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1 Einleitung 

Polychlorierte Biphenyle (PCB) sind synthetische Verbindungen ohne natürliches Vorkommen in der 

Umwelt. Theoretisch sind, je nach Chlorierungsgrad und Stellung der Chloratome am Biphenylgerüst, 

209 mögliche Verbindungen, die sogenannte Kongenere, zu unterscheiden. Seit etwa 1930 wurden 

sie in großen Mengen für vielfältige industrielle Anwendungen eingesetzt. PCB reichern sich wegen 

ihrer hohen Persistenz und Fettlöslichkeit in Fettgewebe von lebenden Organismen sowie in der 

Nahrungskette an. Vor allem fettreiche tierische Lebensmittel sind nach wie vor die Haupt-

belastungsquelle der Bevölkerung mit PCB. Weitere Expositionsmöglichkeiten können belastete 

Innenraumluft sowie arbeitsplatzbezogene Belastungen, z.B. beim unsachgemäßen Recycling von 

Transformatoren, sein. Obwohl die Produktion und Verwendung in vielen Ländern seit den frühen 

1980er Jahren reduziert bzw. verboten wurden, sind sie aufgrund ihrer schlechten Abbaubarkeit und 
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ihres früheren Einsatzes in Transformatoren, Kondensatoren und Wärmetauschern, als Hydraulik-

flüssigkeiten sowie in Flammschutzmittel und Dichtungsmassen in der Umwelt noch weit verbreitet. 

In der Bundesrepublik Deutschland ist seit 1978 die Anwendung von PCB in offenen Systemen und 

seit 1989 die Verwendung PCB-haltiger Produkte grundsätzlich verboten.  

 

Im Rahmen des Human-Biomonitoring (HBM) werden zur Abschätzung der inneren PCB Belastung die 

PCB-Gehalte in Blut und Frauenmilch herangezogen [Komm. HBM 1999; Angerer et al. 2007]. Die 

zunehmenden Einschränkungen und Verbote spiegeln sich weltweit in einem deutlichen Rückgang 

der Belastung der Allgemeinbevölkerung (PCB in Muttermilch und Blut) in den vergangenen 

30 Jahren wider [Fürst 2006]. Das PCB-Verbot hat also dazu geführt, dass die Bevölkerung heutzutage 

mittlerweile deutlich weniger mit diesen Schadstoffen belastet ist, als z.B. in den 70er und 80er 

Jahren des letzten Jahrhunderts. Trotz deutlich reduzierter PCB-Belastung sind auch bei der 

Hintergrundbelastung wie sie in den letzten ca. 10 Jahren typischerweise vorlagen, gesundheitliche 

Auswirkungen bei Risikogruppen nicht auszuschließen. Hierbei werden insbesondere Entwicklungs-

störungen von Kindern bei prenataler Belastung diskutiert [Winneke 2011]. Ferner finden sich 

aufgrund der relativ langen Halbwertszeiten von PCB gerade bei älteren Personen heute noch 

vergleichsweise hohe PCB-Gehalte im Blut. Selbst bei Kindern, die nach der Verbotsverordnung 

geboren wurden, wurden in den Jahren 2003 bis 2006 PCB-Gehalte im Blut - mit wenigen 

Ausnahmen - nachgewiesen. Wurden diese Kinder gestillt, ergeben sich signifikant höhere 

Konzentrationen im Vergleich zu den nicht gestillten Kindern [Becker et al. 2007; Kolossa-Gehring et 

al. 2012].  

 

Die Belastung der Bevölkerung in Deutschland mit PCB konnte in der Vergangenheit gut mit den 

Ergebnissen aus den verschiedenen repräsentativen Untersuchungen des Umwelt-Surveys des 

Umweltbundesamtes dargestellt werden. Auf der Grundlage des Umwelt-Surveys 1998 mit 

Erwachsenen [Becker et al. 2002] wurden altersgruppenbezogene, bevölkerungsrepräsentative 

Referenzwerte (RV95) für die Belastung der 18- bis 69-jährigen Erwachsenen mit PCB statistisch 

abgeleitet [Kommission HBM 2003; Wilhelm et al. 2003, Schulz et al. 2011]. Für Erwachsene wurde 

1997-1999 letztmalig ein solcher Survey durchgeführt. Die aktuellen in Deutschland vorliegenden 

Datensätze sind zwar nicht bevölkerungsrepräsentativ, weisen aber darauf hin, dass gegenüber den 

RV95 von 1998 eine deutliche Abnahme der Grundbelastung der Bevölkerung mit PCB wahrscheinlich 

ist, die Größenordnung kann jedoch nicht eingeschätzt werden [HBM 2012]. Die RV95 für Kinder 

konnten auf Basis des Kinder-Umwelt-Surveys 2003-2006 aktualisiert werden [Schulz et al. 2011]. 

Auch für PCB in Frauenmilch stehen aktualisierte RV95 zur Verfügung [Schulz et al. 2011]. In der 

umweltmedizinischen Bewertungspraxis zeigt sich, dass im Rahmen einer guten Risiko-
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kommunikation die Heranziehung ausschließlich statistisch abgeleiteter Referenzwerte nur bedingt 

hilfreich ist. Letztendlich stellt sich für Betroffene immer auch die Frage, ob eine gemessene innere 

PCB-Belastung eine gesundheitliche Relevanz hat. Vor dem Hintergrund zu aktualisierender PCB-

Referenzwerte für Erwachsene sowie einer bisher fehlenden gesundheitlichen Einordnung von PCB-

Gehalten in menschlichem Blut, hat die HBM-Kommission geprüft, ob unter Einbeziehung bisher 

bekannter sowie der in den letzten Jahren veröffentlichten Literaturdaten zu den gesundheitlichen 

Wirkungen von PCB die Ableitung von wirkungsbezogenen HBM-Werten möglich ist.  

 

2 Wirkungen auf den Menschen 

Zu den gesundheitsschädlichen Wirkungen von PCB liegen eine Vielzahl von Einzelstudien und einige 

umfassende Übersichtsarbeiten vor. Quantitative Risikoabschätzungen bzw. Ableitungen 

tolerierbarer Körperdosen wurden in den letzten Jahren durch die U.S.-Environmental Protection 

Agency [U.S.-EPA 2000], die Agency for Toxic Substances and Disease Registry [ATSDR 2000; 2011], 

durch das Forschungs- und Beratungsinstitut Gefahrstoffe FoBiG [Hassauer & Kalberlah 2000; 

Kalberlah et al. 2002] und durch die WHO [2003] vorgenommen. Auch die European Food Safety 

Authority [EFSA 2005] hat in einer Stoffmonographie den Sachstand zu PCB-Wirkungen zusammen-

getragen und u.a. den Margin of exposure zwischen Benchmarkdosis und Hintergrundbelastung 

abgeschätzt. 2007 legte auch das Nationale Institut für öffentliche Gesundheit der kanadischen 

Provinz Quebec eine umfangreiche Reevaluation in französischer Sprache vor [Carrier et al. 2007].  

Die wesentlichen gesundheitlichen Effekte von PCB, die in der Literatur diskutiert werden, betreffen 

dessen Neurotoxizität, Immuntoxizität, Reproduktionstoxizität, Schilddrüseneffekte, Lebereffekte, 

Hauteffekte, kardiovaskuläre Effekte, Diabetes und die Kanzerogenität. Die Evidenz für die 

wichtigsten kritischen Endpunkte wird in den nachfolgenden Unterkapiteln diskutiert. Detailliertere 

Betrachtungen der zugrunde liegenden Einzelstudien finden sich in den o. g. Monografien. 

Bei der Risikoabschätzung für PCB besteht generell das Problem, dass die vor dem Verbot 

eingesetzten industriellen Gemische unterschiedliche Kongenerenprofile aufwiesen. 

Tierexperimentelle Untersuchungen wurden daher oftmals mit den gängigen Industriegemischen1 

durchgeführt, während die Exposition des Menschen in der Regel nicht gegenüber denselben 

Gemischen erfolgt. Die einzelnen PCB-Kongenere unterscheiden sich in ihrer Toxikokinetik. Sie 

unterliegen daher auch einer unterschiedlichen Anreicherung über die Nahrungskette, so dass die 

orale Exposition über tierische Nahrung beispielsweise eine andere Kongenerenzusammensetzung 

aufweist, als die Exposition über den Verzehr pflanzlicher Nahrungsmittel [Hassauer & Kalberlah 

                                            
1
 Definierte Industriegemische wurden u. a. unter den Namen Aroclor, Chlophen, Kanechlor, Fenchlor und 

Pyralen produziert. Von den 209 theoretisch möglichen Kongeneren fanden sich in den in Deutschland bis zum 

PCB-Verbot eingesetzten technischen PCB-Gemischen Clophen A 30 und A 60 zwischen 65 und 71 verschiedene 

Kongenere [Schulte und Malisch 1983]. 
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2000]. Aufgrund ihrer langen Halbwertszeit im tierischen Organismus reichern sich über die 

Nahrungskette überwiegend die höher chlorierten PCB-Kongenere an, während in Pflanzen – ähnlich 

wie in den Industriegemischen – ebenfalls niedrig chlorierte Kongenere in höheren Konzentrationen 

auftreten. Auch die Inhalation von PCB in kontaminierten Gebäuden kann zu einer Exposition 

gegenüber niederchlorierten PCB-Kongeneren führen [Schwenk et al. 2002; Kommission HBM 1999; 

EFSA 2005; Liebl et al. 2004; Schettgen et al. 2012]. 

Für eine selektive Beurteilung der Einzelkongenere reicht der derzeitige Kenntnisstand nicht aus 

[EFSA 2005]. Auch können ohnehin nicht sämtliche Kongenere mit einem vertretbaren Aufwand 

analytisch bestimmt werden. Daher basiert die Expositionsbestimmung einer jeden Risiko-

abschätzung nach wie vor auf Konventionen zur Berechnung der PCB-Gesamtbelastung, ausgehend 

von einigen Leitverbindungen bzw. Indikator-Kongeneren (vgl. 3.1).  

Wegen der mit der Expositionserfassung verbundenen Unsicherheiten und aufgrund von 

Unterschieden in der Toxikodynamik der verschiedenen Kongenere, erwies sich die gesundheits-

bezogene Risikoabschätzung für ein unbekanntes Kongenerengemisch daher lange als schwierig.  

Aufgrund der unterschiedlichen mit spezifischen Industriegemischen verbundenen Kongeneren-

profile weisen die aus tierexperimentellen Daten abgeleiteten tolerierbaren Körperdosen allesamt 

das jeweilige Industriegemisch aus, auf dem die Ableitung basiert. In der überwiegenden Mehrzahl 

war das betrachtete Industriegemisch bislang Aroclor 1254. Andere Gemische wurden hauptsächlich 

vor 1995 für die Risikoabschätzung herangezogen und nach damaligem Kenntnisstand quantitativ als 

wirkungsschwächer eingestuft. Eine Übersicht über die vorliegenden Ableitungen tolerierbarer 

Körperdosen gibt Tabelle 1. 

 

Tabelle 1: Tolerierbare Körperdosen für PCB und zugrunde gelegtes Expositionsgemisch ihrer Ableitung 

Tolerierbare Körperdosis PCB-Gemisch 
(Ableitungsgrundlage) 

Organisation Jahr der Ableitung 

Acceptable Daily Intake (ADI) Aroclor 1260 ehem. BGA 1983 

Annehmbare Tagesdosis (ATD) 
Aroclor 1248 

Aroclor 1016 
DFG 1988 

Reference dose (RfD) 
Aroclor 1254 und 

Aroclor 1016 
U.S.-EPA 1994 

Tolerierbare Resorbierte Dosis (TRD) Aroclor 1254 FoBiG 1995 

minimal risk level (mrl) Aroclor 1254 ATSDR 2000 

Tolerierbare Resorbierte Dosis (TRD) Aroclor 1254 
FoBiG / ehem. LUA 

NRW 
2002 

Tolerable Daily Intake (TDI) Aroclor 1254 WHO 2003 

BGA: Bundesgesundheitsamt; DFG: Deutsche Forschungsgemeinschaft; U.S.-EPA: U.S.-Environmental Protection Agency; FoBiG: 

Forschungs- und Beratungsinstitut für Gefahrstoffe GmbH; ATSDR: Agency for Toxic Substances and Disease Registry; LUA: 

Landesumweltamt; NRW: Nordrhein-Westfalen; WHO: World Health Organization 



5 

 

Die in Tabelle 1 angeführten Ableitungen basieren sämtlich auf tierexperimentellen 

Fütterungsstudien an Nagern und Affen. Bei den neueren Risikoabschätzungen (Aroclor 1254) 

bildeten die Wirkendpunkte Neurotoxizität und Immuntoxizität den Ausgangspunkt der 

Risikoabschätzungen. Die Ergebnisse aus Tierversuchen wurden ab 2000 auch durch 

epidemiologische Befunde in vergleichbaren Dosisbereichen unterstützt. 

Die erste Risikoabschätzung ausschließlich auf der Basis von Humandaten hat das Gremium für 

Kontaminanten in der Lebensmittelkette (CONTAM Panel) der EFSA [2005] vorgenommen. Zwei Jahre 

später führte auch das Institut für öffentliche Gesundheit der kanadischen Provinz Quebec eine 

Reevaluierung des Risk Assessments für PCB auf der Basis von Humandaten durch [Carrier et al. 

2007]. Durch den Rückgriff auf Humandaten konnten die Unsicherheiten, die bei der Übertragung 

von Tierversuchsdaten mit definierten Industriegemischen auf die in ihrer Kongeneren-

Zusammensetzung wechselnde PCB-Exposition des Menschen verbunden sind, vermieden werden.  

In Humanstudien zeigten sich Gesundheitseffekte der im menschlichen Organismus stärker 

repräsentierten PCB-Kongenere auch noch in einem Dosisbereich, der Expositionen entspricht, wie 

sie unter Umweltbedingungen oder am Arbeitsplatz auftreten können. Im Vordergrund stehen dabei 

Wirkungen auf die Entwicklung des Zentralnerven- und des Immunsystems bei Säuglingen und Klein-

kindern, für die insbesondere die perinatale Exposition verantwortlich gemacht wird. Außerdem 

wurden konzentrationsabhängig Verschiebungen der Schilddrüsenhormonspiegel und eine potentiell 

östrogene Wirkung der PCB beschrieben. Auch Diabetes und Bluthochdruck waren mit PCB-

Belastungen assoziiert. Außerdem wurde PCB als wahrscheinliches Humankanzerogen eingestuft.  

Darüber hinaus rufen coplanare PCB dioxinähnliche Wirkungen hervor, die toxikodynamisch über den 

Ah-Rezeptor vermittelt werden. Sie werden daher zusätzlich gemeinsam mit PCDD/F als „dioxin-

ähnliche Substanzen“ über Toxizitätsäquivalenzfaktoren (TEF) bewertet [Van den Berg et al. 2006]. 

Eine gesonderte Bewertung der nicht-dioxinähnlichen PCB ist bislang nicht möglich [EFSA 2005].  

Sowohl Tierversuchs- als auch Humandaten, die in jüngeren Übersichtsarbeiten ausgewertet wurden, 

weisen übereinstimmend neurotoxische und immuntoxische Wirkungen von PCB als sensibelste 

toxische Wirkendpunkte aus. Im Focus stehen dabei als vulnerable Gruppe Säuglinge und Kleinkinder 

[U.S.-EPA 2000; ATSDR 2000; Hassauer & Kalberlah 2000; Kalberlah et al. 2002; WHO 2003; EFSA 

2005]. 

Neuere Studien stützen diese Auswahl. Die Datenlage zu diesen beiden Wirkendpunkten wird daher 

im Folgenden ausführlicher dargelegt. Da die zur Verfügung stehenden Humandaten für die 

Festlegung eines HBM-Wertes ausreichen, werden die Erkenntnisse aus Tierversuchen lediglich 

unterstützend herangezogen.  
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2.1 Neurotoxizität 

2.1.1 Beobachtungen am Menschen 

Erste Hinweise auf neurotoxische PCB-Effekte ergaben sich nach den massenhaften Vergiftungen 

durch kontaminiertes Reisöl 1968 in Yusho (Japan) und 1979 in Yu-Cheng (Taiwan). Kinder, die in 

utero gegenüber sehr hohen Konzentrationen an PCB exponiert waren, zeigten neben anderen 

Folgen auch Verzögerungen der kognitiven neurologischen Entwicklung und Verhaltensstörungen 

[Guo et al. 2004]. 

In Geburtskohorten wurden die neurotoxischen Effekte von PCB daher umfassend untersucht. Bis 

Ende 2011 lagen die publizierten Ergebnisse aus insgesamt fünfzehn Geburtskohorten aus acht 

verschiedenen Ländern vor. In allen Studien wurde die PCB-Exposition über Nabelschnurblut 

und/oder mütterliches Blut bestimmt und in einigen Studien auch die postnatale Exposition über die 

Muttermilch. Mit unterschiedlichen neuropsychologischen und neuromotorischen Testsystemen 

wurden in diesen Studien altersabhängige Entwicklungsdefizite von Neugeborenen und Kleinkindern 

untersucht. Die unterschiedlichen neurologischen und neuropsychologischen Endpunkte, die mit den 

verschiedenen Testsystemen verbunden sind, erschweren die Vergleichbarkeit der Studien-

ergebnisse. In neun Kohortenstudien war mindestens ein spezifischer adverser Effektparameter 

signifikant mit der PCB-Belastung assoziiert. In zwei weiteren Studien ergaben sich zunächst 

(teilweise schwache) Assoziationen, die jedoch nach Adjustierung für Konfounder - insbesondere für 

Methylquecksilber (MeHg) – nicht mehr signifikant waren. Vier Studien fanden keine Zusammen-

hänge. Die einzelnen Studien werden im Folgenden kurz dargestellt, Ausführliche Übersichtsanalysen 

finden sich bei Schantz et al. [2003], Carrier et al. [2007] und Boucher et al. [2009]. 

 

North Carolina Breast Milk and Formula Project 

Im Rahmen dieser Kohorte wurden 859 Kleinkinder der Geburtsjahrgänge 1978-1982 im Alter von 6, 

12 und 24 Monaten untersucht. Expositionsseitig wurde die pränatale PCB-Belastung in Nabelschnur- 

und mütterlichem Blut sowie Plazenta bestimmt. Für die Ermittlung der postnatalen Exposition 

wurden bei gestillten Säuglingen auch die PCB Gehalte in der Muttermilch herangezogen [Rogan et 

al. 1986ab].  

Im Alter von 6 und 12 Monaten zeigte sich bei den Säuglingen ein Zusammenhang zwischen 

erniedrigten scores in den Bayley Scales of Infant Development (BSID) und einer erhöhten PCB 

Exposition, im Sinne einer Verzögerung der psychomotorischen Entwicklung. Mit dem Mental 

Development Index (MDI) der BSID war kein Zusammenhang feststellbar [Gladen et al. 1988].  

Bei 676 Kindern, die im Alter von 18 Monaten und 670 Kindern, die im Alter von 24 Monaten mit den 

BSID nachuntersucht wurden, bestätigten sich diese Ergebnisse. Die Zusammenhänge waren jedoch 

im Alter von 18 Monaten nicht statistisch signifikant [Rogan et al. 1991].  
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Eine Nachuntersuchung von 712 Kindern im Alter von 3, 4 und 5 Jahren mit Hilfe der McCarthy 

Memory and Verbal scales (MSCA) konnte keine Beeinträchtigung durch die perinatale PCB-

Exposition mehr feststellen [Gladen et al. 1991]. 

 

Michigan Kohorte 

In Michigan wurden in den Jahren 1980 und 1981 313 Schwangere mit erhöhtem Fischkonsum 

ausgewählt und die PCB Konzentrationen in mütterlichem und Nabelschnurblut sowie bei einer 

stillenden Teilgruppe auch in der Muttermilch bestimmt. Die Kinder wurden in eine Geburtskohorte 

aufgenommen [Jacobson et al. 1996]  

Im Alter von 5 Monaten zeigten sich keine Zusammenhänge mit den Ergebnissen der BSID, während 

im Alter von 7 Monaten schlechtere Leistungen im Fagan Test of Infant Intelligence (FTII) mit 

erhöhten PCB Konzentrationen im Nabelschnurblut assoziiert waren [Schantz 2003; Jacobson et al. 

1985]. 

236 Kinder wurden im Alter von 4 Jahren nachuntersucht. Eine erhöhte pränatale PCB Exposition war 

mit geringeren Leistungen in den MSCA verbunden. Die Effekte betrafen sowohl verbale als auch 

motorische Subtests [Jacobson et al. 1990] 

Im Alter von 11 Jahren zeigten sich niedrigere Scores in einer Reihe von IQ Tests, u. a. in den 

Wechsler Intelligence Scales for Children (WISC), insbesondere bei Aufmerksamkeit und Merkfähig-

keit [Jacobson et al. 1996] sowie vermehrt impulsive Antworten in den Aufmerksamkeitstests und 

geringere Konzentrations- bzw. Merkfähigkeit [Jacobson et al. 2003] in Abhängigkeit von der 

pränatalen PCB Exposition. 

 

Oswego New Born and Infant Development Project, New York 

Die Kohorte umfasste 309 Kinder der Geburtsjahrgänge 1991-1994, die über 54 Monaten begleitet 

wurden. Die PCB-Belastung wurde im Nabelschnurblut, in der Plazenta und bei 83 stillenden Müttern 

auch in der Muttermilch bestimmt [Lonky et al. 1996]. 

Zum Geburtszeitpunkt zeigte sich ein Zusammenhang zwischen PCB-Belastung und den Ergebnissen 

der Neonatal Behavioral Assessment Scale (NBAS) [Stewart et al. 2000]. Im Alter von 6 Monaten (230 

Kinder) und 12 Monaten (216 Kinder) bestand eine dosisabhängige Beziehung zwischen der 

pränatalen PCB-Belastung und einem schlechteren Abschneiden im FTII [Darvill et al. 2000]. Mit 38 

Monaten (216 Kinder) erreichten Kinder mit höherer pränataler PCB-Belastung signifikant 

schlechtere Leistungen im MSCA, die jedoch im Alter von 54 Monaten nicht mehr bestätigt werden 

konnten [Stewart et al. 2003]. 

In der Nachuntersuchung von 202 Kindern im Alter von 8 Jahren mit dem Continuous Performance 

Test (CPT) und einer erweiterten Testvariante (E-CPT) bei Kindern im Alter von 9 ½ Jahren 
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(196 Kinder) waren belastungsabhängig schlechtere Leistungen in den IQ-Tests und speziell vermehrt 

impulsive Antworten in den Aufmerksamkeitstests feststellbar [Stewart et al. 2008; Stewart et al. 

2005]. 

 

Collaborative Perinatal Project (CPP)  

Das CPP umfasst Daten des National Institute of Health und 12 U.S.-amerikanischen akademischen 

Instituten von insgesamt 56.000 Schwangeren und ihren Kindern der Geburtsjahrgänge 1959-1966. 

Die Kinder wurden bis zum siebten Lebensjahr nachuntersucht. In einer ausgewählten Gruppe von 

1.200 Kindern wurden neurotoxische Effekte von PCB getestet. 

Im Alter von 8 Monaten zeigte sich kein Zusammenhang zwischen der PCB-Belastung im mütterlichen 

Blut und den frühkindlichen Ergebnissen in den BSID [Daniels et al. 2003]. Auch bei den Nach-

untersuchungen im Alter von 4 und 7 Jahren waren die Ergebnisse im WISC nicht mit der mütter-

lichen PCB-Belastung assoziiert [Gray et al. 2005]. 

