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Forord

Denne rapport er udarbejdet i forbindelse med projektet "Indledende vurde-
ring af mekanisk rensning som dternativ til biocidholdig bundmaling samt
vurdering af biocidholdige antibegroningsmidier med forventet reduceret mil-
jebelastning”. Projektet er gennemfat for midler fra Ralet for genanvendelse
og mindre forurenende teknologi. Det samlede projekt er udfat af Dansk
Sqlunion, J.C. Hempd's Skibsfarve-Fabrik A/S (i det fdgende refereret til
som Hempel) samt VKI med Eva Bie Kjae, Hempel, som projektleder.

Den naevaeende rapport er udarbejdet af VKI. Mdet med denne del af pro-
jektet har vaeet:

@kotoksikologiske vurderinger af biociderne kobber, Sea-Nine og zinkpy-
rithion pabaggrund af eksisterende data og nye laboratorieforsay, og

@kotoksikologiske vurderinger af udvaskningsvand fra pander pdat de
biocidfrie mainger, der blev anvendt i projektet.

Projektet har vaeet fulgt af en styregruppe, der har afholdt 8 styregruppemg
der i Idoet af projektperioden. Denne styregruppe havde fdgende medlemmer:

Frank Jensen (formand) Miljestyrelsen
EvaBie Kjae (sekretae) J.C. Hempd!'s Skibsfarve-Fabrik A/S

Torben Madsen VKI

Steen Wintlev-Jensen Dansk Sgjlunion

Carl Gerstram Dansk Sgjlunion

Anders Stubkjae Kommunernes Landsforening
Christian A. Jensen Amtsraisforeningen

Jens A. Jacobsen Danmarks Miljaundersayel ser

Jan B. Nielsen Miljgkontrollen

G. Hgpner Petersen Zoologisk Museum

Peter Gyorkos Miljestyrelsen

Alf Aagaard Miljestyrelsen

Tim Blangsted J.C. Hempdl's Skibsfarve-Fabrik A/S
Martin Christoffersen J.C. Hempd!'s Skibsfarve-Fabrik A/S
Jane Dormon J.C. Hempel's Skibsfarve-Fabrik A/S
Chris Dam J.C. Hempd's Skibsfarve-Fabrik A/S
Torsten Rasmussen J.C. Hempel's Skibsfarve-Fabrik A/S
Johs. Egede Olsen J.C. Hempd!'s Skibsfarve-Fabrik A/S

Susanne Holm Faarbak J.C. Hempd!'s Skibsfarve-Fabrik A/S

Ved projektets afdutning deltog desuden Pia @gaard Nielsen, Miljestyrel sen.



Styregruppens medlemmer takkes for et konstruktivt samarbeide under
udfaelsen af projektet.

| forbindelse med udarbejdelsen af rapporten har der vaeet taget kontakter til
Nordox (kobber), Rohm and Haas (Sea-Nine) og Arch Chemicals (zinkpy-
rithion), der takkes for samarbejdet og en konstruktiv diaog.

Hasholm, den 1. november 1999,
Torben Madsen, VKI



Sammenfatning

Formdet med denne undersayelse har vaeet a vurdere miljdarligheden af
aktivstofferne kobber, 4,5-dichlor-2-n-octyl-4-isothiazolin-3-on, (DCOI) og
zinkpyrithion og af stoffer, der udliudes fra bundmalinger uden biocider.

Biotilgaageligheden af kobber er en najleparameter for vurderingen af me-
tallets giftighed i vandmiljeet. Kompleksbinding af kobber til organiske stoffer
reducerer normalt biotilgaageigheden, men denne binding afhaeger tilsynela-
dende af strukturen af det organiske stof. Biotilgaageligheden af kobber i
akvatiske sedimenter afhaager af metallets speciering, af sedimentet og af de
eksponerede organismers fysiologi og falevalg. Det er f.eks. vist, at vandle-
vende organismer |ettere optager metaller, der er bundet til let fordgelig fale,
end metdler bundet til sveet omsastidlig fale. Biotilgaageligt kobber er meget
giftigt over for vandlevende organismer. En permanent immobilisering af
kobber kan kun forekomme ved binding til uforstyrrede, iltfattige sedimenter.
Havnesedimenter er typisk iltfattige og har et hgt indhold af sulfider, som vil
binde kaobber. Derfor forventes biotilgaageligheden af kobber at vaee lav |
havnesedimenter. Kobber kan frigives ved klapning af sediment, og typisk for
Klapningspladserne i Danmark bliver sedimentet spredt af stram og bdgepé
virkning. Som grundstof er kobber ikke nedbrydeligt. Kobbers potentielle
giftvirkning i vandmiljeet reduceres ved binding til organiske stoffer og sed-
menter, der medfaer, at den aktuelle biotilgaagelighed af kobber er lav. For-
styrrelser af sedimentet, og de deraf fdgende aadrede iltforhold, vil imidlertid
kunne remobilisere bundet kobber, og silanne aedringer vil muligvis kunne
medf@e effekter over for fdsomme organismer i nagheden af havneomraler

og klapningspladser.

DCOI omdannes hurtigt til nedbrydningsprodukter i havvand, hvor der er
fundet halveringstider pal11 og 14 timer. Omdannelsen af DCOI er vasentligt
hurtigere i akvatisk sediment, idet der er p&ist halveringstider pamindre end 1
time. Den biologiske nedbrydning af DCOI blev undersayt i to danske marine
sedimenter med forskellig tekstur. Mineraliseringen til kuldioxid i et lerholdigt
og & sandet sediment udgjorde henholdsvis 13 og 24% af den tilsatte “C i
Idbet af 42 dages aerob inkubering ved 15°C. Mineraiseringen under anaero-
be, sulfatreducerende forhold blev undersayt i det lerholdige sediment og w-
gjorde 14% af den tilsatte **C efter 56 dages inkubering ved 15°C. DCOI er
meget giftigt over for vandlevende organismer, idet de laveste effektkoncen-
trationer (EC/LC50) er lavere end 10 pg/L. Den akvatiske toksicitet af det
stabile nedbrydningsprodukt N-(n-octyl) malonaminsyre er flere starelsesor-
dener mindre, idet de laveste effektkoncentrationer (LC50) vurderes at vaee
mellem 90 og 160 mg/L. Laboratorieforsay med dosering af havvand og ®-
diment med DCOI vigte, a nedbrydning og sorption eliminerede den akutte
akvatiske toksicitet af vandprever over en periode pamindre end en dag. Pa
basis o de foreliggende data for effekter pavandlevende organismer blev
nul-effekt-koncentrationer (Predicted No-Effect-Concentration, PNEC)
estimeret til 0,06 pg/L for DCOI og 90 pg/L for N-(n-octyl) malonaminsyre.
PNEC for N-(n-octyl) maonaminsyre anses for at vaee reprasentativ for de
ayrige nedbrydningsprodukter fra omdannelsen af DCOI. Til beregning af
eksponeringskoncentrationer (Predicted Environmental Concentration, PEC)
blev opstillet en model, der bygger paprincipper, der anbefalesi EU's "Tech-

7



nica Guidance Document" for riskovurdering. Den anvendte modd er ikke
vaideret over for mate koncentrationer i havnemiljeer eler sglruter. Forud-
satningerne for beregning af PEC blev defineret i form af "redistiske worst-
case scenarier”, der medfaer, at de beregnede PEC-vaedier i praksis kun
gakdent vil overskrides. De hgeste beregnede eksponeringskoncentrationer
for DCOI var PEC (vand), der var 0,52 pug/L i en lystbalehavn og 0,006 pg/L
i en befaedet sqjlrute uden for havnen. For nedbrydningsprodukterne var PEC
(vand) 2,2 pug/L i lystbalehavnen og 0,047 pg/L i sgjlruten uden for havnen.
Pa baggrund af veedierne for PNEC og PEC blev risikokvotienter
(PEC/PNEC) for DCOI beregnet til 8,7 for lystbalehavnen og 0,1 for sglru-
ten uden for havnen. De beregnede risikokvotienter for summen af nedbryd-
ningsprodukterne fra omdannelsen a DCOI var 0,02 i lystbaehavnen og
0,0005 i sgjlruten uden for havnen. Pagrund af den korte halveringstid i vand
og sediment vil DCOI sandsynligvis hurtigt blive dimineret, nd lystbalene
tages op af vandet ved sgjlsasonens afd utning.

Zinkpyrithion omdannes meget hurtigt ved fotolyse og biologisk nedbrydning.
Undersayelser af nedbrydningen af zinkpyrithion i to danske sedimenter viste,
a minerdisering til kuldioxid i et lerholdigt og et sandet sediment udgjorde
henholdsvis 2,8 og 5% af den tilsatte *C under aerobe forhold. Mineraliserin-
gen under anaerobe, sulfatreducerende forhold udgjorde 3,5% af den tilsatte
“C i det lerholdige sediment. Ligesom DCOI er zinkpyrithion meget giftigt
over for vandlevende organismer, idet de laveste effektkoncentrationer
(EC/LC50) er lavere end 10 pg/L. Giftigheden af de stabile nedbrydnings-
produkter omadin sulfonsyre og pyridin sulfonsyre er flere starelsesordener
mindre, idet de laveste effektkoncentrationer (LC50) for disse forbindelser er
henholdsvis 36 og 29 mg/L. Laboratorieforsay med dosering af havvand og
sediment med zinkpyrithion viste, at nedbrydning og sorption eiminerede den
akutte akvatiske toksicitet af vandprever over en periode pamindre end en
dag. De foreliggende data for effekter pa vandlevende organismer giver
grundlag for estimering af nul-effekt-koncentrationer (PNEC) pa0,1 pg/L for
zinkpyrithion og 30 pg/L for stabile nedbrydningsprodukter repraserteret ved
pyridin sulfonsyre. Ved anvendelse af de samme "realistiske worst-case sce-
narier" som for DCOI blev de hgeste eksponeringskoncentrationer (PEC,
vand) for zinkpyrithion beregnet til mellem 0,56 og 1,7 pg/L i lystbalehavnen
og mellem 0,0053 og 0,022 pg/L i sglruten uden for havnen. For summen af
nedbrydningsprodukterne var PEC (sediment, porevand) mellem 1,6 og 2,7
ug/L i lystbalehavnen og mellem 0,037 og 0,042 pg/L i sgjlruten. Pabaggrund
af vaedierne for PNEC og PEC blev risikokvotienter (PEC/PNEC) for zink-
pyrithion beregnet til mellem 5,6 og 17 for lystbalehavnen og mellem 0,05 og
0,22 for sgjlruten. Riskokvotienterne for summen af nedbrydningsprodukter-
ne fra omdannglsen a zinkpyrithion var 0,05-0,09 for lystbalehavnen og
0,0012-0,0014 for sdlruten. De laveste risikokvotienter er baseret pa PEC
vaedier, hvor fotolytisk omdannelse af zinkpyrithion er antaget i beregninger-
ne. De hgeste risikokvotienter er derimod baseret pa PEC-vaedier, hvor der
helt ses bort fra fotolytisk omdannelse. Ligesom DCOI vil zinkpyrithion sand-
synligvis hurtigt blive dimineret, na lystbalene tages op af vandet ved sglsae
sonens afdutning, som fdge af den korte halveringstid i vand og sediment.

Effekter pavandlevende organismer af vandpraver fra udvaskningsforsay med
de biocidfrie malinger, den epoxy-baserede High Protect 35651 og den eks-
perimentelle silikone-holdige 86330 mding, blev undersagt i test med den ma-
rine granalge Skeletonema costatum og det marine krebsdyr Acartia tonsa.
En tilsvarende undersayelse blev gennemfat med en organotin-baseret bund-



maling, Hempdl's Antifouling Nautic 76800. Vandprever fra udvaskningsfor-
sayet med High Protect 35651 medf@te ingen haenning af vaksten af S. co-
statum, og kroniske effekter pa A. tonsa blev kun observeret i ufortyndet
udvaskningsvand (nul-effekt-koncentration, NOEC = 100 mL/L). Vandpraver
fra udvaskningsforsapet med den eksperimentelle 86330 maling udviste toksi-
citet over for S. costatum samt i akutte og kroniske test med A. tonsa
(NOEC, akut <100 mL/L; NOEC, kronisk <10 mL/L). Imidlertid er der for-
hold, der tyder p3 at variationer af produktionsteknisk eller pda@ingsmassig art
kan p&irke udludningen af stoffer fra denne type maling. Disse forhold ba
undersa@yes naemere, inden der foretages en endelig vurdering af malingens
miljgegenskaber. Udvaskningsvandet fra begge de biocidfrie malinger havde
markant mindre effekt end vandpraver fra tilsvarende forsay med den orga-
notin-baserede Hempd's Antifouling Nautic 76800. Udvaskningsvand fra
High Protect 35651 og den eksperimentelle 86330 medfate kroniske NOEC-
vaedier for A. tonsa, der var henholdsvis mindst 1.000 og 100 gange hgere
end de tilsvarende NOEC for udvaskningsvand fra den organotin-baserede
maling.
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Summary

The objective of this investigation was to assess the environmental hazards of
the active substances, copper, 4,5-dichlor-2-n-octyl-4-isothiazolin-3-on
(DCOQI) and zinc pyrithione and to assess the environmental hazards of sub-
stances that leach from antifouling paint without biocides.

The bioavailability of copper is the key parameter for the assessment of the
toxicity of the metal in the aquatic environment. Sequestration of copper to
organic matter normally reduces the bioavailability, however, this sequestra-
tion is apparently dependent on the composition of the organic materias. The
bioavailability of copper in aquatic sediments depends on the speciation of the
metal, on the sediment and on the physiology and food selection of the ex-
posed organisms. It has been demonstrated that metals sequestrated to easily
digested food are absorbed more easily by aguatic organisms than metals
sequestrated to indigestible food. Bioavailable copper is very toxic to aguatic
organisms. A permanent immobilization of copper may occur only by ®-
questration to undisturbed, anoxic sediments. Harbour sediments are usualy
anoxic and have a high content of sulphides that sequestrate to copper.
Therefore, the bioavailability of copper in harbour sediments is expected to be
low. Copper may be released by disposal of sediment, and on the Danish
dumping sites the sediment is usually scattered by water current and waves.
As an element, copper is not degradable. The potential toxic effect of copper
to the aguatic environment is reduced by sequestration to organic compounds
and sediments, which means that the actua bioavailability of copper is low.
Disturbances of the sediment, and the consequent changes in the oxygen
conditions, may remobilize sequestrated copper, and such changes may cause
effects on sensitive organisms in the vicinity of harbour areas and dumping
sites.

DCOI is rapidly transformed into metabolites in sea water, where half-lives
of 11 and 14 hours were found. The transform-ation of DCOI is very much
quicker in aguatic sediment as half-lives of less than 1 hour have been found.
The biodegradation of DCOI was examined in two Danish marine sediments
with different textures. The minerdization into CO, in a clayey and sandy
sediment represented 13% and 24%, respectively, of the added *C during an
aerobic incubation of 42 days a a temperature of 15°C. The minerdization
under anaerobic, sulphate-reducing conditions was examined in the clayey
sediment and represented 14% of the added *C after an incubation of 56
days at a temperature of 15°C. DCOI is very toxic to aguatic organisms as
the lowest effect concentrations (EC/LC50) are lower than 10 ug/L. The
aquatic toxicity of the stable metabolite, N-(n-octyl) maonamic acid, is sev-
eral orders of magnitude lower as the lowest effect concentrations (L C50)
are estimated to be between 90 and 160 mg/L. Laboratory tests performed
with sea water and sediment containing DCOI showed that degradation and
sorption eliminated the acute, aguatic toxicity of water samples in less than
one day. On the basis of data available regarding effects on aquatic organ-
isms, Predicted No-Effect-Concentrations (PNEC) were estimated at 0.06
po/L for DCOI and 90 pg/L for N-(n-octyl) malonamic acid. PNEC for N-
(octyl) maonamic acid is considered to be representative of the other me-
tabolites from the transformation of DCOI. To calculate exposure concentra-
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tions (Predicted Environmental Concentration, PEC), a model was set up that
was based on principles recommended by the EU's "Technical Guidance
Document” for risk assessment. The used model was not validated as e
gards concentrations in harbours and navigation routes. The basis of the cal-
culation of PEC was defined by way of readlistic worst-case scenarios, which
means that the calculated PEC values are seldom exceeded, in practice. The
highest calculated exposure concentrations for DCOI were PEC (water),
which was 0.52 pg/L in a pleasure craft harbour and 0.006 pg/L in a busy
navigation route outside the harbour. As for the metabolites, PEC (water)
was 2.2 ug/L in the pleasure craft harbour and 0.047 pg/L in the navigation
route outside the harbour. On the basis of the values for PNEC and PEC, the
risk quotients (PEC/PNEC) for DCOI were calculated at 8.7 for the pleasure
craft harbour and a 0.1 for the navigation route outside the harbour. The
caculated risk quotients of the total amount of metabolites from the trans-
formation of DCOI were 0.02 in the pleasure craft harbour and 0.0005 in the
navigation route outside the harbour. Because of the short half-life in water
and sediment, DCOI will most likely be rapidly eiminated as soon as the
pleasure crafts are taken out of the water at the end of the sailing season.

By photolysis and biodegradation zinc pyrithione is transformed very rapidly.
Anayzes of the degradation of zinc pyrithione in two Danish sediments
showed that minerdization into CO, in a clayey and sandy sediment repre-
sented 2.8 and 5%, respectively, of the added **C under aerobic conditions.
The mineralization under anaerobic, sulphate-reducing conditions represented
3.5% of the added *C in the clayey sediment. Like DCOI, zinc pyrithione is
very toxic to aquatic organisms as the lowest effect concentrations
(EC/LCR0) are less than 10 pg/L. The toxicity of the stable metabolites,
omadine sulfonic acid and pyridine sulfonic acid, is severa orders of magni-
tude lower as the lowest effect concentrations (LC50) of these compounds
are 36 and 29 mg/L, respectively. Laboratory tests performed with sea water
and sediment containing zinc pyrithione showed that de-gradation and sorp-
tion diminated the acute, aquatic toxicity of water samples in less than one
day. The available data regarding effects on aquatic organisms form the basis
of an estimation of PNEC values a 0.1 pg/L for zinc pyrithione and 30 pg/L
for stable metabolites represented by pyridine sulfonic acid. By using the
same realistic worst-case scenarios as for DCOI, the highest exposure con-
centrations (PEC, water) of zinc pyrithione were calculated to be between
0.56 and 1.7 pg/L for the pleasure craft harbour and between 0.0053 and
0.022 pg/L for the navigation route outside the harbour. For the total amount
of metabolites PEC (sediment, pore water) was between 1.6 and 2.7 pug/L in
the pleasure craft harbour and between 0.037 and 0.042 pg/L in the naviga-
tion route. On the basis of the values for PNEC and PEC, the risk quotients
(PEC/PNEC) for zinc pyrithione were calculated to be between 5.6 and 17
for the pleasure craft harbour and between 0.05 and 0.22 for the navigation
route. The risk quotients of the total amount of metabolites from the trans-
formation of zinc pyrithione were 0.05-0.09 for the pleasure craft harbour
and 0.0012-0.0014 for the navigation route. The lowest risk quotients are
based on PEC values, for which transformation of zinc pyrithione by photoly-
ds is included in the cdculations. The highest risk quotients are, however,
based on PEC vaues in which transformation by photolysis is not taken into
account. Like DCOI, zinc pyrithione will most likely be rapidly eiminated as
soon as the pleasure crafts are taken out of the water at the end of the sailing
season, in consequence of the short half-life in water and sedment.



Effects on aquatic organisms of water samples from leaching tests with
paints containing no biocides, the epoxy-based High Protect 35651 and the
experimenta silicone-containing 86330 paint, were tested on the marine green
aga, Skeletonema costatum, and on the marine crustacean, Acartia tonsa.
A similar test was performed with an organotin-based antifouling paint, Hem-
pel's Antifouling Nautic 76800. Water samples from the leaching test with
High Protect 35651 caused no inhibition of growth of S. costatum, and
chronic effects on A. tonsa were observed only in undiluted leachate (no-
effect-concentration, NOEC = 100 mL/L). Water samples from the leaching
test with the experimental 86330 paint showed toxicity to S. costatum and in
acute and chronic tests with A. tonsa (NOEC, acute <100 mL/L; NOEC,
chronic <10 mL/L). However, some factors seem to indicate that variations
in production and in application may have an effect on the leaching of sub-
stances from this type of paint. These indications should be investigated fur-
ther before a final assessment of the environmental properties of the paint is
made. The leachates of both paints without biocides showed a significantly
lower effect than water samples from similar tests with the organotin-based
paint, Hempel's Antifouling Nautic 76800. Leachates from the paints, High
Protect 35651 and the experimental 86330, caused chronic NOEC values for
A. tonsa, which were at least 1,000 and 100 times higher, respectively, than
the corresponding NOEC values for leachates from the organotin-based
paint.
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1 Indledning

Den naevaeende undersayelse omfatter gkotoksikologiske egenskaber og risi-
kovurdering med relation til aktivstoffer i bundmalinger og til kemiske forbin-
delser, der udludes fra biocidfrie mainger. De milj@ og sundhedsmassige
egenskaber for en rakke aktivstoffer i bundmaling til lystbale og stare skibe
er for nylig blevet vurderet i rapporten "Kortlagning og vurdering af antibe-
groningsmidier til lystbdle i Danmark” (Madsen et al. 1998), der blev udar-
bgdet af CETOX (Center for Integreret Miljgog Toksikologi) og Danmarks
Miljaundersgelser (DMU). De tidligere vurderinger (Madsen et al. 1998)
blev foretaget i Idbet af en tre méaneders periode, der ikke tillod en mere d-
tajeret gennemgang af de tilgaagelige oplysninger om aktivstofferne. Pabag-
grund af anbefaingernei "Kortlagning og vurdering af antibegroningsmidler til
lysthale i Danmark" blev aktivstofferne kobber, 4,5-dichlor-2-n-octyl-4-
isothiazolin-3-on (DCOI) og zinkpyrithion udvalgt til en grundigere vurdering
af forbindelsernes miljdarlighed.

Vurderingen & kobber bygger paen gennemgang & tilgeagdig litteratur med
fokus pardationerne mellem kobbers speciering, biotilgeagelighed og do-
tokgcitet.

Den mere sparsomme publicerede litteratur om DCOI og zinkpyrithion har
gjort det nalvendigt at inddrage undersayelser, der er udfat af producenterne
Rohm and Haas og Arch Chemicals. Dette materiale er blevet suppleret med
nye undersayelser af de to stoffers biologiske nedbrydelighed i danske, kyst-
naee sedimenter under iltholdige (aerobe) og iltfrie (anaerobe) forhold. Des-
uden blev effekten af nedbrydning og sorption til sediment pade to biociders
akvatiske giftighed belyst i laboratorieforsay med det marine krebsdyr Acar-
tia tonsa. Oplysningerne om biocidernes nedbrydning, fordeling og toksicitet i
det marine miljger anvendt til en risikovurdering, der bygger pato scenarier:
en dansk lystbalehavn og en befaedet sgjlrute. De to scenarier er defineret,
sdedes at de beregnede eksponeringskoncentrationer (Predicted Environ-
mental Concentration, PEC) forventes at vaee redistisk konservative, hvor-
ved de beregnede PEC-vardier i praksis kun gakdent vil overskrides (se bilag
1 for en naemere beskrivelse af beregningen af PEC).

De aotoksikologiske egenskaber af en epoxy-baseret og en silikone-baseret
maling uden biocider blev belyst ved undersayelser af giftigheden af vandpra
ver fra udvaskningsforsay. | disse forsgy var forholdet mellem det malede
ared og vaskevolumenet 13-14 gange hgere, end dette forhold forventes at
vaee i en havn med et stort antal lystbale. De gotoksikologiske undersayel ser
omfattede test med den marine granalge Skeletonema costatum og test for
akut og kronisk toksicitet over for A. tonsa.
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2 Kobber

2.1 Kobberkoncentrationer mat ved lysthaehavne

| EgadMarina ved Arhus Bugt var kobberindholdet i havnesediment 150-600
mg/kg tavagt i en afstand af 5-10 m fra afl @ fra befastede aredler, fadende
til 53-120 mg/kg tavagt 30 m fra afld (Jensen & Hedop 1997a). Til sam-
menligning var kobberindholdet i sediment i Arhus bugt 25-50 mg/kg tastof.
Endelig blev der i samme undersaelse mat vandkoncentrationer af kobber pa
24 pg/L i Studstrup og 13 pg/L i Marsdisborg lystbalehavn, men analyserne
angives at vaee noget usikre.

Kobberindholdet i havnesedimenter paandre lokaliteter i omralet er ogsdana-
lyseret. De hgeste koncentrationer er fundet ved dabestederne i Banerup
havn (7.000-18.000 mg/kg tavagt), der er en blanding af lysthale- og fiskeri-
havn, og Arhus Fiskerihavn (1.600-2.400 mg/kg tavagt). Kobberkoncentrati-
onerne i havnebassinerne var 15-70 mg/kg tavagt i Bannerup havn og 100-
400 mg/kg tavagt i Arhus Fiskerihavn. Koncentrationerne i sediment fra
Ebdtoft, Grend og Hov Bedding var henholdsvis 280, 490 og 1.200 mg/kg
tavagt (Jensen & Heslop 1997b).

Fyns amt har mat kobberindhold i sediment fra 5 til 110 mg/kg tavagt i hav-
neomrader (Fyns Amt 1999). Fra Lillebalt er der analyseret daterede sedi-
mentkerner, sdedes at den tidsmassige udvikling af kobberindholdet kan vur-
deres. Mdingerne pasedimentkernerne viste et signifikant stigende indhold &f
kobber ved Als, en stigende tendens pafire stationer, og konstante/varierende
koncentrationer pafire andre stationer. Kobberindholdet i kernerne varierede
fra19 til 46 mg/kg tavagt.

| 1990 og 1993 blev kobberkoncentrationer i vand, sediment og vandplanter
mat i Stockholms skaegad (Greger & Kautsky 1990 og 1993, cf. Bard 1997).
Maingerne viste et markant hgere indhold af kobber i sedimenter ved lystba
dehavne og steder med stor trafik af lystbale. Kobberkoncentrationer op til
1.300 mg/kg tavagt blev mat i sedimenter. Foraede kobberkoncentrationer i
forhold til mindre belastede omrader blev ogsafundet i vandplanter. Tilsvaren-
de mdinger blev foretaget ved Bullandd Marina, der ligeledes ligger i skaega-
den ved Stockholm (Ohrn 1995, cf. Bard 1997). F@ sasonstart i april 1993
var kobberindholdet i vandet 0,8-1,0 ng/L, mens det i juni maned var 3,0-3,8
ngy/L. Kobberindholdet i sedimentet i Bullandé Marina var kun svagt forhget i
forhold til referencestationer, hvor kobberindholdet var 30 mg/kg tavaet.

Mdinger udfat af de franske myndigheder i Arcachon Bugten ved Atlanter-
havskysten i perioden 1979-1991 viste en stigning af kobberindholdet i asters
(Claisse & Alzieu 1993). Stigningen var signifikant pa2 ud af 4 stationer fra
1982 frem til 1991. Stigningen i kobberindholdet i esters falder tidsmassigt
sammen med et gyet forbrug af kobberbaserede antibegroningsmidler, efter at
anvendelsen af organotin TBT blev reguleret i 1982. Fora@elsen af kobbe-
rindholdet var st@st og signifikant i esters fra de to inderste stationer. Stignin-
gen var mindre og ikke signifikant pastationerne yderst i bugten, hvilket for-
klares med, at vandskiftet ved disse stationer er stare end laagere inde |
bugten. De franske mdinger er unikke pagrund af de lange tidsserier og det
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omfattende maeprogram, der er gennemfat. Mange forhold kan have betyd-
ning for akkumuleringen af kobber i organismer, og den direkte sasmmenhaag
mellem en gyet kobberkoncentration i vand og et ayet indhold af kobber i
asters er ikke angivet i de franske undersayel ser.

Til sammenligning med de ovenfor angivne koncentrationer, angives bag-
grundskoncentrationen af kobber at vaee 25-35 mg/kg tavagt i danske sed-
menter og 0,5-1,5 ny/L i havvand (Madsen et al. 1998). Svenske undersayel-
ser angiver et kobberindhold pa0,3-0,8 nu/L i vand fra @stersan og pa 0,2
ny/L i vand fra Kattegat. De svenske baggrundsvaedier for sediment angives
at vaee 10-40 mg/kg tavagt | Dstersaen (Debourg et al. 1993).

| havne og tilgraasende vandomraer er der sdedes fundet forhgede koncen-
trationer af kobber i bale sedimenter og vandprever; i lystbalehavne op til en
faktor 30 gange baggrundskoncentrationen i sedimenter og op til en faktor 10-
15 gange baggrundskoncentrationen i vand.

2.2 Omdannese og biotilgeagdighed af kobber i vand og sedi-
ment

I modsatning til organiske forbindelser, der anvendes i antibegroningsmidier,
er metaller ikke nedbrydelige. | vand vil kobber forekomme bdle oplest i van-
det og bundet til partikler. Kobber kan imidlertid optraee i forskellige former
(specier) afhaagigt af bl.a. vandets saltholdighed, pH, indhold af organisk stof
m.m. Specieringen af kobber er afgaende for, om levende organismer kan
optage det (hvorvidt det er biotilgaagdigt), og derved om kobber er giftigt for
organismerne.

Det antages ofte, at det primaet er de frie kobberioner (Cu*"), der kan passe-
re cellemembraner og derfor udgae den biotilgaagelige og giftige del af kob-
ber (Campbell 1995). Det er imidlertid p&ist, at andre kobberioner og lipid-
bundet kobber ogsdkan passere cellemembraner og altsdogsavaee biotilgas-
geligt (Allen 1993).

| sdtvand og ferskvand er det velkendt, at kompleksbinding af kobber til o-
ganiske stoffer er dominerende (Bruland et al. 1991), hvilket typisk reducerer
biotilgeageligheden af kobber (Lewis 1995). Ligetil er det imidiertid ikke, idet
der er forskel paorganiske stoffers komplekshindingsegenskaber i forhold til
kobber. F.eks. har Garvey et al. (1991) vist, a humussyre reducerer giftig-
heden af kobber, mens fulvussyre ikke har en tilsvarende virkning. Efter dt at
damme er kompleksbindingen af kobber til organiske stoffer meget specifik
(Wellset al. 1998). Det er vigt, a planktonalger kan udskille organiske stof-
fer, der binder kobber (Moffet & Brand et al. 1986, cf. Wells et al. 1998).
Planktonalger, der udsattes for forhgede kobberkoncertrationer, kan udskille
silanne kobberbindende stoffer (ligander), hvorved biotilgaageligheden og en
eventuel giftvirkning af kobber reduceres (Wangersky 1986, cf. Paulson et
al. 1994). En anden effekt af de organiske ligander menes at vaee dannelsen
af kolloider og efterfdgende aggregering, som fjerner kobber fra vandfasen
og faer det til sedimentet (Wellset al. 1998).

Transporten af kobber til sedimenter vil typisk forgavia sedimentation af kob-
ber, indbygget i dler adsorberet til partikler (mikroager, lerpartikler m.m.). |
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dne havomrader vil kobbers sedimentation primaet blive kontrolleret af sedi-
mentationen af planktonalger (Wangersky 1986, cf. Paulson et al. 1994),
hvortil kobber er bundet og/dler indbygget. | sedimentet vil en lang ragke
kemiske og biologiske omdannelser af betydning for kobberspecieringen fore-
g3 herunder oxidation/reduktion, oplening/udfaidning og komplekshinding.
Omdannelserne vil vaee styret af sedimenttype (bl.a. kornstarelse og indhold
af organisk stof), grave- og filtreringsaktivitet af sedimentlevende hvirvellase
dyr (bioturbation) samt iltforholdene i vandet og i sedimentet.

