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Förord 

Föroreningar kan medföra risker för människors hälsa och vår miljö. I Sverige har vi mil-

jökvalitetsmål som anger inriktningen för miljöarbetet och fokuserar på att minska dessa 

risker. Det finns ett stort antal förorenade områden i landet. Utredningar av vilka risker ett 

förorenat område kan innebära för människors hälsa eller miljön, och hur man vid behov 

kan minska riskerna genom efterbehandling, är en viktig del av miljömålsarbetet. Statens 

geotekniska institut (SGI) har det nationella ansvaret för forskning, teknikutveckling och 

kunskapsuppbyggnad vad gäller förorenade områden. Syftet är att SGI ska medverka till 

att höja kunskapsnivån och öka saneringstakten så att miljökvalitetsmålen nås.  

Som ett led i detta initierar och bedriver SGI metodutveckling på SGI Miljölab för att ta 

fram analysmetoder som kan användas som underlag i arbetet med riskbedömning av för-

orenade områden. SGI har inom ramen för metodutvecklingen bland annat implementerat 

en metod för analys och riskbedömning av PAH i mark-vatten som kallas POM-metoden. 

Metoden ger ett mått på hur biotillgänglig föroreningen är och kan vara lämplig för risk-

bedömning av andra organiska föroreningar så som tex DDT. Genom att utgå från den 

fritt lösta koncentrationen i markvatten, som kan bestämmas med POM-metoden, istället 

för den totala koncentrationen i jord får man en mer rättvisande bild av den koncentration 

som de marklevande organismerna kan exponeras för (det vill säga den biotillgängliga 

koncentrationen). Uppskattning av biotillgängligheten innebär att mera exakta riskbedöm-

ningar kan göras. 

Sveriges geologiska undersökning (SGU) har ett verksamhetsutövaransvar för många 

DDT-förorenade områden och ser därför ett behov av myndighetssamarbete gällande 

möjligheterna att vidareutveckla provtagningsmetodiken för att kunna bestämma biotill-

gängligheten av DDT och dess huvudsakliga nedbrytningsprodukter i jord (markens por-

vatten). 

På uppdrag av SGU har därför SGI utfört denna förstudie i syfte att: 

1. Utreda behov och relevans av att utveckla POM-metoden så att den går att 

tillämpa för att studera lakbarhet och biotillgänglighet av DDT och dess nedbrytningspro-

dukter i jord. 

2. Ta fram information som kan användas som underlag för att i ett nästkom-

mande steg kunna designa ett laboratorieförsök för utveckling av en POM-provtagare för 

uppskattning av fritt löst DDT och dess nedbrytningsprodukter DDE och DDD i markpor-

vatten, sedimentvatten eller ytvatten. 

 

Anja Enell   Mikael Stark 

Uppdragsledare  Granskare 
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Sammanfattning 

SGI har tidigare utvecklat en metodik för jämviktsprovtagning av organiska ämnen i jord 

den så kallade POM-metoden. Den har använts i flera studier för att utöka markundersök-

ningarna för att få ett bättre underlag för en platsspecifik riskbedömning av PAH i jord. 

Resultat från provtagning med hjälp av denna typ av provtagningsmetodik ger ett mått på 

biotillgängligheten av den specifika föroreningen, genom att den fritt lösta koncentrat-

ionen av ämnet i vatten bestäms. Metodiken har ännu inte testats av SGI för andra orga-

niska föroreningar, men det finns indikationer på att den även skulle kunna vara tillämp-

bara för mer polära organiska föroreningar så som till exempel organoklorföreningen 

DDT (diklordifenyltrikloretan). 

DDT är en av huvudkomponenterna i nu förbjudna bekämpningsmedel som bland annat 

under många år har använts frekvent i stora mängder vid skogsplantskolor. På grund av 

att DDT och dess nedbrytningsprodukter bryts ned långsamt i naturen (halveringstiden 

kan vara flera decennier i marken) finns stora mängder av förorening fortfarande kvar vid 

nedlagda skogsplantskolor. SGU har ett verksamhetsutövaransvar för många av dessa ob-

jekt och ser därför ett stort behov av myndighetssamarbete gällande möjligheterna att vi-

dareutveckla den av SGI framtagna provtagningsmetodiken för att kunna bestämma bio-

tillgängligheten av DDT och dess huvudsakliga nedbrytningsprodukter i jord (markens 

porvatten). SGU har ca 20 plantskolor som undersökts i förstudiefasen och i många fall 

har DDT påvisats i halter över Naturvårdsverkets generella riktvärden för MKM. Denna 

metod skulle kunna testas och komma till nytta för riskbedömning med avseende på DDT 

i jord. Genom att utgå från den fritt lösta koncentrationen i mark-vatten, som kan bestäm-

mas med POM-metoden, istället för den totala koncentrationen i jord får man en mer rätt-

visande bild av den exponering som de marklevande organismerna utsätts för (den biotill-

gängliga koncentrationen). Uppskattning av biotillgängligheten innebär att mera exakta 

riskbedömningar kan göras.       

Resultaten från det här projekt ligger som grund för fortsatt metodutveckling av POM för 

DDT och dess nedbrytningsprodukter DDE och DDD. Fler nedbrytningsprodukter skulle 

också kunna inkluderas i fortsatt metodutveckling. Dessa och en prioriteringsordning för 

testning ges i Avsnitt 4.  