 

New Bedford Kohorte 

In der Umgebung des New Bedford Hafens in Massachusetts wurden zwischen 1993 und 1998 

insgesamt 788 Schwangere rekrutiert und ihre Kinder bis zum Schulalter nachuntersucht. Schantz et 

al. [2003] berichten, dass auch in der New Bedford Kohorte Untersuchungen im Alter von 7 Monaten 

durchgeführt wurden, bei denen u. a. auch der FTII zur Intelligenzbestimmung eingesetzt wurde. 

Publiziert sind diese Ergebnisse bis Ende 2011 allerdings nicht.  

Bisher liegen aus der New Bedford Kohorte die Ergebnisse von 542 NBAS-Untersuchungen im Alter 

von 2 Wochen vor, die abhängig von der PCB-Belastung auch in vergleichsweise niedrigen 

Konzentrationsbereichen noch Beeinträchtigungen der Aufmerksamkeits- und Reaktionstests zeigten 

[Sagiv et al. 2008]. 

Diese Aufmerksamkeitsdefizite konnten auch bei der Nachuntersuchung von 7- bis 11-Jährigen noch 

verifiziert werden. Unter Einsatz der Conners’ Rating Scale for Teachers [CRS-T] zeigte sich ein 

erhöhtes Risiko für Aufmerksamkeitsdefizite und Hyperaktivität (ADHD) in Abhängigkeit von der 

pränatalen PCB-Belastung [Sagiv et al. 2010]. 

 

Niederländische Kohorte (Teilkohorten aus Rotterdam und Groningen) 

Die niederländische Kohorte umfasste 418 Schwangere sowie später ihre Kinder der Geburts-

jahrgänge 1990-1992, die je zur Hälfte aus den beiden Städten Rotterdam und Groningen rekrutiert 

wurden und zu je 50% aus Müttern mit Stillabsicht bestanden. Die PCB Exposition wurde mittels 

mütterlicher Blutproben aus dem letzten Schwangerschaftsmonat, Nabelschnurblut und bei den 
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später tatsächlich stillenden Müttern auch durch Muttermilchanalysen erhoben. Neuro-

psychologische Tests wurden im Kindesalter von 3, 7, 18, 42 und 84 Monaten durchgeführt. 

Dabei konnte, abhängig von der pränatalen Exposition, eine geringgradige Beeinträchtigung des 

psychomotorischen Index (PDI) in den BSID im Alter von 3, jedoch nicht von 7 Monaten festgestellt 

werden. Im 18. Lebensmonat waren keine psychomotorischen Beeinträchtigungen mehr nachweis-

bar. Zu keinem Zeitpunkt fanden sich Assoziationen mit dem MDI der BDSI [Koopman-Esseboom et 

al. 1996]. 

Im Alter von 42 Monaten zeigten sich für die Gesamtkohorte (n=395) in Abhängigkeit von der 

pränatalen PCB-Belastung niedrigere kognitive Leistungen in allen drei Skalen der Kaufman 

Assessment Battery for Children (Kaufman ABC). Mit den Reynell Developmental Language Scales 

(RDLS) ergab sich in der Rotterdam-Gruppe (n=193) ein ähnlicher Trend, der jedoch lediglich in der 

nicht gestillten Subgruppe und für die RDLS-Skala „Wortverständnis“ statistisch signifikant war 

[Patandin 1999].  

Vreugdenhil et al. [2002] untersuchten die Kinder der Kohorte (n=376) im frühen Schulalter von 

6 ½ Jahren nach. In den MSCA zeigte sich eine Beeinträchtigung der kognitiven scores und der 

Merkfähigkeit in Abhängigkeit von der pränatalen PCB Exposition, jedoch nur bei Kindern aus 

weniger fördernden Elternhäusern. Für die motorische Entwicklung ergab sich ein ähnlicher 

Zusammenhang [Vreugdenhil et al. 2002]. 

In einer weiteren Nachuntersuchung im Alter von 9 Jahren zeigten sich bei den Kindern der 

Rotterdam-Kohorte verlängerte Reaktionszeiten und eine größere Variationsbreite der Ergebnisse im 

Tower of London (TOL) [Vreugdenhil et al. 2004a]. 

 

Düsseldorf-Kohorte 

Zwischen 1993 und 1995 wurden in Düsseldorf 171 Mutter-Kind Paare rekrutiert und die Kinder 

jeweils im Alter von 7, 18, 30 und 42 Monaten nachuntersucht. Zur Ermittlung der Exposition wurde 

die PCB-Belastung im Nabelschnurblut und in der Muttermilch bestimmt, sowie im Alter von 

42 Monaten zusätzlich auch im kindlichen Blut. In den Untersuchungen im Alter von 7 Monaten war 

die pränatale PCB Exposition assoziiert mit schlechteren Leistungen hinsichtlich des MDI in den BSID, 

nicht aber in Bezug auf den PDI oder im FTII [Winneke et al. 1998].  

Die psychomotorischen und kognitiven Leistungen wurden bis zum 30. Monat mit Hilfe der BSID und 

im 42. Monat (n= 116) mit dem Kaufman-ABC bestimmt. Sowohl psychomotorische als auch 

kognitive outcomes waren in allen vier Altersstufen negativ assoziiert mit der PCB Konzentration in 

der Muttermilch. Der Zusammenhang erreichte jedoch erst in den beiden höheren Altersklassen 

statistische Signifikanz. Mit der pränatalen PCB-Belastung ließ sich kein signifikanter Zusammenhang 

feststellen [Walkowiak et al. 2001]. 
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Eine Wiederholung der Untersuchung im Alter von 72 Monaten zeigte keinen Zusammenhang mit 

den Leistungen im Kaufman ABC mehr auf [Winneke et al. 2005]. 

 

Duisburg-Kohorte 

Wilhelm et al. [2008a, b] rekrutierten zwischen 2000 und 2002 Mutter-Kind-Paare (n=232) für eine 

Geburtskohorte und analysierten während der Schwangerschaft entnommene mütterliche Blut-

proben sowie Muttermilchproben auf Dioxine, dioxinähnliche PCBs und sechs Indikator PCBs. Die 

Entwicklung der Kinder in den ersten Lebensmonaten wurde durch verschiedene neurologische und 

neuropsychologische Untersuchungsverfahren2
 erfasst. 

Die PCDD/F- und PCB-Belastungen der Duisburger Mütter lagen im unteren Bereich der damaligen 

Hintergrundbelastungen in Deutschland und zwei- bis dreifach niedriger als in der Düsseldorfer 

Kohorte. Unter diesen Expositionsbedingungen ließen sich keine Zusammenhänge zwischen PCDD/F- 

und PCB-Gehalten in Blut und Muttermilch auf die kindliche Entwicklung im Alter von 2 Wochen 

(NOS), 12 Wochen (BSID), 18 Wochen (NOS), bzw. im Alter von 24 Monaten (BSID) feststellen [LUA 

2006]. 

 

Beide Kohorten waren vom Studiendesign sehr ähnlich und eignen sich gut zu einem Vergleich der 

Wirkungen bei unterschiedlicher Exposition. Unter Einschluss der Kinder aus deutschen Familien 

ergab sich bei Verdopplung der Exposition in der Düsseldorfer Kohorte ein Trend in der prozentualen 

Abnahme der Scores (BSID) in der mentalen Entwicklung von 3,9 (Alter 18 Monate) und 3,3 % (Alter 

30 Monate), in der motorischen Entwicklung entsprechend von 7,2 und 5,1%. Die p-Werte lagen 

zwischen 0.074 und 0,122. In der Duisburger Kohorte konnte kein Hinweis auf eine entsprechende 

Assoziation beobachtet werden. Die Belastung der Duisburger Kohorte lag mit 0,181 µg/g Fett in 

Muttermilch (PCB Summe 138, 153, 180) deutlich niedriger als in der Düsseldorfer Kohorte mit 

0,405 µg/g Fett in Muttermilch (PCB Summe 138, 153, 180).  

 

Färöer-Insel-Kohorte 

Auf den Färöer Inseln wurden zwei unabhängige Kohortenstudien (1986-1987; n=435 und 1994-

1995; n=182) durchgeführt, deren ursprüngliche Absicht die Untersuchung des Methylquecksilber-

einflusses auf die neuropsychologische Entwicklung war, in denen jedoch aufgrund der ebenfalls 

vorhandenen PCB Exposition auch Zusammenhangsanalysen mit der PCB-Belastung vorgenommen 

wurden [Schantz et al. 2003]. 

                                            
2 (Neurological Optimality-Score (NOS) im Alter von 2 Wochen und 18 Monaten; BSID im Alter von 12 und 24 

Monaten. Der Einfluß des häuslichen Umfeldes wurde durch den Hamburg-Wechsler-Intelligenztest (HAWIE-R) 

bei den Mütten und das HOME-Inventar (Home Observation for Measurement of the Environment) im Alter von 

18 Monaten erfasst und bewertet) 
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Im Alter von 7 Jahren wurden die Kinder der ersten Geburtskohorte einer Reihe von neuropsycho-

logischen Testverfahren unterzogen. Die pränatale PCB-Belastung war mit verminderten Leistungen 

im Boston Naming Test assoziiert. Im Continuous Performance Test zeigten sich ebenfalls belastungs-

abhängig verzögerte Reaktionszeiten. Auch die Merkfähigkeit über längere Zeiträume im Carlifornia 

Verbal Learning Test schien einer PCB abhängigen Beeinträchtigung zu unterliegen. Die Adjustierung 

für Methylquecksilber reduzierte den PCB Einfluss jedoch stark und die Zusammen-hänge erwiesen 

sich nicht länger als signifikant. Die Autoren interpretieren ihre Ergebnisse als eine Verstärkung der 

Methylquecksilber-Effekte durch PCB [Grandjean et al. 2001]. 

In der zweiten Kohorte wurden lediglich neuromotorische Untersuchungen nach Prechtl im Alter von 

zwei Wochen durchgeführt. Es zeigten sich keine Zusammenhänge mit der PCB Exposition 

[Steuerwald et al. 2000]. 

 

Hokkaido-Kohorte 

Die japanische Hokkaido Kohorte zur Untersuchung von Zusammenhängen zwischen Dioxin- bzw. 

PCB-Belastung und frühkindlicher Entwicklung (n=135) fand keinen Zusammenhang zwischen 

pränataler PCB Exposition und den Indizes der BSID im Alter von 6 Monaten [Nakajima et al. 2006]. 

 

Tohoku-Kohorte 

In der japanischen Tohoku-Kohorte wurden PCB-Effekte auf die neuropsychologische Entwicklung 

von Kindern (n=498) unmittelbar nach der Geburt untersucht. Im Alter von drei Tagen zeigte sich 

zunächst ein negativer Zusammenhang zwischen der pränatalen PCB-Belastung und motorischen 

Tests im NBAS, der jedoch nach Adjustierung für MeHg nicht mehr feststellbar war [Suzuki et al. 

2010]. 

 

Spanische-Kohorte 

In Flix (Spanien) wurden zwischen 1997 und 1999 in eine Geburtskohorte 92 Mutter-Kind-Paare auf-

genommen. Im Alter von 13 Monaten wurden die psychomotorischen und kognitiven Leistungen der 

Kinder mit den BSID getestet. Es ergab sich ein negativer Zusammenhang zwischen pränataler PCB 

Exposition und den Ergebnissen im PDI der BSID, der auch nach Adjustierung für Kovariablen erhalten 

blieb [Ribas-Fito et al. 2003]. 

 

Inuit-Kohorte 

In der Inuit Kohorte wurden zwischen 1995 und 2001 ca. 300 Mutter-Kind Paare aus Quebéc und 

Grönland rekrutiert [Schantz et al. 2003; Boucher et al. 2009]. Die PCB Exposition wurde durch 

Messung von 14 Kongeneren (PCB 28, 52, 99, 101, 105, 118, 128, 138, 153, 156, 170, 180, 183, und 
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187) in mütterlichem Serum, im Nabelschnurblut und im Alter von 5 Jahren auch im kindlichen Blut 

erfasst [Ayotte et al. 2003; Plusquellec et al. 2010]. 

Die Kinder wurden bei Geburt, sowie im Alter von 6 ½, 11 und 66 Monaten sowie im Alter von 11 

Jahren untersucht. Unter den zahlreichen neuropsychologischen und kognitiven Testinstrumenten, 

die im Alter von 6 ½ und 11 Monaten eingesetzt wurden, fanden sich auch die BSID, der FTII sowie 

zahlreiche weitere Tests, die in anderen Studien zuvor nicht eingesetzt worden waren [Schantz et al. 

2003]. Für die im Alter von 6 ½ und 11 Monaten durchgeführten Tests der Inuit Kohorte lag bis Ende 

2011 keine Publikation der Ergebnisse vor. 

Im Vorschulalter wurden 110 Kinder erneut nachuntersucht. Die Ergebnisse der neuromotorischen 

Testverfahren waren nicht mit der PCB Exposition assoziiiert [Deprés et al. 2005], allerdings zeigten 

sich belastungsabhängig (PCB 153) bei 102 Kindern Zusammenhänge mit Veränderungen bei der 

Auslösefähigkeit visuell evozierter Potenziale [Saint-Amour et al. 2006]. 100 der etwa Fünfjährigen 

nahmen auch an einem Verhaltenstest - einer modifizierten Variante des Infant Behavior Rating der 

BSID - sowie an Aufmerksamkeits-, Aktivitäts- und Emotionalitätseinstufungen teil, bei der die 

Videoaufnahmen der Feinmotoriktests nach einem Rating System beurteilt wurden. Dabei zeigte sich 

ein Zusammenhang zwischen der pränatalen PCB Exposition und den emotionalen Ratings mit 

vermehrtem Auftreten von Angst und Unglücklichkeit [Plusquellec et al. 2010].  

Eine Nachuntersuchung der Reaktionszeiten von 196 Elfjährigen im Go/No-go task Test zeigte 

verlängerte Reaktionszeiten in Abhängigkeit von der postnatalen PCB 153 Belastung [Boucher et al. 

2011]. 

 

Slowakische Kohorte 

Zwischen 2002 und 2004 wurden in der östlichen Slowakei im Rahmen einer Geburtskohorte die PCB-

Belastungen im Blut von Schwangeren bestimmt [Park et al. 2007a] sowie Nabelschnurblutproben 

auf PCB 118, 138, 153, 156, 170 und 180 sowie auf sechs PCB Metabolite (OH-PCBs) analysiert [Park 

et al. 2007b; 2009]. Neuropsychologische Tests an 760 Kindern im Alter von 16 Monaten ergaben, 

dass lediglich eine erhöhte pränatale Belastung mit der Summe aus PCB 118 und 156 mit signifikant 

schlechteren Leistungen sowohl beim MDI als auch beim PDI der BSID assoziiert war. Die nicht dioxin-

ähnlichen PCBs zeigten eine Assoziation lediglich hinsichtlich des PDI [Park et al. 2010]. Darüber 

hinaus war auch die Konzentration von 4-OH-CB-107, ein Metabolit der beiden dioxinähnlichen 

Kongenere PCB 105 und 118, mit einer Abnahme in beiden Indizes der BSID assoziiert3 [Park et al. 

2009]. 

 

                                            
3
 im mütterlichen Blut nicht signifikant 
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Child Health and Development Study (CHDS): 

Hertz-Piciotto et al. [2008] untersuchten etwa 400 Kinder der Geburtsjahrgänge 1964 bis 1967 aus 

der CHDS. Die pränatale Exposition wurde im mütterlichen Serum über die PCB Kongenere 118, 138, 

153, 170, 180 und 187 bestimmt. Im Rahmen dieser Untersuchungen wurden auch mindestens zwei 

kognitive Tests vorgenommen (Peabody Picture Vocabulary Test bzw. Raven's Progressive Matrices). 

Die Ergebnisse der neuropsychologischen Tests wurden bis Ende 2011 allerdings nicht publiziert 

[CHDS]. 

 

Pregnancy, Infection, and Nutrition Babies Study: 

Aus dieser Studie wurden bislang nur die Daten aus einer einzigen Phase der neuropsychologischen 

Funktionstestung berichtet. Assoziationen mit der PCB-Belastung konnten nicht gefunden werden. 

Da gänzlich andere Tests als in den anderen Kohorten genutzt wurden, wird diese Studie hier nicht 

eingehender diskutiert [Pan et al. 2009]. 

 

Vergleichende Betrachtung neurotoxischer Befunde aus Geburtskohorten 

Verschiedene Autoren haben versucht, die Ergebnisse der unterschiedlichen Geburtskohorten 

studienübergreifend zu analysieren [Korrick et al. 2001; Schantz et al. 2003; Grandjean 2003; 

Longnecker et al. 2006; Carrier et al. 2007; Boucher et al. 2009; Goodman et al. 2010]. Mehrheitlich 

gelangen diese übergreifenden Betrachtungen dabei zu der Auffassung, dass die Heterogenität der 

Studiendesigns einen Vergleich der jeweiligen Ergebnisse und eine Wertung der Evidenzlage deutlich 

erschwert.  

Die Heterogenität des Datenmaterials beginnt mit der pränatalen Expositionserfassung, die in den 

verschiedenen Studien jeweils verschiedene Kongenerenmuster betrifft, aus denen ggf. auf eine 

Gesamtbelastung geschlossen wurde und die zudem zum Teil in unterschiedlichen biologischen 

Matrices (Nabelschnurblut, Plazenta, mütterliches Blut und Muttermilch) erhoben wurden. Eine 

weitere Schwierigkeit für die studienübergreifende Bewertung ergibt sich aus den unterschiedlichen 

Testverfahren, die zur Feststellung neurotoxischer Effekte zum Einsatz kamen. Eine Übersicht hierzu 

gibt die von Goodman et al. [2010] zusammengestellte Abbildung 1 (siehe nächste Seite).  
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Abbildung 1: Zusammenfassung der Testverfahren die altersabhängig in den wichtigsten Geburtskohorten 

eingesetzt wurden (bis 7 Jahre) [aus: Goodman et al. 2010] 

 

Aus Abbildung 1 sowie auch aus der in dieser Arbeit vorgenommenen deskriptiven Darstellung der 

unterschiedlichen Kohorten wird deutlich, dass selbst in Fällen, in denen in Studien identische 

Testverfahren eingesetzt wurden, der Zeitpunkt der Testung nicht immer in exakt vergleichbarem 

Lebensalter durchgeführt wurde. Darüber hinaus wurden die Kinder in den verschiedenen Kohorten 

unterschiedlich lange untersucht, so dass für die ersten Lebensmonate und Jahre mehr Daten-

material zur Verfügung steht, als für spätere Jahre. Dennoch lassen sich einige allgemeine 

Erkenntnisse aus den Studien ableiten: Obgleich einige Studien keine neurotoxischen Effekte in 

Abhängigkeit von der prä- oder postnatalen PCB-Belastung fanden, zeigten sich über die Mehrzahl 

der Geburtskohorten hinweg erniedrigte Leistungen in neurologischen und neuropsychologischen 

Tests in Abhängigkeit von der PCB Exposition (vgl. Tab. 2, siehe nächste Seite). 

 

In den Kohorten aus Taiwan [Chen et al. 1992], Michigan, Oswego, den Niederlanden, Düsseldorf, 

Spanien und den Färöer Inseln, sowie der Inuit-Kohorte zeigte sich ein negativer Einfluß der PCB-

Belastung auf die kognitiven Tests von Kleinkindern und Kindern, nicht so jedoch in den Kohorten aus 

Duisburg, der Slowakei und Hokkaido4. Als Testverfahren kamen altersabhängig die BSID (MDI), die 

MSCA, der Wechsler Intelligenztest (WISC-R) oder das Kaufman-ABC zum Einsatz. Der MDI der BSID 

                                            
4
 Auch in der North Carolina Kohorte und im CPP zeigten sich keine PCB-abhängigen kognitiven Effekte. Da in 

beiden Kohorten jedoch kein Instrument zur Bestimmung des Einflusses des häuslichen Einflusses auf die 

kindliche Entwicklung (z.B. durch HOME Inventar) vorgenommen wurde, sind die Ergebnisse nur sehr 

eingeschränkt verwertbar. 
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wurde in den Kohorten aus Hokkaido, North Carolina, den Niederlanden, der Slowakei, Spanien, 

Michigan, Duisburg und Düsseldorf, der Inuit-Kohorte sowie im CPP eingesetzt. Eine signifikante 

Abnahme war nur in der Düsseldorfer Kohorte mit der perinatalen PCB Exposition assoziiiert5. 

Boucher et al. [2009] sehen die Ursache hierfür in der vergleichsweise hohen Exposition in der 

Kohorte aus Düsseldorf (vgl. Tab. 2)6 und folgern, dass der MDI für subtile kognitive PCB-Effekte nicht 

hinreichend sensitiv sei.  

 

Tabelle 2: PCB 153-Konzentrationen im mütterlichen Serum in Kohortenstudien, in denen 
neurotoxische Effekte getestet wurdene

 

Kohorte Neuropsychologische 

Effekte 

Anzahl n bei Beginn mittlere Konz. PCB 153 

[g/g Fett] 

Hokkaido-Kohorte - 135 23
c
 

New Bedford Kohorte ↓ 607 30
a
 

Oswego New Born and Infant 

Development Project 
↓ 309 40

c
 

Duisburg-Kohorte - 232 59
d
 

North Carolina Breast Milk 

and Formula Project 
↓ 859 80

a
 

Niederländische Kohorte  ↓ 418 100
a
 

Inuit-Kohorte ↓ 175 100
a
 

Michigan Kohorte ↓ 313 120
a
 

Düsseldorf-Kohorte ↓ 171 140
a
 

Collaborative Perinatal Project  - 1.207 140
c
 

Slowakische Kohorte ↓ 750 220
b
 

Färöer-Insel-Kohorte I (↓) 435 450
a
 

a: aus Longnecker et al. [2003]; b: umgerechnet aus Park et al. [2008a]; c: aus Boucher et al. [2009]; d: aus LUA [2006]; e: aus der 

Tohoku und der Spanischen Kohorte, sowie aus der zweiten Kohorte von den Färöer Inseln liegen keine Publikationen vor, aus denen 
die Höhe der Belastung mit PCB 153 ersichtlich wäre. 

 

Der PDI der BSID zeigte in fünf von jenen zehn Geburtskohorten, in denen dieses Testinstrument 

eingesetzt wurde, eine negative Assoziation mit der PCB-Belastung.7 Dabei handelte es sich um die 

Kohorten aus North Carolina, den Niederlanden, Düsseldorf, Spanien und der Slowakei. Allerdings 

waren die Ergebnisse nicht über alle Follow Ups konsistent.  

In sechs Kohortenstudien wurden in unterschiedlichen Altersstadien auch Intelligenztests eingesetzt. 

Eine Übersicht zeigt Tabelle 3. In vier dieser Studien zeigte sich in Abhängigkeit von der pränatalen 

                                            
5
 Die Ergebnisse der Inuit Kohorte wurden nicht international publiziert. 

6
 Auch im CPP lag eine hohe Exposition vor. Aufgrund der fehlenden Berücksichtigung des Einflusses des 

Elternhauses aber werden die Ergebnisse aus den kognitiven Tests des CPP (und der Hokkaido Kohorte vgl. FN 

6) als wenig aussagekräftig gewertet. In der Färöer Kohorte mit den höchsten Expositionen bestand eine 

zusätzliche Exposition gegenüber Methylquecksilber, die die Analyse der neuropsychologischen outcomes 

beeinflusste. Eine hohe PCB Exposition lag darüber hinaus auch in der slowakischen Kohorte vor. Dort zeigten 

sich ebenfalls Beeinträchtigungen des MDI, allerdings in Assoziation mit den dioxinähnlichen Kongeneren. In 

der Michigan Kohorte wurde die BSID nur einmalig im Alter von 5 Monaten eingesetzt. 
7
 Für die im Alter von 6 ½ und 11 Monaten durchgeführten Tests der Inuit Kohorte liegt keine Publikation der 

Ergebnisse vor. 
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PCB-Belastung eine reduzierte Testleistung. In den Kohorten aus Oswego und Michigan deutet sich 

an, dass diese Beeinträchtigung stärker die verbalen Funktionen betrifft.  

