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YOORWOORD

KEES programma

Het onderzoek dat hier wordt gerapporteerd maakt deel uit van het RIVM
onderzoekprogramma "Kartering Ecotoxische Effecten Stoffen” (KEES). Dit programma
omvat o.a. de volgende projekten:

1. Berekening van toxische stress voor generieke soorten
2. Berekening van toxische stress voor doelsoorten

3. Indicator toxische stress

4. Meting van toxiciteit van water in Nederland

Deze vier projekten hebben vier rapporten opgeleverd, waarin wordt beschreven hoe
"toxische stress op ecosystemen” kan worden berekend of gemeten. De eerste twee projekten
gaan uit van gemeten concentraties van stoffen in bodem en water, en berekenen de toxische
stress van (een beperkt aantal) stoffen waarvoor gemeten concentraties beschikbaar zijn.
Project 1 richt zich op de potentie voor toxische effecten voor alle mogelijke soorten (de
generieke soortenverzameling); welke soorten er op de beschouwde plaatsen daadwerkelijk
voorkomen, wordt hierbij niet in beschouwing genomen. Projekt 2 richt zich juist op de
soorten die geacht worden van nature op de beschouwde plaatsen voor te komen (de
doelsoorten). In tegenstelling tot de projekten 1 en 2, gaat projekt 3 uit van berekende
concentraties. Op deze manier kan toxische stress worden berekend voor een grotere groep
van stoffen waarvoor emissies en stofeigenschappen bekend zijn, maar waarvoor gemeten
concentraties niet voorhanden zijn. In projekt 4 wordt de toxiciteit van water experimenteel
bepaald. Water wordt geconcentreerd en toxicologisch getest. Het aantal malen dat een
watermonster moet worden geconcentreerd om toxische effecten te geven wordt genomen als
maat voor de toxiciteit van het watermonster.

Potentieel Aangetaste Fraktie

De vier projekten hebben gemeen dat er gebruik gemaakt wordt van de Potentieel Aangetaste
Fraktie soorten. De projekten 1-3 berekenen toxische stress op basis van bekende
concentraties in het milieu en bekende, in het laboratorium bepaalde, toxiciteiten. Dit wordt
gedaan voor een tevoren vastgestelde groep stoffen. Projekt 4 meet de toxiciteit van water.
Dat wordt gedaan voor een onbekend mengsel van stoffen. In alle gevallen wordt het resultaat
gerapporteerd in de vorm van de fraktie van soorten waarvoor de concentratie in het milieu
hoger is dan de No Observed Effect Concentratie (NOEC): de Potentieel Aangetaste Fraktie
soorten (PAF). PAF geeft uitdrukking aan de potentie voor toxische effecten; het zegt niets
over de aard van het mogelijke effect, en ook niets over de mate waarin dat kan optreden.

Het PAF concept kan het beste worden omschreven als het omgekeerde van de bekende "Van
Straalen methode" voor het afleiden van "veilige" concentraties in het milieu. De Van
Straalen methode maakt gebruik van de cumulatieve NOEC verdeling om de concentratie te
vinden waarbij een gegeven gedeelte (meestal 5%) van de soorten te lijden heeft van
blootgesteld boven de NOEC. Gegeven een bepaalde concentratie in het milieu vindt de PAF
methode --op basis van diezelfde NOEC verdeling-- het percentage van de soorten dat is
blootgesteld aan concentraties boven de NOEC. Beide gebruiksmogelijkheden van de NOEC
distributie zijn al beschreven door Van Straalen (1990), die heeft opgemerkt dat het aflezen
van concentraties beschouwd zou moeten worden als voorwaarts gebruik, en het aflezen van
potentieel aangetaste fracties als omgekeerd.
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Toen dit programma van start ging waren ons geen meldingen bekend van PAF-achtige
methoden voor het kwantificeren van de toxische stress op ecosystemen. De mogelijke
waarde van het "voorwaatse gebruik" van de methode van Van Straalen om potentieel
aangetaste fractie te bepalen werd ons voor het eerst onder de aandacht gebracht door onze
collega's T. Aldenberg en W. Slooff, tijdens de voorbereiding van het document "Streven
naar Waarden", in 1989. Kort geleden, tijdens het werk aan deze projekten, werd ons bekend
dat bij het RIKZ (Kater en Lefévre, 1996') en het RIZA (Knoben en Beek, 1997) met
soortgelijk werk was begonnen.

Doel van het KEES programma

Het doel voor de lange termijn in het KEES programma is om het verband aan te geven
tussen concentraties van toxische stoffen in het milieu en soortenrijkdom van ecosystemen.
Het is de bedoeling om uiteindelijk toxische stress uit te drukken met de fraktie soorten met
een (te) geringe kans op voorkomen/voortbestaan, gegeven de blootstelling aan toxische
stoffen. Verschillen van de toxische stress in ruimte en/of tijd kunnen worden gebruikt voor
het beoordelen of ontwikkelen van milieubeleidsmaatregelen. Kwantificeren van toxische
stress in termen van effecten op soortenrijkdom zou vergelijking met andere stressoren
(verdroging, verzuring, vermesting, etc.) mogelijk maken.

Daarmee mikt het KEES programma erop om een rationele ondersteuning te bieden voor het
maken van beleidsmatige keuzen. De resultaten zijn tevens bedoeld om te worden gebruikt in
de Milieuplanbureauprodukten van het RIVM.

Dit werk

Het lange-termijndoel (relateren van concentraties en soortenrijkdom) ligt niet dicht binnen
bereik. Als realistisch korte-termijndoel is daarom voor de vier bovengenoemde projekten
gekozen om operationele werkwijzen te ontwikkelen voor berekening en meting van de
Potentieel Aangetaste Fraktie soorten, bij wijze van indicatie van de toxische stress.
Aangenomen wordt dat trends van PAF in ruimte en tijd een indicatie geven van trends in
toxische effecten op ecosystemen. De waarde van PAF als indicator, het verband tussen PAF
en soortenrijkdom, alsmede het mogelijke gebruik van PAF in het milieubeleid vallen buiten
het kader van dit werk. Deze vier rapporten beperken zich daarom tot de technische aspekten
van de bepaling van PAF.

Toekomstig werk

Er is al werk in de gang gezet dat voorziet in de zaken die nu nog buiten beeld zijn gebleven.
Met als vertrekpunt de huidige technisch-wetenschappelijke status van het PAF concept
wordt aandacht besteed aan de volgende onderwerpen:

— Vergelijking en analyse van de resultaten die uit de vier soorten van toxische stress
bepaling komen. Welke verschillen en overeenkomsten zijn er, en kunnen die worden
verklaard? Is aanpassing van de methoden nodig/mogelijk?

— Het mogelijke beleidsmatige gebruik van PAF als indicator voor toxische stress op
ecosystemen. Zijn PAF-kaarten zinvolle middelen voor het aanwijzen van hot spots? Is het
verloop van PAF in ruimte en tijd zinvol als maat voor de voortgang van het milieubeleid?

— Het verband tussen de Potentieel Aangetaste Fraktie en de gezondheid van ecosystemen.
Bestaat er een begrijpelijk en voorspelbaar verband tussen PAF en soortenrijkdom? Zijn
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PAF-waarden bruikbaar als uitgangspunt voor het bepalen van de schade aan
ecosystemen?
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SUMMARY

This report describes the elaboration of the concept by Hamers et al. (1996) providing an
algorithm to calculate the toxic stress on ecosystems. The toxic stress on ecosystems is
denoted as a Potentially Affected Fraction (PAF).

The value of PAF indicates the fraction of naturally occurring organisms exposed to
concentrations higher than or equal to the laboratory NOEC. The toxic stress in a multiple
substances exposure situation is indicated by the Indicator toxic effect substances (Iiox).

The method thus provides an effect assessment for the combination of a substance and a
compartment and multiple substances per compartment.

A substance specific dose-effect curve which is representative for the naturally occurring
organisms has to be calculated. It was assumed that the dose-effect curve can be described by
the log logistic distribution function. The log logistic distribution function is estimated from
single species toxicity data. The distribution function is based on chronic NOECs. PAF is
calculated from the combination of the estimated distribution function and the calculated
field concentration.

The combined toxic stress in a multiple stress situation was calculated according to two
methods from the single species combination toxicology, respectively concentration addition
and effect addition. Concentration addition can only be applied to inert hydrophobic
substances the mode of action of such substances is called narcosis. Effect addition is applied
to all other substances.

The substance specific log logistic distribution functions were estimated by means of non
linear regression. The average log logistic distribution function for the substances with
narcosis as the mode of action has been estimated by means of multivariate non linear
regression. The total toxic stress was calculated by multiplication of the complements of the
PAFs:

" (1- PAF)=1- :

i=1 n C Brar cot ics n C b/'
= .
1+(Z—'j T 1+ =
i=1 a; j=1 a;

Secondary poisoning was not incorporated into the PAF calculations. The main exposure
route was assumed to be porewater. The exposure route food was assumed not to be
important. This may not be applicable for all organisms.

PAF,,, =1-(1- PAF,

narcotics )

The anthropogenic PAF was only calculated for those species not affected by natural
background concentrations of heavy metals according to:

_ PAF,

total

PAF,

background

PAF;mthrop()genic - 1 _ PAF

background

The list of priority substances as proposed by Slooff (1994) and later adapted by Van den
Berg (1995) was used to perform PAF calculations. The substances can be divide into
pesticides, heavy metals and organic substances.
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For both pesticides and organic substances the calculations of PAF of the selected substances
were performed with calculated concentrations. Concentrations were calculated by means of
SimpleBox model calculations based on production or emission data in the Netherlands for
the year 1995. Transboundary emissions from Europe to the Netherlands were also taken into
consideration.

An aggregated potentially affected fraction was finally calculated including all selected
substances. The contribution of the groups of substances to the total toxic stress was
indicated. For example, the toxic stress for fresh surface waters is mainly caused by
pesticides, heavy metals and organic substances respectively. The toxic stress on natural soils
is largely caused by heavy metals, pesticides and organic substances respectively. The toxic
stress on agricultural soil is mainly caused by pesticides, heavy metals and organic
substances respectively. Additionally the large contributors within a group could be
identified. For example, the toxic stress caused by the organic substances in largely caused by
PCBs, dioxins and pentachlorophenol.
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SAMENVATTING

Dit rapport beschrijft de uitwerking van het door Hamers et al. (1996) beschreven concept
voor de berekening van de toxische stress op ecosystemen uitgedrukt in de Potentieel
Aangetaste Fractie (PAF).

De PAF-waarde geeft aan welke fractie van de in de natuur voorkomende organismen wordt
blootgesteld aan concentraties groter of gelijk aan de laboratorium NOEC. De toxische stress
veroorzaakt door het gelijktijdig aanwezig zijn van toxische stoffen in het milieu wordt
weergegeven met de indicator toxische effecten van stoffen (I.,).

De methode voorziet in een effectberekening per combinatie van stof en compartiment en
voor meerdere stoffen tegelijk. Een stofspecifieke dosis-effect curve wordt berekend die
representatief is voor de in de natuur voorkomende organismen. Verondersteld wordt dat de
dosis-effect curve kan worden beschreven met de log-logistische verdelingsfunctie. De log-
logistische verdelingsfunctie wordt geschat uit “single species” toxiciteitsgegevens. De
verdelingsfunctie is gebaseerd op chronische NOEC’s. De berekening van de PAF berust op
de combinatie van een gemeten of een berekende veldconcentratie en de geschatte NOEC-
verdelingsfunctie.

Het gecombineerd toxische effect van meerdere stoffen tegelijk is berekend volgens twee
methoden uit de “single species” combinatie toxicologie, te weten effectadditie en
concentratie-additie. Concentratie-additie wordt alleen toegepast op inerte hydrofobe stoffen
met een narcotiserende toxische werking. Effectadditie wordt toegepast op alle overige
stoffen.

De stofspecifieke log-logistische verdelingsfuncties zijn geschat met niet lineaire regressie.
De gemiddelde log-logistische verdelingsfuncties voor de stoffen met een narcotiserende
toxische werking zijn geschat met multivariate niet lineaire regressie. De totale toxische
stress wordt berekend door vermenigvuldiging van de complementen van de PAF’s. In
formule ziet de berekening er als volgt uit:

PAF,,, =1-(1- PAF, )-ﬂ(l—PAE)zl— !

totaal narcotica b c b;
i:] n C‘ nar cotica n )
1+(2—'] TI 1+[~LJ

i=1 4; j=1 a;

Bij de PAF-berekeningen is rekening gehouden met biologische beschikbaarheid door te
veronderstellen dat bodemorganismen worden blootgesteld via het porievocht en
waterorganismen via de vloeibare waterfase. Verondersteld wordt dat blootstelling via de
vaste fase (voedsel) geen belangrijke rol speelt bij de blootstelling. Dit geldt voor de meeste
maar niet alle organismen. Daarnaast is doorvergiftiging niet meegenomen in de berekening
van de PAF.

Natuurlijke achtergrondconcentraties zijn voor de zware metalen verdisconteerd in de
berekende potentieel aangetaste fractie volgens:

PAF,

achtergrond

PAF,

totaal

PAF;mrmpogeen - 1 — PAF

uchtergrond
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De methode van de PAF-berekening is uitgewerkt aan de hand van voorbeeldstoffen. Het
uitgangspunt voor de becijfering van Iy is de lijst van prioritaire stoffen zoals voorgesteld
door Slooff (1994) en later aangepast door Ten Brink en Van den Berg (1995). De stoffen
zijn onder te verdelen in pesticiden, zware metalen en organische verbindingen.

De berekende PAF’s van de geselecteerde stoffen zijn behalve de zware metalen en arseen
allen gebaseerd op veldconcentraties die berekend zijn met het SimpleBox 2.0 model op basis
van emissie en/of productiegegevens voor Nederland in 1995. De compartimenten water,
natuurbodem en landbouwbodem zijn onderscheiden. Per combinatie van compartiment en
stof is een potentieel aangetaste fractie berekend. Eveneens zijn grensoverschrijdende
emissies meegenomen in de berekeningen.

Een geaggregeerde potentiéle aangetaste fractie van de in de natuur voorkomende soorten is
per compartiment berekend voor alle geselecteerde stoffen volgens de methode van
concentratie-additie en effectadditie. Er is aangegeven welke stofgroepen de grootste bijdrage
leveren aan de totale toxische druk van de beschouwde stoffen. Voor oppervlaktewateren zijn
dat in afnemende volgorde de pesticiden, zware metalen en de organische verbindingen. Voor
natuurgebieden is de bijdrage van de zware metalen aan de totale toxische druk het grootst
gevolgd door de pesticiden en de organische verbindingen. In landbouwgebieden is de
bijdrage van pesticiden aan de totale toxische druk het grootst, gevolgd door de zware
metalen en de organische verbindingen. Daarnaast wordt inzicht verkregen in de bijdrage van
de individuele stoffen aan de toxische druk is. Zo wordt de toxische druk door de groep
organische verbindingen grotendeels veroorzaakt door PCB’s, dioxinen en pentachloorfenol.
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1 INLEIDING

1.1 Vraagstelling

Milieubeinvloeding door toxische stoffen wordt traditioneel stof voor stof behandeld. Om de
totale beinvloeding door alle stoffen samen te beschouwen en de relatie hiervan met de
milieudruk (emissies aan te geven, is het wenselijk om hiervoor een methode te ontwikkelen.
Op nationale schaal bestaat voor dit doel al de Milieubeleidsindicator voor het thema
Verspreiding. Internationaal staat het thema “toxification” in de belangstelling (Agenda 21)
maar een indicator hiervoor is er nog niet.

Daarnaast is het voor nationale en internationale doeleinden gewenst te beschikken over een
indicator waarmee milieubeinvloeding door toxische stoffen kan worden aangegeven en
waarmee het relatieve belang ervan ten opzichte van andere vormen van milieubeinvioeding
kan worden beoordeeld.

1.2 Doel

Het project “Indicator effecten toxische stoffen” is opgezet met als doel een geaggregeerde
indicator voor “vergiftiging” te ontwikkelen.

In de definitiestudie Hamers et al. (1996), die reeds is afgerond, is onderzocht wat de
mogelijkheden zijn om te komen tot een geaggregeerde indicator voor toxische effecten.