Specieringen af kobber i sedimenter bestemmes af dynamiske og reversble
processer (Calmano et al. 1990). F.eks. kan kobber, der er bundet til reduce-
rede forbindelser (organiske stof og sulfider), blive frigivet fra sedimentet til
det overliggende vand pagrund af oxidation (iltning) som fdge af resuspension
eller bioturbation (Petersen et al. 1997; Ciceri et al. 1992; Westerlund et al.
1986), eler der kan ske en omforddling, sdedes at kobber i stedet bliver bun-
det i oxiderede forbindelser (f.eks. jern- og manganoxider og -hydroxider).
Disse forbindel ser anses for at vaee ustabile, mens sulfider og organiske stof-
fer karakteriseres som mere stabile (Forstner et al. 1990; Camano et al.
1990).

| iltfrie, anaerobe sedimenter - f.eks. i finkornede sedimenter med et hgt
indhold af organisk stof - vil kobber typisk vaee bundet til sulfider og organisk
stof, hvorimod kobber ved gode iltforhold typisk vil vaee bundet til forbindelser
som jernoxider, manganoxider og hydroxider. Metal sulfider er svaet opladlige
men oxideres relativt let og hurtigt ved gode iltforhold (FOrstner 1985).

Biotilgaageligheden af kobber i sedimenter er et yderst komplekst famomen,
der ikke alene afhaager af specieringen og sedimentet, men ogsaaf de eks-
ponerede organismers fysiologi og falevalg (Slotton & Reuter 1995). Det er
vigt, a biotilgaageligheden kan vaee specifik for enkelte arter, og at der er
variaion inden for samme art i forhold til alder, ken og starelse af organismen
(Lewis 1995). Det er endvidere vist, at organismerne |ettere optager metaller,
der er bundet til let fordgelig fale end metaler bundet til svaet omsatielig fale
(Wang & Fisher 1996). Fordgel sesenzymer i tarmen sikrer en hg udnyttelse
af falen (Forbes et al. 1998), hvorved optagelsen af kobber fra sedimentet
kan ayes.

Forhgede koncentrationer af metaller i akvatiske sedimenter er udbredt, og
myndighederne skal ofte tage tilling til, om de forhgede koncentrationer in-
debaeer en risiko for negative virkninger pa dkosystemet. Desvaere er pro-
blemdtillingen vanskelig, idet biotilgangeligheden af metaler kan vaee meget
varierende i forskellige sedimenter (Luoma 1989).

| forsay paat forudsige biotilgargeligheden af metaler i sedimenter ud fra
kemiske analyser, e der udviklet forskellige ekstraktionss og frak-
tioneringsforskrifter til analyser af kobber bundet til carbonater, mangan-
oxider, jernoxider og organiske stoffer (f.eks. Forstner 1985). Problemet med
silanne ekstraktions- og fraktioneringsforskrifter er imidlertid at fortolke,
hvilke specier der er biotilgaagdige. Med udgangspunkt i undersayel ser, der
viste en korrdation mellem cadmium-koncentrationen i porevandet i sed-
mentet og den akutte toksicitet af sediment tilsat cadmium over for en amp-
hipod (krebsdyr der lever i smahuler i sedimentet), blev det foredat at anta-
ge, a indholdet i porevandet reprasenterede den biotilgaageige del af cadmi-
um (Ankley et al. 1994).
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| tilsvarende undersa@yelser af cadmiums effekter over for andre amphipoder
har Di Toro et al. (1990 cf. Ankley 1996) vist, a den akutte toksicitet af
cadmium kunne forudsiges ud fra indholdet af syrelabilt sulfid (Acid Volatile
Sulfide, AVS). AVS e den fraktion af sulfid i sedimentet, der kan ekstrahe-
res med kold saltsyre og er et ma for sedimentets kapacitet til at binde ne-
taller. Hvis bindingskapaciteten overskrides, gyes koncentrationen af cadmi-
um i porevandet og amphipoderne da. AVS er forsat anvendt til at bestem-
me biotilgeageligheden for amphipoder af kobber i ferskvandssedimenter
(Ankley et al. 1993, cf. Ankley 1996). AVS overvurderede markant biotil-
gaegeligheden af kobber, hvilket blev forklaret med tilstedevaeelsen af en
anden bindingsfase end AVS.

Konceptet bygger paantagelse af, at kun indholdet i porevandet er tilgaege-
ligt, kombineret med en ligevagtsbetragtning. Denne antagelse kan ikke for-
ventes at gatde for sedimentaglende dyr, der duger hele sedimentpartikler, og
som har fordgelsesenzymer i tarmen til nedbrydning af organiske stoffer.
Endvidere har AVS-metoden den begraasning, a den er udviklet til kun at
bestemme den aktudt biotilgamgelige fraktion af metaller, og sdedes ikke
giver et ma for den potentielt biotilgaagelige fraktion, der med tiden kan blive
biatilgaageig, f.eks. i forbindelse med aedring & iltforholdene

Der er sdedes ikke fundet en enkel metode, hvormed man ud fra kemiske
analyser kan vurdere, hvor stor en del af kobberet - specielt i sedimenter -
der er hiotilgaageligt, og det er uskkert under hvilke forhold (sedimenttype,
iltforhold) og for hvilke organismer, AV S-metoden er gyldig.

2.3 Frigivdseog binding af kobber i sedimenter

| forbindelse med resuspension af sedimenter er det vist, a en betydelig del
af det bundne kobber kan blive frigivet fra sedimentet. | laboratorie-
eksperimenter under naturlige forhold har man fundet, at op til 2% af det
partikel bundne kobber kan blive frigivet til vandet ved resuspension (Petersen
et al. 1997). En undersaelse af sedimenter paklapningspladser i Cleveland
Bay f@ og efter en klapning konkluderer, at kobber i sedimentet er bundet i
labile fraktioner, som er potentidt biotilgangelige, og som let spredes ved
resuspension (Reichelt & Jones 1994).

Det er pdist, a metaller (isae kobber) kan frigives fra sedimenter til vandet
over sediment med iltet overflade (Luoma 1989). Frigivelse af kobber fra
sedimenter er observeret ved den nordamerikanske kyst (Boyle et al. 1981
cf. Luoma 1989), i Nordsaen (Kremling 1983, cf. Luoma 1989) og flere ste-
der i kystnaee omrader (Windom et al. 1983, cf. Luoma 1989). | indhegnings-
eksperimenter er det pdist, at kobberfrigivelsen er stare fra kobberbelastede
sedimenter end fra ubelastede sedimenter (Hunt & Smith 1983).

Bioturbation i sedimenter kan have stor betydning for remobilisering af me-
taler fra sedimentet. Sedimentlevende dyr karakteriseres i forhold til deres
falesayning. Sedimentaglere duger sand, mudder og vand uden forudgdnde
sortering. Det organiske indhold i sediment er lavt ssmmenlignet med andre
former for fale. Som en kompensation for dette ma sedimentaglere indtage
store maagder sediment, nogle op til 8-10 gange deres egen kropsvaet hver
dag. Sedimentaelere roder typisk meget rundt i sedimentet, hvorved begrave-
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de metadler kan blive mobiliseret. Suspensionsselere lever af partikler, de
filtrerer fra en vandstram, de danner mellem vandet over sedimentet og sed-

mentet, hvorved udvekdlingen af stoffer over sediment-vandoverfladen ayes.

Samlet forayer dyrene kontakten mellem sedimentet og det overliggende
vand. | betragtning af at nettodepositionen i havsedimenter kun er nogle fa
millimeter om &et, kan dyrene vaee med til at bringe gammelt sediment op til

overfladen og nyt sediment ned i dybere lag. Peterson et al. (1996) fandt, at
bioturbationen markant kunne aye biotilgeagdigheden af metdler i sedimenter

viailtning af sulfidforbindelser. De fandt, at metal-sulfid komplekser var rela-

tivt ustabile for den iltning, der finder sted i forbindelse med bioturbation.

Udskiftningen af sulfidholdigt vand med iltholdigt vand vil ogsaremobilisere
aulfidbundne metaler (Emerson et al. 1984, cf. Forstner et al. 1990), da
iltindholdet i vandet over sedimentet er af stor betydning for bindingen og
frigivelsen af metaller fra sedimenter. | sommerperioder med dalige iltforhold
i havnen ved Corpou Chrigti Bay har man mat, at cadmium blev bundet til
sulfider, mens man mate en frigivelse i vinterménederne med gode iltforhold
(Holmset al. 1974, cf. Forstner et al. 1990). Det kan derfor ikke umiddel bart
antages, a kobber, der er bundet i sulfider, ikke kan blive biotilgaegeligt pa
laagere sigt.

24  Bioakkumulerbarhed og akvatisk tokscitet

24.1 Bioakkumulerbarhed

Kobber er e mikronaeingsstof, som levende organismer har brug for i sma
maagder. Hgerestéende organismer som fisk kan regulere indholdet af kobber
i organismen og kan ophobe kobber til en vis grad i leveren men ikke i musk-
lerne. Forekommer kobber i omgivelserne dler falen i meget lave koncentra-
tioner, kan opkoncentrering derfor skyldes, a organismen udnytter kobberet
som naeingsstof. Fortolkningen af biokoncentreringsfaktorer (BCF-vaedier)
for et essentielt mikronaeingsstof som kobber er derfor vanskelig, og der
foreligger ikke oplysninger om koncentrationerne af kobber og de anvendte
organismers krav til kobber i de citerede undersayelser. | korttidsstudier med
ager (42 dage) er der mat BCF-vaedier pa1-40. | langtidsstudier med insek-
ter og muslinger ligger vaedierne vasentligt hgere: | et 28-dages studie med
myggelarver — sandsynligvis i sediment - er der fundet en BCF-veedi pa
5.830; endvidere er der fundet BCF-vaedier pa5.000-10.000 i muslinger over
en periode pa2-3 & (AQUIRE 1999). BCF-vaedier mellem 400 og 90.000 er
fundet for plankton og visse lavere organismer (Debourg et al. 1993).

2.4.2 Toksicitet over for akvatiske organismer

Tabel 2.1 viser en oversigt over toksiciteten af kobber over for forskellige
grupper af vandlevende organismer mat i enkeltartsaboratorietest. Af tabel
2.1 fremga det, at kobber er meget giftigt med effektkoncentrationer fra fa
mikrogram kobber pr. liter.
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Tabel 2.1
@kotoksikologiske data for effekter af kobber paorganismer i vandet ~.
Ecotoxicological data on effects of copper on aquatic organisms .

Systematisk gruppe Effektma Eksponeringstid Resultat
Taxonomic group End point Exposure time Result
[mg/L]
Alger, Algae LC50/EC5E0 vakst, 1t-5d, 0,01-0,55
growth 1h-5d
Alger, Algae NOEC* 2-3d 0,009-0,049
Alger, Algae NOEC 19-20d 0,01
Krebsdyr, Crustace- LC50 2-4d 0,0075-0,32
ans
Krebsdyr, Crustace- LC50 (oplet Cu, 2d 0,019-0,084
ans dissolved Cu)
Krebsdyr, Crustace- EC50 (forplantning, d 0,01-0,02
ans reproduction)
Krebsdyr, Crustace- NOEC (forplantning, 7-10d 0,04-0,22
ans reproduction)
Fisk, Fish LC50 4d 0,024-21
Fisk, Fish LC50 (opl st Cu, 4d 0,098-0,60
dissolved Cu)
Fisk, Fish EC50 (anomaliteter + 12d 0,075-0,19
klakning, anormali-
ties + hatching)
Fisk, Fish NOEC (overlevelse + 12-42d 0,01-0,12
kla&ning, survival +
hatching)
Insekter LC50 1-10d 23,6-0,20
Blaldyr (snegle, mus- LC50 1-4d 0,03-93
linger), Molluscs
Blaldyr (mudlinger), EC50 (lukning, clo- 1-6d 0,04-<0,02
Molluscs sing)
Pighude (sgoindsvin), [ NOEC (forplantning 141t, 0,0031-0,066
Echinoderm + udvikling, repro- %lh
duction + develop-
ment)
Hjuldyr, Rotifers LC50 1d 0,063
Hjuldyr, Rotifers NOEC (bevagelse, 3, 0,006
movement) 3h
Orme, Worms LC50 28d 0,044

A7 AQUIRE 1999. Data af hg kvalitet er udvalgt blandt flere hundrede resultater fra
AQUIRE-databasen. Resultaterne er opgivet som nominelle, totale koncentrati-
oner af kobber, og specieringen er almindeligvisikke angivet.

A AQUIRE 1999. Data of high quality have been selected among several hund-
red results from the AQUIRE database. The results are given as nominal, total
concentrations of copper, and in general, the speciation is not given.

* Den hgeste koncentration, hvor der ikke blev observeret effekt (NOEC, No
Observed Effect Concentration).
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* The highest concentration at which no effects were observed (NOEC, No Ob-
served Effect Concentration).

| Danmark er der fastsat kvalitetskrav for kobber i ferskvand og saltvand pa
henholdsvis 12 ngyL og 2,9 ny/L, der dog angives at bygge paet datagrundlag,
som ikke er enddligt kvalitetsvurderet (Milj@ og Energiministeriet 1996). Pa
basis af 65 enkeltartdaboratorietest med saltvandsorganismer er en PNEC-
vaedi for kobber beregnet til 5,6 ug/L (Hall & Anderson 1998). Der er le-
nyttet en beregningsmetode, der er baseret pafordelingen af fdsomheden af
de testede organismer, og den beregnede PNEC-vaedi beskytter teoretisk
95% af arterne med 95% sikkerhed. Den er dog dobbelt sahg som den lave-
ste NOEC-vaedi i tabel 2.1 (0,0031 mg/L = 3,1 pug/L).

Effekter panaturlige planktonalger er mat ved famikrogram kobber per liter.
Kroniske effekter af kobber paplanktonalger i marine modeldkosystemer er
pdvist fral pg/L (Gustavson et al. 1999). Omfattende og veldokumenterede
eksperimenter med mikroalger og kobber (Brand et al. 1986) viser, at kobber
selv ved meget lave koncentrationer kan haenme algers reproduktion. | u-
dersayelserne blev virkningen af kobber pa 38 forskellige kloner a marine
planktonalger undersagt i vand, hvor de metachelaterende egenskaber var
kendt. Giftvirkningen af kobber pa reproduktionen er i artiklen relateret il
aktiviteten af frie kobberioner, og det konkluderes, at kobber kan hsenme
reproduktionen af fdsomme algearter selv i uforurenede havomraer, hvor
kobberkoncentrationen er lav (0,1-0,2 pg/L). Undersayelserne udmaeker sig
bl.a. ved at relatere effekten af kobber til aktiviteten af de frie kobberioner i
vandet og ikke - som i sAmange undersayelser - kun til den totale kobber-
koncentration.

Svenske unders@yelser viste kobberkoncentrationer op til 3 pg/L ved lyst-
balehavne i omraler, hvor baggrundskoncentrationen af kobber var 0,8-0,5
ug/L. Ved de aktuelle kobberkoncentrationer blev der ikke fundet effekter pa
planktonalger (Wangberg et al. 1995).

Resultater af undersayelser med organismer, der lever i sediment eler pa
bunden, er samlet i tabel 2.2.

23



24

Tabel 2.2

@kotoksikologiske data for effekter af kobber pabundlevende organis-
mer.

Ecotoxicological data on effects of copper on bottom-living organisms.

Systematisk gruppe Effektma Eksponeringstid Resultat
Taxonomic group End point Exposure time Result
Insekter®, Insects LC50 10d 0,20 mg/L
Insekter’, Insects LC50 10d 1.026 mg/kg TS®
Krebsdyr", Crustaceans LC50 10d 0,028 mg/L
Krebsdyr’, Crustaceans LC50 14d 247 mgkg TS®
orme®, Worms LC50 28d 0,044 mg/L
Krebsdyr®, Crustaceans LC25 28d 998 mg/kg TS®
Krebsdyr®, Crustaceans | EC25 (vakst, 28d 330 mg/kg TS
growth)
Krebsdyr?, Crustaceans LC=0 10d 185mg Cu20/kg TS
»
164 mg Cukg TS®

A AQUIRE 1999;  Borgmann & Norwood 1997; 2 Bard 1997; % TS = tastof.

De tre studier, hvor koncentrationen er opgivet som mg/L kan vaee udfat i
vand uden sediment. De arrige studier tyder pg at kobber i sediment kan
forasage effekter pasedimentlevende dyr ved koncentrationer, der overstiger
100 mg/kg (tabel 2.2). Dette er godt og vel dobbelt sAmeget som de hgeste
af de opgivne baggrundskoncentrationer, men meget lavere end koncentratio-
ner mat i havnesedimenter.

25 Vurdering af kobber

Kobber er et grundstof og kan derfor ikke nedbrydes. Kobber kan "fjernes’
fra vandmiljeet ved at blive bundet og begravet i sedimenter uden for orga-
nismers raigkevidde. Set i et geologisk tidsperspektiv er der tilfat store maeg-
der tungmetaller til havet, der ikke har medfat alvorlige gkotoksiske effekter,
idet bindingen af metalerne til sedimenter har forhindret det.

| vandmiljeet vil kobber bindes til uorganiske og organiske stoffer og partikler.
Disse bindingsforhold er medvirkende til forekomsten af forskellige specier af
kobber. Det er uskkert hvilke specier, der er biotilgeagelige, og der findes
ingen sikre mdemetoder til vurdering af den biotilgamgelige fraktions starelse.
Endvidere er biotilgaageligheden af kobber ikke konstant og ma anskues i
forskellige tidsperspektiver. Sdedes mader skelnes mellem, hvad der er aktu-
elt og potentidt biotilgeagdigt. Den aktuelle biotilgaagelighed vil typisk vaee
betydeligt mindre end den potentielle. Desuden er biotilgeageligheden arts-
specifik og kan endvidere afhaege af fysiologi, ernaeing, alder, starelse og
ken af de payakdende organismer.

En permanent immobilisering af kobber kan kun ske ved binding til partikler
og efterfdgende sedimentation pa sedimenter med dalige iltforhold med en



permanent forekomst af sulfider. Salanne forhold vil redlt kun findes i omra
der uden resuspension, dvs. uden bioturbation (makrofauna) og fiskeri med
bundtrawl. Udbredelsen af sdlanne sedimenttyper i Danmark er begraaset til
nogle fahuller i bl.a. det sydfynske dhav. Kobber, der er bundet til partikler,
der sedimenterer pailtrige sedimenter med bioturbation, vil sandsynligvis for-
blive i de biologiske systemer i mange &. Padybt vand vil naeingsstoffer og
spormetaller - herunder kobber - forblive i vandfasen, idet partiklerne na at
blive omsat i vandsglen, inden de na overfladen af sedimentet.

Havnesedimenter er typisk iltfattige og har et hgt indhold af sulfider, som vil
binde kobber. Derfor forventes kobber at vaee relativt hadt bundet i havne-
sedimenter. En frigivelse fra sedimentet ved resuspension induceret af bl.a
skibenes skruer kan imidlertid ikke udelukkes. Med jegne melemrum opren-
ses sedimenter i havnene og materialet klappes paudvalgte lokaliteter. Kob-
ber kan frigives ved klapningen, og typisk for klappladserne i Danmark bliver
sedimentet efterfdgende spredt af stram og bdgepdvirkning. Stabile klapplad-
ser er vanskelige at finde i Danmark og kobber i havnesedimenter maderfor
forventes at blive spredt ud over store omrader i forbindelse med klapning.

Toksiciteten af kobber er afhaagig af specieringen og biotilgeageigheden af
kobber i vandet. Det forhold, at kobber er et mikronaeingsstof i kombination
med, at indholdet af metalchelaterende stoffer kan vaee meget variabelt i tid
og rum, samt at fdsomheden af forskellige arter er meget varierende, van-
skeligga sammenligningen af forskellige undersa@yelser. De koncentrationer,
hvor der er mat effekter i laboratorietest, ligger generelt over de oplyste bag-
grundskoncentrationer for kobber i miljget, men koncentrationer mat i og nee
havneomrader er paniveau med eller hgere end koncentrationer, hvor der er
mat effekter. De organismer, der er mest fdsomme for kobber, er alger og
krebsdyr, og i gkosystem-undersajelser af algers fdsomhed er der mat d-
fekter ved kobberkoncentrationer, der e pa niveau med bag-
grundskoncentrationer.
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3 SeaNine

Dette kapitel indeholder en dkotoksikologisk vurdering af 4,5-dichlor-2-n-
octyl-4-isothiazolin-3-on (DCOI), der er aktivstoffet i Sea-Nine 211.

31 Fyssk-kemiske egenskaber

En oversigt over DCOI's fysisk-kemiske egenskaber er samlet i tabel 3.1.

Tabel 3.1
Fysisk-kemiske egenskaber for DCOI.
Physico-chemical properties of DCOI.

CASnr. CASNo. 64359-81-5

Synonymer, synonyms 4,5-dichlor-2-n-octyl-4-isothiazolin-
3-on
4,5-dichlor-2-n-octyl-3(2H)-
isothiazolon
RH-5287

Klassificering, classification

Molekylae formel, molecular formula C11H17C12NOS

Molvagt, molar weight 282,23

Vandopl gselighed, water solubility (20°C) 6,5 mg/L*

Damptryk, vapour pressure (25°C) 74 -10° mmHg*

Oktanol-vand fordelingskoefficient, octanol - | 2,8 (mdt, measured)?
water partition coefficient (log K,,)

Organisk-stof-vand fordelingskoefficient, 3,2 (mat, measured)®
organic carbon-water partition coefficient

(log Keo)

! Shade et al. 1993; 2 Jacobson 1993; ° Howard 1991.

3.2 Biodlogisk nedbrydning af DCOI i det akvatiske milj@

3.2.1 Primae nedbrydningi havvand

Der er udfat flere undersayel ser af nedbrydningen af DCOI i det akvatiske
milja Abiotiske processer angives at forlde med halveringstider pa 9-12,5
dage for hydrolyse og 13,4 dage for fotolyse. Biologiske processer har dog
stare betydning for omdannelsen af DCOI. Undersayel ser beskrevet af Sha-
deet al. (1993) har vigt, at DCOI (10 pg/L) omdannes med en halveringstid
pall timer i havvand med 7 x10* bakterier/mL (totalt antal bakterier ved
talling i mikroskop). Pardlelle forsay med havvandspraver med et lavere
antal bakterier (<1.000 bakterier/mL) gav laagere haveringstider for DCOI
(Shade et al. 1993). Disse forsay anses ikke for at vaee relevante, da hav-
vandets biologiske aktivitet har veeet uredidtisk lav. | en ny undersayese
blev hastigheden for omdannelsen & DCOI (10 pg/L) bestemt i havvand



Omdannelse af DCOI

Mineralisering og ned-
brydningsprodukter

fra Jyllinge Lyshdalehavn. Undersaydsen viste, a 7,1% o den tilsatte
DCOI var tilbage efter 72 timer ved en temperatur pa12°C (Jacobson &
Kramer 1999). Pabaggrund af de mate koncentrationer for DCOI (Jacob-
son & Kramer 1999) kan den biologiske haveringstid beregnestil 14 timer
ved 12°C (bilag 1, afsnit 2.4.1).

3.2.2 Mineralisering og nedbrydningsprodukter i aerobt sediment
Den aerobe haveringstid for DCOI er meget kort i marine systemer med
sediment og havvand. Analyser af prever fra laboratorieforsay med sediment
og havvand vigte, at DCOI hurtigt blev omdannet til andre kemiske forbindel-
ser. | flasker doseret med 0,05 mg/kg var mindre end 6% af den tilsatte ra-
dioaktivitet intakt DCOI ved prevetagning paden faste forsaysdag (dag 0).
Ved doseringen 1 mg/kg var ca. 3,5% af den tilsatte *C intakt DCOI ved
prevetagning dag 1. Den ubetydelige andd af udgangsstoffet, der kunne gen-
findes dag O, reprasenterede reelt en pravetagning efter 1 time, da det tog ca.
1 time at forberede praverne for analyse. Den meget hurtige omdannelse af
DCOI ga det umuligt at beregne en eksakt halveringstid, der dog med sikker-
hed er mindre end 1 time (Lawrence et al. 1991a).

| Ichet of forsaysperioden pa30 dage blev [“C]DCOI delvist mineraliseret,
idet 22% (0,05 mg/kg) og 8,7% (1 mg/kg) af den tilsatte radioaktivitet blev
omdannet til “CO, ved 25°C. DCOI omdannes overvejende til polaee ned-
brydningsprodukter og til forbindelser, der ikke ekstraheres fra sedimentet
(tabel 3.2). Sammenligning med HPLC-kromatogrammer for 15 potentielle
nedbrydningsprodukter fate ikke til en entydig identifikation af de nedbryd-
ningsprodukter, der blev observeret i sedimentforsaggene. Det mest polage
nedbrydningsprodukt havde samme analytiske retentionstid som n-octyl
malonaminsyre (CgH,;,NHC(=0O)CH,CO,H), og mindst to andre nedbryd-
ningsprodukter var linesee strukturer, hvor isothiazolon-ringen var brudt
(Lawrence et al. 19914). Vurderet ud fra analyser af de 15 kendte standar-
der dannes der flere ringformede strukturer ved den indledende, primaee
nedbrydning af DCOI. Det betragtes som sandsynligt, at de nedbrydnings-
produkter, der var til stede i forsagene efter 30 dage, var linesee forbindel ser.
De to nedbrydningsprodukter, der blev fundet ved analyse af sedimentpraver
efter 30 dage, var begge mere polsee end de anvendte isothiazolon-
standarder. Den hurtige primaee nedbrydning af DCOI (mere end 94% am-
dannelse efter 1 time) tyder paen hurtig reaktion, der involverer en kemisk
ustabil binding, f.eks. N-S bindingen i isothiazolon-ringen (Lawrence et al.
19914q).

En sikker identifikation af tre nedbrydningsprodukter blev opndt i en senere
undersayelse, hvor en mikrobiel berigelseskultur viste sig velegnet til at opna
hgere koncentrationer af nedbrydningsprodukter (Mazza 1993). Kulturen var
beriget efter dosering af akvatisk sediment med DCOI (5 mg/kg). En sam+-
menligning af HPLC-kromatogrammer for nedbrydningsprodukter dannet i
berigelseskulturen og i sediment viste, at nedbrydningsprodukterne var nasten
identiske. Ved anvendelse af berigelseskulturen og flere analytiske metoder
(bl.a. HPLC og GC/MYS) blev to vasentlige nedbrydningsprodukter identifice-
ret som N-(n-octyl) malonaminsyre og N-(n-octyl) acetamid. Desuden blev
der identificeret et tredje, kvantitativt mindre betydende produkt, N-(n-octyl)
b hydroxypropionamid, der sandsynligvis dannes ved anaerob nedbrydning.
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Tabel 3.2

Aerob bionedbrydning af [*C]DCOI (0,05 mg/kg), polaritet og forde-
ling af nedbrydningsprodukter i sediment og havvand. Data fra
Lawrence et al. 1991a.

Aerobic biodegradation of [“C]DCOI (0.05 mg/kg), polarity and distri-
bution of metabolites in sediment and seawater. Data from Lawrence et
al. 1991a.

% af tilsat *C, % of “C added
Tid (dage) DCOI Polaee Ikke-polaee CO, Ikke-
Time (days) stoffer* stoffer** ekstraherbare
Polar Non-polar stoffer
substances | substances Non-
extractable
substances
0 51 111 12 00 62,0
1 4,7 0,65 0,55 62,2
2 - 27,6 13 33 553
5 270 03 81 66,8
9 239 0,7 82 59,0
15 - 223 - 84 56,5
20 - 248 - 91 78,0
26 - 20,3 - 142 67,0
30 - 131 - 219 63,5

-, ikke p&vist; * mere polaee end DCOI; ** mindre polage end DCOI.
-, not detected; * more polar than DCOI; ** less polar than DCOI.

Sedimentet fra de aerobe bionedbrydningsforsay (Lawrence et al. 1991a)
blev yderligere karakteriseret for bundne nedbrydningsprodukter. Sedi-
mentprever udtaget ved forsajenes start og efter 30 dage blev karakteriseret
ved ekstraktion med methylenchlorid/methanol, der blev fulgt af ekstraktioner
med HCl og NaOH (Kesterson & Atkins 1992a). Relativt vandopleselige
nedbrydningsprodukter, der ekstraheres med HCI, udgjorde <0,1% af den
tilsatte radioaktivitet. Nedbrydningsprodukter i NaOH-ekstraktet blev yderli-
gere opdelt i fulvussyre- og humussyrefraktioner, der indeholdt henholdsvis
1,2% og 5,1% af den tilsatte *C efter 30 dage. De nedbrydningsprodukter,
der ikke blev ekstraheret med disse procedurer var sandsynligvis bundet til
humin eler ler og udgjorde 45% af den tilsatte “C efter 30 dage (Kesterson
& Atkins 19924). Resultaterne viser, at de stabile nedbrydningsprodukter fra
DCOI hovedsagelig var bundet til humussyre, humin og lermineraler i sed-
mentet.

Den aerobe bionedbrydelighed af DCOI blev undersayt ved anvendelse af et
lerholdigt sediment (0,83 ug DCOI/g) og et sandet sediment (0,033 ny/g), der
begge blev inkuberet med det tilhaende havvand (bilag 2). Begge sedimenter
og det tilh@ende havvand blev indsamlet frato lokaliteter i @resund. Minerali-
seringen af [2,3-*C]DCOI til *CO, udgjorde 13% af den tilsatte *C i det
lerholdige sediment og 24% af den tilsatte *“C i det sandede sediment efter 42
dages inkubering ved 15°C (figur 3.1-3.2). Unders@yelsen af fordelingen af



“C i det lerholdige sediment ved forsaets afdutning efter 42 dage viste, at
48% af den tilsatte “C var bundet til humussyrer, humin og lermineraer.
Salanne stoffer forventes at have en lav biotilgaagelighed. Mere vandopl ase-
lige stoffer i testsystemets vandfase dler i form af hydrolyserbare forbindel-
ser og fulvussyrer i sedimentet udgjorde i dt 17% af den tilsatte 'C efter 42
dage. Der blev udfat forsay med glukose for a undersaye effekten af den
lave koncentration og de arrige eksperimentelle betingelser pamineraliserin-
gen & et let bionedbryddigt stof. Mineraliseringen af glukose udgjorde 52%
af den tilsatte “C i det lerholdige sediment og 60% af den tilsatte “C i det
sandede sediment efter 42 dage. Metoder og resultater er udfaligt beskrevet
i bilag 2.
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Figur 3.1

Mineralisering af [*“C] DCOI (0,83 pg/g) i lerholdigt sediment og hav-
vand fra @resund (sediment LS). Aerobe forhold. Stiplet kurve angiver
1CO, frigivet ved forsuring.

Mineralization of [*C] DCOI (0.83 ug/g) in clayey sediment and sea-
water from @resund (sediment LS). Aerobic conditions. Dotted curve
represents *CO, released by acidification.
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Figur 3.2

Mineralisering af [“C] DCO1 (0,033 pg/g) i sandet sediment og hav-
vand fra @resund (sediment SS). Aerobe forhold. Stiplet kurve angiver
“CO, frigivet ved forsuring.

