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Forord

Den narverende rapport er resultatet af et projekt med titlen
“Kortlegning og vurdering af antibegroningsmidler til lystbdde i Dan-
mark”, der er udfert i perioden november 1997 til januar 1998 for midler
fra Radet for genanvendelse og mindre forurenende teknologi. Projektets
mél har vaeret:

1. at kortlaegge forbrug og emissioner af antibegroningsmidler i Dan-
mark,

2. at beskrive den nuvaerende lovgivning og regulering,

3. at gennemfore en miljo- og sundhedsmessig farlighedsvurdering af
aktivstoffer i antibegroningsmidier, samt

4. at vurdere status og muligheder for alternative metoder til hindring og
rensning af begroning pa lystbade.

I forbindelse med dette projekt er foretaget en miijo- og sundhedsmassig
farlighedsvurdering af aktivstofferne tri-n-butyitin (TBT), kobber, Di-
uron, Irgarol, Sea-Nine og zinkpyrithion (kun miljevurdering). Det har
ikke varet muligt at vurdere den faktiske eksponering med stofferne, som
mennesker og levende organismer 1 vandmiljeet udszties for. Derfor er
der alene tale om en farlighedsvurdering pd baggrund af stoffernes ibo-
ende egenskaber og ikke en egentlig risikovurdering.

Projektet er udfert af CETOX (Center for Integreret Milje og Toksiko-
logi), der er et samarbejde mellem VKI og Dansk Toksikologi Center, og
Danmarks Miljoundersogelser (DMU). Projektieder har veret Torben
Madsen, CETOX. CETOX har staet for udarbejdelsen af kapitel | -
Sammenfatning. kapitel 3 - Lovgivning og regulering, hovedparten af
kapitel 4 - Vurdering af miljefarlighed, kapitel 5 - Vurdering af sund-
hedsfarlighed samt kapitel 6 - Alternative teknologier. DMU har stdet for
udarbejdelsen af kapitel 2 - Kortlegning af forbrug og emissioner samt
afsnit 4.1 - Tributyltinforbindelser.

Projektet har veret fulgt af en felgegruppe, der har afholdt fire meder i
labet af projekiperioden. Denne feigegruppe havde felgende medlemmer:

Frank Jensen. Miljostvrelsen (formand)

Peter Gyorkos. Miljostyrelsen

Lone Schou. Miljostyrelsen

Christian A. Jensen. Arhus Amt

Gorm Renved Larsen. Fyns Amt, Lillebaltssamarbejdet
Ole Jacobsen, Kommunernes Landsforening

Steen Wintlev-Jensen. Dansk Sejlunion

Carl Gerstrom. Dansk Sejlunion

Eva Bie Kj&r. Foreningen af Danmarks Lak- og Farveindustri
Kim Gustavson. CETOX

Torben Madsen. CETOX



Felgegruppens medlemmer, og en rakke andre, der har bidraget med
oplysninger, takkes for et konstruktivt samarbejde under udferelsen af
projektet.

Harsholm, den 30. januar 1998
Torben Madsen, CETOX




Summary

The monitoring data for tributyitin (TBT) in Danish harbours for pleasure
craft are relatively old, and no analyses have been made after the ban of
the use of TBT for pleasure craft was effected in 1991. Analyses of sam-
ples collected before the reguiation show TBT concentrations in the wa-
ter from below 0.1 to 0.9 ug TBT/L. Higher concentrations of TBT have
been found in marine sediments as concentrations between 30 and 4950
pg TBT/kg dry weight have been measured in Danish marine areas.

Analyses of Diuron in Arhus County have shown concentrations of up to
1.07 ug/l in the peak season. Diuron was measured at 0.028 ug/l at a
distance of 500 metres outside a harbour in which the concentration of
Diuron in the harbour itself was up to 0.83 pg/l. Irgarol was monitored in
the same series of analyses, and the combined impact of the two herbi-
cides in the harbours ranged between 0.092 and 1.37 pg/l. The sum of the
concentrations of the herbicides was 0.041 pg/l at a distance of 500 me-
ters outside a harbour.

Danish analyses of total copper have shown concentrations at approx. |
pg/l in freshwater and seawater while 0.1 to 87 mg/kg dry weight have
been seen in sediment from the North Sea at the Danish/German west

coast.

Irgarol has been analysed in samples from Danish harbours which were
collected in 1996. Considerable amounts of Irgarol have been detected in
the water in which Irgarol was present in concentrations of up to 2.3 pg/l.
Recent measurements of Irgarol in Danish marine sediments have shown
typical concentrations between 10 and 25 ug/kg dry weight in harbours
for pleasure craft.

There are no available data on concentrations of Sea-Nine and zinkpy-
rithione in the environment.

Relevant information for an environmental and health hazard assessment
of the antifoulants is presented in Tables A and B.
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Table A

Health classification and environmental properties

Chemical Classification * Degradation ' Bioaccumnlation
TBT Xn; R21 Primary degradation | High
T; R25-48/23/25 Ultimate degradation,
Xi; R36/38 t'4: months - years *
Diuron Xn; R48/22 Primary degradation | Moderate
Ultimate degradation
negligible
Copper Xn; R22 Persistent Moderate to high
Zinkpyrithione | T; R22/23/41/38 Primary degradation | Unknown
Xn; R20/22/36/38 | Ultimate degradation,
tl4: months - years
Irgarol Xi; R43 Primary degradation | Moderate
Ultimate degradation
negligible
Sea-Nine Xi Primary degradation | Unknown
Ultimate degradation,
t%4: 3-6 months

1:  Primary degradation means that the chemical is transformed into more or less
stable degradation products. Ultimate degradation (mineralisation) means that
the chemical is degraded to harmless compounds as e.g. carbon dioxide, water
and biomass.

2: 1'% is the estimated half-life for aerobic degradation.
3:  Irgarol and Sea-Nine have been classified in the present study.

Table B
Measured concentrations of antifoulants in the environment and pro-
posals for quality criteria

Chemical Environmental concn, ' Quality criteria
Water Sediment Water Sediment
g/l Hg/kg dry ug/l pg/ke dry
weight weight
TBT <0.01-0.07 <[-418 0.00001 0.002-0.31
Diuron 0.028 <20 0.01 0.757
Copper 0.4-4 0.1-87 2-112° 19000-
142000°
Zinkpyrithiorne No data No data 0.01 0.15-2*
frgarol 0.017-0,04 0.002-6.5 0.001 0.002-0.1°
Sea-Nine No data No data 0.01 32

1:  Samples were collected outside harbours and in marine coastal areas.
2:  Criterion based on 20% dry weight content in sediments (EU 1997).
3:  Criteria from other countries than Denmark.

The antifoulants assessed here are all potentially harmful to humans as
indicated by the risk phrases in Table A. The antifoulants are also highly
toxic to organisms living in aquatic environments. TBT. Diuron and irga-
rol are poorly degradable (Table A) and the concentrations of these



chemicals, which have been observed in water and sediment samples, are
of considerable environmental concern. The potential environmental risk
related to the other antifoulants is less clear on the basis of the availabie
data. The toxic cobbler may be more or less inactivated in the environ-
ment when the copper is released from the antifouling paint. The biode-
gradation of Sea-Nine and zinkpyrithione, including the effect of degra-
dation on aquatic toxicity, has not been sufficiently evaluated in this

study.

Mechanical cleaning technologies are the most obvious alternatives to
biocide based antifouling paints as attempts to develop biocide-free anti-
fouling paints have not yet been successful. Today, the development of
mechanical cleaning technologies has only just started and the practical
implementation of such methods in Denmark is very limited. However,
the methods that are being developed now (especially in Sweden) will
probably reach an applicability within a few years that will be sufficient
to meet the need for a biocide-free antifouling technology.






1 Saminenfatning

1.1  Forekomst af biocider i havmiljget

1.1.1 Havmiljs
Udledningen til havmiljget af biocider fra antibegroningsmidler kan

estimeres pd baggrund af oplysninger om de mangder, der anvendes &r-
ligt. For lystbade er kun kobber, Diuron og Irgarol medtaget, fordi tin-
holdige produkter (med tributyltin) ikke er tilladt til bade, der er mindre
end 25 meter, og Sea-Nine ikke anvendes i malinger, der anvendes til

Tystbade.

Den estimerede arlige udledning til havmiljeét af kobber, Diuron og Irga-
rol fra lystbdde samt udledning fra alle kilder kan for 1997 opgeres til:

Kobber: 16500-33000 kg
(estimeret total udledning ca. 100.000 kg)

Diuron: 850-1700 kg
(estimeret total udledning ca. 2000 kg)

Irgarol: 11-22 kg
(estimeret total udledning ca. 25 kg)

De ovennzvnte vzrdier er estimater, der som altid ma betragtes med
forbehold. Vardierne antyder dog, at tilfersien af kobber, Diuron og Irga-
rol fra lystbade udger en vesentlig del af den totale udledning til havmil-

joet.

Der findes ingen mélinger af tributyltin (TBT) danske lystbadehavne,
som er foretaget efter, at forbudet mod at bruge stoffet til lystbade tradte
kraft i 1991. Mélinger foretaget for forbudet har pavist koncentrationer i
vandet fra under 0,1 til 0.9 pg TBT/L. Indholdet af TBT i marine sedi-
menter er hgjere, idet der er mélt koncentrationer fra under 30 1l ca.
4950 ng TBT/kg terstof | danske havomrader.

Milinger af Diuron i Arhus Amt har pavist koncentrationer pa op til 1.07
ug/l i hajsesonen. 500 meter uden for en enkelt havn (hvor koncentratio-

nen var op til 0,83 ug/l) blev der méit 0,028 pg/L.

I den samme underspgelse blev koncentrationen af Irgarcl méilt, og den
samlede belastning af de to ukrudtsmidler i lystbadehavnene biev opgjort
til: 0,092-1,37 pg/l. 500 meter uden for en enkelt havn var der 0,041 pg/|
af de to ukrudtsmidler tilsammen.

Koncentrationer af Irgarol er malt i danske havne, og der er pdvist et be-
tydeligt indhold af dette stof i vandet, hvor Irgarol blev malt i koncentra-
tioner pa op til 2,3 pg/l i 1996. Nye malinger af Irgarol i danske marine
sedimenter har pavist koncentrationer pa typisk 10-25 pg/kg terstof i
lystbadehavne.
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Danske malinger af total kobber har pavist koncentrationer pa ca. 1 pg/l i
fersk- og havvand, og pa 0,1 til 87 mg’kg terstof i sediment fra Nordseen
ud for den dansk/tyske vestkyst.

P4 nuveerende tidspunkt foreligger ingen tilgengelige oplysninger om
koncentrationer af Sea-Nine og zinkpyrithion i miljget.

1.1.2 Vinterpladser
Milinger pd vinterpladser i Kebenhavnsomradet har vist koncentrationer
af TBT pa i gennemsnit 3,2 mg TBT per kg vadvaegt jord.

Praver udtaget i november méned pa vinterpladser i Arhus Amt viste
koncentrationer af Diuron pa op tif 1.8 mg Diuron per kg jord terstof.

| jordprever fra vinterpladser, hvor maling fjemes fra lystbade, er der
mélt mellem 4,6 og 10 mg Irgarol pr. kg jord terstof (Arhus Amt 1997a).

P4 vinterpladserne blev der desuden fundet en reekke andre stoffer.

Anvendelsen af biocidholdige bundmalinger medferer siledes en for-
urening af jorden pa vinterpiadserne. Denne forurening vil kunne be-
grenses, hvis der tages initiativer til opsamling og bortskaffelse af ma-
lingaffald efter klargering af lystbdde. De udgifter, der vil vare forbundet
med en potentiel deponering af forurenet jord pa vinterpladserne, ber
indgé i1 overvejelserne, nar omkosiningerne til indferelse af en biocidfri.
mekanisk rensning af lystbade vurderes.

1.2 Lovgivning og regulering

Anvendelsen af organiske tinforbindelser (som TBT) er reguleret ved den
ottende @ndring af Direktiv 76/769/EQF. der i Danmark siden 1991 har
medfort et forbud mod brug af tin-baserede produkter til bade under 25
m’s lengde. TBT og tilsvarende aktivstoffer er fortsat tilladt i malinger
til sterre skibe, nar malingen distribueres og forhandles i beholdere pa
m:ndst 20 liter og 1 evrigt paferes professionelt. Direktivet er gennemfort
ved Milje- og Energiministeriets bekendtgerelse nr. 1004 af 14. decem-
ber 1995 om begrensning af salg og anvendelse af visse farlige kemiske
stoffer og produkter til specielt angivie formdl (Milje- og Energimini-
steriet 1995).

Danmark har gennemfert bestemmelserne @ Direktiv 76/464/EGQF ved
Milje- og Energiministeriets bekendtgorelse nr. 921 af 8. oktober 1996
om kvalitetskrav for vandomrader og krav ti! udledning af visse farlige
stoffer til vandleb, seer eller havet (Miljg- og Energiministeriet 1996). 1
denne bekendtgarelse fastszttes sakaldte kvalitetskrav for vandmiljeet
(vandkvalitetskriterier) for tributyvitinoxid (TBTO) og kobber.

Kemiske stoffer klassificeres med fareklasser og tilhgrende R-sztninger
ved Miljg- og Energiministeriets bekendtgerelse nr. 829 af 6. november
1997 af listen over farlige stoffer (Miljo- og Energiministeriet 1997), der
gennemferer Kommissionens direktiv nr. 93/72/EQF, 93/101/E@QF og




94/69/E@F. Blandt de aktive stoffer i antibegroningsmidler er Diuron,
kobberforbindelser og tributyltinforbindelser optaget pé listen over farli-
ge stoffer (Milje- og Energiministeriet 1997).

I EU er et direktiv vedrerende markedsforing af biocidholdige produkter
under udarbejdelse. P4 nuvarende tidspunkt foreligger der en “Felies
holdning”, der har form af et udkast til direktivet. Antibegroningsmidler
er en gruppe af biocider, som vil blive omfattet af det kommende direk-
tiv. Direktivet forventes at blive vedtaget inden for den nzrmeste frem-
tid.

De fleste lande i Europa falger bestemmelserne i den ottende zndring af
Direktiv 76/769/EQF, der forbyder anvendeisen af TBT til bade, der er
mindre end 25 meter. En betydeligt mere omfattende regulering af an-
vendelsen af antibegroningsmidler findes i Sverige, og denne regulering
er beskrevet nedenfor.

I Sverige vurderes antibegroningsmidler pa linje med pesticider, hvilket
indebzrer, at de ikke md importeres eller forhandles uden godkendelse
fra Kemikalieinspektionen. Den svenske godkendelsespraksis for anven-
delse af biocidholdige antibegroningsmidler til lystbide omfatter bl.a.:

e  Godkendelse gives ikke til anvendelse pa lystbade med hjemsted i
ferskvandshavne eller i havne 1 den nordlige del af den Botniske

Bugt.

o Godkendelse gives ikke for anvendelse af antibegroningsmidler pa
mindre bide. som let kan trazkkes op pa stranden, dvs. bade med en
vaegt pA mindre end 200 kg.

e  Godkendelse gives ikke for antibegroningsmidler, som indeholder
Sea-Nine eller Diuron.

s Begrensninger i frigivelsen af kobber fra pafarte malinger
(Kobberfrigivelsen i de ferste 14 dage mi maksimalt vare 75
pg/em’ for bade pa estkysten og maksimalt 150 ug/cm® for bade
med havn i Osterseen, Gresund eller Nordsgen).

Der er ikke indfort serlig regulering (bortset fra den oftende &ndring af
Direktiv 76/769/E@F) af antibegroningsmidler til lystbide i lande som
Finland, Norge og Tyskland.

1.3  Vurdering af miijofarlighed

1.3.1 Tributyitinforbindelser
TBT er meget giftig over for vandlevende organismer. Desuden nedbry-
des TBT langsomt i miljeet, og stoffet har et haijt potentiale for bioakku-
mulering 1 [evende organismer.

Da TBT nedbrydes meget langsomt i sedimenter. er det sandsynligt, at

der stadig findes hotspots med en hej koncentration, der stammer fra
brug pa lystbide. ligesom der er nye malinger. der viser heje koncentrati-
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oner i kommercielle havne. Da frigivelsen af TBT fra sedimentet ikke
kendes, og da der kun foreligger fa undersegelser, hvor effekter relateres
til TBT koncentrationen i sedimentet, kender man ikke konsekvensen af
de haje koncentrationer for bundlevende organismer. Tilgengeligt TBT i
vandet er dog serdeles giftigt over for snegle, muslinger og andre orga-
nismer, der lever i og pa havbunden.

I Danmark er der fastsat et kvalitetskrav pa 0,001 pg/l for tributyltinoxid
(TBTO) svarende til 0,0004 pg Sn/l (Milje- og Energiministeriet 1996).
Da der er observeret negative effekter af TBT ved koncentrationer i
gamme storrelsesorden som det nuvarende kvalitetskrav for TBTO,
foreslas et vandkvalitetskriterium p& 0,000004 pg Sn/l svarende til
0,00001 pg TBT/I (= 0,01 ng TBT/).

Der foreslas et kvalitetskriterium for sediment pa 0,002-0,3 pg TBT/kg
sediment (vadvagt).

1.2.2 Diuron

Diuron er meget giftigt for vandlevende organismer, specielt for aiger. da
det heemmer fotosyntesen. Endvidere er stoffet langsomt nedbrydeligt.
Det kan ikke forventes at blive nedbrudt vasentligt i de frie vandmasser.
men vil sandsynligvis ophobes i sedimenter, hvor nedbrydningen vil vaere
endog meget langsom. Bioakkumuleringspotentialet for Diuron og dets
nedbrydningsprodukter er moderat.

Kvalitetskriterier for Diuron foreslés til 0,01 ug/l for vand og 0.15 pug'kg
for sediment (vadvasgt).

1.3.3 Kobberforbindeiser

Kobber er meget giftigt for vandlevende organismer. men giftigheden
afhanger af fysisk-kemiske faktorer som vandets pH, hirdhed og indhold
af organisk materiale. Det er derfor omdiskuteret, hvorvidt kvalitetskri-
terier for kobber kan/ber fastlegges generelt, eller hvorvidt der bor fast-
l=gges kriterier lokalt ud fra de fremherskende forhold pa stedet.

Forstag til kvalitetskriterier for kobber ber baseres pa en gennemgang af
flere forhoid, f.eks.:

s kobbers biotilgengelighed i forskellige vandmiljeer

» sammenligning af mélte koncentrationer med levende organismers
behov for kobber som mikronzringsstof

e retningslinier for fastsettelse af kvalitetskriterier i lande. der anvender
kvalitetskriterier med angivelse af hgjere koncentrationer end de kon-
centrationer, hvor der er fundet effekter i laboratorietest.

Der foreslas ikke kvalitetskriterier for kobber.




1.3.4 Zinkpyrithion
Zinkpyrithion kan omdannes meget hurtigt i vandmiljg, enten ved fotoly-
se eller ved bionedbrydning. De resulterende nedbrydningsprodukter er

stabile.

Toksiciteten af tre nedbrydningsprodukter er undersegt, og de to af dem
er veesentligt mindre giftige end zinkpyrithion, medens det tredje er om-
trent lige sé giftigt.

Det kan pé baggrund af den hidtil foretagne gennemgang-af resumeer af
de udferte undersaggelser ikke vurderes, hvor stor en del af nedbrydnings-
produkterne, der vil here til den mindre giftige gruppe.

En mere detaljeret vurdering af zinkpyrithion forudsatter en omhyggelig
vurdering af undersogelser, der er udfert af producenten. Dette har ikke
varet muligt inden for rammerne af dette projekt.

Kvalitetskriterier for zinkpyrithion foreslas til 0,01 pg/I for vand og 0,03-
0,4 pg/kg for sediment (vadvagt).

1.3.5 Irgarol

Irgarol er meget giftig for vandlevende organismer. Irgarol er et stof, der
er serligt giftigt for fotosyntetiserende organismer. De koncentrationer,
der hidtil er malt i miljget, overskrider markant de koncentrationer, hvor
der er vist effekter pa folsomme vandlevende organismer (f.eks. blere-
tang og marint perifyton). Bleeretang er en szrdeles vigtig komponent i
bl.a Osterswen, og det kan vare kritisk, at de felsomme livsstadier tids-
massigt falder sammen med isztningen og istandsattelsen af bddene i
forarsméanederne. Den langsomme nedbrydning af Irgarol indikerer, at
stoffet kan ophobes miljget. Det vurderes at Irgarol er moderat bicakku-
muterbar.

Kvalitetskriterier for Irgarol foreslas til 0,001 ng/l for vand og 0.0004-
0,02 ng/kg for sediment (vadvaegt).

1.3.6 Sea-Nine

Sea-Nine er meget giftig for vandlevende organismer, og det nedbrydes
kun langsomt i milj@et, hvor det bindes til sedimenter. Ophobning i le-
vende organismer kan ikke udelukkes pa det foreliggende grundlag. Der
foreligger ikke resultater af undersegelser af forekomsten af Sea-Nine i

miljoet.

De tilgengelige oplysninger er ikke entydige omkring nedbrydning af
Sea-Nine og karakteren af nedbrydningsprodukterne. Dette gaelder iser
under iitfrie, anaerobe forhold, som f.eks. kan forekomme, hvis Sea-Nine
bindes til akvatiske sedimenter.

Producenten har i december 1997 fremsendt en sammenfatning af under-
sogelser om aerob og anaerob nedbrydning af Sea-Nine, som er udfert i
1991 og 1992. Det vurderes, at det krever en detaljeret gennemgang af
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de tekniske rapporter, for en endelig vurdering af nedbrydningen og om-
dannelsen af Sea-Nine kan foretages.

Kvalitetskriterier for Sea-Nine foreslas til 0,01 pg/l for vand og 0,6 pg/kg
for sediment (vidvagt).

1.4 Vurdering af sundhedsfarlighed

1.4.1 Tributyltinforbindelser

I forbindelse med klassificering efter Radets direktiv 67/548/EQF er tri-
butyltinforbindelser generelt klassificerede som hud- og ejenirriterende
(Xi; R36/38), farlige ved hudkontakt (Xn; R21), giftige ved indtagelse
samt giftige med mulighed for alvorlig sundhedsfare ved lengere tids
pavirkning ved indinding og indtagelse (T; R25-48/23/25). Tributyl-
tinoxid (TBTO) er opfert pd Arbejdstilsynets allergiliste som et kontak-
tallergen.

Miljestyrelsen har vurderet, at anvendelsen af TBTO i forbindelse med
trebeskyttelsesmidler ber betragtes som varende serlig farlig for sund-
heden. Miljestyrelsen har pd denne baggrund indledt en forbudsprocedu-
re mod TBTO.

1.4.2 Diuron

Diuron markes med risikosaztningen R48/22 - “Farlig: mulighed for va-
rig skade pé helbred ved indtagelse” pa grund af observerede effekter pa
blod og bloddannende organer.

Den svenske Kemikalieinspektion vurderer, at Diuron har et svagt kreeft-
fremkaldende potentiale og en svag tendens til at inducere kromosomfor-
andringer i legemsceller. En tilsvarende vurdering er ikke foretaget i
Danmark, og det anderledes syn pd Diuron i Sverige kan skyldes, at
Kemikalieinspektionen har foretaget sin vurdering pé baggrund af andre
undersegelser end de. der har udgjort vurderingsgrundlaget i Danmark.

1.4.3 Kobberforbindelser
Der foreligger meget fa oplysninger om kobber(Poxid og kobber(Ijthio-
cyanats giftighed.

Kobber(I)oxid er optaget pa listen over farlige stoffer som sundhedsska-
delig med risikosetningen R22 “farlig ved indtagelse™. Desuden anses
kobber(I)oxid for ojenirriterende, men stoffet er ikke mzrket som sadant
i listen over farlige stoffer (Milje- og Energiministeriet 1997). Kob-
ber(I)oxid er optaget pa Arbejdstilsynets liste over allergifremkaldende
stoffer som et kontaktallergen, men generelt er der rapporteret meget fa
allergiske tilfzlde efter indtagelse eller efter hudkontakt med kobberfor-
bindelser hos mennesker.

Indanding af kobberstov. -reg og -dampe ma anses at vare let irriterende
for de gvre luftveje og i serlige tilfelde at kunne give influenzalignende
symptomer. Arbejdstilsynet har foresidet en arbejdshygiejnisk granse-



veerdi péd 1,0 mg kobber/m’ for kobberpulver og -stev og en anden vardi
pa 0,1 mg kobber/m’ for kobberrag (Arbejdstilsynet 1996).

1.4.4 Irgarol

Irgarol er fundet hudsensibiliserende i en test pa forsegsdyr og opfyider
derfor kriterierne for klassificering som sensibiliserende og farebetegnel-
sen lokalirriterende (Xi; R43).

Der er rapporteret om et enkelt tilfzelde af hudallergi hos en person, som
har arbejdet med antibegroningsmaling igennem flere ar.

Irgarol er ikke optaget pa listen over farlige stoffer (Miljg- og Energimi-
nisteriet 1997) og har sa vidt vides ikke vaeret genstand for serlige dan-
ske sundhedsmasssige vurderinger.

1.4.5 Sea-Nine

De storste sundhedsmassige problemer ved anvendelse af Sea-Nine i
antibegroningsprodukter anses at vere stoffets hud- og gjenirriterende
egenskaber samt stoffets allergifremkaldende potentiale og dets ret haje
akutte giftighed ved indanding. P4 basis af de foreliggende oplysninger
ber Sea-Nine klassificeres som lokalirriterende med symbolet Xi. Stoffet
angives at vere gjenirriterende. men det er ikke muligt at vurdere svaer-
hedsgraden af denne effekt (R36 eller R41). Det er ligeledes ikke muligt
at vurdere stoffets hudirriterende potentiale pa baggrund af de forelig-
gende data.

Sea-Nine er ikke optaget pa listen over farlige stoffer (Miljo- og Ener-
giministeriet 1997) og har sd vidt vides ikke vzeret genstand for sarlige
danske sundhedsmassige vurderinger.

Miljo- og sundhedsmassigt relevante data for de vurderede stoffer er
samlet i tabel 1.1. og 1.2.
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Tabel 1.1

Klassificering og miljeegenskaber

Stof Klassificering * Nedbrydelighed' Bioakkumulerbarhed
TET Xn; R21 Primzr nedbrydning | Haj
T; R25-48/23/25 | Fuldstzndig ned-
Xi; R36/38 brydning, tY2: maneder
- A
Diuron Xn; R48/22 Primar nedbrydning | Moderat
Fuldstzndig ned-
brydning ubetydelig
Kobber Xn; R22 Persistent Moderat til haj
Zinkpyrithion | T; R22/23/41/38 Primar nedbrydning | Ukendt
Xn; R20/22/36/38 | Fuldstendig ned-
brydning, t%5: méneder
- ar
Irgarel Xi; R43 Primar nedbrydning | Moderat
Fuldstendig ned-
brydning ubetvdelig
Sea-Nine Xi Primer nedbrydning | Ukendt
Fuldstendig ned-

brydning. t/2: 3-6
maneder

1:  Primer nedbrydning betyder, at stoffet omdannes til mere eller mindre stabile
nedbrvdningsprodukter. Fuldstendig nedbrydning betyder, at stoffet nedbrydes
til simple, uskadelige forbindelser som f.eks. kuldioxid, vand og biomasse.

2. t% er en estimeret halveringstid for aerob nedbrvdning.

[F3]

Irgarol og Sea-Nine er klassificeret i forbindelse med udarbejdelsen af denne

rappott.

Tabel 1.2

Malte koncentrationer i miljoet samt forslag til kvalitetskriterier

Stof Koncentrationer i miljget' Kvalitetskriterier
Vand Sediment Vand Sediment

e/l ug/ke terstof ugA pg/ke torvaegt

TBT <0,01-0,07 <1-418 0,00001 0,002-0.3°

Diuron 0,028 <20 0,01 0,75

Kobber 0,4-4 0,1-87 2-112° 19000-

142000°

Zinkpyrithion tkke méalt Ikke malt 0,01 0,15-2°

Irgarol 0.017-0,04 0.002-6.5 0,001 0,002-0.1°

Sea-Nine [kke mélt Ikke malt 0,01 3

1:  MAalt uden for havne og i kystnare omréder i saltvand.
2. Torvegtsbaseret kriterium beregnet ud fra 20% torstof i sediment (EU [997).
3:  Kriterier fastsat i andre lande

Antibegroningsmidlerne er p& nuvarende tidspunkt kun officielt klassifi-
ceret med hensyn til deres effekter pad mennesker (tabel 1.1). Nér stoffer-
ne ikke har nogen fareklassificering med hensyn til effekter i vandmilje-



et, skyldes det. at ingen af stofferne er miljsfareklassificeret i EU. Der er
forstag til miljefareklassificering af TBT og Diuron, som begge foreslds
klassificeret med N; R50-53, “miljefarlig”, “meget giftig for organismer,
der lever i vand” og “kan medfore ugnskede langtidsvirkninger i vand-
miljeet” (personlig kommunikation, Frank Jensen, Miljestyrelsen, januar
1998). Desuden vurderes de miljemassige egenskaber for Irgarol at op-
fylde kriterierne for de ovennavnte forslag til miljefareklassificering af
TBT og Diuron.

Alle de vurderede antibegroningsmidler er szrdeles giftige for vandle-
vende organismer. Da TBT, Diuron og Irgarol desuden er vanskeligt
nedbrydelige (tabel 1.1), ma de koncentrationer af disse stoffer, der ved
flere lejligheder er pévist | vand og sediment anses for at vare en alvorlig
miljebelastning. For de svrige aktivstoffer er der sterre usikkerhed om
deres skebne i miljeet. Den giftige kobber vil muligvis blive inaktiveret i
miljoet i sterre eller mindre grad, nir kobber frigives fra bundmalingen.
Den biologiske nedbrydning af Sea-Nine og zinkpyrithion, herunder ned-
brydningens virkning pa stoffernes giftighed. har ikke varet tilstreekkeligt
belyst i forbindelse med udarbejdelsen af denne rapport.

Det fremgar af tabel 1.2, at kvalitetskravene for TBT, Diuron og Irgarol
er markant overskredet i flere tilfelde for vand og sediment. 1 falge Mil-
j#- og Energiministeriets bekendtgerelse nr. 921 af 8. oktober 1996
(Miljo- og Energiministeriet 1996) er overskridelse af kvalitetskravene
kun tilladt, ndr der er fastsat et nzromridde med lempet malsztning og
under forudsztning af, at der i neromréadet ikke forekommer koncentra-
tioner, der kan medfore akut giftvirkning. Oplysningerne om stoffernes
akutte giftvirkning, der er prasenteret i denne rapport, viser, at de milte
koncentrationer i havvand (tabel 1.2) kan medfere akutte effekter over
for falsomme grupper af vandlevende organismer.

1.5 Alternativer til kemiske antibegroningsmidler

P4 nuvarende tidspunkt er de mest oplagte alternativer til biocidholdige
antibegroningsmidler at finde indenfor de mekaniske metoder, der f.eks.
bruger berster eller hejtryksspuling til at fierne begroningen fra badenes
bund. Der findes biocidfrie skibsmalinger. og flere nye malingtyper er
under udvikling, men det vurderes. at sidanne alternativer ikke er til-
strekkeligt udviklede og afprovede til at erstatte biocidholdig skibsma-
fing. De vigtigste mekaniske metoder og status for biocidfrie malinger er
beskrevet nedenfor. -

1.5.1 Mekanisk rensning af lystbade i Danmark

I Danmark er en mekanisk badvaskemaskine under udvikling i Kolding
havn. Den nuverende status er, at vaskemaskinen behever mere udvik-
ling og tilpasning. De test, der har veret udfort af producenten KBK
Boatcleaner ApS i 1997 har i felge producenten vist, at vaskemaskinen
foretager en p=n afrensning pa 60% af bddens bund (KBK Boatcleaner
ApS 1997). Ifolge producenten vil der kunne opnas en rensning af yderli-
gere 30% af bundarealet ved en ®ndring af maskinens torsionsled. De
sidste 10% athznger af skrogets form og vil hojst sandsynligt kunne fjer-
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nes ved en ekstra rensning pa det padgeldende sted. KBK Boatcleaners
ApS konkluderer, at med en regelmeessig mekanisk rensning 4-6 gange i
lobet af sasonen, vil rurer og alger ikke udgere noget aivorligt begro-
ningsproblem. KBK Boatcleaners ApS ser ud fra et marinbiologisk og
skibsteknisk synspunkt intet til hinder for at benytte mekanisk rensning
som alternativ til kemiske antibegroningsmidler. KBK vil i ner fremtid
afpreve vaskemaskinen ved rensning af s& mange bdde som muligt.
Herefter vil vaskemaskinen blive leftet pa land for bestigelse af eventuel-
le skader og fejl.

En metode, hvor bédenes bund indesluites af en presenning, mens de
ligger i havn, er foresldet af den danske biolog Hepner Petersen. Presen-
ninger placeres som et skert omkring baden, s& lystilferslen begrenses,
hvorved algevaeksten hammes. Desuden vil vandet omkring béden stid
stille, hvilket medfarer, at vandkvaliteten i lebet af et par uger bliver s&
dérlig, at fastsiddende dyr og planter der. Metoden kraver, at badene
med jevne mellemrum ligger stille og indesluttes af presenningen.

1.5.2 Udvikling af rensningsstationer i Sverige

I Sverige har man udviklet metoder, hvor bidene renses med berster
(STARK Boat Washer) eller ved hejtryksspuling (RULE) i selve havne-
bassinet. Rensningen i havnebassinet har den fordel, at badene ikke skal
loftes pa land. Dette ger rensningen billigere, og der spares tid. Begge
metoder kraever, at badene er behandlet med en hard maling, som kan
modstd den mekaniske pavirkning.

