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In questo rapporto scho raccolti i contributi dei docenti al
Corso su "La stima quantitativa del rischio tossicologico per la
salute {basi teoriche e metodologiche della valutazione di esposizione
ed effetti)" svolto a Roma, presso l'Istituto Superiore di Sanita, il
27-28 maggio 1987.

Ad arricchire questo corso concorrono le relazioni di due esperti
internazionali gquali il Dr. Eric Giroult, Regional Officer for
Environmental Health Planning and Management del Regional Office for
Europe del World Health Organization, ed il Dr. John Kaldor del Unit
of Biostatistics Research and Informatics dell'lInternational Agency
for Research on Cancer.

Per una maggiore cmogeneitd di discorso e facilitd d4i lettura, le
lezioni svolte dall'Ing. Zapponi e dai Dr.i Bucchi e Lupi sono state
raccolte in un'unico lavorc che riassume gli aspetti rilevanti della
stimg quantitativa del rischio tossicologico per la salute. .

Queste relazioni, unitamente alle altre qui d&i sequito
presentate, aiuteranno il lettore ad approfondire alcuni punti
esgsenziali per giungere ad una stima quantitativa del rischio
tossicologico per la salute, come ad esempio 1 criteri per
l'identificazione del rischio, le sorgenti di dati e criteri per la
stima quantitativa di esposizione umana ed effetti, oltre naturalmente
ad alcuni problemi legati all'usc del dato tessicologico (piil. in
particolare il problema dell'estrapolazione animale-uomo dei
risultati) ed alcune procedure pratiche di uso corrente nella stima
‘quantitativa degli effetti,

La bibliografia citata dai singoli autori costituirad un buon
punte di partenza per approfondire la conoscenza degli aspetti pil
specifici del "Quantitative Risk Assessment". ;
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INTRODUZIONE AL CORSO

Nel normale processc di valutazlone del rischlo tossicologico per
la salute, rischio determinato dall'esposizione umana a sostanze
tosaiche, 3i sente gempre pill l'esigenza di andare oltre la semplice
definizione qualitativa della tossicitd, mutagenicitd, cancerogeniciti
di una soatanza. S1 sente soprattutto la necessitd Al egprimera in
termini quantitativi l'effetto che la sostanza pud indurre ad un
determinato livello di esposizione, la dose corrispondente ad una
definita incidenza dell'effetto o, dove possibile, la doge priva di
affetto toasico,

Becondo le pill recentl concezionli del WHO, il processo di
valutazione del rischio, o processo del "risk assessment' presenta trae
"componentl oggettive", tre momenti fondamentali:

- axposure asgassment
~ hazard identification (qualitative assessment)
- doge-sxposure asgsgsassment (quantitative assesgment)

La componente "dose-exposure assessment"”, 11 processo di
valutazione della relazione esistente tra il livello di espoaizione ad
una sostanza e l'incidenza del danno alla salute, & un momento
fondamentale del "quantitative riask assessment".

Questo Corso vuole essers un primo contributo all‘analisi delle
basl teoriche e metodologiche della wvalutazione gquantitativa di
espogizions ed effettl, che non sempre sono stati considerati
adeguatamente in passato nel normale processo di valutazions del

- rischio. .

Il Corso & stato poesibile per la fattiva collaborazione di
diverai Enti ed Esperti, internazionali e nazionall.

81 coglie l'occasione per esprimeres la nostra gratitudine al
World Health Organigzation, Regional Office for Europe,
all'International Agency for Research on Cancer e naturalmente a tuttl
1 Colleghi esterni ed interni all'lstituto Superiore di Sanitd per
aver reso pogsaibile la realizzazione 4l questo Corso.

Il Direttore del Corso

Glovanni Alfredo Zapponi



INTRODUCTION TO ENVIRONMENTAL HEALTH RISK MANAGEMENT

Eric Giroult

Regional Office for Environmental Health Planning and Management
WHO/EURO, Copenhagen

l. Introduction and Definition

Risk assessment is the evaluation of data from sources such as toxicology
and epidemiology to predic; thg effects of public exposure to environmental
factors that pose a potential hazard to the health and well-being of a
population. Thé process of risk assessment includes: identification of the
sourée of the threat, be it a chemical in drinking water, ionizing radiation
from a medical examination, or any other potential danger to health, and
determination of the potential extent or magnitude of the threat and of the
probability that the health effect will ensue from the exposure (quotation
from Health'Aspecgs of the Disposal of Waste Chemicals, edited by

Joe W. Grisham and published by Pergamon).

Risk assessment is a scientific process and has to be dealt with by
scientists. In contrast, risk management is a managerial process involving
public perception of risk and public acceptance of risk, as well as policy
decisions by responsible authorities based, of course, upon scientific data

from the risk assessment process but also on numerous other factors.

The American National Academy of Sciences has defined the term risk
management as the complex of judgement and analysis that uses the results of
risk assessment to produce a decision about environmental action (quotation

from Risk Assessment and Management - Framework for Decision-making [EPA



WHO/Europe has established a scheme for risk management of toxic
chemicals in the environment at a consultation held in Ulm (Federal Republic
of Germany) in November 1984, The outcome of the discussions at that

consultation is given as Figure i, also known as the "Ulm model".

This model was used in practice for the design of the new WHO Drinking
Water Quality Guidelines followed bf the new NHO‘Air Quality Guidelines. 1In
this paper I shall review different approaches proposed in the literature for
risk managemenf. and shall then try t§ identify the main problems to be
considered when making a policy decision related to risk management. Finally,
I shall give some examples of the application of risk management procedures to

the design of the new WHO Air (or Drinking Water) Quality Guidelines.
2. Basic Concept (extracted froma contribution by Dr Dinko Kello)

The policy-decision process to control the risk associated with exposures
to hazardous agents is an extremely complex procedure still under development
as a scientific discipline (Royal Society 1983). We can speak today about
three main steps in the policy-decision process: first, research;_ second,
risk assessmeﬁt; and third, fisk management (Figure 2). This three-step.
approach was endorséd recently by geveral international bodies as the most
appropriate process to protect public health from hazardous exposures
(U.S. EPA 1984; DHHS 1985; IARC 1986). However, some parts or intermediate
steps of this complex process are widely recognizeé and féequently used in the
policy-decision process. Research is a well-defined activity and there is no
need to go into the detailed explanation of this first step. However, it is
important to point out that the results of research'are scientific facts,

meaning that the obtained data are always reproducible. Rigk assessment is in.
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 FIGIRE 2, SEPARATION OF STEPS IN THE RISK MAMAGRAENT PROCESS
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-
contrast to_:esla}ch a sclentific decision based on the best scilentific
3u4g§nnnt;~and”dq:1ved_Erom ﬁhe icichtific facts, lll#ﬂéhinﬂl, consensus and
sciancﬁ_poiiqy dqcisiona. Therefore, risk.ausaismant dooa aot bossess the
aame-lcvclﬁof curtainty as does lciehtific ressarch, - Risk management is a
- political dacision and as such it 1s :ha responnibility of the whole society
:ep:olnn:ad by politicians and regulators. As will h; oxplained later,
_rggqgnitiqn oflthese three lepar;tq-lteps and gndera;gpéing of the basic

ptincip&cl_sra_ctitical for further development of the &ociqion-making procesas,
2.1 Risk Assessment

Accofding to ‘the newly davalﬁpcd.concoﬁt (Fizurq-3). risk assessment is
ah orsauiscd approaéh giving two basic answers: How likaly is an event to
oceux; and 1f it deea. how bad could it bo in quant£t¢t1Vc terms. A similar
appruseh haa lons bccn uacd to astimate risk aanocistld with radiocactive
.ezpalure lnd nuclear safaty, and only recently it Hll usad hy some agencies to
oltinntc rilk sllocintcd with toxic chemical oxpo-urqs. Risk ;sselsmnnt
ccnsiltc ef onc or more objcctivu campannntl such an capoaurc assesament,
hllltd idnnti!ieation (qualitativu alletlncnt) and daia-expomurc utaeanmen:
(qusntttativu nlsctnncnt). ' '

. Expogure Asgessment hal ealentially two aspects. First, the general
evaluation of actunllor anticipated expoaure concerning the type, magnitude,
time and.duration."Thg aﬁcond aspect involves the characterization of a
ﬁopulatidn. the number of pesople exposed, a profile of particularly sensitive
1ndiv1dﬁars. and oth§£ ;pecific exposure data important for the quantitative
estimate ofl. risk for any particular population. This second aspect is usually
a_part qf_ l:h? risk management process when-deciaioﬁ concerns a concrete

pogulation ..



FIGURE 3.  SEPARATION OF STEPS IN THE RISK MANAGEMENT PROCESS
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Hazard Identification is based on the evaluation of all available data to

characterize the strength of evidence indicating that potential health effects

might occur in an exposed human population.

Dose Response Asgessment is the process of estimating relationship

between the dose of a substance and the incidence of an adverse health effect,
particularly in the conditions of low-level long-term exposure in the general
popula;ion. In the absence of data describing the énvironmental
low-dose-effects, two different approaches for dose-response characterization

are most frequently used:

- one for "threshold” ehdpoint

- another for "non-threshold" endpoint.

For those agents that are causiﬁg effects by a "threshold” dose mechanism
- meaning no significant health risks are likelylto occur unéil a certain dose
is reached ~ the safe levels are more freqqently defiﬁed.sy abplying'safety
factors to the lowest—observed-adversg-effect levels (LOAEL) in human or
animal bioassay studiés; human data are ﬁsed whenever possible (Figure 4).
For "ﬁon;threshold" effects (e.g., genotoxic carcinogenic effecté), meaning
that there may be some risks associated with any exposure, dose-response
extrapolation models are used to estimate cancer risks associated with low
dose exposure based on observed incidence in humans or anlmals exposed to high
doses. The linear non-threshold c0ncept is the most often used in the
estimation of cancer rlsk providing a plau51b1e uppér bound cancer risk
estimate, The last step in the risk assessment process combines the exposure
and effects assessment, describing in quantitative terms the nature and
magnitude of risk along with the uncertainties associated with the entire

process of risk assessment,
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Risk Assessment Folicy

It is recognized that risk assessment, as practised today, must often
rely upon insufficient or inadequate scientific data. Therefore, assumptions
are frequently needed in each phase of the risk assessment process to fill the
various gaps in the available scientific knowiedge. However, in dealing with
the uncertainties associated with the mixture of scientific facts and
assumptions, it is of utmost importance to have a firm risk assessment policy
in order to avoild inconsistencies in the final decisions, or to resolve points
of current controversy in the scientific community. Naturally, these policy
statements should be changéd from time to time when new scientific evidence

appears.

2.2 Risgk Management

There is no generally agreed definition of risk management, but the term
is used to indicate the decision-making process which combines the risk
asgessment results with the socioeconomic, technical, political and other
considerations to reach a conclusion on how to control and manage exposure to
suapecﬁed hazardous agents. As presented in Figure 5, risk management is
composed of objective and subjective components. Objective components are

risk assessment, cost impact and cost/benefit analysis.

Risk Asgessment expressed as a risk value associated with the statistical

measure of uncertainty is numerical information as a result of the risk

assessment process.

Cost Impact establishes the cost of various options and determines

differences among them.



FIGURE 5.  COMPONENTS OF RISK MANAGEMENT
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The critical element of this process is the differential cost/benefit

analysis, which starts from the determined health {(or other) risks, and then,
thfough the evaluation of associated economic costs with control measures and
available technologies, and with the weighing alternatives, selects the most

appropriate publiec health action.

The most common subjective components of the risk management process are

risk perception, social and political constraints, and intangible values.

Rigk Perception is the most serious obstacle of the risk management., A

rational decision is uéually biased by a risk perception, because in certain
cases perceived risk by the public differs from the true risk estimated on the
basis of the best available scientific knowledge. As a general rule, the
public tends to overestimate low probability/high consequence events, such as
nuclear power, and underestimate high probability/low consequence events, for
instance smoking. Because cancer oftén appears many years after the smoker
starts to smoke, and because the smoker is usually the only victim, smoking
continues to be practised with little or no restriction. Cbntrary. despite
its regsonable séfety record (even with the Chernobyl accident insight),
reétrictions are imposed on nuclear industry by regulations, standards and

costly intervention.

Social and Political Constraints are additional limitations placed on the

objective risk management components. Cultural background, as well as
interests of special groups are for the policy-makers of equal importance to

the objective components.
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Intangible Valueg are usually thg most significant although the least
quantifiable sreas of the risk management. The tlear view of a mouﬁtain peak,
or the beauty of a natural forest are not quantifiable in economical terms,
and neither are rigks to life or limblof an unborn child or a 70~year old man
or woman, and these values cannot be determined solely on the basis of
cost/benafit analysié. Therefore, the importance of this value to society is

a matter of opinion and must be determined by the particular community.

3. Qther Cohceptggl Schemes Proposed for Risk Management

3.1 Conclusions and recommendations from the WHO coﬁ5g;tat;on held in Ulm in

Novegggf 1984 (quoted from Report on a Consultation on Risk Management in

Chemical safety, Ulm, 8 - 10 November 1984 [ICP/CEH 506/m0l])
Conclusions

1. The risk management system for chemical control can bé conceived as an
interdisciplinary and int;rsectoral; adaptive céntrol system comprised of four
interacting sub~systems: hazard identification, risk estimation, risk
evaluatioﬁ. and risk management. The activities falling within each of these

sub-systems are described'in more detail in Figure 1.

2, Historically, estimates of future risks have been derived by
extrapolation from past events. In the case of risks associated with
chemicals, such extrapolation is not always feasible and the risk management

process must be based on assumptions and estimates which are not fully tested.
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. 3. The effectiveness of the total process is constrained by the following:

- limitations in both availability and quality of data needed at all

stages of the process;

- lack of scientific consensus on interpretation of certain types of

data;

- difficulties of communication between scientists,

other specialists, decision-makers and the public; and

- differences in interest and priority among the various groups

involved,

The establishment of credibility rests essentially on the integrity of
data used and the method employed to arrive at the risk estimate, rather than

on high-prebision quantification.

4. The integrity of data and their interpretation require the establisghment

of systematic arrangements for peer review and verification of input data.

5. The chemical industry has an important role in the generation and
evaluation of data on chemical products, based, inter alia, on
pre-manufacturing and pre-marketing tests. Procedures are needed for
incorporating this information in the general data base, with appropriate

safeguards for the commercial interests of individual companies.
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6. It is frequently neceasary for decisions to be arrived at rapldly when
data are incomplete and uncertain in quality. It is 1mportant, in such cases,
to ensure that new and/or better data be generated as quickly as possible to

serve as a basis for reviewing preliminary decisions.

7. In determining acceptable levels of risk, the technical risk_estimaté,
however presented, is only one of the factors to be considered. Public
perception of risk and the distribution of d{sadvantagés and benefits,
together with'economic'apprgisals ﬁf costs and benefits of various control

options, must be given due weight in the decision-making process.

8. The tools of the social and behavioural sciences may have developed to
the point that 1nformation about the public perception could contribute to
this important aspect of risk management and'fo;m an input to decision~making

processes.

9. The apparent lack of historical data about benefits and costs of past
decisions can result in proposals for risk reduction measures without due
consideration of their economic impact, The validity of the economic analysis
will depend 6n the inteéri;y and completeness of data useﬁ in risk estimation

and is an important part of the system.

10. Regulation of risk involves cost burdens whose distribution depends on
the options available for control. These options may include forms of
self-regulation in response to incentives for internalizing the costs of .

control or other available methods, such as insurance.
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11. Existing human and other fesources'are'clearly inadequate to improve
existing data bases, develop new ones and apply quality assurance throughout
the risk management process. WHO may be able to help catalyse the

establishment of co-ordinated activity to:

~ educate active participants to orient their special skills or
general interests towards the requirements of effective risk

" management ;
- monitor the effectiveness of risk management in practice;
- provide information for public education;  and

— analyse and improve the entire risk management process for

chemical safety.
Recomﬁendations

1. Ih;re is a pressing need to improve the scope and quality of information
fﬁr uge in all stages of the risk management process and to make them
internationally compatiﬁle; including the results of toxicity studies
conducted prior to manufacturing and marketing of products. In addition to
the chemical, toxicological and other health-related data, information
necessary for economic evaluation of policy options as well as for evaluation
of public attitudes towards the various chemical risks, should be collected

and made readily available.
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Studies of the effectiveness and efficiency of past decisions related to
chemical safety should be encouraged to provide the necessary feedback for

decision-making.

To ensure the validity, credibility and acceptability of hazard and risk
estimates for regulatory and other purposes, a peer review process should be

instituted.

2. The results of the hazard identification, risk estimation and evaluation
processes should be presented in terms comprehensible to the decision-makers
and to the public. For this purpose, the information may have to be expressed
in different ways and transmitted by appropriate media to the various target

audiences for whom the message is intended.

3. The risk evaluation process should be a matter of public record. The
risk management process should be construed as an interdisciplinary and

v
intersectoral activity in which the public should be permitted and encourageg
to participate as early as feasible. The tools of social and behavioural
sciences should be used to the extent possible to ascertain the public
perceptions and attitudes related to chemical risks, including public

propensity to accept the risks and costs associated with alternative risk

management options.

4. Governments should be encouraged to establish appropriate mechanisms for
review and synthesis of all the inputs into chemical risk management. These
may consist, if and where appropriate, of formally established agencies or

advisory boards dealing with specific aspects of the process, and should




‘i{nclude representatives of industry, the public, workers' organizations,
insurers, and the scientific and professional disciplines involved in the

process.

5, Control of a chemical should cover the full life cycle of production,
use, storage, transport and waste disposal in a coherent way. Greater
harmonization of control philosophies and decision criteria between different

regulatory agencies is needed.

6. The chemical risk management process as depicted in Figure 1 should be
systematized to improve its efficiency and effectiveness without, however,
transforming it into a "cook-book" approach which would discourage the

flexibility needed to adopt decisions relevant to particular circumstances

and/or substances.

7. The incidence and prevalence of chemical risks and of the costs and

benefits of controlling chemicals among the various sectors of society should
be studied to provide the means for instituting appropriate fiscal and other
incentive schemes in addition to the various regulatory procedures currently

in use.

3. Activities aimed at improving the risk management process and its
acceptability should be instituted both at national and international levels.
These should include interdisciplinary seminars and courses directed towards
decision-makers, workeré‘ representatives, consumer groups and the public to
permit them to participate more effectively in the decision-making on chemical

safety.
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9.  WHO should consider establishing a collaborating centre on chemical risk
management to serve as a focus of excellence and stimulate national
instigutionl working 6# this subject to collaborate and shere their knowledge
and experience. In addition, tpe funétiona of the collaborating centre should
include ipterdisciplin&ry training of personnel at various levels, coilection
and dissemination of information, and research on the methodology of chemical

risk management.

3.2 The Views of tﬁe American Department of Health and Human Services (quoted

from "Risk Assessment and Risk Management of Toxic Substances", Report
 to the Secretary, Department of Health and Human Services,_from the -
Executive Committee, DHHS Committee to Coordinate Environmental and

Related Programs (CCERP), April 1985).

A Philosophy of Risk
3.2.1 Introduction

The question of what should comstitute a philosophy of risk is a
difficult one. In angwering this question, the definition of
philosophy was selécted from several possible definitions. This Report
defines philosophy as "a set of motivatiné concepts or principles"”.
Several concepts or principles were important in shaping the philosophy
of risk given in Subsection 3.2.8. Six select concepts that contribute
to formulating a philo#ophy of risk from toxic substances are discussed

briefly in Subsections 3.2.2 -~ 3.2.7.
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3.2.2 Statutory Concerns

In a previous Subsection, it is noted that the public expects the
government to act to manage risks associated with toxic effects. At
the national level, this expectation led Congress to enact laws to
control risks to public health that authorize various Federal agencies
to identify and control risks, BSeveral State, and some local,
governménts have enacted similar laws. One consequence of this
legislative approach to risk management is that the authorized Federal
agencies must act within the limits imposed 5y,:he authorizing
legislation. 1In sc&e in;tances. the statutory language is preéise. and
DHHS actions are prescribed in the statute, For example, the Delaney
Amendment requires the Food and Drug Adminigtration to ban food
additives that are carcinogens in humans or animals. Other statutes,

such a8 the Occupational Safety and Health Act, authorize the

Department to identify health risks, but the method of controlling the
risks is not prescribed. Thus the Department's role in risk management
is constrained by legislation enacted by Congress. Any DHHS philosophy

of risk must be compatible with applicable legislation.

3.2.3 Acceptability of Risk

Some risk is inevifable in life; this concept is not new or unu;ual;
Our ancestors had to contend with the risks to health posed by
infectious diseages. poor sanitation, and adulterated food. Each of
these risks has been markedly reduced in the United States, mainly in
the 20th century. However, because of changes ih such elements as

industrial technology, socioeconomic factors, and lifestyle, other
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risks have been identified. The kinds and degrees of risk that we are
exposed to, . and are willing te accebt, have also changed. For example,
now that vaccines and immunization programs are available to prevent
many once-common diseases, the public is not readily willing tp risk
outbreaks from infectious agents, especially since outbreaks appear to
be readily avoidable throdgh a fairly simple control procedure.
Instead, the degree of risk posed by noninfectious disease and toxic
substances is now a major concern. Also, 85 individuals, we seeck a
reasonable;assurance that the environment surrounding us and the
products we use will not cause adverse human health effects. On.the
other hand, the public may prefér to tolerate some avoidable risks
coﬁpared to their practical alternatives. Forlinstance, the
carcinogenic risk of certain chemotherapeutic drugs is weighed against
the risk of death from not treating the cancer. This concept of
relative risk is espécially important in risk management of &rugs. but
may be relevant for risk management of other substances (for instance,
the risk of allowing.contaminéted mud to lie on a lake bottom versus
the risks associated wigh dredging the mud). Two very different
activities are, thefefore. part of a risk-management decision:

1) measuring risk, an objective but probalistic pursuit; and

2) judging the acceptability of that risk; a matter of judgment
including écientific. legal, moral, and societal values.
.Acceptability. or willingness to tolerate risk, is not a fixed
quantity. What ;aé acceptable in the past may not be acceptable
today. As exposures alter, as mores change, as prevention and control
techniques improve, as the laws evolve, as needs arise, as information
on he#lth hazards increases, as alternatives become available,

acceptability changes. For DHHS, legal considerations are very
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important in judging acceptability, however, the other factors listed
above, working both on the law and ﬁha procedures that each agency has
adopted to protect the public health, influence what risks are and are
not acceptable at any point in time. Also, it should be realized that
public acceptability may be different from acceptability to the units
in DHHS, which should be taken into accSunt when the risk is being

discussed.

Egstimation of Risk

The nature and preciéion.of the data available, and the intended use of
rigk infofm#tion, aré important determinants of the public's perception
of the nature of risk. How well the numerical value of risk.can be
specified is largely dependent on the availability of relevant data.
Actuarial .studies of overall life span in large populations can
specify, with considerable accuracy, the risk of death from any cause,
given a few basic characteristics of the individual, such as age and
sex. The other extreme, the estimation of the risk of an event that

has never occurred, such as the risk of "meltdown” in a nuclear power

plant, is entirely theoretical and is made through the synthesis of

rigsk estimates of the various steps in a hypothetical scenario leading
up to the final event. In the case of many human health effects
rglated to chemical toxicants, the data lie somewhere between the two
extremes of the actuarial and the theoretical. Data are placed into a
useful context by the use of inferences, which are based on
assﬁmptions. These assumptions may have differing degrees of validity,
thus leading to undertainty in the inferences, although the data used
may be accurate. This uncertainty can influence public perception of

risk.
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Another determinant is the intended use fof the.data, Use of risk
information falls principally into two catggofies. Ecﬁnomists; |
plﬁnners. and governmentlagenciea use risk informa:ion to make
dperational dqcisions,abput Ather activities th#t cﬁnnot be eoptimized
without knowledge of risks (for example, the determination of premiums
that should be charged for insurance). Health workers are chiefly
concerned with developing or exercising options for the reduction of
demonstrable risks that are susceptible to 1ntervention.‘ For either
purpone4.rink may at tiﬁel be attributable to an individu&l. using a
relatively lafke number of characteristics, such as perscnal medical
history, wéight. habits, etc.._or to a population, group, orla
busineas.'using.few chhrac:e:istics. When a physician recommends that
a middle-aged patient without immediate evidence of chronic disease
lose weight, atop_smoking, etc., the physician is intﬁitively
synthesizing risk information derived from previous aliniéal regearch
‘with his or her perceptions of the characteristics of the given
individual that béar on risk estimates and advising modification of
lifestyle for the pufpose of reducing that risk. This can be termed
personal risk, and most people are acqu&inted with and understand this
type of ;isk. Many peoéle transpose rigks of all types to this
iqmediate and personal type. Risks of toxic effects from substances
are inferential by.naturg and are almost always applied to a pobulation

"or an idealized "average" person.

3.2.5 Voluntary Aspects of Risgk

Another important concept in developing a philosophy of risk is the
voluntary nature of risk, People'knnwingly assume some risks, while

ofher risks are imposed by conditions over which they have little or no

e
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control. In a pragmatic sense, one may be able to distinguish between
voluntary risks (those a person assumes by voluntary action) and
involuntary rigks. In the context of toxic subsgtances, a voluntary
rigk would be one aasumed by a person who used exposure to psoralen and
ultraviolet light to treat psoriasis, while being fully aware of the
risk of cancer formation assoclated wi;h that treatment. An example of
an involuntary rigk would be one posed by an unrecognized chemical
carcinogen in a community's food or drinking water. Sometimes,
dapandinﬁ on the context, the digtinction between voluntary and
inveluntary rigks is unclear. For example. ialthe rigk voluntary or
inveluntary when a aersoﬁ knowingly drinks polluted water because no
other wate? is avallable? The voluntary nature is important in the
perception. of risk. In general, the public is less tolerant of
involuntary risk;, as shown by the legislation to control unwanted

environmental risks from toxic substances.

Perception of Risk

People respond to the hazards they perceive. The effectiveness of

risk-management efforts depends, in large part.'on the public

perception of risk. Several bsycholbgists have studied the process by
which people judge risk and how lay people and safety experts perceive

rigk. They conclﬁded:

- Cognitive limitations, coupled with the anxieties generated by
facing 1ife as a gamble, cause uncertainty to be denied, risks to
be distorted, and statements of fact to be believed with

unwarranted confidence.
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- Perceived risk is influenced (and sometimes biased) by the
imaginability ahd memorability of the hazard. People may not,

therefore, have valid perceptions even for familiar risks.

~ The safety experts surveyed evidenced perceptions of rigk that

closely corresponded to statistical frequencies of death.

~ Lay persons' risk perceptions were based only in part on
statistical frequencies‘of death, Their risk percePtions‘also
inclﬁded Qualjéative aspects subh as dread, the likelihood of a
fgtaiity, and the degree of catastrophic potential. Lay people
also rated involuntary risks ﬁs being more threatening than

voluntary ones.

Thus, the public's perception of risk may differ from that of trained
experts. Government personnel must understand and act on these
different perceptions in the courge of risﬁ management. For example,
the risk management of a ﬁoxic dump site should take into account the-
public's perception of the hazards, if reports of hazards from waste
dumps have recently appeared in the news media, they will color the
public's imagination and noteworthiness of problems associated with any
waste dump in their locale. Risk managers would need to factor this
perception of the public into their risk-management actions (that is,

they may need to educate the public rather than ban the substance),

3.2.7 The Processes of Rigk Assessgment and Risk Management

The processes by which risks are identified, evaluated, and managed are

described in other Sections, but brief comments are appraopriate here.
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Both the gavernment and the public shoﬁld recognize and understand that
risk-assessment and risk-management analyses are probabilistic and
uncertainties are associated with them; that the science of risk
assessment will improve with time as scientific knowledge increases:
that risk management will improve.thrOugh experience; and that as
risks are reduced, any additional costs (social and economic) sﬁould be
communicated to the public. The central concept is the importance of

educating the public about the nature of risk assessment and management.

DHHS Statement of a Philosophy of Risk

Information in this Report leads to a statement of a philosophy of rigk
that DHHS”may be able to adopt as a generic concept. This philosophy
could be amended by individual agencies where appropriate and
necessary, for example, when statutory language dictates an

agency-specific philosophy of risk.

Philosophy of risk - Individuals have always lived with risk, presently
live.with risk, and will continue to live with risk in the future.

Some degree of risk of adverse health effects from toxic substances is
inevitable, as a consequence of exposure to both naturally occurring
and manmade toxicants. The public ;hOuld be made aware of the nature
of the risk. Public health risks that are not acceptable should be
réduced or eliminated when feasible. Means to acéomplish this goal

should not pose additional significant risks.
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The following actions should be considered in putting this philosophy

into practice:
a) Identify hazards that pose risks to public health and well-being.

b) Manaée rigsks sssociated with the identified hazards in a menner

that is prudent and in concert with the public's need.
c¢) Acknowledge the essential participation of the publie.
d) Communicate risks understandably to both experts and lay persons.

¢) Whenever possible, use information that makes it possible to

arrive at an informed estimate of risk.

f) Manage each significant risk through an approach that gives full

congideration to alternative actions to control the hazard

g) Advance the processes of risk assessment and risk management by

research that reduces uncertainties.

3.3 The Views of the United States Environmental Protection Agency (quoted

from Risk Assessment and Management: Framework for Decision Making

[EPA 600/9-85-002])

3.3.1 Defining Risk Management

The NAS has defined the term risk management as the complex of judgment
and analysis that usc the results of risk assessment to produce a

L e
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decision about environmental action. The term was originally meant to
distinguish the political, economic and social aspects of
'decision-making from the scientific exercise involved in the assessment
of risk. It has come in the last year or so to stand for a wider and
potentially more useful concept as the Agency has begun to implement

the National Academy of Sciences definition.

This chapter is about the Agency's application of that wider meaning.
It defines what we hope to gain from the risk management'approach to
eavironmental protection: what cﬁrrent problems we are.addresSing with
it and what our goéls are. It also describes some of the changes in
Agency procedures, operations, or objectives that have developed over
the past several yeérs or more recently, as a result of adopting the

risk management approach suggested by the NAS,

If we regard risk reduction as one of EéA's main reasons for being,
then we éan define risk management as determining and accomplishing
those actions that will reduce risk to the greatest degree given any
patticular level of resources, meaning Agency resources and those of
-society in general. The resource consideration is vital here. One can
argue about how much should be spent on environmental protection, but
at some point everyone must accept that the cpmmitment of resources for
any social purpose has a finite limit. If the number of potential risk
targets is very large in comparison to the number we can realistically
pursue, which seems now to be the case, then some rational method of
choosing which risks to reduce and deciding how far we should Lry to

reduce them is indispensable.
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It is important to Eeép in mind that while individual risk management
decisions may be seen as balancing risk reduction against resoufces.

the system as a whole is designed to balance risk against risk. In
other words, it is essential that we address the worst and most
controllable risks first; failure to do so means that the total amount
of harm that we prevent is smaller than the amount we might have
prevented. Making incorrect priority choices, saving one where we

might have saved two, represents a profound failure of the Agency's

basic protective mission,

In making such balances, the risk management approach regards risks of
the same type (e.g., risks of a particular disease) as comparable
regardless of the route through which people are exposed to them. This
makes sense because we know that risk may be transferred around the
environment and among environmental media.b& natural proces;es or by
pollution cqntrol itself, and the idea is, of course, to reduce the

total risk in the whdle environment.

In practice, however, tﬁis is extremely difficult td do, as EPA
operates under eight major statutes, each directed at a different form
or locus of po}lution. The statutes not only establish the values that
the Agency mus£ protect (and these naturally differ among the
statutes), but in the case of risk to human health, they often appeﬁr
to direct qiffereﬁt approaches to risk reduction. Briefly, there are
two broad groups of statutory mandates to which any risk management
approach must be adapted. In the first (e.g., Toxic Substances Control

Act}, explicit balancing of risks against benefits or costs of control
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is authorized or required. When applied in reference to programs under
such laws, risk management is the analysis and exposition of the

balancing considerations.

In the second group {e.g., the Clean Air Act), a standard that protects
human health or some other value must be established ov some particular
level of technical control must be applied. Cost considerations may be
specifically prohibited during the development of the protective
standard. -Here risk management means finding the most efficient way of
achieving the standard, while at the same time assuring that policies
designed to remove specific pollutants under these laws do not have
perverse effects, such as transferring an equal or increased risk to

another environmental medium.

E
3 Another difficulty arises because we are called upon by most of our

statutes to protect a variety of environméntal values, as well as human
health.' In general, it is moré difficult to quantify risks to these
environmental values {and reductions in such risks by regulatory
action) than it is to come up with comﬁarable esﬁimates for human
health risks. Protection of environmental values is of especially
Breat importance in statutes such as the Clean Water Act. The special
attention given to human health risk reduction in parts of this report
is not intended to indicate any less concern for protection of
environmental values, or any diminished intention to act to protect
them; ‘rather, it rehognizes that risk assessment and the analytieal

1 approaches for risk management discussed here have progressed



ﬁl 32 L

3.3.2 Elements of Risk.Management: Setting Priorities and Meking Choices

In operation within the Agency, the risk management approach has two
major ends: setting prioritieglamOng the risks presented by pollution
that are amenable to control by EPA; and choosing the appropriate
re&uction actions for the risks so0 selected. EPA's current risk
management approach requires that these traditional activities be

expressed, where feasible, in terms of 'risk reduction.

In the case of prio;ity setting.lthis risk-based management ideally
would enable us to insure that the Agency as a whole had an agenda of
potential activities difécted against the worst set of risks
susceptiblelto its contrél. Priority-setting, in turn, is important
because'historically the Agency's agenda has been set less by
systematic analysis than byldirect puﬁlic pressure in resﬁonse to the
environmental issues of the day, often embodied in court orders; |
diverse legislative mandates; or mefely random actibﬁ. To a certain
degree, this react{ve mode of behavior is'inevitable. But it would be
of tremendous advantage to the cause of real risk reduction if the
Agency were able to make thé case that its assemblage of proposed .
risk-reduction targets was a demonstrably more important one than any

other set.

In choosing control actions, the Agency's discretion regarding the
balancing of risks withlother factors varies with the applicable
statutes. Nevertheless, a certain amount of balancing goes on in
virtually every imporfant Agency control decision. Historically, this

kind of judgment has taken placé'at many different levels and sections




- 33 -

of the Agency; when policies or regulations reached the final stages
it was often impossible to establish in any meaningful way the nature
of the judgments that had gone into them. In contrast, in the risk
management approach it is of the essence that such judgments be made as
early and as explicitly as possible, and that the whole array of
cﬁnsiderations that establish an Agency de;ision about controlling some

risk be presented in a comprehensible fashion to senior EPA management.

In general, the balancing that goes into such risk management decisions
includes consideration of at least three major components. The first
is the harmful effect o£ th; pollutant(s) proposed for control. When
the effect is on human health, this factor may be expressed as a
numerical risk estimate, but EPA must control many harmful effects that
cannot be so expressed. It is important to remember that the term
"risk management" is used broadly enmough to apply to these

non-quantifiable effects as well.

Particularly difficult issues of value arise in comnnection with
non-health effects. While we can quantify certain "benefits” that
acerue when such effects are reduced (e.g., increased fishing days,
reduced materials damage), clearly there are some values that defy this
8pproach, yet are obviously important and, indeed, are built into the
language of much of oﬁr legislation. The values include such
Considerations as the value of an unused aquifer or of the preservation
i of pristine wilderness areas. It is important to remember that risk
?_"nasement includes ﬁaking'judgments about values that do not involve

ihu‘an health risk and can not be quantified under the present state of

Ethe ary
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The effects factor is therefore not a8 simple one. Bésides the many
complexities involved in aaséssing the extentlof exposure and the
severity of hazard (which have been discussed elsewhere in this
report), the balanéing decision should consider the distribution of ﬁhe
effect in terms of how many people it affects_over how wide a
geographic area, the reversibility or persistence of the effect, and
the impact of the decision on the long-term health of ecological

systems.

The second factor may be called "cost', although it is not simple
either, It may include the cost of pollution controls, consideration
of the effects of alternative practices, the relinquished benefits of
using a pesticide or other toxic chemical, the danger of displacing
private sector initiatives, dr the impact of some controi option on

employment, firms, or communities.

