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Vorbemerkung

Die Bewertung und Sanierung von Bau-
stoffen und Bauteilen in Gebduden, die
mit Polychlorierten Biphenylen (PCB)
belastet sind, ist in den meisten Bundes-
lindern auf Grundlage der in den 1990er-
Jahren bauaufsichtlich eingefithrten
PCB-Richtlinie [1] geregelt. Zur gesund-
heitlichen Bewertung von PCB-Belastun-
gen in der Luft von Innenrdumen wurde
in dieser Richtlinie ein Vorsorgewert bzw.
Sanierungszielwert von 300 ng/m’ sowie
ein Interventionswert von 3000 ng/m?
festgelegt. Die Ableitung beider Werte er-
folgte auf Grundlage einer vom ehema-
ligen Bundesgesundheitsamt abgeleite-
ten tolerablen taglichen Aufnahmemenge
(TDI) in Hohe von von 1 pg PCB pro kg
Korpergewicht (KG) und Tag. Dem Vor-
sorgewert liegt eine 10 %ige, dem Inter-
ventionswert eine 100 %ige Ausschopfung
dieses TDI-Wertes zugrunde [2]. Die Ab-
leitung des TDI-Wertes erfolgte auf Basis
einer oralen tierexperimentellen Studie
aus den 1970er-Jahren.

Zur gesundheitlichen Bewertung von
PCB liegen mittlerweile zahlreiche neue
Erkenntnisse vor, welche zur Einordnung
der gesundheitlichen Wirkungen von
PCB nach inhalativer Aufnahme bzw. zur
Ableitung von Innenraumrichtwerten he-
rangezogen werden.

Definition und Vorkommen von
PCB

Polychlorierte Biphenyle sind synthetische
Verbindungen ohne natiirliche Vorkom-
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Mitteilung des Ausschusses fiir
Innenraumrichtwerte (AIR)

men. Es gibt bei einer moglichen Erset-
zung der 10 Wasserstoffatome am Biphe-
nyl-Grundgeriist mit 1-10 Chloratomen
und unterschiedlichen Positionen dieser
Chloratome insgesamt 209 PCB-Varian-
ten (PCB 1-209), sogenannte Kongenere.

Uber einen Zeitraum von etwa 60 Jah-
ren wurden weltweit ca. 1,3 Mio. Tonnen
PCB produziert, mit hochsten Produkti-
onsmengen im Jahr 1970 [3]. In Deutsch-
land kamen vor allem die technischen
PCB-Gemische Clophen A30, A40, A50
und A60 zum Einsatz (B Tab. 1). Die
Zahl hinter dem A gab den jeweiligen
prozentualen Chlorgehalt im Gemisch
an; Clophen A40 wies zum Beispiel einen
Chloranteil von ca. 40 % auf. Die deut-
schen PCB-Gemische wiesen in ihrer
chemischen Zusammensetzung eine re-
lativ grole Ahnlichkeit zu den US-Ame-
rikanischen PCB-Gemischen Aroclor
1242/1016 (Clophen A30), Aroclor 1248
(Clophen A40), Aroclor 1254 (Clophen
A50) und Aroclor 1260/1262 (Clophen
A60) auf [4]. PCB wurden in geschlos-
senen Anwendungen (z.B. elektrischen
Geriten, Kiihlgeriten, Transformatoren,
Kondensatoren, Hydrauliksystemen) und
in offenen Anwendungen (z.B. Lacken,
Dichtungsmassen, Flammschutzmitteln)
verwandt. In offentlichen Gebduden in
Deutschland kamen sie bis zum Verbot in
offenen Anwendungen Ende der 1970er-
Jahre als Weichmacher und Flammschutz-
mittel in Anstrichen, Spachtelmassen und
Klebstoffen sowie in dauerelastischen
Dichtungsmassen zum Einsatz. Ende der
1980er-Jahre wurde auch die Verwendung
von PCB in geschlossenen Anwendungen
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gesetzlich reguliert. Der Betrieb PCB-hal-
tiger Kleinkondensatoren in Leuchtstoff-
lampen ist seit dem Jahr 2000 untersagt
und bis spétestens zum 31.12.2010 muss-
ten PCB-haltige Gerate bis auf geringfiigi-
ge Ausnahmen beseitigt sein.

Die Freisetzung von PCB aus belas-
teten Quellen wie zum Beispiel aus Fu-
genmassen oder Beschichtungen in die
Innenraumluft kann auch heute noch be-
deutsam sein, wenn Gebédude oder Réume
nicht oder nur unzureichend saniert wur-
den. In der Innenraumluft PCB-belasteter
Raume finden sich haufig PCB-Kongenere
insbesondere aus dem di-, tri-, tetra- und
pentachlorierten Spektrum [5-8]. Primar-
quellen sind in diesen Féllen in der Regel
Clophen A40- oder Clophen A50-haltige
Dichtungsmassen sowie Beschichtungen.
Insbesondere bei Vorliegen von Clophen
A60-Quellen wie z. B. Akustik-Deckenplat-
ten konnen aber auch hexa- und heptachlo-
rierte Kongenere einen relevanten Beitrag
zur PCB-Raumluftbelastung leisten [7].

Berechnung des PCB-
Gesamtgehaltes (PCB,,,)

PCB setzen sich, in Abhangigkeit vom ein-
gesetzten technischen Gemisch, aus einer
Vielzahl von Kongeneren zusammen. Bei
der Beurteilung von Human- und Um-
weltproben werden iiblicherweise nicht
die einzelnen Kongenere getrennt bewer-
tet, sondern die sogenannte PCB-Gesamt-
belastung (PCB,,,) ermittelt. Diese kann
tiber Indikatorkongenere naherungsweise
abgeschitzt werden. In der Innenraumluft
wird hierbei die Summe der Konzentrati-
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Tab.1 PCB-Chlorhomologe und -Isomere sowie die prozentuale Zusammensetzung der in den USA und in Deutschland gebrauchlichsten
PCB-Handelsprodukte Aroclor und Clophen. (Aus: VDI, 2009 [9] und IARC, 2015 [4])

Kongener Aroclor Clophen

L CULE 1221 1232 1016 1242 1248 1254 1260 A30  A40  A50  A60
Monochlorbiphenyl 1-3 51 26 1 1 = = = 2 <1 = =
Dichlorbiphenyl 4-15 32 29 20 17 1 - - 20 2 <1 <1
Trichlorbiphenyl 16-39 4 24 57 40 23 - - 56 23 9 2
Tetrachlorbiphenyl 40-81 2 15 21 32 50 16 — 20 50 28 3
Pentachlorbiphenyl 82-127 0,5 0,5 1 10 20 60 12 2 19 44 20
Hexachlorbiphenyl 128-169 - - <001 05 1 23 46 <1 4 16 43
Heptachlorbiphenyl 170-193 = = = = = 1 36 = 1 2 25
Octachlorbiphenyl 194-205 - - - - - - 6 - <1 <1 5
Nonachlorbiphenyl 206-208 - - - - - - - - - - <1
Decachlorbiphenyl 209 - - - - - - - - - - -
Chlorgehalt (%) - 21 32-33 40-42 40-42 48 52-54 60-62 30 40 50 60

Referenz N Median 95. Perzentil Spannweite Exposition (Rdume, Land, Jahr)

Kraft et al., 2018 [8] 35 479 2297 92-2797 Biirordaume, Deutschland,
2013/2014

Andersen et al., 2020 [16] 53 2164¢ k. A. k. A. Wohnungen, Danemark, 2017

Kolarik et al., 2016 [15] 83 859 2781 183-3843 Wohnungen, Ddnemark, 2009

Schettgen et al., 2012 [12] 65° 1740 3740 k. A—4280 Offentliches Geb&ude, Deutsch-
land, 2004/2005

Kohler et al., 2002 [14] 29 k.A. k.A. 720-4200 Offentliche Gebiude, Schweiz

Kohler et al., 2005 [13] 160 410 k.A. k. A.—7000 Gebaude, Schweiz

Liebl et al., 2004 [11] 83v 2044 k. A. 690-20.800 Schule, Deutschland, 1999-2001

UBA, 2005 [7] 62 2155 k. A. 97-17.000 Offentliche Gebaude, Deutsch-

%n einem Gebdude

®Messungen in unterschiedlichen Gebaudeteilen einer Schule

“Berechnung mit YPCB; x5
k.A. keine Angaben

land, 2004

onen der sechs Indikatorkongenere PCB
28,52,101, 138, 153 und 180 gebildet und
mit dem Faktor 5 (EPCB, x 5 bzw. PCB,,,)
multipliziert [9].

Exposition gegeniiber PCB

Inhalative Exposition gegentiber
PCB aus der Innenraumluft

In der Innenraumluft von Wohnrdumen
in Europa ohne spezifische PCB-Quel-
le finden sich blicherweise mediane
PCB,,,-Konzentrationen zwischen unge-
fahr 1,3 ng/m’ und 18 ng/m? [10].

Die PCB-Belastung der Innenraumluftin
Gebiauden mit definierten Quellen wie zum

Beispiel PCB-haltigen Fugenmassen oder
Wandanstrichen liegt um ein Vielfaches
héher. In Untersuchungen aus Deutschland,
die Anfang der 2000er-Jahre in PCB-kon-
taminierten Gebauden durchgefiihrt wor-
den waren, wurden PCB,, in der Innen-
raumluft in Hohe von bis zu 20.000 ng/m’
und mehr nachgewiesen (siehe @ Tab. 2; [7,
11]). Kraft etal. (2018) [8] ermittelten in den
Jahren 2013/14 PCB,, in der Innenraum-
luft von Biiros PCB-kontaminierter Gebéu-
de (n=35) in Deutschland zwischen 92 und
2797 ng/m® (Median: 479 ng/m?). In einer
Studie von Schettgen et al. (2012) [12] lag
2004/05 der Median bzw. das 95. Perzentil
der in 65 PCB-kontaminierten Rdumen ei-
nes Gebaudes in Deutschland gemessenen
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PCB,, in der Innenraumluft bei 1740 ng/m’
bzw. 3740 ng/m?®, das Maximum betrug
4280 ng/m’. Auch in der Schweiz wurde
in 5 offentlichen Gebéduden mit kontami-
nierten Dichtungsmassen 720-4200 ng/m’
(PCB,,) bzw. in 160 Gebduden ein Median
von 410 ng/m* (PCB,,,) gemessen [13, 14].
In der letzten Untersuchung lagen 3 % der
Gebdude tiber 3000 ng/m?>. In 83 dénischen
Apartments mit kontaminierten Dich-
tungsmassen bewegten sich 2011 die Kon-
zentrationen an PCB,, zwischen 305 und
2781 ng/m’ (Median: 859 ng/m®) [5, 15].
Andersen et al. (2020) [16] ermittelten in
2017 in 53 PCB-belasteten dénischen Woh-
nungen eine mediane PCB,,-Belastung von
2164 ng/m’.

ges
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Zusammenfassung

Polychlorierte Biphenyle (PCB) sind synthetische Verbindungen, deren
Produktion und Anwendung seit Jahrzehnten verboten sind. Aufgrund ihres
friiheren zum Teil groB3fldchigen Einsatzes in technischen Bauanwendungen
in geschlossenen Anwendungen (z.B. elektrischen Geréten, Kiihlgeraten,
Transformatoren, Kondensatoren, Hydrauliksystemen) oder offenen
Anwendungen (z.B. Lacken, Anstrichen, Dichtungs-/Spachtelmassen,
Weichmachern, Klebstoffen, Flammschutzmitteln) sind PCB aber auch
heute in der Umwelt und in Gebduden zu finden. Die Freisetzung von PCB
aus offenen Anwendungen wie Fugenmassen und Beschichtungen in die
Innenraumluft kann auch heute noch bedeutsam sein, wenn Gebaude oder
R&dume nicht oder nur unzureichend saniert wurden. Die in den 1990er-
Jahren in den meisten Bundeslandern bauaufsichtlich eingefiihrte PCB-
Richtlinie unterstiitzt als technische Regel bei Kenntnis tiber vorhandene
gesundheitsschédliche PCB-Konzentrationen in Gebduden die Bewertung
und Sanierung. Dabei erfolgt die Erfassung der PCB in der Innenraumluft
Uiber die Bestimmung der 6 Indikatorkongenere PCB 28, 52, 101, 138, 153
und 180 multipliziert mit dem Faktor 5 (YPCBg x 5 bzw. PCB,.,). Zur ge-
sundheitlichen Beurteilung sind in der PCB-Richtlinie ein Vorsorgewert von
300 ng/m? und ein gefahrenbezogener Interventionswert von 3000 ng/m?
in der Innenraumluft festgelegt. Die diesen Werten zugrundeliegenden
tierexperimentellen Daten entsprechen nicht mehr dem aktuellen Stand
des Wissens zu den Wirkungen von PCB auf die menschliche Gesundheit.

Bundesgesundheitsbl 2025 - 68:201-218  https://doi.org/10.1007/500103-024-04000-6

Richtwerte fiir Polychlorierte Biphenyle (PCB) in der Innenraumluft

Neuere Studien zeigen, dass die Einhaltung dieser Werte nicht ausreichend
vor den gesundheitsschadlichen Wirkungen der PCB schiitzt.

In aktuellen Expositionsstudien konnte erstmalig der {iber die PCB-belas-
tete Innenraumluft inhalativ zugefiihrte PCB-Anteil plausibel quantifiziert
werden. Damit besteht nun die Mdglichkeit, die tiber realistische
Expositionsbedingungen erhobenen zugefiihrten inhalativen PCB-Anteile
im Zusammenhang zu den in tierexperimentellen Studien ermittelten
Wirkungsschwellen auszuwerten. Der AIR leitet vor diesem Hintergrund
einen Vorsorgewert (Richtwert I) von 0,080 pg/m? (80 ng/m?) und einen
Gefahrenwert (Richtwert Il) von 0,80 pg/m? (800 ng/m?) fiir die Stoffgruppe
der PCB (XPCBs x 5 bzw. PCBy,) ab.