De tweede fase, de indicatorontwikkeling, van het project stond in het kader van de
ontwikkeling van een receptuur voor de indicator toxische. Het doel van dat onderzoek is een
rekenvoorschrift voor de becijfering van een of meer Iix-en voor een bepaald tijdstip, op
basis van emissiecijfers voor dat tijdstip. Als gebruiksdoel voor de te ontwikkelen receptuur
geldt rapportage van het geaggregeerde totaal van potentiéle toxische effecten op
ecosystemen en de bijdrage van stoffen of groepen van stoffen aan de totale toxische druk.

De bectjfering van de potentiéle toxische effecten op ecosystemen zal voor de schaal
Nederland worden uitgevoerd. Afzonderlijke I,-en worden opgesteld voor de
milieucompartimenten oppervlaktewateren, natuurgrond en landbouwgrond.

Dit rapport doet verslag van de genoemde ontwikkeling van een receptuur voor de becijfering
van I,,.

1.3 Methode

Op basis van de definitiestudie (Hamers et al., 1996) is een aantal keuzen gemaakt die als
startpunt dienen voor de ontwikkelingsfase:

— Vooralsnog wordt alleen een milieukwaliteitsindicator voor vergiftiging ontwikkeld.
Beinvloeding van de menselijke gezondheid door toxische stoffen valt buiten het huidig
werk.

— De L indicator wordt uitgedrukt in termen van “Potentieel Aangetaste Fractie” (PAF). De
PAF-waarde wordt per stof gevonden uit combinatie van een blootstellingsconcentratie
met de NOEC-verdelingsfunctie.
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- Inde lL,,x worden PAF-waarden voor verschillende stoffen geaggregeerd tot een “combi-
PAF”. De in de definitiestudie voorgestelde rekenwijze hiervoor, via concentratie-additie
en effectadditie, wordt hierbij gehanteerd.

— Inde I,,x wordt een zo groot mogelijke verzameling van stoffen geaggregeerd. Daartoe
wordt uitgegaan van berekende blootstellingsconcentraties op schaal Nederland, te
verkrijgen uit produktie- en/of emissiecijfers. Van subsets van stoffen wordt aangegeven
in welke mate deze stoffen bijdragen aan de totale toxische druk.

— Er worden afzonderlijke Lo-en opgesteld voor de milieucompartimenten
oppervlaktewateren, landbouwgrond en natuurgrond. Verdere aggregatie zal niet
plaatsvinden.

1.4 Stofkeuze

Het uitgangspunt voor de becijfering van I, is een deel van de lijst van prioritaire stoffen
zoals voorgesteld door Slooff (1994) en later aangepast door Ten Brink en Van den Berg
(1995). De gekozen stoffen zijn de organische verbindingen:

Benzeen Hexachloorbenzeen
Benzola]pyreen Polychloorbifenylen
Dibutylftalaat Pentachloorfenol
Diethylhexylftalaat 1,2,3-trichloorbenzeen
Dioxinen 1,2,4-trichloorbenzeen
Fluorantheen 1,3,5-trichloorbenzeen

Daarnaast de zware metalen:

Cadmium Lood
Chroom Nikkel
Koper Zink
Kwik Arseen

Daarnaast staan op de lijst van Slooff (1994) de pesticiden.

In Nederland worden zo’n 180 pesticiden geregistreerd gebruikt (ISBEST-bestand, zie
Merkelbach en Lentjes, 1993). Deze 180 pesticiden maken ongeveer 99% uit van de totale
hoeveelheid gebruikte pesticiden in Nederland (Van der Linden, 1996). Uit deze lijst van 180
pesticiden is een selectie gemaakt van negen pesticiden die het meest bijdragen aan de
toxische stress in natuurgebieden’. Het zou te ver gaan om alle 180 pesticiden in het
onderzoek mee te nemen, bovendien zullen niet alle pesticiden even relevant zijn voor een
schatting van de toxische druk in natuurgebieden. De 180 bestrijdingsmiddelen van het
ISBEST-bestand worden daarom gescreend op hun toxiciteit en de mate waarin ze in
natuurgebieden kunnen voorkomen. Een eerste screening is gebaseerd op de acute toxiciteit
(LCso) van deze bestrijdingsmiddelen voor drie organismen. De acute LCs,‘s van algen,
daphnia’s en vissen zijn gebruikt (Luttik). De bestrijdingsmiddelen zijn gerangschikt naar de
verhouding van de gebruiksvolumes en de acute LCsy’s. Deze verhouding geeft een eerste
ruwe indicatie van de mogelijke toxische druk. Per organisme is het cumulatieve percentage
van de (totale) berekende verhouding bepaald. De pesticiden zijn vervolgens zo geselecteerd
dat ze tezamen 99.5% van de totale, volgens de volume- LCs, verhouding berekende
‘toxische druk’ uitmaken. Deze selectieprocedure resulteerde in lijst van 40
bestrijdingsmiddelen.
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De volgende stap was het nagaan van de verspreiding (via atmosferisch transport) van deze
40 pesticiden van de landbouwgronden naar natuurgebieden. Hiertoe zijn berekeningen
uitgevoerd met SimpleBox 2.0. Voor het uitvoeren van de berekeningen zijn een aantal basis
aannames gedaan. De verkoopvolumes van het jaar 1993 zijn gebruikt als emissie. De emissie
vindt alleen plaats op/in landbouwgrond. Het landbouw areaal waarop het bestrijdingsmiddel
is toegepast is berekend aan de hand van een gemiddelde dosis die tijdens de toepassing
wordt gehanteerd (Cijfers, Linders et al., 1994). Het landbouw areaal is dan gelijkgesteld aan
de emissie [kg] gedeeld door de dosis [kg.ha"]. Het overige landbouw areaal is als
onbespoten beschouwd. De mengdiepte van het bespoten areaal is gelijk gesteld aan Scm.

Er is voor 5cm gekozen omdat het bespoten areaal meestal niet wordt geploegd omdat er op
dat moment gewassen groeien (een uitzondering hierop vormen bv.
grondontsmettingsmiddelen). Het overige landbouw areaal heeft een mengdiepte van 20 cm.
Verder is er rekening gehouden met emissies vanuit het buitenland (Europese Unie).

Van de geselecteerde 40 stoffen zijn de meeste invoergegevens zoals log K., dampdruk en
oplosbaarheid wel bekend. De halfwaarde tijden van de pesticiden in water en sediment zijn
veelal niet bekend. De halfwaarde tijden voor water en sediment zijn daarom geschat
(lineaire regressie) aan de hand van de halfwaarde tijden in de bodem. De afbraaksnelheden
in de atmosfeer zijn met een model geschat met behulp van structuurrelaties volgens
Atkinson (Atkinson, 1987 en Rorije).

De 40 pesticiden zijn vervolgens weer gerangschikt. Nu echter zijn de bestrijdingsmiddelen
gerangschikt door de concentraties in de natuurgebieden (inclusief buitenlandse emissies) te
delen door de acute toxiciteit van dezelfde 3 organismen. Vervolgens zijn die stoffen
geselecteerd die tezamen 99.5% van de toxische druk veroorzaken voor de drie organismen.
Dit resulteerde in de volgende 9 stoffen:

Carbendazim Methabenzthiazuron
Diquat-dibromide Metribuzin

Lindaan Monolinuron
Maneb Thiram

Metamitron

In overleg is besloten om ook de aandachtstoffen van de Watersysteemverkenningen van
Rijkswaterstaat (Theunissen-Ordelman en Schrap, 1996) voor zowel de regionale als de
rijkswateren en de stoffen beschouwd in de studie van naar emisssies naar de Noordzee van
TNO ( TNO, 1995) mee te nemen in de studie naar de toxische druk van pesticiden in
natuurgebieden. Dit resulteerde in een set van 23 pesticiden waarvan de grootste bijdrage aan
de toxische druk wordt verwacht, bijlage Ic.

2,4-D DNOC Metribuzin
Atrazine Fentin-acetaat Mevinfos
Azinphos-methyl Lindaan Monolinuron
Bentazon Malathion Parathion
Carbendazim Maneb Simazine
Dichloorvos Mecoprop Thiram
Diquat-dibromide Metamitron Trifluralin

Diuron Metabenzthiazuron
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1.5 Opbouw van het rapport

In hoofdstuk twee wordt ingegaan op de gebruikte methoden voor de schatting van de
concentraties in de compartimenten water en bodem. Daarnaast wordt in hoofdstuk twee de
gehanteerde methode voor de berekening van de potentieel aangetaste fractie (PAF)
beschreven. Daarbij wordt eveneens ingegaan op het concept van biobeschikbaarheid en de
problematiek van de achtergrondconcentraties. Hoofdstuk drie geeft een overzicht van de
voor de berekeningen gehanteerde fysisch-chemische eigenschappen van de geselecteerde
stoffen en de gebruikte toxiciteitsgegevens. De schatting van de emissiegegevens van de
stoffen in het jaar 1995 voor zowel Nederland als Europa komt eveneens in hoofdstuk drie
aan de orde. In hoofdstuk vier wordt de in hoofdstuk twee beschreven methode voor de
berekening van de potentieel aangetaste fractie uitgewerkt voor de geselecteerde organische
verbindingen, pesticiden, zware metalen en arseen. Tot slot volgt in hoofdstuk vijf de
discussie.
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2 METHODE

2.1 SimpleBox concentratie berekeningen

De berekeningen van de toxische stress van de geselecteerde stoffen is uitgevoerd met
berekende concentraties. De concentraties zijn berekend met het SimpleBox model versie 2.0
(Brandes et al., 1996). In SimpleBox is het milieu gemodelleerd als een verzameling van goed
gemengde, homogene compartimenten (lucht, twee watercompartimenten, sediment, drie
bodemcompartimenten en twee vegetatiecompartimenten op natuurlijke bodem en
landbouwbodem) in een regionale, een continentale en een globale ruimtelijke schaal. Om de
berekeningen uit te voeren zijn emissiegegevens nodig die als input dienen. Zowel de
emissies in Nederland als Europese emissie zijn in de berekeningen meegenomen. Europese
emissies zijn gebruikt om de grensoverschrijdende emissies (import) via de atmosfeer en de
grote rivieren te schatten.

Om de verspreiding van stoffen in het milieu via het rioolwater na zuivering in
rioolwaterzuiveringsinstallaties (RWZI’s) te berekenen is naast het SimpleBox model, het
SimpleTreat model versie 3.0 (Struijs, 1996) gebruikt. Een deel van de emissies die worden
veroorzaakt door huishoudens en de industrie zal namelijk via het riool in de
rioolwaterzuiveringsinstallaties komen.

De concentraties van de toxische stoffen in drie compartimenten zijn voor het jaar 1995
berekend. De drie compartimenten zijn oppervlaktewateren, de bodem in landbouwgebieden
en de bodem in natuurgebieden. In SimpleBox is de bodemdiepte variabel. De variabele
bodemdiepte is afhankelijk van de fysisch-chemische eigenschappen van de bodem en de
afbraaksnelheid in de bodem. De minimale te berekenen bodemdiepte in natuurgebieden is 3
cm en de maximale bodemdiepte in natuurgebieden is 100 cm. In landbouwgebieden is de
minimale bodemdiepte 20 cm. De maximale bodemdiepte is eveneens 100 cm.

Voor sommige stoffen is het denkbaar dat de huidige concentratie mede wordt bepaald door
emissies in het verleden. Dit zijn stoffen met een lange verblijftijd in het milieu (persistente
verbindingen). Voorbeelden van persistente verbindingen zijn polychloorbifenylen,
hexachloorbenzeen, DDT en zware metalen.

Voor veel stoffen is het niet nodig om rekening te houden met emissies uit het verleden en
kunnen de concentraties met “steady state” berekeningen worden bepaald. In een “steady
state” of stationaire toestand veranderen de concentraties in de compartimenten niet (meer).
De aanvoer naar het milieu (emissies, import) is dan in balans met de afvoer (afbraak,
export). Bij constante aanvoer hoort een constante (steady state) concentratie. Bij weinig
persistente stoffen stelt de stationaire toestand zich snel in; bij persistente stoffen kan het vele
jaren duren.

Een andere methode die kan worden gebruikt is de dynamische berekening. Hiermee kunnen
veranderingen in de tijd van de invoer en de hieruit resulterende in de tijd verschillende
concentraties worden berekend. Om na te gaan of de concentraties van de stoffen met het
SimpleBox 2.0 model (Brandes et al., 1996) voorspeld kunnen worden door uit te gaan van
de emissies in het jaar 1995 of dat er rekening gehouden dient te worden met emissies in het
verleden zijn berekeningen uitgevoerd die een idee geven van de persistentie van de stoffen
in de compartimenten.
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Berekeningen zijn uitgevoerd met een hypothetisch blokvormig emissiescenario over een
periode van 50 jaar. De “Steady state” berekening is gebruikt als blijkt dat 95 % van de
steady-state concentratie in een periode van tien jaren bereikt wordt. Het meest nauwkeurig
zal de berekening zijn als de “steady state” toestand (100 %) binnen een jaar wordt bereikt. Is
deze periode veel langer dan enkele jaren dan kan niet met een steady-state berekening
worden volstaan. In dat geval dient er rekening te worden gehouden met de historische
emissies. In Tabel 2.1 staan de resultaten van de uitgevoerde berekeningen. Per compartiment
is de periode aangegeven waarin de 95% van de steady-state wordt benaderd(> 95%).

Tabel 2.1: Periode waarin de steady-state toestand wordt benaderd [jaar]

Stof Lucht Water Sediment Bodem
Benzeen <1 <1 <1 <1
Benzola]pyreen <1 <1 <1 <1
Dibutylftalaat <1 <1 <1 <1
Diethylhexylftalaat <1 <] <1 <
Dioxinen <1 7 8 7
Fluorantheen <1 2 2 2
Hexachloorbenzeen 8 9 9 15
Polychloorbifenylen <1 >50 >50 >50
1,2,3-trichloorbenzeen <1 <1 <1 3
1,2,4-trichloorbenzeen <1 <1 3 2
1,3,5-trichloorbenzeen 4 <1 3 3
Cadmium <1 >>50 >>50 >>50
Chroom <1 >>50 >>50 >>50
Koper <1 >>50 >>50 >>50
Kwik <1 >>50 >>50 >>50
Lood <1 >>50 >>50 >>50
Tin <1 >>50 >>50 >>50
Zink <1 >>50 >>50 >>50

De concentraties kunnen voor het grootste deel van de stoffen met de “steady state”
benadering berekend worden omdat de “steady state” toestand binnen een jaar wordt bereiki.
De stationaire toestand wordt voor fluorantheen en de trichloorbenzenen na een iets langere
periode bereikt. Toch zijn de concentraties van deze stoffen met de “steady state” benadering
berekend. De afwijking ten opzichte van de dynamische berekening zal niet groot zijn. De
periode waarin de steady-state toestand wordt benaderd ligt voor hexachloorbenzeen en
dioxinen in de orde van 10 jaren. De concentraties van de zware metalen en PCB’s kunnen
niet met een steady-state benadering worden berekend. Om tot een schattingen te komen van
de concentraties van deze groep verbindingen in het basisjaar 1995 zal de dynamische
methode moeten worden toegepast.

Berekeningen met de dynamische methode vergen historische emissies als input. Als deze
historische emissies onvoldoende bekend zijn kan de dynamische berekening niet worden
toegepast. Omdat de eerste emissieschattingen voor de zware metalen vaak niet verder
teruggaan dan 1985 is ervoor gekozen om bij de berekening van de toxische stress van zware
metalen uit te gaan van gemeten concentraties in het veld voor de jaren *90 (Groot en Van
Swinderen, 1993; Lagas en Groot, 1996). Concentraties van PCB’s zijn wel met de
dynamische methode berekend. Daartoe zijn emissieschattingen voor 1990 en 2000 gebruikt.
Als begin situatie zijn gemeten concentraties in de bodem water lucht en sediment in het jaar
1990 gebruikt, zie Annema et al. (1995).
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Een berekening voor de groep PCB’s is in principe niet juist. Emissie van PCB’s zijn echter
alleen bekend voor totale hoeveelheden en niet van specifieke congeneren. Bovendien
worden de toxiciteiten van PCB’s meestal gemeten met mengsels van PCB-congeneren. Voor
de gehanteerde methode (SimpleBox-berekeningen en PAF-berekeningen) is het daarom
bijna onvermijdelijk om PCB’s als een groep met gemiddelde stofeigenschappen te
behandelen.

