes for konkrete stoffer ud fra et vurderet behov, er nationale veerdier,
der anvendes som vejledende veerdier som et veerktgj ved centrale og
decentrale myndigheders handtering af forureningssager.

Hvad angdr industriens udledning af luftbaren forurening har dette gennem
Luftvejledningen (MST 1990a, MST 2001) medfart en raekke krav. Et vigtigt
og styrende element i denne sammenhang er fastsettelse af bidragsveerdier,
B-veerdier, for en raekke konkrete udledninger (kemiske stoffer), hvor ud-
gangspunktet for fastseettelsen af disse er sundhedsmaessige vurderinger samt
beregning af et sundhedsmaessigt baseret luftkvalitetskriterium (tidligere ofte
benaevnt som sundhedsmaessig baseret graenseveerdi).

Tilsvarende er der i forbindelse med jordforureninger opstaet en praksis, hvor
sundhedsmaessigt baserede jordkvalitetskriterier er et centralt veerkstgj i for-
bindelse med registrering af forurenet jord og i forbindelse med risikovurde-
ring og anvendelse af forurenet jord.

Inden for drikkevandsomradet geelder EU-harmoniserede retningslinier for
kvalitetskrav. Direktivet for vandkvalitet er dog et minimumsdirektiv og opstil-
ler for en reekke miljgfaktorer, herunder en reekke kemiske stoffer, konkrete
kravveerdier. Ved dansk implementering af dette direktiv kan serlige nationale
vurderinger og hensyn medfgare afvigelse fra disse kravveerdier. For forurenin-
ger, der ikke er omfattet af direktivet, kan der udarbejdes nationale
kvalitetskriterier for drikkevand. | forbindelse med udarbejdelse af disse
nationale vaerdier anvendes typisk et sundhedsmaessigt baseret
drikkevandskvalitetskriterium som udgangspunkt.
Drikkevandskvalitetskriterier anvendes desuden som vejledende veerdier i
konkrete situationer, hvor der ikke er opstillet drikkevandskrav.

1.1 Hidtil anvendt praksis for fastsattelse af sundhedsmassigt base-
rede kvalitetskriterier

Der findes i dag internationalt anerkendte principper for sundhedsmaessige
vurderinger af kemiske stoffer. Miljgstyrelsen tager udgangspunkt i disse prin-
cipper, nar der skal fastsettes sundhedsmaessigt baserede kvalitetskriterier for
kemiske stoffer i luft, drikkevand og jord.

De principper, som Miljgstyrelsen hidtil har lagt til grund for fastseettelse af
sundhedsmaessigt baserede kvalitetskriterier (tidligere benaevnt greenseveerdier)
for kemiske stoffer, er skitseret i Bilag A til Vejledning nr. 6 1990 Begransning



af luftforurening fra virksomheder (MST 1990a), i daglig tale kaldet Luftvejled-
ningen. | Vejledning nr. 1 1992 Sundhedsmaessig vurdering af kemiske stoffer i
drikkevand (MST 1992) er skitseret de principper, som Miljgstyrelsen anven-
der ved sundhedsmaessige vurderinger af drikkevand.

Endvidere er principperne kort sammenfattet i Projekt om jord og grundvand
fra Miljgstyrelsen nr. 12 1995 (Nielsen et al. 1995) (dansksproget udgave)
samt i Environmental Review no. 6 1996 (Nielsen & Larsen 1996) (engelsk-
sproget udgave).

Med udgangspunkt i formuleringerne i de eksisterende vejledninger gengives
de hidtil anvendte principper gengives kort:

Det videnskabelige grundlag for fastseettelse af kvalitetskriterier for et kemisk
stof udgeres af undersggelser over det pagaldende stofs mulige skadevirknin-
ger. Alle relevante data om et givent stof samles i et engelsksproget bag-
grundsdokument, som danner grundlag for fastszettelsen af kvalitetskriterier-
ne. Endvidere udarbejdes der et datablad pa dansk omhandlende de vasent-
ligste data samt grundlaget for fastseettelsen af kvalitetskriteriet.

Data hentes fra internationale og nationale kriteriedokumenter samt via littera-
tursggning i internationale databaser. Som grundlag for kvalitetskriterier an-
vendes dels data for, hvordan stoffet virker pa mennesker og dels data fra dy-
reforsgg. Humane data kan foreligge i form af epidemiologiske undersggelser
og for nogle stoffer ogsa som data fra kliniske undersggelser, fra eksperimen-
telle undersggelser pa frivillige personer eller fra forgiftningstilfeelde. For langt
de fleste kemiske stoffer findes imidlertid ikke tilstraekkelig viden om stoffets
virkning pa mennesker, hvorfor fastsattelse af kvalitetskriterier hyppigst base-
res pa eksperimentelle undersggelser i forsggsdyr.

Ud fra de tilgengelige data foretages en farlighedsvurdering, og den kritiske
effekt identificeres. Dernast fastleegges et nul-effektniveau, det vil sige en teer-
skelveerdi (koncentration eller dosis), hvorunder der ikke observeres sund-
hedsskadelige effekter (engelsk: No Observed Adverse Effect Level -
NOAEL). | de tilfelde, hvor der ikke kan fastleegges et NOAEL, fastleegges
den laveste koncentration eller dosis, hvor der er observeret sundhedsskadelige
effekter (engelsk: Lowest Observed Adverse Effect Level - LOAEL).

Efter fastleeggelse af NOAEL (eller LOAEL) anvendes der en reekke
(u)sikkerhedsfaktorer for at na frem til den koncentration (eller dosis), den
tolerable daglige indtagelse (TDI), som mennesker vurderes at kunne udsat-
tes for gennem et helt livsforlgb uden, at der optraeder skadelige virkninger.
Traditionelt har Miljgstyrelsen anvendt tre typer af sikkerhedsfaktorer: SF,
seettes traditionelt til 10 og tager hgjde for, at mennesker kan veere mere fal-
somme over for stoffet end forsggsdyr. SF, settes traditionelt til 10 og tager
hgjde for, at nogle individer i befolkningen (f.eks. bgrn, gravide, gamle, og
kronisk syge) kan veere mere fglsomme over for stoffet end den generelle be-
folkning. SF, seettes typisk i intervallet fra 1 til 100 og tager hgjde for kvalitet
og relevans af data, det vil sige usikkerheder ved fastsettelse af NOAEL
(LOAEL).

For visse typer af sundhedsskadelige effekter menes det, at det ikke er muligt
at fastleegge en koncentration (eller dosis), hvorunder stoffet ikke udviser en
skadelig effekt. Det vil sige, at for den pageldende effekttype (for eksempel
udvikling af tumorer, hvor den tilgrundliggende mekanisme skyldes en beska-
digelse af generne) antages det, at der ikke findes en teerskelverdi. | disse til-
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feelde foretages en risikoberegning ud fra en fastlagt livstidsrisiko. Ved hjelp af
en matematisk ’one-hit” model beregnes (seedvanligvis ud fra tumorfundene i
dyreforsgg) den daglige livstidsdosis, der vil medfare ét ekstra tilfelde af can-
cer blandt en population pa 1 million dyr (107 livstidsrisiko). Ved ekstrapola-
tion af denne dosis til humandosis fas den daglige livstidsdosis (TDI), der
anses for at veere tolerabel for mennesker.

Efter fastleeggelse af TDI beregnes et sundhedsmaessigt baseret kvalitetskrite-
rium for det relevante medie (luft, jord eller drikkevand) ved at dividere med
en standardeksponering for det pageeldende medie. Standardeksponeringerne
for Iuft, jord og drikkevand er angivet i Miljgprojekt nr. 123 1990 Risikovurde-
ring af forurenede grunde (MST 1990b). Ved beregning af kvalitetskriterier
tages endvidere hensyn til, at den generelle befolkning ofte bliver eksponeret
for et givent kemisk stof via flere medier (luft, indeklima, drikkevand, lev-
nedsmidler, jord) ved kun at tildele (allokere) en vis procentdel af TDI til det
pageldende medie.

Ved fastseettelsen af kvalitetskriteriet for et givent medie inddrager Miljgsty-
relsen, udover de sundhedsmassige aspekter, ogsa andre aspekter s som hy-
giejniske og administrative betragtninger som for eksempel udseende, lugt og
smag, samt i relevante tilfeelde baggrundsniveauet af det givne stof i mediet.

Anvendelse af ovenstaende principper og den praksis, der hermed er indar-
bejdet, repraesenterer efter Miljastyrelsens opfattelse en forsigtighedstilgang,
der har medfaert, at de fastsatte kvalitetskriterier opfylder malsatningen om et
hgjt beskyttelsesniveau for befolkningen, idet efterlevelse af de anfarte veerdier
anses at sikre mod sundhedsskadelige effekter i befolkningen. Kvalitetskriteri-
erne skal saledes opfattes som sikkerhedsgreaenser og ikke faregraenser. Det vil
sige, at overskridelse af et kvalitetskriterium ikke automatisk skal opfattes som
ensbetydende med fare, men som et udtryk for, at det hgje beskyttelsesniveau,
man saedvanligvis tilstreber, er blevet formindskes.

1.2 Risikovurdering af kemiske stoffer i EU

For nye og eksisterende kemiske stoffer, biocider samt pesticider er der i EU-
regi fastlagt principper for risikovurdering. De overordnede retningslinier for
risikovurderingen af disse forskellige stofgrupper er fastlagt i forskellige direk-
tiver eller forordninger.

1.2.1 Nye og eksisterende kemiske stoffer

De overordnede retningslinier for risikovurdering af nye kemiske stoffer er
fastlagt i direktiv 93/67/EEC (EEC 1993a) og for eksisterende stoffer i for-
ordningerne 793/93/EEC (EEC 1993a) og 1488/94 (EEC 1994). Principper-
ne er udferligt beskrevet i Technical Guidance Document (TGD) (EC
1996), som for gjeblikket er under revision og som, udover nye og eksisteren-
de stoffer, ogsa til en vis grad skal omfatte biociderne. Danmark tager del i
EU’s risikovurderingsprogrammer for nye og eksisterende stoffer i henhold til
de geldende EU-reguleringer, men disse reguleringer er ikke implementeret i
dansk lovgivning som sadan.

For bade sundhed og miljg omfatter risikovurderingen flere trin: ekspone-
ringsvurdering, effektvurdering (farlighedsvurdering samt dosis-
respons/effekt-vurdering), og risikokarakterisering (eksponeringsvurderingen



og effektvurderingen sammenholdes). Ved risikokarakteriseringen vurderes
den sakaldte Margin of Safety (MOS), det vil sige forholdet mellem nul-
effektniveauet (eller det laveste effektniveau) for en given effekt og ekspone-
ringsestimatet for et givent scenarie. Risikokarakteriseringen udarbejdes sepa-
rat for tre undergrupper i den humane population: arbejdere, forbrugere, og
den generelle befolkning eksponeret indirekte via miljget.

Ud fra en overordnet synsvinkel er principperne for farlighedsvurderingen af
kemiske stoffer i relation til fastseettelse af sundhedsmaessigt baserede kvali-
tetskriterier i luft, jord eller drikkevand sammenlignelige med retningslinierne
for effektvurderingen af nye og eksisterende kemiske stoffer i EU-regi. Det er
saledes naturligt, at der drages nytte af og sker en vekselvirkning mellem ar-
bejdet i EU og arbejdet med de nationale vurderinger med hensyn til anven-
delse af savel overordnede principper som i konkrete stofvurderinger.

1.2.2 Plantebeskyttelsesmidler og biocider

Overordnede retningslinier for risikovurdering af aktive stoffer i plantebeskyt-
telsesmidler og biocidmidler findes henholdsvis i direktiverne 91/414/EQF
(EEC 1991) om markedsfaring af plantebeskyttelsesmidler og 98/8/EF (EC
1998) om markedsfaring af biocidholdige midler. Den mere detaljerede risi-
kovurdering af midlerne, hvori de aktive stoffer indgar, foregar nationalt efter
endnu ikke harmoniserede retningslinier. Det skal dog bemeerkes, at det revi-
derede Technical Guidance Document (se 1.2.1) ogsa til en vis grad omfatter
biociderne.

Principperne for den sundhedsmaessige risikovurdering af aktivstoffer er me-
get ens i de to direktiver. De bygger begge pa en beskrivelse af stoffernes ibo-
ende toksikologiske egenskaber (farevurdering) og en udredning af mulige
eksponeringsveje af mennesker og dyr (eksponeringsvurdering).
Farevurderingen for aktive stoffer i plantebeskyttelsesmidler og biocidmidler
foregar i princippet pa helt samme made som for nye og eksisterende kemika-
lier og munder ligeledes kvalitativt ud i en Kklassificering i henhold til kriterier-
ne i direktiv 67/548/E@F om Klassificering, emballering, markning af kemiske
stoffer og produkter (EEC 1967).

Kvantitativt udregnes der forskellige referenceverdier, eksempelvis AOEL
(Acceptable Operator Exposure Level) og ADI (Acceptable Daily Intake) ved
brug af usikkerhedsfaktorer, der fglger det traditionelle mgnster med tre typer
af usikkerhedsfaktorer.

Bade plantebeskyttelsesmidler og biocidmidler er underlagt en forhandsgod-
kendelsesordning, det vil sige, at der er omfattende datakrav, som skal vere
opfyldt. Til forskel fra proceduren ved fastseettelse af kvalitetskriterier i jord,
luft og vand, som bygger pa eksisterende data, kraeves det saledes, at den, der
ansgger om godkendelse af et plantebeskyttelsesmiddel eller et biocid, genere-
rer de forngdne data inden risikovurderingen kan iveaerksattes.

1.3 Harmonisering af risikovurdering inden for DG SANCO’s Viden-
skabelige Komiteer
Videnskabelige risikovurderingsprocedurer inkluderer bade vurdering af risi-

koen for menneskers helbred og risikoen for miljget. En vaesentlig del af EU’s
risikovurderingsarbejde blev i 1997 i forbindelse med skandalen omkring BSE
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(kogalskab) i Europa samlet i DG SANCO, hvor det blev organiseret i 8 ko-
miteer under en Styringskomité (de omrader som ikke behandles i DG
SANCO'’s komiteer, er leegemidler, arbejdsmiljg og helbredspavirkninger hid-
rgrende fra livsstil f.eks. kost, rygning, alkohol).

Det viste sig hurtigt, at hver af komiteerne begyndte at udvikle sin egen prak-
sis for risikovurdering, som vanskeliggjorde sammenlignelighed, og Styrings-
komiteen nedsatte en arbejdsgruppe til at se pa mulighederne for harmonise-
ring af risikovurderingsprocedurerne mellem de forskellige komiteer.

Som fordele ved en sadan harmonisering fremhavede styringskomiteen:

o Fremme af kvaliteten af risikovurderingsprocedurer.

e Opnaelse af stgrre ensartethed, nar samme eller naesten samme risiko-
kilder skal vurderes af forskellige komiteer.

e Starre gennemskuelighed og bedre risikokommunikation.

e Bedre mulighed for EU til eksternt at kunne fremlaegge egne risiko-
vurderinger af vedvarende hgj videnskabelig kvalitet til beskyttelse af
menneskers helbred og miljget.

Den Videnskabelige Styringskomité vedtog den farste rapport om harmonise-
ring af risikovurderingsprocedurerne | oktober 2000 (SSC 2000).

1.4 Forsigtighedsprincippet

Bade i Danmark og i udlandet har der veeret tiltagende fokus pa forsigtigheds-
princippet i de senere ar. Men der foreligger ikke konkrete retningslinier for,
hvordan princippet anvendes i det daglige arbejde.

Séledes er forsigtighedsprincippet ikke direkte nedfeldet i dansk lovgivning.
Men i praksis afspejles princippet ofte i de indledende bemerkninger til diver-
se miljglove, som for eksempel miljgbeskyttelsesloven, lov om kemiske stoffer
og produkter, havmiljgloven og genteknologiloven.

I kommentarerne til §3 til Miljgbeskyttelsesloven henvises til formuleringen i
stk. 2 vedrgrende “forureningens sandsynlige virkninger”, som, ifglge kom-
mentarerne, indebarer, at lovens administration skal bygge pa forsigtigheds-
princippet. Videre anfares det, at Miljgministeriet ved udstedelse af regler og
vejledninger kan operere med for eksempel sikkerhedsfaktorer ved fastsattelse af
greenseveerdier eller retningslinier for forureningsmaessige beregninger pa de omra-
der, hvor der ikke foreligger et tilstraekkeligt eksakt vidensgrundlag. (Bjerring &
Mgller 1998).

I Lov om kemiske stoffer og produkter anfares det i § 1 Denne lov har til formal
at forebygge sundhedsfare og miljgskade i forbindelse med fremstilling, opbevaring,
anvendelse og bortskaffelse af kemiske stoffer og produkter. 1 § 2 er det anfert Lo-
ven skal sikre, at der tilvejebringes forngdne oplysninger om kemiske stoffer og pro-
dukter, der szelges her i landet, og sikre, at der kan foretages regulering af salg og
anvendelse af de kemiske stoffer og produkter, som er eller pa grundlag af forelig-
gende undersggelser eller erfaringer formodes at veere farlige for sundheden eller ska-
delige for miljget.

(MST 1998).



Forsigtighedsprincippet er et princip, hvor tvivl og usikkerheder kommer
mennesker og miljg til gode, idet princippet dbner op for regulatoriske tiltag
pa basis af mistanke om sundhedsfare og miljgskade frem for at afvente ende-
lige videnskabelige beviser.

Ogsa i forbindelse med fastsettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikke-
vand afspejles dette, idet der ved valg og anvendelse af metoderne til fastseet-
telse af disse kriterier er inkluderet en forsigtighedstilgang, sa man pa grund af
manglende viden ikke tager ungdige chancer, men sikrer et hgjt beskyttelses-
niveau for befolkningen.

EU Kommissionen har for nyligt publiceret en meddelelse (engelsk: commu-
nication) om forsigtighedsprincippet. Formalet med denne meddelelse er 1) at
beskrive Kommissionens indledende fremgangsmade at anvende forsigtig-
hedsprincippet pa; 2) at fastleegge Kommissionens retningslinier for anvendel-
se af forsigtighedsprincippet; 3) at opbygge en almen forstaelse i relation til
fastleeggelse, vurdering, handtering og kommunikation af risici, som videnska-
ben endnu ikke fuldt ud er i stand til at evaluere; samt 4) at undga uberettige-
de forbehold overfor forsigtighedsprincippet som en forkledt form for protek-
tionisme. (EU 2000).
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2 Datagrundlaget for vurdering af
farlighed

Det videnskabelige grundlag for fastszettelse af sundhedsmaessigt baserede
kvalitetskriterier for kemiske stoffer i luft, jord og drikkevand udggres af en
farlighedsvurdering, en dosis-respons(effekt) vurdering (farlighedskarakterise-
ring), samt en eksponeringsvurdering.

Som udgangspunkt for fastsettelse af kvalitetskriterier vil viden om, hvordan
stoffet pavirker mennesker i princippet udggre det mest ideelle grundlag. For
de fleste kemiske stoffer foreligger der imidlertid ikke velegnede humane data,
hvorfor kvalitetskriterier hyppigst baseres pa dyreeksperimentelle undersagel-
ser. Det skal her understreges, at der ved fastsettelse af kvalitetskriterier altid
tages udgangspunkt i den eksisterende viden. Det vil sige, at der ikke igang-
seettes nye toksikologiske undersggelser med henblik pa at belyse effektomra-
der, hvorom den eksisterende viden er mangelfuld. I tilfelde af et mangelfuldt
datagrundlag kompenseres der herfor ved anvendelse af en usikkerhedsfaktor.
Dette er nermere beskrevet i 4.4.3.

Farlighedsvurderingen og farlighedskarakteriseringen tager udgangspunkt i
undersggelser af det pageldende stofs toksikologiske effekter i mennesker og i
dyr og munder ud i en udpegning af den kritiske effekt. Det vil sige den effekt,
der anses for at vere den vaesentligste for fastseettelse af et sundhedsmaessigt
baseret kvalitetskriterium, og er naermere beskrevet i 3.4. Datagrundlaget for
farlighedsvurderingen er naermere beskrevet nedenfor, mens principperne for
selve farlighedsvurderingen er nermere beskrevet i kapitel 3.

Ved dosis-respons(effekt)-vurderingen foretages en karakterisering af sam-
menhangen mellem dosis (eller koncentration) af stoffet og forekomst (en-
gelsk: incidence) og alvorlighed (engelsk: severity) af en effekt. Principperne
herfor er neermere beskrevet i kapitel 4 og 5.

Ved eksponeringsvurderingen foretages en kvalitativ eller kvantitativ vurdering
af den koncentration (eller dosis) af et kemisk stof i et givent medie (luft, jord,
drikkevand, og levnedsmiddel/foder), som et individ eller en population ud-
seettes for. Ved fastsettelsen af sundhedsmaessigt baserede kvalitetskriterier for
luft, jord og drikkevand foretages der som sadan ikke en regelret ekspone-
ringsvurdering, idet der tages udgangspunkt i standardbetragtninger for ind-
tagelse af jord og drikkevand samt for inhalation af luft. Dette er neermere
beskrevet i kapitel 6.

2.1 Humane data

Som udgangspunkt for fastsettelse af kvalitetskriterier vil viden om, hvordan
stoffet pavirker mennesker i princippet udggre det mest ideelle grundlag.

Fordele ved anvendelse af humane data frem for data fra dyreeksperimentelle

undersggelser er, at disse relaterer sig til den relevante species (mennesket),
saledes at der ikke opstar fortolkningsmaessige problemer med hensyn til eks-
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trapolering af data fra forsggsdyr til mennesker. Endvidere kan visse effekter
som for eksempel neurologiske effekter, der undersgges ved intellektuelle og
psykologiske parametre, i dag kun afslgres ved undersggelser pa mennesker,
da der ikke pa nuveerende tidspunkt findes velegnede forsggsdyrmodeller til
afslgring af sadanne effekter. Som en begraensende faktor kan naevnes, at der
oftest skal fortolkes fra effekter observeret hos en mindre og selekteret gruppe,
som regel unge og raske personer til en hel befolkning med fglsomme under-
grupper som for eksempel bgrn, @ldre, svekkede og syge personer. Nar hu-
mane data anvendes som udgangspunkt for fastsattelse af sundhedsmaessigt
baserede kvalitetskriterier, anvendes i reglen en usikkerhedsfaktor til at tage
hgjde for interindividuelle forskelle i biologisk fglsomhed over for kemiske
stoffer. Dette er neermere beskrevet i 4.4.2.

Humane data kan stamme fra case reports (f.eks. forgiftningssager), kliniske
undersggelser, undersggelser af frivillige forsggspersoner, arbejdspladsunder-
sggelser, samt epidemiologiske undersagelser (befolkningsundersggelser).

2.1.1 Case reports og kliniske undersggelser

Eksponering for kemiske stoffer har i en reekke tilfeelde medfart forgiftningstil-
feelde enten som fglge af uheld eller pa grund af anvendelse af et givent stof i
selvmordsgjemed. | sadanne forgiftningstilfeelde optraeder primert akutte ef-
fekter og symptomerne herpa kan i visse tilfeelde vare velbeskrevne. Der kan
dog ogsa for visse stoffer optraede effekter efter en kortere eller laengere latens-
tid, hvor effekterne pa grund af tidsforskydningen ikke ngdvendigvis vil blive
sat i relation til selve det akutte forgiftningstilfeelde. | forgiftningssager er det
som regel vanskeligt at klarleegge, hvor meget af stoffet den pagaldende per-
son har veeret udsat for, hvilket betyder, at en mere preecis dosis-effekt sam-
menhang som oftest ikke kan klarleegges. Data fra enkeltstaende forgiftnings-
tilfeelde er saledes ikke serligt velegnede med henblik pa fastsettelse af kvali-
tetskriterier, hvorimod flere velbeskrevne sager med klarlagt dosis-effekt sam-
menhang i visse tilfeelde vil kunne anvendes.

For visse stoffer kan der foreligge humane data som fglge af kliniske og fysio-
logiske undersgagelser, herunder provokationstests i relation til udredning af
allergier. Sadanne informationer vil selvsagt indga i farlighedsvurderingen af
et givent stof, men vil som oftest ikke vaere serligt velegnede med henblik pa
selve fastsaettelsen af kvalitetskriteriet.

2.1.2 Undersggelser af frivillige forsggspersoner

I kontrollerede forsgg udsaettes frivillige forsggspersoner (oftest unge, raske
individer) for specifikke koncentrationer eller doser af et givent stof i et velde-
fineret tidsrum. Undersggelserne er i reglen af kortere varighed og har derfor
stagrst veerdi i relation til undersagelser af akutte effekter, herunder irritative og
sensibiliserende egenskaber, samt toksikokinetiske aspekter.

Fordele ved denne type undersggelser er, at de foretages under standardisere-
de betingelser med veldefinerede eksponeringsniveauer, at der kan afslares
lettere grader af effekter som for eksempel irritative gener, at de kan anvendes
til vurdering af toksikokinetiske forhold og virkningsmekanismer, samt at der
kan foretages en direkte vurdering af sammenhangen mellem eksponeringen
0g de observerede effekter.



Som begraensende faktorer kan navnes, at der skal fortolkes fra effekter hos en
lille gruppe, ofte unge, raske forsggspersoner til en hel befolkning med fol-
somme undergrupper som for eksempel barn, &ldre, svaekkede og syge perso-
ner. Endvidere er det af praktiske grunde kun muligt at foretage undersggelser
af kortere varighed.

Sidst men ikke mindst er de etiske aspekter af stor betydning, hvorfor under-
sggelser af kemiske stoffer pa frivillige forsagspersoner kun sjeeldent igangset-
tes i Danmark og kun under velkontrollerede forhold, hvor marginale effekt-
pavirkninger udlgses. Eksempler herpa er pavirkning af lugt og/eller smag,
lette pavirkninger af lungefunktionsparametre, samt malinger af biomarkarer
eller lignende parametre repraesenterende meget lette grader af pavirkninger.
Miljgstyrelsen tager saledes af etiske arsager afstand fra at anvende human-
testning som standardtest i forbindelse med godkendelsesprocedurer og fast-
leeggelse af generelle testningsprocedurer for kemikalier.

2.1.3 Arbejdspladsundersggelser

For nogle kemiske stoffer foretages der jeevnligt malinger af koncentrationer i
arbejdsmiljget. Endvidere har medarbejderne mulighed for at rapportere
sundhedsmaessige gener til leeger knyttet til arbejdspladsen. Ligeledes under-
sgges visse medarbejdere jeevnligt for en reekke sundhedsmaessige parametre
blandt andet med henblik pa at vurdere, hvorvidt de pageeldende medarbejde-
re udseettes for kemiske stoffer.

I nogle tilfeelde rapporteres sadanne arbejdspladsundersggelser i den abne
litteratur, og data herfra kan saledes inddrages i farlighedsvurderingen af et
givent kemisk stof. En begransning i anvendelsen af sddanne data ligger dog i,
at flertallet af arbejdere i reglen udsattes for mere end et enkelt kemisk stof,
hvorfor det ofte kan veere vanskeligt at klarleegge en dosis-effekt sammenhang
for et givent stof. Endvidere bestar arbejdere af en mere selekteret og homo-
gen gruppe end den almene befolkning, hvor sidstnevnte ogsa omfatter seer-
ligt felsomme/sarbare undergrupper som for eksempel bgrn og aldre samt
seerligt svekkede og syge personer.

2.1.4 Epidemiologiske undersggelser

For kemiske stoffer, som har veeret i anvendelse over lengere tid og i afgreen-
sede befolkningsgrupper, kan der foreligge epidemiologiske undersggelser
over stoffets toksikologiske effekter hos mennesker. Effektmalene i epidemio-
logiske undersggelser er typisk dadelighed, sygelighed, antal leegebe-
sgg/indleeggelser, forekomst af generende symptomer og lignende. Epidemio-
logiske undersggelser er saledes ogsa relevante i relation til undersggelser af
langtidseffekter, herunder cancer.

Fordele ved epidemiologiske undersggelser er, at de baseres pa eksisterende
data. Endvidere tages der hgjde for, at den udvalgte befolkningsgruppe ofte
bestar af en heterogen population, samt at eksponeringen har fundet sted i
befolkningsgruppens naturlige” miljg, det vil sige i tilstedeveerelse af andre
risikofaktorer end det givne kemiske stof.

Blandt ulemperne kan naevnes, at det ofte kan veere svert at foretage en kor-

rekt eksponeringsvurdering, det vil sige at kunne vurdere hvor meget af et
givent stof den udvalgte befolkningsgruppe rent faktisk har veeret udsat for.
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Endvidere har den udvalgte befolkningsgruppe sedvanligvis ogsa vaeret udsat
for mere end et enkelt kemisk stof og/eller andre relevante pavirkninger (for
eksempel stgj og stress), hvilket kan vanskeliggare en vurdering af en arsags-
sammenhang. Tolkningsvanskeligheder kan ogsa skyldes, at befolkningsgrup-
pen i en given undersagelse ofte vil veere selekteret og for eksempel kun
omfatte ansatte pa en virksomhed, hvor der i nogle tilfelde stort set kun er
ansat det ene kan, og hvor serligt fglsomme individer aldrig har veeret ansat
eller er holdt op pa grund af helbredsmaessige problemer ved arbejdet. Man
far saledes i disse tilfeelde ikke noget indtryk af effekterne pa bgrn, aldre, og
syge. Antallet af personer, der har veret udsat for et givent kemisk stof, kan
ofte veere for lille til, at man kan fa et statistisk signifikant resultat og dermed
afslgre en arsagssammenhang. Endelig vil der ofte veere tale om en slgrende”
indflydelse pa undersggelsesresultaterne af andre faktorer (confounders) som
for eksempel alder, kan, socio-gkonomisk status, og rygning; disse faktorer er
der dog i varierende grad mulighed for at korrigere for, hvilket er gjort i vel-
gennemfgrte epidemiologiske undersggelser.

Et velgennemfart epidemiologisk studie forudsatter, at bade udfaldet (effek-
ten) og eksponeringen er dokumenteret, objektiviseret og om muligt kvantifi-
ceret. Der er saledes en rakke kriterier, som ofte benyttes ved vurdering af
sammenhangen mellem arsag og effekt, de sakaldte kausalitetskriterier udvik-
let af Hill (1965):

e Tidsmassig sammenhang. Effektmalene har optradt i en logisk tids-
falge efter eller i forbindelse med udseettelse.

o Konsistens. Der er fundet tilsvarende sammenhgnge i andre undersg-
gelser, ogsa hvor eventuelle gvrige faktorer, herunder tid og sted, har
varieret.

o Koharent sammenhang. Der er fundet biologisk sammenhang mel-
lem forskellige effektmal, eventuelt varierende sveerhedsgrader.

¢ Sammenhangens styrke. Der er fundet en tydelig forgget risiko knyt-
tet til udseettelsen.

¢ Biologisk gradient. Der er observeret en dosis-respons sammenhang,
saledes at ggede eksponeringer er relateret til gget effektmal.

o Plausibilitet. Sammenhangen mellem udsattelse og effekt kan forkla-
res ud fra kendskab til biologiske virkemader.

e Specificitet. Effekterne er specifikke, og sammenhangen er sa entydig
som mulig for de udvalgte effektmal.

e Mulig bias/ confounding. Det er undersggt, om der kan vere en sy-
stematisk fejl i design eller i malingerne i undersggelserne, og om der
er taget hgjde for andre faktorer, som kan have indflydelse pa effekt-
malet.

Det skal understreges, at epidemiologiske undersggelser, hvor der ikke er fun-
det en sammenhang mellem effekter og eksponering for et kemisk stof, ikke
uden videre kan frikende det pageldende stof. For eksempel kraeves der for
nogle typer af effekter temmelig store datamaterialer, hvis man skal veere i
stand til at finde beskedne pavirkninger.

2.2 Dyreeksperimentelle undersggelser

For de fleste kemiske stoffer foreligger der ikke velegnede humane data, hvor-
for kvalitetskriterier hyppigst baseres pa dyreeksperimentelle undersggelser.



Resultaterne fra dyreforsggene anvendes séaledes til at forudsige den mulige
virkning pa mennesker. Det vil sige, at resultater fra dyreforsgg anvendes som
model for tilsvarende effekter i mennesker. Dyreeksperimentelle data bruges
ogsa til at supplere humane data, der ikke er entydige eller til at udpege de
aktive stoffer, nar mennesker har veret udsat for blandinger af stoffer.

Ideelt set anskes der ved fastseettelsen af kvalitetskriterier et fuldt dataseet be-
staende af dyreeksperimentelle undersggelser til vurdering af falgende toksiko-
logiske egenskaber: toksikokinetik, akut toksicitet, irritation, sensibilisering,
toksicitet ved gentagen administration af stoffet, mutagenicitet og genotoksici-
tet, carcinogenicitet, samt effekter pa reproduktion og fosterudvikling.

Fordelene ved dyreforsgg er, at der er tale om standardiserede forsggsbetin-
gelser, at der er mulighed for at afslgre veesentligt flere effekter hos forsggsdyr
end hos mennesker, da organer og vaev kan undersgges efter forsggets afslut-
ning, samt at der er mulighed for at undersgge virkningsmekanismer og dosis-
effekt sammenhange for enkeltstoffer.

Blandt ulemperne kan navnes, at der er visse typer af effekter som kun van-
skeligt afslgres i dyreforsgg (f.eks. lettere grader af irritation af slimhinder,
visse typer af nerveskader, samt visse neuropsykologiske pavirkninger), at det
er vanskeligt at registrere lettere grader af effekter (der for eksemplet kommer
til udtryk som subjektive gener hos mennesker), samt at resultaterne skal for-
tolkes fra en homogen gruppe af dyr til at omfatte alle individer i en heterogen
befolkning. Nar dyreeksperimentelle data anvendes som udgangspunkt for
fastseettelse af sundhedsmeessigt baserede kvalitetskriterier, anvendes i reglen
en (u)sikkerhedsfaktor til at tage hgjde for interspeciesvariation, idet menne-
sker kan veaere mere fglsomme over for udseettelse for kemiske stoffer end an-
dre pattedyr. Dette er naermere beskrevet i 4.4.1.

2.2.1 Guidelines for dyreforsgg

Ved fastsattelse af sundhedsmaessigt baserede kvalitetskriterier for kemiske
stoffer i luft, jord og drikkevand tages hensyn til kvalitet og relevans af de fore-
liggende dyreforsgg. Der foreligger ikke nogle formelle kvalitetskrav til de stu-
dier, der danner udgangspunkt for fastseettelse af kvalitetskriterier. Studier af
hgj kvalitet, som er udfgrt i henhold til guidelines (OECD, EU og lignende),
foretraeekkes ved fastsattelse af kvalitetskriterier, safremt disse studier er udfert
pa en made, s& de er velegnede til at belyse den konkrete problemstilling (rele-
vans). Desvarre er det langtfra altid tilfeeldet, at sddanne studier foreligger for
de konkrete kemiske stoffer, der fastsettes kvalitetskriterier for, hvorfor andre
former for studier ofte vil danne udgangspunkt for fastsettelse af kvalitetskri-
terier. For eksempel er en lang raekke studier (udfeart i forskningsgjemed og
publiceret i den videnskabelige litteratur) af hgj kvalitet, selvom disse ikke er
udfert i henhold til guidelines eller i overensstemmelse med formaliseret GLP
(Good Laboratory Practice). Nar der ved fastsattelse af kvalitetskriterier tages
udgangspunkt i studier, der ikke lever fuldt op til det niveau, som vurderes at
vaere ngdvendigt med hensyn til kvalitet og relevans, anvendes i reglen en eks-
tra (u)sikkerhedsfaktor til at tage hgjde herfor. Dette er neermere beskrevet i
4.4.3.

OECD har udarbejdet alment accepterede retningslinier for gennemfarelse af
dyreeksperimentelle undersggelser af kemiske stoffer inden for de forskellige

forsggstyper og har staet bag udarbejdelsen af principper for god laboratorie-
maessig praksis (GLP). Ogsa inden for EU er der fastlagt principper for gen-
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nemfarelse af undersggelser af kemiske stoffer i dyreforsgg (Annex V til 67-
direktivet); disse principper er stort set identiske med OECD’s guidelines.

Disse retningslinier og principper er udarbejdet for at sikre en ensartet og hgj
kvalitet af de undersagelser, der udfgres. Dette er en vaesentlig forudsetning
for, at resultaterne af de undersggelser, der er foretaget i et land, ogsa kan
accepteres i andre lande. Selvom der er udarbejdet retningslinier for udfgrelse
af dyreforsgg, kan der dog vare vanskeligheder forbundet med at vurdere
disse forsgg.

De forsgg, der ved fastsattelse af kvalitetskriterier traditionelt har veeret lagt
mest veaegt pa, er langtidsdyreforsggene. Som eksempel kan navnes forsag,
hvor dyrene opdeles i grupper, saledes at én gruppe ikke far det stof, der skal
undersgges (kontrolgruppen), mens dyr i andre grupper (dosisgrupperne) far
stoffet i forskellige daglige doser eller koncentrationer i starsteparten af deres
liv. Denne forsggstype kan veere specielt tilpasset til at afslare en mulig kreeft-
fremkaldende virkning, eller til at give oplysninger om en lang raekke andre
effekter som for eksempel skader pa forskellige vaev og organer.

Der er ogsa udviklet forsggsmodeller, som kan afslare specifikke effekter, som
for eksempel allergi, skader pa arveanlag, fosterskader, skader pa forplantnin-
gen samt nervebeskadigelser. Det er klart, at jo flere undersggelser, der fore-

ligger, jo mere daekkende et billede har man af stoffets toksikologiske effekter.

2.3 /n-vitro metoder

Isolerede celler, vaev og organer kan dyrkes i kultur (reagensglasforsgg), sale-
des at deres in vivo egenskaber tilneermelsesvis bibeholdes. Disse in vitro me-
toder finder iseer anvendelse i relation til undersggelser af kemiske stoffers
mutagene og genotoksiske egenskaber samt til undersggelser af stoffernes
virkningsmekanismer.

I de seneste 10 ar er der arbejdet med udvikling af in vitro metoder som alter-
native metoder til at afslgre effekter, som man hidtil har anvendt dyremodeller
til at undersgge, for eksempel effekter som hud- og gjenirritation samt speci-
fikke organskader. Der er igangsat valideringsprogrammer, men ingen af de
ovenfor navnte metoder er endnu tilstreekkeligt validerede med henblik pa
direkte anvendelse i farlighedsvurderingen af kemiske stoffer. Denne type af
undersggelser kan saledes ikke alene danne grundlaget for fastsettelse af kvali-
tetskriterier, men anvendes oftest som stgtte til det gvrige datagrundlag fra
humane studier og dyreeksperimentelle undersggelser.

2.4 Struktur-aktivitets relationer

For en del af de kemiske stoffer, som anvendes i dag, findes der hverken hu-
mane eller dyreeksperimentelle data til belysning af de toksikologiske effekter.

Kvantitative struktur-aktivitets relationer (engelsk: Quantitative Structure Ac-
tivity Relationships — QSARS) har i en reekke tilfeelde vist sig at kunne anven-



des som et alternativ til dyreforseg med henblik pa forudsigelse af toksikologi-
ske egenskaber (MST 2001").

Princippet bag struktur-aktivitets relationer (SAR) er, at stoffer med sammen-
lignelige strukturer har sammenlignelige egenskaber. Ved anvendelse af
(Q)SAR forsgger man saledes udfra et givent kemisk stofs molekylstruktur
ogleller pa grundlag af stoffets lighed med andre kendte kemiske stoffer at
forudsige en egenskab for det givne stof, for eksempel en toksikologisk egen-
skab. Nar resultatet udtrykkes kvalitativt, benavnes relationen SAR, og nar
resultatet udtrykkes kvantitativt, benavnes relationen QSAR.

(Q)SARSs er baseret pa en sammenligning af strukturen og fysisk-kemiske
egenskaber (deskriptorer — for eksempel logP, form, stgrrelse, ladning osv.)
med malte parametre og/eller end-points for en reekke stoffer, kaldet treenings-
seettet. Sammenligningen foretages ofte ved hjelp af statistiske veerktgjer. Ma-
let er at fastleegge, hvilke deskriptorer, der har afggrende betydning for forud-
sigelse af et givent end-point og derefter fastlaegge en relation mellem disse
deskriptorer og det pagaldende end-point. Nar der er fastlagt en relation mel-
lem struktur og egenskaber, kan denne anvendes til forudsigelse af end-points
for andre stoffer, for hvilke deskriptorerne er kendte eller kan estimeres.

I reglen foregar arbejdet med udvikling og anvendelse af (Q)SARs under an-
vendelse af computere. Der er indtil videre udviklet flere forskellige compu-

termodeller til forudsigelse af en raekke forskellige end-points. Nyere compu-
termodeller bestar ofte af flere QSARs til forudsigelse af et givent end-point.

De senere ars validering af computermodellerne har vist, at der kan opnas
korrekte forudsigelser for ca. 70 til 85% af de testede stoffer (MST 2001%).
Forudsigelsernes validitet kan variere for de forskellige kemiske strukturer og
typer af effekter.

For naervaerende er der ikke tilstraekkelig erfaring med at bruge (Q)SAR mo-
deller som erstatning for dyreforsggsdata til at sddanne modelberegninger kan
anvendes som udgangspunkt til fastseettelse af kvalitetskriterier. (Q)SARs an-
vendes primart med henblik pa forudsigelse ved vurdering af stoffer, hvor der
ikke findes valide testdata samt i prioriteringsgjemed.

2.5 Indhentning af data

Data hentes primeert fra internationale og nationale kriteriedokumenter, via
litteratursggning i internationale databaser, samt fra originalartikler. Endvidere
anvendes ogsa upublicerede data fra risikovurderingsrapporterne i EU’s risi-
kovurderingsprogram (se 1.2) samt i visse tilfeelde upublicerede data stillet til
radighed af industrien. Da data saledes oftest er samlet sammen fra sekundare
kilder foretages der i reglen ikke en egentlig toksikologisk bedgmmelse af de
enkelte studier. Dog sgges originalartiklen altid fremskaffet for de(t) studie(r),
der ligger til grund for udpegning af de(n) kritiske effekt(er). Det skal under-
streges, at ikke ngdvendigvis alle tilgeengelige oplysninger om et givent kemisk
stof er relevante i farlighedsvurderingen af det pageldende stof med henblik
pa fastsaettelsen af kvalitetskriterier.

* Report on the advisory list for selfclassification of dangerous substances. Environ-
mental Project No. 636 2001. Miljgstyrelsen, Miljg- og Energiministeriet.
http://www.mst.dk/udgiv/publications/2001/87-7944-694-9/html/
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2.5.1 Kriteriedokumenter
Som eksempler pa kriteriedokumenter kan navnes:

Environmental Health Criteria (EHC), monografier udgivet af IPCS

De enkelte monografier indeholder en meget detaljeret gennemgang og vurde-
ring af det konkrete stofs toksikologi savel som gkotoksikologi. | de nyeste
monografier er der endvidere en opstilling af stoffets dosis-
responssammenhange, fastleeggelse af nul-effektniveau og laveste effektni-
veau, beregning af tolerabel daglig indtagelse, samt identifikation af
datamangler. Der er indtil videre udgivet 228 EHC dokumenter. EHC
udgives af International Programme on Chemical Safety (IPCS). IPCS er et
joint venture mellem FN'’s miljgprogram (UNEP), den Internationale
Arbejderorganisation (ILO), og Verdenssundhedsorganisation (WHO).
Yderligere information kan findes pa http://www.who.int/pcs/pcs_pubs.html.

WHO Guidelines for drinking-water quality

Omfatter korte toksikologiske vurderinger af en lang reekke stoffer, som kan
forekomme i drikkevandet, samt baggrunden for fastsettelse af vejledende
greenseveerdi for drikkevand. Udgives af WHO. De nyeste vurderinger er sam-
let i Guidelines for drinking-water quality, Second edition, Volume 2 Health crite-
ria and other supporting information, World Health Organization, Geneva 1996
samt i Guidelines for drinking-water quality, Second edition, Addendum to Vol-
ume 2 Health criteria and other supporting information, World Health Organiza-
tion, Geneva 1998. Yderligere information kan findes pa
http://www.who.int/water_sanitation_health/Water_quality/drinkwat.htm.

WHO Air quality guidelines for Europe

Omfatter kortere toksikologiske vurderinger af 35 stoffer og stofgrupper samt
baggrunden for fastseettelse af vejledende graenseveerdier i luft. Udgives af
WHO. De nyeste vurderinger er samlet i Air quality guidelines for Europe, Sec-
ond Edition, WHO Regional Publications, European Series No. 91, World Health
Organization 2000. Yderligere information kan findes pa
http://www.who.int/peh/air/Airqualitygd.htm.

Monografier fra International Agency for Research on Cancer (IARC)
Ombhandler primert en vurdering af det konkrete stofs kraeftfremkaldende
egenskaber samt baggrunden for indplacering af stoffet i en given gruppe, der
relaterer til evidensen for kreftfremkaldende effekt (se ogsa 5.1.3). Indeholder
ogsa en gennemgang af stoffets gvrige toksikologiske egenskaber. Udgives af
International Agency for Recearch on Cancer. Yderligere information kan
findes pa http://www.iarc.fr/.

Monografier fra Joint FAO/WHO Expert Committee on Food Additives
(JECFA)

Omfatter en detaljeret gennemgang og vurdering af det konkrete stofs toksiko-
logiske egenskaber. Publiceres i serien Safety Evaluations of Certain Food Addi-
tives and Contaminants som udarbejdes af the Joint FAO/WHO Expert Com-
mittee on Food Additives og udgives af IPCS. Yderligere information kan
findes pa http://www.who.int/pcs/jecfa/jecfa.htm.

Monografier fra Joint FAO/WHO Meeting on Pesticide Residues (JMPR)
Omfatter en detaljeret gennemgang og vurdering af det konkrete pesticids
toksikologiske egenskaber. Publiceres i serien Pesticide residues in Food som



udarbejdes af the Joint FAO/WHO Meeting on Pesticide Residues og udgives
af IPCS. Yderligere information kan findes pa
http://www.who.int/pcs/jmpr/jmpr.htm.

Toxicological Profiles fra Agency for Toxic Substances and Disease Registry
(ATSDR)

Indeholder en meget detaljeret gennemgang og vurdering af et konkret stofs
toksikologiske egenskaber. Udgives af U.S. Department of Health & Human
Services, Public Health Service, Agency for Toxic Substances and Disease
Registry. Yderligere information kan findes pa http://www.atsdr.cdc.gov/.

American Conference on Governmental Industrial Hygienists (ACGIH)
Omfatter en kort gennemgang af et konkret stofs toksikologiske egenskaber
samt baggrunden for fastseettelse af en greensevardi i arbejdsmiljget. Udgives
af American Conference on Governmental Industrial Hygienists. Yderligere
information kan findes pa http://www.acgih.org/.

Arbete och Halse

Omfatter en detaljeret gennemgang af et konkret stofs toksikologiske egenska-
ber primart rettet mod fastseettelse af en graenseveerdi i arbejdsmiljget. Udar-
bejdes af Nordic Expert Group og udgives af Arbetarskyddsverket i Sverige.
Yderligere information kan findes pa http://www.niwl.se/ah/.

Beatergremium fiir umweltrelevante Altstoffe (BUA)

Omfatter en meget detaljeret gennemgang af et konkret stofs toksikologiske
savel som gkotoksikologiske egenskaber. Udarbejdes og udgives af Beatergre-
mium fur umweltrelevante Altstoffe der Geschellschaft Deutscher Chemiker.
Yderligere information kan findes pa http://www.gdch.de/projekte/bua.htm.

Tekniske rapporter fra European Centre for Ecotoxicology and Toxicology of
Chemicals (ECETOC)

Omfatter enten gennemgang af stoffer og stofgruppers toksikologiske egen-
skaber eller gennemgang af konkrete toksikologiske problemstillinger. Udarbe-
jdes og udgives af European Centre for Ecotoxicology and Toxicology of
Chemicals. Yderligere information findes pa http://www.ecetoc.org/entry.htm.

Risikovurderingsrapporter for eksisterende kemiske stoffer i EU

Omfatter en meget detaljeret gennemgang af et konkret stofs egenskaber i
relation til bade sundhed og miljg, se 1.2.1. Publicerede rapporter kan findes
pa http://www.ech.jrc.it/existing-chemicals/.

2.5.2 Databaser
Som eksempler pa databaser kan navnes:

IUCLID

International Uniform Chemical Information Database (IUCLID), som udgi-
ves af European Chemical Bureau (ECB). Indeholder toksikologiske og gko-
toksikologiske data for 2604 kemiske stoffer, som produceres og/eller importe-
res i maengder pa mere end 1000 tons/ar/producent eller importgr. Data er
indrapporteret af Industrien og ikke evalueret af myndighederne. Yderligere
information kan findes pa http://ech.ei.jrc.it/luclid/.

IRIS
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Integrated Risk Information System (IRIS), som udgives af US-EPA. Inde-
holder toksikologiske data for en lang reekke stoffer samt baggrund for estime-
ring af en tolerabel daglig indtagelse eller koncentration. Yderligere informati-
on kan findes pa http://www.epa.gov/iris/.

HSDB

Hazardous Substances Data Bank (HSDB), som udgives af the National Li-
brary of Medicine i USA. Indeholder data vedrarende toksikologi og miljget
for godt 4500 stoffer. Yderligere information kan findes pa
http://toxnet.nim.nih.gov/.

TOXLINE

I TOXLINE (TOXicology information onLINE) stammer informationerne
fra en raekke forskellige kilder som f.eks. National Library of Medicine, Che-
mical Abstracts Services, BIOSIS, MEDLINE, International Pharmaceutical
Abstracts, og Kemikalieinspektionen i Sverige. Udgives af the National Li-
brary of Medicine i USA. Yderligere information kan findes pa
http://toxnet.nlm.nih.gov/.

MEDLINE

Indeholder referencer og abstracts fra mere end 4300 biomedicinske tidsskrif-
ter. Udgives af the National Library of Medicine i USA. Yderligere informati-
on kan findes pa http://toxnet.nlm.nih.gov/.



3 Farlighedsvurdering og karakterise-
ring

Formalet med en farlighedsvurdering og farlighedskarakterisering af et givent
stof er, pa baggrund af en kritisk vurdering af de tilgeengelige data vedrgrende
stoffets toksikologiske effekter og virkningsmekanismer, at vurdere, hvorvidt
eksponering for stoffet vil kunne udlgse sundhedsskadelige effekter hos men-
nesker.

Ved fastsattelse af kvalitetskriterier tages der altid udgangspunkt i den eksiste-
rende viden, primeert viden samlet sammen i kriteriedokumenter, monografier
og reviews, hvorfor der i reglen ikke foretages en egentlig toksikologisk be-
dgmmelse af de enkelte studier. Dog sgges originallitteraturen altid fremskaf-
fet for de(t) studie(r), der ligger til grund for udpegning af de(n) kritiske ef-
fekt(er). Hvor den eksisterende viden er mangelfuld, kompenseres der herfor
ved anvendelse af en usikkerhedsfaktor, dette er neermere beskrevet i 4.4.3.

3.1 Dosis-effekt og dosis-respons sammenhange

Farlighedsvurderingen foretages med udgangspunkt i alle de indhentede data
vedrgrende stoffets sundhedsskadelige effekter i mennesker og dyr, det vil sige
akutte effekter, irritative/eetsende og sensibiliserende egenskaber, effekter ob-
serveret i lengerevarende undersggelser med gentagen administration af stof-
fet, mutagene/genotoksiske og kraeftfremkaldende egenskaber, samt pavirk-
ning af fertilitet og fosterudvikling. Endvidere leegges der veagt pa de toksiko-
kinetiske data, det vil sige stoffets skeebne i organismen (optagelse, fordeling,
metabolisme og udskillelse), samt data vedrgrende stoffets virkningsmekanis-
me(r).

Eksponering for et givent stof kan medfare forskellige effekter varierende fra
lette gener til dgdeligt forlgbende forgiftninger. Forlgbet er ofte relateret til
koncentrationen eller dosis af stoffet. Ved lave doser kan stoffet for eksempel
give anledning til forbigaende gener, mens der ved hgjere doser kan optraede
alvorlige skader pa vaev og organer, i veerste fald med dedelig udgang. Et en-
kelt studie (epidemiologisk savel som dyreeksperimentelt) kan saledes ofte
afslare forskellige typer af effekter afhaengigt af de forskellige koncentrationer
eller doser, som mennesker eller dyr har vaeret udsat for i det pagaldende stu-
die. Som en fglge heraf kan forskellige dosis-effektsammenhznge forventes,
hvis stoffet forarsager flere forskellige effekter.

Som et led i farlighedsvurderingen foretages der saledes for hvert enkelt studie
en vurdering af dosis-effektsammenhange, det vil sige en karakterisering af
sammenhangen mellem dosis (eller koncentration) af stoffet og de observere-
de effekter. Derudover foretages ogsa en vurdering af dosis-
responssammenhange, det vil sige en karakterisering af sammenhangen mel-
lem dosis (eller koncentration) af stoffet og forekomst/hyppighed (engelsk:
incidence) eller graden/alvorligheden (engelsk: severity) af de observerede
effekter.

41



42

Ved vurdering af alvorligheden af de observerede effekter skelnes der mellem
effekter som sadan og skadelige (engelsk: adverse) effekter. Generelt betragtes
effekter som falge af eksponering for et givent stof som skadelige, nar der er
tale om veesentlige forandringer i morfologi, fysiologi, funktion, veekst, udvik-
ling, og/eller levetid hos eksponerede individer, og nar forekomsten hos denne
gruppe er statistisk signifikant hgjere end i kontrolgruppen.

Sondringen mellem effekt og skadelig effekt kan virke akademisk, men er i
mange tilfeelde af vaesentlig betydning, blandt andet i forbindelse med vurde-
ring af nul-effektniveau og laveste effektniveau i et givent studie (se 3.2), med
udpegning af den kritiske effekt (se 3.4), og for stgrrelsen af usikkerhedsfaktor
UF,, der anvendes ved fastsettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikke-
vand med henblik pa at tage hgjde for kvalitet og relevans af det tilgeengelige
datagrundlag (se 4.4.3).

Sondringen bestar i en vurdering af, om de observerede effekter kan tolkes
som varende af en egentlig skadelig karakter, eller om der eventuelt er tale om
normale uspecifikke reaktioner, som blot er en fglge af individernes reaktion
pa andringer i ydre omstaendigheder (homeostatiske mekanismer). Som ek-
sempel herpa kan navnes, at en formindsket veaegtstigning hos forsggsdyr kan
veere en reaktion pa foderets smag eller konsistens og dermed ikke ngdvendig-
vis en direkte reaktion pa teststoffets toksikologiske effekter. Et andet eksem-
pel er, at &ndringer i en enzymaktivitet eller i en klinisk-kemisk parameter,
hvilket er lig med en effekt, ikke ngdvendigvis betragtes som skadelige, med
mindre &ndringerne i sig selv giver anledning til sundhedsmaessige pavirknin-
ger af individerne eller er indikatorer herpa. Andre eksempler er misfarvning
af et organ eller vaev, hvor der ikke samtidig er observeret histologiske eller
biokemiske effekter, eller induktion af enzymer involveret i metabolismen af et
givent stof.

Sondringen mellem effekt og skadelig effekt afhaenger selvsagt af de data, der
er tilgeengelige for vurdering, og sondringen kan saledes vere behaftet med en
vis usikkerhed.