1 seesonen 1995 blev STARK Boat Washer afprevet pa 32 bide. Resulta-
tet af testen var generelt positivt ifgige Kemikalieinspektionen i Sverige
(KEMI 1996). Rapporten fra Kemikalieinspektionen opsummerer, at
93% af deltagerne i testen ville bruge STARK vaskemaskinen, hvis det
var forbudt at anvende biocidholdig maling. En mindre del af testdelta-
gerne, 80%, mente, at de ville anvende STARK uden et forbud mod bio-
cidholdig maling, hvis vaskemaskinen var tilgengelig i nerheden af de-
res bade, og prisen per vask ikke var for hgj. Kemikalieinspektionen an-
giver, at storstedelen af begroningen fjernes ved behandlingen i vaske-
maskinen. Den nuvarende udgave af STARK vaskemaskinen kan ikke
anvendes til alle typer af lystbade, idet baden ikke ma vaere bredere end 3
meter, den ma ikke have dvb kel, og den ma ikke have indenbords motor.
En anden begrensning for STARK vaskemaskinen er, at badens stevn
ikke vaskes under rensningen af badens bund. Imidlertid laftes stevnen
under vasken, hvorved stevnen lettere kan renses med handen eller med
en trykvasker. Producenten har udarbejdet planer for en forbedret vaske-
maskine, som ogsa kan vaske bade med dyb kel.

Hajtryksspuling (RULE). mens badene befinder sig i havnebassinet, er
udviklet i Sverige igennem de sidste &r. Metoden anses stadig for at veaere
under udvikling og Batbranchens Riksforbund medgiver. at metoden kan
anvendes pd mange forskellige badtyper. Maskinen er imidlertid dyr at
instatlere og Bétbranchens Riksférbund mener, at metoden er urealistisk
dyr. Prisen for en behandling i RULE vil i vaere omkring 250 svenske kr.
(mens prisen for en rensning ved anvendelse af STARK vil vere ca. 100
svenske kr.) (Johnson 1907},




Heoijtryksspuling af bide, som tages op af vandet, er en meget effektiv
metode til at fjerne begroning. De praktiske forhold i forbindeise med
optagning af bide er undersegt og evalueret i Sverige (KEMI 1992b,
Johnson 1997). Kemikalieinspektionen i Sverige konkluderer, at man
med relativ enkel teknik kan bygge effektive rensningsstationer med stor
kapacitet. I Kemikalieinspektionens rapport (KEMI 1992b) angives det
feks., at det vil tage 10-15 minutter fra det tidspunkt, hvor baden leftes
ud af vandet, til den rensede bad er sgsat. Prisen for en hejtryksspuling af
en bad, inklusive optagning med transportband, gaffeltruck clier optag-
ningsvogn, er estimeret til at veere mindre end 200 svenske kr.

1.5.3 Alternative skibsmalinger

Der er i dag en lang razkke biocidfrie skibsmalinger under udvikling.
Ideen med disse produkter er primert at skabe en overflade, som mini-
merer begroning. De nye malingtyper omfatter f.eks.:

Silikonebaserede glatte eller selvpolerende produkter uden biocider.
Producenterne anser ikke disse produkter for at vaere anvendelige til lyst-
bade i danske havomrader (CEPE 1997).

Kulhydratbaserede produkter. Disse malinger giver en meget vand-
holdig overflade, som ikke er artraktiv for begroning (Johnson 1997).
Sadanne produkter er under udvikling og findes ikke pd markedet endnu.
Et produkt af denne type forventes afprovet i Sverige i labet af 1998.

Produkter med enzymer eller biologisk nedbrydelige biocider. Det
har varet forsegt gennem flere ar at udvikle malingtyper uden miljoska-
delige biocider. P4 nuveerende tidspunkt finder der ikke sddanne produk-
ter pd markedet.

Produkter med fiberhar. Der er udfort forseg i Sverige med maling
indeholdende fiberhér. Undersogelser har vist, at fiberharene ikke forhin-
drer begroning, og at beleegningen eger friktionen mellem bad og vand
(Johnson 1997).

1.5.4 Anmbefalinger

P4 nuverende tidspunkt er de mest oplagte alternativer til biocidholdige
antibegroningsmidler at finde indenfor de mekaniske metoder, da nye
malingtyper uden de traditionelle biocider hidtil har vist sig at have util-
strekkelige tekniske egenskaber. Hojtryksspuling pa land er en meget
effektiv metode til flernelse af begroning, og metoden vurderes at vare
praktisk anvendelig til rengering af forskellige badtyper. Mekanisk rens-
ning med vaskemaskiner eller hojtryksspuling i havnebassinet er under
udvikling og afprevning. Udviklingen af vaske- og rengeringssystemer
ber opprioriteres, og maskinerne ber pa et tidligt tidspunkt testes pd
mange forskellige badtyper. En sidan afprevning skennes nedvendig for
at dokumentere, at maskinerne er effektive (ogsd pa “kritiske omrader™
som ror, skrue og vandindtag) og ikke beskadiger badene.



| forbindelse med de mekaniske metoder skal man vare opmarksom pd
det materiale. der vaskes af badene., Med mindre der fastsattes regler for
fjernelse af bundmaling og kontrolleret opsamling af affaldet, vil vaske-
vandet uundgaeligt indeholde giftige stoffer fra malingen. Det vil veere et
paradoks at fremme alternativer til biocidholdige midler, hvis udsigten
er, at de giftige stoffer i en arreekke vil forekomme i vaskevandet. Dette
farer til anbefalingen, at vaskevandet ikke umiddelbart blandes med van-
det i havnebassinet. Der kan eventuelt etableres recirkulationssystemer,
hvor vaskevandet bruges mange gange, og hvor malingrester bundfeeides.
far vaskevandet ledes ud i havnebassinet som foresldet af Kemikaliein-
spektionen i Sverige (KEMI 1992b). Motivationen for at anvende de al-
ternative rengoringssystemer er imidlertid at spare udgiften til bundma-
ling. Safremt de alternative metoder etableres i tilstrekkeligt omfang, vil
vaskevandet ikke i fremtiden indeholde giftstoffer og skal derfor ikke
nedvendigvis renses.

Et andet problem kan vzre, at den begroning, der vaskes af badene, kan
forringe iltforholdene i nzrheden af rensningsstationen. Betydningen af
denne tilforsel af iltforbrugende organisk materiale underseges i Sverige
(KEMI 1996). Det organiske materiale (rurer og alger) vil imidlertid ogsd
kunne bundfzldes. inden vaskevandet ledes ud i havnebassinet.

Det m4 anses for sandsynligt, at en del sejlere vil foretrzkke at bruge
biocidholdige antibegroningsmidler, hvis der er grund til skepsis over for
de mekaniske metoder, eller hvis den mekaniske rensning er for besver-
lig. Nar 80% af deltagerne i testen af den svenske STARK metode var
indstillede pa at benytte metoden uden et forbud mod kemiske antibe-
groningsmidler. skal der sikkert legges meget i forudsztningen. at va-
skemaskinen skulle vere tilgeengelig i nerheden af baden. Dette indbe-
fatter formodentlig, at badejerne ikke uden videre vil ligge i ko i havne-
bassinet for ar fa vasket baden.

Udviklingen og udbredelsen af de alternative metoder er i dag for util-
streekkelig til. at disse metoder pa meget kort sigt kan erstatte de kemiske
antibegroningsmidler. Det vurderes, at de metoder. der er under udvik-
ling, i lobet af fa ar vil veere tilstrekkeligt afprovede til, at de kan imede-
komme behovet for en biocidfri rensningsteknologi. Udbredelse og an-
vendelse af de alternative metoder i Danmark krever dog, at der etabie-
res rensningsstationer i de fleste lystbidehavne og badklubber.



Navne og synonymer

Lystbade

Andre anvendelser

2 Kortlegning af forbrug og
emissioner

Forbrug og emissioner er forsegt kortlagt for de 5 antibegroningsmidler
TBT, kobber, Diuron, Irgarol og Sea-Nine. Kortleggelsen er dels baseret
pa en spergeskema undersegelse til producenterne af bundmalinger, der
forhandles i Danmark, dels ved litteratur studie. For TBT holdige malin-
ger findes kobberfrie typer, ellers er alle malingtyperne baseret pa kob-
ber.

2.1 Tributyltinforbindelser

2.1.1 Kemiske data og definitioner

Det aktive stof er forbindelsen tri-n-butyltin (TBT), der er et tetravalent
tin med 3 kovalent bundne n-butylkeder mens den ledige plads beszttes
af en anion eller en organisk forbindelse.

Hyppigst anvendte TBT forbindelser i biocider er angivet i tabel 2.1.

Tabel 2.1
Hyppigst anvendte TBT forbindelser

Trivialnavn Systematisk navn CAS nr. Anvendelser

Tributyitin-naphtenat | Stannane. tributyl-mono- 85409-17-2 | Trzbeskyttelse
{naphtenovloxy)- derivater

Tributyltinoxid/ bistributylstannoxid 56-35-9 Trabeskyttelse.
bis-(tributyltin)oxid antibegroning
Tributyltinfluorid Stannane, tributyl-fluoro 1983-10-4 | antibegroning
Tributyltinklorid Stannane, tributyl-chloro 1461-22-9
Tributyltinmethacrylat/ | Stannane. tributyl-2- 25354-18-7 | antibegroning
methylmethacrylat co- | methyl-1-ox0-2 pro-

polymer pyDoxy-~/

2.1.2 Forbrug i Danmark

TBT har siden 1991 veret forbudt i Danmark til bade under 25 meters
lengde, dvs. hovedparten af de danske lystbade. De produkter, der szelges
til lystbade, indeholder ikke TBT.

TBT anvendes i antibegroningsmidler til skibe over 25 meter. harde og
blede typer bundmaling er TBT oftest tilsat som bis-TBToxid (TBTO)
eller TBTfluorid (TBTFD). [ selvpolerende bundmaling er TBT-methacry-
lat bundet i en copolymer med methyl-methacrylat. Ved hydrolyse af
copolymeren frigives TBThvdroxid (TBTOH). TBT kan dels virke 1
Lombination med kobber. dels i nyere malingtyper som eneste biocid.
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TBT benyttes industrielt i trebeskyttelse mod rdd og svamp. TBT tilsaet-
tes i en lang razkke formuleringer hvor den ledige gruppe er substituerct
med forskellige organiske forbindelser eller anioner.

TBT anvendes desuden i en rekke industriprocesser som ikke vil blive
gennemgdet her, da det drejer som om smé mangder eller processer, der
skennes ikke at tilfore betydelige mengder til havmiljeet. Det skennes, at
der med spildevandet tilfores < 5% af den samlede TBT tilforsel til de
danske havomréader (Miljestyrelsen 1997b) Der er dog i nye mélinger fra
Senderjyllands Amt fundet koncentrationer i sediment ner spildevands-
udleb pé niveau med lystbaddehavne.

Herudover anvendes andre organotin-forbindelser i en lang rakke indu-
striprocesser.

2.1.3 Emissioner til miljoet - kilder- meengder

Antibegroningsmidler er den vigtigste kilde til TBT i vandmiljeet. I
Danmark bekrzftes dette af en massestromsanalyse foretaget af Miljesty-
relsen (Miljostyrelsen 1997b). Op til forbudet i 1991 har TBT vzret an-
vendt til lystbade i ca. 20 ar og anvendes fortsat til skibe over 25 meter..
Det er dog muligt, at der finder et vist illegalt forbrug sted, enten ved
brug af gamle, private lagre eller via videresalg fra veerfter. Sterrelsen pa
dette forbrug kendes ikke, og derfor er emissionemne ved péfering og
sejlads heller ikke kendt, men de anslas at vaere ubetydelige.

De fortsatte emissioner stammer derfor fra nye input (fra sterre skibe)
samt genophvirvling og genoplesning af TBT fra sedimentet i havneom-
rader. Den storste frigivelse fra sedimentet fis ved udgravning af havne-
omrademne.

Der er ingen produktion af TBT i Danmark. Stoffet importeres til brug i
produktionen af bundmaling til sterre skibe. Det anslés, at det meste af
denne produktion eksporteres, enten direkte eller pafort skibe, der bliver
bygget/behandlet i Danmark.

Der pafgres TBT til sterre skibe pa verfierne. Ved pafering regnes med
et spild (forbisprajt) pa 20-50%, hvoraf en del vil ende pé land og en del i
havmiljeet. Denne tilforsel er sandsynligvis ikke uveesentlig.

Det ans!s i en arbejdsrapport fra Miljostyrelsen at den arlige mangde
organotin, der tilferes de indre danske farvande (defineret som syd for
Skagen-Goteborg linjen og vest for nord-syd linjen Trelleborg - Tysk-
land) ved sejlads med stor usikkerhed ligger mellem 0,2 og 1,4 tons or-
ganotin (malt som tin), hovedsageligt tilfert som TBT (Miljestyrelsen
1997b).

Pi grund af forbudet mod at anvende TBT-holdig bundmaling pé skibe
under 25 m, mé det antages. at der kun tilferes ubetydelige mangder
TBT til vinterpladserne i forbindelse med afrensning af lystbidene. Area-
lerne vil dog sandsynligvis indeholde store mangder TBT, der stammer
fra afrensning af lystbade for og de forste ar efter forbudet. Dette under-
bygges af malte koncentrationer af TBT samt nedbrydningsprodukterne



DBT og MBT pé en rzkke lystbddehavnes vinterpladser i Kebenhavns-
omradet (tabel 2.2). Der vil formodentlig ske en vis udskylning fra vin-
terpladserne direkie til havmiljoet.

Starre skibe vil normalt blive vediigeholdt pa et skibsvarft. Det anslas, at
ca. 1/3 af malingen sidder tilbage pa. Normalt vil overfladen blive spulet
ren, og derefter biiver den nye maling pafart ovenpa. Ved afrensning af
maling pa verfter bliver processpildevandet renset inden det udledes i
havmiljeet. Der er fastsat en greensevardi for udledning af TBT pi 0,02
mg/l, svarende til 8,2 pg Sn/l.

Tabel 2.2
Organotin  koncentrationer pd vinterpladser | Kobenhavnsomridet

(Miljokontrollen Kobenhavn 1996).

TBT DBT MBT
mg Swkg vad veegt | mg Snkg vad veegt | mg Snikg vad veege
Laveste og hejeste 0,005-4,0 0,007-2,05 <L.0.D-0,032
Middel 1,3 0,4 8,01

2.1.4 Udviklingstendenser

TBT anvendes fortsat til store skibe, idet der ikke er effektive alternati-
ver. Der er dog international bevagenhed pa omrédet, iser i internationa-
le organisationer som bl.a. IMO, OSPAR og ICES.

Det forventes, at brugen af TBT i antibegroningsmidler skal udfases
frem til 4r 2008 (Kjzr. E.B., indleeg pad workshop: Skibsmalinger i dan-
ske havomrader. Effekter og skabne i miljset. Danmarks Milje Underse-
gelser, 2. december 1997).

2.2  Diuron

2.2.1 Kemiske data og definitioner

Diuron (3-(3,4-dichorophenyl)- 1, I-dimethylurea, CAS nr. [330-54-1]) er
et herbicid, der tilszttes bundmaling i kombination med kobber, for at
hindre algevakst.

Synonymer og handelsnavne: Diuron; DMU; DCMU: BSI; E-ISO, Kar-
mex

Fremstillet ferste gang i 1972.
2.2.2 Forbrug i Danmark
Salget af Diuron i Danmark som bekempelsesmiddel (antibegroning tkke

inkluderet) fremgér af bekempelsesmiddelstatistikken (Miljgstyrelsen
1997d) og er angivet for 1993-1996 i tabel 2.3,

27




Lystbade

Andre anvendelser

28

Tabel 2.3
Salg af Diuron som bekempelsesmidde! 1993-1996

Ar kg aktivstof
1993 27.364
1994 23431
1995 31.400
1996 7.424

Anvendes som antibegroningsmiddel som alternativ til Irgarol 1051.
Diuron anvendes som antibegroningsmiddel i kombination med kobber.

[ Danmark er det i begraenset omfang tilladt at anvende Diuron som be-
keempelsesmiddel. Da der er kendte effekter pi vandlevende organismer,
er det ikke tilladt at anvende stoffet nermere end 10 meter fra vandleb
(Miljestyrelsen 1997¢).

Diuron ma som bekampelsesmidde! anvendes til priklebede i plantesko-
ler, pyntegrent, juletrmer, busketter, lzhegn, foryngelse samt under
frugttreeer og frugtbuske (Miljostyrelsen 1997¢).

[ antibegroningsmidler til sterre skibe anvendes Diuron, om end i mindre
udstreekning end til lystbade.

2.2.3 Emissioner til miljset
Se opgerelsen under “Emissioner/forbrugs dataindsamling”.

2.2.4 Udviklingstendenser

Diuron anvendes i stigende udstrazkning som antibegroningsmiddel i
stedet for Irgarol 1051. Som antibegroningsmiddel er Diuron derfor i
stigning, i modsa:tning til landbaserede anvendelser, hvor anvendelsen af
Diuron er faldet drastisk fra 1995 til 1996.

2.3  Kobber

2.3.1 Kemiske data og definitioner

Kobber er et grundstof, atom nr. 29, symbol Cu. Kobber herer til i gruppe
IB i det periodiske system, sammen med guld og selv. Kobber findes
som metallisk kobber, i sulfider, arsenider, klorider og karbonater. Som
mineral findes kobber oftest i chalcopyrite (CuFeS,). Kobber indgér i en
rekke metalloenzymer, og er et essentielt sporstof i mange organismer og
planter.

2.3.2 Kobber i Danmark
Indholdet af kobber i indlgbsvand til spildevandsanlag er fundet til 56-
130 pg/l i aflebsvand er der fundet 2-28 ng/l. Hovedparten af kobber




Kobber i bundmalinger
til storre skibe

bundfeldes i slammet (indholdet falder en faktor 4-100 fra indleb til ud-
lgb), der har et indhold pa 260-555 mg Cu/kg TS. For hele landet estime-
res 64,7 tons i indleb, 11,4 tons i udleb og 51,4 tons i slam (Milje-
styrelsen 1996). Indholdet i slam svarer nogenlunde til indholdet fundet i
havneslam (150-600 mg/kg) og indholdet i grus pd vinteropbevarings-
pladser (op til 1390 mg/kg). Ved slebestederne er fundet helt op til
18000 mg/kg.

Kobberindholdet i danske dyrknings- og naturjorde er bestemt i 1992/93
til 7,0 mgkg TS (medianverdi) for 393 prever, med medianveerdi 5,6
mg/kg TS i sandjorde (n=226} og 9,0 mg/kg TS i lerjorde (n=167)
(Larsen et al. 1996). Kobber er fundet i grundvand med en middelverd:
af alle fundne koncentrationer pa 0,88 ug/l (median 0,24 pg/l) med de
laveste koncentrationer under skovarealer (0,2-0,3 ng/l) og de hgjeste
under bebyggede og befestede arealer (0,8-1,1 pg/l). For grundvandet
under landbrugsarealer i omdrift findes en middelvaerdi pa 1,1 pg/l, mens
den tilsvarende vaerdi for landbrugsarealer i omdrift med stort dyrehoid,
gres og braklagte marker er 0,7 pg/l (GEUS 1996).

Deposition er estimeret til 1-1,5 mg/m’ over land og 1-1,1 mg/m2 over
vand i 1993 (Hovmand, personlig kommunikation, 1997). Dette giver et
samlet atrmosfzre bidrag pd 38-42 tons til havet. Bidraget er ca. 10 gange
storre end den danske emission, og hovedparten stammer sandsynligvis
fra kobber og nikkel produktion uden for Danmark. Nedfaldet over land
malt i mosser er faldet med 30% siden 1985, til 4,7 ug Cu/g mos 1 1995
(Rithling er @/. 1996). Anvendes en simpel formel for omregning af ind-
hold i mos til atmosfere deposition, som siger at koncentration i mosser-
ne er ca. 4x den atmosferiske deposition, finder mosundersegelsen 1
1995 en deposition pa 1,2 mg Cu/m?, hvilket svarer meget godt til Hov-
mands skon for 1993. Man skal dog bemzrke, at kobber er et essentielt
metal. og at der derfor er et vist nedvendigt basisindhold i mosser
(minimumsvardi for 1995 blev fundet i Sverige til 1.4 ng/g).

2.3.3 Forbrug i Danmark
Der er i 1996 lavet en massestrgmsanalyse for kobber (iszr baseret pa

1992/1993 tal) (Miljostyrelsen 1996). Hvor intet andet er angivet stam-
mer data i det felgende fra denne rapport. Det samlede forbrug er opgjort
til 28-42.000 tons, hvor metallisk kobber stod for 92,3%, heraf bilev 26%
anvendt som elektriske ledere o.l., 17% blev anvendt i armaturer, menter
og andre stobte kobbervarer, 13% indgik i byggematerialer, 12% i trans-
portmidler og 11% i elektriske maskiner. Resten gik til elektroniske pro-
dukter. belysningsartikler og andet. Som kemisk forbindelse blev anvendt
2.9%. heraf 1.4% som tilsetning til foderstoffer, 0,6% til trykimpraegne-
ringsmidler og pesticider og 0,1% i antibegroningsmidler. De sidste 4.4%
findes som folgestoffer i iser stal (4%), fossile brzndsler og andet.

Ifolge Miljostyrelsen (1996) anvendes der 100-130 tons selvpolerende
bundmaling med et indhold pa 20% kobber. Det ansls, at 2/3 af kobbe-
rindholdet frigives under sejlads, hvilket giver et samlet tab pé 18-26 tons
Cu/ar. Den resterende maengde kobber afrenses med resten af malingen
ved hejinvksspuling/sandblesning, men udledningen fra starre varfier er
reguleret. idet der kreeves rensning med en grensevardi for kobber i
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spildevand pa 1 mg Cwl (Miljestyrelsen 1991). Dette giver en samlet
udledning pa 10-422 kg/ar uden 2-timers bundfzldring, og 20-60 kg/ér
med bundfzldning. Tidligere blev storre skibe bundmalet hver 2. ar.

Beregningerne i forbindelse med massestromsanalysen (Miljgstyrelsen
1996) er baseret pa wldre data, og nye malingtyper gor, at der dels kun
meles hvert 3-4. r, ligesom de nye selvpolerende malinger ikke renses
heit af, men spules rene, hvorefter det nye lag maling péfares ovenpd
resten. Endelig er nogle af malingtyperne ikke kobber baseret, men inde-
holder kun TBT. Dette mindsker de beregnede kobber udledninger, men
da pavirkningerne af danske farvande fra storskibsfarten er international
har det ikke varet muligt at skenne bedre i dette projekt.

Opsummerende er det ansldet, at der tabes <1 tons/dr ved afrensning,
<(,5 tons/ar med spildevandet.

Til lystbade anvendes i stor udstrackning kobberbaserede midler. For Egé
Marina ved Arhus er der for nyligt udgivet en rapport fra Arhus Amt
(Jensen & Heslop 1997a). Ega Marina har plads til ca. 700 bade, som alle
males 1 gang om &ret med i gennemsnit 1,8 liter bundmaling pr. bad
(svarende til 700 g kobber/bad). Ved at méle pa aflebsvandet fra afrens-
ningen med hejtryksspuling fandtes en frigivelse pa 1-5 g kobber pr. bad,
hovedparten partikelbundet. Ved brug af kraftig mekanisk afvaskning
med skotsvamp fandtes dog noget hejere indhold (78 g pr. bad, med
1,2% terstof mod i gennemsnit 0,3% terstof ved hgjtryksspuling). Den
afvaskede mangde afhang ogsi af malingtypen, hvor de blede i snit af-
gav 4,0 g/bid (3.4-4.9 g). de selvpolerende 2,9 g/bad (0,8-3,3 g) og de
harde malingtyper 1,4 g/bad (0,8-2,2 g).

Total forbrug af kobber skennes til 329-658 kg for alle 700 bade. [ en
balance for badenes kobber skennes, at 500 kg pafares, 170 kg afgives
under sejlads og 3 kg tabes til havnen ved afrensning. Dette giver en rest
pa 327 kg kobber til landjorden (afslibning). Tilsvarende balance for
Vejle Amt (efter samme model og med reference til arbejdet i Arhus
Amt) giver et tab ved sejlads p& 817 kg, 15 kg ved afvaskning og 1.566
ke ved afslibning. Tallene vurderes af Vejle Amt som usikre (Vejle Amt
1997). Antallet af lystbade pladser i Fyns, Sgnderjyllands og Vejle amter
er opgjort til 8.353, 4.095 og 3.405 (i alt 15.853 havnepladser) fordelt pa
56, 24 og 10 (i alt 90 ) havne, hvoraf 7 i alt har anleg til rensning af
spulevand. Der kan i sommerperioden vare kraftig overbelegning i hav-
nene.

2.3.4 Emissioner til miljoet

Det er skonnet (Miljostyrelsen 1996), at kobberbelastningen til miljeet er
600-1.400 kg til luft. 17.000-25.000 kg til vand og 35.000-38.000 kg til
jord. Herudover deponeres 3.700.000-7.200.000 kg, og 400.000-800.000
kg indlegeres i jern og stdl eller indstabes i plastic.

Kobberbelastningen til havet opgeres til 18.000-28.000 kg fra antibe-
groningsmidler, 600-1.000 kg fra overfladebehandling (primart trykim-
preegneret tre i havneomrader), 1.000-4.000 kg fra pigmenter og farve-
stoffer, 50 kg fra handelsgodning og endelig <4.000 kg fra andre anven-



delser. Dette giver en estimeret samlet direkte udledning tif vand (inkl.
ferskvand) pa 20.000-38.000 kg.

Udover bidraget til vand findes et bidrag pa 440-590 tons til jord, 75-150
tons til forbreending/deponi og 50-190 tons til andet. Den relativ store
tilfarsel af kobber til landbrugsjorden kunne frygtes at give sterre ud-
vaskning af kobber pa sigt. Tab af kobber som folgestof giver yderligere
et bidrag til vand pa 5-8 tons, og jord pd 15-26 tons. Deponering/gen-
anvendelse m.v. ligger pa 1.100-2.000 tons, hvilket ogsa giver anledning
til en formodet storre udvaskning.

Atmosferisk deposition skennes at vare af samme sterrelsesorden som
de andre kilder tilsammen: 38.000-42.000 kg/4r mod 25.000-46.000 kg.
Tilforslen fra andre kilder sker typisk i havne eller ved udleb af
jer/rensningsaniag, hvor der kan optreede forhejede koncentrationer, set i
forhold til den diffuse atmosferiske belastning.

2.3.5 Udviklingstendenser

For trykimprzgneringsmidlerne er der i 1993 indgéet en aftale om at
mindske forbruget af krom og arsen. Generelt indeholder de arsenfrie
midler mere kobber, og derfor forventes et sterre forbrug. Dette forstaer-
kes af, at de arsenfrie midler er mindre effektive, og derfor kraever en 3-4
dobling af aktivmidlet.

Anvendelse af kobber til overfladeimpregnering er forbudt, hvilket giver
et mindre fald i kobber anvendelsen.

Udfasningen af TBT har betydet en eget anvendelse af kobber sammen
med de nye aktiv stoffer til lystbide. hvorimod nye kobber-frie TBT ma-
linger giver en mindre anvendelse af kobber til sterre skibe Det vurderes
at niveauet af kobber har stabiliseret sig igen pa det nuvarende niveau.
men hvis der foretages indgreb mod anvendelsen af co-biocider vil kob-
ber anvendelsen sandsynligvis stige yderligere uden dog at opnd samme
effektivitet af malingerne.

Den atmosfzriske deposition forventes at ligge pa samme niveau.

Udvaskning af kobber vurderes at stige svagt pga. den pgede kobberbe-
lastning af jorden. Hvor meget der bindes i jorden elier feres bort med
afgrader i forhold til stor en del der udvaskes er ikke umiddelbart til at
forudsige.

2.4 Irgarol 1051

2.4.1 Kemiske data og definitioner

Antibegroningsmidlet Irgarol 1031 (2-(tert- butylamino)-4-(cyclopropyi-
amino)-6-(methyithio)-1.3.5-triazine. CAS nr. [28159-98-0]) er et herbi-
cid af triazin-typen. Det er tet beslzgtet med det forbudte bekempel-
sesmiddel atrazin.
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Irgarol 1051 kombineret med kobber anvendes i mange lande i bundma-
linger til bade under 25 meters langde som afleser for det forbudte TBT.
Der er fundet rimeligt heje koncentrationer af stoffet i lystbddehavne i
England, Frankrig og Sverige (se tabel 2.4).

Tabel 2.4
Udenlandske undersogeiser af indholdet i vandsajlen af Irgarol 1051 i
ng/l.

Sted méned/ar | Marinaer Havne Estna- | Kyst- Reference

rine nzre
Cote d’Azur, Frankrig | 06/92 116-1.700 | <5-280 | - <5 Readman et al. 1993
Syd England 07-09/93 | 52-500 9-14 4-18 | <2-11 Gough et al. 1994
st England 04/95 682 - 1-39 - Zhou et al. 1996
@st England 06/95 536 - <1-10 | - Zhou et al. 1996
@st England 05/95 169 - 4-16 | - Zhou er al. 1996
SW England 07-08/95 | 28-127 - 124 | <1 Zhou et al. 1996
Sverige o4 98-405 - 3041 | <10 Dahl & Blanck 1996

-, ikke undersagt

Lysthade

Andre anvendelser
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2.4.2 Forbrug i Danmark
Irgarol 1051 anvendes kun til antibegroning.

Irgarol anvendes i mindre omfang som antibegroningsmidler til lystbade.

Irgarol anvendes i mindre omfang ogsé som antibegroningsmidler til
starre skibe.

Irgarol anvendes ikke som andet end antibegroningsmiddel, men andre
triaziner anvendes som ukrudtsmidler {(dog er der indfert forbud mod
brug af nogle af disse i Danmark).

2.4.3 Emissioner til miljoet
Se opgerelsen under “Emissioner/forbrugs dataindsamling”,

2.4.4 Udviklingstendenser

Brugen af Irgarol er kraftig reduceret fra 1996 til 1997 i malingtyper
solgt i Danmark. Det erstattes i stor udstrackning af andre midler (f.eks.
Diuron).

2.5 Sea-Nine

2.5.1 Kemiske data og definitioner

Sea-Nine 211, ogsd kaldet Rohm and Haas 287 eiler Kathon R*® (4,5-
dichloro-2-n-octyl-isothiazol-3-one, CAS nr.: 64359-81-5), er en isothia-
zolon-forbindelse i familie med en gruppe af biocider, der anvendes i




Lystbade

Andre anvendelser

kosmetik, seebe mm. (Kathon CG). Da dette stof er et kraftigt allergen er
der regulering pa indholdet af Kathon-stofferne i kosmetik (Rastogi, S.C.,
personlig kommunikation, 1997).

Sea-Nine 211 anvendes i bundmaling i kombination med kobber; f.eks.
indholder den amerikanske flides specialmaling 67% Kobber og 9% Sea-
Nine 211 (Rohm & Haas 1992).

Der er ingen industriproduktion af Sea-Nine 211 i Danmark. Stoffet im-
porteres til brug i produktionen af bundmaling.

2.5.2 Forbrug i Danmark
[ vores datamaterialer er der ikke anvendt Sea-Nine 211 i bundmaling ul

lystbade.

Sea-Nine er specialfremstillet som biocid til bundmalinger til skibe, sa vi
forventer ingen andre anvendelser af Sea-Nine 211.

2.5.3 Emissioner til miljoet
Anvendelsen af Sea-Nine 211 er ikke udbredt i Danmark. Stoffet er til

vort vidende iser lanceret pa det amerikanske og australske marked.

2.5.4 Udviklingstendenser
Sea-Nine 211 er stadig meget nyt pa markedet, men hvis stoffet lever op

til producenternes forventninger til effektivitet og lav miljefarlighed, kan
der forventes et stigende forbrug, da der er stor interesse for at finde
stoffer, der kan aflase TBT.

2.6 Emissioner/Forbrugsdataindsamling

Data indsamlingen har veret preget af god vilje, men data er udleveret
som fortrolige, hvorfor kun summer kan prasenteres. For sterre skibe er
der ikke udleveret tilstrekkeligt med data fra alle producenter.

Emissioner fra starre skibe er svaere at estimere, da vi ikke har kendskab
til andre landes (specielt stlandenes) forbrug af skibsmalinger. Der pas-
serer dagligt mange sterre udenlandske skibe igennem indre danske far-
vande (af storrelsesordenen 50.000/4r), ligesom verfterne vedligeholder
bade danske og udenlandske skibe med udledninger til folge. For kobber
og TBT er angivet estimater fra tidligere massestremsanalyser for kobber
og organotin, men for de andre stoffer er det ikke muligt med vores da-
tagrundlag at estimere udledningerne fra storre skibe.

Under gruppen “andre” optrazder 3 stoffer hvoraf zinkpyrithion udger
langt hovedparten (ca. 400 kg af de 500 kg i alt). For industrihavne kan
andre stoffer end de her omtalte optreede, afh@ngig af skibstrafikkens

oprindelse og bemaling.
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Der er i Danmark ikke nogen produktion af aktivstofferne i antibegro-
ningsmalinger, ligesom import/eksport til brug pé sterre skibe ikke er
kendt.

Til belysning af hvor i de danske farvande, den sterste emission af anti-
begroningsmidler kan forventes, oplyser Dansk Sejlunion (DS), at unio-
nen har 58.000 medlemmer, der skennes at eje ca. 50.000 bide. Antallet
af lystbide skennes storst | @Presund og Ostjylland (med overvaegt i Ore-
sund). Sejladsintensiteten skennes af DS sterst i Fyns Amt efterfulgt af
med Storstrems Amt og Arhus Amt (personlig kommunikation, Steen
Wintlev-Jensen, Dansk Sejlunion, december 1997).