De concentraties van de geselecteerde pesticiden zijn met de “steady state” benadering
geschat. De pesticiden zijn naast de organische verbindingen en de zware metalen en arseen
apart behandeld in verband met berekeningen met dezelfde pesticiden in de studie van
Klepper en Van de Meent (1997).

2.2 l,-berekeningen

Hamers et al. (1996) hebben een methode ontwikkeld om gemeten of berekende concentraties
van stoffen in het milieu om te rekenen naar een mogelijk ecotoxisch effect. De methode
voorziet in een effectberekening per combinatie van stof en compartiment en voor meerdere
stoffen per compartiment. Het per stof/compartiment berekende effect wordt uitgedrukt als
een Potentieel Aangetaste Fractie, de PAF. Het gecombineerde effect van de beschouwde
stoffen wordt I,x genoemd. I staat voor “Indicator toxisch effect stoffen” en geeft een
indicatie van het mogelijke toxische stress door de simultane aanwezigheid van toxische
stoffen in het milieu.

De berekeningsmethodiek van de PAF en daarna de I, zal in dit hoofdstuk worden
besproken.

De berekening van de PAF berust op laboratoriumtoxiciteitsgegevens van organismen. Voor
de afleiding van de PAF worden in het laboratorium gemeten NOEC’s gebruikt. De NOEC
“No Observed Effect Concentration”, is de concentratie waarbij nog geen effect wordt
waargenomen. De NOEC is afhankelijk van het effect dat men heeft onderzocht, voorbeelden
van veel voorkomende eindpunten zijn reproductie, groei, en sterfte.

Om tot een PAF te komen wordt verondersteld dat de verschillende laboratorium organismen
een representatieve steekproef vormen uit de populatie van in de natuur voorkomende
organismen en dat de gevoeligheid van deze organismen gelijk is aan de gevoeligheid van de
in de natuur voorkomende organismen. Met de laboratorium NOEC’s wordt een NOEC-
frequentie verdelingsfunctie in cumulatieve vorm opgesteld die wordt beschouwd als dosis-
effect curve. De dosis-effect curve is een log-logistische verdelingsfunctie die wordt gefit
door de laboratorium NOEC’s. De stofspecifieke dosis-effect curve voor de generieke
soortenverzameling is representatief voor de in de natuur voorkomende organismen.

De stof- en compartimentspecificke PAF wordt verkregen door vervolgens de gemeten of
berekende concentratie in te vullen. De PAF-waarde geeft aan welke fractie van de in de
natuur voorkomende organismen wordt blootgesteld aan concentraties groter of gelijk aan de
NOEC.

De stofspecificke PAF’s kunnen gecombineerd worden volgens twee methoden die gebaseerd
zijn op de “single species” combinatie toxicologie, concentratie-additie en effectadditie.
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Hamers et al. (1996) redeneren dat effectadditie kan worden toegepast voor alle stoffen
behalve de stoffen met een narcotische werking. Om te beoordelen of stoffen behoren tot de
groep stoffen met een narcotische werking zijn de klassifikatieschema’s van Verhaar et al.
(1992) geraadpleegd. Concentratie-additie wordt toegepast voor de berekening van de
gecombineerde toxische werking van narcotiserende stoffen zoals benzeen en
hexachloorbenzeen.

De berekening van de cumulatieve log-logistische verdelingsfunctie en de berekening van de
Liox zal in de onderstaande paragrafen eerst in het algemeen worden uitgewerkt. In hoofdstuk
vier worden de berekeningen geillustreerd aan de hand van de geselecteerde
voorbeeldstoffen.

Op basis van de definitiestudie van Hamers et al. (1996) zijn een aantal keuzen gemaakt die
als startpunt dienen voor dit onderzoek. Die punten zijn hierboven in paragraaf 1.3
weergegeven met de daaraan toegevoegd dat:

— Doorvergiftiging niet wordt meegenomen bij de PAF-berekeningen. Voor de berekeningen
van de potentieel aangetaste fractie van organismen waarop doorvergiftiging van
toepassing is, zie Luttik et al. (1997).

— Daarnaast is voor dit onderzoek besloten om PAF-berekeningen uit te voeren op basis van
porievochtconcentraties en blootstelling via de vaste fase niet mee te nemen in de
berekeningen van de PAF en I,.

2.2.1 Berekening van de Potentieel Aangetaste Fractie

Log-logistische verdelingsfunktie

De cumulatieve log-logistische verdelingsfunktie (1) wordt gespecificeerd door twee
coéfficiénten, alfa en beta. Beide parameters worden geschat uit de verzamelde NOEC’s.

1

—(log(C)-a)
l+e *

F(C)=

Door de verzamelde NOEC’s naar grootte te ordenen en er vervolgens een cumulatieve
frequentie aan toe te kennen van 1/n+1 voor de eerste NOEC en 2/n+1 voor de tweede
enzovoort, wordt de empirische verdelingsfunctie verkregen ( n = aantal NOEC’s). Een
empirische cumulatieve frequentieverdeling en de berekende functie, berekend aan de hand
van schattingen voor alfa en beta, zijn samen weergegeven in figuur 2.1.
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Figuur 2.1: Empirische cumulatieve log-logistische verdelingsfunktie (o) en de hieruit
geschatte verdelingsfunktie (—).

Berekening van de coéfficiénten van de log-logistische verdelingscurve

De parameters o en B worden bepaald aan de hand van de gevonden stofspecifieke NOEC’s
voor verschillende organismen. Om tot een representatieve schatting te komen van de
cumulatieve log-logistische verdelingsfunctie is het gewenst om zoveel mogelijk
taxonomische groepen mee te nemen in de berekeningen. Bij de normstelling gaat men er
vanuit dat er minimaal 4 NOEC’s nodig zijn van liefst verschillende soorten organismen (vier
taxonomische groepen) om een cumulatieve log-logistische verdelingsfunctie te schatten’.

Hamers et al. (1996) geven twee methoden voor de schatting van de coéfficiénten van de log-
logistische verdelingscurve:

De eerste methode wordt in het beleid toegepast bij het afleiden van normen. In de
normstelling wordt het 5-de percentiel van de verdelingscurve geschat waarbij een methode is
ontwikkeld om de betrouwbaarheidsintervallen van het 5-de percentiel te berekenen
(Aldenberg, 1993; Aldenberg en Slob, 1993). De parameter alfa wordt berekend als de
gemiddelde waarde van de log NOEC’s van de verschillende organismen.

z[:log NOEC,

o= n=1 2
n

Beta wordt berekend uit de standaarddeviatie van de log NOEC’s volgens formule 2.

k, -5
ﬂ — L n 3
Cs
hierin is:
ki : extrapolatie constante voor de logistische verdelingsfunctie
Sp standaarddeviatie van de steekproef

Cs: vereffeningsconstante
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Cs is gelijk aan In(19) = 2.9444. k. is een extrapolatie constante voor de logistische
verdelingsfunctie. k. is afhankelijk van de grootte van de steekproef en kan gevonden worden
in statistische tabellen (Aldenberg, 1993; Aldenberg en Slob, 1993) voor verschillende
betrouwbaarheidsintervallen.

Nadat alfa en beta zijn berekend, kan met formule 1 de potentiéle aangetaste fractie (PAF)
voor de combinatie van één stof en compartiment berekend worden door eenvoudigweg de
gemeten of berekende veldconcentratie in formule 1 in te vullen. De gemeten of berekende
concentratie moet wel betrekking hebben op dezelfde fase als de NOEC-concentraties®.

De tweede methode, die volgens Hamers et al. (1996) enkele voordelen biedt boven de eerst
genoemde methode, berust op schatting van de log-logistische verdelingsfunctie met behulp
van niet lineaire regressie. Formule (1) wordt daartoe omgewerkt tot een functie met lineaire
concentraties (formule 4). De afleiding van deze functie is weergegeven in Hamers et al.
(1996).

C b
I (2)

F(C) = —(logc-at) = C b 4

l+e * I+ [—)

a

waarin:!
C: concentratie
a: 10°

1

B-1n10

Vervolgens wordt met het model, beschreven volgens formule 4, een univariate niet lineaire
regressie toegepast op de gevonden empirische NOEC-verdeling.

Zoals hier onder zal blijken kan de functie met niet getransformeerde concentratie eenvoudig
worden toegepast bij zowel concentratie-additie en effectadditie.

2.2.2 Gecombineerde toxische werking, o

Het gecombineerde effect van het gelijktijdig aanwezig zijn van toxische stoffen in een
compartiment geeft een PAF-totaal per compartiment. De totale PAF of combinatie-PAF kan
beschouwd worden als een kwaliteitsindicator voor het milieu, L. De aggregatie van de
stofspecificke PAF’s is gebaseerd op twee principes: concentratie-additie en effectadditie.

Concentratie-additie

Concentratie-additie is een algoritme dat het gecombineerde effect berekent uit zgn. “single-
species toxicity” experimenten voor stoffen die “Simple Similar Action” (SSA) vertonen.
SSA wordt gekenmerkt door:

— gelijke werkingsmechanisme: Stoffen met gelijke werkingsmechanisme vertonen
parallelle (log) dosis-effect curves,

— geen interactie tussen de verschillende stoffen: De werking van de ene stof wordt niet
beinvloed door een andere stof.
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Concentratie-additie kan niet eenvoudigweg worden toegepast op de situatie waarin meerdere
soorten voorkomen. Concentratie-additie kan alleen worden toegepast als aan de voorwaarde
van gelijke werking kan worden voldaan voor alle organismen. Dit houdt in dat in een situatie
waarin meerdere soorten voorkomen, het idee van gelijke werking niet alleen moet gelden
tussen de verschillende stoffen (log NOEC-frequentieverdelingsfuncties) maar ook geldig
moet zijn tussen de verschillende soorten organismen (binnen de log NOEC-
verdelingsfunctie).

Deze voorwaarden voor concentratie-additie gaan alleen op voor stoffen met een
narcotiserende werking. Dit zijn hydrofobe inerte stoffen zonder een specifieke
werkingsmechanisme (Verhaar et al., 1992). Verhaar et al. (1992) geven vuistregels voor de
classificatie van toxische stoffen.

Van stoffen waarvan men veronderstelt dat ze een gelijke werkingsmechanisme hebben
zowel tussen als binnen de verdelingsfunctie is het verloop van die verdelingsfuncties
parallel. Berekening van het gecombineerde toxisch effect van stoffen waarop concentratie-
additie van toepassing is, is gebaseerd op de aanname dat de verdelingsfunctie van de stoffen
met een gelijke werkingsmechanisme één en dezelfde hellingsparameter ( of b) hebben maar

een stofspecifiek gemiddelde (o of a).
Wanneer concentratie-additie wordt toegepast op meerdere stoffen (r) leidt dat tot de

volgende multivariate niet lineaire regressie die wordt uitgevoerd met het model volgens
vergelijking §.

bnar cotica
23]
(C)=—1" 5

F;mrcot ica n Drarcotica
1+ )y =4
i=1 4

Concentratie-additie wordt in hoofdstuk vier voor een negental stoffen uitgewerkt.

Effectadditie

Het gecombineerde effect van stoffen met verschillende onafhankelijke toxische werking kan
berekend worden met effectadditie. Onafhankelijke toxische werking wordt als volgt
gekarakteriseerd:

— verschillende werkingsmechanismen;
~ geen interactie tussen de verschillende stoffen. De biologische werking van de ene stof
wordt niet beinvloed door andere stoffen.

In tegenstelling tot concentratie-additie hoeft geen gemiddelde NOEC verdelingsfunctie te
worden berekend, omdat de PAF voor elke stof apart berekend wordt uit de stofspecifieke
NOEC-verdelingsfunctie, voordat ze geaggregeerd worden in de combinatie-PAF. De
logistische verdelingsfunctie voor de stoffen, anders dan de stoffen met een narcotiserende
toxische werking, kan aan de hand van formule 4 worden berekend met univariate niet
lineaire regressie. Elke stof heeft zijn eigen specifieke coéfficiénten a en b.
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Berekening van de gecombineerde PAF

Het gecombineerde effect van stoffen met verschillende toxische werking wordt volgens
Hamers et al. (1996) berekend als de vermenigvuldiging van de complementen van de PAF’s.
De keuze voor deze methode staat uitvoerig beschreven in Hamers et al. (1996). De
combinatie-PAF wordt berekend volgens formule 6:

=l—ﬁ(l—PAE):1—(1—PAF,)~(l—PAFz)-...-(l—PAFn) 6

i=1

PAF

totaal

Samenvattend ziet de rekenwijze voor het aggregeren van de PAF’s er als volgt uit:

1. Selecteer de hydrofobe, inerte organische verbindingen uit de set van stoffen die in
beschouwing zijn genomen.

2. Pas concentratie-additie toe op alle stoffen uit die selectie om PAF’s te aggregeren door
middel van multivariate niet lineaire regressie.

3. Pas effectadditie toe op de gezamenlijke PAF van de groep hydrofobe, inerte organische
verbindingen en de resterende specifieke PAF’s van alle andere verbindingen.

In formule:

n

PAF,,,, =1-(1- PAF, (1- PAF) 7

[ narcotica ) ’
i=1

hierin is (i) een specifiecke verbinding met een specifieke toxische werking en is PAF,;coica de
PAF van de groep verbindingen met een narcotische toxische werking na toepassing van
concentratie-additie.

Vergelijking 7 kan volledig worden uitgewerkt door vergelijking 4 in te vullen:

b,
a. 1
¢\ G|
T+ =] 1+
a, 4
1
totaal = 1 - n C Brar cotica n C bj 9
1+ i . 1+ —
[; a; J I’;[ (a-’ j

In formule 9 is (i) een individuele inerte, hydrofobe stof met een specificke locatieparameter
(a;) een gezamenlijke hellingparameter (bpacoiica) €n (C;) een specifieke veldconcentratie of
berekende concentratie. Bij de stof met een specifieke toxische werking (j) hoort een
specifieke veldconcentratie (Cj) en een specifieke locatieparameter en hellingparameter,
respectievelijk (a;) en (b;).
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2.3 Biologische beschikbaarheid, berekenen en afleiden van NOEC’s

2.3.1 Organische verbindingen

PAF-berekeningen voor de aquatische en terrestrische organismen zijn gebaseerd op in het
laboratorium gemeten toxiciteitsgegevens. De toxiciteitsgegevens voor aquatische
organismen worden uitgedrukt in concentraties in de waterfase. Het betreft altijd de in water
opgeloste hoeveelheid stof. Voor aquatische organismen wordt aangenomen dat ze via het
water worden blootgesteld en niet via voedsel. De laboratorium toxiciteitswaarden voor
terrestrische organismen worden veelal uitgedrukt in concentraties op basis van droge stof en
moeten worden omgerekend naar porievochtgehaltes.

In het algemeen wordt verondersteld dat de in het laboratorium geteste bodemorganismen
ofwel via het porievocht of via de vaste fase (voedsel) worden blootgesteld. In deze studie
wordt verondersteld dat alleen blootstelling via het poriewater plaatsvindt. Blootstelling via
voedsel is niet meegenomen in de berekening van de toxische stress.

De in het laboratorium uitgevoerde toxiciteitstesten voor bodemorganismen worden
uitgevoerd in testbodems van verschillende samenstellingen. Het percentage organisch
materiaal, de pH en het kleigehalte zijn enkele belangrijke parameters die van invloed zijn op
de binding van een stof aan de vaste fase in de bodem. Er vanuit gaande dat de
bodemorganismen via het porievocht worden blootgesteld betekent dat het gedeelte van de
totale hoeveelheid stof in de bodem dat gebonden is aan vaste stofdeeltjes niet direct van
belang is voor de toxiciteit van de stof.

Door toepassing van het evenwichtspartitieconcept (Van de Meent et al., 1990) worden de
vaste stof gehalten omgerekend naar concentraties in het poriewater 10.

NOEC
NOEC/)()riewa:er — " "hodem )
KIJ,A'/I
NOEChodem : NOEC uitgedrukt in droge stof gehalte [mg/kg droge stof]
R oo NOEC uitgedrukt in poriewatergehalte [mg/l yorewater]
o : Evenwichtspartitiecoéfficiént [1 wue/Kg groge stof]

De evenwichtspartitiecoéfficiént van organische verbindingen zoals benzeen en PAK’s wordt
doorgaans verondersteld alleen afhankelijk te zijn van het percentage organische materiaal in
de bodem. Voor bepaalde organische verbindingen zoals sommige pesticiden is de pH van
grote invloed op de partitiecoéfficiént. Voor zware metalen zijn onder andere de pH, het klei-
gehalte en het organisch materiaal gehalte van belang.