The third factor is éssentially a measure of confidence. The Agency
almost always acts qndet conditidns of uncertainty, but that
uncertainty has an eﬁormoﬁs range. Similar cost-effect relationships
may look very different to the risk manager if they differ
substantia11§ in the_weight.of evidence tying pollutant to effect, of

control strategy to reduction in risk.

Cost and effect as-wé héve defined them aré. of course, related;
examination of that relationship is at the héart of risk management.
Greater reductions in the harmful effect are usually associated with
higher control costs, typicaily along a curve of declining efficiency.

‘That is, the last increments of pollution control are far more
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expensive than the first. We may find, for example, that it costs as
much to get from 95 to 99 per cent removal of some toxicant as it did

to get from zero to 95 per cent,

There are a number of analytic tools that are aimed at exploring this

relationship, which may be briefly disﬁinguished;

- Benefit/cost analysis

This approach weighs the costs of control, explicitly and directly,
against the monetized Bénefits of coatrol - the avoidance of disease
and the attainﬁent of other social goods (e.g., increased visibilicy,
reduced soiling and materials damage, etc.), Optimal use of
benefit/cost analysis occurs when all factors affected by a decision
can be accurately represented in dollars. This is often difficult to
do, since the Agency is frequently concerned with protecting such
things as human life and the stability of ecosystems, social values for
which there is no market price, or for which current procedures for
finding "shadow prices' are bitterly controversial. In areas where
this is not a constraint (cost of control vs. avoided crop or materials
damage, for example) benefit/cost analysis provides a structured way to

balance effects and costs directly,

- Risk-benefit analysis

Risk-benefit analysis balances the economic benefits of a polluting
activity against the associated risks to health and the environment.

For example, the benefits of using a pesticide (e.g., the value of
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the increased crop yield minus the application cost) are explicitly
weighed against the risks generated by the pesticide'§ use. Note fhat
benefits do not refer to the benefits from regulation, but rather to
the benefits from the use of the chemical. Because risks are not
reduced to commensurate units (dollars), risk-benefit analysis is most
appropriate when the Agency must balance one or two types of risk

against the economic benefits of an economic activity.

- Cost-effective analysis

Unlike the other two approaches, cost-effectiveness analysis begins by
accepting the desirability of a particular control action. It does not
weigh risks against benefits, or monetize benefits; it only looks for
the least-cost path to achieve a given goal, such as the achievement of
a protective standar&. For example, if a nuﬁber of controls.are
available to remove some pollutant from the atmosphere down to a
certain pre-determined level, the cost-effective solution is the one

that does this most chéaply.

Cost-effectiveness analysis is at present the most frequently used risk
management tool at EPA, since so much of the Agency's work is involved
with implementing pollution standards. It is straightforward in
application: in a simplified version, for example, one calculates the
cost-per-ton removed associated with the available options and, all’
other things being equal, picks the lowest. But cost-effectiveness
analysis can also Be used to #ompare different ways of obtaining some
specified degree of risk reduction. An integrated method for doing

this is summarized later in the chapter.
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While these types of analysis could be part of any particular risk
management exercise, it is important to note that risk management does
not, as some critics have implied, demand the inappropriate
monetization of the gocial valuea the Agency is charged with
protecting. Risk management in the EPA sense is the expression of the
"value of the social and governmental expenditure represented by an
environmental control action. The value expressed could be relatively
easy to quantify (e.g., reduction in materials damage or cases of
particular diseases) or difficult - prétection of sensitive ecosystems
or future groundwater use. Risk managemen; is & way of explaining the
logical conneqtions be;ween a body of research, the application of
certain economic, political and social values, and the achievement of

some environmental result,

Inherent in risk management is the idea of comparability. The Agency
has a number of goals, some of which may conflict. For example, deep
ocean dﬁmping'of sewage gludge may reduce human health risk in
compariéon with incineration or land spreading, but may have adverse
effects on marine ecosystems, which are valued in their own right, and
" on the human food chain. Agsigning resources on the basis of the
varying importance attached to the attainment of different goals, and
coordinating efforts that are driven by apparently conflicting goals,
are both susceptiblelto a risk management approach. Indeed, it is hard

to see how they could effectively be done otherwise.

Also inherent in risk management is the principle of consistency.
Since pollution control (and hence risk reduction) is an incremental

process, with the later increments typically costing more to achieve



then the earlier ones, the Agency may be faced with a number of
potential actions with_ﬁidel} differihg marginal costs for the same or
similar risk reduction. It does not make sense to buy dear what you

can get chesap.

Marginal cost congistency. however, may conflict with another sort of
consistency of result. We may want to place an absolute limit on the
risk experienced by any particular individual from environmental
contaminants, or, in cases where residual risks are unavoidable, we may
want to achieve a consistent level of post—regﬁlatory risk in all

control actions.

But propogals to establish absolute regulatory levels, however
attractive they may be in terms of rational management, are constrained
by a sense of the limits of quantification methods. Some important
things cannot be quantified, but are nonetheless real. The Agency will
not be allowed to undertake risk management if the public does not
trust our response to their perceived concerns. Strictly quantitative
models usually do not make allowances for such imponderables as public
confidence; this is why risk management at EPA is not just numbers._
And, of course, we will always fe limited by the uncertain nature of
environgental research and economic data, and we wish to take care not

to read into such numbers more precision than their origins warrant.

Although we feel that the movement toward greater quantifibation of
environmental decision variables is a good trend, the limitations noted
above make it unwise to establish formal trigger points for Agency

actions. It is not appropriate, for example, to settle on a single
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level of risk that would be required before we would consider

regulatory action. Measures of consistency of result, such as marginal
cost per case avoided, are useful guides; they should not be made into
rigid grooves that might deprive the Agency of the flexibility it needs

to carry out its complex missions.

On the other hand, consistency of approach in making decisions based
on risk, cost, and uncertainty is essential. The management of EPA
néeds to know how the actions of the various programs actually work
all together to reduce the harm done by pollutants. Management

should also have the obportﬁnity to compare the relative impact of the

programs.

In order to determine current risk management approaches the Toxics
* Integration Task Force carried out a study of how the various
.

considerations that make up risk management were used in 27 recent

Agency regulatory actions. The study showed significant variations
across programs in the way risk management was actually carried out.
As mentioned earlier, risk management implies some balancing of
;fvalues; the statutes differ in the way they direct us to balance

. values, Particularly in the extent to which control costs may be

~ Considered in establishing allowable or "safe" levels of a pollutant.

E:Part of the difficulty in comparing risk management across programs

f Arises because risk reduction does not even appear as an explicit
%snncept in several of the Agency's statutes. Thus, when applied to a
;t03ram that protects mainly environmental values via technology-based

1fandards' such as the Effluent Guidelines Program, risk management
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meang something different from what it means in connection with a
program (like the Hazardous Air Pollutants Program) focused on hhﬁan
health protection.l_similarly. it is easier to present risk management
decisions in the case of a national program to control a single
substance than when, as in the Sclid Waste Program and Superfund, we
control complex waste streams. Further, programs responsible for
cleaning up wastes (e.g., Superfund) or for controlling useful
substances that are poisonous (pesticides.and toxic industfial
chemicals) have ways of expressing risk management information that are
different from those used by programs that impose pollution conﬁrols in

the usual sense.

Differences in mandate and program structure, however, dp not excuse
the Agency from developing consistent approaches in the areas of risk
management to which ihe statutes are silent; The retrospective study
found that the Agency as a whole had no generally accepted way of
expressing the degree of confidence in the pollutant-effect connection
or of dealing with_iniefmedia transfer of risk. Moreover, despite
their historic differences in approach, EPA_programs are part of a
single national effort embodied in-a single Agency. The Agency in turn
must respond to a Basic requirement of good public policy: to
establish the connection between some expenditure and some recognized
public good. Most regulations cos£ something, whether expressed in
dollars spent by industry or in terms of the consequences of doing
without a useful product. All-regulations use up Agency resources.
Agency management needs to assure that the total of Agency and societal
resources devoted to the prevention of harm to human health and the

environment is being applied efficiently.
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3.4 Another Meaning of Risk Assesament (quoted from Assessing the Assessors:

Toward "Risk Aware" Courts, by Paul Schaffman [Environmental Impact

Assessment Review No. 24, Elsevier, 1986))

3.4.1 Assesaing the Risk of an Industrial Accident - the Science of Risk

Assegsment

A'risk assessment must contain two distinct parts. First, a
quantitative measure of risk ig estimated. Then the gignificance of
risk is evaluated. ?he egtimation is undertakén by technical

experts, while the evaluation is done by generalist poelicy makers. The
distinction between these roles is critiéal.- Scientists quantify risks
through hazard identification and estimation. Policy makers evaluate
risks conai&ering socia;. economic, legal, and maral factors. Both are

crucial to adequately characterizing a risk situationm.
Risk Estimation

The estimation of risk requires separate determination of the
probability and consequences of an event. The probability of a given
occurrence is detefmiued by summing the individual probabilities of
events leading to that occurrence. All causative events that can lead
to that occurrence must be identified, along with the pathways that
lead to it. This process is known as "fault tree" analysis, and may be
conducted in a direction either flowing from causative evernts, or

causing specific consequences.
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Accurate risk estimates are difficult for even simple events. Problems
arigse in constructing the fault tree (each and every pathway must be
identified) and assigning accurate probabilities to every event in the

tree. For catastrophic events, these problems are magnified because of:

indompléte knowledge of all possible events;

- incomplete knowledge of pathways leading to known eventsi
- lack of historical data upon whicﬁ to base estimates;

-~ the effect of human error on estimates;

- interdependence pf events leading to catastrophej

-~ inability to predict consequences because of ecological complexity;

and

- 1limitation of science to predict human effects from small doses of

toxic substances.

Subjective assumptions must be incorporated into risk estimates.
Decisions concerning the allocation of funds, the way in which data are
presented, statistical methodé selecﬁed and the choice of words all
reflect the subjective bias of the risk estimator. Despite such
subjectivity, the quantification of risk is presumed to be a scientific
enterprise. The estimator is expected to document subjective inputs,

assumptions, and uncertainty, along with their causes and effects, 8o
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that estimates are reproducible by cther scientists and, more

importantly, that they alert decision makers to the subjective

components of the estimate.

Risk Evaluation

Risk evaluation requires that all factors related to the risk be

identified and explained. This allows the decision maker to place the

quantitative estimate in perspective. A number of questions relative

to risk evaluation must be addressed before a full evaluation can be

completed:

"~ Are

~ Are

- Are

- Are

- Are

risks

risks

risks

risks

risks

voluntary?

controllable? (Can impacts be mitigated?)
equitably distributed?

particularly dreaded (as are.genetic effects)?

of a knowable magnitude?

~ Do thresholds exist?

- Do alternatives exist?



~ 44 -

-~ Is the activity familiar or new?
- 1 the action an emergency?

An agency conducting a risk assessment must weigh all of thege

questions in the evaluation stage.

Separating Two Phases of Risk Agsessment

A risk assessment becomgs “hlurred'" when the estimates and the
evaluation are not conducted separately. When this happens, a decision
maker will rely on a guantitative estimate fo make a safety decision
(for example, deciding that én action is safe because it has a low
probability'of occurrence) or will ignore the estimated risk and make a
decision based on policy considerations aione; In either casé, a
complete picture of risk has not been part of the decision. Where
catastrophic risks are of concern, the estimation phase Of'the
assessment often domina&es federal decision making. Because of the
time and expense required to regulate catastrophic risks, an agency may
find it easy to focus on the low probability of harm, rather than on
the other considerations listed above. This tendency is especially
gharacteristic of agencies having statutory mandates to promote

activities that can generate catastrophic risks.

The closeness between the estimators and evaluators within regulatory
frameworks can further blur an assessment. Complexity and scientific
uncertainty associated with risk estimates allow the estimator to

tacitly incorporate policy considerations into the estimation. Also,
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the controversial nature of decisions based upon risk assessment may
cause policy makers to overvalue quantitative estimates in support of
decisions. By pointing to existing "science", policy makers are

relieved of responsibility for difficult decisions.

Related to the problem of blurring is the credibility of the risk
estimate. Agency bias is often revealed by choices to over- or
hnderestimate risk. An agency with goals other than the protection of
health méy underestimate the probability or consequences of events if
the discovery of rigks might jeopardize a project. Alternatively,

risks may be ekaggerated by agencies that have public safety goals.

Case Study

The adequacy of a Department of Transportation risk assessment to
determine the dangers resulting from the transport of radioactive waste
was the central issue in a series of cases issued by the Second Circuit

in 1983. In the City of New York v. DOT the district court

(Judge Sofaer) ruled that the Department had not adequately evaluated

the risk involved in transporting radioactive waste through New York
City. The appeals court, in an opinion bearing the same name,
determined that the lower court had exceeded its review authority and
that the agency risk assessment was acceptable. In February 1984, the

Supreme Court refused to review the appeals court decision.
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Background

The transport of radicactive waste clearly poées the potential for a
catastrophic accident. Public concern for the dangers of radiocactive
material transport has heigh;ened, as witnessed by the increased number
of local bans and referenda. The City of New York amended its Health
Code in January 1976 to prohibit the transport of large quantities of
radioactive materials within its borders. This prevented Brookhaven
National Laboratories from shipping spent nuclear fuel through the
city, and affected a commercial power plant that was scheduled to begin

operation,

Thg Hazardous Materials Transportation Act empowers DOT to regulate the
transport of dangerous materials. In August of 1978, DOT initiated a
rulemaking effort. The final rule was promulgated in January 1981.
Throughout the rulemaking, DOT made it clear that it was concerned
specifically about the New York ban. The pertinent sectiom of the rule
is Appendix A to 40CFR Part 177, which has the effect of preempting all
state and local bans unless rigorous requirements can be met for an
exception. The rulemaking considered only highway transport; other
modes (e.g., barging) were not analyzed. DOT's stated rationale for

the rule was that:

«...the public risk in transporting these materials by
highway are too low to justify the unilateral Impositien
by local governments of bans and other severe
restrictions on the highway modes of transport. Other
modes of transport gemerally do not appear to'offer-

alternatives which clearly lower public risks....
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NEPA significance, under Section 102(c), is the central issue in these
cases. An agency action not meeting the significance definition will
not require a full Environmental Impact Statement. DOT did not prepare
an Environmental Impact Statement for the rulemaking. Instead, relying
on a less intensive environmental risk assessment, the department
cﬁncluded that the risks posed by the rule‘werelnot of a significance
.to trigger the 102(c) threshold. Both decisions turned on the

perceived adequacy of the assessment.

Risk Estimation: Probability of an Accident

Relying on several government studies, DOT concluded that it was 'very
unlikely" that a worst case accident would occur. This conclusion was
supported by both courts, which gave detailed consideration to the
probability estimate. However, the lower court review found DOT's
tendency to underestimate probability and ignore uncertainty to be
indicative of a bias that permeated the assessment. The appeal# court
decision deferred to agency expertise and found no flaws with thé

estimate.

The number of shipments per year is the initiating variable to the
calculus. Future projections of this number are subject to great
unce:ﬁainty, as acknowledged'in the studies upon whicﬁ DOT relied.
There is uncertainty concerning the amount of waste that will be
generated and the fﬁture prospects of plutonium recycling. The
distri?t court faulted the department for choosing the lower of the two
available estimates without stating a reason, and not acknowledging the

uncertainty inherent in the estimate. The appeals court did not
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mention the uncertainty. nor did it require the department to discuss
“the relatively minor differences among experts ... in predicting

shipment levels™.

To determine an accident rate, DOT relied on historical data. This is -
troublesome fﬁr catastrophic assessments because the events have never
occurred. Also, the ﬁata used was highly unreliable, because only a
small percentage of accidents are repnrtgd. Plaintiffs aileged ;hat
DOT had suppressed unfavorable data to support a view of "safe"

travel. Although DOT acknowledged uncertainty, the district court
required them on remand to further document.the claims. The appeals
court characterized the use of historical data as proper "double check

estimates derived through independent means’.

Human error can have synergistic effects that increase the probability
of accidents. Althoggh'oﬁglgtudy alluded to the potential effects of
human error in causing accidénts, DOT did not include human error in
its estimates of probability. The district court insisted that human
error be included in deliberations. The court recognized the
difficulty in estimating the effects of such errors, but did not
require quantification of all variables. [t stated "NEPA does not
req;ire -«« technical ... analysis of each element in a probability
evaluation, ... [Tlhe agency [must] study, discuss and take into
account matters that may affect auy statistical estimates ...". This
eriticism was found to be unjustified by the appeals court. Although
the DOT acknowledged that human errors "compromise cask integrity in

a ... small fraction of shipﬁents," the lower court's criticism was not
‘considered reasonable. According té the appeals court, for a source of

risk that insignificant, implicit consideration was adequate,
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Actslof sabotage may be the most likely cause of an accident during
transportation; such actions are not quantifiable. DOT did not
include the effect of sabotage in its estimate. Instead, the
Department relied on the fact that the Nuclear Regulatory Commission
regulates the physical security of radicactive materials during |
shipment. The district court found cthis omission to be the most
serious in DOT's probability estimate. Like the problem of human
error, one study upon which the agency relied found sabotage to have
gignificant potential. Because of this, Sofaer required the Department

to “show that it is aware of this additional uncertainty".

The divergent treatment of the probability estimates by the two courts
shows how DOT was able to manipulate the assessment. Unlike the
district court, the appeals court exhibited a highly deferential scope
of review, and allowed the agency to ignore or discount factors related
to probability. The district court opinion exposed uudeflying agency
tendencies to‘skew the estimate. Beﬁause of the remote possibility of
accident, such tendencies were not considered arbitrary by either
court. The district opinion required DOT to address these concerns in

the remand.

The blurring effect of the DOT assessment is also seen here. For acts
of sabotage or human.error, the Department made policy judgments not
to include their effects in the estimate. However, both events were
determined credible by studies relied on by the agency. This resulted
in the agency neither estimating nor evaluating these events. They
were evaluated as being remotely possible. Other factors, such as the

public perception of risk, were not considered.
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Risk Assessment: Conseguences of Accident

There were several_studies estimating the results of a worst case
accident. Costs of such an event were placed as high as nine billion
dollars, Estimates of latent canéer fatalities ranged from as low as
one million to as high as 23 million. DOT characterized the impacts of
such an accident ag "extremely serious"., Two distinct categories of
social impacts exist: 1) actual impacts should the event occur, and

2) the impacts that rigsk itself may generate. _Ihe first type of social
cost of a catastrophic nuclear accident includes psychological impacts,
disruption of business and social activities, and increased political
concern over other nuclear activities. These events were not addressed

by the Department.

DOT focused on the sécond type of social imﬁact, including cﬁanges in
property values and physical disease arising from the fear of a major
accident. The Department dismissed such concerns as "irrational". The
district court disagréed, stating that “fear - for whatever reason -
does affect human health and well being." The court was correct in
finding DOT at fault. However, the Supreme Court has ruled that fears
generated by risks need not be considered in environmental impact
statements. The appeals court, relying on the Supreme Court decigion,

found DOT's estimate of social consequences to be adequate.

Risk Evaluation

The Council on Environmental Quality (CEQ) rules require separate

evaluations of probability and consequences. As defined in CEQ
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regulations, risk significance is determined by the degree to which a
proposed action affects health and safety, the controversy surrounding
it and the degree to which the possible effects are uncertain or
"involve unique or unknown risks." As stated above, other factors
necessary to evaluate risk include the voluntary nature of risk, the
available alternatives, the dread nature o% consequences, the

distribution of risk, and the newness of the technology, among others.

However, DOT blurred the assessment by avoiding consideration of these
factors. Instead of evaluating the significance of these issues
separately, the departm;nt aerely stated that the probability was low.
DOT based its entire evaluation of risk on probability alone, and

ignored factors of imminent importance to a safety decision.

For these reasons, the district court found the assessment arbitrary:
"Each time the agency addressed the issues of impacts, it ... reiterated
that the likelihood of a severe accident was too low to warrant

limiting highway transport ...". In Sofaer's words: 'Where risk is
credible and grave, low probability is only one of several factors that
shoﬁld be considered'". The district court did not allow DOT to avoid

evaluating the conseqﬁences by focusing on low probability alone.

However, the appeals éourt found no problems with DOT's evaluation of
risk, and overruled the lower court. The opinion reveals a lack of
understanding of the science of risk assessment, upon which Sofaer
based ﬁis decision. Newman was unable to comprehend the lower court's
insistence that DOT evaluate the risk. He found that by estimating

the risk DOT had fulfilled its obligation under NEPA. Instead of
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analyzing Sofaer's critique of the evaluation, the appeals court
attacked his rationale from alternative viewppints. In go doing, the
appeals court avolded scrutinizing the substantive shortcomings of the

evaluation.

Firat, the appeals court believed that Sofaer's criticism was directed
toward the methodology chosen by the Department: '"Judge Soﬁaer could
have meant that DOT was required to use some other form oflrisk
agsessnent ...'. Should that have been the case, the court Argued that
if an “Agency's choice of methodology 1s justifisble in light of
current scientific thought, a reviewing court must accept [it]".
However, the court misapprehended Sofaer’'s position; in fact, he.was
attacking incorrect use of the methodology, not the methodology

itgelf.

The second interpretation offered by the appeals courts was that
"Sofaer might have meant that DOT was wrong to conclude [the rule)
wouyld have no signifiéaﬁt impact on the environment once the department
had conceded the infinitesimal probability [of a catastrophe]”. The
view that Sofaer substituted his own policy judgments for those of the
agency, is aléo mistaken. In fact, his opinion is based on DOT's
refusal to evaluate significance based on factors required by CEQ

regulations and accepted scientific practice.



4, Main Aspects to be Considered in the Risk Management Process

I shall quote Dr A. Moghissi from the Offilce of Research and Development

of the U.S, Environmental Protection Agency:

Risk assesement hag peen used in_m;ny leéments of industry and commerce
for some time. Ingurance companies use statistical evaluation of various
parameters to rationalize differences in insurance premiums, It ls well
known, for'inatanca. that male teenage automobile driveras have a
comparatively higher accident rate than o;her drivers; thersfore, they
have higher insurancelfate;. Similarly, cigarette smokers have a high
lung-cancer r;te. thug life insurance companies levy higher premiums on

them.

The application of risk assessment to the field of engineering is not a
new practice. As far back as the nineteenth century, the reliability of
boilers was evaluated by mechanical engineers. Boiler codes were
developed as a result of a qualitative and semi-quantitative risk
assessment in an effortlto reduce the rate and severity of boiler-related

accidents.

Probably the first formal risk.assessment conducted for a major industry
was for nuclear pnwef plants. It has become a model for other industrial
risk assessments. Subsequently, its results have been hotly contested
because of the societal implications; however, the methodology used in

the original reactor safety study has not been questioned.
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Due to the interdisciplinary ﬁature of risk &sséssment, it has been
difficult to develob a uniform terminology. Recently, séveral
organizations havg attempted to reach a consensus on the objectives, the
process, and the terms used in risk aséessment.- The National Academy of
Sciences in the United States and the Royal Society in the United Kingdom

are two such organizations. This paper uses the definitions developed by

the National Academy of Sciences and describes some additional terms.

As used in this article, the term risk analys’is includes both risk
assessment and risk management. The National Academy of Sciences has not
provided a term to déscribe the entire process of scientific evaluation
up to the final societal decision. However, there appears to be a
consensus on this term indicated by the formation of the Society for Risk
Analysis. Several bills in the U.S, Congress rely upon the woprds risk

analysis as defined in this paper.

4.1.1 Risk Assessment

The scientifie process of assigning the probability of an adverse
effect to an action or a situation is termed risk assessment.

Ideally, risk assessment is as objective as an engineering design.
However, there are certain areas of risk assessment which, at least as
practiced today, require judgment. In its generalized form, risk

assessment consists of one or more of the following components:

Engineering Failure Assessment. Engineering failure assessment
consists of evaluating the reliability of specific segments of a plant

operation. The previously mentioned reactor study used a fault-tree
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analysis to detérmine equipment failure and its consequences. As
currently applied, engineering failure assessment is the only component
of risk assessment that gives probabilistie results. The results
provide the necessary data for a.consequence analysis. These data are

often referred to as source terms or loading factors.

Exposure Assessment. An éxposure assessment connects the source
terms to a potential effect. In the case of release of toxicaats,
exposure is expressed as a concentration in air, water, or food. On
occasion, expdsure is also used to indicate the prevalence of certain
factors in automobile a;cidents. In the case of human health, the
exXposure asséssment requires the prediction and/or measurement of
speﬁific toxXicants in air, water, and food, as well as the
establishment of the duration of the exposure and the population

exposed.

Effects Assessﬁent. This assessment is conducted in two steps: The
first step identifies a hazard. For example, a chemical compound is
determined to be a carcinogen. (Note that hazard identification is a
'detérministic process)., The second step is the dose-response
assessment, which relates a given dose to an effect. The example of
ionizing radiation can be used to show the process of effects
assessment., First, it is determined that ionizing radiation is
causatively related to the induction of several forms of cancer such as
leukemia. Second, the effect is quantified. The National Academy of

Sciences, in its report on "The Effects on Populations of Exposure to
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Low lLevels of Ionizing Radiation: 1980 provides a dose-response

function for leukemia,
R = 0.9892D + 0.008508D2

where, R = the excess risk and D = the radiation dose in rads for gamma

and beta radiation.

Risk Characterization. The last step in risk assessment is risk
characterization which combines the engineering failure assessmént,
exposure asgessmeént, and effects assessment to describe the nature and
magnitude of risk along with the uncertainties associated with the

entire process of risk assessment.

Risk Assessment Poliﬁy. Rigk assessment aslpractiqed today hust rely
upon inadequate scientific information. In certain cases the
scientific basis for the assessment is known but the necessary data are
unavailable, The engineering failure assessment falls under this
category. The traditional use of plant repair data to predict
engineering failure has limited usefulness for new equipment. For
example, the reliability of an improved pump might be assessed on the
basig of the reliability of an older version. However, this apprﬁach
can be faulty. The new pump may be considerably more reliable or added
features may offer new areas”for failure. In the fist case,.the old
information may overpredict the failure and in the second case it might

underpredict failure,
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In contrast to the engineering failure assessment, the effects
assessment oftén lacks a solid scientific basis for the evaluation. In
an article describing cancer risk assessment, which appeared in the
November 1984 issue of Mechanical Engineering, the authors show that an
effects assessment for cancer lacks a fundamental understanding of how
“the results from an animal experiment relate to humans, where there is
ample evidence that various species of animals have differing
sensitivities for induction of cancer. Interspecies extrapolation
remaineg a serious and unresolved problem. Simil#r problems exist in
the extrapolation from the high dosage levels used in animal
experiments to the levels found under environmental conditions.

Because experiments using low levels of toxicants would require a large
number of animals, often exceeding millions, invegtigators use a
smaller number of animals, typically several hundred and increase the
dose proporticnally. Unfortunately, this approach may regult in
blocking a numbér of biologicai defense mechanisms and provide false

information.

These examples show that risk assessment as practiced today, cannot be
based on purely objective data. Traditionally, risk assessors have
chosen a conservative approach. For example, the information from
older éumps was used if there was a reasonable certainty that the risk
would.be overestimated. Similarly, prudence was used in the assessment
of cancer risk using upper limit risks for various carcinogens. The
underlying assumption was that as long as the risk was small, a
conservative approach had little or no impact on the final decision.

Furthermore, risk assessment was often used to evaluate various options
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rather than determine final values., It was hoped that, although the
final risk information ﬁas inaccurate in its absolute value, the
inaccuracies would be unimportant in a comparison of options. The use
of these subjective assumptions led the National Academy of Sciences to
urge a uniform policy for risk assessment, This policy would be based
on scientific judgment with no societal implications. Fortunately,
advances in riﬁk assessment are being made that reduce the necessity

for an overall scientifically based palicy.

Risk Management

Once the results of risk assessments are available, the societal
implications of the risk must be evaluated. This process is referred
to as risk management. Whereas there is a general agreement on the
components of risk assessment. the viewslon risk managemént vary
widely. As in the case of risk assessment, there are objective and
subjective components in risk management. in risk management the
objective component must be judged in the context of the social
sciences which, by nature, often use semi-quantitative information or

information containing a high degree of uncertainty.

Risk Value. The risk value is the numeric information resulting from
risk assessment. This information is expressed in various forms., For
example, the generation of one.GW(e)y of electricity from a nuclear
power generator may be associated with a certain health risk,
Similarly, exposure to 1 ug of benzene per m*> of air over a 70-year

lifetime has an upper boundary of added risk of death by 7 x 10°°.



Uncertainty of Risk Value. This phrase refers to the statistical
adequacy of the risk value. A rational decision would favor reliance
upon higher certainty. Unfortunately, this field is not highly
developed and in most cases, the upper limit of risk is given with the
tacit understanding that the lower limit might be zero. However, there
is no scientific reasoun to accept that thé upper limit is the
statistical limit of the "true" value. William D. Ruckelshaus, present
Administrator of the U.S. Environmental Protection Agency, in a speech
presented at the National Academy of Sciences, recognized this weakness
and has emphésized the need for improving Fhe scigntific basis for
determination of uncereainties of risk data. In the past it was argued
that provisioﬂs for upper limits of risk were adequate for selecting
one option among several, The vaiidity of this approach remaing
unproven because the biclogical dose-response function may not be
linear in the region of concern, and because the dose-respanse

functions for various compounds may be significantly different.

Cost Impact. Cost impact establishes the costs of various options
and determines differences among them. The imposition of control
technologies with an associated cost must be justified with an
associated cost must be justified on the basis of a commensurate risk

reduction.

Cost/Benefit Analysis. This final step in the objective area of risk
management combines the three steps discussed above. In this step the
costs of a decision are optimized in terms of benefits derived from the

reduction in risk,.
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. The subjective aspects of risk management fall into three categories:

Risk Perception. Risk perception is the most serious obstacle in

risk analysis. It pfevents a rational decision because the perception
is, in certain cases, different from the true risk estimated on the
basis of the best available scientific information. 4s a general rule,
the public tends to overestimate low probability/high consequence
events and underestimate high érobabilityllow consequencelevents.
Accordingly, poliéy makers are forced to be too restrictive on the

former and too lenient on the latter.

_ A typical example of & high probability/low consequence risk event is
smoking. It is know that a high percentage of lung cancer in the
United States is caused by smoking. However, because the cancer often
appears many years After the smoker starts io smoke, and beéause the
smoker is usually the only victim, smoking continues to be practiced

with little or no restriction.

Conversely, nuclear power is an example of a low probability/high
consequence risk event. Despite its reasonable safety record,
restrictions are imposed on that industry by regulations, standards,

actions of public interest groups and costly interventions.

Political and Legal éonstraihts. These place additional limitations

on an ocbjective risk managemeqt process. Although these constraints
are often the result of other factors such as cost/benefit analysis and
risk perception, on occasion, they are dictated by local mores,

interests of a special group, or resource availability.
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In;angible Values. These are probably the most significant and least
quantifiable areas of risk management. - The beauty of a natural forest,
a clear view of a mountain peak, and the unmuddied waters of a fresh
stfeam are not quantifiable in monetary or any other term known to risk
managers. The importance of these values to society is a matter of
epinion and cannot be determiﬁed solgl; on the basis of cost/benefit
analysis. This is the only subjective area in the risk analysis which,

in a free society, must be determined by a consensus,

Risk and Public Policy

Risk analysis is the factual approach to public policy decisions.
Although in its infancy, it provides a way of separating the
scientific/technical process from value judgments. In order for rigk
analysis to function properly several advances must be made in the
scientific techniques on which it is based. Risk analysis is a complex
and logical'process and, like any other branch of science and
engineering, must be refined by the devotion of time, effort, and

resources.

William Ruckelshaus has advocated the use of risk analysis as a major
regulatory tool. He has outlined its prerequisites and its
limitations. He hés emphasized that risk assessment is the domain of
the scientific community, while risk management is the province of the
decision maker. Ruckelshaus implies that the scientific community
possesses no more qualifications to make societal value judgments than

any other segment of the society. He has also pointed out the problem
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of uncertainty in risk assessment as it relates to risk management.
According to Ruckelshaus, the upper limit of risk must be supplemented

by a value describing the most likely value of risk.

The implementation of these suggestions could lead to the elimination
of risk assessment policy based on arbitrary decisions. The separation
of risk assessment from risk management will undoubtedly necessitate a
reevaluation of the risk assessment process as practiced today. It
will rule out decisions made according to societal considerations.

Risk assessment must attempt to provide scientific information |
essentially free from societal considerations and it is the
responsibility of the risk managers to apply prudence in their

decisions.,

The key to the acceétance of risk assessmenﬁ as a regulator? tool is
public education. Public policy must be based on the idea of reducing
adverse effects of various insults, such as pollutants, on the
population. The scientific process of identification and
quantification of potential harm is called risk assessment. Therefore,
risk assessment must become an integral part of the public policy.

This policy must be based on true risk and not perceived risk. If the
public's perception leads to wrong decisions, the solution is not to
eliminate the public_participation, but to educate the public so that

correct decisions are made,

Figures 6a and 6b summarize the content of the above chapter.
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FIGURE pa,  SUMMARY OF MAIN ASPECTS T0 BE CONSIDERED IN THE RISK ASSESSMENT
PROCESS g
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OBJECTIVE . SUBJECTIVE
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FIGURE 6b,  SUMHARY OF MAIN ASPECTS 70 BE CONSIDERED IN THE RISK MANAGEMENT

PROCESS
RISK MANAGRMENT
OBJECTIVE SUBJECTIVE
RISK VALUE RISK PERCEPTION
UNCERTAINTY- OF-RISK 'POLITICAL AND LEGAL
VALUE CONSTRAINTS
C0ST IMPACT
TNTANGIBLE VALUES
COST/BENEFIT ANALSSTS
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: 5. WHO Approach to Risk Management

WHO has had to apply risk management principles when designing its new
Drinking Water Quality Guidelines or its new Air Quality Guidelines. First of
all, WHO has given up the idea of proposing international standards, because
the design of sténdards should be made at country level with due consideration
of the economical, technological and social background. For example, in a
developing country with arid climate, the water qualitylstandard has to be
designed not only in accordance with the scarcity of water resources, but also
with the limited technical capacities to carry on extengive water analysis.
Therefore, fhe WHO guidelines provide only the scientific data resulting from
risk assessment rgseartheslto be used for the risk management process to be
developed at country level in order to design national standards. However,
WHO has deemed it necessary to propose '"guideline values' which look like
proposed standards. These guideline values are the result of a risk
management process, for example, in relation to cancerogenic components, the
risk management criterion used was that the guideline value represents the
exposure level at-which one additional case of cancer out of 100 000

inhabitants may be expected yearly.
6. Conclusions

The risk management process means considering, besides health effects and
economic, social and tecﬁnical constraints, also the public perception of
risk, legal provisions and govefnment policies to design exposure standards on
the basis of scientific data resulting from risk assessment researches, i.e.

epidemiological studies and animal experiments.

{t is important to remember that where risk assessment is a scientific

exercise, risk management is a pslicy-making process.
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LA STIMA DEL RISCHIO PER LA SALUTE

Gicovanni Alfrede Zapponi, Anna Rita Bucchi & Carlo Lupi

Istituto Superiore di Sanitad - Roma

1. Introduzione

Il termine "“RISCHIC" assume diversi significati nella lingua
italiana: pud essere usato come sinonimo di "pericolo", di "sorgente di
pericblo“, come anche di "probabilita d4i un danno". Nella letteratura
scientifica anglosassone relativa alle problematiche qui discusse, il
termine "risk" & di regola utilizzato per definire il "grade di probabi-
litd di un danno potenziale 6 di un evento negative in genere", mentre
al termine "hgzard“ & generalmente attribuito il significate di "sorgen-
te di pericolo”" o di "situazione che comporta un pericolo". Nelle pagine
che seguono, quando si parlerd di stima di rischio, si fara riferimento
soprattutto al primo di questi due significati; quando invece si parleri
di identificazione di rischio, si fara riferimento sopratutto al secon-
do, in accordo- con 1 corrispondenti termini anglosassoni "risk
assessment" e "hazard identification".

Per Fstima-di rischio" si intende un'attivita oggettiva (nel senso
di riproducibile, se effettuata da pill operatori che utilizzano le
stesse procedure e gli stessi dati, allo stesso modo di altre operazioni
a carattere statistiCO*ﬁatematico), s carattere probabilistico, basata
su dati di osservazione e di esperimento, 5p considerazioni teoriche e
su metodi matematici e statistici.