For eksempel kan der i et givent studie ses en effekt (f.eks. morfologiske for-
andringer i leveren) hos nogle forsggsdyr, uden at den pagaldende effekt er
observeret pa et niveau, der er statistisk signifikant forskelligt fra det, der ses i
kontrolgruppen. | dette tilfeelde vil effekten ikke ngdvendigvis tolkes som vee-
rende en skadelig effekt som fglge af eksponeringen for teststoffet, men kan
muligvis tilskrives tilfeeldige biologiske variationer. Men hvis der for eksempel
havde veret flere dyr i den pagealdende dosisgruppe, sa ville effekten maske
kunne blive observeret som vaerende statistisk signifikant forskellig fra obser-
vationerne i kontrolgruppen, og i dette tilfeelde vil effekten tolkes som vaerende
en skadelig effekt.

Der kan ogsa veere tale om atypiske effekter, som for eksempel usaedvanlige
fosterskader der optraeder med en hyppighed, der er mindre end det, der i
studiet er statistisk signifikant. I sadanne tilfelde vil effekten kunne blive vur-
deret som skadelig, hvis de fa observationer, der ses, ikke med rimelighed kan
tilskrives tilfeeldige biologiske variationer.

Der ligger saledes den begransning i farlighedsvurderingen, at man ved gen-
nemfarelse af et studie sa vidt muligt skal sikre sig at kunne veere i stand til at
observere en given effekt pa et statistisk signifikant niveau med det anvendte
antal individer ved de valgte koncentrationer eller doser. Dette kan specielt
veaere et problem ved atypiske effekter, hvor der i givet fald skulle anvendes et
uforholdsmaessigt hgjt antal individer per gruppe eller ved lave koncentratio-
ner/doser, hvor den individuelle falsomhed mellem individer i en udvalgt
gruppe kan *overskygge’ en eventuel effekt.



Ved farlighedsvurderingen skelnes der endvidere mellem systemiske og lokale
effekter. Systemiske effekter optraeder i organismen efter optagelse af stoffet
via luftvejene, mave-tarmkanalen, og/eller huden. Ved systemiske effekter an-
ses det seedvanligvis at vaere den samlede dosis af stoffet og sjeldent stoffets
koncentration i de(t) pageeldende medie(r), der er relevant ved fastsettelse af
kvalitetskriterier i luft, jord og drikkevand.

Under lokale effekter henregnes effekter, der optreeder lokalt i luftvejene eller i
mave-tarmkanalen samt direkte effekter pa hud og gjne. | relation til lokale
effekter anses seedvanligvis stoffets koncentration og sjeeldent den samlede
dosis for relevant ved fastsettelse af kvalitetskriterier.

I velgennemfarte forsgg er doserne (koncentrationerne) valgt saledes, at der
for en given (skadelig) effekt er mindst én dosis med effekt og mindst én do-
sis, hvor der ikke er effekt. Dosis-responssammenhangen (f.eks. antal dyr
hvori den pageldende effekt er observeret eller den procentvise stigning i or-
ganvegt i forhold til kontrolgruppens organveegt) kan optegnes i et diagram
med logaritmen til dosis ud ad x-aksen og respons i procent op ad y-aksen.
Kurveforlgbet kan vere lineart, kurvet eller U-formet. For de fleste kemiske
stoffer forlgber dosis-responssammenhangen som en S-formet kurve (figur
3.1.1). Ved de laveste doser er der saledes ikke observeret effekt, men rent
statistisk kan det ikke udelukkes, at en svag effekt maske ville kunne vere ble-
vet observeret, hvis der havde veeret flere dyr i gruppen. Da den S-formede
dosis-responskurve geelder for de fleste kemiske stoffers effekter, er denne
kurvetype valgt ved illustrationerne af dosis-responssammenhange i de efter-
folgende figurer.

For nogle stoffer forlgber dosis-responssammenhangen imidlertid anderledes.
For eksempel ses for essentielle metaller, at hvis individet far for lidt af et gi-
vent essentielt metal, sa kan der opsta mangelsymptomer. Omvendt kan der
opsta skadelige pavirkninger, hvis individet far for meget af det pageldende
essentielle metal. Saledes har dosis-responssammenhangen for essentielle
metallers effekter et U-formet forlgb, hvor den hgjre del af kurven, det vil sige
den del, der repraesenterer de toksiske effekter, stadig har det typiske S-
formede forlgb, som generelt ses for kemiske stoffers effekter.

Ogsa i relation til begrebet hormesis ses et U-formet eller omvendt U-formet
kurveforlgb (se 3.3).
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Figur 3.1.1 S-formet dosis-respons kurve
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Som fglge af at et enkelt studie i princippet kan afslare forskellige typer af
effekter for et givent stof, og at forskellige dosis-responssammenhange kan
forventes for de forskellige effekter, kan der i princippet saledes optegnes en
dosis-responskurve for hver af stoffets forskellige effekter, se figur 3.1.2.

For nogle typer af effekter skal der ske en veaesentlig ggning af dosis, far der ses
et respons, og for disse typer af effekter vil den S-formede dosis-responskurve
veere forholdsvis flad, kurve A i figur 3.1.2. For andre typer af effekter skal der
kun en meget lille ggning af dosis til at fremkalde et markant respons, og for
disse typer af effekter vil den S-formede dosis-responskurve vere stejl, kurve
B og Cifigur 3.1.2.



Figur 3.1.2 Dosis-respons kurver

A
Respons

»
»

Dosis / koncentration

Hvorvidt den S-formede dosis-responskurve for en given effekt er stejl (figur
3.1.2 kurve B og C) eller flad (figur 3.1.2 kurve A) siger ikke umiddelbart
noget om den pageeldende effekts alvorlighed. Med henblik pa vurdering heraf
skal der yderligere inddrages en vurdering af ved hvilke dosisniveauer, de en-
kelte effekter optreeder, det vil sige dosis-responskurvens placering i diagram-
met i forhold til y-aksen. Jo kortere afstand fra kurven til y-aksen jo lavere
koncentrationer (doser) skal der til for at udlgse den givne effekt.

Et eksempel til illustration af dette forhold er en sammenligning af kurverne B
og C i figur 3.1.2. Kurverne B og C har samme stejlhed, og dermed har de
respektive effekter B og C samme relative dosis-responssammenhang. Men
da effekt B optraeder ved lavere koncentrationer (doser) end effekt C, sa kun-
ne effekt B saledes betragtes som veerende mere kritisk end effekt C. Dette vil
ogsa ofte, men langt fra altid veere tilfeeldet, idet typen/alvorligheden af effekt
ogsa spiller en rolle i vurderingen af den kritiske effekt (se 3.4). Som eksempel
pa det sidstnaevnte kan neaevnes, at hvis effekt C er udvikling af tumorer i leve-
ren og effekt B er luftvejsirritation, sa vil effekt C selvsagt vurderes som vae-
rende en langt alvorligere effekt end effekt B. Det skal dog understreges, at
ved fastsettelse af et luftkvalitetskriterium ville det ikke ngdvendigvis veere
effekt C, der, pa trods af alvorligheden, ville blive vurderet som varende den
kritiske effekt i relation til fastseettelse af et luftkvalitetskriterium og dermed
danne grundlaget for herfor.

Et andet eksempel er en sammenligning af kurverne A og C i figur 3.1.2.
Kurverne A og C har forskellig stejlhed og dermed har de respektive effekter
A og C forskellige relative dosis-responssammenhzng. Umiddelbart kunne
man fristes til at betragte effekt C som veerende mere kritisk end effekt A pa
grund af en stejlere dosis-responskurve. Dette vil ogsa kunne vare tilfeldet
ved koncentrationer (doser), der er hgjere end den koncentration (dosis), der
svarer til skaeringspunktet mellem kurve A og C. Men ved lavere koncentrati-
oner (doser) end den koncentration (dosis), der svarer til skeringspunktet
mellem kurve A og C, vil effekt A kunne betragtes som vaerende mere Kkritisk
end effekt C. Ogsa i dette tilfeelde kan der veere andre forhold, der gar sig
gaeldende ved en vurdering af de enkelte effekters alvorlighed.
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3.2 Fastleggelse af nul-effektniveau og laveste effektniveau

I vurderingen af det enkelte studie indgar ogsa en udpegning af et nul-
effektniveau og det laveste effektniveau for en given effekttype samt for stoffet
som sadan i det pagaldende studie for sa vidt, at det overhovedet er muligt pa
baggrund af data i studiet.

For hver enkelt effekt findes teoretisk set et sandt nul-effektniveau (NEL) og
laveste effektniveau (LEL), og ideelt set burde det vaere disse niveauer, der
blev fastlagt for en given effekt. For langt de fleste typer af effekter findes der
en taerskel, det vil sige en greense (koncentration/dosis), hvorunder der ikke ses
effekt (se 4.2). For nogle typer af effekter antages det, at der ikke findes en
teerskel, for eksempel genotoksiske carcinogener, hvor den tilgrundliggende
mekanisme for udvikling af tumorer er en beskadigelse af arvematerialet.
Denne problemstilling er uddybet i 3.6.

Som beskrevet i 3.1 kan dosis-responssammenhangen for mange typer af
effekter optegnes som en S-formet kurve i et diagram med dosis (koncentrati-
on) ud ad x-aksen og respons op ad y-aksen. Nul-effektniveauet (NEL) for en
given effekt er saledes skaringspunktet mellem den S-formede kurve og x-
aksen (figur 3.2.1).

Figur 3.2.1 Dosis-respons kurve med identifikation af nul-effektniveau
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Da det sande nul-effektniveau (NEL) og laveste effektniveau (LEL) er teore-
tiske veerdier, kan det saledes i praksis ikke lade sig gare at fastleegge disse ni-
veauer. Det nastbedste ville sa vere at estimere de niveauer, der ligger tettest
pa det sande nul-effektniveau (NEL) eller laveste effektniveau (LEL). Dette
er imidlertid sjeeldent muligt i praksis, da en estimering af disse niveauer med
en vis grad af sikkerhed i givet fald ville kraeve et meget stort antal studier af
den pagealdende effekt samt et seerdeles stort antal dyr og koncentrations-
(dosis)-niveauer i det enkelte studie. | praksis fastleegges i et givent studie det
observerbare nul-effektniveau (NO(A)EL) og det laveste observerbare effekt-



niveau (LO(A)EL) ud fra de konkrete dosisniveauer, der er anvendt i det pa-
geeldende studie. Principperne herfor er beskrevet i det efterfglgende afsnit
(3.2.1). Det skal dog bemeerkes, at en alternativ metode til fastleeggelse af nul-
effektniveau, "benchmark’ metoden (se 3.2.2), i visse tilfeelde kan give estima-
ter Cbenchmark dose’), der ligger tettere pa NEL og LEL. Imidlertid giver
det klassiske guideline-forsggsdesign (se 2.2.1) med 3 doserede grupper og en
vehikelkontrolgruppe ikke ideelle data til udarbejdelse af gode dosis-
responskurver og dermed estimering af ’lbenchmark dose’. Hertil er studier
med 5-10 dosisgrupper ngdvendige.

3.2.1 NO(A)EL og LO(A)EL

I konsekvens af sondringen mellem effekt og skadelig effekt (se 3.1) skelnes
saledes ogsa mellem to typer af observerbart nul-effektniveau, NOEL og
NOAEL, samt to typer af det laveste observerbare effektniveau, LOEL og
LOAEL. Safremt dosisniveauerne er angivet som koncentrationer anvendes
ofte betegnelsen "koncentration’ i stedet for 'niveau’, det vil sige NOEC og
NOAEC samt LOEC og LOAEC. Termerne defineres som falger:

NOEL/C (engelsk: No Observed Effect Level / Concentration) er den hgjeste
dosis / koncentration af et stof, som ikke medfgrer endringer i morfologi,
funktionsevne, vaekst, udvikling, og/eller levetid hos eksponerede individer i
forhold til en sammenlignelig kontrolgruppe.

NOAEL/C (engelsk: No Observed Adverse Effect Level / Concentration) er
den hgjeste dosis / koncentration af et stof, som ikke medfarer paviselige ska-
delige &ndringer i morfologi, funktionsevne, veekst, udvikling, og/eller levetid
hos eksponerede individer. Der kan ved NOAEL/C ses &ndringer i oven-
navnte parametre, som ikke vurderes at vere af skadelig karakter.

LOEL/C (engelsk: Lowest Observed Effect Level / Concentration) er den
laveste dosis / koncentration af et stof, som medfgarer en &ndring i morfologi,
funktionsevne, vaekst, udvikling, og/eller levetid hos eksponerede individer, og
som kan pavises i forhold til en sammenlignelig kontrolgruppe. De andringer,
der ses ved LOEL/C, vurderes ikke at veere af skadelig karakter.

LOAEL/C (engelsk: Lowest Observed Adverse Effect Level / Concentration)
er den laveste dosis / koncentration af et stof, som medfarer en skadelig &n-
dring i morfologi, funktionsevne, vakst, udvikling, og/eller levetid hos ekspo-
nerede individer og som kan pavises i forhold til en sammenlignelig kontrol-

gruppe.

Det skal understreges at begreberne NO(A)EL og LO(A)EL anvendes med
varierende betydning i den videnskabelige litteratur, og at det ikke altid kan
afgares, hvad der menes i de enkelte tilfeelde, hvorfor man ofte er ngdt til at se
neermere pa, om der i det enkelte forsgg er forsggt en skelnen mellem disse
begreber.

Med henblik pa fastsaettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand
tages der oftest udgangspunkt i NOAEL/C eller LOAEL/C, hvorfor disse
begreber i det fglgende generelt vil vaere synonymt med observerbart nul-
effektniveau henholdsvis det laveste observerbare effektniveau, med mindre
der specifikt er tale om NOEL/C eller LOEL/C. Endvidere vil begreberne
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NOAEL og LOAEL blive anvendt, med mindre der specifikt er tale om kon-
centrationer.

I velgennemfarte forsgg er doserne (koncentrationerne) valgt saledes, at der er
mindst én dosis, der resulterer i en observerbar effekt og mindst én dosis, hvor
denne effekt ikke observeres. Som beskrevet i 3.1 kan dosis-responssammen-
haengen for mange typer af effekter optegnes som en S-formet kurve i et dia-
gram med dosis (koncentration) ud ad x-aksen og respons op ad y-aksen.
NOAEL og LOAEL for en given effekt vil saledes ligge et eller andet sted pa
den S-formede dosis-responskurve, eksempelvis som markeret pa kurve A pa
figur 3.2.2. | praksis er der i det enkelte studie kun fa dosisniveauer, og dosis-
responskurven vil for eksempel se ud som kurve B pa figur 3.2.2. NOAEL for
en given effekt vil saledes vere den af de valgte dosisniveauer i studiet, der
ikke har medfart effekt, og LOAEL i konsekvens heraf det naeste dosisniveau i
studiet. Dette er illustreret pa kurve B pa figur 3.2.2 med NOAEL som det
nederste punkt pa kurven og LOAEL som det nastnederste punkt.

Figur 3.2.2 Dosis-respons kurve med identifikation af nul-effektniveauer og laveste
effekt niveauer
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Som navnt tidligere (3.1) foretages for det enkelte studie en vurdering af do-
sis-effekt og dosis-responssammenhange, ligesom der sondres mellem effekt
og skadelig effekt samt mellem systemiske og lokale effekter.

Safremt et enkelt studie afslarer forskellige typer af effekter for et givent stof,
kan der i princippet optegnes en dosis-responskurve for hver af stoffets for-
skellige effekter, se figur 3.1.2. Ved fastleeggelse af NOAEL og LOAEL for
stoffet som sadan i det pageeldende studie skal dernast foretages en afvejning
af de enkelte effekter i forhold til de fastlagte NOAELSs og LOAELSs. | relation
til fastsaettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand vurderes effekter
generelt som veerende mere kritiske desto lavere doser (koncentrationer), de
optraeder ved, sdledes at NOAEL for stoffet som sadan i et givent studie ofte,
men ikke ngdvendigvis altid, vil vaere identisk med det laveste af de fastlagte
NOAELSs for enkelteffekter.



For de studier, hvor der kan sondres mellem effekter og skadelige effekter, vil
NOAEL ikke ngdvendigvis veere den hgjeste dosis (koncentration) i studiet,
hvor der ikke observeres effekter. Dette forhold er illustreret i figur 3.2.3, hvor
kurve B eksempelvis er dosis-responssammenhangen for stigning i aktiviteten
af et uspecifikt leverenzym, det vil sige en effekt, og hvor kurve C eksempelvis
er dosis-responssammenhangen for irreversible testikelskader, det vil sige en
skadelig effekt. | dette tilfeelde vil NOAEL for stoffet som sadan i det pagel-
dende studie ligge et eller andet sted pa kurve C, mens NOEL vil vere at fin-
de pa kurve B.

Et andet eksempel kunne veere, at kurve A er dosis-responssammenhangen
for gget (ikke statistisk signifikant) relativ organveegt, og kurve C som ovenfor.
| dette tilfeelde vil NOAEL for stoffet som sadan i det pagaldende studie ligge
et eller andet sted pa kurve C nedenfor skaringspunktet med kurve A.

Figur 3.2.3 ldentifikation af nul-effektniveau, sondring mellem effekt og skadelig
effekt
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En lang raekke stoffer kan give anledning til bade systemiske og lokale effekter.
Eksempelvis medfarer indanding af mange organiske oplgsningsmidler en
pavirkning af centralnervesystemet, hvilket er en systemisk effekt, men kan
ogsa give anledning til irritation eller skader i luftvejene, hvilket er lokale effek-
ter. | tilfeelde af at det i det enkelte studie ikke kan afklares, hvorvidt de syste-
miske eller de lokale effekter vurderes som veaerende mest kritiske, fastleegges
NOAEL og LOAEL saledes for begge typer af effekt. Dette forhold er illu-
streret i figur 3.2.4, hvor kurve A kunne vare dosis-responssammenhangen
for en systemisk effekt, for eksempel nyreskade, og kurve B dosis-
responssammenhangen for en lokal effekt, for eksempel luftvejsirritation.

| praksis er det imidlertid ofte sdledes, at datagrundlaget i det enkelte studie

ikke er tilstreekkeligt til at fastleegge bade NOAEL og LOAEL for stoffet som
sadan i det pagzldende studie efter de ovenfor beskrevne principper. I konse-
kvens heraf vil NOAEL séledes ofte blive fastlagt som den hgjeste dosis (kon-
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centration) i studiet, hvor der ikke er observeret effekter, og LOAEL som den
laveste dosis (koncentration) i studiet, hvor der er observeret effekter.

Figur 3.2.4 Identifikation af nul-effektniveau for systemisk effekt og lokal effekt
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3.2.2 Andre metoder til fastleeggelse af nul-effektniveau

Som beskrevet ovenfor og illustreret pa kurve B i figur 3.2.2 vil NOAEL ofte
blive fastlagt som den hgjeste dosis (koncentration) i studiet, hvor der ikke er
observeret effekter, og LOAEL som den laveste dosis (koncentration) i studiet
hvor der er observeret effekter.

Kurveforlgbet for dosis-responssammenhgngen og den dertil svarende teer-
skelvaerdi kan ogsa beregnes ved hjelp af forskellige matematiske modeller
(kurvefitning).

Der kan anvendes forskellige statistiske modeller til at beskrive sammenhan-
gen mellem dosis og respons og forskellige fordelinger til at beskrive tilfeeldige
udfald. Felles for disse modeller og fordelinger er, at de afhenger af de indga-
ende parametre, og kurveforlgbene ma derfor tilpasses efter de aktuelle male-
data.

Med henblik pa fastleeggelse af et udgangspunkt (engelsk: point of departure)
for beregning af den tolerable daglige indtagelse (TDI, se kapitel 4) ville det,
ud fra statistiske synspunkter, maske vaere bedre at tage udgangspunkt i den
nedre 95% konfidensgranse for den dosis (koncentration), som medfgrer ef-
fekt hos 5 eller 10% af dyrene i stedet for at tage udgangspunkt i NOAEL eller
LOAEL, som beskrevet i det foregaende afsnit. Statistisk set vil denne metode
veere bedre egnet, hvis der kun indgar et lille antal dyr i studiet, og der ind-
bygges derfor automatisk en slags usikkerhedsfaktor. Pa den anden side er der
nogle andre forudsatninger ved valget af beregningsmetode, som maske kan
treekke i den anden retning.



Den hyppigst anvendte alternative metode til fastleeggelse af et udgangspunkt
for beregning af TDI er den sakaldte benchmark-metode. Benchmark-
metoden indebarer, at en dosis-responskurve beregnes ud fra det fulde data-
saet for hver effektparameter, og der vedtages en “kritisk effektstgrrelse”. Pa
basis af den beregnede kurve defineres benchmark dose (BMD) som den ned-
re konfidensgranse for den dosis, der farer til den givne kritiske effektstarrel-
se, det vil sige den incidens (for eksempel 5 eller 10%), der estimeres for en
given effekt.

Fordelene ved denne fremgangsmade er, at man udnytter alle eksperimentelle
data og tager hgjde for dosis-responskurvens form, og at benchmark dose, i
modsatning til NOAEL og LOAEL, ikke afhanger af de valgte dosisniveauer.
Imidlertid giver det klassiske guideline-forsggsdesign med 3 doserede grupper
og en vehikelkontrolgruppe ikke ideelle data til udarbejdelse af gode dosis-
responskurver. Hertil er studier med 5-10 dosisgrupper ngdvendige. Safremt
det totale antal dyr per forsgg ikke gges, vil et gget antal grupper medfare en
formindsket gruppestarrelse, hvorved det ikke leengere vil veere muligt at fast-
leegge et NOAEL pa sadvanlig vis (se 3.2.1). Det kan saledes ikke i praksis
lade sig gare at lave et forsggsdesign, som egner sig til begge fremgangsmader,
eller at bruge de to fremgangsmader pa det samme forsgg.

Ngdvendig videreudvikling af benchmark metoden omfatter forbedret for-
sggsdesign, international enighed om starrelsen af kritisk effekt, samt udvik-
ling af specifikke dosis-respons analysemetoder for forskellige typer af for-
sggsdata.

Som navnt fastlegges benchmark dose ved modellering af data fra et givent
studie. En hvilken som helst model, som passer til de observerede data, vil
give et rimeligt estimat af benchmark dose, og valget af model er tilsyneladen-
de ikke kritisk, idet den estimerede veerdi for benchmark dose ligger inden for
det observerede dosisinterval. Det skal imidlertid understreges, at benchmark-
metoden ikke kan anvendes hvis der i det enkelte studie ikke er et tilstreekkeligt
antal dosisniveauer, hvor der observeres effekter. Da dette er tilfeldet i de
fleste dyreeksperimentelle studier, kan benchmark metoden ikke umiddelbart
anvendes som en alternativ metode til fastleeggelse af udgangspunkt for be-
regning af TDI i relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og
drikkevand. Derfor anbefales den traditionelle anvendelse af NOAEL eller
LOAEL (se 3.2.1) fortsat som udgangspunkt for beregning af TDI med hen-
blik pa fastsattelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand.

3.3 Hormesis

Fenomenet hormesis inden for toksikologien har en lang og kontroversiel hi-
storie og gar helt tilbage til slutningen af 1800 tallet, hvor det blev beskrevet
forste gang. Hormesis betegner et fenomen, hvor der ved lave doser ses en
stimulation og ved hgje doser en inhibition, hvilket giver sig udtryk ved en U-
formet eller omvendt U-formet dosis-responssammenhang. (Calabrese &
Baldwin 2001a,b, Calabrese 2001).

Der er fremsat en hypotese om, at hormesis reprasenterer en overkompensa-
tion mod en pavirkning af homeostasen fremkaldt af for eksempel en mild
form for stress (Calabrese 2001). Denne hypotese er ifglge Calabrese (2001) i
fuld overensstemmelse med de mange rapporter, der i tidens lgb er publiceret,
idet det beskedne stimulerende respons observeret efter udsattelse for lave
doser af nonessentielle toksiske stoffer (f.eks. cadmium, bly, kviksglv, phenol,
bestraling osv.) snarere skyldes en overkompensation mod en pavirkning af
homeostasen end en direkte stimulerende effekt af det pageeldende stof.
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Hormesis kendetegnes saledes ved 1) pavirkning af homeostasen, 2) beskeden
overkompensation, 3) reetablering af homeostasen og, 4) processens adaptive
natur (Calabrese & Baldwin 2001b).

Som navnt er der publiceret mange undersgagelser, der understgtter, at faeno-
menet hormesis eksisterer. Men i den toksikologiske litteratur er der kun lidt
information om, hvor ofte man kan forvente at observere hormesis. Med hen-
blik pa at undersgge, hvor mange studier i den publicerede toksikologiske litte-
ratur der opfyldte nogle specifikke kriterier for evidens af hormesis, udarbej-
dede Calabrese & Baldwin (2001a) en database under anvendelse af nogle
meget strikte 'a priori entry’ kriterier (veldefineret NOAEL, > 2 doser under
NOAEL, og det malte end-point kan udvise bade stimulerende og inhiberen-
de respons) samt specifikke evalueringskriterier for evidens af hormesis. Af de
i alt 20285 lokaliserede artikler, indeholdt 195 artikler (1%) 668 dosis-
responssammenhange, som opfyldte ’a priori entry’ kriterierne. Ved anven-
delse af evalueringskriterierne viste det sig, at 245 dosis-respons-
sammenhange (37% af 668) fra 86 artikler (0,4% af de i alt 20285 lokalisere-
de artikler) opfyldte kriterierne for evidens af hormesis. | alt 73 forskellige
stoffer og blandinger fra en bred vifte af kemiske stofklasser var reprasenteret.
Ifalge forfatterne viste resultaterne af analysen saledes, at nar forsggsdesignet
opfylder nogle givne strikte ’a priori entry’ kriterier, sa er hormesis hyppigt
forekommende og bredt reprasenteret afhangig af stof, model og end-point.

Det synes saledes, at hormesis er et ret udbredt fenomen. Med henblik pa at
vurdere hvorvidt hormesis er et generelt biologisk fenomen uafhaengigt af
stressfaktorer i miljget, biologisk end-point, og eksperimentelt modelsystem
har Calabrese & Baldwin (2001b) en analyse. | denne analyse indgik 1) den
ovenfor beskrevne undersgagelse, 2) en vurdering af 17 meget store studier,
hvor hvert studie omfattede data for en reekke stoffer testet i det samme ekspe-
rimentelle modelsystem af den samme undersggelsesgruppe, 3) en vurdering
af farmakologiske data for 24 receptorsystemer for hvilke det bifasiske dosis-
responssammenhang karakteristisk for hormesis er blevet klarlagt, og 4) en
vurdering af en database med 1600 dosis-responssammenhange som er i
overensstemmelse med hypotesen for hormesis. Ifglge forfatterne viste
resultaterne af denne analyse, at hormetiske effekter repraesenterer
evolutionzrt baserede adaptive responser pa miljgmeessigt inducerede
forstyrrelser i homeostasen.

Pa det nuvarende grundlag er det vanskeligt at vurdere, hvilken betydning
feenomenet hormesis kan have i relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for
luft, jord og drikkevand. Ved fastsattelse af kvalitetskriterierne tages der for et
givent stof udgangspunkt i det observerede nul-effektniveau (NO(A)EL) eller
det laveste observerede effektniveau (LO(A)EL) for de(n) kritiske effekt(er)
(se 3.4). Det vil sige, at kvalitetskriterierne baseres pa effekter, som vurderes
som veaerende af en egentlig skadelig karakter og ikke i uspecifikke reaktioner,
som blot er en fglge af individernes reaktion pa a&ndringer i ydre omstendig-
heder (homeostatiske mekanismer). Pa baggrund heraf og sammenholdt med
at data indikerer, at hormesis snarere skyldes en overkompensation mod en
pavirkning af homeostasen end en direkte stimulerende effekt af det pagel-
dende stof, vurderes det saledes, at hormetiske effekter umiddelbart er irrele-
vante i relation fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand.

Det skal endvidere bemaerkes, at de milde stresspavirkninger, som kendeteg-
ner hormesis, af nogle vurderes at have en positiv effekt pa sundheden og le-



vetiden, idet den ggede forsvarsreaktion i cellen forbedrer livskvaliteten ved at
fjerne skader og gare cellen mere aktiv og effektiv (Rattan 2001).

3.4 Kritisk effekt

Som det sidste led i farlighedsvurderingen af et givent stof i relation til fastseet-
telse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand vurderes hvilke(n) ef-
fekt(er), der anses for at veere mest veesentlig(e) i relation til fastsettelsen af
det pageldende kvalitetskriterie, det vil sige en identifikation af de(n) kritiske
effekt(er).

I de indledende trin i farlighedsvurderingen for et givent stof er der foretaget
en ngje vurdering af de enkelte studier, principperne herfor er beskrevet i 3.1.
Endvidere er der forsggt fastlagt et NOAEL og et LOAEL for stoffet som
sddan i de enkelte studier, principperne herfor er beskrevet i 3.2.

Ved identifikation af de(n) kritiske effekt(er) sammenholdes og vurderes alle
de informationer, der er samlet sammen under vurderingerne af alle de enkelte
studier.

Det vurderes, hvor alvorlige de pagaldende effekter er og ved hvilke doser
(koncentrationer), de pagaldende effekter optrader, ligesom der sondres mel-
lem effekter og skadelige effekter, mellem systemiske og lokale effekter, samt
hvorvidt effekter observeret hos forsggsdyr er relevante for mennesker. For
eksempel er relevansen for mennesker af visse forsggsdyrsspecifikke cancer-
former omdiskuteret. Som eksempler kan naevnes mononuklezre celleleuka-
mier, specielle nyretumorer som kun ses hos hanrotter, levertumorer hos gna-
vere som er en fglge af peroxisomproliferation, Leydig-celle tumorer, visse
tumorer i thyroidea, samt tumorer i formaven hos gnavere. Den for tiden al-
ment accepterede vurdering af relevansen for mennesker af disse cancerfor-
mer er beskrevet i 3.7.

Alle disse forhold ma naturligvis inddrages i vurderingen af de(n) kritiske ef-
fekt(er) samt ved fastleeggelse af NOAEL for de(n) kritiske effekt(er). Prin-
cipperne for den samlende vurdering af alle stoffets effekter med henblik pa
identifikation af de(n) kritiske effekt(er) er de samme, som beskrevet for vur-
deringerne i det enkelte studie (se 3.1). Ligeledes er principperne for fastleeg-
gelse af NOAEL for de(n) kritiske effekt(er) de samme, som beskrevet for
vurderingerne i det enkelte studie (se 3.2).

I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand vurde-
res effekter i reglen som vaerende mere kritiske desto lavere koncentrationer,
de optreaeder ved, saledes at NOAEL for stoffet som sadan ofte, men ikke ngd-
vendigvis, vil vere identisk med det laveste af de fastlagte NOAELSs fra de
enkelte studier.

US-EPA (1998) definerer det kritiske end-point som den effekt, der udviser
det laveste LOAEL.

3.5 Sensibilisering for kemiske stoffer

Det har veret diskuteret, hvorvidt sensibilisering er en effekttype, hvor der

foreligger en taerskel eller ej. Nedenfor gives en kort opsummering af den fore-
liggende viden i relation til allergi udlgst ved eksponering for kemiske stoffer,
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som den er fremlagt i et sernummer af tidsskriftet Comments on Toxicicolo-
gy (Volume 7 1999), herunder en vurdering af teerskelveerdi.

Allergi defineres generelt som de skadelige effekter, der opstar som falge af
stimulation af specifikke immunreaktioner. I relation til sakaldt kemisk allergi
udlgses disse immunreaktioner i falsomme individer ved eksponering for ke-
miske stoffer. De mest almindelige reaktioner i relation til kemisk allergi er
hudsensibilisering, som resulterer i kontaktdermatitis, og luftvejssensibilisering
som er associeret med rhinitis og astma. (Kimber & Dearman 1999a).

Det skal nevnes, at ikke kun lavmolekylare kemiske stoffer, men ogsa protei-
ner kan udlgse allergiske reaktioner, men i dette afsnit omtales kun sensibilise-
ring udlgst af kemiske stoffer.

Sensibilisering ved hudkontakt og luftvejssensibilisering som falge af ekspone-
ring for et kemisk stof har en del felles treek. | begge tilfeelde er allergenet et
lavmolekylaert kemisk stof, som stimulerer en specifik immunreaktion. Kemi-
ske stoffer er haptener og som sadan ikke direkte immunogene. For udlgsning
af en immunreaktion skal det lavmolekyleere kemiske stof ferst associeres med
et makromolekyle (protein), hvorved der dannes et immunogent kompleks,
som kan genkendes af immunsystemet. Selve den allergiske reaktion forlgber i
to faser. | den farste fase, induktionsfasen, sker der en allergisk sensibilisering
som falge af eksponering for et givent lavmolekylaert kemisk stof, saledes at
immunsystemet pavirkes til at respondere mere voldsomt ved en efterfalgende
eksponering for det samme kemiske stof. Dette er den anden fase, elicitations-
fasen (frembrudsfasen), hvor den sekundeaere immunreaktion initierer en in-
flammatorisk reaktion pa eksponeringsstedet (hud eller luftveje). Disse in-
flammatoriske reaktioner fremprovokerer de symptomer, som klinisk genken-
des som allergisk kontaktdermatitis eller luftvejssensibilisering. De sekundare
reaktioner (elicitationsfasen) hos et i forvejen sensibiliseret individ udlgses
seedvanligvis ved eksponering for langt lavere doser af et givent stof end de
doser, der skal til for at sensibilisere individet (induktionsfasen).

Men der er ogsa forskelle, som ikke kun begrundes i de to forskellige ekspone-
ringssteder og dermed resulterende kliniske symptomer, men i relation til de
immune og inflammatoriske processer, der er et resultat af induktionsfasen
savel som elicitationsfasen. Disse forskelle fremgar af de efterfglgende to af-
snit, som beskriver kontaktallergi og luftvejssensibilisering.

(Kimber & Dearman 1999a).

Kontaktallergi er en form for forsinket sensibilisering (engelsk: delayed-type
hypersensitivity) og som sadan afhangig af stimulation af specifikke T-
lymfocyt reaktioner. Reaktionen kan kort beskrives som fglger: Et kemisk al-
lergen passerer den yderste forhornede del af overhuden (stratum corneum),
og nar frem til epidermis, hvor der sker en direkte interaktion med dendritcel-
ler i huden. Dendritcellerne transporteres til lymfeknuder, hvor antigenet in-
ducerer og aktiverer T-lymfocytter, som sa deler sig og differentierer. Denne
del af reaktionen udgar den cellulere basis for sensibilisering. Nar det nu sen-
sibiliserede individ igen eksponeres for det pagaeldende kemiske stof ved hud-
kontakt, genkender T-lymfocytterne allergenet og responderer ved at frigare
cytokiner og andre molekylaere mediatorer, som initierer den kutane inflam-
matoriske reaktion, der klinisk genkendes som allergisk kontaktdermatitis. Det
er bredt accepteret, at kontaktsensibilisering er karakteriseret ved type 1 im-
munreaktioner og virkninger af associerede cytokiner. (Kimber & Dearman
1999b).



Med hensyn til luftvejssensibilisering som falge af eksponering for kemiske
stoffer ved man ikke naer sa meget om de tilgrundliggende reaktioner. Ved
udlgsning af luftvejssensibilisering ved udseettelse for proteiner kan reaktionen
kort beskrives som falger: Efter eksponering for et givent protein vil et fglsomt
individ reagere med dannelse af IgE-antistof, som derefter fordeles systemisk
og associeres til mastceller, inklusiv mastceller i luftvejene. Ved en efterfglgen-
de eksponering via inhalation for det samme protein vil allergenet bindes til og
sammenlanke IgE, der er associeret med mastcellerne i luftvejene. Dette med-
forer, at mastcellerne degranulerer og frigar inflammatoriske mediatorer, som
udlgser en reaktion karakteriseret ved vasodilation og bronchokonstriktion.
Hvorvidt kemiske allergener inducerer og eliciterer en luftvejssensibilisering
via samme reaktionsmgnster som proteiner diskuteres fortsat. Usikkerhederne
ligger primeert i undersggelser af sammenhangen mellem kemisk luftvejssen-
sibilisering og dannelse af IgE-antistof. For nogle kemiske allergener (f.eks.
visse syreanhydrider og reaktive farvestoffer) er der fundet en god korrelation
mellem dannelse af IgE-antistof og de kliniske symptomer for luftvejssensibili-
sering, mens dette ikke er tilfelde for alle undersagte kemiske allergener (f.eks.
visse diisocyanater). Kimber & Dearman har, pa baggrund af den foreliggen-
de viden, det synspunkt, at IgE-antistof spiller en vigtig rolle for kemisk luft-
vejssensibilisering. (Kimber & Dearman 1999b).

Det har veret diskuteret, hvorvidt sensibilisering er en effekttype, hvor der
foreligger en taerskel eller ej. Basketter et al. (1999) har anfgart, at da kontaktal-
lergener varierer meget med hensyn til den relative potens, sa ma det ogsa
kunne konkluderes, at de udviser stor variation i relation til en teerskelveaerdi for
bade induktion og elicitation. At der findes en taerskelverdi, er vist for nogle fa
kontaktallergener i humane studier. Evidensen for eksistensen af en taerskel for
induktion stgttes endvidere af, at selvom folk ofte eksponeres for mange kon-
taktallergener, sa er det normalt kun en lille andel, der bliver sensibiliserede.
Ligeledes er der mange studier, der viser, at der ogsa findes en terskel for
elicitationsfasen.

Derimod er der kun begranset viden om, hvorvidt der findes en teerskel for
induktion og elicitation af luftvejssensibilisering. Ifglge Basketter et al. (1999)
er der al mulig grund til at formode, at der skal veere en vis kritisk dosis pa et
relevant eksponeringssted for at kunne inducere luftvejssensibilisering. Tilsva-
rende formodes at ggre sig geeldende for elicitation af luftvejsreaktionerne i
sensibiliserede individer. Udover en kritisk dosis er der ogsa andre faktorer,
som har betydning. Blandt andet na&vnes det, at eksponeringshyppigheden i
relation til dosis er vigtig. Endelig er det ogsa anfart, at luftvejssensibilisering
sandsynligvis kan induceres via andre eksponeringsveje end inhalation, for
eksempel ved hudkontakt, og det understreges, at den kritiske dosis for sensi-
bilisering vil variere afhaengigt af eksponeringsvejen.

I relation til risikovurdering af kemiske allergener er det anfgrt, at denne vur-
dering kun kan foretages, hvis potens og teerskelverdi er ngje belyst for det
givne kemiske allergen.

(Basketter et al. 1999).

3.6 Kvalitativ vurdering af kraeftfremkaldende stoffer

For langt de fleste typer effekter findes der en teerskel, det vil sige en graense
(koncentration eller dosis), hvorunder der ikke ses effekt(er). Tearskelveerdien
er saledes den laveste koncentration eller dosis af stoffet, hvor der optraeder en
effekt (se 4.2). Sadan forholder det sig ogsa for carcinogener, som ikke er ge-
notoksiske, det vil sige, hvor den tilgrundliggende mekanisme for stoffets ind-
flydelse pa udvikling af tumorer ikke er en beskadigelse af arvematerialet.
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For visse typer af effekter findes der muligvis ikke en teerskel. Sadan forholder
det sig antageligt for carcinogener, som er genotoksiske, det vil sige, hvor den
tilgrundliggende mekanisme for stoffets effekt pa udvikling af tumorer er en
beskadigelse af arvematerialet. Dette betyder i teorien, at en hvilken som helst
eksponering , hvor lav den end matte veere, vil medfare en risiko for udvikling
af tumorer, der er starre end nul. Det skal dog understreges, at man internati-
onalt i de senere ar har diskuteret og fortsat diskuterer, hvorvidt der foreligger
er teerskel for genotoksiske effekter eller ej.

For de stoffer, hvor den kritiske effekt har en teerskelveerdi, fastleegges TDI
med udgangspunkt i et nul-effektniveau (NO(A)EL) eller det laveste effektni-
veau (LO(A)EL) for den kritiske effekter under anvendelse af en usikkerheds-
faktor (se kapitel 4). For genotoksiske carcinogener fastleegges TDI pa bag-
grund af en kvantitativ risikovurdering (se kapitel 5). Med henblik pa fastleg-
gelse af TDI for kreftfremkaldende stoffer er det sdledes af afgarende betyd-
ning, hvorvidt det givne stof vurderes som veerende et genotoksisk carcinogen
eller ej.

Ved den kvalitative vurdering af et stofs kraeftfremkaldende effekt tages stilling
til to spergsmal: 1) Er det sandsynligt, at stoffet er kreeftfremkaldende hos
mennesker? Og 2) har stoffet et genotoksisk potentiale?

Afhangigt af evidensen for kraeftfremkaldende effekt kan stofferne opdeles i
forskellige grupper. Saledes opererer EU-systemet med 3 forskellige kategori-
er, US-EPA med 5 forskellige kategorier, og IARC med 4 forskellige kategori-
er. Placeringen af et stof i en af disse kategorier er ikke baseret pa en opdeling
efter potens, men er derimod en inddeling efter graden af den dokumentation
(omfang, kvalitet og relevans), der findes for den kraftfremkaldende effekt.
Disse tre forskellige systemer er saledes funderet pa de samme basale princip-
per. Alligevel er de ikke direkte sammenlignelige, blandt andet som fglge af
forskelle i antallet af kategorier samt forskelle i kriterierne for indplacering i en
given kategori.

Ogsa med hensyn mutagene effekter opererer EU-systemet med 3 forskellige
kategorier, som ligeledes er en inddeling efter graden af den dokumentation
(omfang, kvalitet og relevans), der findes for den mutagene effekt.

3.6.1 EU

Ved klassificering for kraeftfremkaldende effekt i EUs arbejdsgruppe for klassi-
ficering og merkning af kemiske stoffer inddeles stofferne i 3 kategorier under
hensyntagen til den nuveerende viden (MM 2002):

Stoffer, der vides at fremkalde kraeft hos mennesket, placeres i kategori 1
(Carcl). Der foreligger tilstreekkelig dokumentation for en arsagssammen-
haeng mellem menneskets udsattelse for stoffet og udvikling af kreeft.

Stoffer klassificeres i denne kategori pa baggrund af epidemiologiske undersg-
gelser.

Stoffer, der bgr anses for at fremkalde kraeft hos mennesket, placeres i kategori
2 (Carc2). Der foreligger tilstreekkelig dokumentation til at neere steerk for-
modning om, at stoffets pavirkning af mennesker kan fremkalde kreft, gene-
relt pa grundlag af egnede langtidsforsgg i dyr samt andre relevante oplysnin-
ger.



Der skal enten foreligge positive resultater fra to dyrearter eller klart positiv
effekt fra én dyreart stattet af blandt andet data vedrgrende genotoksicitet,
metaboliske eller biokemiske undersggelser, forekomst af godartede tumorer,
strukturmaessige ligheder med andre kraeftfremkaldende stoffer, eller data fra
epidemiologiske undersggelser, som tyder pa en forbindelse.

Stoffer, der giver anledning til beteenkelighed, da de muligvis kan fremkalde
kraeft hos mennesket, placeres i kategori 3 (Carc3). Der foreligger ikke til-
streekkelige oplysninger til at foretage en tilfredsstillende vurdering. Der er
visse tegn fra relevante dyreforsgg, men disse er utilstraekkelige til at placere
dem i kategori 2.

Kategori Carc3 omfatter 2 underkategorier: a) Stoffer, som er grundigt un-
dersggt, men hvor dokumentationen for tumorfremkaldende virkninger er
utilstreekkelig til klassificering i kategori 2. Yderligere forsgg forventes ikke at
frembringe yderligere oplysninger, der kan vare relevante for klassificeringen.
b) Stoffer, som ikke er tilstreekkeligt undersggt. De data, der foreligger, er
utilstraekkelige, men giver anledning til bekymring for mennesket. Denne klas-
sificering er forelgbig; yderligere forsgg er ngdvendige inden der kan traeffes
en endelig afgarelse.

Ved klassificering for mutagene og genotoksiske effekter i EU’s arbejdsgruppe
for klassificering og meerkning af kemiske stoffer inddeles stofferne ligeledes i
3 kategorier under hensyntagen til den nuvarende viden. Et mutagen er et
stof, som fremkalder eller gger antallet af mutationer. En mutation er en per-
manent e&ndring i arvemassen eller strukturen i det genetiske materiale i en
organisme, som medfarer en endring i organismens fenotypiske egenskaber.
/Endringerne kan omfatte et enkelt gen, en gengruppe eller et helt kromosom.
(MM 2002):

Stoffer, der vides at have mutagene virkninger pa mennesket, placeres i kate-
gori 1 (Mutl). Der foreligger tilstraekkelig dokumentation for en arsagssam-
menhang mellem stoffets pavirkning af mennesket og arvelige skader pa det
genetiske materiale. For at kunne placere et stof i kategori Mutl er positiv
dokumentation fra epidemiologiske undersggelser vedrgrende human mutati-
on ngdvendig. Eksempler pa sadanne stoffer kendes ikke til dato.

Stoffer, der bar anses for at have mutagene virkninger pa mennesket, placeres
i kategori 2 (Mut2). Der foreligger tilstreekkelig dokumentation til at neere
steerk formodning om, at stoffets pavirkning af mennesket kan resultere i arve-
lige skader pa det genetiske materiale, generelt pa grundlag af: egnede lang-
tidsforsgg i dyr, andre relevante oplysninger. For at kunne placere et stof i
kategori 2 er der behov for positive resultater fra undersggelser, som viser a)
mutagene virkninger, b) andre cellulere vekselvirkninger i forbindelse med
mutagenicitet i pattedyrs kimceller in vivo, eller ¢) mutagene virkninger i pat-
tedyrs somatiske celler in vivo kombineret med klare beviser for, at stoffet eller
en relevant metabolit nar frem til kimcellerne.

Stoffer, der giver anledning til beteenkelighed, da de muligvis har mutagene
virkninger, placeres i kategori 3 (Mut3). Der foreligger dokumentation fra
mutagenicitetsundersggelser, men den er utilstraekkelige til at placere stoffet i
kategori 2. For at kunne placere et stof i kategori 3 er der behov for positive
resultater fra undersggelser, som viser a) mutagene virkninger, eller b) andre
celluleere vekselvirkninger, som er relevante for mutagenicitet i somatiske cel-
ler i pattedyr in vivo.
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3.6.2 US-EPA

Ved klassificering af kraeftfremkaldende stoffer i US-EPA inddeles stofferne i
5 grupper (US-EPA 1998).

Stoffer, der vides at fremkalde kraeft hos mennesker, placeres i gruppe A (hu-
man carcinogen). Der foreligger fyldestggrende (sufficient) evidens fra epi-
demiologiske undersagelser.

Stoffer, der anses for sandsynligt kraeftfremkaldende hos mennesker, placeres i
gruppe B (probable human carcinogen). Der foreligger fyldestggrende evi-
dens fra undersggelser af forsagsdyr eller begraenset (limited) evidens hos
mennesker.

Gruppe B er opdelt i 2 undergrupper: B1 og B2. Stoffer placeres i gruppe B1,
nar der er begranset evidens fra epidemiologiske undersggelser. Stoffer place-
res i gruppe B2, nar der er fyldestgarende evidens fra undersggelser af for-
sggsdyr og utilstreekkelige (inadequate) eller ingen data fra epidemiologiske
undersggelser.

Stoffer, der anses for muligt kraeftfremkaldende hos mennesker, placeres i
gruppe C (possible human carcinogen). Der foreligger begraenset evidens fra
undersggelser af forsggsdyr og ingen evidens hos mennesker.

Stoffer, der ikke kan indplaceres i andre grupper, placeres i gruppe D (hot
classifiable). Der foreligger utilstreekkelige data eller ingen data.

Stoffer placeres i gruppe E, nar der ikke er evidens for kraeftfremkaldende
effekt i velgennemfarte undersggelser i mindst 2 forskellige arter eller bade i
epidemiologiske undersggelser og undersggelser af forsagsdyr.

3.6.3 IARC

Ved klassificering af kraeftfremkaldende stoffer i IARC inddeles stofferne i 4
grupper (IARC 1987):

Stoffer, der vides at fremkalde kraft hos mennesker, placeres i gruppe 1 (car-
cinogenic to humans). Der foreligger fyldestgarende (sufficient) evidens for
kreeftfremkaldende effekt hos mennesker.

Stoffer placeres i gruppe 2, nar der ikke er fyldestggrende evidens for kreeft-
fremkaldende effekt hos mennesker og/eller fyldestggrende evidens fra under-
sggelser af forsggsdyr.

Gruppe 2 er opdelt i 2 undergrupper: 2A og 2B.

Stoffer placeres i gruppe 2A (probably carcinogenic to humans), nar der er
begraenset (limited) evidens fra epidemiologiske undersggelser og fyldestge-
rende evidens fra undersggelser af forsggsdyr. Undtagelsesvis kan et stof pla-
ceres i gruppe 2A udelukkende pa baggrund af begranset evidens fra epide-
miologiske undersggelser eller udelukkende pa baggrund af fyldestgerende
evidens fra undersggelser af forsggsdyr og andre data, som kan understatte
evidens for kraeftfremkaldende effekt.

Stoffer placeres i gruppe 2B (possibly carcinogenic to humans), nar der er
begraenset evidens fra epidemiologiske undersagelser og ikke fyldestggrende
evidens fra undersggelser af forsegsdyr. Stoffer placeres ogsa i denne gruppe,
nar der er utilstreekkeligt (inadequate) evidens fra epidemiologiske undersggel-



ser eller ingen humane data, men fyldestgarende evidens fra undersggelser af
forsggsdyr. | nogle tilfeelde kan stoffer placeres i denne gruppe, nar der er
utilstreekkeligt evidens fra epidemiologiske undersggelser eller ingen humane
data, men begranset evidens fra undersggelser af forsggsdyr og andre data,
som kan understgtte evidens for kreeftfremkaldende effekt.

Stoffer, der ikke kan indplaceres i andre grupper, placeres i gruppe 3 (not
classifiable). Der foreligger utilstreekkelige data eller ingen data.

Stoffer placeres i gruppe 4 (probably not carcinogenic to humans), nar der er
evidens for, at stoffet ikke har kraeftfremkaldende effekt i mennesker og heller
ikke i forsggsdyr. Stoffer kan ogsa placeres i denne gruppe, nar der er util-
streekkelig evidens fra epidemiologiske undersggelser eller ingen humane data,
men evidens for at stoffet ikke har kraeftfremkaldende effekt i forsggsdyr samt
understgattet i en lang raekke andre data.

3.6.4 Miljgstyrelsens generelle praksis i relation til kvalitetskriterier

I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand tages
der ved vurderingen af kraeftfremkaldende effekt ikke kun udgangspunkt i det
givne stofs placering i en af EU’s, IARC’s eller US-EPA’s grupper. | vurde-
ringen indgar ogsa nyere data samt andre data som for eksempel stoffets fy-
sisk-kemiske egenskaber, om eksponeringsvejene anvendt i dyreforsggene er
relevante for den generelle befolkning, toksikokinetiske forhold, om stoffet er
et direkte reagerende carcinogen, hvilken metabolisering der skal ske for at
stoffet bliver til et aktivt carcinogen, om forskelle i metabolisering er species-
afhangige, om stoffet har udvist genotoksiske egenskaber i in vivo tests eller
kun i in vitro testsystemer, mekanismen (genotoksisk eller non-genotoksisk)
for udvikling af tumorer, om typen af tumorer fundet i en dyreart har relevans
for mennesker (se 3.7), og om der er epidemiologiske data til stgtte for de
dyreeksperimentelle fund.

Som det fremgar af ovenstaende, indgar mange elementer i vurderingen af,
hvorvidt et givent stof skal betragtes som kreeftfremkaldende, og hvorledes
dette skal indga i fastsattelsen af kvalitetskriterier. Pa den baggrund kan det
veere vanskeligt at beskrive en generel og fast procedure pa omradet, da data
kan variere meget fra stof til stof.

Som tidligere navnt er epidemiologiske undersggelser, der klart viser en sam-
menhang mellem eksponering for et givent stof og udvikling af tumorer hos
mennesker, af afggrende betydning for vurdering af et stof som kraftfremkal-
dende hos mennesker. Epidemiologiske undersggelser, der ikke klart viser en
sammenhang, for eksempel hvor det drejer sig om sma risikoforggelser, kan
veere til statte i vurderingen af de dyreeksperimentelle fund og dermed bidrage
til, at stoffet vurderes som vaerende kraeftfremkaldende hos mennesker. Det
skal understreges, at negative resultater i epidemiologiske undersggelser ikke
beviser et fraveer af kreeftfremkaldende egenskaber.

I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand ind-
drages de vurderinger, der matte vere foretaget af EU, IARC og eller US-
EPA. Saledes vil et givent stof, der en indplaceret i EU’s carcl eller carc2,
IARC’s gruppe 1 eller gruppe 2A/2B, og/eller US-EPA’s gruppe A eller
B1/B2, som udgangspunkt blive betragtet som et carcinogen, med mindre der
er velunderbyggede informationer og fortolkninger af data, der taler imod
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denne vurdering. Et eksempel herpa er fortolkning af visse typer af tumorer
fundet i en dyreart, som vurderes ikke at have relevans for mennesker (se 3.7).
Det skal dog understreges, at et stof som enten ikke 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 betragtes som et carcino-
gen i relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand,
safremt der er velunderbyggede data, der taler herfor. 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 er stor struk-
turlighed med allerede kendte carcinogener.

Endvidere skal der tages stilling til, hvorvidt stoffet vurderes som veerende et
genotoksisk carcinogen eller ej. | vurderingen heraf indgar ferst og fremmest
de resultater, der er opndet ved testning af stoffets mutagene og genotoksiske
potentiale i en raekke forskellige testsystemer, inklusive in vivo undersggelser.
I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand tages
der som hovedregel udgangspunkt i de vurderinger, der matte vare foretaget
af EU, IARC og eller US-EPA. Saledes vil et givent stof, der i henhold til
EU’s kriterier er Kklassificeret for mutagene og/eller genotoksiske egenskaber
(mutl, mut2 eller mut3) som udgangspunkt blive betragtet som et muligt
humant genotoksisk stof. Det er dog kun et meget lille antal stoffer, der er
klassificeres i henhold til EU’s kriterier (ingen stoffer er til dato klassificeret
mutl), hvorfor vurderingen af et stofs genotoksiske egenskaber ma foretages
pa baggrund af de foreliggende testresultater.

Ud fra dette samlede billede vurderes det, om stoffet i relation til fastsettelse
af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand skal betragtes som et genotok-
sisk eller non-genotoksisk carcinogen. Denne vurdering har som tidligere
naevnt afggrende betydning for valg af procedure for estimering af TDI, det
vil sige for valget mellem teerskelveaerdiprincippet, der anvendes ved estimering
af TDI for non-genotoksiske carcinogener (se kapitel 4) og den kvantitative
risikovurdering, der anvendes ved estimering af TDI for genotoksiske carci-
nogener (se kapitel 5).

Selv om datagrundlaget for et givent stof ikke er tilstraekkeligt med henblik pa
at afgere, hvorvidt stoffet kan vurderes som varende et genotoksisk carcino-
gen, eller datagrundlaget som sadan er utilstraekkeligt til at kunne foretage en
kvantitativ risikovurdering for et stof, der vurderes som varende et genotok-
sisk carcinogen, kan der selvsagt godt veaere en bekymring i relation til eventu-
elle kreeftfremkaldende egenskaber for det pagaldende stof. | disse tilfelde
beregnes TDI med udgangspunkt i et NOAEL eller LOAEL (se kapitel 4), og
der kompenseres for usikkerheden vedrgrende et eventuelt kraeftfremkaldende
potentiale ved anvendelse af en starre usikkerhedsfaktor, end der ellers ville
veere blevet anvendt (se 4.4.3).

3.7 Effekter hos forsggsdyr hvor relevansen for mennesker er omdi-
skuteret

Generelt antages det, at en toksisk effekt hos forsggsdyr forarsaget af et ke-
misk stof viser, at stoffet ogsa er toksisk i mennesket. Dette gaelder ogsa udvik-
ling af tumorer, selvom type og placering af tumor ikke altid vil veere den
samme i dyr og menneske. Dog kan visse effekter hos forsggsdyr have be-
greenset relevans med hensyn til at forudsige effekten i mennesker.