De evenwichtspartitiecoéfficiént voor de bodem geeft de verhouding weer tussen de
concentratie in de vaste fase en de concentratie in de vloeistoffase in de bodem bij
thermodynamisch evenwicht 11.

K 1 — CV[IA‘I 11
DS C
vioeistof
Kp : vast-vloeistof evenwichtspartitiecoé&fficiént [1 yaer / Kg vast]
Cyast : evenwichtsconcentratie in de vaste fase [mg/Kg yaq]

Clloeistof : evenwichtsconcentratie in de vloeistof fase [mg/ [ yuer ]
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Voor organische verbindingen kan de evenwichtspartitiecoéfficiént benaderd worden door
alleen uit te gaan van de fractie organisch koolstof in de bodem 12.

Kp,.\'/l = f;)c : K(IL' 12
waarin:

Ko : vast-vloeistof evenwichtspartitiecoéfficiént

foc : fractie organisch koolstof in de bodem [-]

Koc : evenwichtspartitiecoéfficiént op basis van het organisch

koolstofgehalte[l waer / Kg oc]

De K, kan voor organische verbindingen benaderd worden door de octanol-water
partitiecoéfficiént (Van de Meent, 1993).

Kp,.\'/l = foc ' K) 13

ow

Voor een aantal stoffen, zoals pesticiden en zware metalen, is deze methode minder goed
toepasbaar. De K, ;1 van deze stoffen wordt niet alleen bepaald door het gehalte organisch
materiaal in de bodem maar ook voor een belangrijk deel door het gehalte klei (lutum) en de
pH. De dissociatie van pesticiden speelt een belangrijke rol bij de partitie in de bodem.. De
log K, van pentachloorfenol is bijvoorbeeld sterk afhankelijk van de pH, bij een lage pH (in
een zure omgeving) is de dissociatie veel lager dan in een basisch milieu (hoge pH) waardoor
pentachloorfenol de neiging heeft om bij lager pH’s meer aan het organisch materiaal in de
bodem te hechten. Andere stoffen hechten sterk aan de kleifraktie in de bodem zoals de
pesticide diquat-dibromide en zware metalen.

De octanol-water partitiecoéfficiént is voor stoffen met een lage K,-waarde of een lage K-
waarde sterk afhankelijk van de pH. De relatie tussen de octanol-water partitiecoéfficiént en
de pH wordt beschreven met de vergelijkingen 14 en 15 (Struijs, 1996):

Kuw (pHO)

pKa: Kow(pH)= 1+10[)H+10gK“ 14
K{)w (pHO )

pr‘ Kuw(pH)= 1+10pKw+10gKh—pH 15

hierin is:

K. : dissociatieconstante van een zuur

K, : dissociatieconstante van een base

K, : dissociatieconstante van water

Kow(pH) : octanol-water partitiecoéfficiént bij een bepaalde pH

Kow(pHo) : octanol-water partitiecoéfficiént voor de niet gedissocieerde vorm.

2.3.2 zware metalen en arseen

De evenwichtspartitieconstante voor zware metalen in de bodem wordt bepaald door een
aantal bodemkarakteristieken. Janssen et al. (1996) onderzochten de relatie tussen een aantal
bodemkarakteristieken en de in het veld gemeten K, --waarden. De significante bodem-
karakteristieken verschillen van metaal tot metaal. De onderzochte bodemkarakteristicken
zijn o0.a. amorf Fe- en Al-gehalten, het lutumgehalte, organisch stof gehalte, de pH en de
kation uitwisselingscapaciteit (CEC).
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De in het veld gemeten partitieconstanten zijn bepaald door middel van het meten van de
metaal concentraties in het poriewater en de concentraties op basis van vaste stof.

De bodemkarakteristieken die in de meeste gevallen bij de terrestrische
toxiciteitsexperimenten worden opgegeven zijn: de pH het organisch stof gehalte, het klei
gehalte en de CEC. Aan de hand van de door Janssen et al. (1996) opgestelde
regressievergelijkingen (Tabel 2.2) voor het verband tussen de veldgemeten K, ;’s en pH,
organisch stof en klei kan de experimentele K, ;1 worden berekend. De gemeten terrestrische
NOEC’s op basis van drogestofgehalten worden met de berekende experimentele K, 1’s
omgerekend naar concentraties in het porievocht.

Tabel 2.2: regressievergelijkingen voor in het veld gemeten log K,’s met pH-CaCl, en log-
getransformeerde organische stof (OS) en Klei-gehalten. (overgenomen uit Janssen et al.,
1996)

R°y  Significante model
bodemkarakteristicken

Cd 070 pH>OS 0.48 * pH + 0.71 * (log OS) - 0.43
Cr 054 pH 0.21 * pH + 2.64

Cu 049 pH 0.36 * pH + 0.38

Ni 074  pH>Klei 0.25 * pH + 0.57 * (log Klei) + 1.00
Pb 06 pH 0.35 * pH + 2.05

Zn 085  pH>Klei 0.45 * pH + 0.60 * (log Klei) - 0.26

De vaste fase is gedestrueerd met geconcentreerd HNO; om de metaalconcentraties te
bepalen. In de op deze manier verkregen partitiecoéfficiénten is de invloed van de “niet
beschikbare fractie” verwerkt.

Bij de beschikbaarheid van metalen speelt mee dat alleen die fractie metalen kan desorberen
die ook daadwerkelijk in evenwicht is met de fractie in het poriewater. Metalen die
bijvoorbeeld zijn ingebouwd in het kristalrooster van mineralen zijn dus niet uitwisselbaar en
dus zowel op korte als lange termijn niet beschikbaar. Om de invloed van de “niet
beschikbare fractie” op de K, te kunnen schatten moet onderzocht worden in hoeverre het
aandeel “niet beschikbare metalen” bijdraagt aan het totaal aan metalen in de bodem. Op dit
moment is het nog niet geheel duidelijk welke rol de fractie “niet beschikbaar” speelt bij de
partitie van de zware metalen (Janssen et al., 1996).

2.4 Achtergrondconcentraties

De berekende PAF’s zijn gebaseerd op het totale gehalte van de stof in de bodem. Een aantal
stoffen is van nature aanwezig in het milieu. PAK’s (Polycyclische Aromatische
Koolwaterstoffen) en zware metalen komen van nature voor in de bodem. Voor metalen
speelt de natuurlijke achtergrondconcentratie een belangrijke rol. Voor PAK’s speelt de
natuurlijke achtergrondconcentratie geen rol vergeleken met de door antropogene emissies
veroorzaakte concentraties (RIVM, 1996). Er is aangenomen dat dit eveneens geldt voor de
achtergrond concentraties van zware metalen en PAK’s in oppervlaktewateren. De in deze
paragraaf beschreven methode voor het verdisconteren van de achtergrondconcentraties staat
uitvoeriger beschreven in Klepper en Van de Meent (1997).
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Bodemorganismen ondervinden wel degelijk effect van de van nature aanwezige metalen. De
bodemflora en -fauna heeft zich echter in de loop van de tijd weten aan te passen aan de van
nature aanwezige metalen. Het is daarom zinvol om een onderscheid te maken tussen de van
nature aanwezige concentraties en de door antropogene invloeden veroorzaakte verhoogde
concentratie.

Het berekende totale effect wordt daartoe gecorrigeerd voor het van nature aanwezige effect
op bodemorganismen. Effecten corrigeren is niet hetzelfde als het corrigeren van
concentraties omdat het verband tussen concentratie en effect niet lineair is (figuur 2.1). Het
effect dat door antropogene invloeden wordt veroorzaakt is het verschil tussen het totale
effect en het van nature aanwezige effect. Deze fractie wordt vervolgens gecorrigeerd voor de
fractie van de soorten die geen effect ondervinden van de van nature aanwezige beschikbare
concentraties. Het idee van de antropogene PAF of de toegevoegde PAF zoals beschreven
kan in een vergelijking als volgt worden weergegeven:

PAF,

totaal

PAF,

achtergrond
£ 16

PAF, =
antropogeen 1 — PAF

achtergrond

De achtergrondconcentraties van zware metalen en arseen verschillen per bodemtype,
afhankelijk van de bodemeigenschappen. Lexmond en Edelman (1992) hebben dit verband
gemodelleerd voor zeven zware metalen en arseen (Tabel 2.3). Met de regressie-
vergelijkingen kan het achtergrondgehalte van de metalen worden geschat aan de hand van
het klei-gehalte in de bodem. Indien het organisch stof gehalte in de bodem > 25% dan wordt
tevens het organisch materiaal gehalte in de regressievergelijkingen meegenomen (Lexmond
en Edelman, 1992). De geschatte achtergrondgehaltes, weergegeven als concentraties in de
vaste fase, worden vervolgens omgerekend naar porievochtconcentraties met de
vergelijkingen van Janssen et al. (1996). Hiermee wordt dan de PAF, behorende bij de
achtergrondconcentraties, berekend.

Het concept van de toegevoegde PAF en de biobeschikbaarheid van zware metalen in de
bodem zal in hoofdstuk 4 worden uitgewerkt aan de hand van de geselecteerde zware metalen
en arseen.

Tabel 2.3: Regressie vergelijkingen voor de achtergrondconcentraties van zware metalen en
arseen in de bodem volgens Lexmond en Edelman (1992). De aan klei gerelateerde fractie is
de van nature aanwezige concentratie. Klei is de kleifractie [-], O.M.[-] is de fractie organisch
materiaal, M is het metaalgehalte in de bodem [mg/kg 4 ]

M=a+b *Klei voor O.M. <25%
M=a+b*Klei+c+d*OM. voor OM. >25%
coéfficiénten

a b c d
As 3.0 0.37 7.6 0.003
Cd 0.18 0.0047 -0.14 0.016
Cr 21 2.05 -10 0.09
Cu 1.4 0.58 9.3 0.003
Hg 0.05 0.0017 0.05 0.0007
Ni -0.4 0.91 -5.5 0.11
Pb 17 0.75 0.05 09

Zn 17 2.66 -35 1.19
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3 INVOERGEGEVENS

3.1 Stofeigenschappen

De verspreiding van in het milieu voorkomende microverontreinigingen wordt mede bepaald
door de eigenschappen van de stoffen. Het SimpleBox 2.0 model gebruikt een aantal
algemene stofeigenschappen zoals de dampdruk, de octanol-water partitiecoéfficiént en de
oplosbaarheid in water. De voor de berekeningen gebruikte stofeigenschappen van de 11
geselecteerde stoffen uit de lijst van prioritaire stoffen (Slooff, 1994) zijn samengevat in
Tabel 3.4. De stofeigenschappen zullen in het kort worden besproken.

3.1.1 Organische stoffen

Moleculair gewicht en smeltpunt

Het moleculair gewicht van veel organische verbindingen wordt gegeven door Weast (1985).
Ook het smeltpunt van de stoffen kan in Weast (1985) gevonden worden. Er worden soms
verschillende waarden voor deze parameter gevonden, maar de gevonden smeltpunten
verschillen niet meer dan maximaal 5 °C.

Octanol-water partitiecoéfficiént

Afhankelijk van de meetmethode worden er verschillende waarden voor de log K,
gevonden. Indien er grote verschillen zijn tussen de gerapporteerde octanol-water
partitiecoéfficiénten worden de log P* (=log K,.) waarden uit MedChem (1996) gebruikt.

Benzeen

GDC (1988) geeft een waarde voor benzeen van 2.10. IUCLID (1995) geeft een marge voor
de log K, van 1.56-2.15. Medchem (1996) geeft een waarde van 2.14.

Benzo[a]pyreen (B[a]p)

Schwarzenbach et al. (1993) rapporteren een log Koy, van 6.5 voor benzo[a]pyreen. In
ATSDR (1990) wordt een log K,,, gemeld van 6.06. Kalf et al. (1996) melden een beste
schatting (log P*) van 5.97.

Dibutylftalaat (DBP)

Mackay (1995b) en Howard (1989a) melden 4.72 als de log-waarde voor de octanol-water
partitiecoéfficiént van dibutylftalaat. Schwarzenbach et al. (1993) rapporteren een licht
afwijkende waarde van 4.57.
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Diethylhexylftalaat (DEHP)

Grote verschillen in de octanol-water partitiecoéfficiént worden gevonden voor DEHP.
Verbruggen et al. (1996) vermelden een waarde voor de log K, van 7.45, bepaald volgens de
“slow stirring method”. Howard (1989a) geeft een veel lagere waarde op, log Ko, = 5.11.

Dioxinen (2,3,7,8-tetrachlorodibenzo-p-dioxine)

Slooff et al. (1993) geven een log K,,-waarde van 6.8 op. De octanol-water partitiecoéfficiént
gegeven door Schwarzenbach et al. (1993) en de log P*-waarde zijn respectievelijk 6.64 en
6.42.

Fluorantheen

Zowel HCD (1996) als Schwarzenbach et al. (1993) geven voor de logaritmische waarde van
de octanol-water partitiecoéfficiént 5.22 op voor fluorantheen.

Hexachloorbenzeen (HCB)

Waarden voor de log K,,, van hexachloorbenzeen worden gevonden in de range van 5 tot
6.92 (Slooff (1991); IUCLID (1995) en Schwarzenbach et al. (1993)). De geselecteerde
waarde is de log P* (5.73) van MedChem (1996).

Polychloorbifenylen (PCB’s)

PCB’s staat voor een grote groep bifenyl verbindingen die in meer of mindere mate zijn
gechloreerd. PCB’s is hier als één stof behandeld met voor PCB’s gemiddelde
stofeigenschappen. De stofeigenschappen zijn berekend uit de eigenschappen van de
verschillende PCB-congeneren. De berekende eigenschappen kunnen gezien worden als de
gemiddelde stofeigenschappen van PCB’s. De log K, is berekend als het gemiddelde van 17
congeneren waarvan de waarden gegeven zijn door Miller et al. (1985).

Pentachloorfenol (PCP)

De octanol-water partitiecoéfficiént van pentachloorfenol is pH afhankelijk. Boven pH 5
neemt de octanol-water partitiecoéfficiént sterk af. De afname van de octanol-water
partitiecoéfficiént wordt veroorzaakt door de sterk stijgende water oplosbaarheid ten gevolge
van dissociatie vanaf pH 5, pK, van pentachloorfenol is 4.74. De waarde voor de octanol-
water partitiecoéfficiént gebaseerd op de niet gedissocieerde vorm, log Ko, = 5.12 komt
overeen met de waarde bij pH < 4 (Slooff et al., 1991). De 10 log van de octanol-water
partitiecoéfficiént bij een pH = 7 is gelijk aan 2.82. Om de K, 1 voor de bodem te bereken is
de log K, bij pH =35 (4.67) gebruikt om de K, 1 voor de bodem te bereken. De pH van de
gemiddelde Nederlandse bodem ligt rond de pH 5 (Klepper, 1997). Voor berekeningen
betreffende het compartiment oppervlaktewateren is de Ko, bij pH = 7 gebruikt.

Tolueen

Uit de beste schatting van de log K, volgens MedChem (1996) volgt een waarde van 2.73.
Schwarzenbach et al. (1993) rapporteert een waarde van 2.79. Slooff et al. (1988) geven een
lagere waarde 2.45
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Trichloorbenzenen (TCB’s)

De waarden van de log K, voor de trichloorbenzenen verschillen onderling weinig en liggen
rond de waarde 4. Schwarzenbach et al. (1993) en GDC (1989) rapporteert een log Ko, voor
1,3,5 trichloorbenzeen van 4.02. Howard (1989a,b/1993)geeft een hogere waarde van 4.49.
De log Ko voor 1,2,3-TCB bedraagt 4.04 (GDC, 1987). Een beste schatting voor de log K,
is 4.14 (MedChem, 1996). De log K, van 1,2 4-trichloorbenzeen heeft zoals gezegd een
waarde van ongeveer dezelfde grootte. De laagste waarde wordt gegeven door GDC (1987).
De hoogste waarde 4.02 wordt gegeven door Howard (1989a,b). Een tussen liggende waarde
4.00 vindt men in Schwarzenbach et al. (1993).