Provtagningsmetodiken har stor potential att komma till samhällsnytta vid fördjupad risk-

bedömning genom att den ger möjlighet att ta hänsyn till föroreningarnas biotillgänglig-

het. Det finns det många potentiella objekt där metoden kan tillämpas, då föroreningspro-

blematiken kring DDT är ett utbrett problem både nationellt och internationellt. Metoden 

kan på dessa objekt också användas  som ett prioriteringsverktyg eller som ett verktyg för 

att bedöma effekten, eller effektiviteten, av en saneringsåtgärd 
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1. Introduktion 

Diklordifenyltrikloretan (DDT) är en av huvudkomponenterna i nu förbjudna bekämp-

ningsmedel som under många år användes frekvent och i stora mängder vid bland annat 

skogsplantskolor. På grund av att DDT och dess nedbrytningsprodukter långsamt bryts 

ned i naturen finns stora mängder av förorening fortfarande kvar vid nedlagda skogsplant-

skolor och kan därmed utgöra en risk för människor och miljö. 

Sveriges geologiska undersökning (SGU) har ansvaret att utreda och vid behov åtgärda 

ett flertal f.d. skogsplantskolor. Föroreningarnas biologiska tillgänglighet (biotillgänglig-

het) är en avgörande faktor för att bedöma exponering av skyddsobjekt så som markeko-

systemet, människor, djur och växter och därmed centralt att ta hänsyn till vid riskbedöm-

ning.  

Biotillgängligheten av en förorening i jord beror dels på föroreningens kemiska och fysi-

kaliska form och hur länge den funnits i marken, men också på jordens platsspecifika 

egenskaper så som t ex. pH, innehåll av organiskt kol och lerhalt. 

En riskbedömning baserad på generella riktvärden kan bli missvisande om biotillgänglig-

heten är betydligt lägre än vad som antagits i det generella fallet och leda till översane-

ringar om risken felaktigt bedöms som högre än vad den verkligen är. Å andra sidan kan 

risken underskattas om biotillgängligheten av föroreningen är större än vad som antagits i 

den generella riskbedömningsmodellen. Genom att ta hänsyn till de platsspecifika förut-

sättningarna och uppskatta biotillgängligheten av föroreningen kan mer exakta riskbe-

dömningar göras.  

DDT är en förorening som är känd för att kunna anrikas i näringskedjan (biomagnifieras). 

Det betyder att högre stående djur som finner sin föda från det förorenade området kan 

exponeras för högre halter relativt sett än marklevande djur. I en generell riskbedömning 

baserad på Naturvårdsverkets modell finns högre stående djur i ekosystemet inte med 

som ett eget skyddsobjekt. För DDT kan det därför även finnas anledning att göra en 

platsspecifik riskbedömning för att utreda så kallad sekundär förgiftning. Även här spelar 

föroreningens biotillgänglighet en central roll då det behövs kännedom om föroreningens 

biotillgänglighet i mark-ekosystemet för att kunna göra vidare uppskattningar av potenti-

ell sekundärförgiftning av djur högre upp i näringskedjan.  

Ett mått på biotillgänglighet är den fritt lösta vattenkoncentrationen av föroreningen vid 

jämvikt. Denna koncentration kan bestämmas med hjälp av jämviktsprovtagning med 

hjälp av så kallade passiva provtagare (Endo et al., 2011; Josefsson et al., 2015; Enell et 

al., 2016). Ett exempel på en sådan provtagare är POM-provtagaren. Den består av en 

remsa mjukt plastmembran av så kallat polyoxymetylen (POM), som kan absorbera fria 

organiska molekyler i vatten. POM-provtagning utförs som ett vanligt laktest där vatten 

och jorden man vill undersöka skakas tillsammans i en vial (tillsammans med POM-prov-

tagaren). Om plastremsan får vara i kontakt med jord-vatten-suspensionen tills dess att 

jämvikt har uppnåtts mellan alla faser (POM, vatten och fast fas) erhålls en stabil kon-

centration av föroreningen i plasten. Genom att sedan mäta koncentrationen i plasten kan 
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föroreningshalten i porvattnet räknas ut med hjälp av förutbestämda ämnesspecifika för-

delningskonstanter. Den bestämda vattenkoncentrationen antas sedan i riskbedömningen 

vara den föroreningshalt som marklevande organismer utsätts för. 

POM-metoden har visat sig lämplig att använda för flertalet opolära hydrofoba organiska 

föreningar så som t ex. polycykliska aromatiska kolväten (PAH), (Hawthorne et al., 2011; 

Gomez-Eyles et al., 2012; Arp et al., 2014; Josefsson et al., 2015; Enell et al., 2016). Det 

finns även litteratur som visar att POM-metoden kan användas för analys för mer polära 

organiska miljögifter (Endo et al., 2011). Denna förstudie syftar till att utreda (genom lit-

teraturstudier) om metoden även är lämplig att använda för DDT och vad som finns pub-

licerat kring detta.  

1.1 Syfte och mål 

Syftet med denna förstudie är att få en förståelse för om POM-metoden går att tillämpa på 

DDT i befintligt utförande, eller om den måste vidareutvecklas och om, eller hur, resultat 

från POM-metoden kan användas vid fördjupad riskbedömning av områden som förore-

nats av DDT.  