Der kan i sommerperioden vare op til dobbelt si mange lystbade i dan-
ske farvande pga. turisme fra specielt Tyskland og Sverige, og eksporten
af maling pa lystbide fra Danmark vurderes at vere under den mangde
der tilferes indre danske farvande via turisme (dvs. udenlandske sejlere).

Importen af antibegroningsmidler til lystbdde og pesticider i 1996 er op-
gjort i tabel 2.5. Vi forventer, at der stort set ikke vare noget lager af
antibegroningsmaling, ligesom indkebt maling normalt forbruges fuidt
ud, siledes at antibegroningsmidde! opgerelsen ikke pavirkes af lagerfor-
skydninger imellem arene.

Tabel 2.5
Import af antibegroningsmidler | Danmark

Aktivstof (kg) Ar Kobber |Diuron | Irgarol Sea-Nine | TBT-Sn | Andre
Antibegroningsmaling

(Iystbade) * 1997 |S0.000 [2.600 |35 0 0 500
Pesticid 1996  |505.000 |7.242 0 0 6.095 |

a)  Producentoplysninger indsamlet til denne rapport

b) Bekempelsesmiddel opgerelse fra Miljostyrelsen

c} Zinkpyrithion anvendes i skelshampo og som konserveringsmidde! i andre
kosmetikprodukter {under 0,5% i produktet}). Det vurderes, at me&ngdeme er
relativt smé (under 100 kg) samt at hovedparten fortyndes betydeligt eller ned-
brydes inden udledning til havmiljpet.

Derimod kan der, pga. lovgivning eller nye og bedre aktivstoffer. ske
store forandringer i sammensatningen af antibegroningsmalingerne fra ar
til ar. som det f.eks. er sket med irgarol. der i 1996 nzrmest er udfaset |
danske antibegroningsmalinger.

Tilforsler af antibegroningsmidler til havmiljeet er opgjort i tabel 2.6. For
kobber er flere forskellige forbindelser omregnet til indhold af metallisk
kobber.

Der har ikke veeret tilstrekkelig data til at belyse problematikken om
storre skibe indenfor rammerne af dette projekt. Opgerelsen for Irgarol
stemmer ikke overens med observationerne i Arhus Amt (Jensen &
Heslop 1997b), hvor der i maj maned findes samme niveau af [rgarol og
Diuron. trods en faktor 100 mindre rgarol i masseopggrelsen. For ere-




sundsomrédet kan Irgarol forventes at indga i Svenske lystsejleres bund-
maling, da Diuron er forbudt, men der er ikke nogen umiddelbar forkia-
ring pé resultaterne fra Arhus Amt.

Tabel 2.6
Tilfarsler af antibegroningsmidler til havmiljeet i Danmark 1997
Aktivstof (kg) Kobber Diuron Irgarol [ Sea-Nine | TBT-Sn Andre
Lystbade 16.500-33.000 1850-1700 [11-229 |0 0 150-300
Estimat, Storre bade | 18.000-25.000” | Ukendt | Ukendt |Ukendt  |200-1.400°
Andre kilder ¥ 45.000-63.0007 | <7-70¢ |0 0 <14" 0
I alt til havmiljo ~100.000 ~2.000 Ukendt | Ukendt 1.400 150
Noter:

a) Kobber massestromsanalyse
b)  Organotin massestremsanalyse
¢)  Malinger i fritidshavne i Arhus Amt tyder p4, at Irgarol koncentrationer svarer

til Diuron.
d)  Inkl lufibéren, udledninger fra rensningsanlzg, udieb fra der mv.
e)  Estimater baseret pd 1%o - 1% af forbrug i landbrug nar vandleb.
f)  Estimat fra Organotin massestremsanalyse, ikke kun TBT-tin.

Estimat for udledning af lystbdde er sat til at 1/3-2/3 af indholdet i ma-
linger afgives under sejlads. Producenter forventer, at ca. 30% sidder
tilbage ved afrensning (dvs. ca. 2/3 slides af i vandet), mens Arhus Amt
regner ud, at 170 af 500 kg i Egé Marina slides af under sejlads (dvs. ca.
1/3).. Antages resultaterne fra Arhus at gelde som landsgennemsnit fin-
des, at hver af 30000 bade bidrager med 0,25 kg, dvs. 12.500 kg kobber
fra lystbade pa landsplan. Dette er i underkanten af de ovenfor estimere-
de 16.500-33.000 kg kobber. Generelt er usikkerheden 50% pa tallene i
tabel 2.6

Kobber og TBT forventes at findes opkoncentreret i sedimenter nar/i
havne og ved spildevandsrecipienter (se gennemgangen ovenfor), og kan
derfor give et bidrag fra “gammel” forurening, som ikke er medregnet i
ovenstdende estimat. For de ovrige stoffer kan der muligvis ogsd med
tiden udvikles en pulje i sedimentet.

Under forudsatning af at der ikke sker lovindgreb tyder vores materiale
pa et tilsvarende niveau i 1998, men forskydninger i markedsandele kan
betyde ®=ndringer imellem de individuelle mengder af specielt hjzlpe-
stofferne Irgarol. Diuron samt “andre”. Der er dog normalt ikke sterre
lagre af skibsmaling hos detailhandlerne efter fordrsklargeringen af bé-
dene.

For fergefart betvder overgangen til hurtigferger at nye silikone og te-
flonbaserede malingtyper kan tages i anvendelse, med andre egenskaber
end de kendte typer. herunder ogsd mindre indhold af antibegroningsmid-
ler. Producenterne angiver, at disse biocidfrie malingtyper fordrer en
hastighed p4 ca. 30 knob for at vaere effektive, og produkterne markeds-
fores derfor ikke til lystbade.
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3 Lovgivning og regulering

3.1 Panmark og EU

Anvendelsen af organiske tinforbindelser (som TBT) er reguleret ved den
ottende @ndring af Radets direktiv nr. 76/769/E@F, der forbyder brugen
af tin-baserede produkter til lystbade under 25 m’s lengde. TBT og til-
svarende aktivstoffer er fortsat tilladt i malinger til stacre skibe, nar ma-
lingen distribucres og forhandles i beholdere p4 mindst 20 liter og i ov-
rigt paferes professionelt. Radets direktiv nr. 76/769/EQF er gennemfort
ved Milje- og Energiministeriets bekendtgerelse nr. 1004 af 14. decem-
ber 1995 om begrensning af salg og anvendelse af visse farlige kemiske
stoffer og produkter til specielt angivne formél (Milje- og Energimini-
steriet 1995). I denne bekendtgerelse fastslis:

e at salg af kemiske stoffer og produkter, som indeholder organiske
tinforbindelser, er forbudt, nar disse er bestemt til at hindre tilgroning
med mikroorganismer, planter eller dyr pa skibsskrog, med en total
lengde pa under 25 meter, som defineret i ISO 8666, bure, flid, net
eller andre former for apparatur eller udstyr anvendt i havbrug eller
skaldyrsbrug, eller pa apparatur eller udstyr nedsznket helt eller del-

vist 1 vand.

Danmark har gennemfert bestemmelserne i Direktiv 76/464/EQF ved
Miljo- og Energiministeriets bekendtgerelse nr. 921 af 8. oktober 1996
(Milje~ og Energiministeriet 1996) om kvalitetskrav for vandomréder og
krav til udledning af visse farlige stoffer til vandleb, seer eller havet. I
denne bekendtgorelse fastseties sakaldte kvalitetskrav for vandmiljeet
for tributyltinoxid (TBTO) og kobber.

Kemiske stoffer klassificeres med fareklasser og tilherende R-sztninger
ved Milje- og Energiministeriets bekendtgorelse nr. 829 af 6. november
1997 af listen over farlige stoffer (Milje- og Energiministeriet 1997), der
gennemforer Kommissionens direktiv nr. 93/72/EQF, 93/101/EQF og
94/69/EQF. Blandt de aktive stoffer i antibegroningsmidler er Diuron.
kobberforbindelser og tributyltinforbindelser optaget pa listen over farli-
ge stoffer (Milje- og Energiministeriet 1997).

[ EU er et direktiv vedrerende markedsforing af biocidholdige produkter
under udarbejdelse. P& nuvarende tidspunkt foreligger der en “Falles
holdning”, der har form af et udkast til direktivet. Antibegroningsmidler
er en gruppe af biocider, som vil blive omfattet af det kommende direk-
tiv. Direktivet forventes at blive vedtaget indenfor den nermeste fremtid.

De fleste lande i Europa folger bestemmelserne i den ottende @ndring af
Direktiv 76/769/EQF, der forbyder anvendelsen af TBT til bade, der er
mindre end 25 meter. En betydeligt mere omfattende regulering af an-
vendelsen af antibegroningsmidler findes i Sverige, og denne regulering
er beskrevet nedenfor. De norske myndigheder anbefaler en skarpet re-
gulering af TBT pa sterre skibe. hvis der skal opnas en generel reduktion
af TBT i det marine milje (IMO 1997). Uden for Europa kan det nevnes.
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at der i Japan ikke er anvendt TBT pd skibe, med undtagelse af alumini-
umskonstruktioner, siden 1990, idet man finder, at der er tilstreekkelige
alternativer (IMO 1997).

3.2 Sverige

I Sverige vurderes antibegroningsmidler pa linje med pesticider, hvilket
indebarer, at de ikke ma importeres eller forhandles uden godkendeise
fra Kemikalieinspektionen (KEMI). Den svenske godkendelsespraksis
for anvendelse af antibegroningsmidier er folgende (Debourg er al.
1993):

Lystbade

o  Godkendelse gives ikke til anvendelse pd lystbade med hjemsted i
ferskvandshavne eller | havne i den nordlige del af den Botniske
Bugt.

e Godkendelse for anvendelse af antibegroningsmidler pid ostkysten
gives kun for produkter, hvor frigivelsen af kobber er mindre end 75
p.g/cm2 i lobet af de forste 14 dage.

e  Godkendelse gives ikke for anvendelse af TBT holdige midler pa
skruer og aluminiumsdele.

e  Godkendelse gives ikke for anvendelse af antibegroningsmidler pa
mindre bide, som let kan trzzkkes op pé stranden, dvs. bdde med en
vegt pd mindre end 200 kg.

e  Godkendelse gives ikke for antibegroningsmidler, som indeholder
Sea-Nine eller Diuron, eller hvor frigivelsen af kobber overstiger
150 pg/em” i lebet af de forste 14 dage.

e Rensningsstationer skal etableres for lystbade. Hvis disse viser sig at
veere praktisk og skonomisk realistiske alternativer, ber anvendelsen
af antibegroningsmidler heller ikke tillades | @sterseen og Nordse-
en.

Sterre skibe

* Godkendelse gives ikke for anvendelse af antibegroningsmidler pa
skibe, som hovedsagelig sejler i ferskvand eller i den nordlige del af
den Botniske Bugt.

e  Godkendelse gives ikke til produkter, der indeholder Diuron.

e  Godkendelse af produkter, der indeholder Sea-Nine, gives kun til
anvendelse pd oceangiende skibe, der er storre end 25 meter.




*  Godkendelse af produkter, der indeholder TBTO, gives kun for an-
vendelse pa oceangdende skibe, der er sterre end 25 meter. Frigivel-
sen af TBTO m4 ikke overstige 4 ug/cm’/dag.

3.3 Aunpdre lande

Der er ikke indfort serlig regulering (bortset fra den ottende zndring af
Direktiv 76/769/EQF) af antibegroningsmidier til lystbide i lande som
Finland, Norge og Tyskland.
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4 Vurdering af miljofarlighed

4.1 Tributyltinforbindelser

4.1.1 Fysisk-kemiske egenskaber
Tri-n-butyltin (TBT) bestir af et tetravalent tinatom med 3 kovalent

bundne n-butylkader.

TBT tilsettes bundmaling i en lang rzkke formuleringer, hvor den ledige
gruppe er substitiueret med forskellige organiske forbindelser eller anio-
ner. | harde og blede typer bundmaling er TBT tilsat som bis-TBToxid
(TBTO) eller TBTfluorid (TBTFI). I selvpolerende bundmaling er TBT-
methacrylat bundet i en copolymer med methyl-methacrylat. Ved hydro-
lyse af copolymeren frigives TBThydroxid (TBTOH).

[ hilken form, TBT findes i det akvatiske miljo, athznger bla. af pH og
salinitet. Ved pH under 6 dominerer TBT", mens det under forhoid, der
er typisk for danske farvande (pH omkring 8 og en salinitet pa 8-35
promille) fortrinsvis vil forefindes som TBTOH (Weidenhaupt e al.
1997).

TBT-forbindelser heemmer den oxidative fosforylering og giver xndrin-
ger i mitochondrie-membranerne. Herved pdvirkes cellernes energipro-
duktion. TBT hemmer cytochrom-P450 systemet, der medvirker ved
detoksificering af en lang rekke stoffer.

En oversigt over TBT’s fysisk-kemiske egenskaber er samiet i tabel 4.1.

Pa baggrund af fordelingskoefficienten kan det forventes, at TBT har en
tendens til at binde sig til partikulert organisk materiale i vandet. og
dermed sedimentere. Hvor stor betydning dette har, vil dog ath®nge af
vandets indhold af partikler med bindingskapacitet (i praksis vandets
indhold af organisk materiale). og der er da ogsd meget modstridende
rapporter om fordelingen mellem partikelbundet og oplest TBT.

Fordeling mellem vand og sediment afhznger pa samme made af sedi-
mentets beskaffenhed, iser indholdet af organisk materiale. Malte forde-
lingskoefficienter er derfor ikke overraskende meget variable (Batley
1996). For danske omrader har Jacobsen et al. (1997) fundet en log Kp

pa 3-4 (Ko i k).

Da adsorptionen til sediment er reversibel, er der sandsynlighed for, at
TBT frigives fra sedimentet. hvis koncentrationen i det overliggende
vand falder til under ligevegtskoncentrationen. Dette kan meget vel viere
tilfeidet i lystbadehavne, hvor der formodes stadig at vere heje koncen-
trationer af TBT i sedimentet. mens koncentrationen i vandsejlen ma
formodes at vare lav efter forbudet mod at anvende TBT til skibe <25 m.
Risikoen for afgivelse af TBT fra sedimentet er storst ved forstyrrelser af
sedimentet, . eks. ved uddybning af havneomraderne.
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Koncenmrationer i marint
vand

Tabel 4.1:
TET’s fysisk-kemiske egenskaber mv.

CASnor. Se tabel 2.1

Synonymer Se tabel 2.1
Bus-Sn-X

Molekylzr formel CiHSn X

Molvzgt (TBT") 290,1

Vandoplaselighed Varierer fra <1 til >200 mg/!, athengigt af
temperatur, pH og ionsammenszatning (Fent
1996).

Damptryk (20°C) (TBTQO) 1 x 107 Pa (IPCS 1990)

Oktanol/vand fordelingskoefficient |2.2-4,4 (Fent 1996)

{log Kow) 3,5-5,1 (Amold er al. 1997)

I havvand: 3,54-3,74 (Mortensen 1993)
Afhenger af feks. formulering, pH og salini-
tet.

Sediment/vand 1 storrelsesordenen 2-5 (mélt) (Batley 1996)
fordelingskoefficient (log Kp) 3-4 (beregnet) {Jacobsen et al. 1997)
Nuvarende kvalitetskray (TBTO) ]0.001 pg TBTO/N

Klassificering Sundhedsskadelig (R21)

Giftig (R25-48/23/25)

Lokalirriterende (R36/38)

M4 ikke anvendes i spraydaser
(aerosolbeholdere).

Andre koncentrationer har anden klassifice-
ring.

Regulering Anvendelsesbegrensning
Kvalitetskrav

4.1.2 Koncentrationer i vandmiljo

Koncentrationen af TBT kan angives enten som TBT", TBTOH, TBTO
o.lign. eller omregnet til tin {Sn). Vi har valgt at angive alle koncentrati-
oner som tin (Sn). For at omregne til TBT™ koncentrationer skal der gan-
ges med 2,44. Andre formuleringer har andre omregningsfaktorer.

Mange steder i Europa og USA blev der i midten af [980erne, for der
blev indfert restriktioner pa brugen af TBT til mindre bade, fundet haje
koncentrationer at TBT | omrader med stor skibsaktivitet, dvs. i og |
nzrheden af lystbidehavne samt trafik- og verfthavne. Koncentrationen
var generelt hgjest fordr og sommer. nir de nymalede bade blev sat i
vandet, men varierede i ovrigt meget 1 forhold til vandudskiftningen og
tidevandet (Fent 1996). De samme forhold er ogsa set i Danmark (f.eks.
Zuolian 1987, Mortensen 1993, Kure & Depledge 1994).

Malte koncentrationer af organotin og TBT i havvand fremgar af tabel
4.2.




Tabel 4.2:

Mélte koncentrationer af organotin eller TBT (begge som ug Sn/l) i hav-

vand.”
Omrédetype Omréde Interval Reference
(g Sn/l)
Lystbadehavne | Typiske konc. fer restrikti- 0,04-0,2 Fent 1996
oner {Europa og USA)
@resundskysten, sommer <(,12-0,66 | Zuolian 1987
1986")
Nord-gst Fyn, efterar 1989 0,024-0,38 | Kure & Depled-
ge 1994
Udvalgte havne, 1992 <0,009-0,06° | Mortensen 1993
Varfts- og Typiske konc. for restrikti- 0,1-0,2 Batley 1996
trafikhavne oner (Europa og USA)

Udvalgte havne, 1992

Kobenhavns og Arhus havn,
1996 hhv.1997

0,013-0,122%
0,019-0,071

Mortensen 1993

Jacobsen er al.
1997

Lukkede omréder
og kystomrider

Typiske konc. for restrikti-
oner (Europa og USA)

<0,0004-0,02

Fent 1996

langt fra havne | Kartegat, 19879 <0,04-0,07 | Zuolian 1987
samt Kattegat
Nord-est Fyn, efterar 1989 <(0,01 Kure & Depied-
se 1994
Kattegat, 1992 0,011-0,014° | Mortensen 1993
@resund, 1996 0,004 Jacobsen ef al.

1997

a) Da der er benyttet forskellige analysemetoder, der ikke ekstraherer nejagtigt de
samme stoffer, er resultaterne kun vejledende sammenlignelige. Generelt kan an-
fares, at analvserne er forbedret betydeligt de senere ar.

b) Gennemsnit af 6-10 prover. Koncentrationen var typisk faldende fra inderhavnen
og ud. Den hojeste malte vaerdi var 1,05 pg/l (som Sn). Detektionsgrense: 0,04
ug/l (som Sn). Analysemetoden er tvivisom.

¢) Koncentrationen af totalt organotin. Ud over TBT dakker organotin-bestem-
melser ogsa nedbrydningsprodukierne dibutyltin og monobutyltin samt andre or-
ganiske tinforbindelser. Det er ikke muligt at estimere, hvor stor en del, TBT ud-

gar.
d) Analysemetoden er tvivisom.

Da der ikke findes nye analyser af TBT indholdet i vandet i danske lyst-
badehavne, er det ikke muligt at dokumentere, om der er sket et faid i
TBT koncentrationen efier forbudet, eller om koncentrationerne stadig er
over kvalitetskravet pa 0.0004 ug Sn/l. Da koncentrationerne inden for-
budet var meget hoje, kunne det tankes, at koncentrationerne - til trods
for et fald - stadig ligger over det fastsatte vandkvalitetskrav.

Der er flere steder i bl.a. Frankrig, England og USA rapporteret om fal-
dende TBT koncentrationer i vandet i kystnzre omrader, efter at forbudet
mod brug til mindre bade tridte i kraft (refereret i bl.a. Fent 1996, Evans
et al. 1995). Der er dog ogsa lystbadehavne, hvor der lenge efter forbu-
det stadig blev mélt heje koncentrationer af TBT (Alzieu et al. 1991,

Waite ef al. 1991, Hugget ef af. 1992).
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I Holland er TBT koncentrationen malt i 6 forskellige iystbadehavne fra
forbudet tradte i kraft i 1990 og tre &r frem. I 4 af de 6 havne er der |
denne periode ikke observeret et signifikant fald i TBT koncentrationen i
vandet (Ritsema 1994). Den mere eller mindre konstante TBT koncen-
tration skyldes sandsynligvis TBT frigivelse fra sedimentet, men kan
ogs4 stamme fra bade, der blev malet inden forbudet tridte i kraft, samt
fra bade, der er blevet malet illegalt efter forbudet.

Da det stadig er tilladt at.bruge TBT pé fartejer over 25 m, kan der ikke
forventes et fald i TBT koncentrationen i sterre havne, der hovedsageligt
bruges til kommerciel skibstrafik. Det samme gelder relativt lukkede
vandomrader med lille vandudskifining og stor trafik af sterre skibe. Ved
at sammenholde Miljestyrelsens data fra 1992 (0,017 pg Sn/l som orga-
notin) (Mortensen 1993) med data fra 1997 (0,071 pg Sn/l som TBT)
(Jacobsen et al. 1997) er der, som forventet, tilsyneladende ikke sket et
fald i Arhus havn. Sammenligningen skal dog tages med forbehold, da
der ikke er analyseret for den samme forbindelse, ligesom analysemeto-
den er optimeret vaesentligt i de senere ar. '

TBT adsorberer til partikler og bliver ved sedimentation tilfert sedimen-
tet, hvor det kan opkoncentreres til meget heje koncentrationer. Da ned-
brydningen af TBT i sediment er meget langsommere end i vand. ma det
forventes, at der stadig er relativt hoje koncentrationer af TBT i sedimen-
tet, iser i havne, mange &r efter forbudet mod brug til mindre bade. Der
er dog store variationer. bade mellem forskellige havne og inden for den
samme havn.

Udenlandske data for typiske maximum-koncentrationer af TBT 1 havne-
og estuarie-sediment ligger omkring 500 pg Sn/kg tervegt. men der er
rapporteret om koncentrationer helt op omkring 4000 pg Sn'kg tonegt.
Selv offshore er der fundet TBT i sedimentet. Séledes er der fundet 2.2
pg Sn/kg torstof pa 377 m’s dybde 25 km ud for Vancouver havn i Cana-
da (refereret i Fent 1996).

Malte koncentrationer i danske omrader fremgér af tabel 4.3.

Da ovennzvnte data er fra meget forskellige lokaliteter, er det ikke mu-
ligt at udtale sig om den tidsmaessige udvikling i TBT koncentrationen i
sedimentet i hverken trafikhavne eller lystbddehavne | Danmark.

[ Holland er der lavet en monitering af TBT koncentrationen t sedimentet
i 2 lystbddehavne fra 1992 til 1993. Resultaterne viser dels, at der er me-
get stor forskel pd gennemsnitskoncentrationen i de 2 havne (55 hhv
7.200 pg Sn/kg terveegt). dels at der er stor variation mellem provetag-
ningerne. I ingen af havnene kan der spores en tendens til faldende TBT-
koncentration i perioden. hvorimod gennemsnitsveerdien for 1992-1995
var en faktor 2 lavere end gennemsnitsvaerdien for 1990-1992 1 den ene
af havnene. Det tyder siledes ikke pa. at der generelt er sket et markant
fald i TBT koncentrationen i sedimentet i hollandske havne (Ritsema
1997).
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Tabel 4.3
Malte koncentrationer. af organotin eller TBT (begge som ug Sn/kg tor-
stof) i marint sediment i danske omréder.”

Omradetype Omrdde Interval Reference
(ug/kg)
Lystbiddehavne | Nordest Fyn, efterdr 1989 45-74 Kure & Depled-
ge 1994

80-4.950° | Mortensen 1993
<30-600° | Blom 1995

Udvalgte havne, 1992
Senderjylland, 1994

Verfts- og Udvalgte havne, 1992 300-5.3909 | Mortensen 1993
trafikhavne Senderjyliand, 1994 <30-290° | Blom 1995
Near Lindoverftet, 1995 900-17.400 | Hansen 1996
ELukkede omrader | Nordest Fyn, efterdr 1989 <10-53 Kure & Depled-
og kystomréder ge 1994
langt fra havne Kattegat, 1992 <50% Mortensen 1993
samt Kattegat : -
Odense fjord, 1995 6-400 Hansen 1996
Senderjyske fjorde, 1996 <1-418 Senderjyllands
Amt 1996
Odense fjord, 1997 41-198 Jacobsen et al.
1997
Referenceormride, Fyns 1,1-1,6 Jacobsen er al.
Amt, 1997 1997

a) Da der er benyttet forskellige analysemetoder, der ikke ekstraherer nejagtigt de
samme stoffer, er resultaterne kun vejledende sammenlignelige. Generelt kan an-
fores, at analyserne er forbedret betydeligt de senere &r.

b) Maximumverdi af 3 til 10 prever.

¢) Koncentrationen af totalt organotin. Ud over TBT dakker organotin-bestem-
melser ogsa nedbrydningsproduktemne dibutyitin og monobutyltin samt andre or-
ganiske tinforbindelser. Det er ikke muligt at estimere, hvor stor en del, TBT ud-

gar.

Der er store forskelle pa koncentrationen af TBT i forskellige arter, selv
om de indsamies det samme sted. Det skyldes dels, at forskellige arter
opkoncentrerer TBT i forskellig grad, dels at de bliver pavirket via for-
skellige kilder (vand, sediment, fode).

Nogle muslinger og snegie har en begrenset evne til nedbrydning og
udskillelse af TBT. Samtidig herer forskellige arter af muslinger og
snegle til de mest folsomme organismer, forstéet saledes at nogle af de
laveste effektkoncentrationer er bestemt hos disse arter. Derfor har kon-
centrationen i disse organismer stor relevans.

Der findes kun fi bestemmelser af TBT/organotin koncentrationen i
snegle og muslinger fra danske omrader. Resultaterne fremgér af tabel
4.4.
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Tabel 4.4
Malte korncentrationer af orgavotin eller TBT (begge som ug Swkg) i
marine mollusker i danske omrader.”

Art Onrade og 4r Koncentration | Reference
(g Snkg)
(TV eller VV)?
Strandsneg| Lystbadehavne, N©@ 400-1.160 (TV) | Kure & Depled-
(Littorina Fyn, 1689 ge 1994
littorea) Senderjylland, 1994° | <80-1.070 (TV)? | Blom 1995
Arhus havn, 1997 61 (VV) Jacobsen ef al.
1997
Knebel Vig, 1997 g (VV) Jacobsen et al.
1997
Almindelig 2 km fra Nyborg havn, 14.700 (TV) | Kure & Depled-
sandmusling 1989 ge 1994
(Mya arenaria} | Aben kyst, N@ Fyn, 250-3.840 (TV) |Kure & Depled-
19897 ge 1994
Purpursnegl Hanstholm havn, 1992 70 (VV) Harding et ai.
(Nucella lapillus) 1992
Hirtshals hava, 1992 80 (VV) Harding et @/,
1992
Grenen. 1992 <g (VV) Harding er al.
1992
Blamusling Havne, Sonderjylland, | 140-2.560 (TV)? | Blom 1995
(Mytilus edulis) | 1994"
Odense Fjord, 1995 150-1.300 (TV) | Hansen 1996
Arhus havn, 1997 94-170 (VV) | Jacobsen et /.
1997
Knebel Vig. 1997 11 (VV) Jacobsen et al.
1997

a) Da der er benyttet forskellige analysemetoder, der ikke ekstraherer nejagtigt de
samme stoffer, er resultaterne kun vejledende sammenlignelige. Generelt kan an-
fores, at analyserne er forbedret betydeligt de senere ar.

b) TV = tervegt, VV = vidvegt.

¢) De hejeste koncentrationer biev fundet i lystbddehavne med stor aktivitet, mens
de laveste koncentrationer blev mélt i omrader med begraenset fritidssejlads.

d) Koncentrationen af totalt organotin. Ud over TBT dazkker organotin-bestem-
melser ogsa nedbrydningsstofferne dibutyltin og monobutyltin samt andre organi-
ske tinforbindelser. Det er ikke muligt at estimere, hvor stor en del, TBT udgor.

e) TBT koncentrationen i sedimentet 14 under detektionsgr&nsen.

f) Signifikant sammenhang meilem koncentrationen og lystbadehavnens starrelse.

4.1.3 Omdannelse og nedbrydning

Nedbrydningen af TBT foregar via fraspaltning af butylgrupperne. Ned-
brydningsprodukterne bliver sdledes i farste omgang dibutyltin, der ned-
brydes videre til monobutyltin og til sidst uorganisk tin.

Der er i kystnzre omrider fundet lave koncentrationer af methyltin, der
sandsynligvis stammer fra biomethylering i sedimentet (Batley 1996).
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Bionedbrydning

TBT er en kemisk stabil forbindelse. Der sker derfor ingen eller kun en
meget langsom kemisk nedbrydning af stoffet. TBT kan nedbrydes af lys,
men det er en langsom proces, der ikke forventes at have den store be-
tydning i det naturlige milje. Saledes er halveringstiden ved lysnedbryd-
ning mere end tre méneder, samtidig med at lyset kun trenger ned til en
begrenset dybde (Stewart & de Mora 1990).

Biologiske processer er sandsynligvis den vigtigste faktor ved nedbryd-
ningen af TBT.

Nedbrydningen sker hovedsageligt mikrobielt, men der er ogsd pavist
nedbrydning hos sterre dyr som f.eks. krabber og fisk. Nedbrydningen er
hurtigere under forhold, der er gunstige for fytoplankton (lys og tilsat-
ning af nitrat), hvilket indikerer, at ogsd fytoplankton kan have betydning
for nedbrydningen af TBT.

Nedbrydningen bliver langsommere ved lavere temperatur og hajere
koncentration af TBT. At nedbrydningen bliver hammet ved haje kon-
centrationer af TBT, skyldes sandsynligvis, at mere falsomme arter bliver
forgiftet, og siledes ikke kan medvirke til nedbrydningen.

Der er rapporteret om halveringstider for (primer) nedbrydning af TBT i
marint vand fra 3 til 20 dage ved relativt heje temperaturer, og op til 60
dage ved 5°C (Stewart & de Mora 1990). Halveringstiden for fuldsteendig
mineralisering er blevet malt til mellem 50 og 75 dage (Batley 1996).

Hastigheden af nedbrydningen i sedimentet kan enten estimeres ud fra
laboratorieforseg eller ud fra analyser af naturlige sedimentkerner.

Nedbrydningen i sedimentet er betydeligt langsommere end nedbrydnin-
gen i vandet.

Der er rapporteret om halveringstider for TBT (primer nedbrydning) i
laboratorieforsag under aerobe forhold pa 16-23 uger, mens halveringsti-
den estimeret ud fra dybdeprofiler i sedimentkerner ligger fra 2 til 15 ar.
Nedbrydningen er meget langsom (>10 ar) under anaerobe forhold
(Batley 1996, Stewart & de Mora 1990).

Der foreligger kun fa undersegelser pa omrédet, og da nedbrydningsha-
stigheden samtidig pavirkes af mange faktorer, f.eks. sedimentets sam-
mensatning og temperaturen, er der stor usikkerhed omkring nedbryd-
ningshastigheden i sedimentet. Det har ikke vaeret muligt at finde oplys-
ninger om nedbrydningshastigheden for fuldstzendig mineralisering i
sediment.

Sammenfattende kan det konkluderes. at TBT ikke kan anses for at vere
{et nedbrydeligt, hverken i vand eller sediment.

4.1.4 Bioakkumulering

TBT har en sterk tendens til at biokoncentrere. Dette skyldes sandsyn-
ligvis, at TBT er hydrofobt. hvilket ogs ses af den hoje oktanol/vand
fordelingskoefficient. Teoretisk set kan biokoncentrationsfaktoren bereg-
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nes ud fra oktanol/vand fordelingskoefficienten, men for TBT's ved-
kommende er der malt aktuelle biokoncentrationsfaktorer, der langt
overstiger den beregnede, teoretiske vaerdi.

Der er rapporteret biokoncentrationsfaktor (BCF) for TBT i fisk fra 210
til 2.600 (Fent 1996), hvilket giver anledning til at anse stoffet som po-
tentielt bioakkumulierende.

Det mi anses for rimeligt sikkert, at bl.a. muslinger og snegle har en me-
get haj grad af biokoncentrering. Der er rapporteret om mélte biokoncen-
trationsfaktorer i naturen fra <1 til over 500.000 (tervaegt/vand) (Alzieu
1996, Bryan & Gibbs 1991). En dansk undersegelse angiver biokoncen-
trationsfaktorer mellem 500 og 10.000 for Strandsnegl (ZLittorina littorea)
og mellem 57.000 og 220.000 for Almindelig sandmusling (Mya arena-
ria) (Kure & Depledge 1994).

QOSPAR (1996) angiver BCF for muslinger til 116.000 (geometrisk gen-
nemshit).

Der er en del usikkerhed forbundet med disse vaerdier. Verdier, der
stammer fra mélinger i felten, har den indbyggede svaghed, at TBT kon-
centrationen i vandet er en varierende storrelse. Da en ligevaegt forst
indstilles i lobet af uger eller méneder, har det stor betydning, pa hvilket
tidspunkt mélingerne foretages.

Verdiemne angiver forholdet mellem organismen og vandet. Der tages
ikke hensyn til. om nogle organismer eventuelt snarere optager TBT fra
sedimentet eller deres fode.

Bioakkumulering via foden er pavist hos marine organismer, men hvor-
vidt det forer til biomagnificering er uklart. Hojerestaende organismer er
i besiddelse af enzymsystemer, der kan nedbryde TBT, men disse enzym-
systemer kan hemmes af haje koncentrationer af TBT (Alzieu 1996).

4.1.5 Effekter pa vandlevende organismer

TBT er er bredspektret biocid, dvs. at det er giftigt mod en bred gruppe af
organismer, bade fotosyntetiserende og heterotrofe. Det virker generelt
set toksiskt ved at h&mme energiomsatningen i organismerne.