Der 2007 vom Vorlaufergremium des AIR (Ad-hoc AG) abgeleitete
gefahrenbezogene Priifwert fiir dioxindhnliche PCB (dI-PCB) in der
Innenraumluft in Hohe von 5 pg/m? wird zuriickgezogen, da die Einhaltung
des neuen Gefahrenwertes (Richtwert Il) auch vor den gesundheitlichen
Auswirkungen der in der Innenraumluft tiblicherweise vorkommenden
dioxindhnlichen PCB schiitzt.

Schliisselworter
Polychlorierte Biphenyle - PCB - Innenraumluft - PCB-Richtlinie - Richtwert | -
Richtwert Il

Abstract

Polychlorinated biphenyls (PCB) are synthetic compounds whose produc-
tion and use have been banned for decades. However, PCBs can still be
found in the environment and in buildings today due to their former use,
sometimes on a large scale, in technical construction applications in closed
applications (e.g. electrical appliances, cooling devices, transformers,
condensers, hydraulic systems) or open applications (e.g. paints, coatings,
sealants/fillers, plasticisers, adhesives, flame retardants). The release of PCBs
from open applications such as joint sealants and coatings into indoor air
can still be significant today if buildings or rooms have not been renovated
or have been renovated inadequately. The German PCB guideline, which
was introduced in the 1990s in most federal states of Germany as a techni-
cal rule, supports the assessment and remediation of existing harmful PCB
concentrations in buildings. PCB in indoor air are analysed by determining
the 6 indicator congeners PCB 28, 52, 101, 138, 153 and 180 multiplied by
afactor of 5 (XPCBg X 5 or PCB,,). A precautionary value of 300 ng/m?* and
a health hazard-related intervention value of 3000 ng/m? in indoor air are
specified in the German PCB guideline for health assessment purposes. The
experimental animal data on which these values are based no longer cor-
respond to the current state of knowledge on the effects of PCB on human

Guide values for polychlorinated biphenyls (PCB) in indoor air

health. Recent studies show that compliance with these values does not
provide sufficient protection against the harmful effects of PCB.

In recent exposure studies, the proportion of PCB inhaled via indoor air
contaminated with PCB has been plausibly quantified for the first time. This
means that it is now possible to evaluate the inhaled PCB levels collected
under realistic exposure conditions in relation to the effect thresholds
determined in animal studies. Against this background, the AIR derives a
precautionary value (indoor air guide value I) of 0.080 pg/m? (80 ng/m?)
and a health hazard value (indoor air guide value Il) of 0.80 pg/m?

(800 ng/m?) for the PCB substance group (XPCB, x5 or PCBy,).

The health hazard-related assessment value for dioxin-like PCB (dI-PCB)
in indoor air of 5 pg/m? derived in 2007 by the predecessor committee of
the AIR (Ad-hoc AG) is withdrawn, as the compliance with the new health
hazard value (indoor air guide value Il) also takes into account the health
effects of commonly found dI-PCB in indoor air.

Keywords
Polychlorinated biphenyls - PCB - Indoor air - PCB guideline - Indoor air
guide value | - Indoor air guide value Il

Orale Exposition gegeniiber PCB
aus der Nahrung

Zur Beurteilung der Exposition des Men-
schen gegeniiber PCB aus der Nahrung

liegen umfassende Daten vor. In dieser
Publikation bezieht sich die Zufuhr iiber
Nahrungsmittel auf die gleichen 6 Indika-
torkongenere, die auch zur Bestimmung
der PCB-Gesamtbelastung (PCB,) in

ges
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der Luft von Innenrdumen herangezogen
werden.

Unter Einbeziehung von 11.214 Einzel-
proben aus den EU-Mitgliedsstaaten, die
im Zeitraum 1995-2010 gesammelt wur-
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den, berechnete die Europiische Lebens-
mittelbeh6rde (EFSA) fir Kleinkinder
und Kinder eine mittlere tégliche Aufnah-
me der Summe der 6 Indikatorkongenere
zwischen 7,8 und 25,7 ng/kg KG (95. Per-
zentil: 16,7-53,7 ng/kg KG) und fiir die an-
deren Bevolkerungsgruppen eine mittlere
tagliche Aufnahme von 4,3-12,5 ng/kg KG
(95. Perzentil: 7,8-36,5 ng/kg KG) [17].

Fiir Deutschland liegen aktuelle Daten
des Bundesinstitutes fiir Risikobewertung
(BfR) zur langfristigen tédglichen Aufnah-
me durch den Verzehr vornehmlich kon-
ventionell erzeugter Lebensmittel bei Ju-
gendlichen und Erwachsenen vor. Hier
wurden im Rahmen der MEAL-Studie
(Mahlzeiten fiir die Expositionsschitzung
und Analytik von Lebensmitteln) von
2016 bis 2019 deutschlandweit Lebensmit-
tel eingekauft, die die unterschiedlichen
Einkaufsgewohnheiten der Bevolkerung
sowie regionale als auch saisonale Beson-
derheiten beriicksichtigen [18, 19]. Die
Lebensmittel wurden anschlieflend in der
MEAL-Studienkiiche unter Nachbildung
des typischen Verbraucherverhaltens zu-
bereitet und unter Beriicksichtigung der
Verzehrdaten der Nationalen Verzehrsstu-
die IT des Max Rubner-Instituts in Aufnah-
memengen umgerechnet. Die Ergebnisse
zeigen, dass bei einem durchschnittlichen
Verzehr (Median) aktuell mit einer tagli-
chen Zufuhr von 0,7 ng/kg KG als Summe
der sechs Indikatorkongenere gerechnet
werden muss. Individuen mit einem ho-
hen Verzehr (95. Perzentil) nehmen tég-
lich mit 3,3 ng/kg KG etwa 4,5-mal so viel
auf wie Personen mit durchschnittlichen
Verzehrgewohnheiten. Geschlechterspe-
zifische Unterschiede sind hingegen ge-
ring. Méanner nehmen durchschnittlich
mit 0,8 ng/kg KG und Tag mehr zu sich
als Frauen (0,7 ng/kg KG und Tag). Al-
tersabhéngige Unterschiede in der Ex-
position gegeniiber PCB sind bei ei-
nem durchschnittlichen Verzehr gering.
Deutlichere Unterschiede in der Expo-
sition sind bei den Vielverzehrer*innen
(95. Perzentil des Verzehrs) zu sehen.
Die Altersgruppen 51-64 Jahre sowie
65-80 Jahre nehmen taglich mit 4,0 und
4,1 ng/kg KG etwa 1,7-2,2 mehr PCB (als
Summe der sechs Indikatorkongenere) zu
sich als die vier jiingeren Altersgruppen.
Dort liegt die Aufnahme im Bereich von
1,9-3,1 ng/kg KG und Tag [19].

Betrachtung der PCB-
Expositionspfade im Vergleich

In der Vergangenheit wurde in der Re-
gel davon ausgegangen, dass die PCB-Be-
lastung des Menschen weit iiberwiegend
tiber die Nahrung erfolgt, auch bei gleich-
zeitiger Exposition gegeniiber PCB-belas-
teter Innenraumluft. Diese Einschitzung
hing damit zusammen, dass die weniger
fliichtigen Biphenyle (vor allem hexa- und
heptachlorierte) in der Innenraumluft
haufig in geringeren Konzentrationen als
zum Beispiel tri-, tetra- oder pentachlo-
rierte Kongenere gefunden wurden. Da-
riiber hinaus lag der Anteil an hexa-, hep-
ta- und octachlorierten Biphenylen in der
Nahrung deutlich hoher als der Anteil der
tri-, tetra- und pentachlorierten Bipheny-
le. Im Verlauf der letzten Jahrzehnte hat
sich die Zufuhr mit den hexa-, hepta- und
octachlorierten Biphenylen iiber die Nah-
rung kontinuierlich reduziert. Aus diesem
Grund erhoht sich bei Exposition gegen-
iiber PCB-belasteter Innenraumluft auch
der relative Anteil inhalativ aufgenom-
mener PCB an der gesamten Zufuhr. In
den 1990er- bis 2000er-Jahren ging man
aufgrund der hohen nahrungsbedingten
PCB-Zufuhr davon aus, dass auch bei in-
halativer PCB-Exposition dieser Anteil
weniger als 10 % gemessen an der Ge-
samtzufuhr ausmachte [2].

Neuere seit 2015 veroffentlichte Studi-
en zum Einfluss von PCB nach inhalati-
ver Aufnahme zeigen, dass der inhalati-
ve Pfad bei der Allgemeinbevolkerung im
Vergleich zur oralen Aufnahme tiber die
Nahrung einen weit hoheren Anteil ha-
ben kann als dies in der Vergangenheit
der Fall war:

Basierend auf US-amerikanischen
Daten zu PCB in Lebensmitteln und In-
nenraumluft berechneten Lehmann et al.
(2015) [20] unter Beriicksichtigung un-
terschiedlicher Expositionsannahmen
wie hoch der Anteil inhalativ aufgenom-
mener PCB an der PCB-Gesamtaufnahme
sein konnte. Fiir Kinder wurde berechnet,
dass bei Vorliegen von PCB-Belastungen
der Innenraumluft die inhalative PCB-
Exposition mindestens so grof3 sein kann
wie die Exposition gegeniiber PCB aus der
Nahrung.

Ampleman etal. (2015) [21] berechne-
ten bei einem Untersuchungskollektiv auf
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Grundlage von Daten zur PCB-Expositi-
on in Innenraumluft, Auflenluft und Le-
bensmitteln den Anteil der inhalativen
Aufnahme an der Gesamt-Aufnahme. In
Wohnungen und Schulen von 78 Jugend-
lichen und ihren Miittern (n =68) wurden
293 Messungen in der Innenraum- und
Auflenluft von Schulen und Wohnhiu-
sern an jeweils zwei Standorten durchge-
fithrt. Die erndhrungsbedingte PCB-Ex-
position wurde anhand von kanadischen
und US-amerikanischen Daten aus dem
Canadian Total Diet Survey (TDS) und
dem National Health and Nutrition Exa-
mination Survey (NHANES) abgeschitzt.
Die erndhrungsbedingte PCB-Expositi-
on war héher als die der Innenraumluft.
Bei einzelnen Kongeneren wie PCB 40,
PCB 41 oder PCB 52 betrug die inhalati-
ve Exposition bis zu einem Drittel der Ge-
samtexposition des jeweiligen Kongeners
iiber alle Pfade. Bei dieser Studie ist zu be-
riicksichtigen, dass die in der Innenraum-
luft gemessenen PCB-Konzentrationen
von insgesamt 201 Kongeneren auf sehr
niedrigem Niveau lagen (Mittelwert: 6,4
und 8,4 ng/m’ in Schulen und 0,44 und
1,04 ng/m® in Wohnhéausern).

Marek et al. (2017) [22] haben alle
209 PCB-Kongenere in der Raumluft
von 6 Schulgebduden unterschiedlicher
Baujahre in den USA gemessen. Die
Konzentrationen in der Raumluft lagen
zwischen 0,5 und 194 ng/m?* (XPCB, _,,).
Basierend auf Daten von Ampleman
et al. (2015) [21] berechneten die Auto-
ren die tiber die Nahrung aufgenommene
PCB-Menge und verglichen die erhalte-
nen Werte mit den tiber die Innenraum-
luft eingeatmeten Werten. Kinder, die
die Schule mit den hochsten PCB-Kon-
zentrationen in der Raumluft (Median:
112 ng/m®) besuchten, hatten demnach
eine berechnete Jahresdosis an PCB aus
der Raumluft von ca. 115 pg/Jahr. Fiir die
PCB-Exposition aus der Nahrung wurde
eine Jahresdosis von 66-108 pg/Jahr er-
mittelt. Damit tiberstieg der Anteil der
PCB, die aus der Innenraumluft aufge-
nommen wurden, den PCB-Anteil aus
der Nahrung. Die Autoren berechneten
weiterhin, dass eine Exposition von Kin-
dern gegentiber PCB-belasteter Innen-
raumluft von 2920 ng/m’, wie sie in einer
Schule in New York ermittelt wurde, zu
einer 40-fach hoheren PCB-Zufuhr iiber



die Innenraumluft als iiber die Nahrung
fithrt.

Von einer ddnischen Arbeitsgruppe
[23] wurden Expositionsdaten in der In-
nenraumluft, im Hausstaub und zur Be-
lastung von Nahrungsmitteln der Jahre
1998-2003 sowie zur internen Expositi-
on zusammengefasst und die Gesamtauf-
nahme von PCB abgeschitzt. Die perso-
nenbezogene Exposition wurde in diesem
Fall fiir Menschen betrachtet, die im Mit-
tel 15,5 Jahre in den 67 kontaminierten
Gebiuden gelebt haben und fiir eine Ver-
gleichsgruppe aus 23 nicht kontaminier-
ten Gebduden. Die inhalative Expositi-
on wurde in dieser Studie auf der Basis
einer 2017 durchgefiihrten 24-Stunden
Messung [16] mittels aktiver Probenah-
me errechnet, wobei im Weiteren davon
ausgegangen wurde, dass die gemesse-
nen Konzentrationen in Wohnrdumen
langerfristig konstant und konsistent in-
nerhalb der verschiedenen Raume einer
einzelnen Wohnung waren. Als Inhalati-
onsrate wurde der altersbezogene mittlere
Langzeitexpositionswert fiir die Inhalati-
on bei Méannern und Frauen der amerika-
nischen Umweltschutzbehorde zugrunde
gelegt (Bereich: 12,9-16 m®/Tag) [24]. Die
dermale Exposition gegeniiber PCB wur-
de einerseits durch die Konzentrationen
in der Innenraumluft und anderseits an-
hand eines Handabstrichs, der von bei-
den Handflichen entnommen wurde,
bestimmt. Die Veroffentlichung bezieht
sich dabei auf Ergebnisse von Andersen
et al. (2020) [16] und Frederiksen et al.
(2020) [25]. Die mediane PCB-Gesamt-
belastung (PCB,,) in der Innenraum-
luft lag in belasteten Wohnungen bei
2164 ng/m’ und in den Kontrollwohnun-
gen bei 49 ng/m’. Fiir die Gruppe der Ex-
ponierten ergibt sich in dieser Studie fiir
die Summe der sechs Indikatorkongene-
re fiir die inhalative Exposition eine me-
diane Zufuhr von 56 ng/kg KG. Fiir den
dermalen Pfad betragt die mediane Zu-
fuhr fiir die Summe der sechs Indikator-
kongenere 35 ng/kg KG. Die nahrungs-
mittelbedingte Zufuhr der untersuchten
Personen beruht auf dlteren Daten aus
1998 bis 2003 [26] und wurde fiir die
Summe der sechs Indikatorkongene-
re mit 6,1 ng/kg KG angegeben. Fiir die
Gruppe der Exponierten ergibt sich nach
Hammel et al. (2023) [23] bei einer me-

dianen PCB,,-Raumluftbelastung von
2164 ng/m® eine inhalative Zufuhr von
280 ng PCB,,, pro kg Korpergewicht und
Tag.