In termini generali possonc essere identificate sei fondamentali
categorie di rischio (Lowrance, 1980; Weinberg, 1981):

1. Patologie infettive e degenerative

2., Catastrofi naturali

3. Avaria o crisi di grandi sistemi tecnologici

4, Rischi a livello individuale e di scala minore

S. Rischi di effetti ritardati causati da eventi d4i

limitata entitad quantitativa
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6. Eventi sociopoliticl a_caratfere distruttivo

Nel campo della stima del_rischib I'analiei & attualmente dedicata
sopratutto ai grandi sistemi tecnologici (3), agli effetti ritardati di
piccole dosl di agenti tossici (5) ed ai rischi sﬁ gcala minore ed a
carattéfe‘individuale o relativi a piccoli gruppi (4) (rischi domestici,
dovuti al traffico, nell'attivitd professionale, etc.).

Il genere umano & continuamemte sottoposto a rischi di vario genere,
anche se cid non & sempre adeguatamemnte compresc o percepito.

E'di fondamentale importanza, dal punto di vista del soggetto
sottoposto al rischio, come anche dal punto di vista sociale e della
"gestione del rischio", la distinzione tra rischi "“volontari", per i
quali il soggetto a rischio pud decidere sul livello d4i rischio a cui
sard sottoposto, e rischi "involontari”, per i quali cid non accade.

A scopo di esempio, in Tabella 1 e 2 sono riportate alcune stime d4i
rischio relative a varie attivité. umane. I rischi sono distinti in
volontari ed involontari; i metodi con cui i rischi sono stati calcolati
non sono sempre gli stessi. Infatti, in alcuni casi le stime sono state
ottenute da statistiche correnti, basate su ampie serie 41 dati; in
altri, la valutazione & operata sulla base di estrapolazioni o su metodi
probabilistici. Questi aspetti saranno esaminati in dettaglioc in segui-
to; @ tuttavia utile rilevare, ad esempio, che mentre il rischio connes-
so con l'uso dell'automobile & stato calcolate facendo riferimento a
dati spatistici del tipe di duelli utilizzati dalle assicurazioni
(frequenza e categorie di incidenti per area e periodo temporale), il
rischio connessoc al fumo 2 derivato da estrapolazioni da dati epidemio-
logici e di sperimentazione su animali (generalmente affetti da maggiﬁr
incerfezza dei precedenti), ed il rischio connessoc con l'uso di energia
nucleare & stimato nel caso specifico con metodi "probabilistiei" (del
tipo "albero dei guasti" ed "anélisi dell'affidabiiita“, con una larga

compohente induttiva}.

Il problema della "gestione del rischio" di cui si & accennato
sopra, ed in particolare quello dei "rischi accettabili" deve essere

necessariamente distinto da quello della "stima del rischio". Nella
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TABELLA 1. Esempi di "Riachi Volontari® (Dinman, 1980; Kletz, 1980}

Attivita Rischio {persona/annoc)
Fumo (20 siq./giorno) 1 su 200

Alcool (1 bott. vino/giorno) 1 su 13.300
Football 1 sgu 25.000

Corse Automobilistiche 1 su 10.000

Guida di Auto 1 su 5.900
Alpinismo in Roccia 1 su 7.150 ‘
Pillole Contraccettive 1 su 50.000

Nautica a Motore . 1 su 5.900

Sci ' 1 su 1.430.000
Gravidanza ' 1 su 4.350

Raggi X Diagnostici{dose media USA) 1l su 100.000

"gastione del rischio", le decisioni sono, o dovrebbero essere, il
risultato di un giudizio sociale {relativo non solo ai rischi creati da
attivitd umane ma anche al rischi "naturali®, per 1 quali, se non 2
posgibile eliminare le cause, 2 in genere possibile ridurre gli effetti
con azioni preventive). In tali processi decisionali viene definito il
livello di rischio da ritenere socialmente accettabile in base a
considerazion1 non solo di tipo tecniQo-scientifico, ma anche d4i tipo
politico-socioc-economico, taenendo in genere conto anche dei benefici
eventualmente connessi alla particolare situazione che induce il ri-
schio.

La stima del rischio & invece un'operazione a carattere sostanzial-
mente tecnico-scientifico, che in linea di massima dovrebbe essere
effettuata da persone diverse dai "decisori".

Il giudizio sull'accettabilitd dei rischi rappresenta un problema
molto complesso, per il quale non esistono soluzioni definitive, anche
perché il continuo progresso delle conoscenze scientifiche e delle

tecniche di prevenzione obbliga continuamente a rivedere le definizioni
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TABELLA 2. Esempi di "Rischi invelontari" {(Dinman, 1980; Kletz, 1980)

Attivitd Rischio (pefsona/anno)
Urto di Auto (USA) _ 1 su 20.000

Urte di Auto (UK} : 1 su 16.600
Inondazione (USA). ' | : 1 su 455.000

Crollo di Diga (Olanda) 1 su 10.000.000
Terremoto {California) 1 su‘saa.ooo
Caduta 4di Rereo (USA) 1 su 10.000.000
Rilascio da Centrale Nucleare (USA) 1 su 10.000.000
Leucemia 1 su 12.500
Influenza _ -1 su 5.000
Esplosione di recipiente a

pressione (USA) 1 su 20.000,000

dei rischi accettabili.

Nelle decisioni sull'accettabilitd dei rischi sono adottati in
genere due criteri base (tra i quali bossono tuttavia sussistere solu-
zioni intermedie):

- Il principio della "Comparazione Rischio-Beneficio" (accettazicne di

" un rischic se esso & inferiore al beneficio indotto dall'azione che
crea -1l : rischio)

- Il principio del "Rischio Trascurabile" o "De Minimis" (il rischio &
accettato se & sufficientemente basso da essere ritenuto trascurabile,

almeno in confronto a rischi del tutto "normali") (Weinberg, 1981)

Il'riferimentq all'ﬁno.o all'altro dei due principi comporta anche
delle differenze sull'impostazione del metodo di stima, che nel primo
caso deve includere anche una valutazione del beneficio, operata nei
limiti del possibile in modo omogeneo e seguendo gli stessi criteri di

quella del rischio,
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E' qui importante mettere in evidenza alcuni aspetti critici della

comparazione rischio-beneficioc in campo tossicologico ed ambientale.

1.

Infatti, sono individuabili le sequentil possibili situazioni:

Il soggetto a rischio ed il soggetto che fruisce del beneficio

coincidono, e rischic e beneficlo sono esprimibili nelle stesse

"unitd di grandezza". Ad esempio, nel caso dell'uso di un farmaco, il
beneficio riguarda la salute dell'individuc a cui esso &
correttamente somministrato, ed altrettanto vale per i possibili

effattl collaterali negativi.

Il soggetto a rischio e quello che fruisce del beneficio coincidono,

ma rischio e beneficic non sono commensurabili nelle stesse "unitd di

grandezza", Pud essere questo il caso, ad esempio, di un addetto ad
una lavoragione pericolosa, che percepisce un'identitad economica per

il rischic a culi & sottoposto (beneficio misurabile in termini

‘economici & rischio misurabile in termini 4di salute).

Il soggetto a rischio e quello che fruisce del beneficic non

coincidono e rischio e beneficic sono misurabili nelle stesse unita.

Un esempio tipico potrebbe essere quello di un operatore in campo
sanitario che esercita un attivitd suscettibile di creare un rischia

per la sua salute ai fini di difendere la salute altruij.

Il soggetto a rischio e quello che fruisce del beneficic non

coincidono, e rischio e beneficio non sono_commensurabili nelle

stesse unitd. Questa situazione & di particolare interesse in questa

discussione, perché si pud presentare frequentemente nel caso
dell'inquinamento ambientale. Un esempio tipico pud essere quello di
un generico processo di sviluppo industriale che porta un beneficio a
carattere prevalentemente economico in una specifica area, provocando
nello stesso tempo un inquinamento ambientale. Generalmente, in casi
di questo genere, non vi & una perfetta coincidenza tra i gruppi di
popolazione che ricevono il beneficio e quelli sottoposti ai danni

potenziali. Inoltre,& ovvio che rischic e beneficioc non sono
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esprimibili nelle stesse unita.

11 primo dei casi sopraindicati non pone molti problemi. Ripren-
dendo l'esempio citato, & il medice che generalmente valuta e compara
rischio e beneficio di un trattamento farmacologico, e la societd gli
attribuisce senza difficolta gquesta responssbilité. L'unico problemﬁ in
questo caso & quello dell'effettiva-competenzﬁ professionale del-"deci-
sore", Altrettanto vale in genere per varle altre situazioni che ricado-
no in questa categoria.

Molto pil complesso & il problema posto dagli altri casi, ed in partico-
lare dall'ultimo. Data la non accettabilitd, dal punto di vista etico e
sociale, di un'immediata wvalutazione in termini economici del bene
"salute", scrgono evidenti dubbi sull‘effettiva possibilitad 41 comparare
e bilanciare parametri Qualitativamente diversi,quali salute e heneficio
economico. La situazione diventa ovviamente pili complessa se i fruitori
del beneficio non coincidono con coloro che sono sottoposti al rischio.
In questo'genere di situazione & importante un qualche tipo 4di
partecipazione della comunita coinvolta, adeguatamente informata, o di
suoi rappresentanti, 'insieme all'autoritd sanitaria (inclusa gquella a
livello lbcale), al processo decisionale sul livello. di rischio da
adottare {cid, tra l'altro, renderd meno "involontaric" il rischio).
Inoltre, la soluzione generalmente adottata in gquesti casi & di non
operare una compéfazione rischio-beneficio, e di cercare invece 4di
contenere il rischio entro livelli trascurabili, utilizzando il secondo
criterio dei due soprﬁCitati (il principio "de minimis"). Certamente il
concetto di "livello di rischio trascurabile" non & semplice e qualsiasi
scelta a proposito pud essere opinabile. Il problema trova soluzione,
almeno in una larga parte dei casi, nel riferimento a livelli di rischio
comunemente accettati dagli individui e dalla societd, o presenti
ﬁaturalmente nell'ambiente per cause naturali.
In mqlti_Paes;, tra cui gli USA, il livello massimo di "rischio trascu-
rabile" & indicato nell'intervallo da 1 su 100.000 ad 1 su 10.000.000.
Questa non & chiarémente uné scelta sul livello di rischio ottimale, che
& e resta zero, quanto l'indicazione d4i un riferimento da adottare in

caso di impessibilitd pratica di scegliere diversamente.
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Il principio del riferimento a rischi naturalmente presenti nell'ambien-
tea coﬁe criterio per definire un livello di "rischlo" accettabile pud
essere chiarito da un esemplo: la radiazione solare comporta, come &
noto, deil rischi per la salute umana estremamente bassi, ma non nulli,
almenc a dosi elevate. E' chlaro che una radiazione qualitativamente
identica a quella sclare che scmmata ad essa non ne incrementi in modo
significativo e praticamente apprezzabile il livello, pud ragionevolmen-
te essera considerata una causa trascurabile di rischic.
Parametri comunemente utilizzatl in Tossicologia, in particolare in
riferimentc all'ambiente, come ad esempic la Dose Accettabile Giornalie-
ra (Acceptable Daily Intake - ADI), i Valori Limite TLV (Treshold Limit
Value) e gli "Standard" in genere, sono classici esempi del risultato di
Quasto tipo di approccio. Infatti, sulla base dell'esperienza disponibi-
le nel momento in . cui gli "standard® sono definiti, questi valori
dovrebbero garantire l'assenza di rischio apprezzabile per la salute
umana in caso di assunzicne continua o in rapporto al tipo di assunzione
specificato.

In tossicologia, per motivi 4i chiarezza e di una maggiore sempli-
citd di valutazione, il rischio viene spesso definito come il prodotto

" di due componenti, ognuna della quali valutabile separatamente:

Rischio = Esposizione x Effetti

ovvero come il prodotto del livello di esposizione {definendo esposizio-
ne come contatto con l'agente chimico o fisico in questione) per gli
effetti indesiderabili causati da tale esposizione.

Di régola i metodi e le categorie di dati usati per valutarne l'esposi-
zione umana a fattori di rischio (ad esempio, dati sulle concentrazioni
ambientali e nella dieta di composti chimici, sul tempo in cui 1l'organi-
smo & a contatto con tali composti, dati sul destino ambientale degli
inquinanti, etc.) sono differenti da quelli utilizzati per valutare gli
effetti conseguenti a tale esposizione (ad esempio, dati epidemiologici,
di medicina del lavoro, di sperimentazione toséicologica-su animali, di
test a breve termine, etc.). Inoltre, sono sgpesso diverse anche le

competenze necessarie per valutare i due aspetti.
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La valutazione del rischio tossicologico & un'operazione spesso

caratterizzata da un considerevole livello di incertezza.
Cid pud derivare da limitata conoscenza dei fenomeni in esame, da
scarsitd di dati scientifici disponibili, dalla raritda, in senso stati-
stico, dei fenomeni considerati, dalla necessitd di estrapolare da una
situazione ad un'altra non esattamente identica, o dalla necessitd di
estrapolare da una specie biologica ad un'altra.

Un criteric comunemente adottato nell'use di dati tossicologici ai
fini della definizicne di uno "standard" & quello di impiegare delle
procedure tanto pill cautelative, quanto maggiore a l'incerteﬁza dei dati
stessi e quanto maggiore & la gravita del danno potenziale. Ad esémpio,
se si hanho 8 disposizione dati tossicologici ottenuti da diversi
asperimenti e da diverse specie animali, e se tali dati non sono éoinci-
denti, si tende a fare riferimento ai_risultato sperimentale che indica
un maggior rischio. Ancora, nella definizione dei "fattori di sicurezza"
impiegati Per-estrapolare i dati tossicologici dall'animale all'uomo, si
tiene conto sia dell'incertezza dei dati stessi, sia ~della gravita
dell'effetto. tossico considerato. Di gquesta procedura si parlera in
sequito con maggior dettaglio; vale la pena qui di rilevare che il
"fattore di sicurezza", sulla base delle considerazioni precedenti pud
incrementare da circa 10 sino a 5000.

Queste tipo di approccio, che possiamo definire come "stima
cautelativa”" o "conservativa", oltre ad essere un utile presupposto per
evitare possibili grossolane sottostime di rischio dovute ad informazio-
ne inadeguata o© incompleta,& spesso un modo per facilitare l'analisi,
almeno a livello preliminare, del problema in esame.

In sémplice modeo per effettuare una stima “conservativa" rapida,
in particolare nella valutazione dell'esposizione (ma non sole in guesto
caso), & quello dell'analisi del "caso peggiore" (Worst Case Analysis).
Ad esempio, nell'ipotési di un suolo contaminato da un prodotto tossice,
& evidente l'utilita di fare riferimento all'ipotesi di un bambino che
giuochi a contatto con tale suolo, piuttosto che considerare il caso di
un adulto che viva nella stessa area e che abbia un'occupazione lavora-
tiva di tipo sedentario in un ufficio. Nel caso del bambino possiamb

ipotizzare un'ingestiohe anche de!l'ordine di grammi di particelle o
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polvere provenienti dal suolo, come anche una contaminazione sino a
livelli dell'ordine anche del grammo di polvere per metro quadrate di
superficie cutanea non ricoperta da vestiti, ed un'inalazione di polveri
provenienti dal suolo dell'ordine delle decine o centinaia di milligram-
mi per metro cubo di aria inalata.
Questo caso "estremo" & evidentemente definibile in modo semplice e
rapido sulla base di assunzioni "a priori" e standard (ovviamente,piu
complessa & nel caso specifico l'analisi dell'esposizione reale gj altri
gruppi di popolazione, analisi che richiederd generalmente un insiems di
informazioni relativamente esteso su abitudini, attivita, tempi 4j
perménenza etc.)

Se l'esame del caso ragionevolmente "peggiore™ indica che j livelli
estremi di esposizione ipotizzabili nella apecificg situazione rientrane
in un'esposizione accettabile, tale accettabilitd potra essere estesa a

maggior ragione agli altri eventuali gruppi di popolazione a rischio

(la cul esposizione sarad prevedibilmente minora).
Questo tipo di analisi potrad essere eventualmente integrata conp conside-

razionl relative a possibill gruppi d4i popolazione particolarmente

"gengibili".

Nell'esempio di cui sopra, il "caso pegglore" & definito syulla base
di semplici considerazioni quali-quantitative a carattere generale.
Quando i dati disponibill consentono un'elaborazione statistica adegua-
ta, il "caso peggiore" pud essere stimato quantitativamente in bage ai
limiti d4i confidenza o di tolleranza o in base ad altri parametri
statistici rilevanti, che consentano una definizione appropriata del

livello di incertezza della variabile stimata ed il massimo valore che

essa pud raggiungere con prefissata probabilita.
In casi specifici, pud essere utile unire questi due approcci. un
esempio & dato dalla procedura utilizzata dalle Agenzie Statunitensi

E.P.A. e F.D.A. per la stima del rischio cancerogenc e la definizione di

dosi di cancerogeno corrispondente a specifici livelli di rischio.

Questa procedura, attualmente riconosciuta valida anche dall'Organizza-
zione Mondiale della Saniti, si basa sull'uso di una specifico modello

matematico ("Linearized Multi-Stage") per la descrizione quantitativa di
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relazioni dose-risposta .otténute dﬁ esperimenti di cancerogehesi su
animali. Il "fitting" di tale modello ai dati consente di definire
matematicamente 1'andamento dellqlfelaziona dése-risposta, e quindi di
estrapolare lﬁ relazione stessa verso le basse dosi, anche al di sotto
dell'intervallo delle Idosi speriﬁentali. L'ipotesi sottostante al
modelle & quel;p di assenza di soglie di tossicitd per i cancerogeni e
di proporzionalitd diretta (linearitd) tra dose e incidenza o dose e
rigchio nella regione delle basse dosi. Questa ipotesi "conservativa" 2
giustificata dalle caratteristiche del processo di cancerogenesi, ed in
particolare dalla considerazione che anche "una sola molecola" pud
essere gufficiente ad innescare il processo. .

La relazioﬁe lineare assunta dalla procedura per estrapolare verso le
basse dosi & definita sulla base dei limiti 4di confidenza della compo-
nente lineare identificata dal fitting del modello.:

Questo metodo sarji esaminato in maggior dettaglic in seguito; & impor-
tante qui rilevare la base concettuale della procedura:

- assunzione, tra le varie ipotesi relative all'andamento della
relazione dose-risposta dei cancercgeni nel campo delle basse dosi, di
quella ragionevolmente pill conservativa, ciod assenza di soglie e

andamento lineare.

-~ assunzione, tra le relazioni lineari compatibili con i dati
sperimentali, di quella che comporta la stima di rischio
ragionevolmete pilt elevata {usoc del limite di confidenza superiore

della componente lineare) (Federal Register, 1979; 1980)

A conclusione di queste note introduttive, & opportuno ribadire la
ragionevolezza delle "stime conservative" nel campo della wvalutazione
del rischio: in questo ambito, infatti, il risultato dell'analisi ha
generalmente un'immediata ricaduta sulla definizione pratica del livello
di rischio a cui comunita umane potranno essere sottoposte. La corretta
prassi scientifica implica 1'adeguata considerazione degli errori
possibili in ogni affermazione fatta a partire da dati sperimentali o

ipotesi teoriche: cid & tanto‘piﬁ necessaric quando da tale affermazione
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pud dipendere 11 benessere di gruppi di popolazione umana.

2. BAspettl metodologici dji base
Non & possibile in questo ambitc trattare in dettaglio tutti i
presupposti statistici e matematici della stima del rischio

togsicologica., C1 si limiter3a a mettere in evidenza alcuni criteri
fondamentall senza approfondirne i1 particolari.

in questo tipo di procedure sono generalmemte importanti 1 seguenti
agpetti:

- Ripetibilitd e riproducibilita dei dati sperimentali, errori di
misura. '

- Distribuzioni statistiche dei parametri esaminati.

- Variabilita dei dati e parametri atti a quantifiéarla (variahza,
deviazione standard, limiti di confidenza, limiti di tolleranza).

- Statistica dei valori estremi.

= Correlazioni e regressioni tra variabili.

- Adattamento di modelli matematici a dati sperimentali (fitting), stima
di parametri di modelli e dei relativi limitl di confidenza.
{Cooley e Lohnes, 1971; Gumpel, 1958; Siegel, 1956; Senter, 1969; Crow
et al,, 1960; Edwards, 1976; Federal Register, 1979; 1980)

Non.é certamente necessario discutere éui 1'importanza di un'ade-~
guata definizione deila qualitd delle misure da cui sono tratti i dati
utilizzati nelle stimé di rischio, e in particolare 1'importanza della
.quantificazjone della ripetibilit3 e riproducibilita 4i misura.

.E' invece opportunc sottolineare 1l'importanza dell'analisi e della
caratterizzazione delle distribuzioni statistiche dei dati su cui si
basa la stima. I dati di interesse nel campo della valutazione del
rischio possono assumere vari tipi di distribuzione statistica, tra cui,
oltre a quella HNormale, la distribuzione Log-Normale, Binomiale,
Poissoniana, etc..

E'ampiamente notoe che, nel caso di validita dell'ipotesi di distri-
buzione normale e di corretta applicabilitad dei metodi della statistica

parametrica, & relativamente semplice definire gli intervalli di
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confidenza e di tolleranza dei dati (indicando con tale ultimo termine
gli intervalli che inc¢ludono una prefissata frazione della popolazione
dei dati con un prefissato livello di confidenza) e definire anche la
distribuzione dei valori estremi.

Per tale motivo, se la distribuzione statistica dei dati in esame &
chiaramente non normale, @ sempre opportune, laddove cid & possibile,
riportare tale ditsribuzione ad una distribuzione normale, attraversc
trasformazioni dei dati.

Come esempio, in Fig. 1 2 riportata la distribuzione statistica
dei livelli di TCDD misurati al suolo nella Zona A del territorio
contaminato di Seveso. Tale distribuzione, asimmetrica e con una iunga
"coda" verso gli alti valori, & chiaramente non normale, come anche
acceftabile in base a test statistici (Siegel, 1956}, Questa caratteri-
stica dei aati di Seveso pud éssere spiegata con 1l'ipotesi di una
distfibuzione Poissoniana del numero di particelle cadute sull'unitd 4di
superficie del suolo all'atto della contaminazione (analogamente a
quanto accade nel caso di una pioggia breve e non intensa, se si consi-
dera il numero di goccle caduto per unitd d4di superficie) (vi & pei da
tener conto anche della variabilitad della dimensioni di tali particelle
contaminanti e della variabilité del loro tasso di contaminazione). Il
modello a carattere Poissoniano adottato per spiegare questa distribu-~
zione statistica & mostrato in Fig. 2. In Fig. 3 & mostrata la distribu-
zione statistica ottenuta trasformando gli stessi dati nel loro logarit-
mo; tale distribuzione non differisce significativamente da una distri-
buzione statistica normale. In Tabella 3 & riportata l'analisi della
varianza dei dati logaritmici, in cui & stata separata la varianza
dovuta a differenza tra siti, la varianza tra replicazioni delle misure
(nella specifica indagine da cul sono stati tratti i dati qui discussi,
- ogni prelievo ed analisi & stato replicato due volte)}, ed infine la
varianza residua. Nella stessa tabella 2 anche indicata la varianza
attribuibile alle determinazioni di laboratorio (stimata con un'indagine
ad hoc). Questa analisi ha consentito di quantificare in modo relativa-
mente semplice la variabilitd attribuibile alle diverse cause, 4i
definire i limiti di confidenza ed i limiti di tolleranza dei dati.

E' forse utile spendere qualche parola sull'impiego in questo
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Figura 1. Istogramma dei livelli 4i TCDD nel suolo della Zona A di

Seveso in 106 siti.di campionamento.
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Figura 2. Pattern di distribuzione di particelle contaminate in accordo
con un'ipotesi Poissoniana. I quadrati rappresentanc le aree
di campionamento.

Legenda: Ci, livello di contaminante nell'area di campionamento,
€ , variabilitd statistica del contenuto di contaminante nella
singela particella; N ;.livello di "background"; m, numeroc

medio di particelle per area; n, numero di particelle per area;

S, varianze.
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Figura 3. Istogramma dei logari_tmi dei livelli 4i TCDD nel suolo della

Z2ona A di Seveso in 106 siti.
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Tabella 3. Analisi della varianza dei dati relativi a 106 misure
replicate dei livelli d4i TCDD nella Zona A di Seveso. Dati
trasformati nei loro logaritmi. Separazione di varianza

dovuta a "siti", "replicazioni" ed “errore".
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campo di un parametro come l'intervallo di tolleranza (definito sopra
come l'intervalloc entro cul & attesa essere inclusa, con un prefissato
livello di confidenza, una spaﬁifica frazione della popolazione stati-
stica in esame).

Infatti, in molti casi pud essere importante ai fini di stime di rischio
conoscere non soltanto il valore medio di un parametro, ma anche il
limite superiocre entro cul, ad esempic, & prevedibilmente inclusc il 95%
o il 99% (o altre percentuali), dei singoli valori che tale parametro
pud assumere. Ad esempio, nell'analisi dei livelli di esposiziene ad uno
specifico tosasico, ed in particolare nel caso di fenomeni acuti, pud
assaée importante stimare, oltre all'especsizione media, anche il limite
superlore entro cui & prevedibile che sia contenuto, ad esempic, il 99%
del livelli d4i esposizicne attesi.

Questo tipo di stima statistica & evidentemente ﬁtile quando interessa
concscere non solo i livelli medi ragicnevolmente prevedibili, ma anche
avere indicazioni sul campo 4di variabilitd dei singoli dati (quando la
numercsitd campionaria & molto elevata, pud essere sufficiente a tal
fine fare riferimento alla deviazione standard dei dati stessi; nel caso
di piccoli campioni, & opportunc invece ricorrere ail limiti di tolleran-
28, o fare riferimento ad uno specifico livello di confidenza; cid
permette di controllare l'incertezza derivante dalla limitazione numeri-
ca dei dati; in questa procedura, la daviazione standard viene moltipli-
cata per specifici fattori, riportati in comuni tavole statisticahe, 1
quali tengono conto sia della frazione di popolazione che deve essere
inclusa, sia della numerositd campionaria e del livello di confidenza
che si wvuole mantenere) (Crow et al., 1960; Geigy Scientific Tables,
1982),

Nell'analisi del rischio pud essere importante stimare per una determi-
nata variabile la probabilitd d&i superamente di une specifico livelle
eritico®™. Esempl d4i livello "critico" possono essere una pressione
oltre la quale un ipotetico contenitore & suscettibile di esplodere, un
livello di acqua oltre il quale pud aver luogo lo straripamento da un
ipotetico argine, una concentrazione di tossico oltre la quale saoprav-
vengono effetti irreversibili per la salute.

In tutti questi casi & evidente che non & tanto importante
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conoscere il livello medio del parametro in questione, quanto la sua
distribuzione statistica e la probabilitd che vengano raggiunti valeri
superiori ad un prefissato limite. Nel caso della distribuzione stati-
stica normale, le tavele dell'integrale di Gauss possono essere di aijuto
per questo tipo 4i valutazione, sempre che media e deviszione standard
siano. adeguatamente note. Parametri come l'"estrema deviazione standar-
dizzata"("Standardized Extreﬁe Deviation") possono essere d4i aluto,
insieme anche ai limiti di tolleranza sopracitati (Gumbel, 1958; Geigy
5. Tables, 1982). Un'analisi di guesto tipo & possibile anche con altri
tipi d1 Aatstiibuzione statistica (ad esempio, Binomiale o Poissoniana,
sulla base delle rispettive tavole e proprieta). E' in ogni caso impur-
tante definire il tipo di distribuzione con cui si ha a che fare, e
determinarne i parametri con adeguata affidabilita, eventﬁalmente
utilizzando procedure conservative. '

I metodi per l'analisi della correlazione e della regressione tra
variabili sono ampiamente trattati nella letteratura statistica, e non &
qui necessario discuterne. Altrettante vale per quanto concerne il
"fitting" di modelli matematici ai dati sperimentali. Vale tuttavia la
pena di ricordare che nel caso del "fitting" di relazioni dose-risposta
i dati sperimentali sonc frequenze, e quindi il metode ottimale & quello
della "Maximum Likelihood" (Edwards,1976) (se P(R/H} & la probabilita
di ottenere i risultati R data 1l'ipotesi H, definita dalle specifico
modello probabilistico, la "likelihood" o verosimiglianza L{H/R)} dell'i~
potesi H dato il risultato R, & proporzionale a P(R/H), con costante di
Proporzicnalitd arbitraria). '

Il metodo della "Maximum Likelihood" consente di definire i valori
ottimali dei parametri di un modelle in relazione ai dati (tali wvalori
saranno quelli che rendono "massima” la likelihood)}, come consente la
scelta tra modelli diversi.

L'ottimizzazione dei modelli con il metodo della "Maximum Likelihood" si
basa generalmente su calcoli iterativi che, a partire da un valore
iniziale dei paramétri, portanc alla progressiva selezione di nuovi
valori al quali corrisponde una "likelihood" pili elevata di quella
relativa al valori precedenti, finche non viene raggiunteo il nmssimb

(per motivi pratici, viene utilizzato nel calcolo il logaritmo della
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“likelihood").

Ottiml programmi di calcolatore per la ricerca del massimo o del minimo
di una funzione sono disponibili nel software applicativo che correda la
maggior parte dei personal computer sul mercata, e non @ quindi necessa-
ric aggiungere ulteriori dettagli sul calcolo; & solo utile ribadire
1'importanza di un'adeguata conoscenza dei principi base del metodo
(Edwards, 1976). '

Esiste la possibilitd di calcolare i limiti di confidenza deil
parametri deil modelli. In particolare, nel casc dei modelli per la stima
del rischio di cancerogenesi, le Agenzie Statunitensi EﬁA e FDA usano un
metedo relativamente semplice: Il valore ottimale del paramé\po in esame
(calcolato con 1l metodo della "Maximum Likelihood"} & incrementato (o
decrementato} di una quantitd prefissata, e gli altri parametri sono
ottimizzatli 41 conseguenza. ﬁiene calcolata la Log-Likelihood (logaritmo
della maximum likelihood)} in queste nuove condizioni e confrontata ceon
suo valore massimo {corrispondente al fitting ottimale del modello,
définito seconde quanto sopra discusso). Il procedimento continua in
modo iterativo finche la Log-Likelihood non raggiunge un valore che
differisce di circa 2.7055 dal suo massimo. A questo punto il wvalore
assunto dal parametro in esame corrisponderd al limite di confidenza 95%
della sua stima ottimale (Federal Register, 1980).

Nel caso di analisi di dati 4i misura, e non di frequenze, potran-~
ne anche essere impiegati gli usuali metodi di calcolo della regressione
ad in generale il metodo dei Minimi Qﬁhﬁrati, ferma restando la necessi-
tad di calcolare anche i limiti di cohﬁidenza dei valori stimati e/o
delle funzioni matematiche identificate (ad esempio, limiti di confiden-
za di una retta o una curva di regressione).

Maggiori dettagli su questil argomenti potranno essere trovati

nella bibliografia citata.

3. Concetti di base della stima dell'’esposizione

I livelli di esposizione ad un generico fattore di rischio possono
essere definiti sulla base di misure oggettive, o derivati da modelll e
metodi predittivi a partire da un appropriato insieme di dati di parten-

Za.
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Nel cago degli inguinanti ambientali sonc di fondamentale impor-

tanza i seguenti punti:
- Livelli della sostanza in esame nei vari compartimenti e substrati
ambientali.
- pPersistenza ambientale, mobllitd e processi di migrazione.
- Processi dl dispersione, accumulazione e bio-accumulazione.
- Processi e prodotti di trasformazione.
*

La misura della contamlbazione ambientale pud rappresentare un
problema molto complesso, in pﬁriicolara 8¢, a cause dell'alta toesicita
degli inquinanti in esame, concentrazioni molto basse possono comportare
rischi non trascurabili.

E' in genere necessaria un'adeguata programmazione sperimentale, fina-
lizzata ad ottimizzare la qualitd dell'informazione ottenibile ed a
minimizzare i tempi ed i costi.

In primo luogc & generalmente necessarioc programmare un' indagine

pilota, che pud essere di grande aiuto per risgaminare criticamente i
metodi ed eventualmente precisare gli obiettivi. E' in questa fase che
dave essere valutata la qualitd dei metodi di misura effettivamente
utilizzabili (in particolare debbono essere stimati gli errori e la
ripetibilita-riproducibilitd). Inoltre potrannc essare ottenute utili
informagioni sulla numerositd campionaria pill opportuna e sui metodi di
campianamentq di magglore affidabilita.
Rel monitoraggio ambientale & di regola opportunc impiegare una strate-
gia flessibile ed a carattere "sequenziale”, in cul i singoli passi sono
definiti anche sulla base dell'informazione cttenuta dai precedenti (ad
esempio, nel campionamento del suolo in una specifica area, pud essere
utile adottare inizialmente un reticolo di campionamento relativamente
largo, per intensificare poi i prelievi laddove i dati via via ottenuti
indicano una maggiore variabilitd del parametro in esame, in modo tale
da dimensionare il numero di misure in ogni zona di interesse in rappor-
to alla specifica incertezza statistica, misurata ad esempio dalla
varianza).

In genere i programmi di campionamento dovranno considerare sia la

periodicitd nel tempo che 1'estensione nello spazio. Ad esempio, la
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stima della distribuzione ambientale di un contaminante relativamente
persistente @ poco mobile potrd richiedere un campionamento melto esteso
spazialmente e con limitate replicazioni nel tempo. Invece la stima
della mobilitA ambientale di un generico composto chimico potrd richie-
dere un campionamento con alevata periodicitd nel tempo e un'estensione
spaziale generalmente limitata.

Il lavoro di monitoraggio potrd in genere essere ottimizzato e
semplificato dalla scelta di appropriati indicatori, che dovranno essre
rappresentativi ad esempio di:

- Distribuzioni spaziali e trend spaziali (pattern di mobilita)

- Trend temporsali N
dispersione/accumulazicne

- Principali meccanismi 4i mobilit3d e trasporto

trasformazicne e degradazicne

E' ovvio che non & possibile determinare le concentrazioni del
contaminante in esame in tutti i siti ed i substrati potenzialmente
coinvelti, in tutte le specie biologiche potenzialmente esposte, in
tutti gli organi di tali specie, in tutti i periodi temporali, etc..

Di conseguenza & necesgsario selezionare una sarie dl appropriati indica-
tori, sulla base di uno studio teorico finalizzato ad una '"data
reduction". L'uso di metodi di analisi multivariata pud essere di ajuto
a tal fine; & comunque necessaria una conoscenza approfondita dei
poseibili meccanismi coinvolti, Il rifé;imento a casi analoghi a quello
sotto studio, gid analizzati a fondo iniﬁﬁssato, & sempre raccomandabi-
le. Ad esempio, il caso della Diossina (TCDD) ha molti aspetti in comune
con quello del DDT: entrambi questi composti sonc altamente persistenti
nell'ambiente, sono caratterizzati da un forte potenziale di
bio-accumulo & da una elevata tendenza all'adsorbimento sul carbonio
organico, per cui, almeno ai fini del progetto di un'indagine sui
livelli ambientali, l'ampio quantitativeo di dati relativo al secondo
composto pud servire per ottenere importanti indicazioni rispetto al
primo.

Emerge qui immediatamente 1l'importanza dei parametri fisico-chimici dei

contaminanti ambientali ai fini della definizione degli scenari 4di
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asposizione. Infatti de guesti parametri possono essere tratte informa-
zioni di grande utilitd nel progetto di indagini sul campc, ad esempio
per identificare i compartimenti ambientali a maggior rischioc in rela-
zione allo specifico fenomeno di inquinamento considerato ed orientare
quindi la ricerca nel modo pil opportuno; questi aspettl saranno esami-
nati successivamente in maggior dettaglio.

In Tabella 4 sone riportati i parametri chimico~fisici proposti
dall'OCSE per la classificazione di pericolosith delle nuove sostanze
chimiche prima della loro immi;sione neil'ambiente e per la definizione
di massima di scenari di aaposi;ione (OECD, 1983}. La CEE ha adottato
sostanzialmente gli stessi criteri.