 

Tabelle 3: Studienergebnisse für Intelligenztests [Boucher 2009] 

 

 

In der Düsseldorfer Kohorte waren diese Effekte im Alter von 72 Monaten mit dem Kaufman-ABC 

nicht länger nachweisbar. Winneke et al. [2005] folgerten daher seinerzeit, dass die Beeinträchtigung 

der frühkindlichen Intelligenz lediglich vorübergehend sei. Allerdings fanden Vreugdenhill et al. 

[2002] fortdauernde PCB-Effekte in Abhängigkeit vom Elternhaus auch bei Kindern in den 

Altersgruppen 42 Monate und 6,5 Jahren. In den Oswego und Michigan Kohorten zeigten sich 

ebenfalls Beeinträchtigungen der Leistungen im IQ-Test noch in den Altersgruppen 9 und 11 Jahre 

[Stewart et al. 2008; Jacobson et al. 1996]. Basierend auf Vreugdenhill et al. [2004a; 2004b], stufte 

die Europäische Behörde für Lebensmittelsicherheit diese Effekte als „nicht reversibel“ ein [EFSA 

2005]. 

Boucher et al. [2009] analysierten die Effekte in Bezug auf die einzelnen Segmente der Testbatterien, 

die in den in Tabelle 3 aufgeführten Kohortenstudien eingesetzt wurden. Dabei zeichnete sich ab, 

dass die expositionsabhängigen Beeinträchtigungen langfristig vor allem die verbalen Funktionstests 

betreffen, während die räumlich-visuelle Wahnehmung weniger sensibel gegenüber PCB-

Belastungen zu sein scheint. Wort- und Sprachverständnis waren in allen Kohorten, die diese 

Endpunkte untersucht haben, hochgradig negativ mit der pränatalen PCB-Belastung assoziiert8. In 

der Michigan Kohorte betraf die Beeinträchtigung auch das Leseverständnis im Alter von 11 Jahren. 

Für die Merkfähigkeit zeigten sich weniger eindeutige Ergebnisse in den verschiedenen Kohorten. 

In den Kohorten aus Michigan, Oswego, den Niederlanden und von den Färöer Inseln wurden auch 

verschiedene Aufmerksamkeitstests durchgeführt, die eine bedeutende Grundlage für das 

                                            
8
 In der Färöer Kohorte allerdings verschwand dieser Effekt nach Adjustierung für die MeHg-Belastung. 
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Abschneiden in kognitiven Testverfahren darstellen. Dabei zeigte sich in den Kohorten aus Michigan 

und den Niederlanden ein klarer negativer Zusammenhang zwischen der pränatalen PCB-Belastung 

und dem Abschneiden in den Aufmerksamkeitstests im Alter von 4, 9 und 11 Jahren [Jacobson et al. 

2003; Vreugdenhill 2004b]. Schlechtere Aufmerksamkeitsreaktionen in Abhängigkeit von der 

pränatalen PCB Exposition hatten zuvor auch Untersuchungen an 7- und 12-jährigen Kindern nach 

der Reisölkontamination in Yu-Cheng gezeigt [Chen et al. 1994]. Boucher et al. [2009] folgerten aus 

diesen Daten, dass die Geschwindigkeit der Informationsverarbeitung gegenüber PCB einen 

spezifisch sensiblen toxischen Endpunkt darstellt. Noch deutlicher wurde dieser Zusammenhang 

hinsichtlich der Exekutivfunktionen des Zentralnervensystems, die zur kontrollierten Handlung in 

neuen situativen Kontexten zur Aufgabenerfüllung erforderlich sind. In den Studien aus Oswego, 

Michigan und den Niederlanden wurden diesbezüglich spezifische Tests eingesetzt. In allen drei 

Kohorten zeigten sich negative Zusammenhänge zwischen PCB-Belastung und Testperformance 

[Boucher et al. 2009]. 

Trotz gewisser Unsicherheiten und Widersprüche in den Ergebnissen der Kohortenstudien liefert die 

epidemiologische Datenlage in der Übersicht ein hohes Maß an Evidenz für neurotoxische Wirkungen 

von PCB auf die neurologische und neuropsychologische Entwicklung. Dass einige Studien keine 

Ergebnisse in der Testung bestimmter Endpunkte lieferten, kann teilweise über niedrige Expositions-

konzentrationen erklärt werden. Die Inkonsistenz, dass sich hinsichtlich mancher neurotoxischen 

Endpunkte und Studien in Kollektiven mit niedrigerer Belastung zwar Ergebnisse finden ließen, in 

höher belasteten Kollektiven jedoch nicht, ist teilweise auf die Studiendesigns zurückzuführen. So 

berücksichtigten manche der Studien nicht den Einfluss des häuslichen Umfeldes auf die früh-

kindliche Entwicklung (z.B. North Carolina und CPP). In beiden Kohorten variierten im Unterschied zu 

anderen Kohorten auch die Untersuchungsteams an unterschiedlichen Untersuchungsorten.  

In anderen Studien lagen expositionsseitig Ko-Kontaminationen vor (z.B. durch MeHG) für die bei 

gegenseitiger Wirkungsverstärkung schlecht kontrolliert werden konnte. Über alle Studien hinweg 

lässt sich jedoch ein Einfluß anderer Neurotoxine aufgrund der geographisch sehr unterschiedlichen 

Belastungsprofile mit Umweltkontaminanten oder entwicklungsfördernden 

Ernährungsgewohnheiten (z.B. Omega-3 Fettsäuren bei Fischessern) weitgehend ausschließen.  

Auf die Unterschiede in der Expositionserfassung wurde bereits hingewiesen. Auch sie 

beeinträchtigen die Vergleichbarkeit der Studien und können für die Inkonsistenz bestimmter 

Befunde verantwortlich gemacht werden. Gleiches gilt für das jeweilige Untersuchungsalter, dem ein 

wesentlicher Einfluß auf die kindliche Entwicklung zukommt. 

In der Gesamtschau ist die neurotoxische Wirkung von PCB auf das sich entwickelne Nervensystem 

daher als epidemiologisch überzeugend belegt anzusehen. Die Studien liefern darüber hinaus trotz 

ihrer Heterogenität Informationen über eine Konzentration, unterhalb derer keine neurotoxischen 
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Effekte mehr beobachtet werden konnten. In einer Übersichtsarbeit zur Reevaluierung der toxischen 

Risiken von PCB für das nationale Institut für öffentliche Gesundheit der Provinz Quebec nahmen 

Carrier et al. [2007] eine vergleichende Betrachtung der in den Kohorten untersuchten Endpunkte 

durch. Um eine bessere Vergleichbarkeit zu erzielen, rechneten sie die Expositionskonzentrationen 

der Geburtskohorten auf PCB Gesamtbelastungen um [Carrier et al. 2007: Annex 8]. Die Autoren 

kamen zu der Einschätzung, dass unterhalb einer Belastung von 0,9 µg PCBges/g Fett in keiner der 

Studien mehr Wirkungen beobachtet werden können [Carrier et al. 2007: 386]. 

Quantitative Aussagen zum Verlauf der Dosis-Wirkungsbeziehung für neurotoxische PCB-Effekte bei 

Kleinkindern und Kindern sowie zur Ableitung von Effektstärken im Niedrigdosisbereich ergaben sich 

auch aus der Michigan Kohorte. Basierend auf den Daten der neuropsychologischen Testergebnisse 

haben Jacobson et al. [2002] Benchmarkdosen für die Beeinträchtigung der kognitiven Leistungen in 

den eingesetzten Intelligenztests berechnet. Zur Festlegung eines adversen Effektes orientierten sich 

die Autoren an der prozentualen Abweichung der untersuchten Kollektive von den Testergebnissen 

einer nicht exponierten Bevölkerungsgruppe. In Ermangelung einer nicht exponierten Referenz-

population bei ubiquitär verbreiteten Umweltkontaminanten berechneten Jacobsen et al. [2002] die 

Testleistungen einer hypothetisch nicht exponierten Bevölkerungsgruppe. 

Als cut-off für einen adversen Effekt legten die Autoren einerseits das 5. Perzentil der Verteilung in 

einer nicht exponierten Bevölkerung (p0=0,05) und konservativer die einfache Standardabweichung 

der Testleistung einer nicht exponierten Bevölkerung (p0=0,16) zugrunde. Als quantitativ unter-

schiedliche Effektmaße wurden dabei sowohl eine fünfprozentige Benchmark Response (BMR=0,05) 

als auch für eine zehnprozentige Abweichung (BMR=0,1) gegenüber diesen beiden cut-off Kriterien 

berechnet. Die Autoren quantifizieren eine BMR von 0,05 bei p0=0,05 als Verdopplung des Risikos, 

während eine BMR von 0,05 bei p0=0,16 einem statistischen Risikoanstieg der Inzidenz schlechter 

Testleistungen von 31,3 % entspricht. 

Ausgehend von diesen beiden cut-off Kriterien für einen adversen Effekt sowie den beiden BMRs 

berechneten Jacobsen et al. [2002] die jeweilige Benchmarkdosis (BMD) sowie zur Berücksichtigung 

sensibler Individuen auch deren untere Grenze des 95% Konfidenzintervalls (BMDL). Die Ergebnisse 

ihrer Berechnungen sind in Tabelle 4 (siehe nächste Seite) dargestellt. Die Autoren legten ihrer 

Berechnung die Hybrid-Methode nach Crump [1995] zugrunde. 

 

Die Benchmarkdosen der vier unterschiedlichen gewählten kognitiven Endpunkte ergeben für das 

Leseverständnis bzw. für die gesamte IQ-Testleistung die niedrigsten Werte. Insgesamt liegen sie 

jedoch für alle Endpunkte eng beieinander (bis max. 14% Unterschied). Eine deutlichere Differenz 

besteht hingegen mit Bezug auf die Wahl des cut-offs (bis zu 64%), der Quantifizierung der BMR (bis 

zu 59%) bzw. zwischen BMD und BMDL (bis zu 69%) [Jacobson et al. 2002].  
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Tabelle 4: Benchmarkdosen für vier neurotoxische Endpunkte (in µg/g Fett) [Jacobson et al. 2002] 

 

 

Trnovec et al. [2008a; b] berechneten ebenfalls Benchmarkdosen für den toxischen Endpunkt Ein-

schränkung des Hörvermögens, auf der Basis der Daten von 575 zwölfjährigen Kindern aus der 

slowakischen PCB-Kohorte. Neben otoskopischen und tympanoskopischen Untersuchungen, sowie 

audiometrischen Verfahren, wurde das Hörvermögen durch die Untersuchung Transitorisch 

evozierter otoakustischer Emissionen (TEOAE) sowie Distorsivproduzierter otoakustischer Emissionen 

(DPOAE) getestet. Die Kalkulation der BMD der PCB abhängigen Hörschädigung erfolgte auf der Basis 

von TEOAE und DPOAE, bei p0=0,1 und BMR=0,05. Die Ergebnisse der Kalkulation sind in Tabelle 5 

dargestellt.  

 

Tabelle 5: Benchmarkdosen (in µg/g Fett) Summe PCB 138, 153 180 Serum für eine 

Beeinträchtigung des Hörvermögens [Trnovec et al. 2008a] 

Endpunkt BMD5 BMDL5 

TEOAE 

(Transitorisch evozierter otoakustischer Emissionen) 

1000 Hz 2,034 0,859 

1500 Hz 2,212 0,813 

DPOAE  

(Distorsivproduzierter otoakustischer Emissionen) 

1000 Hz 2,028 1,069 

2000 Hz 3,310 3,310 

 

In einer weiteren Untersuchung wurden auch Benchmarkdosen für 8- bis 9-Jährige aus dem PCBRISK 

Projekt (PCBRISK - Evaluating human health risk from low-dose and long-term PCB exposure) 

berechnet [Trnovec 2008b], die jedoch publiziert nur als Abstract eines Workshopbeitrages (vgl. auch 

Birnbaum & Staskal-Wikoff [2010]) vorliegen und in dieser aggregierten Veröffentlichung ebenfalls 

nicht-neurotoxische Endpunkte mit beinhalten. Diese BMD5 Werte lagen zwischen 1,013 und 2,420 

µg PCB/g Fett bzw. die zugehörigen BMDL5 Werte zwischen 0,673 und 1,375 µg PCB /g Fett. 
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Untersuchungen an Erwachsenen 

Neurotoxische Effekte von PCB wurden auch an Erwachsenen untersucht, allerdings mit selteneren 

und weniger spezifischen Effekten. Die wenigen Daten stammen aus Arbeitsplatzstudien, den 

Vergiftungsfällen durch kontaminiertes Reisöl in Japan und Taiwan, sowie aus einzelnen 

bevölkerungsbezogenen umweltepidemiologischen Untersuchungen. Übersichten finden sich in 

ATSDR [2000], Kalberlah [2002], WHO [2003] und EFSA [2005]. 

 

a) Arbeitsplatzstudien 

Arbeiter beklagten subjektive Konzentrationsdefizite, Kopfschmerzen, Schwindel, Depressionen, 

Müdigkeit, Beeinträchtigungen der Merkfähigkeit, Schlafstörungen und Nervosität [Fischbein et al. 

1979], aber auch nach hoher Exposition konnten in neurologischen Routineuntersuchungen keine 

neurologischen Störungen objektiviert werden. Differenzierte Testverfahren wurden nicht eingesetzt.  

Kopfschmerzen, Schlafstörungen und Beeinträchtigungen der Merkfähigkeit berichteten gegenüber 

PCB exponierte Arbeiter auch gegenüber Emmett et al. [1988a, b]. Die Autoren führten die 

Beschwerden jedoch nicht auf die PCB-Belastung zurück. 

Auch Broding et al. [2008] konnten zeigen, dass ArbeitnehmerInnen in einem PCB belasteten 

Gebäude zwar häufiger subjektive Beschwerden äußern, dass diese aber nicht mit den PCB-

Belastungen im Blut der ProbandInnen korrelierten. 

Peper et al. [2005] untersuchten ebenfalls 34 Angestelle, die gegenüber PCB belasteter Luft 

exponiert waren, im Vergleich zu einem nicht exponierten Kontrollkollektiv. Es konnte kein 

signifikanter negativer Zusammenhang zwischen Symptomen und PCB-Belastung festgestellt werden, 

obleich sich in der exponierten Gruppe tendenziell eine Häufung subjektiver Beschwerden und leicht 

reduzierte Leistungen in den Aufmerksamkeitstests zeigten. Im Wechsler Memory Test zeigten sich 

belastungsabhängig tendentiell eher bessere Ergebnisse [Peper et al. 2005]. 

Smith et al. [1982] konnten in Abhängigkeit von der PCB Exposition bei Arbeitern Symptome finden, 

die denjenigen periphärer Sensibilitätsstörungen entsprechen. Die Symptome erwiesen sich jedoch 

nicht als klinisch relevant.  

Mit differenzierteren Testverfahren konnte Singer [1988] eine Verminderung der Nervenleit-

geschwindigkeit in einer Gruppe von Arbeitern feststellen, die gegenüber PCB exponiert waren und 

potentiell neurotoxische Symptome beklagten. Publiziert wurden die ausführlichen Ergebnisse 

jedoch nur in einer Fallstudie. 

Troster et al. [1991] untersuchten mit einer Reihe von Testverfahren zwei Personen, die am Arbeits-

platz gegenüber PCB exponiert waren, und stellten kognitive Defizite bzw. emotionale Irritationen 

fest. Einer der beiden zeigte Anzeichen von Demenz. Veränderungen in CT oder EEG konnten nicht 

gefunden werden. 
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Corrigan et al. [1998] berichteten in einer Fall Kontroll Studie von höheren PCB-Konzentrationen im 

Gehirngewebe von Verstorbenen, die an Parkinson erkrankt waren. Auch Seegal et al. [2004] 

berichteten von gehäuftem Auftreten von Parkinson Erkrankungen bei vormals gegenüber PCB 

exponierten Arbeitern. Steenland et al. [2006] konnten diese Häufungen in einer Mortalitätskohorte 

bezogen auf alle ProbandInnen nicht bestätigen. Lediglich bei hoch exponierten Frauen fand sich eine 

leichte Häufung von Parkinsonerkrankungen und Demenz. Bei PCB exponierten Frauen waren 

insgesamt mehr Fälle an amyotropher Lateralsklerose vorhanden. Die Fallzahlen allerding waren sehr 

gering (Parkinson: n=6 bei hochexponierten Frauen) so dass die Ergebnisse nur sehr eingeschränkt 

interpretierbar sind. Die PCB Konzentrationen in der Kohorte lagen etwa zehnfach über den 

Belastungen der Kontrollgruppe aus der Normalbevölkerung. 

Mit Ausnahme von vier Studien [Broding et al. 2008; Peper et al. 2005; Steenland 2006; Seegal et al. 

2004] weisen alle Arbeitsplatzstudien Defizite in der Expositionserfassung auf, die größtenteils auf 

unterschiedlich dokumentierten Schätzungen zurückliegender Konzentrationen am Arbeitsplatz und 

nicht auf der Belastungserfassung im Blut basieren. Zusammenfassend zeigen sich unspezifische 

Beschwerden und kaum objektive Befunde bei insgesamt hohen Expositionen.  

Seit 2011 wird eine sehr umfassende medizinische Studie zur PCB-Belastung von hoch exponierten 

Arbeitern aus Dortmund (Dortmunder Entsorgungsfirma Envio ENVIO) durchgeführt [Kraus et al. 

2012 eingereicht]. Es ist mit einem deutlichen Erkenntnisgewinn zur PCB-Belastung am Arbeitsplatz 

zu rechnen. Erste Ergebnisse zur Exposition liegen vor [Schettgen et al. 2012; Wittsiepe et al. 2012], 

die Auswertung der gesundheitsbezogenen Untersuchungen sind noch nicht abgeschlossen (Stand 

März 2012).  

 

b) Vergiftungsfälle in Japan und Taiwan 

Nach massenhaften PCB-Vergiftungen durch kontaminiertes Reisöl 1968 in Yusho (Japan) und 1979 in 

Yu-Cheng (Taiwan), zeigten sich auch bei Erwachsenen Häufungen unspezifischer Beschwerden sowie 

neurotoxischer Symptome einschließlich peripherer sensorischer Neuropathien, reduzierter Nerven-

leitgeschwindigkeiten und Abweichungen im EEG [Chen et al. 1985, Chia & Chu 1984, 1985, Kuroiwa 

et al. 1969]. Die Kausalität wird jedoch aufgrund weiterer Kontaminanten als unsicher eingestuft.  

 

c) Umweltepidemiologische Untersuchungen 

Im Rahmen des Gesundheitsplanes der kanadischen Provinz Quebec untersuchten Mergler et al. 

[1998] 273 ProbandInnen, von denen 103 PCB belasteten Fisch aus den oberen Seen des St. 

Lawrence Flusses verzehrt hatten. Die eingesetzten neurologischen Funktionstests zeigten keinen 

Unterschied zwischen Belasteten und nicht Belasteten für sensorische, feinmotorische und einige 

motorische Funktionen, sowie für visuelle Merkfähigkeit und Erkennung. Diejenigen, die belasteten 
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Fisch verzehrt hatten, schnitten jedoch in kognitiven und in komplexeren motorischen Tests 

signifikant schlechter ab. Ein HBM wurde nicht durchgeführt. 

Schantz et al. [1999; 2001] bestimmten die PCB Konzentrationen im Blut von 180 FischesserInnen aus 

Michigan im Alter von 49-86 Jahren und führten eine Reihe neurologischer Tests (Grooved Pegboard 

Test und Static Motor Steadiness Test) durch. Die beiden eingesetzten motorischen Tests wiesen 

keinen Zusammenhang mit der PCB-Belastung auf [Schantz et al. 1999]. Die Leistungen in den 

kognitiven Tests zu Merkfähigkeit und Lernerfolg (Wechsler Memory Scale verbal delayed recall 

(WMS), semantic cluster ratio und list A test 1 des Carlifornia Verbal Learning Test (CVLT)) zeigten 

jedoch jeweils negative Assoziationen zum PCB Gehalt im Serum der ProbandInnen, während die 

räumlich-visuellen Funktionen nicht beeinträchtigt waren [Schantz et al. 2001]. Carrier et al. [2007] 

leiten aus diesen Daten ab, dass unterhalb einer Belastung von 1,8 µg PCB / g Fett keine Wirkungen 

mehr zu erkennen waren. 

Newman et al. [2009] führten ebenfalls kognitive Tests (Ravens Progressive Matrices, Test of Memory 

and Learning und Woodstock Johnson-Revised) an 271 älteren Kindern und Jugendlichen (10 bis 

17 Jahre) durch und verglichen deren Testleistung mit ihrer PCB-Belastung. Die Leistungen in fünf 

Subtests waren mit der PCB-Belastung einer oder mehrerer von vier Kongenerengruppen assoziiert. 

In allen Kongenerengruppen zeigte sich ein negativer Zusammenhang zwischen Belastungshöhe und 

der langfristigen Merkfähigkeit. Die nicht dioxinähnlichen ortho substituierten PCBs zeigten eine 

stärkere Wirkung. Nur im Ravens Test waren niedrigere Testleistungen ausschließlich mit dioxin-

ähnlichen PCB Kongeneren verbunden. Die Auswertung gegenüber vier Kongenergruppen lässt keine 

Rückschlüsse auf die Verteilung der Gesamtbelastung der ProbandInnen zu. Die mittlere Konzen-

tration für PCB 153 lag bei 80 ng/L. Allerdings konnten die Autoren nicht den Expositionszeitpunkt für 

die zum Untersuchungszeitpunkt gemessenen PCB-Belastungen zurückverfolgen. Es ist nicht 

auszuschließen, dass die Belastungen bereits pränatal oder perinatal hoch waren und Effekte 

erhoben wurden, die noch auf die Entwicklung des Nervensystems zurückgehen. Boucher et al. 

[2011] konnten in der Inuitkohorte zwar bestätigen, dass die zum Untersuchungszeitpunkt 

ermittelten Belastungen von Elfjährigen stärker mit verminderten Testleistungen in Reaktionstests 

einhergehen als deren vormalige PCB Gehalte im Nabelschnurblut. Allerdings korrelierten die 

Belastungen der Elfjährigen stark mit der Stilldauer nach ihrer Geburt. 