Tabel 3.1: log K,,, waarden voor de 12 geselecteerde stoffen bij 20-25 °C. De vetgedrukte
waarden zijn gebruikt.

ref1 ref2 ref3 ref4 refS ref6 ref7 ref8 ref9
Benzeen 2.10 1.56-2.15 2.13 2.14
B{alp 6.5 5.97
DBP 4.57 472 4.72 4.72
DEHP 522 17.45 7.45
Dioxinen 6.64 6.8 6.42
Fluorantheen 5.22 5.22
HCB 5-6.92 5.5 54 5.73
PCB’s 6.14
PCP 5.05 5.1 5.12
Tolueen 2.69 2.45 2.73
1,2,3-TCB 4.04 3.8 4.14
1,2,4-TCB 3.98 4.00 4.02 39 4.02
1,3,5-TCB 4.02 4.02 4.49 4.0 4.19
Ref: 1: GDC (1987, 1988, 1989)

IUCLID (1995)

Schwarzenbach et al. (1993)

Mackay (1995b)

Howard (1991 a/b, 1990)

Verbruggen et al. (1996)

Basis Documenten Slooff (1991)

Miller et al. (1985)

log P* waarden uit de MedChem database (Medchem, 1996)

o N w

Oplosbaarheid in water

Benzeen

Benzeen heeft vergeleken met andere apolaire organische verbindingen een hoge
oplosbaarheid. De gebruikte oplosbaarheid in water van 1770 mg/l staat gerapporteerd in
GDC (1988). IUCLID (1995) vermeldt een oplosbaarheid van 1800 mg/1.
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Benzo[a]pyreen

PAK’s hebben over het algemeen een vrij lage oplosbaarheid met uitzondering van
naphtaleen en phenanthreen. De geselecteerde oplosbaarheid van benzo[a]pyreen bij 25 °C is
3.8-10° mg/l (ATSDR, 1990). Schwarzenbach et al. (1993) vermeldt een oplosbaarheid van
1.5-10° mg/l.

Diethylhexylftalaat

De ftalaten met een hoog moleculair gewicht zoals DEHP zijn eveneens slecht in water
oplosbare stoffen. Verbruggen et al. (1996) vermelden een gemeten oplosbaarheid van DEHP
van 7.2-10™ mg/l. De onzekerheid in deze parameter is voor DEHP groot. Onder natuurlijke
omstandigheden kan de oplosbaarheid van DEHP oplopen tot 0.5 mg/l. Howard (1989a)
rapporteert een oplosbaarheid van 0.3 mg/l.

Dibutylftalaat

De oplosbaarheid van ftalaten met een lager moleculair gewicht is enkele ordes van grootte
hoger. Mackay (1995) en Howard (19891) geven een oplosbaarheid voor dibutylftalaat van
11.2 mg/l. Schwarzenbach et al. (1993) geeft een oplosbaarheid van 9.43 mg/I.

Dioxinen

De oplosbaarheid van dioxinen en dibenzofuranen is over het algemeen vrij laag. Slooff et al.
(1993) rapporteren een laagste oplosbaarheid van 2,3,7,8-Dibenzo-p-dioxine van 7.91-10°
mg/l en een hoogste oplosbaarheid van 2.00-10” mg/l. Schwarzenbach et al. (1993) en de
Aster database (ASTER, 1994) geven waarden van respectievelijk 1.61-10” en 7.05-10° mg/l.

Fluorantheen

Fluorantheen heeft volgens Schwarzenbach et al. (1993). een oplosbaarheid van 0.243 mg/l.
Mackay (1992b) vermeldt oplosbaarheden in de range van 0.166 tot 1.43 mg/l.

Hexachloorbenzeen

Hexachloorbenzeen heeft een oplosbaarheid van ongeveer 6 pg/l. Schwarzenbach et al.
(1993), IUCLID (1995) en Slooff et al. (1991) geven respectievelijk waarden op van 5.8,
7.0en 5.0 umg/l.

PCB’s

De oplosbaarheid van de gemiddelde PCB is geschat als het gemiddelde 59 congeneren. De
oplosbaarheid in water van deze 59 congeneren worden gegeven door Opperhuizen et al.
(1988).
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Pentachloorfenol

Zoals gezegd is de oplosbaarheid van pentachloorfenol sterk afhankelijk van de pH (zie
Slooff et al., 1991). De aan Mackay (1995a, 1995b) ontleende waarde is gebaseerd op de
oplosbaarheid bij een pH 7. Bij de berekeningen voor het compartiment oppervlaktewateren
wordt er vanuit gegaan dat pentachloorfenol in de gedissocieerde vorm voorkomt. De
oplosbaarheid bij pH-waarden < 4 is veel lager, 0.0842 mg/l. (Slooff et al., 1991 en ASTER,
1994)

Tolueen

De oplosbaarheid van tolueen in water heeft een waarde van 518 mg/l volgens de ASTER
(1994) en Schwarzenbach et al. (1993). Slooff et al. (1988) geven een vergelijkbare waarde,
515 mg/1 (20 °C).

Trichloorbenzenen

De oplosbaarheid van zowel 1,2,4-TCB als 1,3,5-TCB zijn overgenomen uit Schwarzenbach
et al. (1993) respectievelijk 40.6 en 5.0 mg/l. De geselecteerde oplosbaarheid van 1,2,3-TCB
1s 12.2 mg/1 (GDC, 1987).

Tabel 3.2: Oplosbaarheid van de geselecteerde stoffen [mg/1] bij 20-25 °C. De vetgedrukte
waarden zijn gebruikt, zie eveneens de tekst.

ref 1 ref 2 ref 3 ref4 ref5 ref 6 ref 7 ref 8
Benzeen 1789 1791 1800 1789
Blalp 1.510° 3.8.10°
DBP 9.43 11.2 11.2 5.12
DEHP 0.3 7.2.10™ 1.78-10°
Dioxinen 1.61-10° 7.9-10°° 7.05-10°
5

Fluorantheen 0.243 0.17 0.243
HCB 5810° 62-10° 7.10° 5107 4.6-10°
PCB’s 2.14-10”
PCP 12 14 14 84107 8.4-107
Tolueen 518 515% 518
1,2,3-TCB 12.2 12.3
1,2,4-TCB 40.6 454
1,3,5-TCB 5.0 4.2
* bij 20 °C
Ref 1: Schwarzenbach et al. (1993)

2: Howard

3: IUCLID (1995)

4. Mackay (1995)

5: Slooff et al. (1991)

6: Verbruggen et al. (1996)

7 Opperhuizen et al. (1988)

8: Aster database (ASTER, 1994)
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Dampdruk

De dampdrukken van de meeste geselecteerde stoffen zijn vrij laag. Met uitzondering van
benzeen en tolueen en in mindere mate de TCB’s.

Benzeen

De laagste in de doorgenomen literatuur gevonden dampdruk voor benzeen, 9960 Pa wordt
genoemd in GDC (1988). Hogere dampdrukken worden vermeld in Schwarzenbach et al.
(1993) en IUCLID (1995), respectievelijk 12760 en 12690 Pa.

Benzo[a]pyreen

De geselecteerde dampspanning 7.47-107 bij 25 °C van benzo[a]pyreen is overgenomen uit
ATSDR(1990). Schwarzenbach et al. (1993) en Kalf et al., (1996) melden een dampdruk van
7.0-107 Pascal.

Dibutylftalaat

De geselecteerde dampdruk van dibutylftalaat bij 25 °C is overgenomen uit Mackay (1995b)
en Howard (1989a). Schwarzenbach et al. (1993) rapporteren een hogere dampspanning van
9.68-107 Pascal bij 25 °C.

Diethylhexylftalaat

Howard (1989a) vermeldt een dampspanning van 8.6-10™* Pascal voor DEHP. Deze waarde
komt overeen met de dampspanning overgenomen uit Verbruggen et al. (1996).

Dioxinen (2,3,7,8-tetrachloordibenzo-p-dioxine)

Slooff et al. (1993) geven voor de dampspanning van de vaste stof waarden in de range van
9.8-10°%-4.5.10° Pa. Schwarzenbach et al. (1993) geven een waarde voor de dampspanning
van de vaste stof van 2.54-107 Pa. De dampspanning uit de ASTER (1994) ligt een factor 10
hoger dan de laagste waarde uit Slooff et al. (1993), 9.22-10” Pa.

Fluorantheen

De “Hazardous Chemicals Database” (HCD, 1996) geeft voor fluorantheen een
dampspanning van 1.33-10” Pascal bij 20 °C. Schwarzenbach et al. (1993) en Kalf et al.
(1996) vermelden een dampspanning van 1.25-10" Pascal bij 25 °C.

Hexachloorbenzeen

De dampspanning van hexachloorbenzeen loopt uiteen van 1.50-10™ Pascal (Slooff et al.,
1991) tot 2.4-10” Pascal (Ballschmitter et al., 1993). De gekozen dampspanning ligt binnen
die range en is overgenomen uit Schwarzenbach et al. (1993).
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PCB’s

De gemiddelde dampspanning van PCB’s is gebaseerd op de damspanning van 14 PCB-
congeneren (Schwarzenbach et al., 1993)

Pentachloorfenol

De dampspanning voor pentachloorfenol is gebaseerd op de dampspanning gerapporteerd in
Mackay en Lee (1995a) en bedraagt 4.15-10™. Slooff et al. (1991) rapporteren een dampdruk
van 1.3-107 Pascal.

Tolueen

Gemeten dampdrukken voor tolueen lopen uiteen van 2933 Pa bij 20 C (Slooff et al., 1988)
tot 3786 Pa bij 25 °C (Aster database) en 3852 Pa bij 25 °C (Schwarzenbach et al., 1993)

Trichloorbenzenen

De dampspanningen van de TCB’s lopen wat uiteen. De laagst gevonden waarde voor de
dampspanning van 1,2,4-TCB, 38.66 Pa, is overgenomen uit Howard (1990a?/b). Een bijna
twee maal zo hoge waarde werd gevonden in Schwarzenbach et al. (1993), 62.5 Pa. De in de
literatuur gevonden waarden voor de dampspanningen van 1,3,5-TCB lopen uiteen van 24
(GDC, 1989) tot 77.06 Pa (Howard, 1990a?/b). In GDC (1987) staat een dampspanning van
17.3 Pa voor 1,2,3-TCB gerapporteerd.

Tabel 3.3: Dampdruk [Pa] bij 20-25 °C. De gebruikte waarden zijn vetgedrukt, zie ook tekst.

ref 1 ref 2 ref 3 ref 4 ref 5 ref 6

Benzeen 12760 12691 9960 10000 12692
Benzo[a]pyreen 7.00-107 733107 8.61-10"
Dibutylftalaat 9.68-107 1.86-10° 1.33 1.60-10""
Diethylhexylftalaat 8.60-10" 176 1.91-107
Dioxinen 2.54-107 9.80-10°® 9.22-107
Fluorantheen 1.20-10° 1.33-10°  1.26-10™
HCB 2.00-10° 2.53-10° 1.50-10°  1.47-10° 5.80-10™
PCB’s 9.35.10°
PCP 1.47-102 2.00-10°  1.47-10% 2.43.10*
Tolueen 3852 2933 3786
1,2,3-TCB 17.30 28 19.73
1,2,4-TCB 62.50 38.66 45.30 61 133.32  38.80
1,3,5-TCB 32.8 77.06 24.00 28 32.26
Ref Schwarzenbach et al. (1993)

Howard

GDC

Slooff et al. (Basisdocumenten)
Hazardous Chemicals Database HCD (1996) (dampdruk bij 20 °C)
ASTER (1994)

SAANR I S
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Henry coéfficiént

De evenwichtsverdeling van een stof tussen een vloeistoffase en een gasfase wordt
beschreven met de Henry coéfficiént. De Henry coéfficiént geeft de verhouding weer tussen
de concentratie in de gasfase en de concentratie in de vloeistoffase. De
temperatuursafhankelijkheid van de Henry coéfficiént wordt beschreven met de van ‘t Hoff
vergelijking (1).

dInK,;, / dT = AH / RT? 17

Voor de temperatuursafthankelijkheid van de vervluchtiging vanuit de oplossing naar de
gasfase is de enthalpie voor vervluchtiging (AHjenry) nodig. AHpeny kan experimenteel worden
bepaald of kan berekend worden uit de verdampingswarmte en de oplossingswarmte AHpenry =
AH,,p - AHgy (Ten Hulscher et al., 1992). De verdampingswarmte en de oplossingswarmte
moeten wel betrekking hebben op dezelfde fase e.g. vloeistoffase (onderkoelde vloeistof) of
vaste fase. Ten Hulscher et al. (1992) hebben de temperatuursafhankelijkheid van de Henry
coéfficiént onderzocht voor een aantal aromatische koolwaterstoffen. De gemeten
vervluchtigingsenthalpie voor benzo[a]pyreen en fluorantheen en hexachloorbenzeen zijn
respectievelijk 39 kJ/mol, 57 kJ/mol en 49 kJ/mol. Daarnaast hebben zij de
vervluchtigingsenthalpie voor een aantal PCB’s bepaald. AHyeny bedraagt ongeveer 60
kJ/mol voor de meeste PCB’s (Ten Hulscher et al., 1992). De vervluchtigingsenthalpie voor
benzeen, tolueen en 1,2,4-TCB is berekend uit de experimentele waarden van de Henry
coéfficiént bij verschillende temperaturen (Ashworth et al., 1988) volgens een Van ‘t Hoff
plot. De berekende waarde voor de AHpenry van benzeen is 26.6 kJ/mol, voor tolueen 26.59
kJ/mol en voor 1,2,4-TCB 33.5 kJ/mol. Volgens Verbruggen et al. (1996) bedraagt de
vervluchtigingsenthalpie voor DEHP 84 kJ/mol, berekend aan de hand van de
verdampingsenthalpie 94 kJ/mol en de oplossingsenthalpie 10 kJ/mol.

Het SimpleBox model rekent niet rechtstreeks met de vervluchtigingsenthalpie, deze wordt
berekend uit de verdampingsenthalpie en de oplossingsenthalpie. De parameters worden
gebruikt om de dampdruk en de oplosbaarheid in water bij de omgevingstemperatuur (12 °C)
te berekenen.

Verdampingsenthalpie

De verdampingsenthalpie van benzeen is 31 kJ/mol Schwarzenbach et al. (1993), dit is
ongeveer gelijk aan de verdampingsenthalpie bij het kookpunt 33.85 kJ/mol (Weast, 1985)
De verdampingsenthalpie van HCB is 68 kJ/mol voor de onderkoelde vloeistof terwijl deze
voor de vaste stof 64 kJ/mol is (Ten Hulscher et al., 1992). De verdampingsenthalpie bij het
kookpunt van hexachloorbenzeen is 63 kJ/mol. De verdampingsenthalpie van PCB’s is
gelijkgesteld aan 96 kJ/mol, de gemiddelde waarde van drie congeneren (Verbruggen et al.,
1996). Op basis van dampdrukken bij drie temperaturen (Verschueren, 1983) is via een van ‘t
Hoff plot de verdampingsenthalpie voor tolueen berekend op 38.7 kJ/mol. Indien de
verdampingsenthalpie niet bekend of gevonden is, dan wordt verdampingsenthalpie bij het
kookpunt als indicatiewaarde gebruikt. De verdampingsenthalpie bij kooktemperatuur van
pentachloorfenol is 70 kJ/mol (Weast, 1985). Voor 1,2,3-TCB, 1,2,4-TCB en 1,3,5-TCB is
deze respectievelijk 47.5, 47.8 en 46.9 kJ/mol (Weast, 1985). De verdampingsenthalpie bij
het kookpunt (AH,,,) kan indien niet bekend, berekend worden uit de verdampingsentropie
(AS,,p) volgens vergelijking (2). Bij het kookpunt zijn beide fasen in evenwicht, de
verdampingsenthalpie kan nu als volgt worden berekend:

AH,,p (Tb) = AS,,, (Tb) - Tb [J/mol] 18
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De verdampingsentropie bij kooktemperatuur wordt geschat volgens de vergelijking van
Kistiakowsky (Schwarzenbach et al., 1993) .

AS,,p (Tb) = (36.6 + R In Tb) [J/mol/K] 19

Deze vergelijking levert goede resultaten op voor apolaire verbindingen. De grootste
afwijkingen worden gevonden voor polaire verbindingen. Fishtine heeft een set van
correctiefactoren Kr opgesteld als functie het moleculair dipoolmoment van de verbinding.