Mineralization of [*C] DCO1 (0.033 ug/g) in sandy sediment and sea-
water from @resund (sediment SS). Aerobic conditions. Dotted curve
represents **CO, released by acidification.

| forsagget med det lerholdige sediment blev vand- og sedimentprever udtaget
ved inkuberingens start og efter 28 og 42 dage. Kemiske analyser af DCOI
og nedbrydningsprodukter i disse praver blev foretaget af Rohm and Haas
(Spring House, Pennsylvania). Vandpraverne viste Sig a have et meget lavt
indhold af **C (2,5 - 6% &f tilsat *C), der ikke muliggjorde en naemere ka-
rakterisering af nedbrydningsprodukter. Analyserne af sedimentpreverne fra
det samme fors@ viste, at DCOI omdannes til forbindelser, der er mere polae
re end udgangsstoffet, og a en betydelig del af den tilsatte radioaktivitet
modstod ekstraktion fra sedimentet (tabel 3.3).



Tabel 3.3

Aerob bionedbrydning af [*“C]DCOI til nedbrydningsprodukter og kul-
dioxid i havwand og lerholdigt sediment fra @esund. HPLC analyser
blev kun foretaget pasedimentpraver (sediment LS).

Aerobic biodegradation of [*“C]DCOI into metabolites and carbon dio-
xide in seawater and clayey sediment from @resund. HPLC analyses was
only performed with sediment samples (sediment LS).

Tid (dage) DCOI * Polaee stoffer Ikke polaee CO, Ikke ekstraherba-
Time(days) Polar substan- stoffer ® re stoffer
ces Non-polar Non-extractable
substances substances
% af tilsat *C, % of “C added
0 0,37 464 +6,5 - 0 437+ 46
28 204+ 0,60 - 8,7+0,35 51,0+ 136
42 0,80+ 0,92 185+ 17 - 13+ 0,52 492+219

Omdannelse af DCOI

Mineralisering og ned-
brydningsprodukter

! bestemt ud fra HPL C co-kromatografi med DCOI standard; 2 mere polaee end DCOI; ®
mindre polaee end DCOI; SD, standardafvigel ser mellem tre replikater; -, ikke pdvist.

t determined by HPLC co-chromatography with DCOI standard; 2 more polar than
DCOI; @ less polar than DCOI; SD, standard deviations of three replicates; -, not
detected.

3.2.3 Mineralisering og nedbrydningsprodukter i anaer obt sediment
Ligesom det var tilfaldet under aerobe forhold, blev DCOI hurtigt omdannet
til andre kemiske forbindelser. | forsaene var kun 2,0% (0,05 mg/kg) og
2,2% (1 mg/kg) af den tilsatte radioaktivitet intakt DCOI ved prevetagning pa
den faste forsgysdag (dag 0). Da den f@ste pravetagning reelt reprasentere-
de en 1 times prave, kan det med sikkerhed konstateres, at halveringstiden for
DCOI var mindre end 1 time (Lawrence et al. 1991b).

[“C]DCOI (0,05 mg/kg) blev kun mineraiseret i mindre grad i det anaerobe
sediment, idet dannelsen af *CO, udgjorde mellem 6,7 og 9,5% af den tilsatte
radioaktivitet gennem hele forsaysperioden pa 365 dage (tabel 3.4). Dette
niveau blev opnd&t efter 61 dages inkubering ved 25°C. Den relative andel,
der blev minerdliseret i det paralelle forsay med en dosering pal mg/kg, uw-
gjorde mellem 5,3% og 8,2% af den tilsatte *C i perioden fra 61 til 365 dage
(Lawrence et al. 1991b). De produkter, der blev dannet fra nedbrydningen af
DCOI, blev relateret til standarder af 15 potentielle nedbrydningsprodukter.
Resultaterne viser, at der efter 29 dage var dannet mindst tre nedbrydnings-
produkter, der er mere polaee end DCOI. Selvom det ikke kan udelukkes, at
ét af disse produkter ligner udgangsstoffet, anses det for mest sandsynligt, at
der er tae om linesee strukturer. Desuden blev pdist to nedbrydnings-
produkter med en mindre polaritet end DCOI. Disse ikke-polaee stoffers
identitet kan ikke fastd& med sikkerhed, da de ikke kunne relateres til nogen
af de benyttede standarder. Det fremga af tabel 3.4, at de kvantitativt \ee
sentligste nedbrydningsprodukter fra DCOI er polaee forbindelser. De polage
nedbrydningsprodukter udgaes formodentlig af flere linesee forbindel ser.
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Tabel 3.4

Anaerob bionedbrydning af [“C]DCOI (0,05 mg/kg), polaritet og
fordeling af nedbrydningsprodukter i sediment og havvand. Data fra
Lawrence et al. 1991b.

Anaerobic biodegradation of [“C]DCOI (0.05 mg/kg), polarity and
distribution of metabolites in sediment and seawater. Data from
Lawrence et al. 1991b.

% af tilsat *C, % of “C added
Tid (dage) DCOI Polaee Ikke-polaee Co, Ikke-
Time (days) stoffer* stoffer** ekstraherbare
Polar Non-polar stoffer

substances | substances Non-

extractable

substances
0 2,0 13,3 09 0,0 471
14 A 253 21 11 414
29 - 23,0 15 4,0 41,6
61 A 187 38 84 40,1
20 - 18,6 25 7,6 585
120 - 12,6 13 95 476
180 - 12,6 22 85 489
270 - 87 10 85 66,7
365 _ * %% * %% 6,7 44,0

-, ikke p&ist (dog:*, lav konc. detekteret, formodentlig artefakt); * mere polaee end
DCOI; ** mindre polaee end DCOI; *** prave tabt.

-, not detected (however: 4, low conc. detected, probably artifact); * more polar
than DCOI; ** less polar than DCOI; *** sample lost.

Vandopladige nedbrydningsprodukter fra omdannelsen af DCOI udgjorde
mellem 3,6% og 9,3% af den tilsatte radioaktivitet gennem hele forsaysperio-
den. Nedbrydningsprodukter, der var bundet til sedimentet og ikke kunne
ekstraheres med methylenchlorid/methanol, udgjorde en konstant hg andel pa
mellem 40% og 67% af den tilsate “C (tabel 3.4). Yderligere ekstraktion
med HCl og NaOH viste, at relativt vandoplesdige nedbrydningsprodukter
udgjorde <0,1%, mens fulvus- og humussyrer udgjorde henholdsvis 0,6% og
3,6% af den tilsatte “C efter 365 dage. Nedbrydningsprodukter, der herefter
fortsat var bundet til sedimentet, sandsynligvis til humin eler ler, udgjorde
30% af den tilsatte “C (Kesterson & Atkins 1992b). Dannelsen af nedbryd-
ningsprodukter, der bindes til humussyrer, humin og lermineraer i sedimentet
er overensstemmende med resultaterne i de aerobe bionedbrydelighedsforsay
(Kesterson & Atkins 1992a).

Den anaerobe bionedbrydelighed af DCOI (0,83 ug/g) blev undersajt ved
anvendelse af det lerholdige sediment og tilha@ende havvand (bilag 2), som
ligeledes blev anvendt i de aerobe forsgy (jf. afsnit 3.2.2). Sediment og hav-
vand blev inkuberet under anaerobe, sulfatreducerende forhold, der normalt
e fremherskende i kystnaee marine sedimenter. Minerdiseringen o [2,3-
“C]DCOl til *CO, udgjorde 14% af den tilsatte “*C efter 56 dages inkubering
ved 15°C (figur 3.3). Undersmelsen af fordelingen af “C i det lerholdige



sediment ved forsayets afdutning efter 56 dage viste, at 45% af den tilsatte
“C var bundet til humussyrer, humin og lermineraler. Vandopladlige stoffer i
testsystemets vandfase samt hydrolyserbare forbindelser og vandopleselige
fulvussyrer i sedimentet udgjorde i dt 7% af den tilsatte “C efter 56 dage.
Mineraliseringen af glukose, der var medtaget som et |et bionedbrydeligt refe-
rencestof, udgjorde 59% af den tilsatte “C efter 56 dage. Metoder og resul-
tater er udf@ligt beskrevet i bilag 2.
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Figur 3.3

Mineralisering af [*“C] DCOI (0,83 pg/g) i lerholdigt sediment og hav-
vand fra @resund (sediment LS). Anaerobe forhold. Stiplet kurve angi-
ver “CO, frigivet ved forsuring.

Mineralization of [“C] DCOL1 (0.83 ug/g) in clayey sediment and sea-
water from @resund (sediment LS). Anaerobic conditions. Dotted curve
represents *CO, released by acidification.

Vand- og sedimentprever fra forsaene blev udtaget ved forsayenes start og
efter 28 og 56 dage. Kemiske analyser af DCOI og nedbrydningsprodukter i
vandpreverne blev foretaget af Rohm and Haas (Spring House, Pennsylva-
nia).

Analyserne af vandprever udtaget ved forsayets afdutning efter 56 dage -
ste, at 4,0 + 2,4% af den tilsatte *“C var til stede i form af forbindelser, der
havde samme HPLC retentionstid som DCOI. Polaee forbindelser i de sam+-
me vandprever udgjorde 13,7 + 3,0% af den tilsatte C. Sedimentpraverne
blev ikke anadyseret, fordi de indeholdt 3-4 gange mindre radioaktivitet end
sedimentpreverne fra det aerobe forsa (tabel 3.3).

3.24 Omsaening og skabne af DCOI i havnebassin

En undersayelse af spredningen og fjernelsen af DCOI blev udfat i nagheden
af et nymalet skib og et andet skib, der var malet et par méneder tidligere.
Begge skibe var beliggende i Korsa Havn, hvor undersagel sen blev foretaget
den 26. og 27. oktober 1998. Vandets temperatur var ca. 10°C de payabdende
dage og varierede meget lidt med vanddybden (Steen et al. 1999). Vinden de
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payakdende dage var sydvestlig (mellem ca. 240 og 255° den 26. oktober og
ca. 200° den 27. oktober), vindhastigheden var paca. 8-10 m/s med vindstal
op til 15 m/s (den 26. oktober) og lidt hgere den 27. oktober (Danmarks Me-
teorologiske Ingtitut 1999). Havneudmundningen i Korsa Havn er placeret i
nordestlig retning, hvorfor vandet i havnen de pdyadende dage maforventes at
vaee blevet presset ud.

Koncentrationen af DCOI i vandfasen blev mat langs to transekter: den ene
vinkelret paskibenes retning og den anden i nordestlig retning, dvs. i vindret-
ningen. De fleste prever blev taget den 26. oktober. Praverne blev taget over
en forholdsvis kort periode (ca. 5 timer), og de mate koncentrationer kan
derfor kun antages at gabde for payabdende dag. De hgeste mate koncentrati-
oner af DCOI var <300 ng/L taeved skibssiden (£1 m) og &ftog til <50 ng/L i
ca 30 m's afstand fra skibet. Koncentrationen af DCOI i en afstand pa2 m
fra balene (langs transekten vinkelret pabalene) varierede meget lidt med
dybden, hvorfor den vertikale opblanding blev anset for at vaee fuldstaedig.

Steen et al. (1999) har udf@t modelberegninger, hvor Korsg Havn er no-
delleret som en én-dimensiona kasse, hvor stranmen ind og ud af havnen
blev negligeret og hvor dispersonskoefficienten blev varieret mellem ca
0,004-0,03 nt/s. Dette interval angives at vaee yderpunkterne i det forventede
variationsinterval for dispersonskoefficienten i havnen. Ud over spredningen
er der antaget en faste ordens forsvindingskinetik for DCOI. Simuleringerne
blev udfat med tre forskellige hastighedskonstanter for denne faste ordens
proces: Odag®, 1 dag, og 1 time™. Som fdge af vindforholdene de payatden-
de dage madet antages, at dispersionen har vaeet hg i havnebassinet, hvorfor
vaedien pa0,03 n/s vurderes at vaee den mest redistiske. Til sammenligning
kan det naenes, a den horisontale dispersionskoefficient i danske kystvande
typisk varierer mellem 0,04 og 5nY/s (Harremoés & Mamgren-Hansen
1989). For de to transekter blev den bedste overensstemmelse mellem de
mate og beregnede DCOI koncentrationer opnaet ved anvendelse af en for-
svindingshastighedskonstant pamellem 1 time™ og 1 dag™.

Med hastighedskonstanten 1 time™ opnd en god overensstemmelse mellem
mate og beregnede vaedier tat ved skibene for den ene transekt, mens kon-
centrationerne for den anden transekt underestimeres ved af stande stare end
ca. 8 m. For begge transekter er de beregnede koncentrationer lavere end de
mate koncentrationer i stare afstand fra skibene (ca. 30 m). Med antagelse
om en forsvindingshastighedskontant pa 1dag* er de beregnede koncentra-
tioner hgere end de mate tae ved skibene for begge transekter men lavere
end de mate koncentrationer lamgere vak (ca. 60 m). Der er sdedes noget,
der tyder p3 at forsvindingshastighedskonstanten for DCOI tat ved skibene er
hgere end den tilsvarende konstant lamagere vak fra skibene. PAdenne bag-
grund vurderes forsvindingshastighedskonstanten for hele havnebassinet at
vaee mellem 1 time® og 1 dag®, hvilket svarer til en haveringstid pamellem
ca. 0,69 og 16,6 timer. Denne haveringstid inkluderer bale biologisk og abio-
tisk omdannelse samt processer som hinding til suspenderet materide, sed-
mentation, eventue vertikal opblanding og eventudlle ufuldstaadigheder i le-
regningen af fortyndingen i havnebassinet.



Vandlevende organismer

3.3 Bioakkumulerbarhed og akvatisk tokscitet

3.3.1 Bioakkumulerbarhed

Der fordigger undersayelser af bioakkumulering af DCOI i fisk, men ikke i
andre typer organismer (f.eks. mudlinger). Bioakkumulerbarheden af DCOI i
fisk er undersggt i laboratorieforsay over 28 dage med anvendelse af
[“C]DCOI. Der er gennemfat to undersagelser med tilhgende kemiske ana-
lyser af vand- og vaespraver (Forbis et al. 1985; Derbyshire et al. 1991). |
ale forsay blev [“C]DCOI kontinuerligt tilsat til et genemstramningssystem.
Kemiske analyser viste, at koncentrationen af DCOI i den sidste del af forsg
gene var vasentligt lavere end den nominelle koncentration (f.eks. 4,5% og
0,55% af tilsat *C efter henholdsvis 21 og 28 dage (Leak 1986), mens DCOI
knapt kunne madesi det andet forsay (Derbyshire et al. 1991). Det antages, at
hovedparten af den tilbagevaeende *C aktivitet i vandet reprasenterede et
eller flere polaee nedbrydningsprodukter.

De fundne BCF-vaedier (mat som radioaktivitet) var nogenlunde ens i de to
studier. BCF var 130-200 for muskelvag, 700-1100 for indre organer og 600
for hele fisken (Forbis et al. 1985; Derbyshire et al. 1991). De kemiske ana-
lyser viste, at kun 1% af radioaktiviteten i fiskene var intakt DCOI (Leak
1986). | forbindelse med undersayelsen af Derbyshire et al. (1991) blev der
anvendt bade HPLC og TLC til identifikation af **C-maekede stoffer, der var
akkumuleret i fiskenes vag. Det blev sandsynliggjort, at der var tale om stof-
fer uden isothiazolon-ringstruktur, og a stofferne var indbygget i fiskenes
protein. Resultaterne tyder pd at DCOI blev omdannet i vandet, hvorefter det
hovedsagdligt var polaee, og sandsynligvis linesee, forbindelser, der blev opta-
get i fiskene. Denne antagelse bekraftes af undersayelserne af bionedbryd-
ningen af DCOI (jf. afsnit 3.2.2; Lawrence et al. 19914). Det anses derfor
for sandsynligt, at de mdte BCF-vaedier snarere ba relateres til nedbryd-
ningsprodukter af DCOI, men da kun faaf disse er identificeret, kan betyd-
ningen af den konstaterede bioakkumulering af maeket *“C ikke vurderes.

3.3.2 Toksicitet over for akvatiske organismer
Toksiciteten af DCOI er undersajt i standardlaboratorietest med en ragke
vandlevende organismer, der findes i ferskvand og saltvand:

Ferskvand:
Selenastrum capricor nutum, granage (Forbis 1990)
Daphnia magna, krebsdyr (Burgess 1990; Ward & Boeri 1990)
Oncorhynchus mykiss, regnbuegred (Shade et al. 1993)
Lepomis macrochirus, ”bluegill sunfish” (Shade et al. 1993)

Sdtvand:
Skeletonema costatum, granalge (Debourg et al. 1993)
Mysidopsis bahia, mysis, krebsdyr (Boeri & Ward 1990)
Penaeus aztecus, "brown shrimp", krebsdyr (Heitmuller 1977)
Cyprinodon variegatus, " shegpshead minnow”, fisk (Shade et al. 1993)
Paralichthys olivaceus, japansk flynder, fisk (Kawashima 1997a)
Pagrus major, "red sea bream”, fisk (Kawashima 1997b)
Crassostrea virginica, gsters (Roberts et al. 1990)



Endvidere er forsay med en muding og protozoer refereret af henholdsvis
Shade et al. (1993) og Debourg et al. (1993). Der har i nogle af forsaene
vaeet problemer med at holde eksponeringskoncentrationen konstant, og ikke
ale resultater er beregnet ud fra mate koncentrationer (se nedenfor). Betyd-
ningen af dette er en overvurdering af effektkoncertrationerne — og dermed
en undervurdering af stoffets giftighed.

Resultaterne, der er samlet i bilag 4, viser, at der ikke var stor forskel pafd-
somheden af ferskvands- og saltvandsorganismer. Tabel 3.5 viser en oversigt
over effekter pade forskellige grupper af organismer.

Tabel 3.5

@kotoksikologiske data for effekter af DCOI pavandlevende organis-
mer (se bilag 4 for detaljerede data).

Ecotoxicological data for effects of DCOI on aquatic organisms (see
Appendix 4 for detailed data).

Systematisk gruppe Effektma Eksponeringstid Resultat
Taxonomic group End point Exposure time Result
[degn, days] [mg/L]
Alger, Algae EC50 45 0,0139-0,036
Krebsdyr, Crustaceans EC/LCR0 2-4 0,0047-1,312
Krebsdyr, Crustaceans NOEC* (for- 21 0,00063
plantning,
reproduction)
Fisk, Fish LC50 4 0,0027-0,030
Fisk, Fish NOEC (tidl. 35 0,006
livsstadie, ELS)
Blaldyr (snegle, muslin- EC/LC50 24 0,0019-0,850
ger), Molluscs
Protozoa 100% effekt ? 5

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

* The highest concentration at which no effects were observed (NOEC, No Ob-
served Effect Concentration).

Resultaterne fra de udfate algetest (Forbis 1990) er beregnet pabaggrund af
den nominelle koncentration. Rapporten fra en af testene viser, at koncentra-
tionen af DCOI fadt gennem hele forsasperioden: Der var kun 67% af den
nominelle koncentration tilbage efter 48 timer, og ved afdutningen af testen
efter 72 timer var det kun muligt a mde stoffet i glas med den hgeste kon-
centration (Forbis 1990). De opgivne EC50-vaedier er derfor for hge.

En 21-dages reproduktionstest med dafnier (Ward & Boeri 1990) er udfat pa
en male, der gg det vanskeligt at drage sikre konklusioner. Dette skyldes
anvendelsen af forskellige koncentrationer af et opleningsmidde i forbindelse
med tilsstning af DCOI samt, a der er stor variation i data. Den opgivne
NOEC-veedi reprasenterer den laveste testede koncentration, men som -
sten er gennemfat kan det ikke udelukkes, at der har vaeet effekter af DCOI
ved denne koncentration, da effekten daes af en utilsigtet virkning af oples-



ningsmiddel. Da resultatet af denne test er den laveste NOEC, der er fundet
ved unders@yelserne, er det denne vaedi, der lagges til grund for beregningen
af PNEC for DCOI.

Den akutte akvatiske giftighed af N-(n-octyl) maonaminsyre, der er et \ee
sentligt nedbrydningsprodukt fra omdannelsen af DCOI (jf. afsnit 3.2.2) er
undersat i test med fisk og dafnier. Toksiciteten af N-(n-octyl) malonaminsy-
re er undersat i statiske forsay, og beregningerne er baseret pamate middel-
koncentrationer af stoffet. Effektkoncentrationer for N-(n-octyl) malonamin-
syre er angivet for dafnier (48 t): EC50 = 260 mg/L, NOEC = 16 mg/L
(Sword & Muckerman 1994b), og regnbuegreder (96 t): LC50 = 250 mg/L,
NOEC = 160 mg/L (Sword & Muckerman 19944). | dafnie-forsayet er der
stor variation i data, og grundlaget for beregningen af resultatet er ikke klart
defineret. Dafnier, der |apabunden af glassene synes ikke at vaee medregnet
som "ubevagelige’, hvilket de burde ifdge den anvendte metodebeskrivelse.
Det vurderes, at den faktiske EC50 ligger i intervallet 90-160 mg/L, snarere
end p&260 mg/L, som opgivet i rapporten (Sword & Muckerman 1994b).

N-(n-octyl) malonaminsyre

Selv med ovensténde forbehold madet dog konkluderes, at toksiciteten af N-
(n-octyl) malonaminsyre er adskillige starelsesordener mindre end toksicite-
ten af DCOI.

Der er i forbindelse med undersagel serne af N-(n-octyl) malonaminsyre gen-
nemfat QSAR-beregninger for toksiciteten af dette og nogle stoffer med
lignende struktur, som er vasentlige nedbrydningsprodukter fra den mikrobi-
dle omdanndse af DCOI. Resultaterne er vist i tabel 3.6.

Tabel 3.6

QSAR-beregninger af toksicitet og potentiel bioakkumulerbarhed for
sandsynlige nedbrydningsprodukter fra omdannelsen af DCOI.

QSAR calculations of the toxicity and the potential bioaccumulation of
four probable metabolites from the transformation of DCOI.

Stof, substance Beregnet EC50 (48 1), Beregnet EC50 Beregnet oktanol-
dafnier (48t1), ared vand fordelings-

Calculated EC50 Calculated EC50 koefficient

(48 h), daphnids (48 h), trout Calculated

octanol-water coeffi-

cient
[mg/L] * [mg/L] ** [log Kou] **
N-(n-octyl) malonaminsyre 172 199 19
N-(n-octyl) acetamid 102 115 20
N-(n-octyl) oxaminsyre 140 160 19
N-(n-octyl)-b- 261 Ikke bestemt Ikke bestemt
hydroxypropionamid Not determined Not determined

* Efter Sword & Muckerman 1994b. ** Personlig komm., Andrew Jacobson, Rohm &
Haas Company.

* From Sword & Muckerman 1994b. ** Personal comm., Andrew Jacobson, Rohm
& Haas Company.

37



Sedimentlevende
organismer

Algesamfund

Effekter af nedbrydning af
DCOI paakvatisk toksicitet

Det fremga af resultaterne i tabel 3.6, at de sandsynlige nedbrydnings-
produkter fra omdannelsen af DCOI hverken er sadigt toksiske eller bio-
akkumulerbare i akvatiske organismer.

Der foreligger resultater af en 10-dagestest med det marine, sediment-
levende krebsdyr, amphipoden Ampelisca abdita: LC50 = 320 mg/kg og
NOEC = 6,9 mg/kg tavagt (Putt 1994). Testen er gennemfat med “C-
maeket DCOI, og koncentrationerne er mat som radioaktivitet. Ved afdutning
af testen var ca. 90% af “C-aktiviteten tilknyttet sedimentet, mens den reste-
rende dd fordelte sig i forholdet ca 8:2 mellem porevand og overliggende
vand. Der blev ikke udfat kemiske analyser, og forfaterne ga opmaeksom
pd a den mate radioaktivitet sandsynligvis skyldes nedbrydningsprodukter og
ikke DCOI.

Akutte og kroniske effekter af DCOI er undersayt panaturlige fytoplankton-
(planktonalger) og epipsammonsamfund (mikroager, der lever pasandkorn).
Akutte og kroniske effekter af DCOI pafytoplanktonsamfund er fundet ved
en koncentration af DCOI pa0,0003 mg/L (den laveste koncentration, hvor
der blev observeret effekter, Lowest Observed Effect Concentration, LOEC)
(Arrhenius 1997). Den akutte effekt af DCOI var en stimulering af algernes
aktivitet, mens den kroniske effekt var en adaptation til DCOI over fadage.
Haenning af fotosyntesen skete ved hgere koncentrationer (EC50: 0,05-0,1
mg/L (95% konfidensinterval)). | undersayelsen konkluderes det, at effekten
af DCOI stadig var markant ved forsayets afdlutning efter 7 dage. Epipsam-
mon samfund var yderst tolerante for DCOI og effektkoncentrationerne var
flere starel sesordener hgere end for fytoplankton.

Der er udfat laboratorieundersaelser, hvor effekterne af nedbrydning pa
giftigheden over for akvatiske organismer blev undersayt for en rake antibe-
groningsmidler, der omfattede DCOI, Irgarol 1051 og Diuron (Callow & Fin-
lay 1995, Cdlow & Willingham 1996). | disse undersayelser blev stofferne
inkuberet i havvand, i havvand tilsat marine bakterier samt i steriliseret hav-
vand. Andringer i toksiciteten som fdge af nedbrydning af aktivstofferne blev
undersat over for marine bakterier (taing af kolonidannende bakterier),
kiselalger (Amphora coffeaeformis) og krebsdyr Artemia salina). Ned-
brydningsforsayene var startet med koncentrationer af stofferne, der gav ca.
80% effekt paagerne (EC80 = 0,5 mg/L for DCOI), sdedes at et eventuelt
fad i opl@ningernes toksicitet kunne fdges. Resultaterne viste, at toksiciteten
stort set ikke faldt i steriliseret havvand, og at omdannelsen af aktivstofferne
til nedbrydningsprodukter med lav giftighed var hurtigst i det bakterieberigede
havvand. Testen med kisdlalger viste f.eks.,, at toksiciteten af DCOI blev
reduceret vasentligt (fra ca. 80 til ca. 20% haenning) efter to uger i naturligt
og bakterieberiget havvand, og at prever, der var inkuberet i 4, 6 og 8 uger i
de to typer havvand gav 10% dler ingen signifikant haenning (Callow & Fin-
lay 1995). Halveringstiden for toksiciteten af DCOI blev beregnet til 8,5 dage
i havvand og 3 dage i bakterieberiget havvand (Calow & Finlay 1995).

Relationen mellem nedbrydning og sorption af DCOI og den akutte giftighed
over for det marine krebsdyr Acartia tonsa blev undersayt i dette projekt.
Undersajel serne blev udfat i systemer af det sandede sediment og tilh@ende
havvand fra @resund (bilag 2), der ogsablev anvendt til bionedbrydningsfor-
sa). Sediment-havvand-systemerne blev tilsat DCOI i koncentrationen 100
Ho/kg. Vandfase og sediment blev adskilt 20 min efter dosering, og anvendel-
se af vandfaseni test med A. tonsa medfate en dalelighed svarende til 35%



Beregning af ekspone-
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af fors@sorganismerne. Stationae inkubering i make ved 20-25°C medfgate,
at der ikke var dalelige effekter paA. tonsa efter 1 dag (figur 3.4). Tilsva-
rende resultater blev opndt, na sediment-vand-systemerne blev inkuberet i
lys med en intensitet svarende til 340 umol/n? s Mdinger som VKI har
foretaget i @resund viser, a den gennemsnitlige lysintensitet i perioden fra
mgj til oktober 1998 var 420 umol/n? s i en dybde paca. 1 meter. Den ar
vendte lysintensitet var sdedes ca. 80% af den gennemsnitsvaedi, der er ke
regnet ud fra mdinger i 1998. Resultaterne med A. tonsa viser, at DCOI
bindes til sediment eller omdannes til nedbrydningsprodukter med en vasentlig
lavere giftighed end udgangsstoffet. De anvendte metoder er udfaligt le-
skrevet | bilag 3. Et parallet forsay blev udfat med zinkpyrithion (jf. afsnit
4.4).
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Figur 3.4

Effekter af nedbrydning af DCOI (100 pg/kg) doseret til sediment og
havwvand paden akutte toksicitet over for Acartia tonsa (forsay udfert i
marke).

Effects of degradation of DCOI (100 pg/kg) dosed to sediment and se-
awater on the acute toxicity to Acartia tonsa (test performed in the
dark).

34 Rigkovurdering af DCOI

Til beregning af eksponeringskoncentrationer (PEC, Predicted Environmental
Concentration) blev opstillet en model, der bygger paprincipper, der normalt
anvendes til eksponeringsvurderinger (EC 1996). Eksponeringsvurderingerne
blev foretaget for to scenarier:

En lystbalehavn (med udgangspunkt i forholdene i Jyllinge Lystbalehavn)
En befaedet sgjlrute (med udgangspunkt i forholdene ved Kronprins Fre-
deriks Bro, Frederikssund)

Modellen og de to scenarier er udfaligt beskrevet i bilag 1. For udgangsstof-

fet og de vasentligste nedbrydningsprodukter blev fdgende eksponeringskon-
centrationer beregnet for hvert af de to scenarier:
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PEC (vandsgle)
PEC (sediment)
PEC (sediment-porevand)

De tre eksponeringskoncentrationer blev defineret som “ steady-state” kon-
centrationen i det payatdende delmiljg dvs. den koncentration, som de bereg-
nede koncentrationer naemer sig med tiden, na der simuleres en kontinuerlig
frigivelse af udgangsstoffet til vandmiljeet. Det er sayt at udf@e beregninger-
ne af PEC ved anvendelse af "realistiske worst-case scenarier”, hvilket bety-
der, at de anvendte parametre i modellen bygger paredistisk konservative
antagelser, der medfger, at de beregnede PEC-vaedier i praksis kun satdent
vil overskrides. Den anvendte model er ikke valideret over for mate koncen-
trationer i havnemiljaer eler sglruter. Flere af de antagelser, der indga i s-
muleringen, har afga@ende betydning for resultatet af beregningerne:

Baggrundskoncentrationerne  for bdale udgangsstoffet og  nedbryd-
ningsprodukterne blev antaget at vaee nul.

70% af lystbalene blev antaget at vaee pdat maling indeholdende DCOI.

Frigivelseshastigheden af DCOI fra bundmaing blev beregnet til 13
mg/n/dag i havn og 25 mg/nt/dag ved sgjlads (bilag 1).

Den primaee biologiske omdannelse af DCOI til det formodede nedbryd-
ningsprodukt N-(n-octyl) malonaminsyre blev antaget at forlde med en
halveringstid pa14 timer i overfladevand ved en temperatur pa12°C.

Den biologiske haveringstid for DCOI pal4 timer, der antagesi simuleringen,
er fastsat pabaggrund af en eksperimentelt bestemt halveringstid i havvand
ved 12°C (Jakobson & Kramer 1999). Det er valgt at benytte halveringstiden
for DCOI i havvand, og ikke i havvand og sediment, fordi resultatet af simu-
leringen er eksponeringskoncentrationer ved en kontinuerlig frigivelse &f
DCOI til havvand efter opnat “steady state”. N& lystbalene tages op af
vandet ved sgjlsasonens afdutning, vil DCOI sandsynligvis hurtigt blive eimi-
neret, da DCOI enten omdannes i vandfasen eller bindes til sedimentet, hvor
det omdannes med en meget kort halveringstid (jf. afsnit 3.2.2 og 3.2.3).

De beregnede eksponeringskoncentrationer for DCOI og nedbrydnings-
produkter er ca. 50 gange hgere inden for lystbalehavnen end i den befaede-
de sgjlrute udenfor (tabel 3.7).