Gesundheitliche Wirkungen von
PCB

Wegen ihrer schidlichen Auswirkungen
auf die Umwelt und die menschliche Ge-
sundheit wurden PCB in den 1970er und
1980er-Jahren in den meisten westlichen
Staaten verboten. Hinweise auf schadli-
che gesundheitliche Auswirkungen durch
PCB gab es bereits in den 1930er-Jahren.
PCB koénnen in menschlichen Geweben
und Organen eine Vielzahl von gesund-
heitsschiddlichen Wirkungen hervorru-
fen. Hierzu zdahlen unter anderem Effek-
te auf die Reproduktion, die Schilddriise,
die Haut, die Leber oder das Herz-Kreis-
laufsystem. Als sensibelste Wirkungen auf
den Menschen wurden die Neurotoxizitét
und die Immuntoxizitat identifiziert (u.a.
Nordic Expert Group, 2012 [27]). Sys-
tematische Zusammenstellungen iiber
die zahlreichen PCB-Effekte auf die ver-
schiedenen Endpunkte finden sich in US
EPA (2023, 1994) [28, 29], ATSDR (2000
& 2011) [30, 31], Nordic Expert Group
(2012) [27], DEG (2013 und 2016) [32,
33], IARC (2015) [4], Faroon und Ruiz
(2016) [34] und Balalian et al. (2024) [35].

Dariiber hinaus haben PCB ein kan-
zerogenes Potenzial. Die Internationale
Agentur fiir Krebsforschung (IARC) hat
PCB als krebserzeugend fiir den Men-
schen (Gruppe 1) eingestuft [36]. Die
MAK-Kommission [33] hat PCB in die
Kategorie 4 eingestuft, ein Beitrag zum
Krebsrisiko ist bei Einhaltung des MAK-
Wertes demnach nicht zu erwarten.

Zur Beurteilung der gesundheitlichen
Auswirkungen von PCB-Expositionen lie-
gen Daten aus tierexperimentellen Studi-
en sowie aus epidemiologischen Untersu-
chungen vor. Die Belastung des Menschen
und seiner Umwelt erfolgt immer gegen-
iiber einer Vielzahl an PCB-Kongeneren.
Daher werden hier ausschliefilich diejeni-
gen Studien berichtet, bei denen eine Ex-
position gegeniiber PCB-Gemischen bzw.
gegeniiber der PCB-Gesamtbelastung be-
trachtet wurde.
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Wirkungen bei wiederholter
Exposition

Tierexperimentelle Daten

Inhalative Exposition. Casey et al. (1999)
[37] exponierten Sprague-Dawley-Ratten
gegeniiber Aroclor 1242 in einer Konzen-
tration von 0,9 pg/m? kontinuierlich tiber
30 Tage (Ganzkorper-Exposition). Dies
entspricht nach Angaben der Autorinnen
etwa 0,65 pug/kg KG und Tag. Neben ei-
ner verringerten Gewichtszunahme wa-
ren bei den behandelten Tieren (n=8) im
Vergleich zur Kontrollgruppe (n=8) die
Serumspiegel an Schilddriisenhormonen
(totales T3 und T4) statistisch signifikant
erhoht. Histologisch waren in der Schild-
driise intrazellulare Vakuolisierungen der
follikuldren Epithelzellen zu beobachten.
Weiterhin wurden Thymusatrophie (ver-
ringertes Cortexvolumen und medulldre
Atrophie) und Hyperplasie des Blasen-
epithels berichtet. Die exponierten Tiere
zeigten zudem Verdnderungen in neuro-
logischen Verhaltenstests. Die nachgewie-
sene PCB-Korperbelastung der exponier-
ten Tiere tibertraf die theoretisch unter
den Expositionsbedingungen maximal
mogliche Aufnahme deutlich. Aufgrund
dieser zusatzlichen PCB-Aufnahme (der-
mal, oral iiber die Fellpflege oder falsches
Futter), kann der inhalative Studienteil
nicht fiir die Risikobewertung herange-
zogen werden.

Hu et al. (2010) [38] haben die kurz-
zeitige Exposition (iiber 2 h) gegeniiber
einem Aroclor 1242-Gemisch mit ei-
ner Konzentration von 2,4 mg/m® und
8,2 mg/m* bei Sprague-Dawley-Ratten
untersucht. Diese wurden wihrend einer
zweiwochigen Studienperiode an 4 Tagen
(n=2) bzw. 10 Tagen (n=9) uber tdglich
jeweils 2h (2 x 1 h mit zwischenzeitlich
2 h Pause) in einer Inhalationskammer
exponiert. Als wesentliches Ergebnis zeig-
te sich, dass nach 10 Tagen die Gesamt-
gewichtzunahme der PCB-exponierten
Tiere (25 g) statistisch signifikant niedri-
ger als die der Kontrollen (37 g, n=9) war.
Histologische Untersuchungen des Lun-
gengewebes sowie weiterer nicht-respira-
torischer Gewebe zeigten keine Auffillig-
keiten und somit auch keine Unterschiede
zwischen den Untersuchungsgruppen.
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In einer weiteren Studie von Hu et al.
(2012) [39] wurden weibliche Sprague-
Dawley-Ratten (n=12) iiber 4 Wochen an
durchschnittlich 1,6 h/Tag in einer Inhala-
tionskammer gegeniiber einem PCB-Luft-
gemisch, das aus Aroclor 1242 (65 %) und
Aroclor 1254 (35 %) hergestellt wurde, mit
einer Konzentration von 520 pg/m?® expo-
niert. Das PCB-Luftgemisch setzte sich zu
11 % aus monochlorierten, zu 45 % aus di-
chlorierten, zu 28 % aus trichlorierten, zu
10 % aus tetrachlorierten, zu 5 % aus pen-
tachlorierten und zu 1 % aus hexachlorier-
ten Biphenylen zusammen. Die in Lunge,
Leber, Gehirn, Fettgewebe sowie Blut ge-
messenen PCB-Gehalte (alle 209 Konge-
nere) zeigten bei den exponierten Tie-
ren eine zwischen Faktor 6,8 (Lunge) und
Faktor 20 (Fettgewebe) gemessene hohere
PCB-Belastung als bei den Kontrolltieren
(n=4). Die im Blutfett gemessene PCB-
Konzentration bei den exponierten Tie-
ren lag mit 3065 ng/g um Faktor 10 ho-
her als bei der Kontrollgruppe (294 ng/g).
Das Gesamt-Korpergewicht der Tiere
beider Gruppen unterschied sich nicht
signifikant voneinander. Das mittlere
Thymusgewicht war in der PCB-expo-
nierten Gruppe minimal niedriger. Die
Anzahl von Makrophagen, Neutrophi-
len und Lymphozyten in der bronchoal-
veoldren Lavage-Fliissigkeit (BAL) waren
nicht signifikant unterschiedlich. Die Zy-
tokinspiegel in der BAL-Fliissigkeit waren
niedrig und dhnlich zwischen den Grup-
pen. Der Hamatokrit war in der exponier-
ten Gruppe erhoht (62,0 % versus 48,9 %)
ohne Verdnderung des Himoglobinspie-
gels oder der Anzahl der roten und wei-
Ben Blutkorperchen. Die Exprimierung
von Cytochrom P4501A und P4502B in
Lunge und Leber war bei beiden Unter-
suchungsgruppen nicht unterschiedlich.
Der Gesamtglutathion-Spiegel im Blut
von PCB-exponierten Tieren war im Ver-
gleich zur Kontrollgruppe um 24 % bzw.
27 % statistisch signifikant verringert. Der
Glutathiondisulfidspiegel (GSSG) im Blut
der exponierten Tiere war um den Fak-
tor 2 hoher als bei den Kontrollen. Das
GSSG/GSH-Verhiltnis war bei den belas-
teten Tieren statistisch signifikant erhoht.

Lombardo et al. (2015) [40] unter-
suchten mit Sprague-Dawley-Ratten den
Einfluss einer 4-wochigen Ganzkorper-
Exposition von PCB aus einem Aroclor

1248-Gemisch in der Luft sowie von PCB,
die aus einem belasteten Sediment gas-
formig freigesetzt wurden (jeweils n=14
Minnchen, n=10 Weibchen). Die PCB-
Konzentrationen in der verabreichten Luft
betrugen 562 ng/m* (Aroclor 1248) bzw.
108 ng/m’ (Sediment) wobei aus der Stu-
die nicht erkennbar ist, ob sich diese Kon-
zentrationen auf den PCB-Gesamtgehalt
gemessen aus 209 Kongeneren oder nur
auf die in der Publikation berichtete Belas-
tung mit den Kongeneren PCB 1-PCB 48
bezieht. Dariiber hinaus féllt auf, dass bei
diesen Kongeneren ein vergleichsweise
deutlich hoherer Anteil an dichlorierten
Biphenylen als an trichlorierten Biphe-
nylen vorliegt. Ublicherweise liegt in ei-
nem Aroclor 1248-Gemisch der Anteil
der dichlorierten bei <1% und der der
trichlorierten Homologe bei ca. 23 %.
Die Beschreibung der Exposition gegen-
iiber PCB bei den untersuchten Tieren ist
zusammenfassend als nicht ausreichend
zu bewerten. Der PCB-Gesamtgehalt
im Fettgewebe der untersuchten Grup-
pen wurde mit 1,51 ppm (Aroclor 1248),
0,32 ppm (Luft aus belastetem Sediment)
und 0,07 ppm fiir die Kontrollgruppe an-
gegeben. Wie dieser Wert berechnet wur-
de, erschlief3t sich aus der Studie nicht. Die
Autoren ermittelten insbesondere bei den
ménnlichen PCB-belasteten Ratten ein
statistisch signifikant erhohtes Auftreten
an Hyperaktivitit und Unruhe im Ver-
gleich zur Kontrollgruppe. Dieser Effekt
war bei der gegeniiber PCB aus Sediment
belasteten Gruppe stirker und wurde von
den Autoren auf weitere Schadstoffe im
Sediment zuriickgefiihrt. Die Autoren zie-
hen aus ihren Ergebnissen das Fazit, dass
die Hypothese bestitigt werden kann, dass
die Inhalation von PCB zu Verhaltensauf-
falligkeiten, insbesondere ADHS, bei Kin-
dern fithren kann.

Hu et al. (2015) [41] exponierten 8
weibliche Sprague-Dawley-Ratten iiber
einen Zeitraum von 4 Wochen an 4 h/Tag
und 6 Tage pro Woche gegeniiber einem
Gemisch aus Aroclor 1254 und Aro-
clor 1242 sowie PCB 11. Dieses Gemisch
sollte in etwa die iibliche Zusammen-
setzung der PCB-belasteten Auflenluft
in Chicago abbilden. Die Tiere wurden
in Inhalationskammern iiber die Nase
(nose-only) (n=8) sowie per Ganzkorper
(whole body) (n=7) gegeniiber diesem
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PCB-Gemisch mit einer Konzentration
von 533 pg/m’ exponiert. In den unter-
suchten Geweben wurden alle 209 PCB-
Kongenere analytisch bestimmt. Es zeig-
ten sich 1,5-fach hohere PCB-Belastungen
in der Lunge von nur-Nasen-exponierten
als bei den ganzkorperexponierten Tieren.
Im Vergleich zur Kontrollgruppe (n=6)
wurden bei den Tieren aus den beiden
PCB-exponierten Gruppen um den Fak-
tor 24 (Serum) bis 450 (Fettgewebe) ho-
here PCB-Belastungen im jeweiligen Ge-
webe festgestellt. Die PCB-Belastung des
Serums lag bei den nicht exponierten Tie-
ren bei 0,68 ng/g und bei den Tieren der
beiden PCB-Gruppen bei 16 bzw. 15 ng/g.
Im Fettgewebe wurden bei den PCB-ex-
ponierten Tieren PCB-Belastungen von
2800 ng/g bzw. 1900 ng/g, bei Tieren der
Kontrollgruppe von 5,1 ng/g gemessen.
Im Vergleich zur Kontrollgruppe wur-
de bei den PCB-exponierten Tieren kei-
ne Veranderung beziiglich metabolischer
Enzymexpression, Glutathion oder His-
topathologie beobachtet. Allerdings fan-
den sich bei den beiden PCB-exponierten
Gruppen verminderte Gewichtszunah-
men im Vergleich zur Kontrollgruppe.
Dieser Effekt war bei der iiber die Nase
exponierten Tiere statistisch signifikant
hoher als bei den ganzkérperexponier-
ten Tieren. Nach 4 Wochen lag bei den
tiber die Nase exponierten Tieren die Ge-
wichtszunahme bei ca. 6 g und damit um
den Faktor 3 niedriger als bei den Kont-
rolltieren (Zunahme ca. 18 g). Statistisch
signifikant reduzierte Gesamt-Thyroxin-
spiegel im Plasma wurden in beiden PCB-
Gruppen im Vergleich zu den Kontrollen
gefunden. Die Thyroxinspiegel betrugen
fiir die iiber die Nase exponierten Tiere
im Mittel ca. 43 nmol/L im Vergleich zu
59 nmol/L bei der Kontrollgruppe. Die
hepatische Lipidperoxidation gemessen
als Malondialdehyd-Gehalte als Marker
fiir oxidativen Stress war in der iiber die
Nase exponierten Gruppe statistisch sig-
nifikant um rund 36 % im Vergleich zur
Kontrollgruppe erhoht.