Förstudien har följande mål: 

1. Utreda behov och relevans av att utveckla POM-metoden så att den går att till-

lämpa för att studera lakbarhet och biotillgänglighet av DDT och dess metaboliter 

i jord. 

2. Ta fram information som kan användas som underlag för att i ett nästkommande 

steg kunna designa ett laboratorieförsök för utveckling av en POM-provtagare för 

uppskattning av lösliga DDT-ämnen i jord.  

1.2 Avgränsningar och frågeställningar 

Förstudien har delats upp i två delar där den första delen avser att utvärdera behov och re-

levans av metodutveckling av POM-metoden så att den kan användas för riskbedömning 

av DDT-ämnen i jord. Den andra delen fokuserar på att ta fram det underlag som krävs 

för att designa ett laboratorieförsök för att modifiera, alternativt, validera POM-metoden i 

en eventuellt efterföljande praktisk studie. Nedan följer några frågeställningar som kom-

mer att besvaras inom respektive del. 

1.2.1 Frågeställningar - Behov och relevans av metodutveckling 

1. Litteraturstudie: Finns det studier där POM-metoden har tillämpats för analys av 

DDT? Vad har i så fall dessa undersökningar visat?  

2. Finns det andra typer av membran/absorbenter än POM som också skulle kunna 

vara lämpliga för analys av DDT? Bör även i så fall dessa material testas i fram-

tida laboratorieprojekt?  

3. Hur kan POM-metoden användas vid fördjupad riskbedömning 
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o Vilka riktvärden för DDT i vatten finns att tillgå?  

o Finns det andra typer av skyddsobjekt, än marklevandedjur, som POM-

metoden för DDT kan tillämpas på för att göra en bättre riskbedömning? 

1.2.2 Frågeställningar – Design och försökupplägg för framtida 
laboratorieförsök 

1. Vilka typer av DDT föreningar är lämpliga att testa och vilka finns att tillgå för 

praktiska laboratorieförsök?  

2. Vilka koncentrationer av DDT föreningarna ska testas?  

3. Vilken typ av blankförsök bör ingå i försöken?  

4. Vilket tidsspann och antal kalibreringstider bör testas?  

5. Hur ska POM-membranet vara designat för att fungera som bäst? Vilka tjockle-

kar och ytareor av membranet ska testas? 
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2. Bakgrund 

2.1 Begreppet biotillgänglighet 

Biotillgänglighet är ett begrepp som har olika innebörd beroende på i vilket sammanhang 

det används. Inom riskbedömning av förorenad jord och sediment har ordet biotillgäng-

lighet historiskt sett använts för att beskriva två helt olika parametrar som båda kan vara 

relevanta att mäta för att uppskatta risk i samband med riskbedömning av förorenade om-

råden: 

1) Tillgänglig andel (accessibility)  

2) Kemisk aktivitet (chemical activity).  

 

Reichenberg och Mayer (2006) var först med att klargöra skillnaden och tydligt definiera 

biotillgänglighet med dessa två parametrar. Från deras artikel har Figur 2.1 lånats. Den 

översta skissen i figuren beskriver i vilka andelar som en förorening i ett mark-vatten-sy-

stem kan existera. Summan av dessa andelar är den totala mängden förorening i systemet 

och kan anges som en halt när mängden förorening relateras till en viss mängd jord (t ex 

ett kilo jord). Detta är det mått som vi brukar kalla för totalhalten och som vi historiskt 

sett har använt i Sverige för riskbedömning när vi t ex. jämför uppmätt halt i jord (i mg 

förorening/kg jord torrsubstans) mot framtagna generella riktvärden.  

Alla andelar i markvattensystemet är dock inte biotillgängliga. För att en förorening ska 

kunna orsaka en skada på ett marklevande djur eller en växt måste föroreningen vara till-

gänglig för organismen. I ett mark-vatten-system binds hydrofoba organiska ämnen till 

markens beståndsdelar eftersom de är svårlösliga i vattnet. Därmed existerar bara en liten 

andel av föroreningen som fritt löst i vattnet och denna andel (koncentrationen i vattnet) 

brukar anses vara direkt biotillgänglig.  

Det som är bundet kan vara både reversibelt- och irreversibelt bundet. Med reversibelt 

bundet menar Reichenberg och Mayer (2006) en andel av föroreningen som kan laka ut 

och bli fritt löst i vattnet på sikt, det vill säga en andel som med tiden kan bli biotillgäng-

lig. Med irreversibelt bundet så avses en andel av föroreningen som är mycket hårt bun-

den till jorden och därmed inte deltar i biologiska reaktioner.    