In einer Studie am oberen Hudson River untersuchten Fitzgerald et al. [2008] 253 Personen im Alter 

zwischen 55 und 74 Jahren unter Einsatz von 34 neurologischen und neuropsychologischen Test-

verfahren9. 30 verschiedene PCB Kongenere wurden im Blut bestimmt, die typischerweise mehr als 

                                            
9
 Die Testverfahren umfassten die Bereiche „Lern- und Merkfähigkeit“ (Carlifornia Verbal Learning Test, 

Welcher Memory Scale), die „Ausführung höherer und abstrakter kognitiver Leistungen“ (Trail Making Test 

Teile A und B, Stroop Color-Word Test, Wisconsin Card Sorting Test und Trail Making Test Teile A und B), 

„Motorische Funktionen“ (Static Motor Steadiness Test, Grooved Pegboard Test und Finger Oscillation Test), 
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95% der Gesamtbelastung im Humanserum in der Region der Großen Seen repräsentieren, und ihre 

Summe als PCB Gesamtbelastung angenommen. Zusätzlich wurde der Zusammenhang zwischen 

Testleistungen und 12 ausgewählten Einzelkongeneren10 untersucht. Die Belastung mit 9 dioxin-

ähnlichen Kongeneren wurde zusätzlich als toxizitätsäquivalente Belastung berechnet. Nach 

Adjustierung für potentielle Confounder war ein Belastungsanstieg von 0,25 µg PCBges/g Fett auf 

0,5 µg PCBges/g Fett11 mit einer signifikanten Abnahme der Leistungsfähigkeit in zwei Testverfahren12 

verbunden. Betroffen waren die Merkfähigkeit im Carlifornia Verbal Learning Test trial 1 score (CVLT) 

mit einer Abnahme von 6,2% und ein Anstieg depressiver Symptome im Beck Depression Inventory 

(BDI) von 19,2%. Die Befunde im CVLT trial 1 score allerdings stehen im Widerspruch zu gegen-

läufigen signifikanten Ergebnissen in der Welcher Memory Scale (WMS) und waren nur in der 

unteren Altersgruppe (55-64 Jahre) signifikant, bei den Älteren (65-74 Jahre) nicht mehr. Die übrigen 

neun CVLT Subtests zeigten keinen Zusammenhang mit PCB13. Einen positiven Zusammenhang 

zwischen PCB-Belastung und Leistung im WMS hatten auch Peper et al. [2005] (in Verbindung mit 

verringerten Aufmerksamkeitsleistungen) gefunden, während Schantz et al. [2001] belastungsab-

hängig eine negative Assoziation mit der WMS Performance zeigen konnten. Im BDI wiesen nur zwei 

ProbandInnen einen score auf, der einer moderaten bis schweren Depression entspricht. Die übrigen 

Testverfahren zeigten keine signifikanten Zusammenhänge. Die Autoren interpretieren ihre 

Ergebnisse als Hinweis darauf, dass bei älteren Menschen aufgrund möglicher PCB Wirkungen auf 

den Dopamin- und Serotoninstoffwechsel depressive Verstimmungen verstärkt werden können und 

dass PCB zu einer vorzeitigen Beschleunigung altersbedingter kognitiver Defizite zwischen dem 55. 

und dem 65. Lebensjahr beitragen kann. Fitzgerald et al. [2008] mahnen jedoch aufgrund der 

Inkonsistenzen zum vorsichtigen Umgang mit den Studienergebnissen. 

 

2.1.2 Beobachtungen im Tierversuch 

Daten aus Tierexperimenten stützen die epidemiologischen Untersuchungsergebnisse. Rhesusaffen 

und Ratten zeigten Entwicklungsverzögerungen in Verhalten und Motorik nach der Verabreichung 

sowohl kommerzieller PCB-Gemische als auch einzelner Kongenere. Ausführliche Darstellungen der 

                                                                                                                                        
„Einfache Reaktionszeit“ (nach visuellen oder auditorischen Stimuli), „Depressionssymtome“ (Beck Depression 

Inventory und State-Trait Anxiety Inventory), „Olfaktorische Funktionen“ (Smell Identification Test) und zur 

Vergleichbarkeit mit anderen Studien auch die beiden kognitiven Testverfahren National Adult Reading Test of 

Memory Malingering. 
10

 Darunter v. a. PCB 28, PCB 74, PCB 99, PCB 105, PCB 118, PCB 138, PCB 153, PCB 170, PCB 180, PCB 183, PCB 

187 und PCB 194 
11

 Die mittlere Gesamtbelastung des Untersuchungskollektivs lag bei 0,537 µg PCBges / g Fett 
12

 Betroffen war vor allem die Merkfähigkeit im Carlifornia Verbal Learning Test trial 1 score mit einer Abnahme 

von 6,2 % und ein Anstieg depressiver Symptome im Beck Depression Inventory (BDI) von 19,2 %. 
13

 Bei Schantz et al. [2001] waren bei deutlich höheren PCB-Belastungen zwei scores negativ mit der PCB 

Belastung assoziiert. 
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tierexperimentellen Studien und ihrer Befunde finden sich in den Übersichtsarbeiten von ATSDR 

[2000], Schantz & Widholm [2001], Kalberlah et al. [2002], WHO [2003] und EFSA [2005: Annex II]. 

Die Vergleichbarkeit der Tierversuchsdaten ist durch unterschiedliche Expositionsbedingungen 

(verschiedene Industriegemische oder Einzelkongenere) und durch unterschiedliche untersuchte 

neurotoxische Endpunkte erschwert. Longnecker et al. [2006] verglichen tierexperimentelle Studien 

zur Entwicklungsneurotoxizität von PCB im Niedrigdosisbereich, d.h. mit Fettgewebskonzentrationen 

< 10 µg PCB/g Fett. Insgesamt sieben von fünfzig Studien konnten durch die Arbeitsgruppe 

identifiziert werden, die - trotz unterschiedlicher spezifischer neurotoxischer Endpunkte - zumindest 

expositionsseitig eine Vergleichbarkeit aufwiesen. In diesen Tierstudien [u.a. Overmann et al. 1987; 

Rice et al. 1999; Stewart et al. 2000] zeigten sich adverse Effekte auf die neurologische Entwicklung, 

wenn auch nur hinsichtlich spezifischer outcomes. 

Zu den zentralen in Tierversuchen identifizierten neurotoxischen Effekten zählt die Verzögerung der 

motorischen und psychomotorischen Reifung bei Rhesusaffen, die sich insbesondere in 

Beeinträchtigungen der Merkfähigkeit sowie Leistungsminderungen der räumlichen und zeitlichen 

Diskiminierungsfähigkeit äußert. Weibliche Tiere waren stärker betroffen. [Levin et al. 1988; Schantz 

et al. 1989; Rice 1999; Rice & Hayward 1999]. Ähnliche Effekte zeigten sich auch bei Nagern [Berger 

et al. 2001; Chu et al.1996ab; 1998; Holene et al. 1998, 1999; Eriksson & Frederiksson 1996].  

Die Geschlechtsspezifität der neurotoxischen Effekte im Tierversuch mit größerer Sensitivität der 

weiblichen Tiere führt dazu, dass die große Anzahl an Studien, in denen ausschließlich männliche 

Tiere untersucht wurden, weniger gut zur Evidenzgewichtung hinsichtlich neurotoxischer Effekte 

beitragen kann. 

Die Primatenstudie von Rice et al. [1999] bzw. Rice und Hayward [1997; 1999] ist v. a. deshalb als 

wegweisende Schlüsselstudie einzustufen, weil das den Versuchstieren verabreichte Kongeneren-

gemisch denjenigen Gemischen nachempfunden war, die einer Kongenerenverteilung in der 

menschlichen Muttermilch entsprechen. Die PCB Konzentrationen im Blut der Affen lagen zwischen 

1,8 und 2,8 µg PCB/g Fett [Schantz & Widholm 2001], während die nicht exponierte Kontrollgruppe 

PCB Expositionen in Höhe von maximal 0,2 µg/g Fett aufwies [Rice 1999]. Im Alter von 2 ½ und 

5 Jahren wurden die Affen einer Reihe von Verhaltenstests unterzogen, die deutliche Defizite 

gegenüber der Kontrollgruppe ergaben. Diese Defizite zeigten sich v. a. hinsichtlich der räumlichen 

und zeitlichen Diskiminierungsfähigkeit, Lernverzögerungen und mangelnder Fähigkeit situations-

inadäquate Antwortimpulse zu unterdrücken. In der belasteten Gruppe zeigte sich eine höhere 

Varianz bei den Lerntests [Rice 1999]. 

Die Befunde in der Primatenstudie werden durch ein Nagerexperiment von Berger et al. [2001] 

gestützt. Auch wenn die Ratten gegenüber einem abweichenden Gemisch exponiert wurden (Aroclor 
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1248) so zeigten sich bei einer Konzentration von 1,05 µg PCB/g Fett erste Effekte im Sinne von 

Hyperaktivität. 

Verschiedene Autoren machen für die neurotoxischen Effekte von PCB ausgelöste Veränderungen 

der Dopaminkonzentration im präfrontalen Cortex verantwortlich, die in Tierexperimenten 

dosisabhängig auftraten [Seegal et al. 2005; Chu et al.1996ab; 1998; Porterfield 2000]. 

Demgegenüber stehen andere Überlegungen zum Wirkmechanismus, die auf endokrinen Effekten 

basieren und in Kap. 2.4 dargestellt werden.  

Aus Untersuchungen zu neurotoxischen Wirkungen von Einzelkongeneren im Tiermodell ergibt sich 

die stärkere neurotoxische Potenz für Kongenere, die nicht mit dem Ah-Rezeptor interagieren, d.h. 

für die nicht-dioxinähnlichen PCB [EFSA 2005: Annex II]. 

 

2.1.3 Fazit 

Insgesamt besteht eine überzeugende Evidenzlage, für adverse PCB-Effekte auf das sich 

entwickelnde Nervensystem. In den Geburtskohorten zeigten sich trotz der Heterogenität der 

Studiendesigns spezifische neurotoxische Effekte abhängig von der PCB-Belastung. Unterhalb von 

0,9 µg PCBges/g Fett konnten in keiner der Studien mehr Wirkungen beobachtet werden [Carrier et al. 

2007: 386]. 

Jacobson et al. [2002] berechneten aus der Michigan Kohorte unterschiedliche Benchmarkdosen für 

verschiedene kognitive Tests. Diese liegen abhängig von den Rahmenbedingungen (p=0,16 oder 0,05; 

BMR0,05 oder BMR0,10; BMD oder BMDL) zwischen 0,44 und 1,63 µg PCBges/g Fett14. 

In einer solwakischen Kohorte leiteten Trvovec et al. [2008a] Benchmarkdosen zur PCB bedingten 

Beeinträchtigung des Hörvermögens ab. Je nach Endpunkt (Frequenzbereich) und 

Rahmenbedingungen für die Berechnung der Benchmarkdosis (BMR0,05 oder BMR0,10; BMD oder 

BMDL) ergaben sich Werte in Höhe von 0,813 bis 3,310 µg PCBges/g Fett (vgl. Tab. 5) bzw. unter 

Hinzuziehung anderer Endpunkte zwischen 0,673 und 2,420 µg PCBges/g Fett [Trvovec et al. 2008b].  

Studien an Erwachsenen liegen in deutlich geringerer Zahl vor und vermitteln kein klares Bild. Aus 

den zur Verfügung stehenden Daten entsteht allgemein der Eindruck, dass sich das Nervensystem 

von Erwachsenen als deutlich weniger anfällig gegenüber PCB-Belastungen erweist. Allerdings lässt 

die Mehrzahl der zur Verfügung stehenden Studien Mängel in der Expositionserfassung oder andere 

methodische Schwächen erkennen, die eine Interpretation der Ergebnisse erschwert. Fitzgerald et al. 

[2008] fanden noch bei einem Konzentrationsanstieg von 0,25 µg PCBges/g Fett auf 0,5 µg PCBges/g 

Fett Wirkungen bei älteren ProbandInnen. Die Ergebnisse weisen jedoch Inkonsistenzen auf, die ihre 

Verwendbarkeit limitieren. 

                                            
14

 Für ausführlichere Informationen vgl. Tab. 4 und Beschreibung 
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Die Ergebnisse aus Tierstudien stützen im Grundsatz die Humandaten. Von besonderer Bedeutung in 

diesem Zusammenhang ist dabei die Studie von Rice [1999], die im experimentellen Setting 

Expositionsbedingungen aus den Geburtskohorten nachstellt und bei einer Belastung von 1,8 bis 2,8 

µg PCB/g Fett noch deutliche Wirkungen bei den exponierten Primaten nachweisen konnte. 

In der Gesamtschau bewegen sich die möglichen Konzentrationen, bei denen in Tierversuchen wie in 

Humanstudien kein Effekt mehr auftrat bzw. bei denen eben noch ein Effekt beobachtet werden 

konnte, zwischen 0,9 und 1,8 µg PCB/g Fett. Die entlang unterschiedlicher neurotoxischer Endpunkte 

aus den Geburtskohorten berechneten Benchmarkdosen liegen je nach statistischen Rahmen-

bedingungen für kognitive Defizite zwischen 0,44 µg PCBges/g Fett  (BMDL5 bei p=0,16) und 1,63 µg 

PCBges/g Fett (BMD10 bei p=0,05). Benchmarkdosen für die Beeinträchtigung des Hörvermögens 

liegen geringfügig höher, jedoch prinzipiell in derselben Größenordnung. 

Bei PCB-Belastungen unterhalb einer Konzentration von 0,5 µg PCBges/g Fett15 ist daher nicht mit 

einem relevanten Risikoanstieg für neurotoxische Effekte zu rechnen. 

Ab 1.0 µg PCBges/g Fett16 besteht ein erhöhtes Risiko für das Auftreten adverser neurotoxischer 

Wirkungen. 

 

2.2 Immuntoxizität 

2.2.1 Beobachtungen am Menschen 

Auch die immuntoxischen Effekte nach perinataler PCB Exposition sind umweltepidemiologisch gut 

untersucht. In verschiedenen Kohortenstudien zeigten Kinder erhöhte Infektionsraten für Erkältungs-

krankheiten, Atemwegsinfektionen, Mittelohrentzündungen und Windpocken, geringere Allergie-

raten, erniedrigte Antikörpertiter nach Schutzimpfungen und Verschiebungen von Leukozyten-

Subpopulationen in Abhängigkeit von der pränatalen und postnatalen PCB Exposition [ATSDR 2000]. 

 

Infektionsraten 

Nach erhöhter pränataler PCB-Exposition durch mütterlichen Konsum von PCB-kontaminiertem 

Reisöl in Yu-Cheng, zeigten taiwanesische Kinder erhöhte Prävalenzen von Infektionskrankheiten, wie 

z.B. Mittelohrentzündungen und Atemwegsinfekte, in Verbindung mit reduzierten Antikörper-

Konzentrationen und Verschiebungen bei Lymphozyten-Subpopulationen [Chang et al. 1981; Rogan 

et al. 1988]. Auch Smith [1984] berichtete in der Sheboygan Studie ein vermehrtes Auftreten von 

Infektionskrankheiten bei gestillten Kindern im Alter von zwei und vier Monaten, deren Mütter zuvor 

über drei Jahre größere Mengen PCB belasteten Fisches verzehrt hatten. Die Infektionskrankheiten 

                                            
15

 BMDL5 für kognitive Defizite bei p0=0,16 (gerundet). Bei einem cut off für adverse Effekte von p0=0,16 

entspricht eine BMR von 0,05 einem Risikoanstieg von 31,3 %. [Jacobson et al. 2002] 
16

 BMD5 für kognitive Defizite bei p0=0,05 (gerundet). Bei einem cut off für adverse Effekte von p0=0,05 

entspricht eine BMR von 0,05 einer Verdopplung des Risikos. [Jacobson et al. 2002] 
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korrellierten mit der PCB Konzentration in den zum Untersuchungszeitpunkt gewonnenen 

mütterlichen Blutproben. 

In der Inuit-Kohorte war ebenfalls eine vermehrte frühkindliche Infektneigung mit einer erhöhten 

pränatalen PCB 153-Exposition assoziiert. In Abhängigkeit von der Belastung häuften sich Mittelohr-

entzündungen und Infektionen des unteren Atemtraktes bei 343 Kindern im Alter von 0 bis 5 Jahren. 

Infektionen des oberen Atemtraktes und Krankenhauseinweisungen waren nicht mit der PCB-

Belastung assoziiert [Dallaire et al. 2006]. 

In der niederländischen Geburtskohorte (n=207) wurden von der pränatalen PCB Exposition 

abhängige Prävalenzerhöhungen bei Mittelohrentzündungen und Windpocken noch nicht bei der 

Untersuchung im Alter von 18 Monaten [Weisglas-Kuperus et al. 1995], jedoch ab einem Alter von 

42 Monaten festgestellt [Weisglas-Kuperus et al. 2000]. Dieser Zusammenhang blieb für Mittelohr-

entzündungen bis ins Schulalter erhalten, dann allerdings auch als  Assoziation mit der postnatalen 

PCB-Exposition über die Muttermilch [Weisglas-Kuperus et al. 2004]. 

Insgesamt sprechen die Ergebnisse in der Gesamtschau für eine von der pränatalen PCB Exposition 

abhängige, vermehrte Infektionsneigung von Kleinkindern und Schulkindern. 

 

Humorale und zelluläre Immunparameter 

In einer Subgruppe von 85 Kindern der niederländischen Kohorte fanden sich im Alter von 42 

Monaten darüber hinaus auch expositionsabhängige Verschiebungen in Leukozyten Sub-

populationen. Mit steigender pränataler PCB-Belastung waren erhöhte Lymphozyten Zellzahlen, 

T-Zellen und die Immunmarker CD3CD8+, CD4+CD45RO+, der T-Zell Receptor (TcR) αβ+, und 

CD3+HLA-DR+-aktivierte T-Zellen assoziiert [Weisglas-Kuperus et al. 2000, 2004].  

Dewailly et al. [1993, 2000] untersuchten in der Inuit Kohorte ebenfalls verschiedene Immun-

parameter an 171 Kindern im ersten Lebensjahr. Im Alter von 3 Monaten waren bei gestillten 

Kindern die Leukozytenzahl und spezifisch CD4 Lymphozyten signifikant erniedrigt gegenüber nicht 

gestillten Kindern, ein Effekt der in den Folgeuntersuchungen nicht mehr sichtbar wurde. Mit 7 und 

mit 12 Monaten traten schließlich reduzierte IgA Titer bei den gestillten Kindern auf. Die Daten sind 

jedoch aufgrund anderer halogenorganischer Kokontaminanten und der ausschließlichen 

Expositionsabschätzung durch Dichotomisierung zwischen gestillten und mit der Flasche ernährten 

Kindern nicht spezifisch mit PCB in Verbindung zu bringen. 

Karmaus et al. [2005] fanden bei 331 Kindern aus Hessen Zusammenhänge zwischen der PCB-

Belastung und einer Reduktion der Leukozytenzahl. IGM Serumspiegel stiegen mit der PCB-Belastung 

an. Ein Zusammenhang mit den T-Zell Markern CD3CD8+ und CD4+CD45RO+, wie er bei Weisglas-

Kuperus et al. [2000] nachgewiesen werden konnte, war in der hessischen Studie nicht feststellbar. 
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Das Studiendesign ermöglichte es jedoch nicht, den Expositionszeitraum für die im HBM gefundenen 

PCB-Belastungen zurückzuverfolgen. 

Die Veränderungen zellulärer und humoraler Immunparameter, die in den Studien gefunden wurden, 

sind unspezifisch und weisen nicht in eine einheitliche Richtung. Bei Erwachsenen waren die 

Ergebnisse nicht signifikant. Eine Interpretation ist auf Basis des derzeitigen Erkenntnisstandes nicht 

möglich. 

 

Immunantworten auf Schutzimpfungen 

Bei 150 Kindern der niederländischen Kohorte wurden im Alter von 18 und 42 Monaten auch Anti-

körpertiter untersucht. Während mit 18 Monaten keine Assoziationen erkennbar waren [Weisglas-

Kuperus et al. 1995], wurde im Alter von 3 ½ Jahren ein Zusammenhang zwischen der pränatalen PCB 

Exposition und erniedrigten Antikörpertitern gegen Mumps und Röteln deutlich [Weisglas-Kuperus et 

al. 2000].  

Auch in der slowakischen Kohorte wurde bei einer Untersuchung von 384 Kindern im Alter von sechs 

Monaten kein Einfluss der pränatalen PCB-Belastungen auf deren Immunantworten auf die Routine-

schutzimpfungen gegen Hämophilus Influenzae Typ B, Tetanus und Diphterie erkennbar [Jusko et al. 

2010]. Die Autoren führen dies unter Verweis auf die Ergebnisse von Weisglas-Kuperus et al. [1995] 

auf das geringe Alter der Kinder zurück.  

Bereits im Alter von 18 Monaten zeigten sich hingegen immunsuppressive Effekte in der Färöer 

Kohorte, in der die mittlere Belastung (bezogen auf PCB 153) etwa dreifach über der mittleren 

Belastung in der slowakischen Kohorte und viereinhalbfach über der Belastung in der nieder-

ländischen Kohorte lag. Der Zusammenhang zwischen pränataler PCB Exposition und spezifischen 

Antikörpertitern erwies sich damit in der Färöer Kohorte über verschiedene Altersgruppen als 

konsistent. Heilmann et al. [2010] untersuchten die Immunantworten von 587 Kindern der Geburts-

jahrgänge 1999-2001 auf die Impftiter nach frühkindlichen Routineimpfungen, in Abhängigkeit von 

der pränatalen PCB-Exposition (mütterliches Blut in der 32. Schwanger-schaftswoche), von der 

Exposition über die Muttermilch (Muttermilchprobe am 4. Bis 5. Tag nach der Geburt des Kindes), 

sowie in Abhängigkeit von den PCB-Belastungen in kindlichen Serumproben, die postnatal jeweils im 

Alter von 18 Monaten (n=116), 5 Jahren17 (n= 532) und 7 Jahren (n=464) gewonnen wurden. Die 

Kinder erhielten neben der Basisimpfung für Diphterie und Tetanus (3., 5. und 12. Lebensmonat) eine 

Auffrischungsimpfung im Alter von 5 Jahren [Heilmann et al. 2010]. 

Im Unterschied zu den beiden anderen Geburtskohorten, fand sich in der Färöer Kohorte bereits bei 

den Untersuchungen im Alter von 18 Monaten, die an zwei kleineren Gruppen der Kohorte durch-

                                            
17

 Die Blutentnahme erfolgte vor der Booster-Impfung. 
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geführt wurden, ein deutlicher inverser Zusammenhang zwischen PCB Exposition und der Höhe der 

Diphterie Antikörpertiter [Heilmann et al. 2006].  

Im Alter von 5 Jahren waren die Diphterie-Antikörpertiter negativ mit den PCB-Belastungen in der 

Muttermilch und mit der Belastung im kindlichen Serum von 18 Monaten assoziiert. Auch mit Bezug 

auf andere Serumproben zeigten sich ähnliche Tendenzen (vgl. Tab. 6) [Heilmann et al. 2010]. 

 

Tabelle 6: Relative Veränderung der Serum Antikörpertiter im Alter von 5 Jahren (vor der Impfauffrischung) 

bei einer Verdopplung der PCB Konzentrationen in den zu unterschiedlichen Zeitpunkten 

gewonnenen Proben [aus: Heilmann et al. 2010] 

 

 

Zwei Jahre später zeigten sich erneut negative Zusammenhänge, wenn auch weniger stark. Lediglich 

in Bezug auf die 18 Monatsprobe und Diphterie Antikörper war der Zusammenhang grenzwertig 

signifikant. Aufgrund der geringen Probenanzahl im Alter von 18 Monaten wurde die weitere Analyse 

auf der Basis imputierter Schätzwerte für das gesamte Kollektiv durchgeführt. Danach waren 

niedrigere Diphterie- und auch Tetanus-Antikörpertiter mit den PCB Konzentrationen im kindlichen 

Serum von 18 Monaten verbunden (vgl. Tab. 7) [Heilmann et al. 2010]. 