In conclusione, il progettc e la realizzazione di un'indmgine sperimen-
tale sui livelli d'inquinamento d4i unc specifico ambiente ad opera di
una specifica sostanza chimica non son mai operazioni meccaniche, ma
piuttoste un processo razionale che richiede spirito critico ed un

continuo riesame dei risultati via via ottenuti.

Il riferimento ai parametri fisico-chimici degli inquinanti & alla
base delle pill comuni procedure per prevederne il destino e la distribu-
zione ambientale. I modelli matematici che descrivono i processi di
ripartizione dei compostl chimicl tra i compartimenti ambientali sono
un'affic%e e noto strumento per identificare i substrati ambientali
potenzialmente coinvolti e definire gli ordini di grandezza delle
concentrazioni in essi prevedibili in condizioni 4i regime, in seguito
all'immissione di una specifica sostanza (Mackay, 1979; Mackay and
Paterson, 1982; McCall, 1983; Neely et al., 1974; Mill, 1981; Swann et
al., 1980; Kenaga et al., 1980; Hasset et al., 1980). La maggicr parte
di questi mcdelli considera un ambiente "semplificate" in cui sono
presenti aria, suolo, acqua, sedimenti ed organismi acquatici. In
situazione di equilibrio, tali modelli assumonc che le concentrazioni
della sostanza in esame nell'acqua, nell‘'aria, nel carbonio organico del
suclo e dei sedimenti acquatici e nella materia vivente sianc regolate

dalle relative costanti di ripartizione, cioé:

1. C(nel carb. org. del suolo)/C(in acqua) = Koc
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Tabella 4. Parametri fisico-chimici e di biodegradaziona.

Questi parametri, se misurati nelle stadio di pre-marketing, permettono
l'identificazione della sostanza chimica, la definizione di scenari di
esposizione e sono di aiuto nella pianificazione dei test biologici
(OECD, 1983).

PARBMETRO ' PRINCIPALI INDICAZIONI QOTTENIBILI
1.1 Spettro di assorbimento Identificazione della sostanza,
U.V.- Visibile reazioni foto-indotte,

foto-degradazione

1.2 Punto di. fusione/ Stato fisico nell'ambiente,
intervallo di fusione distribuzione tra i compartimentci

ambientali (suolo, acqua ed aria)

1.3 Punto di ebollizione/ Come sopra
intervallo di ebollizione

1.4 Curva della pressione di Potenziale esposizione dell'uomo,
vapore distribuzione tra compartimenti
{ad es. @ K__. =
aria-acqua

{P/RT)/1000 (5/M), dove P=
pressione d4i vapore, R= costante
deil gas, T= temperatura, S=
solubilitd in acqua, M= massa

molecolare relativa).

1.5 Solubilita in acqua Come sopra.
Mobilita con l'acqua. biocaccumulo

negli organismi acquatici.



Tabella 4. (continua)

PARAMETRO

PRINCIPALI INDICAZIONI OTTENIBILI

1.6 Adsorbimentb/Desorbimento

1.7 Coefficiente di ripartizione

1.8 Densita dei fluidi e dei
solidi

1.9 Distribuziocne della dimensione
delle particelle

1.10 Idrolisi in funzione del ph’

1.11 Costante di disscciazione

in acqua

1.12 Pronta degradabilita

Distribuzione nei compartimenti
ambientali; trasporto; bilodisponi-
bilita (KOC = Koot ;oo/ % CO
dovg CO» contenute in carbonio

organico, K

tast™ valere migurato)

Potenziale di bicaccumulo negli
organismi acquatici; estrapola-

zione ad altri organismi.

Distribuzione tra i compartimenti

comportamento di sedimentazione.

Trasporto, caratteristiche di
inalazione. Penetrazione nei

tessuti biologici.

Persistenza nell'ambiente

Degradazione abiotica.

Quantitad d4i forma dissociata ed
indissociata nell’ambiente
acquatico. Processi di trasferi-
mento dal compartimento acquatice

ad altri compartimenti.

Persistenza ambientale.
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2. C(in acqua)/C(in aria) = Kw
3, C{in org.acq.)}/C{in acqua) = BCF {(fattore di
bio-concentarzione)

(McCall, 1983)

Come & noto, le tre costanti di ripartizione sopraindicate sono
determinabili sulla base dei citati test standard adottati dai Paesi
QCSE e CEE par l'identificazione dei rischi ambientali indottli dalle
nuove sosatanze chimiche (Tab. 4). In particolare, Koc & tra i parametri
direttamente migurati dail test standard, Kw & ricavabile dalla tensione
di vapore e dalla solubilitd, BCF & ricavabile dal coefficiente di
ripartizione ottanolo-acqua o % direttamente misurabile.

In Fig. 4 sono ribortéti gli schemi del diversi modelli proposti
da McCall (1983). L'uso di questi modelli & descritto in un altra parte
di gquesto corso, e nonlsi entrera pertante in speclfici dettagli. Si pud
aggiungere che il calcoloc delle concentrazioni si riduce praticamente
alla soluzione di un semplice sistema di equazioni, in cul le concentra-

zionl cercate sono le incognita (l'ulteriore equazione, necessaria

" perchd il sistema sia risolvibile, si ottiene imponendo che il quantita-

tivo totale di sostanza inizialmente inmessa nell'ambiente sla pari alla
somma del quantitativi presenti.a regime nel vari substrati. Questi
quantitativi sonc ovviamente pari al prodotto concentrazione nel sub--
strato x massa del substrato).
I tre modelli in Fig. 4 si riferiscono allo strato superiore di suoloe
(humus), ad un ambiente acquatico semplificato (includente acqua,
organismi acquatici, sedimenti) ed ad un ecosistema semplificato {corri-
spondente praticamente all'unione dei primi due modelli).
Esistono modelli pill complessi, che considerano anche i processi di
degradazione e di trasformazione ed altri aspetti ancora; i pidl noti
sono 'descritti nella letteratura giad citata (McCall, 1983; Hackay,
1979; Mackay and Paterson 1982; Mill, 1981).

Questo tipo di analisi consente di identificare alcune situazioni
Caratteristiche di impatto sull'ambiente, a cui corrisponddno ben

definitj scenari di esposizione.
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Figura 4. Modelll matematici per la predizione della distribuzione
ambientale (concetti fondamentali).

1. MODELLO TERRESTRE {Strato superiore del suoio, humus):

Aria del suclo (circa 1/4 del volume totale)
Acqua del suclo (circa 1/4 del volume totala)
Solidi del suclo (circa 1/2 del volume totale)

In media si ritiene che il Carbonic Organico (C0O} del suclo sia 1'1-2%
del materiale solidc del suclo. Questa figura, come le propporzioni di
aria, acqua e materiale solido sopra ripertati, devono essere adattatl
al caso specifico:

Ky K oc
- P rererre—r—— ’
ARm(del suolo) - AcQUA(del suolo) =  CARBONIO ORSRHICO(del suolo)

2. MODELLO DI AMBIENTE ACQUATICO

‘Acqua .
Sedimenti (inclusi i sedimenti sospesi)
Biota {pesce)

K oc BCP

SEDIMENTI <—— ACQUA ormmemr—— DPRESCE
—_— ——

3. MODELLC DI ECOSISTEMA
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Suolo

Acgua

Sedimenti (inclusi i sedimenti sospesi)
Biota (pesci)

K! - K K K

oC - W ) ocC
- . - - -
SEDIMENTI JR— ACQUA S— ARIA —_— ACQUA SUOLO — C.0. DEL SUCLC

I e

PESCE
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Rd esempio, i compostl chimici organici caeratterizzati da scarsa solyyj-
1ita in acqua, elevato potenziale di bio-accumulo, elevata tendenua
alltadsorbimento al carbonio organico e da una lunga persistenza ambiaep-
tale, tenderanno ad rimanere prevalentemente nel sucle {in particolarg
negli strati superiori, nei quali la percentuale di carbonic organico 3
relatjivamente elevata) e nel sedimenti acquatici (per lo stesso motivo),
e ad accumulargl nei tessuti di animali (in particolare in quell]
adiposi, nel fegato, etc.) . La Diossina (TCDD) ed il DDT possong
rappresentare esempi di sostanze che hanno queste caratteristicha,

Il "pattern" sopra descritto tenderd in genere ad essere relativamentg
atabile (dato anche il tipo dei substrati interessati).

I dati ottenuti dalle indagini effettuate nell'area contaminata qj
Sevego indicano che la mobilita verticale della TCDD nel suoclo & statn
inizialmente relativameinte elevata, in conéeguenza delle prime pesant|
piogge dopo 1l'incidente, e quasi trascurabile nei successivi periodi |
tempo. Questo comportamento pud essere interpretato come il risultato q
un progressivo. legame della sostanza con il suolo, in accordo al proces-
80 sopra descritto.

Inoltre, la penetrazione della TCDD sotto la superficie del suoclo hg
reso progressivamente inefficienti i processi d1 degradazione ad azidﬁ.
della radiazione solare, come dimostrato dalla costanza dei livelli di
questa sostanza nel suolo, verificata sperimentalmente.

La conseguenza di questo "pattern” ® il rischio di una esposiziong
cronica, attraverso il potenziale contatto con il suoclo contaminatg g
con polveri da esso hanno provenienti, ed attraverso la possibile
-contaminazione della catena alimentare, in conseguenza anche di fenomen|
éi bio-accumulo. _

Anche per il  DDT emerge un “pattern" relativamente simile: |p
termini pill generali,il tipo di comportamento sopradescritto, e le gyg
cohseguenze, possono esser ritenuti in qualche modo "tipici" delly
categoria di inquinanti caratterizzati da propriet2 fisico-chimiche
comparabili a quelle 4i queste due sostanze.

~ Un "pattern" piuttosto diverso caratterizzera l'impatte di sosgtap-
za orgéniche la cui solubilitd @& significativa e la cui tendenza

all'adsorbimento al carbonio organico limitata. In questo caso {]
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compartimento ambientale principalmente coinvolto sard ovviamente
l'acqua.La mobilitd ambientale sard in questo_caso relativamente - eleva-
ta, dato la possibilitd del trasporto con l‘acéua meteorica, di superfi-
cie e di falda. Ad esempio, lo studio del comportamento ambientale
dell'Atrazina {che pud essere ritenuta un buon rappresentante di gquesta
seconda categoria di inquinanti}, ha indicate che gignificative quantita
di questa sosﬁénza, a breve distanza di tempo dalla applicazione sul
suolo, possono raggiungere gli strati di suole sotte i primi 60 com
(Basile ot al., 1983), in cul la degradazione biotica & meno attiva
(Fig. 5). Poiché. il tasso di carbonio organico nel suolb diminuisce
considerevolmente negli strati via via pidt profondi del suolo stesso,
anche 1la éaﬁacita. di adsorbimento diminuira d4i conseguénza, con il
risultato che le quantitd di atrazina che sono penetrate in tali strati
non incontreranno particolari difficoltd ad un'ulteriocre permeazione (a
parte ostacoli posti dalla struttura fisica del suclo stesso).

I parametz;i fisico-chimici di interesse ai fini della previsicne del
destino ambientale sono variabili correlate e non indipendenti (Xenaga
et al., 1980; Neely et al., 1974; McCall, 1983). Ad un elevato potenzia-
le d4i adsorbimento al .carbonio organico corrisponde in genere.un elevato
potenzialé di bio-accumulo ed una limitata solubilitd in acqua, e,
viceversa, ad un'elevata solubilitd corrisponde un basso valore degli
altri due parametri, cosicché & effettivamente possibile parlare di
"pattern”. ' .

Queste procedure consentono dunque di definire il possibile
destino ambientale dei contaminanti e di stimare gli ordini di grandezza
delle concentrazioni ragionevolmente prevedibili. Esse sono tuttavia
caratterizzate da un consistente livello di incertezza, che in caéi
specifici pud raggiungere un ordine di granaezza e piit: 2 quindi neces-
sario un buon livello d4i cautela nelle conclusioni tratte dall'analisi,
e l'uso di informazioni integrative ftratte dalla conoscenza coggettiva
dei processi_coinvoiti'. E' in ogni caso importante fare riferimento ai
citati criteri di "stima conservativa".

Oltre a questo tipo di modelli, ve ne sono altri, abbastanza noti,
tra cui quelli utili a stimare i processi di diffusione nell'aria di

contaminanti aerotrasportati 'dispersi da wuna sorgante puntiforme
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trazine vertical distribution in sail
{2 months after soil treatment)

07+ A Observed
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06 ® Theoretical
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Figura 5. Distribuzione verticale dell'atrazina nel suolo a due mesi dal

trattamento.
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(Strauss, 1971; Glfford, 198l1), 1 quall posscno essere usati per stimare
1'impatto iniziale nel caso 4l immissiona in aria. Questo tipo d4i
analisl pud essere integrate con le procedure kopradeacritte per carat-
tarizzare le condizioni iniziall della contaminazione.

Infine, una volta definito, almeno nelle sue linee esgenziali, il
processc che 4h luogo allo scaenaric 4l esposizione, & necessario esami-
nare in dettaglio, sulla base anche della conoscenza dell'amblentes che
riceve l'impatto, 1 fenomenl oggottivi che in essc possonc aver luogo.
Ad esampio, &i dovrd tener conto dell'uso del territorio, delle attivithk
e delle abitudini delle popolazioni potenzialmente coinvelte, della
provenienza degli alimentl, delle diete saéuito, della eventuals pfeaen-
za di gruppi particolarmente sensibill, e cosl via,

Questo ultimo tipo di anallgi pud richisdere un'indnqina'ad hoc
sull'area in esams.

L'analisi del "caso peggiore”, di cui si & gid accennato precedentemen-
te, pud fornire un utile criterio per semplificara questa.fase della
stima, Alcuni esempi possonc essere dl ajuto a chiarire questa procedu-
ra. Nel cago della contaminazione 41 un puolo, ad esemﬁio, pud essere
importante verificare se eslatono gruppi di. popelazione che celtivano
orti o allevanc animali nell'area coinvolta, e che consumano i prodotti
ottenuti. Evidentemente in questo caso si pud ipotizzare un'assunzione
continuativa 4i cibi potenzialmente contaminati, e ¢uindi un'esposizione
cronica per ingestione. Ancora, nel casoc di contaminazione dell'arija
causata da una sorgente -puntiforme, si pud fare riferimento alla
massima concentrazione del tossico in asame, prevedibile in aria al
livello del euclo, ed esaminare 1 gruppl dl popolazione potenzialmente
esposti a tale concentrazione o comungque usare tale concentrazicne per
definire la massima esposizione per inalazione ragionevolmente prevedi-
bile.

' Una volta definite le possibili concentrazioni nei vari substrati
ambientali ed i possibili processi di trasferimento da essi all‘uomo; la
definizione dei poténziali livelli di epsosizione potrd essere effettua-
ta con semplici metodi, quali guelli riassunti nell'appendice a questo
capitolo, rélativamente ad inalazione, ingestione ed assorbimento

dermico.
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4. Concetti di base della stima degli effetti

La stima degli effetti tossici conseguenti ad una specifica esposi-

2ione si hasa essenzialmente sulla relazione tra dose ed effetto, ¢ tra
dose e risposta, relativa al fattore di rischio in esame (si intende qui
per risposta la frazione di soggetti esposti che riporta effetti avversi
oggettivamente rilevabili). In quetsa discussione ci si limitera all'uso
di dati di sperimentazione tossicologica su animali, in quanto l'uso di
dati epidemiologici & trattato in altra parte del corso.

Come gla brevemente accennato, l'informazione tossicologica, pud
essere utilizzata per definire dosi per le quali non & ragionevolmente
prevédibile un effetto negativo (principio "de minimis") o per valutare
il rischijo attribuibile ad una specifica dose, al fine di confrontario
c¢on eventuali benefici ("bilancio rischio/beneficiq").

Come si 3 detto, le normative e leggi ﬁsualmente adottate a livello
internazionale e nazionale in campo di rischio tossicologico, fanno
generalmente riferimento al primo di questi due criteri. In questo

ambito, possiamo dostinguere due tipi fondamentali di approccio:

- Definizione, su base sperimentale, di una dose priva di
effetto osservato sugli animali di laboratorio (“No Observed Effect
Level - NCEL") ed utilizzazione di un fattore di sicurezza per
estrapolare tale dose dall'animale all'uomo.

- BAnalisi e descrizione quantitativa della relazione dose~-risposta,
attraverso un opportunc modello matematico, e con estrapolazicne
verso le basge dosi ("Low Dose Extrapolation"}, definizicne di dosi a
cui corrisponde una frequenza di risposta_"prgticamente trascurabile";
estrapolazione delle dosi in questione dall'animale all'uome con

opportune procedure.

Il primo approccio & guelloe comunemente usato per definire le
"Dosi Accettabili Giornaliere" ("Acceptable Daily Intake-ADI"), le "Dosi
Tollerabili Giornaliere® {"Tolerable . Daily Intake-TDI"), i TLV
("Threshold Limit Values"), le "Concentrazioni Massime Accettabili
("Maximum Allowable Concentration-MAC") e gli altri "sStandard" in

genere.
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La procedura pratica per la definizione di questi parametri 3 la

seguente:

1. Produzione 41 una relazicne dose-risposta sperimentale, utilizzando
un gruppo 4i controlle e pid gruppi Qi trattamento. I gruppi 4i animali
sperimentali saranno costituiti dallo stesso numero di soggetti (almenc
10 = 20). Ai gruppi "di trattamento” vengono somministrate dosi scalari
del . composto tossico in esame, eventualmente d&iluitoc in un opportuno
solvente. Il gruppo "di controlld" non viene trattato, o viene trattato
con il solo solvente {nel caso questo sia Btato utilizzato per gli altri
gruppi sperimentali). Tutte le condizioni, eccettc la dose scmministra-
ta, dovrannc essere le stesse per tutti i gruppi sperimentali.

2. Per ogni gruppo sperimanfale, verifica della mortalita, e dell'inci-
denza di tutte le patologie associabili al trattamento. '
Verifica, ai fini dell'utilizzabilit’d dell'esperimento per la stima del
NOEL, della presenza di almano un gruppe di trattamento con risposta
positiva ed almeno un gruppo di trattamenteo (diverso dal gruppo 4i
controlle) con rispusta negativa. Esame e validazione dell'esperimento
da parte di esperti. Definizione della dose pil elevata a cui corrispon-
de l'eventuale assenza di risposta positiva, ovvero definizione del NOEL
(sia in termini di significativitd statistice che di parere da parte 4i
esperti). ‘

3. Sulla base dell'esame e della validazione degli esperti, definizione
della qualitd ed incertezza dei dati, valutazione della gravitd degli
effetti attribuibili al tossicc in esame, verifica della possibilitd ai
estraﬁolare all'uome i risultati sperimentali (possibilita di assumere
la presenza degli stessi meccanismi tossici e processi metabolici,
etc.). In caso di accertata idoneitd dell'esperimentc ad essere usato
per valutazigni di rischio per l'uomo, e sulla base dei punti preceden-
ti, definizione del fattore di sicurezza (sinoc a 5000 ed eventualmente
pill) 4i cui deve esser ridbtto il NROEL per ottenere la dose priﬁa di
effetto per 1l'uomo (il fattore di sicurezza sard tanto pil elevato _

quante pilt gravi saranno gli effetti tossici in esame e gquanto piit
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incerti saranno i dati disponibili) (WHO, 1978; Federal Register, 1980).

Questa procedura 3 concettualmente semplice, anche se la sua

applicazione sperimentale pud essere relativamente complessa.
E' utile discutere brevemente 1 presupposti teorici su cui essa si basa,
e gli aspetti critici che ne derjivano. In primo luogo, la relazione
sperimentale dose-risposta ottenuta con il‘ trattamento, a dosi scalari
ai tossico, dei gruppi di animali, dalla quale & tratto il NOEL, pud
essers conslderata il risultato di un campionamento di una relazione
dose-risposta "vera" soggiacente al fenomenc in esame., Se tale relazione
“vera" non & caratterizzata da assenza di risposta al decrescere della
doge verso livelli molto piccoli ("soglia 'di tossicita"), il NOEL pud
esser un parametro dipendente dal numero di anj.m;al.i sperimentali usato
per ogni gruppo di trattamento. Per chiarire questo punto, si pensi ad
esempio ad una dose che induca oggettivamente effetti tossici su solo 1
di 100 animali trattati. E' perfettamente chiaro, sulla base della
distribuzione di probabilitd binomiale o di Pocisson, che, utilizzando
per ognuno dei gruppi di animali sperimentali non pill di 20 soggetti, il
risultato di gran lunga pilt probabile sarA di non osservare risposta
" alcuna, ovvero 4di giudicare tale dose un NOEL. Questo discorso @ del
tutto generale ed & una delle consequenze dell'impossibilitd statistica
di dimostrare ‘l'assoluta sicurezza e l'assoluta mancanza di rischi:
infatti, data una qualsiasi frequenza sperjmentdle pari a 0/n con n
qualsiasi, @ sempre possibile ipotizzare una frequenza teorica suffi-
cientemente piccola da non essere osservabile con un campione di n
animali (questa considerazione & espressa quantitativamente in statisti-
ca dai limiti di confidenza di una frequenza sperimentale) .

Un presupposto teorico necessario per l'utilizzabilitd del NOEL
nella procedura qui discussa @ qﬁindi che esista oggettivamente L}na
soglia di tossicitd e che questa non sia dissimile dal NOEL sperimenta-
le. Nella maggior parte dei casi cid pud essere ritenuto sostanzialmente
vero, o comunque il NOEL pud essere considerato una stima soddisfacente
di una dose ragionevolmente priva di effetto, la cui incertezza di
valutazione & teauta sotto controllo dall'assunzione di uri adegquato

fattore di sicurezza.
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La conoscenza dei meccanismi tossicologici e dei processi di metabolismo
e detossificazione coinveolti nel fenomeno in esame come anche d1 altri
eventuali aspetti (ad esempio dei 1livelli naturali della sostanza in
esame negli organismi considerati, etec.), costituisce generalmente il
supporto razionale a questo tipo di procedura.

Un'ulteriore causa di variabilitd nella stima del NOEL & ‘data
dall'arbitrarietd che oggettivamente sussiste in pratica nella selezione
dell’intervallo tra una dose di trattamento e la successiva e nella
scelta del numerc globale di dosi (cid che si fa sperimentalmente & in
realta di determinare ™un" NOEL, piuttostg che "il* NOEL; hell'ipotesi
di una reale presenza di soglia, gqualsiasi dose di trattamento infériore
alla dose ."soglia" porterd all'identificazione di un ROEL, se non vi
sono altre dosi di trattamento tra di essa e la dose '-'sogliﬁ“). In
questo caso sussistono comungue scarsi problemi, in quanto & prevedibile
una sottostima del NOEL pii che una sovrastima.

Vi sono tuttavia fenomeni tossici, come la cancerogenesi da agenti
chimici e fisici, per i quali 1l'ipotesi di presenza di soglie non 2 in
genere ritenuta wvalida. Come sl gia detto, & in questo caso infatti
ragionevole ipotizzare <che anche una sola molecola di agante
genotossico, se raggiunge il "bersaglio", sia sufficiente a innescare un
processo irreversibile il cui risultato finale & l'insorgenza di un
tumors.

In ?;uesto casc l'approccio generalmente assuntc & di evitare nei
limiti del posgsibile ogni tipo di esposizione, assumendo che non esista
alcuna dose sicura, o, hell‘impossibilita di tale scelta, & quello di
definire, sulla base della relazione dose-risposta del fenomenc in
esame, un range di dosi al di sotto delle quali il rischic, pur non
essendo nullo, sia cosl basso da essere praticamente trascurabile.

I livelli di rischio, suscettibili di non incrementare in modo oggetti-
vamente avvertibile i livelli di rischio a cui l'uomo & sottomesso per
cause naturali o per cause antropogeniche di diversc tipo di quella qui
considerata, sono stati indicati nell'ordine di 1/100.000, 1/1.000,000 e
1/10.000.000 (Federal Register, 198G; 1984).

Le Tabelle 1 e 2 riportate all'inizie di questo lavoro possono fornirle

un criterio di riferimento per wvalutare comparativamente l'entitd dei
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livelli di rischio di cui sopra. Ad esempio, essli sono inferiori al
rischio attribuibile all'uso di un'automobile, o al fatto che automobili
slanc usate nell'ambhiente in cui si vive. Sono anche considerevolmente
inferiori ai rischi attribuibili a molte cbmuni malattie, generalmente
considerate non particclarmente "pericolosae".

Cid non significe che questi livelli di rischic debbanc essere conside-
rati comunqua e sempre accettabill, in particolare se associati a molti
altri rischil dello stesso tipo;le indicazioni di cui sopra sono fornite
solamente per avere un metrc semplice di valutazions.

I modelli matematici dose-risposta comunemente in uso prevedono un
andamento “monotono" crescente (o non decrescente) della risposta al
craescere della dose. Questl modelli sono funzioni continue della dose;
ali fini dell'estrapolazions verso le basse dosi & di fondamentale
importanza 1'andamento che hésumcno al tendere a zero della dose. Le
caratteristiche di questo andamentoc sono in genere responsabili delle
differenze che possono emergera tra estrapolazioni effettuate con
medelll diversi. Pud infatti accadere in determinate situazioni che
modelli diversi, il cui adattamento al punti sperimentali & ugualmente
buono o comunque non significativamente diverso, forniscano per basse
dosi stime molto diverse (anche di pil ordini 4i grandezza) (Food Safety
Council, 1978; 1980). La chiave per comprandere la ragione di quasto
fattd & data dallo studio matematico del comportamento di questi modelli
per basse dosi. In particolare, ove possibile, @ utile definire il trend
per basse dosi attraverso la stima della potenza K della dose D tale

che:

k k
Lim F(D)/D = Costante oppure F(D) = Costante x D (per D -> 0)
D=->0 {Pood Safety Council, 1980}

(in cui F(D), funzione matematica descrivente il modello dose-risposta;
D, dose; K costante). _ ’

Ad esempio, se K = 2, cid significa che la funzione F(D) al tendere a
zero della dose & approssimabile dal quadrato della dose moltiplicato
per una costante {(quindi, se la dose si riduce ad esempio di un fattore

10, la risposta si ridurra di un fattore 100).



E? eiridente che qualora questa analis: Indichi per due diversi modelli
che gli esponenti K, definiti coae sopze, sono gli etessi, il t‘ibo di
andamento per basse dosi sar2 dello stesso tipo e non vi sarannc diffe-
renze sostanziali nell'estrapolarione iz bassc; se invece le costanti
sono diverse, gli andamenti verso la dome zero saranno diversi anch'essi
(anche qualitativamente), con estrapciarioni prevedibilmente anche molto
diverse (ad esempio, se per un modeiln risulta K = 1 e per un'altro K =
2, nel primo caso al decrescere dells dose di un fattore 10 la risposta
prevista si- ridurra anch'essa 4i 10, mentre nel secondo casc essa i
ridurrd di 100) (Food Safety Council, 1980; Gaylor e Shapiro, 1979).

In Tabella 5 & riportata uns lista Sei principali modelli per la stima
del rischic di cancerogenesi, insieme alla relativa classificazione del
comportamento per basse dosi.

E' svidente che la scelta di un modells invece di un altro pud comporta-
re autcmaticamente rilevanti diffevenze tra le stime per hasse dosi, e
quindi nella valutazione del rischio. 7= particolars, i modelll possono
egsere classificati come "lineari® per =zsse dosi (K = 1, proporzionali-
ta semplice dose-risposta par basse &0osl); "Sub-Lineari" (K > 1, decre-
mento della risposta pid rapido €i c-e:lo della dose) e "Sopr#-Lineari“
(K < 1, decremento della rispostza me=o rapido di quello della do-
se){Fig.6).

Tra i modelli in Tabella 5, 1'"2Zstvenolazione Lineare Samplice" 2
"Lineare" per definizione; il modello "Probit" 2 sempre "Sub-Lineare"
rer bassa dosi; il modello ™ £®* & "Lineare" per basse dosi; il
modello "Multi-Stage" & lineare se il paramlttro X1 che compare nella
formula & diverso da zero, ed altrime=ti & "Sub-Lineare"; il modello
"Weibull" & "Lineare" se il pavametro ¥ = 1, "Sub-Lineare" se M > 1'a
"Sopra-Lineare® se M < 1.

E' chiarc che nel caso dei modell: "Zstrapolazione Lineare Semplice",
YProbit" e "One-Hit" il comporiamer-c per basse dosi & fissato' dalla
forma stessa dei modelli; nel casc i~vece dei modelli "Multi-Stage" e
"Weibull" tale comportamento & fissato G=1 valore assunto delle costanti
che compaiono nei modelli stessi i- coccsequenza del "fitting” ai dati
sperimentali.

Questi due ultimi modelli possomo pert==to servire anche a verificare
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Tabe;la 5, Principall modelli matematicl per la stima del rischio di
cancerogensai (Food Safety Councll, 1980, Gaylor & Shapire,
1979). '

1. "Estrapolazione lineare semplice": P(d) = Lim.Conf.Sup. Ri/di x d
in cui:Lim.Conf.Sup._Ri, limite di confidenza supariore dells

risposta Ri alla dose_di; 4, dosa.

2. Modello "Probit": F(d) = Int.G.{(log d - m)/s)
in cui Int.G., integrale di Gauss; log d, logaritmo della dose d;

m, media del logaritmi delle tolleranze individuali al tossico in
agsame; 8, deviazione standard 4i tali tolleranze logaritmiche. Il
modello assume una distribuzione statistica log-normales per le
tolleranze individuali. Al tendere a zero della dose, la funzione
tende a zero pill "rapidamente" di qualsiasi potenza della dose d.
Comportamento "sub-lineare" per basse dosi (sempre).

3. Modello "One-Hit": FP(d) = 1 - exp(-kd) _
in cui k, costante; 4, doge: Il modelleo ha derivazione Poissoniana;
si ipotizza che sia sufficiente un "colpo™ ("hit") ad innescare il
processo di cancerogenesi. La probabilitd teorica 44 un “colpo" &
assunta propdrziohalo alla dose. La funzione tends a zerc come
F(d)=kd, linearmente. Comportamento "linears" per basse dosi

{sempre).

4. Modello "Multistage": F(d) = 1 - exp -(k, + k,d + kyd? + Kyd 4.l
in euni ko, kl' «v., costanti; 4, dose. Il numera e 1 valori delle
costantl sono determinabili con il fitting ai dati. Ai fini 4i una
sfima affidabile, & opportuno limitare il numero dei parametri
stimati al numerc dei dati sperimentali meno 1. Modello di derivazio-
ne Poissonianﬁ, che assume un processo a piit "stadi® ("Multistage™)

per la cancerogenesi. Al tendere a zero della dose, la funzione tende

{continua)
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Tabslla 5. (contlnua)

a zerc coms la potenza pll bassa della dose, 1l cui coefficiente ki
sia non nul;o (ad o8-, ".kl = 0, "linears"; se kl =0e kz = Q,
“quadratice" o "sub-linsare". Comportamento per hasse dosi: pud
essere "linears" o "sublineare',

Forma "Linearizzata" (EPA e FDA): in luogo di kl' viene gaato il
limite A1 confidenza superiore (p = 95%) di-kl. In questo caso
comportamento & basss dosi sempre lineare,

5. Modello "Weibull": F(d) = 1 ~ exp (-kd")
in cui k ed m, costanti, Al tenders a zerc della dose, la funzione
tende a zerc come d . COmbortamnnto per basse dosi: "lineare" per
mel; "sub-lineare", per m>1; “sopra-linears", per m<l. Modsllo
derivato dalla digtribuzione statistica di Weibull.

NOTA: I valori delle costanti sono determinari con il fitting ai dati
("Maximum Likelihood"). Un'opportuna costante ko pud rappresentare
un'eventuale incidenza non nulla nel gruppo di controllo (essa & gia
indicata nel modello "Multistage").
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tentativamente le possibill ipotesi sul comportamento a basse dosli,

Le teorie sottostantl ai diversi modelli sono tutte ragicnevoli: &
difficile pertanto definire su base teorica quale sia 1l modsllo "vero",
anche perché }a ricerca su tsle materia & tuttora in atto, e non sl 2
arrivatli a conclusioni definitive.

vi & attualmente un sostanziale accordo a favore del modello
"Multi-Stage", nella sua forma "Linearizzata". Si tratta di un'applica-
zione dell'approccic "conservativo": in luogo del coefficiente Kl della
componente lineare di tale modelle, viene utillzzato 11 suo limite d4i
confidenza superiore. Cid implica l'assunzione "a priori" della presenza
di ﬁna componente lineare (anche se K1 & indicato pari a zero dal
fitting , il 'suo limite di confidenza superiore sari sempre magglore d4i
zero), e questa componente lineare & selezionata in modo tale da essere
la maggiore ragionevolmente compatibile con i dati.

Questo modello, come si & gid detto, & gquello adottato dalle Agenzie
Statunitensi EPAR e FDA nelle stime dl rischio, ed & stato recentemente
accettato anche dall'OMS {Federal Register, 1979; 1980; 1%84).

Questa procedura ha il vantaggio considerevole di offrire un criterio
semplice e standardizzato; inoltre, la sua applicazione a relazioni
dose-risposta sperimentali replicate indica una gostanziale
gsovrapponibilita delle stime ed una buona riproducibilit3, confermando
anche l'importanza del riferimentc al limite di confidenza come parame-
tro che contiene una stima dell'errore possibile {(Zapponi et al., 1987).
E' chiare che questo approccio implica automaticamente 1'ipotesi di
assenza di "soglie" di tossicitd per i cancerogeni, in quanto l'andamen-
to lineare per basse dosi, assunto in ogni caso dal medello, comporta
che ad ogni dose, anche estremamente piccola, corrisponderd un rischio
diverso da zero (anche se tale rischio pud essere anch'esso estremamente
piccolo).

Il criterio per la classificazione del comportamento per basse dosi dei
modelli dose-risposta,discusso sopra, consente di discutere in modo pild
approfondito il concetto di soglia. In termini quantitativi e pratici,
ogni comportamento . marcatamente "Sub-Lineare" di una relazione
dose-risposta pud essere considerato assimilabile in qualche modo

all'assunzione dell'ipotesi di una soglia. Infatti, se la risposta



- 104 -

"Sub- Lineare” |

ﬁ

n :

N t Comporiamento .

X i"Sopra- Lineare” Comporiamento :
S ' NS oS "Lineare” i
&

& .

- Comporiarnento :

g

4

Q

Dose

Figura 6. Categorie di "comportamenti" di relazioni dose-risposta e dei
relativi modelll nella regione delle basse dosi.
Nel caso di comportamento “sub-lineare" e "lineare", una ratta
tracciata dal limite di confidenza shperiore del punto |

sperimentale lascia sottoc @i se la curva "vera".
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decresce al decrescere della dose in proporzione ad una potenza relati-
vamente elevata di quest'ultima, cid corrisponde agli effetti pratici
alla presenza di una soglia (la semplice considerazione della relazione
dose-risposta sperimentale non consentird di distingquere praticamente
tra 1 due casi).

Sulla base di quanto precede, ove ritenuto utile, il problema "presenza
o assenza di soglia" pud anche essere studiato nel termini degli anda-
menti indicati per basse dosi dal fitting dei modelli, almeno ai fini di
un'analisi preliminare dei dati. Infatti, se il fitting dei dati indica
per basse dosl un comportamento vicino a quello lineare o addirittura
sopralineare, l'ipotesi di una soglia non & quantitativamente supportata
da questo tipo di analisi.

Esistono anche proposte di modelli che includono oggettivamente il
concetto di soglia; si tratta tuttavia di elaborazioni teoriche pill che
di procedure accettate nella pratica usuale.

Inoltre & evidente 1'importanza in questo campo di un approccio conser-
vativo: fino a c¢he l'ipotesi di soglie per alcuni fencmeni di
cancerogenesi non verra sufficientemente dimostrata su base teorica e
sperimentale , il principic di assumere cautelativamente 1°'ipotesi 4di
una linearitd dose-risposta per basse dosi resta la soluzione pill
opportuna.