2.1.1 Tillgänglig andel (accessibility) 

Tillgänglig andel (accessibility) beskriver hur stor mängd av föroreningen som är till-

gänglig, eller kan bli tillgänglig inom ett givet tidsintervall och under givna förhållanden 

(Semple et al., 2004; Reichenberg och Mayer, 2006). Den tillgängliga andelen är summan 

av fritt löst + reversibelt bundet och kan alltså ses som den andel av den totala mängden 

förorening i jorden som skulle kunna laka ut och bli tillgänglig för marklevande organ-

ismer över en viss tidsrymd.  
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Figur 2.1 Konceptuell bild av biotillgänglighet enligt Reichenberg och Mayer (2006). Det totala inne-
hållet av en förorening i en åldrad förorenad jord kan delas upp i följande andelar: irreversibelt bun-
det, reversibelt bundet och fritt löst. Den reversibelt bundna andelen och den fritt lösta är den till-
gängliga andelen (accessible), vilken kan bli biotillgänglig över tid. Kemisk aktivitet (eller den fritt 
lösta koncentrationen, CW,free) av föroreningen kan bestämmas med hjälp av jämviktsprovtagare 
(som tex POM) som tillåts ställa in sig i jämvikt med den fritt lösta andelen och den reversibelt 
bundna. CW,free kan översättas som den direkt biotillgängliga koncentrationen för biota i markvatten-
systemet. Figuren är avritad och fritt översatt från Reichenberg och Mayer (2006). 

 

Hydrofoba organiska föroreningar binds nästan uteslutande till organiskt kol i jorden ef-

tersom de är lipofila molekyler och ”lika löser lika”. Jord kan innehålla olika sorters kol; 

t ex. humus och fulvosyror, men ofta även mer kondenserat kol som t ex. sot. Olika typer 

av kol kan binda föroreningar olika hårt. Kondenserat kol kan t ex binda organiska ämnen 

upp till 1000 gånger ”hårdare” än kol som ingår i humus. Med tiden åldras föroreningen 

vilket också leder till hårdare inbindning och en större andel som är bundet irreversibelt.  

En definition på irreversibelt bundna föroreningarna är att de inte kan lakas ut med enbart 

vatten även om laknings-processen får fortgå under extremt lång tid. För att extrahera ut 

den irreversibla andelen krävs ett starkare lösningsmedel som t ex. hexan eller liknande.  

Den reversibelt bundna andelen kan å andra sidan lakas ut med vatten/regn om utlak-

ningen får fortgår så länge som det behövs för att allt ska hinna lakas ut. Den reversibelt 

bundna andelen (och den andel som redan är fritt löst i porvattnet i marken) är därför en 
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tillgänglig andel, dvs den andel som med tiden kan bli tillgänglig för biologiska proces-

ser.  

Flera olika ”milda” kemiska extraktionsmetoder, (så som superkritiska vätskor eller andra 

vätske- eller fastfassorbent-metoder med hydroxipropyl-p-cyklodextrin och Tenax 

Cachada et al., (2014)), har utvecklats i syfte att mäta den tillgängliga andelen. Tyvärr 

finns det få, eller inga studier, där dessa metoder har jämförts med resultat från laktest där 

enbart vatten använts för att laka ut hela den reversibelt bundna andelen. Hur lång tid det 

skulle ta för den tillgängliga andelen av DDT i en jord att laka ut med enbart vatten går 

därför inte att svara på.  

Det är också troligt att de olika föreslagna metoderna ger olika resultat beroende på hur 

”starka” extraktionsmedel de är. Därmed skulle den bestämda reversibla andelen kunna 

bli olika stor beroende på vilken metod som användes. 

Parametern tillgänglig andel (accessibility) bestämd med någon av de ”milda” kemiska 

extraktionsmetoderna kan därför endast ses som ett operationellt definierat mått, det vill 

säga att analysresultatet beror på vilken metod man använder och resultatet kan bli olika 

med olika metoder, eftersom olika lösningsmedel har olika kapacitet att extrahera ut bun-

den förorening.  

2.1.2 Kemisk aktivitet (fritt löst, CW,free)  

Den andra parametern för biotillgänglighet, som beskrivs av Reichenberg och Mayer 

(2006), kemisk aktivitet, kan däremot definieras exakt. Kemisk aktivitet är ett mått på 

energitillståndet hos ett kemiskt ämne (en förorening). Energitillståndet bestämmer poten-

tialen för spontana fysikaliska-kemiska processer, såsom diffusion och fasfördelning 

(Schwarzenbach et al., 1993).  

Den kemiska aktiviteten kan ses som ämnets drivkraft, och styr åt vilket håll ämnet/för-

oreningen kommer att fördela sig mellan olika faser. Om en förorenad jord kommer i 

kontakt med vatten som inte innehåller föroreningen kommer det ske en transport av äm-

net (föroreningen) från jorden till vatten-fasen tills en kemisk jämvikt nås mellan jorden 

och vattnet. Den kemiska aktiviteten vid jämvikt kan ses som en funktion av koncentrat-

ionen av ämnet. Förenklat kan man säga att den fritt lösta koncentrationen av ett ämne 

(CW,free) är proportionell mot ämnets kemiska aktivitet.  

2.1.3 Jämviktsfördelningsteorin (EqP-theory) 

Vad har då den kemiska aktiviteten och CW,free med biotillgänglighet att göra? Som kort 

beskrivits ovan måste en förorening kunna tas upp av en organism för att orsaka en skada. 

Föroreningen ska alltså vara tillgänglig så att den kan fördela sig in i organismens celler. 