In einer Studie von Wang et al. (2020)
[42] wurden 8 Ratten gegeniiber einem
Aroclor 1254-Gemisch mit einem An-
teil von 61 % an tetra- und pentachlo-
rierten Biphenylen iiber ein spezielles
Inhalationssystem mit Applikation aus-
schlieflich tiber die Nase (nose-only) in



Hohe von 62,1 ug/m® {iber einen Zeit-
raum von 4 Wochen an 4 h pro Tag ex-
poniert. In dieser Studie wurden ebenfalls
alle 209 Kongenere im Blut und verschie-
denen Geweben gemessen. Die gemes-
senen Konzentrationen waren bei den
PCB-exponierten Tieren in Leber, Lun-
ge, Gehirn, Fettgewebe und Blut im Ver-
gleich zu der unbelasteten Kontrollgruppe
(n=8) um den Faktor 2 (Serum) bis 108
(Fettgewebe) statistisch signifikant ho-
her. Die mittleren PCB-Gehalte im Se-
rum (lipid weight) betrugen bei der Ex-
positionsgruppe 3340 ng/g und bei der
Kontrollgruppe 1736 ng/g. Die unplau-
sibel hohen PCB-Gehalte bei der Kon-
trollgruppe wurden nicht néher erlautert.
Bei der PCB-exponierten Gruppe konn-
ten neurotoxische Wirkungen in Form
von leichten Gedéchtnisbeeintrachtigun-
gen identifiziert werden. Histopathologi-
sche Untersuchungen des Gehirns zeig-
ten im Bereich des Hippocampus bei den
gegeniiber PCB-exponierten Tieren keine
Auffilligkeiten. Die Konzentrationen der
Schilddriissenhormone T4 und T3, die
fir Gedachtnisdefizite urséchlich verant-
wortlich sein kénnen, waren bei den bei-
den Untersuchungsgruppen nicht unter-
schiedlich. Das Nierengewicht war bei den
Tieren mit PCB-Exposition statistisch si-
gnifikant leicht erhoht, das Gesamt-Kor-
pergewicht jedoch nicht. Bei der PCB-
exponierten Gruppe wurden verstérkt
oxidativer Stress in Leber und Lunge, re-
duzierte Telomeraseaktivitit und Darm-
Mikrobiom-Dysbiose gefunden. Bei wei-
teren Endpunkten wie der Freisetzung
von Zytokinen im Plasma, den Redoxpo-
tentialen im Plasma sowie den antioxida-
tiven Enzymaktivitdten in der Leber fan-
den sich keine signifikanten Unterschiede
zwischen den PCB-exponierten Ratten
und der Kontrollgruppe.

Wang et al. (2022) [43] exponier-
ten weibliche Sprague-Dawley-Ratten
(n=12) uber einen Zeitraum von 13 Wo-
chen gegentiber einem aus Aroclor 1254
und 1221 hergestellten rekonstituierten
PCB-Gemisch, der sogenannten ,,school
air mixture” mit einer Konzentration von
45,5 pg/m®. Dieses Gemisch wies nach
Angaben der Autoren eine typische PCB-
Zusammensetzung auf wie es Ublicher-
weise in der Innenraumluft von US-ame-
rikanischen Schulen gefunden wird. 10

Kongenere bzw. ko-eluierte PCB aus dem
tetra- bzw. pentachlorierten Spektrum
sowie das monochlorierte PCB 1 mach-
ten mehr als 70 % aller PCB Einzelverbin-
dungen der ,,school air mixture® aus. Die
Exposition erfolgte an 4 h/Tag und 6 Ta-
gen pro Woche tiber ein spezielles Inha-
lationssystem mit Applikation ausschlief3-
lich iber die Nase. Nach 91 Tagen wurden
die Tiere get6tet und verschiedene Labor-
parameter einschlieSlich der PCB-Belas-
tung des Blutes und verschiedener Gewe-
be analysiert. Hierbei wurden nahezu alle
209 Kongenere in den Untersuchungs-
matrizes messtechnisch bestimmt und
die Summe der ermittelten Konzentra-
tionen als PCB-Gesamtgehalt ermittelt.
Sechs Tage vor Expositionsende wurden
verschiedene standardisierte neurologi-
sche Verhaltensexperimente mit den Tie-
ren durchgefiihrt. Die mittleren PCB-Ge-
halte im Serum (lipid weight) betrugen bei
der Expositionsgruppe 9430 ng/g und bei
der Kontrollgruppe 2910 ng/g. Die ver-
gleichsweise hohen PCB-Gehalte bei der
nicht gegeniiber PCB-exponierten Kon-
trollgruppe wurden wie bei der Vorgin-
gerstudie [42] nicht ndher begriindet. Die
Anzahl der weiflen Blutkérperchen so-
wie die neutrophilen Granulozyten und
Lymphozyten waren bei der exponier-
ten Gruppe statistisch signifikant um den
Faktor 2,6-2,8 niedriger als bei der Kon-
trollgruppe. Andere hiamatologische Pa-
rameter wurden von den Autoren nicht
berichtet. Dariiber hinaus zeigte sich ein
statistisch signifikant minimal erniedrig-
tes Gewicht der Eierstocke bei den expo-
nierten Tieren. Alle anderen Organge-
wichte (Leber, Lunge, Gehirn, Thymus,
Nieren, Milz, Herz und Uterus) sowie das
Gesamtgewicht wiesen zwischen den bei-
den Untersuchungsgruppen keine sta-
tistisch signifikanten Unterschiede auf.
Histopathologische Untersuchungen von
Gehirn, Leber, Lungen, Thymus und Re-
produktionssystem zeigten weder bei der
Kontrollgruppe noch bei der exponierten
Gruppe Lisionen der untersuchten Ge-
webe. Bei den neurologischen Verhaltens-
tests wiesen die exponierten Tiere bei ein-
zelnen Tests eine schlechtere Performance
auf als die unbelastete Kontrollgruppe.
Dies betraf zum Beispiel beeintrachtigte
Gedachtnisleistung sowie verstarkt angst-
ahnliches Verhalten. Dopamin als Mar-

Bundesgesundheitsblatt - Gesundheitsforschung - Gesundheitsschutz 2 - 2025 ‘ 207

ker fiir angstmodulierendes Verhalten war
zwischen beiden Untersuchungsgruppen
jedoch nicht unterschiedlich. Auch die
Tests zur Messung von oxidativem Stress
(ROS/RNS: Reaktive Sauerstoff- und
Stickstoffspezies) im Gehirn als Marker
fiir neurologische Effekte zeigten keinen
Unterschied zwischen Kontroll- und Ex-
positionsgruppe. Cytokine und Chemo-
kine als Marker fiir Entziindungsprozes-
se im Gehirn waren ebenfalls bei beiden
Gruppen nicht verschieden.

Eine zusammenfassende Darstellung
der in den tierexperimentellen Studien be-
obachteten statistisch signifikanten Effek-
te nach inhalativer Exposition gegeniiber
PCB-Gemischen findet sich in @ Tab. 3.
Bei der Studie von Lombardo et al. (2015)
[40] fehlen grundlegende Informationen
zur Expositionserfassung und zur Be-
stimmung der PCB-Gehalte in den un-
tersuchten Medien. Die Studie von Ca-
sey et al. (1999) [37] weist im Vergleich
zu den Expositionsdaten hohe resorbierte
PCB-Mengen auf, die als eher unplausi-
bel eingestuft werden. Aus diesem Grund
werden beide Studien in der Tabelle nicht
aufgefiihrt.

Orale Exposition. Die toxische Wirkung
von PCB wurde in einer Vielzahl experi-
menteller Studien mit oraler Applikation
handelstiblicher Aroclor-Gemische unter-
sucht. Zudem wurden im Rahmen des US
National Toxicology Program (NTP) die
dI-PCB 118 und 126 sowie das ndl-PCB
153 einzeln und in Kombination in Kan-
zerogenititsstudien untersucht. Fiir einen
generellen Uberblick bieten sich die ein-
schldgigen Reviews an (ATSDR 2000 [30],
ATSDR 2011 [31], Nordic Expert Group
(2012) [27], DFG 2013 und 2016 [32, 33]).

Im Folgenden werden die relevanten
Studien mit der empfindlichsten Spezi-
es, dem Rhesusaffen, und den empfind-
lichsten toxikologischen Endpunkten be-
schrieben.

Endpunkt Immuntoxizitdt. Tryphonas,
Arnold und Co-Autoren untersuchten in
umfangreichen Studien die Effekte von
Aroclor 1254 [44-47]. Dosen von 0, 5, 20,
40 oder 80 ug/kg KG wurden je 16 weib-
lichen Rhesusaffen 76 Monate via Gela-
tine-Kapseln verabreicht. Zum Untersu-
chungsumfang zéhlten auch verschiedene
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Tab.3 Statistisch signifikante Effekte (p <0,05) bei inhalativer Exposition von Ratten gegentiber verschiedenen PCB-Gemischen in unterschied-

lichen Konzentrationen

PCB-Gemisch Konzentration Dauer Effekt YPCB Korper- YPCB Serum Literatur
[pg/m’] fett [ng/g Fett] [ng/g Fett]
Aroclor 1242 8200 4/10d;2h/d  Gesamtgewicht 4 k. A. 18 Hu et al. (2010) [38]
Aroclor 1242/1254 520 4w; 1,6 h/d Hamatokrit T 3665 3065 Hu etal. (2012) [39]
GSSG/GSH T
Aroclor 1242/1254, 533 4w;6d/w; Gewichtszunahme 2800 16 Hu et al. (2015) [41]
PCB11 4h/d Gesamtthyroxin
Malondialdehyd T
Aroclor 1254 62,1 4w;4h/d Nierengewicht T 5090 3340 Wang et al. (2020) [42]
Oxidat. Stress (ROS/RNS) T
Telomeraseaktivitit 4
Gedichtnisleistung 4
Aroclor 1221/1254 45,5 13w; 6d/w; WeiRe Blutzellen 9930 9430 Wang et al. (2022) [43]
4h/d Gedichtnisleistung ¥

k. A. keine Angaben

angstliches Verhalten T

immunologische Tests. Signifikant und
dosisabhingig war die Antikorperbil-
dung gegen injizierte Schafserythrozyten
(IgM und IgG) nach 23 Monaten redu-
ziert, nach 55 Monaten nur noch IgM-
Antikorper. Der Unterschied der IgM-
Antikorpertiter zwischen Tieren der
niedrigsten Dosisstufe (5 pg/kg KG/Tag)
und den Kontrolltieren lag im Mittel in
den ersten 4 Wochen nach der Immuni-
sierung zwischen dem Faktor 2,3 und 2,7.
Andere Immunparameter wie z.B. CD2-
Lymphozyten, NK-Zellen oder Thymosin
alpha 1 waren entweder transient oder
zeigten nach 55 Monaten keinen signifi-
kanten Unterschied zwischen exponierten
Tieren und Kontrolltieren in ihrem dosis-
abhéngigen Trend.

Die Weibchen wurden mit unbehan-
delten Mannchen gepaart. Die Anzahl
der Paarungsevents bis zur Befruchtung
war bei den PCB-exponierten Weib-
chen etwa doppelt so hoch wie in der
Kontrolle, jedoch ohne erkennbare Do-
sis-Wirkungs-Beziehung. Dosisabhin-
gig nahm die Anzahl der Befruchtungen
und der lebend geborenen Affenkinder
ab (9/11; 5/10; 1/4; 4/6; 1/5), wobei in
der 40 pg-Gruppe bessere Ergebnisse als
in der 20 pug-Gruppe beobachtet wurden.
Die Nachkommen dieser Weibchen wa-
ren in utero und tiber die Muttermilch bis
zur 7. Woche exponiert. Eine dosisabhén-
gige Zunahme der PCB-Belastung in der
Muttermilch (nach 0, 4, 8 Wochen nach
Geburt) wurde insbesondere in den bei-

den unteren Dosisgruppen verzeichnet
(Geometrische Mittel: 0,4; 9,2; 53,2; 51,7;
73,2 ppm (im Muttermilchfett)). Diese
Affenkinder wurden im Alter von 20 Wo-
chen mit vier immunologischen Tests un-
tersucht und es zeigten sich signifikante
Unterschiede in der Immunantwort in der
5 und 40 pg/kg KG-Gruppe in einzelnen
Wochen, Reduzierung der Antikérper auf
Schafserythrozyten und der Mitogen-sti-
mulierten Lymphozytenproliferation [48,
49]. Die niedrigste getestete tagliche Do-
sis von 5 pg/kg KG ist ein LOAEL fiir eine
verminderte Antikorperreaktion.

Endpunkt Entwicklungstoxizitat. Je acht
weibliche Rhesusaffen erhielten Aroclor
1016 im Futter fiir etwa 22 Monate, sie-
ben Monate vor der Verpaarung, wihrend
der Verpaarung und Trachtigkeit und vier
Monate nach der Geburt in Dosierungen
von 0, 8 und 30 pg/kg KG. Die PCB-Belas-
tungen im Blut der exponierten Muttertie-
re betrugen je nach Dosis 12 +6 und 27 +8
ppb PCB,/1 Serum. Es wurden keine Un-
terschiede bzgl. Futteraufnahme, generel-
le Verfassung, Hamatologie oder Serum-
chemie festgestellt. Alle Gruppen gebaren
lebende Nachkommen, nur die Geburts-
gewichte waren negativ mit der PCB-Ex-
position assoziiert und unterschieden sich
in der hoheren Dosis signifikant von der
Kontrolle (512 +64; 491 +24; 422 £29 g).
Der Gewichtsunterschied war beim Ent-
wohnen noch vorhanden aber nicht
mehr signifikant [50]. Die hohere Dosis
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von 30 pg/kg KG entspricht somit dem
LOAEL fiir das Geburtsgewicht (15 %)
und die untere Dosis 8 pg/kg KG dem
NOAEL von Aroclor 1016.