Tabel 3.7

Beregnede eksponeringskoncentrationer (PEC) for DCOI og nedbryd-
ningsprodukter ved ” steady-state” .

Calculated exposure concentrations (PEC) for DCOI and metabolites at
steady-state.

Scenarie Stof PEC (vand)| PEC (sedi- PEC
Scenario Substance PEC (wa- | ment, pore-| (sediment,
ter) vand) bundet)
PEC (sedi- PEC
ment, pore | (sediment,
water) sorbed)
ngy/L ny/L ny/kg
Lystb&ehavn | DCOI 052 0,0015 0,12
Pleasure craft | N-(n-octyl) malanominsyre 1,98 083 2,32
harbour N-(n-octyl) beta hydroxypropionamid 0,020 014 043
N-(n-octyl) acetamid 0,050 0,084 242
Andre forbindelser, Other compounds 0,10
Sejlrute DCOl 0,0061 0,00002 0,0014
Navigation N-(n-octyl) malanominsyre 0,040 0,011 0,031
route N-(n-octyl) beta hydroxypropionamid 0,00071 0,0019 0,0058
N-(n-octyl) acetamid 0,0018 0,0013 0,039
Andre forbindel ser, Other compounds 0,0040

Beregning af nul-effekt-
koncentration (PNEC)

Nul-effekt-koncentrationer (PNEC, Predicted No-Effect Concentration) er
estimeret for DCOI og N-(n-octyl) malonaminsyre. De arrige stabile ned-
brydningsprodukter fra omdannelsen af DCOI antages at have tilsvarende
akvatisk toksicitet som N-(n-octyl) malonaminsyre.

De foreliggende undersayelser af den akvatiske giftighed af DCOI anses for
reprasentative, og datamaterialet omfatter langtidsstudier med fisk og krebs-
dyr. Algetesten kan fortolkes bale som en korttidstest og en langtidstest (EC
1996).

For DCOI foreligger der tre NOEC-vaedier fra langtidstest (fisk, krebsdyr og
alger), der omfatter den gruppe organismer, der var mest fdsom i korttidstest
(fisk). Paden baggrund beregnes PNEC ved division af den laveste NOEC-
vaedi, der er 0,00063 mg/L for krebsdyr (Ward & Boeri 1990), med en an-
regningsfaktor pa10 (EC 1996). Dette giver en PNEC pa0,00006 mg/L =
0,06 ng/L for DCOI. Som tidligere anfat i afsnit 3.3.2 kan der ikke afledes
en entydig NOEC fra langtidstesten med krebsdyr (Ward & Boeri 1990).
Udelades denne undersayelse, foreligger der resultater fra et enkelt langtids-
studium med fisk, hvor NOEC var 0,006 mg/L. | dette tilfabde anvendes en
omregningsfaktor pa 100, hvorved PNEC beregnes til 0,00006 mg/l = 0,06
Mo/L, der er identisk med den ovenfor beregnede vaedi.

Beregning af PNEC for N-(n-octyl) maonaminsyre baseres paden laveste
effektkoncentration. Da der primagt er tale om data fra korttidstest, anvendes
en omregningsfaktor pa1.000 over for den laveste effektkoncentration. For
N-(n-octyl) malonaminsyre er den lavest rapporterede LC50 = 250 mg/L for
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regnbueared, mens vaedien for dafnier (EC50 = 260 mg/L), som omtat oven-
for, kan diskuteres. Til beregning af PNEC for N-(n-octyl) malonaminsyre
anvendes her en LC50-vaedi pa90 mg/L (over for dafnier), fordi denne vur-
deres at vaee den faktiske effektkoncentration i de udfate forsay (jf. afsnit
3.3.2). Herved f& en PNEC pa0,09 mg/L = 90 pg/L. Den beregnede PNEC
for N-(n-octyl) malonaminsyre antages at vaee reprasentativ for de arrige
nedbrydningsprodukter fra omdannelsen af DCOI. De to beregninger af
PNEC er vist i tabel 3.8.

Tabel 3.8
Beregning af PNEC for DCOI og N-(n-octyl) malonaminsyre.
Calculation of PNEC for DCOI and N-(n-octyl) malonamic acid.

Stof, substance

Laveste effektkoncentration | Vaedi, value| Omregningsfaktor PNEC

Lowest effect concentration [no/L] Assessment factor
[MgL]

DCOl Langtidstest, long-termtest

NOEC krebsdyr 0,63 10 0,06

NOEC crustaceans
N-(n-octyl) Korttidstest, short-term test
malonaminsyre EC50 krebsdyr 90.000 1.000 0
N-(n-octyl) EC50 crustaceans

malonamic acid

Pabaggrund af de ovenfor beregnede vaedier for PEC (vand) for DCOI og
de angivne nedbrydningsprodukter i tabel 3.7 samt PNEC-vaedier for DCOI
og N-(n-octyl) maonaminsyre kan der beregnes riskokvotienter Rq =
(PEC/PNEC) som angivet i tabel 3.9.

Tabel 3.9

Beregning af risikokoefficienter (Rqg) for DCOI og N-(n-octyl) malo-
naminsyre.

Calculation of risk quotients (Rqg) for DCOI and N-(n-octyl) malonamic
acid.

Stof PNEC Lystb&ehavn Sejlrute
Substance Pleasure craft harbour Navigation route
[ng/L] PEC Rq PEC Rq
[MgL] [MgL]

DCOl 0,06 0,52 8,7 0,0061 0,10
Nedbryd- 0* 22 0,02 0,047 0,0005
ningspro-
dukter
Metabolites

* N-(n-octyl) malonaminsyre
* N-(n-octyl) malonamic acid

De angivne risikokvotienter er beregnet ud fra "realistiske worst-case scena-
rier" (bilag 1), der bl.a. bygger paen antagelse om, at 70% af lystbalene er
pdat en bundmaling, som indeholder DCOI. Ud fra antagelserne i simulerin-



gen og de beregnede PEC-vaedier vurderes det, at der inden for lystbalehav-
nen er en risko for kronisk dotoksiske effekter, idet DCOI antages at blive
tilfat konstant ved udludning fra bundmaling. Risikokvotienten for DCOI
uden for lystbalehavnen er mindre end 1, og her skannes risikoen for gotok-
siske effekter af DCOI at veee lav.

Bale inden for og uden for lystbalehavnen vurderes der at vaee en meget lav
risko for dotoksiske effekter af nedbrydningsprodukter fra omdannelsen af
DCOl.






Fotolyse

Hydrolyse

4 Zinkpyrithion

41 Fyssk-kemiske egenskaber

En oversigt over zinkpyrithions fysisk-kemiske egenskaber er samlet i tabel
4.1.

Tabel 4.1:
Fysisk-kemiske egenskaber for zinkpyrithion (Olin 1997).
Physico-chemical properties of zinc pyrithione (Olin 1997).

CASnr., CASNo. 13463-41-7

Synonymer, Synonyms Bis(1-hydroxy-2[1H]-
pyridinethionato-O-S)-(T4)zink,
Zink Omadine

Klassificering (to produkter) T, R22, R23, R41, R38 +

Classification (two products) X, R20/22, R36/38

Molekylae formel, Molecular formula CioHsN,O,S,Zn

Molvagt, Molar weight 317,68

Vandopl &selighed, Water solubility 6,0 mg/L

Damptryk (25°C), Vapour pressure (25°C) Ikke fordampeligt, fast stof
Not volatile, solid substance

Oktanol/vand fordelingskoefficient (log Koy), 097

Octanol/water partition coefficient (log K..)

Organisk-stof/vand fordelingskoefficient (log 2940

Koc), Organic matter/water partition coefficient

(log Kq)

4.2  Abictisk nedbrydning

Zinkpyrithion omdannes meget hurtigt ved fotolyse. Undersayelser udfat
under gterile forhold med en lysmake cyklus pa12:12 timer har vigt, at kon-
centrationen af [pyridin-2,6-**C]zinkpyrithion i en pH 9 buffer blev reduceret
til 33% af den tilsatte radioaktivitet i 1doet af 15 min under belysning. Data fra
dette forsay viste desuden, at mindre end 5% af den tilsatte **C forekom som
zinkpyrithion efter 1 times eksponering med lys. Tilsvarende resultater blev
opnat, na fotolyse af zinkpyrithion blev undersayt ved anvendelse af kunstigt
havvand. Her udgjorde udgangsstoffet 45% af den tilsatte radioaktivitet efter
15 min, mens 1,3% af den tilsatte dosis forekom som zinkpyrithion efter 24
timer. De beregnede halveringstider for den fotolytiske omdannelse af zink-
pyrithion var 13 min i pH 9 buffer og 17,5 min i kungtigt havvand (Reynolds
19953).

Hydrolyse af [pyridin-2,6-"*C]zinkpyrithion er blevet undersat i vandige q@-
I@ninger ved pH 5, 7 0og 9, og i kunstigt havvand ved pH 8,2. Generelt var
zinkpyrithion hydrolyse-stabil ved dle de undersayte pH-veedier (Reynolds
1995h).
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4.3 Bioogisk nedbrydning af zinkpyrithion i det akvatiske milj@

Forsay med ferskvands- og satvandssediment har vist, a omdannelsen af
zinkpyrithion i akvatiske systemer foregd med en hurtig indledende rate efter-
fulgt af en langsommere rate. Dette er et resultat af fordelingen af pyrithion
mellem den vandige fase og sedimentet, hvor nedbrydningen forlder med
forskellig hastighed i de to delmiljaer. Den resulterende to-fasede omdannelse
er observeret bale i ferskvand og saltvand, og bale under aerobe og anaerobe
forhold (Ritter 1996, 1999a-€). Halveringstiderne for fjernelsen af zinkpyrithi-
on fra vandfasen via nedbrydning og sorption til sedimentet var mellem 0,5 og
0,6 timer. Bale for aerobe og anaerobe systemer medfate denne fjernelse, at
<5% af den tilsatte dosis var tilbage i vandfasen efter 6 timer. Fjernelsen af
sorberet pyrithion i den efterfdgende anden fase forld med en halveringstid
pahenholdsvis 4 dage under aerobe forhold og 19 timer under anaerobe for-
hold (Ritter 1999a-€).

Zinkpyrithion reagerer ved transchelatering i tilstedevaeelse af metaller, hvor-
ved zinkpyrithion omdannes til kobber(I1) pyrithion og andre mere stabile
metal-pyrithion-komplekser. Den langsommere, sekundsee omdannelsesrate i
forsay, der udfaes ved en lav koncentration af zinkpyrithion (0,05 pg/g), skyl-
des sandsynligvis bindingen af metal-pyrithion-komplekser til sedimentet
(Ritter 1999a-€). | tidligere undersayelser, hvor der blev anvendt en hgere
koncentration a zinkpyrithion (3 pg/g), kan den sekundsee omdannel sesrate
skyldes, at den lavere vandoplaselighed af kobber(1l) pyrithion er hastigheds-
begraasende for omdannelsen (Ritter 1996; Smalley & Reynolds 1996).

Zinkpyrithion omdannes til én-ringede, heterocykliske nedbrydningsprodukter
som omadin sulfonsyre og pyridin sulfonsyre. Flere andre nedbrydningspro-
dukter, der er identificeret af Arch Chemicals, er kendt af VKI, men beteg-
nes her som NP1-NP5.

4.3.1 Mineralisering og nedbrydningsprodukter i aerobt sediment
Den aerobe bionedbrydelighed af zinkpyrithion (3 pg/g) blev undersayt ved
anvendelse af vand og sediment, der var indsamlet fra havne i sdtvand og
ferskvand, hvor der foretages vedligeholdelse af bale (Ritter 1996). Senere
undersaelser med satvand og sediment er udfat for bale zinkpyrithion og
kobberpyrithion, der blev tilsat i en lavere koncentration pa0,05 pg/g (Ritter
19993, b, d). | disse undersayelser forld nedbrydningen med samme hastig-
hed og resulterede i de samme nedbrydningsprodukter, uanset om pyrithionen
blev tilsat som zink- eler kobberkomplekset. Resultaterne fra de nyeste for-
sa) tillagges den staste betydning, da den lavere koncentration af udgangs-
stoffet medf@er mere realistiske sorptions- og nedbrydningsmekanismer.

Minerdiseringen af [pyridin-2,6-**C]zinkpyrithion (0,05 pg/g) til *“CO, i salt-
vand og sediment udgjorde 0,44% af den tilsatte **C efter 84 dages inkubering
ved 25°C (Ritter 1999a,b,d). En tilsvarende lav minerdisering blev observeret
i de tidligere forsay, hvor zinkpyrithion blev tilsat i en koncentration pa3 ug/g
(Ritter 1996). | ferskvand og sediment var mineraliseringen af zinkpyrithion
stare, idet 12% af den tilsatte *C blev omdannet til “CO, efter 30 dage ved
25°C (Ritter 1996).



Det faste trin i den aerobe nedbrydning af zinkpyrithion er dannelsen af det
tilh@ende disulfid, der betegnes som omadin disulfid. | undersayelser, der blev
udfat med zinkpyrithion i koncentrationen 3 pg/g (Ritter 1996), blev omadin
disulfid dannet som et af de vasentligste nedbrydningsprodukter. Omadin
disulfid har nasten samme kemiske struktur som zinkpyrithion og er p&ist at
vaee meget giftigt over for vandlevende organismer (tabel 4.7). Tilstedevaed!-
sen af omadin disulfid var kun midlertidig, da den videre omdannelse & dette
nedbrydningsprodukt medfate, a omadin disulfid udgjorde 2,8% af den
tilsatte radioaktivitet efter 30 dage i eksperimentet med saltvand og sediment
(i eksperimentet med ferskvand og sediment var koncentrationen af omadin
disulfid under detektionsgraasen paca. 0,3 ng/g efter 30 dage). Pavisningen af
omadin disulfid i forsaene, hvor zinkpyrithion blev tilsat i 3 pg/g, skyldes
sandsynligvis desorptions- og nedbrydningskinetikken ved den anvendte kon-
centration, der betragtes som miljamassigt uredlistisk. | de nye forsa, hvor
koncentrationsniveauet var 0,05 pg/g (Ritter 1999a,b,d), blev omadin disulfid
ikke pdist, og omadin disulfid maderfor opfattes som et midlertidigt nedbryd-
ningsprodukt i den biologiske omdannelse a zinkpyrithion til én-ringede, hete-
rocykliske forbindelser. PAbaggrund af de forsay, der er udfat med en kon-
centration pa 0,05 ug/g, vurderes de vasentligste produkter fra den aerobe
nedbrydning af zinkpyrithion at vaee omadin sulfonsyre, pyridin sulfonsyre og
to andre nedbrydningsprodukter, der benagnes NP1 og NP2 (tabel 4.2). NP2
blev kun pdist ved ekstraktion af sedimentet med base. Det er dog endnu
ikke afklaret, hvorvidt dette nedbrydningsprodukt blev dannet i sedimentet fa
ekstraktion eller ved en kemisk reaktion i det basiske ekstrakt. Data fra u-
dersayel ser af omdannelsen af kobberpyrithion i anaerobe akvatiske systemer
tyder pd at NP2 sandsynligvis var tilstede i sedimentet inden ekstraktionen
(Ritter 1999a-€).
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Tabel 4.2

Aerob bionedbrydning af [**C]zinkpyrithion til nedbrydningsprodukter
og kuldioxid i havvand og sediment (data fra Ritter 1999a,b,d).

Aerobic biodegradation of [“C]zinc pyrithione into degradation pro-
ducts and carbon dioxide in seawater and sediment (data from Ritter,
1999a,b,d).

% af tilsat dosis, % of added dose
Tid (dage) | Zinkpyrithion NP1 Omadin Pyridin NP2 Ikke ekstra- | CO,
Time Zinc pyrithio- sulfon- | sulfonsyre herbare
(days) ne syre Pyridine Non-
Omadine sulfonic extractable
sulfonic acid
acid
0 49,1 16,2 - - 205 6,2
1 98 258 - - 40,7 14,2 0,01
3 11,7 36,0 - - 22,0 22 0,02
7 15 415 42 45 17,3 24.8 0,05
14 1,6 26,4 17,2 6,8 135 285 0,08
21 30 56 337 10,2 105 31,8 0,16
30 11 72 353 11,8 82 278 0,23
42 18 8,0 28,6 11,9 8,0 343 0,33
63 12 - 289 174 79 29,7 0,39
84 20 17 3.7 247 44 30,4 044

Undersegelser med danske

sedimenter

-, ikke pdvist, not detected.

En betyddig dd a nedbrydningsprodukterne var bundet til sedimentet og
modstod ekstraktion med acetonitril efterfulgt af to ekstraktioner med 0,1 N
KOH. Andelen o disse ikke-ekstraherbare “C-magkede nedbryd-
ningsprodukter blev forayet i Idet af de faste 14 dage og udgjorde ca. 30%
af den tilsatte C i perioden fra 14 dage til eksperimentets afdutning efter 84
dage. Den totale genfindelse af den tilsatte radioaktivitet varierede mellem 93
0g 99% (Ritter 1999a,b,d).

Den aerobe bionedbrydelighed af zinkpyrithion (0,037 ug/g) blev undersajt i
sediment og havvand fra de sasmme to lokaliteter i @resund som ved undersa
gelsen a DCOI, der omfattede et lerholdigt og et sandet sediment (jf. afsnit
3.2.2 og hilag 2). Mineraiseringen af [pyridin-2,6-"*C]zinkpyrithion til **CO,
udgjorde 2,8% af den tilsatte ““C i det lerholdige sediment og 5,0% af den
tilsatte “C i det sandede sediment efter 42 dages inkubering ved 15°C (figur
4.1-4.2). Undersayelsen af fordelingen af ““C ved forsagenes afdutning efter
42 dage viste, at nedbrydningsprodukter fra omdannelsen af zinkpyrithion
primaet var vandopleselige forbindelser. | testsystemet med det sandede -
diment blev 65% af den tilsatte ““C genfundet i systemets vandfase, mens
22% var bundet til hydrolyserbare forbindelser og fulvussyrer i sedimentet. |
forsaget med det lerholdige sediment blev 32% af den tilsatte **C genfundet i
vandfasen, mens sedimentet indeholdt 38% i form af hydrolyserbare forbin-
delser og fulvussyrer. Sammenlignet hermed udgjorde nedbrydningsprodukter
bundet til humussyrer, humin og lerminerder en mindre andel pamellem 3,6%



(sandet sediment) og 16% (lerholdigt sediment) af den tilsatte radioaktivitet.
Resultaterne af de kemiske analyser (tabel 4.2) viser, a den resterende **C
ved forsayets afdutning var nedbrydningsprodukter og ikke intakt zinkpyrithi-
on. Nedbrydningsprodukterne vurderes at have en hg biotilgeagelighed, da
radioaktiviteten isae forekom i form af vandoplesdlige forbindelser. Metoder
og resultater er udfaligt beskrevet i bilag 2.
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Figur 4.1

Mineralisering af [*C] zinkpyrithion (0,037 ng/g) i lerholdigt sediment
og havvand fra @resund (sediment LS) Aerobe forhold. Stiplet kurve
angiver *CQO, frigivet ved forsuring.

Mineralization of [**C] zinkpyrithione (0.037 ng/g) in clayey sediment
and seawater from @resund (sediment LS) Aerobic conditions. Dotted
curve represents “CO, released by acidification.
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Figur 4.2

Mineralisering af [*“C] zinkpyrithion (0,037 ng/g) i sandet sediment og
havvand fra @resund (sediment SS) Aerobe forhold. Stiplet kurve angi-
ver “CQO, frigivet ved forsuring.

Mineralization of [*“C] zinkpyrithione (0.037 ng/g) in sandy sediment
and seawater from @resund (sediment SS) Aerobic conditions. Dotted
curve represents “CO, released by acidification.

Vand- og sedimentprever fra forsayene blev udtaget ved forsayenes start og
efter 28 dage. Kemiske analyser af zinkpyrithion og nedbrydningsprodukter
blev foretaget af Arch Chemicals (Cheshire, Connetticut). Disse analyser
viser, a zinkpyrithion hovedsagdigt blev omdannet til omadin sulfonsyre,
pyridin sulfonsyre og NP1 i begge sedimenter (tabel 4.3).



Tabel 4.3

Aerob bionedbrydning af [**C]zinkpyrithion til nedbrydningsprodukter
og kuldioxid i saltvand og sediment fra @resund.

Aerobic biodegradation of [“C]zinc pyrithione into metabolites and
carbon dioxide in seawater and sediment from & esund.

Prave Zink- NP1 Omadin NP2 NP3 NP5 Ikke ekstra- | CO,
Sample pyrithion sulfonsyre + heret
Zinc py- pyridin Non-
rithione sulfonsyre* extractable
Omadine sulfo-
nic acid +
pyridine sulfo-
nic acid
% af tilsat **C, % of “C added
Dag 0, Day O
LS, vand ™, 23 45 05 - - - - .
water
LS, sedi- 34,6 6,2 36 17,0 46 2,6 133
ment *
LS, total * 369 10,7 41 17,0 46 26 133
Dag 28, Day 28
LS, vand?, - 44 41,0 - - - - 15
water
LS, sedi- 0,6 2.8 53 39 30 29 30,3
ment
LS, total 2 0,6 72 46,3 39 3,0 29 30,3
Dag 0, Day O
SS, vand 195 27 - 19 - 38 - -
water
SS, sedi- 11 41 12 34 19 11 117
ment *
SS, total * 306 268 12 53 19 49 11,7
Dag 28, Day 28
SS, vand?, - 245 263 12 - - - 25
water
SS, sedi- 4,1 0,7 43 15 - 0,3 194
ment
SS, total 2 41 252 306 2,7 - 03 194

LS, lerholdigt sediment; SS, sandet sediment;*, indeholdt ogsdNP4; *, eksperimenter
udfat af Arch Chemicals;?, eksperimenter udfat af VKI; -, ikke pdvist.

LS, clayey sediment; SS, sandy sediment;*, contained also NP4, 1, tests performed
by Arch Chemicals; 2, tests performed by VKI; -, not detected.

4.3.2 Mineralisering og nedbrydningsprodukter i anaerobt sediment

Den anaerobe bionedbrydelighed af zinkpyrithion (3 pg/g) blev undersajt ved
anvendelse af vand og sediment, der var indsamlet fra de samme ferske og
marine lokaliteter som i de aerobe forsagy (Ritter 1996). Senere undersayel ser
med saltvand og sediment er udfat med béle kobberpyrithion og zinkpyrithion,
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der blev tilsat i en koncentration pa0,05 pg/g (Ritter 1999a,c,6). De nyeste
resultater fra forsay udfat i koncentrationen 0,05 pg/g (Ritter 1999a,b,d) til-
lagges den staste betydning for vurderingen af zinkpyrithions skabne under
anaerobe forhold.

| lighed med resultaterne fra de aerobe bionedbrydningsforsa var mine-
raiseringen af [pyridin-2,6-*C]zinkpyrithion til kuldioxid ubetydelig i anaerobt
marint sediment. Dannelsen af CQO, udgjorde 0,9% af den tilsatte *C efter
182 dages inkubering ved 25°C (Ritter 1999a,b,d).

| de tidligere undersayelser, hvor zinkpyrithion blev tilsat i en koncentration pa
3 ug/g, blev omadin disulfid dannet som midlertidigt nedbrydningsprodukt,
mens et usymmetrisk disulfid af NP3 og 2-mercaptopyridin N-oxid var til

stede gennem hele forsasperioden pa91 dage (Smalley & Reynolds 1996).

Dannelsen af disse to-ringede nedbrydningsprodukter i betydende maagder

(>10% af den tilsatte radioaktivitet) skyldes formodentlig den gabdende sorp-

tions- og nedbrydningskinetik ved den anvendte koncentration. | de nye for-

sy, hvor koncentrationen af zinkpyrithion var 0,05 pg/g, blev hverken omadin

disulfid eller det usymmetriske disulfid pdist (Ritter 1999ab,d). Det vasentlig-

ste nedbrydningsprodukt fra den anaerobe omdannelse af zinkpyrithion tilsat i

koncentrationen 0,05 pg/g var NP3, mens lavere koncentrationer &f tre andre
en-ringede heterocykliske forbindelser (pyridin sulfonsyre, NP4 og NP5) blev
dannet som fdge af den videre omdannelse af NP3 (tabel 4.4). Smamaegder

af NP1 blev dannet umiddelbart efter forsayets start (<1% af tilsat **C; dag

3), men dette nedbrydningsprodukt blev omdannet til andre forbindelser og

kunne ikke pdvises efter 14 dage (Ritter 1999a,b, d).



Tabel 4.4

Anaerob bionedbrydning af zinkpyrithion til nedbrydningsprodukter og
kuldioxid i saltvand og sediment (data fra Ritter 1999a,b,d).

Anaerobic biodegradation of zinc pyrithione into metabolites and car-
bon dioxide in seawater and sediment (data from Ritter 1999a,b,d.).

% af tilsat dosis, % of added dose
Tid (dage) | Zinkpyrithion NP3 NP4 Pyridin NP5 Ikke CO,
Time Zinc sulfonsyre ekstraherbare
(days) pyrithione Pyridine Non-
sulfoic acid extractable
0 301 21,2 21 10 52 74
1 47 62,0 35 - 6,8 58
3 03 745 30 01 31 79
7 01 781 15 08 2,7 91
14 545 59 33 82 148
2 380 88 14 54 182 01
30 329 74 20 4.7 19,2 03
63 14,3 85 22 55 294 06
%0 18 13,7 34 22 40 343 03
182 23 79 43 12 52,7 09

Undersegelser med danske

sedimenter

-, ikke p&ist, not detected.

En betyddig del af nedbrydningsprodukterne var bundet til sedimentet og
modstod ekstraktion med acetonitril og akai. Koncentrationen af ikke-
ekstraherbare, sediment-bundne nedbrydningsprodukter blev gradvist foraet
gennem forsayet og udgjorde 53% af den tilsatte C efter 182 dage. Den
totale genfindelse af den tilsatte radioaktivitet varierede mellem 90 og 102%
(Ritter 1999a,b,d).

Den anaerobe bionedbrydelighed af zinkpyrithion (0,037 ng/g) blev undersajt
ved anvendelse af det lerholdige sediment og tilhagende havvand (bilag 2),
som ligeledes blev anvendt i de aerobe forsa (jf. afsnit 4.3.1). Sediment og
havvand blev inkuberet under anaerobe, sulfatreducerende forhold, der nor-
malt er fremherskende i kystnsee marine sedimenter. Mineraliseringen af
[pyridin-2,6-**C]zinkpyrithion til **CO, udgjorde 3,5% af den tilsatte “C efter
56 dages inkubering ved 15°C (figur 4.3). Sammenlignet med forsayene, der
blev udfat under aerobe forhold, var der en stare andel af de anaerobt dan-
nede nedbrydningsprodukter, som var bundet til humussyrer, humin og lermi-
neraler i sedimentet. Denne anddl udgjorde 39% af den tilsatte “C efter 56
dages inkubering af det lerholdige sediment og tilhgende havvand. Mere
vandoplaelige nedbrydningsprodukter i systemets vandfase eler bundet til
hydrolyserbare forbindelser og fulvussyrer udgjorde dog en vasentlig andel pa
i alt 35% af den tilsatte radioaktivitet. Ligesom i de aerobe forsay blev zinkpy-
rithion omdannet til nedbrydningsprodukter (tabel 4.5), hvoraf flere vurderes
a have en hg biotilgaagelighed. Metoder og resultater er udfaligt beskrevet i
bilag 2.
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Figur 4.3

Mineralisering af [*C] zinkpyrithion (0,037 ng/g) i lerholdigt sediment
og havvand fra @esund (sediment LS) Anaerobe forhold. Stiplet kurve
angiver *CQO, frigivet ved forsuring.

Mineralization of [**C] zinkpyrithione (0.037 ng/g) in clayey sediment
and seawater from @resund (sediment SS) Anaerobic conditions. Dotted
curve represents “CO, released by acidification.

Vand- og sedimentprever fra forsayene blev udtaget ved fors@ets start og
efter 28 dage. Kemiske analyser a zinkpyrithion og nedbrydningsprodukter i
disse prover blev foretaget af Arch Chemicals (Cheshire, Connetticut). Re-
sultaterne af de udfate analyser viser, a de kvantitativt vasentligste ned-
brydningsprodukter under anaerobe, sulfatreducerende forhold var de énrin-
gede, heterocykliske forbindelser NP3 og NP5 (tabel 4.5).



Tabel 4.5

Anaerob bionedbrydning af [**C] zinkpyrithion til nedbrydningspro-
dukter og kuldioxid i saltvand og sediment fra @resund.
Anaerobic biodegradation of [*“C]zinc pyrithione into metabolites and
carbon dioxide in seawater and sediment from & esund.

Tid Prave Zink- NP3 Omadin NP1 NP2 NP5 | Ikkeekstra- | CO,
(dage) Sample pyrithion sulfonsyre heret
Time Zinc py- + pyridin Non-
(days) rithione sulfonsyre* extractable
Omadine
sulfonic
acid +
pyridine
sulfonic
acid
% af tilsat *C, % of “C added
0 LS, vand?, 15,1 137 08 05 - - - -
water
0 LS, sedi- 19,0 18,9 6,3 33 11 2,7 11,0
ment *
0 LS, total * 341 32,6 71 38 11 2,7 11,0
28 | LS, vand? - 0,7 10,2 - - 21,2 - 26
water
28 LS, sedi- - 21,2 32 - - 13 25,7
ment 2
28 LS, totd 2 - 219 134 - - 225 25,7

Zinkpyrithion

LS, lerholdigt sediment; *, indeholdt ogsNP4; *, eksperimenter udfat af Arch Chemi-
cals; 2, eksperimenter udfat af VKI; -, ikke p&ist.

LS, clayey sediment; *, contained also NP4, 3, tests performed by Arch Chemicals; 2,
tests performed by VKI; -, not detected.

44 Tokdcitet over for akvatiske organismer

Toksiciteten af det aktive stof zinkpyrithion er undersagt ved standard-
laboratorietest med en rakke vandlevende organismer, der findes i ferskvand
(grenalgen Selenastrum capricornutum, krebsdyret Daphnia magna, fiske-
ne regnbuegred (Oncorhynchus mykiss) og "fathead minnow” (Pimepha-
les promelas)) og saltvand (krebsdyret Mysidopsis bahia og fisken ”she-
epshead minnow” (Cyprinodon variegatus) samt asters (Crassostrea vir-
ginica)) (Boeri et al. 1993, 1994a-e, 1999; Ward et al. 1994a). Desuden blev
fem arter af ferskvandsfisk anvendt sammen i en enkelt test (Olin 1997).
Pimephales promelas blev ogsabenyttet i denne test, og resultatet for denne
art var i overensstemmelse med resultatet i standardtesten. P. promelas var i
arrigt den mest fdsomme af de fem arter. Pagrund af zinkpyrithions mang-
lende stabilitet ved lyspdirkning blev forsayene gennemfat med daenpet lys
og dle forsgy - undtagen algetest - foregik med konstant udskiftning af
testoplgsningen (gennemstranmning). Herved lykkedes det at holde ekspone-
ringskoncentrationen nasten konstant i ale forsayene - selv i algetesten
(Ward et al. 1994a), hvor mediet ikke kan udskiftes, og dle resultater er
beregnet ud fra mate koncentrationer.
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Nedbrydningsprodukter

Resultaterne, der er samlet i bilag 5, viser, at der ikke var stor forskel pafd-
somheden af ferskvands- og satvandsorganismer. Alger er tilsyneladende
den taksonomiske gruppe, der er mindst fdsom over for zinkpyrithion. Tabel
4.6 viser en oversigt over zinkpyrithions toksicitet over for forskellige grupper
af organismer.