ASyyp (Th) = Kg(36.6 + R In Tb) [J/mol/K] 20

Uit het berekende moleculaire dipoolmoment van dibutylftalaat (0.621 debye) en het
kookpunt (340 °C) en toepassing van K¢ (= 1+1/100) volgt een verdampingsenthalpie van
58.6 kJ/mol. Hierbij dient opgemerkt te worden dat het moleculaire dipoolmoment van
dibutylftalaat eigenlijk elke waarde kan aannemen omdat het een zeer flexibel molecuul is.
Schwarzenbach et al. (1993) geven voor de verdampingsenthalpie van dibutylftalaat 82
kJ/mol op. De verdampingsenthalpie van benzo[a]pyreen is ook met deze methode geschat.
De K -waarde voor benzo[a]pyreen is gelijk aan 1 (apolair). Het kookpunt van
benzo[a]pyreen is 396 °C. De berekende verdampingsenthalpie van benzo[a]pyreen bedraagt
dan 70.5 kJ/mol. De volgens de methode van Fishtine en Kistiakowsky berekende
verdampingsenthalpie voor 2,3,7,8 tetrachlorodibenzo-p-dioxine is gelijk aan 66 kJ/mol. De
verdampingsenthalpie van fluorantheen is berekend uit de vervluchtigingsenthalpie en de
oplossingsenthalpie.

Oplossingsenthalpie

De oplossingsenthalpie is voor benzeen, tolueen, hexachloorbenzeen en benzo[a]pyreen
berekend uit de verdampingsenthalpie en de vervluchtigingsenthalpie volgens AHpepry - AH,,p
= AH,. Voor dibutylftalaat is de oplossingswarmte gelijk gesteld aan die van
diethylhexylftalaat. Voor PCB’s is de gemiddelde waarde van vier congeneren genomen 37
kJ/mol (Ten Hulscher et al., 1992). De oplossingsenthalpie van fluorantheen is berekend uit
de gegevens van May en Wasik, (1978). De oplosbaarheid van pentachloorfenol bij
verschillende temperaturen (Verschueren, 1983) is gebruikt om de oplossingsenthalpie voor
pentachloorfenol te berekenen op 30.2 kJ/mol. Doucette en Andren (1988) hebben onder
andere de oplosbaarheid van 4 dioxine congeneren en 3 furan congeneren bij verschillende
temperaturen onderzocht. Het gemiddelde (48.7 kJ/mol) van de door Doucette en Andren
berekende oplossingsthalpie van deze dioxinen en furanen is gebruikt als de
oplossingsenthalpie voor dioxinen. De oplossingsenthalpie van 1,2,3-TCB en 1,3,5-TCB is
gelijk gesteld aan de oplossingsenthalpie van 1,2,4-TCB (= AHenry - AHyop = AHy = 14
kJ/mol).
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Biotische en abiotische degradatie in water en bodem

De karakteristieken van de bodem en die van de stof bepalen in sterke mate de halfwaarde tijden
voor degradatie in de bodem. Dit verklaart niet alleen de verschillen tussen de stoffen maar ook de
gevonden verschillen voor één en dezelfde stof. De ranges van de halfwaarde tijden van de
verschillende stoffen zullen worden weergegeven. De gebruikte waarde is het geometrisch
gemiddelde van de verschillende ranges voor zowel biotische als abiotische degradatie.

Benzeen

Bodem

De gevonden halfwaarde tijden voor de bodem liggen voor benzeen in de range van 5-365 dagen
(Mackay, 1992a) volgens Howard (1991a) is de halfwaarde tijd van benzeen in de bodem 70 dagen.

water

Voor oppervlakte wateren liggen de halfwaarde tijden tussen de 5 en 16 dagen (Mackay, 1992a).
Volgens Howard (1991a) liggen de halfwaarden tijden voor zowel biotische als abiotische afbraak in
oppervlaktewateren tussen de 6 en 28 dagen. EHC (1993) rapporteert halfwaarde tijden variérend van
16 tot 28 dagen.

Benzo[a]pyreen

bodem

De gevonden halfwaarde tijd van benzo[a]pyreen bedraagt minimaal 57 en maximaal 545 dagen
(Mackay, 1992b). In ATSDR (1990) staat een halfwaarde tijd van 290 dagen vermeld.

water

De halfwaarde tijd van benzo[a]pyreen in oppervlaktewateren is vrij kort, 0.37-1.1 uur gebaseerd op
de laboratorium fotolyse snelheidsconstante (Howard, 1991a). In natuurlijke wateren zijn de
halfwaarde tijden vaak 20-60 % langer dan de in het laboratorium gemeten waarden omdat
benzo[alpyreen is aan zwevend stof in het water (CWQG, 1985). De halfwaarde tijden voor
benzo[a]pyreen in natuurlijke wateren liggen tussen de 2 en 7 dagen (CWQG, 1985).

Fluorantheen

bodem

Halfwaarde tijden voor fluorantheen in de bodem variéren van 44 tot 182 dagen (Mackay, 1992b).
Volgens Howard (1991a) liggen de halfwaarde tijden in de range van 140-440 dagen.

water

De gevonden laboratorium halfwaarde tijd in water voor fluorantheen ten gevolge van fotolyse
bedraagt 21 tot 63 uren (Howard, 1991a). Dit betekent, rekeninghoudend met binding aan zwevend
stof in water, mogelijke halfwaardetijden tussen de 1.5 en 13 dagen liggen. Mackay (1992b) geeft
daarentegen hogere halfwaardetijden op tussen 160 en 5 dagen.
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Dibutylftalaat

bodem

De gevonden t;; in de bodem van dibutylftalaat loopt uiteen van 11 to 53 dagen (Mackay, 1995b)
Howard rapporteert halfwaardetijden van 2 tot 23 dagen (Howard, 1991a).

water

Voor water is de t;, 15.4 dagen (Mackay, 1995b) en volgens Howard (1991a) in de range van 1 tot 14
dagen.

Diethylhexylftalaat

bodem

De halfwaarde tijden van diethylhexylftalaat in de bodem ligt tussen de 5 en de 389 dagen
afhankelijk van aerobe of anaerobe condities (Howard, 1991a).

water

De halfwaarde tijd in oppervlakte wateren varieert tussen de 5 en 23 dagen Howard (1991a).

Dioxinen

bodem

Slooff et al. (1993) melden halfwaarde tijden voor 2,3,7,8-tertrachloordibenzo-p-dioxine uit
verschillende studies. De hoogste halfwaarde tijd is 3321 dagen. Verder worden waarden gegeven
van 190-330 dagen, van 365 tot 1095 dagen en van 230 tot 320 dagen. Het geometrisch gemiddelde
van deze ranges is berekend op 614 dagen.

water

Fotochemische afbraak van 2,3,7,8-TCDD in water in de zomer heeft een halfwaarde tijd van 6
dagen. Biologische afbraak van 2,3,7,8-TCDD in oppervlaktewateren bedraagt 600 dagen (Slooff et
al., 1993). Het jaargemiddelde voor de fotochemische afbraak is verondersteld twee maal zo
langzaam te zijn als de fotochemische afbraaksnelheid in de zomertijd. Howard (1991a) geeft aan dat
fotochemische afbraak van 2,3,7,8-TCDD in de natuurlijke omgeving waarschijnlijk niet significant
is. Deze uitspraak is gebaseerd op de waargenomen persistentie van 2,3,7,8-TCDD in het milieu en
een hoge K,. =2.4- 107 voor bodemadsorptie.

Hexachloorbenzeen

Bodem

Hexachloorbenzeen is een zeer persistente verbinding. Halfwaarde tijden van 969 tot 2089 dagen in
de bodem worden gevonden. (Mackay, 1992a en Howard, 1991a). Slooff et al. (1991) geeft
halfwaarde tijden in de bodem van 1 tot 6 jaar.
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water

In oppervlakte wateren ligt de gegeven t;, voor hexachloorbenzeen tussen de 969 en 2089 dagen
(Mackay, 1992a en Howard 1991a).

PCB’s

bodem

De halfwaardetijden voor PCB’s in de bodem en sediment is berekend volgens SimpleBox 2.0 uit de
halfwaardetijd van PCB’s in water’. De halfwaardetijd in oppervlaktewateren is 1095 dagen
(Verbruggen et al., 1996). De hieruit berekende halfwaardetijd in de bodem is 1.8-10° dagen. Het
grote verschil wordt veroorzaakt door de sterke binding van PCB’s aan de bodemdeceltjes.

water

De halfwaardetijd in oppervlaktewateren is 1095 dagen (Verbruggen et al., 1996).

Pentachloorfenol

bodem

Gerapporteerde halfwaarde tijden voor pentachloorfenol in de bodem variéren van 7 dagen tot 70
dagen afhankelijke van de bodem condities, aeroob of anaeroob, (EHC, 1987). Mackay (1995b) geeft
halfwaarden op van minimaal 7 dagen tot maximaal 178 dagen.

water

Voor de oppervlaktewateren worden halfwaarde tijden genoemd van 80 tot 192 dagen (EHC, 1987)
en van 3 tot 80 dagen (GDC, 1985).

Tolueen

bodem

Slooff et al. (1988) rapporteren halfwaarde tijden in de bodem van 83-92 dagen. Howard (1991a)
vermeldt kortere halfwaarde tijden in de bodem, 4 tot 22 dagen. Het geometrisch gemiddelde voor de
halfwaarde tijd in de bodem is berekend op 29 dagen.

water

Gerapporteerde halfwaarde tijden variéren van 90 tot 120 dagen (Slooff et al., 1988) tot 4-20 dagen
(Howard, 1991a). Het geometrisch gemiddelde is berekend op 31 dagen.

Trichloorbenzenen

bodem

De gevonden halfwaarde tijden van de TCB’s in de bodem is voor 1,2,3-trichloorbenzeen en 1,3,5-
trichloorbenzeen 229 dagen Mackay (1992a). Voor 1,2,4-trichloorbenzeen zijn halfwaarde tijden
gevonden in de range van 28 tot 180 dagen Mackay (1992a).
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water

In oppervlaktewateren varieert de halfwaarde tijd voor zowel biotische als abiotische afbraak voor
1,2,3-trichloorbenzeen van 2 tot 30 dagen (Mackay, 1992a). Afbraaksnelheden voor 1,2,4-
trichloorbenzeen liggen in de range van 28 tot 180 dagen (Mackay 1992a) en 1.5 tot 28 dagen
(Howard, 1989b) voor de t,,. 1,3,5-Trichloorbenzeen heeft een halfwaarde tijd van 18 dagen voor
degradatie in het oppervlaktewater (Howard, 1989b). Mackay (1992a) geeft halfwaardetijden van 11
tot 22 dagen voor degradatie in zeewater.

Biotische en abiotische degradatie in sedimenten

De halfwaardetijden tijden voor de stoffen in de sedimenten zijn gebaseerd op aerobe (ondergrens) en
anaeroob (bovengrens) condities. De halfwaarde tijden onder anaerobe condities zijn vaak langer dan
de halfwaarde tijden onder aerobe condities. De gebruikte waarde is gebaseerd op de berekende

gemiddelde halfwaardetijd. De halfwaarde tijden in sediment zijn in Tabel 3.5 weergegeven.

Tabel 3.5: Halfwaardetijden in sediment door biotische en abiotische degradatie.

Stofnaam t2 sediment [dagen] Referenties t1,» sediment
gerapporteerd [dagen]
gebruikt
Benzeen 10-720 Howard, 1991a 365
Benzo[a]pyreen 114-1059 Howard, 1991a 586
Dibutylftalaat 2-23 Howard, 1991a 14
Diethylhexylftalaat  42-389 Howard, 1991a 215
Dioxinen 333 Slooff et al., 1993 333
Fluorantheen 280-880 Howard, 1991a 280
Hexachloorbenzeen  3876-8356 Mackay, 1992a 6116
PCB’s 465 berekend 465
Pentachloorfenol 240 Mackay, 1995b 240
Tolueen 90-120 Howard, 1991a 105
1,2,3-TCB 16 Mackay, 1992a 16
1,2,4-TCB 112-708 Mackay, 1992aen 410
Howard, 1991a
1,3,5-TCB 708 Mackay, 1992a 708

Degradatie in de atmosfeer

De halfwaarde tijden van de stoffen in de atmosfeer is voor alle stoffen gebaseerd op de reactie met
atmosferische hydroxylradicalen. Deze reactie is in de meeste gevallen de overheersende en
snelheidsbepalende stap in de atmosferische afbraak van organische microverontreinigingen. Reactie
met hydroxylradicalen kan onder laboratorium omstandigheden worden gemeten of zoals in de
meeste gevallen worden bepaald aan de hand van QSARS, Atkinson (1988), zie Tabel 3.6. De
snelheidskonstante voor de afbraak door hydroxylradicalen, koy-waarden, zijn omgerekende naar
halfwaarde tijden (ti»_on) met een 12 uurs gemiddelde concentratie van 1.5-10° moleculen/cm’.
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Tabel 3.6: Atmosferische halfwaardetijden [dagen] als gevolg van reactie met hydroxyl radicalen. De

gebruikte waarden zijn vetgedrukt.

Stof £1/2_atm OH kou tin_on referenties
[dagen] [cm’/molecule/s] | [dagen]
Benzeen 3-13 0.8-1.6-10" 13-7 GDC, 1988
0.1-1 1.19-1.45-10"2 9.7 Mackay, 1992a
Benzo[a]pyreen 0.05 ATSDR 1990
0.02-0.2 Mackay, 1992b
Dibutylftalaat 0.8 Mackay, 1995b
8.7-10" 1.2 ECPI, 1996
Diethylhexylftalaat | 0.693 Verbruggen et al., 1996
0.121-1.21 Mackay, 1995b
1.4-10™" 0.76 Verbruggen et al., 1996
Dioxinen 0.93-9.3 Howard et al., 1991a
3.3-5.0-10" 32-21 Sloof et al., 1993
Fluorantheen 0.0840-0.84 Mackay, 1992b en
Howard, 1991a
3.31-10™" 0.32 Slooff, 1989
Hexachloorbenzeen | 156-1564 Mackay ,1992a
2.0.10™ 534 GDC, 1993 en
Ballschmitter, 1993
1.510" 713 Slooff et al., 1991
PCB’s 69 Verbruggen et al., 1996
2.9-10"2-0.4-10" | 3.6-53 | Atkinson, 1987
pentachloorfenol 7 EHC, 1987
5.8-58 Mackay, 1995
1.2.10" 89 Slooff et al., 1991
Tolueen 4.3 Howard, 1991a
2.5 Slooff et al., 1988
1,2,3-TCB 23 Mackay, 1992a
6.8-10" 157 Slooff, 1991
1,2,4-TCB 18.8 Howard, 1989b
17.7 5.65-10" 18.9 Dilling et al., 1988
8.7-10" 123 Slooff, 1991
1,3,5-TCB 185 Howard, 1989b
5010 214 Slooff, 1991
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3.1.2 pesticiden

Fysisch chemische eigenschappen

Tabel 3.7: Fysisch-chemische eigenschappen van de geselecteerde pesticiden

Moleculair log K,z Dampdruk  Oplosbaarheid = Smeltpunt H/RT [-]

gewicht  [-] [Pa] 20-25  [mg/1] 20-25°C [°C]*
[g/mol]® °C

2,4-D 221.0 2.81 1.10E-03> 760’ 140.5 4.80E-08°
atrazine 215.7 2.60"*  4.00E-05' 30 175.8 1.20E-07"
azinphos-methyl 317.3 2.75° 1.00E-06>  27.5'7 73.5 3.06E-08’
bentazon 240.3 0.62° 1.70E-04*> 500" 138 2.00E-13'
carbendazim 191.2 1.52% 1.00E-06* 7.5 304.5 1.03E-08°
dichlorvos 221.0 1.90° 1.60E+00' 10000 5.0 1.81E-05°
diquat-dibromide 344.1 377" 1.00E-05' 718000 300.0 1.93E-12°
diuron 233.1 2.82° 2.30E-07°  38.5' 157.0 9.20E-07'
DNOC 198.1 2.39! 8.70E-03' 130 84.0 5.50E-06'
fentin-acetate  409.0 3.43° 1.80E-04'  15.65’ 122.0 5.00E-06°
lindaan 290.8 3.85' 2.20B-02' 7.3 112.5 6.10E-05'
malathion 330.3 2.75° 5.30E-03' 145 2.8 4.87E-06°
maneb 265.3 2.61%  970E-08*  0.0001° 198.0 1.04E-04°
mecoprop 214.6 299  3.10E-04* 620" 94.5 1.40E-09'
metamitron 202.2 0.83' 2.00E-06° 1820’ 166.6 4.50E-07'
methabenz 2213 1.98* 1.50E-05° 60’ 120.0 2.23E-08°
thiazuron

metribuzin 2143 1.65* 5.80E-05° 1200 126.0 4.30E-09
mevinfos 224.1 0.55' 222E-01' 600000 14.0 6.00E-08'
monolinuron ~ 214.6 22! 6.00E-03' 570 81.5 9.30E-07"
parathion 291.3 381" 500E-03' 24 6.1 2.50E-05'
simazin 201.7 2.18? 8.00E-07'  4.25' 226.0 1.60E-08'
thiram 240.4 1.82% 3.20E-03* 30 155.5 3.30E-07"
trifluralin 335.3 4.83 9.50E-03°  0.32° 49.0 2.19E-03°