E' tuttavia utile segnalare casi specifici, in cui anche questa procedu-
ra pud apparire critica. Esistono relazioni dose-risposta che nel campo
delle dosi  sperimentali assumono un andamentoc marcatamente
“"Sopra-Lineare", con una chiara curvatura verso il basso nella regione
delle basse dosi. Per questo tipo di relazioni pud accadere che il
fitting con il modello "Multi-Stage" sia meno soddisfacente ¢i quello
con il modello "Weibull", e che quest‘'ultimo indichi un andamento
"Sopra-Lineare" nel campo delle bhasse dosi (Fig:-?). La soluzione a
questo tipo di problema @& stata offerta dall'incorporazione della
fa.rmai:o-cineti_ca nei modelli dose-risposta in cancerogenesi (Anderson et
al., 1980). Questo approccio, nel caso di relazioni "Sopra-Lineari" si
basa sulla sostituzione, nel modello "One-Hit", della dose D con la
frazione della dose, o del suo eventuale metabolita, realmente attiva

nel processo di cancerogenesi. L'uso nel modello "One-Hit", in luogo
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della dose D, della funzione f(D):
(D) = ab/(b+D) (relazione di Michaelis-Menten)

{(in cui £(D), concentrazione di sostanza o metabolita reattivo, 'a' e
'b' costanti, D, dose assunta) consente di spiegare soddisfacentemente
1'andamento "Sopra-Lineare" di alcune relazioni dose-risposta (Gehring
et al., 1979; Anderson et al., 1980). E' chiaro, che poich& al tendere a
zero della dose la relazione di cui sopra si riduce ad una costante che
meltiplica la dose D (infatti, per D << b, il denominatore sara prati-
camehte uguale a b e la funzione f(D) praticamente uguale al prodotto
della dose D per una costante), questa procedura porterd per basse dosi
ancora ad un comportamento lineare (ottimizzato opportunamente ai dati).
Questo approccio pud essere esteso al modeilo "Multi-Stage" (Zapponi et
al., 1986); le stime 4i rischio che si ottengono in qﬁesto caso sono piill
conservative di quelle ottenibili con il semplice "Multi-Stage". La
procedura per il calcolo del limite di confidenza superiore della
componente lineare & applicabile allo stesso modo che nel caso semplice
"Multi-Stage". '

Quando & stato definito il modello da utilizzare e, con il fitting
aj dati sperimentali, ne sono stati determinati i relativi éaramétri, &
possibile calcolare senza difficolta 1'incidenza attesa per una determi-
nata dose (con il suo limite di confidenza superiore) e la dose {(con il
suo limite di confidenza inferiore) relativa ad un specifico livello di
rischio atteso. Le stime ottenute si rifariranno. naturalmente agli
animali sperimentali in esame.

Quando questi dati debbono essere estrapolati all'uomo, sorgono
gli stessi problemi giad discussi a proposito della procedura che conduce
alla definizione degli "standard".

In primo luogo, & necessario che, relativamente alla particolare sostan-
za chimica considerata, siano ipotizzabili meccanismi di tossicitad e
processi metabolici comparabili nell'animale sperimentale e nell'uomo.
Questa verifica richiede ovviamente l‘'esame critico e la wvalidazione
dell‘’esperimento da parte di esperti dei fenomeni bjologici analizzati;

& anche ovvio che dovranno essere gquesti ultimi a selezionare gli
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esperimentl da sottoporre all'analisi statistica,

Ferme restando le congiderazioni 4l cui sopra, vi sonc due metodl
fondamentali per calcolare la "dose eguivalente" nelle estrapolazioni
tra specie diverge © individui di Idivarse dimensioni, In prime luogo,
come & ampiamente noto, sl pud esprimere la dose in unitd per chilogram-
mo di peso corporec (ad es., mg/kg p.c.). Alternativamente, si pud '
rapportare la dose equivalente all'unitd di superficie corporea (ad es.,
mg/mg §.C.). Quest'ultima scelta d dettata dalla considerazions che
molti processi biologici sono in proporzione alla superficie pit che al
velume o al pesc corporec. , .

I due metodi per otteners la dose equivalente dall'animale sperimentale
all'uomo differiscono in modo sostanziale, in gquanto 11 eecondo indica
una dose equivalente significativamenta pll bagsa.

Ad esempio, se si utilizza il riferimento al pesc corpereo, éi ha che ad
una dose di 1 mg somministrata ad un coniglio di circa 2 kg d4di peso,
corrisponderd una doge di 35 mg per un uomo 41 70 kg.

La superficie corporea del coniglio & dell'ordine 41 0.18 mq, mentre
quella dall'uomo & 4i circa 1.8 mg, con un rapperto di 10 tra le due. Ad
1 mg somministrato al coniglioc corrisponderannc quindi circa 10 mg per
l'uomo, se si utilizza il criterio dose/superficie corporea.

Sia per motivi teorici del tipo di cui si & detto scpra, sia per
avere un ulterlore grade 4i cautela, l'Agenzia Statunitense EPA utilizza
il criterio della superficie corporea per 1'estrapolaziocne delle dosi
dall'animale all'uomo. Questa scelta appare molto ragionevole.

E' chiarc che l'uso di descrizioni matematico-statistiche delle
relazioni dose-risposta, consente anche di operare comparazionl
rischio-beneficio, in quanto per ogni dose Adi interesse & possibiie
definire il corrispondente rischic {con il relativo intervallo i
confidenza). E' tuttavia relativamente raroc che nella pratica usuale si
presenti questo tipo di problema.

Ovviamente procedure analoghe sono utilizzabili nel caso 4i
relazioni dose-effetto, invece che dose-risposta. In questo caso si
potra generalmente anche usare il metodo dei minimi gquadrati, e spesso,
semplici regressioni dose-effetto. E' chiaro che, sempre ai fini di una

stima conservativa, sard necessario identificare anche i limiti di
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confidenza delle stime (nel cago di regressioni lineari cid si potra
effettuare, molto semplicemente, sulla base dei limiti di confidenza
delle regressioni, facimente calcolabili).

Questi brevi cenni non esauriscono certamenta la materia della
stima del rischio; per dettagli piit approfonditi si rimanda alla lette-
ratura riportata in bibliografia. )

Come conclusione, & importante qui aggiungere che la stima del
rischio & tipicamente un'oparazione a carattere interdisciplinare, in
cui il lavoro a carattere matematico & statisticc @ solo una parte.
L'elaborazione dei dati e le conclusioni da essa tratte non debbono
essere il frutto di una procedura automatica, quanto piuttoste il
prodotto di una continua rielaborazione e discussione critica del
risultati via via ottenuti, che debbono eséere fiproposti agli esperti
delle varie discipline coinvolte nella problematica.
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APPENDICE

CEDURE PRATICHE PER LA VALUTAZIONE DELL'ESPOSIZIONE

1, VIE DI ESPOSIZIONE COMPARTIMENTI AMBIENTALI
Inalazione —_—— : — Aria
Ingestione ___5 <—— Suolo
Assorbimento dermico J L Acqua

1.1 Valutazione dell'esposizione per via inalatoria: pud essere
calcolata mediante la seguente relaziona.

E in =IXegexcr
dove: ‘

I = tasso di inalazione (m3 aria/giorno).

Nel caso di un uomo del pesc di 70 kg questo tasso pud cecillare da
20 m3 aria/giorne (generalmente adottato come tasso respiratorio

standard) a 40 m3 aria/giorno (nel caso di attivitd fisica intensa).
Generalmente si pud agsumere che questo parametro sia proporzionale

al peso corporeo elevato alla potenza 2/3.

C = concentrazione in aria (mg/m3) della sostanza chimica coinvolta. E!

consigliabile congiderare sia i wvalori medi che i valori estremi.

r = frazicne assorbita.

Nel caso dei gas, r dipende dalla solubilit3 del gas nel sangue,
‘ciod dalla solubilitd intesa come rapporto tra la concentrazione del
gas disciolto nel sangue e la concentrazione nella fase gassosa
all'equilibrio (in accordo con la legge di Henry). In assenza di
dati oggettivi che dimostrino il contrario, & consigliabile assumere

1'assorbimento completo del gas coinvolto, ciog r = 1 (stima
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conservativa).

Nel caso invece di materiale particolato, il sito di deposizione
delle particelle nell'apparatc respiratorio & fortemente correlato
alle dimensioni del particolato.

- Particeile di 5 um o maggiori dimensioni si depositano per lo pid
nella regiocne nasofaringea da cui pessonc essere rimosse da
soffiamenti, starnutamenti o pulizie nasali. Queste particelle
pPOSSON0 eséere ingerite insieme & quelle inalate attraverso la boccs
{esposizione per ingestione "indiretta").

- Particelle da 2 a 5 um si depositanc p;avalentemente nella regione
tracheobronchiolare dei polmoni da cui possono essere rimosse aal
wovimento verso l'alto dello strato mucoso, da colpi di tosse & da
starnutamento. Anche in questo caso le particelle possono eésere
ingerite (esposizione per ingestione "indiretta").

- Particelle di dimensioni uguali ed inferiori ad 1 um possono invece
raggiungere le regioni alveolari del polmone. In questo caso la
rimozione del particolato dall'alveolo dipende dalla solubilitd del
composto nei fluidi polmonari ed & caratterizzata da una bassa

efficienza di rimozione.

Percid si pud assumere in via cautelativa e prudenziale che r = 1 per le
particelle 4di dimensione uguale o inferiore a 1 um, ed r <= 1 per
particelle di dimensioni maggiori, in base anche alla conoscenza dei
processi biclogici e chimici coinvolti (r = 1 nel caso 41 una stima

conservativa) (WHO, 1978; Casarett et al. 1980; Federal Register, 1980).

1.2 Valutazione dell'esposizione per assorbimento dermico: pud essere

calcolata e stimata dalla sequente relazione.
E ad = Pxcxsxr {(mg/giorno)

in cui:
P = quantitd di materiale presente sulla superficie cutanea esposta
(g/mz). L'esposizione cutanea a contaminanti ambientali pud essere

dovuta alla deposizione di polvere presente nell'aria (il grado di
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deposizione pud coscillare da meno 4i 100 mg/mzfgiorno in condiziont
normali, ad 1 g/mz/giorno e pil in ambienti molto polverosi, o nael
caso di bambini che giochino su terreno polveroso). In quest'ultimg
caso i valori di P possono essere pill elevati (superiori a divers]
grammi per metro quadrato di cute). Valori analoghi possono essare
attesi nel caso di liquidi e di aereosol, dipendentemente dalle
condizioni di esposizione (da meno 4i 10 mg/m2 a pit di 1 g/mz).

¢ = concentrazione della sostanza chimica coinvolta nel materiale
presente sulla pelle (mg/g). E' consigliabile considerars sia 1
livelll medi che gli estremi.

8 = éuperficie cutanea esposta (mz). In media gi ritiene che l'intera
superficie corporea di un uome del peso di 70 kg sia
approssimativamente 1.8 mz. La superficie del corpo pud in genera
essere considerata come éroporzionale al (peso corporeo}zfa. '
Generalmente la parte di superficie cutanea esposta & il 10-20%
della superficie totale, in casi specifici la superficie di
esposizione pud essere notevolmente maggiore (ad esempio nel caso di
persone che lavorino ih ambienti con temperatura elevata).

r = frazione assorbita.

L'assorbimento cutaneo di sostanze tossiche dipende da diversi
fattori: dalla regione esposta della superficie del corpo,
dall'umiditd della cute {la permeabilita dello strato superiore
della pelle, strato corneo, pud aumentare pill di 10 volte in
condizioni di umiditd cutanea, per esempio nel casc di intensa
perspirazione), dall'integritd cutanea (abrasioni o rimozione dellg
strato cornec possono aumentare in modo notevole la permeabilitd
cutanea), la presenza di acidi, alcali, solventi ed altri agenti
suscettibili di causare danno cutaneo od aumentare la permeabilita,
Qualora sussistano uno o pill di questi fattori negativi, pud essere
consigliabile adottare r = 1 (stima conservativa) (WHO, 1978;

Casarett and Doull, 1980).

1.3 Valutazione della esposizione per ingestione. Pud essere calcolata

per ciascuna sostanza chimica coinvolta mediante la seguente

relazione:



- 116 -

E ing = :E::( Fi X C, ) + Cd % Dei (mg{giorno)

in cui:

F, = gquantitd di cibo i nella dieta esaminata (g/giorno).

Si dovrebbero considerare sia i consumi di cibo medi che gli
estremi. ' -

ci = concentrazicne deila soetanza chimica coinvolta nel cibo i (mg/g).
E' consigliabile considerare sia i valori medl che estremi, Nel
caso di additivi alimentari, qualora non siano disponibili dati
diretti, si pud assumere che la conceﬂtrazione Ci sia la massima
permessa dalle regolamentzzioni esistenti (stima conservativa). Nel
caso di residul di pesticidi, e di altri residui, si pud addttare
un analogo criterio. La concentrazione di residui nei cibi pud
esgere derivata dall'assunzione che, nei trattamenti agriceli o
altri trattamenti, la sostanza coinvolta sia usata al massimo
livello consentito dalls legge. La contaminazione di cibi causata
dalla deposizione di polveri ambientali, pud essere stimata, in
asgenza di dati diretti, dal grado di deposizione della pelvere (in
accorde ai criteri indicati nel caso di assorbimento dermigo).

cd = concentrazione della sostanza chimica presente nelle polveri
ambientali {mg/g) (dovrebbero essere considerati sia valori medi
che valori estremi).

Dei = Quantita di polveri ambientali direttamente ingerite. Questa
quantita pud variare da 0.1 mg/giorno (rappresenta il valore
normale in ambienti chiusi praticamente privi di polvere) a 10
g/giorno (valore proposto per una stima conservativa nel caso di
bambini che giochino per una intera gidrnata su un suolo molto

polveroso ed a continuo contatto col terreno).

La valutazione ' dell'esposizione per ingestione pud essere
facilitata dall'uso di mwatrici e liste appropriate. Il primo step
potrebbe essere la produzione di liste di consumi alimentari relative
alla popolazione coinvolta, in cui siano riportate le quantita medie e

massime attese dei c¢ibi specifici della dieta esaminata. Potrebbe
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inoltre essere preparata una matrice che riporti per ogni voce della
lista della dieta le concentrazicni dei possibili diversi contaminanti
(livelli medi e massimi, mg/g). Sulla base di tali informazioni, &
facile calcolare la quantitd totale di una specifica scostanza chimica
agssunta con vari alimenti nella dieta, come anche il contributo di ogni
cibo all'intera esposizione {Food Safety Council, 1978; Casarett and
Doull, 1980; WHO, 1978). '
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TIPOLOGIA DEL RISCHIQ

Angelo Sampaolo & Anna Rita Bucchi

Istituto Superiore di Sanitd, Roma

Quando sl1 vuole caratterizzare o valutare il rischia potenziale da
esposizione a sostanze chimiche @& necessario distinguere due classi d4di
rischio:

1) rischic per l'ucmo
2)‘rischio per l‘'ambiente

Mentre il rischio per l'ambiente & legato alla presenza di contami-
nanti ambientali (siano essi di natura fisica o chimica) nell'aria,
nell'acqua o nel suclo, il rischio per 1'uomn deve essere ulteriormente
distinto, in base al tipo di esposizione che lo determina, in rischio
derivato da:

- esposizione persohale
- esposizione domestica
- esposizione professionale

Si considera generalmente rischio da esposizione personale quello
dovuto all'assunzione di sostanze tossiche attraverso gli alimenti, i
prodotti cosmetici, farmaceutici, giochi per l'infanzia, ecc..

Si considera invece rischio da esposizione domestica quello
connesso all'uso di pfodotti per la casa, disinfettanti, disinfestanti,
prodotti per il giardinaggic e per il tempo libero; mentre il rischio da
espogizione profesgsionale rigulta strettamente legato ai processi
produttivi e all'attivitd lavorativa (esposizione a materie prime,
solventi, intermedi, prodotti finiti, qualunque materiale impiegato nei

processi produttivi).

Nel momento in cui si cerca di caratterizzare la potenzialita gdel
rischio, & necessario considerare una serie di fattori che influenzano

qualitativamente e quantitativamente l'evento rischio.
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Tra 1 fattorl principall poasoho esgere congiderate:

1} le proprietA intringseche della sostanza in esame (indipendentemente
da agenti esterni o fattori che possono influahzarla);

2) le quantitd in gloco ( in genere il rischio aumenta in modo
proporzionale alle quantitd presenti sul mercato)., E' chiaro che se una
sostanza altamente pericolosa non & presente sul mercato, alweno nel
caso in studio; non ci sard Qlcun rischio reale;

3} le modalith e pluralitd di esposizione (ad esempio l'esposizione
contemporanea ealla sostanza attraverso gli alimenti, 1'ambiente
domestico @ l'attivitad professionale); ed infine

4) le dimensioni della popolazione a rischio. Il problema potrebbe‘avere
risvolti diversi a seconda che l'esposizione interessi una popolazione a
rischio limitata, come nel caso dei lavoratori di un'industrié o gli
addetti ad una specifica mansione (esposizione golo profassionale) o la
popolazione generale ( ad esempio esposizione attraverso 1 cibl, l'aria

o l'acqua da bere}).

Con il termine di proprietd intrinseche si intendono quelle pro-
prietd che sommate tra lorc determinano il. pericclo intrinseco legato
ad una sostanza, indipendentemente da agenti o fattori esterni che
poseono influenzarlo. In genere le proprietd intrinseche di una sostanza
sono definite in base alle seguenti proprieti:

-~ proprietd chimico-fisiche (PCF)

- proprietd tossicologiche {PT)

- proprietd ecotossicologiche (PET)
Le PCF sono strettamente correlate sia alle PT che alle PET; ad esempio
la tensione di vapore & un parametro molte importante per la tossicita
inalateoria e dermale, la lipeosolubiliti Per ltassorbimente dermale,
mentre la jdrosolubiliti, liposclubilitd e punto di ebollizione giocano

un ruolo piuttosto importante nella contaminazicne di aria ed acqua.

Nel caso invece delle quantita in gioco risulta importante conosce-
re:
- quantitd presenti sul mercato per ordini &i grandezza (Q), e

- bioconcentrazione (BC)
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Quando invece gl parla del fattore di esposglzione & necessario
distinguere la pluralitid di esposizione diretta (PED), dall'espasizione
ambientale, risultato invece di una contaminazione localizzata o diffusa
dell'ambienta, di cui l'uomo deve essere considerato come parte.

La PED pud a sua volta essere articolata in:

- gsposizione personale (EPE}
- gsposiziona domestica (ED)
- esposizione professionale (EPR)

L'insieme di <queste esposizioni costituisce la pluralita
dell'asposizione diretta (PED). ‘

Nell'esposiziocne ambilentale (EA) rilsulta invece Iimportante
considerare fattorl quall:

- la diffusione amblentale (DA) e
- la persistehza aﬁbientale (P}

oltre, ovviamente, alle quantitd in gioco ed alla bioconcentrazione.

Un importante fattore relativo alla popolazione esposta (popolazio-
ne a rischic) 8l riferisce invece alle
~ dimensioni della popolazione a rischio (PR)

Sulla base del punti summenzlonati & possiblle arrivare alla
definizione di alcune pratiche ed utili equazioni che consentono la
valutazione del rischioc derivato dall'esposizione ad una determinata
sostanza e la definizione della prioritd di selezione delle sostanze
chimiche presenti sul mercato e di possibili contaminanti dell'uomo e
deli‘ambiente' da sottoporre a studi pid completi per gli aspetti
tossiceologiei, ecotogsicelogici, ecc..

La tabella 1 riporta in forma di semplici equazionl le correlazioni
esistentl tra 1 diversi fattori (propriet intrinseche, quantita,
esposlzione e popolazicne a rischio)} nel caso in cui si voglia valutare
singdlarmente ¢ congiuntamente un indice di rischic conseguente ad una
esposizione diretta, oppure solamente amblentale , oppure ad una

esposizione congiunta diretta ed ambientala.

Le equazioni riportate in tabella 1 sono a carattere generale, ma
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Tabella 1. Equazionl fondamentall di correlazione tra 1 diversi fattori
che influenzanc il rischio.

Proprieti Quantith Esposizione Popol. rischio
IRPED = (PCF + PT) x (Q xBC) x (PED) X PR
IR,, = (PCF+PT+PET) x (Qx BC) x (DA X P) x PR

.IREPDR = (PCF+PT+PET) x (Q x BC) x ((DAXP)}+EPD) x PR

dove: IR = indice di rischio relativo ad un particolare tipo di

espoaizione

PCF = gomma del Runti attribuibili alle proprietd chimiceo-fisiche
{(sulla base dei dati conosciutl o sconosciuti)

PT = somma dei punti attribuibili alle proprieta tossicologiche
{(sulla base dei dati conosciuti o sconosciuti)

PET = somna dei punti attribuibili alle proprietd ecotossicologi-
che {sulla base dei dati conosciuti o sconosciuti)

Q = quantitd per ordini di grandezza

BC = bioconcentrazione

PED = pluralitd di esposizione diretta

PR = popolazione a rischio

DA = diffusione ambientale

F = persistenza ambientale
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con opportune conslderazionl possonc essere facilmente applicate a casi
pilt specifici e particolari. Ad esempioc, nel caso in cui si consideri il
poters cancerogeno di sostanze presenti negli alimenti, 1'indice di

rigschio (IR) per l'esposizione personale & dato dalla saguente

aequazione:
IREPE = ‘PTcanc.) x (Q x BC) x (EPE} x (PR)
dove PTcanc = proprietd tossicologiche di tipo cancerogeno.

Nal cago della tossicitd di un contaminante ampientale, 1'IR relative
all'espogizione ambientale sard dato dalla seguente aguazione

IR,, = (PCF + PT + PET) x (Q x BC) x (DA x P) x (PR});
mentra nel caso in cui si voglia valutare il rischio legatg al potere
mutagenc di ascstanze presenti in tutte le forme di esposizione, 1'equa-
zjione assumerd la segquente forma:

eppn * (Plyutag.) ¥ (@ X BC) x ((EPD x (DA x P)) x PR

Una volta definite le proprietd e le altre informazioni fondaménta-
ii sulla sostanza, indispensabili per una valutazione di rischio,
risulta necessario in primo luogo attribuire dei coefficienti ai singoli
parametri additivl (PCF, PT e PET) e moltiplicativi (Q, BC, DA, P @ PR}
in presenza di dati o utilizzando, in caso di mancanza di dati, criteri
alternativi che permettanoc 1l'attribuzione di ccefficienti ponderati
anche quando non sono disponibili i dati necessari. La sesconda necessiti
& gquella di effettuare una ripartizione ponderata del coefficienti. A
questo scopo si & pensato di attribuire un totale massimo di 160 punti
{(cosl ripartiti) ai parametri additivi:

50 max PT

N

25 max PCF

25 max PET
(la distribuzione paritaria del punteggio massimo tra PCF e PET & dovuta
allo stretto legame esistente tra queste due proprietd), ed i seguenti

altri valori ai parametri meltiplicativi:

Q = max 3 BC = max 1.5 (mai 0)

PED = max 3 PR = max 2.0

DA = max 2 R = valore reale, max 5
P=max 2 (mai Q)
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L'Allegate 1 riperta i coefficlentl da attribuire a ciascun parame-
tro in presenza di dati o in base a criteri alternativi sia per quanto
riguarda le proprietd chimico-fisiche, tossicolegiche ed ecotoseicolo-
glche, che par i parametri moltiplicativi.

Le figure 1-7 presentano i risultati d4i un'analisi condotta su
undici sostanze (scelte tra le pid note) sulle base delle considerazioni
e principi precedentemente presentati. In particolare quest'analisi
considera la valutazione del rischio, le proprietd intrinseche, la
valutazione del rischio di effetti irreversibili rispetto a.divergi tipi
di espogizione personale diretta ed ambjentale (figure 1-3) ed il
profilo c&mpleto di rischio per ciascuna delle sostanze esaminate. I
nomi e le relative abbreviazioni delle sostanze chimiche esaminate sono

riportati in tabella 2.

Tabella 2. Elenco delle sostanze considerate.

Codice : Sostanza
AR Acrilamide
AN : Acrilonitrile
crt® Cromo esavalente
DEHP Di-{2-etilesile)ftalato
DCB 1,4~-Diclorobenzene
DCM Diclorometano
pee 1,2~ Diclor0p£opano
- ETO Etilene ossido
F Formaldeide
TeCE ' Tetracloroetilene

TriCE 1,1,1-Tricloroetano
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La figura 1 mostra come nellas valutazione di rischic relativa
all'esposizione personale diretta e ambientale, il DEHP occupi il primo
posto in termini di rischio tra le sostanze esaminate, essendo una
sostanza dl uso molto diffuso e molto discussa per le sue proprieta
tossicologiche. Nel «caso dell'AR il rischic maggiore @& legato
all'esposizione professionale, mentre il rischio per l'uomo & inferiore
nel casd dell'esposizione' persocnale e nulle e molto limitato
rispettivamente per l'esposizione domestica ed amblentale.

Nel momente in cui si vanno a considerare le proprietd intrinseche
rispetto all'esposizione personale diretta e all'esposizione ambientale
o le pr0prleta intrinseche rispetto agli effetti irreversibili da
esposxziane personale diretta, ETO, AN e Cr *6 presentano valori elevati
nella scala rispetto alle altre sostanze considerate, proprio a causa
della elevata tossicitd di questi composti (fig. 2).

Quando invece si va & valutare il rischioc di effetti irreversibili
per EPD, EA e per l'insieme dei due tipi di esposizione, il DEHP balza
decisamente in testa sia per la sua ampia diffusicne d'uso che per le
sue proprietd tossicologiche (fig. 3); mentre il DCM,. secondo nella
scala di valutazione del rischio di effetti irreversibili da EPD mostra
un rischio minore nel caso dell'esposizione ambientale (fig. 3).

Le figure 4, 5 e © riportanc invece il profilc di rischio per
ciascuna delle sostanze esaminate. Sono qui riportati come esempio
alcuni commenti relativi al profilo di rischio di alcune sostanze.

L'acrilopitrile (AN} & una sostanza moito tosgica e quindi occupa
un livello molte elevato per cid che riguarda le proprietd intrinseche
(fig. 4), tuttavia il rischio maggiore & Jlegatc all'esposizione .
professionale, come indica anche il corrispondente grafico, poiche
questa & una sostanza tipicamente di uso industriale. Il rischio di
avere effetti irreversibili & piuttosto limitato, qualsiasi tipo di
esposizione si voglia considerare.

La formaldeide (F) (fig. 5) presenta invece proprietd intrinseche
elevate e risulta piuttosto elevato il rischio da esposizione personale
diretta, a cul contribuiscono in modo determinante l'esposizione
domestica e professionale, mentre & decisamente inferiore il rischio da

esposizione ambientale grazie alla facile degradabilita del composto.
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Nel caso del di-(2-etilesile)ftalato (DEHP) (fig. 6) il rischio
legato alle proprietd intrinseche & medic, ma la estrema diffusicne e
persistenza ambientale del composto determina .un rischio molto elevato
sia nel caso di esposizione personale diretta che anbientale. Anche in
questo caso la possibilitd 4di effet.ti irreversibilli & molto elevata sia
per 1'EPD che per 1'EA. ‘

Il tetracloroetilens (TeCE)} (fig. 7) & invece caratterizzato da
proprietd intrinseche a medio rischio; i1 rischio da esposizione
anbientalellé pily elevato di quello derivato da esposlizione persconale |
diretta a causa della persistenza ambientale del composto e éell'in_tpatto
che esso pud avere sull'ambienta.
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3,

4.

Coefficienti da attribuire ai sinsoli rarametri.
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ALLEGATO 1

¢ in base a criteri alternativi.

34

TS0 alN/m

(Tot.

DISPONIBILITA” DEL DATO

Pesc molecolare

se I 10,000 t 4]

g¢ SCHD = 10, GO0 t 1
- se £ 500 ¢ by

Punto di fusione

g¢ 2 150 C H 0

s¢ WO - 150 C H 1

se + T : 2

Punto di ebellizione

ge > 190 C i (]

s¢ S0 - 150 C H 3

se < S0 C i 2

Dansita” relativa all’acsua a 20

{iiayidi & so01idi)

s« > 1.5 t O

fse 0% - 1.5 H 1

g Z 0.2 H pnd

Densita” relativa all aria

(eas)

sk o 0.9 t o]

se 0,9 - 1.1 t 1

se > 1.1 $ by

Tensione di varore a 20 C

se¢ < 10 Fs H 0

e 10 - 500 FPa H 1

se . S00 FPa : by

Tensione surerficiale

se o AT mh/m ' 0

se S0 — £%5 rnM/m : i

-

in Presenza

max 25}

ASSENZIA DEL DATO

se¢ 1“identita”
individuabile
s® ienctao

¢ Ccomunaye

$¢ da composti &nalashi &~
rresumibile > 200 C

E¢ da comrosti analoshi &
rresumibile 100 - 200

$¢ da comPasti analomhi e~
presumibile < 100 C

> 100 C
< 10 Pa

P. fus.
tens, vae,
tens.var, 10 - 500 FPa
tens.var, > S00
scohosciuta

e
e
Fe
Fe
=1 3

s€¢ da compPosti analoshi
presumibile > 2

s¢ da composti analoeshi e
presumibile 1,5 - 2

s« da composti analowhi
e’ mresumibile 1 - 1,5
s¢ da comprosti analomhi
prefumibile < 1

P.eb, - 300 T
r.eb. 100 - 200 C
P.eb, < 100 C
P.fus., > 150 C
F.tus, ¢ F.eb.

£
5¢
se¢
S
¢

idrosolubilita” < .01
Presenti radicali
s Presenti radicali
s¢ presenti radicali
e lipofils

B
e

rFeonasciuti

di dati

idrofili ¢
1iPafili :
idroefili

]

]

[0

RRN- OO0

1,

(3]

ROt~ O

b1

-

]



10.

11.

Idrosolubilita”
s¢ o 0,01 a/l
s¢ D,01 ~ 1 9/
se I - 100 a/1
se 100 a/i

Limrosolubilita”
g2 < 0,01 a/l
ge 0,00 - 1 2/
gz 1 =~ 170 &)
s o LOOQ 2/

Infiammabilita” (ai sensi

Direttiva)

5¢ Dag: liswyido ¢ so-—
lide nen infiamm.

ey liguide infiamm.
s¢ soalide - infiamm.

fe liguide facilmente
infiamm ,

s¢ limuido o was
estremamdrite infiamm.
e autozhriammlbf1¢

Proerieta’ esrliosive

s& hon ¢srlogive (ur-—
tor sfresamento. ri-

scaldamenta)

s¢ esmlosive sy inne-
£C

s& asprlosdive (urta, -

sfremamente, riscelda-
menta)d

Prorrieta’ ossidanti
8¢ hien ossidante

se debolmente ogsidan-
Le

sa wEsidente

A EE

della

+u 4w ww

-

[

Labh e

[ & FE v D

i) L
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"bilita” d4i rischic

-

mitile magzil

assenti radicali idreafili
rresenti radicali idrofili

"
L 1

"
oy
. o

asserti radicali timgfalz :
Fresente stryttuyra Yimnfilas
Fexlda o gotyb, tn o oFule,nrn
telaratarmya)

uom
(A T

t¢ da natura chimica ¢ state

Figsice & pregsumibile assanza
di rischio

s¢ Ja natura chimicz ¢« state

fFigico ¢ pPréesymibile FPOossi-

se¢ da natura chimica &« stata
figsico & pPreasumibile epassibi-—
lita” di e€levato rischic :

8¢ da niturs chimica & Fraesu-
mibile assenza di rischis

s¢ da natura chimica ¢ Presu-—
mibile rossibilita” di rischics
se d& natura chimica ¢ Prefu-—
mibile mogsibilita” Ji wlavato
rischino H

s¢ da natura chimica ¢° Frresu—
mibile assenta 41 rFotere osE1-
dante H
£ di& naturs chimics &7 FProegu-
mikile passibalita di Fotere
areidanta
sg¢ da naturs chin
it

ica € Przry-
a” 4i sltevata

@ orr
= A
L
n

raters assr d

.
o
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PROFPRIETA- TOSSICOLOGICHE

Tossicita’ acuta

(Tot. mas
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o

DLED orale e/0 cutanea ¢/0 CLDO
inalatoria esclusi altri effetttl
- 8¢ hoh npocivo t (¥ - e da ctruttura chimica (v, tab. =)
- sg - holive : 1 ¢ da altri dati Jdi teoseicita” acutal
- B¢ ToEgico s < - & Postibile e¢scludere nocivi-
- s¢ altamente tougeico H 5 ta’ acuta eper Je¢ T vie di
assarbimento t Q
- spsPetti generici di noci-
vita® acuta H 1
~ €] porsane rrevedere effet-
i acuti non Yetatli H b
- 5i POBSLNG Frevedere ¢ffet-
gravi o Tetali : =
Poetere irritante/corrcesivo sulla pelle
(eritema e/0 edema) ¢/0 sull”ecchio
(cornear irider consiuntival al sensi
della Guidal
- s¢ nevativo o Q ~ ¢ da struttura chimica {v.
- =¢ irritante srade O= Tab. 3
2 (pella) 1 - ¢’ poskibile escludere pPotw-
- ge corrosiva (Pelle? re irritante o corrosive t v]
entro &4 ore H z ~ risJultane limitate indicazio-—
- s¢ irritante (occhie) t 2 ni di eotere irritants t 1
- g& carrosivo entro 2 - risultana chiare indicezio—
minuti (Pelle) H =2 ni di Potere irritante ! 2
— risultane chiare indicazioni
di potere courrosive H ic
- ¢ classificabile come ulte-
) mente tosgico ) t b
Potere sensibilizzante ai sensi
della Guida
~— ¢ nevativo : O - se da struttura chimica (v,
- gz pogitivo sulla Fel Tabh, 2} -
Ve : 1 - ¢” Fossibile cscludere Fote—
— g Fozitive Fer wvia re sensibilizzante H 0
inglntaria S = - s¢ acgseéenza di infernazioni 1 0.5
= risultane indicazioni sene-
striche di Fotéere sensibiliz-
zante : 1

£
¥

meinle torzico

- rifultane indicazicnl sFeci-
Yiz—

fiche di rFotere sonsibil

conte

wlagsifil

cabile come alia-

L



- 137 -

Tossicita” subacuta, subcronica o cronica
mer via orale» inalatoria, cutanea
(N.E.L. determinato ¢ individuyabile)

- - sgconde la sravita” dei poussi-—
s¢ N.E.L., orale > 1.QG0O Bill effetti desumibtili dells
me/ks /o I 0 struttura chimica
N.E.L. inal.2 1¢ me/)l e/} {Vedi tabk. 2 :
o NGELL. cut. 1,000 me/)

k.8 H

——

~—

=y N.E.L. orale 100 -
1,000 ms/Ka

/0 N.E,L. inal, 1 =~ 1O | 1 1
me/s : H
&/0 N.E.L. cut. 200 - i
1000 mp/Ks - !
: —_
——
s¢ N.E.L. orale 10 - 100}
me/Ka i
«/0 N.E.L., inal. 0+25 - ! 3
1 ms/! . t
e/a N.E,L. cut. 25 - 200!
me/Ka '
—-——
—_—
3¢ N.E.L. srale < 10 !
ma/Ke i
'9/0 NnE.L. in“ln ‘: 0,25 L 5
ms/1 !