Der er gennemfat langtidsstudier med krebsdyr (dafnier og smarejer) samt
fisk (den mest fdsomme, Pimephales promelas, i korttidstest). | krebsdyr-
studierne er forplantningen undersat, og i fiskestudiet er udviklingen fra ag til
smdisk fulgt. Det fremga af resultaterne i tabel 4.6, at fisk ogsder den mest
fdsomme gruppe i langtidstest, om end resultaterne med krebsdyr og fisk er
af samme starelsesorden; laveste NOEC er 0,0023 mg/L for krebsdyr og
0,0012 mg/L for fisk.

Tabel 4.6

@kotoksikologiske data for effekter af zinkpyrithion pa vandlevende
organismer. Alle koncentrationer er mdte koncentrationer, forsegene
med dyr blev udfat med gennemstramning (se bilag 5 for detaljerede
data).

Ecotoxicological data for effects of zinc pyrithione on aquatic orga-
nisms. All concentrations are measured concentrations, tests with ani-
mals wer e flow through tests (see Appendix 5 for detailed data).

Systematisk Effektma Eksponeringstid Resultat
gruppe End point Exposure time Result
Taxonomic [dagn, days] [mg/L]
group
Alger, algae EC50 5 0,028
Alger, algae NOEC* 5 0,0078
Krebsdyr, EC50 2-4 0,0036-0,0063
crustaceans
Krebsdyr NOEC 21 0,0023-0,0027
crustaceans (forplantning)
(reproduction)

Fisk, fish LC50 4 0,0026-04
Fisk, fish NOEC 32 0,0012

(tidl. livsstadium, ELS

(early life-stage, ELS)
Dsters, oyster EC50 (skal af satning) 4 0,022

(shell deposition)

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

*:  Thehighest concentration at which no effects were observed (NOEC, No Ob-
served Effect Concentration).

Toksiciteten af tre nedbrydningsprodukter er undersagt i laboratoriet. Resul-
taterne af disse test er opsummeret i tabel 4.7 sammen med resultaterne af
de tilsvarende test med zinkpyrithion.



Tabel 4.7

Oversigt over resultater af test af toksiciteten af zinkpyrithion samt tre
nedbrydningsprodukter for vandlevende organismer. Alle er Korttidstest
og resultaterne er opgivet som LC50 eller EC50. For zinkpyrithion og
omadin sulfonsyre er der tale om mdte koncentrationer.

Summary of results from aquatic toxicity tests with zinc pyrithione and
three metabolites. All are short term tests and the results are expressed
as LC50 or EC50. Measured concentrations for zinc pyrithione and
omadine sulfonic acid.

Systematisk gruppe| Zinkpyrithion | Omadin disulfid* Omadin sulfon Pyridin sulfon
Taxonomic group | Zinc pyrithione Omadine syre syre*
L(E)C50 disulphide* Omadine sulfonic | Pyridine sulfonic
mg/L L(E)C50 acid acid*
mg/L L(E)CR0 L(E)CR0
mg/L mg/L
Alger, algae 0,028 0,14 36 29
Krebsdyr, 0,0036-0,0063 0,0064-0,013 >127-71 72->122
crustaceans
Fisk, fish 0,0026-0,4 00311 59->137 57->127
Jsters, oyster 0,022 0,160 9 86

*: DatafraOlin 1997, Data from Olin 1997.

For dle fire stoffer gabder, at de er testet pal ferskvandsalge (Selenastrum
capricornutum), 1 ferskvandskrebsdyr (Daphnia magna) og 1 sdt-
vandskrebsdyr (Mysidopsis bahia) samt 2 ferskvandsfisk (Pimephales
promelas og Oncorhyncus mykiss) og 1 sdtvandsfisk (Cyprinodon varie-
gatus), hvortil kommer en skalafsatningstest med estersarten Crassostrea
virginica (satvand). Pyridin sulfonsyre er endvidere anvendt i langtidstest
med fisken Pimephales promelas (Boeri et al. 1999).

| algetesten med omadin sulfonsyre faldt koncentrationen af stoffet under
testen. De koncentrationer, der er benyttet til beregning af effektkoncen-
trationen, er mat ved testens start, og den reelle EC50 er sandsynligvis noget
lavere end den vaedi, der angives i tabel 4.7 (EC50: 36 mg/L) (Boeri et al.
19949). | de avrige test (Ward et al. 1994b, c, d; Boeri et al. 1994f, h, i) er
resultaterne beregnet som gennemsnittet af koncentrationen ved start og dut
af testen. Anvendes denne beregningsmetode paresultaterne fra algetesten
f& EC50 = 23 mg/L.

Resultaterne viser, a mens zinkpyrithion og omadin disulfid var meget giftige
(L(E)CS0 i starelsesordenen 3-300 pg/L) for vandlevende organismer, var
omadin sulfonsyre og pyridin sulfonsyre (der er en-ringede heterocykliske
forbindelser) vesentligt mindre giftige (starelsesordenen >20 mg/L) (Olin
1977). Pyrindin sulfonsyre gav ingen effekter ved en koncentration pa 0,01
mg/L i et langtidsstudie med fiskesg og -larver (Boeri et al. 1999). Alger var
den gruppe organismer, der var mest fdsom for de to sidste stoffer. Der var
ikke for nogen af stofferne gennemgénde forskelle i fdsomheden af fersk-
vands- og saltvandsorganismer.
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Effekter af nedbrydning af
zinkpyrithion paakvatisk
toksicitet

Et parallet fors@, som dé, der blev beskrevet for DCOI (jf. afsnit 3.3.2),
blev udfat for a undersaye relationen mellem nedbrydning af zinkpyrithion og
den akutte giftighed over for Acartia tonsa. Undersajelserne blev udfat pa
samme méale som for DCOI ved anvendelse af sediment-havvand-systemer,
der blev tilsat zinkpyrithion i koncentrationen 25 pg/kg. Vandfase og sediment
blev adskilt 20 min efter dosering, og anvendelse af vandfasen i test med A.
tonsa medfate en dalelighed svarende til 100% af forsaysorganismerne.
Resultaterne af undersa@yelsen viste, at stationae inkubering i make eler lys
(340 pmoal/n? - ) ved 20-25°C medfate, at der ikke var dalelige effekter pa
A. tonsa efter 1 dag (figur 4.4). Den hurtige detoksificering viser, at zinkpy-
rithion hurtigt blev bundet til sedimentet eler omdannet til nedbrydningspro-
dukter med en vasentlig lavere giftighed end udgangsstoffet, ligesom det var
tilfabdet for DCOI (jf. afsnit 3.3.2). De anvendte metoder er udfaligt beskre-
vet i bilag 3.

100

90 \

80 \
= 70 \
(3]
.’—é 60 \
2 50 \
Q
S 40
£ 1

30 \

20 \

10 \

O v »-

0 2 4 6 8 10 12 14 16
Dage

Figur 4.4

Effekter af nedbrydning af zinkpyrithion (25 pg/kg) doseret til sediment
og havvand paden akutte toksicitet over for Acartia tonsa (forseg udfart
i marke).

Effects of degradation of zinc pyrithione (25 pg/kg) dosed to sediment
and seawater on the acute toxicity to Acartia tonsa (test performed in
the dark).

45 Vurdering af zinkpyrithion og nedbrydningsprodukter

Zinkpyrithion omdannes meget hurtigt i akvatiske systemer. Tabel 4.2 og 4.4
viser, at efter inkubation i mindre end 1 dagn udgjorde den intakte zinkpyrithi-
on mindre end havdelen af den tilsatte radioaktivitet (dag 0). Zinkpyrithion
antages at blive omdannet via det strukturelt lignende omadin disulfid, der
hurtigt omdannes til én-ringede heterocykliske forbindelser under miljaeaisti-
ske forsgyshetingelser. De gennemfate forsa med zinkpyrithion viste, at de
kvantitativt vigtigste nedbrydningsprodukter var omadin sulfonsyre og pyridin
sulfonsyre under aerobe forhold og NP3, NP4, NP5 og pyridin sulfonsyre
under anaerobe forhold (Tabel 4.2-4.5). De en-ringede heterocykliske forbin-
delser vurderes dle at vaee svaet nedbrydelige og stabile i akvatiske miljaer.



Beregning af ekspone-
ringskoncentrationer
(PEC)

Den biologiske nedbrydning af zinkpyrithion faer til en kvantitativt betyddig
dannelse af nedbrydningsprodukter, der bindes til sedimentet. Dette fremga
af, a ca 30% af den tilsatte radioaktivitet var bundet til sedimentet ved -
dutningen af det aerobe bionedbrydningsforsay efter 84 dage, mens ca. 50%
af den tilsatte *C kunne genfindes i sedimentet i det anaerobe forsay efter
182 dage (Ritter 1999, b, d).

Den akvatiske toksicitet er undersayt for omadin sulfonsyre og pyridin sulfon-
syre, der begge var vasentligt mindre giftige (L(E)C50 i starelsesordenen
mg/L) end zinkpyrithion og omadin disulfid (L(E)C50 i st@relsesordenen
Hg/L). Baseret pastoffernes kemiske struktur anses det for sandsynligt, at
toksiciteten af de avrige en-ringede nedbrydningsprodukter vil vage pasamme
niveal som toksiciteten af omadin sulfonsyre og pyridin sulfonsyre. Padenne
baggrund vurderes det, at de kendte stabile nedbrydningsprodukter fra on-
dannelsen af zinkpyrithion under aerobe og anaerobe forhold vil have en
akvatisk giftighed, der er mellem 1.000 og 10.000 gange lavere end giftighe-
den af zinkpyrithion (jf. tabel 4.7). De sedimentbundne nedbrydningsproduk-
ter er endnu ikke identificeret. Da disse nedbrydningsprodukter ikke kunne
ekstraheres fra sedimentet med acetonitril og KOH, vurderes de at have en
lav biotilgaagdighed og dermed en lav giftighed over for akvatiske organis-
mer.

46 Rigkovurdering af zinkpyrithion

Eksponeringskoncentrationer (PEC, Predicted Environmental Concentration)
blev beregnet for en lystbaehavn (Jyllinge Lystbalehavn) og en befaedet
sglrute ved anvendelse af internationalt accepterede principper (EC 1996)
som beskrevet for DCOI (jf. afsnit 3.4). Modellen og de to scenarier er w-
faligt beskrevet i bilag 1. For udgangsstoffet og de vesentligste nedbryd-
ningsprodukter blev fdgende eksponeringskoncentrationer beregnet:

PEC (vandsgle)
PEC (sediment)
PEC (sediment-porevand)

De tre eksponeringskoncentrationer blev defineret som “ steady-state” kon-
centrationen i det payatdende delmiljg dvs. den koncentration, som de bereg-
nede koncentrationer neemer sig med tiden, n& der smuleres en kontinuerlig
frigivelse af udgangsstoffet til vandmiljeet. Den anvendte model er ikke vali-
deret over for mdte koncentrationer i havnemiljeer eller sgjlruter. Ekspone-
ringskoncentrationerne blev beregnet ud fra fdgende antagel ser:

Baggrundskoncentrationerne  for bdale udgangsstoffet og  nedbryd-
ningsprodukterne blev antaget at vaee nul.

70% of lystbdlene blev antaget at vaee pdat maling indeholdende zinkpy-
rithion.

Frigivelseshastigheden af zinkpyrithion fra bundmaling blev beregnet til 21
mg/nv/dag i havn og 41 mg/nt/dag ved sgjlads.

Den gennemsnitlige fotolytiske halveringstid for zinkpyrithion blev bereg-
net til 9,8 timer for Jyllinge Lystbalehavn og 6,6 timer for sgjlrute ved

59



Kronprins Frederiks Bro (jf. bilag 1). Det var ikke muligt at kvantificere,
hvor meget tilstedevaeelsen af balene og skyggevirkninger fra molekajen
pdirker maagden af sollys, der rammer vandoverfladen, hvorfor der er
foretaget beregninger med og uden inddragelse af fotolyse.

Den primaee biologiske omdannelse af zinkpyrithion til én-ringede, hetero-
cykliske forbindelser blev antaget at forldbe med en halveringstid pa12 ti-
mer i overfladevand ved en temperatur pa25°C.

Den haveringstid for zinkpyrithion, der antages i smuleringen, svarer til en
vasentligt langsommere omdannelse af zinkpyrithion end den initielle fjernelse
af stoffet fra vandfasen i undersayelser med havvand og sediment (jf. afsnit
4.3). Sammenlignet med fjernelsen af zinkpyrithion fra vandfasen (Ritter
1999a-€) anvendes en laagere halveringstid i smuleringen, fordi akvatiske
systemer med sediment giver mulighed for sorption og normalt har et stare
potentide for biologisk nedbrydning sammenlignet med nedbrydningspoten-
tidet i pelagiaet i havvand. Anvendelsen af en haveringstid for omdannelsen
af zinkpyrithion, der svarer til den forventede omdannelse i overfladevand,
skyldes, at resultatet af smuleringen er eksponeringskoncentrationer ved en
kontinuerlig frigivelse af zinkpyrithion efter opnéet “steady-state”. Na lystba
dene tages op af vandet ved sgjlsssonens afdutning, vil zinkpyrithion sand-
synligvis hurtigt blive elimineret, da stoffet enten omdannes i vandfasen eller
vil bindes til sedimentet, hvor det omdannes med en meget kort halveringstid
(jf. afsnit 4.2 og 4.3).

De beregnede eksponeringskoncentrationer for zinkpyrithion og nedbryd-
ningsprodukter er ca. 50 gange hdere inden for lystbalehavnen end i den
befaedede sgjirute udenfor (tabel 4.8).



Tabel 4.8a
Beregnede eksponeringskoncentrationer (PEC) for zinkpyrithion og
nedbrydningsprodukter ved “ steady-state” . Fotolyse inkluderet.

Calculation of PEC for zinc pyrithione and metabolites at steady-state.
Photolysis included.

Scenarie Stof PEC (vand)| PEC (sedi- PEC
Scenario Substance PEC (wa- | ment, po- | (sediment,
ter) revand) bundet)
PEC (s PEC
diment, | (sediment,
porewa- | sorbed)
ter)
ny/L ngy/L ny/kg
Lystb&dehavn | Zinkpyrithion, Zinc pyrithione 056 0,00056 0,089
Pleasurecraft | NP3 122 0,25 0,68
harbour NP4 0,099 0,19 0,078
Pyridin sulfonsyre, Pyridine sulfonic acid 0,0080 0,068 0,040
NP1 0,15 0,001 0,062
Omadin sulfonsyre, Omadine sulfonic acid 0,012 0,48 047
Andre forbindelser, Other compounds 011 - -
Sejlrute Zinkpyrithion, Zinc pyrithione 0,0053 0,00001 0,00090
Navigation NP3 0,027 0,0028 0,0076
route NP4 0,0027 0,0022 0,00089
Pyridin sulfonsyre, Pyridine sulfonic acid 0,00040 0,00077 0,00045
NP1 0,0032 0,0011 0,00077
Omadin sulfonsyre, Omadine sulfonic acid [ 0,00046 0,0059 0,0058
Andre forbindelser, Other compounds 0,0032 - -
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Tabel 4.8b
Beregnede eksponeringskoncentrationer (PEC) for zinkpyrithion og
nedbrydningsprodukter ved “ steady-state” . Fotolyse ikke inkluderet.

Calculation of PEC for zinc pyrithione and metabolites at steady-state.
Photolysis not included.

Scenarie Stof PEC (vand)| PEC (sedi- PEC
Scenario Substance PEC (wa- | ment, po- | (sediment,
ter) revand) bundet)
PEC (s PEC
diment, | (sediment,
porewa- | sorbed)
ter)
ny/L ngy/L ny/kg
Lystb&dehavn | Zinkpyrithion, Zinc pyrithione 17 0,0013 0,21
Pleasurecraft | NP3 0,00006 054 15
harbour NP4 0,20 043 0,18
Pyridin sulfonsyre, Pyridine sulfonic acid 0,016 0,15 0,090
NP1 0,45 0,24 017
Omadin sulfonsyre, Omadine sulfonic acid 0,036 13 13
Andre forbindelser, Other compounds 0,24 - -
Sejlrute Zinkpyrithion, Zinc pyrithione 0,022 0,00002 0,0027
Navigation NP3 0,00001 0,0072 0,019
route NP4 0,0059 0,0061 0,0025
Pyridin sulfonsyre, Pyridine sulfonic acid 0,00088 0,0022 0,0013
NP1 0,013 0,0042 0,0028
Omadin sulfonsyre, Omadine sulfonic acid |  0,0019 0,022 0,021
Andre forbindelser, Other compounds - - -

Beregning af nul-effekt-
koncentration (PNEC)
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Nul-effekt-koncentrationer (PNEC, Predicted No-Effect Concentration) er
estimeret for zinkpyrithion og pyridin sulfonsyre. De arrige stabile nedbryd-
ningsprodukter fra omdannelsen a zinkpyrithion antages at have samme
akvatiske toksicitet som pyridin sulfonsyre.

De fordiggende undersayelser af den akvatiske giftighed af zinkpyrithion
anses for reprasentative, og datamateridet omfatter langtidsstudier med
krebsdyr og den mest fdsomme organismegruppe fisk. Algetesten kan fortol-
kes bale som en korttidstest og en langtidstest (EC 1996).

For zinkpyrithion fortolkes data som omfattende tre NOEC-veedier fra lang-
tidstest (krebsdyr, ager og fisk), der omfatter den gruppe organismer, der var
mest fdsom i korttidstest (fisk). Paden baggrund beregnes PNEC ved divisi-
on a den laveste NOEC-veedi, der er 0,0012 mg/L for fisk, med en omreg-
ningsfaktor pa10 (EC 1996). Dette giver en PNEC pa0,0001 mg/L = 0,1
nyL for zinkpyrithion.

Resultatet af den langtidstest med fisk og pyridin sulfonsyre, der er gennem-
fat (Boeri et al. 1999), anses ikke for anvendelig til beregning af PNEC.



Risikokvotient

Dette skyldes, at der kun blev anvendt én koncentration (0,01 mg/L), hvor der
ikke blev mat nogen effekter. Resultatet viser sedes ikke noget om i hvilket
koncentrationsomrade, effekter kan forventes. Beregninger af PNEC for
pyridin sulfonsyre baseres derfor paden laveste effektkoncentration i tabel
4.7. Algetesten anses for at vaee den eneste, der kan betragtes som en lang-
tidstest, og den alene giver ikke tilstrakeligt grundlag for at basere beregnin-
gerne pANOEC (EC 1996). Der er sdedes tale om data fra korttidstest, og
der anvendes en omregningsfaktor pa1.000 over for den laveste effektkon-
centration. For pyridin sulfonsyre anvendes EC50-vaedien pa 28,9 mg/L for
ager (pyridin sulfonsyre), hvilket giver PNEC pa0,03 mg/L = 30 pg/L. Den
beregnede PNEC for pyridin sulfonsyre antages at vaee reprasentativ for de
avrige stabile nedbrydningsprodukter fra omdannelsen af zinkpyrithion.

Deto beregninger af PNEC er vist i tabel 4.9.

Tabel 4.9
Beregning af PNEC for zinkpyrithion og pyridin sulfonsyre.
Calculation of PNEC for zinc pyrithione and pyridine sulfonic acid.

Stof, substance Laveste effektkoncentration | Vaedi, value| Omregningsfaktor PNEC
Lowest effect concentration [no/L] Assessment factor
[MgL]
Zinkpyrithion, Langtidstest, long-termtest
Zinc pyrithione NOEC fisk 12 10 01
NOEC fish
Pyridin sulfonsyre, | Korttidstest, short-term test
pyridine sulfonic | EC50 alger 28.900 1.000 30
acid EC50 algae

| Stuationen, hvor fotolytisk omdanndse & zinkpyrithion indgd i beregnin-
gen a PEC, beregnes riskokvotienten ud fra PEC (vand) for zinkpyrithion
og de angivne nedbrydningsprodukter i tabel 4.8. PEC (sediment, pore-
vand) for nedbrydningsprodukterne er hgere end den tilsvarende PEC
(vand), na fotolytisk omdannelse negligeres. Derfor anvendesi dette tilfabde
PEC (vand) for zinkpyrithion og PEC (porevand) for nedbrydningspro-
dukterne til beregning af riskokvotienten. Idet der anvendes PNEC-vaedier
for zinkpyrithion og pyridin sulfonsyre, beregnes riskokvotienter (Rq =
PEC/PNEC) som angivet i tabd 4.10.



Tabel 4.10

Beregning af risikokoefficienter (Rq) for zinkpyrithion og dets ned-
brydningsprodukter.

Calculation of risk quotients (Rq) for zinc pyrithione and its metabolites.

Stof PNEC Lystb&dehavn Sejlrute
Substance Pleasure craft harbour Navigation route
PEC! Rq" PEC" Rq"
[LglL] [LgL] [WglL]
Zinkpyrithion 01 0,56 5,6 0,0053 0,05
Zinc pyrithione 17 17 0,022 0,22
Nedbrydnings- 30 16 0,05 0,037 0,0012
produkter 2,7 0,09 0,042 0,0014
Metabolites

A, averste vaedi, fotolyse inkluderet; nederste vaedi; fotolyse ikke inkluderet.
A, upper value, photolysisincluded; lower value; photolysis not included.

De angivne risikokvotienter er beregnet ud fra "realistiske worst-case scena-
rier" (bilag 1), der bl.a. bygger paen antagelse om, at 70% af lystbalene er
pdat en bundmaling, som indeholder zinkpyrithion. Ud fra antagelsarne i
simuleringen og de beregnede PEC-vaedier vurderes det, at der inden for
lystbédlehavnen er en risiko for kroniske gkotoksiske effekter, idet zinkpyrithi-
on antages at blive tilfat konstant ved udludning fra bundmaling. Risikokvoti-
enten for zinkpyrithion uden for lystbalehavnen er mellem 0,05 og 0,22, og her
skannes risikoen for &kotoksiske effekter af zinkpyrithion at vaee lav. Risko-
kvotienten uden for lystbélehavnen er sandsynligyis tattest pa0,05, hvor foto-
lyse er inddraget i beregningen af PEC, da der ikke forventes stare skygge-
virkninger paen aminddlig sgjlrute.

Inden for lystbalehavnen vurderes der at vaee en lav risiko for dotoksiske
effekter af de stabile nedbrydningsprodukter fra omdannelsen af zinkpyrithi-
on, og denne risiko skannes at vaee meget lav i omrader uden for lystbalehav-
nen.



Testmalinger

Udvaskningsforsag

5 Biocidfrie malinger

51 Undersagdser af biocidfrie malinger

Pilotforsay med mekanisk rensning a to biocidfrie bundmalinger blev gen-
nemfat af Dansk Sejlunion og Hempel i sglsasonen 1998 (Dansk Sejlunion &
Hempel 1999). De to malingtyper var en eksperimentel silikoneholdig maing,
86330, og en epoxy-baseret maling, High Protect 35651, der er et kommer-
cidt produkt beregnet til forebyggelse mod osmose. De miljamassige egen-
skaber af de to biocidfrie malinger blev undersayt ved @otoksikologiske labo-
ratorietest af vandprever fra udvaskningsforsay med maede paneler. De
@otoksikologiske test omfattede den marine granalge Skeletonema costatum
og det marine krebsdyr Acartia tonsa. Da effekter af stoffer, der udludes fra
maingerne, kun er undersajt i test med to vandlevende organismer, er der
anvendt en opstilling, som sikrer en "worst-case” situation i udvaskningsforse
get.

Forholdet mellem det malede areal og den omgivende vandmaegde i udvask-
ningsforsayet blev fastlagt efter beregninger ud fraforholdene i Jyllinge Lyst-
balehavn. Pabaggrund af vurderinger fra Dansk Sejlunion (personlig kommu-
nikation med Steen Wintlev-Jensen, Dansk Sejlunion) er det antaget, at bale-
ne i havnen udgaes af 360 sglbdle med et samlet nedsaeket bundareal pa
6840 nt (360 x19 n¥) og 60 motorbale med et samlet nedsaaket bundareal pa
1320 n¥ (60 %22 n¥). Jyllinge Lystbalehavn har et areal paca. 31.500 nt og
en gennemsnitlig vanddybde pa2,3 m, hvorefter vandmaegden i havnen kan
beregnes til 70.450 v (jf. bilag 1, tabel A.1). Ud fra disse antagelser er for-
holdet mellem det malede bundareal pahavnens lystbdle og vandmaagden i
havnen beregnet til 0,11 nt:1 n¥. Forholdet mellem det malede areal og det
samlede vaskevolumen i udvaskningsforsayene var 1,5 nt:1 nt. Den maede
overflade pr. volumenenhed var sdedes 13-14 gange stare i udvaskningste-
sten, end dette forhold ville vaee, hvis balene i Jyllinge Lystbalehavn var me-
let med samme maling.

52 Udvaskningsforseg og gkotoksikologiske test

L aboratorieforsayene omfattede to biocidfrie malinger (1 og 2 nedenfor) samt
Hemped's Antifouling Nautic 76800, der er en organotin-baseret bundmaling
til storskibsfart. Testmalingerne i undersayel sen var fdgende:

En eksperimentel 86330 maling (dlikone-holdig)
High Protect 35651 (epoxy-baseret)
Hempd's Antifouling Nautic 76800 (organotin-baseret)

Udvaskningsforsayene blev udfat i helstdte glasakvarier med 38 liter filtreret
havvand. Fire paneler, der var pdat testmaling pabegge sider, blev nedsaaket
i hvert akvarium, sdedes at kun den malede del af panelerne var i kontakt
med havvandet. Den malede overflade pa ét pandl var 150 cn?. Vandet i
akvarierne blev kontinuert beluftet med en svag stran af atmosfaeisk |uft, og
fordampet vaske blev erstattet en gang om ugen. Akvarierne blev dakket
med sort plastic og blev placeret ved 20°C. Vandprever fra akvarierne blev
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@kotoksikol ogiske test

Vaksthaenningstest med

alger

indsamlet efter O, 6, 13, 20 og 34 dage. Den faste dag af udvaskningsforsayet
(dag 0) blev udtaget 0,5 liter fra hvert akvarium efter 3 timer, mens der til de
avrige tidspunkter blev udtaget 9 liter fra hvert akvarium. Ved hver udtagning
af 9-liters vandpraver blev ét pane fjernet fra akvarierne, sdedes at forholdet
mellem det malede areal og vaskevolumnet forblev uaadret gennem udvask-

ningsforsaget.

Toksiciteten af vandpraverne blev bestemt ved vaksthaenningstest med den
marine granalge Skeletonema costatum, der blev udfat i overensstemmelse
med procedurerne i OECD Guideline for Testing of Chemicals No. 201 "Alga
Growth Inhibition Test" (OECD 1984). Algetesten blev udfat med vandpra
ver, der var udtaget efter 0, 6, 13, 20 og 34 dages udvaskning. Resultaterne
fra denne test blev anvendt til at vabge vandprever til undersayelse af kroniske
effekter over for krebsdyr og bestemmelse af potentielt bioakkumulerbare
stoffer.

Pabaggrund af resultaterne fra algetesten blev toksiciteten af vandprever, der
var udtaget efter 13 og 34 dage, bestemt ved test med det marine krebsdyr
Acartia tonsa. Giftigheden over for A. tonsa blev undersat ved screening-
stest for akut toksicitet (1SO 1998) og ved test for kronisk toksicitet, der blev
udfat som beskrevet af Danmarks Miljaindersayel ser (1986) og Johansen &
Mdnlenberg (1987). Forekomsten af hydrofobe, potentielt bioakkumulerbare
stoffer i udvaskningsvandet blev bestemt i overensstemmelse med OECD
Guiddline for Tegting of Chemicas No. 117 "Partition Coefficient (n-
octanol/water), High Performance Liquid Chromatography (HPLC) Method"
(OECD 1989).

De anvendte materider og metoder er udfaligt beskrevet i rapporten "Eco-
toxicologica tests of leachates of antifouling paints’ (Bjgnestad et al. 1999),
der ogsaindeholder en detaljeret beskrivelse af undersayelsens resultater. De
fdgende afsnit sammenfatter de vigtigste resultater.

Toksicitetstesten med S. costatum viste, at udvaskningsvandet fra High Pro-
tect 35651 ikke haenmede algernes vakst. Derimod afgav bale Hempel's
Antifouling Nautic 76800 og den eksperimentelle 86330 maling stoffer til det
omgivende vand, der medfate en haenning af algernes vast (tabel 5.1).

Tabel 5.1

Haenning af valisten for Skeletonema costatum ved test af udvasknings-
vand i en koncentration pa900 mL/L.

Inhibition of growth of Skeletonema costatum of leachates in a concen-
tration of 900 mL/L.

Testmaling V alsthaenning (%)
Test paint Inhibition of growth (%)
dag 0 dag 6 dag 13 dag 20 dag 34
day O day 6 day 13 day 20 day 34
Kontrol <1 <1 <1 <1 <1
Control
High Protect 35651 <1 <1 <1 <1 <1
Eksperimentel 86330 2 48 100 100 100




Hempel's Antifouling
Nautic 76800

100 100 100 100 100

Toksicitetstest med Acartia

tonsa

Da resultaterne med den eksperimentelle 86330 maling (tabel 5.1) var over-
raskende, har Hempel's laboratorium gennemfat yderligere udvaskningstest
med anvendelse af den metode, der er beskrevet ovenfor (personlig kommu-
nikation med Susanne Holm Faarbak, Hempel). | disse forsa blev der ind-
samlet udvaskningsvand efter 20 dage, hvorefter toksiciteten af de kodede
vandprever blev bestemt af VKI. Vandprever frato uafhaaegige udvasknings-
forsgy med den eksperimentelle 86330 medfate en haenning af S. costatum
pahenholdsvis 78% og 100%. Udvaskningsvand fra en anden maling, 97003
057, hvis sammensaming er meget lig den eksperimentelle 86330, medfate
ingen haenning af algevaksten. Imidlertid kunne forsayet med 97003-057 ma-
lingen ikke reproduceres, da en ny laboratoriebatch af malingen, 97003-128,
medfate en 90% haenning af S. costatum (personlig kommunikation med
Susanne Holm Faarbak, Hempe!).

Mens de yderligere udvaskningsforsay med den eksperimentelle 86330 maling
generelt bekrafter resultaterne i tabel 5.1, tyder de divergerende resultater for
97003 malingen p3 a variationer af produktionsteknisk eller pdaingsmassig
art har stor indflydelse paudiudningen af stoffer fra den malede overflade.
Det har ikke vaeet muligt a natil en afklaring of disse forhold i forbindelse
med denne undersagel se.

Vandprever fra udvaskningsforsayet med High Protect 35651 medfate ingen
akut toksicitet over for A. tonsa i screeningstest. Derimod viste den kroniske
toksicitetstest, at ufortyndede vandpraver fra udvaskningsforsayet med High
Protect 35651 haenmede udviklingen af Acartia nauplier, mens der ikke blev
observeret nogen haenning, na vandpreverne blev fortyndet 10 gange (100
mL/L) (figur 5.1). Da der heller ikke blev observeret effekter paagproduktio-
nen ved en koncentration pa100 mL/L, var NOEC (NOEC, No Observed
Effect Concentration) lig med 100 mL/L for udvaskningsvandet fra High
Protect 35651.

| modsatning til High Protect 35651 var udvaskningsvandet fra forsaget med
den eksperimentelle 86330 maling akut toksisk over for A. tonsa, idet dalelig-
heden af voksne Acartia var 100% for ufortyndede vandprever udtaget efter
henholdsvis 20 og 34 dage. Udvaskningsvand, der blev fortyndet 10 gange
(100 mL/L), medfate en dalelighed pahenholdsvis 40% (20 dage) og 20%
(34 dage). | den kroniske toksicitetstest var der ingen udvikling af nauplier til
copepoditter og voksne ved pdvirkning med udvaskningsvand fortyndet til 100
mL/L (vandpreve udtaget efter 13 dage) og 10 mL/L (vandpreve udtaget
efter 34 dage) (figur 5.2-5.3). Pabaggrund af disse resultater konkluderes
det, at NOEC var mindre end 10 mL/L for udvaskningsvandet fra den ekspe-
rimentelle 86330 maling.
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Figur 5.2

Udvikling af nauplier, copepoditter og voksne i udvaskningsvand fra
den eksperimentelle 86330 maling, dag 13.