* log Kom 1.p.v. log K, (maneb); log K, 1 1.p.v. log K, (diquat-dibromide)

Ref: Linders et al. (1994)

Theunissen-Ordelman en Schrap (1996)

Tomlin (1994)

ARS Pesticide Properties Database (ARS, 1996)

Howard et al. (1991b)

Henry coéfficiént berekend uit oplosbaarheid en dampdruk bij 20-25 °C
Verschueren (1983)

~N NN R W N
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Biotische en abiotische degradatie

De snelheid van de afbraak, biotisch en abiotisch, kan worden uitgedrukt in halfwaardetijden. De
halfwaardetijden voor de afbraak in de bodem voor de geselecteerde pesticiden komen voor het
grootste gedeelte uit Linders et al. (1994). Halfwaardetijden voor oppervlaktewateren zijn
overgenomen uit Linders et al. (1994) en Theunissen-Ordelman en Schrap (1996). Indien er geen
halfwaardetijden voor oppervlaktewateren bekend zijn is de afbraaksnelheid als volgt geschat op
basis van de halfwaardetijden voor hydrolyse, fotolyse en de bodem: Indien de halfwaardetijd voor
hydrolyse veel sneller is dan de halfwaardetijd in de bodem, wordt deze waarde genomen of
gecombineerd (gemiddelde) met de halfwaardetijd in de bodem®. De halfwaardetijd in sedimenten
van oppervlaktewateren is gebaseerd op de halfwaardetijd in slib. De halfwaardetijden in slib zijn
weergegeven door Theunissen-Ordelman en Schrap (1996). Indien de halfwaardetijd in slib niet
bekend is, is de halfwaardetijd in sedimenten gelijkgesteld aan de halfwaardetijd in de bodem tenzij
hieronder anders aangegeven. Dit kan het geval zijn bij een korte halfwaardetijd voor hydrolyse. De
halfwaardetijd in de atmosfeer is gebaseerd op reactie met hydroxylradicalen. De afbraaksnelheden
zijn berekend aan de hand van structuurrelaties volgens Atkinson (1988) en Rorije (1996). Deze
methode kan niet worden toegepast op de verbindingen bentazon, diquatdibromide, maneb,
fentinacetaat en trifluralin. In de tekst is aangegeven hoe hiermee is omgegaan.

2,4-D

De t;; in water is 2 tot 4 dagen (Howard, 1991b). De halfwaarde tijd van 2,4-D in sediment is
verondersteld gelijk te zijn aan de halfwaarde tijd in de bodem.

Atrazine

De halfwaardetijd van atrazine in water is geschat uit de halfwaardetijd voor hydrolyse en de
halfwaardetijd in de bodem door het gemiddelde van beide waarden te berekenen.

Azinphos-methyl

De halfwaardetijd van azinphos-methyl in water is gelijkgesteld aan de halfwaardetijd voor hydrolyse
(Tomlin, 1994).

Bentazon

De t;, in water voor bentazon is afgeleid uit de kortste halfwaarde tijd in de bodem (12 dagen)
(Howard, 1991b) en de halfwaardetijd voor hydrolyse (30 dagen). De halfwaardetijd voor bentazon in
sediment is gelijk gesteld aan de halfwaarde tijd in de bodem.

Carbendazim

De halfwaardetijd voor carbendazim in sediment is gelijkgesteld aan de halfwaardetijd in de bodem.

Dichloorvos

De t;, van dichloorvos in oppervlaktewateren is voor dichloorvos afgeleid uit de t» in waterbodems
en de halfwaardetijd voor hydrolyse, 2,8; 2,6 en 8 dagen respectievelijk Theunissen-Ordelman en
Schrap (1996), Linders et al. (1994) en Tomlin (1994).
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Diquat-dibromide

De halfwaardetijd van diquat-dibromide in oppervlaktewateren is berekend aan de hand van de
halfwaardetijd ten gevolge van hydrolyse, > 30 dagen (Linders et al., 1994) en de halfwaarde tijd
voor fotolyse, 74 dagen (Linders et al., 1994). De halfwaardetijd in sediment is afgeleid uit de
ondergrens voor water en de halfwaardetijd in de bodem, 1000 dagen (Linders et al., 1994). De
atmosferische halfwaardetijd is gelijkgesteld aan de atmosferische halfwaardetijd van diquat (2
dagen, Verschueren, 1983)

Diuron

De halfwaardetijd voor diuron in sediment is gelijkgesteld aan de halfwaardetijd in de bodem.

DNOC

De t;, in oppervlaktewateren is gelijkgesteld aan de t;, in de bodem.

Fentinacetaat

t;» in sediment is gebaseerd op de halfwaardetijd in water (7 dagen) en de halfwaardetijd in de
bodem 46 dagen (redelijk hoge log ko). De afbraaksnelheid in de lucht (QSAR-berekening was niet
mogelijk) is voor fentin-acetaat gelijkgesteld aan de kortste hydrolyse halfwaardetijd vanwege de
hoge vochtgevoeligheid blijkend uit een halfwaardetijd van 0.05 dagen (Linders et al., 1994).

Maneb

Maneb heeft een korte halfwaardetijd (1.5 dagen) voor hydrolyse (Linders et al., 1994). De
halfwaardetijd voor maneb in oppervlaktewateren is gelijkgesteld aan de halfwaardetijd voor
hydrolyse. Vanwege de snelle hydrolyse van maneb is de halfwaardetijd voor sediment niet
gebaseerd op de halfwaardetijd in de bodem maar op de halfwaardetijd in water. De afbraak in de
lucht is eveneens gebaseerd op de halfwaardetijd voor hydrolyse vanwege de gevoeligheid voor
vocht.

Metamitron

De halfwaardetijd voor metamitron in sediment is gelijkgesteld aan de halfwaardetijd in de bodem,
30 dagen.

Methabenzthiazuron

De t;, in bodems van oppervlaktewater is gelijkgesteld aan de halfwaardetijd in de bodem.

Monolinuron

De afbraaksnelheid van monolinuron in oppervlaktewateren is afgeleid uit de halfwaardetijd voor
fotolyse (22 dagen, Theunissen-Ordelman en Schrap, 1996) en de halfwaardetijd in de bodem (50
dagen, Linders et al., 1994).
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Tabel 3.8: Halfwaardetijden van de pesticiden in de verschillende compartimenten

tip soil' ti, water  t;, sediment  t,p, air’
[dagen] [dagen] [dagen] [dagen]

2,4-D 8 2.5¢ 8 1.725
atrazine 50 66 85 0.073
azinphos-methyl 52 18% 1.7% 0.074
bentazon 48 19 48 0.343*
carbendazim 1975 215 197.5 0.05
dichloorvos 2 12 0.35° 1.159
diquat-dibromide 1000 47" 173 2%
diuron 94 27 94 0.314
DNOC 8.5 8.5 29.77 51.658
fentin-acetate 46 7! 18 0.05*
lindaan 1406 26.8"' 13.3* 7.893
malathion 5 15* 17 0.75
maneb 56 1.5" 1.5 1.5%
mecoprop 11 8.4’ 71* 0.617
metamitron 30 18.8' 30 0.293
methabenzthiazuron 135 90’ 135 0.329
metribuzin 34 7 15.4° 0.3
mevinfos 12 5' 16.9° 0.126
monolinuron 50 335 50 0.286
parathion 49 2.9' 3.2? 0.119
simazine 58 32.8' 58 0.078
thiram 18 18 18 0.033
trifluralin 221 14.9 3.8° 0.385%*
h: hydrolyse
f: fotolyse
Ref 1: Linders et al. (1994)

2: Theunissen-Ordelman en Schrap (1996)

3 Tomlin (1994)

4: Howard et al. (1991b)

5 Atkinson (1988) en Rorije (1996); QSAR methode voor reactie met

hydroxylradicalen, behalve voor *, QSAR-methode kan niet worden toegepast.

Parathion

De afbraaksnelheid van parathion in sediment is 3.2 dagen (Theunissen-Ordelman en Schrap, 1996)
en voor oppervlaktewateren 2.9 dagen (Linders et al., 1994).

Simazine

De halfwaardetijd voor simazine in sediment is gelijkgesteld aan de halfwaardetijd in de bodem.
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Thiram

De halfwaardetijden voor thiram in oppervlaktewateren en sediment is gelijkgesteld aan de
halfwaardetijd in de bodem. De halfwaardetijd voor de hydrolyse van thiram bedraagt 48 dagen
(CWQQG, 1985).

Trifluralin

De halfwaardetijd voor trifluralin in oppervlaktewateren (14.9 dagen) is gebaseerd op de
halfwaardetijd in de bodem (221 dagen, Linders et al, 1994) en de snelste halfwaardetijd voor
hydrolyse (0.1 dag, Tomlin, 1994). De halfwaardetijd in sediment is 3.8 dagen (Theunissen-Ordelman
en Schrap ,1996). De atmosferische halfwaardetijd is gelijkgesteld aan de gemiddelde hydrolyse
halfwaardetijd van 0.1-0.5 dagen (Tomlin, 1994).

3.2 Emissies

3.2.1 Emissieschattingen

Emissies naar het milieu als gevolg van economische activiteit c.q. menselijk handelen veroorzaakt
(verhoogde) concentraties van (milieuvreemde) stoffen in het milieu. Deze (verhoogde) concentraties
van toxische stoffen hebben invioed op de “gezondheid” van ecosystemen. De oorzaak-gevolgketen
ziet er in het kort als volgt uit: van economische activiteit naar produktievolumes, emissies,
concentraties in het milieu en toxische effekten van stoffen op ecosystemen.

Er zal worden ingegaan op de schattingen van emissies van de geselecteerde stoffen in Nederland en
in Europa voor het basisjaar 1995. Van de gekozen stoffen worden de emissies onder andere
gerapporteerd in de Milieubalans 96 (RIVM, 1996).

Het betreft de stoffen benzeen, benzo[a]pyreen, fluorantheen, dioxinen. Daarnaast zijn de emissies
vanaf 1985 bekend voor de meeste zware metalen, zoals cadmium, chroom, koper, kwik, lood, nikkel
en zink. Voor de schatting van de emissies van diethylhexylftalaat en dibutylftalaat is gebruik
gemaakt van Peijnenburg et al. (1991). Voor pentachloorfenol is gebruik gemaakt van Slooff (1991).
De emissies van 1,2,3-trichloorbenzeen, 1,2.4-trichloorbenzeen, 1,3,5-trichloorbenzeen en
hexachloorbenzeen zijn geschat aan de hand van het basisdocument chloorbenzenen en het SPEED
werkplan trichloorbenzenen, hexachloorbenzeen en hexachloorbutadieen (Schwartz et al., 1993).
Emissies van PCB’s zijn voor Nederland en Europa voor de periode van 1990 tot 2000 geschat door
Annema et al. (1995). De emissies van dioxinen in Nederland, inclusief de grensoverschrijdende
emissies staan gerapporteerd in Slooff et al. (1993). Voor de emissies van tolueen in o.a. gebruik
gemaakt van Berdowski et al. (1996a)

PCB-emissies

Annema et al. (1995) hebben een schatting gemaakt van de emissies van PCB’s in Nederland in 1990
en in 2000. De emissies in 2000 zijn schat onder de aanname van autonome ontwikkelingen. Hierbij
zullen de meeste PCB’s bevattende apparaten uit het apparatenpark verdwijnen doordat ze niet
worden vervangen door nieuwe PCB’s bevattende apparaten.
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Aangenomen is dat de afname van de emissies tussen 1990 en 2000 lineair is. De directe
atmosferische emissies naar de atmosfeer zullen dan bijvoorbeeld per jaar met 14 kg afnemen. In
Tabel 3.9 zijn voor Nederland de directe emissies per compartiment weergegeven. Annema et al.
(1995) hebben eveneens een schatting gemaakt van de atmosferische emissies in Europa in 1990 en
2000. Voor Europa is hetzelfde aangenomen als voor Nederland, namelijk dat de ontwikkelingen in
de emissies autonoom verlopen. Annema et al. (1995) hebben alleen de atmosferische emissies van
PCB’s voor Europa in beschouwing genomen. Dit zijn zowel de directe atmosferische emissies als de
indirecte emissies naar de atmosfeer door heremissie vanuit oppervlaktewateren en de bodem. De
directe atmosferische component is gebruikt om de Europese emissies per compartiment af te leiden.
Hiertoe is verondersteld dat er een vaste verhouding bestaat tussen de emissies naar de atmosfeer en
de emissies naar de andere compartimenten. Ten tweede is aangenomen dat de berekende verhouding
voor Nederland ook geldig is voor de rest van Europa. De geldigheid van de eerste aanname zal
bepaald worden door de verhouding tussen het gebruik van de verschillende toepassingen waarin
PCB'’s zijn verwerkt en de verhouding van de PCB-congeneren in die toepassing. PCB’s worden
onder andere toegepast in open systemen zoals verven en lijmen of gesloten systemen zoals
transformatoren. De tweede veronderstelling houdt in dat de verhouding tussen het gebruik van de
verschillende systemen voor Europa gelijk is aan die in Nederland en dat per toepassing dezelfde
verhouding aan congeneren wordt gebruikt. De emissies naar de Europese compartimenten zijn zo
zowel voor het beginjaar 1990 als het eindjaar 2000 geschat. De emissies in de tussenliggende jaren
zijn berekend door middel van lineaire interpolatie.

Tabel 3.9: Emissie van PCB’s [kg/jaar] in Nederland en Europa van 1990 tot 2000 naar lucht, water
en bodem.

Nederland 1990 1995 2000
[kg/jaar] aandeel [%] [kg/jaar] [kg/jaar] aandeel [%]

lucht 250 34 180 110 39
water 212 29 146 80 29
RWZI 100 14 70 40 14
stedelijk gebied 180 23 115 50 18
Europa 1990 1995 2000
[kg/jaar] [kg/jaar] [kg/jaar]
lucht 122405 85570 48734
water 103881 69673 35465
RWZI 49035 33384 17733
stedelijk gebied 88262 55230 22197

In Tabel 3.9 zijn de geschatte emissies voor Europa en Nederland samengevat. Daarbij is het aandeel
per compartiment in de totale emissies in Nederland weergegeven. Met die verhoudingen zijn de
emissies naar de bodem en water voor Europa geschat. Bijlage Ia bevat de emissies van PCB’s per
compartiment voor een aantal Europese landen.
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Dioxine emissies

Slooff et al. (1993) hebben schattingen gemaakt van de directe emissies van dioxinen en furanen voor
de situatie eind 1990. Daarnaast zijn schattingen gemaakt van de grensoverschrijdende emissies van
dioxinen en furanen via de atmosfeer en de grote rivieren (Rijn en Maas) vanuit Europa naar
Nederland. De resultaten van die schattingen zijn weergegeven in Tabel 3.10 en overgenomen uit
Slooff et al. (1993). De emissie zijn weergegeven in internationale toxische equivalenten (g I-TEQ).
De toxiciteit van afzonderlijke dioxinen en furanen worden daarbij gerelateerd aan de toxiciteit van
2,3,7,8-dibenzo-p-dioxine.