Der foreligger en meget lang razkke undersogeiser af forskellige TBT-
forbindelsers toksicitet overfor pelagiske organismer. Resultaterne er
samlet i en lang rekke reviews, f.eks. Alzieu 1996, Fent 1996, OSPAR
1996. Tabel 4.5 giver en opsummering af disse.
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Tabel 4.5
Gkotoksikologiske data for effekter af TBT pa pelagiske, marine orga-

nismer.

Systematisk gruppe Effektmal Eksponeringstid | Koncentration
(ng Sn/l)
Alger ECs 3-5d 0,12-0,44
Alger LOEC* i8d 0,04
Krebsdyr LCsy 48t-6d 0,16-41,8
Krebsdyr LOEC 6-56d 0,004 - 0,12
Fisk LCsp 48t-21d 0,36-11,2
Fisk LOEC 28-225d 0,04-0,2
Bladdyr (Mollusker), LCso 48 t 0,4-1,5
juvenile
Bleddyr {(Mollusker) EC;p (vaekst) 48t-20d 0,02-0,1
Bleddyr (Mollusker), | LOEC(Calcificering) <(0,004
juvenile LOEC(imposex) <0,0004

*  Den laveste koncentration. hvor der blev observeret effekt (LOEC, Lowest

Observed Effect Concentration)
Referencer: Alzieu 1996, Fent 1996, OSPAR 1996.

Underspgelser af effekter pd muslinger og snegle er meget omfattende.
De fleste undersogelser refererer dog til koncentrationen i vandet. og
ikke til koncentrationen 1 sedimentet. Vurderingen af effekten af TBT i
sedimentet er derfor meget usikker.

Eksempler pé toksiciteten af TBT over for bundlevende organismer er
angivet i tabel 4.6 og 4.7.

Som det fremgar af tabel 4.6 er juvenile stadier og larver langt mere fol-
somme end voksne. Toksiciteten oges desuden med varigheden af ekspo-

neringen.

De laveste effektkoncentrationer findes hos visse arter af havsnegle, hvor
der er indicier pa, at en TBT koncentration ned til 0,0004 pg Sn/l kan
forirsage deforme kenskarakterer, hvor hunsnegle udvikler mandlige
kensorganer. Dette fznomen kaldes imposex eller intersex, alt efter
hvorledes det giver sig udtryk. Der er i dag fundet imposex hos over 100
forskellige sneglearter. Hos nogle arter kan disse deformiteter bevirke, at
sneglene bliver sterile ved en TBT koncentration omkring 0,001 pg Sn/l
(Alzieu 1996, Oehimann et al. 1996).

Der er en signifikant sammenheng mellem graden af imposex/intersex
og koncentrationen af TBT. hvorfor den kan bruges til at monitere graden

af TBT forurening.
Der er siledes i 1992 fundet udbredt TBT forurening langs Jyliands vest-

kyst, hvor 97-100% af de undersegte Purpursnegle (Nucella lapillus) pa 6
forskellige stationer. bide i og udenfor havne, udviste imposex. P& 4 af
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stationerne vurderedes det, at reproduktionen var nedsat, mens de 2 sid-
ste populationer sandsynligvis var sterile (Harding et al. 1992).

Der er desuden fundet imposex hos konk-snegle i store defe af Nordseen
(Nicholson & Evans 1997).

Helt nye, endnu ikke publicerede, undersggelser viser, at imposex hos
forskellige arter af konksnegle ogsa er et udbredt faznomen i Kattegat
(Jacobsen et al. 1997).

Tabel 4.6
Eksempler pé& toksiciteten af TBT (koncentration i vandet som ug Sn/l)
over for bundlevende organismer.

Art Effektmal Eksponerings | Koncentration
tid (pg Sn/l)
Muytilus edulis, voksne LCs 48t 114
Mutilus edulis, voksne LCsp 66 d 0,39
Mytilus edulis, juv, Hamning af vakst 7d >0,15
Mytilus edulis, larver LCs 48t 0,9
Mitilus edulis, larver LCsy 15d 0,04
Crassostrea gigas, voksne LCs 481 684
Crassostrea gigas, voksne 1.Cso 48 d 0,09
Crassostrea gigas, juveniles Calcificering <0,004%
Crassostrea gigas, larver LCso ‘ 481t 0,6
Nucella lapillus imposex 0,0004

a) De nyeste undersegelser antyder, at TBT muligvis kan hzmme calcificeringen
ved en TBT koncentration pa <0,0008 ug Sn/L.
Reference: (Alzieu, 1996).

Tabel 4.7
Effekter af TBT (koncentration i sedimentet som ug Sw'kg) over for
bundlevende organismer.

Art Effekt Koncentration | Reference
(ug Sn/kg)

Arenicola marina | Reduceret nedgravnings- 1.000 OSPAR 1996
aktivitet

Arenicola maring | NOEC* (nedgravnings- 100 OSPAR 1996
aktivitet)

Littorina littorea NOEC (intersex) <50 Bauer et

al 1997

*  Den hejeste koncentration, hvor der ikke blev observeret effekt (NOEC, No
Observed Effect Concentration)

TBT koncentrationer, der er direkte toksiske for eller pavirker reproduk-
tionen hos nogle organismer. vil have en indirekte effekt pa resten af
okosystemet. Denne effekt kan dog i nogle tilfeelde vaere svaer at forudsi-



ge. Der vil vaere effekter bide pa de pageldende arters byttedyr og preda-
torer.

Effekterne pa akosystemer er undersegt i model-gkosystemer, hvor der er
fundet ferre arter i systemer med 0,2 pg Sn/l som TBT eller hojere. Pga.
tilstedevarelsen af et stort antal andre forureningsfaktorer har det ikke
vaeret muligt at kortlegge effekterne af TBT i naturlige, bentiske sam-
fund (Alzieu 1996).

Der er under Det Strategiske Miljeforskningsprogram lavet en dansk
undersogelse af TBT's effekter i modelakosystemer, hvor der bla. er
fundet @ndret artssammensatning af alger ved en TBT koncentration pé
0,001 pg Sn/! (Petersen & Gustavson 1997).

4.1.6 Forslag til vandkvalitetskriterium for TBT
Der er fastsat et kvalitetskrav for tributyltinoxid (TBTO) pa 0,001 pg/l,
hvilket svarer til 0,0004 pug Sn/l (Miljo- og Energiministeriet 1996).

Med den nuvarende viden om effektniveauer, hvor der er fundet effekter
ved koncentrationer 1 samme sterrelsesorden som vandkvalitetskravet,
anbefales det at revidere dette.

Der foreligger toksicitetsdata for et omfattende antal arter fra mange for-
skellige taxonomiske grupper, hvoraf muslinger og snegle er de mest
folsomme. Den laveste effektkoncentration er 0,0004 pg Sn/l. Denne
verdi er en LOEC (Lowest Observed Effect Concentration) og ikke en
NOEC (No Observed Effect Concentration). Da TBT desuden har et hojt
potentiale for bioakkumulering og nedbrydes langsomt. anbefales det at
anvende en usikkerhedsfaktor pd 100 over for effektkoncentrationen
0,0004 ng Sr/l. Der foreslés derfor et vandkvalitetskriterium pa 0.000004
pg Sn/l svarende til 0,00001 pg TBT/1 (= 0.01 ng TBT/I).

Til sammenligning har OSPAR (1996} beregnet et “Ecotoxicological
Assessment Criterion” ud fra de samme data pd 0.00001-0.0001 pg
TBT/L.

4.1.7 Forslag til kvalitetskriterium for sedimenter

Et forslag til sedimentkvalitetskriterium for sediment kan, i mangel pa
toksicitetsdata for sediment, beregnes ud fra kvalitetskriteriet for vand
samt fordelingskoefficienten (EU 1997). Vardien, der udledes fra den
sidstnavnte beregningsmetode, ma betragtes som mere usikker, end hvis
kriteriet beregnes ud fra aktuelle toksicitetsdata.

Da kvaliteten og mangden af toksicitetsdata for sedimentlevende orga-
nismer ikke giver anledning til en sikker beregning af et sedimentkvali-
tetskriterium, beregnes dette ud fra kavlitetskriteriet for vand efter EUs
retningslinjer (EU 1997) til 0,002-0,3 pg TBT/kg vddvaegt sediment.

Til sammenligning har OSPAR (1996) beregnet et provisorisk “Eco-

toxicological Assessment Criteria” pi 0,001-0.01 pug TBT/kg vadvegt
sediment (under antagelse af 20% torstof i sediment).
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4.1.8 Sammenfatning

Pad baggrund af toksiciteten, nedbrydeligheden og bioakkumuieringen
ville TBT kunne klassificeres som “Miljefarligt” og “Meget giftigt for
organismer, der lever i vand; kan forirsage uenskede langtidsvirkninger i
vandmiljoet”.

Selv de nyeste koncentrationsmalinger for vand ligger langt over bade
vandkvalitetskravet og effektkoncentrationen, ikke kun i havne, hvor der
kan forventes forhejede TBT koncentrationer. I @resund, der er et staerkt
trafikeret farvand, er der malt en TBT koncentration, der er omkring 10
gange s hgj som kvalitetskravet (pa 0,001 ug TBTO/1). Da der er fundet
effekter ved samme koncentration som vandkvalitetskravet, kan der for-
ventes miljemeassige konsekvenser bade i havneomrader og mere dbne
havomrader.

De fa, aktuelle malinger af TBT koncentrationer i sedimenter ligger alle
langt over forslagene til kvalitetskriterium for sedimentet. F.eks. ligger
koncentrationen i de 4 prever fra 1997 fra Odense Fjord 3-4 sterrelsesor-
dener (ca. 1.000-10.000 gange) hajere end forslaget til sedimentkvali-
tetskriterium.

At TBT er et stort forureningsproblem i de danske farvande underbygges
ogsa af, at der er observeret udbredte effekter af TBT, i form af imposex
hos forskellige arter af konk-snegle. i Kattegat og store dele af Nordseen.
TBT i vandfasen i abne havomrider stammer sandsynligvis udelukkende
fra kommerciel skibstrafik.

TBT i vandfasen, specielt i greensetaget mellem vand og sediment, kan
desuden stamme fra frigivelse fra sedimentet.

Da TBT nedbrydes meget langsomt i sedimentet, er det sandsynligt. at
der stadig findes hotspots med en hgj koncentration, der stammer fra
brug pa lystbade, ligesom der er nye malinger, der viser haje koncentrati-
oner i kommercielle havne. Da frigivelsen af TBT fra sedimentet ikke
kendes, og da der kun foreligger f undersogelser, hvor effekter relateres
til TBT koncentrationen i sedimentet, kender man ikke konsekvenserne
af de hgje sedimentkoncentrationer for bundlevende organismer. Tilgan-
geligt TBT i vandet er dog s®rdeles giftigt for snegle, muslinger og andre
organismer, der lever i og pa havbunden.

Da TBT langsomt frigives fra sedimentet. kan det give anledning til kon-
centrationer i vandfasen over sedimentet, der overskrider effektkoncen-
trationerne for marine organismer. Da frigivelsen eges ved forstyrrelser
af sedimentet, kan f.eks. uddybning af havneomrader vere szrligt pro-
blematisk.

Da der er observeret effekter af TBT ved koncentrationer i samme star-
relsesorden som det nuverende kvalitetskrav pa 0,001 pg/i (som TBTO),
foreslds vandkvalitetskravet ndret til 0,000004 pg Sn/l (= 0,004 ng Sn/1)
svarende til 0,00001 pg TBT/I (= 0,01 ng TBT/).



Der foreslas et kvalitetskriterium for sediment pa 0,002-0,3 ug TBT/kg
vadvagt sediment.

4.2  Diuron

42.1 Fysisk-kemiske egenskaber
En oversigt over Diurons fysisk-kemiske egenskaber er samlet i tabel 4.8.

Tabel 4.8
Fysisk-kemiske egenskaber for Diuron
CAS or. 330-54-1
Synonymer 3-(3,4-dichiorophenyl)-1,1-
dimethylurea'
Klassificering X, R48/22
Molekylzr formel CoH 15CpN207
Molvaegt 233,10
Vandopleselighed (20°C) 0,035 g/1 (20°C)"
Damptryk (25°C) 1,i x 10° pa’
Oktanol/vand fordelingskoefficient (log Ko.) { 2,82 (20°C)’
2,77 (mal)*
Organisk-stof/vand fordelingskoefficient 2,6 (malty’
(log Ko)

1: {UCLID 1996, 2: CHEMBANK 1996, 3: Tomlin 1994, 4: LOGKOW 1994, 5:
Howard 1991.

Diuron er udviklet som et systemisk virkende ukrudtsmiddel (af phenylu-
reatypen), der heemmer fotosyntesen (den sdkaldte Hill-reaktion) (Du
Pont 1991). Derfor forventes alger at vere den mest folsomme gruppe
blandt de akvatiske organismer.

422 Koncentrationer i vandmilje

Forekomsten af Diuron i vandmilje som felge af midlets anvendelse som
antibegroningsmiddel er undersegt i 4 marine lystbaddehavne, 2 fersk-
vandslystbidehavne, 2 erhvervshavne og 2 marine referenceomrader i
Arhus Amt. Malingerne blev foretaget i foraret 1997, efter at de klargjor-
te bade var sat i vandet. | lystbadehavnene blev der fundet Diuron 1 kon-
centrationer mellem 0,000034-0,00107 mg/\. de hejeste verdier i de ma-
rine lystbadehavne. | en enkelt havn (Egé Marina) blev der bade mait i
havnen (0.00083 mg/l) og op til 500 meter fra havnen (0,000028 mg/1).

I den samme undersogelse blev koncentrationen af Irgarol maélt, og den
samlede belastning af de to ukrudtsmidler i lystbddehavnene blev opgjort
til: 0,000092-0,00137 mg/l. 500 meter uden for Egd Marina var der
0,000041 mg/1 af de to ukrudtsmidler tilsammen (Arhus Amt 1997b).

Arhus Amt har endvidere faet analyseret for Diuron og Irgarol i jordpre-
ver og sedimentprever fra vinterpladser. hvor badene gores i stand. Pro-
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verne blev udtaget i november 1997, hvor spild fra forirets klargering af
badene i nogen grad ma forventes at veere nedbrudt eiler udvasket. Jord-
praverne (dobbeltprever fra 3 lystbddehavne) viste koncentrationer af
Diuron mellem 0,21 og 1,8 mg Diuron pr. kg terstof jord. I 3 ud af 4 se-
dimentprever kunne Diuron ikke pavises (<0,02 mg/kg terstof), mens der
ved en ophalerplads biev mélt 0,043 mg Diuron pr. kg terstof sediment
(Arhus Amt 1997¢).

42.3 Omdannelse og nedbrydning

Nedbrydelighed og transport af Diuron er meget velundersegt i jord. Re-
sultaterne af disse undersegelser har vist, at Diuron bindes sterkt til jord,
det er yderst bestandigt. og hvis det udbringes pa jord, vil det forblive i
de gverste 5-10 cm af jorden og have en halveringstid pd omkring 330
dage (Howard 1991).

Der er ferre undersegelser af nedbrydningen i vandmilje, men den lang-
somme nedbrydning, der er fundet i jord, bekraftes af undersegelser i
vandmiljeet.

Abiotisk nedbrydning

Diuron er stabilt i vand. men forseg har vist, at stoffet i de everste vand-
lag kan nedbrydes af sollys (fotolyse). Det vurderes dog, at der hajst vil
vaxre tale om nogle fa procent om sommeren (WRc 1996).

Bionedbrydning
I en standardtest for let bionedbrydelighed fandtes ingen nedbrydning af
Diuron i lebet af 4 uger (MITI 1992).

Under iltrige (aerobe) forhold omdannes Diuron ved fraspaltning af
methylgrupper med aftagende fytotoksisk effekt til folge (primaer ned-
brydning). Nedbrydningsprodukterne er: 3-(3,4-dichlorphenyl)-1-methyl-
urea (DCPMU), 3-(3.4-dichlorphenyl)-urea (DCPU) og 3,4-dichloranilin
(DCA) (Howard 1991).

Forseg baseret pa vand og sediment fra damme viste [angsom omdannel-
se af Diuron (Howard 1991). I forseg i damme forsvandt Diuron fra
vandsejlen, men stoffet kunne stadig méles 1 de everste lag af sedimentet
efter 122 dage (WRc 1996). Laboratorieforseg med sediment, der var rigt
pé ler og organisk stof. gav tilsvarende resultater - 13% omdannelse
(mest til DCPMU) efter 91 dage. Laboratorieforseg med sediment fra
Rhinen med et lavt indhold af organisk stof resulterede i hurtigere om-
dannelse (93% efter 91 dage), men ogsa her blev kun en lille def (under
1%) af Diuronen fuldsteendig nedbrudt (mineraliseret) (RCC 1983).

Under iltfrie (anaerobe) forhold nedbrydes Diuron ikke fuldstendigt. Det
ene chloratom fraspaltes i lgbet af et par maneder, men det resulterende
stof (3-(3-chlorphenyl)-1,I-dimethylurea (CPDMU), en isomer af herbi-
cidet monuron) er stabilt under anaerobe forhold (Howard 1991).

Diuron er ikke let bionedbrydeligt. men stoffet kan omdannes ved pri-
mear nedbrydning. Der kan ikke forventes en hurtig fuldstendig ned-
brydning (mineralisering) af Diuron i de frie vandmasser, og Diuron vil
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sandsynligvis ophobes i sedimenter, hvor nedbrydningen vil gd meget
fangsomt.

4.2.4 Bioakkumulering

Bioakkumulering af Diuron er undersegt med radioaktivt market stof og
ved kemisk analyse. Med radioaktivt maerket stof miler man radioaktivi-
teten i dyrenes vav og beregner derudfra koncentrationen af stof, men
man ved ikke, om det er det oprindelige stof eller et nedbrydningspro-
dukt, man maler. Ved kemisk analyse af dyrenes veev méiler man netop
det stof, man ensker at undersege.

Der er adskillige studier af bioakkumulering af Diuron, der er baseret pa
radioaktivt market stof. Resultater af forseg med fisk giver BCF-vardier
i omradet 2-290, og BCF for dafnier er fundet til 260, mens veerdierne for
alger (BCF = 90) og snegle (BCF = 40) ligger lavere. Problemet med
disse undersagelser er, at det er muligt, at man har malt nedbrydnings-
produkter af Diuron - og ikke Diuron. Dette underbygges af, at test base-
ret pa kemisk analyse af Diuron i fisk og muslinger gav BCF-vaerdier pa
henholdsvis < 2,9-14 og 4,4-6,6. De sidst nevnte veerdier anses for mest
pilidelige. Dette stottes af, at log Pow er 2,8, hvilket normait ikke anses
for at tyde p4 staerk bioakkumulering (AQUIRE 1997, WRe 1996, MITI
1992, TNO 1993).

Det skal dog understreges, at der ikke foreligger oplysninger om, giftig-
heden af Diurons nedbrydningsprodukter, som er akkumuleret i de un-
dersegte organismer. Derfor ber Diurons bioakkumuleringspotentiale
vurderes ud fra de heje BCF-verdier, der er baseret pa indholdet af Di-
uron og dets nedbrydningsprodukter.

Diuron vurderes pa dette grundlag at have et moderat bioakkumulerings-
potentiale.

4.2.5 Effekter pa vandlevende organismer

Der foreligger en rzkke undersegelser af Diurons toksicitet over for
vandlevende organismer. De fleste er gennemfert med alger og dyr. der
jever i de frie vandmasser (pelagiske). Tabel 4.9 giver en oversigt over
resultaterne af disse.

wh
L)
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Tabel 4.9

Okotoksikologiske data for effekier af Diuron pa organismer i vandet

Systematisk gruppe Effektmal Eksponeringstid Resultat
[mg/l]
Alger EC50 2t-44d 0,0024 - 0,17
Alger EC50 (vakst) 7-14d 0,01 - 0,54
Krebsdyr LC50 2-4 d 0,16 -47
Krebsdyr NOEC* 18-21d 0,5-=1
(forplanting)
Fisk LC50 2-4d 1,1 - 120
Fisk LC50 7d 7,7
Fisk NOEC 60d 0,0334
(udvikling -+ vaekst)

*  Den hojeste koncentration, hvor der ikke blev observeret effekt (NOEC, No
Observed Effect Concentration)

Diuron er ikke alene meget giftigt for alger men ogsa for de fleste af de
dyregrupper, der er undersegt. Bortset fra en enkelt test med fisk (som
ikke er veldokumenteret) ligger alle effektkoncentrationerne under 100
mg/l for akutte test. og for de langerevarende test er de fundne veerdier
sa lave som 0,0024-7,7 mg/l.

Resultater af undersegelser med organismer, der lever i sediment eller pa
bunden, er samlet i1 tabel 4.10.

Tabel 4.10
Okotoksikologiske data for effekter af Diuron pa bundlevende organis-
mer

Systematisk gruppe Effektmél Eksponeringstid Resultat

[mg/]
Insekter LC50 4d 1,2
Bleddyr (snegle. LC50 4d 1,3-15
muslinger)

Testene med de bundlevende organismer er sandsynligvis gennemfort
uden sediment i opstillingen, og alle resultater er opgivet som koncentra-
tionen af Diuron i vandet (mg/l). Det er derfor ikke muligt at anvende
underspgelserne til vurdering af effekter af Diuron i sediment

Der er lavet forsog med samfund af mikroalger, der sidder fastvokset til
overflader. Sidanne samfund blev udsat for langvarig pavirkning af Di-
uron, hvorefter fotosynteseaktivitetens folsomhed for Diuron blev malt.
(Det erindres. at Diuron netop er et fotosynteseheemmende ukrudtsmid-
del) 1 samfund. der ikke havde varet udsat for Diuron, var EC50 =
0,0035-0,0054 mg/l. Samfund, der havde varet udsat for Diuron i en
koncentration pd 0.0093 mg/l eller hejere i en maned var mindre fol-
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somme. Endvidere blev artssammensztningen af algesamfundene under-
sogt under den langvarige pavirkning, og det viste sig, at der var ferre
arter efter pavirkning med 0,0093 mg/l, mens pavirkning med op til
0,0019 mg/! foragede artsantallet (Molander & Blanck 1992). Der kan
derfor ikke angives en NOEC-vardi for langtidseffekter pa samfundet.

Den lave effektkoncentration, der blev fundet for fotosynteseaktivitet
(korttidstest) af ikke-pdvirkede samfund pad EC50 = 0,0035 mg/l er i
samme storrelsesorden som den lavest fundne EC50-veerdi (0,0024 mg/!)
fra enkeltartstest med alger (tabel 4.9).

En rekke forseg, hvor Diuron er bievet brugt til at kontrollere planter i
vandhuller eller vandtanke, er refereret af WRc (1996), men kun et enkelt
forseg giver mulighed for at vurdere toksicitet pa andre organismer end
planter. I denne undersagelse var der forbigiende effekter pa myg, degn-
fluer og guldsmede ved koncentrationer af Diuron i vandet p4 1,5-3 mg/L
Heller ikke her er der angivelse af koncentrationer i sediment, hvor larver
af disse insekter lever.

4.2.6 Forslag til vandkvalitetskriterium for Diuron

Der foreligger et forslag til vandkvalitetskriterium (VKK) for Diuron
baseret pa de ovenfor refererede undersogelser med pelagiske organismer
og anvendelse af de principper, som er opstillet af EUs “Radgivende vi-
denskabelige komite til undersagelse af toksiciteten og gkotoksiciteten af
kemiske stoffer” (CSTE) (EU 1997, Bro-Rasmussen ef al. 1994). Disse
principper er ogsa beskrevet i Miljoprojekt nr. 260 (Miljestyrelsen 1994)
og i Arbejdsrapport fra Miljostyrelsen nr. 44 (Miljestyrelsen 1995).

Det nuvarende forslag til vandkvalitetskriterium (VKK) for Diuron er pa
0,0001 mg/l = 0,1 pg/l. | dette forslag er bioakkumulerbarheden af Di-
uron vurderet pd baggrund af mélte koncentrationer af Diuron (VKI
1997).

Data fra toksicitetsforsggene anses for at vaere reprasentative, og datama-
terialet omfatter langtidsstudier med organismer fra 3 systematiske grup-
per (alger, krebsdyr og fisk), hvoraf algerne er den mest falsomme grup-
pe. (Da alger har meget kort generationstid, streekker en 4-dages algetest
sig over flere generationer.}

Endvidere er der resultater af ekosystemundersogelser pa algesamfund.
der viser effekter i samme koncentrationsomride som laboratorietesten.

Den opgivne effektkoncentration fra jaboratorietesten med alger er en
EC50-vaerdi og ikke en NOEC-verdi. Anvendelse af en usikkerhedsfak-
tor pa 10 pé resultatet af denne test (EC50 = 0,0024 mg/l) kan derfor
undervurdere toksiciteten af Diuron.

Af denne arsag, og pé grund af Diurons langsomme nedbrydning og mo-
derate potentiale for bioakkumulering, foreslas det her at tage udgangs-
punkt i en usikkerhedsfaktor pa 100 (over for EC50 = 0,0024 mg/l) og
derefter runde tallet af til den nermeste lavere storrelsesorden; dvs.
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vandkvalitetskriteriet foresids nu at vare 0.00001 mg/l = 0,01 pg/l for
Diuron.

4.2.7 Forslag til kvalitetskriterium for sedimenter

Da der ikke foreligger eksperimentelle undersogelser af effekter af Di-
uron i sediment, beregnes et kvalitetskriterium for sediment ud fra kvali-
tetskriteriet for vand efter EUs retningslinier (EU 1997) til 0,00015 mg
Diuron pr. kg vadvaegt sediment = 0,15 pg/kg.

4.2.8 Sammenfatning

Diuron er meget giftigt for vandlevende organismer, specielt for alger, da
det h&@mmer fotosyntesen. Endvidere er stoffet langsomt nedbrydeligt.
Det kan ikke forventes at blive nedbrudt vaesentligt i de frie vandmasser,
men vil sandsynligvis ophobes i sedimenter, hvor nedbrydningen vil vaere
endog meget langsom. Bioakkumuleringspotentialet for Diuron og dets
nedbrydningsprodukter er moderat.

Kvalitetskriterier for Diuron foreslés til 0,01 ug/l for vand og 0,15 pg/kg
for sediment (vidvagt).

4.5 Kobberforbindelser

4.3.1 Fysisk-kemiske egenskaber

Til skibsmalinger anvendes 3 typer kobberforbindelser: Kobberthiocya-

nat, kobberoxid og kobber metalpulver.

De fysisk-kemiske egenskaber af disse forbindelser er samiet i tabel 4.11.

Tabel 4.11

Fysisk-kemiske egenskaber for kobberforbindelser
Nawvn Kobber thio- Kobber oxid Kobber metal-

cyanat pulver

CAS-Nr. F111-67-7 1317-39-1 7440-50-8
Kiassificering - Xn; R22 -
Molekyler formel CuSCN Cu,O Cu
Molvegt 121,64 143,14 63,57
Vandoploselighed {20°C) | 0,005 Uoploseligt Uopleseligt
my/l
Damptryk {25°C) - - -
Oktanol-vand fordelings- | 0,3 - -
keefficient (log P}

Kilde: IUCLID 1996.

4.3.2 Koncentrationer i vandmiljs
[ Danmark er der malt koncentrationer af kobber i mg/kg terstof niveauet
i sedimenter. feks. 25-35 mg/kg i Roskilde Fjord/@resund (Stuer-



Lauridsen et al. 1996) og 0,1-87 mg/kg terstof i Nordseen (Karup 1994,
ICES 1995). Kobber-koncentrationerne i1 havvand er vesentligt lavere,
idet der er milt 0,4-4 pg/l ved Skagerak-fronten (Frimer-L.arsen 1993) og
0,5-1,5 pg/l i Roskilde Fjord/@resund (Stuer-Lauridsen et gl. 1996. Ind-
holdet af kobber i &vand svarer til niveauet i havvand, dvs. 0,7-1,3 pg/l
(Jensen 1991).

I Sverige angives baggrundsvaerdierne for kobber at vare 0,1-0,5 ng/l i
ferskvand og 0,3-0,8 ug/l i Osterspen samt 0,2 pg/l i Nordsgen. [ Oster-
sgen er der dog malt op til 1,0-2,8 ug/l. De svenske baggrundsvaerdier for
sediment angives til 23-30 mg/kg tervaegt i ferskvand og 10-40 mg/kg
tervegt | Osterseen (Debourg ef al. 1993).

4.3.3 Omdannelse og nedbrydning

I mods=tning til organiske forbindelser er metaller ikke nedbrydelige.
Kobber, der er tilfert miljeet, vil forblive der som kobber. Det kan op-
trede pa forskellige former: Som metallet kobber eller som frie kobberi-
oner, det kan vere bundet til andre ioner som uopleselige salte, eller
kobberet kan vere bundet til organisk stof eller lerpartikler. I mange til-
fzlde vil kobber, der er bundet p4 en eller anden méade, ikke kunne opta-
ges af levende organismer og derfor ikke vaere giftigt. hvilket diskuteres
nedenfor. Men uanset om det er giftigt eller € vil det forblive i miljeet,
og jo mere kobber, der tilfares, des mere kobber vil der ophobes.

Kobber, der er bundet til oplast organisk materiale eller partikler vil som
oftest ophobes i sedimenter. Her vil det, afhengigt af forholdene, kunne
blive bundet stzrkere — eventuelt p& en anden made (f.eks. som kobber-
sulfid under iltfattige forhoid) — eller kunne blive frigivet igen til vandet.
Endvidere vil det kunne blive indtaget af organismer. der ®der sediment,
og det kan ikke udelukkes, at kobberet vil blive optaget af sddanne orga-
nismer gennem tarmkanalen.

4.3.4 Bioakkumulering .

Kobber er et mikronzringsstof, som levende organismer har brug for i
sma mangder. Hojerestaende organismer som fisk kan regulere indholdet
af kobber i organismen og kan ophobe kobber til en vis grad i leveren
men ikke i musklerne. Forekommer kobber i omgivelserne og/eller faden
i meget lave koncentrationer, kan opkoncentrering derfor skyldes, at or-
ganismen “har brug for” kobberet. Der foreligger ikke oplysninger om
koncentrationerne af kobber og de anvendte organismers krav til kobber 1
de citerede undersogelser. I korttidsstudier med alger (%2-2 dage) er der
malt BCF-veerdier pa 1-40. I langtidsstudier med insekter og muslinger
ligger vaerdierne vaesentligt hajere: 1 et 28-dages studie med myggelarver
— sandsynligvis i sediment - er der fundet en BCF-vardi pd 5.830; endvi-
dere er der fundet BCF-verdier pa 5.000-10.000 i muslinger over en pe-
riode pd 2-3 &r (AQUIRE 1997). BCF-vardier mellem 400 og 90.000 er
fundet for plankton og visse lavere organismer (Debourg ez al. 1993).
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4.3.5 Effekter pa vandlevende organismer

Kobbers toksicitet over for levende organismer athznger af hvilken form,
det optreeder i. I vandmilje anses kobberioner (Cu’) for at vare den
form, der er (mest) giftig. Det mest relevante er derfor at vurdere kobbers
toksicitet ud fra forekomsten af frie kobberioner — og ikke blot ud fra den
sarnlede koncentration af kobber i miljget. Dette forudsatter dog, at man
ved, hvilken form kobberet forekommer i, og dette athznger af mange
faktorer, bi.a. vandets saltholdige, kalkindhold, surhedsgrad og indholid af
organisk stof (specielt oplast organisk stof). Selv i s4 lille et omrade som
de danske farvande varierer disse faktorer meget fra sted til sted — og i
lebet af aret. Endvidere er betydningen af de enkelte faktorer og deres
gensidige pavirkning ikke fuldt belyst og bl.a. derfor meget omdiskuteret.
Derfor kan en generel vurdering af kobber ikke baseres pa beregninger
af, hvor meget af kobberet, der er frit og eventuelt giftigt.

Endvidere er der ikke i det foreliggende materiale oplysninger om om-
fang og hastighed af frigivelse af kobber fra skibsmaling eller om, hvil-
ken form kobberet er pa.

Tabel 4.12 viser en oversigt over toksiciteten af kobber over for forskel-
lige grupper af vandievende organismer. De anvendte data stammer fra
forseg med kobber metalpulver, og data af hej kvalitet er udvalgt blandt
flere hundrede resultater. Der er kun fundet enkelte studier, hvor kobbe-
roxid eller kobberthiocyanat har varet undersegt, og resultaterne afviger
ikke vaesentligt fra resultaterne med kobber.



Tabel 4.12

Gkotoksikologiske data for effekter af kobber pd organismer i vandet.
Der er overvejende anvendt data fra studier af hoj kvalitet; kun Jfor alger
er data af noget lavere kvalitet.

Systematisk gruppe Effektmal Eksponeringstid Resultat
[mg/1]
Alger LC50/EC50 vazkst 1t-5d 0,01-0,55
Alger NOEC* 2-3d 0,00%-0,049
Alger NQEC 19-20d 0,01
Krebsdyr L.C50 2-44 0,0075-0,32
Krebsdyr LC30 (oplast Cu) 2d 0,019-0,084
Krebsdyr EC50 (forplantning) 7d 0,01-0,02
Krebsdyr NOEC (forplantning) 7-10d 0,04-0,22
Fisk LC50 4d 0,024-21
Fisk LC50 (oplast Cu) 4d 0,098-0,60
Fisk EC50 (anomaliteter + 12d 0,075-0,19
klekning)
Fisk NOEC (overlevelse + 12-42d 0,01-0,12
klekning)
Insekter LC50 1-10d 23,6-0,20
Blgddyr (snegle, LC50 1-4d 0,03-9,3
muslinger)
Bladdyr (muslinger) EC50 (lukning) 1-6d 0,04-<0,02
Pighude (sepindsvin) | NOEC (forplantning Ye-1t 0,0031-0,066
+ udvikling)
Hjuldyr LC50 1d 0,063
Hjuldvr NOEC (bevagelse) 3t 0,006
Orme LC50 28d 0,044

* Den hajeste koncentration, hvor der ikke biev observeret effekt (NOEC, No
Observed Effect Concentration)

Det fremgér, at kobber er meget giftigt for vandlevende organismer. For-
uden de ovennzvnte vardier, angives kobber at give ikke-dadelige effek-
ter ved si lave koncentrationer af ioner (Cu’) som 0,001-0,8 mg/l
(Debourg et al. 1993).