Development of nauplii, copepodites and adults in leachate from the
experimental 86330 paint, day 13.

1000

900

800

700

Laengde (um)

100-H
04 T T

T T T T T T T T T
N1 3 N1 5 N2 5 Cl 5 c1L 7 c2 7 c2 10 adult 10 female 12 male 12  female 17  male 17

Livsstadium, testdag

OKontrol B10mL/L 0100 mL/L O 1000 mL/L

Figur 5.3

Udvikling af nauplier, copepoditter og voksne i udvaskningsvand fra
den eksperimentelle 86330 maling, dag 34.

Development of nauplii, copepodites and adults in leachate from the
experimental 86330 paint, day 34.

Vandprever fra udvaskningsforsaget med Hempel's Antifouling Nautic 76800
havde en hg akut toksicitet over for A. tonsa, idet vandpreven, der blev udta-
get efter 20 dage og fortyndet 100 gange (10 mL/L), medfate en dalelighed
pa100%. Der var ingen udvikling af nauplier til copepoditter og voksne ved
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p&virkning med udvaskningsvand fortyndet til 0,1 mL/L (vandpreve udtaget
efter 13 dage). Pabaggrund af disse resultater konkluderes det, at NOEC var
mindre end 0,1 mL/L for vandprever fra udvaskningsforsayet med Hempel's
Antifouling Nautic 76800.

NOEC-vaedier for akutte og kroniske effekter er angivet i tabel 5.2.

Tabel 5.2

NOEC-veedier bestemt i test med Acartia tonsa (NOEC, No observed
effect concentration).

NOEC values determined in tests with Acartia tonsa (NOEC, No obser-
ved effect concentration).

Dag for pravetag- NOEC NOEC NOEC
ning af udvask- akut udvikling agklakning
ningsvand acute development egg hatching
Day for sampling (mL/L) (mL/L) (mL/L)
of leachate
Kontrol ! 1000 1000 1000
Control
High Protect 35651 A 1.000 100 100
Eksperimentel 86330 4 <100 <10 10%
Hempel's Antifouling % <1 <01”
Nautic 76800 '

n-Oktanol-vand-

fordelingskoefficient

70

A, test udf@t med udvaskningsvand udtaget efter 13 dage; -, ikke bestemt.
A, test perfomed with leachate taken after 13 days, -, not determined.

n-Oktanol-vand-fordelingskoefficienten (log K,,) anvendes normalt som et
udtryk for kemiske stoffers iboende evne til a bioakkumuleres i vandlevende
organismer. Stoffer, hvor log K,,, >3, anses for at vaee potentielt bioakkumu-
lerbare. Den gennemfate undersajelse var en kvalitativ test, hvor log K,,
blev bestemt for stoffer i udvaskningsvand, men hvor koncentrationen af
stofferne ikke blev bestemt.

Seks forbindelser med log K,,, >3 blev pdist i en vandprave fra udvasknings-
forsgget med High Protect 35651 ved neutra pH. Imidlertid var der nogen
analytisk usikkerhed, da disse forbindelser gav sma areder i HPLC-
kromatogrammer, og fire forbindelser blev kun p&ist i én af to andyser. Ved
pH 2 blev fundet 12 forbindelser med log K,, >3. Selvom resultaterne ba
fortolkes med forsigtighed, pdviser undersayel sen tilstedevaeelsen af potentielt
bioakkumulerbare stoffer i udvaskningsvandet fra High Protect 3565. Af
disse stoffer vurderes hovedparten at have en log K,,, mellem 3 og 4.

Fire forbindelser med log K,,, >3 blev pdist i en vandprave fra udvasknings-
forsgget med den eksperimentelle 86330 maling ved neutra pH. Ved pH 2
blev p&ist 12-15 forbindelser med log K, >3. Resultaterne viser, at der wk-
vaskes potentielt bioakkumulerbare stoffer til det omgivende vand i udvask-
ningsforsa med den eksperimentelle 86330. Ligesom det var tilfabdet med
High Protect 3565, vurderes hovedparten af disse stoffer at have en log K,
mellem 3 og 4.



Undersayelserne af log K, har sdedes vist, a der kan udvaskes potentielt
bioakkumulerbare forbindelser fra bale High Protect 35651 og den eksperi-
mentelle 86330. Det vurderes dog, at de udvaskede stoffer har et lavt bioak-
kumuleringspotentiale, da de fleste af stofferne havde en log K, <3-4, og da
der ikke blev p&ist forbindelser med log K, >5. Stoffer med log K, mellem
3 og 4 vil typisk have en biokoncentreringsfaktor pa100-575 (Veith & Kosian
1983).

53 Vurdering af bioadfrie malinger

De gennemfate udvaskningsforsa) blev udfat med et forhold mellem det
maede ared og det omgivende vaskevolumen, der var mindst 13-14 gange
stare end den tilsvarende ratio i Jyllinge Lystbalehavn (jf. afsnit 5.1). For
begge biocidfrie malinger, High Protect 35651 og den eksperimentelle 86330,
havde vandprever fra udvaskningsforsay markant mindre effekt end vandpra
ver fratilsvarende forsay med den kommercielle maling Hempe's Antifouling
Nautic 76800. Det fremga af tabel 5.2, at udvaskningsvand fra High Protect
35651 og den eksperimentelle 86330 medfate NOEC-vaedier for A.tonsa,
der var henholdsvis mindst 1.000 og 100 gange hgere end NOEC for udvask-
ningsvand fra Hempel's Antifouling Nautic 76800.

Vandprever fra udvaskningsforsayet med High Protect 35651 medfate ingen
haenning af S. costatum, og kroniske effekter paA. tonsa blev kun observeret
ved ufortyndet udvaskningsvand (NOEC = 100 mL/L).

Vandprever fra udvaskningsforsayet med den eksperimentelle 86330 maling
var toksiske over for S. costatum samt i akutte og kroniske test med A. ton-
sa (NOEC, akut <100 mL/L; NOEC, kronisk <10 mL/L). Imidlertid er der
forhold omkring udludningen af stoffer fra denne type maling, som ikke er
fuldt belyst (jf. resultater med S. costatum). Disse forhold bg undersayes
naemere, inden der foretages en endelig vurdering af malingens miljaegenska-
ber.
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6 Konkluson

Fdgende konklusioner kan afledes af denne undersayelse:

Biotilgaageligt kobber er meget giftigt over for vandlevende organismer.
Kobbers potentielle giftvirkning i vandmiljeet reduceres ved binding til organ-
ske stoffer og sedimenter, der medfaer, at den aktuelle biotilgaagelighed af
kobber er lav. Forstyrrelser af sedimentet, og de deraf fdgende aadrede ilt-
forhold, vil imidlertid kunne remobilisere bundet kobber, og sdlanne aadringer
vil muligvis kunne medfae effekter over for fdsomme organismer i naeheden
af havneomréader og klapningspladser.

DCOI omdannes hurtigt til nedbrydningsprodukter i havvand, hvor der er
fundet halveringstider pamellem 11 og 14 timer. Omdannelsen af DCOI er
vasentligt hurtigere i akvatisk sediment, idet der er pist haveringstider pa
mindre end 1 time. DCOI er meget giftigt over for vandlevende organismer,
idet de laveste effektkoncentrationer (EC/LC50) er lavere end 10 pg/L. Den
akvatiske toksicitet af det stabile nedbrydningsprodukt N-(n-octyl) malona-
minsyre er flere starelsesordener mindre, idet de laveste effektkoncentratio-
ner (LC50) vurderes at vaee mellem 90 og 160 mg/L.

Pa baggrund af 'redlistiske worst-case scenarier” e risikokvotienter
(PEC/PNEC) for DCOI beregnet til 8,7 for lystbalehavnen og 0,1 for sglru-
ten. Ud fra antagelserne i beregningerne vurderes det, at der inden for lystba
dehavnen er en risiko for kronisk @kotoksiske effekter, idet DCOI antages at
blive tilfat konstant ved udludning fra bundmaling. Risikokvotienten for DCOI
uden for lystbaehavnen er mindre end 1, og her skannes risikoen for gotok-
siske effekter at vaee lav. De beregnede eksponeringskoncentrationer (PEC)
bygger parealistisk konservative forudsatninger, som medfaer, at vaedierne
for PEC i praksis kun gatdent vil overskrides. N& béalene tages op af vandet
ved sglsasonens afdutning, vil DCOI sandsynligvis hurtigt blive elimineret, da
DCOI enten omdannes i vandfasen eller bindes til sedimentet, hvor det an-
dannes med en meget kort haveringstid.

Zinkpyrithion omdannes meget hurtigt ved fotolyse og biologisk nedbrydning.
Zinkpyrithion er meget giftigt over for vandlevende organismer, idet de lave-
ste effektkoncentrationer (EC/LC50) er lavere end 10 pg/L. Giftigheden af
de stabile nedbrydningsprodukter omadin sulfonsyre og pyridin sulfonsyre er
flere starelsesordener mindre, idet de laveste effektkoncentrationer (LC50)
for disse forbindelser er henholdsvis 36 og 29 mg/L.

Ved anvendelse af de samme "redlistiske worst-case scenarier” som for
DCOI er riskokvotienter (PEC/PNEC) for zinkpyrithion beregnet til: 5,6-17
for lystbalehavnen og 0,05-0,22 for sglruten. De laveste risikokvotienter er
baseret paAPEC-vaedier, hvor fotolytisk omdannelse af zinkpyrithion er anta-
get i beregningerne, mens de hgeste risikokvotienter bygger paberegninger,
hvor der helt ses bort fra fotolytisk omdannelse. Ud fra antagelserne i bereg-
ningerne vurderes det, at der inden for lystbalehavnen er en risiko for kronisk
otoksiske effekter, idet zinkpyrithion antages at blive tilfat konstant ved
udludning fra bundmaling. Risikokvotienten for zinkpyrithion uden for lystba
dehavnen er under 1, og her skennes risikoen for gotoksiske effekter at vaee
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lav. Risikokvotienten uden for lystbélehavnen er sandsynligvis tattest pa0,05,
hvor fotolyse er inddraget i beregningen, da der ikke forventes vedvarende
skygge paen amindelig sgjlrute. Som beskrevet for DCOI medf@er de reali-
stisk konservative forudsatninger, a de beregnede PEC-vaedier i praksis kun
galdent vil overskrides. Zinkpyrithion vil sandsynligvis hurtigt blive imineret,
na lystbéene tages op af vandet ved sgjlsasonens afdutning, som fdge af
stoffets korte halveringstid i vand og sedment.

Vandprever fra udvaskningsforsayet med High Protect 35651 medfate ingen
haenning af vaksten af S. costatum, og kroniske effekter paA. tonsa blev kun
observeret i ufortyndet udvaskningsvand (nul-effekt-koncentration, NOEC =
100 mL/L). Vandprever fra udvaskningsforsayet med den eksperimentelle
86330 maling udviste toksicitet over for S. costatumsamt i akutte og kroniske
test med A. tonsa (NOEC, akut <100 mL/L; NOEC, kronisk <10 mL/L).
Imidlertid er der forhold, der tyder pd at variationer af produktionsteknisk
eler pdaingsmassig art kan pdirke udludningen af stoffer fra denne type
maling. Disse forhold ba undersayes neemere, inden der foretages en endelig
vurdering af malingens miljaegenskaber. Udvaskningsvandet fra begge de
biocidfrie malinger havde markant mindre effekt end vandpraver fra tilsva-
rende forsay med den organotin-baserede Hempel's Antifouling Nautic
76800. Udvaskningsvand fra High Protect 35651 og den eksperimentelle
86330 medfate kroniske NOEC-vaedier for A. tonsa, der var henholdsvis
mindst 1.000 og 100 gange hgere end de tilsvarende NOEC for udvasknings-
vand fra den organotin-baserede maling.
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Bilag 1 Modéd til beregning af ekspone-

1.

ringskoncentrationer (PEC)

Indledning

| dette bilag beskrives den eksponeringsmodel, der blev anvendt til beregning
af eksponeringskoncentrationer PEC (Predicted Environmental Concentrati-

on)

af DCOI og zinkpyrithion (ZPT) samt deres vigtigste nedbrydningspro-

dukter.

Den opstillede model benytter modelleringsprincipper, der generelt anvendes
ved bestemmelse af PEC. Talrige modeller til eksponeringsberegninger er
beskrevet i litteraturen. Her kan bl.a. nagnes:

2.

SimpleBox, som er en "multi-compartment” model baseret pafugacitets-
princippet (Fredendund et al. 1995). Modellen anvendes i Technical
Guidance Document (TGD) til generisk riskovurdering af enkeltstoffer
(EC 1996). Den er sdedes ogsdinkorporeret i EDB-modellen EUSES,
som er en "eektronisk” udgave af TGD (European Chemicals Bureau
1997).

EUSES har endvidere inkluderet et modul til estimering af PEC for anti-
begroningsmidier.

CHARM-modellen, som anvendes ved riskovurderinger af offshore-
kemikdier (Karman et al. 1996).

EXAMS, som er et interaktivt computerprogram til smulering af skabnen
af miljdremmede stoffer i akvatiske dkosystemer (Burns et al. 1981).

Opstilling af beregningsmodel

Generdlt besta eksponeringsvurderinger af fdgende elementer:

Opstilling af scenarier, der beskriver de miljgarametre, som har betyd-
ning for emissionen og skabnen af stofferne

Bestemmelse af emissionen af kemikalier
Beregning af PEC i relevante delmiljaer
Fdsomhedsanalyse, hvor PEC's relative afhaagighed af de parametre,

som indga i standardscenerierne, samt PEC's relative afhamgighed af
stof parametrene, beregnes

Disse elementer blev ogsdanvendt i neevaeende eksponeringsberegninger.

2.1

Scenarier



Der er opstillet 2 standardscenarier til beregning af eksponeringskoncen-
trationer (PEC):

1. Lystbalehavn. Som standard lystbalehavn er Jyllinge Lystbalehavn vagt.
Denne lystbalehavn er valgt som en redlistisk "worst-case”, idet havnen
har et hgt antal bale i forhold til havnens vandvolumen og et lavt vand-
skifte. Det samlede havneareal medtages i scenariet, og det antages, at
der er total opblanding i hele havneomréalet.

2. Staekt befaedet sgjlrute. Som standard befaedet sgjlrute er passagen ved
Kronprins Frederiks Bro (ved Frederikssund) valgt; dels fordi den er re-
lativt staekt befardet med lystbale, og dels fordi der er optatlinger af hvor
mange bale, der passerer under Kronprins Frederiks Bro. Scenariet an-
fatter en vandsgle med en laagde i sgjlretningen pal m og en bredde sva-
rende til balenes bredde. Der antages fuldstamdig opblanding i vandsglens
dybderetning.

Begge standardscenarier er sdedes placeret i Roskilde Fjord.
Hvert scenarie blev karakteriseret m.h.t..

Vandskifte

Netto vandudvekdingen mellem Roskilde Fjord og udidet ved Isefjord blev
antaget at svare til netto ferskvandstilf@aden til fjorden, som er angivet til at
vaee ca. 1,25 x10* m® xs* pr. m &f fjordens langde (Harremoés & Mamgren-
Hansen 1989). Da Roskilde Fjord er ca. 38 km lang (Harremoés & Mam-
gren-Hansen 1989), tilfa@es i at ca. 410.400 nt vand/dag. Med et overflade-
areal paca 125 kn? svarer dette til en netto vandudveksing pa 0,003
m*/n?/dag. Netto vandudveksingen er sdedes meget lav. DHI (1994) angiver
sdedes ogsj at vandstanden i Roskilde Fjord primeet er bestemt af vindfar-
hold og tidevandsvariationer. Vandstandsvariationerne er bestemmende for
stranforholdene og dermed for fjordens vandskifte. De staste vandstandsva-
riationer induceres af vinden, men tidevandet er bestemmende for de regel-
massige minimale variationer og dermed for hvilket mindste vandskifte, der
forekommer pakort sigt. Ved Hundested i nord er tidevandets normale sta-
relse ca. 20 cm, hvilket er tilsvarende den daglige variation ved roligt ver,
som er observeret af brovagten ved Kronprins Frederiks Bro ved Frederiks-
sund. | bunden af fjorden ved Roskilde er tidevandsvariationen nede pa6 — 7
cm (DHI 1994). Pagrund af vinden er dmindeligt forekommende variationer
over |amgere perioder dog langt stare.

For Jyllinge Lystbalehavn er det primaet nordvestlige vinde, der kan
give op til 1 m hgvande og sydatlige og sydlige vinde, der kan give
0,5-1,0 m lavvande. Vandstandsdata (for &ene 1996, 1997, 1998) for
en station ved Vaesoro A, som Igber ud i Roskilde Fjord nogle kilo-
meter nord for Jyllinge Lystbalehavn, giver en gennemsnitlig samlet
daglig aadring i vandstanden paca. 0,6 m'dag (0,6 n¥/n¥/dag). Vand-
standsdata er erhvervet fra Ivar Thorstein Hansen, Roskilde Amit.
Dette tal er benyttet som udtryk for vandudvekdingen i Jyllinge Lyst-
balehavn.

For passagen ved Frederikssund er forskellen mellem daglig mini-
mum og maksmum vanddybde (i perioder uden kraftig blast, hvor
forskellene kan vaee mere betydelige) angivet af brovagten pabroen



til at vaee ca. 0,2 m. Derudover vil vindforhold bidrage til vandskiftet.

Det er ikke lykkedes at faeksakte data for variationen af vanddybden
under Kronprins Frederiks bro, men vandskiftet vil sandsynligvis som

minimum vaee paniveau med vandskiftet i Jyllinge Lystbalehavn og

ved Vaeebro. Derfor er der ligeledes antaget en vandudveksling pa
ca. 0,6 m?/n/dag for passagen ved Frederikssund.

For begge scenarier er det antaget, at stofkoncentrationen i det vand, der
transporteresind i det betragtede vandomrade, er ubetydelig.

Vanddybde.

Indhold og karakterisering af suspenderet materiale. Det suspenderede
materiale blev karakteriseret m.h.t. indhold af organisk materide. Det
suspenderede materiale blev endvidere antaget at have et tilstralekeligt
hgt indhold af mineraler, sidet kunne antages at vaee negativt |adet.

Sdlinitet.

Temperatur. Temperaturen er her sat til 12,5°C, svarende til den gen-
nemsnitlige lufttemperatur i perioden april - september (balsasonen er ty-
pisk fradutningen af april frem til begyndelsen af oktober).

pH.
Antal n? bundared af skibe, som er i vandomralet, pr. tidsenhed.

Procentdelen af skibene, der har bundmaling med det undersagte antibe-
groningsmiddel (P).

Sedimentets vandhold. Bortset fra et lavere indhold af organisk kulstof i
sedimentet blev sammensatningen af det averste sedimentlag antaget at
vaee identisk med sammensatningen af det suspenderede materiale. &-
dimentet blev antaget at vaee anaerobt.

Antal balei det betragtede vandomrale.

Dansk Sglunion (personlig korrespondance med Steen Wintlev,
Dansk Sejlunion) har videregivet oplysninger om, hvor mange bale
(sgIbale og motorbale), der kan vaee i Jyllinge Lystbalehavn. Dansk
Seilunion har endvidere skanet badenes gennemsnitlige vale overfla-
detil ca 18 nv.

Statistikker over passagen a lystfartger for 1995, 1996 og 1998
(Kronprins Frederiks Bro 1996, 1998, 1999) er benyttet til fastssttelse
af antallet af lystbale og motorbde, der passerer broen. Det gen-
nemsnitlige daglige antal passager i hgsasonen (magj — august) er ke-
stemt ud fra disse statistikker til ca. 70 lystfartger pr. dag. Fordelin-
gen a lystfartger mellem sgjlbdle og motorbdle og dermed balenes
gennemsnitlige vale overflade er antaget at vaee den samme som for
Jyllinge Lystbalehavn.

Gennemsnitlig opholdstid for balens tyngdepunkt i vandomradet:
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For lystbalehavnen blev det antaget, at ale balene er i havnen.
Dansk Sgjlunion oplyser, at pladserne er fyldt op fra ca. medio mg til
ultimo september. | sommerferieperioden (1. juli — 15. august) er ca.
1/3 af balene vak, og der er stort set ingen gaster i havnen, da dens
beliggenhed er uhensigtsmassig for turister pave] gennem Roskilde
Ford (personlig korrespondance med Steen Wintlev, Dansk Segjluni-
on). En antagelse om, at ale balpladserne hele tiden er fyldt op, vil
sdedes overestimere den samlede udludning af antibegroningsmidler
til havnen.

Dansk Sglunion (personlig korrespondance med Steen Wintlev-
Jensen, Dansk Sgjlunion) oplyser endvidere, at passagen ved Frede-
rikssund sker med relativt lille hastighed pagrund af det sneere far-
vand og de mange bale. Sejlhastigheden ved passage skanes at vage
ca. 3-4 knob, hvilket svarer til 5,5 — 7,4 km/time. Opholdstiden af en
béds tyngdepunkt i den betragtede vandsgle er sdedes paca. 5,6 x10°
—7,5 x10° dage.

| tabel B1.1 er der givet en oversigt over de parametre, hvormed de to scena-
rier er karakteriseret. Disse parametre er anvendt i basi sberegningerne.

Tabel B1.1
Opstilling af standardscenarie.
Standard scenario.

Parameter Bemaekninger Enhed Standardscenarie

Type Hawn Befaedet sgjirute

Udvalgt sted Jyllinge Lystb&ehavn |Kronprins Frederiks Bro
ved Frederikssund

pH 7 7

[1tforhold (vandsgle) aerob aerob

[1tforhold (sediment) anaerob anaerob

Salinitet FraHarremoés & Malmgren- %o 145 145

Hansen (1989)

Temperatur Fra Fredenslund et al. (1995) °C 125 125

Suspenderet materiale |Fra Fredenslund et al. (1995) mg/l 18 18

Organisk kulstof (OC) i |Fra Fredenslund et al. (1995) vagtpct. 8 8

suspenderet materiale

Organisk kulstof (OC) i |Fra Fredenslund et al. (1995) vagtpct. 5 5

sediment

Vandindhold i Fra Fredenslund et al. (1995) vagtpct. 80 80

sediment

Densitet af sedimentet |Fra Fredenslund et al. (1995) kg/n? 1.200 1.200




Parameter Bemaekninger Enhed Standardscenarie
Vanddybde Oplysninger fra Dansk m 23 42
Sejlunion samt fra Ulrik Forskellenmellem | Typisk variationi
Petersen, brofoged ved middel hgvandeog  |dagnet: 0,6 m
Kronprins Frederiks Bro (v. middel lavvandeer  |Min. dybde ved staek
Frederikssund). oplyst at vaeeca. Im. |blast: 35m
Den dagligetide- Max dybde ved blast:
vandsvariation er her |54 m
sat til 0,6 m.
Min dybde ved kraftig
blast: 1,4 m
Max dybde ved kraftig
blast: 2,9 m
Betragtet areal Oplysninger fra Dansk nt Lystb&ehavnens 2x1m” b&enes
Sejlunion. areal, ca 31.500 bredde
Netto sedimentation  [FraBachet al. (1986) m sediment/ & 0,01 0,01
Sedimentationshastig- |Fra Fredenslund et al. (1995) m/d 10 10
hed
Resuspensionshastig- [Beregnet ved at satte netto m sediment/ & 0,017 0,017
hed sedimentationshastigheden lig
med 0,01 m/&.
Vandskifte nv/nf/dag 06 06
% af skibene med Hempel (ved M.W. % 70 70
undersayt bundmaling | Christoffersen) vurderer, at 30-
70% af bé&enei en havn er
malet med en bundmaling
indehol dende et organisk
aktivt stof. For at sikre et
realistisk "worst case” estimat
er denne procentdel sat til 70%
Antal bée pr. dag Baseret pdoplysninger fra 400 70
Dansk Sejlunion og statistikker
for passagen af lystfartger ved
Kronprins Frederiks Bro (ved
Frederikssund)
Opholdstid for badenes dage er der altid 7,540°
tyngdepunkt i
vandomradet
2.2 Emission af antibegroningsmidler
Hastigheden, hvormed antibegroningsmidlet frigives til vandmiljeet, udtrykkes

som:
U = [frigivet masse pr. ared pr. tidsenhed].
Maing af realistiske frigivel seshastigheder af antibegroningsmidler er behaftet
med store problemer, da frigivelseshastigheden er afhaegig af en rakike fakto-
rer, som

tiden efter pdaingen af malingen. Frigivelseshastigheden er ofte fundet

at aftage som funktion af tiden, pga. den faldende koncentration af stof-
fernei maingen
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tykkelse af malingdaget
afgivelse af andre stoffer i malingen

ydre omstaedigheder som, hvorvidt baen ligger tiller eler g, stranfor-
hold/vandskifte, temperatur m.v. Frigivel seshastigheden er typisk hgere,
na balen sgler, end na den ligger i havn.

Der foreligger et udkast til standard (1SO 1999), hvorefter frigivel seshastig-
heden af antibegroningsmidler kan beregnes. Frigivel seshastigheden bestem-
mes ud fra et estimat over malingens levetid, hvor det smpelt antages, at a
begroningsmiddel frigivesi Idbet af levetiden. Der regnes med en hgere frigi-
velsesrate i de faste 14 dage, efter at maingen er pdat balen. Efter 14 dage
antages frigivelsesraten at vaee konstant. Standarden tager ikke hgde for, at
frigivelsen under sgjlads sandsynligvis er hgere, end na balen ligger i havn, og
vil derfor sandsynligvis overestimere frigivel seshastigheden, n& bélen ligger i
havn og under-estimere frigivel seshastigheden ved sglads. Udkastet til stan-
darden foredd endvidere typiske filmtykkelser og levetider for forskellige
malinger (1SO 1999). Tykkelsen af det afdidte filmlag pa6 maneder (svaren-
de til en sgjlsason) kan ud fra standardforsagets fored &de filmtykkelser og
levetider, beregnes til 42 mm (oplasdig matrix), 38 mm (uoplasdig matrix), 45
mm (tinbaseret salvpolerende maling) og 50 mm (tinfri selvpolerende maling).
Disse lagtykkelser er i god overensstemmelse med, at Hempel har estimeret
det gennemsnitlige afdidte filmlag til 42 nm pr. sglsason for lystbale i Dan-
mark (Hempel 1999c). Hempel har baseret beregningerne pa hvor meget
bundmaling, der sabges til det danske marked pr. & samt antalet af lystba
de/motorbale over 6 m (svarende til dem, der males) samt deres gennemsnit-
lige bundared.

Til smulering af den forayede frigivel seshastighed ved sgjlads antages det, at
60 nm af filmlaget dides af ved 6 maeders konstant sgjlads. Til smulering af
den lavere frigivelseshastighed, n& balen ligger i havn, antages det, at 30 m
af filmlaget dides af, hvis balen konstant ligger i havn i 6 maeder. Disse
antagelser svarer til, at balene er ude at sgjle i ca. 2 méneder af en sgjlsason
og ligger i havn i de resterende 4 méneder, samt at frigivelseshastigheden er
dobbelt sistor ved sgjlads sammenlignet med, na béalen ligger tille.

Ud frafortrolige oplysninger fra Hempel (Hempel 1999b) omkring indhold af
antibegroningsmidler, tastofindhold, massefylde kan den gennemsnitlige frigi-
velseshastighed for de to typer antibegroningsmidlier beregnes. Resultatet af
disse beregninger er angivet i tabel B1.2.

Tabel B1.2
Beregnede gennemsnitlige frigivel seshastigheder.
Calculated average release rates.

Antibegroningsmiddel Frigivelseshastighed (U) (mg/m?/dag)

| havn Ved sejlads
DCOI 13 25
ZPT 21 41




Omsatning i vandsglen

Den samlede frigivelse af aktivstoffet til vandmasserne pr. tidsenhed udtryk-
kesi modellen ved:

Flmg/dag ] = N xA P"xu
= Ke—
Moy 00"

hvor

N erantalet af skibe, der er i vandomréalet pr. dag [bale/dag)

A e det gennemsnitlige vale bundareal [n/ba]

t  er opholdstiden for balenes tyngdepunkt i det betragtede vandomrale
[dage]

P er procentdelen af skibene, som er malet med det betragtede antibe-
groningsmiddel [%]

2.3 PEC-M odel

Moddlen deles op i fdgende dele:

1
2.

Massebalance i vandsglen
Massebalance i sedimentet

Fdgende forhold i vandsglen blev taget i betragtning:

Nedbrydningshastigheden af udgangsstoffet og den fdgende dannelse &
nedbrydningsprodukter. Aerobe forhold i vandsglen blev antaget. Tempe-
raturens indflydelse panedbrydningshastigheden blev inkluderet ved anta-
gelse om, at nedbrydningshastigheden halveres, na temperaturen fader
med 10°C (og omvendt). | modelperioden er temperaturen ikke salav, at
nedbrydningen stopper.

Abiotisk omsatning. Fotolytisk nedbrydning af ZPT er inkluderet. Hydro-
lyse er ikke vurderet at vaee en betydningsfuld reaktion for de to under-
sajte stoffer (se hovedrapporten). Fotolytisk nedbrydning er ligesom ar-
dre reaktioner temperaturafhaegig, men temperaturens indflydelse er b-
vere end for andre reaktioner. Schwarzenbach et al. (1993) angiver sde-
des, a en aedring i temperaturen pa10°C kun aedrer reaktionshastighe-
den med en faktor pAmellem 1,15 og 1,5. Temperaturens indflydelse pa
den fotolytiske nedbrydning er derfor negligeret i nsevaeende arbejde.

En faste ordens nedbrydningskinetik blev antaget for samtlige nedbryd-
ningsreaktioner.

Der blev ikke skelnet mellem oplat stof og stof bundet til oplat organisk
materiade (DOC).

Bindingen til det suspenderede materiale blev udtrykt ved en linese at
sorption.

Linese sedimentation af det suspenderede materiale blev antaget.

Resuspension af sedimenteret materiale. Resuspensionshastigheden blev
i beregningerne antaget til at vaee konstant.
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Aerob nedbrydning

92

Fdgende forhold i sedimentet blev taget i betragtning:
Sedimentation af suspenderet materiae fra det evre vandlag.
Resuspension af sediment til det evre vandlag.

En faste ordens anaerob nedbrydning. Sedimentet blev antaget at vaee
anaerobt, hvorfor kun anaerob nedbrydning blev inddraget.

Kun det sediment, som dannes i smuleringsperioden, blev betragtet.
Dette sedimentlag blev antaget at vaee fuldstaadigt homogent blandet.

En massebalance for vandsglen og sedimentet for bale udgangsstoffet og de
vigtigste nedbrydningsprodukter blev opgtillet.