För att en DDT-molekyl i jorden ska kunna göra detta antas att den först måste frisättas 

från jordens organiska material och bli fritt löst i markvattnet för att sedan kunna diffun-

dera in i organismens cellmembran och orsaka en toxisk effekt (Figur 2.1). Skillnader i 

kemisk aktivitet bestämmer riktningen och omfattningen av frisättningen/diffusionen 

mellan alla de olika faserna; jorden, vattnet, organismen.  
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Figur 2.1  Konceptuell bild som illustrerar jämviktsfördelningsteorin (equlibrium partitioning theory), 
det vill säga hur en hydrofob organisk förorening, som tex DDT, fördelar sig mellan jordens orga-
niska material, porvatten och fettet i en organisms cellmembran vid termodynamisk (kemisk) jäm-
vikt. Fördelningskoefficienterna (Kbiota och KOC) beskriver fördelningen av föroreningen mellan de 
olika faserna. 

 

Frisättning från den reversibelt bundna fasen till vattenfasen och upptaget till biota pågår 

tills dess att systemet är i jämvikt. När systemet når jämvikt sker ingen nettotransport 

mellan de olika faserna: jord-vatten-organismen.  

Vid jämvikt är den fritt lösta koncentrationen, CW,free som högst. Den är också proportion-

ell mot koncentrationen i jorden CS (den reversibelt bundna andelen), och mot koncentrat-

ionen i organismen (CBiota). Därför kan man vid jämvikt relatera CW,free till dessa koncent-

rationer genom: 

𝐶𝑊,𝑓𝑟𝑒𝑒 =
𝐶𝐵𝑖𝑜𝑡𝑎

𝐾𝐵𝑖𝑜𝑡𝑎
=

𝐶𝑆

𝐾𝐷
     (Ekvation 1) 

där KBiota och KD är jämviktsdelningskoefficienter för respektive fas.  

Ekvation 1 brukar kallas för jämviktsfördelningsteorin (Equlibrium Partitioning theory, 

som brukar förkortas EqP-teorin) och är ett centralt begrepp för riskbedömning av orga-

niska föroreningar. Om CW,free kan bestämmas, och om vi vet värdet på KBiota, kan vi med 

hjälp av Ekvation 1 beräkna koncentrationen i en organism som utsätts för denna 

markvattenkoncentration.  

Eftersom organiska ämnen i huvudsak binder till jordens organiska material kan KD räk-

nas ut från fördelningskoefficienten för ämnet i fråga mellan jordens innehåll av organiskt 

kol och vatten (KOC), givetvis under förutsättning att jämvikt råder: 

KD = KOC * fOC   (Ekvation 2)  

där fOC är jordens fraktion av organiskt kol (halten TOC/100). 
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2.2 Metoder för att mäta den fritt lösta koncentrationen 

Det finns flera etablerade metoder för att laborativt bestämma den fritt lösta koncentrat-

ionen, CW,free, av organiska ämnen vid jämvikt. De flesta metoderna har använts för att be-

stämma koncentrationen i sedimentets porvatten (Jonker et al., 2018 och referenser däri), 

men på senare år har även metoderna använts för jord för att bestämma CW,free i markens 

porvatten (Arp et al., 2014; Enell et al., 2016). Samtliga metoder bygger på att en provta-

gare (ofta gjord av ett polymer-material) får komma i kontakt med den förorenade matri-

sen man vill undersöka (sediment eller jord) i en vatten-slurry tills dess att kemisk jäm-

vikt har uppnåtts mellan alla faser.  

Det som huvudsakligen skiljer metoderna åt är materialet som provtagarna är gjorda av. 

Olika typer av polymer-material kan användas så som polydimetylsiloxan (PDMS), poly-

etylen (PE), polyoxymetylen (POM), polyakrylat (PAc), och silikon-gummi (Ghosh et al 

2014). 

Dessa kan användas både in-situ (på plats i fält) eller ex-situ (på laboratoriet). In-situ till-

lämpningen, har enligt vår kännedom, bara utförts på sedimentvatten eller i vattenpelare 

ovan sediment. Då denna rapport inriktar sig på jord och på laborativa metoder har vi inte 

läst in oss mer på in-situ-tillämpningen.  

Ex-situ tillämpningen utförs på laboratoriet. Tunna remsor av plast, eller plast-stickor, 

sätts till en vial som innehåller provet man vill undersöka (jord eller sediment) och en be-

stämd vattenvolym (Figur 2.3).  

 

Figur 2.3. Exempel på utrustning som använts vid uppskattning av PAH med hjälp av POM 

 

I stället för att tillsätta en provtagare till vialen kan vialens väggar i förväg beläggas med 

en tunn plastfilm (som då får utgöra provtagare).  

Vialen, med jord-provet, vatten och provtagaren, skakas tills jämvikt uppnås mellan alla 

faser (jord/vatten/provtagare). Utförandet är i princip detsamma som för ett standardiserat 

skak-laktest med skillnaden att efter att lakningen är genomförd är det inte vatten-fasen 

som analyseras utan provtagarens koncentration.  
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Provtagaren (plast-filmen) torkas av så att inga jordpartiklar eller vattendroppar sitter 

kvar. Sedan extraheras provtagaren med ett lösningsmedel för att bestämma koncentrat-

ionen av föroreningen i provtagaren (plast-filmen). Koncentrationen i vattnet, CW,free, be-

räknas sedan genom att använda den uppmätta koncentrationen i provtagaren och i förväg 

bestämda jämviktsfördelningskoefficienter för föroreningarna och provtagaren i fråga.  