I to studier er koncentrationen opgivet som “oplest kobber” (kobber-
ioner). men for flertallet af resultaterne er der ingen oplysning om, pa
hvilken form kobberet befinder sig i. Det ma derfor formodes, at der er
tale om den totale koncentration af kobber. Sandsynligvis har forholdet
mellem koncentrationen af totalt kobber og tilgengeligt kobber varieret
meget mellem de forskellige studier - ogsd selvom der er tale om kvali-
tetsstudier. Dette antages at vaere grunden til. at der ikke ses den almin-
delige sammenheng mellem L(E)C50-veerdier fra korttidsstudier og
NOEC-verdier fra langtidsstudier. F.eks. er den laveste LC50-veerdi for
2-4-dages krebsdyr-studier en faktor 5 lavere end den faveste NOEC-
veerdi fra 7-10-dages studier, hvor forplantning hos krebsdyr er maélt.
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Resultater af undersggelser med organismer, der lever i sediment eller pa
bunden, er samlet i tabel 4.12. :

Tabel 4.13
Okotoksikologiske data for effekter af kobber pd bundlevende organis-
mer.
Systematisk gruppe Effektmal Eksponeringstid Resultat
Insekter* LC50 10d 0,20 mg/l
Insekter” LC30 10d 1.026 mg/kg TS
Krebsdyr* LC50 10d 0,028 mg/l
Krebsdyr® LC50 14d 247 mg/kg TS
Orme” L.C50 28d 0,044 mg/l
Krebsdyr' LC25 28d 998 mg/kg TS
Krebsdyr ! EC25 (vakst) 28d 330 mg/kg TS
Krebsdyr® LC50 10d 185 mg
Cu,O/kg TS =
164 mg Cuw'kg
TS

A: AQUIRE 1997, 1: Borgmann & Norwood 1997, 2: Bard 1997a

De tre studier, hvor koncentrationen er opgivet som mg/l kan vare udfort
i vand uden sediment. De ovrige studier tyder pd, at kobber i sediment
kan forirsage effekter pa sedimentlevende dyr ved koncentrationer, der
overstiger 100 mg/kg (tabel 4.13).

En undersegelse af felsomheden af mikroalgesamfund i ferskvand over
for bl.a kobber viste. at de fritlevende (pelagiske) alger var mere fol-
somme end de fastsiddende mikroalger, der kunne vokse pa glasplader.
Folsomheden blev malt ved fotosyntese-aktiviteten med forskellige kob-
berkoncentrationer i vandet. EC50 var 0,039-0,058 mg/i for fritlevende
(planktoniske) alger og 0.35-0,47 mg/l for fastsiddende. Folsomheden
@&ndredes, hvis algesamfundene blev udsat for konstante kobberkoncen-
trationer i 3 uger. Efter af veere udsat for 0,015 mg/l, kunne de planktoni-
ske algesamfund tale op til 2 mg/l uden at blive pavirkede, og bare 0.001
mg/] bevirkede ®ndringer i folsomheden. Dette tyder pa, at algesamfun-
dene er blevet a&ndrede som felge af kobbereksponeringen, og denne
@ndring blev igangsat ved 0.001 mg/l, der var den laveste koncentration.
hvor der blev observeret effekter (LOEC, Lowest Observed Effect Con-
centration) (Gustavson & Wingberg 1995).

I havmilje angives det. at kobber i sediment er vist at pavirke dyresam-
fundene i koncentrationer p&d 100-150 mg/kg tervaegt (Debourg er af.
1993).



4.3.6 Vandkvalitetskriterier for kobber
For organismer, der lever i vandet (pelagiske), foreligger der et stort antal
undersogelser af kobbers giftighed. De viste resultater er overvejende fra
studier, der vurderes at veere af hgj kvalitet.

P4 grund af de serlige forhold for kobbers tilgeengelighed i forsegsop-
stillingerne, kan man ikke uden videre beregne et vandkvalitetskriterium
for kobber ud fra de i tabel 4.12 angivne verdier.

Der er foreslaet eller fastsat “kriterier” for kobber i en rekke lande. 1
flere lande arbejdes der dels med et “kriterium”, der angiver, hvornar der
skal gribes ind, dels med ét, der angiver “kvalitetsmal”, dvs. hvilke kon-
centrationer man mener, der maksimalt burde vare i miljoet. De forst-
nevnte er sammenlignelige med de her foresidede vandkvalitetskriterier.
For kobber varierer de foresliede vandkvalitetskriterier fra 2-4 pg/l
(afhangigt af vandets hardhed) (Canada) til 112 pg/l (EU) for ferskvand.
1 USA er der fastsat kriterier for ferskvand og saltvand pé henholdsvis 12
ng/l og 2,9 pg/l (VROM 1995). Disse veerdier har man valgt at gere gal-
dende i Danmark, men angiver dog. at datagrundlaget ikke er endeligt
kvalitetsvurderet. (Milje- og Energiministeriet 1996).

Det er oplyst, at man i USA har @ndret det ovenfor citerede vandkvali-
tetskriterium pa 2,9 pg/l til 4,8 pg/l (US-EPA 1995, citeret af Nordox
1997).

[ laboratorieforsag er der fundet effekter af kobber pa niveau med og ved
lavere koncentrationer end flere af de nevnte vandkvalitetskriterier. Den
laveste NOEC-vardi, i tabel 4.12 er 0,0031 mg/l = 3,1 pg/l, og det lave-
ste vandkvalitetskriterium er 2 pg/l. Dette skyldes sandsynligvis, at der er
store forskelle pa biotilgengeligheden af kobber under forskellige milje-
forhoid, og at denne er hgjest i laboratorieforseg, hvor forsegsbetingel-
serne er tilrettelagt, s& biotilgzngeligheden af stofferne maksimeres mest

muligt.

Der foreslas ikke noget nyt vandkvalitetskriterium for kobber.

4.3.7 Kvalitetskriterier for sedimenter
[ Holland og Canada er der fastsat sedimentkvalitetskriterier for fersk-

vand pa henholdsvis 142 og 35.7 mg/kg, og i Canada et for saltvand pa
18,7 mg/kg (tervegt/vadvaegt ikke oplyst) (VROM 1995).

[ de citerede resultater er den laveste LC50-vaerdi (for krebsdyr) 164 mg
kobber pr. kg sediment tervaegt. Denne veerdi er af samme sterrelsesor-
den som det hollandske sedimentkvalitetskriterium (forudsat dette er
opgivet pr. kg vadvagt af sediment).

Der foreslas ikke noget kvalitetskriterium for sedimenter for kobber.
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4.3.8 Forslag til skotoksikologisk jordkvalitetskriterium for kobber
Der er i Danmark af Danmarks Miljeundersogelser foreslaet et jordkvali-
tetskriterium for kobber pa 30 mg/kg torvegt jord (Miljostyrelsen
1693a).

4.3.9 Sammenfatning

Kobber er meget giftigt for vandlevende organismer, men giftigheden
afhanger af fysisk-kemiske faktorer som vandets pH, hardhed og indhold
af organisk materiale. Det er derfor omdiskuteret, hvorvidt kvalitetskri-
terier for kobber kan/ber fastlzzgges generelt, eller hvorvidt der ber fast-
legges kriterier lokalt ud fra de fremherskende forhold pa stedet.

Forslag til kvalitetskriterier for kobber ber baseres p& en gennemgang af
flere forhold, f.eks.:

» kobbers biotilgengelighed i forskellige vandmiljeer .

e sammenligning af malte koncentrationer med levende organismers
behov for kobber som mikronaringsstof

¢ retningslinier for fastsettelse af kvalitetskriterier i lande, der anvender
kvalitetskriterier med angivelse af hgjere koncentrationer end de kon-
centrationer, hvor der er fundet effekter i laboratorietest.

Der foreslas ikke kvalitetskriterier for kobber.

4.4  Zinkpyrithion

4.4.1 Fysisk-kemiske egenskaber
Til skibsmalinger anvendes zink som forbindelsen zinkpyrithion.

Samtlige oplyvsninger vedrerende dette stof er modtaget fra Olin Chemi-
cals i England (Olin 1997). Der er fremsendt fuldt dokumentationsmate-
riale, men det har inden for projektets rammer kun varet muligt at an-
vende firmaets oversigt og opsummering af resultaterne af undersogel-
serne. En egentlig vurdering af kvaliteten af de pagwldende data har
derfor ikke veret mulig. Enkelte oplysmnger om zink i miljget er medta-
get fra andre kilder.

De fysisk-kemiske egenskaber af zinkpyrithion er samlet i tabel 4.14.



Abiotisk nedbrydning

Tabel 4.14:
Fysisk-kemiske egenskaber for zinkpyrithion

CASmr. 13463-41-7

Synonymer Bis(1-hydroxy-2{1H}-
pyridinethionato-O-S)-(T4)zink,
Zink Omadine

Klassificering (to produkeer) T,R22, R23, R41, R38 +
X, R20/22, R36/38

Molekyler formel C1oHgN,O35:Zn

Molvagt 317,68

Vandopleselighed 6 mg/1

Damptryk (25°C) Ikke fordampeligt

Oktanol/vand fordelingskoefficient (log Kow) | 0,97

Organisk-stoffvand fordelingskoefficient 2,9-4,0

(log Koo)

Zinkpyrithion er et bredt virkende biocid, der skulle kunne bekempe et
spektrum af svampe, bakierier. mug og ger - foruden at veere et effektivt
antibegroningsmiddel. Zinkpyrithion anvendes bl.a. i hirplejemidier som
f.eks. skaelshampoo.

4.42 XKoncentrationer i vandmilje

Der er si vidt vides ikke foretaget analyser af zinkpyrithion i vandmilje-
et. Der er opgivet koncentrationer af zink (Zn) i Nordseen: Ved den dan-
ske kyst og i Tyske Bugt var koncentrationerne af oplest zink 1,0-5,0
ug/l, mens indholdet i sediment i Nordsgen som helhed opgives til 3-510
mg/kg sediment tervaegt (North Sea Task Force 1993).

443 Omdannelse og nedbrydning
Zinkpyrithion nedbrydes ved fraspaltning af zink, hvorefter resten af
molekylet omdannes til forskellige stoffer afhengigt af forholdene.

For hydrolyse ved 25°C i ferskvand er halveringstiden 99-123 dage inden
for et pH interval pa pH 3-9: 1 saltvand er den 96 dage (pH ikke oplyst).
Nedbrydningsprodukterne betegnes som omadindisulphid og omadinsul-
finsyre, hvor “omadin™ antages at v&re synonymt med pyrithion.

Fotolyse (25°C) er malt i ferskvand (pH=9) og i saltvand. Halveringsti-
derne var henholdsvis 13 minutter og 17% minutter. Det vigtigste ned-
brydningsprodukt var pyridin-2-sulfonsyre, som udgjorde 70% af aktivi-
teten efter 30 dage.

Zinkpyrithion kan saledes omdannes meget hurtigt ved fotolyse. Hvorvidt
dette foregar i praksis i vandmiljeet kan dog ikke vurderes pa det forelig-
gende grundiag. Nedbrvdningsproduktet (pyridin-2-sulfonsyre) synes
derimod at vare stabilt for abiotisk nedbrydning.
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Nedbrydning under aerobe forhold (25°C) er undersogt i ferskvand og
saltvand over 30 dage. Mineraliseringen af zinkpyrithion (dvs. fuldsten-
dig nedbrydning) var 11,9% i ferskvand og 0,1% i saltvand (hvilket giver
en estimeret halveringstid i storrelsesordenen méneder til &r). Stoffet er
altsd ikke let nedbrydeligt under acrobe forhold. Zinkpyrithion blev om-
dannet til stabile nedbrydningsprodukter i to trin (primar nedbrydning):
For det forste trin var halveringstiden <1'% time, for det andet, 12-15
dage. Ikke-ekstraherbare nedbrydningsprodukter udgjorde op til 64% i
fersk- og op til 38% i saltvand. Disse nedbrydningsprodukter angives at
vare bundet til sediment i forsegsopstillingen. Der blev fundet en rekke
nedbrydningsprodukter, herunder disulfider og sulfonsyre-derivater. Der
blev ogsd fundet kobberpyrithion, som er mere stabilt og mindre oplase-
ligt end zinkpyrithion.

Endvidere foreligger resultater af nedbrydningsforseg med lave koncen-
trationer af zinkpyrithion (45 ug/t). Disse forspg viste, at der hverken
dannedes disulfider eller kobberpyrithion. Et af de vasentligste ned-
brvdningsprodukter var 2-pyridin N-oxid thiosulfat, som synes at blive
bundet til sedimentet.

Nedbrydning under anaerobe forhold (25°C) er undersegt i ferskvand og
saltvand 1 perioder pa op til 90 dage. Mineraliseringen af zinkpyrithion
var 0,5 % i ferskvand og 1,2 % i saltvand. Dette tyder p4, at stoffet ikke
nedbrydes under anaerobe forhold. Zinkpyrithion blev omdannet til stabi-
le nedbrydningsprodukter i to trin (primzr nedbrydning): For det forste
trin var halveringstiden <2 timer, for det andet 13-26 timer. Ikke-
ekstraherbare nedbrydningsprodukter udgjorde op til 35% i fersk- og op
til 12% 1 saltvand. Disse nedbrydningsprodukter angives at vare bundet
til sediment i forsegsopstillingen. Efter 90 dage biev 50% og 73% af den
tilsatte radioaktivitet (i hhv. fersk- og saltvand) fundet i vandfasen. si en
del af nedbrydningsprodukterne forbliver altsd oplest i vandet. Der blev
identificeret en raekke nedbryvdningsprodukter, herunder disuifider. sul-
fin- og sulfonsyrer af pyridin-N-oxid samt pyridin thiosulfat. Der blev
ogsd fundet kobberpyrithion, som er mere stabilt og mindre oplaseligt
end zinkpyrithion.

Nedbrydning under anaerobe forhold er undersggt ved lave koncentratio-
ner af zinkpyrithion (45 pg/l). De vasentligste nedbrydningsprodukzer i
disse studier opgives at vare pyridin thiosulfat og 2-mercaptopyridin.
hvorimod der ikke skulle va:re mait disulfider eller kobberpyrithion.

Zinkpyrithion kan séledes hurtigt omdannes ved fotolyse, men omfanget
heraf | miljoet kan ikke vurderes. Biologisk omdannelise af zinkpyrithion
sker ogsa hurtigt under bade aerobe og anaerobe forhold, men nedbryd-
ningsprodukterne er stabile, og stoffet kan ikke betegnes som let bioned-
brydeligt. En del af nedbrydningsprodukterne forbliver i vandet. mens
andre bindes til sedimentet.

4.4.4 Bioakkumulering

Zinkpyrithion forventes ikke at blive ophobet i levende organismer, da
stoffets omdannelse (primart nedbrydning) er meget hurtig. Der forelig-
ger ikke oplysninger om bioakkumulering af de mere stabile nedbryd-
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ningsprodukter. Der skulle veere udfert en undersegelse af bioakkumule-
ring af kobberpyrithion i fisk, men denne undersogelse kan ikke vurderes
med henblik p& muligheden for akkumulering af nedbrydningsprodukter.

4.4.5 Toksicitet over for akvatiske organismer

Da zink meget hurtigt fraspaltes under pavirkning af lys og bionedbryd-
ning, ber vurderingen af zinkpyrithions skotoksikologiske egenskaber
omfatte zink. Dette har ikke varet muligt inden for projektets rammer.

Tabel 4.15 viser en oversigt over toksiciteten af zinkpyrithion over for
forskellige grupper af akvatiske organismer.

Tabel 4.15

Okotoksikologiske data for effekter af zinkpyrithion pd organismer i van-
det. Alle koncentrationer er mdite koncentrationer, forsegene med dyr er
udfort med gennemstromning.

Systematisk Effektmal Eksponeringstid Resultat
gruppe {mg/l]
Alger EC50 120t 0,028
Alger NOEC* 120t 0,0078
Krebsdyr EC50 48-96t 0,0036-0,0063
Krebsdyr NOEC 21d 0,0027
{forplantning)

Fisk EC50 96t 0,0026-0,0032
Jsters EC30 (skalafsztning) 96t 0,022

* Den hejeste koncentration, hvor der ikke blev observeret effekt (NOEC, No
Observed Effect Concentration)

Det ses, at zinkpyrithion er meget giftigt for alle grupper af organismer.
Det synes mindre giftigt for alger end for de gvrige grupper, men denne
test er ikke gennemfert med gennemstremning, og det oplyses, at kon-
centrationen var ret konstant gennem en 5-dages forsegsperiode. Det er
oplyst, at testen er gennemfort med sterkt reduceret lysstyrke, og at de
bolgelengder, der nedbryder zinkpyrithion, var filtreret fra. En egentlig
vurdering af algetesten forudsztier en gennemgang af selve rapporten fra
forseget med henblik pd vurdering af bl.a. eksponeringskoncentrationen
og algernes vaekst under de nedsatte lysforhold.

Da omdannelsen af zinkpyrithion - specielt ved fotolyse - er meget hur-
tig, er toksiciteten af nogle af nedbrydningsprodukterne undersegt. Det
dominerende nedbrydningsprodukt ved fotolyse er pyridin-2-sulfonsyre,
og resultaterne af test med dette stof er samlet i tabel 4.16.
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Tabel 4.16

Okotoksikologiske data for effekter af pyridin-2-sulfonsyre pd organis-
mer i vandet. Det er ikke oplyst, hvorvidt der er tale om malte koncen-
trationer, forsagene med dyr er udfort med gennemstromning

Systematisk Effektmal Eksponeringstid Resultat
gruppe (mg/1]
Alger EC50 120t 28,3
Krebsdyr EC50 48-96t >127-71,3
Fisk LC50 96t 58,8->137
Osters LC50 (skalafsztning) 96t 99,2

Det ses, at dette nedbrydningsprodukt er 3-4 storrelsesordener mindre
giftigt end zinkpyrithion. 1 modsztning til zinkpyrithion synes pyridin-2-
sulfonsyre at vaere mest giftigt for alger.

Tilsvarende forseg er gennemfert med to andre nedbrydningsprodukter:
“omadin”disulfid og “omadin”sulfonsyre. Giftigheden af “omadin”sul-
fonsyren (der angives at vere stabil) er pad niveau med giftigheden af
pyridin-2-sulfonsyre, mens L{E)C50-vardierne for disulfidet er vasent-
ligt lavere; for fisk og krebsdyr er de pa niveau med giftigheden af zink-
pyrithion. Der foreligger ikke resultater af test med de pyridinforbindel-
ser, der angives at vaere vasentlige nedbrydningsprodukter af bioned-
brydning ved lave koncentrationer af zinkpyrithion.

Der foreligger ikke undersegelser af zinkpyrithions effekter pd bundle-
vende organismer.

Der foreligger ikke undersogelser af zinkpyrithions effekter i gkosyste-
mer.

I en undersagelse af folsomheden af mikroalgesamfund i ferskvand over
for bl.a zink biev fotosyntese-aktiviteten af planktoniske alger malt med
forskellige zinkkoncentrationer i vandet. EC50 var ca. 0,1 mg zink/l
(Gustavson & Wingberg 1995).

4.4.6 Forslag til vandkvalitetskriterium for zinkpyrithion

Der foreligger toksicitetsdata fra korttidsstudier med en rekke organis-
mer. Data fra toksicitetsforsegene anses for at vare reprasentative, og
datamaterialet omfatter langtidsstudier med organismer fra 2 systemati-
ske grupper; alger og krebsdyr. (Da alger har meget kort generationstid,
strekker en 4-dages algetest sig over flere generationer.) Langtidsstudi-
erne omfatter dog ikke den gruppe, der synes mest falsom ud fra kort-
tidsstudier: fisk.

Da zinkpyrithion ikke er let bionedbrydeligt, da bioakkumulerbarheden
af dets nedbrydningsprodukter ikke kan vurderes pa grundlag af den
foreliggende gennemgang af datamaterialet, og da i det mindste et af
stoffets nedbrydningsprodukter er lige s& giftigt som zinkpyrithion, fore-
slis det, at en usikkerhedsfaktor pd 100 anvendes pa den laveste NOEC-



veerdi, der er 0,0027 mg/l for krebsdyr. Dette giver - ved afrunding til
nermeste hele storrelsesorden - et vandkvalitetskriterium pa 0,00001

mg/l = 0,01 g/l for zinkpyrithion.

Et forslag til vandkvalitetskriterium for det veesentlige nedbrydningspro-
dukt, pyridinsulfonsyre, ma baseres pad den laveste af de tre L(E)C50-
verdier (28,8 mg/l for alger). Derfor anvendes en usikkerhedsfaktor pa
1000, hvilket ved afrunding giver et forslag til vandkvalitetskriterium for

pyridinsulfonsyre pa 0,01 mg/l.

Der er foresliet vandkvalitetskriterier for zink i Holland (2 ng/l) og 1
England (10 pg/l). I USA er der fastsat kriterier for ferskvand og saltvand
pé henholdsvis 110 pg/l og 86 pg/l. Disse veerdier har man valgt at gore
geldende i Danmark, men angiver dog, at datagrundlaget ikke er endeligt
kvalitetsvurderet (North Sea Task Force 1993, VROM 1995, Milje- og
Energiministeriet 1996)

4.4.7 Forslag til kvalitetskriterium for sedimenter

Da der ikke foreligger eksperimentelle undersagetser af effekter af zink-
pyrithion i sediment, beregnes et kvalitetskriterium for sediment ud fra
kvalitetskriteriet for vand efter EUs retningslinier (EU 1997). Da forde-
lingskoefficienten mellem organisk stof og vand er opgivet til at ligge i
intervallet log K, = 2,9-4,0, beregnes en vaerdi for hvert yderpunkt. For-
slaget til sedimentkvalitetskriterium bliver siledes ogsa et interval:
0,00003-0,0004 mg zinkpyrithion pr. kg vddvagt sediment = 0.03-0.4

g/kg.

[ Canada er der fastsat sedimentkvalitetskriterier for zink pd 123.1 mg'kg
i ferskvand og 124 mg/kg i saltvand (VROM 1995).

4.4.8 Okotoksikologisk jordkvalitetskriterium for zink
Der er i Danmark af Danmarks Miljoundersegelser foresldet et jordkvali-
tetskriterium for zink pa 100 mg/kg torvagt (Miljestyrelsen 1993a).

4.49 Sammenfatning
Zinkpyrithion kan omdannes meget hurtigt i vandmilje, enten ved fotoly-
se eller ved bionedbrydning. De resulterende nedbrydningsprodukier er

stabile.

Toksiciteten af tre nedbrydningsprodukter er undersegt. og de to af dem
er vaesentligt mindre giftige end zinkpyrithion. medens det tredje er om-
trent lige sa giftigt.

Det kan pa baggrund af den hidtil foretagne gennemgang af resumeer af
de udferte undersegelser ikke vurderes. hvor stor en del af nedbrydnings-
produkterne, der vil hare til den mindre giftige gruppe.

En mere detaljeret vurdering af zinkpyrithion forudsetter en omhyggelig

vurdering af undersegelser. der er udfort af producenten. Dette har ikke
veret muligt inden for rammerne af dette projekt.
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Kvalitetskriterier for zinkpyrithion foresléas til 0,01 pug/l for vand og 0,03-
0,4 ng/kg for sediment (vadvaegt).

4.5 Irgarol

Materialet om Irgarol er i dag omfattende. Ud over publicerede artikler
om effekter og forekomst af Irgarol 1 miljget er der et meget stort mate-
riale, som er udarbejdet af producenten. Grundlaget i denne udredning er
publicerede artikler, den svenske Kemikalieinspektions rapport fra 1993
{Debourg et al. 1993) og en rapport udarbejdet af Bard (1997). Producen-
tens mange tekniske rapporter er detaljeret beskrevet og evalueret i rap-
porterne fra Debourg ef al. (1993) og Bard (1997). P grund af krav til
fortrolighed fra producentens side er det materiale, som producenten har
fremsendt i forbindelse med denne vurdering, med en undtagelse ikke
medtaget i nerverende rapport.

4.5.1 Fysisk-kemiske egenskaber
Irgarols fysisk-kemiske egenskaber er samiet i tabel 4.17.

Tabel 4.17
Fysisk-kemiske egenskaber for Irgarol 1051
CAS nr. 28139-98-0
Synonymer 2-(tert.-butylamino)-4-(cyclopropyl-
amino)-6-(methylthio)-1,3,5-triazine
Klassificering -
Molekylar formel CiH\gNsS
Molvaegt 25337
Vandopleselighed (20°C) 9 mg/1 ved pH7
Damptryk (20°C) 8.8 10° Pa'
Oktanol-vand fordelingskoefficient (log Kow) | 3.95
2.80°
Organisk-stof/vand fordelingskoefficient 2.7- 3.4 (mait)’
{log K,.)

1:  Debourg er al. (1993)

2:  Bestemt i en test efter OECD TG No.107.

3:  Verdi er opgivet af producenten 1 1997 {eksperimentelt bestemnt, GLP under-
spgelse); Dollenmeier (1997).

Irgarol er et biocid. der er udvikiet som antibegroningsmiddel til skibs-
maling. | forhold til andre triaziner. som har samme toksiske virkeme-
kanisme pd fotosyntetiserende organismer. udmarker Irgarol sig ved at
have bedre tekniske egenskaber i forhold til skibsmalingens holdbarhed.



4.5.2 Koncentrationer i vandmiije

Irgarol blev ferste gang malt ved den franske middelhavskyst 1 1993
(Readmann 1993). Efterfalgende er Irgarol-koncentrationer blevet malt
ved den sydengelske kyst, i Genevesgen, samt i havne og kystnere omré-
der i Holland, Sverige og Danmark. Koncentrationen af Irgarol varierer
typisk med arstiden og faider med afstanden til havnene (Bard 1997).
Hojst koncentration finder man typisk i forarsménederne i forbindelse
med istandsettelse og isetning af bide. Koncentrationer af Irgarol, som
man har fundet i havne, varierer typisk mellem 0,05-1,7 pg/l, i nzrlig-
gende omrader til havnene er fundet op til 0,04 pg/l, mens koncentratio-
ner i kystnzre farvande typisk varierer fra under detektionsgra&nsen
(0,004 ug/l) op til 0,017 pg/l. I en stor og detaljeret undersegelse ved en
marina i skzergarden ved Stockholm i 1996 fandt man de hejeste koncen-
trationer af Irgarol i sommerperioden (0,13 pg/l) og de laveste koncen-
trationer (nzr detektionsgreensen pa 0,004 pg/l) i vinterménederne (Bard
1997). Koncentrationer af Irgarol i sedimenter nar havnen varierede fra
0,002-0,01 pg/g sediment (tervaegt) med en tendens til at koncentrationen
i sedimentet var hejest i sommerménederne. Undersggelsen ved Stock-
holm tyder p4, at der er en tendens til akkumulering af Irgarol i de ever-
ste lag af sedimentet over sommerperioden, men at akkumuleringen ikke
er permanent.

1 danske fritidshavne, savel ferske som marine, er der mélt betydelige
koncentrationer af Irgarol, idet der i 1996 er pavist op til 2,3 pg/l i hav-
nebassiner, mens der i den centrale del af Arhus Bugt ikke blev pavist
Irgarol. I en efterfolgende undersegelse blev der fundet op til 0,54 pg/li
vand fra havnebassiner (Jensen & Heslop 1997a). De fundne koncentra-
tioner af Irgarol i danske havne ligger pa niveau med, hvad der er fundet 1
en undersegelse af 17 lystbadehavne i Middethavet, hvor der er malt en
koncentrationer af Irgarol mellem <0,001 til 0,64 ug/l (Bard 1997). Kon-
centrationer af Irgarol op til 0,145 ug /I er fundet i vandprever fra Gene-
vesgen (Toth et al. 1996). 1 samme undersegelse fandt man kun meget
lave koncentrationer af Irgarol i zebra-muslinger, hvorimod man i vand-
planter fandt Irgarol-koncentrationer som var betydeligt hejere end Irga-
rol-koncentrationen i vandet.

Koncentrationen af Irgarol i sedimenter er undersagt i sonderjyske fjorde
i 1996 og 1997 (Senderjyllands Amt 1997). Irgarol-koncentrationer op til
380 pg/kg torstof sediment er fundet i havne og op til 110 pg/kg torstof
sediment i sejirender. Typisk var Irgarol koncentrationen i lystbddehav-
nene 10-25 ug/kg terstof sediment (Senderjyllands Amt 1997). Sender-
jyllands Amts undersogelser viser desuden, at der kan forekomme hoje
koncentrationer af Irgarol i kystnere omréader uden for havnene, idet der
er malt koncentrationer p& op til 6,5 pg Irgarol per kg terstof sediment.

I jordprever fra vinterpladser, hvor maling fjernes fra lystbade, er der
malt mellem 4,6 og 10 mg Irgarol pr. kg jord terstof (Arhus Amt 1997a).

4.5.3 Omdannelse og nedbrydning

Der er enighed om. at omdannelsen og nedbrydningen af Irgarol er meget
langsom. Halveringstid ved hydrolyse er pa 273 dage og ved aerob bio-
logisk omdannelse (primer nedbrydning) har Irgarol en halveringstid 1
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vand pa 100-200 dage. Omdannelsen af [rgarol menes at begynde med en
oxidation af methylthio gruppen og/eller en dealkylation af sidekederne i
triazinringen. Det antages, at en fuldstendig nedbrydning af triazinringen
vil tage adskillige ar. Det vurderes, at der ikke foregdr nogen anaerob
nedbrydning af Irgarol (Debourg er al. 1993). P4 baggrund af den lave
nedbrydelighed af Irgarol vurderes det, at Irgarol og dets nedbrydnings-
produkter vil kunne akkumuleres 1 miljget.

4.5.4 Bioakkumulering

Ogplysninger om log Ko for Irgarol er divergerende. Séledes er der i De-
bourg et al.‘s rapport fra 1993 angivet log K, >3,95 (potentiale for bio-
akkumulering), mens producenten i et datablad fra 1997 angiver en log
Kow pd 2,80. Undersegelser med fisk har vist BCF vardier pa 160 for
hele fisken, mens BCF for de spiselige dele var 62 (Debourg et al. 1993).
Irgarois bioakkumulerbarhed anses pd denne baggrund for at vaere mode-
rat.

4.5.5 Effekter pa vandlevende organismer
I tabel 4.18, er angivet en oversigt af toksiciteten af Irgarol for forskellige
grupper af organismer i vandet.

Tabel 4.18
Okotoksikologiske data for Irgarol. Kilde: Miljastyrelsens materiale
vedr. vandkvalitetskriterium.

Systematisk gruppe Effektmal Eksponeringstid Resultat
[me 1]

Alger EC50 24-96 timer 0.00045-0,00212

Krebsdyr EC50 48-96 timer 0.4-8.1

Krebsdyr NOEC* 28 dage 0.11

Fisk LC50 96 timer 4-0.86

* Den hgjeste koncentration, hvor der ikke blev observeret effekter: No Obser-
ved Effect Concentration = NOEC

Som det fremgar af tabel 4.18, er Irgarol meget giftig for alger. Irgarol
hazmmer - ligesom de gvrige triaziner - specifikt fotosystem II i algerne.
Effekter pa ikke fotosyntetiserende organismer indtrader typisk forst ved
Irgarol-koncentrationer, der er flere storrelsesordener hajere.

Udover de ovenfor citerede undersogelser er effekter af Irgarol pé for-
skellige livsstadier af brunalgen Fucus vesiculosus (bizretang) undersagt
i laboratorieeksperimenter (Andersson 1996, refereret i Bard 1997). Un-
dersogelsen viste, at nogle livsstadier er yderst falsomme over for Irgarol.
og effekter blev pavist ved 0,00016 mg/l {den laveste koncentration. hvor
der blev observeret effekter; Lowest Observed Effect Concentration =
LOEC), som var den laveste testkoncentration i undersegeisen.
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Effekter af Irgarol p4 sedimentlevende myggelarver er undersggt i stati-
ske systemer med vand og sediment. Akutte effekter pa Chiromonus ri-
parius er pavist ved 2-3 mg/l (LC50 og EC50) (Bard 1997). Undersagel-
sen synes at vere baseret pd koncentrationen af stof i vandet, hvorfor
resultatet ikke kan anvendes til fastszttelse af sedimentkvalitetskriteri-
umn.

Akutte og kroniske effekter af Irgarol er undersogt pa perifyton samfund
(mikroalger, der er tilknyttet faste overflader) i modelgkosystemer (Dahl
& Blanck 1996). I denne undersogelse var der akutte effekter pa fotosyn-
teseaktiviteten af perifytonsamfund ned til lave koncentrationer af Irga-
rol, NOEC = 0,00081 mg/l. Kroniske effekter pd biomasse og fotosynte-
seaktivitet blev fundet ved 0,001 mg/l (LOEC) (NOEC = 0,00025). I den
samme undersogelse var der effekter p4 artssammensztningen og foto-
synteseaktiviteten ved meget lave Irgarol-koncentrationer (NOEC =
0,000063-0,00025 mg/l), og for effekter pa den klorofylspecifikke foto-
synteseaktivitet var NOEC = 0,000016 mg/l.