Fdgende tre PEC (Predicted Environmental Concentration) blev beregnet:

PEC(vandsgle)
PEC(sediment)
PEC(sediment-porevand)

De tre koncentrationer blev sat lig med " steady-state” koncentrationen, dvs.
den koncentration, som de beregnede koncentrationer neemer sig med tiden,
na der simuleres en kontinuer frigivelse af stoffet til vandmiljeet.

For alle stoffer blev baggrundsniveauet antaget at vaee 0.

2.4 Data for aktivstoffer

24.1 DCOI

Figur B1.1 viser det forsmplede nedbrydningsmenster, som blev antaget for
DCOI. DCOI blev i faste omgang antaget at blive nedbrudt til N-(n-octyl)
malonaminsyre, som under frigivelse af CO, omdannes til N-(n-octyl) aceta-
mid samt til N-(n-octyl) b hydroxypropionamid. Disse to nedbrydningspro-
dukter antages at blive omdannet til en lang rakke forskellige organiske far-
bindelser, som er samlet under " Andre nedbrydningsprodukter”. Halverings-
tiden for denne pseudo-reaktion er antaget at vaee den samme for N-(n-
octyl) acetamid og N-(n-octyl) b hydroxypropionamid. Disse nedbrydnings-
produkter vil i et vist omfang blive mineraiseret under dannelse af CO, (hal-
veringstid for denne omdannelse er antaget ens for ale ” andre nedbrydnings-
produkter”).

Halveringstiden for omdannelsen af DCOI til N-(n-octyl) malonaminsyre blev
bestemt pabaggrund &f et forsay, hvor fjernelsen af DCOI blev mdt i havvand
fra Jyllinge Lystbalehavn over en periode pa72 timer ved 12°C (Jacobson &
Kramer 1999). Ved at minimere summen af arealerne af de relative rest af
DCOI (RRSQ), der angives af Jacobson & Kramer (1999), ved anvendelse
af fdgende ligning:



(ob t) - v. (et et
RRS(Q:é (y| (O wvere) yl( mer ))2
i y. (Observeret)
hvor
i er en numerisk reference til observationen

yi(observeret) er den mate nedbrydning (%)

yi(estimeret) er den estimerede nedbrydning (%) ved antagelse af faste o-
dens kinetik og ved antagelse df, at y,(estimeret) til tiden O = y(observeret) til
tiden O

kan halveringstiden beregnes til 12,8 timer (for replikat 1) og 15,3 timer (for
replikat 2) med en gennemsnitlig haveringstid pa 14,1 timer (ved 12°C). De
avrige haveringstider blev estimeret ud fra de kvantiteter, som pabaggrund af
eksperimentelle undersayelser (Mazza 1993) blev vurderet til at vaee til stede
efter 30 dages aerob nedbrydning (se figur B1.1).

De estimerede halveringstider for den aerobe omdannelse af DCOI ved 25°C
er givet i tabel B1.3.

Tabel B1.3

Estimerede halveringstider (dage) ved 25°C for aerob nedbrydning af
DCOI.

Estimated half-lives (days) at 25°C of aerobic degradation of DCOI.

Udgangsstoffer| DCOI | N-(n-octyl) [N-(n-octyl) b| N-(n-octyl) | Andre ned- “co,

Nedbrydningsprodukter

malonamin- | hydroxy- acetamid brydnings-

syre propionamid produkter
DCOl 0,2
N-(n-octyl) 95 327 19,7
malonaminsyre
N-(n-octyl) 19,7
b hydroxy-
propionamid
N-(n-octyl) ace- 19,7

tamid

Andre nedbryd-
ningsprodukter

66,5

14CO2

Anaerob nedbrydning

Den anaerobe nedbrydning af DCOI blev antaget at fdge det samme reakti-
onsmanster som den aerobe nedbrydning. Nedbrydningshastighederne blev
dog antaget at vaee langsommere for den anaerobe nedbrydning.

Omdannelsen af DCOI ved aerobe og anaerobe forsaysbetingelser er vist
som funktion af tiden i figur B1.2. Data fra hovedrapportens tabel 3.2 (aero-
be forhold) og 3.4 (anaerobe forhold; koncentrationer normeret til 100%) er
anvendt. Det skal bemaekes, at tidsaksen for afbildningen af de anaerobe
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forsa er 4,5 gange lamgere end tidsaksen for de aerobe forsay. Det fremga
af figur B1.2, at der herved er en rimelig overensstemmelse mellem de mate
koncentrationer for de aerobe hhv. de anaerobe forsay. Det blev derfor anta-
get i beregningerne, a haveringstiderne for reaktionerne under anaerobe
forhold er 4,5 gange laagere end under aerobe forhold.

DCOI

N-(n-octyl) malonaminsyre

Efter 30 dage ca. 15%
Anaerob @COZ
N-(n-octyl) b hydroxypro- N-(n-octyl) acetamid
pionamid
Efter 30 dage ca. 5% Efter 30 dage ca. 15%

Andre nedbrydningsproduk-
ter

Co;

Efter 30 dage ca. 20%

Figur B1.1
Nedbrydning af DCOI.
Degradation of DCOI.
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Figur B1.2
Nedbrydningsforlgb af DCOI ved aerobe og anaerobe forhold.
Degradation of DCOI under aerobic and anaerobic conditions.

Udvalgte egenskaber for DCOI og dets nedbrydningsprodukter er givet i
tabel B1.4. DCOI og de tre nedbrydningsprodukter blev antaget ikke at fore-
findes paioniseret form ved pH = 7.

Tabel B1.4
Egenskaber for DCOI og dets nedbrydningsprodukter.
Properties of DCOI and its metabolites.

Stof Molvagt (g/mol)| LogKow LogKoc
DCOl 282 28" 32
N-(n-octyl)malonaminsyre 215 200 175
N-(n-octyl) betahydroxypropionamid 201 1,77 1,789
N-(n-octyl) acetamid 171 2,74 2,756

Beregnet vha. K, Win (Syracuse Research Corporation 1996).
" Calculated by means of K ,,Win (Syracuse Research Corporation 1996).
” MAt (dataangivet i hovedrapporten), measured (data stated in the main report).

2.4.2 Zinkpyrithion (ZPT)

Figur B1.3 angiver de forenklede biologiske nedbrydningsveje for ZPT, som
blev smuleret i eksponeringsberegningerne. Det er en staek forenkling i for-
hold til de meget komplicerede nedbrydningsveje for ZPT.

Fdgende forkortelser er benyttet:

Zinkpyrithion ZPT
Pyrithion PT
Omeadindisulfid OMDS

Omadinsulfonsyre  OMSo
2-Pyridinsulfonsyre  PSoA
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Andre énringede, heterocykliske nedbrydningsprodukter karakteriseres med
betegnelserne NP1-NP5 (jf. hovedrapporten, kapitel 4). Identiteten af NP1-
NP5 er kendt af VKI.

To hovednedbrydningsveje er antaget:

1) Primaet under aerobe forhold:
ZPT ® OMDS® NP1 ® OMSo + andre forbindel ser

2) Primaet under anaerobe forhold:
ZPT® NP3+ OMDS® NP4 ® PSoA + andre forbindel ser

Det blev antaget, at OMDS, NP3, PSoA og OM So omdannes videre til andre
forbindelser, der minerdiseresi mindre omfang.

Halveringstiden for den primaee resktion (ZPT ® PT® OMDS + NP3)
blev sat til 0,5 dage. De arrige halveringstider blev estimeret ud fra de kvan-
titeter, som blev fundet i de aerobe og anaerobe nedbrydningsforsay, hvor
stofkoncentrationerne blev mat som funktion af tiden (disse forsay er omtalt i
hovedrapporten).

De estimerede halveringstider for den aerobe og anaerobe nedbrydning er
givet i tabel B1.5 og B1.6. Mdte og beregnede koncentrationer er gengivet i
figur B14.

Tabel B1.5

Modelsimulering af aerob biologisk nedbrydning af zinkpyrithion. Esti-
mer ede halveringstider (dage) ved 25°C.

Model simulation of aerobic biodegradation of zinc pyrithione. Estima-
ted half-lives (days) at 25°C.

Nedbrydningsprodukter

Udgangsstof ZPT OMDS NP4 PSoA NP1 OMSo | Andrefor- Co,
bindel ser
ZPT 05
NP3 50
OMDS 40 - 20 - 40
NP4 15,0
PSoA 250
NPL 150
OMSo 80
Andre forbindel ser 2000
CO,




Fotolyse

Tabel B1.6

Modelsimulering af anaerob biologisk nedbrydning af zinkpyrithion.
Estimerede halveringstider (dage) ved 25°C.

Model simulation of anaerobic biodegradation of zinc pyrithione. Esti-
mated half-lives (days) at 25°C.

Nedbrydningsprodukter.
Udgangsstof ZPT | NP3 | OMDS| NP4 | PSoA | NPL | OMSo | Andrefor- | CO,
bindel ser

ZPT 05 30
NP3 50 - - - 50
OMDS 40 - 20 - 40
NP4 15,0
PSoA 50
NP1 150
OMSo 80
Andre forbindel ser 6000
CO,

Som naent tidligere inkluderes fotolytisk nedbrydning af ZPT i modelsmule-
ringerne. ZPT antages at blive omdannet til NP3 ved den fotolytiske ned-
brydning.

Den fotolytiske halveringstid for ZPT i dagdys ved middagstid er blevet le-
semt til:

1,78 min uden skydakke
3,74 min med skydakke

Forsaene blev foretaget i september ved en nordlig breddegrad paca. 42°,
hvor nedbrydningshastigheden af ZPT i saltvand blev fulgt (Fenn 1999). For-
sayene foregik i buede r@. En fasteordenshastighedskonstant k- kan bereg-
nestil 0,18 min™* (uden skydakke) og 0,08 min™ (med skydakke). Til korrekti-
on for a ra@ene er buede, er der anvendt en faktor pa2,2.

Den madte fotolytiske hastighedskonstant ved skyfri himmel er antaget til at
kunne beskrives ved (se Schwarzenbach et al. 1993):

kp =F %
hvor
F er det skaldte quantum yield, som her er antaget uafhamgig af
bdgelaagden [-]. F angiver, hvor stor en del af de molekyler,
som er exciteret af lyset, der omdannestil et andet stof.
kg er den specifikke hastighed for lysabsorption [tid™]. Denne er

beregnet af (Schwarzenbach et al. 1993):
kg = C‘jn(lO) RV (1) xD(1 ) xe(l )dI
[
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I er bdgelaagde [nm].

wW(l) e lysntensten ved de forskelige bdgdaagder [milliEin-
stein/en/tid/nm]. Lysintensiteten ved breddegraden 40° og
eftera er hentet fra Zepp & Cline (1977).

D(l) er forholdet mellem den gennemsnitlige banelaagde for lyset
og den dybde af et vandelement, som kan antages fuldstaadigt
opblandet [-]. D(I ) er her antaget lig med 1 for ale bdgelaag-
der.

e(l) er den skadte molaee ekstinktionskoefficient [(mol/I*/cm].
Vaedier for disse er for ZPT taget fra (Fenn 1999).

Der er taget hensyn til kuvettens lysafbgning.
F blev herved bestemt til 0,07.

Det amerikanske program GCSOLAR (U.S. EPA 1999) blev herefter ar
vendt til beregning af den fotolytiske halveringstid. Programmet anvender de
skaldte attenuationkoefficienter, a*, der benyttes til at beregne, hvor meget
vandet absorberer lyset, som funktion af dybden.

Attenuationkoefficienten for vandet ved Kronprins Frederiks bro, er bestemt
ud framate sigtedybder ved 2 stationer i nagheden af broen (Roskilde Amt og
Frederiksborg Amt, 1997). Den mindste sigtedybde i sommerperioden er pa
ca 2,5 m. Ved anvendelse af data fra Calkins (1977) er fdgende sammen-
haag mellem sigtedybden og attenuation-koefficienten a ved sigtedybder
under 4 m fundet:

a [m] = 3,05 - 0,57Sigtedybden [m].

Attenuationkoefficienten for Jyllinge Lystbalehavn er fundet ud fra litteratur-
data i kystnaee omrade (Zafirioiu 1977). Vaedierne angives her som funktion
af bdgelaagde og med en minimum og maximum vaedi. De hgeste vaedier er
anvendt i naevaeende beregninger.

GCSOLAR tager ikke hgde for skydakkets indflydelse pa fotolysehas-
tigheden. Det amerikanske program EXAMS (Burns et al. 1981), som ogsa
kan anvendes til smulering af fotolysen af stoffer, tager hgde for skydakkets
indflydelse pafotolysehastigheden. Ved brug af EXAMS er det beregnet, at
halveringstiden i forhold til halveringstiden ved klar himmel bliver ca 50%
hgere ved et skydakke pa60%, som er det gennemsnitlige skydakke i Dan-
mark i méanederne april-september (Danmarks Statistik 1996).

GCSOLAR kan beregne den gennemsnitlige fotolytiske halveringstid for hver
af astiderne: Fora, sommer, efterd og vinter og ved forskellige breddegrader
(dog kun breddegrader delelige med 10). Den gennemsnitlige fotolytiske hal-
veringstid for ZPT i astiderne for&, sommer, efterd samt breddegraderne 50°
og 60° blev fundet til 9,8 timer for Jyllinge Lystbdlehavn (6,5 timer, hvis der

! Udtrykkes lysintensiteten ved overfladen som |, og lysintensiteten i dybden z som
I, beskrives sammenhaagen mellem | og | : l0gio(l/1g) =-a%



Stofegenskaber

intet skydakke er) og 6,6 timer for Kronprins Frederiks Bro (4,4 timer, hvis
der intet skydagke er).

Den fotolytiske nedbrydning er svagt afhaegig af temperaturen. Der er dog
ikke inkluderet en temperaturafhaagighed af den fotolytiske nedbrydning i
naevaeende beregninger.

Den fotolytiske halveringstid er bestemt for et dent vandomréale, hvor der er
taget hensyn til skydake og den faldende lysintensitet ned gennem vandsg-
len, men hvor der er ikke taget hensyn til, at de bale, der er i havnen, samt
molen vil afskaee en vis del af sollyset. Der er derfor udfat beregninger, dels
hvor der er taget hgde for den fotolytiske nedbrydning og dels hvor den foto-
Iytiske nedbrydning er negligeret. De aktuelle forhold vil sandsynligvis ligge et
sted mellem de to betragtninger, men det er ikke umiddelbart muligt at kvanti-
ficere, hvor stor betydning skyggepdvirkningen fra balene og molen har paden
maegde lys, der rent faktisk rammer vandoverfladen. For den befaedede
sgjlrute under Kronprins Frederiks bro vil der lige under broen vaee begraaset
sol-lysadgang, medens der i den avrige del af sgjlruten ikke vil veee stare

skyggevirkninger.

Stofegenskaberne for zinkpyrithion og dets nedbrydningsprodukter er angivet
i tabel B1.7.

De forskellige énringede, heterocykliske nedbrydningsprodukter har en lav
beregnet log Koy, hvilket indikerer en hg vandopleselighed. Sulfonsyrerne
forventes ogsdat vaee meget stagke syrer, hvorfor de sandsynligvis er fuldt
dissocieret ved den herskende pH i de to vandomrader. Bindingen til sediment
0g suspenderet materiale for disse to forbindelser forventes derfor at vaee
lav. De beregnede K-vaedier er dog anvendt til beregning af bindingen til
suspenderet materiale og til sedimentet.

Tabel B1.7
Egenskaber for zinkpyrithion og dets nedbrydningsprodukter.
Properties of zinc pyrithione and its metabolites.

Stof L ogKow LogKoc
ZPT 097" 2940
NP3 1,50 1,728
OMDS 235 3355
NP4 2,36 0912
PSoA 235 1,072
NP1 -450 1,131
OMSo -4,49 1,201
Andreforbindel ser 307 11"

Beregnet vha. K,,Win (Syracuse Research Corporation 1996).
Calculated by means of K,,Win (Syracuse Research Corporation 1996).

* MAat (dataangivet i hovedrapporten), measured (data stated in the main report).
" Fiktivt sat, fictive
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Figur B1.3
Nedbrydningningsveje for zinkpyritihion (bale aerobt og anaerobt).
Degradation paths of zinc pyrithione (both aerobically and anaerobi-

cally).
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Beregnede og malte koncentrationer
Aerobe forsggsbetingelser
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Figur Bl.4a

Beregnede og mdte stofkoncentrationer for zinkpyrithion og dets ned-
brydningsprodukter. Aerobe forsegsbetingel ser.

Calculated and measured concentrations of zinc pyrithione and its me-
tabolites. Aerobic experimental conditions.
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Figur B1.4b

Beregnede og mdte stofkoncentrationer for zinkpyrithion og dets ned-
brydningsprodukter. Anaerobe for sggsbetingel ser.

Calculated and measured concentrations of zinc pyrithione and its me-
tabolites. Anaerobic experimental conditions.

3. Beregningsresultater

| tabel B1.8 er de beregnede PEC-vaedier for de to scenarier og de forskelli-
ge stoffer angivet. Koncentrationerne er som tidligere nagnt ” steady-state”
koncentrationer.
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Det fremga af tabel B1.8, at de hgeste beregnede koncentrationer findes for
lystbdlehavnen. De beregnede koncentrationer er her ca. 100 gange hgere
end de koncentrationer, der beregnes for den befaedede sgjlrute.

For udgangsstofferne er fdgende " steady-state” koncentrationer for vandfa-
sen - PEC(vand) - beregnet:

DCOI: 0,52 ny/L (lystbalehavn)
0,006 ng/L (befaedet sglrute)
Zinkpyrithion: 0,56 ny/L (lystbalehavn, fotolyse inkluderet)
1,7 ny/L (lystbalehavn, fotolyse ikke inkluderet)
0,005 ny/L (befaedet sglrute, fotolyse inkluderet)
0,022 ny/L (befaedet sglrute, fotolyse ikke inkluderet)
Tabel B1.8a

Beregningsresultater for DCOI.
Calculation results of DCOI.

PEC (vand) PEC (sediment, | PEC (sediment,
Stof Scenarie porevand) bundet)
ny/L ngy/L ny/kg
DCOI Lystb&dehavn 052 0,0015 0,12
N-(n-octyl) malanominsyre 1,98 0,83 2,32
N-(n-octyl) beta hydroxypropionamid 0,020 0,14 043
N-(n-octyl) acetamid 0,050 0,084 242
Andre forbindel ser 0,10
DCOl Sqjlrute 0,0061 0,00002 0,0014
N-(n-octyl) malanominsyre 0,040 0,011 0,031
N-(n-octyl) beta hydroxypropionamid 0,00071 0,0019 0,0058
N-(n-octyl) acetamid 0,0018 0,0013 0,039
Andre forbindel ser 0,0040
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Tabel B1.8b
Beregningsresultater for ZPT.
Calculation results of ZPT.

Med fotolyse Uden fotolyse
Forbindelse Scenarie | PEC (vand) | PEC (sedi- | PEC (sedi- | PEC (vand) | PEC (sedi- | PEC (sedi-
ment, pore- | ment, bun- ment, pore- | ment, bun-
vand) det) vand) det)
ngy/L ngy/L ny/kg ny/L ng/L ny/kg
ZPT Jyllinge 0,56 0,00056 0,089 17 0,0013 0,21
NP3 122 0,25 0,68 0,00006 0,54 15
NP4 0,099 0,19 0,078 0,20 043 0,18
PSoA 0,0080 0,068 0,040 0,016 0,15 0,090
NP1 0,15 0,001 0,062 045 0,24 0,17
OMSo 0,012 0,48 047 0,036 13 13
Andre forbindel ser 011 - - 0,24 - -
ZPT Sejlrute 0,0053 0,00001 0,00090 0,022 0,00002 0,0027
NP3 0,027 0,0028 0,0076 0,00000 0,0072 0,019
NP4 0,0027 0,0022 0,00089 0,0059 0,0061 0,0025
PSoA 0,00040 0,00077 0,00045 0,00088 0,0022 0,0013
NP1 0,0032 0,0011 0,00077 0,013 0,0042 0,0028
OMSo 0,00046 0,0059 0,0058 0,0019 0,022 0,021
Andre forbindel ser 0,0032 - - - - -
4. Fdsomhedsanalyse

Beregningsresultaterne er bl.a. betinget af de vaedier, som de forskellige
parametre er tildelt.

En fdsomhedsanalyse af fdgende parametres betydning for de beregnede
koncentrationer af udgangsstofferne (DCOI og ZPT) er udfat:

Havnescenarier. Der er udfat supplerende PEC-beregninger for 5 lyst-
balehavne (se afsnit 4.1)

Temperaturen. Temperaturen blev varieret mellem 5°C og 15°C, da det
vurderes at vaee en typisk variation for temperaturen i ménederne maj —
september (se afsnit 4.2)

Vandskiftet. Vandskiftet blev varieret mellem 0 m’/n¥/d svarende til
ingen vandudskiftning og 1 m¥/n/d, som vil kunne finde sted under visse
forhold (se afsnit 4.2)

Sedimentationshastighed. Sedimentationshastigheden blev varieret mel-

lem 0,7 m/d svarende til, at netto sedimentationen er nasten 0 og op til 1,5
m/d (se afsnit 4.2)
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Udludningshastighed. Den samlede udludningshastighed blev varieret
mellem 50% og 200% af den samlede udludningshastighed, som blev ar-
vendt i basisberegningerne (se afsnit 4.2)

4.1 Havnescenarier

Der er udfat supplerende beregninger for 5 andre lystbélehavne. Karakteri-
seringen af disse er givet i tabel B1.9. Disse data er indhentet af Hempel og
videregivet til VKI.

Vandudvekdingen i havnene er sat til 0,6 m¥/nv/dag for ale havne undtagen
for Svendborg og for Horsens havn. For Horsens Lystbalehavn er vandud-
vekdingen sa til 0,8 m*/n/dag. Svendborg Lystbalehavn sta papake i Svend-
borg Sund. Stranforholdene er derfor antaget til at vaee tilsvarende stranfor-
holdene i Svendborg Sund. En gennemsnitlig stramhastighed pa 0,5 mv/s er
antaget for Svendborg Lystbalehavn, hvilket svarer til amplituden i den krafti-
ge periodiske hastighedsvariation, som tidevandet bevirker i Svendborg Sund
(Harremoés & Mamgren-Hansen 1989).



Tabel B1.9
Havnescenarie (udarbejdet af Hempel).
Harbour scenario (prepared by Hempel).

Havn Vand- Vand- Antal bdde| B&- | Ared af havn | Hgdeforskel | Hgde- Antal Udmun-
dybde (m) | hastighed i havn | starelsei (nf) (m) forskel | hgdeskift | ding(m)
Gennem- | lige uden for nt max (m) dagligt
snit havn (m/s)*
Jyllinge 2,3 (kort) lav (0,2) 400 (DS) | 18(DS) | 31.500 (kort) | 0,3-1,5(D9) 15 3(DS | 25 (kort)
Grena 3 (HK) hg (1,5) 250 (HK) | 18(HK) [ 98.000 (HK) | 0,3-1(HK) 23 2(HK) | 40 (kort
Svendborg| 2,5 (HK) hg (20) | 150(HK) | 18(HK) | 20.000 (HK) |03-05 (HL) 2 4(HK) | 200%**
Horsens | 28(HK) | lav (03) | 650(HK) | 18(HK) | 61.000 (kort) | 0,6 (HK) 25 2(HK) | 100**
Rungsted | 2,7 (kort) | middd (0,5) | 776 (HK) | 18 (HK) | 160.000 (kort) | 0,3-1,2 (HK) 2 2(HK) | 40 (kort)
EgdMarinal 2,5 (HK) hg (15 | 750(HK) | 18 (HK) | 112500 (HK) | 0,3-0,5 (HK) 2 2(HK) | 50 (HK)

Det i parentes skrevne er informationskilden.

HK: Havnekontor

DS: Dansk Sejl Union

HL: Havnelods

: Tallene er estimater baseret paeget + andres kendskab til havnemilj@rne.
Bastarelsei nf: 28-30 fods bé&l som gennemsnit (alle havne).

**: 4 x 35 mfrakort 100 m brugt

***: havnen er &en 200 m brugt

Note: Hgdeforskel er brugt som parameter i stedet for tidevand, datidevand i Danmark er meget lille (10 - 40 cm)
sker den vigtigste vandudskiftning ved vind og stranme. Derfor er hgdeforskellen en samlet vurdering af de
forskellige parametre.

Information fé&t fra (talt med):

Jyllinge: Steen Wintlev DS + udleverede kort

Grend Benny Andersen

Svendborg: Kurt Hansen

Rungsted: Finn Rosdahl

Horsens: Hilmer Christoffersen

EgaMarina: Dan Nilsson (havnefoged Bage Heilbach)

De beregnede " steady-state” koncentrationer i disse havnescenarier er givet
i tabel B10.
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Tabel B1.10
Beregnede ” steady-state” koncentrationer.
Calculated steady-state concentrations.

Antal béde pr hav-
nevolumen i forhold
til antal béde pr.

Havn havnevolumen i PEC, vand (ZPT) PEC, vand
Jyllinge (nglL) (DCOI) (nylL)
Lystb&ehavn
Med fotoly- | Uden foto-
se lyse
Jyllinge 10 0,56 1,70 0,52
Grend 0,2 011 0,28 0,08
Horsens 0,7 0,49 114 0,35
Rungsted 03 0,02 0,08 0,02
EgdMarina 05 0,29 081 0,25
Svendborg 05 <0,01 <0,01 <0,01

Det fremga af tabel B1.10, at Jyllinge Lystbalehavn resulterer i de hgeste
beregnede koncentrationer. Den primaee grund til dette er, at der er for-
holdsmassigt flere bale i Jyllinge Lystbalehavn i forhold til det vandvolumen,
der ska fortynde det frigivne kemikalie (se tabel B1.10). Det anvendte sce-
narie er sdedes et konservativt scenarie som forudsat ved udpegningen af
Jyllinge Lystbalehavn.

4.2 Fdsomhedsanalyse af gvrige parametre

Tabellerne B1.11a og B1.11b viser forholdet mellem den beregnede koncen-
tration af udgangsstoffet i vandfasen efter aadring af parameter og den he-
regnede koncentration i standardscenariet.

Det fremga af tabellerne B1.11a og B1.11b, at inden for den variation, der er
tillagt de enkelte parametre, e det den samlede udludningshastighed, som
fordsager de staste variationer i de beregnede koncentrationer. Sedimentati-
onshastigheden har kun en meget lille betydning for de beregnede koncentra-
tioner af udgangsstofferne.



Tabel B1.11a

Fdsomhedsanalyse af PEC (vand) for DCOI. Tallene angiver forholdet
mellem den beregnede koncentration af udgangsstoffet i vandfasen
efter amdring af parameter og den beregnede koncentration i standard-

scenariet.

Sensitivity analysis of PEC (water) of DCOI. The figures indicate the
relation between the calculated concentration of the basic substance in
the water phase, after changing the parameter, and the calculated con-
centration in the standard scenario.

Jyllinge Lystb&lehavn

Parameter PEC (vand) PEC (vand)
Standardscenarie 10 10
Temperatur 5°C 15 16
Temperatur 15°C 09 09
Ingen vandskifte 12 11
167% forayet vandskifte 09 09
70% mindre sedimentations- 10 10
hastighed
150% hgere sedimentations- 10 10
hastighed
50% lavere udludning 05 05
200% hgere udludning 20 20
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Tabel B1.11b

Fdsomhedsanalyse af PEC (vand) for ZPT. Tallene angiver forholdet
mellem den beregnede koncentration af udgangsstoffet i vandfasen
efter amdring af parameter og den beregnede koncentration i standard-
scenariet.

Sensitivity analysis of PEC (water) of ZPT. The figures indicate the re-
lation between the calculated concentration of the basic substance in
the water phase, after changing the parameter, and the calculated con-
centration in the standard scenario.

Med fotolyse Uden fotolyse
Scenarie Parameter PEC (vand) PEC (vand)
Jyllinge  |Standardscenarie 10 10
Lystb&dehavn | Temperatur 5°C 11 14
Temperatur 15°C 10 06
Ingen vandskifte 11 16
167% forayet vandskifte 09 0,6
70% mindre sedimenta- 10 12
tionshastighed
150% hgere sedimenta- 10 10
tionshastighed
50% lavere udludning 05 05
200% hgere udludning 2,0 4,0
Befaedet | Standardscenarie 10 10
sqglrute | Temperatur 5°C 12 15
Temperatur 15°C 09 09
Ingen vandskifte 11 12
167% forayet vandskifte 09 09
70% mindre sedimenta- 10 10
tionshastighed
150% hgere sedimenta- 10 10
tionshastighed
50% lavere udludning 05 05
200% hgere udludning 20 20




Sediment og havvand

Kemikalier

Bilag 2 Unders@yelse af mineralise-
ringen af DCOI og zinkpyri-
thion i marine sedimenter

1. Indledning

Minerdiseringen af 4,5-dichlor-2-n-octyl-4-isothiazolin-3-on (DCOI) og zink-
pyrithion blev undersat i laboratorieforsay med kystnaee, marine sedimenter.
Forsayene blev udfat under aerobe og anaerobe forhold ved anvendelse af
testkoncentrationer i ng/g, der antages at give en miljgedistisk omdannel se-
skinetik. | de anaerobe eksperimenter blev sulfatreducerende forhold etable-
ret ved tilsatning af sulfat. Kystnaee, marine sedimenter indeholder betydelige
maagder af sulfat (S@ensen et al. 1979). Glukose blev medtaget | forsayene
for at undersape minerdiseringen af et let bionedbrydeligt stof i lav koncen-
tration og under de givne eksperimentel le betingel ser.

2. Materialer og metoder

Sedimentpraver og tilh@ende havvand blev indsamlet fra to lokaliteter i @re-
sund. De to sakaf sediment og vandprever kan beskrives som angivet neden-
for.

Lerhold|gt sediment (LS)
Lokalitet: @resund, 55°50'642N - 12°40'854E; dybde (sediment), 22 m;
dybde (vand), 20 m.
Tekstur: grovsand (0,25-2 mm), 0,9%; finsand (0,063-0,25 mm), 26,4%;
st og ler (<0,063 mm), 65,8%; organisk stof, 6,9%.
Antal bakterier (vand): 3,1 A0’ pr. mL.
Antal bakterier (sediment): 1,5 20° pr. g.

Sandet sediment (SS)
Lokalitet: @resund, 55°50030N - 12°37'534E; dybde (sediment), 4 m;
dybde (vand), 2 m.
Tekstur: grovsand, 91,5%; finsand, 7,3%; st og ler, 1,0%; organisk stof,
0,2%.
Antal bakterier (vand): 2,1 A0° pr. mL.
Antal bakterier (sediment): 4,8 A0 pr. g.

Antallet af bakterier i havvand og sediment blev bestemt som kimtal ved
indstdoning af en kendt maegde af praven i Bacto Marine Agar 2216 (Difco).
Sediment (ca. 1,6 g) blandes med 9 mL fosfatbuffer og behandles herefter
som en vandpreve. Kimtallet bestemmes som antallet af kolonier, der er vok-
set frem efter 72 timers inkubering ved 21°C. Sediment og vandprever blev
opbevaret adskilt i make ved 4°C indtil anvendelsen.

[23-“C]DCOI (Lot Nos. 853.0208 og 853.0209; 15,9 mCi/mmol, 56,44
pCi/mg, radiokemisk renhed 98,6%) blev leveret af Rohm and Haas Re-

109



Aerobe bionedbrydnings-
forseg

Anaer obe bionedbryd-
ningsforseg

110

search Laboratories (Spring House, Pennsylvania). [“C]zinkpyrithion (Lot.
No. 3228-143; 157,63 mCi/mmol, 0,50 mCi/mg) og [UL-*C]D-glukose (Lot
48H9476 Sigma; 212,5 mCi/mmol, 1,18 mCi/mg, oplat i ethanol:vand, 9:1)
blev leveret af Arch Chemicals (Cheshire, Connetticut). Alle avrige kemikali-
er var kommercielt tilgangelige og af analytisk renhed.