För till exempel en provtagare gjord av POM skulle relationen beskrivas med följande ek-

vation: 

𝐶𝑊,𝑓𝑟𝑒𝑒 =
𝐶𝑃𝑂𝑀

𝐾𝑃𝑂𝑀
     (Ekvation 3) 

där CPOM är koncentrationen av den undersökta föroreningen (t ex. DDT) i POM-provta-

garen vid jämvikt och KPOM är fördelningskoefficienten för föroreningen (DDT) mellan 

POM och vatten.  

Av de metoder som finns utvecklade för analys av CW,free är ingen ännu standardiserad. 

Den provtagare som SGI har praktisk erfarenhet av är POM. Den har använts av SGI för 

bestämning av den fritt lösta koncentrationen av PAH, oxy-PAH och N-PAC i både 

forskningsprojekt och i riskbedömningsprojekt (Arp et al., 2014; Josefsson et al., 2015; 

Enell et al., 2016; Tiberg et al., 2019) och ges regelbundet som analysmetod för CW,free för 

16-PAH av SGI Miljölab.   

2.3 DDT och dess metaboliter 

2.3.1 Molekylstrukturer och nedbrytningsvägar 

Diklordifenyltrikloretan, så kallad DDT (1,1,1-triklor-2,2-bis(4-klorfenyl)etan) är mycket 

hydrofob och binder gärna till organiskt material och har en hög biomagnifierande för-

måga (ackumuleras i fetter och jord). DDT och dess nedbrytningsprodukter DDD och 

DDE kan också förekomma i två olika strukturella former vardera, orto-para (o,p’-) eller 

para-para (p,p’-), Figur 2.4 och 2.5. 

 

Figur 2.4. A) p,p’-DDT, B) o,p’-DDT och C) p,p’-DDT. 
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DDD (p,p’-DDD, o,p’-DDD) och DDE (p,p’-DDE och o,p’-DDE) är de huvudsakliga 

nedbrytningsprodukterna. DDD anses vara den metabolit som bildas anaerobt, medan 

DDE bildas i en aerob miljö (personlig kommunikation med Sarah Josefsson, SGU, 

2020). I Figur 2.5 visas nedbrytningsvägar (på ett förenklat sätt). Fler metaboliter kan 

också bildas (som t ex. dikofol), men ämnena i Figur 2.5 är de vanligaste studerade meta-

boliterna.  

 

 

Figur 2.5. Nedbrytningsprodukter av DDT. DDT: 1,1,1-triklor-2,2-bis(4-klorbensen)etan; DDD: 1,1-
diklor-2,2-bis(4-klorbensen)etan, DDE: 1,1-diklor-2,2-bis(4-klorfenyl)etylen; DDMU: 1-chloro-2,2-
bis(4-klorbensen)etylen; DDA: bis(4-klorbensen)acetat;  

 

Fördelning av de DDT-föreningar som ingår vanligtvis i bekämpningsmedel är: 65-80% 

p,p’-DDT och 15-21% o,p’-DDT och återstående utgörs av p,p-DDE, p,p,-DDD (Natur-

vårdsverket, 2016). Den toxiska verkan i bekämpningsmedel är förknippade främst med 

p,p-DDT (Naturvårdsverket, 2016). CAS-nummer för de sex föreningarna och för kom-

mersiella preparat visas i Tabell 2:1. 

DDT har en lång halveringstid som är 6–10 år i naturen (Eskenazi et al., 2009). p,p’-DDE 

har en ännu längre nedbrytningstid och återfinns därför ofta i naturen och framförallt i 

djur högt upp i näringskedjan då det är ett mycket biomagnifierande ämne. DDE ackumu-

leras till en större grad än DDT och kan därför användas som ett mått på långvarig expo-

nering. 

DDT är inte akuttoxiskt för människa och har störst påverkan på vattenlevande organ-

ismer och fåglar (Naturvårdsverket, 2016). Den mest toxiska formen av DDT är p,p’-

DDT.  
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Tabell 2:1 CAS-nummer för enskilda föreningar och kommersiella preparat; samt KOW och KOC 

 Förening CAS-nummer Kow (l/kg) Koc (l/kg) 

DDT – kommersiella produkter  107917-42-0   

DDT; diklordifenyltrikloretan p,p’-DDT 50-29-3 8,13∙106 2,2∙105 

o,p’-DDT 789-02-6 6,17∙106 2,25∙105 

DDD; diklordifenyldikloretan p,p’-DDD 72-54-8 1,05∙106 1,53∙105 

o,p’-DDD 53-19-0 7,41∙105 1,55∙105 

DDE; diklordifenyldikloreten p,p’-DDE 72-55-9 3,24∙106 1,53∙105 

o,p’-DDE 3424-82-6 1,0∙106 1,56∙105 

 

3. Behov och relevans av 
metodutveckling 

POM-provtagaren består som beskrivits i Avsnitt 2 av ett plastmembran som är gjort av 

polyoxymetylen (POM), vilket kan absorbera lösta organiska molekyler i porvatten. 