Levin et al. (1988) [51] fiitterten {iber
durchschnittlich 18 Monate 8 weibliche
Rhesusaffen mit 80 pg/kg KG Aroclor
1248 und ab einem Jahr nach dem Ende
der PCB-Exposition wurden die Weib-
chen mit zufillig ausgewdhlten, nicht ex-
ponierten Médnnchen gepaart. Die 4 ge-
zeugten Nachkommen zeigten nach dem
Ende der miitterlichen PCB-Exposition
(durchschnittliche Stilldauer 13 Monate)
keine signifikant unterschiedlichen Ge-
burtsgewichte zu den Kontrolltieren. Sie-
ben der vorgenannten Muttertiere wurden
ca.2-3 Jahre nach dem Ende der PCB-Ex-
position erneut verpaart und die 3 Nach-
kommen wiesen im Vergleich zu den
Kontrollen ein signifikantes Gewichtsde-
fizit von etwa 15 % bei der Geburt auf.

Dosenvon0, 5,20,40 oder 80 pg/kg KG
Aroclor 1254 wurden mittels Gelati-
ne-Kapsel an je 16 weibliche Rhesusaf-
fen iiber 76 Monate verabreicht [44]. Die
Weibchen wurden mit unbehandelten
Minnchen gepaart und die 16 Nachkom-
men zeigten keine statistisch signifikan-
ten Unterschiede im mittleren Geburts-
gewicht zwischen behandelten Tieren und
der Kontrollgruppe [48].

In einer weiteren Studie erhielten je 8
weibliche und vier ménnliche Rhesusaf-
fen Aroclor 1254 iiber 14 Monate. Die Do-
sen von 0, 5, 25 oder 100 pg/kg KG wur-



den in Maisol gelost und in Apfelmus vor
der téglichen Fiitterung verabreicht [29].
Nach sechs Monaten wurden die Tiere mit
unbehandelten Ménnchen oder Weibchen
verpaart. Ein Einfluss auf die Samenquali-
tat wurde nicht beobachtet. Die Sterberate
(1w, 0, 1w, 4w + 1m) war in der Hochdo-
sisgruppe erhoht. Die Halfte dieser Tiere
wies Zeichen einer PCB-Vergiftung (wie
Haarausfall, anormale Finger-/Fufinagel,
geschwollene Lippen) auf. In der Niedrig-
dosisgruppe wurden diese Effekte nicht
beobachtet. In der Hochdosisgruppe tra-
ten auch Hautverdnderungen, hamatolo-
gische Effekte und Effekte auf Blutparame-
ter auf. Die Hautstellen fiir die Biopsien
bluteten langer und heilten schlechter. In
der Niedrigdosisgruppe wurden diese Ef-
fekte nicht beobachtet und in der mittle-
ren Dosisgruppe traten sie nur vereinzelt
auf. Ein Effekt auf die ménnliche Fertili-
tat und Reproduktionsrate wurde nicht
festgestellt. Aber die weibliche Empfang-
nisrate (7/7/7/5) und die Anzahl der Le-
bendgeburten (6/5/7/1) sanken in der
Hochdosisgruppe. Verglichen mit den
Kontrolltieren war das mittlere Geburts-
gewicht der mittleren Dosisgruppe sig-
nifikant reduziert (495,2 vs 392,2 g). Ein
klarer expositionsbedingter Effekt wur-
de auch fiir die Kérpergewichtszunah-
me berichtet. Bei den Nachkommen der
mittleren und hohen Dosisgruppe tra-
ten dhnliche klinische Effekte wie bei den
erwachsenen Tieren auf. Die mittlere Do-
sis 25 ug/kg KG entspricht somit dem
LOAEL fiir das Geburtsgewicht (15 %),
die KG-Zunahme nach 2 Monaten (22 %)
und diverse Augen und Hauteffekte und
die untere Dosis 5 pg/kg KG dem NOAEL
fiir Aroclor 1254.

Endpunkt Neurotoxizitdt. Bowman et al.
(1978) [52] fiitterten Affen iiber 16-
21 Monate, einschliefllich drei Monate
Stillzeit, mit einer Diit, die 100 pg/kg KG
Aroclor 1248 enthielt. Die 3 Nachkom-
men der exponierten Affen zeigten im
Vergleich zu den Kontrollen im Alter von
6 Monaten sowie von 12 Monaten eine hy-
perlokomotorische Aktivitit, die mit den
Spitzenwerten der PCB-Korperbelastung
korrelierte, und eine verringerte Leistung
in fiinf von neun diskriminierenden Lern-
aufgaben.

Levin et al. (1988) [51] fiitterten tiber
durchschnittlich 18 Monate 8 weibliche
Rhesusaffen mit 80 pg/kg KG Aroclor
1248 und ab einem Jahr nach Ende der
PCB-Exposition wurden die Weibchen
mit zufallig ausgewdhlten, nicht expo-
nierten Mannchen gepaart. Die 4 gezeug-
ten Nachkommen zeigten nach dem Ende
der miitterlichen PCB-Exposition (durch-
schnittliche Stilldauer 13 Monate) im Ver-
gleich zu den Kontrollen eine Beeintréch-
tigung der Leistung bei einer raumlichen
Lern- und Gedéchtnisaufgabe. Die glei-
che Arbeitsgruppe fiitterte jeweils 8 weib-
liche Rhesusaffen mit 8 pg/kg KG oder
30 pg/kg KG Aroclor 1016 iiber 7 Monate
bis zur Geburt der Nachkommen. Wah-
rend bei einer Dosis von 8 pg/kg keine si-
gnifikanten Auswirkungen in den Leis-
tungstests beobachtet werden konnten,
war bei 30 pg/kg die Fihigkeit der Af-
fen ein einfaches rdumliches Unterschei-
dungsproblem zu lernen gestort [53, 54].

Rice (1998) [55] gab 8 mannlichen Cy-
nomolgus-Affen von der Geburt bis zum
Alter von 20 Wochen taglich 7,5 ug/kg KG
einer PCB-Mischung, die reprisentativ fiir
die typischerweise in der menschlichen
Muttermilch vorkommenden PCB ist. Die
PCB-Konzentrationen im Blut betrugen
im Alter von 20 Wochen 0,30-0,37 ppb
fur die Kontrollgruppe (4 Tiere) und
1,84-2,84 ppb fir die behandelten Affen.
Im Alter von etwa 4,5-5,0 Jahren fithrten
die Affen eine Reihe von verschiedenen
raumlichen Diskriminierungsumkehr-
aufgaben durch. Es gab keine Unterschie-
de zwischen den Gruppen in Bezug auf
die Anzahl der Fehler bei den Umbkehr-
aufgaben, wohingegen die PCB-behandel-
te Gruppe kiirzere mittlere und mediane
Reaktionszeiten als die Kontrollgruppe
zeigte und sich deutliche Leistungsunter-
schiede zwischen den Gruppen ergaben.
Die Leistung der behandelten Gruppe
verbesserte sich wihrend der 51 Sitzun-
gen auch nicht auf das Niveau der Kon-
trollgruppe; ihre Leistung blieb viel we-
niger effizient als die der Kontrollgruppe
und belegt langfristige Auswirkungen auf
das Verhalten. Als LOAEL fiir neurotoxi-
sche Effekte ergibt sich somit eine Dosis
von 7,5 pg/kg KG.
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Humandaten

Neuere Daten zu den gesundheitlichen
Auswirkungen von PCB beim Menschen
liegen insbesondere aus Arbeitsplatzstu-
dien vor. In diesen Studien wurden Ar-
beitnehmer z.B. aus der Recyclingindus-
trie oder dem Bergbau untersucht, die
tiber viele Jahre, zum Teil unter Missach-
tung allgemeiner Arbeitsschutzvorschrif-
ten, erheblich gegeniiber PCB exponiert
waren (z.B. Kraus et al., 2012 [56]; Esser
et al,, 2020 [57]). Die jeweiligen Exposi-
tionspfade lassen sich nicht genau rekon-
struieren, es ist aber davon auszugehen,
dass die Belastung sowohl auf inhalati-
vem als auch auf dermalem und oralem
Weg erfolgte. Die Ermittlung der jeweili-
gen Belastung der Arbeitnehmer erfolg-
te iiber Human-Biomonitoring-Untersu-
chungen. Die in diesen Untersuchungen
ermittelten Wirkungszusammenhénge
zeigen u.a. neuropsychologische Effekte
(58, 59] sowie Effekte auf die Leber [60]
und Haut [61] und stehen im Wesentli-
chen im Einklang zu den bisher bekann-
ten Wirkungen von PCB auf die mensch-
liche Gesundheit. Da die in diesen Studien
ermittelten Wirkungszusammenhénge in
der Regel nicht nur einem einzelnen Ex-
positionspfad zugeordnet werden konnen,
ist eine Bewertung der festgestellten Wir-
kungen mit Blick auf die inhalativ aufge-
nommenen PCB nicht moglich.

Zu den gesundheitlichen Auswirkun-
gen von PCB nach langjahriger inhalativer
Exposition wurden zwei bevolkerungsbe-
zogene umweltepidemiologische Unter-
suchungen in Ddnemark durchgefiihrt.
Hierbei wurden die Auswirkungen auf
das Herz-Kreislaufsystem sowie auf das
Vorkommen von Typ-2-Diabetes bei Per-
sonen, die gegeniiber PCB-belasteter In-
nenraumluft exponiert waren, untersucht.

Deen et al. (2023) [62] berechne-
ten kardiovaskuldre Risiken bei 11.190
Personen aus Danemark mit inhalati-
ver PCB-Exposition. Die Referenzgrup-
pe umfasste 40.059 Personen. Die ge-
samte Studienpopulation wurde mit dem
dénischen nationalen Patientenregis-
ter zu Krankenhausdiagnosen fiir kar-
diovaskuldre Erkrankungen verkniipft.
Das Register enthélt Informationen iiber
stationdre Krankenhauseinweisungen,
ambulante Patientenkontakte sowie zu
Todesursachen von 10 verschiedenen
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kardiovaskuldren Krankheitsbildern.
Die langfristige Exposition gegeniiber
PCB,,, in der Innenraumluft war in kei-
ner der untersuchten Expositions-
gruppen (<300 ng/m’, 300-899 ng/m’,
900-3299 ng/m* und >3300 ng/m?®) mit
einem hoheren Gesamtrisiko fiir kardio-
vaskuldre Erkrankungen verbunden. Dies
war auch bei den meisten spezifischen
Herz-Kreislauf-Erkrankungen der Fall.
Fiir einen akuten Myokardinfarkt wur-
de bei einer Exposition gegeniiber PCB-
Gesamtkonzentrationen >3300 ng/m® im
Vergleich zur unbelasteten Referenzgrup-
pe jedoch ein erhohtes Risiko beobachtet
(HR (n=212): 1,17, 95 % KI 1,00-1,35).

In einer weiteren Auswertung von
Deen et al. (2023) [63] wurde der Zusam-
menhang PCB-Exposition gegeniiber be-
lasteter Innenraumluft und dem Auftre-
ten von Typ-2-Diabetes in Ddnemark
untersucht. Von insgesamt 51.921 erfass-
ten Personen entwickelten 2737 Personen
Typ-2-Diabetes. Die Exposition gegen-
tiber >3300 ng/m’* PCBy,, x Jahr war mit
einem hoheren Risiko fiir Typ-2-Diabetes
(HR (n=326): 1,15,95 % K1 1,02-1,30) im
Vergleich zur Exposition bis <300 ng/m?
PCB,, x Jahr (n=1895) assoziiert. Die Au-
toren fanden aber unter Einbeziehung der
tbrigen zwei Expositionsklassen (300-
899 und 900-3299 ng/m* PCB,,, x Jahr)
keine Expositions-Wirkungsbeziehung
und empfehlen die ermittelten Ergebnisse
nur sehr vorsichtig zu interpretieren.

Kanzerogenitat und Gentoxizitat

Die Internationale Agentur fiir Krebs-
forschung (IARC) hat PCB in die Grup-
pe 1 ,krebserregend fiir den Menschen®
eingestuft [4]. Die Einstufung der IARC
(2015) zur Kanzerogenitit von PCB be-
ruht iiberwiegend auf Studien mit Ar-
beitnehmern, die an Arbeitsplitzen ge-
geniiber PCB exponiert waren. In diesen
Studien wurde teilweise ein statistisch sig-
nifikanter Zusammenhang zwischen lang-
jahriger PCB-Exposition am Arbeitsplatz
und einem erhoéhten Risiko fiir das Ent-
stehen von Melanomen beobachtet [4].
Dartiber hinaus wurden zum Teil Asso-
ziationen zwischen einer PCB-Exposition
und dem Auftreten von Non-Hodgkin-
Lymphom (NHL) festgestellt. Eine Meta-
Analyse epidemiologischer Studien von

Zani et al. (2017) [64] findet im Ergebnis
keinen starken Zusammenhang zwischen
der Exposition gegeniiber PCB und dem
Auftreten von Melanomen bzw. NHL. Fiir
das Auftreten von Brustkrebs fanden sich
teilweise Assoziationen im Zusammen-
hang zur PCB-Exposition. Die Datenla-
ge weist auf ein erhohtes Risiko fiir Brust-
krebs assoziiert mit einer PCB-Exposition
hin, wird jedoch vor dem Hintergrund der
Belastbarkeit als insgesamt heterogen ein-
geschitzt [4].

In vitro Tests mit kommerziellen Ge-
mischen ergaben weit tiberwiegend keine
Gentoxizitit [4, 65]. Die IARC (2015) [4]
fithrt dies vor allem auf die niedrigen ge-
testeten Dosen und auf das Fehlen meta-
bolisierender Systeme in den meisten in
vitro Tests zuriick. Bei in vitro Untersu-
chungen mit einzelnen PCB-Kongeneren
zeigten sich sowohl negative als auch po-
sitive Ergebnisse in der Gentoxizitit. Die
positiven Ergebnisse in vitro kénnen so-
wohl auf die mégliche Bildung reaktiver
Intermediére als auch auf die Induktion
von oxidativem Stress zuriickzufithren
sein. Die WHO (2016) hilt es daher fiir
wahrscheinlich, dass einige PCB haupt-
sichlich indirekt wirkende gentoxische
Kanzerogene sind, wihrend andere zwar
direkt wirken, gentoxische Folgen aber
eher sekundar auslosen [65].