Tumorer, der induceres via en genotoksisk mekanisme vurderes seedvanligvis
som verende relevante for mennesket, ogsa nar tumorerne opstar i veev, som
ikke findes hos mennesket.

Non-genotoksiske mekanismer kan omfatte kronisk celleskade, immunosup-
pression, gget udskillelse af trofiske hormoner samt receptoraktivering. Desu-
den kan andre mekanismer, som for eksempel CYP450-induktion, ligge til
grund for tumorudvikling. Visse specifikke non-genotoksiske mekanismer
anses imidlertid ikke som varende relevante for mennesket.

I det fglgende omtales en del af de tumortyper og mekanismer, hvor relevan-
sen for mennesket sedvanligvis anses for begreenset, eller hvor det ikke umid-
delbart kan antages, at dyrefundene er pradiktive for mennesket. Det skal
understreges, at der i hvert enkelt tilfeelde foretages en ngje vurdering, og at
der kan veere stor forskel pa de enkelte dyrestammers reaktionsmgnster.

3.7.1 Leukeaemier (mononucleercelle type) hos Fischer rotten

Denne type leukeemi forekommer kun hos rotten og er kun almindelig hos
stammen F-344, hvor den naturlige forekomst har veeret stigende gennem
arene. Der er forskel pa hyppigheden hos de to kan, og hyppigheden hos han-
ner er oppe pa 50%, mens hyppigheden hos hunner ligger pa omkring 30%,
med stor variation fra forsgg til forsgg. Det er vist for nogle genotoksiske car-
cinogener, at de ikke gger forekomsten af mononuklezrcelle-leukaemier hos F-
344 rotten, mens en raekke stoffer, som ikke menes at veere kraeftfremkaldende
hos mennesket, gger forekomsten. Som fglge af disse forhold anses en gget
forekomst af mononukleearcelle-leukeemier hos F-344 rotten for veerende af
begraenset relevans for mennesket. (Caldwell 1999).

3.7.2 Nyretumorer hos hanrotter

Visse nyretumorer hos hanrotter anses som veerende ikke relevante for menne-
sket, idet der er steerk evidens for, at mekanismen for tumordannelsen er spe-
cifik for hanrotter. Der er tale om tumorer, der har en sammenhang med in-
duceret ophobning af proteinet o,,-globulin i nyrecellerne. Dette protein dan-
nes i leveren hos hanrotter, mens hunrotter og andre dyrearter, inklusive
mennesket, ikke danner a,,-globulin. Binding af et kemisk stof til o.,,-globulin
kan fare til, at proteinet ikke nedbrydes som normalt, men ophobes i nyrecel-
lerne. Ophobningen er skadelig for cellerne og medfgrer nefropati, gget cel-
leproliferation og endelig nyretumorer. Denne mekanisme forekommer ikke
hos mennesket. Safremt det specifikt kan pavises, at denne mekanisme er den
egentlige arsag til forekomst af nyretumorer hos dyrene, anses denne effekt at
have begranset relevans for mennesket.

IARC har formuleret en raekke kriterier for, hvornar nyretumorer hos hanrot-
ter kan anses som vaerende ikke relevant for mennesket (IARC 1999).

3.7.3 Levertumorer hos mus og rotter

Levertumorer er et hyppigt fund i gnavere i cancerstudier. Hos mus er den
naturlige forekomst af levertumorer meget hgj og steerkt pavirkelig af en raekke
faktorer som for eksempel stress og erngring. @get forekomst af levertumorer
i et musestudie kan derfor meget vel skyldes andre faktorer end teststoffet.
Ligeledes er mus meget tilbgjelige til at udvikle levertumorer efter langvarig
stimulering af celledelingen eller langvarig enzyminduktion forarsaget af de
hgje doser af teststof. Denne mekanisme er ikke relevant for mennesket, hvor
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eksponeringen som regel er meget lavere, end de doser der anvendes ved stu-
dier i forsggsdyr. Et musestudie, hvor den eneste tumorform er levertumorer,
anses ofte for at have begraenset relevans for mennesket. (Williams 1997,
Carmichael et al. 1997).

En lang raekke kemiske stoffer, der inducerer peroxisomproliferation i leveren,
forarsager udvikling af levertumorer hos rotter og mus. Hos mennesket findes
receptoren for peroxisomproliferation (PPAR) ogsa, men i lavere niveau end
hos gnavere, hvorfor peroxisomproliferation menes at vere sjeldent fore-
kommende hos mennesket. Tumorer, der er associeret til peroxisomprolifera-
tion, anses saledes for mindre relevante for mennesket. Imidlertid kendes me-
kanismen for denne form for udvikling af levertumorer ikke, og sammenhan-
gen mellem peroxisomproliferation og udvikling af levertumorer er ikke enty-
dig. For at afvise relevansen af levertumorer, der er associeret til peroxi-
somproliferation, kraeves et stort datagrundlag. (Williams 1997).

3.7.4 Leydig-celle tumorer

Leydigceller findes i testis og danner det hanlige kanshormon, testosteron. |
cancerstudier med rotter er Leydig-celle tumorer (hyppigst adenom, sjeldent
carcinom) et hyppigt fund hos eldre dyr. Der er stor forskel pa rottestammer,
idet Sprague-Dawley har en baggrundsforekomst pa 1-5%, mens Fischer-
rotten er nasten oppe pa 100%. Fischer-rotten anses derfor for at have en
atypisk hgj tendens til at udvikle Leydig-celle tumorer. Hos mus er hyppighe-
den generelt lav. Hyppigheden af denne tumortype er meget lav hos menne-
sket, hvor kun 2% af alle testestumorer stammer fra Leydigceller.

For non-genotoksiske stoffer, der fremkalder Leydig-celle tumorer, og hvor
mekanismen er undersggt, er der typisk tale om en induceret gget koncentra-
tion af serum-LH (luteiniserende hormon) og dermed gget stimulation af
Leydig-cellerne til veekst og deling, eller gget falsomhed for LH hos Leydig-
cellerne. Da mennesket besidder det samme hormonsystem, er mekanismen
relevant. Det antages imidlertid, at menneskets Leydigceller er langt mindre
fglsomme for LH-stimulation. Mand med endokrine lidelser, der medfarer
konstant gget LH-niveau , far Leydig-celle adenomer med en frekvens pa 2-
3%. Til sammenligning ses 100% tumorer hos rotter, der far androgenrecep-
tor antagonisten flutamid. En arvelig defekt hos meend, der medfarer konstant
LH-receptoraktivering, giver ikke gget forekomst af Leydig-celle tumorer.
Epidemiologiske studier af mennesker udsat for stoffer, der fremkalder Ley-
dig-celle tumorer i rotter, har ikke pavist gget forekomst af denne tumor.
Fund af Leydig-celle tumorer i et rottestudie kan saledes have begranset rele-
vans for mennesket. (Cook et al. 1999).

3.7.5 Thyreoidea tumorer

I cancerstudier med rotter er thyreoidea carcinomer hyppige, og en af meka-
nismerne for udvikling af carcinomer er gget niveau af det thyreoidea-
stimulerende hormon (TSH), som udskilles fra hypofysen som led i et feed-
back system. Hos mennesket er sadanne tumorer derimod ikke almindelige og
synes ikke at have relation til gget TSH. Der er flere mader, hvorpa TSH-
udskillelsen kan gges. For eksempel kan en gget enzymaktivitet i leveren med-
fgre denne effekt ved, at nedbrydningen af thyreoideahormon gges. Hos men-
nesket er thyreoidea hormonsystemet det samme som hos rotten, men langt
mere robust. Blandt andet er thyreoideahormon hos mennesket langt fastere



bundet til protein i plasma. Rottens thyreoidea er endvidere langt mere aktiv
og fungerer pa et hgjere stofskifteniveau end hos mennesket. Safremt et non-
genotoksisk stof fremkalder thyreoidea carcinomer hos rotter, og det er vist, at
mekanismen er forstyrrelse af thyreoideas hormonbalance og gget TSH, anses
relevansen for mennesket for begraenset (IARC 1999).

3.7.6  Tumorer i urinbleeren

Hos rotter og mus kan tilstedeverelsen af blaeresten medfare gget celleprolife-
ration og tumordannelse. Dette kan ogsa ske hos mennesket, men for at et
kemisk stof i sig selv danner bleeresten, skal det indtages i meget hgje doser,
hvilket normalt ikke vil veere tilfeeldet hos mennesket. Tumorer hos rotter og
mus forarsaget af bleresten er saledes relevante for mennesket, men disse ud-
vikles ikke, safremt stoffet indtages i maengder, der ligger under teersklen for
udvikling af bleeresten.

Hos rotter kan indtagelse af hgje doser af visse organiske syrers natriumsalte
forarsage udfaldninger af calciumfosfatholdigt materiale i urinen. Dette mate-
riale er toksisk for urothelet og farer til celledad og celleproliferation. Udfzld-
ningen forudsatter en hgj proteinkoncentration og en hgj osmolalitet af uri-
nen, hvilket er tilfeeldet hos rotten. Hos mennesker med nyrelidelser kan
proteinkoncentrationen blive hgj, men ikke osmolaliteten. Mekanismen for
udvikling af bleeretumorer via udfaeldning af calciumfosfatholdigt materiale i
urinen anses saledes ikke relevant for mennesket (IARC 1999).

3.7.7 Formavetumorer

Mavesakken hos rotter og mus er anatomisk forskellig fra menneskets, idet en
del af mavesakken hos disse arter er uden kirtler (kaldet formaven). Epithelet
i den kirtellgse del af mavesakken ligner det, der beklaeder spisergret. Selv om
mennesket ikke besidder et organ lig gnavernes kirtellese mave, ma spisergret
betragtes som analogt med hensyn til epithel. Ofte vil mekanismen for udvik-
ling af formavetumorer veere relateret til hyperplasi, som kraver langvarig
kontakt. For et stof, der bevirker udvikling af formavetumorer ved direkte
kontakt med epithelet, geelder, at da kontakttiden er meget kortere i spisergret
end i mavesakken, vil tumordannelse hos mennesket formentlig ikke ske. |
tilfelde, hvor denne specifikke mekanisme kan dokumenteres, vurderes kraeft-
fremkaldende effekt som fglge af formavetumorer hos gnavere ikke som rele-
vant for mennesket. (Kroes & Wester 1986).

3.7.8 @vrige tumortyper og mekanismer

Udover de ovenfor anfarte eksempler skal det naevnes, at forekomst af mam-
matumorer hos mus og milttumorer hos F-344 rotter ogsa i en del tilfeelde har
veeret vurderet som vaerende ikke relevante for mennesket.

Phaeochromocytom (tumor i binyremarv), ikke ualmindeligt forekommende
hos rotter, men sjeldent hos mennesket, kan hos rotten veere relateret til hy-
percalcaemi, hvorimod en sadan relation ikke synes at forekomme hos menne-
sket.

Endvidere er det et velkendt fenomen, at kemiske stoffer, der injiceres i for-

sggsdyr, kan fremkalde tumorer lokalt pa injektionsstedet, for eksempel i mu-
skulatur. Dette vides at forekomme ogsa for stoffer, der ikke er kraftfremkal-
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dende, nar de doseres pa anden made, for eksempel oralt. Sddanne lokale tu-
morer vil ofte blive vurderet som vaerende ikke relevante for mennesket.
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4 Fastlaeggelse af TDI for stoffer med
en teerskelveerdi for effekter

Farlighedsvurderingen munder ud i en identifikation af de(n) kritiske ef-
fekt(er) for stoffet, det vil sige hvilke(n) effekt(er), der anses for at veere mest
vaesentlig(e) i relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og/eller
drikkevand. Det naste skridt i fastseettelse af kvalitetskriterierne er fastleeggelse
af den sakaldte tolerable daglige indtagelse (TDI). Ved beregning af TDI
skelnes der mellem, hvorvidt der antages at findes en teerskel (engelsk: thres-
hold) for stoffets kritiske effekt(er) eller gj.

For langt de fleste typer effekter findes der en teerskel, det vil sige en graense
(koncentration eller dosis), hvorunder der ikke ses effekt(er). Sadan forholder
det sig ogsa for carcinogener, som ikke er genotoksiske, det vil sige hvor den
tilgrundliggende mekanisme for stoffets indflydelse pa udvikling af tumorer
ikke er en beskadigelse af arvematerialet. | disse tilfeelde fastleegges TDI med
udgangspunkt i et nul-effektniveau (NO(A)EL) eller det laveste effektniveau
(LO(A)EL) for de(n) kritiske effekt(er) under anvendelse af en usikkerheds-
faktor (UF) (engelsk: Uncertainty Factor). Principperne herfor er beskrevet
narmere i dette kapitel.

For nogle typer af effekter findes der muligvis ikke en teerskel. Dette antager
man for eksempel for genotoksiske carcinogener, hvor den tilgrundliggende
mekanisme for udvikling af tumorer er en beskadigelse af arvematerialet. |
disse tilfeelde fastlegges TDI pa baggrund af en kvantitativ risikovurdering,
principperne herfor er beskrevet nermere i kapitel 5.

4.1 Tolerabel daglig indtagelse (TDI)

Den tolerable daglige indtagelse (TDI) er en beregnet starrelse (koncentration
eller dosis), som mennesker vurderes at kunne udsattes for (tolerere) gennem
et helt livsforlgb, uden at der optreeder sundhedsskadelige effekter.

TDI angives sedvanligvis i enheden mg/kg legemsveaegt per dag. Termen TDI
anvendes almindeligvis ogsa i de tilfeelde, hvor eksponering for stoffet sker via
inhalation af luft indeholdende stoffet eller ved hudkontakt, selvom der strengt
taget ikke er tale om indtagelse af stoffet i disse tilfeelde.

Analogt til TDI kan termen tolerabel koncentration (TK) defineres som den
koncentration af et stof i luft, jord, eller drikkevand som mennesker vurderes
at kunne udseettes for (tolerere) gennem et helt livsforlgb uden at der optree-
der sundhedsskadelige effekter. TK angives i enheden mg/m® (luft), mg/I
(drikkevand), eller i mg/kg (jord).

For nogle stoffer fastseettes i stedet for TDI en forelgbig (provisorisk) tolera-
bel ugentlig indtagelse (engelsk: Provisional Tolerable Weekly Intake —
PTWI). PTWI benyttes seedvanligvis i relation til stoffer, hvor eksponeringen
kan variere fra dag til dag, og hvor der kan opsta kroniske effekter, som for
eksempler visse metaller (bly, cadmium og kviksglv).



Derudover anvendes bredt et par andre termer, der er analoge til TDI: 1) den
acceptable daglige indtagelse (engelsk: Acceptable Daily Intake - ADI), som
anvendes ved vurdering af for eksempel tilseetningsstoffer, pesticidrester samt
rester af veteringre legemidler i levnedsmidler; samt 2) Reference Dose
(RfD), som anvendes bredt af den amerikanske miljgstyrelse (US-EPA). De
overordnede principper for fastsattelse af ADI og RfD er sammenlignelige
med de principper, der beskrives i dette kapitel for fastlaeggelse af TDI, mens
det for beregningerne tilgrundliggende datamateriale ofte er betydeligt bedre
end det datamateriale, der oftest er tilgeengeligt i relation til fastszettelse af kva-
litetskriterier for luft, jord og drikkevand.

For stoffer, hvor den akutte toksicitet vurderes som varende den kritiske ef-
fekt med henblik pa fastseettelse af kvalitetskriterier i luft, jord og drikkevand,
er det meningslest er fastsette en TDI. For sadanne stoffer fastleegges i stedet
den maksimale tolerable dosis/koncentration (MTD/K) som udgangspunkt
for fastseettelse af kvalitetskriterierne.

4.2 Taerskelverdi

For langt de fleste typer af effekter findes der en teerskel, det vil sige en graense
(koncentration eller dosis), hvorunder der ikke ses effekt. Det diskuteres dog
fortsat, hvorvidt der eksisterer sadanne teerskler. | teorien kunne man forestille
sig, at et enkelt molekyle er tilstraekkeligt til at udlgse en toksisk effekt, og den
opfattelse er stadig fremherskende med hensyn til mutagene effekter. Men
organismen har flere muligheder for at modvirke eventuelle toksiske effekter
som for eksempel nedbrydning af stoffet, reparation af en skadelig pavirkning
i en celle, udskiftning af skadede celler, eller kompensation pa anden vis for en
given pavirkning.

Terskelvaerdien defineres som den koncentration eller dosis hvorunder der
ikke observeres effekter. Tarskelvaerdiens starrelse afhaenger af det enkelte
stofs potens savel som af det eksponerede individ. For eksempel vil allergikere
reagere pa udsettelse for allergifremkaldende stoffer ved langt lavere koncen-
trationer end ikke-allergikere, det vil sige, at allergikere har en lavere terskel-
veerdi for sadanne stoffer end ikke-allergikere. Men ved udsettelse for ikke-
allergifremkaldende stoffer vil teerskelveaerdien for en given effekttype (for ek-
sempel nyreskader) alt andet lige ikke ngdvendigvis veere anderledes hos aller-
gikere sammenlignet med ikke-allergikere.

4.3 Kritisk effekt og nul-effektniveau

Som tidligere navnt, munder farlighedsvurderingen (kapitel 3) ud i en identi-
fikation af de(n) kritiske effekt(er) (se 3.4) for stoffet, det vil sig en udpegning
af de(n) effekt(er), der anses for at veere mest vasentlig(e) i relation til fast-
seettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og/eller drikkevand. Ved identifikatio-
nen af de(n) kritiske effekt(er) sammenholdes og vurderes alle de informatio-
ner, der er samlet under vurderingerne af de enkelte studier. Principperne for
den samlede vurdering af alle stoffets effekter med henblik pa identifikation af
de(n) kritiske effekt(er) er de samme, som beskrevet for vurdering af det en-
kelte studie (se 3.1).

Det naeste skridt i fastsaettelsen af kvalitetskriterier er i teorien en fastleeggelse

af teerskelveerdien for de(n) kritiske effekt(er). | praksis tager man udgangs-
punkt i et observeret nul-effektniveau (NO(A)EL), det vil sige den hgjeste
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koncentration eller dosis, hvorved de(n) kritiske effekt(er) ikke er blevet ob-
serveret og vurderet ud fra alle de informationer, der er samlet sammen. En
lang reekke stoffer er imidlertid ikke undersggt tilstraekkeligt til, at det er muligt
at fastleegge et observeret nul-effektniveau. | disse tilfeelde fastleegges det lave-
ste effektniveau (LO(A)EL), hvorved de(n) kritiske effekt(er) er blevet obser-
veret. Principperne for fastleeggelse af nul-effektniveau eller det laveste obser-
verede effektniveau for de(n) kritiske effekt(er) er de samme, som beskrevet
for fastleeggelse af nul-effektniveau eller det laveste observerede effektniveau i
det enkelte studie (se 3.2).

I lengerevarende inhalationsstudier med gentagen dosering udseattes forsggs-
dyrene oftest for stoffet i et begreenset tidsrum, for eksempel 6 timer om da-
gen, 5 dage per uge i et antal uger.

For mange typer af systemiske effekter anses det i hgjere grad at veere den
samlede dosis og ikke stoffets koncentration i luften, der er af betydning for
udvikling af disse effekter. Ved fastseettelse af kvalitetskriterier i disse tilfeelde
foretages en omregning af det fastlagte nul-effektniveau (eller det laveste ef-
fektniveau) til et gennemsnitligt dggnniveau (kontinuert eksponering) eller
deggndosis ud fra de i studiets aktuelle eksponeringsbetingelser.

For lokale effekter (effekter, der optraeder lokalt i luftvejene samt direkte effek-
ter pa hud og gjne) anses det seedvanligvis at veere stoffets koncentration i
luften og ikke den samlede dosis som sadan, der er af betydning for udvikling
af disse effekter, hvorfor der i disse tilfeelde ikke omregnes til en kontinuert
eksponering.

4.4 Usikkerhedsfaktorer (UF)

Begreberne usikkerhedsfaktor (engelsk: Uncertainty Factor - UF), sikkerheds-
faktor (engelsk: Safety Factor - SF), korrektionsfaktor (engelsk: Adjustment
Factor - AF), ekstrapolationsfaktor (engelsk: Extrapolation Factor - EF) samt
konverteringsfaktor (engelsk: Conversion Factor - CF) finder anvendelse i
relation til fastseettelse af TDI i forskellige sammenhange. | erkendelse af at
faktoren har til formal at afspejle de usikkerheder, der blandt andet kan skyl-
des mangler i den eksisterende viden, frem for at udtrykke en sikkerhedsmar-
gen, er man internationalt mere og mere gaet over til at anvende begrebet
usikkerhedsfaktor. Dette begreb vil blive anvendt fremover i rapporten, med
mindre der specifikt relateres til et af de andre begreber.

Som navnt tidligere beregnes TDI for stoffer, hvor der er en terskelveerdi for
de(n) kritiske effekt(er), med udgangspunkt i det observerede nul-
effektniveau (NO(A)EL) eller det laveste observerede effektniveau
(LO(A)EL) for de(n) kritiske effekt(er) under anvendelse af en usikkerheds-
faktor (UF). Formalet med usikkerhedsfaktoren er at tage hgjde for eventuelle
mangler i den eksisterende viden og datagrundlaget.

I relation til anvendelsen af usikkerhedsfaktoren har der hidtil i en lang reekke
reguleringsmassige sammenhange naesten udelukkende veret fokuseret pa at
tage hgjde for artsforskelle (engelsk: interspecies variation) samt for variatio-
ner i menneskers individuelle falsomhed/sarbarhed (engelsk: intraspecies vari-
ation, interindividual variation).

Traditionelt har der siden midten af 1950’erne varet anvendt en samlet sik-
kerhedsfaktor pa 100, nar der tages udgangspunkt i data fra forsggsdyr. Den-
ne procedure blev foreslaet i 1954 af Lehman & Fitzhugh til vurdering af ‘et
sikkert niveau’ for tilseetningsstoffer eller kontaminanter i levnedsmidler og



blev i 1961 adopteret af ‘the Joint FAO/WHO Expert Committee on Food
Additives’ (JECFA) og af ‘the Joint Meeting of Experts on Pesticides Resi-
dues’ (JMPR) i en lidt modificeret form. Denne 100 faktor var ikke begrundet
i kvantitative forhold, men et arbitreert valg og rationalet for stgrrelsesordenen
pa 100 kendes ikke. Ifglge Lehman & Fitzhugh (1954) blev 100-faktoren valgt
med henblik pa at omfatte falgende usikkerheder: 1) intra (human) species
variabilitet; 2) inter (dyr til menneske) species variabilitet; 3) tage hgjde for
mere fglsomme individer i den humane population som fglge af sygdom ved
sammenligningen med sunde forsggsdyr; og 4) mulige synergistiske virkninger
af de mange tilseetningsstoffer eller kontaminanter.

I de tilfeelde, hvor der tages udgangspunkt i velgennemfgrte undersggelser i
mennesker, har der traditionelt veeret anvendt en samlet sikkerhedsfaktor pa
10, det vil sige, at den traditionelle faktor pa 100 i princippet er opdelt i to
faktorer pa 10 hver til at kompensere for henholdsvis interspecies variation og
interindividuel variation. | nyere tid er man internationalt mere og mere gaet
over til at opdele usikkerhedsfaktoren i flere kategorier, herunder en underop-
deling af den enkelte kategori, og i visse tilfelde at anvende en samlet faktor
pa mere end 100, for eksempel nar der tages udgangspunkt i et begraenset
datamateriale, ved fraveer af et nul-effektniveau, eller ved mangel af kroniske
studier (se ogsa 4.4.3).

Ved estimering af Reference Dose (RfD) vurderer US-EPA 5 forskellige kate-
gorier af usikkerhed: 1) interindividuel variation (UF ), 2) interspeciesvaria-
tion (UF,), 3) subkronisk til kronisk varighed (UF,), 4) LOAEL til NOAEL
(UF)) og, 5) dataseettes kvalitet og relevans (UF,). Standardverdien for den
enkelte kategori er 10, men en samlet usikkerhedsfaktor pa over 3000 anven-
des generelt ikke. (US-EPA 1998).

I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand har
sikkerhedsfaktoren (SF) hidtil veeret opdelt i tre hovedkategorier (MST
1990):

SF, med henblik pa at tage hgjde for at mennesker kan vare mere fgl-
somme over for stoffet end forsggsdyr. Denne faktor har historisk veeret
sat til 10.

SF, med henblik pé at tage hgjde for at nogle individer i befolkningen
kan veere mere fglsomme over for stoffet end den generelle befolkning
(for eksempel bgrn, gravide, ldre, svaekkede, kronisk syge). Denne fak-
tor har oftest veeret sat til 10.

SF,, med henblik pa at tage hgjde for kvalitet og relevans af de tilgeenge-
lige data, det vil sige usikkerheder ved fastleeggelse af NOAEL/NOEL
eller LOAEL/LOEL for de(n) kritiske effekt(er). Denne faktor har ty-
pisk varieret fra 1 til 100 afhangigt af datagrundlaget for det pageelden-
de stof.

Som navnt tidligere vil betegnelsen usikkerhedsfaktorer blive anvendt frem-
over, idet denne term i hgjere grad svarer til rationalet for at anvende fakto-
rerne. Ved anvendelse af betegnelsen sikkerhedsfaktor kan man fejlagtigt fa
den opfattelse, at hvis der er anvendt en stor sikkerhedsfaktor for et stof, sa er
den opnaede beskyttelse (sikkerhed) starre for dette stof end for et andet stof,
hvor der er anvendt en lavere sikkerhedsfaktor.
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| det efterfglgende gares der neermere rede for de tre usikkerhedsfaktorer,
herunder de elementer, der indgar i den enkelte faktor samt rationalet for valg
af en arbitraer/pragmatisk standardveerdi (engelsk: default value) for de enkelte
faktorer.

4.4.1 Usikkerhedsfaktor | ("interspeciesvariation”)
4.4.1.1 Biologisk variation

Rent biologisk og biokemisk minder mennesker om andre pattedyr, ogsa med
hensyn til udvikling af forskellige typer af toksiske effekter. I en nylig publice-
ret undersggelse (Olson et al. 2000) er overensstemmelsen mellem effekter
observeret i dyreforsgg og hos mennesker vurderet for 150 leegemidler med
221 forskellige humane end-points. Resultaterne viste overensstemmelse mel-
lem effekter observeret i mennesker og forsggsdyr (bade gnavere og ikke-
gnavere) for 71% af effekterne, det vil sige samme type effekter i samme or-
gansystem. Den stgrste grad af overensstemmelse blev observeret for heemato-
logiske, gastrointestinale samt kardio-vaskulaere end-points, mens den mindste
grad af overensstemmelse blev observeret for dermale effekter.

Men selv om testning af stoffer i forsggsdyr i hgj grad vil veere preaediktiv for
tilsvarende effekter i mennesker, kan mennesker veere mere eller mindre fal-
somme end andre pattedyr over for toksiske stoffer, ligesom der kan vare
endog store forskelle i de forskellige dyrearters fglsomhed.

Forskellene i falsomhed afspejler dels forskelle i toksikokinetik (absorption,
fordeling, metabolisme samt udskillelse), og dels forskelle i toksikodynamik
(interaktionen mellem et toksisk stof og virkningsstedet samt de efterfglgende
reaktioner, som leder til udvikling af en toksisk effekt). Den generelle opfattel-
se er, at det iser er forskelle i metabolismen af fremmedstoffer, der spiller den
starste rolle for interspeciesvariationen (Davidson et al. 1986, Calabrese et al.
1992, Voisin et al. 1990).

Hertil kommer, at der findes forskellige former for organer og veav de enkelte
arter imellem (for eksempel har gnavere organer og veev, som mennesker ikke
har), forskellige former for fordgjelse, samt anderledes struktur af de gvre
luftveje. Dette betyder, at visse effekter som udvikles i forsggsdyr ikke ngd-
vendigvis vil vaere af relevans for mennesker (se ogsa 3.5).

Ekstrapolation af data fra dyr til mennesker kan opfattes som omhandlende to
forskellige aspekter: 1) korrektion af dosis for forskelle i kropsstgrrelse mellem
forsggsdyr og mennesker (se 4.4.1.2), og 2) andre former for forskelle mellem
forsggsdyr og mennesker, som ikke ngdvendigvis afspejles i forskellene i
kropsstarrelse (se 4.4.1.3).

4.4.1.2 Korrektion for forskelle i kropsstarrelse mellem dyr og mennesker

Ved ekstrapolation af data fra dyr til mennesker indgar korrektion af doser
anvendt i dyreforsgg for forskelle i kropsstarrelse mellem forsggsdyr og men-
nesker, sakaldt allometrisk skalering. Rationalet for skalering er funderet pa
ligheder i anatomisk henseende samt den universelle karakter i fysiologiske
funktioner og i biokemiske reaktioner pa tveers af arterne pa trods af den store



forskel i starrelse, facon og form mellem forskellige arter (Davidson et al.
1986).

Hvorvidt dosis bar korrigeres for forskelle i kropsstarrelse ved allometrisk ska-
lering, afhaenger af eksponeringsvejen anvendt i dyreforsagget. Dosiskorrektion
ved allometrisk skalering anvendes ved udgangspunkt i studier med oral ad-
ministration og dermal applikation, men ikke med inhalation (se 4.4.1.2.4).

Almindeligvis anvendes legemsvagten som et udtryk for kropsstgrrelsen, da
denne parameter er den letteste at opna korrekte maleresultater for (Davidson
et al. 1986). Korrektion for forskelle i kropsstarrelse mellem dyr og mennesker
pa basis af legemsvaegt bygger pa en antagelse om, at legemsvaegten er et godt
relativt mal for de faktorer, der er bestemmende for koncentrationen af et gi-
vent stof i blodet (Vermeire et al. 1999). | dyreforsgg angives den daglige eks-
ponering ofte i enheden mg/kg legemsvaegt per dag (mg/kg Igv./dag), og den
aekvivalente humane dosis, udtrykt i mg/kg Igv./dag, vil sdledes vare identisk
med dosis i dyreforsgget. Denne form for dosiskorrektion, hvor der korrigeres
forholdsmaessigt med hensyn til kropsvaegten pa individniveau, vurderes i en
vis grad at tage hensyn til forskelle i kropsstarrelse mellem forskellige species
(for eksempel dyr og mennesker), men er ogsa blevet kritiseret som veerende
utilstraekkelig.

Mere end 100 forskellige biologiske parametre (morfologiske, fysiologiske,
biokemiske, farmakologiske og toksikologiske) har vist sig at kunne udtrykkes
som en matematisk funktion af legemsvagten, den sakaldte allometriske lig-
ning, og denne sammenhang synes at veere konsistent pa tvars af en lang
reekke species (Davidson et al.1986, Voisin et al. 1990, Calabrese et al. 1992):

Y =awW',

Y er en given biologisk parameter

W er legemsvaegten

a er en speciesspecifik konstant

ner en speciesuafhaengig konstant for den givne parameter Y

For parametrene legemsoverfladeareal (engelsk: body surface area — i det ef-
terfalgende benavnt overfladeareal) samt stofskifte (engelsk: metabolic rate
eller caloric requirement/demand) er der fundet en proportional sammenhang
med legemsveaegten med eksponenten n lig med 0,67 for overfladeareal og lig
med 0,75 for stofskiftet (Davidson et al.1986, Vermeire et al. 1999, Feron et
al. 1990). Anvendelse af disse 2 parametre som udgangspunkt for
dosiskorrektion for forskelle i kropsstarrelse mellem dyr og mennesker
beskrives neermere i 4.4.1.2.2 (overfladeareal) og 4.4.1.2.3 (stofskifte).

Hvorvidt dosis bar korrigeres for forskelle i kropsstarrelse ved allometrisk ska-
lering, afhaenger, som tidligere navnt, af eksponeringsvejen anvendt i dyrefor-
sgget. Saledes anvendes dosiskorrektion ved allometrisk skalering ved ud-
gangspunkt i studier med oral administration og dermal applikation, men ikke
med inhalation.

4.4.1.2.1 Dosiskorrektion pa basis af legemsvaegt

Nar korrektion for forskelle i kropsstarrelse mellem dyr og mennesker foreta-
ges pa basis af legemsvaegten (W), er eksponenten n i den allometriske ligning
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lig med 1, og den @kvivalente humane dosis (H, . - udtrykt i samme enhed
som A, ) kan beregnes ud fra dosis i et dyreforsgg (A, - udtrykt i f.eks. en-
heden mg) i henhold til fglgende ligning:

dosis

H,, = A, X[W, /W]

dosis 'dosis

Der ligger implicit i dette udtryk, at nar dosis i dyreforsgget er udtrykt i enhe-
den mg/kg legemsveegt, er den &kvivalente dosis for mennesker (udtrykt i
mg/kg legemsveegt) lig med dosis i dyreforsgget, det vil sige, at der ikke an-
vendes en skaleringsfaktor, da denne er lig med 1. Dermed kan sammenhan-
gen beskrives som fglger:

Hdusis/WH = A / WA

dosis

Dosiskorrektion pa basis af legemsveegt illustreres i det falgende eksempel:
NOAEL er vurderet til 1 mg i et studie med rotter (veegt 250 g), svarende til 4
mg/kg legemsveegt. Den &kvivalente dosis for mennesket (vaegt 70 kg) bereg-
nes til 280 mg (1 mg x [70 kg / 0,25 kg]), svarende til 4 mg/kg legemsvaegt
(280 mg / 70 kg).

4.4.1.2.2 Dosiskorrektion pa basis af overfladeareal

Som tidligere navnt er det blevet kritiseret, hvorvidt anvendelse af
legemsveaegten som udgangspunkt ved korrektion af dosis for forskelle i
kropsstarrelse mellem dyr og mennesker i tilstreekkelig grad tager hgjde for
disse forskelle i kropssterrelse. De hyppigst anvendte forsggsdyr er sma
gnavere, og deres stofskifte (engelsk: metabolic rate), karakteriseret ved
iltforbrug og varmeproduktion, er en del anderledes end menneskers, i hvert
fald kvantitativt. Sma individer har i forhold til legemsvegten et hgjere iltfor-
brug end starre individer, hvilket betyder, at stofskiftet (udtrykt per kg
legemsveegt) stiger i takt med faldende legemsvagt. Derimod har det vist sig,
at nar stofskiftet udtrykkes per enhed overfladeareal, sa er der en direkte
proportional sammenhaeng mellem forskellige dyrearter og mennesker.
(Davidson et al. 1986).

Tilbage i 1966 analyserede Freireich et al. (citeret i Davidson et al.1986, Ca-
labrese et al. 1992, Gronlund 1992) interspeciesforskelle i fglsomhed for tok-
siske effekter med udgangspunkt i korrektion af dosis for forskelle i kropsstar-
relse mellem individer baseret pa legemsvaegt (W"° i den allometriske ligning)
eller pa overfladeareal (W** i den allometriske ligning). Standardiseringen
blev foretaget for 18 forskellige cancerkemoterapeutika givet til mus, rotte,
hamster, hund, abe, og mennesker. Resultaterne af disse analyser ledte til den
konklusion, at de toksiske effekter af et givent stof var sammenlignelig pa
tveers af species, nar dosis blev korrigeret pa basis af overfladearealet.

Dourson & Stara (1983) analyserede anvendelsen af overfladearealet frem for
legemsvaegten som basis for dosiskorrektion for forskelle i kropsstarrelsen og
fandt, at dosiskorrektion pa basis af overfladeareal mere precist afspejlede
forskelle i en raekke biologiske parametre mellem dyrearter sammenlignet med
dosiskorrektion pa basis af legemsvaegt. Nar dosis udtrykt pa basis af overfla-
deareal blev omregnet til en tilsvarende dosis udtrykt i mg/kg legemsvaegt, sa
syntes species med hgj legemsveegt (f.eks. mennesket) at veere mere fglsomme
for toksiske effekter end species med lavere legemsvaegte (f.eks. gnavere). For-



skellen i falsomhed var op til en faktor 15 med mennesker i den ene ende af
skalaen og mus i den anden ende.

Renwick (1999a) har vurderet, at de fleste fysiologiske og mange biokemiske
processer korrelerer bedre med overfladearealet end med legemsvegten. For
eksempel er der for stoffer, som metaboliseres eller hvor udskillelse (clea-
rance) primert er afhaengig af blodgennemstrgmningen til eliminationsorga-
nerne, en vaesentlig forskel mellem dosis udtrykt pa basis af overfladearealet
og dosis udtrykt pa basis af legemsveegten, nar der sammenlignes mellem gna-
vere og mennesker. Dosiskorrektionen er saledes tet relateret til speciesfor-
skelle i basalstofskiftet og blodgennemstrgmningen til organerne mellem men-
nesker og disse species. Med henblik pa konvertering af en dosis udtrykt pa
basis af legemsvaegt til en dosis pa basis af overfladeareal, bar der ifglge forfat-
teren anvendes en faktor pa 3-4 for rotter og 8-10 for mus.

Calabrese et al. (1992) har vurderet, at dosiskorrektion pa basis af overflade-
arealet er en mere konservativ tilgang end dosiskorrektion pa basis af legems-
veegt. Det er endvidere anfert, at jo mere en dyreart naermer sig de menneske-
lige dimensioner i relation til legemsvagt og overfladeareal, jo mindre forskel
er der mellem dosiskorrektion pa basis af overfladeareal og dosiskorrektion pa
basis af legemsvaegt. Ifalge forfatterne synes dosiskorrektion pa basis af over-
fladearealet at tage hgjde for visse kinetiske forskelle som for eksempel in-
terspeciesforskelle i blodgennemstrgmning af organer eller til enzymatiske
parametre som K _og V__ for stoffer, som metaboliseres. Derimod synes det
ifelge forfatterne klart, at dosiskorrektion pa basis af overfladeareal ikke tager
hgjde for alle forskelle i kinetiske og dynamiske processer. For eksempel tager
denne form for dosiskorrektion ikke hgjde for interspeciesvariation som falge
af forskelle i absorptionseffektivitet, tykkelse af epidermis, antal har per kva-
dratcentimeter pa huden, tilstedeveerelse og mangde af tarmflora, den relative
dominans af oxidative og conjugative metaboliseringsveje, eller hastigheden af
den bilizere udskillelse. Vigtigheden af disse faktorer er forskellige fra stof til
stof og varierer fra at veere stort set ligegyldig til at vaere kritisk.

Ovenstaende vurderinger taler saledes for en anvendelse af overfladeareal
(W**") som udgangspunkt ved korrektion af dosis for forskelle i kropsstarrel-
sen i stedet for legemsvagten. US-EPA har tidligere taget udgangspunkt i
overfladearealet ved dosiskorrektion, men er nu gaet over til at tage udgangs-
punkt i stofskiftet (W°™), se nedenfor.

Den allometriske ligning der relaterer overfladearealet til legemsvaegten kan
udtrykkes ved SA = bW"®, hvor SA er overfladeareal, b er en species-specifik
konstant, og W er legemsveegten.

Nar dosiskorrektion for forskelle i kropsstarrelse mellem dyr og mennesker
foretages pa basis af overfladearealet, er eksponenten n i den allometriske lig-
ning lig med 0,67, og den &kvivalente humane dosis (H, - udtrykt i samme
enhed som A_) kan beregnes ud fra dosis i et dyreforsgg (A, - udtrykt i
f.eks. mg) ud fra falgende ligning:

dosis

H,.=A, . X[W,/W,]* (ligning 1)

dosis dosis

Er dosis i dyreforsgget (A,,,.) udtrykt i enheden mg/kg legemsvaegt, beregnes
H_... (udtrykt i ssmme enhed som A_) ud fra fglgende ligning:

dosis
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H,.=A,./[W,/W,]* (ligning 2)

dosis dosis

Af ligning 2 falger, at nar en dosis i et dyreforsgg er udtrykt i enheden mg/kg
legemsveegt, er den akvivalente dosis (udtrykt i mg/kg legemsvegt) for men-
nesket (vaegt 70 kg) lig med dosis i dyreforsgget divideret med en skalerings-
faktor. Skaleringsfaktorerne er saledes afhaengige af legemsvegten for det pa-
geeldende species anvendt i et givent dyreforsgg savel som af legemsvagten sat
for mennesket. I forhold til rotter (veegt 250 g) er skaleringsfaktoren [W,, /
W,1°* 6,4; mens faktoren for mus (vagt 35 g) tilsvarende er 12,3.

Dosiskorrektion pa basis af overfladeareal illustreres i det fglgende eksempel:
Baseret pa ligning 1: NOAEL er vurderet til 1 mg (A,,,.) i et studie med rotter
(veegt 250 @), svarende til 4 mg/kg legemsveegt. Den a&kvivalente dosis for
mennesket (H, ) (veegt 70 kg) beregnes til 43,6 mg (1 mg x [70 kg / 0,25
kg]”®"), svarende til 0,62 mg/kg legemsvaegt (43,6 mg / 70 kg). Skaleringsfak-
toren er saledes 6,4 (4 mg/kg legemsvegt / 0,6 mg/kg legemsvagt).

Baseret pa ligning 2: Den @kvivalente dosis for mennesket (H,,.) (vagt 70
kg) beregnes til 0,62 mg/kg legemsveegt) (4 mg/kg legemsveegt / [70 kg / 0,25
kg]"*). Faktoren i den firkantede parentes er lig med skaleringsfaktoren, i det-
te tilfeelde 6,4.

4.4.1.2.3 Dosiskorrektion pa basis af stofskifte

Feron et al. (1990) har ved korrektion af orale doser for forskelle i kropsstar-
relse mellem dyr og mennesker for metaboliserbare stoffer anbefalet at tage
udgangspunkt i stofskiftet (W*” i den allometriske ligning), da dette blev vur-
deret at vaere en mere meningsfuld basis for dosiskorrektionen.

Ogsa US-EPA har for nyligt vurderet stofskiftet som vaerende en mere rele-
vant parameter som udgangspunkt for dosiskorrektion end legemsveaegt og
overfladeareal, og er gaet over til at anvende denne som basis for dosiskorrek-
tion i de seneste ar.

Ligeledes har Vermeire et al. (1999) vurderet pa baggrund af den nuverende
viden samt egne analyser, at skalering pa basis af stofskiftet med henblik pa
dosiskorrektion af orale doser for forskelle i kropsstarrelse mellem dyr og er
mere korrekt sammenlignet med korrektion pa basis af legemsvaegt.

Nar dosiskorrektion for forskelle i kropsstarrelse mellem dyr og mennesker
foretages pa basis af stofskiftet, er eksponenten n i den allometriske ligning lig
med 0,75, og den &kvivalente humane dosis (H_, - udtrykt i samme enhed
som A, ) kan beregnes ud fra dosis i et dyreforsgg (A, - udtrykt i f.eks. mg)
ud fra fglgende ligning:

dosis

H,.=A..X[W,/W,]"™ (ligning 1)

Er dosis i dyreforsgget (A,,,.) udtrykt i enheden mg/kg legemsvaegt, beregnes
H_... (udtrykt i ssmme enhed som A, ) ud fra fglgende ligning:

'dosis

H,..=A../[W,/W]* (ligning 2)

dosis dosis

Af ligning 2 falger, at nar en dosis i et dyreforsgg er udtrykt i enheden mg/kg
legemsveegt, er den &kvivalente dosis (udtrykt i mg/kg legemsveaegt) for men-



nesket (vaegt 70 kg) lig med dosis i dyreforsgget divideret med en skalerings-
faktor. Skaleringsfaktorerne er saledes afhangige af legemsvegten for det pa-
geeldende species anvendt i et givent dyreforsgg savel som af legemsvagten sat
for mennesket. For forskellige species med forskellige legemsvagte kan der
saledes beregnes forskellige skaleringsfaktorer med henblik pa korrektion af
dosis for forskelle i kropssterrelse mellem dyr og mennesker baseret pa stof-
skiftet, se tabel 4.4.1.2.3. Det fremgar saledes, at den a&kvivalente dosis for
mennesker (udtrykt i mg/kg legemsveegt, gennemsnitlig legemsveegt pa 70 kg),
bliver ca. 4 gange mindre end dosis for rotter og 6-7 gange mindre end dosis
for mus, nar doser i dyreforsgg er udtrykt i mg/kg legemsveegt.

Dosiskorrektion pa basis af stofskiftet illustreres i det fglgende eksempel:
Baseret pa ligning 1: NOAEL er vurderet til 1 mg (A,,,.) i et studie med rotter
(veegt 250 @), svarende til 4 mg/kg legemsveegt. Den a&kvivalente dosis for
mennesket (H, ) (veegt 70 kg) beregnes til 68,4 mg (1 mg x [70 kg / 0,25
kg]”™), svarende til 0,98 mg/kg legemsvaegt (68,4 mg / 70 kg). Skaleringsfak-
toren er saledes 4,0 (4 mg/kg legemsvegt / 0,98 mg/kg legemsvagt).

Baseret pa ligning 2: Den @kvivalente dosis for mennesket (H,,.) (vagt 70
kg) beregnes til 0,98 mg/kg legemsveegt) (4 mg/kg legemsveegt / [70 kg / 0,25
kg]"**). Faktoren i den firkantede parentes er lig med skaleringsfaktoren, i det-
te tilfeelde 4,0.

Tabel 4.4.1.2.3: Skaleringsfaktorer for forskellige dyrearter baseret pa stofskiftet som
udtryk for kropsstarrelsen. Nar dosis for en given species er udtrykt i mg/kg legems-
veegt divideres med den pagazldende skaleringsfaktor for at f& den &kvivalente huma-
ne dosis (udtrykt i mg/kg legemsvaegt), gennemsnitlig legemsvaegt for mennesket sat
til 70 kg.

Dyreart Legemsveegt (kg) Skaleringsfaktor
Rotte 0,200 43
Rotte 0,250 4,0
Rotte 0,300 3,9
Mus 0,025 7,3
Mus 0,050 6,1
Marsvin 0,500 3,4
Hund 10 1,6
Hund 15 1,5

4.4.1.2.4 Dosiskorrektion i inhalationsstudier

Ved eksponering via inhalation er forudsatningerne for korrektion af doser i
dyreforsgg til kvivalente doser i mennesker anderledes end ved eksponering
via oral administration og dermal applikation. Endvidere er forudsatningerne
ogsa anderledes afhangigt af, om der er tale om systemiske og/eller lokale ef-
fekter som fglge af eksponeringen.

For mennesker og dyr er indandingsvolumen over tid relateret til behovet for
ilt og dermed ogsa til det enkelte individs kaloriebehov og dermed stofskiftet.
Dette betyder, at et individ automatisk eksponeres for et givent stof i indan-
dingsluften afhangigt af kaloriebehovet. | praksis betyder dette, at ved ekspo-
nering for stoffer, der via inhalation udlgser systemiske effekter, er det ikke
ngdvendigt at foretage en dosiskorrektion for forskelle i kropsstarrelse mellem
dyr og mennesker. (Vermeire et al. 1999, Feron et al. 1990, van Genderen
1988).
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For eksempel vil dosis ved en koncentration pa 50 ppm af et stof i indandings-
luften for rotter, mus eller hunde veere &kvivalent for mennesker, hvis dosis
beregnes i forhold til stofskiftet.

4.4.1.2.4.1 @vrige forhold, inhalation

For stoffer, der udlgser lokale effekter i luftvejene (f.eks. irritanter), kan der,
pa grund af de anatomiske og fysiologiske forskelle i luftvejene mellem dyr og
mennesker, ikke siges noget generelt med hensyn til anvendelse af en skale-
ringsfaktor ved korrektion for forskelle i kropsstarrelse mellem dyr og menne-
sker. Det skal dog understreges her, at det for lokale effekter seedvanligvis an-
ses at veere stoffets koncentration i luften og ikke den samlede dosis som sa-
dan, der er af betydning for udvikling af disse effekter, hvorfor det i disse til-
feelde seedvanligvis ikke vil veere relevant at korrigere for forskelle i kropsstgr-
relse.

Ved ekstrapolation af doser i inhalationsstudier er der ogsa andre forskelle
mellem forsggsdyr og mennesker, der skal tages i betragtning ved vurdering af
resultaterne.

Inhalation af luft sker primart gennem nasen, men mennesker og visse dyre-
arter (hunde og nogle hgjere aber) kan ogsa traekke vejret gennem munden.
De gvre luftveje har fglgende funktioner: 1) filtrerer, befugter og varmer luf-
ten; 2) fijerner uoplgselige partikler ved hjeelp af den sakaldte mucocilizre ele-
vator; 3) har en betragtelig metabolisk kapacitet; og 4) detekterer duftstoffer,
sensoriske irritanter og immunogener via lugtesansen, trigeminalsystemet og
immunsystemet respektivt.

Hos mennesker kan luftvejene betragtes som bestaende af fire afsnit. Hvert af
disse afsnit har seerlige epithelceller, interstitium og forsvarsmekanismer.
Nasopharynx (omradet fra naeseborene til stemmebandene).

Trachea og bronchier farer luft til og fra alveolerne. Overfladen er omkring
0,25 til 0,5 m*. Tilsammen benavnes disse to farste afsnit de konduktive luft-
veje.

Lungeparenkymet indeholder det respiratoriske afsnit og har et overfladeareal
pa ca. 100 m’. Blodgennemstrgmningen i lungerne er ca. 5 gange stgrre end i
andre vev.

Pleurarummet udggr i sig selv et toksikologisk kompartment.

Sammenlignet med andre pattedyr har mennesket en relativ simpelt konstrue-
ret naese. Menneskets nase har 3 nesemuslinger (engelsk: nasal turbinates),
som er relativt simple i formen sammenlignet med nasemuslingerne i de fleste
ikke-primater, hvor disse har komplekse foldninger og forgreninger. Grunden
til denne meget komplekse opbygning af naesemuslingerne hos mange dyrear-
ter skyldes, at lugtesansen hos dyr er meget hgjere udviklet end hos menne-
sket. Disse forskelle i luftvejene mellem dyr og mennesker betragtes som vee-
rende forskelle pa detailplan mellem basalt identiske systemer.

Endelig har gnavere ogsa evnen til at nedsette indandingsfrekvensen og ger
det i stor udstraekning ved eksponering for blandt andet irritative og
lugtpotente stoffer, hvilket kan medfare en betydelig reduktion i indandet
dosis.

Alt i alt bidrager forskellene mellem luftvejene hos dyr og mennesker alle til, at
den resulterende eksponeringen af forsggsdyrene kan veere vasentligt forskel-



lig fra en tilsvarende eksponering hos mennesker, selvom dyr og mennesker
udsettes for den sammen koncentration af et givent stof i indandingsluften.
Betydningen af disse forskelle skal saledes tages i betragtning ved vurdering af
resultaterne af inhalationsstudier i forsggsdyr.

4.4.1.2.,5 PBPK/PBTK modeller

Det overordnede formal med udvikling af disse modeller er at modellere
sammenhangen mellem eksponeringen og koncentrationen af det aktive stof
(eller den aktive metabolit) i malorganet hos mennesker ud fra data fra dyre-
forsgg.

Hvis der er tale om veaesentlige kinetiske forskelle (absorption, fordeling, meta-
bolisme og udskillelse), mellem de enkelte arter, inklusive mennesket, vil det
vaere mest hensigtsmaessigt at gennemfare mere sofistikerede beregninger for
at sammenligne de konkrete eksponeringsniveauer. | disse tilfeelde kan der
anvendes de sakaldte fysiologisk baserede kinetiske modeller (engelsk: Physio-
logically Based PharmacoKinetic/ToxicoKinetic — PBPK / PBTK). Modeller-
ne opstilles med udgangspunkt i blandt andet tidsmaessige endringer i stoffets
koncentration i blod og urin og indhold af stoffet og dets metabolitter i
forskellige organer pa forskellige tidspunkter. Disse data kan benyttes til
matematiske beregninger (compartment analyser) af den relative fordeling af
stoffet og dets metabolitter i kroppen og de dertil knyttede biologiske
halveringstider i sakaldte ’'compartments'. Fordelen ved denne metode er, at
den kan give oplysninger om den interne dosis af et stof i et malorgan, ligesom
modellen kan videreudvikles til ogsa at inkludere bestemte reaktioner i
cellerne. Blandt ulemperne kan navnes, at der for de feerreste stoffer er
tilstraekkelige data til udvikling af modellerne, modellerne tager lang tid at
udvikle, modellerne er ikke bedre end deres forudseetninger, det er vanskeligt
at beregne betydningen af forskellige usikkerheder, og de fleste tager ikke
hensyn til individforskelle.

4.4.1.2.6 Sammenfatning, dosiskorrektion for forskelle i kropsstarrelse

Ved ekstrapolation af data fra dyr til mennesker indgar korrektion af doser
anvendt i dyreforsgg for forskelle i kropsstarrelse mellem forsggsdyr og men-
nesker, sakaldt allometrisk skalering. Rationalet for skalering er funderet pa
ligheder i anatomisk henseende samt den universelle karakter i fysiologiske
funktioner og i biokemiske reaktioner pa tveers af arterne pa trods af den store
forskel i starrelse, facon og form mellem forskellige arter.

Hvorvidt korrektion af dosis for forskelle i kropsstarrelse ved allometrisk skale-
ring bar foretages eller ej afhaenger af eksponeringsvejen anvendt i dyreforsg-
get. Dosiskorrektion ved allometrisk skalering anvendes saledes ved udgangs-
punkt i studier med oral administration og dermal applikation, men ikke med
inhalation.

Almindeligvis anvendes legemsvagten (W) som et udtryk for kropsstarrelsen,
og korrektion for forskelle i kropsstarrelse mellem dyr og mennesker foretages
seedvanligvis pa basis af legemsvaegt (W*°). Denne form for dosiskorrektion
vurderes i en vis grad at tage hensyn til forskelle i kropsstarrelse mellem dyr
og mennesker, men er ogsa blevet kritiseret som vaerende utilstraekkelig.
Dosiskorrektion for forskelle i kropsstarrelse pa basis af overfladeareal eller pa
basis af stofskiftet er blevet vurderet som varende et bedre grundlag end pa
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basis af legemsveegten. Pa baggrund af den nuverende viden kan det imidler-
tid ikke afklares, hvorvidt dosiskorrektion pa basis af overfladeareal eller pa
basis af stofskiftet vil veere den mest korrekte tilgang. Men internationalt heel-
der man efterhdnden mest til dosiskorrektion pé basis af stofskiftet (W"™)
frem for overfladearealet (W), idet det vurderes, at denne parameter tilsyne-
ladende bedre beskriver interindividuelle relationer. Saledes er US-EPA i de
seneste ar gaet over til at anvende stofskiftet som basis for dosiskorrektion
(US-EPA 1998). Skaleringsfaktorer er angiveti 4.4.1.2.2 og 4.4.1.2.3.

4.4.1.3 Rationale for (u)sikkerhedsfaktor I

Langt de fleste data vedrarende et stofs toksiske effekter stammer fra dyrefor-
s@g, som oftest er udfart med gnavere. Datagrundlaget for et givent stof giver
saledes sjeeldent kendskab til, hvorvidt mennesker er mere eller mindre fal-
somme for det pagaeldende stof end de(t) anvendte forsggsdyr. Derfor har det
internationalt i risikovurderingssammenhange varet accepteret at antage, at
mennesker kan veere mere fglsomme end forsggsdyr og at kompensere herfor
ved anvendelse af en (u)sikkerhedsfaktor, som regel af starrelsesordenen 10.
Rationalet for denne starrelsesorden kendes ikke (se indledningen til 4.4).

Ogsa i relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og vand har
denne del (SF,) af den samlede sikkerhedsfaktor historisk veeret sat til 10. Men
safremt der har foreligget veldokumenteret viden om menneskets fglsomhed i
forhold til forsggsdyr, har denne faktor dog kunnet szttes hgjere eller lavere
end standardveardien pa 10. (MST 1990).