 

Tabelle 7: Relative Veränderung der Serum Antikörpertiter im Alter von 5 und 7 Jahren im 

Verhältnis zur PCB Konzentration im kindlichen Serum von 18 Monaten (imputierte 

Daten) [Heilmann et al. 2010] 

 
 

Heilmann et al. [2006] fanden in Subgruppen mit leicht abweichendem Impfschema ebenfalls einen 

Zusammenhang zwischen Tetanus-Antikörpertitern und perinataler PCB Exposition. 
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Mit Bezug auf 587 Kinder, die an den Follow Up Untersuchungen teilnahmen, zeigte sich vor der 

Auffrischungsimpfung im 5. Lebensjahr bei 202 Kindern (37%) ein erniedrigter Diphterie 

Antikörpertiter und bei 141 Kindern (26%) ein erniedrigter Tetanus Antikörpertiter von klinischer 

Relevanz (< 0,1 IU/ml). Die klinisch relevanten Fälle gingen 2 Jahre nach der Auffrischungsimpfung 

auf 7% bzw. 4% zurück. Insgesamt zeigten die dann noch verbliebenen Kinder mit klinisch relevanter 

mangelnder Impfantwort auf die Diphterieimpfung, erhöhte PCB Expositionen mit Bezug auf die 

Belastungen in der Muttermilch bzw. in den Serumproben aus dem 18. Lebensmonat und 5. Lebens-

jahr. Die Serumkonzentrationen jener beiden Kinder mit mangelnder Immunantwort im 7. Lebens-

jahr, von denen auch Proben aus dem 18. Lebensmonat vorlagen, betrugen mit 18 Monaten 3,9 und 

5,3 µg PCB/g Fett. Beide gehörten zur Gruppe der fünf höchstbelasteten Kinder [Heilmann et al. 

2010].  

Eine Beeinflussung dieser Ergebnise durch die in der Färöer Kohorte vorliegende Koexposition mit 

MeHg kann ausgeschlossen werden. Für MeHg zeigten sich keine klaren Zusammenhänge und nach 

Adjustierung für MeHg veränderten sich die Assoziationen kaum. 

Die Ergebnisse der gesamten Studiengruppe stehen in Einklang mit einer bereits vorher erschienenen 

Arbeit von Heilmann et al. [2006], in der zwei Subkohorten18 (n= 240) im Alter von 18 Monaten und 

7 Jahren nachuntersucht wurden. Mit jeder Verdopplung der PCB-Belastung19 reduzierte sich die 

Impfantwort auf die Diphterieimpfung um 24,4 %. Im Alter von 7 Jahren zeigte sich ein stärkerer 

Zusammenhang mit mangelnden Antikörpertitern für Tetanus. Die Immunantwort reduzierte sich mit 

jeder Expositionsverdopplung20 um 16,5%. Die Dosis-Wirkungskurven für beide Zusammenhänge sind 

in Abbildung 2 dargestellt. 

 
Abbildung 2: Dosis-Wirkungsbeziehung zwischen pränataler PCB-Exposition und Immunantwort für Tetanus- 

und Diphterie-Impfungen bei Kindern  
Links: PCB-Konzentration im mütterlichen Serum und Tetanus-Antikörpertiter im Serum siebenjähriger Kinder.  

Rechts: PCB-Konzentration im mütterlichen Serum und Diphtherie-Antikörpertiter im Serum der Kinder im Alter von 18 Monaten. 

gestrichelte Linien: 95% Konfidenzintervall 

                                            
18

 Es handelt sich um zwei Kohorten der Geburtsjahrgänge 1994-1995 und 1999-2001, von denen letztere auch 

einen Teil des Kollektivs aus Heilmann [2010] bildete. 
19

 Serumkonzentration zum Zeitpunkt der Untersuchung 
20

 Serumkonzentration zum Zeitpunkt der Untersuchung 
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Basierend auf diesen Dosis-Wirkungsbeziehungen leiteten Heilmann et al. [2006] Benchmarkdosen 

ab. 

Die Benchmarkableitung ist methodisch in Budtz-Jørgensen et al. [2001] dokumentiert und erfolgte 

in Anlehnung an Jacobson et al. [2002], um eine Vergleichbarkeit der neurotoxischen und immun-

toxischen Endpunkte zu ermöglichen. Die zugrunde gelegte BMR0,05 bezieht sich auf einen Anstieg des 

Risikos für eine abweichende Immunantwort von 5% auf 10% [Heilmann et al. 2006].  

 

Thymusgröße 

Nachdem Tierversuchsdaten auf einen Zusammenhang zwischen PCB Exposition und verminderter 

Thymusgröße hinwiesen [Davis & Safe 1990; Tryphonas et al. 1986; Zhao et al. 1997] wurde dieser 

immuntoxische Endpunkt auch in umweltepidemiologischen Studien untersucht. In der slowakischen 

Kohorte zeigte sich ein Zusammenhang zwischen pränataler PCB Exposition und Thymusgröße zum 

Geburtszeitpunkt [Park et al. 2008b]. Bei Nachuntersuchungen im Alter von 6 und 16 Monaten war 

dieser Zusammenhang nicht mehr erkennbar. Dafür war eine verringerte Thymusgröße mit den PCB 

Konzentrationen im kindlichen Blut zum jeweiligen Untersuchungszeitpunkt assoziiert. Die 

Assoziationen traten in Konzentrationsbereichen auf, die umweltüblichen Konzentrationen 

entsprechen [Jusko et al. 2012]. 

Arbeitsplatzstudien bieten weniger klare Ergebnisse. Erwachsene zeigten in diesen Studien lediglich 

unspezifische Veränderungen, wie z.B. Verschiebungen von Lymphozyten Subpopulationen und 

Antikörpern. So fanden z.B. Daniel et al. [2001] an 146 beruflich exponierten Erwachsenen nur einen 

schwachen und unspezifischen Einfluß der PCB-Exposition auf das zelluläre und humorale Immun-

system. Ähnliche Ergebnisse zeigten Studien an Arbeitern der Transformatorenindustrie von Lawton 

et al. [1985]. Andere Studien fanden keinerlei Zusammenhänge zwischen PCB Exposition am Arbeits-

platz und untersuchten Immunparametern [Chase et al. 1982; Maroni et al. 1981; Smith et al. 1982; 

Emmett et al. 1988a, b]. 

Einige Studien an Erwachsenen die größere Mengen belasteten Fisches verzehrt hatten, wiesen 

gleichermaßen unspezifische Veränderungen wie ProbandInnen aus den o. g. Arbeitsplatzstudien auf 

[Hagmar et al. 1995; Svensson et al. 1994; Roitt et al. 1987]. 

Ausführliche Besprechungen der Einzelstudien finden sich in den Übersichtsarbeiten von ATSDR 

[2000] und Kalberlah [2002]. In der Mehrzahl der Studien bestanden Mischexpositionen und die 

rückwirkende Expositionsbestimmung gegenüber PCB erwies sich als unsicher. Ein HBM wurde in der 

Regel nicht durchgeführt. 
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2.2.2 Beobachtungen im Tierversuch 

Die epidemiologischen Befunde aus Geburtskohorten werden durch die Daten aus Tierexperimenten 

gestützt, in denen Rhesus und Cynomoglus Affen, ebenso wie Nagetiere nach Exposition gegenüber 

PCB-Gemischen verminderte Immunantworten aufwiesen [ATSDR 2000; WHO 2003; EFSA 2005]. 

Tryphonas et al. [1989, 1991ab] bzw. Arnold et al. [1999] konnten an Rhesus und Cynomoglus Affen 

ebenfalls statistisch nicht signifikante Verschiebungen von Lymphozyten und -subpopulationen, 

sowie bei ihren Nachkommen auch verminderte Antikörperbildung gegen Schaferythrozyten 

auslösen. 

Lyche et al. [2006] bestätigten an neugeborenen Ziegen verminderte Immunreaktionen gegenüber 

verschiedenen ubiquitären mikrobiellen Noxen in Abhängigkeit von der pränatalen Exposition 

gegenüber PCB 153 und 126.  Auch Lymphozytenproliferationen konnten auf diese Weise in Jung-

ziegen ausgelöst werden [Lyche et al. 2004]. 

 

2.2.3 Fazit 

In der Gesamtbetrachtung stellt die Immuntoxizität einen sensiblen Wirkendpunkt unter den PCB-

Effekten dar. Erhöhte Infektionsraten in Abhängigkeit von der PCB Exposition sind in mehreren 

umweltepidemiologischen Studien gut belegt. Dosisabhängige Beeinträchtigungen der zellulären 

Immunabwehr lassen sich aus den widersprüchlichen Daten, die bislang zur Verfügung stehen, nicht 

ableiten.  

Eine Beeinträchtigung der humoralen Abwehr im Kindesalter allerdings konnte in jenen beiden 

Kohortenstudien bestätigt werden, die auch Kinder im Alter von 3 bis 7 Jahren in die Untersuchungen 

mit einbezogen [Weisglas-Kuperus et al. 2000; Heilmann et al. 2010]. Hier zeigten sich in 

Abhängigkeit von der perinatalen und postnatalen PCB-Belastung deutliche Beeinträchtigungen der 

Immunantworten auf Routineimpfungen im Kindesalter, die in einzelnen Fällen auch klinische 

Relevanz erreichten. Diese Befunde stehen in Einklang mit jenen Untersuchungen, in denen 

statistisch erhöhte Infektionsneigungen feststellbar waren.  

Heilmann et al. [2006] haben für die Beeinträchtigung der Immunabwehr Benchmarkdosen 

abgeleitet. Diese liegen je nach betrachteter Exposition und immuntoxischem Endpunkt zwischen 

0,84 und 2,18 µg PCBges/g Fett (BMDL5). Tierversuchsdaten stützen die genannten Humanbefunde. 

Insgesamt besteht eine deutliche Evidenz aus Geburtskohorten für PCB abhängige adverse Effekte 

auf das sich entwickelnde Immunsystem, während die Immuntoxizität für Erwachsene bislang wenig 

Evidenz aufweist. 

 



33 

2.3 Kanzerogenität 

Mehr als 50 epidemiologische Studien wurden seit 1976 hinsichtlich der Inzidenz kanzerogener 

Effekte oder zur Tumormortalität in Abhängigkeit von der Exposition gegenüber PCB durchgeführt, 

darunter eine Reihe von Arbeitsplatzkohorten aber auch umweltepidemiologische Studien. 

Detaillierte Beschreibungen stellen die Monografien von ATSDR [2000; 2011] and WHO [2003] bereit. 

Auch EFSA [2005] sichtete die Evidenzlage, hinsichtlich kanzerogener PCB-Effekte21. Außerdem sind 

einige Reviews wissenschaftlicher Arbeitsgruppen – teilweise in behördlichem Auftrag - erschienen 

[Bosetti et al. 2003; Golden et al. 2003; Knerr & Schrenk 2006; Shields 2006; Golden & Kimbrough 

2009; Robertson & Ruder 2009; Robertson & Ludewig 2011]. 2007 bewertete auch die Umwelt-

behörde der kanadischen Provinz Quebec in ihrer Stoffmonografie zu PCB den Sachstand zu 

kanzerogenen Wirkungen von PCB [Carrier et al. 2007].   

Nach berufsbedingter Exposition gegenüber PCB (inhalativ und dermal) wurde das Auftreten von 

Tumoren in unterschiedlichen Zielorganen22 berichtet. Diese Befunde konnten jedoch nicht eindeutig 

der PCB Exposition zugeordnet werden. In einigen Studien war die gleichzeitige Exposition gegenüber 

potenten Humankanzerogenen bekannt, in anderen konnten Mischexpositionen nicht aus-

geschlossen werden. In den Mortalitätskohorten wurde die PCB-Exposition am Arbeitsplatz 

rückwirkend aus Art und Dauer der Beschäftigung abgeschätzt; HBM Daten lagen nicht zugrunde. 

Über die Studien hinweg erwiesen sich die Ergebnisse der Mortalitätskohorten als nicht konsistent. 

Die Mortalitätskohorten ergaben keinen Hinweis auf eine Erhöhung der allgemeinen Krebsmortalität 

durch PCB-Exposition. Hinsichtlich der spezifisch erhöhten Krebsinzidenzen variierten von Studie zu 

Studie die betrachteten Zielorgane, für die jeweils ein statistisch signifikanter Zusammenhang mit der 

PCB-Belastung gefunden werden konnte. In der überwiegenden Mehrzahl der Studien erwiesen sich 

ggf. erhöhte spezifische Mortalitätsraten jedoch nicht als konsistent über die unterschiedlichen 

Expositionsklassen hinweg, d.h. während in einigen Studien für Subgruppen mit mittlerer oder 

kürzerer Expositionsdauer ein Anstieg der spezifischen Mortalität durch eine bestimmte Krebsart 

erkennbar war, bestand für die am längsten Beschäftigten kein entsprechender Zusammenhang 

mehr. Auch mangelt es an Konsistenz der Befunde über die jeweiligen Latenzzeiten hinweg, d.h. 

während teilweise nach einer Latenzzeit von 10 Jahren signifikante Assoziationen gefunden wurden, 

waren diese bei einer Latenzzeit von 20 Jahren nicht mehr erkennbar. 

Bosetti et al. [2003] sowie Golden & Kimbrough [2009] in Verbindung mit Golden et al. [2003] 

kommen daher zu der Schlussfolgerung, dass die Arbeitsplatzstudien keinerlei Evidenz für einen 

Zusammenhang zwischen PCB Exposition und Tumorerkrankungen liefern. Etwas vorsichtiger urteilen 

                                            
21

 Eine ausführlichere und aktualisierte Darstellung des Kenntnisstandes, die ursprünglich als Hintergrundpapier 

für die EFSA [2005] Arbeitsgruppe erstellt wurde, findet sich in Knerr & Schrenk [2006]. 
22

 Tumoren in Leber, Gallengängen bzw. –blase, Magen, Darm, Haut und Gehirn. Für Brustkrebs zeigte sich in 

keiner Studie eine Erhöhung, in einigen Arbeitsplatzstudien sogar eine geringere Mortalität.  
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Carrier et al. [2007], dass in den Arbeitsplatzstudien die Belastung mit PCB „nicht mit Sicherheit“ mit 

den Krebsmortalitäten in Verbindung zu bringen sei. Auch Shields [2006] resümiert, dass es den 

Arbeitsplatzstudien nicht gelänge, ein konsistentes Zielorgan für kanzerogene Wirkungen zu 

identifizieren. Robertson & Ruder [2009] führen die Inkongruenz der Befunde auf die Exposition 

gegenüber unterschiedlichen Kongenerenprofilen zurück, ohne jedoch diese Unterschiede zu 

benennen und Wirkhypothesen hinsichtlich ihrer jeweiligen kanzerogenen Spezifität zu formulieren. 

In umweltepidemiologischen Studien an Kollektiven der Allgemeinbevölkerung konnten die 

Ergebnisse aus den Arbeitsplatzstudien nicht reproduziert werden. Zwar ist die Vergleichbarkeit von 

umweltepidemiologischen Inzidenzstudien mit den Mortalitätskohorten nur unter Vorbehalt 

möglich, es fällt jedoch auf, dass - mit Ausnahme von Darmtumoren in einer Arbeitsplatzstudie - 

keine der bei (sehr viel niedrigeren) Umweltexpositionen signifikant erhöhten Tumorarten23 zugleich 

auch bei den (sehr viel höheren) Expositionen am Arbeitsplatz erhöht war. In den 

umweltepidemiologischen Studien wurde die Exposition über HBM bestimmt. Die Assoziationen 

fanden sich jeweils nur für bestimmte Kongenere. Die Assoziationen spezifischer Tumorarten mit 

bestimmten Kongeneren waren jedoch von Studie zu Studie nicht konsistent [Golden & Kimbrough 

2009]. 

Insgesamt gestaltet sich die epidemiologische Datenlage daher inkonsistent und widersprüchlich. 

Sowohl die Weight of Evidence Analysen24 der ATSDR [1999] als auch von Golden et al. [2003] bzw. 

Golden & Kimbrough [2009] lieferten keine Hinweise für eine Kausalbeziehung zwischen PCB 

Exposition und Krebserkrankungen beim Menschen. ATSDR [2000] verfolgte einen anderen 

methodischen Ansatz und konstatierte „some evidence“ bzw. „meaningful evidence“ für einen 

solchen Zusammenhang, ohne jedoch die gesamte verfügbare Datenlage zu berücksichtigen. Unter 

Berücksichtigung aller relevanten Daten und unter Verwendung des methodischen Ansatzes aus 

ATSDR [2000] konnten Golden & Kimbrough [2009] erneut keinen kausalen Zusammenhang fest-

stellen. 

Im Tierexperiment hingegen zeigten Nagetiere, die gegenüber verschiedenen industriellen PCB-

Gemischen exponiert wurden, eindeutig einen (teilweise geschlechtsspezifischen) Anstieg von Leber-

tumoren und Tumoren der Schilddrüse. Für bestimmte andere Tumorarten zeigte sich darüber 

hinaus ein protektiver Effekt.  

Die erhöhten Tumorinzidenzen traten – bezogen auf Fettgewebskonzentrationen – erst in 

Konzentrationsbereichen auf, die deutlich oberhalb jener liegen, die beim Menschen nach bisherigen 

Umwelt- oder Arbeitsplatzexpositionen festgestellt werden konnten. Außerdem zeigten sich erhöhte 

Tumorinzidenzen bei den Versuchstieren erst in Dosisbereichen weit über denjenigen 
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 Prostatatumoren, Hodenkrebs, Darmtumoren und hämatopoetisches System. Die Mehrzahl der Studien fand 

keinen Zusammenhang mit Brustkrebs. 
24

 Zur Weight of Evidence Methode siehe EPA [2005] 
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Konzentrationen, bei denen bereits allgemeintoxische Wirkungen feststellbar waren. [ATSDR 2000; 

WHO 2003; EFSA 2005; Shields 2006; Carrier et al. 2007]. 

Tests zur Genotoxizität von PCB Gemischen kamen überwiegend zu dem Ergebnis, dass PCB nicht 

mutagen wirken. Einige Studien zeigen jedoch für einzelne Mono-, Di- oder Trichlorbiphenyle (v. a. 

für PCB 3) bzw. für deren Metaboliten in vitro und teilweise auch in vivo ein gehäuftes Auftreten von 

Mutationen (z.B. DNA Addukte und Strangbrüche). Ein spezifisches DNA-Addukt wurde dabei nicht 

identifiziert. Lediglich konnte für einige Metaboliten die Fähigkeit zur kovalenten Bindung an 

Makromoleküle gezeigt werden, die in der Varianzanalyse für DNA Proteine jedoch nicht signifikant 

war [Ludewig et al. 2008]. Auch wenn die deutliche Mehrzahl dieser Studien hauptsächlich einen 

sekundär gentoxischen Mechanismus über die Bildung reaktiver Sauerstoffspezies oder ggf. auch 

eine indirekte Genotoxizität über reaktive Metaboliten nahelegt, ziehen Ludewig et al. [2008] und 

Robertson & Ludewig [2011] auch einen direkt genotoxischen Mechanismus in Erwägung. Die 

Übersichtsarbeiten hingegen sehen PCB nicht als direkt mutagenes Kanzerogen an [EFSA 2005; Knerr 

& Schrenk 2006; Carrier et al. 2007]. ATSDR [2000] und EFSA [2005] weisen auf die Möglichkeit der 

Genotoxizität einzelner niedrig chlorierter Kongenere hin, betonen jedoch die bislang eingeschränkte 

Datenlage [EFSA 2005], den Wirkmechanismus über reaktive Sauerstoffspezies und Metaboliten 

[EFSA 2005] und das allenfalls geringe genotoxische Potenzial [ATSDR 2000]25. 

Zweistufige Tierexperimente an Ratten, zur Promotion von Leberkarzinomen durch PCB nach 

vorheriger genotoxischer Initiierung mittels anderer Substanzen, zeigten hingegen in höheren 

Dosisbereichen einen PCB-abhängigen Anstieg der Tumorraten. Insgesamt besteht daher 

überzeugende Evidenz für eine promotorische Wirkung von PCB.  

Für den derzeit unterstellten Wirkmechanismus für die Tumorpromotion verschiedener Arochlor-

gemische [Brown et al. 2007] bzw. für PCB 126 zeigen sich menschliche Leberzellen jedoch um 

mehrere Größenordnungen weniger sensibel als Leberzellen von Ratten [Silkworth et al. 2005].  

Die IARC [1987] stufte PCB, aufgrund der insgesamt zwar eingeschränkten, im Tierversuch aber 

ausreichenden Evidenz, in Gruppe 2A als „wahrscheinliches Humankanzerogen“ ein. In der derzeit 

noch in Bearbeitung befindlichen IARC Monografie 100F26 wird PCB 126 zudem aufgrund seiner 

qualitativen Wirkähnlichkeit mit 2,3,7,8-TCDD in Gruppe 1 „krebserzeugend beim Menschen“ 

eingeordnet. Allerdings ist das kanzerogene Potential quantitativ deutlich niedriger als für 2,3,7,8-

TCDD.  

                                            
25

 Mit Publikation ihres Addenums bezog die ATDR keinen neuen Standpunkt hinsichtlich der Genotoxizität 

[ATSDR 2011]. 
26

 vgl. http://monographs.iarc.fr/ENG/Meetings/vol100F-evaluations.pdf; S. 13f  



36 

Die U.S.-EPA bewertete die Humanbefunde als inadäquat aber „andeutend“ und stufte 1997 PCB 

ebenfalls als „wahrscheinliches Humankanzerogen“ in Gruppe B2 ein27.  

Die ATSDR [2000] unterstellt nach Wertung der Datenlage eine „potentiell krebserzeugende Wirkung 

beim Menschen“.  

Die MAK-Kommission stufte PCB im Jahr 1976 in Gruppe 3 B (Anhaltspunkte für mögliche 

Kanzerogenität) ein [DFG 2010]. 

 

Fazit 

Im Tierversuch erweist sich PCB eindeutig als krebserzeugend, während sich die Humandaten 

weitgehend inkonsistent und widersprüchlich zeigen.  

Nach Würdigung der gesamten verfügbaren Informationen stellt sich PCB nach derzeitigem 

Kenntnisstand nicht als direkt mutagenes Kanzerogen dar. Hinweisen auf einen indirekten 

Mechanismus über die Metaboliten einiger niedrig chlorierter Kongenere muß zukünftig weiter 

nachgegangen werden.Für die stattdessen belegten sekundär genotoxischen und promotorischen 

Wirkungen kann aus regulatorischer Sicht von einer Wirkschwelle ausgegangen werden. Im 

Tierexperiment traten erhöhte Tumorinzidenzen erst in Dosisbereichen auf, die weit über denjenigen 

Konzentrationen liegen, bei denen allgemeintoxische Wirkungen feststellbar waren. Möglicherweise 

ist die fehlende Konsistenz der Humandaten darauf zurückzuführen, dass kanzerogene Effekte erst 

oberhalb von Konzentrationen zu erwarten sind, denen Menschen auch auch an PCB belasteten 

Arbeitsplätzen üblicherweise ausgesetzt waren. 

Für die im menschlichen Organismus aufgrund ihrer langen Halbwertszeit persistierenden und daher 

mit dem HBM erfassbaren Kongenere, sind die Tests zur Genotoxizität überwiegend negativ. In 

Verbindung mit den in Tierversuchen – im Vergleich zur allgemeintoxischen Effekten - erst in 

höheren Konzentrationen auftretenden kanzerogenen Wirkungen sowie den inkonsistenten und 

widersprüchlichen Humandaten, erlaubt die Datenlage zur Genotoxizität daher die Festlegung von 

HBM-Werten. 

 

2.4 Weitere gesundheitliche Wirkungen 

Über die neurotoxischen und immuntoxischen Wirkungen hinaus berichten verschiedene Studien 

weitere PCB-Effekte. Allerdings ist die Datenlage für diese Wirkungen entweder weniger gut, oder die 

Effekte treten erst in höheren Konzentrationen auf. Eine gute Übersicht bieten die Monografien der 

ATSDR [2000], WHO [2003] und der EFSA [2005]. 
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 vgl. U.S.-EPA Integrated risk information Sytem (IRIS) http://www.epa.gov/iris/subst/0294.htm; aufgerufen 

Feb. 2012 



37 

Aufgrund struktureller Ähnlichkeiten zwischen PCB-Molekülen und Schilddrüsenhormonen, 

interagiert PCB belastungsabhängig mit dem Schilddrüsenstoffwechsel. So zeigten sich in der 

holländischen Geburtskohorte Zusammenhänge mit der Belastung der Muttermilch mit Organo-

chlorverbindungen und erniedrigten Plasmaspiegeln der Schilddrüsenhormone T3 und T4, sowie 

Erhöhungen des die Schilddrüse stimulierenden Hormons TSH [Koopman-Esseboom et al. 1994b]. 