«/a N.E.L, cut. 235 me/Ke|
: —

Mutasenesi (ai sensi della Guida)

sa¢ mrrovatoe non mutaveno i o] ~ s¢ dati non significativi o

s¢ classificabitle in Cat.3! 2 assenza di dati :

s« classificabile in Cat.l! & - s8¢ Ja natura chimica risul-

se classificabile in Cat,l: 10 tance indicazioni rer Jdubbie
petere mutavsenc H

- $¢ da natura chimica risul-
tano indicazioni di chiaro
Fotere mutaseno
tVedi tab. & )

an

Cancerosenesi (ail sensi della Guida)

s« provato nen cancero— - £a dati non significativi o
e : H Q agxszenya di dati H
s¢ classificabile in Cat,3: = - s¢ da natura chimica sospetta
f¢ classificabile in Cat.2% 10 mgngrico di motere cancero9enc?
s¢ classificabile in Cat.l! 13 ~ s¢ da matura chimica riswitana
: indicazioni di Foatare cancero—
Sehd H

-~ =2 da natura chimica risulta-

)

H

e
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no indicaziani fondate di po-
tere cancerosena H 15
Effetti sulla rirroduzione inclusa
teratoseneasi (ai sensi della Guida)l
- x2s pArovate frive di g ffat-- 0 ~ 2z Jdati non significativi o
ti assenza di Jatba H =
- s8¢ clagsifFicabile in Dat. 0t b - 62 Ja natura chimica risgltana
- s¢ classificabile in Cat.}: 10 indicazieni 4i Possibili gf-
ti H ]
- s& Jda natura chimica risugltanoe
indicazioni fordats di passi-
bili effetti H 10
{(Yedi tab. 3 )
PROPRIETA” ECOTOSSICOLOGICHE (Tot. max 25}
Tossicita” acuta su mesce
- s& CLSO > 1,000 pem H (] - s¢ solubilita’ in acaua «
- 52 CLSQ 100 - 1,000 ppm : t Q.0 a/t : : Q
- s@ CLEO 10 = 100 pem H ] - s¢ solybilita” in acaua Q,01 -
- s CLZO £ 10 fPm H S 1 8/ ma rapidamente JdJugrada-
bile [ (0]
-~ se& solubilita” in acaua 0,01 -
1 §/1 ma non facilmente desra-—
dabile . H 1
- sz sofubilita” inm acqua > 1
9/1 ma rasidameénte dewradabiles 3
- s¢ salubilita” > 1 v/1 ¢ non
rapidamente degradabile H S
Tossicita” acuta su darhnia
- s ECSO > 1.000 pPm H 0 -~ 52 s¢luybilita” in acaua <
- s¢ ECEQ 100 - 1.000 ppm : 1 0,01 8/t ' ' H O
- s¢ EC30 10 - 100 pem E 3 - se¢ solubilita” in acaouz 0,01 ~
- g2 ECS0O < 10 pem H S 1 8/ ma rarpidamente desrada-—
bBile H o
- & soiubilita” in acsua 9,01 -
1 /1 ma non facilmente dzora-—
dabile H t
- 5& solubilita” im ac=ua - 1
a/! ma rapidamente disradaibilat =
~ sa salybilita” in acauaz 1 9/1
@ non rapidaments desradabile 1@ =1
Tossicita” acuta su uccelli .
- s OLSO or., > 1.000 ma/Ka ¢ o - s@ rapidamente desradabite ¢
- se DLS0 ar.100 - 1.000 diffusione localizzata H o
ma/Ka H i - =2 non facilmente desradabile
- s& OLSO or. 10 — 100 me/Ka!? 3 @ diffusione localizzata H 1
—~ s¢ DLYSO ar. < 10 ma/Ks 1 = -~ s& non faci'mente desradabile
e d4i larsa Jiffusione ambienta-—
te ] 3
-~ gse non facilmente degradabile
¢ diffusione ambientale gene=
ralizzata H b=



Tossicita’ su plante sureriori
s% non fitotossico !
se Filtotossico salettive 1t
se oeneralmente fitotosel~

co dabole t
s¢ seneralmente fFitotonsil~
20 t

Effetti su alshe

se provate erive di ef-
feattl , ‘ H
s¢ wpplica debole azione
alterante (mopitiva o rie=-
nativa) 1
se esplica farte azione
alterante {(masitiva ¢ ne-
sativa) {

-0

1
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s« aearklforme ¢ faglilimente de-

sradatile [
s« solubiltita’ in acmua e/
nei srassi < 4Ol 9/ t
se salubilita in aceua &/c
nei srassi L0l -~ 1 w/1 |

so solubilita” in aceun «/0

nel srassil 2> L 9/ ma rarida-
mente desradabilae :
e saluybilita” in aceya «/a

nei mrasel >t m/1 ma noeo rami=
damernte demradabile '

s« solubilita” in acmua <

0,01 o/ H
se solyubilita’ in acaua 0,01 -
{ w/1 ma rapidamente Jesrada-
bite 1
se palubllita” in acoua 0,01 =~
1 »/Y ma non facilmente desra~

dabile - 1
s s0lubllita” in acaua > 1 #/1
ma reamridamente desradablle ]

se polubilita” in acmyas 2> 1 w71
« non rapidaments dewradabile @
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11. PARAMETRI MOLTIPLICATIV:
1. Guantita” sul mercate

- S¢ assente su)l mercato H O
- sa % 1 t/anno o 0,9
- s5&¢ 1 - 100 t/annw : 1
- s¢ 100 - 1.000 t/annc H 1.5
- s5&¢ 1,000 = 10,000 t/anne 3 .2
- 5@ 10,000 - 100,000 t/Zannoi 2.5

- s » 100,000 t/anna 1 e

2. Piluralita’ di esposizione diretta
2.1 Sfera di esposizions rersonale
= ¢gpapizZione continua, comet
additivis aromatizzanti e
caloranti alimentarit resi-
dui di resticidi, di con-
cimi « di contaminanti am=-
bigntali» newli alimenti.
cessione da imballassi Per
alimenti, residui di goma-
diuvanti tecnolowicl ali-
mentari, cosmetici (sarmoni.
cremes loxzioni, mrofumis
rreparati di bellezzals
residui, nesll alimenti di
¢risine animate, di farma-—
¢i di uso fouvtecnicos di
intevratorl per maneimi H i
- ¢sposizioned saltuaria, co-
mel
disinfettanti,» disinfestan-
i di use mersonalet far-
maci di use umana H 0.+5
~ assenta di ¢smosiziene H o]

2.2 Sfera di esropizione domestica

~ gEpousitiond continua, comet
detersivis sbiancanti pepr
Javandéria, eroadotti eer
mobili, decderanti, Jisln~
Ffestanti ¢ Jdisinfettanti
di us¢ domestico. smacchia-
tori H 1

- wseogiziona saltuaria come?
disincrostanti, rrodotti
per i1 fornos prodotti mer
moauettes: mrodotti rer la
curda della casa (vernici,
adesivi, carte da Faratilii



rrodotti mer smiardinassiot
Frodotti rer hobbies ¢
temro liberot contaminanti
saltuari dell“ambiente do-
mestico (sostanze residue
da coibenti nell”edilizia
da trattamenti dJde¢i mobili.
da Javari domestici sal-
tuari} H
assenTa di esFosiziane H
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0.5
(o]

Sfera di esrosizione professionale

utilizzazione in molterli~
ci ed impartanti settori
industriall o artisianali

o asriceli 1
utilizzazicne specifica in
limitati settori industria-
1i+ artimianali o asricolit
assehza di espopiziane H

Diffusione ambientale
diffusione 9eneralizzata,
comel - )
resticidi usati in asricol-
tura, fertilizzanti:s emis-—
sioni da imeianti indu-~
striali, emissioni da vei-
¢coli circalanti H
larga diffusiones comat
ytsidui nell"ambiente da
farmacis additivi @ inte—
sratori Per mangimi di uso
Zootecnicot emissioni da
impianti domesticit rifiu-
ti yrbani! emissioni da
inceneritori H
fonti di contaminazione
localizzat«e -
nessuna diffusions t

[
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Persistenza
desradabilita” (bictica
w/0 abiotica) (antre S
giormildl
~ 33 RODS/ThOD » DQY &/a
T/2 %4 oh 1 ™
- 34 EILB/THOD LO=®0¥ ilw
T/2 1 = 284 b~ - H 1
- s¥ DIOS/TYROD RO =~ A0% ‘

/e T/2 24 b = 1 mese H 1,5
- gp SOD%/THOD v 0% a/0
T/ » 1 mess ' 2

Bioconcentrazione
coefficiente di rimartizio-
ne n,ottanclo/acayal

- s o P S Q } [« P
- s 1o PO = 3 ' 1
- s¢ jum P > Q t 1.5

Dimensioni momolazione & rischio

s ilntera roampolazions ' 2
s¢ settori marziali di eo-
rolazicne ] I.S

s lavoratori dell“indy~

stria ¢ ramrdlaziont timi=-

trofe o tavoratori asri-

cold : : ! 1
s¢ 3010 laveratari, con
rospibilita” di esclupio=

ne 31 contaminazZione astar-—

na (cicto chiyso) 1 0.5
s$® hessiuna PomGlaricrne a

rischio H (n]

s Ja struttura chimicea o’ mwra=-

sumibile alta reattivita” t WG

s da struttura chimica w’ mprag=-

sumibile Facile Jecommealiziunat 1

ay crysumibils lTentas dycom=

*laleny : 1.7

$% da struttura chimica " mpy=-

aumiblle stabilita” ' i

e Folubilita” nal wrasst

T 001 B/t t 0.5

se polubilita” nel srassi |

0,01 - | #/1 1 1.0

se solubilita” nel srassi

> 1 221 1,S
s8¢ calcolablly da solubilite~

in solventi ore/solub. in ag—

aya (come mer low P) 1 0, 5=1.7
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SORGENTI DI DATI PER LA VALUTAZIONE DELL'ESPOSIZIONE:
DATI FISICO-CHIMICI

Sergio Caroli

Istitutoe Superiore di Sanita, Roma

Considerazioni Generald

Sin dall'inizic degli anni '70 1'atteggiamento di gran parte
dei paesi pit industrializzati nei confronti del controllo
dell'inquinamento ambientale e della protezione della salute da una
diffusione incontrollata delle sostanze chimiche & andato subando
una radicale trasformazione. I1 progresso tecnologico e la crescita
industriale, infatti, sono stati affiancati da un analogo aumento
nelle conoscenze degli effetti negativi da esse causati, permettendo
in tal modo lo sviluppo di strategie di prevenzione assai pilu armoniche
e sistematiche di quanto non fosse avvenuto nel passato. Se da un
lato questa politica pud essere ormai considerata irreversibile,
dall'altro essa ha evidenziato notevoli e molteplici difficoltd di
ordine pratico, la cui influenza sul buon esito delle azioni intraprese
in questo settore & stata ed & tuttora determinante.

Dal complesso di tali problemi due aspetti, apparentemente
opposti, ma in realtad complementari, risultano di particolare rilievo
per i1 tema trattato, anche se le loro implicazioni sono ovviamente
assai pil estese. Il primo di essi concerne la necessita sempre pil
stringente di armonizzare al massimo le procedure in uso nei diversi
paesi per 1'ottenimento di dati ambientali. E' ormai un fatto acquisito
che i fenomeni di inquinamento trascendono tutte le frontiere e le
barriere socio-economiche per coinvolgere 1'intero pianeta. Metodologie
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e pratiche analitiche internazionalmente accettabili sono quindi un
presupposto indispensabile perché 1le misure effettuate 1in luoghi,
tempi e condizioni diverse siano realmente attendibili e confrontabili,
tali quindi da permettere la migliore comprensione di cause ed effetti,
ed in ultima istanza 1'effettiva possibilita di controllo dei processi
in atto. Cid non significa peraltro 1'instaurazione di una totale
uniformitd nei wvari procedimenti di misura, controproducente e
limitativa, quanto invece un reale progresso nella coerenza e
compatibjlitd delle azioni intraprese e la piena trasparenza dei
risultati conseguiti. Questi obiettivi fanno parte di un ampio ed
articolato . programma scientifico afferente al Gruppo di Lavoro
Tecnologia, Sviluppc ed Occupazione, a sua volta inserito nel quadro
dei Vertici Economici dei paesi pil industrializzati (1}. I settori
principali in cui tale programma opera sono riportati per sommi capi
nella Tabella 1. - Formato nel 1982 (Vertice di Versailles), il Gruppo
ha progressivamente suscitato 1'interesse della comunita scientifica
internazionale e portato all'attenzione dei governi di cui & emanazione
una serie di proposte e suggerimenti che saranno oggetto d'esame per
le opportune scelte e decisioni nel corso dell'imminente Vertice
Economico di Venezia, previsto per 1'inizio di Giugno di quest'anno,

Tabella 1
Gruppo di Lavoro Tecnologia, Sviluppo, Occupazione

Sei aree principali di intervento

- Inquinamento atmosferico - Rifiuti tossici e

- Inquinamento marino radioattivi

- Inquinamento dei corpi - Variazioni climatiche
idrici e dei suoli - Tecniche appropriate di

coltivazione




- 145 -

Il secondo aspetto & di altrettanta rilevanza sotto il profilo
della salvaguardia degli ecosistemi e del ripristino di condizioni
ambientali ottimali. Le norme entrate in vigore nel corso dell'ultimo
decennio a 1livello internazionale e nazionale circa la produzione
e la commercializzazione di nuove sostanze chimiche sono i1 felice
esito delle attivitd incessanti da parte di organismi quali 1'0CSE,
la CEE e 1'UNEP. La capacitd di prevedere 1'impatto ambientale di
una sostanza e le sue conseguenze sulla salute prima ancora che la
~ sua diffusione possa avere realmente luogo & dunque un fatto innovativo
la cui portata non & ancora pienamente configurabile. Da questo punto
di vista le caratterizzazioni fisico-chimiche rivestono per 1a relativa
" semplicita di esecuzione e per 1'abbondanza delle informazioni generate
una significativita di tutto. rilievo, come verra discusso nella sezione
seguente, |

Proprieta Fisico-chimiche ed Esposizione

Nell'ottica di questa trattazione i parametri fisico-chimici
possono essere suddivisi in due categorie generali, rispettivamente
in grado di agevolare la stima della pericolositd fisica posta da
una sostanza e la valutazione del suo comportamento ambientale (2),
come riportato in dettaglio nella Tabella 2.

E' ovviamente questo secondo gruppo a rivestire il maggior
interesse ai fini della sua distribuzione nei settori ambientali aria,
acque, suoli/sedimenti e fasi biotiche, Parametri come la densita _
relativa e Ta solubilitd in acqua, ad esempic, forniscono preziose
indicazioni circa la mobilitd della sostanza quando essa venga a
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contatto con 1'idrosfera, La prima ne segnala 1la tendenza al
galleggiamento o alla sedimentazione, qualora ovviamente sia
trascurabile la seconda, e ciod ad essere trasportata a distanze pil
o.meno grandi (si pensi al caso di un solvente organico di densitd
inferiore a quella dell'acqua ed immiscibile con quest'ultima), mentre
1'idrosolubilita ne esprime . la capacita di formare soluzioni e di
conseguenza di permanere indefinitamente nella massa acquosa a meno
di apprezzabili fenomeni di degradazione biotica ed abiotica.

Tabella 2
Proprietd Fisico-chimiche di Maggiore Rilievo

Ai fini della Ai fini della
pericolosita fisica diffusione ambientale
- Infiammabilita - Peso moiecolare
- Punto di infiammabilita - Densita relativa
- Autoinfiammabilita - Tensione superficiale
- Esplosivita - Tensione di vapore
- Proprietd ossidanti - Idrosolubilita
- Liposolubilita

- Ripartizione ottanolo/acqua
- Adsorbimento/desorbimento
~ Viscosita

La tensione di vapore a sua volta rende conto della velocita
di dispersione nell'atmosfera, cosi come le costanti di adsorbimento
e desorbimento nel suolo rivelano la predisposizione di una sostanza
a fissarsi pil o meno tenacemente alle fasi organiche ed inorganiche
del terreno. Le potenzialita di interazione con gli organismi viventi
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d1 sostanze chimiche estranee sono peraltro deducibili nelle grosse
11nee da proprietd quali la tensione superficiale, la 1liposolubilitd
ed 11 coefficiente di ripartizione ottanolo/acqua. Nell'ordine, esse
permettono una prima valutazione di quanto possano essere alterati
1 delicat!i equilibri interfacciali sulle paret!i cellulari  con
conseguente amplificazione degli effetti indotti da agenti tossici;
della capacita globale df accumulazione negli organismi tramite
dissoluzione nei grassi; ed infine, ad 1integrazione e superamento
delle informazioni cosY ottenute, del fenomeni df bioaccumulo
presumibilmente in grado di aver realmente luogo. Inoltre,
caratteristiche come i1 punto di fusione, i1 punto di ebollizione,
la viscositd ed altre ancora contribuiscono a generare un quadro pil
completo ed articolato circa lo stato fisico della sostanza
nell'ambiente, e ad evidenziare quindi quali comparti siano
prioritariamente interessati.

Per quanto tutto cid sia certamente molto utile, i1 complesso
di tali informazioni non va molto oltre una mera sequenza di dati
. non organizzati. Queste informazioni possono invece essere sfruttate
in modo assai pil funzionale collegando tra .di loro quelle di maggiore
significativita per 11 tramite di relazioni che quantizzino e
razionalizzino lo specifico contributo di ciascun dato e rendanc percid
possibile un valido confronto di situazioni anche molto diverse. Va
comunque specificato che c¢id implica due diversi ordini di obiettivi,
anche se in stretta connessione logica tra di lore. Nel prime caso
infatti si mira ad identificare i1 comparto ambientale maggiormente
soggetto alla diffusione della sostanza in esame, mentre nel secondo
si vuole stabilire un ordine di priorita tra le varie sostanze per
individuare quelle che possono porre i rischi pili elevati e concentrare
quindi su gueste ultime le risorse disponibili.
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Nella prima ipotesi una delle procedure concettualmente pil
semplici, anche se operativamente complessa, e comunque esempiificativa
di quanto detto sopra, & quella basata sul ‘calcolo della cosiddetta
fugacftd (f), sviluppata da Mackay (3, 4, 5) pochi anni or sono sulla
scia dei laveri di Kibpfer (6). Essa permette di prevedere 11
comportamento chimico df una sostanza, di determinarne i1 sito df
accumulo preferenziale e di stabilire quali altri dati ambientali
siano necessar{ per una valutazione pil completa. La fugacitd ha
le dimensioni df una pressione e pud essere considerata come la tendenza
di una sostanza ad abbandonare una certa fase. Essa & legata alla
concentrazione della sostanza stessa tramite una costante denominata
"capacitd di fugacitd® (Z), le cui dimensioni sono gmol/m3 atm e che
dipénde dalle condizioni di temperatura e pressione, dalla natura
della sostanza esaminata e dal mezzo considerato. Come la sua stessa
definizione suggerisce, Z quantifica la capacita della fase in termini
di fugacita. In altre parole, una sostanza tenderd ad accumularsi
in fasi con alti velori di Z o dove elevate concentrazioni possono
essere raggiunte senza creare fugacita notevoli. La conoscenza dei
valori di Z per ciascun comparto ambientale permette quindi di prevedere
come la sostanza potrd ripartirsi, L'equilibrio tra le diverse fasi
sara raggiunto quando la fugacitd avra conseguito lo stesso valore
in ciascuna di esse. A seconda del mezzo considerato il calcolo della
fugacita, peraltro di una certa difficoltd, richiede la conoscenza
di parametri quali la tensione di vapore, la pressione parziale, la
solubilita in acqua, il coefficiente di ripartizione ottanolo/acqua
e le costanti di adsorbimento/desorbimento. La Tabella 3 riassume
le relazioni fondamentali valide per le diverse fasi.

Una delle maggiori limitazioni del modello di Mackay risiede
nella necessita di stabilire i wvalori dei volumi dei compartimenti
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ambientali interessati ed i1 contenuto in carbonio organico di suoli
e sedimenti, Ulteriori procedimenti di calcolo sono stati tuttavia
sviluppati e sono tuttora oggetto di sensibili progressi per svincolare
1 risultati dalla dimensione dei settori considerati, '

Tabella 3
Fugacitd nelle Diverse Fasi Secondo Mackay

C = If
C = concentrazione; Z = capacita di fugacita; f = fugacitid)

Sostanza pura: Z=1/Pv (P = tensione di vapore, v = volume

) - molare)
- Fasi gassose: Z = 1/RT (T = temperatura, R = costante unijversale
' dei gas)
- Fasi liquide: Z=1/H (H = costante di Henry)
~ Fasi adsorbite: Z = 105kpS/H (kp = coefficiente di adsorbimento,
= concentrazione della fase
adsorbente)

- Fasi biotiche: BYkgw/H (B = volume relativo della fase biotica,
y = coefficiente di proporzionalita,
kow = coefficiente di ripartizione
ottanolo/acqua)

Con analoghe finalitd Neely (7) ha proposto di recente tre
espressioni in grado di stimare la ripartizione ambientale di wuna
sostanza, come illustrato nella Tabella 4, per le quali & richiesta
soltanto la conoscenza della massa molare, della tensione di vapore
e della idrosolubilitid. Anche in questo caso le condizioni poste
all'inizio del calcolo possono portare in alcuni casi specifici a
conclusioni notevolmente divergenti dall'evidenza sperimentale. II
valore di tali proiezioni resta comunque notevole, anche se &
indispensabile un sostanziale miglioramento dei metodi seguiti.
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Tabella 4
Ripartizione Ambientale Secondo il Modello di Neely

R (% in aria) = -0.247/H + 7.970gS + 100.6
R (% in acqua) = 0.054/H + 1,32
R (% in suoli e sedimenti) = 0.194/H - 7.6510gS -~ 1.93

(tensione di vapore x massa molare)/(idrosolubilitd)
(idrosolubilitd)/(massa molare)

1

Stima delle Priorita

Per quanto riguarda la possibilita di stabilire in via
preliminare i1 grado di pericolositd posto da sostanze potenzialmente
tossiche, in altra parte di questo corso se ne sono trattati i
presupposti, le strategie, gli scopl ed i limiti. Qui semb?a opportuno
comungue richiamare brevemente alcuni aspetti che hanno per molti
versi influito sugli sviluppi successivi in questo settore. Gia
all'indomani dell'entrata in vigore nella Comunita Europea della
Direttiva 79/831, 1la distinzione che questa sanciva tra sostanze
chimiche “"vecchie" e " nuove", se da un lato imponeva e razionalizzava
1'acquisizione di dati per la valutazione del rischio potenziale per
Ta salute e 1'ambiente, dall'altro evidenziava chiaramente la necessita
di selezionare con criteri univoci ed efficaci quelle sostanze che
a causa della loro pericolosita sollecitassero indagini pil
approfondite e tempestive. L'iniziativa in questo settore fu presa
da Schmidt-Bleek ed i1 suo gruppo di lavoro (8) e ha portato
all'elaborazione di un procedimento di una certa validita per la
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categorizzazione del rischio, In sintesi, queste si  basa
sull'ottenimento per ciascuno dei tre compartimenti principali (aria,
acqua e suoli/sedimenti) di un parametro, designato rispettivamente
con X, Y e Z, risultante dall'opportuna combinazione di un fattore
legato all'esposizione con una grandezza relativa agli effetti causati
nel mezzo considerato. Tale parametro & quindi suscettibile di
esprimere in modo oggettivo 11 rischio inerente al compartimento di
pertinenza. Le espressioni corrispondenti sono elencate in Tabella 5.

Tabella 5
Categorizzazione del Rischio Secondo Schmidt-Bleek

- Aria: X_= Eér X EFlar; Ear = (Car X Par)/u;
EF'ar = EFy + (EFp + EFp)/2

- Acqua: ¥ = Ea¢ X EF'3cs Eae * (Cac x (Pac + BA)YI/U;
EFlac = EFac + (EFm + EFp)/2

- Suoli e Sedimenti: Z = Egg x EF'gg; Egs = (Cgs x Pgs)/Us;
EFlss = EF] + (EFm + EFp)/Z

(X, Y, Z = fattori di distribuzione nei tre compartimenti; Ezr. ac, ss
= esposizione; EF'zpe, ac, ss = effetti; C = compartimentalizzazione;

P = persistenza; BA = bioaccumulazione; U = wutilizzazione; EFy =
tossicita per 1 mammiferi, orale od inalativa; EFy. = media della
tossicitda acuta per pesci e dafnie; EF, = mutagenicita; EFp =

sensibilizzazione della pelle)
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E' 1in particolare i1 fattore esposizione che richiede 1la
disponibilith di dati fisico-chimici di base sia attraverso i1
potenziale di bicaccumulazione, valutato per mezzo del coefficiente
di ripartizione ottanolo/acqua, sia mediante la compartimentalizzazione,
calcolata secondo i metodi, gid esposti, di Mackay o di Neely e che
a loro volta necessitano dei parametri segnalati in precedenza. La
persistenza & peraltro stimata per mezzo delle costanti di idrolisi,
della fotodegradabilita o della biodegradabilita, In definitiva,
viene attribuito a ciascun parametro un punteggio proporzionale alla
sua entitda o rilevanza ai fini dell'esposizione o degli effetti. I
valori cosi ottenuti per X, Y e Z vengono successivamente trasformati
nei tre valori normalizzati x, y e z, la cui oscillazione massima
& compresa tra 0 e 1, Tre possibili classificazioni ne conseguono
a seconda che i valori di X, y € z cadanc tra 0 e <0.25, 0.25 ¢ <0.50
e 0.50 e 1. La sostanza viene pertanto ad essere collocata nella
classe di appartenenza del minore dei tre parametri. Quando essa finisce
nella fascia tra 0 e 0.25, la si ritiene tale da necessitare immediati
e pil estesi esami.. L'applicazione di questo procedimento.a sostanze
di cui & gia ampiamente noto 11 comportamento ambientale porta a
conclusioni per lo pil in accordo con 1'esperienza e da quindi garanzie
sufficienti circa la sua attendibilita. Va peraltro sottolineato che
la categorizzazione del rischio & solo un esercizio inteso a selezionare
con rapidithd sostanze di importanza prioritaria. Esso percid non pubd
certo sostituire Tla valutazione del rischio ambientale che dovra
comunque avvenire ad uno stadio successivo.

Commenti Conclusivi

Quanto sopra esposto & un chiaro 1indice della notevole
complessita e delle molte sfaccettature dell'argomento. Non va a
questo riguardo sottovalutato 1'aspetto relative alla qualita dei
dati fisico~chimici disponibili, & sua volta subordinato all'adozione
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di norme di buona pratica df laboratorio, al Tloro riconoscimento
reciproco ed all'elaborazione a livello internazionale di sistemi
armonizzati di misura, come gia discusso nella sezione introduttiva.
Le informazioni reperibili in molte banche di dati, sia nazionali
che internazionali, sono di grande ausilio per 1'esame retrospettivo
dell'impatto ambientale di sostanze gia da tempo note e circolanti,
La loro attendibilitd 2 quindi fondamentale per i1 buon esito delle
valutazioni suddette. Tutto cid costituisce un bagaglio estremamente
ricco e versatile che, se appropriatamente utilizzato, viene a
costituire un passo notevole verso quella preconizzata tossicologia
predittiva che, permettendo la previsione degli effetti biologici
delle sostanze chimiche, consentira di ridurre drasticamente il numero
ed 1 costi delle indagini sperimentali. Il ruolo chtave delle proprieta
fisico-chimiche sotto questo profilo & pertanto evidente e lo sviluppo
di procedimenti capaci di integrarle in modelli di distribuzione
ambientale realmente applicabili va visto come uno degli obiettivi
da perseguire con maggiore decisione e coerenza.
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EPIDEMIOLOGIA OCCUPAZIONALE E AMBIENIALE
STUDI DESCHITTIVI € INDAGINI DI COORTE

Pietro Coumba

Istituto Superioare di Sanita’, Poma

Il presente pontributo, insieme @ quella di 6. Ronco
relativo agli studi caso-oontrollo ed al rischio
attribuibile, rappresentano unad breve Sintesi delle
metodologie di  indagine epildemiologioa applinata alle
esposizioni ambientali e professionali.

6i e’ ritenutou oppurtuno presentare, seppure in termini
gommorl, una serie di approcci comunemente impiegeti: studi
desorittivi, studi di coorte, studi caso-controllo, e primn
ancora riochiamare brevemente le prinocipali misure di
frequenza e di assoociaziuone iIimplegate in epidemiologia.

Prima di esaminare le questioni metodolougiche legate ai
vari tipi di studio, e’ opportuno effettuare aloune
gsonsiderazioni relative ai rapporti fra 1’epidemiclogis
puoupazionale ¢ 1’epidemioclogis ambientale in senso lato.

IL PRESENTE CONTRIBUTO UTILIZZA IN PARTE MATERIALI RELATIVI
AL CORSO “INTAODUZ LONE AL PRINCIPI E  METODI
DELL "EPLOEMIOLOGIA", TENUTOSI PRESSO L‘ISTITUTO SUPEATORE DI
SANITA’ IN DATA 16-21/2/87, E ATTUALMENTE IN CORS0 DI STAMPA
COME RAPPORTO ISTISAN (BISANTI ET AL. 1987).
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EPIDEMIOLOGIA OCCUPAZIONALE E EPIDEMIOLOGIA AMBIFNTALE

Lo studio degli effetti dell’ambiente sulla salute
dell ‘uomu ha da sempre costituito uno del filomi prinpipali
dell‘epidemivlogis. Al termine "ambiente™ si pum’ assegnare
un signifivatu molto ampio ed onnicomprensiva, ma in questo
sede pi 81 limita & oponsiderare 1’insieme degli sgenti
chimivi prodotti in rapporto alle attivita’ industriali, ocon
i quali la pupplaziovne pun’ venire a puntatto.

L "espusizione della popolazione generale ad un dato
agente ambientale, opme e’ stato discusso nelle precedenti
relazioni, e’ funzipne di un numero elevato di variabili.
All’interno di tale popnlazione, esistono dei ‘gruppi a
risophio’ ocostituiti da wun numero limitato di soggetti ohe
per motivi generalmente {ma non esplusivamente)
professionsli sono esposti ad un deato agente con modalita’
porticolari, in termini di intensita’ e durate. Lo studio
della morbosita’ o mortalite’ rilevats fre questi soggetti
riveste una duplipe importanza: fornire notizie su quedi
particolari gruppi a rischio, e contribuire @& stimare gli
effetti sulla solute di tutti i membri delle popolezioni di
esposizion! @ basse dosi degli agenti chimiodl in esame.

L’epidemiologia occupszionale studia popeleazioni di
dimensioni relativamente limitate, caratterizzate da
esposizioni importanti, e generalmente documentate.
L "epidemiologio ambientale si avvale dei riscontri degli
studi oocupazionali, ma in piu’ prende in esame anche B8ltri
tipi di approcoi, vengono ponsiderati ad es. i residenti di
un’area particplarmente inquinate, gli utenti di una fonte
di approvvigionamentp idrico, 1 sSoggetti coinvolti in
episodi di conteminazione ahimica in seguito ad incidenti.

Il problema centrale dell’epidemiclogie ambientale in
generale, e di quella oooupazionale, e’ la definizione delle
esposizioni. Assegnare correttamente i membri di una
popolazione 8lle varie ocategorie d’esponsizione consente di
attribuire la poatologia in eccesso alla presenza di
deterwinati +attori in certe dosi. Questo compito e’
generalmente piu’ agevole negli studi occupazionali, perche’
i ha un numerp relativamente limitato di agenti presenti in
dosi elevate; il ruolo di variabili spurie, non cantrollate
{fattori di “confondimento”) e’ in questi gpasi meno
rilevante. Al eontrario, negli studi 5u esposizioni
ambientali 8i ha spessoc B8 ohe fare oon esposizioni o
numerosi agenti, tutti o quasi in basse dosi. Cio’ rende
assai piu’ arduo suddividere 16 popplazione in sottogruppi
opportuni, al fine di effettuare i confronti reputeti
interessanti.
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MISURE DI INTERESSE EPIOCEMIOLQOGICO

Misure di frequenza

- T E e N L K

I! verifisarsi di un e#vento di interesge Sanitarg,,
una popolaziune viane desorittn de dus tipi Prinoipaly dT
misure, la prevalenzeé o l’incidenza.’

La prevalenza e’ una proporzione in oul {) NUmMury dy
natl di una data melattia, presenti In un guertg MUmyt
viene prapportate al numero oomplessivo di persone pru.““gi
nellp stesso memento. :

L*incidenza misura la frequenza oon oui le peruny, el
ammalana. Il numeratore di quests misure w’ rappleswntyt
dal numere di nuovi oosi comparsl nelld popolazlnne {q “aa"u
in quell’argo di tempao; il denominatore e’ dato d'-"ll'inslun:a
delle persans 4 risghio di ammalarsi, seguite per 1’apg,, d:
tenpo considerato. Il denominatore di  una misupy dl
inoldenza deve tenere oonto sid del numero di  pypgg,
seguite, che della durata del foull ow-up, " ui.;e
generalmente espresso in persone-anno. v

La oonnscenza dell’inoidenza e’ utile, cltre ohe ggq
misurd della frequenze della malattia, per stimap, i:
.risshio individuale. X1 vrisochio indice 10 probability’ di
ammalarsi 1in un oertoc arco di tewpo per un individyug
appartenente 8 wuna data popolazivne, e viepe stimgty a
partire dall’incidenza sperimentata in quella Popolariang
Se in 10 anni si sono ammalati 4 soggetti su 1000 1i
risghio individuale priferito al prossimo devennio Bdre: del
4% . Il rischio e’ stimato @& partire dall'iﬂﬂldunzg
oounulativa, oche rappresenta un dato medio 8u un perieagg ai
tempo generalmente lungo. Se si e’ interessati alla misura
istentanea dell’inoidenza, in una popalazione che muta nal
tempo, si calocola la ovosiddetts “densita’ di incidenza’ oh
tiene gconto delle veriazioni del denominatore ne) tumﬁu, :
titolo d’esempia, 8¢ in un ocerto arco di tempoc si amma)a 1
soggetto su 100 membri di wune popolaziane, 1“inocidenzg
cumulative sara di 10 /100, mentre la densita‘’ di inoidenya
sara’ ocompresa fra 1/99 e 1/100 & seconda se il soggatty sl
e’ ammalato all’inizio o alla fine del periudo in esame, 8
per malattie molto rore questo tipo di differenza Plsult:
trasourabile, non e’ posi’ per le malattie piu’ frequanty -
se ad es. &i ammalano 20 soggetti su 100, il rischio e~ 20%’
la densita’ d’inoidenza puc’ assumere una serie di Vainri
caompresi fra 20/900 e 20/80.
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Misure di associazione

Bueste misure riflettono la forza delle relazione fro
due variebili, rispettivamente una misura di frequenza di
malattia e un indicetore di esposizione. Sptto 1l’ipotesi di
"indipendenza", cice’ se 1’'indicatore di espogiziune non
rappresents un vero e propria fattore di rischip in esame,
la frequenza della malattis e’ postante nel sottogruppi di
pupolazione voratterizzati do diversi livelli di esposizione
8l fattore. Nel o©osu piu’ semplice si hannp due so0li
livelli: esposti e non esposti,

Negli studi in cui e’ possibile caloolare l1’inoidenza,
i confronti possibili sonou rapporti o differenze tra le
incidenze di malattia osservote nei due gruppi.

I rapporti tro i tessi e i risohi furniscouno una misure
relative dell’sssociazione, dato ovhe riflettono 18 wmaggior
frequenza della malattia Fro gli esposti rispetto ai non
esposti.

Il rapporto tra densita’ di incidenze ha forma
matematioa

DI non esposti

pun’ assumere valori tra O e + 00. Quando RDI = 0 vuol dire
che 1’inpidenza trea gli esposti e’ nulla e ohe quindi il
fattore ha wun valore protettive nei oconfronti della
malettis.

AQusando RDI = + 00 vuol dire ohe 1’incidenza tra i naon
esposti e’ nulle e ohe quindi essere stati esposti e’
necessario allo sviluppo della malattia.

Quando RDYI = 1 1a frequenza della malattia e’ la stessa
nei due gruppi per cui non c’e’ associezione tra esposizione
e malattia.

Il rapporto tra incidenze oumulative viene ohiamato
rapporto tra risahi o rischio relativo e analogamente a1
precedente e’:

IC esposti

IC non esposti
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Tenrivemente se il periado di osservazione (At) alles
fine del quale viene naloolata 1’inocldenza oumulative e’
multo breve (At-—0), il limite di RR e’ RID (ohe infatti e’
un rapporte tra medie di misure istantanee) per cui
iim RR = RADI.

At 0

Negli satudi caso-cantrollo non e’ possibile ottenere
Etime dell’inocidenza & quindi RR non e’ paloolabile
direttamente. 5e¢ oconsideriamo 11 coanfronto tra i casi e i
pontrolli rispetto ad un’esposiziane antecedente, in una
tobella di contingenze del tipo:

CAS8I CONTROLLT
ESPOSTI a : b
DR = ad/bo
NON ESPOSTI o d

dove a, b, ¢ e d rappresentano le frequenze osservate
nello studin, a/c indichera’ il rapporta tra i casi esposti
e quelli non esposte, @analogamente b/d indichera’ il
roapparte tra persone sane espnsie ¢ non esposte. Il rapporto
tro questi valori stimera’ 1’escesso a il difetto di
espnsizione tra i casi rispetto ai controlli ocioe’ ad/boc e’
l’exposure pdds ratio oppure odds ratioc(OR}.I1 termine “odds
ratio” puu’ essere tradotto dall’inglese con "rapporto tre
pronostioci” ed e’ un termine riferibile ad esempio all’esito
di una scommessa (i pronostici sono 4 & 1, 10 a 1, ecs.).