Själva provtagningen utförs som ett vanligt laktest där den förorenade jorden blandas med 

vatten tillsammans med en plastremsa bestående av POM. Blandningen skakas tills dess 

att lakningen har avstannat och en maximal koncentration av föroreningen nås i vattenfa-

sen, det vill säga då systemet har nått jämvikt (Figur 3.1).  

POM-provtagaren, som finns med i blandningen hela tiden, når också ett jämviktstill-

stånd. Genom att mäta koncentrationen i plastremsan vid jämvikt (vid avslutat försök) 

kan man tillsammans med förutbestämda KPOM-värden räkna ut den sökta maxkoncentrat-

ionen i vattenfasen, CW,free genom Ekvation 2 (se Avsnitt 2).  
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Figur 3.1 Principskiss för DDT-fördelning i POM-försök. Med POM fås enbart den fritt lösta vatten-
koncentrationen i porvattnet (här betecknad Cpw,fritt löst; där pw står för ”pore water”), till skillnad 
från ett laktest med vanlig kemisk analys av lakvattnet som även tar med förorening bunden till par-
tiklar (POC) och associerat till löst organiskt kol (DOC). 

 

I litteraturen förekommer några olika metodiker där POM med olika tjocklekar på mem-

branen har använts, eller där lakvätskans sammansättning skiljer sig. Tabell 3:1 visar ex-

empel på några metodiker/tillämpningar. Ibland har enbart avjonat vatten använts och 

ibland en svag lösning av CaCl2. Även förhållande mellan vätska och jord (L/S-förhållan-

det1) skiljer sig något mellan olika studier.  

Den POM-metod som SGI Miljölab idag använder för analys av PAH (Arp et al., 2014; 

Josefsson et al., 2015) bygger på metod beskriven av Hawthorne et al. (2011). Den går till 

så här: 

• Jämnviktning med POM-membran: POM-membran (2×4 cm av tjockleken 76 

µm) tvättas med lösningsmedel i 24 timmar. En POM-remsa placeras tillsam-

mans med 10 g jord och 37 ml avjoniserat vatten innehållande 0,001 M CaCl2
2 

and 0,015 M NaN3
3 i en vial (40 ml). Vialen skakas i skakmaskin (end-over-end) 

i mörker i 28 dagar. POM-remsan tas sedan ut, sköljdes med avjonat vatten och 

torkades av och placeras i nya rena 40 ml vialer fram till extraktion. 

 
1 L/S = Liquid to Soild ratio; beskriver förhållandet mellan volymen lakvätska och den fasta matris (jord/sedi-

ment) som ska lakas. 

2 CaCl2 tillsätts för att få en jonstyrka på vattnet (likt en jonstyrka i fält) och koncentrationen är vald för att 

harmonisera med ISO 21268-1 

3 NaN3 är en biocid och tillsätts för att hämma mikrobiell nedbrytning av PAH 
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Tabell 3:1 Sammanställning av några utförande av tester med POM från litteraturen. För jämförelse finns även info om utförande av SGIs metodbeskrivning av hur POM 
används för analys av PAH och utförande av ett standardiserat laktest. 

Referens POM Lakvätska L/S Tid Ämnen Syfte/Kommentar 

Endo et 

al., 2011 

76µm POM 
(10 eller 20 

mg) 

200mg/L NaN3 
10mM fosfatbuffert 

10 – 20 mL vat-
ten 

28 d 
inget 

rpm an-
givet 

43 organiska ämnen (från olika klasser; polära och 
opolära; raka kolväten, alkoholer, fenoler etc); Ej 

DDT, ej PAH, ej PCB 

Framtagande av KPOM i syfte att ka-
librera en modell för beräkning av KPOM 

Endo et 

al., 2011 

 

76µm POM 

(200 mg) 

Enbart Millipore water (och 

spikningar av testade äm-

nen) 

Oklart hur stor 

volym vatten. 

Ev 500 eller 

1000 mL  

37 d 

10rpm 

13 st klorerade organiska bekämpningsmedel  
(α-, β-, γ-, and δ-hexachlorocyclohexane, aldrin, 4,4-

DDT, 4,4-DDE, 4,4-DDD dieldrin,endosulfan, en-
dosulfan sulfate, endrin, endrin aldehyde, endrin ke-

tone, heptachlor, heptachlor epoxide, and 
methoxychlor) 

Framtagande av KPOM i syfte att vali-
dera beräkningsmodeller som kan an-
vändas för att beräkna KPOM (istället för 

att behöva laborativt bestämma det) 

Hawt-

horne et 

al., 2011 

76µm POM 

2×4 cm (= 

ca 90mg). 