In vivo Studien mit kommerziellen
PCB-Gemischen zeigten weit tiberwie-
gend keine Gentoxizitit. In Studien mit
Einzelkongeneren zeigte sich fiir die meis-
ten Kongenere in vivo keine Gentoxizitit.
Lediglich PCB 3 und seine Metaboliten
lieferten eindeutig positive Resultate [65].

Tierexperimentelle Kanzerogenitats-
studien mit inhalativer Exposition liegen
nicht vor. Die Kanzerogenitit von PCB
bei Versuchstieren nach oraler Exposition
wurde fiir einzelne Kongenere, fiir bindre
Mischungen von Kongeneren, fiir techni-
sche Mischungen und fiir simulierte Um-
weltmischungen bewertet. Ubersichten
finden sich jeweils in ATSDR (2000) [30],
Nordic Expert Group (2012) [27] und
TARC (2015) [4].

Bei Ratten und Méusen wurde eine
Vielzahl unterschiedlicher Studiendesigns
verwendet, deren Dauer von einigen Mo-
naten bis zu 2 Jahren reichte. Dazu ge-
héren 2-Jahres-Kanzerogenititsstudien,
Studien mit transplazentarer/perinataler
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und postnataler Exposition, Studien zur
Initiationsforderung, in denen die krebs-
férdernde Wirkung untersucht wird und
Studien zur Ko-Kanzerogenitit mit ande-
ren modifizierenden Agenzien und mit
Tumoren als Endpunkt. Bei den Kanze-
rogenititsstudien erfolgte die Verabrei-
chung auf oralem Wege (Schlundsonde
oder Fiitterung). Bei Initiations- und Pro-
motionsstudien, Studien der Ko-Kanze-
rogenitdt und Studien bei transplazenta-
rer/perinataler Exposition wurden PCB
auch intraperitoneal, subkutan oder durch
Hautapplikation verabreicht [4].

Bei allen an der Ratte getesteten Ver-
bindungen wurde in mindestens einem
Experiment ein signifikanter Anstieg des
Auftretens von Tumoren in der Leber, den
Gallenwegen, der Schilddriise, der Lunge,
der Mundschleimhaut und der Gebir-
mutter des behandelten Tieres sowie in
der Brustdriise der weiblichen Nachkom-
men beobachtet. In dhnlicher Weise wa-
ren die Zielorgane bei der Maus die Leber,
die Lunge, die Haut (nach topischer An-
wendung) und die Lunge der Nachkom-
men. In der Gesamtschau zeigte sich dabei
aber nur fiir die dioxindhnlichen PCB 118
und 126 eine ausreichende Evidenz fiir die
Kanzerogenitit bei Versuchstieren, eben-
so fiir die Gemische Aroclor 1254 und
1260 in Form eines signifikanten An-
stiegs der Inzidenz von gut- und bosarti-
gen Tumoren der Leber (hepatozelluldre
und Gallenwegstumore) sowie der Lun-
ge und der Mundschleimhaut (NTP 1978
[66]; NTP 2006a [67]; NTP 2006b [68];
NTP 2010 [69]; NTP 2021 [70]), was ein-
deutig auf eine krebserregende Wirkung
hinweist. Zu diesen Kongeneren und Ge-
mischen gehoren AhR-Agonisten, die eine
dioxindhnliche Aktivitat aufweisen, und
CAR-Agonisten [71]. Die relativen Bei-
trdge der verschiedenen PCB-Kongenere
zur Kanzerogenitdt der Handelsmischun-
gen sind nicht bekannt [4].

Kanzerogene Effekte von PCB kon-
nen auf gentoxische und nicht-gentoxi-
sche Mechanismen zuriickgehen. Bei den
gentoxischen Effekten ist prinzipiell zwi-
schen direkter und indirekter Gentoxizitét
zu unterscheiden. Direkte primére Gento-
xizitdt durch PCB ist nicht bekannt. Di-
rekte sekunddre Gentoxizitit wurde fir
PCB 3-Metaboliten beobachtet. In der
Studie von Hu et al. (2012) [39] zeigte die



Exposition gegeniiber einem Gemisch mit
11 % monochlorierten, 45 % dichlorierten
und 28 % trichlorierten Kongeneren, kei-
ne toxischen Wirkungen an der Lunge,
der Nase, der Leber und am Thymus. Ef-
fekte sollten aber zu erwarten sein, wenn
die mono- bis trichlorierten PCB reaktive
Sauerstoffspezies oder Addukte mit Mak-
romolekiilen bilden [33]. Indirekt gentoxi-
sche sowie promotorische Effekte wurden
eindeutig fiir verschiedene PCB-Gemi-
sche sowie Einzelkongenere belegt.

Nach den vorliegenden Informati-
onen zeigt sich, dass der weit iiberwie-
gende Teil der Kanzerogenitit von PCB
durch Mechanismen bedingt ist, die eine
Wirkschwelle aufweisen. Einige Kongene-
re kénnen jedoch durch den Stoftwechsel
zu elektrophilen Metaboliten werden, die
gentoxische Effekte aufweisen. Dieser Pro-
zess ist jedoch von einer Reihe von Fak-
toren abhingig, die insbesondere unter
inhalativen Bedingungen die Annahme
rechtfertigen, dass von Konzentrationen,
bei denen lingst andere, z.B. immun-
oder neurotoxische Effekte zu erwarten
sind, kein relevantes gentoxisches Poten-
zial ausgeht. Die MAK-Kommission [33]
hat PCB in die Kategorie 4 eingestuft. In
diese Kategorie fallen Stoffe, die bei Tier
oder Mensch Krebs erzeugen oder als
krebserzeugend fiir den Menschen an-
zusehen sind und fiir die ein MAK-Wert
abgeleitet werden kann. Im Vordergrund
steht ein nicht-gentoxischer Wirkungs-
mechanismus. Gentoxische Effekte spie-
len bei Einhaltung des MAK-Wertes kei-
ne oder nur eine untergeordnete Rolle. Ein
Beitrag zum Krebsrisiko ist bei Einhaltung
des MAK-Wertes nicht zu erwarten [33].

Bestehende Regelungen und
Bewertungen

Richtlinie fiir die Bewertung und
Sanierung PCB-belasteter Baustoffe
und Bauteile in Gebauden (PCB-
Richtlinie)

Die PCB-Richtlinie regelt die Messung,
Bewertung und Sanierung von PCB in
Innenrdumen in Deutschland. Darin sind
zur gesundheitlichen Beurteilung von
PCB in der Innenraumluft zwei sich auf
PCB,, bezichende Wertekategorien ange-
geben (siehe PCB-Richtlinie Fassung Sep-

tember 1994, veroffentlicht im amtlichen

Teil der DIBt-Mitteilungen, Heft 2/95 [1]):

== der gefahrenbezogene Interventions-
wert von 3000 ng PCB,,/m’

== der Vorsorgewert (Zielwert bzw.

Sanierungsleitwert) von 300 ng

PCB,./m’

Sowohl Interventionswert als auch
Vorsorgewert der PCB-Richtlinie basie-
ren auf der Ableitung einer tolerablen tig-
lichen Aufnahmemenge (TDI), welche in
den 1980er-Jahren durch das damalige
Bundesgesundheitsamt (BGA) auf Basis
einer Ratten-Studie von Chen und Dubois
(1973) [72] mit oraler Exposition gegen-
iiber verschiedenen Aroclor-Gemischen
(Aroclor 1221, 1254 sowie 1260) erfolgte.
Vom BGA wurde aus dieser Studie fiir le-
bertoxische Wirkungen ein NOAEL von
0,1 mg/kg KG abgeleitet. Mit jeweils ei-
nem Faktor von 10 fiir Inter- und Intraspe-
ziesvariabilitit ergab sich ein TDI-Wert
in Hohe von 1 pug/kg KG/Tag. Bei einem
zu Grunde gelegten Atemvolumen von
20 m* pro Tag und einem angenomme-
nen Korpergewicht von 60 kg sowie einer
10 %igen Ausschopfung des TDI fiir den
Vorsorgewert bzw. 100 %igen Ausschop-
fung des Interventionswertes, resultier-
te ein Vorsorgewert von 300 ng/m’ bzw.
ein Interventionswert von 3000 ng/m? [2].

In Erganzung zur bestehenden PCB-
Richtlinie hat 2007 zur Beriicksichtigung
der gesundheitlichen Wirkungen der dI-
PCB' in der Innenraumluft das Vorldu-
fergremium (Ad-hoc AG) des Ausschus-
ses fiir Innenraumrichtwerte (AIR) ein
zusitzliches Bewertungsverfahren entwi-
ckelt [73]. Auf der Grundlage einer oralen
Studie von Faqi et al. (1998) [74] zur ver-
minderten Spermienqualitdt bei Ratten

' 12 PCB-Kongenere weisen eine den Polychlo-
rierten Dibenzo-p-dioxinen und Dibenzofura-
nen (PCDD/PCDF) dhnliche raumliche Struktur
auf. Sie wirken im menschlichen Organismus
tiber den gleichen biologischen Mechanismus
wie Dioxine. Dioxinahnliche PCB (dI-PCB)
konnen unter Heranziehung von Toxizitéts-
aquivalenzfaktoren (TEF) gemeinsam mit den
PCDD/PCDF bewertet werden. Die Toxizitat der
einzelnen Verbindungen wird dabei auf das
2,3,7,8-Tetrachlordibenzodioxin (2,3,7,8-TCDD),
dem der Faktor 1 zugeordnet wurde, bezogen.
Die Wirkung der Einzelverbindungen wird tiber
die Multiplikation der Konzentrationen mit dem
zugehdrigen TEF errechnet und als Toxizitats-
aquivalent (TEQ) angegeben.
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(LOAEL: 25 ng TCDD/kg KG) schitzte
die ad-hoc AG einen humanéquivalen-
ten LOAEL in Hohe von 6 pg TEQ/kg KG
ab. Abziiglich des nahrungsbedingten
Beitrages wurde ein ausschopfbarer An-
teil von 1,5 pg TEQ/kg KG/Tag festge-
legt. Aus diesem wurde ein Prifwert fiir
dI-PCB in Héhe von 5 pg TEQ/m?’ fiir die
Innenraumluft abgeleitet’. Bei Clophen
A30/A40-Quellen (Fugendichtungsmas-
sen) lagen bei Einhaltung des Interventi-
onswertes der PCB-Richtlinien in Hohe
von 3000 ng/m* die TEQ-Werte deutlich
unterhalb von 5 pg/m’. Bei Clophen A50
oder Clophen A60 Quellen (z.B. Decken-
platten) konnte ab einem PCB,, in der
Innenraumluft von 1000 ng/m° ein TEQ-
Wert von 5 pg/m? tiberschritten sein. Um
den analytischen Messaufwand zur Erfas-
sung der dl-PCB in der Messroutine zu
begrenzen, wurde fiir das dioxinahnliche
Indikatorkongener PCB 118 ein zuldssiger
Wert von 10 ng/m? abgeleitet. Wird dieser
Wert in der Innenraumluft unterschritten,
ist auch der Priifwert von 5 pg TEQ/m?
sicher eingehalten [73]. Das Konzept der
ad-hoc AG zur Bewertung dI-PCB [73] in
der Innenraumluft wurde 2010 als Ergén-
zung der PCB-Richtlinie in den einzelnen
Bundesldndern mit den Technischen Bau-
bestimmungen eingefiihrt.

Toxikologische Wertsetzungen von
der US EPA (1994), ATSDR (2000) &
WHO (2003)

Von den US-amerikanischen Behérden
EPA (Environmental Protection Agency)
und ATSDR (Agency for Toxic Substances
and Desease Registry) wurden 1994 bzw.
2000 fiir das PCB-Gemisch Aroclor 1254
eine Referenzdosis (RfD) bzw. ein Mini-
males Risiko Level (MRL) in Hohe von
20 ng/kg KG/Tag abgeleitet [29, 30]. Die
Weltgesundheitsorganisation (WHO) lei-
tete 2003 fiir Aroclor 1254 eine tolerier-
bare tégliche Aufnahmemenge (TDI) von
20 ng/kg KG/Tag ab und wies darauf hin,
dass dieser TDI auch zur Bewertung fiir
verschiedene PCB-Gemische herangezo-
gen werden kann [75]. Die Bewertungs-
maf3stabe dieser Institutionen wurden alle
auf der Basis einer verminderten Antikor-

2 1,5 pg TEQ/kg KG/Tag/0,3 m*/kg KG/Tag=5
pg TEQ/m>.
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+Exposure levels” der US EPA fiir die Beurteilung von PCB in der Innenraumluft in Schulen fiir unterschiedliche Altersgruppen in Abhén-

Tab. 4

gigkeit von der Aufenthaltsdauer

Alter 1-<2 Jahre*
PCB-Konzentration 100 100
[ng/m3]

2-<3 Jahre*

3-<6Jahre** 6-<12 Jahre**
200 300 500

Aufenthaltsdauer: *8 h/Tag an 185 Tagen pro Jahr; ** 6,5 h/Tag an 180 Tagen pro Jahr

12-< 15 Jahre**

15-< 19 Jahre** > 19 Jahre*
600 500

perreaktion bei Affen nach oraler Gabe
abgeleitet [44, 45]. Die Festlegung erfolgte
auf der Grundlage eines LOAEL in Hohe
von 5 pg/kg KG/Tag und eines Gesamt-Si-
cherheitsfaktors von 300 (10 fiir die Ex-
trapolation von einem LOAEL zu einem
NOAEL, 3 fiir die Extrapolation von Affen
auf Menschen und 10 fiir die menschliche
Variabilitit).