Se¢ lo studio caso-ocontrolle utilizzs pasi di malattia
inacidenti e i opontrolli 80ND rappresentativi della
popolazione candidate da oui prouvengana i ocasi, allora
OR = RADI. In ogns vaso 1’OR e’ lo stimatore del parametro
AR.

Con queste stime del Rischio Relativo siamo in gradou di
affermare quante prababilita’ in piu’ ha di ammalarsi, ohi
e’ stato esposto, rispetto a8 chi non ¢’ stato esposto.
Facendo inveoe la differenza tra 1le wisure di frequenza,
otteniamo una misura dell ‘associazione in termini assoluti,
indicando "l’eccesso” in confronto al valore "di fondo®
della proporzione di oasi attribuibili alla particolare
esposizione in esame.

La differenza tro le due wmisure di incidenza viene
infatti chiamata rischio astribuibile ed e’ del tipo:

RA = Incidenza ~Inoidenza
esposti nan espaosti
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Cunvsvendo 1’inocidmenza nefi non-espostt! e {1 risohio
relotiva, la differenzsa o’ oalowlablle ocome:

RA = Incidenza (RR -~ 1)
nun gsp.

Analogemente pussiamp caloolare 18 differenza tro
misure di prevalenza e di mourtalitae’.

Una misura del risohio atlribuibile pua’ anohe essore
nttenuta ocaloolanda la frazione eziologioa, date da:

1 -1
tutale non espousti

FE = ~
I totale

Se cancsciamo le proparzione (p) dei soggestti, nellsa
popolezione, che e’ esposta al fattore in studio, allora:

p (RR - 1)

FE =
p (RR - 1) + 1

in questo modo possiamp stimare 18 massima proporzione di
vasi ohe e’ attribuibile all’esposizipne. La FE dipende
dalla proporzione di popolazione esposta e dalla forza
dell’ssesnoiszione tra esposizione e malattia. La frazione
eziologice tra gli esposti e’ invece funzione del solno
rischin relativo e wmwisura 1a probabilite’ oche un vaso
espustn  abbia sviluppato la malattia come risultato
dell’esposizione. Ess8 viene valoolate ocowme:

I -1
esposti non espasti RR - 1 ~ FE ,
FE = = = i
e I esposti AR prop.ovasi esposti

Se FE = 1 allora AR = 00 indicando che 1’esposizione
e
€’ una pgausad necessaria di malattia.

1]l calcolo dells frazlone ezivlogice e’ particolacrmente
utile nelle depisioni in sanite’ pubblics, perche’ fornisce
un‘indicazione dell‘importenze di un certo fattore di
rischio in una popolazione. Se ad esempio ]l‘espnsizione e’
rara, i opasi ad essa attribuibili nella popolazicne
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complessiva sanoc poochi, anche &8e 1’assocciazione e’ oosi’
forte ohe la maggior parte dei pasi insorti fra gli esposti
sono effettivamente provocati da quella esposizione.
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STUDT DESCRITTIVI

Gl studi epldemiolngiol wvengono tradizionalmente
guddivisl in due ostegorie: gli studl desorittivi e quelll
ansalitioi. Tale distinzione ¢’ in parte artifiolosa, tanto
ohe | due momenti (descrittive w snalition) coestistonn negli
studli epidemiologinl di ampio respirpn. La suddivisione
risponde olla neuvessite’ di distinguere fra studi il oui
svopo e’ prinacipalmente quello di fornire {nformazioni sulla
frequenza di un determinato evento e la sua distribuzione
nella pupulazione, e studi il oul obiettivo e’
principalmente riconotcere i determinanti oceusali di una
malattia.

Etudi di vasistica

Piu’* phe di wveri e proupri studi si tratta di
segnalaziuni, desumibili dalla ocesistice personale di uns
plinica, dell "assacaiziane tra un sospetto fattore
erivlogico & una partinolare malattia.

Gli studi di casistica vanno considerati come fonte di
ipotesi eziplogiohe da conferméare oon supoessive indaginid
mirate. La loro validita’ e’ 1limitata dei fattori di
selezione nell’Acocesso ai servizi, dall’assenza di un gruppo
di ocontrollp, dalla identificeazione di sole patologle gravi
e/o rere, dalla goarsa aoffidabilite’ dei metodi di
rilevazione dei fattori di rischio in questione. I risultati
degli studi di cesistica sono tanto piu’ oonvinsenti quanto
piu’ la condizione patolugico studiate e il fattore di
risohio oonsideratp sono rari e quindi divente molto
improbabile ohe la loro associazione si sia prodotta per
caso. Per questa ragione sonp risuvlteate convinoenti, anche
se desunte da studi di casistice, le associszioni talidomide
e fooomelis; anginsarooma epatico ed esposizione
professionale a cloruro di vinile monomerp; mesotelioma
dells pleura ed espusizione od asbesto, a8ssocidziani tutte
che hanna trovatn conferma in studi epidemiologloi analitiael
sucoessivi.
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Studi di carrelazione

P e

. Questo tipp di studi ponsiste in indagini in oui le
caratteristiche di wune popolazione (o gruppo di persone)
vengono rapportate alle frequenza oon pui un evento morbusno
81 verifica nella stessa popolazione. La paratteristioca in
asame & l’evento, nella popolazione, venguno trattate ocome
due voariabili statistiche tra le quali e’ possibile
calocolare il ocoefficiente di gorrelazione. Tale ooefticiente
e’ wuna migsura dell’interdipsndenza nells distribuziane fra
le due variabili oonsiderate, ma non ci permette da solo di
trarre cgonclusioni sulla natura causale dell ‘assoacidziune in

esame.

Gli studi di correlazione hanno spesscu come oggetto la
mortalita’ per una cert@d molattia in uno o piu’ territori
(studi di oorrelazione gengrafica), oche viene messa in
relaziane pon la diversa distribuzione negli stessi
territori di uno o piuw’ fattori di rischio. In questo wmodo
e’ possibile, ad esempio, studiare la mortalita’ per canuro
della vescicga in zone geugrafiche ocon diversa conoentrazione
di industrie chimiche di vario tipoc, oppure si puo’ studiare
fe & pome si e’ modificata nel tempo la mortalita’ per
igghemia ocarondrica in una stessa zana dove e’ cambiata la
durezza dell’ocqud nelle rete idrica {studi di correlaziocne
temporale). Questi studi sona ohiamati di ocorrelazione
geografica o temporale perghe’ 8ia le informazioni sulla
condizione patolugica che quelle sul presunte agente
¢ziolegioo sono desunte daltla pplliettivita’ nel suo
complesso e non dai singoli individui che la compongono. Uno
studio di correlazione che, ad esempio, abbia il cancro del
polmone oome malattia in Studio e il fumo di sigarette come
possibile fattore eziologioo, non implica 1’asservaziane
della pressnza o meno della malattia e dell’espaosiziane in
agni soggetto, ma delle +frequenza di marte per quests
malattia e dellea vendita di tabasscu nell’intera area

considerata.

I1 fatto di studiare le due wvariebili & livello di
Popolazione nel suo ingieme, senza Sapere come Si
distribuiscono nel singoli individui, = puo’ condurre
all ‘"errore ecologico”.

£’ assai raro che gli studi di porrelazione prendano in
considerazigne dati di morbosita® anziche’ di mortalita’;
questo dvviene di salito in presenza di ocondizioni
favorevoli come ad esempio 1‘esistenza di registri
territoriali di patologia
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I prinoipeli svanteggl degli 8tudi di oorrelazione
sano: ' .

- Lo soarso ocontrollo della qualita’ dei dati: di solito
essi si beseno gui dati delle statistiche oorrentid
raccalti per altri scopl ds altrl psservatori.

- Lo presenze di numerosi fattori confondenti non facilmente
oontrollabili, Due papolazioni (o una stesssds popolaziane
in due momenti diversil) differiscono per wmolti altri
fattori oltre & quello oonsiderate e uno di questi
potrebbe essere responsebile della differenza oBeervata.

-~ Lo distoreione detta di “"diluizione". S5e un’associszione
causale riguarda Holo una piccola parte dells popolazione
in studio (ad etempio Bolo un limiteto numero di soggetti
esposti professionalmente B8d un fattore ocancerogeno),
difficilmente pun’ esSSere messa in evidenza s8se °si
considera 1a popolazione nel sue insieme,

D’altro woenta, gli studi di porrelazione presentano
alouni vantaggi: ‘ :

- Rapidita’ di effettuazione e posti assail modesti.

- Possibilita’ di esplorare doti relativi a pnpulﬁz;nni
consistenti sul piann numericao,

- Possibilita’ di saggiare diverse ipotesi nelle fase
iniziale di una ricerca.

L8 poredibilita’ di une studic di oorrelazions, in
termini di inferenza  cpausale, e’ notevolmente ascresciuts
quando l’essooiazione 8ia specifica, i possibili fattori di
oponfondimenta siéno controllati {(utilizzeandeo di solito i
coefficienti di correlazione multipla), e soprattutto vi sia
una plausibilita’ biologioa ed una coerenzd nelle relazioni
studiate. :
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GLI BTUDI DI COORTE -

Bli satudi di poorte hanno come oggetto la mortalite’ o
1’inoidenza di malattie in popalazion! di ocul sono note le
modalitsa’ di esposizione Individuale ad un agente (fattore

dl prisahioc),.

81 possono distinguere due appracci fandementali per la
Belezione del woggettl da studiare: .

1) L’identificazione di un gruppo di persvne che subissgono o
hanno subito un’espaosiziones psrticolare {per gualita’ e/o
intensita’) legata allp stile di vits e/o di{ lavoro
pppure per aituszioni inususli (ad 88, 4inoidentd
profsssionall oppure terapia);

2) L’utilizzo di un osmpione della papolazions ganerale in
ouli esiste esterogeneita’ di{ espusizione Al sospetto
fattore sziologion (ad esempio lo etudic di Framingham {n
oui un campione della papalazione lonale fu seguito per
30 anni per determindre 1’assaciazions tra vari fattori
di rischio e inpidenza di mslattie pardiovascaulari).

Il valore informativo di uno 8tudio di soorte dipende
in prime  luogo dall’anouratezze e pompletezza dei dati
relativi all’esposizione. Oltre & oonsiderare
l’informazians sull’esposizione ¢ sull’esito(presenza/essen-
za di malattis) e’ generalmante nepessarioc rdccogliere dati
- Bu altre variabili, ohe potrebbero influenzare la misura
dell’associazione freé 1l’esposizione e 1a malattia in esame.

Bli studli di oporte hanno una direzione nel tempo: in
primo luogo, 81 individuanp i soggetti o 1i ui assegna alle
oategorie di espasizione, in seguito 8l accerta lo stato in
vita {o lo stateo di sselute) di ognuno alla fine del periodo
di psservazions.

Uno studio di ooorte pi oconsente di ottenere stime di
tutte le  piu’ importanti misure di associazione oome |
rapporti fra tassi, le differenze fra tessi e le
frazioni ezlologiche. E’ inoltre possibile gtimare
l’errore assonisto & tali wisure, e quindi avere piu’
elementi per valutare un’associazione.

La pianificaziaone dello studio e’ una fase particoler-
mente delicata, durante 1a quele si prevengono gli errori
sistematiai oche porterebberoc ad una distorsione dei
risultati dello studio.
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I oriterl di ammiesibilita’ alls coorte vanno definiti
in modo da inoludere i soggetti effetivamente ssposti, e 1o
dursis del peripdo in 6&tudio deve tenere ponto dei
meooanismi biologioi del fenomeno studiato, in particolars
del tempo di induzione - latenzas dells malattis.

La validita’ di uno studio di coorte dipende da une
surie di attenzioni alle diverse fesl di ocul 8l campune lo
gtudio stessD:

1~ Validita’' della sele?ione dei ‘soggetti, Iintesa vonme
effettive ovompleatezza della caoorte rispetto dalle
vondizioni di sammissibilita’ prefissate. S« la pardite di
enggetti al foliopw-up &’ mndests (erientativamente,
inferiore sl 6%), 8f puo’ ritenepre ohe non vi sisno
distorsioni rilevanti nei risultatd.

:= Validita’ dell’informazions. Si tratts di réococogliere per
ogni soggetto le notizie sulle pregresse esposizioni e
sullo steto in vita {o sulle psuss di morte) oon un
livello oostante di apouratezza. La misclassificazione
{usposti/nan esposti, vivi/morti eoo. )} deve esgere
contenutas e, soprattutto, 8i deve essere siouri ohe sia
casudle e noun sistematioe.

:- Validita® della popolézipone di riferimento. B1i studi
epidemiclogici 8anp esempre di tipo comparativa.. ine
coorte puo’ essere canfronteta oon un‘altirs ooorte di
soggetti non esposti all’agente in esame (me2 simili, per

altre caratteristiche, agli esposti)}, o, piu’
frequentemente, viene oonfrontata ocon 18 popolazione
generale (nazionale, regionale, provinoiale).

Quest’ultime procedura e’ meno soddisfascente per quanto
riguarda la comparabilita’, in quanto la popolazione
generale comprende anche 1 soggetti non idoneil al lavaoro,
che hannp una mortalitea’ piu’ elevata di quella dellas
popolazione attiva. Tuttavia, e’ molto difficile trovare
coorti di non esposti da usare ocome riferimento, ed
inoltre e’ preferibile disporre di una popolazione di
riferimento di dimensioni numeriche consistenti
(popolazione generale), per disporre di tassi stabili,
particoplarmente rispetto alle malattie rare.

Ditre agli aspetti di velidita’, che hanno 8 che fare
con la prevenzione degli errori sistematioi, ocoorre
pianifipare le dimensioni numeriohe dello studio, con
l1’pbiettivo di contenere l’errore caSuidle. Le teoniohe per
stabilire le dimensioni numerioche di uno &studio di coorte
sono desoritte nelle fonti pitate in biblicgrafia.

L*anslisi dei risultati wviene Ffatta ocalcolando gli
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anni-persona phe gastituisconp la ooorte, stratificati per
olassi d’ete’, perlodo di palendario, dursta di esposiziane
s tempo di induziane-latenza (inteso ocome tsmpo trascorso
-dalla prima eepoeizione). A questi anni-persons, ohe
poetituisoono il "“"denominatore', ai applipano i tassi di
mortalita’ dells popolaziane di riferimento par stimare il
numero di morti attese. Il Rappourto Stendardizzato di Morte-
1ita’, BMR, definito come rapporto fra il numero di morti
osservate » il numero di morti attese, ed il sup intervellno
di oonfidenza forniscono indioazioni sulla presenza di un
eventuale ingremento di und o piu’ ocause di wmorte nella
goorte. Lo studio dell’SMR e’ partioolarmente intereseante
s viene effettuata in Pfunzione della durate di esposizione
e del tempo di )atenza.

Recentemante, 1’SMR w’ stato oggetto di una serie di
oritiohe metodologiche, in quanto esso e’ influsnzato dalle
fraquenza "naturale" dslla malattia nel non esposti. Uno
stasso numero di "extra-gases", oclows’ casi indatti
dall’esposizione {casi sttribuibili) ocorrisponde @& un SMA
molto #lto se {1 numero di attesi e’ molto basso, o ad un
incremento modesto dell’SMR se il numerc di attesi e’
elevato. '

L’analisl degli studi di oaorts in termini di
"extra-cases” ¢’ effettuata comunemente negli studi sugildl
effetti delle radiszioni; a tutt’oggl, negli studi relativi
agli agenti oghimici, =’ invecs prevalsp l‘uso dell’SMA.
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Per illustrare questo problems 8i puo’ menzipnare un
esgmpio. Diversi studi di epidemivlogia ambientale  hanno
affrontato il problema dell’azions ceéncerogens dei trialop-
metani nell 'soqua potebile., Bono comparse nella letteraturs
socientifica segnalazioni di ecoessi di alouni tipi di tumore
in aree in pui 8i consumano con maggior Frequenza apque
clorurate, ma i diversi studl finora pomparsl presentanc un
quadro contraddittorio, e le assonlazioni ssgnalate
puotrebbero essere dovute & fattord di ovonfondimento non
adeguatamante controllati.

D’altro canto, se l’ssposizione ambientale e’ definite
caon muggior specificita’, e’ possibile avere indicaziond
piu’ apgourate. Si vedano 8d e8., gli studi  relativi
all’insorgenzé di tumori infantili-e leucemie nelle aree in
prossimita’ di istallszioni e 1lipnee elettrighe. Queste
ricerche, basate su un approccio di ooorte o di tipo
easo-controlln, pur non avendo portato a conslusioni
definitive, hanno fornito elementi interessonti per vaiutare
l’azione pancerogena del campi elettromagnetici a frequenze
estremamente basse,

Si ' oonsideri infine la questione degli studi
epidemiologioi relativi ai pesticidi. Un numero limitato di
&tudi di ooorte relsativi ai produttori, e oalouni studi
paso-controllo relativi egli wutilizzatori in e&gricoltura
hanno oconsentito di wvalutare 1%azipne ocanperogena degli
erbicidi clorofennssiacetici., Per altri composti, per i
quali wmangéno dati di tipo oocoupazionele, i soli studi di
patologia ambientale relativi all’incidenze di tumori nelle
zone agricole caratterizzate doa altop uso di fitofarmaoi non
consentono di trarre oonplusiponi definitive.
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SORGENTL D[ DATI E CRITERE PER LA VALUTAZIONE DEGLI EFFETTI
T RUOLO DELL’EFIDEMIOLOGIA

Gluseppe Ronco - USL 1-23, Torino

Questa lexione & strettamente collegata alla precedente, insiene
alla quale intente esaminare le nisure guantitative 4di  rischio
toasicologico usate in epidemioclogia ( sostanzialmernte misure di
"forza di assooiarzione" il Rischio Relativo o il Rappaovrta tra
Tassl di  incidenza e misure del numero 41 casi di malattis
attribuibili o wun' esposizione il Rischio Attribuiblle Jnonché i
metodi utilizzati per fornirne delle stime e 1 problemi ralativi,
L.a gran parte dells lezione riguarderd il Rischio Attribuibile e
i problemi relativi di stima e di interpretazione.

Una parte iniziale esaminerd raplidamente lo studio caso-contrallo
come uno dei due principali approcei analitici alls stima del
rischio in Epidemiologia, nonché i suoi vantaggi e svantaggi
rispetto a studi 4i cocorte.

La parte finale riguarderd un esame dei maggiovri problemi
relativi alla stima del rischio per esposizioni ambientali,

L’ approccio caso—-controllo rappresenta 1/alternativa a quello di
coorte per guanto riguarda la "dirvezione" dello studio.
Supponiama 4i raccogliere i sasi 4i malattia che si sviluppano in
una popolazione 8 un gruppo d4i contrello costituito da non-casi e
di registrare la loro precedente esposizione, Una maggior
frequenza di esposizione tra i casi indicherd un’ associazione tra
espasizione & malattia,

La misura dell’ entitd 4i associazione wsata per gli studi caso-
controlle & 1’0dds Ratio .%e sl utilizza lo schema seguente per
indicare la presenza o meno di malattia e 4di esposizione:

Casi Controlli
Espngti . a b
Non Esposti e d
1° Qdds ﬁatio savrd date da:

: a P axd
OR = —~ / == = ==~
b d bx¢

cioé dal rapporto tra casi esposti e non esposti diviso per il
rapporto tra controlli esposti e non esposti, '

Cid che @ rilevante ,ai fini della stima quantitativa del rischio
& che in uno 5tudza caso-controllo 4i popolazione 1’0R & wuna
stima non distorta del rapporto tra tassi 4di incidenza di esposti
@ non esposti, (1)

Supponiamo, infatti, 4i raczcogliere tutti i casi 4i malattia che
compaiono in una popolazione e di campionave ,agni volta zhe un
caso si  verifica, - un numero di  soggetti privi 4i malattia
(contreolli)., Guesti ultimi rappresenteranno wun campione nan
distorto della popolazione che ha dato origine ai <casi, cioe del
denominatore del tasso di incidenza {(un soggetto FOﬂtPlbulSFE al
numero di  anni*persona-finché @ nella popolazione e non ha la
malattia in studio). :

0i conseguenza il rapporto tra esposti e non esposti tra i
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controlll rappresenta  una stima non distorta del rapporto tra
arni¥persona nella popalazione 1’ 0dde Ratio sara una stima
sorvettn del rapporto tra i tassi di incidenza d4i esposti e non
agposti . '

SUPRONLANG , COome apemnpio ,di avere una popolazione cosi
nostituite:

Casi annixparsona
Espoati 100 100 000
Non Esposti 50 2p0 000
votae | 1s0 300 000

il vapporto tva tassi di incidenza sard:

100 000 200 000

Supponendo di aampionare w2 controlli per ogni naso
otterremo,salvo variazioni campionarie ,la situazione seguente:

Casi Controlli
Esposti 100 100
Nan esposti %0 200

L’ Odds Ratio sara
100 » 200
50 # 100

Alouni deid vantaggi'e degli svantagqgi deqgli studi caso contvollo
sono elencati Ai seguito.

1)Gli studi caso-controlla sono vantaggiosi se 1a malattia & rara
e 1'esposizione & frequente,

in uno studio di coorte @ necessario un grande numero di anni-
persona per avere un numero sufficente di ~n%i.Dato che mnella
Caso~-Controllo si prendono rutti 1 casi e solo un campione della
popolazione-ante questo riduce notevolmente il <arico di lavoro
2yL approcaio Caso~Controlleo & svantaggioso se 1‘esposizione (o
la non esposizione) & rara. ' necegsario un grande numero di
ansi & controllli per trovare uh numerg sufficente di esposti.
Ito studio Caso-Controllo 4i solito permette una definizione
migliore dello stato 4di malattia

é)la definizione dell’ esposizione & retrospettiva e, di solito,
peggiore rispetto agli studi di coorte

%)Negli studi Ca/sCo & d4i solito possibile standardizzare per un
numero wmaggiove di variabili (negli studi di coorte sonoc spessc
disponibili solo variapili di controllo di tipo demagrafico)
4)YNeqgli studi CasCo & possibile studiare contemporaneamente
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diverse espotizioni e le lore interazioni (negli studi 41 caorte
& possiblle studiare pli effetti di una sola esposizione)

7iNeqli  studi  caso-controllo @ pil spesso possibile usare come
gruppo di rifavimento soggetti non esposti (negli studi di soorte
Sl uBa SPRYSO come gruppo di riferimento ls popolazione genernle)

L.a miglior definizione di rischioc attribuibile 2 una  determinata
egpodizione & probablimente quella di  proporzione i oas:
pravenibile eliminando 1l'esposizione stessa. Tale proporzione puaé
cugers calaolata rispetto Al casi che si  aviluppano tra gli
sspostl (Rischio Attribulbile X tra gli ssposti) o rispette a
tttd i casi zhe 2compalons in  una popolaxzione (Rigehio
Attribuibile X nella popolazions).

%4 noti che ol wusa la definizione di proporzione di BETY N
prevenibile eliminando 1'esposizione e non di proparzione di casi
dovute all’esposiziona, in quanto 1'espressione "dovuto a" pus
eHsere aquivoca in caso di malattie o eziologia multifattoriasle,
come ad esempio i tumori,

Un eapnplo c<hiarird 11 concetto di  Rischio Attribuibile:
supponiamo 4i avere una situaszione come lan seguente:

Cani Farsone x anno  Tasso di incidenzas RT

Esposti 20 100.000 20x10-% 4
Non esposti 9 100,000 %510~ %
Totale 28 200.000 12, 9%10-%

Possiamo supporre she, se i restanti determinanti sono ugualmente
distribuiti tra esposti e non esposti, in assenza «di esposizione
1l tasso 4di incidenra nel gruppo deglli esposti sarebbe atato

uguale a Auelle registrato tra 1 non asposti; L} § 51
aspetterebbero. ciocé, anche nel primo gruppo, % casi.
I rimananti 1% casli non s1 saraebbero verificati in assenza di

wuposizione & possiamo guindi  considerarli come attribuibili
all’ esposizione steasd.

Il RAX tra gli esposti & quindi 1%/20 x 100 = 7%, mentre 1l RAX
tra 1 casi @ 1%/2% x 100 = 40X '
Esistono diversi metodi di stima del Rischio Rttribuibile fra gla
aesposti e nella popolazione, algebrirsamente equivalenti e
prasentabili con approcei diversi, :

Lin primo approccio pud essere il seguente. Consideriameo ~asi
attribuibili a wun'esposizione quelli asservati tra gli  esposta
meno quelli attesi se 1’ incidenza fosse uyguale a2 quella dei non
esposti (2).

In wuno studio caso-controlle d4i popolazione, indicando la
nresanza o meno di esposizione e d4i wmalattia nel modo
precedentemente descritto, essi saranno:

casi attribuibili = a - bae/d

Il rigchio Attribuibile tra gqli esposti sard:
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OR-1
RA% esp. = (a - bo/d) /a = -—-=
: OR

Un risultato identico pud essere ottenuto dalla formulazione:

Ie - Io Ie = tasso 4di incidanza fra gli esposti

RA% Bsp, = —=wme—=- dove

Ie - to = tasso di incidenza fra i non esposti

da eui si ottiene, semplificando, il risultato precedente,
11 yischio attribuibile nelila popolazione sarh: ’

casl attribuibili . .
RANPOR Mmoo oo oy oo o m (a~bae/d)/casi nella pop, =

e « pes = RA%esp % pec (Levin(3) Miettinen(4))
CR

dove pec= proporzione di casi esposti

un approasio alternative consiste nel definire 11 Rischio
Attribuibile nella popolazione 2ome: :

Ip - Io
RAY%pop & —=mm—=— duve Ip= tasso di incidenza nella popolazione
Ip .

Con  aleuni passaggi algebrici si ottiene la formila seguente
(Cole e MacMahon(5)):

pe (RT -1 RT= rapporto tra tassi di incidenza
RA%pops ——==ww—m—mwo—— dove. '
pe(RT-1) + 1 pe= proporzione di soggetti esposti
: nella popolazione

Le due formule ottenute sono algebricamente identiche; la prima @
basata sulla proporzione di casi esposti, la seconda sulla
proporzione d4di soggetti esposti nella popolazione., In ogni caso
si pud vedere come il Rischio Attribuibile tra gli esposti
. dipenda unicamente dall’entita dell’ associazione tra malattia ed
esposizione, mentre il RAX nella popalazione gia determinato
anche dalla proporzione di esposti nella popolazione stessa. Di
conseguenza la proporzione di casi attribuibile a una determinata
esposizione  in una popolazione pud essere alta anche se il RR ad
essa associato & piceolo, se vi & un gran numero di soggetti
esposti. _ ' :

11 RA nella popolazione pud essere stimato a partive da studi di
~oorte o© caso-controlleo., Nel primng caso l1a stima & spesso
problematica in quanto gli studi di coarte forniseono di  solito
une stima del RR per una esposizione ma non della proparzione di
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esposti nella popeolagione; esso deve essere ottenutsa da  studi
indipendenti.

D?altera parte le stime di RR ottenute da studi 4i 2o0oerte psr  un
cevrto  determinante i riferiscono, 4i soelito, 5 qruppi  2on
carattaristiche di esposlizione specifiche (speuso esposti ad alte
dosdi) € non  sono guindl trasferibili a tutti gli aesposti  al
detarminante aonsiderate nella popelazione (ad as. a bosse daosl);
possono inoltre euistere modifizetori di effetto diversamente
distribuiti ohe possono, 4i nuovo, rendere inapplicabile il RR
stimato (&). .

Pill rarasmente eslstono stime 4i ilncidenza per 1 non esposti (ews,
lo #tudio di coorte dell’ACS sul fumo) ma, <ome per tutti gli
wtudli di soorte, @& do valutars la loro “"confrontabilita" eon |
tassi della popolazione generale, anshe per la difficolth a
gstandardizzeare per varliabili non demografiche,

Il problema & meglio affrontabile 2 partire da un approsceie 2aso-
controlle, in aquanto, ove si tratti di studi czaso-controllo Jdi
popalazione corrvettamente condotti, essi forniscono insieme:

- una estima non distovta del RT per una dates esposizione nella
popolazione studiata

- una stima non distorts dells proporzione 4di esposti allc stesso
determinante naella stessa popolazione,

Le due stime possono quindi essere correttamente wusate insieme
per ottenere il RA naella popolazione.

Un problema particolare riguarda i1 significato del Rischio
Atribuibile a diverse esposizionl in reaso di wsaslattie ad
eziologia multifattoriale.

Supponiame (7)) che uns malattin possa essere causata do due
complessi caousali, ognuno dei quali & sufficiente a determinarla.
Il primo provoca il 75% dei casi nella popolaxione, il secondo il

1 r e

complessa causale I Complesso causale Il

Come si vede, nessuno dei fattori A, B8, C, D ed E & gufficiente
da solo a causare la malattia. Solo A @ necassario,
L'eliminazione di ognuno del fattori avrebbe il seguente
risyltato in termini di cosi prevenuti:

A: 0,79 + 0,25 = 100%
B: 0.75 ' = 78%
¢: 0,75 = 75X
D: 0.29% = 2%%
E: D.25 = 25%
TOT 300%

La somma dei casi prevenibili supera largamente il 100%. Juesto
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risultato, apparentemente paradossale, & spiegatao dal fatto che
lo stesso 75X di casi &, ad esemplo, prevenibile.eliminando uno
Aqualsiagi dei  fattori  presenti nel complesso causale I.
Velininazione di  due fattovi appartenenti entrambi  solo allo
sltesso  conplesso causale non agmenta il numero di oasi prevenuti
rispetto all’eliminazione 4i  uno solo di essi; se invece i
tattori appartengono a due complessi aausali diversi, il  numero
i causi prevenuti eliminando entrambi & uguale alla somms  dei
casi  prevenibili  eliminandone uwno solo alle velta. In tale
situazione parlare di ecasi "dovuti" a ur’ esposizione i
fuerviante,

La tabella 1 riparta un edempio(8) sostruito applicando 2  wuna
popelazione immaginaria i tassl di mortalith per tumore polmonare
dovuti  all’egposizione a fumo e ad asshesto trovati ds Hammond
(1879) (9

Una quota rilevante di casi (18%) sarebbe prevenibile eliminando
unea  qualsiasi delle due esposizioni, Cia, peraltro, avviene
percehe l'effetto dell’esposlirzione congiunta ai due fattori di
rischio & moltiplicativo (il RR per l'esposizione ad entrambi &,
all'incirea, uguale al prodotto dei RR per 1'esposizione ad
ognuno dei determinanti de solod. Se l’effetto fosse additivo i
casl prevenibili eliminando le due esposizioni inmieme sarebbero
uguali  alla somma dei rcasi prevenibili eliminando ognuna delle
due separatamente,

Le consequenze 4i tutto 2isd in termini 4di potenzialith preventive
sono evidenti: ad esempio l'eliminazione del fumo tra gli esposti
ad asbesto avrebbe consequenze preventive molto maggiori she tra
i non esposti,

Benché il RA nella popolazione possa essere un indicstore molto
importante per scelte 4i sanith pubbliscae, alcune cautele devono
essere in tal senso utilizzate(é).

1) Ha senso calcolare un RA sole se i ritiene che )'asscciazione
della esposizione considerats alla malattia sia causale e non
rappresenti 1l’effetto d4i un confondente. Se si caleolasse il
rigchio di Ca polmonare nella popolazione attribuibile al fatto
di portare fiammiferi in tasca, senza correggere per 1l'effetto
del fumo, esso risulterebbe molto elevate. D'altra parte il
risultato preventive dell’'eliminazione dei fiammiferi dalle
tasahe sarebbe plausibilmente nullo se esso nan portasse
all’abolizione del fumo.

2) Nel considerare il potenziale preventivo di un intervento teso
ad eliminare 1l'esposizione a4 un fattore 4i vischio bisognerh
considerare non solo il rischio attribuibile al fattore stesso
nella popolazione ma anche la possibilitd reale d4di  abeolire
1'esposizione, Benche, ad esenpio, una quota importante dei
carcinomi mammari sia prevenibile anticipando 1’etd della prima
gravidanza, 1‘'uso di  wun tale metodo preventivo compovta tali
conseguenze sulle scelte personali "di vita® delle donne da
renderlo scarsanente accettabhile e praticabile dalle donne
stesse,

3} Rasare le scelte d4i politica sanitaria solo su rapporti costo-
beneficio, i1dentificando il secondo ~on il RA nella popolaziona,
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TABELLA 1 (Tassi da Hammand 1979)

Asaghesto Bafiime

TI®li0~% pa N RT
A+P+ 601.4 0.05% 5000 53.2¢
A-B+ 122,64 0.70 70000 10.8Y%
A+B—~ 58.4 0.03 3000 9.13
A-B- 11.3 .22 22000 1

Tot 120.138 1 106000

ELIMINANDO L'ASBESTO

TI#10~% pe N N, casi atteal
A+B+ 122.46 0.0% 5000 4.13
A-B+ 122,64 0.70 . 70000 8%.82
A+H- 11.3 .03 3000 0,339
A-B— 11,3 0.22 22000 2,486
Tat ?4.7275 1 100000 9¢.775%

Casi #10-% prevenibili eliminando 1’ asbesto: 120.130 ~ 94.77%x 29,349

RAX pop = 25.36%/120.138 = 21.11%
ELIMINANDO IL FUMO

TI#10-% pe N n. casi attesi

R+B+ 58.4 0.08 %000 2,92
A-B+ 11.3 0.70 70000 7.91
A+B- 58. 4 0.03 3000 1.752
R-B-~ 11.3 0.22 22000 2.486
Tot 15.048 1 100000 15,048

2asi*l10-9 prevenibili eliminando il fumo: 120.138~15.048 = 10%.07

RA%pop = 105.07/120.138 = 87 44X
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TAR .1 (contimual

ELIMINANDO FUMO ED ARSBESTO

Tix1id-%
a+B+ 11,3
A-B+ 11.3
g"’B"’ 11 ' 3
A-Bg- 11.3
Tot 11.3

Cagi®lD~% prevenibili eliminando fumo ed asbesto: 120.138-11,3 = 108.83¢
RAXpop = 108,838/120.138 = ?0.8%%
% DI CASI PREVENIBILI SO0LO ELIMINANDO IL'FUHO: 90.59-21.11 = 69 . 48%
% DI CASI PREVENIBILI SOLO ELIMINANDO L’'ASBESTO:90,59-87.46 = 3.13%
% DI CRSI PREVENIBILI ELIMINANDO FUMO OD ASBESTO
?0.59-6%.48-3,13 = 17.%8

aen prevesibli

sele uslesie

sshenie o fum

Se il modello fosse additivo:

TI»10-5 pe _ N RT
A+B+ 16%.7 0.0% $000 14 .98
A-B+ 122.6 0.70 70000 10.8%
A+B- S8. 4 0.03 3000 5.13
A-g- 11.3 W22 22000 i
Tot 98,543 1 100000
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perta a risultnti eticamente inaccettabill se non si tiene conto
del principlo 41 fqitaglianza tra 4 cittadinl nel diritte alla
snlcite,

Questao #  tanto pl vero we non wi cansidera  che aleoune
wsposizioni ,come 1'abitudine al fumo sonoe liberamente scelte, al
contrario 4i altre, come leg aspoaizionl profeswionall,

%) il RA nella popolazione ha un carattere fortemente luoge @
tempo  specifice., Benché anche 1l RR sia in effetti fortements
nannotatao sin dalle modalith di esposizione a4ia dnlle
caratteristicrke della popolazione esposta ohe possono costituire
modifizatori 44 effetto, 11 RA in una popolaxzione & fortemente
dipendente come abbiamo visto anche dalla proporzione di espasti
nella popolazioneg stessa, aaratteristiss evidentemente specifica
di ogni area e di ogni pariodo. Di conseguenza atime relative ad
UN’Area non poSsON0 eSsere automaticamente trasferite ad aree
diverse,

Inoltre, 1'use di stime per popolazioni molto vaste deve essere
valutato a2on cautela, evitando di trascurare il fatto che
proporzioni d4di  casi molto diversge possono  edsere attribuibili
Alla stessa esposizione in sattoaree diffeventi, richiedendo
Aquindi interventi 4differenziati.