Som navnt afspejler interspeciesvariationer dels forskelle i toksikokinetik og
dels forskelle i toksikodynamik. Pa baggrund heraf har en yderligere opdeling
af den traditionelle 10-faktor veeret foreslaet (Renwick 1993) med henblik pa
at kunne modificere denne faktor ved at inddrage specifikke toksikokinetiske
og/eller toksikodynamiske data. Renwick’s analyser af de tilgeengelige data
vedrgrende forskelle i toksikokinetik og toksikodynamik mellem mennesker og
de mest anvendte forsggsdyr (rotte, mus, hund) indikerede, at der tilsynela-
dende er starre forskelle i toksikokinetik end i toksikodynamik. Renwick anbe-
falede derfor en opdeling af 10-faktoren i en standardvaerdi pa 4 for toksikoki-
netiske forskelle og en standardverdi pa 2.5 for toksikodynamiske forskelle.
Denne opdeling af usikkerhedsfaktoren, som har veret anvendt i nogle vurde-
ringer og blandt andet er blevet foreslaet af WHO (1994), har endnu ikke
fundet bred anvendelse, men forventes mere udbredt i fremtiden i takt med
den stigende meaengde data til belysning heraf.

Med henblik pa fastsattelse af ADI analyserede Dourson & Stara (1983) den
traditionelle 10-faktor og fandt, at 10-faktoren synes at give en rimelig sikker-
hedsmargen for interspeciesvariation under forudseetning af, at en antagelse af
dosiszkvivalens mellem species i forhold til overfladeareal er korrekt. Som
beskrevet tidligere (4.4.1.2.2), fandt Dourson & Stara ved en analyse af an-
vendelsen af overfladearealet ved dosiskorrektion for kropssterrelsen, at nar en
dosis udtrykt i en enhed for overfladeareal konverteres til den korresponde-
rende dosis udtrykt i mg/kg legemsveegt, sa synes species med hgj legemsvaegt
(f.eks. mennesket) at vaere mere falsomme for toksiske effekter end species
med lavere legemsvaegte (f.eks. gnavere). Forskellen i falsomhed var op til en
faktor 15 med mennesker i den ene ende og mus i den anden ende. Det blev
endvidere konkluderet, at den daveerende viden om interspeciesforskelle synes



at understgtte en standardverdi pa 10 ved ekstrapolation fra dyr til mennesker
pa baggrund af legemsvagten.

Gronlund (1992) undersggte metoder anvendt ved kvantitativ risikovurdering
af ikke genotoksiske stoffer med serlig fokus pa valg af usikkerhedsfaktorer.
Resultaterne tydede pa, at mennesket i de allerfleste tilfeelde er mere falsomme
end forsggsdyr, og at den traditionelle 10-faktor for interspeciesvariation i
visse tilfeelde er for lav til at tage hgjde for denne variabilitet. Det blev konklu-
deret, at der ikke var beleeg for en standardveerdi for interspeciesvariation, som
kunne tage hgjde for alle typer af stoffer og alle forskellige forsggsdyr. Lige-
gyldigt hvilken standardverdi der veelges, sa vil den altid vise sig at veere util-
straekkelig i visse tilfeelde.

WHO (1994, 1996) anbefalede generelt en standardveerdi pa 10 for interspe-
ciesvariation, eventuelt opdelt i en kinetisk og en dynamisk delfaktor pa hen-
holdsvis 4 og 2,5, som foreslaet af Renwick (1993). Det blev endvidere frem-
haevet, at i de situationer, hvor der foreligger veldokumenteret viden om toksi-
kokinetiske og/eller toksikodynamiske forskelle mellem det givne forsggsdyr og
mennesker, bgr der anvendes en dataspecifik faktor i stedet for standardveerdi
pa 10.

US-EPA (1998) anvender en usikkerhedsfaktor for interspeciesvariation
(UF,) pa 1, 3 eller 10, nar der ved estimering af RfD tages udgangspunkt i
valide resultater fra et langtidsstudie i forsggsdyr. Standardveerdien er 10. Val-
get af veerdien for UF, foretages case-by-case ved en ekspertvurdering.

Feron et al. (1990) har konkluderet, at menneskers fglsomhed for eksponering
for kemiske stoffer sandsynligvis ikke er saerligt meget forskellig fra forskellige
forsggsdyrs fglsomhed. Forfatterne anfagrte endvidere, at ekstrapolation af
dosis fra dyr til mennesker pa basis af legemsvegt giver anledning til en sy-
stematisk fejl og anbefalede at foretage dosiskorrektion pa baggrund af kalo-
riebehovet, det vil sige legemsvaegt’”, og en samtidig reduktion af den traditi-
onelle 10-faktor for interspeciesvariation.

ECETOC (1995) har ligeledes konkluderet, at interspeciesvariationen kan
beskrives udelukkende ved at anvende en dosiskorrektion baseret pa kalorie-
behovet (legemsveegt””) for doser angivet i mg/kg legemsvaegt (se afsnit
4.4.1.2.3) og at den arbitrzere ekstrapolationsfaktor for interspeciesvariation i
konsekvens heraf kan sattes til mindre end 10. Med udgangspunkt i data for
rotter vil ekstrapolationsfaktoren saledes veere omkring 4 (se tabel 4.4.1.2.3).

Calabrese et al. (1992) har imidlertid papeget, at dosiskorrektion baseret pa
overfladeareal (legemsvaegt™’) ikke tager hgjde for alle former for interspecies-
forskelle og derfor bar vurderes selvsteendigt og ikke umiddelbart traeede i ste-
det for usikkerhedsfaktoren for interspeciesvariation. Tilsvarende betragtnin-
ger gar sig sandsynligvis gaeldende for dosiskorrektion baseret pa kaloriebeho-
vet.

Renwick (1999) konkluderede pa baggrund af den nuverende viden, at det er
naivt at forvente, at en enkel 10-faktor vil kunne tage hgjde for alle forskellene
mellem forskellige forsaggsdyr og mennesker. Som et argument herfor har
Renwick anfgrt, at 10-faktoren anvendes ved vurderinger foretaget med ud-
gangspunkt i dyreeksperimentelle studier, hvor korrektion af dosis for forskelle
i kropsstarrelse mellem dyr og mennesker er foretaget pa basis af legemsvegt,
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og dosis er dermed udtrykt i mg/kg legemsveaegt, mens de fleste fysiologiske og
mange biokemiske processer korrelerer bedre med overfladearealet.

Ifalge Vermeire et al. (1999) kan interspeciesvariationen opdeles i metaboliske
forskelle og i gvrige forskelle. Med henblik pa at tage hgjde for metaboliske
forskelle korrigeres dosis (ved oral og dermal applikation af det givne stof) for
forskelle i kropsstarrelse mellem forsggsdyr og mennesker (allometrisk skale-
ring, se 4.4.1.2). Med henblik pa at tage hgjde for gvrige interspeciesforskelle
anvendes ofte en usikkerhedsfaktor af en given standardveerdi.

Forfatterne har analyseret den del af interspeciesvariationen, der vurderes ikke
at veere relateret til allometrisk skalering. Analysen blev foretaget med ud-
gangspunkt i data for 184 stoffer undersggt i forskellige species (mus, rotter
og hunde) og via forskellige administrationsveje (oral og inhalation). Nul-
effektniveauer blev udvalgt fra studier, hvor de tre species var eksponeret for
samme stof, via samme administrationsvej, og med samme eksponeringsva-
righed. To forskellige eksponeringsvarigheder blev endvidere analyseret, su-
bakut og subkronisk. For orale nul-effektniveauer blev der foretaget dosiskor-
rektion pa basis af stofskiftet og fglgende ratios blev beregnet: NOAEL-
NOAEL ., NOAEL,  /NOAEL, , og NOAEL  /NOAEL, .. For inhala-
tionsdata blev falgende ratio beregnet: NOAEL,  /NOAEL .. Disse ratios
blev vurderet med udgangspunkt i deres fordelinger. Af tabel 4.4.1.3 fremgar
antallet af ratios, de geometriske gennemsnit og geometriske standardafvigelse,
samt 90 og 95 percentilerne for fordelingerne af de enkelte ratios. I relation til
dermal applikation var datagrundlaget for spinkelt til at kunne indga i analy-
sen.

De analyserede data tyder pa, at fordelingerne for disse ratios kan beskrives
som varende log-normalfordelte. Hvis interspeciesvariationen udelukkende er
afhangig af metaboliske forskelle, og hvis NOAELSs er perfekte estimater af
det sande nul-effektniveau (hvilket som bekendt ikke er tilfeeldet), er det geo-
metriske gennemsnit og den geometriske standardafvigelse for fordelingen af
de enkelte ratios lig med 1. Resultaterne af analyserne viste, at det geometriske
gennemsnit for fordelingen for ratio NOAEL,  /NOAEL . og ratio NOAEL-
+/NOAEL, ., men ikke for ratio NOAEL  /NOAEL, , var tattere pa 1, nar
der var foretaget dosiskorrektion pa basis af stofskiftet sammenlignet med det
geometriske gennemsnit for fordelingen for de tilsvarende ratios, nar der ikke
var foretaget dosiskorrektion pa basis af stofskiftet (se tabel 4.4.1.3). Disse
observationer stgtter saledes i nogen grad det synspunkt, at interspeciesvaria-
tionen langt hen ad vejen skyldes metaboliske forskelle.

Med henblik pa at tilnaerme de gvrige interspeciesforskelle (de forskelle der
ikke skyldes metaboliske forskelle) ved ekstrapolation fra dyr til mennesker,
blev gennemsnittet af fordelingsparametrene anvendt, det vil sige et geome-
trisk gennemsnit pa omkring 1 og en geometrisk standardafvigelse pa 6 (se
tabel 4.4.1.3). Baseret pa disse analyser, kan usikkerhedsfaktoren til korrektion
for de interspeciesforskelle, der ikke skyldes metaboliske forskelle, karakterise-
res som vearende tilnaermelsesvis lognormal fordelt med et geometrisk gen-
nemsnit pa omkring 1 og en geometrisk standardafvigelse pa 6. Baseret pa
denne fordeling blev veerdier for denne usikkerhedsfaktor beregnet til 10, 19
og 65 for 90, 95 og 99 percentilerne respektivt. Disse resultater tyder saledes
pa, at den del af interspeciesvariationen, der ikke er relateret til metaboliske
forskelle, i en reekke tilfeelde ikke ligger inden for den traditionelle 10-faktor
for interspeciesvariationen.



Tabel 4.4.1.3. Fordelingsparametre for ratio mellem forskellige NOAELs, se tekst oven-
for. Modificeret fra Vermeire et al. (1999).

Ratio N GM GSD P-90 P-95
NOAEL, . / NOAEL,,,q (oral, ikke korrige- 63 1,3 5,1 10,4 18,8
ret)

NOAEL, . / NOAEL, .4 (oral, korrigeret) 63 0,5 5,1 3,6 6,6
NOAEL . / NOAEL,. (oral, ikke korrigeret) 67 4,2 5,7 39,3 73,9
NOAEL,,, / NOAEL . (oral, korrigeret) 67 2,4 5,7 22,5 42,2
NOAEL,,,, / NOAEL,,.4 (oral, ikke korrige- 40 6,4 6,1 64,7 1246
ret)

NOAEL . / NOAEL, .4 (oral, korrigeret) 40 1,3 6,1 12,9 24,9
NOAEL,,, s / NOAEL, . (inhalation) 21 21 7,8 43,6 91,8

4.4.1.4 Sammenfatning (u)sikkerhedsfaktor I

Rent biologisk og biokemisk minder mennesker om andre pattedyr, ogsa med
hensyn til udvikling af forskellige typer af toksiske effekter. Men selv om test-
ning af stoffer i forsggsdyr i hgj grad vil vaere praediktiv for tilsvarende effekter
i mennesker, kan mennesker vaere mere eller mindre fglsomme end andre pat-
tedyr over for toksiske stoffer. Forskellene i falsomhed afspejler dels forskelle i
toksikokinetik og dels forskelle i toksikodynamik. Den generelle opfattelse er,
at det iseer er forskelle i metabolismen af fremmedstoffer, der spiller den star-
ste rolle for interspeciesvariationen. Hertil kommer, at der findes forskellige
former for organer og veav de enkelte species imellem (for eksempel har gna-
vere organer og vaev, som mennesker ikke har), forskellige former for fordgjel-
se, samt anderledes struktur af de gvre luftveje, hvilket betyder, at visse effek-
ter som udvikles i forsggsdyr ikke ngdvendigvis vil vere relevante for menne-
sker.

Langt de fleste data vedrarende et stofs toksiske effekter stammer fra dyrefor-
s@g, og er som oftest udfert med gnavere. Datagrundlaget for et givent stof
giver saledes sjeldent kendskab til, hvorvidt mennesker er mere eller mindre
falsomme for det pagaldende stof end de(t) anvendte forsggsdyr. Derfor har
det internationalt i risikovurderingssammenhange varet accepteret at antage,
at mennesker kan veaere mere fglsomme end forsggsdyr og at kompensere her-
for ved anvendelse af en (u)sikkerhedsfaktor, som regel af stgrrelsesordenen
10. Rationalet for denne stgrrelsesorden kendes ikke.

Ekstrapolation af data fra dyr til mennesker kan opfattes som omhandlende to
forskellige aspekter: 1) korrektion af dosis for forskelle i kropsstarrelse mellem
forsggsdyr og mennesker, sakaldt allometrisk skalering, og 2) andre former for
forskelle mellem forsggsdyr og mennesker, som ikke ngdvendigvis afspejles i
forskellene i kropsstarrelse.

Hvorvidt dosis bar korrigeres for forskelle i kropsstarrelse ved allometrisk ska-
lering afhaenger af eksponeringsvejen anvendt i dyreforsgget. Dosiskorrektion
ved allometrisk skalering anvendes saledes ved udgangspunkt i studier med
oral administration og dermal applikation, men ikke med inhalation.

Almindeligvis anvendes legemsvagten (W) som et udtryk for kropsstarrelsen,
og korrektion for forskelle i kropsstarrelse mellem dyr og mennesker foretages
seedvanligvis pa basis af legemsveegt. Denne form for dosiskorrektion vurderes
i en vis grad at tage hensyn til forskelle i kropsstgrrelse mellem dyr og menne-
sker, men er ogsa blevet kritiseret som vaerende utilstreekkelig. Dosiskorrektion
for forskelle i kropsstarrelse pa basis af overfladeareal (W"®) eller pa basis af
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stofskiftet (W*™) er blevet vurderet som veaerende et bedre grundlag end pa
basis af legemsvaegten. Pa baggrund af den nuvarende viden kan det imidler-
tid ikke afklares, hvorvidt dosiskorrektion pa basis af overfladeareal eller pa
basis af stofskiftet vil vaere den mest korrekte tilgang. Men internationalt hael-
der man efterhanden mest til dosiskorrektion pa basis af stofskiftet frem for
overfladearealet, idet det vurderes, at denne parameter tilsyneladende bedre
beskriver interindividuelle relationer.

Ved ekstrapolation af doser fra dyr til mennesker pa basis af stofskiftet tages
der i en vis grad hensyn til forskelle i forskellige arters stofskifte og dermed
metaboliske omsztning og iltforbrug. | konsekvens heraf har der veeret frem-
fort holdninger om at kompensere for interspeciesvariation udelukkende ved
at korrigere dosis for forskelle i kropsstgrrelse mellem det anvendte forsggsdyr
og mennesker pa basis af stofskiftet. Saledes har ECETOC (1995) anbefalet,
at den arbitraere ekstrapolationsfaktor for interspeciesvariation kan seattes til
mindre end 10. Feron et al. (1990) har vurderet, at menneskers falsomhed for
kemiske stoffer sandsynligvis ikke er sarligt meget forskellig fra forskellige
forsggsdyrs fglsomhed og har ligeledes anbefalet at foretage dosiskorrektion
pa basis af stofskiftet og en samtidig reduktion af den traditionelle 10-faktor
for interspeciesvariation.

Calabrese et al. (1992) har imidlertid sat spargsmalstegn ved en generel an-
vendelse af overfladearealet til korrektion af dosis for forskelle i kropsstarrelse
mellem dyr og mennesker og har papeget, at dosiskorrektion pa basis af over-
fladeareal ikke tager hgjde for alle de mest relevante faktorer i relation til in-
terspeciesvariation. Forfatterne anbefalede saledes, at dosiskorrektion pa basis
af overfladeareal derfor bgr vurderes selvsteendigt og ikke umiddelbart traede i
stedet for en anvendelse af usikkerhedsfaktoren for interspeciesvariation. Til-
svarende betragtninger vurderes sandsynligvis at gare sig geeldende for dosis-
korrektion baseret pa kaloriebehovet.

Ifglge Vermeire et al. (1999) kan interspeciesvariationen opdeles i metaboliske
forskelle og i gvrige forskelle. Forfatterne har analyseret den del af interspe-
ciesvariationen, der ikke vurderes som varende relateret til metaboliske for-
skelle, og resultaterne af disse analyser tyder pa, at denne del af interspeciesva-
riationen i en raekke tilfeelde ikke ligger inden for den traditionelle 10-faktor
for interspeciesvariation.

Sammenfattende understgatter de tilgeengelige data, at der anvendes en stan-
dardveerdi pa 10 for interspeciesvariation ved udgangspunkt i dyreeksperi-
mentelle studier, hvor korrektion af dosis for forskelle i kropsstarrelse mellem
dyr og mennesker foretages pa basis af legemsvaegt. Men det ligger ogsa klart,
at denne 10-faktor ikke vil kunne tage hgjde for alle typer af stoffer, effekter
og forsggsdyr.

Data indikerer endvidere, at korrektion af orale og dermale doser i dyreekspe-
rimentelle studier for forskelle i kropstgrrelse pa basis af stofskiftet (legems-
vaegt®™) giver et mere korrekt dosisestimat hos mennesker end ved korrektion
foretaget pa basis af legemsvagt. Denne procedure vurderes at finde bredere
anvendelse internationalt i fremtiden.

I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og vand anbefales det
fortsat at foretage dosiskorrektion pa basis af legemsvaegt og i konsekvens her-
af en standardveerdi pa 10 for interspeciesvariation (UF ), eventuelt opdelt i

en kinetisk og en dynamisk delfaktor, som foreslaet af Renwick (1993) og af

WHO (1994). Safremt der foreligger veldokumenteret viden om toksikokine-
tiske og/eller toksikodynamiske forskelle mellem det givne forsggsdyr og men-
nesker, anbefales det at tage udgangspunkt i denne viden med henblik pa fast-



seettelse af en dataspecifik faktor i stedet for anvendelse af en standardveerdi
pa 10.

Anbefalingerne skal ses i lyset af, at der er data, der tyder pa, 1) at kompensa-
tion for interspeciesvariation udelukkende ved allometrisk skalering pa basis af
stofskiftet muligvis ikke tager hgjde for alle relevante faktorer i relation til in-
terspeciesvariation, samt 2) at den del af interspeciesvariationen, der ikke om-
fattes af allometrisk skalering, i en raekke tilfzlde ikke ligger inden for den tra-
ditionelle 10-faktor for interspeciesvariation. Det vurderes, at usikkerhederne i
den anbefalede procedure sandsynligvis vil veere relativt lav i forhold til gvrige
usikkerheder i risikovurderingsproceduren.

Det skal dog understreges, at det for visse stoffer og effekter samt for visse
forsggsdyr vurderes, at der sandsynligvis vil veere stagrre forskelle i fglsomhe-
den mellem forsggsdyr og mennesker, og som dermed falder uden for denne
10-faktor. Omvendt vurderes det ogsa, at for visse stoffer og effekter samt for
visse forsggsdyr vil der sandsynligvis veere mindre forskelle i fglsomheden
mellem forsggsdyr og mennesker, saledes at den traditionelle 10-faktor giver
anledning til en mere konservativ vurdering.

4.4.2 Usikkerhedsfaktor Il ("intraspecies- / interindividuel variation™)
4.4.2.1 Biologisk variation

Pa baggrund af den biologiske variation, der findes mellem mennesker, er der
ogsa forskelle mellem enkelte individers falsomhed for et givent stof. Faktorer
som alder, kgn, graviditet, genotype, helbred, og livsstil kan veere medvirkende
til en gget biologisk falsomhed, som afspejler dels forskelle i toksikokinetik og
dels i toksikodynamik. Den interindividuelle variation i biologisk fglsomhed er
naermere belyst i Beltoft et al. (2001).

Data viser, at der kan veere interindividuelle forskelle bade i enzymniveau og i
enzymaktivitet, hvilket kan fgre til interindividuelle forskelle i metabolisering
af et givent stof. Hertil kommer, at der findes genetiske polymorfismer for en
reekke enzymer, der er involveret i omsatning af fremmede stoffer, for eksem-
pel for enzymer der tilhgrer cytochrom P450-familien, glutathion-S-
transferase, paraoxonase, og acetylcholinesterase. Genetisk polymorfisme er
arveligt betinget, og begrebet anvendes, hvor et enzym forekommer i flere
former, som ikke ngdvendigvis har samme kapacitet med hensyn til at omsaet-
te et givent substrat. Den sundhedsmassige betydning af variationer i enzym-
niveau og enzymaktivitet samt genetisk polymorfiske enzymer kendes ikke i
detaljer. (Beltoft et al. 2001, Grandjean 1997).

Det ufgdte barn samt spaedbgrn har vist sig at veere mere fglsomme overfor en
reekke kemiske stoffer end voksne generelt. | denne aldersgruppe er hurtig
vaekst af organer og veav en vigtig faktor for den ggede falsomhed. Nogle or-
ganer, som for eksempel hjernen, udvikler sig langt op i barnearene og vil sa-
ledes have en gget sarbarhed overfor toksiske stoffer. Ogsa udviklingen af re-
produktionssystemet og immunforsvaret fortsetter i barnealderen og kan sale-
des medvirke til en gget sarbarhed hos denne aldersgruppe. Endvidere er re-
ceptorer og andre former for 'molekyleere mal’ ogsa under udvikling hos
spadbgrn, hvilket kan medfare aldersrelaterede forskelle i resultatet af recep-
tor-stof-interaktioner, herunder direkte modsatte effekter af et givent stof hos
spaedbgrn og voksne.

De toksikokinetiske forskelle gar sig primaert geeldende hos spaedbgrn. I relati-
on til legemsvagten er det nyfadte barns overfladeareal nasten tre gange sa
stort som hos voksne. Da stofskiftet tilneermelsesvist er proportionalt med
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overfladearealet, har det nyfgdte barn relativt et meget hgjere stofskifte og
respiration, hvilket kan medfere gget optagelse ved eksponering for luftbarne
stoffer. Ogsa den relative optagelse gennem tarmen er gget pa grund af tar-
mepithelets ggede permeabilitet samt et hgjere pH i mavesakken. Bade lever
og nyrer er umodne pa fadselstidspunktet, hvilket spiller en rolle for metaboli-
sering samt udskillelse af toksiske stoffer. Dette sidste aspekt kan bade vere en
fordel og en ulempe afhangigt af, om det givne stof i sig selv udlgser en tok-
sisk effekt, eller om der skal ske en omdannelse far udlgsning af effekt.
(Nielsen et al. 2001, Grandjean 1997).

Hos ldre personer kan der forekomme et gget respons i visse vaev og organer
pa grund af en mindre ’reservekapacitet’ (engelsk: functional capacity in re-
serve) eller ndret receptorfglsomhed. Hvis en tidlig eksponering for frem-
mede stoffer har medfart skader pa sddanne veav og organer, kan disse skader
afdaekkes ved, at der med alderen ikke lengere er nok kapacitet til at kompen-
sere for dem. En sadan mekanisme spiller muligvis en rolle for visse degenera-
tive sygdomme i nervesystemet som for eksempel parkinsonisme og amyotrof
lateral sclerose. Et andet eksempel er lungefunktionen, som ganske langsomt
mindskes med alderen, hvilket kan medfgre en gget falsomhed for stoffer, som
pavirker lungerne.

Ogsa evnen til at reparere inducerede skader kan vaere nedsat med alderen.
For eksempel har nogle zldre vist sig at have en ringere modstandskraft mod
peroxidation, fordi det antioxidative forsvar mindskes.

Endvidere kan toksikokinetiske aspekter spille en rolle for &ldres agede fal-
somhed. Hos &ldre ses blandt andet @ndringer i P450-enzymsystemets evne
til at omseette toksiske stoffer. Ogsa evnen til at nedbryde og udskille toksiske
stoffer kan veere nedsat pa grund af nedsat funktion af lever og nyrer.
(Grandjean 1997, Beltoft et al. 2001).

Det skal bemaerkes, at et gget respons som fglge af eendringer i receptorfal-
somhed, reparationsmekanismer og reservekapacitet ogsa kan veere sygdoms-
inducerede.

Interindividuelle forskelle mellem de to kgn er ogsa rapporteret. Som eksem-
pel kan navnes forskelle i enzymniveauer og enzymaktiviteter. For stoffer der
ophobes i knogleveevet (bly og cadmium), kan der, som fglge af det knogletab
der ses efter overgangsalderen, males en gget koncentration i blodet ved frigg-
relse af disse stoffer fra knoglerne. (Beltoft et al. 2001, Grandjean 1997).

Kronisk syge og sveekkede personer vil i mange tilfeelde udvise starre falsom-
hed overfor fremmede stoffer end den gennemsnitlige befolkning. Personer,
der er sensibiliserede overfor et bestemt stof, har som reglen antistoffer i blo-
det mod dette stof og vil oftest reagere ved en efterfglgende eksponering for
det samme stof ved lavere koncentration end den gennemsnitlige befolkning.
Et andet eksempel er, at leversygdom kan fare til gget falsomhed, idet leverens
kapacitet til at metabolisere fremmede stoffer vil vaere nedsat. Der har ogsa
vaeret rapporteret en endret receptorfglsomhed for visse stoffer i relation til
udvikling af levercirrhose. Ligeledes kan nyreskader resultere i gget falsom-
hed, idet nyrernes evne til at udskille fremmedstoffer i sa fald vil veere nedsat.
Endelig kan eksponering for fremmede stoffer teenkes at mindske organismens
styrke til at modsta andre skadelige pavirkninger udefra. Maske vil der ikke
umiddelbart opsta en paviselig skade, men den mindskede modstandskraft vil
kunne komme til udtryk i form af gget falsomhed ved en efterfglgende ekspo-
nering. (Grandjean 1997, Beltoft et al. 2001).



Der er ogsa pavist markante forskelle i falsomhed i forbindelse med luftforu-
reningens sundhedsskadelige effekter. Personer med kroniske luftvejslidelser
og personer med hjerte-karlidelser er fundet at veere seerligt falsomme, idet
gget sygelighed og dadelighed som fglge af luftforureningen er szrligt udtalt i
disse grupper. Endvidere pavirkes smabgrn og &ldre i relativt sterre omfang
end den gvrige normalbefolkning af luftforureningen. (Larsen et al. 1997,
Nielsen et al. 2001).

I de senere ar har begrebet 'Multiple Chemical Sensitivity’ (MCS) varet dis-
kuteret bredt i videnskabelige kredse. Begrebet omfatter et syndrom med ned-
sat tolerance og serlig falsomhed ved udsettelse for kemiske stoffer, saledes at
en lang raekke effekter ses ved meget lave eksponeringer, som ellers ikke anses
for problematiske. Syndromet MCS anfares at kunne opsta i tilslutning til en
initial, massiv kemisk eksponering og er efterfglgende karakteriseret ved, at der
opstar anfaldsvise gener fra flere organer i forbindelse med eksponering for
kemiske lugte i lav koncentration. Lugte fra flere, ikke-besleegtede kemiske
stoffer kan udlgse generne, som forsvinder efter ophgr med lugteksponering,
men som kan fremkaldes ved fornyet eksponering. (MST 2001).

4.4.2.2 Rationale for (u)sikkerhedsfaktor Il

Langt de fleste data vedrgrende et stofs toksiske effekter stammer som be-
kendt fra dyreforsgg. Datagrundlaget for et givent stof giver saledes sjeldent
kendskab til, hvorvidt det enkelte individ er mere eller mindre fglsomt for det
pageldende stof end den gennemsnitlige befolkning. Derfor har det internati-
onalt i risikovurderingssammenhange vearet accepteret at kompensere for
interindividuel variation ved anvendelse af en (u)sikkerhedsfaktor, som regel
af starrelsesordenen 10. Rationalet for denne starrelsesorden kendes ikke (se
indledningen til 4.4).

Ogsa i relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og vand har
denne del (SF,) af den samlede sikkerhedsfaktor oftest veeret sat til 10. Men
safremt der har foreligget veldokumenteret viden om en specifik gruppes ser-
lige felsomhed i forhold til den gennemsnitlige befolkning, har denne faktor
dog kunnet sattes hgjere eller lavere end standardverdien pa 10. (MST
1990).

Som navnt tidligere (4.4.2.1) afspejler interindividuelle variationer dels for-
skelle i toksikokinetik og dels forskelle i toksikodynamik. Pa baggrund heraf
har en yderligere opdeling af den traditionelle 10-faktor veeret foreslaet (Ren-
wick 1993) med henblik pa at kunne modificere denne 10-faktor ved inddra-
gelse af specifikke toksikokinetiske og/eller toksikodynamiske data. Renwick’s
analyser af de tilgeengelige data vedrgrende forskelle i toksikokinetik og toksi-
kodynamik mellem mennesker indikerede, at der ikke er beleeg for den skeeve
opsplitning af 10-faktoren, som det er tilfeeldet ved interspeciesvariation (se
4.4.1.3). Renwick anbefalede derfor en opdeling af 10-faktoren i to standard-
veerdier pa 3,16 (10°°) for dels toksikokinetiske forskelle savel som for toksi-
kodynamiske forskelle. Denne opdeling af (u)sikkerhedsfaktoren, som blandt
andet er blevet foreslaet af WHO (1994), har endnu ikke fundet bred anven-
delse i den internationale verden.

Den interindividuelle variation mellem mennesker og mellem forsggsdyr er
naermere belyst i Beltoft et al. (2001) med henblik pa at vurdere starrelsesor-
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denen af usikkerhedsfaktor I1. De centrale studier summeres kort i det efter-
folgende.

Calabrese (1985) har undersggt variationer i humant respons indenfor 1)
metabolisme af fremmedstoffer, 2) binding af toksiske stoffer til for eksempel
hamoglobin og DNA, 3) aktiviteten af udvalgte enzymer, og 4) risiko for ud-
vikling af sygdomme i den humane population. Resultaterne af disse undersg-
gelser indikerede, at den interindividuelle variation for 80 til 95% af populati-
onen la inden for en faktor 10, mens variationen for den resterende del af po-
pulationen var hgjere end en faktor 10 og i nogle tilfeelde op til flere starrelses-
ordener hgjere.

Hattis et al. (1987) vurderede den humane variabilitet for tre centrale farma-
kokinetiske parametre (halveringstiden for elimination (T,,), arealet under
plasmakoncentrationskurven (AUC), samt den maksimale koncentrationen i
blodet (C,__)). Vurderingerne blev foretaget med baggrund i 101 dataseet for
49 specifikke stoffer, hovedsageligt leegemidler, indsamlet i perioden 1979 til
1985. Analyserne viste, at en 10-folds forskel i disse parametre ville svare til 7-
9 standardafvigelser, eller mere end 99,99% i en normalfordelt population.
For kun et af de undersggte stoffer (et lipofilt stof) var der en stgrre variation i
AUC og C,__, hvor en 10-folds forskel ville svare til 2,5 standardafvigelser for
disse parametre i den humane population, eller 98% i en normalfordelt popu-
lation. Pa baggrund heraf blev det konkluderet, at den traditionelle 10-faktor
for interindividuel variation er en ret konservativ standardveerdi.

Renwick og Lazarus (1998) analyserede den traditionelle 10-faktor med hen-
blik pa en evaluering af den tidligere foreslaede opdeling af 10-faktoren i en
kinetisk og dynamisk delfaktor pa 3,16 (Renwick 1993) savel som tilstreekke-
ligheden (engelsk: adequacy) af denne 10-faktor. Data vedrarende kinetik og
dynamik blev tabuleret, og gennemsnitlige variationskoefficienter blev bestemt
for forskellige studier, som relaterede til et generelt (engelsk: common) end-
point eller for multiple doser, som relaterede til det samme (engelsk: same)
end-point. Data blev ogsa analyseret med udgangspunkt i den rapporterede
standardafvigelse og den beregnede geometriske standardafvigelse for hver
parameter med henblik pa at definere en sakaldt Z-score’ og dermed at esti-
mere den del af en normalfordelt eller log-normalfordelt population, som ville
veere omfattet af delfaktoren pa 3,16.

For vurdering af variationer i kinetikken blev data for 60 stoffer analyseret.
Disse 60 stoffer repraesenterede en raekke forskellige metaboliseringsveje eller
clearance. Den gennemsnitlige variationskoefficient for de kinetiske parametre
var 38% med et minimum pa 9% og et maksimum pa 114%. | relation til vari-
ationer i dynamikken blev der analyseret koncentrations-effekt data (primaert
in vivo plasmakoncentrations-respons data fra behandling af patienter i klinik-
ken) for 49 stofrelaterede effekter (primaert &endringer i kardio-vaskulaere eller
centralnervesystemiske parametre). Den gennemsnitlige variationskoefficient
for de dynamiske parametre var 51% med et minimum pa 8% og et maksi-
mum pa 137%. Ifglge forfatterne stgttede resultaterne af denne analyse saledes
en opdeling af 10-faktoren med lige veegtning til kinetik og dynamik med en
delfaktor pa 3,16 (10°°) for kinetiske sével som for dynamiske variationer.
Data blev ogsa analyseret med henblik pa at vurdere, hvor stor en del af en
population der ikke blev beskyttet af en delfaktor pa 3,16 for kinetik henholds-
vis dynamik. Antallet af individer per million i en population, der ikke var om-
fattet af en delfaktor pa 3,16, var direkte proportional med standardafvigelsen
pa estimatet. For kinetikken var det gennemsnitlige antal af individer, der ikke
var omfattet af en faktor pa 3,16 fra gennemsnitsestimatet, 685 af en million



(ca. 0,07%) ved normalfordeling og 8564 (ca. 0,9%) ved log-normalfordeling.
For dynamikken var tallene 2930 af en million (ca. 0,3%) ved normalfordeling
0g 18896 (ca. 2%) ved log-normalfordeling.

Sandsynligheden for at det samme individ falder udenfor bade med hensyn til
kinetik og til dynamik blev ogsa analyseret under antagelse af, at kinetiske og
dynamiske 'risikofaktorer’ er uafhaengige variable. Gennemsnitlig 2 individer
af en million ville ikke veere omfattet af den kombinerede faktor pa 10 (3,16
gange 3,16) ved normalfordeling og 162 af en million ved log-
normalfordeling. Pa baggrund af disse resultater konkluderede forfatterne, at
den traditionelle 10-faktor er et hensigtsmaessig valg som standardvardi for de
undersggte stoffer og biologiske effekter, idet 10-faktoren vil deekke mere end
99,9% af populationen uafhangigt af valg af fordeling (normalfordeling versus
log-normalfordeling).

Endvidere blev de ovenfor beskrevne analyser ogsa foretaget med henblik pa
at undersgge, hvorvidt visse specifikke undergrupper af den samlede popula-
tion ikke ville vaere omfattet, hvis delfaktoren pa 3,16 blev anvendt pa gen-
nemsnittet for hovedparten af den samlede population. Fglgende sammenlig-
ninger blev foretaget: 1) Undergruppen bgrn i forhold til voksne; 2) etniske
forskelle; og 3) forskelle i metabolisme som fglge af polymorfiske enzymer. Da
starstedelen af de relevante data omhandlede kinetiske forhold for leegemidler
hos kaukasiske voksne, blev denne gruppe anvendt som referencegruppe ved
analyserne, og analyserne blev saledes kun foretaget i relation til de kinetiske
aspekter af den interindividuelle variation. For undergruppen bgrn konklude-
rede forfatterne, at bern omfattes i tilstreekkelig grad af delfaktoren pa 3,16 for
kinetik anvendt pa gennemsnittet for voksne og begrundede det med, at bgrn
med hensyn til variationer inden for kinetik ikke generelt udger en speciel
gruppe. Forskellige etniske grupper kan udvise forskelle i bade kinetik og dy-
namik, som falge af genetiske forskelle eller miljgmaessige faktorer. | falge for-
fatterne er en delfaktor pa 3,16 tilstraekkelig til at deekke de fleste etniske grup-
per i den samlede population. Dog kan der vere forskelle mellem forskellige
etniske grupper pa grund af forskelle i metabolisme som falge af polymorfiske
enzymer, se efterfglgende. Genetisk polymorfisme inden for enzymer, der er
involveret i metabolisering af fremmedstoffer, har stor betydning for den inte-
rindividuelle variation, og for eksempel personer med en meget langsom me-
tabolisering af et givent stof vil ikke ngdvendigvis veere daekket af en delfaktor
pa 3,16 for forskelle i kinetik og dermed heller ikke ngdvendigvis af den sam-
lede faktor pa 10 for interindividuel variation.

Pa baggrund af alle de foretagne analyser konkluderede forfatterne, at en fak-
tor 10 for interindividuel variation synes at vere et hensigtsmaessig valg som
standardveerdi, idet denne 10-faktor vil deekke mere end 99,9% af populatio-
nen. Men det er ogsa understreget, at der er identificeret en raekke tilfalde,
hvor denne 10-faktor er utilstreekkelig, for eksempel i relation til genetisk po-
lymorfisme inden for enzymer, der er involveret i metabolisering af fremmed-
stoffer.

| et forsgg pa at give et videnskabeligt rationale for den traditionelle 10-faktor
for interindividuelle forskelle med henblik pa fastsettelse af ADI, analyserede
Dourson og Stara (1983) data for akut toksicitet samlet af Weil (1972) for
490 kemikalier indgivet som enkeltdosis til rotter. For 92% af kemikalierne var
en faktor pa 10 tilstreekkelig til at daekke tre standardafvigelser og dermed om-
fatte 99,9% af populationen. Forfatterne konkluderede, at analysen var en
indirekte statte til 10-faktoren for interindividuel variation. Stgtten blev vurde-
ret som veaerende indirekte, fordi effekterne (dedelighed versus nul-
effektniveau) ikke er direkte sammenlignelige. Endvidere var analysen baseret
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pa data fra rotter, og forsggsdyr er generelt en mere homogen gruppe end den
humane population.

Gronlund (1992) undersggte metoder anvendt ved kvantitativ risikovurdering
af ikke genotoksiske stoffer med serlig fokus pa valg af usikkerhedsfaktorer og
konkluderede, at de humane data indikerede, at en 10-faktor for interindivi-
duel variation omfattede stgrstedelen af populationen, men ikke alle.

WHO (1994, 1996) har foreslaet en standardveerdi pa 10 for interindividuel
variation, eventuelt opdelt i en kinetisk og en dynamisk delfaktor pa 3,16 til
hver, som foreslaet af Renwick (1993). Men WHO understregede ogsa, at
denne faktor ikke for alle stoffer vil yde en tilstreekkelig grad af beskyttelse og
naevnte specifikt eksemplet med polymorfiske enzymer. Endvidere blev det
anbefalet, at i de tilfelde, hvor der foreligger veldokumenteret viden om den
interindividuelle variabilitet i toksikokinetik og i toksikodynamik, bgr den tra-
ditionelle 10-faktor erstattes med en dataspecifik faktor. 1 nogle tilfeelde kan
denne faktor szettes til 1, hvis de tilgaengelige data for et givent stof belyser
falsomheden for alle identificerede falsomme undergrupper af populationen.

US-EPA (1998) anvender en usikkerhedsfaktor for interindividuel variation
(UF,) pa 1, 3eller 10, ndr der ved estimering af RfD tages udgangspunkt i
valide data fra studier af gennemsnitsbefolkningen ved langtidseksponering.
Standardveerdien er 10. Valget af veerdien for UF , foretages case-by-case ved
en ekspertvurdering.

Ifglge ECETOC (1995), ma den interindividuelle variation blandt mennesker
forventes at vere stgrre end inden for en given dyreart, og at en faktor mellem
1 og 10 vil veere tilstraekkelig til at tage hgjde herfor. ECETOC’s vurdering
var derimod, at der ikke er noget videnskabeligt grundlag med henblik pa en
bestemt numerisk standardverdi og anbefalede en standardvaerdi pa 3 (det
geometriske gennemsnit af 1 og 10).

Dourson et al. (1996) vurderede, at en standardverdi pa 10 for interindivi-
duel variation tilsyneladende er tilstreekkelig, nar udgangspunktet for vurde-
ringen er et observeret nul-effektniveau (NOAEL)), der antages at dekke den
gennemsnitlige populationen. Hvis NOAEL estimeres for en kendt, fglsom
undergruppe, bgr 10-faktoren justeres i henhold til denne viden.

Kalberlah & Schneider (1998 - citeret i Vermeire et al. 1999) har pa baggrund
af de tilgeengelige humane data foreslaet en standardverdi pa 25 for interindi-
viduel variation inden for den almene humane population, bestaende af en
delfaktor pa 8 til at tage hgjde for toksikokinetiske variationer og enzympoly-
morfier og en delfaktor pa 3 til at tage hgjde for toksikodynamiske variationer.

Burin & Saunders (1999) konkluderede med baggrund i undersggelser af den
humane variabilitet i respons (kliniske undersggelser af liegemidler), at en
faktor mellem 1 og 10 vil veere tilstraekkelig til at beskytte mere end 99% af
den humane population, herunder forskellige undergrupper i populationen,
inklusive bgrn. Dette betyder ifglge forfatterne, at 10-faktoren kan reduceres,
hvis intentionen er at beskytte op til 99% af populationen.

Vermeire et al. (1999) konkluderede, at det for nuvaerende ikke er muligt at
foresla en databaseret fordeling for usikkerhedsfaktor I1, som det er blevet
foreslaet for usikkerhedsfaktor | (se afsnit 4.4.1.3). Forfatterne foreslog derfor



indtil videre at fastholde den traditionelle 10-faktor og antog, at denne faktor
vil yde beskyttelse for hovedparten af den generelle befolkning.

4.4.2.3 Sammenfatning (u)sikkerhedsfaktor |1

Pa baggrund af den biologiske variation, der findes mellem mennesker, er der
ogsa forskelle mellem enkelte individers falsomhed for et givent stof. Faktorer
som alder, kan, graviditet, genotype, helbred, og livsstil kan veere medvirkende
til en gget biologisk falsomhed, som afspejler dels forskelle i toksikokinetik og
dels i toksikodynamik.

For eksempel har det ufgdte barn samt spaedbgrn vist sig at veere mere fal-
somme overfor en raekke kemiske stoffer end voksne generelt, men der er ogsa
enkelte eksempler pa, at det modsatte kan vere tilfeldet. | denne aldersgruppe
er hurtig vaekst af organer og vav en vigtig faktor for den ggede fglsomhed.
For nogle organer, som for eksempel hjernen, reproduktionssystemet og im-
munforsvaret, fortsaetter udviklingen i barnealderen og kan saledes medvirke
til en gget sarbarhed hos denne aldersgruppe. De toksikokinetiske forskelle gar
sig primart geldende hos spaedbgrn og kan resultere i enten gget eller nedsat
falsomhed i forhold til voksne.

Hos &ldre personer kan der forekomme et gget respons i visse vaev og organer
pa grund af en mindre reservekapacitet eller &ndret receptorfglsomhed. Ogsa
evnen til at reparere inducerede skader kan veare nedsat med alderen. Endvi-
dere kan toksikokinetiske aspekter ogsa spille en rolle for zldres ggede falsom-
hed, for eksempel en nedsat evne til at nedbryde og udskille toksiske stoffer.

Interindividuelle forskelle mellem de to kan er ogsa rapporteret, som for ek-
sempel forskelle i enzymniveauer og enzymaktiviteter.

Kronisk syge og sveekkede personer vil i mange tilfeelde ogsa udvise stgrre
fglsomhed overfor fremmede stoffer end den gennemsnitlige befolkning. For
eksempel vil sensibiliserede personer oftest reagere ved eksponering for det
sensibiliserende stof ved lavere koncentration end den gennemsnitlige befolk-
ning. Et andet eksempel er, at leversygdom kan fare til gget fglsomhed, idet
leverens kapacitet til at metabolisere fremmede stoffer vil veere nedsat. Ligele-
des kan nyreskader resultere i gget falsomhed, idet nyrernes evne til at udskille
fremmedstoffer i sa fald vil veere nedsat.

Der er ogsa pavist markante forskelle i falsomhed i forbindelse med luftforu-
reningens sundhedsskadelige effekter, hvor personer med kroniske luftvejsli-
delser og personer med hjerte-karlidelser er fundet at veere serligt falsomme.
Endvidere pavirkes smabgrn og eldre i relativt starre omfang end den gvrige
normalbefolkning af luftforureningen.

Langt de fleste data vedrgrende et stofs toksiske effekter stammer som be-
kendt fra dyreforsgg. Datagrundlaget for et givent stof giver saledes sjeeldent
kendskab til, hvorvidt det enkelte individ er mere eller mindre falsomt for det
pageeldende stof end den gennemsnitlige befolkning. Derfor har det internati-
onalt i risikovurderingssammenhange varet accepteret at kompensere for
interindividuel variation ved anvendelse af en (u)sikkerhedsfaktor, som regel
af stgrrelsesordenen 10. Rationalet for denne starrelsesorden kendes ikke.
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Der er publiceret en reekke analyser med henblik pa at belyse den interindivi-
duelle variation mellem mennesker og dermed en vurdering af stgrrelsesorde-
nen af usikkerhedsfaktor 1. Sammenfattende understgtter disse analyser en
standardveerdi pa 10 for interindividuel variation, idet denne 10-faktor vurde-
res at tage hgjde for den interindividuelle variation inden for stgrstedelen (me-
re end 99%) af den humane population. Men det skal bemarkes, at der i disse
analyser er identificeret tilfeelde, hvor den interindividuelle variation ligger
udenfor 10-faktoren.

I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og vand anbefales det
fortsat at anvende en standardveerdi pa 10 for interindividuel variation (UF,),
eventuelt opdelt i en kinetisk og en dynamisk delfaktor, som foreslaet af Ren-
wick (1993) og af WHO (1994). Safremt der foreligger veldokumenteret vi-
den om en specifik gruppes serlige fglsomhed i forhold til den gennemsnitlige
befolkning, anbefales det at tage udgangspunkt i denne viden med henblik pa
fastseettelse af en dataspecifik faktor i stedet for anvendelse af en standardvaer-
di pa 10.

Det skal dog understreges, at det for visse stoffer og effekter samt for visse
undergrupper eller enkelte individer i populationen vurderes, at der vil vaere
stgrre forskelle i den interindividuelle variation, og som dermed falder uden
for denne 10-faktor.

4.4.3 Usikkerhedsfaktor Il — (overordnet vurdering af datagrundlaget)

I relation til anvendelsen af en (u)sikkerhedsfaktor ved estimering af den tole-
rable daglige indtagelse (TDI) med udgangspunkt i et nul-effektniveau for
de(n) kritiske effekt(er) har der oprindeligt i de fleste reguleringsmeessige
sammenhznge nasten udelukkende varet fokuseret pa at kompensere for
interspeciesvariation samt for interindividuel variation.

Ved udgangspunkt i velgennemfgrte humane studier har der traditionelt veeret
anvendt en samlet sikkerhedsfaktor pa 10 med henblik pa at tage hgjde for
den interindividuelle variation (se 4.4.2). Ved udgangspunkt i velgennemfgrte
studier i forsggsdyr har der traditionelt veeret anvendt en samlet sikkerhedsfak-
tor pa 100, det vil sige i princippet en opdeling af 100-faktor i to delfaktorer
pa hver 10 til at kompensere for henholdsvis interspeciesvariation (se 4.4.1)
og interindividuel variation.

Der har endvidere i enkelte tilfeelde vaeret anvendt en samlet sikkerhedsfaktor
pa mere end 100, hvor det eksisterende datagrundlag har veret vurderet som
vaerende ikke helt tilstraekkelig til en sikker estimering af TDI. Som eksempler
herpa kan naevnes estimering af TDI med udgangspunkt i et dataset, hvor
kvaliteten ikke er fuldt tilstraeekkelig med deraf fglgende usikkerhed omkring
fastleeggelsen af nul-effektniveauet (se 4.4.3.1), hvor den anvendte
administrationsvej ikke er relevant (*route-to-route” ekstrapolation - se
4.4.3.2), hvor der ikke kan fastleegges et nul-effektniveau for de(n) kritiske
effekt(er) (“LOAEL-to-NOAEL” ekstrapolation - se 4.4.3.3), hvor der ikke
er kroniske studier (“‘duration of exposure” - se 4.4.3.4), eller hvor de
observerede effekter skannes som seerligt alvorlige (“nature and severity of
toxicity” - se 4.4.3.5). Det skal dog understreges, at datagrundlaget kan vare
sd ringe, at det ikke giver mening at estimere en TDI pa det foreliggende
grundlag.

I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og vand har denne del
(SF,) af den samlede sikkerhedsfaktor typisk varieret fra 1 til 100 afhaengigt af
datagrundlaget for det pageldende stof. (MST 1990).



4.4.3.1 Vurdering af kvaliteten af dataseet

En del af usikkerhedsfaktor 111 skal sgge at tage hgjde for, hvis kvaliteten af de
foreliggende undersggelser og omfanget af datasettet ikke lever op til det, som
vurderes at veere ngdvendigt for at kunne foretage en tilstraekkelig sikker esti-
mering af TDI. Eksempler herpa kan veere mangel pa visse typer undersggel-
ser, dyreforsgg hvor et stof kun er blevet undersegt i fa forsggsdyr, ved et en-
kelt eller kun f& dosisniveauer, eller hvor der er store afstande mellem dosisni-
veauerne med deraf falgende usikkerhed omkring fastleeggelsen af nul-
effektniveauet.

WHO (1994) har anfart, at kvaliteten samt fuldsteendigheden af datasat er
meget varierende, og dermed vil en (u)sikkerhedsfaktor til at tage hgjde herfor
ogsa variere. For eksempel anbefales det at inddrage en faktor pa 1 ved data-
seet, som vurderes at veere tilstraekkeligt for det givne stof, mens en faktor op
til 100 kan inddrages afhaengigt af graden af datasettets kvalitet. Hvis der er
tale om mindre mangler, anbefales en faktor af stgrrelsesorden 3-5, mens en
ekstra faktor pa 10 anbefales ved stgrre mangler, som for eksempel manglende
reproduktionsstudier og/eller cancerstudier.

WHO (1996) har i relation til guidelines for drikkevandskvalitet anfert, at
mangler i studier eller i det samlede dataseet har medfert, at der ikke kunne
fastleegges et NOAEL, og at studierne var af kortere eksponeringstid end gn-
skeligt. Til at tage hgjde for disse usikkerheder har der veaeret anvendt en usik-
kerhedsfaktor af stagrrelsesorden op til 10.

I denne rapport er disse delelementer af usikkerhedsfaktor 111 beskrevet i
4.4.3.3 ("LOAEL-to-NOAEL") og 4.4.3.4 (duration of exposure”).

US-EPA (1998) anvender en usikkerhedsfaktor (UF_) pa 1, 3 eller 10, nar der
ved estimering af RfD tages udgangspunkt i et datasaet, som vurderes som
vaerende ikke komplet. Denne usikkerhedsfaktor skal tage hgjde for, at et en-
kelt studie ikke vil kunne afslgre alle mulige former for skadelige effekter. Et
komplet dataseet inkluderer 2 velgennemfgrte langtidsstudier i pattedyr med
den relevante eksponeringsvej i forskellige species, hvoraf det ene studie skal
veere udfgrt med en gnaver. Derudover skal der veere et velgennemfgrt multi-
generationsreproduktionsstudie i pattedyr med en relevant eksponeringsvej
samt 2 velgennemfarte studier til undersggelse af pavirkninger under foster-
udviklingen (engelsk: developmental toxicity) i forskellige pattedyr og med en
relevant eksponeringsvej. Ved estimering af RfD skal der som minimum fore-
ligge et velgennemfart 90-dages studie i et pattedyr og med den relevante eks-
poneringsvej. Valget af vaerdien for UF_ foretages case-by-case ved en eks-
pertvurdering. Standardvardien er 10. En faktor pa 3 kan anvendes, hvis der
ikke er stgrre mangler i dataseettet.

Ifalge Vermeire et al. (1999) bar justeringsfaktoren ligge hgjere end 1 i de
tilfeelde, hvor kvaliteten af selve datasattet vurderes som vaerende utilstraekke-
lig, og denne faktor kan vere helt op til 100. Denne justeringsfaktor kan ifglge
forfatterne kun fastleegges pa baggrund af en ekspertvurdering.

| praksis anvendes dosis-responskurven sjeldent som udgangspunkt for esti-
mering af nul-effektniveauet for de(n) kritiske effekt(er), da datagrundlaget
som oftest er utilstraekkeligt hertil. | stedet tages der som regel udgangspunkt i
et observeret nul-effektniveau (NO(A)EL), det vil sige den hgjeste koncentra-
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tion eller dosis, hvorved de(n) kritiske effekt(er) ikke er blevet observeret og
vurderet ud fra alle de informationer, der er samlet sammen. Dette er beskre-
vet mere detaljeret i 4.3.

Dourson et al. (1996) har anfart, at hvis der kun foreligger data fra et enkelt
kronisk studie til fastleeggelse af nul-effektniveau, vil der veere en risiko for at
yderligere undersggelser vil afslgre et lavere nul-effektniveau. Usikkerhederne
heri bar derfor afspejles i en (u)sikkerhedsfaktor, og forfatterne har foreslaet
en 3- eller 10-faktor med baggrund i en antagelse om, at den kritiske effekt af
et givent stof vil blive afslgret ved testning i et forholdsvis lille antal forskellige
toksicitetsstudier.

WHO (1994) har anfgrt, at man alternativt til anvendelse af en
(u)sikkerhedsfaktor til at kompensere for usikkerheder ved fastleeggelse af et
NO(A)EL kan estimere en benchmark dose ved en matematisk modellering af
dosis-responsdata (se 3.2.2). Fordelene ved denne fremgangsmade er, at man
udnytter alle eksperimentelle data og tager hgjde for dosis-responskurvens
form, og at benchmark dose, i modsatning til NO(A)EL, ikke afhaenger af de
valgte forsggsdesign. Imidlertid giver det klassiske guideline-forsggsdesign
med 3 doserede grupper og en vehikelkontrolgruppe ikke ideelle data til udar-
bejdelse af gode dosis-responskurver. Sa i praksis vil denne metode kun kunne
anvendes i begraenset omfang.

Ifglge Vermeire et al. (1999) er der ikke noget videnskabeligt belseg for en
bestemt standardveerdi til at tage hgjde for usikkerhederne ved estimering af et
nul-effektniveau i et givent studie.

4.4.3.2 ’Route-to-route” ekstrapolation

Det er af og til tilfeeldet i reguleringsmaessige sammenhange, at der mangler
data for den relevante eksponeringsvej for mennesker. Der kan veere tale om,
at datasaettet omfatter forsgg, hvor dyrene er blevet eksponeret for et stof pa
en for mennesker usaedvanlig made, for eksempel ved injektion i bughulen
eller via en administrationsvej, der ikke er relevant for det medie, for hvilket
kvalitetskriteriet skal fastszettes, som for eksempel hvis der som grundlag for
fastseettelse af et luftkvalitetskriterium kun findes orale studier. | disse tilfeelde
er det ngdvendigt at vurdere, om der kan foretages en ”route-to-route” eks-
trapolation.