Expositionswerte der US EPA fiir
PCB in der Innenraumluft von
Schulen

Die US EPA hat auf Grundlage der Re-
ferenzdosis (RfD) von 20 ng/kg KG/Tag
fir unterschiedliche Altersgruppen von
Personen, die sich in Innenrdumen von
Schulen authalten, sogenannte Expositi-
onswerte (Exposure levels) abgeleitet. Die
RfD wird hierbei von der US EPA auf die
im Innenraum vorkommenden Aroclor-
Gemische bezogen. Bei der Ableitung
wurde angenommen, dass sich Erwach-
sene und Kinder unter drei Jahren an 8 h
pro Tag an insgesamt 185 Tagen pro Jahr
in der Schule aufhalten. Bei allen anderen
Altersgruppen geht die US EPA von einem
Aufenthalt von sechseinhalb Stunden pro
Tag an insgesamt 180 Tagen pro Jahr in
der Schule aus. Die weiteren Expositions-
annahmen wie zu Grunde gelegtes Kor-
pergewicht oder altersbezogene Atem-
volumina finden sich in Lehmann und
Phillips (2017) [76]. Bei der Ableitung
der zuldssigen PCB-Konzentrationen fiir
Innenrdume von Schulen wurde die iib-
liche Hintergrundbelastung iiber andere
Pfade (Lebensmittel, Hausstaubexpositi-
on etc.) mitberiicksichtigt. Fiir die PCB-
Zufuhr {iber die Nahrung wurde fiir Kin-
der im Alter zwischen einem und sechs
Jahren ein Wert von 0,002 pg/kg KG/Tag
und fiir die die {ibrigen Altersgruppen von
0,001 pg/kg KG/Tag zu Grunde gelegt.
Die US EPA empfiehlt grundsatzlich, die
PCB-Konzentrationen in der Innenraum-
luft so niedrig wie moglich zu halten und

die PCB-Gesamtexposition unter dem
RfD-Wert zu halten. Die in der @ Tab. 4
angegebenen Konzentrationen beruhen
auf durchschnittlichen Situationen, die
angepasst werden sollen, wenn z.B. die
Schiiler*innen mehr oder weniger Zeit in
den Klassenrdaumen verbringen.

Fiir die verschiedenen Altersgruppen
wurden zuldssige Werte zwischen 100 und
600 ng/m? abgeleitet (siche @ Tab. 4).

Senatskommission zur Priifung
gesundheitsschadlicher
Arbeitsstoffe (MAK-Kommission)
2016

Fiir den Arbeitsplatz hat die Senatskom-
mission zur Priifung gesundheitsschid-
licher Arbeitsstoffe (MAK-Kommissi-
on) fiir PCB,, einen MAK-Wert von
3000 ng/m* abgeleitet [33]. Die Ablei-
tung erfolgte u.a. auf Grundlage der Be-
wertung der ad-hoc AG zu den dI-PCB
in 2007 (Ad-hoc AG, 2007 [73], s. Kapitel
dioxinahnliche PCB). Basierend auf dem
humanéquivalenten LOAEL in H6he von
6 pg TEQ/kg KG/Tag wurde fiir den Ar-
beitsplatz ein zuldssiger ausschopfbarer
Anteil von 1,5 pg TEQ/kg KG/Tag festge-
legt. Dies entspricht einem wochentlichen
Anteilvon 10,5 pg TEQ/kg KG. Daraus er-
gibt sich fiir einen 70 kg schweren Arbei-
ter mit einem taglichen Atemvolumen von
10 m® und einer Exposition von 5 Tagen
pro Woche eine zuldssige Konzentration
von 14,7 pg TEQ/m®. In der Publikation
der ad-hoc AG (2007) [73] wurde ausge-
fithrt: ,,Bei 1000 ng PCB,./m’ (Clophen
A50, A60-Gemische in Deckenplatten)
sind 5 pg TEQ/m’ mit hoher Wahrschein-
lichkeit unterschritten.. Die MAK-Kom-
mission interpretierte diese Ausfithrung
so, dass ,,5 pg TEQ/m’ gleich 1000 ng
PCB,/m’ entsprechen, und daher 15 pg
TEQ/m® gleich 3000 ng PCB,/m’ ent-
sprechen®. Der MAK-Wert wurde auf
3000 ng/m’ festgelegt. Der Ausschuss fiir
Gefahrstoffe (AGS) iibernahm in 2017 die
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Bewertung der MAK-Kommission und
legte den Arbeitsplatzgrenzwert (AGW)
ebenfalls auf 3000 ng PCB,,/m*fest [77].
Ableitung der Richtwerte fiir
PCB in der Innenraumluft

Eine Herausforderung bei der Ableitung
von Richtwerten fiir PCB stellt die Exposi-
tion gegeniiber PCB im Innenraum dar, da
diese tiblicherweise gegeniiber einem Ge-
misch und nicht gegeniiber einer einzel-
nen PCB-Verbindung erfolgt. Aus diesem
Grund sollte die Ableitung von Richtwer-
ten auf Studien, in denen PCB-Gemische
eingesetzt wurden, basieren. In der Innen-
raumluft PCB-belasteter Riume werden
vor allem die eher fliichtigeren PCB-Kon-
genere, insbesondere di-, tri-, tetra- und
pentachlorierte Biphenyle gefunden (5, 6,
8]. In speziellen Fillen, z.B. bei Vorliegen
ausschliefllich von A60-Quellen, konnen
aber auch PCB aus dem hexa-, hepta- und
octachlorierten Spektrum einen quantita-
tiv relevanten Anteil in der Innenraumluft
ausmachen [7].

Aus den vorliegenden tierexperimen-
tellen Studien an Affen finden sich keine
Hinweise, dass die Exposition gegeniiber
Aroclor-Gemischen mit einem tiberwie-
genden Anteil an tri-, tetra- und penta-
chlorierten (Aroclor 1248) oder an di-
tri- und tetrachlorierten (Aroclor 1016)
Kongeneren grundsitzlich zu schwiche-
ren Effekten als die Exposition gegen-
iiber dem in oralen Studien haufig ap-
pliziertem Aroclor 1254 (iiberwiegend
penta-, hexa- und heptachlorierte Konge-
nere) fithrt [27]. Zumindest fiir den End-
punkt ,Geburtsgewicht“ konnte gezeigt
werden, dass die Exposition gegeniiber
Aroclor 1254 oder Aroclor 1016 zu sehr
ahnlichen LOAEL bzw. NOAEL fihrt. In
den Publikationen von Barsotti und Van
Miller (1984) [50] sowie von der US EPA
(1994) [29] (zitiert in DFG-MAK, 2019
[78]) wurde ein LOAEL bei einer Ex-
position gegeniiber Aroclor 1016 von



30 ug/kg KG/Tag und gegeniiber Aroclor
1254 von 25 pg/kg KG/Tag ermittelt. Als
NOAEL ergab sich in diesen Studien ein
Wert von 8 ug/kg KG/Tag (bei Aroclor
1016) bzw. 5 pg/kg KG/Tag (bei Aroclor
1254).

In der PCB-Richtlinie der von den
Bauministern der Linder (ARGEBAU)
verabschiedeten Fassung von Septem-
ber 1994 wurden der Interventionswert
sowie der Vorsorgewert auf Grundlage
der vom damaligen Bundesgesundheits-
amt (BGA) festgelegten tolerierbaren
taglichen Aufnahmemenge (TDI) von
1 ug/kg KG/Tag (basierend auf einem
NOAEL von 0,1 mg/kg KG/Tag mit je-
weils einem Faktor von 10 fiir Inter- und
Intraspeziesvariabilitdt) nach einer Rat-
ten-Studie von Chen und Dubois (1973)
[72] mit lebertoxischen Effekten bei ora-
ler Exposition gegeniiber verschiede-
nen Aroclor-Gemischen (Aroclor 1221,
1254 sowie 1260) abgeleitet. Anhand die-
ses TDI ist mit einem zu Grunde geleg-
ten Atemvolumen von 20 m® pro Tag, ei-
nes angenommenen Korpergewichtes von
60 kg sowie einer 10 %igen bzw. 100 %igen
Ausschopfung, der Vorsorgewert von
300 ng/m®bzw. der Interventionswert von
3000 ng/m® festgelegt worden.

In den Folgejahren wurden weitere
tierexperimentelle Daten, darunter auch
Inhalationsstudien erhoben. Tierstudien
zeigten, dass zum Beispiel bei Affen die
Lebertoxizitit nicht zu den sensibelsten
Wirkendpunkten zdhlt. In den Studien
von Tryphonas et al. (1989 [44] und 1991
[45]) und Rice (1998) [55] wurden mit
Blick auf die Immun- und Neurotoxizitat
deutlich niedrigere Effektdosen ermittelt,
welche zur Ableitung einer Referenzdo-
sis (RfD), Minimalen Risiko Level (MRL)
bzw. tolerablen tiglichen Aufnahmemen-
ge (TDI) in Hohe von 20 ng/kg KG/Tag
herangezogen wurden [29, 30, 75]. Fir
immuntoxische bzw. neurotoxische Ef-
fekte wurden LOAEL von 5 pg/kg KG/Tag
bzw. 7,5 pg/kg KG/Tag ermittelt. Die Fest-
legung von TDI, MRL und RfD erfolgte
auf Grundlage des LOAEL in Hoéhe von
5 pg/kg KG/Tag und eines Gesamt-Si-
cherheitsfaktors von 300 (10 fiir die Ex-
trapolation von einem LOAEL zu einem
NOAEL, 3 fiir die Extrapolation von Affen
auf Menschen und 10 fiir die menschliche
Variabilitat).

Wenn auf Grundlage der Bewertungs-
systematik der PCB-Richtlinie (1994) [1]
eine Ubernahme des TDI der WHO von
20 ng/kg KG/Tag im Austausch gegen den
TDI des BGA von 1 ug/kg KG/Tag erfol-
gen wiirde, so wiirde daraus ein Vorsorge-
wert von 6 ng/m’ und ein Interventions-
wert von 60 ng/m’ resultieren. Vor dem
Hintergrund der mittlerweile vorliegen-
den Erkenntnisse, insbesondere zur Ex-
position gegeniiber PCB nach inhalativer
Aufnahme, wiirde dieser Ansatz das ge-
sundheitliche PCB-Risiko deutlich iiber-
schatzen. Realistische Abschitzungen zu
den tatséichlich tiber PCB-belastete Innen-
raumluft zugefithrten PCB-Mengen, auch
in Abgrenzung zu den {iber die Nahrung
aufgenommenen PCB-Anteilen, liegen
erst seit wenigen Jahren vor. Mit der Ex-
positionsstudie von Hammel et al. (2023)
[23] konnte erstmalig der tiber die PCB-
belastete Innenraumluft inhalativ zuge-
fithrte PCB-Anteil plausibel quantifiziert
werden. Diese Studie beriicksichtigt we-
sentliche neue Erkenntnisse zu PCB im
Innenraum, welche aus verschiedenen
dédnischen Studien gewonnen wurden
(Andersen et al. 2020 [16] und Frede-
riksen et al. 2020 [25]). Die Besonder-
heit der Studie ist, dass sie mit einem Kol-
lektiv (n=77) durchgefithrt wurde, das
iiber viele Jahre (mittlere Wohndauer:
15,5 Jahre) im Wohn-Innenraum konti-
nuierlich gegeniiber PCB inhalativ (medi-
ane PCB,,,-Belastung der Innenraumluft:
2164 ng/m®) exponiert war. Die Exposi-
tion gegeniiber einer PCB,,, Raumluft-
belastung von 2164 ng/m® fithrt auf Ba-
sis der Studie von Hammel et al. (2023)
[23] zu einer medianen inhalativen
PCB,.-Aufnahmemenge (Zufuhr) von
280 ng/kg KG/Tag.

Zur Ableitung von Richtwerten fiir die
Innenraumluft werden nach Basisschema
(2012) [79] vom AIR Inhalationsstudien
favorisiert. Allerdings weisen die vorlie-
genden tierexperimentellen PCB-Inha-
lationsstudien aus Sicht des AIR diesbe-
ziiglich deutliche Begrenzungen auf: Bei
der Studie von Lombardo et al. (2015)
[40] fehlen grundlegende Informationen
zur Expositionserfassung und zur Be-
stimmung der PCB-Gehalte in den un-
tersuchten Medien. Die Studie von Casey
etal. (1999) [37] weist im Vergleich zu den
Expositionsdaten unplausibel hohe resor-
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bierte PCB-Mengen auf. Von den weite-
ren im Kapitel Gesundheitliche Wirkungen
berichteten tierexperimentellen Inhalati-
onsstudien wird die Arbeit von Wang et al.
(2022) [43] ndher betrachtet, da zumin-
dest in dieser Studie eine subchronische
Exposition vorliegt (die {ibrigen Inhalati-
onsstudien waren subakut) und die ein-
gesetzte Konzentration von 45 pg/m?® im
Vergleich der vorliegenden Inhalations-
studien am niedrigsten liegt. Die Studie
von Wang et al. (2022) [43] ist eine Inha-
lationsstudie an Sprague-Dawley-Ratten
(n=12) Uber einen Zeitraum von 13 Wo-
chen gegeniiber einem technischen PCB-
Gemisch aus Aroclor 1254 und 1221 (so-
genannte ,,school air mixture®). Es zeigten
sich immuntoxische Effekte wie auch eine
verminderte Gedéchtnisleistung und er-
hohtes angstliches Verhalten. Die im Ver-
gleich zur Kontrollgruppe beobachte-
te Reduktion der Anzahl an Leukozyten
insgesamt sowie an neutrophilen Granu-
lozyten und Lymphozyten bei den expo-
nierten Tieren ist um den Faktor 2,6-2,8
erheblich niedriger als bei der Kontroll-
gruppe. Dieser Befund wird durch wei-
tere klinische Blut-Parameter nicht besta-
tigt. Im Ubrigen erscheint auch die bei der
Kontrollgruppe gemessene PCB-Serum-
belastung von fast 3000 ng/g Fett als un-
plausibel erhéht, so dass die Belastbarkeit
der Studienergebnisse prinzipiell in Frage
gestellt werden kann. Bei der Studie von
Wang et al. (2022) [43] muss dariiber hi-
naus beriicksichtigt werden, dass sie nur
als Ein-Dosis-Studie konzipiert wurde
und insofern fiir die Ableitung von Rich-
werten vor dem Hintergrund einer fehlen-
den Dosis-Wirkungs-Funktion nicht ge-
eignet ist. Dies gilt auch fiir die weiteren
Inhalationsstudien, die alle als Ein-Dosis-
Studien konzipiert wurden. Zusammen-
fassend zeigt sich, dass die Ableitung von
Richtwerten fiir PCB in der Innenraum-
luft auf Grundlage der vorliegenden tier-
experimentellen Inhalationsstudien nicht
belastbar wire.