Wang et al. [2005] bestätigten diesen Einfluss für pränatale PCB-Belastungen im Nabelschnurblut und 

Chevreir et al. [2008] in Bezug auf mütterliches Serum. Gleichgerichtete Verschiebungen der Schild-

drüsenhormonspiegel berichteten auch Osius et al. [1999] aus Untersuchungen an deutschen Schul-

kindern in Abhängigkeit von verschiedenen Einzelkongeneren im kindlichen Blut. Schell et al. [2008] 

bzw. Schell & Gallo [2010] bestätigten diese Befunde an jugendlichen Mohawk. Julvez et al. [2011] 

fanden in der Färöer Kohorte einen signifikanten Zusammenhang zwischen mütterlicher PCB-

Belastung und reduzierten T3 Konzentrationen im Nabelschnurblut. 

Auch aus älteren Studien zur perinatalen PCB Exposition sowie aus Arbeitsplatzstudien werden 

Verschiebungen der Schilddrüsenhormonspiegel in Assoziation mit der PCB-Belastung berichtet, 

wenn auch nicht mit gleichermaßen deutlichen Ergebnissen [Kalberlah et al. 2002; EFSA 2005; Carrier 

et al. 2007]. Tierversuchsdaten stützen die Humanbefunde [Zoeller 2001].  

Langer et al. [2003] untersuchten neben verschiedenen Schilddrüsenparametern auch die PCB 

abhängige Zunahme des Schilddrüsenvolumens in einer hoch belasteten slowakischen Region 

gegenüber einer niedriger belasteten Population. Aus ihren Daten schätzten sie eine Wirkschwelle 

für die Zunahme des Schilddrüsenvolumens in Höhe einer PCB Konzentration von 10 µg PCBges/g Fett 

ab.  

Im Rahmen des slowakischen PCBRISK Projektes berechneten Trnovec et al. [2008b] 

Benchmarkdosen für den Zusammenhang zwischen PCB-Belastung und FT4 Reduktion28 sowie der 

Abnahme des Schilddrüsenvolumens29. Für p0=0,05 und eine BMR von 0,05 ergab sich eine BMD5 in 

Höhe von 14 µg PCB/g Fett und eine BMDL5 in Höhe von 10 µg PCB/g Fett. Die Benchmarkdosen 

liegen damit etwa eine Größenordnung höher als die Benchmarkdosen für neurotoxische und 

immuntoxische Effekte. Die Ableitungen sind allerdings nicht transparent publiziert. 

Die Wirkung von PCB als „endocrine disrupter“ im Stoffwechsel der Sexualhormone ist nicht gut 

belegt. In vitro erwiesen sich PCBs als potente Inhibitoren der Testosteronsynthese in Leydig-Zell 

Suspensionen männlicher Ratten [Kovacević et al. 1995]. In Tierversuchen bestätigte sich ein 

Rückgang der Testosteronspiegel männlicher Wistar Ratten nach intraperitonealer und 

intratestikulärer Applikation von PCB haltigem Transformatorenöl [Andric et al. 2000]. Zusätzlich 

hemmt PCB in vitro kompetitiv Testosteron an den zugehörigen Rezeptoren [Portigal et al. 2002], 
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 cut-off bei 21 pmol / L 
29

 cut-off bei 16 ml 
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was die Wirkung des ohnehin bereits vermindert synthetisierten Hormons noch weiter reduziert. 

Diese Befunde ließen sich auch humanepidemiologisch bestätigen. In einer schwedischen Studie 

waren die Testosteronspiegel negativ mit der PCB 153 Belastung assoziiert [Richthoff et al. 2003].  

Für die Interaktion mit dem Östrogenstoffwechsel sind in vitro und in vivo sowohl östrogene wie 

auch antiöstrogene Wirkungen dokumentiert [Cooke et al. 2001]. Insbesondere dioxinähnliche 

Kongenere werden mit antiöstrogenen Effekten in Verbindung gebracht [Buchanan et al. 2002]. 

Plišková et al. [2005] hingegen fanden keinen Zusammenhang zwischen antiöstrogenen Effekten und 

dl-PCB, jedoch mit höher chlorierten ndl-PCB. Insgesamt können die Mechanismen von östrogenen 

und antiöstrogenen Effekte im Kontext einer noch immer geringen und widersprüchlichen Datenlage 

nicht als abschließend geklärt betrachtet werden.  

Eng verbunden mit den endokrinen PCB-Effekten sind reproduktionstoxische Wirkungen, die oftmals 

funktionell in einem Zusammenhang mit den Hormonwirkungen gesehen werden.   

So standen in einigen Studien erhöhte Konzentrationen einzelner PCB Kongenere bei Männern in 

Zusammenhang mit einer reduzierten Spermienmotilität bzw. mit einer veränderten Morphologie 

oder Anzahl der Spermien [Bush et al. 1986; Dallinga et al. 2002; Richthoff et al. 2003; Hauser et al. 

2003ab], während in anderen Untersuchungen keine signifikante Assoziation nachweisbar war 

[Emmett et al. 1988ab; Rozati et al. 2002]. Auch Hsu et al. [2003] berichteten eine erhöhte Zahl an 

Normabweichungen in Spermienzahl, -motilität, -beweglichkeit, -größe und -beschaffenheit nach 

Exposition gegenüber kontaminiertem Reisöl in Yu-Cheng. Die Inkonsistenzen zwischen den Studien, 

aber auch innerhalb einzelner Studien, und die hohe physiologische Variabilität der Effektparameter 

erschweren eine Gesamtschau der Befunde. Es muss jedoch festgehalten werden, dass einige 

Studien auch in relativ niedrigen Konzentrationsbereichen noch belastungsabhängige Spermien-

anomalien berichteten. 

In den Geburtskohorten aus North Carolina [Gladen et al. 2000] und Michigan [Blanck et al. 2002] 

sowie in der Mohawk Studie [Schell & Gallo 2010] konnte bei Mädchen ein signifikanter belastungs-

abhängiger PCB-Einfluß auf eine vorzeitige sexuelle Reifung festgestellt werden. Unterhalb einer 

Effektkonzentration von 0,97 µg PCBges/g Fett war ein solcher Einfluß nicht mehr zu beobachten. 

Allerdings verschwand die Assoziation in einigen Studien ebenfalls bei Konzentrationen oberhalb von 

3 µg PCBges/g Fett [Gladen et al. 2000; Vasiliu et al. 2004]. Es ist daher nicht möglich den vorzeitigen 

Eintritt der Menarche klar auf die PCB-Belastung zurückzuführen.  

Weisskopf et al. [2003] fanden in einer retrospektiven Kohortenstudie aus der Umgebung der großen 

Seen abhängig von der mütterlichen PCB-Belastung einen signifikanten Rückgang der männlichen 

Nachkommen in Relation zu den weiblichen. Eine Abhängigkeit von der väterlichen PCB-Belastung 

konnte nicht festgestellt werden. Die Befunde bestätigten sich in einer Studie von Hertz-Picciotto et 

al. [2008] an ProbandInnen der Child Health and Development Study in San Francisco. 
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Einen Zusammenhang zwischen PCB-Belastung und Länge der Zyklusdauer konnten Cooper et al. 

[2005] in einer Studie an 2314 Schwangeren aus dem Collaborative Perinatal Project herstellen. Die 

Serumkonzentrationen der Mütter lagen im Median bei 4,7 µg PCBges/L und im 90. Perzentil der 

Belastung bei 8,7 µg PCBges/L. 

Obwohl einige epidemiologische Studien [Pauwels et al. 2001; Louis 2005], aus Tierexperimenten 

bekannte Zusammenhänge zwischen Endometrioserisiko und PCB-Belastung [Rier et al. 2001] 

bestätigen konnten, zeigten sich doch Inkonsistenzen zwischen den Studien, in denen die Endo-

metriosen einerseits gehäuft mit den Dioxinäquivalenten oder andererseits mit den antiöstrogenen 

PCB Kongeneren assoziiert waren. 

Einige AutorInnen [z.B. Pollack et al. 2011] berichten auch über erhöhte Abortraten im Zusammen-

hang mit der PCB-Belastung. Die Daten sind jedoch teilweise widersprüchlich. 

Nachdem ab Mitte der 1980er Jahre in Yusho und Yu Cheng, nach massenhaften Vergiftungen mit 

kontaminiertem Speiseöl verminderte Geburtsgewichte festgestellt worden waren [Yamashita & 

Hayashi 1985; Guo et al. 1995], wurden zahlreiche Studien durchgeführt, die diesen Zusammenhang 

untersuchten. Die Befunde waren widersprüchlich. Während verminderte Geburtsgewichte in 

einigen Studien mit der PCB Exposition oder erhöhtem Fischkonsum assoziiert waren, fanden sich in 

fast ebenso vielen Studien keine und in einer Studie gegenläufige Zusammenhänge [EFSA 2005; 

Govarts et al. 2012]. In einigen Studien verschwanden anfängliche Zusammenhänge nach der 

Adjustierung für Confounder [z.B. Bergonzi et al. 2011]. EFSA [2005] führt die große Variationsbreite 

der Ergebnisse auf die unterschiedliche Kontrolle für Confounder zurück. Govarts et al. [2012] 

führten ein Review und eine Metaanalyse der europäischen Geburtskohorten durch. Während nur in 

4 von 15 Kohorten ein signifikanter Zusammenhang zwischen PCB 153 Belastung und 

Geburtsgewichten erkennbar war, ergab die Metaanalyse einen signifikanten Zusammenhang über 

alle 15 Kohorten. Ein Anstieg der PCB-Belastung um 1 µg PCB 153/L Serum ging mit einer 

Verminderung des Geburtsgewichtes um 150 g einher. Allerdings ergeben sich deutliche 

Inkonsistenzen hinsichtlich der Signifikanz der Assoziation, da über alle Kohorten hinweg weder die 

Belastungshöhe noch die Zahl der ProbandInnen ausschlaggebend für eine Signifikanz der jeweiligen 

Einzelstudie ist. Für den Fall, dass die Assoziationen dennoch kausal bedingt sind, treten die Effekte 

schon bei vergleichsweise sehr niedriger PCB-Belastung auf.  

Eine Reihe von Studien legen nahe, dass PCB mit dem Fettstoffwechsel interagiert. Baker et al. 

[1980] berichteten erstmals über erhöhte Triglyceridspiegel bei PCB belasteten Arbeitern, ein 

Befund, der durch Chase et al. [1982] bestätigt wurde. Kreiss et al. [1981] fanden entsprechende 

Zusammenhänge mit erhöhten Cholesterinspiegeln und Hypertonie bei Personen, die größere 

Mengen PCB belasteten Fisches konsumiert hatten. Auch in umweltepidemiologischen Studien ließen 

sich Bezüge zwischen PCB-Belastung und Serumlipiden herstellen, wie z.B. Tokunaga & Kataoka 
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[2003], die nach der Massenvergiftung in Yusho erhöhte Cholesterinspiegel bei stärker belsteten 

Personen fanden, oder Moysich et. al [2002], die in einer New Yorker Anglerstudie einen Bezug 

zwischen erhöhter PCB-Belastung und Gesamtlipidkonzentrationen herstellen konnten. Grandjean & 

Weihe [2003] fanden in der Färöer Kohorte eine Assoziation zwischen erhöhter PCB-Belastung und 

einer Abnahme der Arachidonsäurekonzentration, sowohl im mütterlichen Serum, als auch im 

Nabelschnurblut. 

In Tierexperimenten ließ sich der PCB Einfluß auf die Serumlipidkonzentrationen bestätigen 

[Mochizuki et al. 1998; 2000; Bell et al. 1994; Boll et al. 1998; Lind et al. 2004]. 

Erhöhungen der Serumlipide und bestimmte Verschiebungen innerhalb ihrer Fraktionen stellen 

relevante Risikofaktoren für Herz-Kreislauferkrankungen dar. Arbeitsplatzstudien fanden jedoch 

keine eindeutigen Zusammenhänge zwischen PCB-Belastung und kardiovaskulären Effekten bzw. 

kardiovaskulärer Mortalität oder weisen oftmals Inkonsistenzen hinsichtlich Expositionserfassung, 

Erfassung von Koexpositionen und Kontrolle für Konfounder auf [ATSDR 2000; EFSA 2005]. 

Kreiss et al. [1981; Kreiss 1985] hingegen fanden in einer umweltepidemiologischen Studie ein 

vermehrtes Auftreten von Bluthochdruck in Abhängigkeit von der PCB-Belastung. Koexposition 

gegenüber DDT erschwerte jedoch die Zuordnung der Befunde. In umweltepidemiologischen Studien 

ohne DDT-Exposition wurden hingegen bis zum Review durch die ATSDR [2000] keine signifikanten 

Zusammenhänge zwischen Bluthochdruck und PCB-Belastung gefunden. Nach Erscheinen der ATDSR 

[2000] Monographie wurden weitere umweltepidemiologische Studien publiziert [Ha et al. 2009; 

Everett et al. 2008; Uemura et al. 2009; Goncharov et al. 2010; 2011]. In allen Studien war die PCB-

Belastung mit Bluthochdruck assoziiert. Die Zusammenhänge zeigten jedoch teilweise Widersprüche 

hinsichtlich der jeweiligen Kongenere oder Kongenergruppen. Während Everett et al. [2008] auf Basis 

der NHANES Daten für 7 von 11 Kongeneren eine signifikante Assoziation mit Bluthochdruck fanden, 

die sich für dioxinähnliche Kongenere am stärksten darstellte, konnten Ha et al. [2009] diesen 

Zusammenhang mit TeilnehmerInnen des National Health and Nutrition Survey in Korea nur für 

Männer bestätigen. Auch Uemura et al. [2009] fanden einen signifikanten Zusammenhang zwischen 

metabolischem Syndrom (einschl. Bluthochdruck) und dl-PCB. Bei Goncharov et al. [2010] zeigte sich 

zwar ebenfalls ein signifikanter Anstieg des Blutdruckes in Abhängigkeit von der PCB-Belastung (auch 

bei ProbandInnen mit physiologischen Blutdruckwerten) [Goncharov et al. 2011]), die stärksten 

Assoziationen waren jedoch für andere Kongenere gegeben als bei Everett et al. [2008]. Auch war der 

Anstieg des Blutdruckes bei Goncharov et al. [2010; 2011] nur schwach mit drei dioxinähnlichen 

Kongeneren verbunden. Die Konzentrationen jener Kongenere mit potentiell stärkster dioxin-

ähnlicher Wirkung (77, 81, 126 und 169) haben Goncharov et al. [2010; 2011] allerdings nicht 

bestimmt.  
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Entlassungsdiagnosen für koronare Herzkrankheit und Herzinfarkt nach Krankenhausaufenthalten 

waren in zwei PCB belasteten Regionen in New York und oberhalb des Hudson River erhöht 

gegenüber den weniger belasteteten Kontrollregionen [Huang et al. 2006; Sergeev & Carpenter 2005; 

2010]. PCB-Belastungen im Blut wurden in dieser Studie allerdings nicht erhoben. 

Die vergleichsweise wenigen Tierexperimente, die kardiovaskuläre Effekte von PCB untersuchten, 

fanden überwiegend keine Zusammenhänge [ATSDR 2000].  

Insgesamt stellt sich die Datenlage hinsichtlich kardiovaskulärer Effekte daher widersprüchlich dar. 

Goncharov et al. [2010; 2011] fanden einen signifikanten Zusammenhang zwischen Blutdruckanstieg 

und PCB Gesamtbelastung auch noch im Niedrigdosisbereich und bei TeilnehmerInnen mit 

Blutdruckwerten im Normbereich. Im Bereich höherer Belastungen bestand eine Assoziation zu 

klinisch relevantem Bluthochdruck bei HochdruckpatientInnen. Die mittlere Exposition des Kollektivs 

lag bei 2,12 µg PCBges/L. Zwar handelt es sich um eine Querschnittsstudie, die aus methodischen 

Gründen keine Kausalität zu belegen vermag, und daher nicht für die quantitative Risikoanalyse 

herangezogen werden kann. Sie liefert jedoch Hinweise, dass PCB-Effekte auf den menschlichen 

Blutdruck möglicherweise bereits in durchaus niedrigen Umweltkonzentrationen auftreten können. 

Bei DiabetikerInnen sind regelmäßig bestimmte Lipide im Serum erhöht, und einige Studien legen – 

wie bereits ausgeführt - nahe, dass ein Zusammenhang zwischen erhöhten Serumlipiden und PCB-

Belastung bestehen könnte, auch wenn die Datenlage noch gewisse Inkonsistenzen aufweist. 

Longnecker et al. [2001] untersuchten daher in einer Querschnittsstudie den Zusammanhang 

zwischen Diabetes und PCB-Belastung. Aus dem Collaborative Perinatal Project wurden 

Rückstellproben von 44 schwangeren Diabetikerinnen und 446 nicht an Diabetes Erkrankten 

analysiert. Bei den Diabetikerinnen fanden sich 30% signifikant höhere PCB Serumspiegel, als in der 

Kontrollgruppe. Die mittlere PCB-Belastung30 der Diabetikerinnen betrug 3,77 µg PCB / L gegenüber 

2,79 µg PCB / L bei den nicht an Diabetes erkrankten Schwangeren. Seitdem wurden weitere 

Querschnittsstudien31 durchgeführt, die im Grundsatz die Ergebnisse von Longnecker et al. [2001] 

bestätigten. Auch Uemura et al. [2009] fanden einen signifikanten Zusammenhang zwischen der 

Belastung mit dl-PCB und metabolischem Syndrom32 im Rahmen einer umweltepidemiologischen 

Querschnittsstudie in Japan. Everett et al. [2011] stellten in einer Übersichtsarbeit den aktuellen 

Kenntnisstand zusammen und kamen zu dem Ergebnis, dass einige Tierexperimente und in vitro 

Tests die Ergebnisse der Querschnittsstudien stützen und durch PCB induzierte Veränderungen des 

Glukose-Stoffwechsels und des Insulinmetabolismus nahelegen. Longitudinalstudien, die ggf. in der 

Lage wären, zur Klärung eines etwaigen Kausalbezuges beizutragen, sind jedoch selten und 

widersprechen sich. Einige zeigten gleichartige Zusammenhänge wie die Querschnittsstudien auf, 

                                            
30

 Summe aus PCB 28, 52, 74, 105, 118, 138, 153, 170, 180, 194 und 202 [Daniels et al. 2003] 
31

 z.B. in Belgien durch Fierens et al. [2003] 
32

 Metabolisches Syndrom: Übergewicht, Glucoseintoleranz, Lipidverschiebungen im Blut, Bluthochdruck. 
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andere gegensätzliche. In einer Studie zeigten sich geschlechtsspezifische Effektunterschiede. Everett 

et al. [2011] ziehen daher den Schluß, dass auf der Basis der bisherigen Datenlage keine klare 

Einschätzung hinsichtlich diabetogener PCB-Effekte möglich ist. Für den Fall jedoch, dass die von 

Longnecker et al. [2001] gefundenen Assoziationen kausal bedingt wären, träten diabetogene Effekte 

bei vergleichsweise sehr niedriger PCB-Belastung auf. 

Auch Leberveränderungen [Kreiss et al. 1981; Maroni et al. 1981; Smith et al. 1982; Chase et al. 

1982; Fischbein 1985; Fitzgerald et al. 2005], Asthma [Van den Heuvel et al. 2002] und Arthritis [Guo 

et al. 1999] wurden in epidemiologischen Studien als adverse PCB-Effekte festgestellt. Während die 

Datenlage für Asthma und Arthritis sich eher als spärlich darstellt, werden die hepatotoxischen 

Befunde durch zahlreiche Daten aus Tierexperimenten gestützt [ATSDR 2000; EFSA 2005]. 

Hepatotoxische Effekte sind im Vergleich zu anderen Endpunkten jedoch erst bei höheren 

Konzentrationen zu erwarten [Kalberlah et al. 2002]. 

 

2.5 Auswahl des sensibelsten toxischen Endpunktes 

Basierend auf der Einschätzung, dass PCBs offensichtlich keine direkt mutagenen Wirkeigenschaften 

aufweisen, leiteten verschiedene Institutionen Bewertungsmaßstäbe für die zulässige PCB-Aufnahme 

ab, wie z.B. Tolerable Daily Intake (TDI), Minimal Risk Level (MRL), Reference dose (RfD) etc. (vgl. 

Tabelle 1). Seit mehr als 15 Jahren beziehen sich diese Ableitungen auf die neurotoxischen und 

immuntoxischen Effekte als sensibelste Wirkendpunkte und nehmen Lowest- or No-Adverse 

Observed Effect Levels (LOAELs, NOAELs) aus Tierexperimenten, die mit verschiedenen industriellen 

PCB Gemischen durchgeführt wurden, als points of departure für die Risikoabschätzung.  

Das vorrangige Problem, im Hinblick auf Risikoabschätzungen im Bereich der Umweltmedizin liegt in 

den Versuchsbedingungen der zugrundeliegenden Tierexperimente. Diese wurden mit spezifischen 

Industriegemischen, wie z.B. mit Aroclor 1016, 1248, 1254 oder 1260, durchgeführt. Da aber die 

zahlreichen Industriegemische in ihrer Kongenerenzusammensetzung stark voneinander abweichen, 

sind die NOAEL- oder LOAEL-Daten aus einzelnen Tierversuchen letztlich mehr oder weniger auf das 

in diesem Experiment eingesetzte Industriegemisch beschränkt. Auf der anderen Seite bestehen 

große Unterschiede zwischen dem jeweiligen Kongenerenprofil, eines definierten Industriegemisches 

und dem Kongenerenprofil dem gegenüber Menschen unter Umweltbedingungen vorrangig 

exponiert sind.  

Ab 2000 unterstützten auch Humandaten aus epidemiologischen Studien die aus Tierversuchen 

hergeleiteten Annahmen, da bei Säuglingen und Kleinkindern neurotoxische und immuntoxische 

Effekte in ähnlichen Dosisbereichen nachgewiesen werden konnten. Im Vergleich zu 

tierexperimentellen Befunden mit definierten Industriegemischen oder Einzelkongeneren stellen die 
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Erkenntnisse aus epidemiologischen Studien einen erheblichen Fortschritt zur quantitativen 

Beurteilung der humantoxischen Effekte von PCB unter Umweltbedingungen dar.  

Daten aus umweltepidemiologischen Studien, insbesondere aus Geburtskohorten haben seit den 

späten 1990er Jahren stark zugenommen [Vrijheid et al. 2012]. Heutzutage ist die epidemiologische 

Datenlage gut genug, um als Ausgangspunkt für die Risikoabschätzung herangezogen zu werden. 

Risikoabschätzungen, die auf Humandaten basieren, sind nicht länger ausschließlich auf ein 

spezifisches Industriegemisch beschränkt, sondern auf die innere Belastung des Menschen bezogen, 

die aus unterschiedlichen äußeren Belastungsquellen und Expositionspfaden resultiert.  

Die EFSA [2005] hat daher als erste Behörde eine Risikoabschätzung für PCB auf Humandaten aus 

Geburtskohorten gestützt, auch wenn sie keinen TDI, sondern einen „margin of exposure“ (MOE) 

ableitete. Die Gesundheitsbehörde der kanadischen Provinz Quebec [Carrier et al. 2007] sowie die 

französische nationale Agentur für gesundheitlche Nahrungsmittelsicherheit, Umwelt und Arbeit 

[Besret et al. 2011] stützten ihre Beurteilungsmaßstäbe für PCB-Belastungen im menschlichen Blut 

ebenfalls auf Humandaten. Alle drei Behörden entschieden sich bei der Risikoabschätzung für 

neurotoxische und immuntoxische Effekte als sensibelste toxische Wirkendpunkte von PCB. 