ECETOC (1995) vurderede pa baggrund af akutte toksicitets data, at ”route-
to-route” ekstrapolation fra orale data (LD, -veerdier) til inhalation (LC, -
verdier) er utroligt sveert, idet de tilgeengelige data har vist en meget stor vari-
ation. Det blev derfor anbefalet, at denne form for ekstrapolationer ikke bar
foretages. For hudkontakt er det anfgrt, at absorption via denne eksponerings-
vej ofte vil vaere lavere end ved oral administration af et givent stof pa grund
af hudens barrierefunktion. Ved ekstrapolation af orale data foreslas saledes at
antage en hudabsorptionsfraktion pa mellem 10 og 50%, men at vurderinger-
ne skal foretages case-by-case.

Ogsa i relation til “route-to-route™ ekstrapolation pa baggrund af data fra kro-
niske studier vurderede ECETOC, at der ikke i de tilgeengelige data er beleg
for en bestemt standardverdi og anbefalede derfor en vurdering heraf case-
by-case.



En hollandsk undersggelse (Wilschut et al. 1998 - citeret i Vermeire et al.
1999) har analyseret ekstrapolation af NOAEL fra orale data til en korrespon-
derende verdi for inhalation eller for dermal eksponering. For hvert stof blev
der beregnet en ekstrapolationsfaktor (defineret som den faktor, der anvendes
ved ’route-to-route” ekstrapolation for at tage hgjde for forskelle i systemisk
toksicitet afhangigt af eksponeringsvej) pa basis af data for absorption og akut
toksicitet. Denne faktor blev anvendt til estimering af et sakaldt ekstrapoleret
nul-effektniveau™.

For ekstrapolation fra oralt NOAEL til NAEC efter inhalation (n = 28) viste
analyserne, at den ekstrapolerede veerdi (NAEC) ofte var hgjere end den ob-
serverede veerdi efter inhalation (NOAEC), saledes at stoffet blev vurderet
som varende mindre toksisk efter ekstrapolation ved sammenligning med den
eksperimentelt fundne veerdi. Fordelingen for forholdene (ratios) mellem eks-
trapoleret nul-effektniveau og observeret nul-effektniveau kan beskrives som
varende log-normalfordelt. Med baggrund i 95 percentilen i denne log-
normalfordeling blev der fundet usikkerhedsfaktorer fra 75 til 201 for de for-
skellige ekstrapolationsmetodikker.

For ekstrapolation fra oralt NOAEL til NAEL efter hudkontakt (n = 25) viste
analyserne, at den ekstrapolerede veerdi (NAEL) ofte var lavere end den ob-
serverede veerdi ved hudkontakt (NOAEL), saledes at stoffet blev vurderet
som varende mere toksisk efter ekstrapolation ved sammenligning med den
eksperimentelt fundne veerdi. Med baggrund i 95 percentilen i log-
normalfordelingen for forholdene (ratios) mellem ekstrapoleret nul-
effektniveau og observeret nul-effektniveau blev der fundet usikkerhedsfakto-
rer fra 2.7 til 35 for de forskellige ekstrapolationsmetodikker.

Forfatterne konkluderede, at udvikling af videnskabeligt baserede principper
for “’route-to-route” ekstrapolationer er en meget sveer opgave, da det til-
grundliggende datamateriale ikke findes. Endvidere blev det konkluderet, at
der ikke er noget videnskabeligt belaeg for at foretage route-to-route” ekstra-
polationer.

Ifalge Vermeire et al. (1999) er der for nuveerende to forskellige tilgange med
henblik pa vurdering af route-to-route” ekstrapolation: 1) Anvendelse af
usikkerhedsfaktorer, eller 2) igangsettelse af studier med relevant ekspone-
ringsvej indtil validerede “’route-to-route” ekstrapolationsmetodikker er til-
gaengelige. Endvidere er det anfgrt, at valget mellem disse to tilgange er et
regulatorisk spargsmal, og at “’route-to-route” ekstrapolation udelukkende ma
bero pa en ekspertvurdering.

4.4.3.3 “LO(A)EL to NO(A)EL” ekstrapolation

I en raekke tilfeelde kan der med baggrund i et givent datasat ikke fastleegges et
nul-effektniveau NO(A)EL, selvom det antages, at et sadant findes. I disse
tilfeelde tages der ved estimering af TDI udgangspunkt i det laveste observe-
rede effektniveau (LO(A)EL) (se 3.2), og der inddrages ofte en
(u)sikkerhedsfaktor til at kompensere herfor.

Forholdet mellem NOAEL og LOAEL er afhangigt af haldningen pa dosis-
responskurven, antallet af individer i den enkelte dosisgruppe samt af interval-
let mellem doser i det givne studie (ECETOC 1995).

Ved ekstrapolation fra LOAEL til NOAEL har faktorer af stgrrelsesorden 1 til
10 veeret anvendt (ECETOC 1995, Dourson & Stara 1983) afhangigt af al-
vorligheden (engelsk: severity) af den effekt, hvorpa LOAEL baseres (Dour-
son & Stara 1983). For eksempel har der veret anvendt en faktor pa 10 for
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LOAEL fastlagt pa baggrund af levercellenekrose, mens en faktor pa 3 har
veeret anvendt for LOAEL fastlagt pa baggrund af “fatty infiltration™ i leveren
(Dourson & Stara 1983).

Dourson & Stara (1983) analyserede forholdet mellem LOAEL og NOAEL
for subkronisk (n = 27) og kronisk (n = 25) eksponering. Resultaterne for
subkronisk eksponering viste, at NOAEL var maksimalt 5 gange lavere end
det korresponderende LOAEL og med starstedelen af vaerdierne liggende pa
2 til 3. For kronisk eksponering var LOAEL maksimalt 10 gange hgjere end
det korresponderende NOAEL i 2 af tilfeeldene, mens resten af LOAELS var
maksimalt 5 gange hgjere end de korresponderende NOAELSs. Sammenholdt
var NOAELs i alle ssmmenligninger hgjst 10 gange lavere end de korrespon-
derende LOAELSs og i 96% af tilfeeldene hgjst 5 gange lavere. Forfatterne
konkluderede pa baggrund heraf, at en faktor pa mellem 1 og 10 synes at tage
hgjde for ekstrapolation fra LOAEL til NOAEL.

WHO (1994) har anbefalet, at i de tilfelde, hvor der ikke kan fastlaegges et
nul-effektniveau, kan der foretages en ekstrapolation fra det laveste observere-
de effekt niveau under anvendelse af en passende sikkerhedsfaktor, safremt
datagrundlaget vurderes at vere af en tilstreekkelig kvalitet. Det er endvidere
anfart, at usikkerhedsfaktorer af starrelsesorden 3, 5 eller 10 har veeret an-
vendt ved ekstrapolation fra et LOAEL til et NOAEL afhangigt af, hvilke(n)
effekt)er) der har veeret tale om samt dosis-responsrelationen.

ECETOC (1995) har anfart, at hvis intervallet mellem doser er stort (for ek-
sempel 10), og hvis de effekter der observeres ved LOAEL vurderes som vee-
rende af minimal karakter (dvs. at NOAEL ligger teet pa LOAEL), sa kan det
i vurderingen veere mere relevant at tage udgangspunkt i LOAEL i stedet for
NOAEL under inddragelse af en (u)sikkerhedsfaktor pa 3 (standardvaerdi).
ECETOC konkluderede, at pa trods af det begraensede datagrundlag til vur-
dering af denne problemstilling, sa synes en faktor pa 2-3 at veere i overens-
stemmelse med det tilgaengelige grundlag. En faktor pa 3 blev anbefalet som
standardveerdi og ber anvendes i stgrsteparten af tilfeeldene. En faktor pa 2
kan dog anvendes i de tilfelde, hvor den relevante effekt vurderes som veren-
de af mindre betydning.

Dourson et al. (1996) har pa baggrund af den tilgeengelige viden konkluderet,
at en faktor pa 10 eller mindre synes at tage hgjde for de usikkerheder, der
ligger i at ekstrapolere fra LOAEL til NOAEL. Stgrrelsen af usikkerhedsfakto-
ren bar i fglge forfatterne generelt afhaenge af alvorligheden (engelsk: severity)
af den effekt, der ligger til grund for fastleggelsen af LOAEL, saledes at ved
mere alvorlige effekt bgr faktoren vaere hgjere, idet NOAEL i disse tilfelde
formodes at ligge leengere veek fra LOAEL. Og modsat, ved mindre alvorlige
effekter behgves en mindre faktor, idet LOAEL formodes at ligge teettere pa
NOAEL

Pieters et al. (1998) beregnede forholdet mellem LOAEL og NOAEL (ratio)
fra subakutte, subkroniske og kroniske studier og foretog statistiske analyser af
fordelingen for disse ratio. Ifglge forfatterne er stgrrelsen af ratio udelukkende
afhangig af afstanden mellem doserne i de for analyserne tilgrundliggende
studier. Under antagelse af log-normalfordelte fordelinger for ratio blev det
geometriske gennemsnit, den geometriske standardafvigelse, 95 percentilen
samt 95% konfidensintervallet beregnet.



Resultaterne af analyserne af subakutte studier (95 ratio) viste, at det geome-
triske gennemsnit for fordelingen af ratio var 3,5 med en geometrisk standard-
afvigelse pa 1,8 og en 95 percentil pa 9 med et 95% konfidensinterval pa 8-11.
Resultaterne af analyserne af subkroniske studier (226 ratio) viste, at det geo-
metriske gennemsnit for fordelingen af ratio var 4,3 med en geometrisk stan-
dardafvigelse pa 2,2 og en 95 percentil pa 16 med et 95% konfidensinterval pa
14-19.

Resultaterne af analyserne af kroniske studier (175 ratio) viste, at det geome-
triske gennemsnit for fordelingen af ratio var 4,5 med en geometrisk standard-
afvigelse pa 1,7 og en 95 percentil pa 11 med et 95% konfidensinterval pa 10-
12.

Forfatterne konkluderede, at selv om resultaterne kunne tolkes som stgtte for
en usikkerhedsfaktor pa 10, er der ikke beleg for anvendelsen af saddan en
faktor. I stedet anbefalede forfatterne at anvende dosis-respons modellering,
hvilket ungdvendigger anvendelsen af en usikkerhedsfaktor for ekstrapolation
fra LOAEL til NOAEL.

Vermeire et al. (1999) har konkluderet, at sadan som de fleste dyreforsgg er
designet, er der pa ingen made beleag for at ekstrapolere fra et LOAEL til et
NOAEL. Forfatterne anbefalede derfor, at korrektion herfor foretages ved
ekspertvurdering baseret pa dosis-responskurvens form samt typen og alvor-
ligheden af den observerede effekt ved det givhe LOAEL.

US-EPA (1998) anvender en usikkerhedsfaktor (UF ) pa 1, 3 eller 10, nér der
ved estimering af RfD tages udgangspunkt i LOAEL i stedet for NOAEL.
Standardverdien er 10. Valget af veerdien for UF _foretages case-by-case ved
en ekspertvurdering.

4.4.3.4 Fraver af langtidsundersggelser (”duration of exposure”)

For stoffer, hvor der kun findes subakutte eller subkroniske studier, er det ikke
muligt at estimere et nul-effektniveau for livstidseksponering. | subakutte stu-
dier er der som regel feerre forsggsdyr i eksponeringsgrupperne end i subkro-
niske studier, hvor der ligeledes er ferre forsggsdyr end i kroniske studier. Pa
baggrund heraf kan det forventes, at et nul-effektniveau estimeret i et subakut
studie er hgjere end et nul-effektniveau estimeret i et subkronisk studie, som
igen kan forventes at veere hgjere end et nul-effektniveau estimeret i et kronisk
studie.

McNamara (1976 — citeret fra ECETOC 1995, Dourson & Stara 1983,
Gronlund 1992) undersggte forholdet mellem NOAELSs fra subkroniske stu-
dier og kroniske studier (NOAEL .../ NOAEL, ) for 41 forskellige stof-
fer (pesticider, tilseetningsstoffer, leegemidler). Data stammede primeert fra
studier i rotter og hunde, men udfgart forskellige steder under anvendelse af
forskellige eksponeringstider og teknikker. Resultaterne viste, at forholdene var
1 eller mindre for 34 ud af 41 stoffer; forholdene for de resterende stoffer var
alle mindre end 3. Ifglge Dourson & Stara (1983) indikerer disse McNama-
ra’s undersggelser, at en dosisreduktion pa 3 eller derunder vil vare tilstraekke-
lig med henblik pa at estimere NOAEL for kronisk eksponering ud fra et kor-
responderende NOAEL for subkronisk eksponering.

Dourson & Stara (1983) analyserede forholdet (ratio) mellem subkronisk og

kronisk eksponeringsvarighed for enten NOAELs (n = 30), LOAELs (n =
22), eller kombinationen heraf (n = 52) med udgangspunkt i studier i rotter
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og hunde. Eksponeringsvarigheden i subkroniske studier varierede fra 30 til
210 dage, og de kroniske studier var alle af 2 ars varighed. Disse ratio kan
ifglge forfatterne tolkes som den reduktion i subkroniske NO(A)ELSs eller
LOAELs, der skal til for at ekstrapolere til tilsvarende kroniske NO(A)ELs
eller LOAELSs. Resultaterne viste, at ratio mellem subkronisk og kronisk eks-
poneringsvarighed (ratio_,, . ... | 0MKring 96% af tilfeeldene var mindre
end 10, og at forholdene var 2 eller mindre i omkring 50% af tilfeeldene. For-
fatterne konkluderede pa baggrund heraf, at en faktor pa 10 synes at tage hgj-
de for usikkerhederne ved at estimere en ADI fra et subkronisk effektniveau i
mangel af et kronisk effektniveau.

Woutersen et al. (1984 - citeret fra ECETOC 1995) sammenlignede nul-
effektniveauer for 82 kemikalier, som var testet i korttidsstudier og i subkro-
niske studier under samme omstendigheder. Resultaterne viste, at ratio var lig
med eller mindre end 10 i alle tilfeeldene, en faktor pa 4 deekkede 80% af til-
feeldene, og en faktor pa 1 blev fundet i 56% af tilfaeldene.

Lewis (1993 - citeret fra Dourson et al. 1996) analyserede ratio mellem sub-
kroniske og kroniske NOAELs med baggrund i peer-reviewed litteratur samt
data fra U.S. National Toxicology Program. For 14 af 18 kemikalier var for-
holdet 3,5 eller mindre, og for 3 af de resterende kemikalier var forholdet 10
eller mindre.

Ifglge ECETOC (1995) er datagrundlaget for vurderinger af ekstrapolation af
nul-effektniveauer fra korttidsstudier til leengerevarende studier meget be-
greenset. Det er anfgrt, at faktoren for ekstrapolation af NOAEL fra subkro-
nisk til kronisk varighed afhanger af det givne stof. Faktoren kan seettes til 1
for stoffer, som ikke udlgser kumulative effekter eller akkumuleres i kroppen,
mens en hgjere faktor kan inddrages for stoffer, der udviser sddanne egenska-
ber. Det er endvidere anfart, at yderligere ekstrapolation kan veere ngdvendig,
hvis varigheden af de tilgeengelige korttidsstudier ligger i omradet fra 14 til 28
dage, da det, ifalge ECETOC, er generelt accepteret, at nul-effektniveauer fra
subakutte studier ikke kan erstatte nul-effektniveauer fra subkroniske studier.
ECETOC konkluderede pa baggrund af de tilgengelige videnskabelige data,
at en provisorisk standardverdi af stgrrelsesorden 2-3 synes hensigtsmaessig
ved ekstrapolation af NOAEL fra subkronisk til kronisk varighed.

Dourson et al. (1996) anfarte, at de tilgeengelige analyser af ratio mellem sub-
kroniske og kroniske NOAELSs og LOAELSs generelt udviser et vaerdi mellem
2 0g 3, og at kun en lille del af de undersggte kemikalier udviser forskelle pa
mere end en faktor 10. P& baggrund heraf har forfatterne anbefalet, at den
traditionelle 10-faktor for ekstrapolation af NOAEL/LOAEL fra subkronisk til
kronisk varighed bgr vurderes grundigt og sandsynligvis kun i sjeeldne tilfeelde
bar settes sa hgjt som 10.

Kramer et al. (1996) analyserede anvendelsen af en konverteringsfaktor (CF)
med henblik pa at estimere et NOAEL for kronisk varighed ud fra toksicitets-
data i korttidsstudier. Fordelingerne af ratio mellem (sub)akutte og kroniske
toksicitetsdata blev evalueret for 332 stoffer. CF blev defineret som den gvre
95% konfidensgraense for 95 percentilen for den relevant fordeling af ratio.
Med udgangspunkt i NOAEL ., . blev en CF pa 87 estimeret (baseret pa 87
ratio), og med udgangspunkt i LD, -veerdier en CF pa 17000 (baseret pa 244
ratio).



Pieters et al. (1998) foretog en statistisk analyse af NOAEL _,, ../ NOAEL,
.« Tor 149 ratio fra orale studier. Resultaterne viste, at det geometriske gen-
nemsnit for fordelingen af ratio var 1,7 med en geometrisk standardafvigelse
pa 5,6 og en 95 percentil pa 29 med et 95% konfidensinterval pa 20-46. For-
fatterne konkluderede, at der med baggrund i disse resultater ikke er beleg for
at reducere den traditionelt anvendte 10-faktor.

Ifglge Vermeire et al. (1999) anvendes i mangel af kroniske studier en ekstra
justeringsfaktor pa sedvanligvis 10 med henblik pa at ekstrapolerere et suba-
kut eller subkronisk nul-effektniveau til et kronisk nul-effektniveau. Forfatter-
ne har analyseret fordelingsfunktionen for justeringsfaktoren i en raekke orale
studier, det vil sige forholdet mellem orale nul-effektniveauer fra subakut-
te/subkroniske studier og kroniske studier.

Resultaterne viste, at justeringsfaktoren for at ekstrapolere fra subkronisk til
kronisk er tilneermelsesvis log-normalfordelt med et geometrisk gennemsnit pa
omkring 2 og en geometrisk standardafvigelse pa omkring 4. Baseret pa denne
fordeling blev standardveerdier for 90, 95 og 99 percentilerne beregnet til 12,
20 og 50 respektivt; en 10-faktor svarede til 88 percentilen.

Det geometriske gennemsnit var signifikant hgjere (4) for at ekstrapolere fra
subakut til kronisk end for at ekstrapolere fra subkronisk til kronisk med en
geometrisk standardafvigelse pa omkring 4. Baseret pa denne fordeling blev
standardveerdier for 90, 95 og 99 percentilerne beregnet til 24, 39 og 101 re-
spektivt.

US-EPA (1998) anvender en usikkerhedsfaktor (UF,) pé 1, 3 eller 10, nar der
ved estimering af RfD tages udgangspunkt i dyreeksperimentelle studier med
kortere eksponeringstid (ikke kroniske studier). Standardverdien er 10. En
veerdi pa 3 i stedet for 10 kan for eksempel anvendes, nar der tages udgangs-
punkt i et 1-ars studie i rotter, idet NOAELSs fra 1-arige studier vurderes at
ligge teettere pA NOAELSs for kroniske studier end NOAELSs fra 90-dages stu-
dier. Valget af veerdien for UF, foretages case-by-case ved en ekspertvurde-
ring.

4.4.3.5 Type og alvorlighed af effekter (“nature and severity of toxicity”)

Det har vaeret fremfart, at der ogsa ber tages hgjde for typen samt alvorlighe-
den af de observerede effekter (for eksempel cancer, mutagenici-
tet/genotoksicitet, reproduktionsskader og sensibilisering) ved at inddrage
dette element i usikkerhedsfaktor IlI.

WHO (1994) har fremfart, at vurdering af typen af effekter allerede indgar
som et element i fastleggelsen af NO(A)EL og/eller LO(A)EL, og at der sale-
des til en vis grad er taget hgjde herfor ved fastleeggelse af disse.

En raekke internationale instanser, blandt andet JECFA og JMPR, har inddra-
get en ekstra usikkerhedsfaktor af starrelsesorden op til 10 i de tilfeelde, hvor
nul-effektniveauet fastleegges for en kritisk effekt, der betragtes som vaerende
af alvorlig grad samt irreversibel. Som eksempler navnes teratogenicitet og
carcinogenicitet, hvor den tilgrundliggende mekanisme for stoffets indflydelse
pa udvikling af tumorer ikke er en beskadigelse af arvematerialet. Den ekstra
faktor anvendes iseer i de tilfelde, hvor der er observeret en flad dosis-
responskurve. (WHO 1994).
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WHO (1996) har i relation til guidelines for drikkevandskvalitet anfgrt, at det i
nogle situationer har veeret ngdvendigt at anvende en ekstra usikkerhedsfaktor
som fglge af “nature and severity of effect”. Som eksempler navnes studier,
hvor end-point var fostermisdannelser eller forekomst at tumorer, hvor "guide-
line value’ i sidstnaevnte tilfeelde blev fastlagt pa baggrund af terskelveerdi-
princippet. Til at tage hgjde for disse usikkerheder har en usikkerhedsfaktor af
stgrrelsesorden op til 10 veeret anvendt.

Renwick (1995) har evalueret brugen af en (u)sikkerhedsfaktor rettet specifikt
mod typen af toksisk effekt. Baggrunden for anvendelsen af denne faktor var
at tage hgjde for non-genotoksiske carcinogener og teratogener. | enkelte til-
feelde er faktoren blevet inddraget specifikt pA NOAEL for denne type af ef-
fekter. Men i langt de fleste tilfeelde er faktoren blevet anvendt, hvor udgangs-
punktet har vaeret et NOAEL for en helt anden type effekt og somme tider
ogsa for et andet species. Forfatteren konkluderede, at safremt der skal ind-
drages en (u)sikkerhedsfaktor for typen af toksisk effekt, sa skal den anvendes
pa NOAEL for den givne type af effekt, og ikke pa NOAEL for en helt anden
type effekt.

Vermeire et al. (1999) har konkluderet, at det som udgangspunkt kan antages,
at det ikke er ngdvendigt at foretage yderligere korrektion for type og alvorlig-
hed af effekter, men at en eventuel korrektion herfor ma bero pa en ekspert-
vurdering.

4.4.3.6 Sammenfatning for usikkerhedsfaktor 111

| tilfelde af at det ved estimering af TDI er ngdvendigt at tage udgangspunkt i
et dataseet, der vurderes som veerende ikke fuldt ud tilstraekkeligt til en sikker
estimering af TDI, er det blevet mere og mere udbredt internationalt at an-
vende en samlet usikkerhedsfaktor, der af stgrrelsesorden er hgjere end den
traditionelle 100-faktor, der kompenserer for interspecies og interindividuel
variation. | denne del (UF,,) af den samlede usikkerhedsfaktor indgar elemen-
ter som for eksempler kvaliteten af dataseettet, route-to-route ekstrapolation,
“LOAEL-to-NOAEL” ekstrapolation , “duration of exposure”, og “nature
and severity of toxicity”. Det skal dog understreges, at ved omfattende mang-
ler kan datagrundlaget veere sa ringe, at det ikke giver mening at estimere en
TDI pa det foreliggende grundlag. De enkelte delelementer af usikkerhedsfak-
tor 111 er beskrevet nedenfor med henblik pa at vurdere, hvorvidt de tilgenge-
lige data giver beleeg for at pege pa en specifik starrelsesorden af en standard-
vaerdi for det enkelte delelement af usikkerhedsfaktor I11.

En del af usikkerhedsfaktor 111 skal sgge at tage hgjde for, hvis kvaliteten af de
foreliggende undersggelser ikke lever op til det, som vurderes at vaere ngdven-
digt for at kunne foretage en tilstraekkelig sikker estimering af TDI (se
4.4.3.1). De tilgeengelige data giver intet beleeg for at pege pa en specifik ster-
relsesorden for standardveerdi til at kompensere for usikkerheder som fglge af
kvaliteten af undersggelserne. For eksempel har det varet anbefalet at anven-
de en faktor pa 1 ved datasat, som vurderes at vere fuldt tilstraekkeligt for det
givne stof, mens der ved mindre eller stgrre mangler har veeret anbefalet en
faktor af stgrrelsesorden 3-5 eller 10 respektivt. Det har ogsa veeret anfert, at
det maske i nogle tilfeelde kan veare relevant at anvende faktorer pa helt op til
100. En vurdering heraf ma saledes bero pa en ekspertvurdering og foretages
case-by-case.



Vedrgrende vurdering af usikkerheden ved fastleeggelse af NO(A)EL (se
4.4.3.1) kan der heller ikke peges pa en konkret stagrrelsesorden for en stan-
dardveerdi til at kompensere herfor, og denne vurdering ma ligeledes bero pa
en ekspertvurdering og foretages case-by-case.

Alternativt er det blevet anbefalet at estimere en benchmark dose ved en ma-
tematisk modellering af dosis-responsdata, hvorved usikkerheden ved fastlaeg-
gelse af NO(A)EL minimeres. Fordelene herved er, at alle eksperimentelle
data udnyttes og tager hgjde for dosis-responskurvens form, og at benchmark
dose, i modsetning til NO(A)EL, ikke afhaenger af de valgte forsggsdesign.
Imidlertid giver det klassiske guideline-forsggsdesign ikke ideelle data til dosis-
responskurver. Sa i praksis vil denne metode nzppe finde udbredt anvendelse
forelgbig.

Ved mangel af data for den relevante eksponeringsvej (se 4.4.3.2) kan det
blive nagdvendigt at foretage en “route-to-route” ekstrapolation. Data indike-
rer, at ved ekstrapolation fra oralt NOAEL til NOAEC efter inhalation vil en
ekstrapoleret veerdi ofte veere hgjere end en observeret vaerdi, mens ved eks-
trapolation fra oralt NOAEL til NOAEL efter hudkontakt vil en ekstrapoleret
veerdi ofte vere lavere end en observeret vaerdi. Med baggrund i de tilgeengeli-
ge data er der intet belaeg for at pege pa en bestemt starrelsesorden for stan-
dardveerdi til at kompensere for de usikkerheder, der ligger i at foretage en
“route-to-route” ekstrapolation. Det er saledes blevet konkluderet, at der ikke
er noget videnskabeligt belaeg for at foretage route-to-route” ekstrapolationer
og anbefalet, at “route-to-route” ekstrapolation ma bero pa en ekspertvurde-
ring og foretages case-by-case.

I en raekke tilfeelde kan der med baggrund i et givent datasat ikke fastleegges et
NO(A)EL, selvom det antages, at et sadant findes. | disse tilfeelde tages der
ved estimering af TDI udgangspunkt i LO(A)EL, og en faktor af starrelsesor-
den 1 til 10 (afhangigt af den effekt hvorpa LOAEL baseres) har vearet an-
vendt med henblik pa at tage hgjde for eventuelle usikkerheder ved at ekstra-
polere fra LOAEL til NOAEL (se 4.4.3.3).

Der er i de sidste 20-25 ar foretaget flere analyser af forholdet mellem
NOAEL og LOAEL, herunder ogsa under hensyntagen til eksponeringsva-
righeden. Analyserne tenderer til at blive mere sofistikerede med tiden, og de
senere analyser vurderes i hgjere grad at tage hgjde for diverse usikkerheder i
analyserne og dermed sandsynligvis at veere mere palidelige end de tidlige
analyser. Med baggrund i analyserne synes der at veere beleeg for en standard-
veerdi af starrelsesorden 10. Det skal dog naevnes, at de to nyeste referencer
har anbefalet enten at anvende dosis-respons modellering, hvorfor der sa ikke
skulle veere grund til at anvende en (u)sikkerhedsfaktor (Pieters et al. 1998),
eller at basere korrektionen for ekstrapolation fra LOAEL til NOAEL ved en
ekspertvurdering af dosis-responskurvens form samt typen og alvorligheden af
den effekt, der ligger til grund for fastleeggelsen af LOAEL (Vermeire et al.
1999).

For stoffer, hvor der kun findes subakutte eller subkroniske studier, er det ikke
muligt at estimere et NOAEL for livstidseksponering, og det er blevet anfart,
at NOAEL i et subakut eller subkronisk studie kan forventes at veere hgjere
end et nul-effektniveau estimeret i et kronisk studie. Ved fraveer af kroniske
studier har der veret anvendt en (u)sikkerhedsfaktor pa seedvanligvis 10 med
henblik pa at tage hgjde herfor (se 4.4.3.4).

Ligeledes har der er i de sidste 20-25 ar veeret foretaget flere analyser af for-
holdet mellem NOAELs og LOAELSs opnaet i studier af forskellige ekspone-
ringsvarigheder. Som navnt ovenfor tenderer analyserne til at blive mere sofi-
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stikerede med tiden, og de senere analyser vurderes i hgjere grad at tage hgjde
for diverse usikkerheder i analyserne og dermed sandsynligvis at veere mere
palidelige end de tidlige analyser. Med baggrund i analyserne synes der at
veere belaeg for en standardveerdi af starrelsesorden minimum 10. Den nyeste
analyse (Vermeire et al. 1999) viste, at en standardvaerdi pa 10 dakkede i 88%
af tilfeldene, nar der var tale om ekstrapolation fra subkroniske data. Ved eks-
trapolation fra subakutte data var 90 percentilen 24.

Det har veret fremfgrt, at typen samt alvorligheden af en given effekt (en-
gelsk: nature and severity of toxicity - se 4.4.3.5) ogsa er et delelement af
usikkerhedsfaktor I11. For eksempel har blandt andet JECFA og JMPR an-
vendt en faktor af starrelsesorden op til 10 i tilfeelde af, at NOAEL fastleegges
for en kritisk effekt, som vurderes at vere af alvorlig grad samt irreversibel
(f.eks. teratogenicitet og non-genotoksisk carcinogenicitet med ’shallow” do-
sis-responsrelation). Andre har konkluderet, at det som udgangspunkt kan
antages, at det ikke er ngdvendigt at foretage yderligere korrektion herfor, idet
der allerede skulle veere taget hgjde for dette delelement ved fastleeggelse af
NOAEL og/eller LOAEL for den kritiske effekt. Det har ogsa vearet fremfart,
at hvis der skal foretages korrektion for type af effekt, sa skal korrektionen
foretages pA NOAEL for den givne effekt, og ikke pa NOAEL for et helt an-
den type effekt eller en anden species. Det er saledes ikke muligt pa baggrund
af den nuveerende viden at give en generel anbefaling om, hvorvidt der bar
foretages yderligere korrektion for type og alvorlighed af en given effekt, ej
heller at pege pa en specifik stgrrelsesorden for standardveerdi til at kompense-
re for eventuelle usikkerheder herfor. En vurdering heraf ma saledes bero pa
en ekspertvurdering og foretages case-by-case.

Sammenfattende kan det konkluderes, at det pa baggrund af de tilgeengelige
data ikke er muligt at pege pa en specifik starrelsesorden for en standardvaerdi,
hverken for de enkelte delelementer af usikkerhedsfaktor I11 eller for usikker-
hedsfaktor 11 som sadan.

I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og vand anbefales det
derfor fortsat at fastleegge usikkerhedsfaktor 111 pa baggrund af en ekspertvur-
dering og case-by-case under hensyntagen til det givne stofs samlede dataseet.
Baggrunden for vurderingen af de enkelt delelementer i usikkerhedsfaktor 111
bar veere sa transparent som overhovedet mulig.

4.4.4 Samlet usikkerhedsfaktor

| praksis vurderes de enkelte elementer (UF,, UF, og UF, ) i den samlede
usikkerhedsfaktor hver for sig, som beskrevet ovenfor, hvorefter den samlede
usikkerhedsfaktor beregnes som produktet af hver af de enkelte usikkerheds-
faktorer.

Ved denne procedure kan man imidlertid let opna en meget hgj samlet usik-
kerhedsfaktor, og jo flere delelementer, der indgar i den samlede usikkerheds-
faktor, jo mere konservativ bliver den estimerede TDI. Iser vil de enkelte del-
elementer i usikkerhedsfaktor 111 bidrage til en hgj samlet usikkerhedsfaktor.
Derfor skal der foretages endnu en vurdering af den samlede usikkerhedsfak-
tor med henblik pa rimeligheden af denne faktor i forhold til det givne data-
set. | de fleste tilfeelde vurderes det, at en samlet usikkerhedsfaktor med en
veerdi pa hgjere end 10.000 ikke vil veere rimelig, selvom produktet af de en-
kelte usikkerhedsfaktorer har en hgjere veerdi.



Gaylor et al. (1999) har for alvorlige, irreversible effekter foreslaet en stan-
dardveerdi for en samlet usikkerhedsfaktor af stgrrelsesorden 10.000 ved ud-
gangspunkt i data fra dyreforsgg. For reversible, biologiske effekter blev fore-
slaet en standardveerdi pa 1000.

Ved estimering af Reference Dose (RfD) vurderer US-EPA 5 forskellige kate-
gorier af usikkerhed: 1) interindividuel variation (UF ), 2) interspeciesvaria-
tion (UF,), 3) subkronisk til kronisk varighed (UF,), 4) LOAEL til NOAEL
(UF)) og, 5) dataseettes kvalitet og relevans (UF,). Standardverdien for den
enkelte kategori er 10, men vardier pa 1 eller 3 kan ogsa veelges for den enkel-
te kategori. Valget af vaerdien foretages case-by-case ved en ekspertvurdering.
Den samlede usikkerhedsfaktor er afhaengig af veerdierne for de enkelte kate-
gorier. Ved usikkerheder i en, to eller tre af kategorierne anvendes generelt en
samlet usikkerhedsfaktor pa 10, 100, eller 1000 respektivt. Ved usikkerheder i
fire kategorier er den samlede usikkerhedsfaktor sjeeldent over 3000, da man
har den holdning, at hvis det tilgrundliggende datasat er sa ringe, at den sam-
lede usikkerhedsfaktor bliver hgjere end 3000, sa er datagrundlaget for ringe
med henblik pa estimering af en RfD. Ogsa den samlede usikkerhedsfaktor
vurderes case-by-case ved en ekspertvurdering, og det er understreget, at
denne skal veere sa fleksibel, at den tager hgjde for usikkerhederne i de 5
enkelte kategorier og datagrundlaget som sadan.

Udover usikkerhedsfaktorerne anvender US-EPA ogsa en sakaldt modifice-
rende faktor (engelsk: Modifying Factor MF). MF anvendes til at tage hgjde
for eventuelle usikkerheder, som ikke vurderes i relation til den samlede usik-
kerhedsfaktor UF. Som eksempel er ngevnt, at jo feerre antal dyr i dosisgrup-
perne jo starre er sandsynligheden for, at der ikke observeres en given skadeli-
ge effekt ved en specifik dosis, men som ville blive afslgret i en starre popula-
tion. Et andet eksempel er, at MF kan anvendes, hvis et givent stof kun er
undersggt i en enkelt species. Vaerdien for MF er starre end nul og mindre
end lig med 10, og standardverdien er 1.

(US-EPA 1998).

WHO (1996) har i relation til guidelines for drikkevandskvalitet anfgrt, at den
samlede usikkerhedsfaktor ikke bar veere hgjere end 10.000, idet den resulte-
rende TDI i sa fald vil veere s& uprecis, at den er meningslgs.

Hvis vurderingen af den samlede usikkerhedsfaktor resulterer i en meget hgj
veerdi (f.eks. over 10.000), ber datagrundlaget vurderes som vaerende af sa
ringe kvalitet, at det ikke giver mening at estimere en TDI pa det foreliggende
grundlag, og dermed heller ikke et kvalitetskriterie for jord, vand eller luft.
Omvendt vil det i mange situationer med kontaminanter i miljget vaere ngd-
vendigt at foretage en eller anden form for regulering baseret pa en sund-
hedsmaessig vurdering, hvorfor det er vigtigt at foretage en sa objektiv vurde-
ring af den samlede usikkerhedsfaktor som muligt pa baggrund af det forelig-
gende datagrundlag. Ender man op med at veere ngdt til at fastleegge TDI
med baggrund i en meget hgj samlet usikkerhedsfaktor, bgr usikkerheden ved
estimatet ngje understreges, og der bgr tages hensyn hertil i det videre forlgb
ved fastsettelse af kvalitetskriterier.

4.5 Fastlaeggelse af TDI
Den tolerable daglige indtagelse (TDI) er en beregnet starrelse (koncentration
eller dosis), som mennesker vurderes at kunne udsettes for (tolerere) gennem

et helt livsforlgb, uden at der forventes sundhedsskadelige effekter (se 4.1).
TDI estimeres med udgangspunkt i et NO(A)EL eller LO(A)EL for de(n)
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kritiske effekt(er) (se 4.3) under anvendelse af en samlet usikkerhedsfaktor UF
(se 4.4). TDI beregnes, som angivet i nedenstaende ligning og angives sed-
vanligvis i enheden mg/kg legemsvagt per dag.

N/LO(A)EL
TDI =

UF, = UF, = UF
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5 Fastleeggelse af TDI for
genotoksiske carcinogener

For langt de fleste typer af effekter findes der en teerskel, det vil sige en grense
(koncentration eller dosis), hvorunder der ikke ses effekt(er). Sadan forholder
det sig antageligt for non-genotoksiske carcinogener, hvor den
tilgrundliggende mekanisme for stoffets indflydelse pa udvikling af tumorer er
epigenetisk, det vil sige ikke via en beskadigelse af arvematerialet. | disse
tilfeelde fastleegges TDI med udgangspunkt i et nul-effektniveau (NO(A)EL)
eller det laveste effektniveau (LO(A)EL) for de(n) kritiske effekt(er) under
anvendelse af en usikkerhedsfaktor (UF). Principperne herfor er beskrevet
naermere kapitel 4.

For visse typer af effekter findes der muligvis ikke en teerskel. Sadan forholder
det sig antageligt for genotoksiske carcinogener, hvor den tilgrundliggende
mekanisme for udvikling af tumorer er en beskadigelse af arvematerialet.
Dette betyder i teorien, at en hvilken som helst eksponering , hvor lav den end
matte veere, vil medfgre en risiko for udvikling af tumorer, der er stgrre end
nul. Det skal dog understreges, at man internationalt i de senere ar har
diskuteret og fortsat diskuterer, hvorvidt der foreligger er teerskel for
genotoksiske effekter eller gj.

Under antagelse af at der for genotoksiske carcinogener ikke findes en teerskel,
kan der saledes ikke anvendes et NO(A)EL eller LO(A)EL som
udgangspunkt for estimering af TDI. | stedet foretages en kvantitativ
risikovurdering. Principperne for den kvantitative risikovurdering uddybes i
dette kapitel. 1 5.3 er gennemgaet fire forskellige kvantitative
risikovurderingsmetoder/-modeller.

Ved estimering af TDI for genotoksiske carcinogener er der flere forhold, der
skal afklares, inden selve beregningen kan foretages: 1) kvalitativ vurdering (se
3.6), 2) kvantitativ vurdering (se 5.1 og 5.3), og 3) tolerabel risiko (se 5.2).

Den administrative praksis i Danmark er baseret pa, at man i videst muligt
omfang skal undga eksponering for genotoksiske carcinogener, og at disse
stoffer bgr erstattes med andre mindre farlige stoffer. | de tilfelde, hvor det
ikke er muligt at finde alternativer kan det vaere ngdvendigt at foretage en
risikoberegning. (MST 1990).

I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for genotoksiske carcinogener i
luft, jord og drikkevand anvender Miljgstyrelsen den sakaldte one-hit model
ved den kvantitative risikovurdering til beregning af TDI (afsnit 5.3.1).

5.1 Kvantitativ vurderinger
Ved den kvantitative vurdering (potensvurderingen) af genotoksiske

carcinogener tages stilling til spgrgsmalet: Hvor stor en dosis skal der til, for at
det medfarer en vis hyppighed af kreefttilfeelde?
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Dyreforsgg med carcinogener har vist, at der kan veere endog meget store
forskelle mellem forskellige stoffer med hensyn til de doser, der skal til for at
inducere tumorer i forsggsdyr, det vil sige, at potensen med hensyn til
carcinogen effekt hos forsggsdyr varierer meget fra stof til stof. Der er ingen
grund til at tro, at det skulle forholde sig anderledes for mennesker i den
henseende.

Med henblik pa en kvantitativ risikovurdering af humane genotoksiske
carcinogener foretraekkes velgennemfgrte og valide epidemiologiske
undersggelser. Safremt sadanne foreligger for et givent stof, for eksempel
epidemiologiske data vedrgrende pavirkning af mennesker i arbejdsmiljget,
kan disse anvendes kvantitativt til at omregne fra arbejdstidseksponering til
livstidseksponering. Det ma imidlertid erkendes, at det er yderst sjeldent, at
sadanne epidemiologiske undersggelser findes, blandt andet mangler der ofte
precise oplysninger om eksponeringsniveauer, der kan associeres med en
forhgjet hyppighed af tumorer hos arbejderne.

Derfor bygger potensvurderingen oftest pa resultater fra langtidsdyreforsag.
Ligesom ved beregning af TDI for effekter, hvor det antages, at der findes en
teerskelveerdi, er der ved den kvantitative vurdering i relation til
kreeftfremkaldende effekter for genotoksiske carcinogener en reekke faktorer,
som ggr, at det kan vaere meget vanskeligt at fastleegge en bestemt veerdi.

Nar et genotoksisk carcinogen gives i forskellige doser til grupper af
forsggsdyr, vil der typisk ved de laveste doser ses ingen eller kun en lille
stigning i hyppigheden af tumorer, mens hyppigheden stiger med stigende
dosis. Der vil altid vere en vis hyppighed af tumorer, selv om dyrene ikke er
blevet eksponeret for teststoffet, det vil sige forekomst af spontane tumorer.
Lige meget hvor mange dyr der indgar i et enkelt studie for derved at gere
studiet mere robust overfor forekomsten af spontane tumorer og for at gge
studiets falsomhed, kan det saledes rent principielt aldrig udelukkes, at stoffet
kan veere carcinogent.

Optegnes dosis-responssammenhangen (for f.eks. hyppigheden af tumorer i
%) i et diagram med logaritmen til dosis ud ad x-aksen og respons (hyppighed
af tumorer) op ad y-aksen, fas for de fleste genotoksiske carcinogener en S-
formet kurve (figur 3.1.1.).

For at udtrykke graden af det kraeftfremkaldende respons (potensen) benyttes
en dosisdeskriptor, for eksempel TD,, der defineres som den
dosis/koncentration der er associeret med en 5% forekomst (incidens) af
tumorer i forsggsdyr eller i epidemiologiske studier. Dosisdeskriptoren
anvendes som udgangspunkt for estimering af forholdet mellem eksponering
og potens (engelsk: Exposure/ Potency Indeks EPI), det vil sige, den
estimerede daglige eksponering hos mennesker divideret med TD,. Et EPI pa
10 repraesenterer saledes en forskel p& 10° mellem den humane eksponering
og den eksponering pa den nedre del af dosis-responskurven, hvorpa
potensestimatet er baseret. Veardien pa 5% er arbitreert valgt, og valg af en
anden verdi vil ikke pavirke de relative potenser for en raekke stoffer.
Dosisdeskriptoren TD, anvendes af de canadiske myndigheder i relation til
vurdering af prioriterede stoffer i henhold til den canadiske
miljgbeskyttelseslov. Dosisdeskriptoren TD,, er blevet valgt som det mest
praktiske kvantitative estimat for potensen af genotoksiske carcinogener af den
britiske Committee on Carcinogenicity of Chemicals in Food, Consumer
Products and the Environment.

(WHO 1999).



| EU sammenhzng er dosisdeskriptoren TD,, blevet foreslaet som en
parameter til potensvurdering med henblik pa fastsattelse af specifikke
koncentrationsgraenser for indhold af kreftfremkaldende stoffer i praeparater
og produkter i henhold til klassifikation og markning af praeparater (se 5.3.4).
US-EPA anvender dosisdeskriptoren LED,, (se 5.3.3).

Der kan anvendes forskellige statistiske modeller til at beskrive
sammenhangen mellem dosis og respons og forskellige fordelinger til at
beskrive tilfeeldige udfald. Fzlles for disse modeller og fordelinger er, at de
forudsetter kendskab til en reekke parametre, der indgar i beskrivelsen af den
enkelte model. Men som ofte kendes disse parametre ikke eksakt pa baggrund
af det foreliggende datamateriale, hvorfor kurveforlgbene derfor bedst muligt
ma tilpasses efter de aktuelle maledata.

En raekke modeller er blevet udviklet med henblik pa at ekstrapolere fra
tumorhyppigheden observeret ved de relativt hgje doser anvendt i forsggsdyr
til de som regel meget lavere niveauer, der er relevante i relation til
befolkningens eksponering for kemiske stoffer via miljget (engelsk: low-dose
risk extrapolation). Eksempler pa udvalgte modellers anvendelse er neermere
beskrevet i 5.3.

Miljastyrelsen har siden 1990 ved estimering af en TDI for genotoksiske
carcinogener anvendt den sakaldte one-hit model (se 5.3.1), med mindre der
er specifikke forhold, som taler for en anvendelse af andre modeller. En hidtil
meget anvendt matematiske model er den sakaldte linezere multistadiemodel
(engelsk: Linearised Multi-Stage (LMS) model - se 5.3.2), som blandt andet
har veeret anvendt af US-EPA gennem mange ar og af WHO (1996) i relation
til guidelines for drikkevandskvalitet. Andre metoder/modeller til kvantitativ
risikovurdering er blevet foreslaet i de seneste ar. For eksempel har US-EPA
(1996) fremsat forslag til nye retningslinier for kvantitativ risikovurdering af
genotoksiske carcinogener og anbefalet som standard at anvende linezer
ekstrapolation fra en benchmark dose (afsnit 3.2.2) med udgangspunkt i
dosisdeskriptoren LED  (afsnit 5.3.3). Inden for EU har der veeret fremsat
forslag om at anvende en mere simplificeret metode baseret pa
dosisdeskriptoren T25 fra dyreforsgg som basis for den kvantitative
risikovurdering (afsnit 5.3.4).

5.2 Tolerabel risiko

Ved vurdering af tolerabel risiko tages stilling til spgrgsmalet: Hvilken statistisk
risiko kan anses for tolerabel eller acceptabel?

Der findes hverken nationalt eller internationalt faste regler for, hvilken
livstidsrisiko der kan tolereres eller accepteres, da dette i hgj grad er et
politisk/administrativt spegrgsmal. Den tolerable livstidsrisiko kan derfor veere
forskellig hos forskellige myndigheder og i relation til forskellige
befolkningsgrupper (den generelle befolkning eller arbejdere).

En livstidsrisiko pa én ud af en million (10°) blev farst indfert som basis for
greenseverdier i 1979 som del af amerikansk lovgivning om forurening af fa-
devarer. En livstidsrisiko for at udvikle tumorer pa 10° betyder, at livslang
eksponering for den pagealdende dosis eller koncentration kan medfare, at én
ud af en million eksponerede individer i princippet kan udvikle én tumor, men
ikke at det ngdvendigvis sker. En livstidsrisiko pd mellem 10° og 10" anses for
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at veere tolerabel, og en livstidsrisiko, der er mindre end 107, anses for at vere
acceptabel.

Miljgstyrelsens hidtidige administrative praksis i relation til fastsettelse af
kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand har veeret en livstidsrisiko p& 10
(MST 1990).

Tilsvarende tages der inden for EU udgangspunkt i en dosis svarende til en
10°livstidsrisiko, nér der fastsattes drikkevandskvalitetskrav eller
greenseverdier for udeluft for genotoksiske carcinogener (MST 2002).

WHO (1996) opererer i relation til guidelines for drikkevandskvalitet med en
livstidsrisiko p& 10°. Dog anfares i de enkelte stofmonografier ogsé de
koncentrationer, der er associeret med livstidsrisici pd 10 og 10° med den
begrundelse, at det er op til det enkelte land selv at valge hvilken livstidsrisiko,
der anses for at veere tolerabel.

I relation til guidelines for luftkvalitet har WHO (2000) valgt at beregne det
risikoestimat (engelsk: incremental unit risk estimate), som er den risiko, der
er associeret med livstidseksponering for en given koncentration (1 pg/m°) af
et genotoksisk carcinogen i luften. I de enkelte stofmonografier anfares
endvidere de koncentrationer, der er associeret med livstidsrisici pa 10“, 10°
og 10° med samme begrundelse, som anfgrt for drikkevand, se ovenfor.

US-EPA (1998) anvender i forbindelse med fastsattelse af "Maximum
Contaminant Level Goals’ (MCLG) i henhold til ’Safe Drinking Water Act’
for kreeftfremkaldende stoffer placeret i gruppe C (se 3.6.2) en livstidsrisiko
pa 10° til 10°.

For stoffer placeret i gruppe A eller B fastsaettes MCLG til nul. For disse
stoffer fastsattes derudover 'Maximum Contaminant Levels’ (MCL) med
udgangspunkt i en livstidsrisiko pa 10° til 10°. MCLG er udelukkende fastsat
pa baggrund af sundhedsmaessige betragtninger, mens der ved fastsettelse af
MCL ogsa tages hensyn til gkonomiske og teknologiske elementer.

I US-EPA’s database IRIS anfgres for carcinogene stoffer et risikoestimat
(engelsk: unit risk) for inhalation af luft og for indtagelse via drikkevand.
Endvidere anfgres de koncentrationer i luft henholdsvis drikkevand, der er
associeret med livstidsrisici pd 10, 10° og 10°. (IRIS 2002).

5.3 Kvantitativ risikovurdering, eksempler pa metoder/modeller

Der er udviklet forskellige modeller til beregning af, hvor stor en risiko for
udvikling af tumorer en given eksponering for et genotoksisk carcinogen
udger. | alle modeller anvendes en eller anden form for statistisk
ekstrapolation fra dosisniveauer med kendte eksperimentelle veerdier til de
som regel meget lavere dosisniveauer, der oftest er relevante i relation til den
generelle befolknings eksponering for kemiske stoffer i miljget. Modellerne
beskriver relationen mellem den administrerede daglige dosis (eller
koncentration) og den resulterende tumorhyppighed.

I de fleste dyreforsgg, herunder OECD- og EU guidelineforsgg for carcinogen
effekt, anvendes som regel kun fa dosisniveauer (oftest 2 eller 3). I de fleste
dyreforsgg veelges doserne saledes, at responset vil ligge mellem 10 og 90%,
men de fa doser betyder, at der kun er nogle fa punkter til beregning af dosis-
responskurven, og derfor vil de fleste dataseet inden for dette interval (10-90%



respons) stort set passe lige godt ind i forskellige matematiske modeller. Det er
saledes som oftest ikke muligt at skelne mellem forskellige modellers anvende-
lighed ud fra de givne dyreeksperimentelle data. Problemerne opstar imidler-
tid, nar der skal ekstrapoleres ned til lavdosisomradet, hvor der ikke findes
dyreeksperimentelle data til at beregne dosis-responskurven. Det har saledes
vist sig, at modellerne ikke ngdvendigvis giver samme resultat i lavdosisomra-
det, hvorfor risikoestimaterne kan variere meget afhaengigt af den valgte model
0g i nogle tilfeelde op til flere stgrrelsesordener. Det er derfor af stor betyd-
ning, hvilken model der veelges, nar risici og tolerable graenser for genotoksiske
carcinogener skal beregnes. | relation til fastsattelse af kvalitetskriterier for
luft, jord og drikkevand kan anvendelse af forskellige modeller ved ekstrapole-
ring fra de doser, der resulterer i en malelig hyppighed af tumorer hos for-
sggsdyr (for eksempel 10 dyr med tumorer per 100 dyr, eller 10™) til doser,
der vurderes at vere tolerable (10°), medfare store forskelle i den beregnede
tolerable dosis og dermed i det beregnede kvalitetskriterium.

Der er udviklet en raekke matematiske modeller, der er egnede til at
ekstrapolere virkningen af genotoksiske carcinogener, det vil sige stoffer, der
udgver deres virkning gennem et eller flere *hit’ (kritiske, genotoksiske

skader). Til denne gruppe hgrer one-hit modellen (afsnit 5.3.1), som
Miljgstyrelsen hidtil har anvendt i relation til fastsaettelse af kvalitetskriterier
for luft, jord og drikkevand. Ogsa den hidtil mest anvendte matematiske
model, den sakaldte linezere multistadiemodel (engelsk: Linearised MultiStage
(LMS) model) (afsnit 5.3.2), hgrer til denne gruppe af modeller og har blandt
andet veeret anvendt af US-EPA gennem mange ar og af WHO (1996) i
relation til guidelines for drikkevandskvalitet.

Andre metoder/modeller til kvantitativ risikovurdering er blevet foreslaet i de
seneste ar. For eksempel har US-EPA i 1996 fremsat nye retningslinier for
kvantitativ risikovurdering af genotoksiske carcinogener og anbefalet som
standard at anvende linezr ekstrapolation fra en benchmark dose (afsnit
3.2.2) med udgangspunkt i dosisdeskriptoren LED,, (afsnit 5.3.3). Inden for
EU har der veeret fremsat forslag om at anvende en mere simplificeret metode
baseret pa dosisdeskriptoren T25 fra dyreforsgg som basis for den kvantitative
risikovurdering (afsnit 5.3.4).

Ogsa anvendelse af sakaldt biologisk baseret modellering (engelsk:
biologically-based modelling) er blevet introduceret. Disse modellerne
forsgger at inkorporere biologiske fenomener, der betragtes som veerende
essentielle i udvikling af tumorer ved eksponering for genotoksiske
carcinogener, for eksempel cellekinetik og mutationsrater. Det ligger implicit i
disse modeller, at der kreeves data vedrarende disse forskellige biologiske
parametre, og sadanne data er svare at kvantificere og findes kun yderst
sjeeldent. Saledes kan disse modeller pa nuvarende tidspunkt ikke anvendes i
den kvantitative risikovurdering i reguleringsmaessigt gjemed, og modellerne
vil derfor ikke blive omtalt yderligere i denne rapport.

5.3.1 One-hit modellen

I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand
anvender Miljgstyrelsen one-hit modellen, med mindre der er specifikke
forhold, som taler for at anvende andre modeller. Begrundelsen for at benytte
one-hit modellen er: 1) Modellen undervurderer i mindre grad end de andre
modeller risikoen ved lavere koncentrationer, og 2) den er let at anvende
(MST 1990).
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Nedenstaende gennemgang er primeert baseret pa fglgende referencer: MST
(1990), MST (1992), LST (1990).

Hit-modeller er egnede til at ekstrapolere virkningen af genotoksiske
carcinogener, der udgver deres virkning gennem et eller flere ’hit’, det vil sige
kritiske, genotoksiske skader. Dette betyder, at et bestemt antal ’hit’ skal
ramme en celle, for denne bliver til en malign celle (kraeftcelle). Det ligger
implicit i hit-modellerne, at alle ’hit’ sker i én bestemt celle, der forst begynder
at dele sig og udvikle sig til en tumor, nar den har opnaet det ngdvendige antal
'hit’. Dette er imidlertid i darlig overensstemmelse med eksperimentelle data,
der viser, at proliferation af de celler, der har faet det fgrste ’hit’ (de initierede
celler), til preeneoplastiske lzesioner vasentligt forgger risikoen for, at andet
’hit’ netop rammer en initieret celle.

One-hit modellen forudsatter, at kun et enkelt *hit’ skal ramme en celle, for at
den kan udbvikles til en malign celle. Saledes oversimplificerer one-hit
modellen processen, mens de hgjere hit-modeller lzegger en stram restriktion
pa muligheden for, at mere end én kritisk skade rammer samme celle.

Den simple linezre one-hit model har vist sig at give omtrent samme
resultater som den linesere multistadiemodel (afsnit 5.3.2) i lavdosisomradet.
Inden for de generelle usikkerheder pa beregningerne, ger det saledes ikke den
store forskel, hvilken af de to modeller der anvendes i den kvantitative
risikoberegning. Beregninger ved brug af one-hit modellen, som det
praktiseres i relation til fastsattelse af kvalitetskriterier i luft, jord og
drikkevand, er dog betydeligt simplere end ved brug af den linezere
multistadiemodel, da sidstnaevnte model kun kan anvendes med
computerbaserede beregningsprogrammer.