De aerobe bionedbrydningsforsay blev udfat med bale sediment LS og SS.
Stamoplaninger af [“C]DCOI (i methanal), [“C]zink-pyrithion (i dimethyl
sulfoxid) og [**C]glukose (i deioniseret vand) blev tilsat til 300-mL glasflasker
med 10 g sediment (valvagt) og 50 mL havvand, der forinden var blevet be-
luftet med atmosfaeisk Iuft i ca. 20 timer. For [“C]DCOI blev stamoplgnin-
gen tilsat til forsasflasker med 0,5 g taret sediment, og methanolen blev
tilladt a fordampe, inden yderligere sediment og vand blev tilfat. De arrige
stoffer blev tilsat ved at blande stamopl@ningen med sedimentet, hvorefter
der blev tilsat havvand. De resulterede koncentrationer af de tre model stoffer
er angivet i tabel B.1. To glasra blev anbragt i forsaysflaskerne, et med 1IN
KOH (3 mL) for absorption af “CO, og & med ethylenglykol for opsamling
af andre gasformige forbindelser. Flaskerne blev lukket med gummipropper
og duminiumskrueld og blev illet makt ved 15°C.

Mineralisering af stofferne blev fulgt ved at bestemme “C-aktiviteten, der var
opsamlet i glasrarene. Hver uge blev udtaget prover til veske-
scintillationstalling, og forsaysflaskerne blev tillet makt uden 1y i ca. 10 min.
for udskiftning af flaskernes gasfase med atmosfaeisk luft. Herefter blev
indholdet i glasrarene erstattet med frisk KOH eller ethylenglykol. Ved d-
dutningen af forsayet efter 42 dage blev CO, i vandfasen frigjort efter forsu-
ring af sediment-vand-systemet til pH 1-2 ved tilssning af koncentreret
svovlsyre.

De anaerobe bionedbrydningsforsay blev kun udfat med sediment LS. Pa
samme male som i de aerobe forsay blev samoplaninger af de tre model-

stoffer tilsat til 117-mL serumflasker med 30 g sediment (vaivagt) og 30 mL

havvand. De resulterede koncentrationer af de tre modelstoffer er angivet i
tabel B.2.1. Inden anvendelsen var havvandet blevet forbehandlet ved tilsag-

ning af en fosfatbuffer (27 mg KH,PO, og 112 mg NaHPO, x12H,0 pr.

liter) for stabilisering af pH og en redox-indikator (1,0 mg resazurin pr. liter)

for at kunne kontrollere, at anaerobe betingelser var til stede gennem forsa

get. De enkelte serumflasker blev tilsat sulfid (0,5 g NaS®H,O/kg) som

reducerende middel, mens sulfat (Na,SO,; 25 mM i vandfasen) blev tilsat
som elektronacceptor for etablering af sulfatreducerende forhold, der er la-

rakteriske for marine sedimenter. Et glasrag med 1IN KOH (3 mL) blev ar

bragt i serumflaskerne for absorption af ““CO,. Under hele den ovennaente

procedure blev serumflaskerne omhyggeligt beluftet med iltfri N-gas, indtil

de blev lukket med 1-cm butylgummipropper og auminiumld. Forsaysflasker-

ne blev stillet makt ved 15°C.

Minerdisering af stofferne blev fulgt ved at bestemme “C-aktiviteten (fra
“CO,), der var opsamlet i glasraet med KOH. Udtagning af KOH til \se
skescintillationstalling blev foretaget efter 14, 28 og 56 dage, hvorefter vasken
i glasra@et blev erdtattet af frisk KOH. Daen del af kulstoffet ved mineraise-
ring af mode stofferne kan omdannes til methan, blev *CH, bestemt ved at
indsprgte 2-mL gasprever i scintillationsglas, der var modificerede, saldene
kunne holde et septum (Zehnder et al. 1979). Inden anvendelsen blev der



boret et hul i skruddet til hvert scintillationsglas og indsat et butylgummi-
septum. Scintillationsglassene blev fyldt med 20 mL af en vaskescintillations-
cocktail (Insta gel 1l plus, Packard), der viste sig at kunne absorbere ca. 2/3
af den tilsatte methan i pilotforsay. Ved afdutningen af forsayet efter 56 dage
blev CO, i vandfasen frigjort efter forsuring af sediment-vand-systemet til pH
1-2 ved tilsatning af koncentreret svovisyre.

Tabel B2.1

Aerob og anaerob mineralisering. Initielle koncentrationer af model-
stoffer.

Aerobic and anaerobic mineralization. Initial concentrations of model
substances.

Modelstof Testtype Initiel koncentration
Model substance Test type Initial concentration
(Hg/g)
" Aerobe forhold 0,83
[“CIDCOI Aerobic conditions
Sediment LS
Aerobe forhold
[“c]Dcol Aerobic conditions 0,033
Sediment SS
" Anaerobe forhold
[FClbcal Anaerobic conditions 083
Sediment LS
[*C]Zinkpyrithion Aerobe forhold
[“C] Zinc pyrithione Aerobic conditions 0,037
Sediment LS
[*C]Zinkpyrithion Aerobe forhold
[“C] Zinc pyrithione Aerobic conditions Sedi- 0,037
ment SS
[*C]Zinkpyrithion Anaerobe forhold
[“C] Zinc pyrithione Anaerobic conditions 0,037
Sediment LS
[*C]Glukose Aerobe forhold
[“C] Glucose Aerobic conditions Sedi- 0,025
ment LS
[*C]Glukose Aerobeforhold
[“C] Glucose Aerobic conditions 0,025
Sediment SS
[**C]Glukose Anaerobe forhold
[“C] Glucose Anaerobic conditions 0,025
Sediment LS
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Efter afdutningen af de aerobe og de anaerobe forsay blev den resterende
“C i vand og sediment bestemt ved fdgende procedurer. | forsayet, hvor
[*C]DCOI hlev tilsat i koncentrationen 0,033 pg/g, og i forsmene med
[“C]glukose blev den resterende radioaktivitet bestemt efter vaskescintillati-
onstalling af delpreve fra vandfasen og afbraading af 0,1-g sedimentpraver
ved overskud af ilt. | de evrige forsay blev den resterende “C i sedimentet
bestemt ved ekstraktioner med 6N HCI efterfulgt af 1IN NaOH, hvorefter det
ekstraherede sediment blev afbraadt under overskud af ilt (Madsen & Kri-
stensen 1997; Madsen 1999). Denne metode giver mulighed for at bestemme
de fraktioner af **C, der er bundet i form af hydrolyserbare forbindelser, hu-
mus- og fulvussyrer dler til humin/lerminerder

DCOI og nedbrydningsprodukter fra omdannelsen af DCOI blev andyse-
ret og karakteriseret af Rohm and Haas (Andrew Jacobson, Rohm and
Haas Research Laboratories, Spring House, Pennsylvania). Vandpraver
blev behandlet med fast-fase-ekstraktion (SPE) ved anvendelse af ace-
tat:methanol (1:1) f@ andyse paHPLC. Sedimentpraver blev ekstraheret to
gange med acetonitril: 0,01 N HCI (4:1) efterfulgt af ekstraktion med dich-
lormethan for analyse paHPLC.

Zinkpyrithion og dets nedbrydningsprodukter blev bestemt af Arch Chemi-
cas (James C. Ritter, Department of Ecotoxicology, Cheshire, Connetti-
cut). Sedimentprever blev ekstraheret med acetonitril efterfulgt af to eks
traktioner med 1,0 N KOH. Herefter blev vandpraver og ekstrakter fra
sediment derivatiseret f@ anayse paHPLC (Arch Chemicas 1999b).

3. Resaultater

Den kumulerede udvikling af *CO, fra mineraliseringen af DCOI og zinkpy-
rithion er vist i figurerne 3.1-3.3 (afsnit 3.2) og 4.1-4.3 (afsnit 4.3). Den totde
mineralisering og fordelingen af den resterende radioaktivitet ved forsaenes
afdutning er vist i tabel B2.2-B2.4. Maagden af “C i absorbere med ethy-
lenglykol (aerabe forsay) udgjorde <0,1% af den tilsatte radioaktivitet.



Tabel B2.2

Mineralisering af DCOI i sediment og havwand under aerobe eller
anaerobe forhold. Fordeling og genfindel se af “C efter inkubering i 42
dage (aerobe forseg) eller 56 dage (anaerobe forsay).

Mineralization of DCOI in sediment and sea water under aerobic or
anaerobic conditions. Distribution and retrieval of “C after an incuba-
tion of 42 days (aerobic test) or 56 days (anaerobic test).

Genfundet *C aktivitet (% af tilsat **C + SD)
Retrieved #C activity (% of added “C +3D)

Sediment/ Cco, Vandfase | Sediment, hy- Sediment, Sediment, Sediment, Total

testtype Water phase | drolyserbare | fulvussyrer® | humussyrer® humin og gen-

Sediment/ forbindel ser® Sediment, Sediment, lerminerale® | findelse

test type Sediment, fulvic acid® humic acid® Sediment, Total
hydrolyzable humicand |retrieval
compounds® clay minerals®

SS, aerob, 243+058 | 191+19 - - - - 700F

SS, aerobic

LS, aerob, 129+ 052 20+0,35 14+035 14,0+ 0,92 238+092 242+24 783

LS, aerobic

LS, anaerob, | 145+019* | 09+012 1,0% 0,10 50+ 0,16 147 + 046 303+ 14 66,4

LS, anaerobic

”, heraf 0,06% som *CH,; B, ekstraktion med HCI; C, ekstraktion med NaOH; D, for-
bramding af ekstraheret sediment; E, forbramding af ikke-ekstraheret sediment; SD,
standardafvigelser mellem fire replikater; ikke bestemt.

A hereof 0.06% as “CH,; B, extraction with HCI; C, extraction with NaOH; D, inci-
neration of extracted sediment; E, incineration of non-extracted sediment; SD,
standard deviations between four replicates; not deter mined.
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Tabel B2.3

Mineralisering af zinkpyrithion i sediment og havvand under aerobe
eller anaerobe forhold. Fordeling og genfindel se af **C efter inkubering
i 42 dage (aerobe forsa) eller 56 dage (anaerobe forseg).
Mineralization of zinc pyrithione in sediment and sea water under aero-
bic or anaerobic conditions. Distribution and retrieval of *“C after an
incubation of 42 days (aerobic test) or 56 days (anaerobic test).

Genfundet *C aktivitet (% af tilsat **C + SD)
Retrieved #C activity (% of added “C +3D)

Sediment/ CcO, Vandfase Sediment, Sediment Sediment, Sediment, Total

testtype Water phase | hydrolyser- | fulvussyrer® | humussyrer® humin og gen-

Sediment/ bare forbin- Sediment, Sediment, lerminerale® | findelse

test type delser® fulvic acid® humic acid® Sediment, Total

Sediment, humicand |retrieval

hydrolyzable clay minerals®
compounds®

SS, aerob, 50+12 652+ 14 83+022 132+ 052 26+017 1,0+013 953

SS, aerobic

LS, aerob, 28+0,06 31,5+ 0,66 53+0,10 R27+10 94+016 70+0,39 88,7

LS, aerobic

LS, anaerob, | 37.050* | 188+40 26+0,15 137+ 16 53+ 0,88 B4 19 775

LS, anaerobic
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A, heraf 0,11% som “CH,; B, ekstraktion med HCI; C, ekstraktion med NaOH; D, for-
bramding af ekstraheret sediment; SD, standardafvigelser mellem fire replikater.

A hereof 0.11% as “CH,; B, extraction with HCI; C, extraction with NaOH; D, inci-
neration of extracted sediment; SD, standard deviations between four replicates.

Tabel B2.4

Mineralisering af D-glukose i sediment og havvand under aerobe eller
anaerobe forhold. Genfindelse af *“C efter inkubering i 42 dage (aero-
be forsag) eller 56 dage (anaerobe for seg)

Mineralization of D glucose in sediment and sea water under aerobic or
anaerobic conditions. Retrieval of *“C after incubation of 42 days
(aerobic test) or 56 days (anaerobic test)

Sediment/ CO, Vandfase Sediment & Total gen-
testtype Water phase findelse
Sediment/ Total retrieval
test type

SS, aerob, 59,6+ 2,0 6,0+ 0,75 125+ 0,89 781

SS, aerobic

LS, aerob, 523+ 0,76 46+ 048 255+ 0,39 8.4

LS, aerobic

LS, anaerob, | 5g54+194 31+038 17,3+ 0,10 789

LS, anaerobic

A, heraf <0,01% som “CH,; B, forbramding af ikke-ekstraheret sediment; SD, stan-
dardafvigelser mellem fire replikater.
A hereof <0.01% as “CH,; B, incineration of non-extracted sediment; SD, standard
deviations between four replicates.




Sediment og havvand

Kemikalier

Bioassays

Bilag 3 Undersgyelse o effekten of
nedbrydning og sorption paden
akvatiske toksicitet af DCOI og
zinkpyrithion

1. Indledning

Effekten af nedbrydning og sorption pa toksciteten af 4,5-dichlor-2-n-
octyl-4-isothiazolin-3-on (DCOI) og zinkpyrithion blev undersayt i labora-
torieforsay med det marine krebsdyr Acartia tonsa. Da isae zinkpyrithion
nedbrydes fotolytisk, blev forsayene udfat bale i make og ved konstant
eksponering med lys.

2. Materialer og metoder

Denne undersael se blev udfat med det sandede sediment (SS) og tilhaen
de havvand, som er beskrevet i bilag 2.

DCOI (Lot No. 14-SS-18F; renhed, 99,86%) blev leveret af Rohm and
Haas Research Laboratories (Spring House, Pennsylvanid). Zinkpyrithion
(Lot. No. J116659; renhed, 98,9%) blev leveret af Arch Chemicas
(Cheshire, Connectticut).

DCOI og zinkpyrithion blev tilsat fra stamopl@ninger i henholdsvis methanol
(50 pL) og dimethyl sulfoxid (50 pL) til 55-mL serumflasker med 0,5 g
taret sediment. Methanolen fra DCOI- stamoplsningen blev tilladt at for-
dampe. Herefter tilsattes 7 g sediment (valvagt) og 35 mL af det tilhaende
havvand, der forinden var opsdtet til en sdtholdighed pa3,2%. De initielle
koncentrationer var 0,1 pg/g for DCOI og 0,025 pg/g for zinkpyrithion.
Som gadfase i testsystemet blev tilfat ren oxygen, hvorefter serumflaskerne
blev lukket med teflonbeklagte gummisgpta og dumimiumld. En serie &
serumflasker blev inkuberet i make, mens en pardld serie flasker blev in-
kuberet i kongtant lys. Begge serier af testflasker blev inkuberet ved en
temperatur pa20 + 2°C. De lyseksponerede serumflasker blev inkuberet
med bunden i veret og med en afstand pa5 cm til lysstofra (Pope FID
18W/33; i dt 14 stk.), der var monteret med ca. 1,8 cm's mellemrum. Den
gennemsnitlige lysintensitet | afstanden 5 cm fra lyskilden blev mat til 458 +
32 umol/n? xsi luft, der omregnestil 342 pmol/n? xs i vand. Mainger, som
VKI har foretaget | @resund, har vid, a den gennemsnitlige lysintengitet i
ca 1 m'sdybde (0,6-1,4 m) var 548 pumol/nt xsi 1997 og 420 pmol/nt xs
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i 1998 (mdinger balei 1997 og 1998 blev foretaget i perioden 9. mgj til 30.
september | dggnets lyse timer).

Tre replikate serumflasker fra bioassays blev hetet efter O, 1, 2, 4, 7 og 14
dage. Fa prevetagning blev flaskerne rystet, hvorefter de blev placeret i
make i 20 min. for a bundfakde sedimentet. Den vandige fase fra hver re-
plikat blev foragtigt overfat til centrifugeglas, og supernatanten efter centri-
fugering (1.500 rpm i 15 min.) blev opbevaret i fryser indtil anvendelsen i
test med A. tonsa.

Den akutte tokdcitet over for A. tonsa blev undersagt ved anvendese &
proceduren ISO/FDIS 14669 med den modifikation, at testen blev udfat i
make for a hindre fotolytisk omdannelse af zinkpyrithion. Kontroller i den-
ne undersayel se omfattede:

Supernatant (t = 0 d) fra testsystem uden biocid

Supernatant (t = O d) fra testsystem uden biocid, tilsat 50 pL methanol
somi test

Supernatant (t = 0 d) fra testsystem uden biocid, tilsat 50 pL dimethyl
sulfoxid som i test

Supernatant (t = 14 d) fra testsystem uden biocid, inkuberet i make
somi test

Supernatant (t = 14 d) fra testsystem uden biocid, eksponeret med lys
somi test

Havvand fra @resund (sediment SS; jf. bilag 2) opsdltet til 3,2%
Havvand fra Kattegat opsaltet til 3,2%

Y derligere oplysninger om tokscitetstesten med A. tonsa er angivet i rap-
porten "Ecotoxicologica tests of leachates of antifouling paints’ (Bjanestad
et al. 1999).

Effekten a doseringen med biocider paantalet af bakterier i testsystemet
blev bestemt som kimta (jf. bilag 2). Antdlet a kim i en ubehandlet kon-
trolpreve var 9,1 20° pr. mL efter 1 dags inkubering, mens de tilsvarende
anta var 1,5 A0° og 1,4 A0° pr. mL i prever doseret med hhv. DCOI og
zinkpyrithion.



Bilag 4. @kotokskologiske data vedra
rende DCOI

Tabel B4.1

@kotoksikol ogiske data vedrarende DCOI.
Ecotoxicological data regarding DCO1.

Art Effektmd | Ekspone- | Resultat Kommentarer Kilde
Species Parameter, | ringstid | Result Comments Source of data
end point | Exposure| mgll
time
Alger, Algae
Selenastrum Vakst 120t 0,032 |Statisk, nominel koncentration, under| Forbis 1990
capricornutum Growth 120 h detektionsgramsen i slutning af ek-
EC50 sponering
Static, nominal concentration, below
detection limit at end of exposure
Selenastrum capricor- Vakst 120t 0,036 |Nominel koncentration| Debourg 93
nutum Growth 120 h Nominal concentration
EC50
Skel etonema costatum Vakst %t 0,018 |Nominel koncentration| Debourg 93
Growth 96 h 0,026 |Nominal concentration
EC50
Skeletonema costatum | Chlorophyll %t 0,0201 |Statisk, nominel koncentration| Shade et al. 93
EC50 96 h Static, nominal concentration
Skeletonema costatum Vaklst %t 0,0139 [Statisk, nominel koncentration| Shade et al. 93
Growth 96 h Satic, nominal concentration
EC50
Krebsdyr, Crustacea
Daphnia magna Immob. 48t 0,0052 |Gennemstramning, analytisk bek-| Burgess 1990
EC0 48 h raftelse
Flow through, analytical confirma-
tion
Daphnia magna Immob. 48t 0,0092 |[Statisk, nominel koncentration (+| Shadeet al.93
EC50 48 h xylol)
Static, nominal concentration (+
xylene)
Daphnia magna Immob. 48t 0,0216 |Statisk, nominel koncentration (oplzs-| Shade et al. 93
EC50 48 h ningsmiddel afdampet)
Satic, nominal concentration (sol-
vent stripped)
Daphnia magna Reproduktion | 21d 0,0012 |Gennemstramning, analytisk  bek-| Ward& Boeri90
Reproduction raftelse, problemer med opl@ning-
EC50 smiddel
Flow through, analytical confirma-
tion, problems with solvent
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Art Effektmd |Ekspone-| Resultat Kommentarer Kilde
Species Parameter, | ringstid | Result Comments Source of data
end point | Exposure| mg/l
time
Daphnia magna Reproduktion 21d 0,0011 |[Gennemstramning, analytisk bekraftel-| Ward& Boeri90
Reproduction ser, problemer med opl@ningsmiddel
LOEC Flow through, analytical confirma-
tion, problems with solvent
Daphnia magna Reproduktion| 21d 0,00063 |Gennemstranning, analytisk  bek-| Ward& Boeri90
Reproduction raftelse, problemer med opl@ning-
NOEC smiddel
Flow through, analytical confirma-
tion, problems with solvent
Daphnia magna Reproduktion 21d 0,00083 |Gennemstranning, analytisk  bek-| Ward& Boeri90
Reproduction raftelse, problemer med opl@ning-
MATC smiddel
Flow through, analytical confirma-
tion, problems with solvent
Mysidopsis bahia LC50 %6t 0,0047 |Gennemstramning, analytisk  bek-| Boeri& Ward90
96 h raftelse
Flow through, analytical confirma-
tion
Panaeus aztecus LC=0 9%t 0,0124 |Statisk, nominel koncentration| Shade et al. 93
96 h Satic, nominal concentration
Panaeus aztecus LC50 %6t 0,016 |Statisk, nominel koncentration| Heitmuller 77
96 h Satic, nominal concentration
Krabbe LC50 %6t 1312 |Statisk, nominel koncentration| Shade et al. 93
Crab 96 h Static, nominal concentration
Fisk, Fish
“Fisk” LC50 ? 0,010- |Nominel koncentration| Debourg 93
“Fish” 0,030 |Nominal concentration
Lepomis macrochirus LC20 %t 0,014 |Gennemstramning, analytisk bek-| Shadeet al. 93
96 h raftelse
Flow through, analytical confirma-
tion
Lepomis macrochirus LC=0 %t 0,029 |Statisk, nominel koncentration (+| Shadeet al.93
96 h xylol)
Satic, nominal concentration (+
xylene)
Lepomis macrochirus LC20 %t 0,017 |[Statisk, nominel koncentration (oples-| Shade et al. 93
96 h ningsmiddel afdampet)
Satic, nominal concentration (sol-
vent stripped)
Oncorhynchus mykiss LC50 9%6t 0,0027 |Gennemstremning, analytisk bek-| Shadeet al. 93
96 h raftelse
Flow through, analytical confirma-
tion
Oncorhynchus mykiss LC50 %6t 0,0097 |[Statisk, nominel koncentration (+| Shadeet al.93
96 h xylol)
Static, nominal concentration (+
xylene)
Oncorhynchus mykiss LC50 %6t 0,0077 |Statisk, nominel koncentration (oplzs-| Shade et al. 93
96 h ningsmiddel af dampet
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Art Effektmd |Ekspone-| Resultat Kommentarer Kilde
Species Parameter, | ringstid | Result Comments Source of data
end point | Exposure| mg/l
time
Satic, nominal concentration (sol-
vent stripped)
Cyprinodon variegatus| LC=20 %6t 0,0205 |Gennemstremning, analytisk bek-| Shadeet al. 93
96 h raftelse
Flow through, analytical confirma-
tion
Cyprinodon variegatus LC50 %6t 0,017 |Statisk, nominel koncentration| Shade et al. 93
96 h Satic, nominal concentration
Cyprinodon variegatus| Tidlig livssta- 35d 0,014 |Gennemstramning, anaytisk bek-| Shadeet al. 93
dium raftelse
Early life- Flow through, analytical confirmation
stage
LOEC
Cyprinodon variegatus| Tidlig livssta- 35d 0,006 |Gennemstramning, analytisk bek-| Shadeet al. 93
dium raftelse
Early life- Flow through, analytical confirma-
stage tion
NOEC
Cyprinodon variegatus| Tidlig livssta- 35d 0,0092 |[Gennemstramning, analytisk bek-| Shadeet al. 93
dium raftelse
Early life- Flow through, analytical confirma-
stage tion
MATC
Paralichthys olivaeus LC=0 9%t 0,0061 |[Semistatisk, nominel koncentration| Kawashima97a
96 h Semi-static, nominal concentration
Pagrus major LC=0 9%t 0,0052 |[Semistatisk, nominel koncentration| Kawashima97b
96 h Semi-static, nominal concentration
Andre, others
Protozoa 100% effekt ? 5 Nominel koncentration| Debourg 93
100% effect Nominal concentration
Musling LC50 %6t 0,850 |Gennemstramning, ingen analyse| Shadeet al. 93
Mussel 96 h Flow through, no analysis
Musling, embryo| Vakst afv. 48t 0,0019 [Statisk, nominel koncentration| Shade et al. 93
Mussel embryo Growth + dev.| 48h Static, nominal concentration
EC50
Crassostrea virginica ECR0 48t 0,012- |Nominel koncentration, reduceret|Robertset al. 90
(asters, oyster) 48 h 0,024 |eksponeringskoncentration
Nominal concentration, declining
exposure concentration
Crassostrea virginica NOEC 48t 0,010- |Nominel koncentration, reduceret|Robertset al. 90
(asters, oyster) 48 h 0,018 |eksponeringskoncentration
Nominal concentration, declining
exposure concentration
Isters, embryo EC50 48t 0,0069 |Naturligt havvand, statisk, nominel| Shadeet al.93
Oyster embryo 48 h koncentration
Natural seawater, static, nominal
concentration
Jsters, embryo EC50 48t 0,024 |Naturligt havvand, statisk nominel| Shadeet al. 93
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Art Effektmd |Ekspone-| Resultat Kommentarer Kilde
Species Parameter, | ringstid | Result Comments Source of data
end point | Exposure| mg/l
time

Oyster embryo 48 h koncentration, lav koncentration i

slutning af eksponering

Natural seawater, static, nominal

concentration, low concentration. at

end of exposure
Jsters, embryo EC50 48t 0,0121 |Syntetisk havvand, statisk, nominel| Shadeet al.93
Oyster embryo 48 h koncentration, lav koncentration i

slutning af eksponering
Synthetic seawater, static, nominal
concentration, low concentration at
end of exposure
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Bilag 5. @kotoksikologiske data vedra
rende zinkpyrithion

Tabel B5.1
@kotoksi kol ogiske data vedr arende zinkpyrithion.
Ecotoxicological data regarding zinc pyrithione.

Art Effektmd | Ekspone- | Resultat Kommentarer * Kilde
Species Parameter, | ringstid | Result Comments Source of data
end point | Exposure| mg/l
time
Alger, Algae
Selenastrum EC50 72+120t 0,028 |Statisk, mat koncentration| Ward et al. %4a
capricornutum 72+120h Static, measured concentration
Selenastrum LOEC 120t 0,018 |Statisk, mat koncentration| Ward et al. %4a
capricornutum 120 h Static, measured concentration
Selenastrum NOEC 724120t | 0,0078 |Statisk, mat koncentration| Ward et al. %4a
capricornutum 72+120h Static, measured concentration
Krebsdyr, Crustacea
Daphnia magna EC50 48t 0,0036 |Gennemstramning, mdt koncentration| Boeri et al. 94d
48 h Flow through, measured concen-
tration
Daphnia magna LC=0 48t 0,0082 [Gennemstramning, mdt koncentration| Boeri et al. 94d
48 h +Flow through, measured concen-
tration
Daphnia magna NOEC 48t 00011 |Gennemstramning, mdt koncentration| Boeri et al. 94d
48h Flow through, measured concen-
tration
Daphnia magna NOEC for- 21d 0,0027 Qlin 1997
plantning
reproduction
Mysidopsis bahia LC50 %t 0,0063 [Gennemstramning, mdt koncentration| Boeri et al. 93
96 h Flow through, measured concen-
tration
Mysidopsis bahia NOEC %t 00016 [Gennemstramning, mat koncentration| Boeri et al. 93
96 h Flow through, measured concen-
tration
Americamysis bahia NOEC 50d 0,0042 |Gennemstrgmning, mat koncentration| Arch Chemicals
forplantning Flow through, measured concen- 199%
reproduction tration
Americamysis bahia NOEC 50d 0,0027 |Gennemstramning, mdt koncentration| Arch Chemicals
lamgde/vagt af Flow through, measured concen- 1999a
afkom tration
length/weight
of offspring
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Art Effektmd | Ekspone-| Resultat Kommentarer * Kilde
Species Parameter, | ringstid | Result Comments Source of data
end point | Exposure| mg/l
time
Fisk, Fish
Cyprinodon variegatus LC20 %t 04 Semistatisk, mdt  koncentration| Boeri et al. 94c
96 h Semi-static, measured concentration
Cyprinodon variegatus| NOEC %t 0,2 Semi-statisk, mdt  koncentration| Boeri et al. 94c
96 h Semi-static, measured concentration
I ctalurus punctatus LC20 %t 0,035 [Gennemstranning, nominel koncen- Olin 1997
96 h tration
Flow through, nominal concentra-
tion
Lepomis macrochirus LC=20 %6t 0,021 [Gennemstramning, nominel koncen- Olin 1997
96 h tration
Flow through, nominal concentra-
tion
Notemigonas crysoleu- LC50 %6t 0,02 [Gennemstramning, nominel koncen- Qlin 1997
cas 96 h tration
Flow through, nominal concentra-
tion
Oncorhynchus kisutch LC50 241 10 DC=M AQUIRE
24h 1999
Oncorhynchus mykiss LC50 %t 0,0032 |Gennemstramning, mat koncentration| Boeri et al. 94b
96 h Flow through, measured concen-
tration
Oncor hynchus mykiss NOEC %t 0,0016 |Gennemstramning, mat koncentration| Boeri et al. 94b
96 h Flow through, measured concen-
tration
Oncorhynchus LC20 241 10 DC=M AQUIRE
tshawytscha 24h
Pimephal es promelas LC20 %t 0,0026 |Gennemstramning, mdt koncentration| Boeri et al. 94a
96 h Flow through, measured concen-
tration
Pimephal es promelas NOEC %t 00011 [Gennemstramning, mdt koncentration| Boeri et al. 94a
96h Flow through, measured concen-
tration
Pimephal es promelas LC=0 %6t 0,04 |Gennemstrgmning, nominel  koncen- Olin 1997
96 h tration
Flow through, nominal concentra-
tion
Pimephal es promelas NOEC 32d 000122 |Gennemstranning, mat koncentration| Boeri et al. 99
tidl. Livssta- Flow through, measured concen-
dium tration
early life-
stage
Ptychicheilus LC50 24t 10 DC=M AQUIRE
oregonensis 24h 1999
Salmo gairdneri LC50 %t 00032 [Gennemstranning, mdt koncentration Olin 1997
96 h Flow through, measured concen-

tration
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Art Effektmd | Ekspone-| Resultat Kommentarer * Kilde

Species Parameter, | ringstid | Result Comments Source of data
end point | Exposure| mg/l
time
Salmo gairdneri NOEC %t 0,0016 |Gennemstramning, mat koncentration Olin 1997
96 h Flow through, measured concentra-
tion
Salvelinusfontinalis LC30 %t 0,008 [Gennemstranning, nominel koncen- Olin 1997
96 h tration
Flow through, nominal concentra-
tion

Andre, others

Crassostrea virginica LC=0 %t 0022 |Mat koncentration| Boeri et al. 9e
(asters, oyster) 96 h Measured concentration
Crassostrea virginica| NOEC (skaaf- %t 0010 |Mat koncentration| Boeri et al. e
(asters, oyster) satning) 96 h Measured concentration

1: DOQR = Data Quality Rating. | AQUIRE er studierne vurderet ud fra, hvor komplette
beskrivelserne er, med en skaldt Documentation Code (DC): | = incomplete, M =
moderate, C = complete.

1: DQR = Data Quality Rating. In AQUIRE, the studies are evaluated according to
the completeness of the descriptions, with a so-called Documentation Code (DC): |
= incomplete, M = moderate, C = complete.
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