In den Kapiteln 2.1 bis 2.4 dieser Arbeit wurde der aktuelle Kenntnisstand zu den unterschiedlichen 

toxischen Endpunkten für PCB Wirkungen dargestellt. Der Schwerpunkt der Darstellung lag dabei auf 

den humanepidemiologischen Befunden. Neurotoxische und immuntoxische Effekte können auch in 

der vorliegenden Übersichtsarbeit als die kritischen Endpunkte der PCB-Toxizität angesehen werden 

(vgl. Kap. 2.1 und 2.2). Im Bereich reproduktionstoxischer Wirkungen weisen einige Studien ebenfalls 

auf Wirkungen im Bereich bestehender erhöhter Umweltkonzentrationen von PCB hin. Die Datenlage 

ist allerdings noch zu inkonsistent um quantitative Aussagen abzuleiten. Auch die Exposition gegen-

über weiteren reproduktionstoxischen Stoffen erschwert die exakte Zuordnung der Effekte zu den 

festgestellten PCB-Belastungen. Für andere nicht kanzerogene Wirkungen ist die Datenlage nicht 

ausreichend, um für die Risikoanalyse herangezogen zu werden oder adverse Effekte traten erst in 

deutlich höheren Konzentrationen auf (vgl. Kap. 2.4). 

Da die kanzerogenen Effekte nicht auf einem direkt primär genotoxischen Mechanismus basieren, 

kann davon ausgegangen, dass eine Ableitung einer schwellenorientiereten Risikoabschätzung 

möglich ist. Kanzerogene Effekte wurden in den Humanstudien zwar vereinzelt beobachtet, die 

Datenlage weist aber ein hohe Maß an Inkonsistenzen auf, die kanzerogene Wirkungen für den 

Menschen unter Umweltbedingungen eher unwahrscheinlich erscheinen lassen. Unter Einbeziehung 

der Daten aus Tierexperimenten sind kanzerogene Wirkungen auch beim Menschen erst in deutlich 

höheren Dosisbereichen zu erwarten, als allgemeintoxische Effekte (vgl. Kap. 2.3). 

Für die Risikoabschätzung werden in dieser Arbeit daher die neurotoxischen und immuntoxischen 

Wirkungen zugrunde gelegt. Säuglinge und Kleinkinder zeichnen sich dabei als besonders vulnerable 



44 

Risikogruppen ab. Aufgrund der hohen Bedeutung der pränatalen Exposition für die genannten 

Endpunkte, zählen daher auch Schwangere zu den besonders zu schützenden Gruppen.  

Frauen jenseits der Menopause und männliche Erwachsene zeigen sich - bei insgesamt schlechter 

Datenlage - in den meisten Studien als deutlich weniger anfällig. Allerdings fanden Fitzgerald et al. 

[2008] auch bei älteren Erwachsenen in der Region der großen Seen eine vorzeitige Alterung der 

Gedächtnisleistung noch bei PCB-Belastungen in ähnlicher Größenordnung, wie sie im Rahmen der 

neurologischen und immunologischen Entwicklungstoxizität eine Rolle spielen. Auch hinsichtlich der 

Endpunkte Reproduktionstoxizität, Bluthochdruck und Diabetes ergeben sich, bei insgesamt noch 

unzureichender Datenlage, schwache Hinweise, dass auch bei Erwachsenen Wirkungen in den 

unteren Konzentrationsbereichen typischer Umweltbelastungen möglich sind. Die Datenlage aus 

einzelnen Studien zu diesen Endpunkten reicht jedoch nicht als Grundlage für eine quantitative 

Risikoabschätzung für ältere Erwachsene aus.  

Für die quantitative Bewertung der Neurotoxizität stehen zwei Benchmarkdosisableitungen aus zwei 

Kohortenstudien zur Verfügung. Jacobson et al. [2002] berechneten aus der Michigan Kohorte 

unterschiedliche Benchmarkdosen für verschiedene kognitive Tests (vgl. Tab. 4) und Trvovec et al. 

[2008a, b] leiteten in einer solwakischen Kohorte Benchmarkdosen zur PCB bedingten 

Beeinträchtigung des Hörvermögens sowie auch unter Berücksichtigung weiterer Endpunkte ab (vgl. 

Tab. 5). Die unterschiedlichen neurotoxischen Endpunkte sowie die Ableitungen der zugehörigen 

Benchmarkdosen wurden in Kapitel 2.1 ausführlich dargestellt und diskutiert. Die entlang 

unterschiedlicher neurotoxischer Endpunkte aus den Geburtskohorten berechneten Benchmark-

dosen liegen je nach statistischen Rahmenbedingungen für kognitive Defizite zwischen 0,44 µg 

PCBges/g Fett (BMDL5 bei p=0,16) und 1,63 µg PCBges/g Fett (BMD10 bei p=0,05). Benchmarkdosen für 

die Beeinträchtigung des Hörvermögens liegen geringfügig höher, jedoch prinzipiell in derselben 

Größenordnung. In den Geburtskohorten zeigte sich darüber hinaus, dass unterhalb von 0,9 µg 

PCBges/g Fett in keiner der Studien mehr Wirkungen beobachtet werden konnten [Carrier et al. 2007: 

386]. Die Ergebnisse aus Tierstudien stützen im Grundsatz die Humandaten. Von besonderer Bedeu-

tung in diesem Zusammenhang ist dabei die Studie von Rice [1999], die im experimentellen Setting 

Expositionsbedingungen aus den Geburtskohorten nachstellt. In der Gesamtschau bewegen sich die 

möglichen Konzentrationen, bei denen in Tierversuchen wie in Humanstudien kein Effekt mehr 

auftrat bzw. bei denen eben noch ein Effekt beobachtet werden konnte, zwischen 0,9 und 1,8 µg 

PCB/g Fett. 

Gemessen an den Definitionen für HBM Werte legen die berechneten Benchmarkdosen nahe, dass 

bei PCB-Belastungen unterhalb einer Konzentration von 0,5 µg PCBges/g Fett nicht mehr mit einer 

relevanten neurotoxischen Wirkung zu rechnen ist, während ab 1,0 µg PCBges/g Fett ein erhöhtes 
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Risiko für das Auftreten neurotoxischer Effekte besteht [Jacobson et al. 2002] (vgl. Kapitel 2.1, Tab. 4 

und Text). 

Für immuntoxische Effekte stehen lediglich BMDL5 Berechnungen aus der Studie von Heilman et al. 

[2006] zur Verfügung (vgl. Tab. 8). BMD Berechnungen sind nicht publiziert. Die für die 

Beeinträchtigung der Immunabwehr abgeleiteten Benchmarkdosen liegen, je nach betrachteter 

Exposition und immuntoxischem Endpunkt, zwischen 0,84 und 2,18 µg PCBges/g Fett (BMDL5) 

[Heilmann et al. 2006] und damit in ähnlicher Größenordnung wie die BMDL5 für unterschiedliche 

neurotoxischer Endpunkte. 

 

Tabelle 8: Benchmarkdosen für Impfreaktionen für Tetanus und Diphterie [Heilman et al. 2006] 

Immunantwort (Untersuchungsalter) Probe 
BMDL 5  

[µg PCBges/g Fett] 

Diphterie-AK (18 Monate) 
PCB im Serum der Mutter 1,14 µg PCBges/g Fett 

PCB im kindlichen Serum 1,53 µg PCBges/g Fett 

Tetanus-AK (7 Jahre) 
PCB im Serum der Mutter 2,18 µg PCBges/g Fett 

PCB im kindlichen Serum 0,84 µg PCBges/g Fett 

 

Für die Ableitung eines HBM-I-Wertes, der einer Konzentration entspricht, unterhalb derer „keine 

adversen gesundheitlichen Effekte mehr erwartet werden“ [Schulz et al. 2011], wird daher nach 

Jacobson et al. [2002] die BMDL5 für kognitive Effekte in Höhe von (gerundet) 0,5 µg PCBges/g Fett 

zugrunde gelegt. 

Für die Ableitung eines HBM-II-Wertes, der einer Konzentration entspricht, oberhalb derer 

„relevante adverse Gesundheitseffekte auftreten können“ [Angerer et al. 2011] bzw. oberhalb derer 

ein „erhöhtes Risiko für adverse Gesundheitseffekte besteht“ [Schulz et al. 2011], wird daher nach 

Jacobson et al. [2002] die BMD5 für die kognitive Effekte in Höhe von (gerundet) 1,0 µg PCBges/g Fett 

zugrunde gelegt. 

Dieses Vorgehen steht in Übereinstimmung mit einer Expertise von Schneider und Kaiser [2012], 

nach der der BMDL gegenüber der BMD eine geringere Wahrscheinlichkeit für das Auftreten der 

untersuchten Effekte zukommt, so dass die Autoren befürworten, für die Ableitung von HBM-I-

Werten die BMDL und für die Ableitung von HBM-II-Werten die BMD heranzuziehen. 

 

3 Festlegung von HBM-Werten 

Dem Benchmark Ansatz entsprechend wurden die Endpunkte identifiziert und kritische Effektniveaus 

festgelegt. Aus der Gesamtbetrachtung zu den Benchmarkdosen für unterschiedliche toxikologische 

Endpunkte im Bereich der Neuro- und Immuntoxizität ergeben sich für die Ableitung von HBM-
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Werten für die Risikogruppen Säuglinge, Kleinkinder und Frauen im gebärfähigen Alter folgende 

Werte:  

 

a) HBM-I-Wert: 

Bei Unterschreitung einer Konzentration von 0,5 µg PCBges/g Fett ist nach dem aktuellen Stand der 

Bewertung durch die Kommission nicht mit einer gesundheitlichen Beeinträchtigung zu rechnen.  

 

b) HBM-II-Wert: 

Bei Überschreitung einer Konzentration von 1,0 µg PCBges/g Fett ist eine für die betroffenen 

Risikogruppen als relevant anzusehende gesundheitliche Beeinträchtigung möglich. Es besteht nach 

derzeitigem wissenschaftlichem Kenntnisstand ein erhöhtes Risiko für das Auftreten neurotoxischer 

und immuntoxischer Effekte bei Säuglingen und Kleinkindern.  

Kinder stellen die vulnerabelste Gruppe für adverse Effekte von PCB-Belastungen dar. Mit Bezug auf 

die Daten aus den Geburtskohorten zeigt sich jedoch deutlich, dass die perinatale Exposition als die 

relevanteste Expositionsquelle angesehen wird. Daher gelten Frauen im gebärfähigen Alter 

gleichermaßen als zu schützende Zielgruppe.  

Obgleich Studiendaten von Fitzgerald et al. [2008] auch bei älteren Erwachsenen noch in niedrigen 

Konzentrationsbereichen Wirkungen zeigten, sowie trotz einzelner Hinweise auf mögliche 

reproduktionstoxische, kardiovaskuläre oder diabetogene Effekte bei Belastungen in ähnlicher 

Größenordnung, erlaubt der derzeitige wissenschaftliche Kenntnisstand nicht die Festlegung von 

HBM-Werten für Frauen nach der Menopause und für männliche Erwachsene. 

Die für die Festlegung von HBM-Werten herangezogenen Studiendaten beziehen sich auf Effekte, die 

mit Belastungsdaten für PCBges assoziiert waren. Im Folgenden ist daher zu diskutieren, in wiefern 

dieser Ansatz der Exposition gegenüber einer Vielzahl verschiedener Kongenere gerecht wird (vgl. 

3.1) und welche Faktoren für die Umrechnung von Konzentrationsangaben mit Fettbezug auf PCB 

Konzentrationen im Blutplasma heranzuziehen sind. 

 

3.1 Indikatorparameter 

Die Stoffgruppe der PCB setzt sich theoretisch aus 209 verschiedenen Verbindungen zusammen. Die 

Anzahl der in technischen PCB-Gemischen tatsächlich enthaltenen Kongenere ist deutlich niedriger. 

So fanden sich zum Beispiel in den in Deutschland bis zum PCB-Verbot eingesetzten technischen PCB-

Gemischen Clophen A 30 und A 60 zwischen 65 und 71 verschiedene Kongenere [Schulte und Malisch 

1983].  

In den hier zur Ableitung einer Benchmarkdosis herangezogenen epidemiologischen Studien wurden 

zur Erfassung der PCB-Belastung des Blutes die Kongenere PCB 138, PCB 153 und PCB 180 bestimmt. 
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Die PCB-Gesamtbelastung wurde durch Multiplikation der Summe der jeweiligen Konzentrationen 

dieser drei Kongenere mit Faktor 2 ermittelt [Heilmann et al. 2006]. In Anbetracht der Vielzahl an 

PCB-Kongeneren stellt sich die Frage, ob diese Konvention die tatsächliche PCB-Gesamtbelastung 

angemessen darstellt und ob das jeweilige toxische Potential der verschiedenen PCB-Kongenere 

adäquat berücksichtigt wird.  

In lipidreichen Medien wie Blut oder Muttermilch finden sich in der Regel höherchlorierte PCB in 

deutlich höheren Konzentrationen als niedrigchlorierte PCB. Umfangreiche Untersuchungen zur 

Kongenerenverteilung liegen insbesondere für das Medium Muttermilch vor. Da die Korrelations-

Koeffizienten zwischen der PCB-Belastung in Muttermilch und Blut hochsignifikant sind [Koopmann-

Esseboom et al. 1994a; Wittsiepe et al. 2007; Wilhelm et al. 2008b] kann zur Beurteilung der 

Kongenerenverteilung im Blut auf die Ergebnisse von Untersuchungen zur Erfassung der PCB-Muster 

in Muttermilch zurückgegriffen werden.  

Bereits vor ca. 30 Jahren konnten Schulte und Malisch [1984] anhand von 8 Muttermilchproben 

zeigen, dass PCB 138, PCB 153 und PCB 180 im Mittel ca. 61 % der Belastung der in dieser Matrix 

gemessenen PCB-Kongenere ausmachen. Die Konzentration an PCB 153 betrug 28 % der Gehalte 

aller gemessenen Kongenere und wies den anteilsmäßig höchsten Wert aus. Bestätigt werden diese 

Ergebnisse durch eine umfangreiche statistische Analyse der PCB-Belastung von Muttermilchdaten 

aus 18 Europäischen Ländern [EFSA 2005]. Im Rahmen dieser Auswertung wurden in 58 gepoolten 

Muttermilchproben insgesamt 37 PCB-Kongenere bestimmt. PCB 153 war im Mittel mit 27 % am 

Gesamtgehalt der 37 gemessenen PCB’s das Kongener mit der höchsten Belastung in den 

untersuchten Proben. Es folgten PCB 138 (22 %), PCB 180 (18%), PCB 170 (7,1 %), PCB 118 (4,5 %) 

und PCB 187 (3,8 %). Die Gehalte an PCB 138, PCB 153 und PCB 180 betrugen im Mittel zusammen 

67 % (Minimum: 60 %, Maximum: 73 %) der Summe aller 37 gemessenen PCB. Der von Schulte und 

Malisch bereits 1984 abgeleitete Faktor von 1,64 (multipliziert mit der Summe der Gehalte an PCB 

138, PCB 153 und PCB 180) zur Kalkulation der PCB-Gesamtbelastung in Muttermilch wird durch 

diese Untersuchungen bestätigt. Auswertungen von Hamers et al. [2011] zur Kongenerenverteilung 

im Blut bzw. Gewebe zeigen, dass die PCB-Belastung von Personen aus Westeuropa zu deutlich mehr 

als zwei Dritteln von insgesamt 19 gemessenen Kongeneren auf die Summe der Konzentrationen an 

PCB 138, 153 und 180 zurückgeht. Vor diesem Hintergrund ist davon auszugehen, dass der zur 

Ableitung der Benchmarkdosis verwendete Faktor von 2 (multipliziert mit der Summe der 

Konzentrationen von PCB 138, PCB 153 und PCB 180) zur Darstellung der PCB-Gesamtbelastung als 

ausreichend sicher anzusehen ist.  

Im Rahmen einer epidemiologischen Studie in den USA wurden sogar insgesamt 51 verschiedene 

PCB-Kongenere in 573 Nabelschnurblutproben untersucht [Sagiv et al. 2010]. Auch wenn das PCB-

Muster im Blut der U.S.-amerikanischen Bevölkerung eine etwas andere Verteilung aufweist als bei 
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europäischen Populationen, so zeigte sich in dieser Untersuchung aber auch, dass die Summe von 

PCB 118, 138, 153 und 180 mit den übrigen 47 gemessenen Kongeneren hochsignifikant miteinander 

korreliert waren (Rangkorrelationskoeffizient nach Spearman: 0,92). Die Gesamtbelastung mit PCB 

kann daher durch Indikatorkongenere sehr gut abgebildet werden. 

Bei der Verwendung von Indikatorparametern stellt sich aber auch die Frage, ob die jeweilige 

Wirkung nicht gesondert gemessener PCB ausreichend berücksichtigt wird. Für die insgesamt 12 

dioxinähnlichen PCB’s kann ihre individuelle (Ah-Rezeptor vermittelte) Wirkung auf der Grundlage 

der Toxizitätsäquivalenz-Faktoren der Weltgesundheitsorganisation [van den Berg et al. 2006] 

bewertet werden. Für die nicht-dioxinähnlichen PCB liegt eine solche Konvention nicht vor.  

Tierexperimentelle Untersuchungen, bei denen einzelne PCB-Kongenere als Reinsubstanzen 

appliziert wurden, zeigen, dass das toxische Potential der einzelnen Verbindungen sowohl für die dl-

PCB als auch die ndl-PCB für die hier relevanten Endpunkte der Immun-, Neuro- und Schilddrüsen-

toxizität relativ eng beieinander liegt. Ausnahme ist das dioxinähnliche PCB 126, das deutlich 

niedrigere LOAEL’s aufweist als alle anderen PCB-Kongenere. LOAEL’s für PCB 126 finden sich bereits 

im Dosisbereich zwischen 10-4 und 10-3 mg/kg KG/d, für PCB 77, 118 und 156 zwischen 10-2 und 

10-1 mg/kg KG/d. Für die untersuchten ndl-PCB liegen LOAEL’s und NOAEL’s im Bereich von 10-2 und 

100 mg/kg KG/d ebenfalls relativ eng beieinander [Rice 2005]. So weist zum Beispiel das 

niedrigchlorierte PCB 28, das bei spezieller Exposition gegenüber PCB-belasteter Innenraumluft 

erhöht sein kann, im Tierversuch für die Wirkendpunkte Reproduktions-, Neuro- und 

Schilddrüsentoxizität im Vergleich zu PCB 153 nahezu gleich hohe bzw. leicht höhere LOAEL’s auf 

[Rice 2005]. PCB 28 wird somit mit Bezug auf seine Toxikodynamik für die hier relevanten 

Wirkendpunkte durch das PCB 153 sehr gut repräsentiert. Bei speziellen Innenraumluftbelastungen 

mit einem eher niedrigchlorierten PCB-Spektrum ist in diesem Zusammenhang aber auch zu 

beachten, dass selbst bei erhöhten PCB-Innenraumluftwerten die innere Belastung des Blutes mit 

niedrigchlorierten PCB um Faktor 10 und mehr unter der Blutbelastung mit den höherchlorierten 

Indikatorkongeneren liegt [Kalberlah et al. 2002, Liebl et al. 2004, Broding et al. 2008, Schettgen et al. 

2011a]. Auch in diesen speziellen Innenraumluftfällen werden die niedrigchlorierten PCB wirkungs-

seitig von den höherchlorierten Indikator-PCB in der Regel sehr gut mit abgedeckt.  

Gestützt werden die tierexperimentellen Befunde durch in vitro-Untersuchungen zur Toxizität 

einzelner PCB-Kongenere in Reinform. Hamers et al. [2011] testeten im Rahmen des ATHON-

(Assessing the Toxicity and Hazard of Non-Dioxinlike PCB’s Present in Food) Projektes insgesamt 

24 PCB’s als Reinsubstanzen in verschiedenen Bioassays auf 10 verschiedene „Mode of Action“ mit 

Bezug zu den Wirkendpunkten Endokrine Wirksamkeit, Schilddrüsentoxizität, Neurotoxizität und 

Tumorpromotion. Im Vergleich der drei niedrigchlorierten PCB Indikatorkongenere PCB 28, 101 und 

52 mit den drei höherchlorierten PCB 138, 153 und 180 zeigten sich in den Bioassays insbesondere 
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für die hier relevanten Wirkendpunkte Neurotoxizität und Schilddrüsentoxizität nahezu überein-

stimmende Ergebnisse mit einem leichten Trend zu einer etwas höheren toxischen Potenz bei den 

höherchlorierten PCB’s. Mit Bezug auf die im Blut der westeuropäischen Bevölkerung übliche PCB-

Kongenerenverteilung wurde von Hamers et al. [2011] berechnet, dass das in den Bioassays 

ermittelte toxische Potential zu mehr als 80% aller untersuchten PCB von den Kongeneren 28, 52, 

101, 138, 153 und 180 ausgeht.  

Die Ausscheidungsraten von PCB sind bei Tieren und Menschen abhängig von der PCB-Struktur sowie 

dem jeweiligen Grad der Chlorierung [LUA 2002, EFSA 2005]. Arbeitsplatzbezogene sowie 

umweltmedizinische Studien zur Erfassung der Halbwertszeit beim Menschen zeigen, dass höher-

chlorierte PCB wie PCB 138, 153 und 180 die stärkste Akkumulation und somit auch die vergleichs-

weise höchsten Halbwertszeiten bei den verschiedenen PCB’s aufweisen [EFSA 2005]. So wurden z.B. 

Halbwertszeiten für den Menschen beim PCB 28 zwischen 44 Tagen und 4,8 Jahren und beim PCB 

153 zwischen 11 Monaten und 32 Jahren berichtet [EFSA 2005]. Neuere arbeitsplatzbezogene 

Untersuchungen scheinen für PCB 28 die bereits Anfang der 90er Jahre des letzten Jahrhunderts 

zumindest bei einem gegenüber PCB hochexponierten Studienkollektiv berichteten längeren 

Halbwertszeiten von ca. 4,8 Jahren zu bestätigen [Seegal et al. 2010]. Die bei den niedrigchlorierten 

PCB beobachteten Halbwertszeiten liegen dennoch insgesamt um ein Vielfaches unterhalb 

derjenigen für die höherchlorierten PCB. Auch vor dem Hintergrund der jeweils unterschiedlichen 

Toxikokinetik der einzelnen PCB zeigt sich, dass PCB 138, 153 und 180 geeignete Indikatoren sind. Bei 

Verwendung dieser Indikatoren ist sichergestellt, dass die Halbwertszeiten anderer nicht speziell 

erfasster PCB nicht unterschätzt werden.  

Zusammenfassend kann nach dem derzeitigen Stand des Wissens festgehalten werden, dass eine 

Berechnung der PCB-Gesamtbelastung über die Kongenere 138, 153 und 180, die expositionsseitig 

den weit überwiegenden Anteil an der inneren PCB-Belastung der Bevölkerung in Westeuropa 

ausmachen, die in der Routine nicht erfassten ndl-PCB-Kongenere (auch aus dem niedrigchlorierten 

PCB-Spektrum) wirkungsseitig hinreichend mit abdecken. Auch bei speziellen PCB-Innenraumluft-

belastungen mit einem überwiegend niedrigchlorierten Belastungsprofil werden die niedrig-

chlorierten PCB aus toxikologischer Sicht durch Berechnungen aus höherchlorierten PCB-Indikatoren 

ausreichend repräsentiert. Eine gesonderte Erfassung ist zwar aus Wirkungssicht in der Regel nicht 

erforderlich. Dennoch sollten - um etwaige Auffälligkeiten im PCB-Belastungsspektrum zu erkennen - 

die niedrigchlorierten Indikator-PCB 28, 52 und 101 routinemäßig miterfasst und mit den vorliegen-

den Daten zur Hintergrundbelastung verglichen werden. Standardmäßig sollten die drei PCB-

Kongenere 138, 153 und 180 im Blutserum bestimmt werden. Die Summe der Konzentrationen 

dieser drei Einzelkongenere sollte zur Darstellung der PCB-Gesamtbelastung im Blutserum mit dem 
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Faktor 2 multipliziert werden. Das Ergebnis kann direkt dem hier abgeleiteten HBM-Wert gegenüber-

gestellt werden. 