Ved benyttelse af one-hit modellen til beregning af TDI i relation til udvikling
af systemiske tumorer med udgangspunkt i data fra dyreforsgg med oral
administration eller dermal applikation af stoffet kan nedenstaende formel
(figur 5.3.1.1) anvendes. Ved denne beregning af TDI foretages korrektion af
dosis (sidste led i navneren) for forskelle i kropsstarrelse mellem dyr og
mennesker pa basis af overfladearealet (se 4.4.1.2). Dosis D skal angives i
enheden mg/kg legemsveegt per dag. Hvis eksponeringen i et givent studie er
udtrykt som en koncentration af stoffet i for eksempel foder, drikkevand eller
luft, foretages der en omregning til enheden mg/kg legemsvagt per dag under
anvendelse af standardforudsztningerne (se 6.2).



Figur 5.3.1.1 Beregning af TDI i relation til udvikling af systemiske tumorer med ud-
gangspunkt i et studie med oral administration eller dermal applikation af et stof
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Spontan hyppighed (incidens) af tumorer i kontrolgruppen.
Menneskets veegt i kg (sattes oftest til 70 kg).
Gennemsnitsvagt af det pagaeldende forsegsdyr (kg).
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Ved beregning af TDI (enhed: mg/kg legemsvagt per dag) eller den tolerable
koncentration (TK) (enhed: mg/m®) for genotoksiske carcinogener med
udgangspunkt i data fra dyreforsgg, hvor dyrene er eksponeret for stoffet via
inhalation bgr one-hit modellen modificeres pa falgende made: Sidste led i
neevneren i formlen i figur 5.3.1.1 ber udga, idet der ikke bgr foretages
korrektion af dosis for forskelle i kropsstarrelse mellem dyr og mennesker, da
mennesker og dyrs indandingsvolumen over tid er relateret til behovet for ilt
og dermed ogsa til det enkelte individs kaloriebehov, hvorfor der implicit er
taget hgjde for forskelle i metabolisk kapacitet mellem dyr og mennesker (se
4.4.1.2).

Ved beregningen af TDI (enhed: mg/kg legemsveagt per dag) skal dosis D
angives i enheden mg/kg legemsvaegt per dag, hvorfor der foretages en
omregning af koncentrationen i indandingsluften (enhed mg/m?®) til dosis D
(enhed mg/kg legemsvaegt per dag) under anvendelse af
standardforudsatningerne (se 6.2). Ved beregning af TK er dosis D lig med
koncentrationen i indandingsluften (enhed mg/m®). De gvrige parametre er de
samme, som angivet under figur 5.3.1.1.

Den modificerede one-hit model kan ogsa anvendes i forbindelse med
genotoksiske carcinogener, der fremkalder lokale tumorer i luftvejene, idet
man her antager, at det er stoffets koncentration i luften, der er af betydning
for udviklingen af tumorer.

Nar one-hit modellen anvendes pa inhalationsdata skal det i de konkrete
tilfelde vurderes, om eksponeringen af dyrene har medfart nedszttelse af
deres indandingsfrekvens, da dette i givet fald vil betyde, at dyrene har veeret
udsat for lavere koncentrationer end den nominelle koncentration i
inhalationskammeret. Endvidere skal der i de konkrete beregninger ogsa tages
hensyn til, om retentionen af stoffet ved de forholdsvis hgje
eksponeringsniveauer ved inhalationsforsgg er sammenlignelig med
retentionen ved de miljgmaessigt betydeligt lavere niveauer.

En raekke forudsatninger skal vaere opfyldt for at one-hit modellen kan
benyttes med tilstreekkelig sikkerhed (MST 1990, 1992):
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1. Beregningsmodellen kan benyttes, safremt der foreligger velgennemfarte
dyreforsgg, hvilket vil sige:

a) tilstreekkeligt antal dyr i hver doseringsgruppe (50 eller derover)

b) forsgg af tilstreekkelig leengde (dosering i 78 uger og observation
indtil en samlet levetid pa i alt ca. 110 uger)

c¢) ingen gget dgdelighed, hverken i kontrol- eller doseringsgrupperne
pa grund af anden toksisk effekt af stoffet

2. Ved vurderingen af gget tumorforekomst medtages som positivt resultat
bade benigne og maligne tumorer.

3. For hver dosisgruppe udregnes tumorhyppigheden for hvert organ savel i
den doserede gruppe som i kontrolgruppen. Der testes med Fischers
eksakte test ved P < 0,05 signifikansniveau.

4. Data for den laveste dosisgruppe, hvor hyppigheden er signifikant hgjere
end i kontrolgruppen benyttes.

5. Safremt der foreligger flere undersggelser begr beregningen foretages for
alle undersggelser.

5.3.2 Den lineaere multistadiemodel

Den linezere multistadiemodel (engelsk: Linearised MultiStage (LMS) model)
har gennem mange ar veeret US-EPA’s foretrukne matematiske model til
kvantitativ risikovurdering af genotoksiske carcinogener og har ogsa veret
anvendt af WHO (1996) i relation til guidelines for drikkevandskvalitet.

Nedenstadende gennemgang er blandt andet baseret pa falgende referencer:
LST (1990), Lovell & Thomas (1996), Grandjean (1997).

I relation til kemiske stoffer vurderes en multi-hit model at give bedre mening
rent biologisk end one-hit modellen, idet den vurderes som veerende i bedre
overensstemmelse med den eksisterende viden om genotoksiske carcinogeners
virkningsmekanisme(r). En multi-hit model forudsetter, at mindst to
reaktioner er ngdvendige for at fremkalde tumorer, og at sandsynligheden for
hver af dem beskrives ved en Poisson fordeling.

Det ligger implicit i hit-modellerne, at alle *hit’ sker i én bestemt celle, der forst
begynder at dele sig og udvikle sig til en tumor, nar den har opnaet det
nedvendige antal ’hit’. Dette er imidlertid i darlig overensstemmelse med
eksperimentelle data, der viser, at proliferation af de celler, der har faet det
forste "hit’ (de initierede celler), til preeneoplastiske leesioner vasentligt forgger
risikoen for at andet ’hit’ netop rammer en initieret celle. Saledes leegger hit-
modellerne en stram restriktion pa muligheden for, at mere end én kritisk
skade rammer samme celle.

Blandt andet for at tage hgjde for disse problemer med hit-modellerne blev de
sakaldte multistadiemodeller udviklet. Den originale Armitage-Doll multistage
model (publiceret i 1954) antog, at en normal celle skal igennem en serie irre-
versible, genetiske endringer eller stadier, mutationer, i en bestemt raekkefgal-
ge, far den bliver til en malign celle og fortseetter med at udvikle sig til en tu-
mor. Rent matematisk antog modellen, at et genotoksisk carcinogen pavirker
mindst ét af disse stadier. Multistagemodellen blev valgt til regulatoriske for-



mal, fordi modellen syntes at have paralleller til den biologiske forklaring af
genotoksiske carcinogeners virkningsmekanisme. Implicit i modellen ligger, at
der kreeves data vedrgrende biologiske f&enomener, der betragtes som vaerende
essentielle i kreeftprocessen, som for eksempel cellekinetik og mutationsrater.
Sadanne parametre bestemmes ikke i de gengse guideline-forsgg, og det har
derfor veeret ngdvendigt at simplificere modellen med henblik pa anvendelse
til regulatoriske formal.

Den linezere multistadiemodel (LMS) blev udviklet fra den originale
multistagemodel ved at tilpasse et polynomium til de observerede
tumorhyppigheder. LMS forudsztter, at alle typer af cancer forarsaget af
genotoksiske carcinogener har en falles mekanisme, og at et hvilket som helst
genotoksisk carcinogen pavirker denne del af kreftprocessen. LMS er praktisk
taget linezer i lavdosisomradet, og denne linezre del benyttes til ekstrapolation
mod nul. Som udgangspunkt i den kvantitative beregning anvendes data fra et
langtidsstudie i gnavere. En ‘best fit’ kurve tilpasses data fra studiet ved at
anvende et computerbaseret kurvefitningsprogram (der er indtil flere
forskellige muligheder). Ud fra ‘best fit’ kurven estimeres forskellige
parametre (kaldet Maximum Likelihood Estimates - MLE) baseret pa den
statistiske procedure, der er anvendt ved tilpasning af kurven. Disse estimater
vurderes som varende ‘best fit estimates’ og anvendes som udgangspunkt ved
ekstrapolation til lavdosisomradet.

En af MLE-parametrene (den sékaldte linezre parameter q, i LMS) er i
lavdosisomradet stort set akvivalent med haldningen pa kurven for
sammenhangen mellem dosis og tumorhyppighed. Den gvre 95%
konfidensgraense for estimatet af g, kaldes g,* og er central i US-EPA’s
anvendelse af LMS i den kvantitative risikovurdering, idet q,* repreesenterer
en gvre graense eller ‘worst case’ estimat for dosisresponssammenhangen ved
lave doser. Parameteren q,* benavnes ogsa ‘unit carcinogenic risk’ eller
‘carcinogenic potency factor’. Estimaterne af parametrene g, og g,* anvendes
til at estimere enten den risiko, der er associeret med en specifik dosis, eller
den dosis der er associeret med en specifik foragelse i risiko. Den dosis, der er
associeret med en 107 livstidsrisiko, kaldes af US-EPA for ‘virtually safe dose’
(VSD).

Multistadiemodellerne har forskellige forudsatninger, og det er ikke muligt at
afgere, hvorvidt disse er opfyldt. For eksempel har det vist sig, at nogle af de
forudsatninger, der ligger implicit i LMS, ikke leengere er biologisk realistiske.
Som eksempler herpa kan navnes, at forlgbet gennem de forskellige stadier
ikke ngdvendigvis er irreversibelt, at reekkefaglgen for de forskellige processer
kan variere, at ‘ventetiden’ i de forskellige stadier sandsynligvis ikke er
statistisk uafhaengig, at cellerne muligvis ikke gar gennem de forskellige stadier
uafhangigt af hinanden, og at blandt andet celledeling kan pavirke forlgbet.
Endvidere kan de kinetiske forhold ved lave doser veere anderledes end ved de
hgjere doser, der normalt anvendes i dyreforsgg.

US-EPA anvendte oprindeligt one-hit modellen, men valgte siden hen LMS,
fordi LMS med dens flere variable parametre giver en bedre kurvefitning. |
praksis har det imidlertid vist sig, at LMS giver omtrent samme resultater som
den mere simple linezre one-hit model i lavdosisomradet, dog tenderer one-
hit modellen til at veere en anelse mere konservativ end LMS. Inden for de
generelle usikkerheder pa beregningerne giver det ofte saledes ikke den store
forskel, hvilken af de to modeller der anvendes i den kvantitative
risikoberegning.
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Ligesom ved one-hit modellen har US-EPA ved anvendelse af LMS anvendt

dosiskorrektion for forskelle i kropsstarrelse mellem dyr og mennesker baseret
pa overfladeareal, nar der blev taget udgangspunkt i studier med oral admini-
stration af stoffet.

5.3.3 Kvantitativ risikovurdering baseret pa dosisdeskriptoren LED,,

I 1996 fremsatte US-EPA (1996) forslag til nye retningslinier for kvantitativ
risikovurdering af kraeftfremkaldende stoffer. Et revideret forslag til retningsli-
nier er publiceret i 1999 (US-EPA 1999), og denne udgave er geldende, ind-
til de endeligt reviderede retningslinier publiceres, hvilket forventes af finde
sted i lgbet af 2002 US-EPA 2001).

Nedenstadende gennemgang er blandt andet baseret pa falgende reference:
US-EPA (1998), US-EPA (1999), Dragsted (1997).

En af endringerne i forhold til de tidligere retningslinier er, at LMS ikke len-
gere anbefales som standard ved den kvantitative risikovurdering af genotok-
siske carcinogener, men i stedet anbefales det i de tilfeelde, hvor der ikke er
noget bevis for nonlinearitet i dosis-responssammenhangen, som standard at
anvende linear ekstrapolation fra en benchmark dose (afsnit 3.2.2) med ud-
gangspunkt i dosisdeskriptoren LED, . En anden a&ndring er, at der ikke leen-
gere kun tages udgangspunkt i den observerede hyppighed af tumorer i det
valgte dyreforsgg, men ogsa andre effekter relateret til cancer. En tredje &n-
dring er, at korrektion af orale doser for forskelle i kropstarrelse mellem dyr og
mennesker nu anbefales pa basis af stofskiftet frem for pa basis af overflade-
areal (afsnit 4.4.1.2).

I de nye retningslinier fremfares det, at respons i et dyreforsgg kan inkludere
tumorer eller andre effekter relateret til cancer. Eksempler pa sidstnavnte,
som sammenfattes under begrebet ‘precursor data’ er endringer i DNA,
chromosomer, andre essentielle makromolekyler, effekter pa ‘growth signal
transduction’, inducering af fysiologiske eller hormonelle @&ndringer, effekter
pa celleproliferation, eller andre effekter som spiller en rolle i kraeftprocessen.

Det farste kvantitative trin er en vurdering af dosis-responssammenhangen
inden for det dosisomrade, der er anvendt i det valgte dyreforsgg. Der er skit-
seret to muligheder: 1) udvikling af en biologisk baseret eller en case-specifik
model, og 2) kurvefitning af tumor- eller ‘precursor’ data.

Den biologisk baserede model anbefales som ‘first choice’, men det erkendes
ogsa, at der kun for et fatal af stoffer vil veere tilstreekkelige data til at udvikle
denne type af modeller. Derfor foretages vurdering af dosis-
responssammenhangen oftest pa baggrund af kurvefitning af tumor- eller
‘precursor’ data. Som standard udgangspunkt (engelsk: point of departure)
anbefales at anvende den nedre 95% konfidensgranse for den dosis, der er
associeret med 10% ekstra risiko, benaevnt LED, . Denne metode er faktisk
identisk med "benchmark dose’ metoden (afsnit 3.2.2), det vil sige, at LED,,
er identisk med BMD,,. Der anvendes et computerbaseret kurvefitningspro-
gram til beregning af LED,,,.

Rationalet for valget af 10% responset er, at et 10% respons er lige omkring
grensen for falsomheden med henblik pa at kunne opna statistisk signifikante
forskelle i de fleste langtidsstudier i gnavere. Rationalet for valget af den nedre
95% konfidensgraense er, at der hermed tages hgjde for den eksperimentelle
usikkerhed. Sadanne usikkerheder inkluderer blandt andet faktorer som antal
doser i studiet, afstand mellem de anvendte dosisniveauer, antal dyr per dosis-



gruppe, ngjagtighed af dosisbestemmelser (engelsk: precision and accuracy),
ngjagtighed (engelsk: accuracy) for de patologiske fund, samt valg af lavdosis-
ekstrapolation.

Det naste kvantitative trin er ekstrapolation til lavdosisomradet. Der kan an-
vendes forskellige ekstrapolationsmetoder. | henhold til de nye retningslinier
afhaenger valget af ekstrapolationsmetode af det pageldende stofs virknings-
made (engelsk: mode of action) og er saledes kaedet sammen med konklusio-
nerne i farlighedsvurderingen. Ogsa i dette trin anbefales de biologisk basere-
de modeller som ‘“first choice’, men i erkendelse af at der kun yderst sjeeldent
vil veere et tilstreekkeligt datagrundlag for anvendelse af sadanne modeller an-
befales derfor 3 forskellige fremgangsmader (engelsk: default extrapolation
approaches): 1) ‘default linear extrapolation approach’, 2) ‘default non-linear
approach’, eller 3) ‘both linear and non-linear approaches’. Den sidstnaevnte
fremgangsmade anvendes i de tilfeelde, hvor der er tale om mere end en enkelt
virkningsmade for udvikling af tumorer i forskellige vaev og organer. De 2
andre fremgangsmader beskrives nermere i det efterfglgende.

‘Default linear extrapolation approach’, som i realiteten er en erstatning for
LMS, anvendes i falgende tilfeelde: 1) stoffer som er genotoksiske via en reak-
tion med DNA,; 2) stoffer hvor der er evidens som understgtter en anden
virkningsmade end reaktion med DNA, og hvor der kan antages at vare linea-
ritet i lavdosisomradet; og 3) stoffer hvor der mangler information vedrgrende
virkningsmade. Sammenfattende betyder ovenstaende, at ‘default linear ex-
trapolation approach’ anvendes i alle de tilfeelde, hvor der ikke er data, der
direkte understgtter anvendelsen af ‘default ‘non-linear approach’, se senere.
‘Default linear extrapolation approach’ vurderes generelt af US-EPA som
vaerende et konservativt ‘approach’.

Ved selve ekstrapolationen til lavdosisomradet tages der udgangspunkt i
LED,, som er estimeret ved kurvefitning af de observerede data i det valgte
dyreforsgg. Er stoffet givet via oral administration eller dermal applikation,
foretages der en dosiskorrektion for forskelle i kropsstarrelse mellem dyr og
mennesker ved at omregne LED, bestemt i dyreforsgget til den tilsvarende
humane LED,, ved allometrisk skalering pa basis af stofskiftet (afsnit 4.4.1.2)
pa fglgende made:

Human LED,, = (LED,) [(BW,,)/ (BW,, )I"*

dyr.

hvor BW er legemsvagten.

Der foretages ogsa en dosiskorrektion, hvis eksponeringsperioden (l,) har vee-
ret kortere end forsggets varighed (L) ved at gange dosis med forholdet mel-
lem |, og L. En tilsvarende korrektion foretages ogsa, hvis dyrene er blevet
doseret feerre dage per uge, for eksempel kun i 5 af ugens 7 dage.

Selve ekstrapolationen foretages ved at tegne en ret linie mellem den korrige-
rede humane LED,, og nul (enten nul dosis eller nul respons). Dette udtryk-
kes matematisk ved ligningen y = mx, hvor y er respons eller incidens, m er
liniens heaeldning (ogsa kaldet ‘cancer potency factor’), og x er dosis. Haldnin-
gen ‘m’ beregnes udfra ligningen m = 0,10 / LED . Dernast beregnes den
risikospecifikke dosis RSD for en specifik livstidsrisiko for cancer udfra lig-
ningen RSD = livstidsrisiko / m. Livstidsrisikoen for cancer ligger i henhold til
US-EPA’s retningslinier i intervallet mellem 10“ og 10°.

‘Default non-linear approach’ anvendes i de tilfeelde, hvor der er tilstraeekkelig
evidens til at understatte en antagelse om, at kurveforlgbet er nonlinezrt i
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lavdosisomradet, for eksempel hvor responset falder meget hurtigt i forhold til
dosis. Denne metode anvendes ogsa for kraeftfremkaldende stoffer, hvor den
tilgrundliggende mekanisme for udvikling af tumorer er non-genotoksisk, det
vil sige, i de tilfeelde hvor der er en teerskel for udvikling af tumorer.

Med udgangspunkt i ‘point of departure’, som kan veere LED,,, NOAEL eller
LOAEL, foretages en ‘Margen of Exposure’ (MoE) analyse ved at sammen-
ligne ‘point of departure’ med det humane eksponeringsniveau. Andre fakto-
rer som ‘nature of the response’, interindividuel variation, speciesforskelle og
biopersistens vurderes ogsa i MoE analysen, og der kompenseres for diverse
typer af usikkerhed ved at inddrage en sikkerhedsfaktor. Det vil i praksis sige,
at den nonlinezre metode er lig den benchmarkmetode, som US-EPA anven-
der for de toksiske effekter, hvor der findes en terskelvaerdi.

5.3.4 Kvantitativ risikovurdering baseret pa dosisdeskriptoren T25

Inden for EU har der veeret fremsat forslag om at anvende en mere simplifice-
ret metode baseret pa dosisdeskriptoren T25 som basis for den kvantitative
risikovurdering. T25-metoden kraver ikke anvendelse af computerbaserede
beregningsprogrammer.

Nedenstaende gennemgang er blandt andet baseret pa falgende reference:
Dybing et al. (1997), Sanner et al. (2001), Roberts et al. (2001).

T25 defineres som den kroniske dosis (enhed: mg/kg legemsveegt per dag),
som vil give 25% af forsggsdyrene tumorer i et specifikt veev, efter korrektion
for den spontane hyppighed, indenfor den standardiserede levetid for det pa-
geeldende species.

T25 beregnes med udgangspunkt i et langtidscancerstudie. Den laveste dosis,
der giver en signifikant forggelse af forsggsdyr med tumorer i et specifikt veev,
anvendes i reglen ved beregningen af T25. Men hvis der er en hgjere hyppig-
hed ved en hgjere dosis, der giver en lavere T25, anvendes sidstnaevnte, med
mindre der er szrlige begrundelser for ikke at tage udgangspunkt i denne.
Hvis der er flere data sat, beregnes T25 for det mest relevante data s&t. Hvis
forskellige data sat giver T25-veerdier, som ligger inden for et relativt snavert
interval, anvendes gennemsnittet af disse T25-vardier. Hvis sidstnaevnte pro-
cedure ikke anvendes, skal rationalet for anvendelse af en anden procedure
begrundes ngje.

T25 kan enten opnas direkte fra et studie, hvor en given dosis netop resulterer
i, at 25% af forsggsdyrene har faet tumorer. Beregning af T25 udfra andre
sammenhange af tumorhyppighed og dosis foretages ved at gange dosis med
faktoren 25/p, hvor p er den aktuelle tumorhyppighed.

Hvis eksponeringsvarigheden er kortere end standardlevetiden for det pageel-
dende species, hvis studiet afsluttes inden standardlevetiden, og hvis ekspone-
ringen ikke er kontinuert (24 timer per dggn, 7 dage per uge), foretages dosis-
korrektion.

Er stoffet givet via oral administration eller dermal applikation, foretages der
en dosiskorrektion for forskelle i kropsstarrelse mellem dyr og mennesker ved
at omregne T25 til den tilsvarende humane dosis HT25 (i mg/kg Igv./dag) ved
allometrisk skalering pa basis af stofskiftet (afsnit 4.4.1.2), idet HT25 = T25
I W*%, hvor W er skaleringsfaktoren med henblik pa korrektion af dosis for



forskelle i kropssterrelse mellem dyr og mennesker baseret pa stofskiftet, se
tabel 4.4.1.2.

Den daglige livstidsdosis for udvikling af tumorer kan beregnes for en specifik
livstidsrisiko ved at gange livstidsrisikoen med faktoren HT25/0,25. Eller den
specifikke livstidsrisiko for udvikling af tumorer kan beregnes for en specifik
daglig livstidsdosis ved at dividere dosis med faktoren HT25/0,25.

Endelig foretages en overordnet evaluering af, hvorvidt de tilgengelige data
indikerer, at den aktuelle risiko ma vurderes at vaere forskellig fra den bereg-
nede risiko. Der indgar 6 forskellige elementer i denne overordnede evalue-
ring: 1) det tilgeengelige datamateriale, 2) epidemiologiske studier, 3) dosis-
responssammenhang, 4) tumorsite, species, stamme, kan, 5) mekanistisk re-
levans for mennesker, og 6) toksikokinetik. Pa baggrund af denne overordne-
de evaluering udarbejdes et ‘commentary statement’.

T25-metoden er blevet evalueret ved at sammenligne resultater opnaet ved
denne metode med resultater opnaet ved anvendelse af LMS og LED,, (San-
ner et al. 2001). Ved sammenligningerne blev der taget hgjde for de forskellige
forudsatninger, som de enkelte metoder bygger pa.

Sammenligningen med LMS viste en god korrelation mellem de 2 metoder
(korrelationskoefficient pa 0,85 i et log-log plot) baseret pa data for 33 stoffer.
Forholdet (ratio) mellem T25 og LMS (for 107 livstidsrisikoen) 1& inden for
omradet fra 0,5 til 2,0 for 30 ud af de 33 stoffer. Fordelingen af de beregnede
ratio for alle 33 stoffer blev plottet og de fglgende parametre for fordelingen
blev estimeret: Middelvaerdi og medianen 1,21; 5 percentil 0,50; 95 percenti-
len 1,87; minimum 0,45; og maksimum 2,31. For 24 stoffer gav T25 et hgjere
resultat end LMS og for de resterende 9 stoffer et lavere resultat.
Sammenligningen med LED , viste en god korrelation mellem de 2 metoder
(korrelationskoefficient pa 0,94 i et log-log plot) baseret pa data for 68 stoffer.
Forholdet (ratio) mellem T1 og LED, (ratio er uafhaengig af hvilken livstidsri-
siko, der anvendes i beregningerne) 1a inden for omradet fra 0,5 til 2,0 for 63
ud af de 68 stoffer. Fordelingen af de beregnede ratio for 65 ud af de 68 stof-
fer blev plottet, og falgende parametre for fordelingen blev estimeret: Middel-
veerdi og median lig med 1,25; 5 percentil lig med 0,54; 95 percentil lig med
1,98; minimum lig med 0,5; og maksimum lig med 2,3. For 44 stoffer gav
T25 et hgjere resultat end LED og for 21 stoffer et lavere resultat.

Anvendelsen af T25-metoden ved kvantitativ risikovurdering af genotoksiske
carcinogener har for nyligt (november 2000) veret til diskussion pa en
ECETOC workshop (Robert et al. 2001). Det blev konkluderet, at anvendelse
af T25-metoden i relation til risikovurdering er problematisk og begrundet i
de usikkerheder, der skyldes en falsk forudseetning vedrgrende precision og
linearitet af dosis-responskurver for udvikling af tumorer.

Dette er imidlertid ikke et argument, rigtigt eller forkert, der kun kan bruges
imod T25-metoden, men kan ogsa bruges mod anvendelse af de 3 andre
kvantitative risikovurderingsmetoder (one-hit modellen, LMS og LED, ) be-
skrevet i dette kapitel, da alle disse metoder anvender linear ekstrapolation fra
de relativt hgje doser, der anvendes i dyreforsgg til lavdosisomradet, der re-
praesenterer de eksponeringsniveauer, som den generelle befolkning seedvan-
ligvis udsattes for via miljget.
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5.3.5 WHO'’s retningslinier for kvantitativ risikovurdering

Ved kvantitativ risikovurdering af genotoksiske carcinogener har WHO
(1996) i relation til guidelines for drikkevandskvalitet som standard anvendt
den lineere multistadiemodel (LMS). Men andre modeller har ogsa veeret
anvendt i enkelte tilfeelde. Ved estimering af TDI med udgangspunkt i dy-
reeksperimentelle studier med oral administration eller dermal applikation af
det givne stof blev der ikke foretaget korrektion af dosis for forskelle i krops-
starrelse mellem dyr og mennesker. Begrundelsen herfor var, at dette medfg-
rer et yderst konservativt estimat for TDI.

WHO (2000) har i relation til guidelines for luftkvalitet som standard anvendt
en kvantitativ risikovurdering for de stoffer, som er placeret i IARC’s gruppe
1 eller 2A (se 3.6.3), mens TDI for stoffer placeret i IARC’s gruppe 2B, 3
eller 4 estimeres med udgangspunkt i teerskelveerdiprincippet (kapitel 4). Det
er dog anfgrt, at der i tilfeelde af tilstreekkelig evidens kan afviges fra standard-
reglen. For eksempel kan TDI for stoffer i IARC’s gruppe 1 eller 2A estimeres
med udgangspunkt i teerskelveerdiprincippet, hvis der er tilstreekkelig evidens
for, at et givent stof ikke er genotoksisk. Omvendt kan der for stoffer i IARC’s
gruppe 2B foretages kvantitativ risikovurdering, hvis der er tilstreekkelig evi-
dens for, at et givent stof er genotoksisk.

Ved kvantitativ risikovurdering af genotoksiske carcinogener med udgangs-
punkt i dyreeksperimentelle studier har den linesere multistadiemodel (LMS)
vaeret anvendt som standard til beregning af ’unit risk’ (UR), det vil sige det
risikoestimat, som er associeret med livstidseksponering for en given koncen-
tration (1 pg/m°) af det givne stof i luften. Men andre modeller har ogsa varet
anvendt i enkelte tilfaelde.

Ved kvantitativ risikovurdering af stoffer med udgangspunkt i humane data
har den sakaldte 'average relative risk method’ varet anvendt til beregning af
‘unit risk” (UR) som falger:

P, (RR-1)
UR = — hvor
X

P, er en baggrundslivstidsrisiko, som bestemmes ud fra nationale aldersspecifikke cancer
incidens eller mortalitets hyppigheder.

RR er den relative risiko, det vil sige forholdet mellem observeret og forventet antal cancertil-
feelde i den eksponerede population, ogsa ofte udtrykt som den standardiserede mortalitets-
ratio (SMR).

X er den gennemsnitlige livstidseksponering.

5.4 Sammenfatning

For visse typer af effekter findes der muligvis ikke en terskel. Sddan forholder
det sig antageligt for genotoksiske carcinogener, hvor den tilgrundliggende
mekanisme for udvikling af tumorer er en beskadigelse af arvematerialet. Det-
te betyder i teorien, at en hvilken som helst eksponering, hvor lav den end
matte vaere, vil medfare en risiko for udvikling af tumorer, der er sterre end
nul. Det skal dog understreges, at man internationalt i de senere ar har disku-
teret og fortsat diskuterer, hvorvidt der foreligger er teerskel for genotoksiske
effekter eller ej.

Under antagelse af at der for genotoksiske carcinogener ikke findes en teerskel,
kan teerskelveerdiprincippet (se kapitel 4) saledes ikke anvendes med henblik
pa estimering af TDI for sadanne stoffer. | stedet estimeres TDI ved en kvan-
titativ risikovurdering, og principperne herfor er uddybet i dette kapitel. Lige-



ledes er fire forskellige kvantitative risikovurderingsmetoder/-modeller beskre-
vet (se 5.3).

I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier i luft, jord og drikkevand har Mil-
jostyrelsen siden 1990 ved estimering af en TDI for genotoksiske carcinogener
anvendt den sakaldte one-hit model (se 5.3.1), med mindre der er specifikke
forhold, som taler for en anvendelse af andre modeller.

Den linezere multistadiemodel (engelsk: Linearised MultiStage (LMS) model
- se 5.3.2) har gennem mange ar veeret US-EPA’s foretrukne matematiske
model til kvantitativ risikovurdering af genotoksiske carcinogener og har ogsa
veeret anvendt af WHO (1996) i relation til guidelines for drikkevandskvalitet.
Den simple lineaere one-hit model har vist sig at give omtrent samme resulta-
ter som LMS i lavdosisomradet. Inden for de generelle usikkerheder pa be-
regningerne, giver det ofte saledes ikke den store forskel, hvilken af de to mo-
deller der anvendes i den kvantitative risikoberegning.

Andre metoder/modeller til kvantitativ risikovurdering af genotoksiske carci-
nogener er blevet foreslaet i de seneste ar. For eksempel har US-EPA (1996)
fremsat nye retningslinier og anbefaler nu som standard at anvende linezr
ekstrapolation fra en benchmark dose (afsnit 3.2.2) med udgangspunkt i do-
sisdeskriptoren LED,, (den nedre 95% konfidensgraense for den dosis, der er
associeret med 10% ekstra risiko, oftest beregnet ved kurvefitning af tumor-
og/eller "precursor’ data) (afsnit 5.3.3) i stedet for den linesere multistadiemo-
del (LMS).

Ulempen ved LED, -metoden er, savel som ved LMS, at denne kraver an-
vendelse af computerbaserede programmer, for at beregningerne kan udfares.

Inden for EU har der veeret fremsat forslag om at anvende en mere simplifice-
ret metode baseret pa dosisdeskriptoren T25 som basis for den kvantitative
risikovurdering (afsnit 5.3.4). T25-metoden kraever saledes ikke anvendelse af
computerbaserede beregningsprogrammer.

T25 defineres som den kroniske dosis (enhed: mg/kg legemsveegt per dag),
som vil give 25% af forsggsdyrene tumorer i et specifikt veev, efter korrektion
for den spontane hyppighed, indenfor den standardiserede levetid for det pa-
geeldende species.

T25-metoden er blevet evalueret ved at sammenligne resultater opnaet ved
denne metode med resultater opndet ved anvendelse af LMS og LED,,. Ved
sammenligningerne blev der taget hgjde for de forskellige forudsztninger, som
de enkelte metoder bygger pd. Sammenligningen med bade LMS (for 33 stof-
fer) og med LED, (for 68 stoffer) viste en god korrelation mellem de 2 meto-
der indbyrdes. Dog har T25-metoden en tendens til at give et hgjere resultat
end LMS og LED,,, det vil sige, at T25-metoden ikke er ligesd konservativ
som LMS og LED,,.

Oprindeligt er T25-metoden blevet foreslaet som en parameter til potensvur-
dering med henblik pa fastsettelse af specifikke koncentrationsgraenser for
indhold af kraeftfremkaldende stoffer i praeparater og produkter i henhold til
klassifikation og markning af preeparater inden for EU. Metoden er siden hen
ogsa blevet foresldet anvendt i relation til kvantitativ risikovurdering af geno-
toksiske carcinogener inden for EU’s risikovurderingsprogram for eksisterende
stoffer og ventes at blive den anbefalede metode fremover i henhold til den
reviderede Technical Guidance Document (TGD) (se 1.2.1).

I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand anbefa-
les det enten at anvende one-hit modellen i den kvantitative risikovurdering til
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beregning af TDI eller TK eller alternativt T25-metoden. En af disse to me-
toder anbefales frem for LED, -metoden, idet begge metoder vurderes at give
resultater, der er sammenlignelige med LED, -metoden, men beregningerne
er mere simple og gennemskuelige og kan udfares uden anvendelse af compu-
terbaserede beregningsprogrammer. Et forhold, der taler for anvendelse af
T25-metoden frem for one-hit modellen, er, at denne metode er accepteret i
relation til kvantitativ risikovurdering af genotoksiske carcinogener inden for
EU’s risikovurderingsprogram for eksisterende stoffer.

Nar den kvantitative risikovurdering foretages med udgangspunkt i dy-
reeksperimentelle studier, hvor teststoffet er givet ved oral administration eller
dermal applikation, anbefales det at foretage dosiskorrektion for forskelle i
kropssterrelse mellem dyr og mennesker pa basis af stofskiftet (afsnit 4.4.1.2).
Dosiskorrektion er ikke relevant i de tilfelde, hvor teststoffer er administreret
via inhalation.

Der findes hverken nationalt eller internationalt faste regler for, hvilken livs-
tidsrisiko der kan tolereres eller accepteres, da dette i hgj grad er et poli-
tisk/administrativt spgrgsmal. Den tolerable livstidsrisiko kan derfor veere for-
skellig hos forskellige myndigheder. En livstidsrisiko for at udvikle tumorer pa
10 betyder, at livslang eksponering for den pagaeldende dosis eller koncentra-
tion kan medfare, at én ud af en million eksponerede individer i princippet
kan udvikle én tumor, men ikke at det ngdvendigvis sker. En livstidsrisiko pa
mellem 10° og 107 anses for at vere tolerabel, og en livstidsrisiko.
Miljgstyrelsens hidtidige administrative praksis i relation til fastsettelse af kva-
litetskriterier for luft, jord og drikkevand har veeret en livstidsrisiko pa 10°.

Inden for EU anvendes et 10° livstidsrisikoestimat som udgangspunkt, nar der
fastseettes drikkevandskvalitetskrav eller greenseverdier for udeluft for geno-
toksiske carcinogener.

WHO angiver i relation til vejledende graensevardier for drikkevand og luft de
koncentrationer, der er associeret med livstidsrisici p& 10, 10° og 10°, saledes
at den enkelte myndighed selv kan veelge den koncentration, der svarer til den
pageldende myndigheds tolerable livstidsrisiko.

I US-EPA’s database IRIS anfgres for carcinogene stoffer et risikoestimat
(engelsk: unit risk) for inhalation af luft og for indtagelse via drikkevand. End-
videre anfares de koncentrationer i luft henholdsvis drikkevand, der er associ-
eret med livstidsrisici pa 10, 10° og 10°.
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6 Eksponeringsbetragtninger

Den generelle befolkning kan eksponeres for kemiske stoffer ved inhalation af
dampe, aerosoler og stav i luften (i indeklima savel som udenders), ved indta-
gelse af levnedsmidler, drikkevand og jord, ved oral kontakt med forbruger-

produkter, samt ved hudkontakt med drikkevand, jord og forbrugerprodukter.

Barn vil i mange tilfeelde eksponeres for kemiske stoffer i miljget i hgjere grad
end voksne, fordi bgrn dagligt indander stgrre mangder luft, drikker mere
vand og spiser mere mad i forhold til voksne, nar der sammenlignes pa basis
af legemsveaegt. Endvidere kan der veaere forskelle i eksponeringsmgnstrene
mellem bgrn og voksne, da bgrn af naturen er nysgerrige og ofte undersgger
ukendte ting ved at putte disse i munden. Iser kan eksponering for kemiske
stoffer via forurenet jord eller stgv vaere markant hgjere hos bgrn, da bgrn
oftest leger pa jorden og pa gulvet. Forskellene mellem bgrns og voksnes eks-
poneringer er nermere belyst i Nielsen et al. (2001).

I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand har
Miljgstyrelsen siden 1990 anvendt de standardestimater for eksponering, der
er angivet i Miljgprojekt nr. 123 Risikovurdering af forurenede grunde”
(MST 1990) og gengivet i tabel 6. Vaerdierne bygger dels pa litteraturstudier
og dels pa en hgring af en raekke institutioner i forskellige lande foretaget af
Miljagstyrelsen. Det er fremhavet, at veerdierne for indtagelse af jord og for
hudkontakt med jord er usikre, og at de er det bedste skan, der kunne foreta-
ges pa davarende tidspunkt.

Tabel 6: Standardestimater for luft, jord og drikkevand (MST 1990)

Barn (% - 4 ar gamle) Voksne (70 kg)

Luft indanding

Gennemsnit 10 m¥/dag 20 m¥/dag

Maksimum 12 m*/dag 30 m*/dag
Jord (terstof) indtagelse

Gennemsnit 0,2 g/dag 0,025 g/dag

Maksimum (eksklusiv pica®) 3 g/dag 0,1 g/dag
Jord (terstof) hudkontakt?

Gennemsnit 1g/dag 0,1 g/dag

Maksimum 10 g/dag 1 g/dag
Drikkevand indtagelse®

Gennemsnit 11/dag 2 1/dag

Maksimum 2 1/dag 41/dag

a Gartnere og lignende seerligt jordeksponerede erhvervsgrupper er ikke inkluderet.

b Pica: se 6.1.2

¢ Omgivelsestemperatur er forudsat maksimum 25°C og sygdomme med specielt stort vee-
skebehov er ikke inkluderet.

| det efterfglgende beskrives de forskellige eksponeringsveje, herunder forskel-
le mellem bgrns og voksnes eksponeringer (se 6.1). Endvidere beskrives for de
mest anvendte forsggsdyr de standardeksponeringsestimater for foder, drikke-
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vand og luft, der ligger til grund for omregning af koncentrationer af kemiske
stoffer i disse medier til indtagen dosis (enhed: mg/kg legemsvaegt per dag) (se
6.2).

6.1 Humane eksponeringsestimater
6.1.1 Luft

Den generelle befolkning kan eksponeres for kemiske stoffer ved inhalation af
dampe, aerosoler og stev i luften i indeklima savel som udendgars. Ved ekspo-
nering via inhalation forstds den koncentration af et givent stof, der er i indan-
dingsluften. Eksponeringen udtrykkes som en gennemsnitlig koncentration
over en tidsperiode, for eksempel mg/m® per dag.

Ved risikokarakterisering, det vil sige vurdering af (nul)effektniveauer i for-
hold til eksponering, kan der ofte vaere behov for at estimere den gennemsnit-
lige daglige dosis, som mennesker udszttes for som fglge af eksponering for
luftbarne stoffer.

Eksponeringskoncentrationen i indandingsluften kan ifglge US-EPA (1997)
omregnes til den gennemsnitlige daglige dosis (L)GDD (enhed: mg/kg le-
gemsvegt per dag) pa felgende made:

CxVRXE
(Lebb = —— hvor
W x L

C er koncentrationen af det givne stof i indandingsluften (mg/m?)
VR er maengden af luft indandet per dag (m*/dag)

E er eksponeringsvarighed (dage)

W er legemsvaegten (kg)

L er den gennemsnitlige livstid (dage)

GDD beregnes ved eksponering for stoffer, der ikke har kraeftfremkaldende eller kroniske ef-
fekter, og i dette tilfeelde er L lig med E. LGDD beregnes for stoffer, der har kreeftfremkalden-
de eller kroniske effekter, og i dette tilfeelde er L lig med 70 &r (25.550 dage).

Luftvejenes anatomi og fysiologi medfgrer imidlertid, at koncentrationen af
det givne stof bliver mindre ved passagen gennem luftvejene til lungerne, sa-
ledes at den mangde af det givne stof, der optages i kroppen fra lungerne (in-
tern dosis), er mindre end eksponeringskoncentrationen (potentiel dosis).
Dette forhold er illustreret i figur 6.1.1.

Mangden (volumet) af luft indandet per dag (m°/dag), i det efterfalgende
kaldet ventilationen (engelsk: inhalation rate - IR eller ventilation rate - VR),
er saledes en central faktor ved omregning af eksponeringskoncentration til en
gennemsnitlig daglig dosis. VR varierer afhaengigt af alder, kan, veegt, helbred
og fysisk aktivitetsniveau (arbejde, lgb, gang, hvile). VR angives typisk som et
minutvolumen (liter luft udandet per minut) og beregnes som respirationsvo-
lumet (det volumen luft der ind-/udandes i hvert andedrag - tidal volumen)
ganget med antallet af indandinger per minut.



US-EPA (1997) har i relation til udarbejdelse af Exposure Factors Handbook
identificeret 5 ngglestudier og 5 andre studier, der belyser ovennevnte for-
hold. Resultaterne af disse studier, som alle er amerikanske, viste falgende
generelle tendenser: 1) bgrn i hvile indander relativt starre maengder luft
sammenlignet med voksne, 2) mand indander stgrre mangder luft end kvin-
der, 3) unge indander stgrre mangder luft end &ldre, 4) fysisk aktivitet med-
farer gget ventilation (den relative forskel mellem de enkelte grupper (1-3) er
ogsa ved fysisk aktivitet som beskrevet under 1-3), 5) ventilationen (VR) er
hgjere udendgrs end indendegrs, ogsa nar der tages hgjde for forskelle i fysisk
aktivitet, og 6) astmatikere (bade bgrn og voksne) har en gget ventilation
(VR) i forhold til raske personer inden for de samme aldersgrupper.

Figur 6.1.1. Inhalation — sammenhang mellem eksponering og dosis. Modificeret fra
US-EPA (1997).

Eksponering Intern dosis Biologisk effektiv
dosis
Kemisk stof ‘ ‘ Organ —» Effekt
Metabolisme
Mund / neese Lunge
—_— —_—
Indtag Optag

| tabel 6.1.1A er udvalgte resultater fra et af ngglestudierne (Layton 1993 -
citeret fra US-EPA 1997) preaesenteret. | dette studie er der anvendt 3 forskel-
lige procedurer til at estimere den daglige gennemsnitlige ventilation over hele
levetiden baseret pa en meget stor population (ca. 50000 personer). Disse 3
procedurer gav sammenlignelige resultater.

US-EPA har generelt i de fleste risikovurderinger anvendt en standardveerdi
for ventilationen pa 20 m’/dag for voksne, og det er ogsé den verdi, der an-
vendes i IRIS (Integrated Risk Information System).

I Exposure Factors Handbook (US-EPA 1997) anbefales for eksponering
gennem leengere tid en gennemsnitlig ventilation p& 11,3 m°/dag for kvinder
og 15,2 m*/dag for mend (alder voksne: 19 &r og opefter). Disse vaerdier er
baseret pa resultaterne af undersggelserne foretaget af Layton (1993). For
gruppen bgrn som sadan anbefales ikke en generel standardveerdi for ekspone-
ring gennem laengere tid, men i stedet for anbefales aldersspecifikke standard-
veerdier, ogsa disse veerdier er baseret pa resultaterne af undersggelserne fore-
taget af Layton (1993). For eksponering i kortere tid er der pa basis af forskel-
lige aktivitetsmgnstre anbefalet en reekke specifikke standardveerdier. P& bag-
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grund af det foreliggende datagrundlag blev det vurderet, at det ikke pa det
tidspunkt var muligt at anbefale gvre greenser (95 percentiler). US-EPA’s an-
befalinger er samlet i tabel 6.1.1B.

Tabel 6.1.1A. Ventilationen (VR) beregnet pé basis af energiindtag fra levnedsmidler.
Fra Layton (1993 - modificeret fra US-EPA 1997).

Alder Legemsvaegt [ VR —gennemsnit | VR - inaktiv® VR - aktiv
(kg) (m’/dag) (m®/dag) (m/dag)
Barn:
Under 1 &r 7.6 4.5 2.35 6.35
1-2ar 13 6.8 4.16 9.15
3-5ar 18 8.3 4.98 10.96
6-8ar 26 10 5.95 13.09
Maend:
9-1lar 36 14 7,32 18,3
12-14ar 50 15 8,71 19,16
15— 18 ar 66 17 10,31 21,65
19-22ar 74 16 10,21 19,4
23-34ar 79 16 10,62 19,12
35-50 ar 82 15 10,25 18,45
51— 64 ar 80 15 10,11 17,19
65— 74 ar 76 13 8,34 15,01
Over 75 ar 71 13 8,02 15,24
Livstidsgennemsnit 14
Kvinder:
9-1lar 36 13 6,63 16,58
12-14ar 49 12 7,61 15,20
15-18 ar 56 12 8,14 13,84
19-22 ar 59 11 7,68 12,29
23-34 ar 62 11 7,94 12,7
35-50 ar 66 10 7,80 11,7
51— 64 ar 67 10 7,86 11,8
65— 74 ar 66 9,7 7,10 10,65
Over 75 ar 62 9,6 6,90 11,04
Livstidsgennemsnit 10

2 Inaktiv, defineret som sgvn, var 8 timer for aldersgruppen fra 15 ar og opefter, 9 timer for al-
dersgruppen fra 9 til 14 ar, 10 timer for aldersgruppen fra 3 til 8 &r, og 11 timer for alders-
gruppen under 3 ar.

Principperne for risikovurdering af nye og eksisterende stoffer inden for EU er
udfarligt beskrevet i Technical Guidance Document (TGD) (se 1.2.1), som
lige er blevet gennemgaende revideret (EU 2002). Der er ikke angivet decide-
rede anbefalinger til standardverdier for ventilationen (VR), men i et Appen-
dix (Appendix IV C) er samlet de fysiologiske faktorer, som kan anvendes i
relation til risikovurderingerne. For ventilationen er angivet de veerdier, som
US-EPA har anbefalet i deres Exposure Factors Handbook (US-EPA 1997),
se tabel 6.1.1B.

WHO tager ved fastsettelse af guidelines for luftkvalitet udgangspunkt i de
standardveerdier for ventilation (VR), der er anbefalet af International Com-
mission on Radiological Protection (ICRP 1974 - citeret i WHO 1994, 1999).
Disse veerdier er gengivet i tabel 6.1.1C. Det fremgar af Exposure Factors
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Handbook (US-EPA 1997), at ICRP i 1981 har publiceret reviderede stan-
dardveerdier.

ECETOC (2001) har samlet eksponeringsdata i Exposure Factors Source-
book for European Populations. For ventilationen (VR) er praesenteret de
data, som US-EPA har anbefalet i deres Exposure Factors Handbook (US-
EPA 1997), se tabel 6.1.1B.

I relation til eksponering gennem kortere tid har ECETOC anfart, at disse
data formentligt er repreesentative for individer af en hvilken som helst natio-
nalitet, idet det for en given aktivitet forventes, at VR primert er afhaengig af
kan og starrelse (veegt). | relation til eksponering gennem lengere tid har
ECETOC anfart, at estimaterne for VR kan variere meget afhangigt af for-
skelle i livsstil og aktivitetsniveau, da disse estimater er baseret pa indtagelse af
levnedsmidler og energiforbrug over lang tid. ECETOC konkluderede dog, at
US-EPA’s anbefalede standardveerdier ogsa vil veere rimelige estimater for den
europeiske befolkning.

Tabel 6.1.1B. US-EPA’s standardveardier for ventilation (VR) som angivet i Exposure

Factors Handbook (US-EPA 1997).

[ VR — gennemsnit®

Eksponering gennem laengere tid:

Spadbgrn:

Under 1 ar | 4,5 m*/dag
Barn:

1-24ar 6,8 m*/dag
3-5ar 8,3 m*/dag
6-8ar 10 m*/dag
9-114&r han/hun 14 / 13 m*/dag

12 —14 ar han/hun

15/ 12 m*/dag

15—-18 ar han/hun

17 / 12 m’/dag

Voksne (over 19 &r):
meend 15,2 m*/dag
kvinder 11,3 m*/dag

Eksponering gennem kortere tid:

Vokshe:

Hvile 0,4 m¥/time
Stillesiddende 0,5 m¥/time
Let aktivitet 1,0 m¥/time
Moderat aktivitet 1,6 m*/time
Hgj aktivitet 3,2 m*/time
Barn:

Hvile 0,3 m¥/time
Stillesiddende 0,4 m*/time
Let aktivitet 1,0 m¥/time
Moderat aktivitet 1,2 m*/time
Hgj aktivitet 1,9 m¥/time
Udendagrs arbejdere:

Gennemsnit 1,3 m¥/time
Let aktivitet 1,1 m*/time
Moderat aktivitet 1,5 m*/time
Hgj aktivitet 2,5 m¥/time
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& Ventilationen blev beregnet som et gennemsnit af ventilationen for de forskellige akti-
vitetsniveauer

6.1.1.1 Sammenfatning, daglig ventilation

De fleste undersggelser af den gennemsnitlige daglige ventilation (VR) over
kortere eller leengere tid, herunder variationer i relation til alder, kan, veegt,
helbred og fysisk aktivitetsniveau, er foretaget i USA. Pa baggrund af disse
undersggelser, som er prasenteret og evalueret i Exposure Factors Handbook
(US-EPA 1997), er det i Exposure Factors Handbook blevet anbefalet for
eksponering gennem lengere tid at anvende en gennemsnitlig ventilation pa
11,3 m’/dag for kvinder og 15,2 m°/dag for mand (alder voksne: 19 &r og op-
efter). For gruppen bgrn anbefales en raekke aldersspecifikke standardveerdier.
For eksponering i kortere tid er der pa basis af forskellige aktivitetsmgnstre
anbefalet en raekke specifikke standardverdier. Pa baggrund af det foreliggen-
de datagrundlag kunne der ikke anbefales gvre graenser (95 percentiler). De
anbefalede standardveerdier er samlet i tabel 6.1.1B.

Tabel 6.1.1C. WHO'’s standardvardier for ventilation (VR) (WHO 1994, 1999).

[ VR — gennemsnit®

Eksponering gennem lzengere tid:

Bgrn (10 ar) 15 m*/dag
Maend 23 m*/dag
Kvinder 21 m*/dag
Voksen, gennemsnit 22 m*/dag

Eksponering gennem kortere tid:

Huvile:

Bgrn (10 ar) 2300 liter/ 8 timer
Meand 3600 liter/ 8 timer
Kvinder 2900 liter/ 8 timer

Let, ikke arbejdsmaessig aktivitet:

Bgrn (10 ar) 6240 liter/ 8 timer
Meand 9600 liter/ 8 timer
Kvinder 9100 liter/ 8 timer

a 8 timers hvile, 16 timers let, ikke arbejdsmaessig aktivitet, 20 timer/dag inden dere

Inden for EU er der i relation til risikovurdering af nye og eksisterende stoffer
ikke angivet deciderede anbefalinger til standardverdier for VR, men i et Ap-
pendix (Appendix 1V C) til Technical Guidance Document (TGD) er US-
EPA’s anbefalinger (se tabel 6.1.1B) angivet med henblik pa at kunne anven-
des i relation til risikovurderingerne.

WHO tager ved fastseattelse af guidelines for luftkvalitet udgangspunkt i de
standardveerdier for VR (gennemsnitsverdier), der er anbefalet af Internatio-



nal Commission on Radiological Protection (ICRP 1974 - citeret i WHO
1994, 1999). Disse verdier er gengivet i tabel 6.1.1C.

ECETOC (2001) har samlet eksponeringsdata i Exposure Factors Source-
book for European Populations. For VR er praesenteret de data, som US-EPA
har anbefalet i Exposure Factors Handbook, og det er konkluderet, at disse
standardvaerdier ogsa vil vaere rimelige estimater for den europziske befolk-
ning.

MST har i relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft samt ved omreg-
ning af luftbaren eksponering til en gennemsnitlig daglig dosis som udgangs-
punkt hidtil anvendt en standardvaerdi for VR pa 20 m°/dag som et dagligt
gennemsnit for voksne med mindre, der har veeret specifikke forhold, der har
talt for anvendelse af en anden standardveerdi.

Undersgagelser, der ligger til grund for US-EPA’s anbefalede standardverdier
for en gennemsnitlig ventilation (VR) (se tabel 6.1.1B), vurderes at vaere mere
repraesentative med henblik pa vurdering af gennemsnitsverdier, ogsa for den
generelle danske befolkning, end de undersggelser, der ligger til grund for
ICRP’s standardveerdier (gennemsnitsvardier), der anvendes af WHO (se
tabel 6.1.1C) samt for de standardveerdier (gennemsnitsverdier), der hidtil
har veeret anvendt af Miljgstyrelsen (se tabel 6). Dette er begrundet i, at US-
EPA’s anbefalinger er baseret pa nyere studier (1991-1993), som har anvendt
nye og veludviklede metoder til estimering af ventilationen, samt at de forskel-
lige undersggelser har givet sammenlignelige resultater. Standardverdien pa
20 m3/dag, som MST hidtil har anvendt i relation til fastsaettelse af
kvalitetskriterier for udeluft, vurderes i lyset af de nyere undersggelser som
vaerende en veerdi, der ligger over gennemsnittet for befolkningen som helhed.
Det skal bemerkes, at US-EPA pa baggrund af det foreliggende datagrundlag
vurderede, at der ikke kunne fremsettes anbefalinger vedrgrende gvre graenser
(95 percentiler). Da der ikke siden hen er blevet publiceret yderligere data
med henblik pa en vurdering af gvre greenser, kan der saledes heller ikke pa
nuveaerende tidspunkt foretages en vurdering heraf, ej heller en vurdering af
hvorvidt MST’s standardveerdi pd 20 m°/dag kan betragtes som en reprasen-
tativ veerdi for en 95 percentil for voksne eller bgrn.

Inden for EU er US-EPA'’s anbefalinger (se tabel 6.1.1B) angivet i TGD’en
for risikovurdering af nye og eksisterende stoffer (TGD) med henblik pa at
kunne anvendes i relation til risikovurderingerne. Ogsa ECETOC har konklu-
deret, at disse standardveerdier vil veere rimelige estimater for den europaiske
befolkning. Det vurderes saledes, at US-EPA’s anbefalinger fremover vil finde
bred anvendelse i Europa i relation til risikovurderinger af kemiske stoffer.

6.1.2 Jord

Den generelle befolkning kan eksponeres for kemiske stoffer i jord via indta-
gelse af jordpartikler eller ved direkte hudkontakt med jorden.

6.1.2.1 Indtagelse af jord
Den generelle befolkning kan eksponeres for kemiske stoffer via indtagelse af

jord- og stevpartikler. Eksponeringen udtrykkes som regel som en
gennemsnitlig maengde over en tidsperiode, for eksempel mg/dag.
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Denne eksponeringsvej er iser relevant for mindre bgrn, idet bgrn af natur er
nysgerrige og ofte undersgger ukendte ting ved at putte disse i munden. Der
kan saledes veeret tale om decideret jordspisning (geophagia), men ogsa indta-
gelse af jord- eller stgvpartikler ved, at barnene sutter pa deres hander, legetgj
eller andre genstande. Et gget bidrag hos bgrn via denne eksponeringsvej
skyldes ogsa, at bgrn oftest leger pa jorden og pa gulvet. Der kan vaere en ulige
fordeling bgrn imellem i relation til indtagelse af jord, idet de fleste bgrn kun
indtager relativt sma maengder, mens nogle fa barn spiser starre mangder
jord. Det sidste fenomen kaldes pica (pica defineres generelt som en “genta-
gen indtagelse af non-nutritive substanser’).