Va tenuto infine presente ohe i risahi attributbili attuali song
il risultato di esposizioni avvernute di regola molti anni fa,
mentre il risyltato della situazione attuale, ohe pud essere
molto differente, sara registrabile solo tra molti anni,

Verranno infine qui di seguito egaminati aleuni praoblemi relativi
allo studioa epidemiologico 4i fattori "ambientmli" intendendo zon
-@ssi soprattuttoc fattori quali l'inquinamento atmosferico e delle
acque che rappresentanc probabilmente i determinanti piii
diffiecili da studiare dal punto 4i vista epidemiologico. Tali
problemi sono peraltro apesso astendibili allo studio di  molte
esposizioni sias occupazionali che non.

Un primo problema riguards 11 fatto che 1’intensits delle
esposizioni & spesso relativamente basssy rispatto, ad esempio, ad
esposizioni professionali; di consaguenza il Rischio Relativo che

2i si aspetta @& spesso pizeolo. In queste <condizioni il
riconoscimento di un effetto eausale dell’esposizione é
estremamente difficile, sia per problemi 4i potenza statistica (&
necessario studiare moltissimi soggetti perahé esista una

sufficiente probabilita di individuare some non dovuta al ecaso
un’ associazione il cui RR & vieino ad 1) sia perché & molto
difficile, tanto in easo di un risultato positivo come di uno
negativeo, @scludere 1a possibilits oshe essc sia dovuto a
distorsioni di picrola entits o ad un inadeguata controllo del
canfondimento. :

D'altra parte il predire l'affetto 4i esposizioni » basse dosi a
partire d4a wuna relazione dose-risposta ricavata da studi su
asposizionl a dosi elevate & in generale da considerarsi [a¥aTuts)
attendibile, :

I1 problema pusd essere rilevante in quanto anche Wh'esposizione
caratterizzata da un RR bassog puUé caudsare un numerao elevato di
casil se la malattia e 1’ esposizione sono frequenti. Ad esempio, se
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un sgente a oui @ esposto il J0% della popolazione £ausa  un
aumento di 1.5 volte dell’ incidenza di una malattia che nei  non
gaposti ha un’incidenza del 100 per 100000, ne risulteranno 15
ane i per 100000 persone-anne Oltre ohe per 1 inguinamento
ambientale wra situszione simile si pus verificare ad gsenpio per
lo studio dell’effetto del fumo passivo. Fil in generale, proprio
per questi motivi, risultati negativi 41 studi epidemiologieci
possone essere interpretati come prova dell' assenza 4i un effetto
sancerogeno solo se svolti su larghi gruppi di soggetti esposti »
dosi elevate per lunghi periodi(10).

Un secondo problema riguarda la definixione dell’ esposizione,

Una misclassificazione causale dell’esposizione porta & una
ridurione verso 1 del RR e una conseguente perdita di potenza
gtatistica(ll); il RA non risulta distorto se 1'errore porta a
una perdita di sensibiliti ma non di specificitad (1), tuttavia
cik diminuisce la precisione della stima(13). :

La apsa @ particolarmente rilevante se si vuole studiare
1’ effetto  di un inguinamento ambientale, in quanto & SPpesso
difficile defirive un'esposizione se non in termini 4i area di
residenza, La guestione & resa ulteriormente complessa dal fatto
che le esposizioni rilevanti per la patoglogia sttuale sono, per
molte malattie come i tumori, Auelle avvenute parecchi anni
addietro. Basarsi sulle esposizioni attuali pud essere fuorviante
in guanto pud essere profondamente mutato sia lo state delle
emissioni sia il luogo di residenza degli abitanti. Il problema
di  un’ adeguata definizione delle esposizioni & comunque wuno dei
pifl  importanti per tutti gli studi epidemiologini. Esempi di
fattori il »oui studio & reso particolarmente diffirile proprio
per gquesto sone, 1in ambito non ocoupazionale, 4i nuoveo il fumo
passivo & 1 fattori alimerntari. : :

Una terza difficelts, oruciale per guanto riguarda lo studio
degli effetti dell’ inguinamento, & quella di  individuare un
adeguato gruppo 4i confronti che da una parte non sia esposto (o
sia esposto a livelli sufficientemente diversi da potersi
attendere un effetto di entitd studiabile), dall’altra sia
paragonabile per quanto riguarda gli altri determinanti della
malattia. Nel casc dell’esposizicone ad un inquinante ambientale,
ad esempio, 1’'esposizione tende a riguardare, piid o meno, tutti
gli abitanti d4i un’area, I non esposti saranno abitanti 4i altre
aree. E' quindi necessario paragonare popolazioni differenti che
possono essere esposte in modo diverso ad altri fattori di
rischio.

I1 problema diventa irrisolvibile se almena une 4i tali fattori
ha, a sua volta, una distribuzione geografica perfettamente
sovrapponibile (o opposta) a quella studiata: in tal «aso @®
impassibile distinguere tra 1'effetto delle 2 esposizioni. Anche
in situazioni meno estreme, oconungue, uUn controllo adeguato del
confondimento & difficile, anche perché, come abbiamo notato
sopra, l1la piccolezza dei vischi ehe si  intendone studiare
richiederebbe che esso fosse perfetto.

I1 risultato di questa difficolts &, da una parte, l’'esistenza
in letteratura di studi sull’argomento basati quasi unicamente su
corvelazioni geografiche, wtili per swggerire ipotesi ma che
difficilmente portano a evidenze conclusive. Dall’altra le stime
esistenti dall’ effetto dell’ ingquinamente ambientale song a

4
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detta degli stessi Atori hasati sostanzislmente 4 un tentativo
ragionevole di indmvinmwe (1))
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L'USO DEI TEST A BREVE TERMINE NELLA VALUTAZIONE DEL RISCHIO
GENOTCSSICO.

Riccardo Crebelli - Istituto Superiore di Sanita, Roma

I1 riconoscimento del ruclo esercitato dal fattorl amblenti-
1i nella eziclogia del tumoril umani, indicato dail stadi epi-
demiclogici a partire dagli anni sessanta, ha rappresentoto
un poderose incentivo per lo sviluppo di btest o Lreve Lermli-
ne predittivi della attivita canceroenn del compusbti ehilmi-
ci {Bridges, 1976; Ames, 1980}, Elemento comune deyli olire
100 test sviluppati e variamente validati nel corso degli
anni settanta € la capacita di rilevare, con variasbile erfi-
cenza e precisione, le caratteristiche mutayene del composli
chimici, cioeé la loro capacitd di interagire con 11 Mteria-
le genetico dell'torganismo indicateore inducendovi dianni di
varia natura (Hollstein et al., 1979). La molteplicitd depli
eventi genetici inducibili chimicamente {(mutazioni ieniche
recessive o dominanti, anomalie cromesomiche strutturali o
numeriche, ecc.), clascuno rilevante per la salute umanas e

la specificita delle metodiche in uso fanno 5i che i test di
mutagenesl siano attualmente organizzati in batterie di =o,url
tra loro variamente complementari. L'usc di queste batteric
di test, richiesto dalle normative correnti per 1'accertamen-
to delle caratteristiche genotossiche dei compoesti cniimicti,

e l'ampio screening effettuato neyli anni passati da EUPA, HTE,
ecc., ha prodoetto una vasta ed eterogenea base di Jdati, po-
nende quindi in primo piano l'esigienza di criteri omopened
per la valutazione della attivita genotossiche del composti
chimici sulla base del risultati di sinpoli test spesso trio
toru discordanti, Tall corileri pord s0nd stall ancora armoniz-
zatli in sede internazionale {v. relazioni [58 87/2), tuattavia
& in essi comune il principio di valutare complessivamente i
risultati, secondo 11 cosiddetto "welpht of evidence approach"
classificando i composti chimici in base ul tipo ol ol numero
11 risultati ottenubti nei vari saggl In cateJoric che rifloet-
tono l'evidenza di attivita mutagena dimostrata ¢ non la po-
tenza esercitata. In altre parole cid vuel dire che 1 hest o
breve termine sono esclusivamente utilizzati come lrvdlentori
gualitativi di possiblle attivita mutapgena o concero,eni,
Ovviamente ai tini della valutazione del rischio cid risults
insufficiente ¢ sono state guindi sviluppate strateyic alter-
native per utilizzare i sagpl di mutaygenesi per uana valuta-
zione qgquantitativa del rischio peénctossico.

In realta, per quanto riguarda il rischioc canceroileno la pre-
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dizione della attivitd cancerogena da quella mutagena appare
attualmente una operazione ricca di incertezze, sSe non fuor-
viante, per svariati motivi tra cui principalmente il fatto
che, seppure un danno genetico pud essere verosimilmente con-
siderato 1'evento iniziante lo sviluppo neoplastico, altri
fattori modulano 1l'efficienza del processo multistep attra-
verso il quale la cellula iniziata si sviluppa € progredisce
in un tumore clinicamente rilevabile e che gquesti fattori
(per es. 1'attivita promuovente, oltre che iniziante, del
_cancerogeni completi) non sono generalmente apprezzati dai
test di mutagenesi. Il confronto tra potenza cancercgena ed
attivitd mutagena in test a breve termine mostra infatti,

con l'eccezione di poche classi chimiche, solo una debole
correlazione guantitativa (Bartsbh e Tomatis, 1883).

Ccid nonostante nuovi approccl sono attualmente studiati per
predire la potenza cancerogena sulla base del risultati deil
test a breve termine, basandosi perd non sulla attivita spe-~
cifica in singolil saggl, ma sullo spettro di attivitad mostra-
to in una batteria di test (Ennver e Rosenkranz, 1987).
Relativamente al rischilo genetico a livello somatico o, s0-
prattutto, germinale, gli attuali test di mutagenesl possono
invece trovare impiego anche per 1z valutazione quantitativa.
Seppure non propriamente a breve termine sono stati infatti
sviluppati test che permettono di stimare la frequenza di mu-
tazioni recessive e dominanti indotte nella linea germinale
del topo (test dei loci specifici, della cataratta, delle va-
rianti proteiche ed enzimatiche).La successiva estrapoclazio-
ne dei dati sperimentali all'uomo si basa su due assunzioni,
cioct: i) che la quantitd di danno indotto da una data espo-
sizione sia uguale nelle cellule germinali umane € di topo,
ii) che l'agente mutageno in questione eserciti untattivita
caratterizzata da una relazione dose-rispodta senza soglia.
Relativamente alla prima assunzione, la disponibilita di stu-
di comparativi di farmacocinetica e metabolismo ovviamente
aggiunge affidabilita alla procedura di estrapolazione. Te~
nendo conto di queste premesse, SONo stati utilizzati due di-
versi approcci per quantizzare j1 rischio genetico umano sul-
la base dei risultati sperimentalil ottenuti nel topo: un me-
todo indiretto, o della "doubling dose" (DD) ed un metodo di-
retto, o del '"gene number" (GN){(Ehling, 1984).

11 primo metodo consiste nel determinare sperimentalmente,
estrapolandola da una relazione dose-effetto lineare, la do-
se capace di raddoppiare la frequenza spontanea dell'evento
Zenetico considerato {cioé la doubling dose, DD) e di stabili-
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re 1n base ad esso il
rischio individuale = dose individuale
3]

ed il rischic di popolazione = dose di popolazione.
LD

Quest'ultimo dato pud pel essere gquantlzzato in termine di
eventl genetici avversi attesi in base alle informazioni di-
sponibili sulla corrente incidenza di malattie genetiche nel-
la popolagzione.
dose di peopolazione X ég%%g%?zgeg%_ _ humero dl nuovi

oD c casi attesi

Questo approccio &€ stato utilizzato per quantizzare il ri--
schlo genetico delle radiazioni ionizzanti.

Il secondo metodo & invece un metodo diretto che si propone
di predire 11 numerc di mutazionl attese per generazione in

base allo schema

tasso di mutazione numero numeroc di u@erg di
utazion
?r ge er
on

(calcolato) di geni nascite

La grossa limitazione di questo approccio & che esso presup-
pone la conoscenza del numero dl geni del genoma umano, dato
questo ancora incerto, e postula che essi rappresentino tut-
tl bersagli ugualmente rilevanti per il rischio genetico.

Un affinamento di questo metodo prevede quindil di fare esclu-
sivo riferimento alle mutazioni dominanti, di cui é& noto il
numero approssimativo nell'uomo e certa la rilevanza blologi-
ca.

Queste procedure di estrapolazione e quantizzazione del ri-
schio per quanta indirettqfanno comunque riferimento ad un
solido modello sperimentale (1l'induzlone di mutazioni geniche
nella linea germinale del topo) che & il piG rilevante per

la valutazione del rischio genetico umanc. I relativi dati
sperimentali sono tuttavia ottenibilil con difficolta imputa-
bili essenzialmente alle dimensioni ed al costo della speri-
mentazione in vivo necessaria, tale che solo per le radiazio-
ni ionizzanti ed un numero ristretto di compoesti chimici
(procarbazina, mitomicina C, etilnitrosourea) sono state ot-
tenute relazioni dose-risposte adeguate per ulteriori elabo-
razioni. La necessitd di fare riferimento ad effetti piua fa-
cilmente misurabili ha portato quindi a proporre strategie
indirette per ottenere informazioni su end-point difficilmen-
te studiabili, quale il "parallelogramma" di Sobels (1977).

X dose = %
B a=
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I1 principio-alla base di qguesta procedura ¢ quello di otte-
nere informazioni su un evento genetico difficilmente misura-
bile in modo diretto (per es. 1le mutazioni geniche nella 1li-
nea germinale del topo) per confronto con end-point che pos-
sono essere determinati sperimentalmente. In particolare que-
sta procedura ha tratto vantagglo dallo sviluppo della dosi-
metria molecolare che, introducendo il concetto di DNA-dose
(cioé la quantita di addotto formato dal mutageno sul DNA) ha
fornito lo standard necessario per callbrare e confrontare 1
risultati di approcci sperimentali diversi.

Tn particolare, la procedura proposta per valutare indiret-
tamente i1l danno genetico nel topo (Sobels, 1980)

ceilule di mammifero cellule germinali

in coltura’ _ di topo

addotti/nucleotide - &———3> addotti/nucleotide

frequenza di muta- frequenza di muta-
—_—

zione (calcolata) zione (stimata)

ha ricevuto il supporto sperimentale dalla dimostrazione che
ad uguali Iivelli di addotti sul DNA- corrispondono uguali
frequenze di mutazione in vitro ed in vivo. Certamente, a me-
no di utilizzare tecniche invasive, il rilevamento di addotti
sul DNA testicolareé non & possibile nell 'uomo rendendo quindi
necessario estrapolare 1 dati rilevanti da topo a uomo. cio
rende particolarmente utili eventuali studi comparativi di
farmacocinetica ¢ di penetrazione nelie germinali. Lo svilup—-
po recente della epidemiologia biochimica e molecolare ed il
rilevamento di addotti sul DNA umanc come dosimetro della
esposizione intéerna ad agenti genctossici (Wogen e Gorelick,
1985) promette comungue di aprire la strada Qnuovi e pit af-
fidabili approcci per la valutazione quantitativa dei rischi
mutageni e cancerogeni nell'uomo (Harris, 1985}, sia attra-
verso studi comparativi che con studi prospettici s gruppi
di esposti (per es. a citostatici).



- 189 -

Bibliografia

Ames,B.N.(1980)Science 204,587~593

Bartsch,H. e Tomatis,L.{1983)Enviram.Healtn Perspect.47,305~
317 .

Bridges,B.A.(1976)Nature.g§i,195-200

Ehling,U.H.{1884) 1in "Mutations in Man",0bhe,G.{ed.) ,West Bepr-
lin,Springer,pp.292-318

Ennever,F.K. e Rosenkranz,H.S. (1987)Mutagenesis, 2,39-44
Harris,C.C.(1985)Environ.Health Perspect., 62,185~ 191
Hollstein,M., et al.(1979)Mutation Res. 65, 133-226
ISS,Relazioni 87/2 ~ Criteri guida per “1a valutazione degli
effettl tossicl del compostl chimici.I.Effettl mutagenl,can-
cerogeni e teratogeni.

Sobels,F.H.(1977)Mutation Res. 46,245-260
Sobels,F.H.{(1980)Arch.Toxicol. 46 21,30

Wogan,G.N. e Gorelick,N.J. (1985)Environ.HeaLth Perspect.62,5-
18 . .

van Zeeland,A.A. et al.(1985)Environ.Health Perspect.62,163~9



- 191 -

UNA IPOTESI DI STIMA DEL RISCHIO CANCEROGERO

Romano Zito
Istituto Regina Elena = Roma

Il riconoscimento della natura probabilistica della
reazione dei cancerogeni chimici con il DNA, evento inizia-
tore del processo della cancerogenesi, ha posto il problema,
data la teorica assenza di soglia, dei livelli permissibili
nell’ambiente 4i cancerogeni non eliminabili o soatituibili.

Mentre la tossicologia classica permette la determina-
zione di una dose soglia al disotto della quale non si eviden-
zia alcun effetto, per quanto sia grande la popolazione espos—
ta, nel caso dei cancerogeni sl ha invece con il diminuire de
1la dose, una diminuzione del rischio che si azzerera' solo al-
1a dose zeroc del cancerogeno. La misura del rischio per i can-
cerogeni sostituisce quindi la determinazione della soglia per
le sostanze tossiche, L'unita’ di misura e’ il numero &1 tu-
mori provocati in una popolazione molto grande da una dose cu-
mulativa del cancerogeno. L'unita’ piu’ adoperata e’ un tumo-
re per un milione o per centomila esposii. Dato che questo e’
anche il modo di esprimere i dati epidemiologici, c¢i si puo’

cosi rendere conto facilmente di quanto un determinato cancero-
no contribuisca all’incidenza totale dei tumori,

Le stime del rischio cancerogeno per i composti chimi-~
ei si effettuano di solito utilizzando i risultati dei saggi
di cancerogenesi negli animali, che consistono nella somminjie-
trazione di dosi relativamente elevate del composto per la vi-
ta dell’animale, utilizzando gruppi di 50-100 animali per cias-

cuna dose e Pper ciascun sesso. Perche' i risultati cosi otte~-
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nuti possano essere utilizzati per la stima del rischio on-
cogeno per l’uomo occorrono due estrapolazioni: di dose'é in-
terspecie. | _

La meglio studista e dibattuta e’ 1la prima . La diffe-
renze fre le alte dosi animall e le basse umane, che puo’ es~
sere anche di alcuni ordihi di grandezza, hanno generato molte
propoete di metodi di esirapolazione, che cercanc di tener con-
to di molte-proprieta’ biologiche dei tumori, Per negare la ..
possibilita’ d4i estrapolare i dati animall, si sono fatte due
considerazioni fondamentali: 1) le basse doel danneggiano me-
no il DN4 perche’ coniugazioné.e riparazione sono piu’ effica-
ci e rapidi, dato il minor numero 4i molecole del cancerogenoc.
2) ad alte dosi, superate le capacita’ del metabolismo micro-
somiale, i cancerogeni potrebbero essere attivati da altre vie
metaboliche, che poasono non comprendere sistemi di coniugagzio-
ne, o tessuti in cui e’ scarsa l’atfivita’ riparativa,

614 ultimi anni henno dimostrate infondate queste ipotesi. Ad
ogni dose, anche bassissime, del cancerogeno una frazione cos-
tante si lega al DNA nucleare (1,2,3). La velocita’ della ri-
razione ‘sembra essere indipendente dal numero degli addotti

sul DFA (4). In accordo con questo dato si e’ poi dimostrato

in cellule in cultura che il numero delle cellule trasformate
dipende linearmente dal numero degli addotti sul DNA (S).

Alle alte dosi si e’ costantemente osservatc una diminuzione
della pendenza per la relagzione dose/tumori, e, aumenteando an-
cora la dose, une diminuzione dell'incidenza dei tumori. Men-—
tre infatti a basee dosi il sistema microsomiake riesce & me-=
tabolizzare, e quindi ad attivare, tutto il cancerogeno sommi-
nistrato, salendo con le dosi gi satura il sistema microsomia~

le ed una parte crescente del cancerogenc nom viene attivato.
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Aumentando ancora le doel el hanno disturbl metabolici, accor-
clamento della vita, effetti tossici generali che contribuis-
cono tutti a diminuire l'’incidenza dei tumori,

In conclusione per 1 cancerogeni deboli, che richiedono dosai
molto alte per otltenere una percentuale apprezzabile di tu-
mori, l’estrapolazione lineare alle basse dosi risulta in u-
na sottostime del rapporto dose/tumori.

Per l'’estrapolazione interspecie =1 sono comparati dati
epidemioclogicl e dati di cancerofenesi animale. Le grandi in-
certezze quantitative sulle esposizioni umane non permettono
di trarre conclusioni sicure. La sostanziale identita’ del
pistemi microsomiali nelle varie specie animali, lo spesso
tipo di addotti che si ottiene in animeli diversi, hanno in-
vece fatto considerare come meno ilmportantl le differenze me-
taboliche fra le varie specie, Siamo ragionevolmente certi,
invece, dell’estrapolazione interspecie qualitativa. Tutti i
cancerogeni umani sono risultati infatti cancerogeni negii
animali, e le principali agenzie, fre cuil 1’IARC; congiderano
il cancerogend animale come cancerogeno potenziale per 1l'uomo.
Nell’impossibilita’ di estrapolazioni quantitative interapecie
animali-uomo, e’ stato proposto che l’uomo non sia piu’ sensi-
bile alla cancerogenesi della specie animale piu’ sensibile,

e di usare quindi per la stima i dati ottenuti in quest’ultima.
Sembra che per il dietilstilbestrolo l'uomo sia pero’ piu’
sensibile della specie piu’ gensibile. Inoltre a parita’ d4i
dose, il genoma umano viene piu’ dannaggiato dalle specie re-
attive dell'’osaigeno del genoms del criceto e di topi diversi
(6).

Stime a1 rischio e saggi a breve termine

A tutte le difficolta’ cosi esposte asi aggiunge la necessita’
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di disporre di buoni esperimenti di cancerogenesi in vivo,
che sono di costo elevato e di lunga durata. I saggi a breve
termine, piu’ rapidi ed economici, mentre identificano effi-
cacemente la maggior parte dei cancerogeni dal pinto 4i vis-
ta qualitativo non si possono utilizzare attualmente per sti-
me quantitative.

11 metodo di stima del rischio cancerogeno proposto e’
basato sulla misura, in culture cellulari, 4i due parametfi:
‘ addotti sul DNA e percentuale di cellule trasformate. Per il
benzopirene sono gia' disponibili in letteratura i dati che
permettono questo esercizio.

In cellule di topo in cultura e’ stato dimostrato per il
benzopirene che 3 addotti per milione di nucleotidi (circa sei-
mila addotti per cellula) trasformano una cellula su mille. Da-
to che & tutte le dosh sperimentate, ogni centomila molecole &i
benzopirene una si lega al DNA, si puo’ calcolare che la dose
capace di trasformare una cellula su mille e’ 6.10° molecole

di benzopirene per ogni cellula.

Divipjone cellulare e tragformazione neoplastica
La trasformazione non richiede solo che il DNA sia danneggiato,

ma che il danno non sia riparato prima della divisione cellula-
re. Se manca infatti questo evento resta senza conseguenze anche
41 danno piu’ estesc e piu’ lento da riparare.

L'importanza capitale dells divisione cellulare per 1'av-
vio della trasformazione neoplastica e’ dimostrata dalle ammi-
ne aromatiche cancerogene. Queste inducono tumori vescicali nelX
1'uyomo, mentre danno tumori epatiei nei roditori. Anche se mol-
te ammine aromatiche sono Ppoco tossiche, alle dosi alte dell’es-

perimento animale vi e! aofferenza epatica, con conseguente pro-
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liferazione rigenerativa degli epatociti, Normalmente questi
8l dividono raramente: dato che per ragioni metaboliche han-
no il piu’ alto contenuto di addotti, se aumentano le divi-
sioni aumenta la probabilita’ che una di queste avvenga pri-
ma che il danno sia riparato, Le dosi relativamente basse de
la esposizione umana non gono tali da dare effetti tosaici
sul fegato, i cui addotti sono eliminati senza conseguenze,
mentre la frazione coniugata e’ escreta nelle urine, L'idro-
lisi della molecola coniugante libera il cancerogeno attivo
sulle cellule della mucosa vescicale che hanno un alto indice
mitotico. Aumentando molto il numers degli animali e diminuen-
do le dosi, si e’ osservata anche nei roditori la comparsa di
tumori vescicali e la diminuzione dei tumori epatici.

11 numero delle cellule & rischio

Dato che solo le cellule che si dividono posscono essere tras-—
formate ed alla fine dar origine ad un tumore, il numero del-
le divisioni cellulari sl puo’' assumere, se l’esposizione al
cancerogeno e’ continua e costante, come il numero delle cel-~
lule & rischio. Ia linearita’ del rapporto addotti/trasforma-
zioni, significa anche che ogni evento mitotico aumenta indi-
pendentemente il rischio della trasformazione. Data la durata
del ciclo per le cellule in cultura, si puo’ con buona appros-
simazione calcolare che in (5) il numero delle cellule in cul-
tura sia eguale al numero giornalierc di mitosi. In un womo il
numero giornaliero delle mitosi e’ circa 101*: 1la dose che svi-

luppa un tumore in ogni individuo e’ 50 ng.

L’ineguale distribuzione del benzopirene nell'organismo ha po-
¢o peso, & meno che il cancerogeno si distribuisca solo o pre-

valentemente in cellule che non sgi dividono, oppure che in al-
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cune cellule il numero degli addottl sia cosi alto da provoca-
re sofferenza e mdrte cellulare, Gli studi 4i farmacocinetica

mostrano invece che il benzopirene si distribuisce sia in pa-

renchimi che in mucose, ed a basse dosi sono da escludere ef-

fetti tossici cellulari,

Trasformazione neoplastica "in vivo"

E’ ben noto che le cellule in cultura si trasformamd molto piu’
facilmente che "in vivo", Questa differenza e' stata attribuis
ta alle aorvéglianza immunologica (8) o a meccanismi similari.
Cadute queéte ipotesi alla prova sperimentale (9, 10), si e’
pensato al fattore 4i crescita tumore (TGF) contenuto nel sie=-
ro (11). Qualungue ne sia la causa, occorre calcolare quanti-
tativamente questa differenza, ma disponiamo di dati solo per
la cancerogenesi da radiagzioni (12). La differenza piu' grande
e’ risultata di 100,000 volte. Assumendo gquesto valore non pru-
denziale si ha come dose giornaliera di benzopirene-che provo-

ca un tumore, 500 ug,

Riparazione del DNA & persistenza degli addotti

Occorre tener conto della persistenza degli addotti sul DNA,
Per il benzopirene il tempo di dimezzamento e’ intornmo ai 10
giorni.(4 ). La dose giornaliera cancerogena si riduce quindi
a 50 pg. la dose giormaliera che provochera’ un tumore in un
milione di esposti e’ quindi 0,05 ng.

Per comparare questo dato con le esposizioni reali, ogni in-
dividuo assorbe dall’aria urbana fra 1 e 5 ng di benzopirene.
I tumori polmonari dei non fumatori urbani sono compresl fra
50 e 150 per milione. Considerando che nell’aria urbana vi so-
no non solo altri policiclici cancerogeni, ma anche canceroge-

ni di natura chimica diversa, la stima sembra soddisfacente.
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CROSS-SPECIES COMPARISON OF CARCINOGENIC POTENCY:
THE EXAMPLE OF ANTICANCER DRUGS

John Kaldor ~International Agency for Research on Cancer, Lyon

Introduction

The best quantification of human health risk factors come from
studies on humans. However, in the field of carcinogenesis, there are
very few exposures for whichlquantitative risk information i{s available
from epidemioclogy. Table 1 summarizes human carcinogens according to the

context of exposure, indicating the major sites of action.

Table 1. Categories of human carcinogens

- A A T i e ko

Carcinogens Sites of action

Personal habits lung, larynx, esophagus, or;i-;;;;;;: ------
(smoking ete.) bladder

Radiation probably all sites

Occupational exposures nasal sinué, bladder, liver, lung, leukemia

Medical drugs leukemia, bladder cancer

—— —r - ) —

The quantification of carcinogenic risk poses unique problems for
each one of these groups. In the case of tobacco smoking, many large
studies have been carried out. However, the exposure is to many

carcinogens at a variety of levels, with only the crude measurement of
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cigarettes per day available as a quantification of dose. In addition,
individuals smoke in different ways, all of which could affect exposure
levels. Similar problems apply for tobaceco chewing. For alcohol
congumption, grams of ethanol per day is used, but it may only be a

surrogate for other components of the alcoholic beverage.

The level of occupational exposure can only be quantified by
environmental sampling, which may not be at all relevant to the
situation of exposure at times relevant to the cancer cases under study.
Furthermore, studies are usually quite small with the major risk
confined to a subgoup of employees within a small number of plants. Thus
vhile many agents to which workplace exposure has occurred are very
potent carcinogens, such as vinyl chloride, BCME, and benzidine,
quantification of their effect is still limited by these factors. The
one exception is asbestos, for which it has been possible to

quantlitatively model the effect of exposure.

Exposure to high doses of radiation has occurred in a variety of
settings, of which the most important have been occupational,
therapeutic, and military. Particularly, in the latter two cases, vhere
exposure is for a relatively short time period, accurate estimates of
dose can be constructed. Studies of the effects of radiation provide
perhaps the most comprehensive effort in guantitative risk estimation of
carcinogenicity. However, radiation is a very specific agent, and many

of the principles do not apply to chemical exposures, where the route of
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exposure, metabolism, and other physiological factors can all play a

role in modifying exposure levels and hence effect.

Among chemical exposures, this leaves the group of medical drugs as
potentially the most suitable for quantitative risk evaluation. They are
given to individuals carefully at measu;ed doses, and in many cases
metabolic and pharmaceutical pathways have been well studied. The drugs
vhich cause cancer can do so in a variety of vays. Some are purely
hormonal with an unclear pathway to cancer while others act as
immunosupressors, possible allowing viral agents to transform the cells.
For those which react diréctlf with cellular DNA, the mechanism is
perhaps the clearest. Mutations are induced in cells which survive the
cytotoxic action of the drugs, and it is these mutations which resylet in
malignant growth.

These drugs are nonetheless not a perfect model for studying the
quantification of carcinogenicity. Their effect appears to be
principally on the induction of leukemia, which is a relatively rare
cancer in the general population. Moreover, the number of exposed
individuals is small, and even though they are potent drugs, the

absolute number of cancer cases induced by their use is quite limited,
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No matter hov much existing epidemiological data 'is analyzed for
guantitative aspects, it will be of no use for exposures vhich have not
yet been studied. If our goal is the prediction of risk before exposure
occurs, or at least before harm can be observed, we must utilize sources
of data other than human observation, such as animal experiments and
short~term tests. However, these sources are ultimately meaningless
unless they can be validated against human observation. Thus, there ié
no way to avoid a heavy reliance on epidemiclogical findings in this

regard,

For such validation, the drugs used in cancer therapy provide a
unique opportunity. Not only is it possible to measure dose levels
accurately, but cancer survivors undergo long follow-up and clinical
evaluation, and long-term effects of therapy are naturally an important

observation.

Animal cancer tests

Apart from observation in humans, the animal cancer biocassay has
become recognized as the most scientifically valid means of testing
chemicals for carcinogenic risk. Most assays use rodents, in groups of
25-100, exposed to a chemical compound either chrenically or to high
doses over a limited time period. Animals undergo careful pathological
evaluation at death or the end of;the experiment, wvhich is usually about

2 years in length. Detailed comparisons of tumour incidence is made by
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gsite between treated animals (usually at several dose levels) and
untreated controls. The statistical analyses must account for

differences in survival caused by the chemical under test.

The most important outcome from an assay is the avidence for or
against the compound being a carcinogenf However, it is also possible to
quantify the strength of carcinogenicity in various vays. Over the past
fev years, the TD50 has become accepted as the appropriate index. This
{s the amount of test compound which increases the lifetime cancer risk
to a level such that the probability of remaining tumour-free is reduced
by one half (see Figure i). It can either be calculated for individual
cancer gites, or for groupings of sites. Estimated TD50’s across
compounds cover a wide range. A large compilation of TD50‘s from animal
cancer tests was published by Gold et al. (1984) and updated in 1986
(Gold 22_21‘)' Figure 2 shows the estimated TD50’'s in rats, for a number
of drugs used in cancer therapy. A number of points emerge from this
{1lustration. Pirstly, there is a substantial variation in the degree to
vhich these agents are capable of inducing hum#n cancer. Secondly, the
estimates of the TD530 have rather large confidence intervals in many
casey, due to the limited size of the experiments. Nevertheless, these
Are the best data available, and provide the most objective

quantification of the relative carcinogenic potency of these drugs in

animals.
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There are a number of assumptions behind the calculation of the

TD50, the most crucial of which is a linear dose-response relationship.

Leukemia following cancer therapy

It is now well recognized that a ngmber of the alkylating agents
used in the therapy of Hodgkin’s disease, ovarian cancer, breast caﬂcer
and other malignancies are capable of inducing leukemia several years
after treatment has ceased. There has been a large number of
publications on this subject, but for the moment, only a limited number
provide information which could be useful in quantifying the
leukemogenic potential of the drugs. In order to do this, it is
necessary to formulate an index which analogous to the TD50. In fact,the
TD50 is simply proportional to the inverse of the slope of the
dose-response curve.IIt relies on the assumpiion that this cu;ve is
linear. In the case of the human leukemia data, theré is very little
information on the shape of the dose-response curve. If linearity is a
valid assumption, and the incidence is constant following exposure, an
approximate estimate of the slope would be obtained by subtracting the
background incidence of leukemia from the incidence following treatment
and dividing by the average dose recieved in the group of patients under
study. In other words, if we believe that Incidence = Background +
Slope . dose, a crude estimate of slope is (Incidence - background)/
average dose. In practice, the background incidence is so low compared

to that in the patient group that it can be ignored. Table 2 gives the
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result of this calculation for a number of drugs used in cancer therapy.
Each line is based on a different study reported in the epidemiogical
literature. This crude comparison does not take into account several
potentially important factors, such as differing age- and
sex-composition of the groups reported on, or the possible effect of the
first cancer or other therapy such as radiation, on the risk of
leukemia. However, it does illustrate the point that in humans, as in
animals, there is an appreciable range in the leukemogenic potency of
these drugs, per unit dose. Melphalan appears to be two orders of
magnitude more powerful than cyclophosphamide, based on administefed
dose levels. In theory, one could refine the estimate by using effective

doses, based on the presumed active metabolites of the drugs.

Figure 3 and 4 show the correlafion betvean the TD50's and the
human leukemia potency estimate, separately for mice and rats.‘The solid
bars are all-tumour potency, and the dashes are tumours of the
hematopoietic system. Unfortunately, the numbers of drugs with data in
common are few, but one can see a correlation for the three related
nitrogen mustard compounds. Actinomycin D and methotrexaate obviously
have different characteristics. Error bars have not been estimated for
the human potency indices, because of the unquantifiable uncertainties

involved.
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Figure 3. TD5gp's (mouse} and 99% confidence intervals plotted
against leukemogenic potency (10-year cumulative incidence

per gram total dose).

Solid line: all tumors
Dashed line : tumors of the haematopoietic system

ACTD=Actinomycin-D; MTX= Methotroxate; CYCLO= Cyclophosphamide;
CHI,OR: Chlorambucll; MEL= Melphalan.
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Figure 4. TDgg's (rat) and 99% confidence intervals plotted -
against leukemogenic potency {10-year cumulative incidence
per gram total dose).

Solid line: all tumors

Dashed line: tumors of the haematopoietic system
ACTD=Actinomycin-D; MTX= Methotroxate; CYCLO=Cyclophosphamide;
CHLOR: Chlorambucil; MEL= Melphalan.
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Conclusion

Even though the data base for anticancer drugs is limited, it shows
evidence of a cross-species potency correlation within resticted class
of agents. However, the excercise of calculating potency estimates shovs
hov weak the quantitative data are..and_on how many assumptions it is

based, even in the special situation of anticancer drugs.
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