4.5.6 Forslag til vandkvalitetskriterium for Irgarol

Der foreligger et vandkvalitetskriterium fra Miljestyrelsen for Irgarol pa
0,000001 mg/l = 0,001 pg/l. Det er baseret pa de ovenfor refererede un-
dersegelser med laboratoricorganismer samt de principper, der anvendes
i EU (EU 1997. Bro-Rasmussen et al. 1994.). Der er ved fastsettelsen af
kvalitetskriteriet anvendt en usikkerhedsfaktor pé 100 under hensyntagen
til, at Irgarol ikke er let bionedbrydeligt, og at stoffet mi betegnes som
moderat bioakkumulerbart.

Ved undersegelserne af effekter pa algesamfund er der fundet en NOEC
= 0,000063 mg/l for langtidseffekter pd samfundets artssammensetning
og fotosynteseaktivitet. Da denne veerdi er fundet for effekter pa en fol-
som organismegruppe i en gkosystemundersagelse, foreslas det at anven-
de en usikkerhedsfaktor pa 10 over for NOEC vzrdien 0,00003 mg/l. Da
Irgarol er ikke let bionedbrydelig og mé anses for moderat bicakkumu-
lerbar, foreslas det at afrunde til neermeste lavere, hele storrelsesorden. sa
det foreslaede vandkvalitetskriterium for Irgarol = 0,000001 mg/l = 0.001

pg/l.

4.5.7 Forslag til kvalitetskriterium for sedimenter

Da der ikke foreligger eksperimentelle undersogelser af effekter af Irga-
rol i sediment. beregnes et kvalitetskriterium for sediment ud fra kvali-
tetskriteriet for vand efter EUs retningslinier til 0,0000004-0,00002 mg
Irgarol pr. kg vidvaegt sediment = 0,0004-0,02 pg/kg (EU 1997).

4.5.8 Sammenfatning

Irgarol er et stof. der primzrt pavirker fotosyntetiserende organismer. De
koncentrationer. der hidtil er malt i miljeet. overskrider markant de kon-
centrationer. hvor der er vist effekter pa felsomme vandlevende organis-
mer (f.eks. bleretang og marint perifyton). Bleretang er en serdeles vig-
tig komponent i bl.a @stersgen. og det kan vere kritisk, at de folsomme
livsstadier tidsmaessigt falder sammen med istningen og istandsattelsen
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af badene i fordrsmanederne. Den langsomme nedbrydning af Irgarol
indikerer, at stoffet kan ophobes miljeet. Det vurderes at Irgarol er mode-
rat bioakkumulerbar.

Kvalitetskriterier for Irgaro] foreslas til 0,001 pg/l for vand og 0,0004-
0,02 nug/kg for sediment (vadvaegt).

4.6 Sea-Nine

Der er frem til i dag kun publiceret meget lidt om Sea-Nine (Shade et al.
1993, Debourg et al. 1993, Jacobson et al. 1993, Jacobson 1993, Callow
& Willingham 1996). De publicerede artikler er alle skrevet af medarbe;j-
dere med tilknytning til producenten af Sea-Nine. I denne udredning har
indgéaet de publicerede artikler, data fremsendt af producenten, samt en
rapport fra Kemikalieinspektionen i Sverige (Debourg et al. 1993). Pro-
ducentens tekniske rapporter frem til maj 1992 er detaljeret beskrevet og
evalueret af Debourg et al. (1993).

Tabel 4.19
Fysisk-kemiske egenskaber for Sea-Nine

CAS nr. 64359-81-5

Synonymer 4,5-dichloro-2-n-octyl-4-
isothiazolin-3-one
4,5-dichloro-2-n-octyl-3(2H)-
isothiazolone

Klassificering -

Molekylaer formel C H7CpNOS!
Molvagt 282,23'
Vandopleselighed (20°C) 6,5 mg/l’
Dlamptryk (25°C) 7,4 x 10 mm Hg?

Oktanol-vand fordelingskoefficient (log Koy) | 2,8 (malty’
3,59 (Beregnet)'

Organisk-stof/vand fordelingskoefficient 3,2 (mait)*
(log Kec)

I: LOGKOW 1994, 2: Shade er al. 1993, 3: Jacobson 1993; 4: Howard 1991.

Sea-Nine er et biocid. der er udviklet som antibegroningsmiddel til
skibsmaling.

4.6.1 Koncentrationer i vandmilje

Pa nuvzrende tidspunkt foreligger der ingen publicerede data om fore-
komst og koncentrationer af’' Sea-Nine i miljeet. Enkelte indledende ma-
linger af Sea-Nine i havmiljoet er udfart omkring en svensk industrihavn
i 1997. Resultater fra denne undersggelse vil blive publiceret i foraret
1998 (Nordisk ministerrdd og Kemikalieinspektionen). Da en metode til
bestemmelse af lave Sea-Nine koncentrationer ikke var tilgengelig, har
Kemikalieinspektionen i 1997 udviklet en metode.
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4.6.2 Omdannelse og nedbrydning

Den viden, der i dag er tilgengelig om omdannelse og nedbrydning af
Sea-Nine i vandmiljget er begrenset, og de foreliggende resultater er
ikke entydige. Ved pH S og pH 9 foregir en betydelig hydrolyse
(omdannelse) af Sea-Nine med halveringstider pd 8-12 dage, hvorimod
Sea-Nine er relativt stabilt ved pH 7 (Shade et al. 1993). Der er usikker-
hed om, hvilke nedbrydningsprodukter der dannes ved hydrolysen, men
mindst et af de betydelige nedbrydningsprodukter, der dannes ved pH 5,
er biologisk aktivt (Debourg ez al. 1993). Halveringstiden ved fotolyse af
Sea-Nine er angivet til at vaere 13,4 dage (Debourg ef al. 1993). T forhold
til, at lysintensiteten aftager med vanddybden, vurderes det, at fotolyse
kun har sekundzr betydning for nedbrydning af Sea-Nine i vandmiljeet.

Nedbrydning af Sea-Nine i miljget er primzrt bestemt af den bakterielle
nedbrydning (Shade ez al. 1993; Debourg et al. 1993, Callow & Willing-
ham 1996). Under aerobe forhold i ferskvand og saltvand er halveringsti-
den for omdannelsen af Sea-Nine (primar nedbrydning) meilem 5-187
timer (Shade et al. 1993) og i saltvand 8,5 dage (Callow & Willingham
1996). Nedbrydningen er begrenset og nedbrydningsprodukterne menes
at vare en eller flere polzre forbindelser, hvor ringen er dbnet (Shade ef
al. 1993, Debourg et al. 1993). I systemer indeholdende vand og sedi-
ment er det pavist, at Sea-Nine adsorberes hurtigt til sedimentet, og at 9-
22% af stoffet nedbrydes fuldstendigt efter 30 dage (hvilket giver en
estimeret halveringstid pa 3-6 maneder) (Debourg ef al. 1993). Sea-Nine
er altsa ikke let bionedbrydeligt under aerobe forhoid.

De tilgzngelige oplysninger om anaerob nedbrydning af Sea-Nine er
divergerende. Saledes refererer Shade er al. (1993) til et studie
(Lawrence et al. 1991), som viser en hurtig nedbrydning af ring-
strukturen i Sea-Nine, hvorimod Debourg ef al. (1993) beskriver, at den
anaerobe nedbrydning af Sea-Nine er ubetydelig, og at nedbrydningspro-
dukterne har stor lighed med Sea-Nine. Jacobson ef al. (1993) rapporte-
rer undersogelser, der viser, at acrob og anaerob bionedbrydning er ens,
og at nedbrydningsprodukterne hovedsagelig er linezre strukturer, domi-
neret af N-(n-octyl)-malonami syre, N-(n-octyl)-oxami syre og N-(n-
octyl)-1-hvdroxylacetamide.

Som det fremgar af ovenstiende, er de publicerede resultater vedrarende
bionedbrvdning ikke entydige, og det kan pa det foreliggende grundlag
ikke konkluderes, i hvor hoj grad Sea-Nine nedbrydes til linezre ned-
brydningsprodukter eller til forbindelser, hvor ringen er intakt. Sea-Nine
er dog ikke let bionedbrydeligt, hverken under acrobe eller anaerobe for-
hold.

4.6.3 Bioakkumulering

Der er rapporteret meget forskellige veerdier for log Kow . Den hajeste
(log Ko = 4.5) (Shade et al. 1993) har givet anledning til at antage, at
stoffet er bioakkumulerbart. En senere opgivet vaerdi pa 2,8 (Jacobson
1993) er derimod vasentligt lavere og lavere end den vaerdi, der beregnes
ved anvendelse af QSAR (log Ko = 3.59) (LOGKOW 1994). Verdien pd
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4,% er med sikkerhed fejlagtig, idet den er malt i metanol og ikke i okta-
nol.

Bioakkumuleringen af Sea-Nine | fisk er undersegt i laboratorieforseg
over 28 dage med anvendelse af radioaktivt merket Sea-Nine. BCF-
veerdierne var henholdsvis 57-680 for hele fisken; 7-200 for muskelvaev
og 110-1200 for indre organer (Forbis et al. 1985). Alle BCF-veardierne
er baseret pd maling af radioaktiviteten opkoncentreret i fiskene, og ke-
miske analyser viste, at kun 1% af radioaktiviteten forekom som Sea-
Nine. 1 en anden undersogelse, hvor BCF-vaerdier for muskler og indvol-
de var hhv. 131 og 696 (Derbyshire et al. 1991), blev det pavist, at Sea-
Nine blev metaboliseret gennem en spaltning af isothiazolon-ringen,
hvorefter resten af molekylet blev indbygget i fiskenes protein. Da der
ikke foreligger undersegelser af bioakkumulering af Sea-Nine i andre
typer organismer end fisk (f.eks. muslinger) kan det iicke afgares, hvor-
vidt stoffet vil blive omdannet i andre organismer.

4.6.4 Effekter pa vandlevende organismer
Resultater af undersogelser af Sea-Nines effekter pa forskellige vandie-
vende organismer i laboratorietest er samlet i tabel 4.20.

Tabel 4.20
Gkotoksikologiske data for Sea-Nine
Systematisk gruppe Effektmal Eksponeringstid Resultat
[mg/)
Alger EC50 96-120 t 0,0139-0,036
Krebsdyr EC/LC50 48-96 1 0,0047-1.312
Krebsdyr NOEC* 21d 0,00063
{forplantning)
Fisk LC50 96t 0,0027 - 0.030
Fisk NOEC (tidl. 35d 0,006
fivsstadie)
Blieddyr (snegle, EC/LC 50 48-96t 0,0019 - 0,850
muslinger)
Protozoa 100% effekt ? 5

* Den hojeste koncentration, hvor der ikke biev observeret effekt (NOEC. No
Observed Effect Concentration)

Som det fremgar af tabel 4.20 er Sea-Nine meget giftigt over for akvati-
ske organismer. Den laveste NOEC-vardi er 0,0006 mg/l. De hoje effeki-
koncentrationer, der er angivet for protozoer, er ikke validerede.

Giftigheden af et nedbrydningsprodukt af Sea-Nine (N-octyl malonami
syre) er undersegt med fisk og dafnier. N-octyl malonami syre antages at
viere det primzre nedbrydningsprodukt af Sea-Nine under aerobe for-
hold. Toksiciteten er undersogt i statiske forseg og beregningerne er ba-
seret pd middelkoncentrationen af N-octyl malonami syre (Debourg et al.
1993). Effektkoncentrationer for N-octyl malonami syre er fundet for
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dafnier (48 t): EC50 =260 mg/l, NOEL = 16 mg/l, og regnbuesrreder (96
t): LC50 = 250 mg/l, NOEC = 160 mg/l. Ud fra disse angivelser kan det
konkluderes, at toksiciteten af N-octyl malonami syre er betydeligt min-
dre end for Sea-Nine.

Der foreligger resultater af en 10-dages-test med det sedimentlevende
krebsdyr Ampelisca abdita, hvor effektkoncentrationer angives til LC50
=320 mg/kg og NOEC = 6,9 mg/kg (tervegt/vadvagt ikke oplyst).

Akutte og kroniske effekter af Sea-Nine er undersogt pd naturlige fyto-
plankton- (planktonalger) og epipsammonsamfund (mikroalger, der lever
pd sandkorn). Akutte og kroniske effekter af Sea-Nine pa fytoplankton-
samfund er fundet ved Sea-Nine koncentrationer ned til 0,0003 mg/l (den
laveste koncentration, hvor der blev observeret effekter, Lowest Obser-
ved Effect Concentration, LOEC) (Arrhenius 1997). Akut var effekten af
Sea-Nine en stimulering af algernes aktivitet og kronisk var effekten en
adaptation til Sea-Nine over fi dage. Epipsammon samfund var yderst
tolerante for Sea-Nine og effektkoncentrationerne var flere starrelsesor-
dener hegjere end for fytoplankton. I undersagelsen konkluderes det, at
effekten af Sea-Nine stadig er markant ogsa ved forseges afslutning efter
7 dage. En mulig forklaring er, at de akutte effekter stadig sldr igennem
efter 7 dage. En anden forklaring kan vere, at nedbrydning af Sea-Nine
er betydeligt mindre end angivet af f.eks. Shade er al. 1993 og/eller at
nedbrydningsprodukterne er giftige over for alger.

4.6.5 Forslag til vandkvalitetskriterium for Sea-Nine

Der foreligger et forslag fra Miljestyrelsen til vandkvalitetskriterium for
Sea-Nine, baseret pd de ovenfor refererede [aboratorieundersagelser med
vandlevende organismer samt de principper, der anvendes i EU (EU
1997, Bro-Rasmussen er al. 1994). Dette vandkvalitetskriterium er

0,00001 mg/l = 0,01 pg/l (VKI 1997).

Datagrundlaget for Sea-Nine anses for at vare repreesentativt, og der er
anvendt en usikkerhedsfaktor pd 10 over for den laveste af de fundne
effektkoncentrationer (0.00063 mg/l).

Der tages hensyn til de effektkoncentrationer, der er fundet for algesam-
fund (<0,0003 mg/l) og at undersagelserne indikerer, at krebsdyr er den
mest felsomme organismegruppe.

Der tages endvidere hensyn til den usikkerhed. der er om nedbrydning og
bioakkumulering af Sea-Nine.

Pa den baggrund nedrundes den beregnede veerdi. sd det foreslaede vand-
kvalitetskriterium for Sea-Nine bliver 0,00001 mg/l = 0.01 pg/l, hvilket
er identisk med det foreliggende forslag (VKI 1997).

4.6.6 Forslag til sedimentkvalitetskriterium for Sea-Nine
Det er uhyre usikkert at beregne et kvalitetskriterium ud fra et enkelt test
resultat og i EUs retningslinier afvises en beregning. hvis der ikke er data
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fra flere forskellige organismegrupper. Sedimentkvalitetskriteriet bereg-
nes derfor ud fra resultater af test med vandlevende organismer efter EUs
retningslinier (EU 1997). Kvalitetskriterium for sedimenter er beregnet
til 0,0006 mg Sea-Nine pr. kg vadvagt sediment (= 0,6 pg Sea-Nine pr.
kg vAdvaegt sediment).

4.6.7 Sammenfatning

Sea-Nine er meget giftigt for vandlevende organismer, og det nedbrydes
kun langsomt i miljeet, hvor det bindes til sedimenter. Ophobning i le-
vende organismer kan ikke udelukkes pé det foreliggende grundlag. Der
foreligger ikke resultater af undersegelser af forekomsten af Sea-Nine i
miljget.

Som det fremgar af ovenstaende, er de publicerede resultater ikke enty-
dige for nedbrydning af Sea-Nine, og karakteren af nedbrydningsproduk-
terne - specielt under anaerobe forhold - kan ikke beskrives entydigt.

Producenten har i december 1997 fremsendt en sammenfatning af under-
segelser om aerob og anaerob nedbrydning af Sea-Nine, som er udfort i
1991 og 1992. Det vurderes, at det krever en detaljeret gennemgang af
de tekniske rapporter, for en endelig vurdering af nedbrydningen og om-
dannelsen af Sea-Nine kan foretages.

Kvalitetskriterier for Sea-Nine foreslas til 0,01 pg/l for vand og 0,6 ng/kg
for sediment (vadvagt).
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Den akutte giftighed af TBTO er ret hgj efter oral (via munden) indtagel-
se og efter inhalation (indinding). Symptomerne var apati (slevhed),
@ndret gang, samt indedratsbesveer efter inddnding. En undersegelse
med en enkelt dosis TBTO via munden viste, at vegtforholdet mellem
brisselen (thymus) og kropsvaegten var reduceret pd en dosisathengig
made 48 timer efter indtagelse af TBTO. Ved hudeksponering fremkald-
tes slevhed og vavsded (nekrose) af huden. Undersegelser indikerer at
TBTO er kraftigt hudirriterende og gjenirriterende (Miljostyrelsen
1997a). TBTO er ikke fundet allergifremkaldende (hudsensibiliserende) i
en “Guinea Pig Maximization Test” (IUCLID 1996a), men stoffet er op-
fort pd Arbejdstilsynets allergiliste som et kontaktallergen
(Arbejdstilsynet 1990).

Ved opblanding af TBTO i foderet til rotter i 13 - 14 uger i doser op til
100 mg/kg (~ ca. 5 mg/kg igv/dag) observeredes folgende signifikante
effekter: nedsat vandindtagelse, nedsat kropsvaegt, foreget enzymaktivitet
(alkalisk phosphatase), nedsat relativ og/eller absolut vagt af brisselen,
skjoldbruskkirtlen (thyroidea) og milten. De primere mélorganer var milt
og brissel, og det dosisniveau, hvor der ikke observeredes effekter af
TBTO (NOEL, No Observed Effect Level) var 4 mg/kg (=~ 0.35 mg/kg
igv/dag) (Miljestyrelsen 1997a).

Undersegelser med aber, der fik 0,160 mg/kg lgv/dag via munden i 12
uger (6 dage/uge), paviste et nedsat antal hvide blodlegemer (leukocytter)
i forsegsperioden, hvilket indikerer en effekt pd milt og/eller brissel
(Miljgstyrelsen 1997a).

TBTO's subakutte toksicitet ved indanding er undersegt i rotter. Rotterne
blev eksponeret 4 timer dagligt, 5 dage om ugen i 29 - 32 dage. TBTO
koncentrationerne i luften var 0,03 og 0.16 mg TBTO dampe pr. m’ eller
2,8 mg aerosal/m’. Der observeredes ingen TBTO betingede forgift-
ningssymptomer hos de rotter, der udelukkende blev eksponeret for dam-
pe. | aerosol-gruppen dede ret mange dvr. og de hyppigste symptomer
var slevhed og andedratsbesvar. Derudover observeredes felgende sig-
nifikante effekter: foreget antal rede blodlegemer hos hunrotter, foroget
antal blodplader hos hunner samt et fald i antallet af visse hvide blodle-
gemer (neutrofile granulocyter) hos hanner. Den hejeste koncentration,
hvor der ikke blev observeret effekter (NOEC, No Observed Effect Con-
centration) var 0,16 mg TBTO dampe/m” (Miljestyrelsen 1997a).

Langtidseffekter af TBTO doseret via munden er undersegt i hunde i et
12-méaneders forseg, i et 2-ars rottestudie og i et -ars forseg med mus.
De hajeste doser var 5,0 mg/kg lgv/dag for hunde og 50 mg/kg foder for
rotter og mus. De alvorligste effekter hos hunde skyldtes pavirkning af
immunsystemet med tydelige forandringer af brisselen og milt, nedsat
funktion af knoglemarven, formindskelse (atrofi) af lymfeknuder og ned-
sat koncentration af antistoffer (IgA og 12G) i serum. Desuden sds tegn
p4 alvorlige leverforandringer, hudlesioner samt en rakke endringer |
forskellige blodvardier. NOEL for kronisk toksicitet hos hunde var 0.2
mg/kg lgv/dag. De vasentligste effekter hos rotter var foroget dedelig-
hed, nedsat legemsvaegt, nedsat antal hvide blodlegemer (lymfocytter)
hos hunner, dosisbetinget nedsazttelse af skjoldbruskkirtlens aktivitet




5 Vurdering af sundhedsfarlighed

5.1 Bis-n-tributyltinoxid (TBTO)

TBTO optages kun delvist via mavetarmkanalen. Ved ocliebaserede for-
muleringer optages ca. 55%, mens der kun optages ca. 20% ved vandba-
serede formuleringer (Miljostyrelsen 1997a). Hudabsorption er angivet til
15% 1 en enkelt kilde (Debourg er al. 1993). Elimination af optaget
TBTO foregir primert via galden med afferingen, mens til sammenlig-
ning kun omkring en fjerdedel udskilles via urinen, omdannet eller uom-
dannet (Miljestyrelsen 1997a). En hovedmetabolit ved omdannelse
(biotransformation) af TBTO er uorganisk tin (Debourg et al. 1993). Ved
gentagen dosering akkumuleres TBTO primert i lever og skelet

(Miljostyrelsen 1997a).

Tabel 5.1
TBTO's akutte toksicitet
Dyreart | Ekspone- Effekt Resultat Reference
ringsvej mal [mg/kg lgv]
\otte via munden LD50 95 Debourg et al.
1993
\otte via munden LD50 127 Miljgstyrelsen
1997a
Lotte, via munden LD50 127: TUCLID 19962
hanner vehikel: vandig emulsion
Lotte, via munden LD30 148; vehikel: olie [UCLID 1996a
hanner
lotte via munden LD50 180: vehikel: olie IUCLID 19%6a
Lotte, via munden LL.D50 194; IUCLID 1996a
hanner vehikel: vandig emulsion
Mus, via munden LD50 152, IUCLID 1996a
hanner vehikel: olie
Mus, via munden [.D50 92; IUCLID 1996a
hunner vehikel: olie
Rotte pé huden LD50 > 300 Miljgstyrelsen
1997a
Rotte pé huden LD50 605; Miljostyrelsen
vehikel: isopropanol 1997a
Rotte pa huden LD30 750 Debourg et al.
1993
Rotte inddnding: 4 | LC30 0,064 mg/\ Miljastyrelsen
timer 1997a
Rotte indanding. LC50 0,065 mg/! Debourg et al.
ekspone- 1993
ringstid ikke
oplyst

LD50/LCS0 - det dosis-’koncentrationsniveau, hvor halvdelen

folge af en enkelt indgift eiler eksponering. Lav - legemsvaat

af dyrene dor som
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samt en dosisbetinget stigning af tinkoncentrationen i lever og nyrer.
NOEL for kronisk toksicitet hos rotter var 0,5 mg/kg foder (= 0,025
mg/kg lgv/dag) (Miljestyrelsen 1997a).

I rottestudiet observeredes desuden en dosisbetinget foreget hyppighed af
tumorer i hypofysen. Tumorerne optradte tidligere i de doserede rotiers
livsforleb end hos kontrolgruppen, og sterrelsen af tumorerne pa afliv-
ningstidspunktet var foreget hos de doserede rotter. I hajeste dosisgruppe
sis desuden en foreget forekomst af godartede tumorer i binyremarven. I
langtidsstudiet pd mus fandtes ingen kreftfremkaldende effekter af
TBTO (Miljestyrelsen 1997a).

TBTO er undersegt for skadelige effekter pa arveanleg (mutagenicitet) 1
enkelte testsystemer med bakterier og cellekulturer. De har alle veret
negative. | en test, hvor celler fra knoglemarven blev undersogt efter do-
sering af mus med TBTO, fandtes ingen tegn pé kromosomforandringer
(Miljestyrelsen 1997a).

Miljestyrelsen har vurderet, at den TBTO-relaterede stigning i tumor-
forekomsten hos rotter ikke giver anledning til, at TBTO skal klassifice-
res som kreftfremkaldende, 1) fordi der hejst sandsynligt er tale om en
effekt, der ikke er bererer arveanleggene (en epigenetisk eller non-
genotoksisk baseret effekt), 2) fordi det er en tumortype, der forekommer
spontant og hyppigt hos rotter, og 3) fordi undersggelserne pad mus ikke
understotter fundet i rotter (Miljestyrelsen 1997a).

TBTO’s effekt p4 immunforsvaret overfor infektion med parasitter, triki-
ner (Trichinella spiralis), er undersogt i et 17 méaneders fodringsforseg
med inficerede rotter. NOEL i dette studie, der er af usikker relevans for
vurdering af sundhedsskadelig effekt hos mennesker, var 0,025 mg/kg
Igv/dag (WHO 1996).

TBTO’s effekt pi reproduktionen er undersogt i studie med rotter, der
forleb over 2 generationer med ét kuld pr. generation. Der fandtes kun
effekter ved det hgjeste dosisniveau i foderet, som ogsé i dette studie var
50 mg/kg foder. De signifikante effekter bestod af nedsat absolut og re-
lativ vaegt af brisselen, nedsat legemsvzagt (hanner) og nedsat fostervagt.
NOEL for bade forzldredyrenes generelle toksicitet og reprodukti-
onstoksicitet var 5.0 mg/kg foder (= 0,35 mg/kg Igv/dag) (Miljostyrelsen
1997a).

TBTO er undersogt for specifikt fosterskadende egenskaber
(teratogenicitet) i draegtige mus. rotter og kaniner, der blev eksponeret i
den kritiske periode for organdannelsen. Ved vurdering af disse undersgo-
gelser er TBTO ikke fundet fosterskadende (Miljgstyrelsen 1997a). Ar-
bejdstilsynet har opfert trialkyltinforbindelser pa listen over stoffer, som
er “mistenkt reproduktionsskadende ved lavt dosisniveau™ (gruppe 2L)
(Arbejdsmiljeinstituttet 1991). Denne kategorisering er dog ikke baseret
pd undersegelser af TBTO.

[ forbindelse med klassificering efter Radets direktiv 67/548/EQF er tri-
butyltinforbindelser generelt klassificerede som hud- og gjenirriterende
(Xi: R36/38), farlige ved hudkontakt (Xn; R21), giftige ved indtagelse
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samt giftige med mulighed for alvorlig sundhedsfare ved lzngere tids
pavirkning ved indanding og indtagelse (T; R23-48/23/25). ’

Miljestyrelsen har vurderet, at den immunosuppressive virkning, fundet
hos forskellige dyrearter ved lave doseringer. er serdeles betznkelig,
samt at effekterne kan forventes at vaere relevante for mennesker, Mil-
Jestyrelsen har desuden vurderet, at anvendelsen af TBTO i forbindelse
med traebeskyttelsesmidler ber betragtes som veerende sarligt farligt for
sundheden. Miljestyrelsen har pa denne baggrund indledt en forbudspro-
cedure mod TBTO.

P4 baggrund af NOEL-vaerdien fundet i trikin-forseget har WHO angivet
en vejledende grensevaerdi i drikkevand for TBTO pa 2 pg/l (WHO
1996).

Arbejdstllsynet har anfert en arbejdshygiejnisk grensevardi pd 0,05
mg/m’ eller 0.002 ppm for aile tri-n-butylforbindelser (Arbejdstilsynet
1996).

5.1. Sammenfatning

I forbindelse med kiassificering efter Radets direktiv 67/548/EQF er tri-
butyltinforbindelser generelt klassificerede som hud- og ejenirriterende
(X1; R36/38), farlige ved hudkontakt (Xn: R21), giftige ved indtagelse
samt giftige med mulighed for alvorlig sundhedsfare ved lengere tids
pévirkning ved indénding og indtagelse (T: R25-48/23/25). TBTO er
opfert pa Arbejdstilsynets allergiliste som et kontaktallergen.

Miljestyrelsen har vurderet, at anvendelsen af TBTO i forbindelse med
trazbeskyttelsesmidler ber betragtes som varende szrligt farligt for sund-
heden. Miljestyrelsen har pa denne baggrund indledt en forbudsprocedu-
re mod TBTO.

5.2  Diuron

Oplysninger om Diurons metabolisering i mennesker og andre pattedyr er
meget sparsomme. Baseret pé de toksikologiske undersagelser ser det ud
til, at Diuron relativt let optages fra mavetarmkanalen, mens muligheden
for hudabsorption er ukendt. De hajeste koncentrationer hos rotter fodret
over lang tid med Diuron fandtes i lever. nyvrer og fedtvaev, og rotterne
udskilte cirka dobbelt s& meget via urinen som med afferingen. Hoved-
metabolitten i urin var N-(3,4-dichlorpheny}-urea. Keer eksponeret for 5
- 50 mg Diuron pr. kg foder i 33 dage eller 2 maneder udskilte i forsags-
pertoden ca. 50% i urinen og 10% i afferingen. Koncentrationen i mal-
ken ndede et plateau pa 0,75 ppm efter 3 uger. Der var ingen tegn pi ak-
kumulering i fedt- eller muskelveey. De vasentligste metabolitter var 3-
(3,4-dichlorphenyl)-urea og 3-(3,4-dichlorphenyl)-1-methylurea (Miljo-
styrelsen 1991).




Akur giftighed

Langtidsvirkninger

Tabel 5.2
Diurons akutte toksicitet

Dyreart Ekspone- Effektmal Resultat Reference
ringsvej [mg/kg lgv]
Rotte via munden LD30 1017 Miljesty-
relsen 1991
Rotte via munden LD50 3400 Miljasty-
relsen 1991
Rotte via munden LD50 >5000 IucCLID
1996b
Mus via munden LD50 >2500 [UCLID
1996b
Rotte pa huden LD50 >5000 RTECS
1997a
Rotte pé huden; 7 LD50 >1000 IUCLID
dages ekspo- 1996b
nering
Rotte indénding; 4 LC50 >0,265 mg/l; IUCLID
timer Diuron var oplestien | 1996b
1:1 blanding af ethanol
og lutrol
Mus indanding; 4 LC50 >0,335 mg/i; [UCLID
timer Diuron var oplestien | 1996b
1:1 blanding af ethanol
og lutrol

LD56/LCS0 - det dosis-/koncentrationsniveau, hvor halvdelen af dyrene der som
folge af en enkelt indgift eller eksponering,

Den akutte giftighed af Diuron er lav efter indtagelse via munden eller
efter hudeksponering. Oplysningerne om stoffets giftighed ved indanding
er begrznsede. Stoffet anses ikke for at vare hud- eller gjenirriterende.
og der er ingen oplysninger om allergifremkaldende egenskaber (Milje-
styrelsen 1991, Stevens & Sumner 1991, [UCLID 1996b). I et selvmords-
forsag indtog en 39-arig kvinde en blanding af to ukrudtsmidler. Dosis
var ca. 38 mg/kg lgv Diuron og 20 mg/kg 1gv amitrol. Der er ikke rappor-
teret om tegn pa forgifining hos patienten, og i urinen kunne folgende
metabolitter isoleres: 1-(3,4-dichlorphenyl)-urea og 1-(3,4-dichlor-
pheny!)-3-methylurea.

Underspgelser med rotter og hunde, der fik Diuron opblandet i foderet i
perioder pa op til 2 Ar. viser, at Diuron har en toksisk effekt pa biod og
bloddannende organer. Der blev observeret foreget antal celler i knogle-
marven samt nedsat antal rede blodlegemer og nedsat hemoglobinind-
hold i biodet. Desuden var vagten af lever og milt ofte foreget, og der
blev observeret gget pigmentaflejring i lever og nyrer. Dyrenes tilvaekst
var reduceret i forhold til kontroldyrene. I 2-4rs fodringsstudierne blev
effekter observeret hos rotter i doser ned til ca. 6,25 mg/kg lgv/dag og
hos hunde ned til ca. 3.125 mg/kg lgv/dag. Niveauet for ingen observer-
bare effekter (NOEL) var pa 25 mg/kg, hvilket hos rotter er ca. 1,25
mg/kg lgv/dag og hos hunde ca. 0,625 mg/kg lgv/dag. Miljestyrelsen
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konkluderede i 1991, at Diuron ikke var fuldstzndigt undersegt for lang-
tidseffekter og krefifremkaldende egenskaber, men det 2-arige, noget
mangelfulde, fodringsstudie med rotter tydede ikke pd nogen kreftfrem-
kaldende effekt (Miljostyrelsen 1991).

Den svenske Kemikalieinspektion konkluderede pa baggrund af andre
undersggelser pad rotter og mus, at Diuron havde et svagt krefifremkal-
dende potentiale. Der observeredes en statistisk signifikant forggelse af
forekomsten af tumorer i rotters urinblere, som var mest markant hos
hanrotter, en ikke statistisk signifikant stigning af tumorer i livmoderen,
samt en svag, men statistisk signifikant foregelse af forekomst af bryst-
og ovarietumorer hos hunmus (Debourg et al. 1993).

Diuron er testet for skadelige effekter pd arveanlaeg i enkelte testsystemer
med bakterier og cellekulturer. De var alle negative (Miljgstyrelsen
1991). Den svenske Kemikalieinspektion refererer dog til en enkelt posi-
tiv test, som var en mangelfuld in virro test for punktmutationer
(Debourg et al. 1993). I en test, hvor knoglemarvsceller hos rotter blev
undersegt efter en enkelt dosis pd 5000 mg/kg Igv, fandtes tegn pa kro-
mosomforandringer, men samtidig viste rotterne tydelige tegn pa for-
giftning (Miljestyrelsen 1991). Den svenske Kemikalieinspektion evalue-
rede en rzkke supplerende undersagelser og konkluderede, at Diuron
havde en svag tendens til at inducere kromosomforandringer i legemscel-
ler d.v.s. en svag mutagen effekt (Mohammed 1992; Debourg et al.
1993).