Voksne kan ogsa eksponeres for kemiske stoffer via indtagelse af jord- og
stgvpartikler, som sidder pa overfladen af for eksempel madvarer, cigaretter,
eller deres hander.

Der er publiceret en raekke undersggelser med henblik pa at estimere bgrns
daglige indtagelse af jord. De fleste af de @ldre studier har forsggt at estimere
indtagelsen af jord med udgangspunkt i den mangde snavs, der var pa barne-
nes haender samt nogle antagelser omkring bgrns adfeerd. | de nyere studier er
der anvendt metoder baseret pa malinger i feeces og jord af sporelementer (for
eksempel aluminium, silicium, og titanium), der findes i relativt hgje mangder
i jord, men ikke i levnedsmidler, og som stort set ikke absorberes fra mave-
tarmkanalen. | de nyeste studier er der foretaget analyser af massebalancen,
idet koncentrationen af sporelementerne er malt bade i faeces, jord samt lev-
nedsmidler.

US-EPA (1997) har i relation til udarbejdelse af Exposure Factors Handbook
identificeret 7 ngglestudier, som alle har anvendt metoder baseret pa malinger
af sporstoffer samt 9 andre studier. Der er i de enkelte ngglestudier anvendt
fra 3 til 8 forskellige sporelementer. Ikke alle de anvendte sporelementer viste
sig at veere velegnede som udgangspunkt for estimering af den daglige indta-
gelse af jord, og aluminium, silicium og yttrium viste sig at vaere de mest pali-
delige. Resultaterne af disse studier er summeret i tabel 6.1.2.1A.

Tabel 6.1.2.1A. Estimater for daglig indtagelse af jord hos bgrn. Modificeret fra US-EPA
(1997). Referencerne er alle beskrevet i US-EPA (1997).

Gennemsnit (mean) (mg/dag) 95 percentil (mg/dag) Reference

Al Si AIR? Ti Y Al Si Tl Y

181 184 584 578 Binder et al.
(1986)

230 129 Clausing et
al. (1987)

39 82 2455 Davis et al.
(1990)

64,5° 160° 268,4° Davis et al.
(1990)

153 154 218 223 276 1432 106 Calabrese et
al. (1989)

154° 483P 170° 65° 478° 653" 1059° 159° Calabrese et
al. (1989)

122 139 271 165 254 224 279 144 Stanek &
Calabrese
(1995a)

133¢ 217° Stanek &
Calabrese
(1995b)

69-120¢ Van Wijnen
et al. (1990)
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AIR er syreuoplgselig rest

Jord og stav kombineret

Den sékaldte 'Best Tracer Method’ (BTM) er anvendt
Baseret pa den sakaldte "Limiting Tracer Method’ (LTM)

o o T o

Som det fremgar af tabellen, er der en forholdsvis stor spredning pa resulta-
terne. Estimaterne for bgrns daglige gennemsnitlige indtagelse af jord variere-
de fra 39 til 271 mg/dag med et gennemsnit pa 146 mg/dag for indtagelse af
jord alene og pa 191 mg/dag for indtagelse af jord og stev. Resultaterne for 95
percentilen varierede fra 106 til 1432 mg/dag med et gennemsnit pa 383
mg/dag for indtagelse af jord alene og pa 587 mg/dag for indtagelse af jord og
stav.

Nogle af disse variationer skyldes, 1) at der ganske enkelt er individuelle for-
skelle mellem bgrns indtagelse af jord, 2) at indtagelse af de forskellige spor-
elementer ikke kun forekommer fra jord, men ogsa fra levnedsmidler eller
andre ting som bgrn putter i munden, 3) der kan vere usikkerheder med hen-
syn til opsamling af ekskreter i bleen, primart faeces, 4) ) sporelementerne kan
overfares til feeces ved kontakt med bleen, for eksempel kan disse forekomme i
visse hudplejemidler, 5) der er forskelle i optagelse af de enkelte sporelementer
fra mave-tarmkanalen, og 6) de indsamlede jordpraver er som regel inhomo-
gene og ikke repraesentative for en gennemsnitlig eksponering.

Resultaterne som angivet i tabel 6.1.2.1A er ikke ngdvendigvis repraesentative
som estimat for den gennemsnitlige daglige indtagelse af jord gennem laengere
tid, da ingen af studierne er foretaget over leengere tid (indsamlingsperiode fra
3 til 8 dage). Endelig vurderes det, at estimaterne i tabel 6.1.2.1A ligger i den
hgje ende, da alle studier, med en enkelt undtagelse (Calabrese et al. 1989), er
foretaget om sommeren, hvor direkte kontakt med jorden forekommer hyppi-
gere end om vinteren.

| falge US-EPA (1997) findes der meget fa oplysninger vedrgrende forekom-
sten af pica adfeerd hos barn, men det synes ikke er vare et seerligt udbredt
feenomen. Denne vurdering er baseret pa de 7 ngglestudier, som US-EPA har
identificeret med henblik pa estimering af den daglige indtagelse af jord for
barn (se ovenfor), hvor kun et enkelt barn ud af mere end 600 undersggte
barn udviste pica adfaerd overfor jord. Resultaterne for dette barn er vist i
tabel 6.1.2.1B.

Tabel 6.1.2.1B. Daglig indtagelse af jord for et pica-barn. Fra Calabrese et al. (1991) og modificeret
fra US-EPA (1997).

Sporelement Indtagelse af jord (mg/dag) Indtagelse af jord (mg/dag)
uge 1 uge 2

Aluminium 74 13600

Barium 458 12088

Mangan 2221 12341

Silicium 142 10955

Titanium 1543 11870

Vanadium 1269 10071

Yttrium 147 13325

Zirconium 86 2695
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US-EPA (1997) har i relation til udarbejdelse af Exposure Factors Handbook
kun identificeret 3 studier, hvor der er estimeret en daglig indtagelse af jord
hos voksne. | det ene studie, som tog udgangspunkt i antagelser vedrgrende
jord- og stevmangder pa henderne, sakaldt ‘mouthing behaviour’ samt uden-
ders og indendgrs aktiviteter, blev der estimeret et dagligt gennemsnit over et
ar pa 60,5 mg/dag. | det andet studie, som tog udgangspunkt i malinger af
koncentrationen af arsen i urin, ‘mouthing behaviour’ samt informationer om
aktivitetsmenstre, blev der estimeret en daglig indtagelse pa 50 mg/dag. | det
tredje studie, som tog udgangspunkt i malinger af sporelementer, blev der
estimeret en daglig indtagelse fra 30 til 100 mg/dag. Det sidste studie blev af
US-EPA vurderet som vaerende det mest palidelige.

US-EPA har generelt i de fleste risikovurderinger anvendt en standardveerdi
for indtagelse af jord for bgrn pa 200 mg/dag. | Exposure Factors Handbook
(US-EPA 1997) anbefales en standardvardi pa 100 mg/dag for bgrn i alderen
op til 6 ar. Dette er begrundet i, at de hgje estimater (se tabel 6.1.2.1A) er
baseret pa malinger af titanium, som udviste stgrre variabilitet end estimaterne
baseret pa de gvrige sporelementer, samt at undersggelserne foretaget af Ca-
labrese et al. (1989) omfattede et pica-barn. Det er dog anfart, at 200 mg/dag
kan anvendes som et konservativt estimat. Som 95 percentil anbefales en
standardveerdi pa 400 mg/dag.

I en risikovurdering af TCDD har US-EPA anvendt en standardveardi pa 5
g/dag for pica-barn. | Exposure Factors Handbook (US-EPA 1997) anbefales
en standardveerdi pa 10 g/dag for pica-bgrn. Det er understreget, at denne
standardveerdi er baseret pa resultater fra kun et enkelt pica-barn (se tabel
6.1.2.1B). Denne vardi anvendes kun i relation til meget kortvarige (akutte)
eksponeringer.

US-EPA har generelt i de fleste risikovurderinger anvendt en standardveerdi
for indtagelse af jord for voksne pa 50 mg/dag i industriomrader og 100
mg/dag i beboelsesomrader og i landbrugsomrader. | Exposure Factors
Handbook (US-EPA 1997) anbefales en standardverdi pd 50 mg/dag. Det er
understreget, at denne veerdi er meget usikker.

US-EPA’s anbefalinger er samlet i tabel 6.1.2.1C.

Tabel 6.1.2.1C. US-EPA’s standardveardier for indtagelse af jord som angivet i Exposure
Factors Handbook (US-EPA 1997).

Population | Gennemsnit (mean) | 95 percentil
Barn 100 mg/dag® 400 mg/dag®
Vokshe 50 mg/dag -

Pica-barn 10 g/dag®

a 200 mg/dag kan anvendes som et konservativt estimat

b Kort undersggelsesperiode, sa veerdien er ikke et estimatet for seedvanlig daglig indtagelse
¢ Anvendes ved meget kortvarig (akut) eksponering. Veerdien er baseret pa kun et enkelt pica-
barn

WHO (1994) har angivet en daglig indtagelse af jord pa 20 mg/dag. Vardien
er en medianverdi og stammer fra Health and Welfare Canada. Det er ikke
specificeret, hvorvidt standardvaerdien galder for voksne eller bgrn.

ECETOC (2001) har samlet eksponeringsdata i Exposure Factors Source-
book for European Populations. Heri er det angivet, at den estimerede gen-




nemsnitlige indtagelse af jord er 40 mg/dag for bgrn og 1 mg/dag for voksne.
Disse estimater er baseret pa to amerikanske undersggelser (bgrn: Calabrese
et al. 1997; voksne: Stanek et al. 1997), der er publiceret efter, at US-EPA
publicerede Exposure Factor Handbook (US-EPA 1997). ECETOC har valgt
at basere deres anbefalinger pa de 2 nyeste studier, da disse studier vurderes
som vaerende mere palidelige som felge af forbedrede metoder til estimering
af den daglige indtagelse af jord. Vedrgrende studiet af bgrn (Calabrese et al.
1997) er det dog anfart, at udendgrsomradet var ‘a grassy Superfund site’, og
at der saledes kan have veeret en nedsat indtagelse af jord som fglge af stedets
natur og bgrns &ndrede aktivitetsmgnstre i forbindelse med et ‘Superfund
site’.

Som gvre graenser (95 percentiler) for indtagelse af jord er angivet en veerdi
pa 200 mg/dag for barn og 300 mg/dag for voksne. At estimatet for voksne er
hgjere end for barn, er i fglge ECETOC begrundet i datavariabilitet og indi-
kerer usikkerhederne i estimaterne.

Der er for nyligt publiceret endnu en amerikansk undersggelse vedrgrende
estimater for daglig indtagelse af jord for bgrn (Stanek & Calabrese 2000).
Estimaterne er beregnet med udgangspunkt i resultaterne fra en tidligere un-
dersggelse (Calabrese et al. 1997 - citeret i ECETOC 2001), men med for-
bedrede metoder. Der blev estimeret en middelvaerdi (mean) pa 31 mg/dag og
en medianverdi (median) pa 17 mg/dag. Endvidere blev der estimeret 95
percentiler for jordspisning over 7, 30, 90 samt 365 dage pa henholdsvis 133,
112, 108 samt 106 mg/dag.

6.1.2.1.1 Sammenfatning, daglig indtagelse af jord

De fleste estimater for daglig indtagelse af jord for bgrn og voksne er baseret
pa undersggelser foretaget i USA. Der er dog 2 hollandske undersggelser,
men begge disse har ikke taget hgjde for et eventuelt indhold at de malte spor-
elementer i levnedsmidler, og resultaterne er saledes behaftet med nogen
usikkerhed. Pa baggrund af 7 ngglestudier (se tabel 6.1.2.1A), som er praesen-
teret og evalueret i Exposure Factors Handbook (US-EPA 1997), anbefales i
denne en standardveerdi for gennemsnitlig daglig indtagelse af jord pa 100
mg/dag for barn (i alderen op til 6 ar) og pa 50 mg/dag for voksne. Det er dog
anfart, at 200 mg/dag kan anvendes som et konservativt estimat. Som 95 per-
centil for bern anbefales en standardveerdi pa 400 mg/dag. For pica bern i
relation til meget kortvarige (akutte) eksponeringer anbefales en standardveer-
di pa 10 g/dag. De anbefalede standardveerdier er samlet i tabel 6.1.2.1C.

WHO (1994) har angivet en daglig indtagelse af jord pa 20 mg/dag (median).
Det er ikke specificeret, hvorvidt standardveerdien geelder for voksne eller
barn.

ECETOC (2001) har samlet eksponeringsdata i Exposure Factors Source-
book for European Populations. Heri er det angivet, at den estimerede gen-
nemsnitlige indtagelse af jord er 40 mg/dag for bgrn og 1 mg/dag for voksne.
Disse estimater stammer fra to amerikanske undersggelser, der er publiceret
efter, at US-EPA publicerede deres Exposure Factors Handbook. Som gvre
greenser (95 percentiler) for indtagelse af jord er angivet en veerdi pa 200
mg/dag for bgrn og 300 mg/dag for voksne.

MST har i relation til fastsettelse af kvalitetskriterier for jord som udgangs-
punkt hidtil anvendt en standardveerdi pa 200 mg/dag som en daglig gennem-
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snitsveerdi for et barn. I relation til meget kortvarig eksponering har der som
udgangspunkt veret anvendt en veerdi pa 10 g/dag for at tage hgjde for even-
tuelle pica-bgrn.

I den nyeste amerikansk undersggelse vedrgrende estimater for daglig indta-
gelse af jord for bgrn (Stanek & Calabrese 2000) blev estimeret en middel-
veerdi pa 31 mg/dag og en medianveerdi pa 17 mg/dag samt 95 percentiler for
jordspisning over 7, 30, 90 samt 365 dage pa henholdsvis 133, 112, 108 samt
106 mg/dag.

I lgbet af 1990-erne er publiceret en reekke studier, der alle peger pa, at den
gennemsnitlige indtagelse af jord hos mindre bgrn ligger under eller omkring
100 mg/dag. Der er tale om amerikanske undersggelser, og det kan saledes
ikke udelukkes, at der kan vere en reekke forskelle, der gar, at resultaterne ikke
er repraesentative for bgrn i Danmark. Der findes imidlertid ingen data, der
kan belyse disse forskelle.

US-EPA (1997) har anbefalet en standardverdi for gennemsnitlig daglig ind-
tagelse af jord pa 100 mg/dag for bgrn (i alderen op til 6 ar) og pa 50 mg/dag
for voksne, men har dog anfart, at 200 mg/dag kan anvendes som et konserva-
tivt estimat. ECETOC (2001) har derimod angivet en estimeret gennemsnit-
lig indtagelse af jord pa 40 mg/dag for bgrn og 1 mg/dag for voksne. Disse
estimater er baseret pa to amerikanske undersggelser, der er publiceret efter,
at US-EPA publicerede Exposure Factors Handbook, og som af ECETOC
vurderes at veere mere palidelige end de &ldre metoder pa grund af forbedre-
de metodikker. Standardvaerdien pa 200 mg/dag, som MST hidtil har anvendt
som en daglig gennemsnitsveerdi for et barns indtagelse af jord i relation til
fastseettelse af kvalitetskriterier for jord, vurderes i lyset af de nyere undersg-
gelser i US-EPA (1997) og ECETOC (2001) som verende en verdi, der
ligger veesentligt over gennemsnitsvaerdien for bagrn generelt.

I den nyeste undersggelse (Stanek & Calabrese 2000), som er foretaget med
udgangspunkt i resultaterne fra en tidligere undersggelse, men med forbedre-
de metoder, ligger 95 percentilen for bgrns indtagelse af jord pa lige godt 100
mg/dag. Som 95 percentil for bgrns indtagelse af jord har US-EPA (1997)
anbefalet en standardveerdi pa 400 mg/dag, mens ECETOC (2001) som gvre
greenser (95 percentiler) for indtagelse af jord har angivet en vaerdi pa 200
mg/dag for barn og 300 mg/dag for voksne. Standardverdien pa 200 mg/dag,
som MST hidtil har anvendt som en daglig gennemsnitsveerdi for et barn i
relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for jord, kan med udgangspunkt i
Stanek & Calabrese (2000) saledes betragtes (forsigtigt sken) som repraesente-
rende en 95 percentil for denne aldersgruppe.

6.1.2.2 Hudkontakt med jord

Den generelle befolkning kan eksponeres for kemiske stoffer ved direkte hud-
kontakt med jorden. Eksponeringen udtrykkes i reglen som en gennemsnitlig
mangde over en tidsperiode, for eksempel mg/dag.

Denne eksponeringsvej er iser relevant for mindre bgrn, idet barn oftest leger
pa jorden og ogsa mange med jorden. Voksne kan ogsa eksponeres for kemi-
ske stoffer ved direkte hudkontakt, for eksempel ved havearbejde.

Der er ikke fundet nogle studier vedragrende den gennemsnitlige daglige hu-
deksponering, hverken for barn eller voksne.



6.1.3 Drikkevand

Den generelle befolkning kan eksponeres for kemiske stoffer, naturligt fore-
kommende savel som kontaminanter, ved indtagelse af drikkevand. Ekspone-
ringen udtrykkes i reglen som en gennemsnitlig mangde over en tidsperiode,
for eksempel liter/dag.

Ved risikokarakterisering, det vil sige vurdering af (nul)effektniveauer i for-
hold til eksponering, kan der ofte vaere behov for at estimere den gennemsnit-
lige daglige dosis, som mennesker udszttes for som fglge af eksponering for
kemiske stoffer i drikkevandet. Hertil kreeves viden om, hvor meget drikke-
vand der indtages. Indtagelsen af drikkevand varierer afhaengigt af alder, fysisk
aktivitetsniveau (arbejde, lgb, gang, hvile), samt omgivelsernes temperatur.

US-EPA (1997) har i relation til udarbejdelse af Exposure Factors Handbook
identificeret 3 ngglestudier og 9 andre studier, der belyser ovennavnte for-
hold. Resultaterne af disse studier, som alle pa ner en enkelt er amerikanske,
viste, at der var en god overensstemmelse pa tvaers af studierne for estimatet
pa gennemsnitsvaerdi og 90 percentilen. Resultaterne viste ogsa, at den gen-
nemsnitlige indtagelse af drikkevand stiger med alderen, med det fysiske akti-
vitetsniveau samt med stigende temperatur. Det skal bemerkes, at pa vaegtba-
sis har barn en hgjere indtagelse af drikkevand i forhold til voksne og eldre et
hgjere end middelaldrende. | tabel 6.1.3A er resultaterne fra et studie af
Ershow & Cantor (1989 - citeret fra US-EPA 1997) prasenteret. | tabel
6.1.3B er resultaterne fra ngglestudierne summeret og i tabel 6.1.3C resulta-
terne fra de andre studier.

US-EPA har generelt i de fleste risikovurderinger anvendt en standardveerdi
for daglig indtagelse af drikkevand pa 2 liter/dag for voksne og 1 liter/dag for
spadbgrn (op til 10 kg). | Exposure Factors Handbook (US-EPA 1997) an-
befales en gennemsnitlig daglig indtagelse pa 1,4 liter/dag for voksne (alder:
19 ar og opefter). Denne vardi er et gennemsnit af resultaterne af undersggel-
serne fra fglgende studier: Ershow & Cantor (1989), Roseberry & Burmaster
(1992) og Canada Department of Health and Welfare (1981) — alle citeret i
US-EPA (1997). Som 90 percentil anbefales for voksne en veerdi pa 2,3 li-
ter/dag. Det er anfart, at en indtagelse pa 2 liter/dag svarer til 84 percentilen,
hvis der sammenlignes med resultaterne fra undersggelserne foretaget af
Ershow & Cantor (1989 - citeret i US-EPA 1997). Disse standardverdier
anbefales som vaerdier for eksponering gennem hele levetiden pa trods af, at
undersggelserne er foretaget for kortere tids eksponering, men det er under-
streget, at 90 percentilen for langtidseksponering meget vel kan vare hgjere
end den anbefalede vardi pa 2,3 liter/dag.

Tabel 6.1.3A. Gennemsnitlig daglig indtagelse totalt® af drikkevand. Fra Ershow &
Cantor (1989) og modificeret fra US-EPA (1997).

Alder (&r) Gennemshit Gennemsnit 90 Percentil 90 Percentil
(ml/dag) (ml/kg/dag) (ml/dag) (ml/kg/dag)

Under 0,5 272 52,4 640 128,3

0,5-0,9 328 36,2 688 69,4

1-3 646 46,8 1162 82,1

4-6 742 37,9 1302 69,3

7-10 787 26,9 1338 47,3

11-14 925 20,2 1621 35,7

15-19 999 16,4 1763 29,0
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20 - 44 1255 18,6 2121 32,2
45-64 1546 22,0 2451 35,5
6574 1500 21,9 2333 35,2
over 75 1381 21,6 2170 3,9
Speedbgrn (< 1) 302 435 649 1018
Bern (1-10) 736 35,5 1294 64,4
Teens (11 -19) 965 18,2 1701 32,3
Voksne (20 -64) [ 1366 19,9 2268 33,7
Voksne (> 65) 1459 21,8 2287 34,7
Alle [ 1193 [22,6 [ 2092 [39.8

a Drikkevand, totalt er defineret som hele den maengde drikkevand i husholdningen, der kon-
sumeres direkte i form af drikkevarer eller i forbindelse med tilberedning af mad og drikkeva-
rer

Tabel 6.1.3B. Daglig indtagelse af drikkevand. Resultater fra ngglestudierne i Exposure
Factors Handbook (US-EPA 1997). Tabellen er modificeret fra US-EPA (1997).

Alder (ar) Gennemsnit 90 Percentil Reference
(liter/dag) (liter/dag)
Under 1 0,30 0,65 Ershow & Cantor
(1989)
Under 3 0,61 1,50 Health and Welfare
Canada (1981)
3-5 0,87 1,50 Health and Welfare
Canada (1981)
1-10 0,74 1,29 Ershow & Cantor
(1989)
6-17 1,14 2,21 Health and Welfare
Canada (1981)
11-19 0,97 1,70 Ershow & Cantor
(1989)
Total:
1,38 2,41 Health and Welfare
Canada (1981)
1,41 2,28 Ershow & Cantor
(1989)

For gruppen bgrn som sadan anbefales ikke en generel standardveerdi, men i
stedet for anbefales aldersspecifikke standardveerdier (se tabel 6.1.3D), ogsa
disse vaerdier er baseret pa resultaterne af de 3 ovennavnte studier.

Endelig er der anbefalet specifikke standardveerdier for gravide og ammende
kvinder, og for aktivitet under forskellige temperaturer (se tabel 6.1.3D).
US-EPA’s anbefalinger er samlet i tabel 6.1.3D.

Tabel 6.1.3C. Daglig indtagelse af drikkevand. Resultater fra andre studier i Exposure
Factors Handbook (US-EPA 1997). Tabellen er modificeret fra US-EPA (1997).

Alder Gennemsnit 90 Percentil Reference

(liter/dag) (liter/dag)
6 — 11 maneder 0,20 Pennington (1983)
Under 1 ar 0,19 US-EPA (1984)
Under 1 ar 0,32 Roseberry & Burmas-
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ter (1992)
2ar 0,50 Pennington (1983)
1-4ar 0,58 US-EPA (1984)
5-9ar 0,67 US-EPA (1984)
1-10ar 0,70 Roseberry & Burmas-
ter (1992)
10 — 14 ar 0,80 US-EPA (1984)
14 - 16 ar 0,72 Pennington (1983)
15-19 ar 0,90 US-EPA (1984)
11-19 &r 0,91 Roseberry & Burmas-
ter (1992)
Total:
1,30 2,40 Cantor et al. 81987)
1,63 - NAS (1977)
1,25 1,90 Gillies & Paulin (1983)
25-30 ar 1,04 - Pennington (1983)
60 — 65 ar 1,26 Pennington (1983)
Over 20 ar 1,04 - 1,47 - US-EPA (1984)
20— 64 ar 1,37 2,27 Ershow & Cantor
(1989)
Over 65 ar 1,46 2,29 Ershow & Cantor
(1989)
1,15 USDA (1995)
1,07 1,87 Hopkins & Ellis (1980)

WHO anvender som udgangspunkt ved fastsattelse af guidelines for drikke-
vand en standardverdi for indtagelse af drikkevand for voksne (vaegt 60 kg)
pa 2 liter/dag. Denne standardverdi vurderes som vearende pa den sikre side i
langt de fleste tilfeelde. Men det er ogsa anfert, at der i visse tilfeelde kan veere
tale om en underestimering af vandindtagelsen, for eksempel for personer der
bor under varme klimatiske forhold samt for barn, hvor veeskeindtaget per kg
legemsvaegt er hgjere end hos voksne. | de tilfeelde, hvor det vurderes, at bgrn
udger en serlig risikogruppe, anvendes der en standardveerdi for indtagelse af
drikkevand pa 1 liter/dag for bgrn med en veagt pa 10 kg og en standardvardi
pa 0,75 liter/dag for spaeedbgrn med en veegt pa 5 kg. (WHO 1996).

Tabel 6.1.3D. US-EPA’s standardvardier for indtagelse af drikkevand som angivet i Ex-
posure Factors Handbook (US-EPA 1997).

Alder

Gennemshnit
(mean)

50 Percentil

90 Percentil

95 percentil

Under 1 ar?

0,30 liter/dag

0,24 liter/dag

0,65 liter/dag

0,76 liter/dag

44 mi/kg/dag 35 ml/kg/dag 102 ml/kg/dag 127 ml/kg/dag
Under 3 &r° 0,61 liter/dag 1,5 liter/dag
3-5ar 0,87 liter/dag 1,5 liter/dag
1-10ar 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 ml/kg/dag
11-19 ar? 0,97 liter/dag 0,87 liter/dag 1,7 liter/dag 2,0 liter/dag
18 ml/kg/dag 16 ml/kg/dag 32 ml/kg/dag 40 ml/kg/dag
Voksne 1,4 liter/dag 1,3 liter/dag 2,3 liter/dag
(over 19 ar)? 21 ml/kg/dag 19 ml/kg/dag 34 mi/kg/dag
Gravide kvinder® | 1,2 liter/dag 1,1 liter/dag 2,2 liter/dag 2,4 liter/dag
18,3 ml/kg/dag 16 ml/kg/dag 35 ml/kg/dag 40 ml/kg/dag
Ammende kvin- 1,3 liter/dag 1,3 liter/dag 1,9 liter/dag 2,2 liter/dag
der® 21,4 ml/kg/dag 21 ml/kg/dag 35 ml/kg/dag 37 ml/kg/dag
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Voksne?, hgj aktivitet, varmt klima: 0,21 — 0,65 liter/time afhangigt af aktivitet og temperatur

Voksne®, aktive: 6 liter/dag (tempereret klima) — 11 liter/dag (varmt klima)

Fra Ershow & Cantor (1989)

Fra Canadian Ministry of Health and Welfare (1992)
Fra Ershow et al. (1991)

Fra McNall & Schlegal (1968)

Fra U.S. Army (1983)

® o o T ®

ECETOC (2001) har samlet eksponeringsdata i Exposure Factors Source-
book for European Populations. For daglig indtagelse af drikkevand anbefales
en gennemsnitlig veerdi pa 1,1 liter/dag for voksne og pa 0,5 liter/dag for bgrn
i alderen 1 til 11 ar. Disse verdier er baseret pa en britisk undersggelse (Hop-
kins & Ellis 1980 - citeret i ECETOC 2001). Udvalgte resultater fra denne
undersggelse er vist i tabel 6.1.3E. Verdien pa 1,1 liter/dag for voksne er i
felge ECETOC i overensstemmelse med den veerdi pa 1 liter/dag, som MAFF
har anvendt i en risikovurdering af nitrat og nitrit.

Tabel 6.1.3E. Daglig indtagelse af drikkevand. Fra Hopkins & Ellis (1980) og modificeret
fra ECETOC (2001).

Alder Gennemsnit (ml/dag) 10 Percentil (ml/dag) 90 Percentil (ml/dag)
Mand | Kvinder Mend | Kvinder Mend | Kvinder
1-4ar 477 464 170 150 850 890
5-11ar 550 533 220 220 900 930
12-17 ar 805 725 290 310 1350 1160
18-30ar 1006 991 450 500 1620 1550
3L-54ar 1201 1091 640 620 1880 1680
Over54 &r | 1133 1027 620 540 1720 1570

6.1.3.1 Sammenfatning, daglig indtagelse af drikkevand

De fleste undersggelser af den daglige indtagelse af drikkevand er foretaget i
USA. Derudover er der en britisk undersggelse og en canadisk undersggelse.
Disse undersggelser er praesenteret og evalueret i Exposure Factors Handbook
(US-EPA 1997). Pa baggrund af udvalgte undersagelser (se ovenfor), er det
for voksne blevet anbefalet at anvende en gennemsnitlig daglig indtagelse pa
1,4 liter/dag og en 90 percentil pa 2,3 liter/dag (alder: 19 ar og opefter). For
gruppen bgrn som sadan anbefales aldersspecifikke standardveerdier (se tabel
6.1.3D). Endelig er der anbefalet specifikke standardveerdier for gravide og
ammende kvinder, og for aktivitet under forskellige temperaturforhold (se
tabel 6.1.3D).

WHO anvender ved fastsettelse af guidelines for drikkevand i de fleste tilfeel-
de en standardveerdi for voksne pa 2 liter/dag. Men i tilfelde af, at barn vur-
deres at udgare en serlig risikogruppe, anvendes der en standardvardi pa 1
liter/dag for bern med en veegt pa 10 kg og en standardveerdi pa 0,75 liter/dag
for spaeedbgrn med en vaegt pa 5 kg. (WHO 1996).

ECETOC (2001) har samlet eksponeringsdata i Exposure Factors Source-
book for European Populations. For daglig indtagelse af drikkevand anbefales




en gennemsnitlig veerdi pa 1,1 liter/dag for voksne og pa 0,5 liter/dag for bgrn
i alderen 1 til 11 ar. Disse veerdier er baseret pa en britisk undersggelse (Hop-
kins & Ellis 1980 — citeret i ECETOC 2001 og US-EPA 1997), se tabel
6.1.3E.

MST har i relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for drikkevand som ud-
gangspunkt hidtil anvendt en standardvaerdi pa 2 liter/dag (gennemsnitsveerdi
for voksne) med mindre, der har varet specifikke forhold, der har talt for an-
vendelse af en anden standardveerdi.

Standardverdien, som MST hidtil har anvendt for voksne (2 liter/dag), ligger
vasentlig over de veerdier, der er foreslaet af US-EPA i Exposure Factors
Handbook (US-EPA 1997) og af ECETOC (2001) i Exposure Factors Sour-
cebook.

US-EPA (1997) har for voksne anbefalet en gennemsnitlig daglig indtagelse
pa 1,4 liter/dag (alder: 19 ar og opefter). For gruppen bgrn som sadan er der
anbefalet aldersspecifikke standardverdier. Ligeledes er der anbefalet speci-
fikke standardveerdier for gravide og ammende kvinder samt for aktivitet un-
der forskellige temperaturforhold. Anbefalingerne er samlet i tabel 6.1.3D.
Baseret pa en britisk undersagelse (se tabel 6.1.3E) har ECETOC (2001) for
daglig indtagelse af drikkevand anbefalet en gennemsnitlig veerdi pa 1,1 li-
ter/dag for voksne og pa 0,5 liter/dag for bgrn i alderen 1 til 11 ar.
Standardverdien pa 2 liter/dag, som MST hidtil har anvendt som en gennem-
snitsveerdi i relation til fastsaettelse af kvalitetskriterier for drikkevand, vurderes
i lyset af de nyere undersggelser (US-EPA 1997, ECETOC 2001) som vee-
rende en verdi, der ligger noget over den gennemsnitlige indtagelse for be-
folkningen som helhed.

Omvendt vurderes standardveardierne praesenteret af ECETOC (2001) som
vaerende for lave set i lyset af de undersgagelser, der er praesenteret i Exposure
Factors Handbook (US-EPA 1997). Det skal dog erkendes, at de hgjere resul-
tater i de amerikanske undersggelser kan afspejle forskellene i klimatiske for-
hold mellem USA og England.

US-EPA (1997) har for voksne anbefalet en 90 percentil pa 2,3 liter/dag (al-
der: 19 ar og opefter). Der er ligeledes anbefalet 90 percentiler for bgrn i for-
skellige aldersgrupper samt for gravide og ammende kvinder. For enkelte af de
sidstnavnte grupper er der endvidere anbefalet 95 percentiler. Anbefalingerne
er samlet i tabel 6.1.3D. Standardveerdien pa 2 liter/dag, som MST hidtil har
anvendt som en gennemsnitsverdi for indtagelse af drikkevand for voksne i
relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for drikkevand, er lavere end 90
percentilen for voksne og for gravide kvinder samt lavere end 95 percentilen
for gravide og ammende kvinder. Standardvardien pa 2 liter/dag for voksne er
lig med 95 percentilen for bgrn i aldersgruppen 11 til 19 ar, men hgjere end
95 percentilen for de yngre aldersgrupper. Standardvardien pa 2 liter/dag kan
saledes betragtes som en reprasentativ verdi for en 95 percentil for bern i
alderen op til 19 ar, men ikke for voksne.

6.1.4 Sammenfatning
Den generelle befolkning kan eksponeres for kemiske stoffer ved inhalation af
dampe og stav i luften (i indeklima savel som udenders), indtagelse af lev-

nedsmidler, drikkevand og jord, samt ved hudkontakt med drikkevand og
jord.
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I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand har
Miljgstyrelsen siden 1990 anvendt de standardestimater for eksponering, der
er angivet i Miljgprojekt nr. 123 Risikovurdering af forurenede grunde”
(MST 1990a) og gengivet i tabel 6. Veerdierne bygger dels pa litteraturstudier
og dels pa en hgring af en raekke institutioner i forskellige lande foretaget af
Miljastyrelsen. Det er fremhaevet, at veerdierne for indtagelse af jord og for
hudkontakt med jord er usikre, og at de er det bedste skan, der kunne foreta-
ges pa davarende tidspunkt.

Gennemgangen af den nyere viden om, hvor meget luft, jord/stgv og drikke-
vand bgrn og voksne indtager, indikerer, at en revision af de hidtil anvendte
gennemsnitsvardier bar overvejes. Ved revurderingen heraf kunne der tages
udgangspunkt i de gennemsnitlige vaerdier for daglig indanding af luft samt
daglig indtagelse af jord/stav og drikkevand, der er angivet i tabel 6.1.4., som
primeert er de anbefalede gennemsnitsverdier i Exposure Factors Handbook
(US-EPA 1997). For daglig indtagelse af drikkevand er der i tabel 6.1.4. lige-
ledes medtaget gvre grenser (90 og 95 percentiler) baseret pa anbefalingerne i
Exposure Factors Handbook (US-EPA 1997). Datagrundlaget i relation til
daglig indanding af luft samt daglig indtagelse af jord/stav er ikke tilstreekkeligt
med henblik pa en vurdering af gvre greenser. Der er ikke fundet nogle studier
vedrgrende den gennemsnitlige daglige hudeksponering eller gvre greenser
herfor, hverken for bgrn eller voksne.

Tabel 6.1.4. Gennemsnitlige verdier for daglig indanding af luft samt daglig indta-
gelse af jord/stegv og drikkevand. Baseret primart pa US-EPA (1997).

Barn Voksne
Luft indanding 4,5m*/dag (< 14r) 15 m*/dag (maend)
6,8 m*/dag (1-2 ar) 11 m*/dag (kvinder)

8,3 m*/dag (3-5 ar)
10 m*/dag (6-8 ar)
14 m¥/dag (9 - 18 ar)

Jord (terstof) indtagelse
Gennemsnit 100 mg/dag 50 mg/dag
Pica-bgrn (se 6.1.2) 10 g/dag

Drikkevand indtagelse
Gennemsnit 0,8 liter/dag (1-10 &r) 1,4 liter/dag
1,0 liter/dag (11-19 ar)

90 Percentil 1,3 liter/dag (1-10 ar) 2,3 liter/dag
1,7 liter/dag (11-19 ar)

95 Percentil 1,5 liter/dag (1-10 ar)
2,0 liter/dag (11-19 ar)

6.1.4.1 Luft

Standardveerdien pa 20 m°/dag, som MST hidtil har anvendt i relation til fast-
seettelse af kvalitetskriterier for udeluft, vurderes i lyset af de nyere undersg-
gelser som vaerende en verdi, der ligger over gennemsnittet for befolkningen
som helhed.

Séledes har US-EPA (1997) anbefalet for eksponering gennem lengere tid at
anvende en gennemsnitlig ventilation pd 11,3 m*dag for kvinder og 15,2
m°/dag for meend (alder voksne: 19 ar og opefter). For gruppen bgrn anbefa-



les en raekke aldersspecifikke standardveerdier. For eksponering i kortere tid er
der pa basis af forskellige aktivitetsmgnstre anbefalet en reekke specifikke stan-
dardveerdier. De anbefalede standardverdier er samlet i tabel 6.1.1B.

Inden for EU er US-EPA’s anbefalinger (se tabel 6.1.1B) angivet i TGD’en
for risikovurdering af nye og eksisterende stoffer (TGD) med henblik pa at
kunne anvendes i relation til risikovurderingerne. Ogsa ECETOC har konklu-
deret, at disse standardveerdier vil vaere rimelige estimater for den europaiske
befolkning. Det vurderes saledes, at US-EPA’s anbefalinger fremover vil finde
bred anvendelse i Europa i relation til risikovurderinger af kemiske stoffer.

Pa baggrund af det foreliggende datagrundlag vurderede US-EPA (1997), at
der ikke kunne fremsattes anbefalinger vedrgrende gvre graenser (95 percenti-
ler). Da der ikke siden hen er blevet publiceret yderligere data med henblik pa
en vurdering af gvre grenser, kan der saledes heller ikke pa nuvaerende tids-
punkt foretages en vurdering heraf, ej heller en vurdering af hvorvidt MST’s
standardveerdi pa 20 m’/dag kan betragtes som en reprasentativ veerdi for en
95 percentil for voksne eller barn.

6.1.4.2 Jord

Standardveerdien pa 200 mg/dag, som MST hidtil har anvendt som en daglig
gennemsnitsveerdi for et barns indtagelse af jord i relation til fastseettelse af
kvalitetskriterier for jord, vurderes i lyset af de nyere undersggelser som vee-
rende en verdi, der ligger vaesentligt over gennemsnitsveardien for bgrn gene-
relt.

I lzbet af 1990-erne er publiceret en raekke studier, der alle peger pa, at den
gennemsnitlige indtagelse af jord hos mindre bgrn ligger under eller omkring
100 mg/dag. Der er tale om amerikanske undersggelser, og det kan saledes
ikke udelukkes, at der kan vere en raekke forskelle, der gar, at resultaterne ikke
er repraesentative for bgrn i Danmark. Der findes imidlertid ingen data, der
kan belyse disse forskelle.

US-EPA (1997) har anbefalet en gennemsnitlig daglig indtagelse af jord pa
100 mg/dag for bgrn (i alderen op til 6 ar) og 50 mg/dag for voksne, men har
dog anfart, at 200 mg/dag kan anvendes som et konservativt estimat.
ECETOC (2001) har derimod angivet en estimeret gennemsnitlig indtagelse
af jord pa 40 mg/dag for bgrn og 1 mg/dag for voksne. Disse estimater er ba-
seret pa to amerikanske undersggelser, der er publiceret efter, at US-EPA
publicerede Exposure Factors Handbook, og som af ECETOC vurderes at
veere mere palidelige end de &ldre metoder pa grund af forbedrede metodik-
ker.

I den nyeste undersggelse (Stanek & Calabrese 2000), som er foretaget med
udgangspunkt i resultaterne fra en tidligere undersggelse, men med forbedre-
de metoder, ligger 95 percentilen for bgrns indtagelse af jord pa lige godt 100
mg/dag. Som 95 percentil for bgrns indtagelse af jord har US-EPA (1997)
anbefalet en standardverdi pa 400 mg/dag, mens ECETOC (2001) som gvre
greenser (95 percentiler) for indtagelse af jord har angivet en vaerdi pa 200
mg/dag for bgrn og 300 mg/dag for voksne. Standardverdien pa 200 mg/dag,
som MST hidtil har anvendt som en daglig gennemsnitsveerdi for et barns
indtagelse af jord i relation til fastsettelse af kvalitetskriterier for jord, kan sa-
ledes (forsigtigt skan) betragtes som reprasenterende en 95 percentil for den-
ne aldersgruppe.
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Der er ikke fundet nogle studier vedrgrende den gennemsnitlige daglige hu-
deksponering, hverken for bgrn eller voksne.

6.1.4.3 Drikkevand

Standardverdien pa 2 liter/dag, som MST hidtil har anvendt som en gennem-
snitsveerdi i relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for drikkevand, vurderes
i lyset af de nyere undersggelser som vaerende en veerdi, der ligger noget over
den gennemsnitlige indtagelse for befolkningen som helhed.

US-EPA (1997) har for voksne anbefalet en gennemsnitlig daglig indtagelse
pa 1,4 liter/dag (alder: 19 ar og opefter). For gruppen bgrn som sadan er der
anbefalet aldersspecifikke standardverdier. Ligeledes er der anbefalet speci-
fikke standardveerdier for gravide og ammende kvinder samt for aktivitet un-
der forskellige temperaturforhold. Anbefalingerne er samlet i tabel 6.1.3D.
Baseret pa en britisk undersagelse (se tabel 6.1.3E) har ECETOC (2001) for
daglig indtagelse af drikkevand anbefalet en gennemsnitlig veerdi pa 1,1 li-
ter/dag for voksne og pa 0,5 liter/dag for bgrn i alderen 1 til 11 ar. Disse stan-
dardveerdier vurderes imidlertid som vaerende for lave set i lyset af de under-
sggelser, der er praesenteret i Exposure Factors Handbook (US-EPA 1997).
Det skal dog erkendes, at de hgjere resultater i de amerikanske undersggelser
kan afspejle forskellene i klimatiske forhold mellem USA og England.

US-EPA (1997) har for voksne anbefalet en 90 percentil pa 2,3 liter/dag (al-
der: 19 ar og opefter). Der er ligeledes anbefalet 90 percentiler for bgrn i for-
skellige aldersgrupper samt for gravide og ammende kvinder. For enkelte af de
sidstnavnte grupper er der endvidere anbefalet 95 percentiler. Anbefalingerne
er samlet i tabel 6.1.3D.

Standardvardien pa 2 liter/dag, som MST hidtil har anvendt som en gennem-
snitsveerdi for indtagelse af drikkevand i relation til fastsattelse af kvalitetskri-
terier for drikkevand, er lavere end 90 percentilen for voksne og for gravide
kvinder samt 95 percentilen for gravide og ammende kvinder. Veardien 2 li-
ter/dag er lig med 95 percentilen for bgrn i aldersgruppen 11 til 19 ar, men
hgjere end 95 percentilen for de yngre aldersgrupper. Verdien 2 liter/dag kan
saledes betragtes som en repraesentativ veerdi for en 95 percentil for bgrn i
alderen op til 19 ar, men ikke for voksne. For bgrn i alderen op til 10 ar er 95
percentilen lig med 1,5 liter/dag.

6.2 Standardindtagelser (foder, drikkevand, luft) for forsggsdyr

I de fleste dyreforsagg er eksponeringen for et givent stof oftest angivet som en
koncentration af stoffet i foder, drikkevand, eller luft.

For at kunne foretage sammenligninger af (nul)effektniveauer pa tveers af
forskellige studier i en dyreart eller pa tveers af studier for forskellige dyrearter
samt ved risikokarakterisering (vurdering af (nul)effektniveauer i forhold til
eksponering) kan der ofte vaere behov for at estimere den gennemsnitlige dag-
lige dosis (enhed: mg/kg legemsveagt/dag), som dyrene eksponeres for. Til
brug herfor er det ngdvendigt at anvende nogle standardveerdier for legems-
veegt, foderindtagelse, indtagelse af drikkevand samt for ventilationen (indan-
dingsvolumen over tid) for de mest anvendte dyrearter.

Der er ikke internationalt fastsatte standardveerdier for disse parametre, men
forskellige myndigheder og organisationer har fastsat standardveerdier for en-
kelte af disse parametre, som er gengivet i det efterfalgende.



6.2.1 EU risikovurdering af nye og eksisterende kemiske stoffer

Principperne for risikovurdering af nye og eksisterende stoffer er udfaerligt
beskrevet i Technical Guidance Document (TGD) (se 1.2.1), som lige er
blevet gennemgaende revideret (EU 2002). | TGD’en er der anbefalet stan-
dardveerdier for forskellige parametre, som anvendes i de tilfelde, hvor der i
de enkelte risikovurderingsrapporter ikke er beskrevet malte vardier. De anbe-
falede vaerdier i TGD er baseret pa en rapport udarbejdet af TNO i Holland
(Paulussen et al. 1998).

Nedenfor er gengivet tabellerne vedrgrende standardveerdier for legemsveegt
(tabel 6.2.1 og 6.2.2) og ventilation (tabel 6.2.3).

Tabel 6.2.1.1. Standardverdier for legemsvegte i orale og inhalationsstudier. Modifi-
ceret fra TGD (EU 2002).

Species Kegn Legemsveegt®
28 dage 90 dage kronisk dreegtige diegivende
Rotte M 250 325 475
F 175 200 275 300 300
M+F 200 275 375
Mus M 30 35 45
F 25 30 3 35 35
M+F 30 35 40
Hund M 11 12
F 9 10
M+F 10 11

2 | egemsveegte er givet i gram (g) for rotter og mus og i kilogram (kg) for hunde.

Der eri TGD’en (EU 2002) ikke gengivet standardveerdier for indtagelse af
foder eller drikkevand med den begrundelse, at eksperimentelle forhold kan
influere pa disse standardverdier. | stedet er der gengivet allometriske lignin-
ger, saledes at det er muligt at estimere standardverdier case-by-case. De al-
lometriske ligninger er inddelt i species-specifikke ligninger (tabel 6.2.4) sa vel
som generelle ligninger (tabel 6.2.5). TGD’en anbefaler, at de species-
specifikke ligninger anvendes i det omfang, som det er muligt. De allometriske
ligninger stammer oprindeligt fra en rapport udgivet af US-EPA i 1988
(Blackburn K: Recommendations for and documentation of biological values
for use in risk assessment, EPA/600/6-87/008, February 1988).

Tabel 6.2.1.2. Standardverdier for legemsveagte i dermale studier. Modificeret fra TGD
(EU 2002).

Species Kan Legemsvaegte?
28 dage 90 dage
Kanin® M 3
F 3
M+F 3
Rotte® M 350 400
F 250 275
M +F 300 350
Marsvin? M+F 475
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& Legemsveegte er givet i gram (g) for rotter og marsvin og i kilogram (kg) for kaniner.
b Baseret pa New Zealand White.

¢ Baseret pa Sprague-Dawley.

d Baseret pa Strain 13.

Tabel 6.2.1.3. Standardvardier for ventilation (indandingsvolumen over tid). Modifi-
ceret fra TGD (EU 2002).

Species Kgn Ventilation®
28 dage 90 dage kronisk
ml/minut | liter/dag | ml/minut | liter/dag | ml/minut | liter/dag
Rotte M 175 252 200 288 300 432
F 125 180 150 216 200 288
M+F 150 216 175 252 250 360
Mus M 30 43 35 50 50 72
F 25 36 30 43 40 58
M+F 25 36 30 43 45 65
Kanin M 750 1080
F 750 1080
M+F 750 1080
Marsvin M +F 200 288 225 324
Hund M 2550 3672 2700 3888
F 2250 3240 2350 3384
M+F 2400 3456 2500 3600

aVeerdierne er baseret pé species-specifikke allometriske sammenhange.

Tabel 6.2.1.4. Species-specifikke ligninger for indtagelse af foder. Modificeret fra TGD

(EU 2002).

Species Allometrisk ligning
Rotte F = 0,040 W %47
Mus F = 0,064 W °7%
Hund F=513 W 0%
Marsvin F = 0,041 W °5%
Kanin F = 0,041 W 075%
Hamster F =0,082 W 092
Laboratoriedyr* F = 0,056 W 0661
Alle species kombineret® F = 0,065 W 078

F = indtagelse af foder i kg/dag; W = legemsveegt i kg
2 Inkluderer marsvin, hamster, mus, rotte, kat, hund og kanin
P Inkluderer udover laboratoriedyr ogsa kyllinger

Tabel 6.2.1.5. Generelle ligninger for indtagelse af foder og drikkevand. Modificeret
fra TGD (EU 2002).

Dyregruppe | Allometrisk ligning | Ligning nummer
Indtagelse af foder og vand®
Alle species: tgrfoder F=0,31L%%% (kg) la
L=359 F "2 (]) 1b
Alle species: foder (vadt) F=2,09L°%% (kg) 2a
L=0,39 F 2 () 2b
Laboratoriedyr, pattedyr: tar- F=0,28L°%"" (kg) 3a
foder L =031 F% (]) 3b
Laboratoriedyr, gnavere: tar- F=0,16 L %% (kg) 4a
foder L=0,25F %% () 4b
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Legemsveegt i forhold til indtagelse af foder eller vand

Alle species: tarfoder F =0,049 W %% (kg) 5
L=0,003 W% (| 6
Alle species: ukendt foder F=0,065W %™ (kg) 7
L=0,ITWO™2Z (]) 8

2 F = indtagelse af foder i kg/dag; L = indtagelse af vaeske (vand) i liter/dag; W = legemsveegt i kg.

Ligningerne, der beskriver indtagelse af foder og vaeske, kan ikke anvendes pé draegtige dyr, som
anvendes i multi-generationsstudier.

Ligningerne 1-4 anvendes, nar enten indtagelse af vand eller af foder kendes, og den manglede
veerdi gnskes estimeret. Hvis foderet er specificeret neermere, eller med rimelig sikkerhed kan
formodes at veere enten tart eller vadt, anbefales henholdsvis ligning 1 eller 2. Ligninger 5-8 anven-
des til estimering af indtagelse af foder eller vand, nér legemsvaegten er kendt eller kan estimeres.

6.2.2 OECD

OECD (2000) har udgivet en rapport ’‘Guidance Notes for Analysis and Eva-
luation of Repeat-Dose Toxicity Studies’. | denne rapport er der en tabel, som
angiver de fleste laboratoriedyrs gennemsnitsveegt, daglige foderindtagelse
samt omregningsfaktorer mellem koncentrationen af et givent stof i foderet
(enhed: ppm = mg/kg) til dosis udtrykt i mg/kg legemsveegt per dag. Tabellen,
som er gengivet nedenfor (tabel 6.2.2.1) stammer oprindeligt fra en publikati-
on af Lehman (1954) og er tidligere publiceret i WHO (1987).

Disse omregningsfaktorer anvendes af Scientific Committee for Food (SCF) i
EU, the Joint FAO/WHO Expert Committee on Food Additives (JECFA), the
Joint FAO/WHO Meeting on Pesticide Residues (JMPR), OECD og Institut
for Fadevaresikkerhed og Ernaering (IFSE) ved vurderinger af tilssetningsstof-
fer og kontaminanter i levnedsmidler.

I OECD rapporten er det endvidere anfgrt, at i de tilfeelde hvor den daglige
indtagelse er malt, sa anfgres ppm i foderet som vaerende lig med (engelsk:
equal) dosis udtrykt i mg/kg legemsvagt per dag. | de tilfeelde hvor omreg-
ningsfaktorerne anvendes, sa anferes ppm i foderet som veerende akvivalent
med (engelsk: equivalent) dosis udtrykt i mg/kg legemsvaegt per dag.

Tabel 6.2.2.1. Relation mellem koncentration i foder og dosis udtrykt i mg/kg legems-
veegt. Modificeret fra OECD (2000).

Species Veegt (kg) | Indtagelse af | Fodertype Omregningsfaktor®

foder (gram

per dag)?
Mus 0,02 3 Terfoder 0,150
Rotte, ung 0,10 10 (dry Labora- 0,100
Rotte, gammel 0,40 20 tory chow 0,050
Marsvin 0,75 30 diets) 0,040
Kanin 2,0 60 0,030
Hund 10 250 0,025
Hund 10 750 "V&dt foder” 0,075
Kat 2 100 (moist semi- 0,050
Abe 5 250 solid diets) 0,050
Menneske 60 1500 0,020

& Vaeske undtaget.
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P Tallene i kolonnen er den omregningsfaktor, som foderindtagelse udtrykt i enheden ppm skal
ganges med for at fa dosis udtrykt i mg/kg legemsveegt per dag. For en rotte (veegt: 400 gram) vil 1
ppm i foderet saledes svare til 0,05 mg/kg legemsvaegt per dag.

Med hensyn til vandforbruget er der ingen generelle tal. | en tabel i OECD
rapporten (OECD 2000) er det angivet, at en rotte (Rattus Norvegicus) indta-
ger 24 til 35 ml vand per dag. En gennemsnitlig daglig indtagelse af vand pa
30 ml per dag svarer til 75 ml/kg legemsvagt for en voksen rotte (veegt: 400
gram). Med henblik pa omregning af koncentrationer i drikkevand (enhed:
ppm = mg/liter) til dosis udtrykt i mg/kg legemsvaegt per dag i leengerevarende
studier (90 dage og derover), estimeres en omregningsfaktor pa 0,075. Det vil
sige, at 1 ppm i drikkevandet svarer til 0,075 mg/kg legemsvaegt per dag.

6.2.3 Standardveerdier i relation til kvalitetskriterier

I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand har der
ikke hidtil veeret fastlagt specifikke standardveerdier for legemsvegt, foderind-
tagelse, indtagelse af drikkevand samt for ventilationen (indandingsvolumen
over tid). Dog har omregningsfaktorerne angivet i tabel 6.2.2.1 mellem kon-
centration af stof i foder (ppm) og dosis udtrykt i mg/kg legemsveegt per dag
vaeret anvendt i en lang reekke vurderinger.

Tabel 6.2.3.1. Standardveerdier for legemsvaegt, indtagelse af foder og drikkevand samt ventilation
for forskellige forsggsdyr.

Dyreart Legemsvaegt Indtagelse af Indtagelse af

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

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

Mus 0,020 150

Marsvin 0,75 40

Kanin 2,0 30

Hund 10,0 25

Abe 5,0 50

Med baggrund i de data, der er prasenteret i afsnit 6.2.1 og 6.2.2, foreslas de
standardveerdier for legemsveegt, foderindtagelse, samt for indtagelse af drik-
kevand, der er angivet i tabel 6.2.3.1. For ventilationen foreslas de vaerdier,
der er angivet i tabel 6.2.1.3.
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7 Kvalitetskriterier

Et sundhedsmaessigt baseret kvalitetskriterie for luft, jord og drikkevand be-
regnes ud fra den estimerede tolerable daglige indtagelse (TDI - se kapitel 4
0g 5) ved at dividere med den gennemsnitlige daglige standardeksponering for
det relevante medie (se kapitel 6). Det vil sige, at selve fastsattelsen af det
enkelte kvalitetskriterie ud fra TDI er ens for stoffer, hvor der findes en teer-
skelveerdi for de(n) kritiske effekt)er) og for genotoksiske carcinogener.

De sundhedsmassigt baserede kvalitetskriterier skal betragtes som sikkerheds-
graenser, der beskytter befolkningens sundhed, idet kvalitetskriterierne er lagt
pa et niveau, hvor der ikke forventes at optreede sundhedsskadelige effekter.
Pa trods af de procedurer, der anvendes ved fastsattelse af kvalitetskriterierne,
kan man ikke sikre sig, at der ved anvendelse af kvalitetskriterier kan veere en
vis, ikke nermere defineret, risiko, da fuldsteendig sikkerhed aldrig kan garan-
teres.