Die tierexperimentellen Studien mit
oraler Applikation wurden mit unter-
schiedlich stark chlorierten Gemischen
iiber variierende Expositionszeitriume,
an verschiedenen Tierspezies sowie in
der Regel mit unterschiedlichen Dosis-
stufen durchgefiihrt. Zu den sensibelsten
Effekten von PCB zihlen die Neurotoxi-
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Tab. 5

Referenz Spezies (n)

1 Tryphonas etal. (1989  Rhesusaffen (16 pro

& 1991) [44, 45] Dosis, weiblich)

2 Rice (1998) [55]
(12, mannlich)

zitat und die Immuntoxizitit. Zur Ablei-
tung von Richtwerten fiir PCB in der In-
nenraumluft zieht der AIR die Ergebnisse
der Langzeitstudien an Affen von Trypho-
nas et al. (1989 [44] und 1991 [45]) so-
wie der Expositionsstudie von Hammel
et al. (2023) [23] heran. In einer dhnli-
chen Hohe wie der von Tryphonas et al.
(1989 [44] und 1991 [45]) ermittelte
LOAEL von 5 pg/kg KG/Tag fiir immun-
toxische Wirkungen bewegt sich der von
Rice (1998) [55] ermittelte LOAEL von
7,5 pg/kg KG/Tag fiir den Endpunkt Neu-
rotoxizitét (sieche @ Tab. 5).

Ableitung Richtwert Il

Ausgangspunkt fiir die Ableitung ei-
nes RW II fiir PCB ist der LOAEL von
5 ug/kg KG auf Basis immuntoxischer Ef-
fekte aus der oralen Affenstudie von Try-
phonas et al. (1989 [44] und 1991 [45]).
Zunichst erfolgt unter Heranziehung der
Anpassungsfaktoren des AIR (ad-hoc AG
2012 [73]) und der ECHA (2012) die Ab-
leitung eines humanéquivalenten LOAEL.
Hierzu wird ein Faktor 2 zur Beriicksich-
tigung von Interspezies-Unterschieden
(Affe - Mensch) und eines Toxikodyna-
mikfaktors von 2,5 sowie als Intraspe-
ziesfaktor ein Faktor von 10 verwendet.
Der Intraspeziesfaktor wird als ausrei-
chend betrachtet bzw. entsprechend dem
Basisschema des AIR zur Ableitung von

Cynomolgus Affen

Expositionsweg/ PCB-Gemisch
-dauer/Dosis

Oral/76 Monate/0, Aroclor 1254
5,20, 40 oder

80 ng/kg KG

Oral/von Geburt
bis 20. Wo-
che/7,5 pg/kg KG

Mischung von 15
PCB-Kongeneren im

wie in der Mutter-
milch

Richtwerten (ad-hoc AG 2012 [79]) auf
einen zusitzlichen ,Kinderfaktor® ver-
zichtet, da bei den juvenilen Tieren kei-
ne hohere Empfindlichkeit beobachtet
wurde. Damit ergibt sich ein LOAEL, .,
von 100 ng/kg KG/Tag. Auf Basis der Be-
wertung von Hammel et al. (2023) [23]
ist die Exposition gegeniiber einer medi-
anen PCB,,-Belastung der Innenraum-
luft von 2164 ng/m’ mit einer inhalati-
ven Zufuhr von rund 280 ng/kg KG/Tag
assoziiert. Unter Annahme eines linea-
ren Zusammenhangs zwischen der PCB-
Belastung in der Innenraumluft und der
entsprechenden Zufuhr iiber den inha-
lativen Pfad, wird der LOAEL,,... von
100 ng/kg KG/Tag bei einer PCB-Raum-
luftkonzentration von ca. 773 ng/m’ er-
reicht.

Der Ausschuss fiir Innenraumricht-
werte (AIR) setzt fiir PCB,, einen Richt-
wert II von 0,80 pug/m’ fest.

Ableitung Richtwert |

Die Ableitung eines RW I fiir PCB er-
folgt ebenfalls auf Grundlage des LOAEL
von 5 pg/kg KG aus der oralen Affenstu-
die von Tryphonas et al. (1989 [44] und
1991 [45]). Hierzu wird ein humaniqui-
valenter NAEL abgeleitet. Zusitzlich zu
den o.g. Anpassungsfaktoren des AIR
bzw. der ECHA von 2 (Interspeziesfak-
tor Affe - Mensch), 2,5 (Dynamikfak-
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ahnlichen Verhaltnis

In experimentellen Affenstudien ermittelte LOAEL fiir die Endpunkte Immun- und Neurotoxizitat nach oraler Exposition

Kritische Effekt(e) NOAEL/LOAEL
Immuntoxizitat (nach  LOAEL:

23 Monaten): 5 ug/kg KG/Tag
Antikorper auf

Schafserythrozyten &
Mitogen-stimulierte
Lymphozytenprolife-

ration

Neurotoxizitat: LOAEL:

kiirzere mittlereund 7,5 ug/kg KG/Tag

mediane Reaktions-
zeiten, geringeres
Leistungsvermdgen
bei Verhaltenstests im
Alter von 5 Jahren
Klinische Zeichen
(okulare/dermale
Verdanderungen)
Antikdrperreaktion
bei den Nachkom-
men

tor) sowie 10 (Intraspeziesfaktor) wird
gemaf3 Basisschema fiir die Extrapolati-
on vom LOAEL auf den NAEL ein Fak-
tor von 10 angesetzt. Ausgehend vom
LOAEL von 5 pg/kg KG ergibt sich so-
mit ein NAEL, .., von 10 ng/kg KG/Tag.
Dieser NAEL,,,,, wird unter Zugrundele-
gung der Daten von Hammel et al. (2023)
[23] bei einer Innenraumluft-Konzentra-
tion von 77 ng/m? erreicht.

Der Ausschuss fiir Innenraumricht-
werte (AIR) setzt fiir PCB,,, einen Richt-
wert I von 0,080 pg/m?® fest.

Dioxinahnliche PCB (dI-PCB)

Insgesamt 12 PCB-Kongenere weisen eine
den polychlorierten Dibenzo-p-dioxinen
und Dibenzofuranen (PCDD/PCDF)
ahnliche, raumliche Struktur auf. Sie wir-
ken im menschlichen Organismus tiber
den gleichen biologischen Mechanismus
wie Dioxine. Die ad-hoc AG Innenraum-
richtwerte hat zur Beurteilung gesund-
heitlicher Auswirkungen von dI-PCB in
der Innenraumluft (ad-hoc AG 2007 [73])
einen Priifwert in Hohe von 5 pg TEQ/m?
abgeleitet. Dieser Wert basiert auf einem
aus einer tierexperimentellen Studie von
Fagqi et al. (1998) [74] abgeleiteten LOAEL
von 25 ng TCDD/kg KG. Die EFSA hat in
ihrer Bewertung zu Gesundheitsrisiken
fiir Mensch und Tier durch Dioxine und
dI-PCB auch die tierexperimentellen Da-



ten zu den Wirkungen dieser Schadstof-
fe umfassend bewertet [80]. Als niedrigs-
ter tierexperimenteller LOAEL wurde die
in der Studie von Faqi et al. (1998) [74]
aufgrund reproduktionstoxischer Wir-
kungen bei Ratten ermittelte Dosis von
25 ng/kg KG identifiziert. Die EFSA hat
somit diesen auch von der ad-hoc AG
(2007) [73] herangezogenen tierexperi-
mentellen LOAEL zur Bewertung der dl-
PCB in der Innenraumluft prinzipiell be-
statigt.

Bei der seinerzeitigen Ableitung des
Priifwertes fiir dI-PCB in der Innen-
raumluft legte die ad-hoc AG basierend
auf Auswertungen der WHO-JECFA
(2002) [81] eine mittlere nahrungsbeding-
te Zufuhr von PCDD/F und dI-PCB von
3 pg TEQ/kg KG/Tag zu Grunde. Eine
Auswertung von Fromme et al. (2016)
[82] zeigt anhand von Human-Biomoni-
toring-Daten, dass die Belastung des Men-
schen mit PCDD/F und dI-PCB in den
letzten 30 Jahren kontinuierlich abgenom-
men hat. Nach EFSA (2018) [80] liegt die
mittlere nahrungsbedingte Zufuhr von
PCDD/F und dI-PCB auf Basis aktuelle-
rer Daten in Europa zwischen 0,4 und 2,6
pg TEQ/kg KG/Tag. Somit wére unter He-
ranziehung dieser Daten zur nahrungsbe-
dingten PCDD/F und dI-PCB-Zufuhr der
Anteil, der tiber die Innenraumluft aus-
schopfbar wire, prinzipiell hoher als dies
noch bei der Ableitung des Priifwertes im
Jahr 2007 der Fall war. Der damaligen Ab-
leitungslogik folgend wiirde aus heutiger
Bewertungssicht somit ein Priifwert von
hoher als 5 pg TEQ/m’ resultieren.

Eine solche Einschitzung scheint
auf den ersten Blick im Widerspruch
zu dem 2018 von der Europdischen Le-
bensmittelbehorde (EFSA) um den Fak-
tor 7 abgesenkten wochentlichen to-
lerablen Aufnahmemenge (TWI) auf
2 pg TEQ/kg KG/Woche zu stehen. Die-
ser TWI-Wert loste den vom Scienti-
fic Committee on Food (SCF) der EU
in 2001 abgeleiteten TWI in Hohe von
14 pg/kg KG/Woche ab [83]. Hierbei
ist zu beachten, dass die Absenkung des
TWTI auf Grundlage einer epidemiologi-
schen Studie zu den Auswirkungen einer
PCDD-Exposition von russischen Jun-
gen auf ihre spatere Fertilitat im Erwach-
senenalter erfolgte [84]. In dieser Studie
zeigte die am stirksten mit TCDD- und

4 A40-und A50-Quellen

== = =Linear (A40- und A50-Quellen)

TEQ, pa/m?
s

Gesamt-PCB, ug/m?

Abb. 1 A PCB-TEQ-Werte in Abhangigkeit von PCB-Gesamtkonzentrationen in der Innenraumluft
(UFOPLAN-Studie und BW-Plus-Studie), wenn Clophen-A40- oder Clophen-A50-Quellen (PCB-haltige
Fugendichtungsmassen) vorliegen. (Aus ad-hoc AG, 2007 [73])
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Abb. 2 A PCB-TEQ-Werte in Abhdngigkeit von PCB-Gesamtkonzentrationen in der Innenraumluft
(UFOPLAN-Studie und BW-Plus-Studie), wenn Clophen-A60-Quellen (PCB-haltige Deckenplatten und

Farbanstriche) vorliegen. (Aus ad-hoc AG, 2007 [73])

PCDD-TEQ belastete Studiengruppe eine
statistisch signifikant niedrigere Spermi-
enkonzentration, Gesamtzahl der Sper-
mien und Gesamtzahl der beweglichen
Spermien. Das héchste Quartil der peri-
pubertalen Serum-TCDD-Konzentrati-
onen war mit einer Abnahme der Sper-
mienkonzentration von 40 % (95 % KI 18;
66 %), von Gesamtsperma von 29 % (95 %
KI 3; 64 %) und der Anzahl beweglicher
Spermien von 30 % (95 % KI 2; 70 %) im
Vergleich zum untersten Quartil verbun-
den. Diese Zusammenhinge wurden aus-
schliefilich fir PCDD, nicht aber fiir dl-
oder ndl-PCB beobachtet.

Bundesgesundheitsblatt - Gesundheitsforschung - Gesundheitsschutz 2 - 2025 ‘ 215

Ein LOAEL fiir PCDD/F und dI-PCB
konnte von der EFSA (2018) aus Human-
studien nicht identifiziert werden. Aus
diesem Grund wird nach wie vor der,
auch von der EFSA in Bezug genomme-
ne, niedrigste tierexperimentelle LOAEL
aus der Studie von Faqi et al. (1998) [74]
herangezogen.

In der Bewertung der ad-hoc AG
(2007) [73] wurden aus zwei Studien zur
PCB-Belastung der Innenraumluft in ins-
gesamt 106 Raumen die PCB-TEQ-Werte
in Abhdngigkeit von der PCB-Gesamtbe-
lastung, die auf Clophen A40-, A50- oder
A60-Quellen zuriickging, gegeniiberge-
stellt. Diese Auswertung, die auch zur
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Ableitung des Priifwertes von 5 pg/m? he-
rangezogen wurde, zeigt (8 Abb. 1und 2),
dass unabhingig von der PCB-Quel-
le bei einer Innenraumluft-Konzentra-
tion von 0,8 ug PCB,,/m’ ein Wert von
5 pg TEQ/m? unterschritten ist. Somit ist
bei Einhaltung des Richtwertes Il auch der
Schutz vor den gesundheitlichen Wirkun-
gen von dI-PCB in der Innenraumluft si-
chergestellt.

Der AIR zieht daher den 2007 zur Be-
riicksichtigung der dI-PCB in der Innen-
raumluft von seinem Vorgingergremium
(ad-hoc AG, 2007 [73]) abgeleiteten Wert
fir PCB 118 als Leitkongener zuriick. Au-
Berdem ist eine gesonderte Betrachtung
der dI-PCB bei Einhaltung des vom AIR
abgeleiteten Richtwertes II nicht mehr er-
forderlich und der 2007 vorgeschlagene
TEQ-Priifwert kann damit zukiinftig ent-
fallen.
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