Reproduktionen blev ikke pavirket hos rotter, der fik 125 mg Diuron pr.
kg foder over 3 generationer, og som fik 2 kuid pr. generation. Der fand-
tes ingen tegn pa specifikt fosterskadende effekt hos drazgtige rotter og
kaniner, der blev eksponeret i den kritiske periode for organdannelsen.
Der sas forsinket knoglevavsdannelse i nogle ryghvirvier og brystbenet
af rottefostre i hejeste dosisniveau. hvor der var tydelige symptomer pa
forgifining af moderdyrene (Miljostyrelsen 1991). Arbejdstilsynet har
opfert Diuron pa listen over stoffer. som er “mistznkt reproduktionsska-
dende ved hejt dosisniveau” (gruppe 2H) (Arbejdsmiljeinstituttet 1991).

P4 grund af den alvorlige skade pa blod og bloddannende organer, skal
Diuron merkes med risikosetningen R48/22 “Farlig: mulighed for varig
skade pd helbred ved indtagelse”. Diuron har farebetegnelsen
“sundhedsskadelig™ (Xn). Arbejdstilsvnet har anfert en arbejdshygiejnisk
graensevaerdi pd § mg/m’ (Arbejdstilsynet 1996).

5.2.1 Sammenfatning

Diuron merkes med risikosetningen R48/22 - “Farlig: mulighed for va-
rig skade pa helbred ved indtagelse™ pa grund af observerede effekter pd
blod og bioddannende organer.

Den svenske Kemikalieinspektion vurderer, at Diuron har et svagt kraeft-
fremkaldende potentiale og en svag tendens til at inducere kromosomfor-
andringer i legemsceller. En tilsvarende vurdering er ikke foretaget i
Danmark, og det anderledes syn pa Diuron i Sverige kan skyldes. at




Kemikalieinspektionen har foretaget sin vurdering pa baggrund af andre
undersggelser end de, der har udgjort vurderingsgrundiaget i Danmark.

5.3 Kobberforbindelser

Kobber er essentiel for savel planter som dyr. Det har gennem sin effekt i
enzymsystemer betydning for udvikling og funktion af mange vev, og
det har en specifik rolle i bioddannelsen, knogledannelsen, kulhydratom-
sztningen, pigmentdannelsen og i funktionen af hjerte- og karsystemnet.
Det daglige behov hos mennesker for kobber er estimeret til 0,025 - 0,1
mg/kg legemsvegt/dag, med det sterste behov hos unge (Janus et al.
1989).

Kobbers absorption fra mavetarmkanalen og omsztning 1 organismen er i
nogen grad pavirket af foderets indhold af bl.a. molybden, sulfat, kalci-
um, og kompleksdannere s som fytater og kalciumcarbonat. Desuden
afhznger absorptionen af dyreart, alder, fysiologisk status (dregtighed)
og kemisk form af kobber. Der er meget begreensede data vedrerende
absorption af kobberforbindelser ved inhalation; men arbejdsmedicinske
data tyder p en tilbageholdelse af kobber pd omkring 20% efter ekspo-
nering for kobberrag, -stov og -aerosoler. Kobber kan absorberes via
huden (Janus et al. 1989).

1 blodplasma findes kobber dels bundet til albumin og dels (ca. 93% af
kobberet i plasma hos mennesker) bundet til globulin i form af et speci-
fikt protein, ceruloplasmin, som har oxydase-virkning. Kobberkoncen-
trationen er sterst i leveren og hjernen; men kobberindholdet i muskel-
og knoglemarv representerer omkring halvdelen af organismens kobbe-
rindhold, p.g.a. disse vavs relative store masse. Kobberet findes bundet
til forskellige proteiner, metallothioniner, og der findes flere kobberhol-
dige eller kobberathengige enzymer i organismen. Overskud af kobber
udskilles nesten udelukkende via galden og kvitteres med afferingen
sammen med uabsorberet kobber, kobber hidrorende fra mavetarmsekre-
ter og kobber fra henfaldne celler i mavetarmkanalen (Janus ez al. 1989).

Udskillelsen via urinen er meget begrznset (ca. 1 - 3% af den fakale
ekskretion hos mennesker), fordi kun en mindre del af det bundne kobber
kan passere filtrationen i nyrerne og p.g.a. en effektiv reabsorption. Sma
mangder kobber elimineres via melk. har. negle og bledninger i forbin-
delse med menses. Kobberudskillelsen via sveden kan hos mennesker
under nogle forhold vare betydelig (Janus er al. 1989).

De tre kobberforbindelser: metallisk kobber. kobber(ljoxid og kob-
ber(I)thiocyanat er alle uopleselige i vand. 1 fortyndet syre er metallisk
kobber svagt opleseligt og kobber(Dthiocyanat uopleseligt. Det anses
derfor ikke for hensigtsmessigt for nerverende sundhedsvurdering ude-
lukkende at relatere de eventuelle sundhedsmassige effekter til kobbe-
rindholdet samt at overfare resultater fra undersogelser, der er udfort med
letoplaselige kobberforbindelser. 1 den grad gifticheden af de tre stoffer
beror pa deres frigivelse af kobber, vil en overforsel af resultater fra un-
dersegelser med vandopleselige kobberforbindelser alt andet lige veere
konservativ. Hvis giftigheden af kobber(I)thiocyanat beror pa en disso-
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ciation af kobber og thiocyanat, ber vurderingen af stoffets giftighed
omfatte en vurdering af thiocyanat-delen, hvilket ikke er gjort i denne

vurdering.

Tabel 5.3

Metallisk kobbers akutte toksicitet

Dyreart Ekspone- Effektmal ‘Resultat Refe-
ringsvej [mg/kg] rence

Mus via munden LD30 0,7 (ingen oplysninger om | [UCLID
kobbers form} 1996¢

Menneske via munden TDlo 0,12; kvalme og opkast- |TUCLID
ninger (ingen oplysninger | 1996¢

om kobbers form)
Menneske |indanding TClo Ca. 0,001 mg/] (ingen IUCLID

oplysninger om kobbers | 1996¢

form)

LD50/LCS0 - det dosis-/koncentrationsniveau, hvor halvdelen af dyrene der som
folge af en enkelt indgift eller eksponering.

TDlo / TClo - laveste observerede giftige dosis.

Tabel 5.4
Kobber(Doxids akutte toksicitet
Dyreart Ekspone- Effektmal Resultat Reference
ringsvej [mg/kg]
Rotte via munden LD50 470 RTECS
1997b
Rotte via munden LD50 416 mg kobber/kg | Janus et al.
1989
Rotte via munden LD50 1340 IUCLID
1996d
Ikke navnt | via munden LD50 5400 Debourg et
al. 1993
Rotte pé huden LD350 > 2000 IUCLID
1996d
Rotte indénding; 4 LC50 Ca. 5 mg/l [UCLID
timer 1996d
Ikke nzvnt | indinding LC50 > 5 mg/l Debourg et
al. 1993
Rotte indanding; 4 LC50 > 50 mg/l IUCLID
timer 19964

LD50/LCS50 - det dosis-/koncentrationsniveau, hvor halvdelen af dyrene der som
folge af en enkelt indgift eller eksponering.




Akut giftighed

Tabel 3.5

Kobber(Dthiocyanats akutte toksicitet

Dyreart Ekspone- Effektmal Resultat Reference
ringsvej [mg/kg]

Ikke nzvnt | via munden LD350 > 5000 Anonym 1997

Ikke nzzvnt | pa huden LD50 > 2000 Anonym 1997

Ikke nzzvnt | inhalation LC50 > 5,86 mg/l Anonym 1997

LD50/LCS0 - det dosis-koncentrationsniveau, hvor halvdelen af dyrene der som
folge af en enkelt indgift eller eksponering.

Den akutte giftighed af uorganiske kobberforbindelser varierer, og der er
i litteraturen fundet orale LD50 verdier for rotter mellem 66 og 416 mg
kobber/kg lgv (Janus et al. 1989). Kobberforgiftninger hos mennesker er
oftest set i forbindelse med kontamineret drikkevand og syrlige, kulsyre-
holdige drikkevarer. Kobbersulfat er oftest anvendt i forbindelse med
selvmordsforseg. Symptomerne pa akut forgiftning ved indtagelse af
kobber er en metallisk smag, mavesmerter, hovedpine, kvalme, svim-
melhed, opkastninger og diarré. I alvorligere tilfelde ses bladninger i
mavetarmkanalen, nedbrydning af de rede blodlegemer i blodérene
(intravasculer hemolyse), nedsat blodtryk. og irreversible forandringer i
lever og nyrer, der kan resultere i kollaps, koma og ded. Den laveste do-
sis, der har givet anledning til forgiftningssymptomer, var omkring 0.1
mg kobber/kg Igv. Den akut dedelige dosis for voksne er angivet til 200
mg kobber(II)/kg lgv, men der er store individuelle variationer (fanus er
al. 1989).

Den akutte giftighed af metallisk kobber athenger formentlig af kobbe-
rets partikelstarrelse. En oral LD50-veerdi pa mus tyder pa, at kobber kan
vaere meget giftigt ved indtagelse, og der er ogsd rapporteret om forgift-
ningssymptomer hos mennesker ved doser ned til 0,12 mg/kg Igv. i form
af kvalme og opkastninger; men der var ingen oplysninger om kobberets
tilstandsform. Der er ingen oplysninger om akut giftighed af metallisk
kobber ved hudeksponering.

Den akutte giftighed af kobber(IJoxid efter indtagelse er noget usikker
med angivelser af LD30-veerdier fra 470 til 5400 mg/kg igv. Stoffet er
dog optaget pd listen over farlige stoffer (Milje- og Energiministeriet
1997) som sundhedsskadelig. Den akutte giftighed ved hudeksponering
og ved indanding synes ikke at vaere szrlig stor.

Den akutte giftighed af kobber(I}thiocyanat angives at veere lav (Anonym
1997).

Der er ingen oplysninger om metallisk kobbers irriterende potentiale.
Kobber(I)oxid er ikke hudirriterende men anses for at vaere gjenirriteren-
de (Debourg er al. 1993; IUCLID 1996d). Det er angivet, at kob-
ber(l)thiocyanat ikke er hud- eller ojenirriterende (Anonym 1997). Inha-
lation af kobberstov, -rog, og -dampe md anses at veere let irriterende for
de ovre luftveje (Hazardous Substances Data Bank 1997). Hos menne-
sker kendes et syndrom kaldet metalrogsfeber (“metal fume fever”), som
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er influenzalignende symptomer opstaet i forbindelse med inhalation af
kobberrag eller kobber aerosoler. Symptomerne er irritation af avre luft-
veje og gjne, terhed i mund og svalg, kuldegysninger, feber, hovedpine,
muskelemhed og diarré. Symptomerne forsvinder 1 - 2 degn efter ekspo-
neringens opher. Athengig af kobberpartiklernes sterrelse og art anses
koncentrationer under 0,1 - 0,4 mg/m’ ikke at kunne give symptomer pi
metalregsfeber (Janus ef al. 1989).

Der er rapporter om allergiske tilfzlde efter indanding, indtagelse eller
efter hudkontakt med kobber hos mennesker samt hos kvinder, der har
brugt kobberholdige spiraler (Debourg ef al. 1993). Kobberallergi anses
for at vare ret sjzldent forekommende (Janus et al. 1989). Der er ikke
fundet specifikke oplysninger om allergifremkaldende potentiale af me-
tallisk kobber. Kobber(I)oxid er ikke fundet positiv i hudsensibilisering-
stest pa marsvin (IUCLID 1996). Kobber(I}thiocyanat angives at vare
ikke hudsensibiliserende (Anonym 1997).

Der er ikke fundet rapporter, hvor man har undersagt eksponeringen over
laengere tid af dyr eller mennesker for metallisk kobber, kobber(I)oxid
eller kobber(I)thiocyanat. Kronisk forgiftning af mennesker er sjaldent
diagnosticeret. Enkelte tilfzelde er rapporteret hos nyfadte og bem, som
blev eksponeret gennem lengere tid for drikkevand med et kobberind-
hold pa 0,8 - 9,7 mg/l (Janus et al. 1989).

Fodring af hunde med 8 mg kobber/kg Igv/dag i form af det vandoplose-
lige kobberglukonat igennem et &r medforte kobberakkumulering i lever,
nyrer og milt uden erkendtlige forgiftningssymptomer. Det dosisniveau,
hvor der ikke blev observeret effekter (NOEL. No Observed Effect Le-
vel) blev sat til 8 mg/kg lgv/dag. Undersegelser med kaniner viste, at den
kritiske effekt var leverskader (Janus ef al. 1989).

Forskellige kobberforbindelser har varet testet i mutagenicitetstest, og
der er ikke fremkommet entydige resultater. Metallisk kobber er fundet
negativ i en Ames test, positiv i en SCE test med humane lymfocytter,
negativ i en mikrokernetest og negativ i en test med szdceller. Kob-
ber(Doxid er ogsa fundet positiv i en SCE test med humane lymfocytter,
men stoffet er desuden fundet negativ i en Ames test og i en mikrokerne-
test. Metallisk kobber og kobber{I)oxid anses ikke for verende mutagene
(Richardson & Gangoili 1993).

Der er ikke fundet relevante undersagelser for kreftfremkaldende egen-
skaber.

Der er lavet flere undersogelser af forskellige vandopleselige kobberfor-
bindelsers potentielt skadelige effekt pa reproduktionen og fosterudvik-
lingen. Der er dog ikke fundet undersagelser pd metallisk kobber, kob-
ber(Doxid og kobber(thiocyanat. De vandoploselige kobberforbindelser
synes ikke at have specifikt reproduktionsskadende eller fosterskadende
egenskaber. Metallisk kobber appliceret i skeden har en drebende effekt
pi sedceller og en hemmende effekt pa det befrugtede ®gs fastsattelse i
livmoderen. Dette er grunden til, at kobber benyttes som praeventions-
middel i spiraler (Janus et al. 1989).
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Kobber(Doxid og kobber(I)thiocyanats giftighed er meget lidt undersagt.
Kobber(Doxid skal klassificeres som sundhedsskadelig med risikoset-
ningen R22 “farlig ved indiagelse™. Desuden anses kobber(I)oxid for
gienirriterende, men stoffet er ikke merket som sidant i listen over farli-
ge stoffer. Kobber(l)oxid er optaget pa Arbejdstilsynets liste over aller-
gifremkaldende stoffer som et kontaktallergen (Arbejdstilsynet 1990).

Indanding af kobberstav, -reg. og -dampe ma anses at vare let itriterende
for de evre luftveje og i serlige tilfzlde at kunne give influenzalignende
symptomer. Arbejdstilsynet har foreslaet en arbejdshygiejnisk grense-
veerdi pa 1,0 mg kobber/m” for kobberpulver og -stav og en anden veerdi
pa 0,1 mg kobber/m® for kobberrag (Arbejdstilsynet 1996).

Generelt anses uorganiske kobberforbindelser ikke for serligt farlige for
sundheden ved gentagne eksponeringer. Det daglige kobberbehov for
mennesker er, som tidligere nzvnt, estimeret til 0,025 - 0,1 mg/kg le-
gemsvagt/dag, med det storsie behov hos unge (Janus ef al. 1989). WHO
har foreslset et maximalt dagligt indtag pé 0.5 mg/kg lgv/dag gennem
hele livet, mens Janus et al. (1989) anbefalede en verdi pa 0.17 mg kob-
ber/kg legemsvaegt/dag.

5.3.1 Sammenfatning
Der foreligger meget fé oplysninger om kobber(I)oxid og kobber(I)thio-

cyanats giftighed.

Kobber(Ioxid er optaget pa listen over farlige stoffer som sundhedsska-
delig med risikos@tningen R22 “farlig ved indtagelse”. Desuden anses
kobber(Ioxid for gjenirriterende. men stoffet er ikke market som sadant
i listen over farlige stoffer. Kobber(I)oxid er optaget pad Arbejdstilsynets
liste over allergifremkaldende stoffer som et kontaktallergen, men gene-
relt er der rapporteret meget fa allergiske tilfelde efter indtagelse eller
efter hudkontakt med kobberforbindelser hos mennesker.

Indanding af kobberstav, -rog og -dampe md anses at vare let irriterende
for de avre luftveje og i serlige tilfelde at kunne give influenzalignende
symptomer. Arbejdstilsynet har foresldet en arbejdshygiejnisk granse-
veerdi pa 1,0 mg kobber/m® for kobberpulver og -stev og en anden verdi
p2 0,1 mg kobber/m® for kobberrag (Arbejdstilsynet 1996).

54 Irgarol

Denne vurdering er baseret pa N'-tert-butyl-N-cyclopropyl-6-
(methylthio)-i,3,5-triazine-2.4-diamine (EINECS navn) med CAS regi-
streringsnummer 28159-98-0. som forhandles under navnet Irgarol 1051
med en renhedsgrad pd minimum 97%, hvor ingen specifikke urenheder
udger mere end 1%. Stoffet er i det efterfolgende benevnt Irgarol.

Der er ikke fundet oplysninger om Irgarols optagelse, fordeling og ud-
skillelse (toksikokinetik) og metabolisme (biotransformation). Ved sam-
menligning med beslzgtede methylthiotriaziner, Prometryn, Ametryn,
Terbutryn og Cyprazin. er det sandsynliggjort, at Irgarol let absorberes
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fra mavetarmkanalen og omdannes ved evt. fraspaltning af N-alkyl-
keeder og S-methyl-gruppen samt ved forskellige oxidationer af S- og
tert.butyl-delen. Uomdannet Irgarol og metabolitter vil formentligt ud-
skilles ret hurtigt igen fra organismen via urin og affering med mulighed
for genoptagelse i tarmen. [rgarol og dets potentielle metabolitter forven-
tes ikke at blive akkumuleret i organismen, og en n-oktanol/vand forde-
lingskoefficient (log Koy) pa 2,80-3,95 antyder ikke en udprzget tendens
til akkumulering af Irgarol i organismen (tabel 4.17).

Tabel 3.6
Irgarols akutte toksicitet
Diyreart Ekspone- Effeldtmal Resultat Reference
ringsvej [mg/kg lgv]
fkke oplvst | via munden LD350 >2000 '| Debourg er al.
1993
Rotte via munden LD50 5000 CIBA 1997
Ikke oplyst | p# huden LD50 >2000 Debourg ez al.
1993
Rotte pé huden LD50 >2000 CIBA 1997
"| Ikke oplyst | indanding; LC50 >4,1 mg/l Debourg et al.
eksponerings- 1993
tid ikke op-
lyst
Rotte indanding; 4 LC50 >4,1 mg/l CIBA 1997
timer

LD50/LCS50 - det dosis-/koncentrationsniveau. hvor halvdelen af dyrene dor som
folge af en enkelt indgift eller eksponering.

Den akurtte giftighed er lav efter indgift via munden eller efter hudekspo-
nering. De kliniske symptomer inkluderede lettere dndedratsbesvar og
andre uspecifikke symptomer. Tre hunner ud af 5 og ingen hanner dade
efter indgift via munden af 2000 mg/kg. og 2 ud af 5 hanner, men ingen
hunner. dede ved 5000 mg/kg (CIBA 1997). Giftigheden ved indénding
angives at vere moderat (Debourg er al. 1993). Gjenfldd og biodigt nz-
seflad blev observeret umiddelbart efter eksponeringen (CIBA 1997).

Irgarol er ikke fundet hud- eller gjenirriterende, men stoffet er fundet
moderat hudsensibiliserende i en “Magnusson & Kligman Maximization
Test”. hvor 35-40% viste tegn pd fremprovokeret hudallergi (sensibili-
sering) (Debourg er al. 1993; CIBA 1997). Der er rapporteret om et en-
kelt tilfelde af hudallergi hos en person, der havde veret beskaftiget
med péafering og fjernelse af antibegroningsmaling igennem flere Air
(CIBA 1997).

Retter fik opblandet Irgarol i foderet i doser op til 5000 mg/kg foder i 28
dage eller i1 doser op til 1000 mg/kg foder i 90 dage. Indtagelsen af irga-
rol resulterede hovedsageligt i levereffekier i form af oget levervegt.
nedsat aflejring af glykogen i leverceller. oget kolesterolniveau i plasma.
forsgede leverenzymverdier og forsterrelse (centrilobuler hypertrofi) af
leverceller. Derudover sis en let blodmangel (anemi) med aget pigment-
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aflejring (heemosiderin) i milten. Med undtagelse af den foragede relative
levervaegt hos hunrotter ved 1000 mg/kg foder i 90-dages studiet syntes
alle effekter at vare reversible efter 14 dages teststof-fri fodring. Ni-
veauet, hvor der ikke blev observeret effekter (NOEL, No Observed Ef-
fect Level) var 8 og 7 mg/kg lgv/dag for henholdsvis hanrotter og hunrot-
ter i 28-dages studiet. NOEL var 10 mg/kg lgv/dag for begge ken i 90-
dages studiet (Debourg et al. 1993; CIBA 1997).

I en anden test blev rotter eksponeret pid huden for doser op til 1000
mg/kg lgv/dag i 5 dage pr. uge i 3 uger. Ingen effekter af Irgarol blev
observeret. NOEL var 1000 mg/kg lgv/dag (Debourg et al. 1993; CIBA
1997).

Der er ingen data tilgengelige vedrerende langtidseffekter.

Irgarol er testet for mutagene egenskaber i en test med bakterier (Ames
test) og i en test med kultur af hamster-celter (V79). De var begge nega-
tive. I en (cytogenetisk) test med hamster ovarie (CHO) celler fandtes
ingen tegn pa kromosomforandringer, hvilket heller ikke var tilfeeldet i
en mikrokernetest. hvor hamstere blev doseret med 3334 mg/kg lgv, og
prever fra knoglemarven blev undersegt 16, 24 og 48 timer efter doserin-
gen. To tests for andre genotoksiske egenskaber (UDS tests) var ogsd
negative (Debourg et al. 1993, CIBA 1997).

Irgarol er testet for fosterskadende egenskaber i rotter, som fik op til 300
mg/ke lgv/dag i den kritiske periode af dragtigheden for organdannelsen.
Der fandtes ingen teststofrelaterede effekter pa fostrene, medens moder-
dyrene havde lavere foderoptagelse og tilvakst under eksponeringen. Det
dosisniveau, hvor der ikke blev observeret effekter (NOEL, No Observed
Effect Level) var 530 mg/kg lgv/dag for moderdyrene. mens det var 300
mg/kg lgv/dag for fostrene (Debourg ez al. 1993; CIBA 1997).

I henhold til Radets direktiv 67/548/EQF skal Irgarol klassificeres som
sensibiliserende og tildeles symbolet Xi med farebetegnelsen
“Lokalirriterende™ samt risikosatningen (R43): “Kan give overfelsom-
hed ved kontakt med huden®, hvis over 30% af dyrene reagerer positivt i
en undersegelsesmetode af adjuvanstypen. Stoffet gav hudreaktion hos
35-40% af dyrene i en “Guinea Pig Maximization Test” (Debourg ef al.
1993; CIBA 1997).

5.4.1 Sammenfatning
Irgarol er fundet hudsensibiliserende i en test pa forsegsdyr og skal der-
for klassificeres som sensibiliserende og have farebetegnelsen lokalirrite-

rende (Xi; R43).

Der er rapporteret om et enkelt tilfeelde af hudallergt hos en person, som
har arbejdet med antibegroningsmaling igennem flere r.

Stoffet er ikke optaget pa listen over farlige stoffer og har sd vidt vides
ikke varet genstand for serlige danske sundhedsmassige vurderinger.
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3.5 Sea-Nine

4,5-Dichloro-2-n-octyl-3(2H)-isothiazolin-3-one med CAS registrerings-
numiner 64359-81-5 er et stof, som bl.a. forhandles under betegnelsen
Sea-Nine-211 eller Kathon 930. Stoffet gér i det efterfelgende under be-
tegnelsen Sea-Nine. Flere undersegelser er udfert med formuleringer,
som indeholder 30 - 35% aktivt stof i xylen. Alle de refererede oplysnin-

ger stammer fra en rapport fra den svenske Kemikalieinspektion
(Debourg et al. 1993).

Der foreligger ingen oplysninger om Sea-Nines udskilleise (toksiko-
kinetik) og metabolisme (biotransformation).

Tabel 5.7
Alcut toksicitet af Sea-Nine i forskellige formuleringer indeholdende 32 -
35% Sea-Nine i xyien

Diyreart Ekspone- Effekmmal Resultat Reference
ringsvej [mg/kg]

Rotte, han- | via munden LD50 4400 Debourg et al.

ner 1993

Rotte, hun- | via munden LD30 2600 Debourg et al.

ner 1993

Kaniner pé huden LD30 >2000 Debourg et al.
1993

Rotte indénding LC30 0,72 mg/l Debourg er al.
1993

LD50/LC50 - det dosis-‘koncentrationsniveau, hvor halvdelen af dyrene der som
folge af en enkelt indgift eller eksponering.

Den akutte giftighed af Sea-Nine er moderat efter hudeksponering og
efter eksponering via munden og ret haj efter indanding baseret pa un-
dersegelser med formuleringer indeholdende 32-35% Sea-Nine i xylen.
Et antibegroningsprodukt indeholdende 32,6% Sea-Nine i xylen fandtes
sterkt hudirriterende 1 en test udfert pd kaniner. I gjenirritationstest
fandtes Sea-Nine (Kathon 930) irriterende.

Et antibegroningsprodukt indeholdende 30% Sea-Nine i xylen og et anti-
begroningsprodukt indeholdende 78,63% Sea-Nine, hvor xylen var fjer-
net, blev begge testet for hudsensibiliserende egenskaber i marsvin
(Buehler tests). Begge produkter virkede hudsensibiliserende i dette test-
system. En antibegroningsmaling fra Rohm & Haas, “Marin Antifouling
C-9211”, som indeholder minimum 1800 mg/kg aktivt stof, angives at
vazre sterkt hudirriterende og at kunne forarsage hudirritation og hudal-
lergier hos personer, der gennem lengere tid arbejder med produktet.

Sea-Nine i en renhed af 97,5% blev testet i et 28-dages forseg med rotter
med doser indgivet via munden péd op til 750 mg/kg !gv/dag. Doser fra
500 til 750 mg/kg Igv/dag bevirkede en nedsat aktivitet, diarré og eget
spytflad. Forandringer i blodbilledet fandtes ved doser ned til 100 mg/kg
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lgv/dag. Den hajeste dosis, hvor der ikke blev observeret effekter
(NOEL, No Observed Effect Level) var 20 mg/kg Igv/dag.

Sea-Nine blev testet i et 21-dages forseg, hvor ikke nzrmere specificere-
de laboratoriedyr blev hudeksponeret for doser op til 5 mg/kg lgv/dag.
Der blev ikke observeret forgifiningssymptomer, men 1 og 5 mg/kg
lgv/dag gav en lokal hudirritation.

Der er ikke fundet undersogelser af leengere varighed.

Sea-Nine er undersegt for skadelige effekter pd arveanleg (muta-
genicitet) i enkelte testsystemer med bakterier og cellekulturer. Stoffet er
ikke fundet skadeligt pa arveanleg (genotoksisk) i to tests for genmutati-
oner p4 henholdsvis bakterier (Ames test) og celler (kinesiske hamster
ovarie (CHO) celler), i én test for kromosomforandringer 1 CHO celler og
i én celletransformationstest (med muse-embryo-fibroblast celler).

Sea-Nine oplest i xylen er testet for fosterskadende egenskaber 1 dregtige
rotter og kaniner. Der sas en markant toksisk effekt pd moderdyrene i
hgjeste dosisniveau (110 mg/kg lgv/dag for rotter og 70 mg/kg lgv/dag
for kaniner). Symptomerne inkluderede nedsat tilvekst, leengerevarende
bevidstlashed og foraget spytflid. Ved dette dosisniveau observeredes
ogsa reduceret fostervaegt af hanrotter. Skeletvariationer fandtes hos fo-
stre i hajeste dosisniveau, og deformationer af ribben og lemmer fandtes
ved dosisniveauer pa 34 og 110 mg/kg lgv/dag. Det er ikke direkte angi-
vet, om kaninfostre var pavirkede i samme grad, og det er sandsynligt, at
nogle af de observerede effekter skyldtes xylen. I rottestudiet er NOEL
for moderdyr og fostre begge angivet til 110 mg/kg Igv/dag. Ingen NOEL
er angivet for kaninstudiet.

Der foreligger ingen resultater fra toksikokinetiske undersegelser
(absorption, fordeling og elimination). langtidsstudier eller fler-genera-
tionsstudier, hvorfor en fuld sundhedsmassig vurdering ikke er mulig. Pi
basis af de foreliggende oplysninger bor Sea-Nine klassificeres som lo-
kalirriterende med symbolet Xi. Stoffet angives at vare ejenirriterende,
men det er ikke muligt at vurdere sverhedsgraden af denne effekt. (R36
eller R41). Det er ligeledes ikke muligt at vurdere stoffets hudirriterende
potentiale pa baggrund af de foreliggende data.

5.5.1 Sammenfatning
Sea-Nine vurderes at veere lokalirriterende og ber klassificeres med sym-

bolet Xi.

De storste sundhedsmessige problemer ved anvendelse af Sea-Nine i
antibegroningsprodukter anses at vere stoffets hud- og gjenirriterende
egenskaber samt stoffets allergifremkaldende potentiale og dets ret haje
akutte giftighed ved inddnding.

Stoffet er ikke optaget pa listen over farlige stoffer og har s& vidt vides
ikke veeret genstand for serlige danske sundhedsmassige vurderinger.
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6 Alternative teknologier

6.1 Mekaniske metoder

Som alternativ til malinger med biocider, der hindrer begroninger, ken-
des der i dag forskeilige metoder til fjernelse af de organismer, som sat-
ter sig pa badene. Begroning af badene kan f.eks. effektivt forhindres ved
periodisk terlzgning. Hejtryksspuling af bide, som er taget op af vandet,
er en anden meget effektiv metode. Andre mekaniske metoder kan an-
vendes pi bidene, uden at de tages op af vandet. Da det kan vere nod-
vendigt at fjerne begroning flere gange i lgbet af en szson, stiller de me-
kaniske metoder generelt store krav til etablering af rensningsstationer i
havnene.

6.1.1 Mekanisk rensning af lystbidde i Danmark

I Danmark er en mekanisk badvaskemaskine under udvikling i Kolding
havn i forbindelse med et igangvaerende renere teknologi projekt (KBK
Boatcleaner ApS 1997). Den nuverende status er, at vaskemaskinen be-
hever mere udvikling og tilpasning. De test, der har veret udfert af pro-
ducenten i 1997 har vist at vaskemaskinen foretager en pan afrensning
pé 60% af badens bund (KBK Boatcleaner ApS 1997). Ifelge producen-
ten vil der kunne opnis en rensning af yderligere 30% af bundarealet ved
en @ndring af maskinens torsionsled, og det forventes, at de sidste 10%,
der afhenger af skrogets form, vil kunne fjernes ved en ekstra rensning
pé det pageldende sted. Det fremgér ikke af producentens rapport (KBK
Boatcleaner ApS 1997). hvilken bundmaling bddene var behandlet med.
KBK Boatcleaners ApS har igennem 1997 undersegt begroningen af
organismer pd kunstige overflader placeret i Kolding havn. KBK
Boatcleaners ApS konkluderer i deres rapport, at med en regelmassig
mekanisk rensning 4-6 gange i labet af sasonen, vil rurer og alger ikke
udgere noget aivorligt begroningsproblem. KBK Boatcleaners ApS ser
ud fra et marinbiologisk og skibsteknisk synspunkt intet til hinder for at
benytte mekanisk rensning som alternativ til kemiske antibegroningsmid-
ler. KBK vil i nzr fremtid afpreve vaskemaskinen ved rensning af sd
mange bade som muligt. Herefter vil vaskemaskinen blive loftet pd land
for besigtigelse af eventuelle skader og fejl. Kendskabet til KBK vaske-
maskinen er yderst ringe blandt sejlere i Kolding havn, og flere af dem,
som havde kendskab til maskinen, troede, at projektet var droppet.

En metode, hvor badenes bund indesiuttes af en presenning, mens de
ligger i havn, er foreslaet af den danske biolog Hepner Petersen. Presen-
ninger placeres som et skort omkring bdden. sd lystilferslen begrenses.
hvorved algevaksten hzmmes. Desuden vil vandet omkring biden sta
stille, hvilket medfarer. at vandkvaliteten i lobet af et par uger bliver sd
darlig, at fastsiddende dyr og planter der. Metoden krever, at badene
med jeevne mellemrum ligger stille med presenningen (Petersen & Niel-

sen 19935).
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6.1.2 Udvikling af rensningsstationer i Sverige

I Sverige har man udviklet metoder, hvor badene renses med berster
STARK Boat Washer) eller ved hajtryksspuling (RULE) i selve havne-
bassinet. Rensningen i havnebassinet har den fordel, at bidene ikke skal
leftes pd land. Dette gor rensningen billigere, og der spares tid. Begge
metoder kraver, at badene er behandlet med en hird maling, som kan
modstd den mekaniske pavirkning.

I sesonen 1995 blev STARK Boat Washer afpravet pd 32 bade. Resulta-
tet af testen var generelt positivt i folge Kemikalieinspektionen (KEMI
1996). Rapporten fra Kemikalieinspektionen opsummerer, at 93% af
deltagerne 1 testen ville bruge STARK vaskemaskinen, hvis det var for-
budt at anvende biocidholdig maling. En mindre del af testdeltagerne,
80%, mente, at de ville anvende STARK uden et forbud mod biocidhol-
dig maling, hvis vaskemaskinen var tilgeengelig i narheden af deres béi-
de, og prisen pr. vask ikke var for hgj. Det angives i rapporten, at storste-
delen af begroningen fjernes ved behandlingen i vaskemaskinen. Den
nuverende udgave af STARK vaskemaskinen kan ikke anvendes til alle
typer af lystbade, idet baden ikke ma vare bredere end 3 meter, den ma
ikke have dyb kel, og den ma ikke have indenbords motor. En anden
begrensning for STARK vaskemaskinen er, at stevnen ikke vaskes un-
der rensningen af badens bund. Imidlertid loftes stevnen under vasken.
hvorved den lettere kan renses med hadnden eller med en trykvasker. Pro-
ducenten har udarbejdet planer for en forbedret vaskemaskine, som ogsa
kan vaske bade med dyb kal.