I de tilfeelde, hvor der ikke er en teerskelveerdi for stoffets kritiske effekt, kan
denne risiko veere udtrykt kvantitativt, da det tolerable risikoniveau indgar i
selve beregningen af TDI (se kapitel 5). Men selv om det sundhedsmaessigt
baserede kvalitetskriterie fastseettes med udgangspunkt i teerskelveerdiprincip-
pet, er kvalitetskriteriet saledes et udtryk for, at en vis, ikke narmere defineret,
risiko tolereres. Dette geelder for eksempel risikoen for, at datagrundlaget ikke
har veret tilstraekkeligt, at de tilgeengelige undersggelser ikke har veeret udfart
tilstrekkeligt omhyggeligt, at de anvendte undersggelsesmetoder ikke har kun-
net afslgre alle skadelige effekter, eller at de undersggte individer (mennesker
eller dyr) ikke i tilstreekkelig grad har vaeret repraesentative for de udsatte be-
folkningsgrupper. (MST 1990, MST 1992).

7.1 Overskridelse af kvalitetskriterier eller TDI

Anvendelse af de principper og den praksis, der er indarbejdet i relation til
fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand, reprasenterer efter
Miljastyrelsens opfattelse en forsigtighedstilgang, der har medfart, at de fast-
satte kvalitetskriterier opfylder malsaetningen om et hgjt beskyttelsesniveau for
befolkningen. Kvalitetskriterierne skal, som navnt, opfattes som sikkerheds-
greenser og ikke faregranser, det vil sige, at overskridelse af kvalitetskriterierne
ikke er ensbetydende med fare, men mere et udtryk for at det beskyttelsesni-
veau, der sedvanligvis tilstreebes ved en konkret overskridelse, formindskes.

Begrebet acceptabel daglige indtagelse (ADI), som anvendes ved vurdering af
for eksempel tilseetningsstoffer, pesticidrester samt rester af veterinare laege-
midler i levnedsmidler, blev oprindeligt foreslaet af the Joint FAO/WHO Ex-
pert Committee on Food Additives (JECFA) og defineret som den estimerede
meangde af et tilseetningsstof (enhed: mg/kg legemsvagt per dag), der kan
indtages dagligt gennem et helt livsforlgb uden vasentlige sundhedsmaessige
risici. Den tolerable daglige/ugentlige indtagelse (TDI/ PTWI), som JECFA
anvender i relation til kontaminanter i levnedsmidler, defineres pa tilsvarende
made. (Larsen & Richold 1999).



JECFA har imidlertid ikke givet retningslinier for, hvordan overskridelser af
ADI / TDI skal vurderes. WHO (1987 — citeret fra Larsen & Richold 1999)
har anfart, at da data i de fleste tilfeelde ekstrapoleres fra dyreeksperimentelle
studier, hvor dyrene er eksponeret gennem hele levetiden, sa relaterer ADI sig
til en livstidsanvendelse og giver dermed en tilstraekkelig sikkerhedsmargen, sa
overskridelse af ADI i kortere tid ikke anses for kritisk.

JECFA (1989 - citeret fra Larsen & Richold 1999) har konkluderet, at ekspo-
nering i kortere tid der medfarer en overskridelse af PTW!I for en kontaminant
ikke giver anledning til bekymring, forudsat at den gennemsnitlige indtagelse
over lengere tid ikke medfarer en overskridelse af PTWI. JECFA har ogsa
anfgrt, at det ikke er muligt at foretage en generalisering i relation til det tids-
rum, gennem hvilket en overskridelse af ADI / TDI / PTW!I vil give anledning
til forekomst af skadelige effekter, da en hvilken som helst skadelig effekt af-
haenger af 'nature of toxicity’ og den biologiske halveringstid for det givne
kemiske stof.

1 1998 afholdt ILSI Europe Acceptable Daily Intake Task Force i samarbejde
med the Food Chemical Intake Task Force en workshop med henblik pa at
belyse problematikken i relation til overskridelse af ADI/ TDI/ PTWI. Det
specifikke formal med workshoppen var at diskutere falgende spegrgsmal (Lar-
sen & Richold 1999):

e Hvor meget kan ADI overskrides?

¢ | hvor lang tid kan en overskridelse af ADI tolereres i relation til kro-
nisk toksicitet, akkumulering og virkningsmekanismer?

e Hvilke metoder bgr anvendes til at estimere daglig indtagelse, saledes
at estimaterne er relevante for ADI?

e Kan de samme principper anvendes i relation til kontaminanter, som
har TDI eller PTWI?

Nedenfor opsummeres konklusionerne fra workshoppen, som beskrevet af
Larsen & Richold (1999).

For tilsetningsstoffer, pesticidrester samt rester af veterinare legemidler blev
det vurderet, at overskridelse af ADI ikke forekommer sarligt hyppigt, mens
det vil forekomme jeevnligt for kontaminanter. Baseret pa erfaringer mente
toksikologerne ikke, at der er grund til bekymring i relation til alvorlige sund-
hedsmaessige risici som fglge af overskridelse af ADI en gang imellem, da der
er en stor sikkerhedsmargen indbygget ved estimeringen af ADI og forudsat,
at indtagelse over en lengere periode gennemsnitligt ikke ligger over ADI. Det
blev dog understreget, at overskridelse af ADI ikke er gnskelig. Det blev ogsa
erkendt, at der ikke er nogle principper, der kan tage hgjde for sakaldte eks-
treme indtagelsesmgnstre. Der var ogsa generel enighed om, at en vurdering
af betydningen af en overskridelse af ADI skal foretages case-by-case.

I relation til hvilke metoder, der bar anvendes ved estimering af daglig indta-
gelse, er det som et farste trin anbefalet at anvende en konservativ, teore-
tisk/hypotetisk tilgang. Hvis denne metode ikke giver et estimat for daglig ind-
tagelse, der medfarer en overskridelse af ADI, er der ikke behov for yderligere
vurdering af daglig indtagelse. | tilfeelde af overskridelse af ADI er den naste
anbefalede tilgang at estimere en daglig indtagelse ud fra en 3-dages kostun-
dersggelse suppleret med et spgrgeskema med en minimumpopulation pa 200
individer. Hvis den estimerede daglige indtagelse stadig er hgjere end ADI,
anbefales det at foretage en decideret risikovurdering.

I relation til hvor meget ADI kan overskrides og i hvor lang tid, blev det kon-
kluderet, at der ikke kan gives nogle generelle retningslinier herfor, og at en
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case-by-case vurdering altid bgr foretages. Dog er der givet nogle fingerpeg,
der kan veere til hjeelp i denne case-by-case vurdering. | de tilfeelde, hvor ADI
er baseret pa et kronisk studie, er en overskridelse af ADI ikke acceptabel, hvis
denne overskridelse forekommer gennem stgrstedelen af menneskets levetid.
Hvis den indtagelse, der medfgrer en overskridelse af ADI, er for en kortere
tidsperioden end den, der er anvendt i det studie, hvorpa ADI er baseret, kan
man foretage en vurdering af betydningen af denne overskridelse udfra et nul-
effektniveau fra et studie af kortere varighed. For tilsetningsstoffer, pesticidre-
ster samt rester af veteringre legemidler i levnedsmidler er den biologiske
halveringstid i reglen kort, og de observerede effekter i kroniske studier skyldes
muligvis gentagen pavirkning (kronisk stress) og ikke effekter som falge af
akkumulering af det givne stof i organismen. For stoffer, hvor effekterne ikke
er fuldsteendigt reversible, bar der ogsa foretages en vurdering af betydningen
af kortvarige overskridelse af ADI med udgangspunkt i (nul)effektniveauer fra
korttidsstudier.

I relation til kontaminanter, hvor der er fastsat en TDI eller PTWI, blev det
anbefalet at anvende de samme principper som for vurdering af overskridelse
af ADI. Det blev understreget, at kontaminanter med meget lang biologisk
halveringstid akkumulerer i organismen, og at de skadelige effekter som falge
af eksponering ferst optraeder, nar den kritiske koncentration er opnaet i ma-
lorganet. Endvidere er det anfart, at der seedvanligvis er store forskelle mellem
de doser, der giver anledning til effekter efter forholdsvis kort tids eksponering
og de doser, der giver anledning til effekter efter lang tids eksponering. I disse
tilfzelde blev det vurderet, at overskridelse af TDI / PTW!I for kort tids ekspo-
nering (dage, uger, maneder) eller en mindre overskridelse for lidt leengere
tidsperioder (maneder, ar) nappe vil have nogen betydning forudsat, at den
kumulerede eksponering gennem lengere tid ikke medfgrer en overskridelse af
den kritiske koncentration i malorganet.

De overordnede synspunkter fra workshoppen var saledes, at den
gennemsnitlige daglige indtagelse af tilsetningsstoffer og kontaminanter ikke
bar medfare en overskridelse af ADI / TDI / PTWI gennem laengere perioder.
Dette princip ger sig geldende for den generelle befolkning som sadan, og
hvis en overskridelse observeres for en undergruppe af den generelle
befolkning bgr betydningen heraf vurderes case-by-case, inklusive vurdering
af indtagelsesmgnstre, det toksikologiske dataseet, praecisionen af estimaterne
for daglig indtagelse, samt den eksisterende lovgivning.

I relation til overskridelse af kvalitetskriterier har Miljgstyrelsen i forbindelse
med overskridelse af kvalitetskriterierne for drikkevand anvendt fglgende ret-
ningslinier (MST 1992):

For kemiske stoffer, hvor der findes en terskelveerdi for den kritiske effekt,
kan overskridelse af kvalitetskriteriet med indtil en faktor 10 tolereres i en
kortere periode, mens overskridelse med mere end en faktor 10 ikke kan tole-
reres.

For stoffer, hvor ikke findes en taerskelveerdi for den kritiske effekt (genotok-
siske carcinogener), kan pavisning af stoffet i koncentrationer, der indebarer
en livstidsrisiko for udvikling af tumorer pa fra 10° op til 10° tolereres i en
kortere periode, hvis det ikke er muligt straks at forbedre vandkvaliteten, indtil
der kan indfgres permanente afhjelpende foranstaltninger. Pavises stoffet i en
koncentration, der indebarer en beregnet livstidsrisiko for udvikling af tumo-
rer, der er stgrre end 10°, bar den pagaldende vandforsyning lukkes. En livs-
tidsrisiko for udvikling af tumorer pd 10° eller mindre anses af Miljgstyrelsen
for at veere tolerabel, nar den efter omsteendighederne i gvrigt ikke kan und-
gas.



7.2 Allokering

Nar der fastsettes et kvalitetskriterie for et kemisk stof i luft, jord eller drikke-
vand, bgr der tages hensyn til alle de eksponeringsveje, ad hvilke den generelle
befolkning kan blive eksponeret for stoffet, det vil sige via luft, levnedsmidler,
og drikkevand. Dette betyder, at TDI fgr beregningen af det enkelte kvali-
tetskriterie skal fordeles pa disse forskellige medier. (MST 1990, MST 1992).

Safremt det vides, at der forekommer en vasentlig eksponering for et givent
kemisk stof fra andre medier end det medie, der skal fastsattes et kvalitetskri-
terie for, tildeles (allokeres) kun en vis procentdel af TDI til det pageeldende
medie, saledes at man sikrer sig, at bidragene fra de forskellige medier samlet
ikke overskrider TDI. Denne procedure kaldes allokering. Som udgangspunkt
allokeres 10% af TDI til det pageeldende medie. For visse kritiske stoffer, hvor
hovedbidrag kommer fra gvrige kilder kan der dog allokeres helt ned til kun
1% af TDI (for eksempel for visse pesticider), men ogsa hgjere fordelingstal
kan anvendes i forbindelse med konkrete vurderinger. | de tilfelde hvor bidrag
fra andre medier ikke er kendt, fastseettes kvalitetskriterierne som udgangs-
punkt ved, at hele TDI allokeres til det pageeldende medie. (Nielsen et al.
1995).

I WHO (1994) er det vedrgrende allokering anbefalet, at generelt bgr mindre
end 100% af TDI anvendes ved fastsettelse af guideline-veerdier for at tage
hgjde for, at i langt de fleste tilfzelde vil eksponeringen for alle medier ikke
veere kendt. Endvidere er det anbefalet, at i de tilfeelde hvor eksponeringen via
et givent medie er meget lille (mindre end et par procent) i forhold til den
totale eksponering fra alle medier, bgr der ved fastsettelse af en guideline-
veerdi for det pagaldende medie ikke anvendes allokering.

WHO (1996) har i relation til fastsettelse af guidelines for drikkevand anfert,
at eksponeringen for kemiske stoffer via drikkevand ofte er lav i forhold til
andre kilder som for eksempel levnedsmidler og luft. Derfor er der ved fast-
seettelse af guidelines baseret pa teerskelveerdiprincippet taget hgjde for ekspo-
nering fra andre kilder ved at allokere en vis procentdel af TDI til indtagelse
via drikkevandet. | de tilfeelde hvor det har veeret muligt, er der ved fastsattel-
se af guideline taget udgangspunkt i data vedrgrende indtagelse af det givne
stof fra de forskellige kilder, eller indtagelsen er estimeret udfra vurderinger af
fysisk-kemiske egenskaber. | gvrige tilfeelde er der som udgangspunkt anvendt
en arbitreer faktor pa 10% for indtagelse via drikkevandet. Denne faktor vur-
deres i de fleste tilfelde som veerende tilstreekkelig til at tage hajde for indta-
gelse af det givne stof fra andre kilder.

CEN har en generel holdning til allokering i forbindelse med legetgj, idet det
er hovedsynspunktet, at der kun skal allokeres 10% af TDI til legetgj. Da
CEN p.t. forbereder et forslag til EU-kommissionen om en ny standard for
visse organiske forbindelser i legetgj, vil dette princip blive foreslaet for nogle
grupper af kemikalier, men ikke for andre.

7.3 Andre forhold

I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for luft, jord og drikkevand kan der
i visse tilfeelde veaere behov for at justere disse yderligere. Et eksempel herpa er
fastseettelse af et kvalitetskriterie for en gruppe af nartbeslegtede stoffer (for
eksempel phthalater), som ikke alle er lige godt undersggt, og hvor kvalitets-
kriteriet fastsattes pa baggrund af den viden, der foreligger for enkelte af de
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stoffer, der er inkluderet i gruppen. Her kan der saledes anvendes en redukti-
onsfaktor til at tage hgjde for usikkerhederne i relation til den manglende vi-
den for det enkelte stof i gruppen.

Andre forhold, som ogsa indgar ved fastsettelse af kvalitetskriterier for luft,
jord og drikkevand, er stoffets fysisk-kemiske egenskaber (for eksempel vand-
oplgselighed, flygtighed og persistens i miljget), dannelse af aerosoler, binding
af stoffet til for eksempel partikler, baggrundsniveauer i luft, jord og drikke-
vand, samt udseende, lugt og smag.

7.4 Fastsattelse af sundhedsmeassigt baseret luftkvalitetskriterium
og B-verdi

Det sundhedsmaessigt baserede kvalitetskriterium i luft (QC, ) for et konkret
stof beregnes ud fra den estimerede tolerable daglige indtagelse (TDI - se
kapitel 4 og 5) eller et NOAEC/LOAEC fra et inhalationsstudie ved at divide-
re med den gennemsnitlige daglige ventilation (VR) (se 7.4.1).

QC, . danner udgangspunkt for fastseettelse af en B-veerdi (se 7.4.2), som er
den enkelte virksomheds samlede maksimalt tilladelige bidrag til tilstedeveerel-
sen af et forurenende stof i luften i omgivelserne udenfor virksomheden, det
vil sige immissionen.

7.4.1 Sundhedsmeessigt baseret luftkvalitetskriterium

Felgende fremgangsmade anvendes til beregning af det sundhedsmaessigt
baserede luftkvalitetskriterium (QC,,,), nar TDI for de(n) kritiske effekt(er) er
fra orale studier og angivet i enheden mg/kg legemsveegt/dag:

TDI *Z *w
QC,. = —_— hvor
VR

Z er den procentdel af TDI, der allokeres til udeluften
w er legemsvaegten
VR  er den gennemsnitlige daglige ventilation

I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for udeluft har MST hidtil anvendt
en standardveerdi for ventilation (VR) p& 20 m°/dag og en standardvaerdi for
legemsvagt (w) pa 70 kg. Endvidere forudsettes 100% absorption efter inha-
lation med mindre datagrundlaget for et konkret stof er tilstraekkeligt til at
foretage en konkret vurdering af absorptionsfraktionen.

Falgende fremgangsmade anvendes, nar (nul)effektniveauer (NO(A)EC eller
LO(A)EC) for de(n) kritiske effekt(er) er fra inhalationsstudier og angivet i
enheden mg/m®:

LO(A)EC eller NO(A)EC * Z
QC, = AA A hvor
UF




Z er den procentdel, der allokeres til udeluften
UF  er den samlede usikkerhedsfaktor (se 4.4.4)

For langt de fleste typer af systemiske effekter anses det at veere den samlede
dosis og ikke stoffets koncentration i luften som sadan, der er af betydning for
udvikling af disse effekter. Ved fastsattelse af luftkvalitetskriteriet i disse til-
felde foretages en omregning af det fastlagte (nul)effektniveau til et gennem-
snitligt degnniveau (kontinuert eksponering) ud fra de i studiets aktuelle eks-
poneringsbetingelser. Det vil sige, at der kompenseres for, at eksponeringen
ikke har foregaet i alle dggnets timer over en fuld uge. Hvis eksponeringen for
eksempel er foretaget 6 timer per dag i 5 dage per uge, korrigeres der med en
faktor 6/24 til kontinuer eksponering gennem et helt degn og en faktor 5/7 til
kontinuer eksponering gennem hele ugen.

For lokale effekter (effekter, der optraeder lokalt i luftvejene samt direkte effek-
ter pa hud og gjne) anses det sedvanligvis at veere stoffets koncentration i
luften og ikke den samlede dosis som sadan, der er af betydning for udvikling
af disse effekter, hvorfor der i disse tilfeelde ikke omregnes til en kontinuert
eksponering.

Det skal bemaerkes, at i nogle tilfeelde vil det veere stoffets lugt og ikke dets
sundhedsmaessige effekter, der er bestemmende for luftkvalitetskriteriet og
dermed B-vardien. Hvis der for det givne kemiske stof er foretaget en be-
stemmelse af lugttaersklen, danner denne udgangspunkt for fastsettelse af B-
veerdien. Miljgstyrelsen er mere og mere gaet over til den praksis selv at fa
foretaget bestemmelse af lugtgraense, idet metoder og verdier angivet i littera-
turen i mange tilfeelde ikke vurderes at vaere palidelige. Kun litteraturverdier,
hvor metoden ud fra en grundig beskrivelse vurderes for palidelig, anvendes i
relation til fastseettelse af lugtbaserede B-veardier.

7.4.2 B-veerdi

I henhold til Luftvejledningen (MST 2001) defineres B-vardien som den
enkelte virksomheds samlede maksimalt tilladelige bidrag til tilstedeveerelsen af
et forurenende stof i luften som immission. Ved immission forstas forekomst i
udendgrs luft af forurenende stoffer i fast, flydende eller gasformig tilstand —
normalt i ca. 1% meters hgjde — over jordoverfladen. B-veerdien anvendes ved
den OML-beregning (OML.: Operationel Meteorologisk Luftkvalitetsmodel)
af skorstenshgjden, der skal foreligge for ethvert afkast, som udsender forure-
nende stoffer til luften.

Fastseettelsen af luftkvalitetskriteriet, som det er beskrevet ovenfor, er baseret
pa en konstant udsattelse for et givent kemisk stof. Selv om emissionen fra en
virksomhed er konstant, vil koncentrationen i udeluften i nedslagsomraderne
(immissionskoncentrationsbidraget) svinge pa grund af skiftende meteorologi-
ske forhold. I praksis vil den enkelte persons udsettelse derfor altid veere
steerkt varierende. Ifglge Luftvejledningen (MST 2001) er B-veerdien ved
OML-beregningerne en middelverdi over en time, der ikke ma overskrides
mere end 1% af tiden, det vil sige hgjst 7 timer af en maneds samlede timer.

B-vardien er saledes ikke alene en koncentrationsangivelse, men tillige en op-
lysning om den tid, stoffet ma virke i. Der skelnes mellem stoffer, der alene

har en langtidseffekt, og hvor det er den akkumulerede dosis, der er afggrende
for risikoen, og stoffer hvor virkningen er akut. Ved implementeringen af luft-
kvalitetskriteriet til en B-veerdi er spargsmalet om karakteren af stoffets skade-
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lige virkninger, og den tid de virker i, afggrende for fastsettelse af B-veerdien.
Der skelnes mellem 4 forskellige tilfelde (MST 1990):

1. Stoffer, hvor alene den samlede dosis og dermed i realiteten gennem-
snitskoncentrationen af stoffet er afggrende for en effekt. Som eksem-
pel pa sadanne stoffer kan navnes de genotoksiske carcinogener. | dis-
se tilfeelde fastseettes B-vaerdien til 40 gange den koncentration, der er
beregnet som luftkvalitetskriterium. Meteorologiske spredningsbereg-
ninger har vist, at gennemsnitskoncentrationen malt over et ar vil veere
ca. 1/40 af den B-veerdi, der beregnes efter Luftvejledningen.

2. Stoffer, der er akut eller subkronisk virkende, men hvor en pavirkning
over en vis tid, for eksempel af toksikokinetiske grunde er ngdvendig
for, at der sker en effekt. Eksempler pa sddanne stoffer er de fleste op-
Igsningsmidler. | disse tilfeelde fastseettes B-vaerdien til den koncentra-
tion, der er beregnet som luftkvalitetskriteriet.

3. For stoffer hvor lugten er den begraensende faktor, er maksimums
koncentrationen ved 1 minuts midlingstid 5-10 gange lugttzersklen.
Dette svarer til B-vaerdier pa 0,5-1,2 lugtenheder. B-vardien er derfor
her fastsat til lugtgreensen (1 lugtenhed).

4. Stoffer, der har en umiddelbar akut virkning. Det kan vere stoffer, der
er sensibiliserende eller slimhindeirriterende. Her fastsattes B-vaerdien
til 1/10 af den koncentration, der er beregnet som luftkvalitetskriteriet,
idet det forudseettes, at immissionskoncentrationen aldrig ud fra prak-
tiske vurderinger vil overskride 10 gange B-verdien.

7.4.3 Luftkvalitetskriteriet anvendt i forbindelse med afdampning fra forurenet
jord

Som en generel regel ma afdampning af kemiske stoffer fra en forurenet
grund ikke medfare et hgjere bidrag til den ovenstaende luft end luftkvalitets-
kriteriet. Et sadant kriterium for afdampning bliver iser anvendt i forbindelse
med afdampning af flygtige stoffer fra jorden og deres indsivning i indeklima.
Luftkvalitetskriteriet anvendes alene til bidraget fra forureningerne til indekli-
maet og kan saledes ikke anvendes som et overordnet kvalitetskriterium for det
samlede indhold af den pagealdende komponent i indreluften, da andre myn-
digheder (Arbejdstilsynet og Erhvervs- og Boligstyrelsen) har ansvaret for den
overordnede kvalitet i indeklimaet.

Tilsvarende anvendes luftkvalitetskriteriet som udgangspunkt til fastseettelse af
tolerabelt bidrag fra forurenende stoffer, der fra en erhvervsvirksomhed siver
ind i boliger i samme bygning, for eksempel indsivning af dampe fra renseri-
virksomhed til nabolejligheder.



7.5 Fastszttelse af sundhedsmassigt baseret jordkvalitetskriterium

Foelgende fremgangsmade anvendes ved beregning af det sundhedsmaessigt
baserede jordkvalitetskriterium, nar de(n) kritiske effekt(er) ikke er akut toksi-
citet:

TDI = X *w
Qijd = - hvor

I/H

X er den procentdel af TDI, der allokeres til indtagelse af jord

w er legemsvaegten for et barn

E, er den daglige indtagelse af jord for et barn

E, erden daglige hudkontakt med jord (anvendes kun i forbindelse med szrligt hudgen-
nemtraengelige stoffer)

I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for jord har MST hidtil anvendt en
standardveerdi for daglig indtagelse af jord (E,) pa 0,2 g/dag, en standardvardi
for daglig hudkontakt med jord (E,) pa 1 g/dag, og en standardveerdi for le-
gemsveegt (w) pa 10 kg.

Falgende fremgangsmade anvendes ved beregning af jordkvalitetskriteriet, nar
den kritiske effekt er akut toksicitet:

ED *w
QC,, = — hvor
E x UF

ED er den dosis, der medfgrer effekt (akut toksicitet)
w er legemsvaegten for et barn (10 kg)

E, er indtagelse af jord for et pica-barn (10 g)

UF  er den samlede usikkerhedsfaktor (se 4.4.4)

Fastseettelsen af jordkvalitetskriteriet, som det er beskrevet ovenfor, foretages
for den mest falsomme anvendelse af jordomradet. Der er séledes taget hen-
syn til, at sma bern, der vurderes som den mest udsatte gruppe, kommer i
maksimal kontakt med jorden og bliver eksponeret i forbindelse med indtagel-
se af jord og ved hudkontakt med jord.

7.6 Afskaringskriterier i relation til jord

Som navnt tidligere fastsattes jordkvalitetskriteriet for den mest falsomme
anvendelse af jordomradet (parcelhuse og bgrneinstitutioner), det vil sige, at
der tages hensyn til, at barn kommer i maksimal kontakt med jorden og bliver
eksponeret i forbindelse med indtagelse af jord og ved hudkontakt med jord
(se 7.4).
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Der findes imidlertid lettere forurenede omrader, primert i byer, som er foru-
renet i et omfang, der overstiger de fastsatte jordkvalitetskriterier. Ofte drejer
det sig om bly og PAH forureninger. Omraderne har en geografisk udbredel-
se, der ikke ger det muligt at fjerne forureningen. For sddanne omrader kan
der fastseettes sakaldte afskaeringskriterier, hvor afskaeringskriteriet angiver et
niveau, der kraever fuldstendig afskeering fra forureningen. Intervallet mellem
jordkvalitetskriteriet og afskeeringskriteriet benaevnes radgivningsintervallet.
Til dette interval, hvor jorden betragtes som lettere forurenet, er der knyttet
visse forholdsregler og restriktioner til anvendelse af arealerne, nar disse an-
vendes til boliger, bgrneinstitutioner og offentlige legepladser. Disse forholds-
regler tilsigter at begraense den direkte eksponering for jord ved hudkontakt og
indtagelse.

Miljgstyrelsen har udgivet en vejledning vedrgrende radgivning af beboere i
lettere forurenede omrader (MST 2000).

Principperne for fastsettelse af afskeaeringskriterier, som er beskrevet i vejled-
ningens bilag C (MST 2000), gengives kort her.

Afskeringskriteriet fastseettes med udgangspunkt i de samme vurderinger af
TDI, som har veere anvendt ved fastsattelse af jordkvalitetskriteriet for det
pageeldende stof.

En gennemgang (Larsen 1998) af international praksis har vist, at man i flere
lande anvender differentierede jordkvalitetskriterier afhangig af arealanven-
delsen, og at den accepterede stofkoncentration i jord stiger med en faktor 5 til
10, nar anvendelsen af arealet medferer mindre adgang til frie jordoverflader,
for eksempel legeplads i forhold til villahave eller park.

Som udgangspunkt for fastsettelse af afskaeringskriteriet er der for stoffer,
hvis skadelige effekter er en fglge af lang tids udsettelse, anvendt en faktor pa
op til 10 i forhold til jordkvalitetskriteriet, idet det skannes at efterlevelse af
radgivning og ivaerksattelse af eksponeringsreducerende foranstaltninger vil
kunne reducere eksponeringen med forureningskomponenterne med en faktor
10. For de stoffer, hvor jordkvalitetskriteriet er fastsat pa grundlag af akut
toksicitet, fastseettes afskaeringskriteriet til det samme som jordkvalitetskriteri-
et, da det ikke anses for muligt, med tilstreekkelig sikkerhed, gennem radgiv-
ning af forebygge, at barn i enkeltstaende tilfeelde indtager starre meengder
jord. Endvidere ber der ogsa i forbindelse med afskeringskriteriet geelde det
almene astetiske og hygiejniske krav om, at jorden ikke ma have afvigende
lugt eller udseende.

7.7 Fastsattelse af sundhedsmassigt baseret drikkevandkvalitetskri-
terium

Felgende fremgangsmade anvendes ved beregning af det sundhedsmaessigt
baserede drikkevandkvalitetskriterium:

TDI *Y *w
QCdrikkevand = hvor
E

Y er den procentdel af TDI, der allokeres til indtagelse af drikkevand
w er legemsvaegten
E, erden daglige indtagelse af drikkevand



I relation til fastseettelse af kvalitetskriterier for drikkevand har MST hidtil
anvendt en standardveerdi for daglig indtagelse af vand (E,) pa 2 liter/dag og
en standardveerdi for legemsvagt (w) pa 70 kg.

Kemiske stoffer, der kan traenge gennem huden, kan optages i en ikke uve-
sentlig maengde i forbindelse med karbadning og brusebadning. Stoffer, der
let fordamper (for eksempel mange oplgsningsmidler), kan endvidere frigives
fra vandet ved brusebadning og dermed indandes og séaledes ogsa give et bi-
drag til den samlede optagelse af det pagaeldende stof. Omfanget af optagelsen
via karbadning og brusebadning afhaenger af det enkelte stofs hudgen-
nemtraengelighed, og i hvor stor udstreekning stoffet frigives ved fordampning
fra vandet. Der bar derfor i konkrete tilfeelde, hvor disse bidrag vurderes ser-
ligt relevante (meget hudgennemtraengelige stoffer og/eller stoffer med hgj
flygtighed fra vandfasen), ogsa tages hgjde for disse bidrag ved fastsattelse af
drikkevandkvalitetskriteriet, sdledes at den samlede optagelse via drikkevand
og badevand ikke overskrider den del at TDI, som er allokeret til drikkevand.
(MST 1992).

Smag, lugt og udseende af drikkevandet har en veasentlig betydning, ogsa selv
om det ikke udgar en sundhedsfare i relation til indtagelse af drikkevand. Det
vil saledes i nogle tilfelde vaere lugt, smag, eller udseende, og ikke stoffets
sundhedsmaessige effekter, der er bestemmende for veerdien af drikkevandkva-
litetskriteriet. (MST 1992).

Det er hovedprincippet, at forurening med kemiske stoffer i drikkevand ikke
bar forekomme, og at man bar minimere eventuelle forureninger mest muligt,
ogsa selv om drikkevandkvalitetskriteriet ikke er overskredet (MST 1992).
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8 Kombinationseffekter

Risikovurderinger af kemiske stoffer og efterfalgende reguleringsmaessige til-
tag, som for eksempel fastseettelse af kvalitetskriterier for kemiske stoffer i luft,
jord og drikkevand, baseres generelt pa data fra undersggelser af de enkelte
stoffer. Mennesker udsattes imidlertid for en lang reekke kemiske stoffer sam-
tidigt, og disse stoffer kan potentielt have bade de samme og forskellige effek-
ter. Som falge heraf er myndighederne ngdt til at tage stilling til sddanne ke-
miske “coctails” for at sikre, at disse ikke har uforudsete helbredseffekter. In-
stitut for Fadevaresikkerhed og Ernering har derfor for Miljgstyrelsen og Fg-
devaredirektoratet udarbejdet en rapport over den nuvarende viden om kom-
binationseffekter af kemiske stoffer i blanding (MST 2002). Nedenfor (se
8.1) er et kort uddrag fra denne rapport, inklusive rapportens hovedkonklusi-
oner.

Som udgangspunkt fastseettes kvalitetskriterier for kemiske stoffer i luft, jord
og drikkevand for det enkelte stof pa baggrund af en vurdering af det pageel-
dende stofs toksikologiske egenskaber. Safremt der foreligger toksikologiske
data for blandinger af flere stoffer, bar disse selvsagt benyttes i relation til fast-
seettelse af kvalitetskriterier. Men oftest foreligger denne form for data ikke.
MST har for kombinationseffekter i relation til B-veerdier og drikkevand frem-
sat administrative principper. Disse er kort gengivet i 8.2 og 8.3 respektivt.

8.1 Rapport vedrgrende kombinationseffekter af kemiske stoffer i
blanding

Institut for Fedevaresikkerhed og Ernaring har, som navnt ovenfor, udarbej-
det en rapport over den nuvaerende viden om kombinationseffekter af kemiske
stoffer i blanding (MST 2002). Her gives er et kort uddrag fra denne rapport,
inklusive rapportens hovedkonklusioner.

Kombinationseffekter og interaktioner mellem kemiske stoffer, for eksempel
leegemidler, som gives til mennesker i store doser, har varet kendt i mange ar
inden for farmakologien. Erfaringerne herfra er dog ikke direkte anvendelige
til forudsigelse af toksiske effekter af blandinger af kemiske stoffer i miljget og
fadevarer, hvor eksponeringsniveauerne for den generelle befolkning er rela-
tivt lave, og interaktioner, som forekommer ved hgje doser, er ikke ngdven-
digvis repraesentative for eksponering i lavdosis niveauet. Det er imidlertid et
faktum, at hovedparten af vores viden om kombinationseffekter af kemiske
stoffer stammer fra undersggelser, som har anvendt doser, der er langt hgjere
end dem, der forekommer i miljget. Ofte har doserne overskredet teersklerne
for effekter af de enkelte stoffer i blandingen. Den umiddelbare forventning
er, at eksponering for meget lavere doser sandsynligvis vil resultere i mindre
grad af interaktion, som primart skyldes forskellige teerskelvaerdier og maet-
ningsfeenomener, for eksempel med hensyn til metabolismen (aktive-
ring/deaktivering) af stofferne i organismen.

Forudsigelse af de toksikologiske egenskaber af en blanding af kemiske stoffer
kraever ideelt detaljeret information om blandingens sammensatning og om
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virkningsmekanismerne for hvert enkelt stof i blandingen. Som regel er sa-
danne detaljerede oplysninger ikke til stede.

Et af de vigtigste punkter, som indledningsvis skal afklares, er hvorvidt der vil
forekomme interaktioner eller ej. Interaktioner i form af synergistiske eller
antagonistiske effekter. Synergistiske effekter optraeder, nar den samlede effekt
af to kemiske stoffer er starre end summen af effekterne af hvert enkelt stof
alene, mens en antagonistisk effekt optraeder, nar den samlede effekt af to ke-
miske stoffer er mindre en summen af effekterne af hvert enkelt stof alene.
Selv om stofferne ikke pavirker hinanden (ingen interaktion), er der alligevel
grund til at overveje, om de skal vurderes ud fra principper om dosis addition
eller effekt/respons addition. Dosis addition anvendes, nar stofferne har helt
samme virkningsmade og danner baggrund for toksicitetsekvivalenter, mens
effekt/respons addition (hvor den teoretiske baggrund er kompliceret) typisk
finder anvendelse, nar stofferne har enten samme type effekt (f.eks. kraeft-
fremkaldende effekt) eller respons (f.eks. samme malorgan, men forskellig
virkningsmade). Disse tre basale principper (ingen interaktion, synergi, anta-
gonisme) for kombinationseffekter af kemiske stoffer er helt teoretiske, og ofte
er man ngdt til at tage hensyn til to eller alle tre koncepter samtidig, nar blan-
dinger bestar af mere end to stoffer, og toksicitetsmalene er komplekse.

En Hollandsk forskergruppe har gennemfgrt et forskningsprogram for at af-
prave en hypotese om, at eksponering for blandinger af kemiske stoffer i (la-
ve) ikke-toksiske doser af de individuelle stoffer, som en regel ikke vil vaere
sundhedsmaessigt betenkeligt. En af grundene var, at de fleste retningslinier
fra nationale og internationale myndighed ofte foreslar at anvende modeller
baseret pa simpel ”dosis addition™ eller “respons addition™ til vurdering af
stofblandinger, og herved totalt ignorerer ethvert kendskab til stoffernes virk-
ningsmekanismer. Det er klart, at sadanne fremgangsmader i hgj grad vil
overestimere risikoen, nar der er tale om stoffer med virkningsmekanismer,
hvor antagelsen af additive effekter ikke geelder. For blandinger af stoffer, som
vides at have samme virkningsmekanisme og derfor ikke vil udvise interaktio-
ner, er en kumulativ fremgangsmade baseret pa enten dosis- eller respons
addition det rette valg.

Ud fra resultaterne af eksperimentelle korttids studier konkluderede den Hol-
landske gruppe, at eksponering for blandinger af arbitreert udvalgte kemiske
stoffer klart viste fraveer af fuld additiv effekt og gav en vis evidens for delvis
additivitet, nar alle stofferne i blandingen blev indgivet i doser svarende til
deres egne nul-effektniveauer (NOAELS). Ved en smule lavere dosisniveauer,
blev der ikke fundet tegn pa toksiske effekter. Denne konklusion gjaldt kombi-
nationer af stoffer, som enten havde forskellige malorganer og/eller forskellige
mal i det samme organ, det vil sige, at de havde forskellige virkningsmekanis-
mer. Derfor udger eksponering for sadanne blandinger ikke en starre risiko
end eksponering for det enkelte stof under forudsatning af, at eksponerings-
niveauerne er enten omkring eller lavere end de individuelle stoffers
NOAELs. Ved eksponeringsniveauer, som er hgjere end NOAELSs, kan der
ses bade synergistiske og antagonistiske effekter, afhangigt af stofferne.
Gruppen konkluderer samlet, at nar eksponeringsniveauerne for de enkelte
stoffer i en blanding er pa ADI/TDI-niveau, sa kan der ikke forventes nogen
gget risiko.

Anvendelse af “dosis addition” metoder i risikovurderingen af kemiske stoffer
i blandinger er kun videnskabeligt forsvarlig, nar alle kemiske stoffer i blan-
dingen virker pa samme made, med den samme mekanisme, og kun er for-



skellige med hensyn til deres potens. Samme virkningsmekanisme kan antages
at veere til stede hvis to stoffer:

e Forarsager samme kritiske effekt

e Virker pa samme molekyleere mal i det samme malorgan, og

o Virker gennem den samme farmakologiske mekanisme og eventuelt
danner den samme toksiske metabolit

Risikovurderingen af eksponering for blandinger af veldefinerede kemiske
stoffer bagr udnytte de toksikologiske databaser optimalt. Ideelt bgr udgangs-
punktet for vurderingen veere en dosis af hver enkelt stof, der er associeret
med et bestemt biologisk respons (f.eks. ED,,, ED, ), da dette tager hensyn til
alle tilgeengelige dosis-respons data. Et udgangspunkt baseret pa doser, som
giver et bestemt respons, bgr altid foretreekkes frem for at anvende NOAEL,
fordi NOAEL er en enkelt punktvardi og ikke et mal for et biologisk respons.
Udgangspunktet for de individuelle stoffer bgr ideelt ogsa baseres pa studier
med samme dyreart og med samme administrationsvej. De data, der er til-
gengelige for de fleste kemiske stoffer, tillader imidlertid ikke en estimering af
for eksempel ED,, og relative potenser ma derfor ofte baseres pA NOAEL som
udgangspunkt.

8.1.1 Forslag til generel fremgangsmade

Det er vigtigt farst at skelne mellem simple blandinger og komplekse blandin-
ger. En simpel blanding bestar af et relativt lille antal stoffer (f.eks. 10 eller
feerre), og blandingens sammenszatning er kendt, bade kvalitativt og kvantita-
tivt. En kompleks blanding indeholder derimod mere end 10, maske hundre-
der eller tusindvis af stoffer, og den kvalitative og kvantitative sammensatning
kendes ikke fuldt ud. Der bgr ogsa skelnes mellem analyse af hele blandinger
(top-down approach) og analyse af de enkelte komponenters interaktioner
(bottom-up approach). Den sidstnaevnte fremgangsmade kreaver forstaelse af
de grundlzeggende koncepter vedrgrende kombinationseffekter af kemiske
stoffer.

Groten et al. (2001) har foreslaet generelle fremgangsmader til sikkerhedsvur-
dering af simple og komplekse blandinger. For simple blandinger er den mest
pragmatiske og maske enkleste made at teste blandingens toksicitet uden at
identificere hvilke typer af interaktioner, der optreeder mellem blandingens
komponenter. Resultaterne af en sadan testning kan imidlertid kun anvendes
til fareidentifikation og risikovurdering af eksponering for denne specielle
blanding. En mere detaljeret fremgangsmade er at undersgge kombinationsef-
fekterne mellem blandingens individuelle komponenter. Her kan der anvendes
forskellige undersggelsesdesign, afhaengig af blandingens kompleksitet og an-
tallet af stoffer i blandingen. Det starste problem ved vurderingen af resulta-
terne er at afgare, hvorvidt komponenterne pavirker de samme toksikologiske
processer, gennem den samme virkemade, eller om deres virkemader er funk-
tionelt uafhangige.

Med hensyn til komplekse blandinger anbefales det at anvende en to-trins
fremgangsmade, dersom blandingen ikke kan testes direkte. Farst identificeres
de ’n” (f.eks. 10) mest risikofyldte stoffer i blandingen. Dernast gennemfares
fareidentifikation og risikovurdering af de (10) prioriterede stoffer under an-
vendelse af procedurerne beregnet til vurdering af simple, veldefinerede blan-
dinger:
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Udvelgelse af “top 10 stofferne under farste trin bar baseres pa ekspone-
ringsniveauerne og graden af toksicitet af de individuelle stoffer. Jo starre risi-
kokvotienten (RQ) er, jo hgjere er sandsynligheden for skadelige effekter i
mennesker (dvs. hgjere risiko), og des hgjere skal stoffet rangeres pa listen
over de prioriterede stoffer. Fareidentifikation og risikovurdering af den ud-
valgte blanding af stoffer (“top 10 stofferne) begr baseres pa toksicitetsdata,
pa kendskab til virkningsmekanismerne for de individuelle stoffer, og pa for-
udsigelse af tilstedeveerelse eller fraveer af additive eller potentierende interak-
tive effekter mellem de udvalgte stoffer. For at kunne forudsige kumulativ
effekt (additivitet) eller interaktion er det nagdvendigt med kendskab til den
formodede virkningsmekanisme. Udarbejdelse af et system til klassifikation af
kemiske stoffer pa basis af deres virkningsmekanismer vil derfor veere ekstremt
nyttigt.

Trin 1: Identifikation af prioriterede stoffer

Udveelg et begraenset antal stoffer (f.eks. 10) med det starste potentiale for risiko, ved at
anvende risikokvotienten (RQ):

Eksponeringsniveau
RQ =

Niveau for toksicitet

Med andre ord, udvelg blandingens “top 10” stoffer

Trin 2: Farekarakterisering og risikovurdering

Identificer fare og vurder risiko for den udvalgte blanding af de (“10”) prioriterede stoffer,
under anvendelse af principperne for vurdering af simple blandinger af kemiske stoffer.

En pragmatisk fremgangsmade: Foretag begreensede toksikologiske studier f.eks. et 4-
ugers rotteforsgg og en screeningstest for genotoksicitet med den udvalgte blanding af de
(“10™) prioriterede stoffer, under anvendelse af eksponeringskoncentrationer, der er f.eks.
3-10 gange hgjere end i den komplekse blanding.

Vurderingen antager implicit, at fare og risiko ved eksponering for den define-
rede (“top 10”") blanding af stoffer er repraesentativ for fare og risiko ved eks-
ponering for hele den komplekse blanding.

8.1.2 Simple blandinger af pesticider i fadevarer

Instituttet for Fgdevaresikkerhed og Ernering har udarbejdet en rapport om
kombinationseffekter af pesticider i fadevarer for Fgdevaredirektoratet
(Reffstrup 2002). | rapporten foreslas det, at risikovurderingen af pesticidre-
ster i fedevarer foretages pa en “case-by-case” basis, hvor de kemiske og tok-
sikologiske data vurderes i en proces, der leegger vaegt pa den foreliggende
evidens. Det foreslas generelt at anvende hazard index metoden med ADI



(hvor de individuelle sikkerhedsfaktorer er inkluderet) og ikke NOAEL (hvor
sikkerhedsfaktorer ikke er inkluderet) som den acceptable navner ved bereg-
ning af de individuelle hazardkvotienter. Dog bar toksicitets &kvivalentfaktor
metoden (TEF) anvendes i de tilfeelde, hvor vaegten af evidens peger pa, at
stofferne i blandingen har samme virkningsmade (som f.eks. organophospha-
terne).

8.2 Kombinationseffekter i relation til B-verdier

MST (2001) har for kombinationseffekter i relation til B-veerdier og samtidig
emission af flere stoffer fremsat felgende administrative principper:

Nar stofferne virker uafhangigt af hinanden, det vil sige ikke pavirker hinan-
dens effekt, skal B-veerdierne for stofferne hver for sig veere overholdt. Afkast-
hgjden skal fastsaettes pa grundlag af det stof, der giver den starste spred-
ningsfaktor.

Huvis stofferne pavirker hinandens effekter og virkemade, vil man for visse
stofblandinger kunne risikere, at stofferne kan forsteerke hinandens effekter,
det vil sige have en synergistisk virkning. Erfaringerne fra dyreforsgg tyder pa,
at sadanne effekter farst gor sig geldende, nar stofferne hver iszr er til stede i
en koncentration i luften, der i sig selv vil medfare effekter, det vil sige er til
stede over deres individuelle nul-effektniveau.

Da B-verdien for det enkelte stof typisk er fastsat ud fra data vedrgrende nul-
effektniveauet og under anvendelse af en usikkerhedsfaktor, vil der ikke for-
ventes effekter ved B-vaerdien. Overholdelse af stoffernes individuelle B-
veerdier vurderes derfor umiddelbart at sikre, at interaktion mellem stofferne,
herunder forsteerkende effekter, ikke kan forekomme. Afkasthgjden skal derfor
fastseettes pa grundlag af det stof, der giver den sterste spredningsfaktor.

Nar stofferne har samme effekter og virkemade, er der grundlag for at sum-
mere eksponeringsbidraget for de enkelte stoffer. Der bgr i praksis ske additi-
on i B-veerdisammenhang for ensvirkende stoffer, nar 1) stofferne er homolo-
ge stoffer (stoffer fra samme kemiske stofgruppe som for eksempel alkoholer,
ketoner eller ethere) og 2) stofferne tilhgrer samme stofgruppe i Luftvejled-
ningen og 3) stofferne har sundhedsrelaterede B-vardier (det vil sige, at de
ikke er maerket med et L).

Huvis alle 3 punkter er opfyldt, bar afkastberegningen foretages pa grundlag af
den samlede emission af stofferne. Det kan ske ve at fastlaegge den resulteren-
de B -veerdi (se formlen nedenfor). Denne B -veerdi er udtryk for en samlet B-
veerdi for blandingen, beregnet pa grundlag af de enkelte stoffers kildestyrke
og B-verdier.

G
B = —  hvor
G/B,+G,/B,+ .. +G,/B,

B,  erden resulterende B-vaerdi i mg/m?

G ersummenafG,G,..G,

G, er kildestyrken for stof 1 i mg/m®

B, erden B-veerdi, som angives/fastsattes for stof 1
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8.3 Kombinationseffekter i relation til kvalitetskriterier for drikke-
vand

Som udgangspunkt fastseettes kvalitetskriterier for kemiske stoffer i drikkevand
for det enkelte stof pd baggrund af en vurdering af det pagealdende stofs toksi-
kologiske egenskaber. Dog er der i henhold til bekendtggrelse om vandkvalitet
og tilsyn med vandforsyningsanleeg (MEM 2001) fastsat kvalitetskrav for en
reekke grupper af stoffer i drikkevand, for eksempel sum af trihalomethaner,
sum af gvrige phthalater, anioniske detergenter.

MST (1992) har for kombinationseffekter i relation til forekomst af naertbe-
sleegtede stoffer hidtil anvendt additionsformlen:

B=C/GV,+CJ/GV,+..+C/J/GV,  hvor

C, erkoncentrationen af stoffet n i drikkevand
GV, er greenseverdien for stoffet n
B er brgksummen, som skal veere mindre end 1

Det er anfart, at additionsformlen kun kan benyttes for stoffer, der medfarer
besleegtede effekter, det vil sige stoffer, der for eksempel alle er neurotoksiske.
Ved anvendelsen af additionsformlen tages der saledes ikke hensyn til en even-
tuel synergistisk eller antagonistisk effekt. Safremt der er kendskab til sterrel-
sen af synergistiske eller antagonistiske effekter, bgr denne viden selvfglgelig
indga i vurderingen.
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Bilag A

Terminologi

Benchmark dose - BMD:

Den nedre konfidensgranse for en koncentration eller dosis, der farer til en
given kritiske effektstarrelse, det vil sige den incidens (f.eks. 1, 5 eller 10%),
der estimeres for en given effekt.

B-verdi:

Bidragsveerdi, som er den enkelte virksomheds samlede maksimalt tilladelige
bidrag til tilstedeveerelsen af et forurenende stof i luften i omgivelserne
udenfor virksomheden, det vil sige immissionen.

Default veerdi:

Pragmatisk fastlagt veerdi som anvendes nar datagrundlaget ikke er
tilstreekkeligt med henblik pa fastleeggelse af en eksakt veerdi. Anvendes blandt
andet i relation til usikkerhedsfaktorer (UF) og standardeksponeringer. Pa
dansk: udgangsverdi eller standardveerdi.

Dosis:

Den mangde af et stof (angives sedvanligvis i enheden mg eller mg/kg
legemsveegt) som er tilgeengelig for optagelse i organismen, f.eks. er det ved
indanding volumet af ind&ndet luft (angives sedvanligvis i enheden m®)
ganget med stofkoncentrationen (angives sedvanligvis i enheden mg/m®).

Dosis (koncentration) — effekt vurdering:
Karakterisering af sammenhangen mellem dosis (eller koncentration) af
stoffet og de observerede effekter.

Dosis (koncentration) — respons vurdering:

Karakterisering af sammenhangen mellem dosis (eller koncentration) af
stoffet og forekomst/hyppighed (engelsk: incidence) og alvorlighed (engelsk:
severity) af en effekt.

Eksponeringsvurdering:

Vurdering af de koncentrationer (eller doser) af et stof i forskellige medier
(f.eks. luft, jord, vand, levnedsmidler, forbrugerprodukter, indeklima), som et
individ udsattes for. Angives for luft ssedvanligvis i mg/m’, for jord i mg/kg
jord, for drikkevand i mgl/liter, og for levnedsmidler i mg/kg levnedsmiddel.
Andre angivelser kan veere mg/dag og mg/kg legemsveagt per dag.

Farlighedsvurdering:
Vurdering af et kemisk stofs forskellige iboende toksikologiske
(sundhedsskadelige) effekter.

Granseveaerdi:

En administrativt fastsat veerdi, typisk for det maksimale indhold i et givent
medie, eventuelt i et produkt. Er som regel et lovbundet
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reguleringsinstrument fastsat gennem udstedelse af en bekendtgarelse.
Tidligere anvendtes termen i forbindelse med en sundhedsmaessigt baseret
greenseveerdi, hvor der i dag i stedet anvendes betegnelsen kvalitetskriterie.

Hormesis:

En dosis-responssammenhang, hvor der ved lave doser ses en stimulation og
ved hgje doser en inhibition og giver sig udtryk ved et U-formet eller
omvendt U-formet kurveforlgb.

Kravveerdi:
Anvendes pa tilsvarende vis som granseverdi, se ovenfor,

Kritisk effekt:
Den toksikologiske effekt, der anses for at vere afggrende, det vil sige danner
udgangspunkt, ved fastseettelsen af kvalitetskriterier i luft, jord og vand.

Kvalitetskriterium:

Vejledende verdi, det vil sige ikke en lovbundet veerdi, der fastsaettes af
Miljastyrelsen i relation til for eksempel luft, jord, drikkevand og grundvand.
Der eksisterer bade sundhedsmaessigt baserede og gkotoksikologiske
kvalitetskriterier. Denne rapport omhandler udelukkende de
sundhedsmaessigt baserede kvalitetskriterier.

LOEL/C (Lowest Observed Effect Level / Concentration) — laveste
observerede effektniveau:

Den laveste dosis / koncentration af et stof, som medfgrer en &ndring i
morfologi, funktionsevne, vakst, udvikling, og/eller levetid hos eksponerede
individer, og som kan pavises i forhold til en sammenlignelig kontrolgruppe.
De @&ndringer, der ses ved LOEL/C, vurderes ikke at veere af skadelig
karakter.

LOAEL/C (Lowest Observed Adverse Effect Level / Concentration):
Den laveste dosis / koncentration af et stof, som medfgrer en skadelig
@ndring i morfologi, funktionsevne, vakst, udvikling, og/eller levetid hos
eksponerede individer, og som kan pavises i forhold til en sammenlignelig
kontrolgruppe.

Lokale effekter:
Effekter, der optraeder lokalt i luftvejene eller i mave-tarmkanalen samt
direkte effekter pa hud og gjne ved direkte kontakt med stoffet.

NOEL/C (No Observed Effect Level / Concentration) — observeret nul-
effektniveau:

Den hgjeste dosis / koncentration af et stof, som ikke medfarer @ndringer i
morfologi, funktionsevne, vaekst, udvikling, og/eller levetid hos eksponerede
individer i forhold til en sammenlignelig kontrolgruppe.

NOAEL/C (No Observed Adverse Effect Level / Concentration):

Den hgjeste dosis / koncentration af et stof, som ikke medfgrer paviselige
skadelige endringer i morfologi, funktionsevne, vaekst, udvikling, og/eller
levetid hos eksponerede individer. Der kan ved NOAEL/C ses &ndringer i
ovennavnte parametre, som ikke vurderes at veere af skadelig karakter.

Provisorisk tolerabel ugentlig indtagelse (PTWI):
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En forelgbig beregnet indtagelse som mennesker vurderes at kunne indtage
ugentligt (tolerere) gennem et helt livsforlgb uden at der optreeder
sundhedsskadelige effekter. PTWI angives sedvanligvis i enheden mg/kg
legemsveegt per uge.

Skadelig effekt (adverse effect):

Andring i morfologi, fysiologi, funktion, vakst, udvikling, eller levetid hos
eksponerede individer, som resulterer i svaekkelse af kapaciteten til at
kompensere for yderligere stress eller gget falsomhed for andre
miljgbetingede effekter.

Systemiske effekter:
Effekter der optraeder i organismen efter optagelse af stoffet for eksempel via
luftvejene, mave-tarmkanalen, og/eller huden.

Toksikodynamik:
Ombhandler kemiske stoffers virkning pa organismen (pa cellulert og
molekyleert plan) og som farer til observerbare effekter.

Toksikokinetik:

Omhandler kemiske stoffers skeebne i organismen, dvs. optagelse, fordeling,
metabolisme samt udskillelse, og beskriver bade kvalitative og kvantitative
aspekter.

Tolerabel daglig indtagelse (TDI):

En beregnet indtagelse som mennesker vurderes at kunne udsezttes for
(tolerere) gennem et helt livsforlgb uden at der optreeder sundhedsskadelige
effekter. TDI angives sedvanligvis i enheden mg/kg legemsvagt per dag.

Tolerabel koncentration (TK):

Den koncentration af et stof i luft, jord eller drikkevand som mennesker
vurderes at kunne udsattes for (tolerere) gennem et helt livsforlgb uden at
der optraeder sundhedsskadelige effekter. TK angives i enheden mg/m® (luft),
mg/l (drikkevand), og i mg/kg (jord).

Teerskelverdi:
Den koncentration eller dosis hvorunder der ikke observeres effekter, se ogsa
NOEL / NOAEL.

Usikkerhedsfaktorer (UF) — tidligere sikkerhedsfaktorer:

Anvendes ved beregning af TDI og kvalitetskriterier for stoffer hvor der anses
at veere en teerskelveerdi for den kritiske effekt.
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