Eine gesonderte Betrachtung ist für die Bewertung der dl-PCB im Blut erforderlich. Zur Feststellung 

möglicher Auffälligkeiten bei den dl-PCB’s sollten daher in der Messroutine auch die dl-PCB 77, 81, 

118, 126 und 169 erfasst werden. Sofern im Vergleich zur allgemeinen Hintergrundbelastung [z.B. 

nach Schettgen et al. 2011b] auffällig erhöhte Gehalte festgestellt werden, sollten zusätzlich Dioxine, 

Furane und PCB nach van den Berg et al. [2006] analysiert werden. Eine gesundheitsbasierte 

Bewertung der erzielten Werte ist auf der Grundlage der von Aylward et al. [2008] abgeleiteten 

Biological Equivalents für PCDD/F und dl-PCB’s möglich (s. Kap. 3.3). 

 

3.2 Umrechungsfaktoren 

Im Rahmen umweltepidemiologischer Untersuchungen werden PCB in der Regel im Plasma bzw. 

Serum der Probanden gemessen. Aufgrund ihres apolaren und lipophilen Charakters sind PCB 

überwiegend in der Fettphase von Gewebe oder Blut enthalten. Um abschätzen zu können, wie hoch 

die PCB-Belastung des Körpers ist, wird sinnvollerweise der Bezug auf den PCB-Gehalt massebezogen 

im Blutfett angegeben. Bei anlassbezogenen Untersuchungen werden in der Praxis PCB in Deutsch-

land üblicherweise im Serum gemessen. Daher ist eine Rückrechnung der fettbezogenen PCB-Gehalte 

in serumbezogene Werte erforderlich. Da die analytische Bestimmung des individuellen Blutfett-

gehaltes nicht immer möglich ist, wird die Information benötigt, wie hoch der Anteil an Gesamtfett 

im Blutserum ist. 

Das U.S.-amerikanische CDC (Centers for Disease Control and Prevention) hat speziell zur Berechnung 

der fettbezogenen Anteile an Organohalogenverbindungen im Blutserum untersucht, wie hoch der 

nach den üblichen Standardverfahren ermittelte Gehalt an Gesamtfett im Blutserum tatsächlich ist 

[Bernert et al. 2007]. Nach unterschiedlichen Berechnungsmethoden des CDC wurde ein Fettgehalt 

im Serum von im Mittel 636 mg/dl (±127,9 mg/dl) ermittelt. Das 95. Perzentil betrug 867 mg/dl bzw. 

861 mg/dl. Das Institut National de Sante Publique du Quebec [Carrier et al. 2007] legt zur 

Umrechnung von PCB im Plasma auf PCB im Fett einen Fettgehalt von 7,35 g / L Plasma zu Grunde 

(entspricht 735 mg/dl). In Deutschland wird im labormedizinischen Bereich für Gesamtlipide (Fette, 

Fettsäuren, Cholesterin und Phospholipide) ein „Normalwert“ von 500 bis 920 mg/dl angegeben.  

Zur Umrechnung der fettbezogenen Belastung in Höhe von 1 µg PCB-gesamt/g Fett auf einen serum-

bezogenen HBM-Wert wird hier ein Anteil von 7 g Fett pro Liter Serum angesetzt. Dies deckt sich im 

Wesentlichen mit den Angaben für die U.S.-amerikanische und kanadische Bevölkerung und 

entspricht umgerechnet bei Annahme einer Relation von Masse zu Volumen von 1:1 einem Wert von 

7 µg PCBgesamt / L Serum. Zur direkten Umrechnung der fettbezogenen PCB-Anteile aus der 

Benchmarkdosis (Einheit: µg/g) auf einen volumenbezogenen Gehalt im Serum (Einheit: µg/L) kann 
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somit ein Faktor von 7 angesetzt werden. Ein Vergleich der im Rahmen der NHANES-III-Studie 

berichteten serum- bzw. fettbezogenen PCB-Gehalte (Summe von 35 gemessenen Kongeneren) in ca. 

1900 Einzelproben zeigt, dass zwischen den PCB-Gehalten im Blutfett und Serum für jeweils den 

geometrischen Mittelwert, den Median und das 95. Perzentil der Verteilung ein Faktor zwischen 6,3 

und 6,7 liegt [Patterson et al. 2009].  

Hiweise für weitere Umrechnungsfaktoren (z.B. PCB in Nabelschnurblut, Muttermilch, Schwangeren-

blut) können aus folgenden Arbeiten entnommen werden: Needham et al. [2011]; sowie Govarts et 

al. [2012].   

 

3.3 HBM-Werte 

Für die Risikogruppen Säuglinge, Kleinkinder und Frauen im gebärfähigen Alter werden für die 

Beurteilung der PCB-Belastung (∑ PCB (138 + 153 + 180) im Serum x 2) folgende Werte festgelegt  

HBM-I-Wert von 3,5 µg PCBgesamt /L Serum und ein  

HBM-II-Wert von 7 µg PCBgesamt /L Serum.  

 

Begründung:  

Grundlage für die Festlegung der HBM-Werte liefern die Benchmarkdosis-Berechnungen von 

Jacobsen et al. [2002] zu verminderten kognitiven Testleistungen bei pränatal gegenüber PCB 

exponierten Kindern in der Michigan Kohorte, von Trnovec et al. [2008a] zu Beeinträchtigungen des 

Hörvermögens 12-jähriger Kindern in Abhängigkeit von der PCB-Belastung bzw. von Trnovec et al. 

[2008b] unter Einbeziehung auch von adversen Effekten auf den Schilddrüsenstoffwechsel im 

Rahmen des slowakischen PCBRISK Projektes, sowie von Heilmann et al. [2006] zu belastungs-

abhängig reduzierten Impfreaktionen für Diphterie und Tetanus bei Kindern im Alter von anderthalb 

und sieben Jahren in der Färöer Kohorte33.  

Dass im Rahmen des umfassenden Reviews von Carrier et al. [2007] studienübergreifend bei 

Konzentrationen ab 0,9 µg PCBges/g Fett Effekte festgestellt werden konnten, stützt die Festlegung 

des HBM-II-Wertes im Sinne eines LOAEL.  

Bei Überschreitung des HBM-I-Wertes kann bei sensiblen Personengruppen ein geringfügig erhöhtes 

Risiko34 für subtile kognitive Defizite35 bestehen. Nach Auffassung der Kommission handelt es sich 

hierbei aber noch nicht um quantitativ relevante gesundheitliche Beeinträchtigungen.  

                                            
33

 vgl. hierzu Kapitel 2.1, 2.2, 2.4 und 2.5 
34

 Eine BMR 0,05 entspricht einem Risikoanstieg von 5%. Die Bezugnahme auf das untere Konfidenzintervall der 

Dosis-Wirkungskurve durch Berechnung der BMDL reduziert die statistische Wahrscheinlichkeit dieses 

Risikoanstieges weiter. [Jacobson et al. 2002]. 
35

 Entspricht einer Abweichung von der mittleren kognitiven Testleistung um mehr als eine 

Standardabweichung [Jacobson et al. 2002]. 
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Bei Überschreitung des HBM-II-Wertes besteht für die Betroffenen ein moderat erhöhtes Risiko für 

das Auftreten relevanter neurotoxischer und immuntoxischer Effekte, charakterisiert durch 

verschlechterte Leistungen in kognitiven Tests, Beeinträchtigungen des Hörvermögens und 

reduzierte Antikörpertiter nach Antigenkontakt. Da die Ausprägung dieser Effekte mit steigender 

PCB-Belastung zunimmt und die Effekte als nicht reversibel angesehen werden, ist bei Über-

schreitung des HBM-II-Wertes nach Auffassung der Kommission eine für die Betroffenen als relevant 

anzusehende gesundheitliche Beeinträchtigung möglich. 

 

3.4 Beurteilung dioxinähnlicher PCBs 

Die Beurteilung adverser PCB-Effekte durch dioxinähnliche PCB kann durch HBM Werte, die sich auf 

PCBges beziehen und die diese Konzentration aus nicht-dioxinähnlichen Indikatorkongeneren 

berechnen, nur bedingt mit abgebildet werden. Zwar waren die ProbandInnen jener Geburts-

kohorten, auf die sich die Ableitung der HBM-Werte stützt, sowohl gegenüber nicht-dioxinähnlichen 

(ndl-PCB) als auch gegenüber dioxinähnlichen Kongeneren (dl-PCB) exponiert, so dass auch jener 

Anteil, den dl-PCB an den Zusammenhängen zwischen Gesamtbelastung und Effekt tragen, mit in die 

jeweiligen Studienergebnisse eingeflossen ist. Aufgrund des Ah-Rezeptor vermittelten Wirk-

mechanismus von dl-PCB, den ndl-PCB nicht aufweisen, können sich bestimmte Effekte allerdings 

dann verstärken, wenn eine spezifische Exposition zu relativ höheren Belastungen mit dl-PCB führt. 

Wie bereits in Kapitel 3.1 ausgeführt, sollten daher zur Feststellung möglicher Auffälligkeiten 

bestimmte dl-PCB’s routinemäßig mit erfasst werden. Im Falle deutlicher Erhöhungen gegenüber der 

allgemeinen Hintergrundbelastung wird eine gesonderte gesundheitsbasierte Bewertung der dl-PCB 

erforderlich. Aufgrund der dioxinähnlichen Wirkeigenschaften erfolgt diese Bewertung, gewichtet 

nach Toxizitätsäquivalenten (TEQ) [van den Berg et al. 2006] gemeinsam mit Dioxinen, Furanen und 

den übrigen dl-PCB. 

Zur Beurteilung der TEQ-gewichteten Gesamtbelastung mit Dioxinen und dioxinähnlichen Substanzen 

können die von Aylward et al. [2008] abgeleiteten Biological Equivalents herangezogen werden (vgl. 

Tab. 9). 

 

Tabelle 9: Übersicht über Biological Equivalents für Dioxine und dioxinähnliche Substanzen auf der Basis 

anerkannter tolerierbarer Aufnahmemengen [nach: Aylward et al. 2008] 

Tolerierbare Körperdosis 

(Gremium der Festsetzung) 
MRL (ATSDR) PTMI (JECFA) TWI (ECSCF) TDI (UKCOT) 

Zugrunde gelegter kritischer 

Effekt 

Entwicklungsneurotoxizität 

pränatal exponierter Affen 

Reproduktionstoxische Effekte bei pränatal 

exponierten männlichen Ratten 

Biological Equivalent  

(ng TEQ / kg Fett) 
15 40–70 42–74 31–55 
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Biological Equivalents (BE) werden auf der Basis von Beurteilungmaßstäben der äußeren Exposition 

(z.B. TDIs, MRLs, RfDs oder RFCs) abgeleitet. Durch Einbeziehung der verfügbaren toxikokinetischen 

Stoffdaten erfolgt die Berechnung auf Konzentrationen in Körpermedien wie Blut, Urin etc., die mit 

diesen äußeren Bewertungsmaßstäben einhergehen [Hays et al. 2008]. Die Kommission Human-

Biomonitoring (HBM) sieht die Festlegung von HBM-Werten auf der Basis anerkannter tolerierbarer 

Aufnahmemengen als Erweiterung ihrer Methodik an. Auf diesem Weg abgeleitete Werte 

entsprechen in ihrem Schutzniveau dem HBM-I-Wert [Kommission HBM 2007a, b]. 

 

4 Umweltmedizinische Relevanz und an den HBM-Werten ausgerichtete Maßnahmen 

Zur Beurteilung der umweltmedizinischen Relevanz der empfohlenen HBM-Werte wurden diese mit 

den Referenzwerten für PCB [Kommission HBM 2003; 2009; Schulz et al. 2011] verglichen, da die 

Referenzwerte (RV95) das 95. Perzentil der Messwerte der PCB-Konzentrationen darstellen. Die den 

RV95 zugrunde liegenden Datensätze wurden im Rahmen der Umwelt-Surveys 1997-1999 

(Erwachsene) und 2003-2006 (Kinder) erhoben [Becker et al. 2002, 2007, Schulz et al. 2012].  

Für die Summe PCB liegen die RV95 für Erwachsene in Höhe des HBM-II-Wertes, in den Altersgruppen 

über 40 Jahre auch darüber. Auch wenn die HBM-Werte für die Risikogruppen Säuglinge, Kleinkinder 

und Frauen im gebärfähigen Alter gelten und heute von einer, im Vergleich zum Erhebungszeitraum 

des Umwelt-Surveys, wahrscheinlich geringeren Belastung der Allgemeinbevölkerung auszugehen ist 

[Kommission HBM 2012], so zeigt dieser Vergleich doch, dass zwischen Hintergrundbelastung und 

dem möglichen Eintritt gesundheitlicher Wirkungen kein oder nur ein geringer Margin of Exposure 

besteht. Die Ableitung der HBM-Werte bestätigt damit die von der EFSA [2005] gezogene 

Schlußfolgerung, „dass subtile Auswirkungen auf die Entwicklung […] bei mütterlichen 

Körperbelastungen, die nur geringfügig höher [sind] als diejenigen, die durch die durchschnittliche 

tägliche Aufnahme in europäischen Ländern zu erwarten sind, auftreten könnten. Weil einige 

Menschen und einige europäische Bevölkerungen oder Bevölkerungsgruppen mit erheblich höheren 

durchschnittlichen Aufnahmemengen belastet sein können, sind weitere Anstrengungen zur Senkung 

der Konzentrationen […] geboten.“ 

Im Kontext des geringen Abstandes zwischen der Belastungssituation in der Bevölkerung und dem 

HBM-II-Wert, ist davon auszugehen, dass es in der Bewertungspraxis von Blutuntersuchungen immer 

wieder auch zu Überschreitungen kommen wird, die Fragen hinichtlich erforderlicher Maßnahmen 

und Verhaltensregeln aufwerfen.  

Der HBM-I-Wert ist als "Prüfwert" konzipiert. In dem Bereich zwischen dem HBM-I- und dem HBM-II-

Wert ist zunächst eine Wiederholung der Blutuntersuchung auf PCB zur Absicherung des Befundes zu 

empfehlen. Bei Befundbestätigung ist eine umfassende Information der betroffenen Person, die 

Suche nach den Ursachen der erhöhten Belastung erforderlich. Soweit dies unter vertretbarem 
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Aufwand möglich ist, sollte eine Ausschaltung von individuellen Belastungsquellen zur Expositions-

minderung beitragen. Wiederholungsuntersuchungen nach einem längeren Zeitintervall dienen der 

Erfolgskontrolle und Trendanalyse. 

Der HBM-II-Wert ist als "Interventionswert" konzipiert. Wegen der Langzeitakkumulation 

insbesondere höher chlorierter PCB Kongenere sind Maßnahmen zur kurz- oder mittelfristigen 

Verminderung der im Organismus akkumulierten PCB-Belastung nicht möglich. Die zu ergreifenden 

Maßnahmen müssen sich daher darauf konzentrieren, durch Vermeidung einer weiteren erhöhten 

PCB Zufuhr eine weitere signifikante Akkumulation im Organismus zu verhindern.  

Ferner wird empfohlen, die Dringlichkeit der Maßnahmen am Risikoprofil der betroffenen Personen 

zu orientieren. Das hier beschriebene Ableitungskonzept basiert auf Dosis-Wirkungsbeziehungen, die 

im Wesentlichen bei Kindern und Frauen im gebärfähigen Alter erhoben wurden. Diese Gruppen sind 

auch als besondere Risikogruppe gegenüber der PCB-Belastung einzustufen. Es ergibt sich demnach 

bei Überschreiten des HBM-II-Wertes bei Personen der Risikogruppen die Notwendigkeit 

Maßnahmen zu ergreifen.  

Im Einzelnen wird bei Überschreitung des HBM-II-Wertes zunächst ebenfalls eine Wiederholung der 

Untersuchung zur Absicherung des Befundes empfohlen. Bei Bestätigung und umfassender 

Information der betroffenen Person, sollte eine medizinische Beobachtung und Begleitung der 

Betroffenen angeboten werden. Welche gesundheitlichen Wirkungen dabei diagnostisch in 

Erwägung zu ziehen sind richtet sich nach der Höhe der Belastung. Darüber hinaus sollten mit 

Nachdruck die Suche nach den Ursachen der erhöhten Belastung und die Ausschaltung der 

relevanten Belastungsquellen erfolgen. Wiederholungsuntersuchungen nach einem längeren 

Zeitintervall dienen der Erfolgskontrolle und Trendanalyse. 

Immer wieder wird es in der umweltmedizinischen Bewertungspraxis auch einzelne Frauen im 

gebärfähigen Alter oder schwangere Frauen geben, deren PCB-Konzentrationen oberhalb des HBM-

II-Wertes liegen und bei denen die Frage aufkommt, ob ihre Familienplanung oder eine etwaige 

Stillabsicht durch diesen Befund verändert werden solle. Da Säuglinge und Kleinkinder eine 

gegenüber PCB-Wirkungen besonders vulnerable Gruppe darstellen, kommt diesem Aspekt der 

Risikokommunikation eine besondere Bedeutung zu. Die Ergebnisse einiger Geburtskohorten, in 

denen die Belastung der Muttermilch als Expositionsparameter untersucht wurde, haben gezeigt, 

dass Stillen einen Teil der neurotoxischen PCB-Wirkungen wieder kompensieren kann und dass 

insgesamt die positiven Effekte des Stillens die adversen PCB-Effekte deutlich überwiegen. 

 

5 Werte anderer Organisationen 

Im Jahr 2006 ließ das Institut National de Santé Publique der kanadischen Provinz Quebec eine 

umfassende Stoffmonografie erstellen und eine Risikoabschätzung vornehmen. Der aus dieser 
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Risikoabschätzung abgeleitete gesundheitsbezogene ”Referenzwert” beträgt 0,9 µg PCBges/g Fett. 

Dieser Referenzwert basiert auf einer umfassenden und nach Evidenz gewichteten Gegenüber-

stellung belastungsabhängig auftretender adverser Effekte für unterschiedliche toxische Wirk-

endpunkte. Eine besondere Bedeutung wird dabei den Humandaten zugemessen. Aus dieser 

Gesamtschau leiteten die Autoren ab, dass bei Belastungen unterhalb von 0,9 µg PCBges/g Fett für 

keinen toxischen Endpunkt adverse PCB-Effekte dokumentiert seien. Dieser LOAEL ist ausgerichtet an 

adversen Wirkungen aus Geburtskohorten zur Neurotoxizität [Carrier et al. 2007].  

 

Im Jahr 2011 hat auch die französische Agence nationale de sécurité sanitaire de l’alimentation, de 

l’environnemet et du travail (ANSES) Beurteilungsmaßstäbe für kritische PCB Konzentrationenen im 

Humanblut festgelegt. Eine eigene Reevaluierung des aktuellen wissenschaftlichen Kenntnisstandes 

wurde nicht vorgenommen. Die Risikoabschätzung stützte sich auf verschiedene Publikationen aus 

dem slowakischen PCBRISK Projekt, auf EFSA [2005] und auf Carrier et al. [2007]. ANSES legte für 

Frauen unter 45 Jahren und Jungen bis zum Alter von 3 Jahren eine ”kritische Konzentration” von 0,7 

µg PCBges/g Fett sowie für die übrige Bevölkerung einen ”Informationswert” von 1,8 µg PCBges/g Fett36 

fest [Besret et al. 2011].37 

 

6 Ausblick 

Die Ableitung der HBM-Werte wurde auf der Basis des aktuellen Forschungs und Kenntnisstandes 

durchgeführt. Dabei erwiesen sich die in zahlreichen Studien gut untersuchten toxischen Endpunkte 

Neuro- und Immuntoxizität als relevant und geeignet für die Festlegung der niedrigsten Effekt-

schwellen bzw. zur Berechnung von Benchmarkdosen. Andere Endpunkte hingegen sind oft weniger 

gut erforscht oder die Datenlage weist relevante Inkonsistenzen aus, die einer Verwendung für das 

Risk Assessment entgegenstehen.  

In einzelnen Studien deuten sich für die Endpunkte Hypertension [Goncharov et al. 2010; 2011], 

Diabetes [Longnecker et al. 2001] und Geburtsgewichte [Govarts et al. 2012] adverse Effekte 

ebenfalls bereits im Niedrigdosisbereich an, die bislang jedoch nicht hinreichend belegt sind. Diese 

Endpunkte bedürfen der weitereren wissenschaftlichen Abklärung. Die Kommission HBM weist 

darauf hin, dass zukünftige Risikoabschätzungen bei ausreichender Datenlage auch diese Endpunkte 

stärker einbeziehen müssten. 

Auch wenn der Bezug eines HBM-Wertes auf PCBges und die Abschätzung der Gesamtbelastung auf 

der Basis ausgewählter Indikatorkongenere als empirisch gut abgesichert angesehen werden kann, so 

                                            
36

 Der Wert basiert auf Schantz et al. [1999] 
37

 vgl. auch „Critical blood concentration levels for PCBs“ auf der ANSES Webseite 

http://www.anses.fr/PNRBI0.htm bzw. http://www.anses.fr/Documents/RCCP2008sa0053EN.pdf  
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werden doch nach und nach immer mehr Effekte bezogen auf Einzelkongenere oder Kongeneren-

gruppen dargestellt. Bereits seit Jahrzehnten wurden, z.B. die dioxinähnlichen Wirkungen 

bestimmter PCB gesondert untersucht und spätestens seit 1998 auch international einheitlich 

zusammen mit den Dioxinen gesondert bewertet. Für ndl-PCB jedoch ist eine gesonderte Beurteilung 

aufgrund der derzeitigen vergleichsweise schwachen Datenbasis nach Auffassung der Kommission 

HBM noch nicht möglich. In einer umfassenden Übersichtsarbeit für die EFSA [2005] kam auch deren 

Panel of Contaminants zu der Einschätzung, dass die epidemiologischen Studien keine Abschätzung 

der spezifischen Effekte von ndl-PCB ermöglichen und auch die toxikologische Datenbasis für die 

separate Bewertung von ndl-PCB nicht geeignet ist. Es ist jedoch denkbar, dass mit steigender 

Differenzierung der Evidenzlage zukünftig auch eine Bewertung von Einzelkongeneren und/oder 

Kongenergruppen möglich wird, die zur Ableitung differenzierter HBM Werte führen kann. 

Neuere Forschungsarbeiten zu PCB Wirkungen beziehen, neben PCBges oder ausgewählten PCB 

Kongeneren, auch PCB-Metaboliten in das Belastungsmonitoring ein [z.B. Park et al. 2009], zumal 

einigen Methylsulfonyl- oder OH-PCBs für bestimmte Effekte eine besondere Bedeutung hinsichtlich 

des Wirkmechanismus zugeschrieben wird und verschiedene Kongenere teilweise über dieselben 

hydroxilierten Metaboliten abgebaut werden38. Es ist daher möglich, dass eine Ausweitung der 

Datenbasis zu den Effekten von PCB Metaboliten die zukünftige Bewertung der Effekte ergänzen und 

verändern kann.  
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