Tabel 3.10: Emissie naar lucht, water en bodem in Nederland (situatie eind 1990) van PCDD’s en
PCDF’s, uitgedrukt in g I-TEQ per jaar

Emissie Import
oppervlaktewateren 4 55-80
lucht 616 500
bodem
landbouwgrond 7.9
stedelijk gebied 22

De emissie naar lanbouwgrond wordt veroorzaakt door de aanwezigheid van dioxinen en furanen in
lanbouwbestrijdingsmiddelen (0.6 g I-TEQ), het gebruik van RWZI-slib (7 g I-TEQ) en het
opbrengen van baggerslib (0.3 g I-TEQ).

Emissies van Pentachloorfenol.

De meest recente emissieschattingen van pentachloorfenol staan beschreven in Slooff et al. (1991).
De bronnen en emissies van pentachloorfenol zijn voor het jaar 1987 geinventariseerd (Tabel 3.11).
Om tot een schatting van de emissies van pentachloorfenol in 1995 te komen zijn de emissies in het
jaar 1987 afgestemd op te verwachten (recent) toekomstige ontwikkelingen in het gebruik van
pentachloorfenol zoals aangegeven in Slooff et al. (1991). De belangrijkste ontwikkelingen zullen
hier kort worden herhaald.

Het gebruik van pentachloorfenol in de champignonkwekerijen is na 1990 verboden. Door een
toename van het aantal inwoners in Nederland van ongeveer 14.7 miljoen inwoners naar ongeveer
15.4 miljoen inwoners in 1995 zal de emissie van pentachloorfenol door huishoudens toenemen bij
een gelijk blijvende emissiefaktor. De emissiefactor per inwoner is gebaseerd op de gegevens uit
1987 en is gelijk aan 375 kg/14.7 miljoen inwoners = 2.55-10°° kg/inwoner/jaar. De emissie van
huishoudens in 1995 is vervolgens berekend op basis van 2.55-10” kg/inwoner/jaar vermenigvuldigd
met het aantal van 15.4 miljoen inwoners in 1995 = 392 kg/jaar. Aangenomen dat 95% (percentage
aansluitingen op het openbaar riool) van deze lozingen naar de RWZI’s gaat , belandt 20 kg direct in
het oppervlaktewater. Van de 372 kg gaat na rioolwaterzuivering een deel via het effluent naar de
oppervlaktewateren, via het zuiveringsslib naar landbouwgrond en een deel naar de atmosfeer. De
verspreiding na waterzuivering is berekend met het SimpleTreat 3.0 model (Struijs, 1996). De diffuse
industri€le emissie is ongeveer gelijk aan de diffuse lozing van huishoudens (Slooff et al., 1991). De
toepassing van pentachloorfenol in de leerlooierij is inmiddels verboden in Nederland.
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In Europa is deze toepassing nog wel gedeeltelijk toegestaan. Door toepassing van pentachloorfenol
in de papierindustrie belandt er minder dan 100 kg in het oppervlaktewater. Gezien de afname in het
gebruik van pentachloorfenol in de synthetische vezels industrie, ruim een halvering van het gebruik
in een jaar, (van 7.5 ton in 1988 naar 3 ton in 1989) is aangenomen dat de emissie van
pentachloorfenol door de papierindustrie in 1995 eveneens sterk is gedaald en daarom op nul gesteld.
Pentachloorfenol is in de textielindustrie niet meer toegestaan. Pentachloorfenyllauraat is nog wel
toegestaan in de textiel industrie. In Tabel 3.11 is de hoeveelheid pentachloorfenyllauraat ge€mitteerd
door de textielindustrie uitgedrukt in hoeveelheden pentachloorfenol.

Tabel 3.11: Bronnen en emissies van pentachloorfenol in Nederland in 1987 en 1995 [kg/jaar].

Bron lucht water bodem ™wzi
1987 1995 1987 1995 1987 1995 1995

champignonkwekerijen 250 0

huishoudens (rwzi’s) 375 20 372

industrie (rwzi’s) 375 20 372

leerlooierij 150 0

papier industrie <100 0

textiel* 2100 2100 2600 2600 5000 5000

pesticiden 500-1000 0

rwzi slib <20

hout, gebruik uit verleden 35000 25310

hout, geimporteerd 13000 15881

vuilverbranding 40 33

Totaal 50140 40413 43550 2640 +6010 5000 744

* gebaseerd op de hoeveelheid pentachloorfenyllautaat uitgedrukt in hoeveelheden pentachloorfenol.

De emissies naar de bodem door het gebruik als pesticide vindt niet meer plaats omdat
pentachloorfenol als pesticide niet meer wordt toegepast. In 1995 is er nog 767 ton met
pentachloorfenol geimpregneerd hout uit het verleden in Nederland aanwezig (Slooff et al., 1991). De
emissiefactor voor pentachloorfenol vanuit hout naar de atmosfeer is 0.03 kg/kgpo./jaar. Dit resulteert
in een emissie van 25.31 ton pentachloorfenol. Een verbod op de import van geimpregneerd hout valt
niet te verwachten. Er zal dan een internationaal besluit tot een verbod van pentachloorfenol als
houtverduurzamingsmiddel van kracht moeten worden. Dit valt alleen op de lange termijn te
verwachten. De geimporteerde hoeveelheid geimpregneerd hout in 1995 is toegenomen met de groei
in de economische activiteit. Het bruto binnenlands product van Nederland is toegenomen van 176
miljard ecu in 1987 en 215 miljard ecu in 1995. De emissie, zo wordt aangenomen, zal daarmee
stijgen van 13000 kg in 1987 naar 15881 kg in 1995. De hoeveelheid door
vuilverbrandingsinstallaties verwerkte afval is van 2,6 Mton in 1987 toegenomen naar 4,37 Mton in
1996 (RIVM, 1996). De emissiefaktor voor verbrandingsinstallaties in 1987 is als volgt berekend, 40
kg PCP/ 2.6 Mton afval = 1.538-10” kg/ton. De efficiency verbetering van de huidige
vuilverbrandingsinstallaties t.0.v. de installaties in 1987 is een faktor 20 (Schwartz et al., 1993). De
emissies ten gevolge van vuilverbranding zijn daardoor ondanks een stijging in de hoeveelheid afval
gedaald naar 3.3 kg pentachloorfenol.

De totale emissies in Europa in 1995 zijn geschat aan de hand van de totale emissies in Nederland in
1995 (Tabel 3.12). Er zijn twee mogelijkheden berekend om tot een raming van de Europese emissies
te komen. De ene mogelijkheid berust op een schaling naar economische activiteit (bruto
binnenlandse producten), de andere methode is gebaseerd op schaling naar demografische
ontwikkelingen (bevolkingsomvang).
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Het bruto binnenlands product en de bevolkingsomvang zijn gebaseerd op de 17 staten van de
Europese Economische Ruimte (EER) (Eurostat, 1995) met daaraan toegevoegd Zwitserland en
exclusief Nederland. Het totale bruto binnenlands product van de EER bedroeg in 1995 4646 miljard
ecu (tegen marktprijzen en wisselkoersen van 1985) voor Nederland was dat in 1995 215 miljard ecu.
De bevolkingsomvang van de EER in 1995 was 366,931 miljoen inwoners, de bevolkingsomvang in
Nederland was in 1995 15,393 miljoen inwoners. Gebaseerd op de bevolkingsomgvang zijn de
Europese emissies hoger dan de emissies die geschat zijn aan de hand van de economische
ontwikkelingen. De schatting op basis van de economische ontwikkeling is gebruikt voor de
berekening van de concentraties pentachloorfenol. De schatting van de Europese emissie is vrij ruw.
Een betere benadering zou zijn om te kijken naar de economische of volume ontwikkelingen in
relevante industriéle of economische sectoren.

Tabel 3.12: Emissies in EER geschat naar bevolkingsomvang en bruto binnenlandsprodukt in
vergelijking met Nederlandse emissies. Emissies in het 1995 [ton].

land Iucht water bodem rwzi’s
Nederland 40.4 2.6 5.0 0.7
EER (BBP) 874.7 57.1 108.2 16.1

EER (Bevolking) 9633 629 1192 177

Emissies van diethylhexylftalaat en dibutylftalaat

Emissieschattingen voor ftalaten staan in Peijnenburg et al. (1991). Emissie van ftalaten vindt plaats
tijdens de verschillende fasen in de levenscyclus van producten waarin ftalaten zijn verwerkt. De te
onderscheiden fasen zijn productie, distributie, verwerking in andere producten, het gebruik van die
producten en de afvalfase. De verschillende fasen met de bijbehorende emissieschattingen zullen kort
worden besproken. De gegevens zijn gebaseerd op Peijnenburg et al. (1991).

Productie

In Nederland worden geen ftalaten geproduceerd.

Distributie

Tijdens de distributie van ftalaten vinden er emissies naar het oppervlaktewater plaats veroorzaakt
door morsen en het omspoelen van de tanks. Per keer wordt de emissie geschat op 1 kg. Bij een
binnenlands gebruik van 10.000 tot 12000 ton DEHP per jaar in Nederland in 1990 en een
gemiddelde lading van 20 ton per vrachwagentanker s de emissie naar oppervlakte water 0.5-0.6 ton
per jaar. Het gebruik van DBP in Nederland is 500-1300 ton per jaar. Onder dezeifde aannames
resulteert dat in een emissie naar het oppervlaktewater van 0.025-0.065 ton per jaar in 1990.
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Verwerking

De emissies die ontstaan tijdens de verwerking in producten (Tabel 3.13) zijn geschat op basis van
het gebruik van de totale hoeveelheid ftalaten voor de verschillende toepassingen en het aandeel van
DEHP en DBP in de totale hoeveelheid ftalaten met de bijbehorende emissiefactoren.

Tabel 3.13: Emissies van DEHP en DBP bij de toepassing van ftalaten in 1990 [ton/jaar]

Toepassing atmosfeer water
DEHP DBP DEHP DBP

kabel isolatie 0.5

PVC-pasta 10.5 1.1

buis profielen 0.2

gladpersen folies 8

gladpersen vloeren 2.8

verschillende 1.6

lak 0.8 0.8

Totaal 23.6 1.1 0.8 0.8

Het gebruik van producten
Ftalaten worden in verschillende producten toegepast. Tijdens het gebruik van deze producten treden

er emissies op naar water en lucht, zie Tabel 3.14.

Tabel 3.14: Emissies van DEHP en DBP naar de atmosfeer en oppervlaktewateren, tijdens het
gebruik van producten waarin ftalaten zijn verwerkt [ton/jaar].

Product atmosfeer water
DEHP DBP DEHP DBP

vloeren 0.6

behang 0.1

verf 0.7 0.4

folies 34 17.9

zolen/schoenen etc. 11.9

Totaal 4.8 04 29.8

Afvalfase

Tijdens de laatste fase, de afvalfase kunnen emissies optreden bij de verbranding van de isolatielaag
van kabels (DEHP 3 ton en DBP ongeveer ().3 ton) naar de atmosfeer. Verder vinden er emissies van
DEHP vanuit garages naar het oppervlaktewater plaats van ongeveer 1 ton per jaar.

De totale emissie van DEHP en DBP zijn samengevat in Tabel 3.15. De emissies van DEHP in 1990
zijn voor de atmosfeer en de oppervlakte wateren ongeveer even groot. De emissies van DBP liggen
veel lager (factor 20 tot 30) waarbij de emissie van DBP naar oppervlakte water 2 keer zo hoog is als
de emissie naar lucht. De emissies in het jaar 1990 zijn omgerekend naar emissies in 1995 door een
correctie voor de economische ontwikkelingen toe te passen.
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Deze correctie is gebaseerd op het bruto binnenlands produkt voor marktprijzen en wisselkoersen van
1985 (Eurostat 1995, 1995). Voor Nederland is het bruto binnenlands produkt van 197 miljard ecu in
1990 uitgegroeid tot 215 miljard ecu in 1995. De bruto binnenlandse producten voor 1995 zijn
berekend aan de hand van lineaire extrapolatie van de groei van het BBP over de periode 1987-1993.
Fr dient een kanttekening te worden gemaakt bij deze extrapolatie. Er is namelijk geen rekening is
gehouden met technische maatregelen of beleidsmaatregelen waardoor de emissies mogelijk in de
loop van de tijd zijn afgenomen. Het is daardoor mogelijk dat de emissies te hoog zijn geschat.

Tabel 3.15; Emissie van DEHP en DBP in Nederland in 1990 en 1995 [ton/jaar].

fase atmosfeer water
DEHP DBP DEHP DBP
Productie
distributie 0.5-0.6  0.025-0.065
verwerking 23.7 1.1 0.8 0.8
gebruik 4.8 04 29.8
garages 1
verbranding kabels 3 0.3
Totaal 1990 315 1.8 322 0.85
Totaal 1995 344 2 35.1 0.93

Buitenlandse emissies van diethylhexylftalaat en dibutylftalaat

Emissie schattingen van ftalaatesters in West-Europa in 1990 zijn gegeven door Poppe et al. (1993).
Deze schattingen zijn gebaseerd op statistische gegevens en een praktische analyse van
emissiemechanismen en -routes. Emissies van ftalaten kunnen zoals gezegd optreden tijdens de
productie, distributie, tijdens de verwerking van ftalaten in eindproducten, het gebruik van deze
produkten en tijdens het storten of verbranden van afval. Tabel 3.16 geeft een overzicht van de door
Poppe et al. (1993) geraamde emissies in West-Europa in 1990. In de eerste kolom staan de waarden
voor de totale emissies van ftalaten zoals weergegeven door Poppe et al. (1993).

Daarnaast staan de emissies van DEHP. Volgens Poppe et al. (1993) bestaat 50% van de totale
hoeveelheid gebruikte ftalaten uit DEHP. Het aandeel van DEHP in de totale emissies wordt
verondersteld van dezelfde orde grootte zijn. Vervolgens zijn de emissies verdeeld over emissies naar
de atmosfeer, oppervlakte wateren, de bodem en een deel via RWZI’s (Poppe et al., 1993).

De emissies in het jaar 1990 zijn omgerekend naar emissies in 1995 door een correctie voor de
economische ontwikkelingen toe te passen. Deze correctie is gebaseerd op het bruto binnenlands
produkt voor marktprijzen en wisselkoersen van 1985 (Eurostat 1995, 1995). In 1990 bedroeg het
bruto binnenland produkt voor de EER 4303 miljard ecu, in 1995 is dat uitgegroeid tot 4646 miljard
ecu. De bruto binnenlandse producten voor 1995 zijn berekend aan de hand van lineaire extrapolatie
van de groei van het BBP over de periode 1987-1993. Er dient een kanttekening te worden gemaakt
bij deze extrapolatie. Er is namelijk geen rekening is gehouden met technische maatregelen of
beleidsmaatregelen waardoor de emissies mogelijk in de loop van de tijd zijn afgenomen. Het is
daardoor mogelijk dat de emissies te hoog zijn geschat.
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Tabel 3.16: Emissies van ftalaten en DEHP in West-Europa in 1990 inclusief Nederland.

Proces/ eindgebruik Emissies ftalaten Emissies DEHP [ton/jaar]
[ton/jaar] atmosfeer water RWZI bodem

Productie 220 100 10

Distributie 80 30 10

Verwerking in eindproducten

persen folies 280 140

persen vloeren 10 5

coatings 520 260

plastisols 50 25

extrusie 90 45

Totaal verwerking 950 475

Binnenshuis eindgebruik

vloeren verdamping 20 10

vloeren water extractie 500* 250

behang 20 10

overige 40 20

kabels bedrading 60 30

totaal binnenshuis 640 70 250
Exterieur eindgebruik 5600* 2800

Afval 250 125

Totaal 545 3055 250 20
Totaal emissie 1995 588 3298 270 22

* onzekere schatting

De toegepaste hoeveelheid dibutylftalaat in 1990 in Nederland is ongeveer 3% van de totale
hoeveelheid gebruikte ftalaten. De Europese emissies van dibutylftalaat zijn verkregen door te
veronderstellen dat 3 % van de totale emissies veroorzaakt wordt door DBP, gebaseerd op het aandeel
dibutylftalaat in de totale produktievolumes in 1990 in Nederland. De totale emissies van ftalaten zijn
echter gebaseerd op stofeigenschappen van DEHP. De emissie naar oppervlaktewater en de lucht
kunnen daardoor te laag zijn geschat omdat DBP een hogere dampdruk en een hogere oplosbaarheid
in water heeft.

De emissies van dibutylfta