Hajtryksspuling (RULE), mens badene befinder sig i havnebassinet, er
udviklet i Sverige igennem de sidste ar. Metoden anses stadig for at veere
under udvikling og Batbranchens Riksférbund medgiver, at metoden kan
anvendes p& mange forskellige badtyper (Johnson 1997). Maskinen er
imidlertid dyr at installere og Bitbranchens Riksforbund mener, at meto-
den er urealistisk dyr. Prisen for en behandling i RULE vil i veere om-
kring 250 svenske kr. (mens prisen for en rensning ved anvendelse af
STARK vil vare ca. 100 svenske kr.) (Johnson 1997).

Hojtryksspuling af bade, som er taget op af vandet, er en meget effektiv
metode til fjernelse af begroning. De praktiske forhold i forbindelse med
optagning af bade er undersegt og evalueret i Sverige (KEMI 1992b.
Johnson 1997). Ud fra bl.a. rentabilitet, driftsikkerhed, tidsforbrug og
kapacitet er optagning af bidde med hhv. transportbind, kraner, gaffel-
truck. optagningsvogne m.v. meget detaljeret gennemgéet og evalueret.
Kemikalieinspektionen konkluderer i deres rapport, at man med relativt
enkel teknik kan bygge effektive rengeringsstationer med stor kapacitet. |
Kemikalieinspektionens rapport (KEMI 1992b) angives det, at det tager
10-15 minutter fra det tidspunkt, hvor baden leftes ud af vandet, til den
rensede bdd er sesat. Prisen for en haejtryksspuling af en bad, inklusiv
optagning med transportband, gaffeltruck eller optagningsvogn er estime-
ret til at vare mindre end 200 svenske kr. Til sammenligning vil en
rensning. hvor der anvendes en kran, koste over 600 svenske kr. (Johnson
1997). Det vurderes, at den eksisterende kapacitet til at tage bade pa land
for rensning kun i ringe grad udnyttes i Sverige (KEMI 1992b).




6.2  Alternative skibsmalinger

Der er i dag en rekke biocidfrie skibsmalinger under udvikling. Produk-
terne er typisk meget glatte eller sékaldt selvpolerende, hvor den glatte
overflade opnas gennem sejladsen. Ideen med disse produkter er primzrt
at skabe en overflade, som minimerer begroning, letter rengeringen og
mindsker de fysiske skader, der kan opsté under den mekaniske rensning.
Hvilke produkter, der er mest egnede til mekanisk rensning, er ikke af-
klaret pd nuvarende tidspunkt.

Fluorpolymerbaserede glatte produkter er ifelge producenterne ikke ef-
fektive uden biocider og markedsfores ikke i dag (CEPE 1997).

Silikonebaserede glatte produkter er ifalge producenterne anvendelige pa
hurtigtgdende skibe, der sejler mere 30 knob og ikke ligger stille 1 lnge-
re perioder (CEPE 1997). Selvpolerende produkter er kun brugbare i
omrader, hvor begroningen er mindre, f.eks. i seer og i den Botniske
Bugt (CEPE 1997, Johnson 1997). Producenterne anser ikke de selvpole-
rende produkter uden biocider for at effektive i danske havomrader.

Et nyt produkt. der er baseret pd et lag af kulhydrater, som gor overfladen
meget vandholdig og ikke attraktiv for begroning, er under udvikling og
findes ikke pa markedet endnu (Johnson 1997). Produktet forventes af-
prevet i Sverige i lebet af 1998.

Producenter af skibsmaling har i en arrekke arbejdet med at udvikle
skibsmaling med enzymer, der kan forhindre begroning, eller med bio-
logisk nedbryvdelige biocider. P4 nuvzarende tidspunkt findes der dog ikke
sadanne produkter i handelen.

I Sverige er der udfert forseg med maling indeholdende fiberhdr. der ved
hjeelp af en helt speciel maleteknik star vinkelret pa bddens skrog. Ideen
er, at fibrene star s tzt, at de forhindrer begroning. Undersegelser 1 Sve-
rige, har vist. at fiberhdrene ikke forhindrer begroning, og at belegningen
oger friktionen mellem bad og vand (Johnson 1997).

6.3 Anbefalinger

P4 nuverende tidspunkt er de mest oplagte alternativer til biocidholdige
antibegroningsmidler at finde indenfor de mekaniske metoder. Hajtryks-
spuling pé land er en meget effektiv metode til fjernelse af begroning. og
metoden vurderes at vare praktisk anvendelig til rensning af forskellige
badtyper. Mekanisk rensning med vaskemaskiner i havnebassinet og
hojtryksspuling er under udvikling og afprovning. Udviklingen af vaske-
maskiner bor opprioriteres, og maskinerne ber pé et tidligt tidspunkt te-
stes pd mange forskellige badtyper. En sidan afprevning skennes ned-
vendig for at dokumentere, at maskinerne er effektive (ogsd pa “kritiske
omrider” som ror. skrue og vandindtag) og ikke beskadiger badene. Des-
uden ber det prioriteres at undersege hvilke malingtyper, der er mest
anvendelige i forbindelse med mekanisk rensning.

1 forbindelse med de mekaniske metoder skal man vare opmarksom pi
det materiale. der vaskes af badene. Med mindre der fastsettes regler for
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fjernelse af bundmaling og kontrolleret opsamling af affaldet, vil vaske-
vandet uundgéeligt indeholde giftige stoffer fra malingen. Det vil vere et
paradoks at fremme alternativer til biocidholdige midler, hvis udsigten
er, at de giftige stoffer i en arrakke vil forekomme i vaskevandet. Dette
forer til anbefalingen, at vaskevandet ikke umiddelbart blandes med van-
det i havnebassinet. Der kan eventuelt etableres recirkulationssystemer,
hvor vaskevandet bruges mange gange, og hvor malingrester bundfzldes,
for vaskevandet ledes ud i havnebassinet som foresidet af Kemikaliein-
spektionen i Sverige (KEMI 1992b). Motivationen for at anvende de al-
ternative rengeringssystemer er imidlertid at spare udgiften til bundma-
ling. S&fremt de alternative metoder etableres i tilstreekkeligt omfang, vil
vaskevandet ikke i fremtiden indeholde giftstoffer og skal derfor ikke
nedvendigvis renses.

Et andet problem kan vere, at den begroning, der vaskes af badene, kan
forringe iitforholdene i nzrheden af rensningsstationen. Betydningen af
denne tilfersel af iltforbrugende organisk materiale underseges i Sverige
(KEMI 1996). Det organiske materiale (rurer og alger) vil imidlertid ogsa
kunne bundfeldes, inden vaskevandet ledes ud i havnebassinet.

Det ma anses for sandsynligt. at en del sejlere vil foretrzkke at bruge
biocidholdige antibegroningsmidler, hvis der er grund til skepsis over for
de mekaniske metoder, eller hvis den mekaniske rensning er for besvaer-
lig. Nar 80% af deltagerne i testen af den svenske STARK metode var
indstillede pé at benytte metoden uden et forbud mod kemiske antibe-
groningsmidler, skal der sikkert legges meget i forudsztningen, at va-
skemaskinen skulle vere tilgengelig i naerheden af biden, samt let og
hurtig at bruge. Dette indbefatter formodentiig, at badejerne ikke uden
videre vil ligge 1 ke i havnebassinet for at fa vasket baden.

Udviklingen og udbredelsen af de alternative metoder er i dag for util-
strazkkelig til, at disse metoder pd meget kort sigt kan erstatte de kemiske

-antibegroningsmidler. Det vurderes, at de metoder. der er under udvik-

ling, i lebet af fa ar vil vere tilstrekkeligt afprovede til, at de kan imede-
komme behovet for en biocidfti rensningsteknologi. Udbredelse og an-
vendelse af de alternative metoder i Danmark krever dog, at der etable-
res rensningsstationer i de tleste lystbadehavne og badklubber.




7 Referencer

Alzieu, C. (1996): Biological effects of tributyltin on marine organisms.
In: S. J. de Mora (ed.): Tributyitin: case study of an environmental con-
taminant. Cambridge environmental chemistry series 8, Cambridge Uni-
versity press.

Alzieu, C., P. Michel, 1. Tolosa, E. Bacci, L.D. Mee & J.W. Readman
{(1991): Organotin compounds in the Mediteranean: a continuing cause
for concern. Mar. Environ. Res., 32:261-270.

AMI (1991): Arbejdsmiljoinstituttet Rapport nr. 35.
Anonym (1997): Informationsmateriale modtaget fra industrien.

AQUIRE (1997): Aquatic toxicity information retrieval. US EPA, Natio-
nal Health and Environmental Effects Laboratory, Mid-Continent Ecolo-
gy Division. On-line available via Internet.

Arbejdsmiljeinstituttet {1991}: Hass, U.. B.M. Jakobsen, N.P. Brandorff.
JE. Jelnes & S.H. Petersen: Reproduktionsskadende Kemiske stoffer i
arbejdsmiljeet. Arbejdstilsynet, november 1990.

Arbejdstilsynet (1990): Thomsen, K.G.: Allergi- og overfolsomheds-
fremkaldende stoffer i arbejdsmiljeet. Arbejdstilsynet, november 1990.

Arbejdstilsynet (1996): AT-anvisning Nr. 3.1.0.2 December 1996: Gren-
severdier for stoffer og materialer.

Arnold. C.D.. A. Weidenhaupt, M.M. David, S.R. Miiller, S.B. Haderlein
& R.P. Schwarzenbach (1997): Aqueous Speciation and 1-Octanol-Water
Partitioning of Tributyl- and Triphenyltin: Effect of pH and lon Compo-
sition. Environ. Sci. Technol. 31:2596-2602.

Arthenius, A. (1997): Effects of 4 5-diochloro-2-n-octyl-4-isothiazoline-
3-one. the active ingredient of the new antifouling agent Seanine TM211
Biocide, on marine microalgal communities. University of Goteborg.

Bard. J. (1997): Supplement 3 to the Ecotoxicological Evaluation of the
antifouling  compond 2-(tert-butvlamino)-4-(cyclopropylamino)-6-
(methyithio)-1,3,5-triazine. Nissja Ekotoxkonsult, Sverige.

Bard. J. (1997a): Supplement | to the Ecotoxicological evaluation of
copper in antifouling paints, copper, cuprous oxide, cuprous thiocyanate.
Rapport til Kemikalieinspektionen i Sverige. 40 pp

Batley. G. (1996): The distribution and fate of tributyltin in the marine
environment. In: S.J. de Mora (ed.): Tributyltin: case study of an en-
vironmental contaminant. Cambridge environmental chemistry series 8.
Cambridge University press.

99




100

Bauer, B., P. Fiorini, U. Schulte-Oehimann, J. Oehlmann & W. Kalpfus
(1997): The use of Littorina littorea for tributyltin (TBT) monitoring -
results from the German TBT survey 1994/1995 and laboratory experi-
ments. Envir. poll. 96:299-309

Bayer (1994): Preventol A 6. Summary of Toxicity and Ecotoxicity. Co-
py submitted from the Danish EPA

BIODEG database (1985). Syracuse Research Corporation

BIODEG PP (1992). Biodegradation Probability Program (version 3.0)
and manual., SMILES notation note and SMILES database. Syracuse
Research Corporation

Blom, R. (1995): Organotin i sediment og benthiske organismer i udvalg-
te senderjydske havne. Specialerapport, Odense Universitet. 94 s.

Borgmann, U. & Norwood W.P. (1997): Toxicity and accumuiation of
zink and copper in Hyalella azteca exposed to metal spiked sediments.
Can. J. Fish. Aquat. Sci., 54:1046-1054.

Bro-Rasmussen. F., P. Calow, J.H. Canton. P.L. Chambers. A. Silva Fer-
nandes, L. Hoffmann, J.-M. Jouany, W. Klein. G. Persoone, M. Scoullos.
J.V. Tarazona & M. Vighi (1994): EEC Water Quality Objectives for
Chemicals Dangerous to Aquatic Environments (List 1). Reviews of En-
vironmental Contamination and Toxicology 137:83-110.

Bryan, G.W. & E. Gibbs (1991): Impact of low concentrations of tri-
butyltin (TBT) on marine organisms: a review. In M.C. Newman & AW,
Mclntosh (ed.), Metal ecology: Concepts and applications. Lewis Pub-
lishers, 399 pp.

Callow, M.E. & G.L. Willingham (1996) Degradation of antifouling
biocides. Biofouling, vol. 10(1-3):239-249.

CEPE (1997): Antifouling Manufactures Working Group: Potential alter-
native methods to biocidal antifouling products for pleasure craft — and
their feasibility.

CHEMBANK (1996). CD-ROM (incl. RTECS. OHMTADS, HSDB)

CIBA (1997). I) Dollenmeier, P: Statement of Toxicity TK 13079 / Irga-
rcl 1051. Ciba Specialty Chemical Inc.. Switzerland, April 1997. I
Summary of Available Health & Environment Related Data on Irgarol
1051. Ciba Specialty Chemicals Inc., Switzerland. November 1997.

Dahl, B. & H. Blanck (1996): Toxic Effects of the Aﬁtifouling Agent
Irgarol 1051 on the Periphyton Communities in Coastal Water Micro-
cosms. Mar. Pollut. Bull. 32:342-350

Danmarks Statistik (1997): Statistisk drbog 1997




Debourg, C., A. Johnson, C. Lye, L. Térnqvist & C. Unger (1993): Anti-
fouling products. Pleasure boats, commercial vessels, nets, fish cages and
other underwater equipment. KEMI Report No. 2/93. The Swedish Nati-
onal Chemicals Inspectorate. Solna.

Derbyshire, R.L., A.H. Jacobson, M.L. O’Dowd & M.A. Santangelo
(1991): Metabolism of Sea-Nine 211 Biocide in Bluegill Sunfish. Rohm
and Haas Company Technical Report No. 34-90-71, Rohm and Haas
Company, Spring House, PA. Citeret fra Shade ef al. 1993.

Dollenmeier, P. (1997): Tentative Metabolism and Toxicokinetics of
Irgarol 1051 in the Rat Based on Studies with Analogues. Ciba Speciaity
Chemicals Inc., Switzerland, August 1997.

Du Pont (1991): Data sheet regarding Diuron. Copy submitted from the
Danish EPA.

EU (1997): Technical Guidance Documents in support of the commissi-
on directive 93/67/EEC on risk assessment for new notified substances
and the commiission regulation (EC) 1488/94 on risk assessment for ex-
isting substances.

Evans, S.M., T. Leksono & P.D. McKinnell (1995): Tributyltin Polluti-
on: A Diminishing Problem Following Legislation Limiting the Use of
TBT-Based Anti-fouling Paints. Mar. Pollut. Bull. 30:14-21

Extoxnet (1993). Information from the Internet. Copy submitted from the
Danish EPA.

Fent, K. (1996): Ecotoxicology of Organotin Compounds. Critical Re-
views in Toxicology 26(1):1-117

Forbis, A.D., L. Georgie & B. Bunch (1985): Uptake, Depuration and
Bioconcentration of ‘‘C-Sea-Nine 211 Biocide by Bluegill Sunfish
(Lepomis macrochirus). Ronm and Haas Company Technical Report No.
310-86-33, ABC Labs, Inc.. Columbia, MO. Citeret fra Shade et al.
1993.

Frimer-Larsen, H. (1993): Metaller ved Skagerakfronten. Specialerap-
port.

Fyns Amt (1997). Nye analyseresultater fremlagt i forbindelse med denne
rapport.

GEUS (1996): Grundvandsovervigning1996. Danmarks Geologiske Un-
dersegelser.

Gough, M.A., I. Fothergill & 1.D. Hendrie (1994): A survey of Southern
England Coastal Waters for the s-Triazine Antifouling Compound Irgarol
1051. Mar. Pollut. Bull. 28:613-620

Gustavson, K. & Wingberg, S.-A. (1995): Tolerance induction and suc-
cession in microalgae communities exposed to copper and atrazine.
Aquatic Toxicology, 32, 283-302.

101



102

Hansen, H.K. (1996): Analyse af tributyltin p4 GF-AAS og GC-ICP-MS
- en underspgelse af tributyltinforureningen i Odense Fjord. Specialerap-
port, Biclogisk Institut, Odense Universitet.

Harding, M.J.C., S.K. Bailey & .M. Davies (1992): UK Department of
the Environment, TBT Imposex Survey of the North Sea, CONTRACT
pecd 7/8/214, Annex 3: Denmark. Scottish Fisheries Working Paper No
12/92.

Hazardous Substances Data Bank (1997): Copper. HSDB accession
number 1622. Published by the National Library of Medicine (NLM),
USA. CHEMBANK on SilverPlatter, August 1996. Last update: August
1997.

Howard, P.H. (1991): Handbook of environmental fate and exposure data
for organic chemicals. Vol. III, Pesticides. Lewis Publ.. 684 pp.

Huggett, R.J., M.A. Unger, P.F. Seligman & A.O. Valkirs (1992): The
Marine Biocide Tributyitin. Environ. Sci. Technol. 26:232-237.

Hutzinger, O. (Ed.) (1995): The Handbook of Environmental Chemistry,
Vol. 3 part G, Anthropogenic Compounds. Springer-Verlag, Berlin Hei-
delberg.

ICES (1995): Results of the 1990/91 Baseline study of contaminants in
North Sea sediments. ICES Cooperative Research Report No. 208.

IMO (1997). Harmful effects of the use of antifouling paints for ships.
Interim report of the IMO Correspondence Group. Committee of North
Sea Senior Officials, Oslo, 16-17 October 1997.

IPCS (1990): Tributyltin compounds. Environmental Health Criteria 116.
World Health Organization, Geneva.

IUCLID (1996): International uniform chemical information database.
European Commission, Joint Research Centre, European Chemicals Bu-
reau. CD-ROM.

IUCLID (1996a): International Uniform Chemical Information Database
(IUCLID). Data Sheet on bis (tributyltin) oxide. CAS No. 56-35-9. Euro-
pean Commission, Joint Research Centre, [spra, Italy. 1996. Date of last
update: 23 October 1995.

[UCLID. 1996b. International Uniform Chemical Information Database
(IUCLID). Data Sheet on Diuron. CAS No. 330-54-1. February 1996.
European Commission, Joint Research Centre, Ispra, Italy. 1996. Date of
last update: 23 October 1995.

[UCLID (1996c): International Uniform Chemical Information Database
(IUCLID). Data Sheet on Copper. CAS No. 7440-50-8. European Com-
mission, Joint Research Centre. Environment Institute, European Chemi-
cals Bureau. 1996. Date of last update: 15 December 1995.




IUCLID (1996d): International Uniform Chemical Information Database
(IUCLID). Data Sheet on Dicopper oxide. CAS No. 1317-39-1. European
Commission, Joint Research Centre, Environment Institute, European
Chemicals Bureau, 1996. Date of last update: 23 October 1995.

Jacobsen, J., B. Pedersen & F. Stuer-Lauridsen (1997): Organotin in the
Aquatic Environment. Analysis, Distribution Studies and Modelling.
Ecotoxicology project 2B, Danmarks Miljendersogelser (in press).

Jacobson, A. (1993): RH-5287: Octanol-Water Partition Coefficient.
Technical Report No. 34-93-60.

Jacobson. A, L.S. Mazza, L.J. Lawrence, B. Lawrence, S. Jackson & A.
Kesterson (1993): Fate of an Antifoulant in an Aquatic Environment.
ACS Symposium Series No. 522, Pesticides in Urban Environments: Fate
and Significance. K.D. Racke & A.R. Leslie (Eds.). American Chemical

Society.

Jacobson. A. (1993): RH-5287: Octanol-Water Partition Coefficient.
Technical Report No. 34-93-60.

Janus, J.A.. J.H. Canton, C.A.M. van Gestel & E. Heijna-Merkus (1989):
Integrated Criteria Document Copper. Appendix to Report No.
758474009, National Institute of Public Health and Environmental Pro-
tection, Bilthoven, The Nethertands, June 1989.

Jensen, A. (1991): Bly, cadmium, kobber, kviks;lv og zink i tre danske
der, Rapport 91.55 Force institutterne.

Jensen, C.A & J.A. Heslop (1997a): Undersogelse af Miljoproblemer ved
brug af bundmalinger pa lystbade. Arhus Amt.

Jensen. C.A. & J.A. Heslop (1997b). Nye analyseresultater fremlagt i
forbindelse med denne rapport.

Johnson. A. (1997): Behov av giftiga batbottenfirger for fritidsbatar.
Carex Naturkonsult HB, Sverige.

Karup, H. (1994): North Sea subregion 5 Assessment Report 1993. O-
SPARCOM/ North Sea Task Force.

KBK Boatcleaner Aps. (1997): Statusrapport.

KEMI (1992a): Ecotoxicological Evaluation of the antifouling compond
2-(tert-butylamino)-4-(cyclopropylamino)-6-(methylthio)-1,3,5-triazine.
Kemikalieinspektionen, Solna, Sverige.

KEMI (1992b): Rengeringsstationer mot pavixt pa fritidsbatar. Rapport
9/92. Kemikalieinspektionen. Solna, Sverige.

KEMI (1996): Efficiency test of the Stark Boat Washer. Rapport 1/96.
Kemikalieinspektionen, Soina, Sverige.



104

Kure, L.K. & M.H. Depledge (1994): Accumulation of Organotin in Lit-
forina littorea and Mya arenaria from Danish Coastal Waters. Env. Poll.
84:149-157

Larsen, M.M., J. Bak & J. Jensen (1996): Monitering af tungmetaller i
danske dyrknings- og naturjorder. Faglig rapport nr. 157. Danmarks
Miljeundersogelser.

Lawrence, L.J., B. Lawrence & A. Kesterson (1991): Anaerobic aquatic
metabolism of '*'*C-Sea-Nine 211 Biocide. Rohm and Haas Company
Technical Report No. 34-91-06, PTRL, Richmond, KY. Citeret fra Shade
ef al. 1993,

LOGKOW (1994): LOGKOW octanol-water partition coefficient pro-
gram. Syracuse Research Corporation, New York.

Milje- og Energiministeriet (1995): Bekendtgorelse nr. 1004 af 14. de-
cember 1995. Bekendtgorelse om begrensning af salg og anvendelse af
visse farfige kemiske stoffer og produkter til specielt angivne formal.

Milje- og Energiministeriet (1996): Bekendtgorelse nr. 921 af 8. oktober
1996. Bekendtgerelse om kvalitetskrav for vandomréder og krav til ud-
ledning af visse farlige stoffer til vandlab, soer eiler havet.

Miljo- og Energiministeriet (1997): Bekendtgerelse nr. 829 af 6. novem-
ber 1997. Bekendtgarelse af listen over farlige stoffer.

Miljgkontroilen Kebenhavn (1996). Nye analyseresultater fremiagt i
forbindelse med denne rapport.

Miljestyreisen (1991): Revurdering af Karmex 80 DF. Miljostyreisen.
Bekempelsesmiddelkontoret, juli 1991.

Miljestyrelsen (1994): Industrispildevands Miljefarlighed. Miljeprojekt
nr. 260. Kebenhavn. 74 pp.

Miljostyrelsen (1993): Water Quality Criteria for Selected Priority Sub-
stances. Arbejdsrapport fra Miljestyrelsen nr. 44. Kebenhavn. 81 pp.

Miljestyrelsen (1993a): Soil Quality Criteria for Selected inorganic com-
pounds. Arbejdsrapport fra Miljestyreisen nr. 48. Kabenhavn. 200 pp.

Miljestyrelsen (1996): Massestremsanalyse for kobber. Miljaprojekt nr.
323.

Miljestyrelsen (1997a): Grundvurdering af Bis-n-tributyitinoxid (TBTO).
Afsnit 1.1 og 1.2. Miljostyreisen, Bekempelsesmiddelkontoret.

Miljestyrelsen (1997b): Massestramsanalyse for tin med sarligt fokus pé
organotinforbindelser. Arbejdrapport fra Miljestyrelsen, Nr 7.

Miljestyrelsen (1997¢): Liste over godkendte bekempelsesmidler

Miljestyrelsen (1997d): Bekempelsesmiddelstatistik




MITI (1992): Biodegradation and bioaccumulation data of existing
chemicals based on the CSCL Japan. Japan chemical industry, Ecology-
toxicology & information centre. ISBN 4-89074-101-1.

Mohammed, A. (1992): Diuron-Induced Urothelial Hyperplasia and Ne-
oplasia in the Rat. Addendum to KEMIKALIEINSPEKTIONENSs Report
“Toxicological Evaluation of Supplementary Studies on the Carcino-
genicity of Diuron” prepared in 17th August 1992. National Chemicals
Inspectorate, Solna, Sweden, September 1992,

Molander, S. & H. Blanck (1992): Detection of pollution-induced com-
munity tolerance (PICT) in marine periphyton communities established
under Diuron exposure. Aquatic Toxicology, 22, 129-144.

Mortensen, G. (1993): Organotin i danske farvande. Miljoprojekt nr. 226.
Miljegministeriet, Miljestyrelsen.

Nicholson,G.J. & S.M. Evans (1997): Anthropogenic Impacts on the
Stocks of the Common Whelk Buccinum undatum (L.). Mar. Env. Res.

44:305-314.

NORDBAS | & 2 (1997): Databases developed by The Nordic Chemi-
cals Group. Included in: Pedersen F. & J. Falck. 1997. Environmental
Hazard Classification - classification of selected substances as dangerous
for the environment (II). TemaNord 1997:549. Nordic Council of Mini-
sters, Copenhagen.

North Sea Task Force (1993): North Sea Quality Status Report 1993.
Oslo and Paris Commissions, International Council for the Exploration of
the Sea. Fredensborg, Denmark. [32+vi pp.

Qehlmann, I., E. Stroben, U. Shulte-Oehlmann, B. Bauer, P. Fiorini & B.
Markert (1996): Tributyltin biomonitoring using prosobranchs as sentinel
organisms. Fresenius J. Anal. Chem. 354:540-545.

Olin (1997); Summary of envirommental fate and ecotoxicity studies.
Bilag til Rapporter af laboratorieundersegelser. Fremsendt af Olin Che-
micals, Staffordshire, England.

OSPAR (1996): 3rd OSPAR Workshop on Ecotoxicological Assessment
Criteria, november 25-29, 1996. Supgroup report - Derivation of TBT
EAC, EAC 3/6.

Pesticide Manual 1991.

Petersen & Nielsen (1995): Forundersogelse til anvendelse af presennin-
ger pa lystbide for at hindre begroning af alger.

Petersen, S. & K. Gustavson (1997): Toxic effects of tri-butyl-tin (TBT)
on autotrophic pico-, nano-. and microplankton assessed by size fractio-
nated pollution-induced community tolerance {SF-PICT) concept. Aqua-

tic toxicology (in press).

RCC (1988): Degradation of Diuron in two aquatic systems. Rapport fra
RCC Umweltchemie til Baver. Schweiz. 55 pp.

105



106

Readman, J.W., L.L.W. Kwong, D. Grondin, J. Bartocci, J.-P. Villeneuve
& L.D. Mee (1993): Coastal Water Contamination from a Triazine Her-
bicide Used in Antifouling Paints. Environ. Sci. Technol. 1993, 27:1940-
1942.

Richardson, M.L. & S. Gangolli (eds.) (1993): The Dictionary of Sub-
stances and their Effects. Vol 2. Cambridge: Royal Society of Chemistry
1993. pp C410, C423.

Ritsema, R. (1994): Dissolved Butyitins in Marine Waters of the Nether-
lands Three Years After the Ban. Appl. Organometal. Chem. 8:5-10

titsema, R. (1997): Environmental Applications of Hyphenated Tech-
riques for the Speciation of Tin, Arsenic and Mercury. Monitoring
butyltin levels in the marine environments of the Netherlands, chapter
3.5. Ph.D. thesis, University de Pau et des Pays de ’Adour, France.

Rohm & Hass (1992): Sea-Nine 211 Biocide. Produktblad.

Rohm & Haas (1996): RH-287 Aquatic and Wildlife Toxicity Summary.
Dateret 5/1/96. Materiale fremsendt af Rohm & Haas.

XTECS (1997a): Registry of Toxic Effects of Chemical Substances
(RTECS). Diuron. RTECS No. Y$8925000. Published by National Insti-
tute for Occupational Safety and Health, USA. CHEMBANK on Silver-
Platter, August 1997. Last update: July 1997.

RTECS (1997b): Registry of Toxic Effects of Chemical Substances
(RTECS). Copper (I) oxide. RTECS No. GL8050000. Published by Nati-
onal Institute for Occupational Safety and Health, USA. CHEMBANK
on SilverPlatter. August 1997. Last update: June 1997.

Rithling, A.. E. Steinnes & T. Berg (1996): Atmospheric Heavy Metal
Deposition in Northen Europe 1995, Nord 1996:37.

Shade, W.D.. S.H. Hurt, A.H. Jacobson & K.H. Reinert (1993): Ecologi-
cal Risk Assessment of a Novel Marine Antifoulant. Environmental
Toxicology and Risk Assessment: 2™ Volume. ASTM STP 1216. J.W.
Gorsuch, F.J. Dwyer, C.G. Ingersoll & T.W. La Point (Eds.), American
Society for Testing and Materials, Philadelphia. 1993.

Stevens. J.T. & D.D. Sumner (1991): Herbicides. Handbook of Pesticide
Toxicology. Vol 3. Classes of Pesticides. Hayes. Jr.. W] & Laws, Jr. ER
(eds). San Diego: Academic Press, Inc.. 1991. pp 1349-50.

Stewart. C. & S.J. de Mora (1990): A Review of the Degradation of
Tri(n-butyl)tin in the Marine Environment. Environ. Technol. 11:565-
570

Stuer-Lauridsen. F., M.M. Larsen & G. Pritzl (1996): Fordelingen af ud-
valgte metaller i sediment og vand, Arbejdsrapport tra Miljestyrelsen ar.
70 1996.

Senderjyliands Amt (1996): Analyserapport om organotin mv. i sedimen-
tet i Senderjyske fjorde.




Senderjyllands Amt (1997): Senderjylland Amts monitering af stoffer fra
bundmaling i senderjyske fjorsedimenter.

TNO (1993): A bioaccumulation test with Preventol A6 (Diuron techni-
cal) and the blue mussel Mytillus edulis. (adapted from OECD Guideline
No. 305C). Rapport til Bayer. TNO Environmental and Energy Research.
Holland. 48 pp.

Tomlin, C. (Ed.) (1994): The Pesticide Manual 10" Edition. British Crop
Protection Council. London. 1341 pp.

Toth, S., K. Becker van Slooten, L. Spack, L.F. de Alencastro & J. Tar-
radellas (1996): Irgarol 1051, an antifouling compound in freshwater
sediment and biota of Lake Geneva. Bull. Environ. Contam. Toxicol.
57:.426-433. :

US-EPA (1995) citeret af Nordox 1997: Environmental Protection Agen-
¢y, 40 CFR Part 131, May 4, 1995.

Vejle Amt (1997). Analyseresultater prasenteret i forbindelse med denne
rapport.

VKI (1997): Water Quality Criteria for Diuron and Sea-Nine. Draft re-
port til Miljostyrelsen.24 pp.

VROM (1995): Criteria setting: Compilation of procedures and affect-
based criteria used in various countries. Rapport til det hollandske mini-
sterie, VROM. Delfi. 33 pp + bilag.

Waite, M.E., M.J. Waldock, J.E. Thain, D.J. Smith & S.M. Milton
(1991): Reductions in TBT concentrations in the UK estuartes following
legislation in 1986 and 1987. Mar. Environ. Res. 32:89-111

Weidenhaupt, A., C. Arnold, S.R. Miiller. S.B. Haderlein & R.P.
Schwarzenbach (1997): Sorption of Organotin Biocides to Mineral Sur-
faces. Environ. Sci. Technol. 31:2603-2609

WHO (1996): Guidelines for drinking-water quality. 2nd edition. Vol 2.
Health criteria and other supporting information. Worsk Health Organi-
zation, Geneva, 1996.

WRe (1996): Proposed Environmental Quality Standards for Diuron,
Linuron, Chlorotoluron and Isoproturon in water. WRc plc, R&D Note
439 produced for the National Rivers Authority. Foundation for Water
Reasearch Bucks. pp. 93

Zhou, J.L., T.W. Fileman, S. Evans, P. Donkin. R.F.C. Mantoura & S.J.
Rowland (1996): Seasonal Distribution of Dissolved Pesticides and Po-
lynuclear Aromatic Hydrocarbons in the Humber Estuary and Humber
Coastal Zone. Mar. Pollut. Bull. 32:599-603

Zuolian, C. (1987): Monitoring and assessment of race metals in scawa-
ter and marine organisms. Ph.D. thesis, Arhus Universitet.

107




108

Arhus Amt (1997a): Analyserapport over jordprover ved Egi, Kalavig og
Marselisborg lystbddehavne. Udfart af MILI@-KEMI, Galten.

Arhus Amt (1997b): Status for nye undersegelser i 1997 af miljgproble-
mer ved brug af giftig bundmaling pé lystbide. Arbejdsnotat.

Arhus Amt (1997¢): Analyserapport over sedimentprever ved Egi Mari-
na, Kalevig Havn og Marselisborg Havn. Udfort af MILI@-KEMI, Gal-

ten.







Rapporten indeholder en kortlegning og vurdering af antibegronings-
midler til lystbdde i Danmark. Forbrug og udledninger er beskrevet,
og der er gennemfgrt en miljg- og sundhedsmassig vurdering af
aktivstofferne i bundmalingen. Der er ogsa en status for alternative
metoder til hindring og rensning af begroning pa lystbade.
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