Milliepore + 0,01 M CaCl2 

och 50 mg/L=0,005% NaN3 

(och spikningar av testade 

ämnen) 

  PAH  Test av kinetik (tid till jämnvikt) 

Arp et 

al., 2014 

 0,015 M = 0,1% NaN3; 0,01 

M CaCl2 

10g jord + 35 

mL vatten 

28 d 

10rpm 

PAH, oxy-PAH och N-PAC Användandet av POM för att be-

stämma PAC (markens porvatten) 

Josefs-

son et 

al., 2015 

76µm POM Ultrapure water 0,001 M 

CaCl2 and 0.015M 

(1000mg/L) NaN3 

40 mL  PAH, oxy-PAH och N-PAC Framtagande av KPOM för oxy-PAH och 

N-PAC 

Deneys 

(2016) 

76µm POM 

9 × 2 cm 

(200 mg 

Water + 25 mg/L NaN3) 10g jord + 

30mL  

31 d 

25 rpm 

DDT, DDE Använde KPOM från Endo et al., (2011)  

Syfte att testa biotillgänglighet efter till-

sats av biokol 

Fernan-

dez et 

al., 2014 

76µm POM 

10 cm × 50 

cm 

Fältförsök (vattenpelare 

ovan sediment) 

  o,p’-DDE, p,p’-DDMU, p,p’-DDE, o,p’-DDD, o,p’-

DDT, p,p’-DDD, p,p’-DDT 

Använde KPOM från Endo et al., (2011)  
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SGI 

(2020) 

76µm POM, 

2×4 cm.(= 

ca 90mg) 

0,001M CaCl2 och 

(1000mg/L) 0,1 % NaN3 

10g jord/sedi-

ment, 40 ml 

lakvätska 

28 d 

10rpm 

PAH, oxy-PAH och N-PAC  

ISO EN 

21268 

- 0,001M CaCl2 och 

(1000mg/L) 0,1 % NaN3 

350 g jord 

L/S= 2 eller 10 

1 d 

5-10rpm 

Ej preciserat, står bara ”Organic substances” EJ POM – En standard för lakning från 

jord genom skaktest 
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3.1 Tidigare studier där POM-metoden tillämpats för 
analys av DDT 

3.1.1 Fördelningskonstanter mellan POM och vatten för DDT och 
nedbrytningsprodukter framtagna i tidigare studier 

Endast en studie har hittats där fördelningskonstanter för DDT och POM har tagits fram. 

Detta är en studie av Endo et al. (2011), där KPOM bestämdes experimentellt för p,p’-DDT 

och p,p’-DDE. I studien ingick även ett försök att ta fram KPOM för p,p’-DDD, men på 

grund av för dålig recovery (”återfinningsgrad”) rapporterades inget värde för detta ämne.  

Endo et al. (2011) bestämde experimentellt KPOM även för ett stort antal andra ämnen (to-

talt 56 ämnen). Med hjälp av detta data-set, och data över KPOM framtagna i andra forsk-

ningsstudier, kalibrerades och validerades tre olika modeller för att beräkna KPOM.  

Syfte med detta var att ta reda på om dessa modeller är lämpliga att använda för att teore-

tiskt beräkna KPOM för ämnen som det saknas laborativa försök för och undersöka vilken 

modell som är bäst.    

Av de 56 ämnena användes 43 st (tillsammans med litteraturdata för 53 PCB och 20 

PAH) till att ”kalibrera” modellerna. De resterande 13 ämnena (där DDT och DDE 

ingick) användes som ”validerings-data” till de ”kalibrerade” modellerna, dvs Endo et al. 

ville med hjälp av denna data undersöka hur väl deras laborativt bestämda KPOM överens-

stämde med KPOM som beräknats med hjälp av de kalibrerade modellerna.  

Slutsatsen var att den bästa modellen (dvs. den som hade bäst överensstämmelse med ex-

perimentella data) var en så kallad PP-LFER-modell (Abraham descriptor based polypa-

rameter linear free energy relationship model). För denna modell användes två olika ek-

vationer: 

log KPOM = c + eE + sS + aA + bB + vV  (Ekvation 4) 

 

log KPOM = c + lL + sS + aA + bB + vV  (Ekvation 5) 

Deskriptorerna (E, S, A, B, V och L) är ämnesspecifika parametrar som går att bestämma 

laborativt och som ofta redan finns tabellerade för organiska ämnen, men beroende på un-

derlaget de är bestämda ifrån kan de var mer eller mindre exakt bestämda. De små bok-

stäverna i ekvationerna är regressionskoefficienter (som bestämdes av Endo et al. genom 

kalibreringen). För utförligare beskrivning och värden se Endo et al. (2011). 

När Endo plottade de laborativt bestämda KPOM mot de beräknade (med PP-LFER-mo-

dellen; en graf för varje ekvation) avvek valideringsämnena (däribland DDT och DDE) 

upp till 1 log-enhet från 1:1-förhållandet. En orsak till detta kan vara att det var större ex-
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perimentella variationer i försöken med valideringsämnena jämfört med kalibrerings-ex-

perimentets variationer. Men det kan också beror på att värdena på deskriptorerna för va-

lideringsämnena inte är lika exakt/bra bestämda som för kalibreringsämnena.  

Endo et al nämner att såvitt de vet har deskriptorerna för klororganiska pesticider (till 

vilka DDT och DDE hör) inte genomgått några noggranna kalibreringar baserade på stora 

underlag (vilket gör dem osäkert bestämda – det kan vara behäftade med ”fel”).  

För de klororganiska pesticiderna (inklusive DDT och DDE) blev också skillnaden mel-

lan uppmätt och beräknat log KPOM beroende av om Ekvation 4 eller 5 används (Ta-

bell 3:2), medan det för de andra ämnena inte syntes någon direkt skillnad oavsett vilken 

ekvation som användes. Detta är ytterligare en indikation på att tvivelaktiga deskriptorer 

använts. Detta gör att osäkerheten i att använda KPOM-värden beräknade med PP-LFER-

modellen för DDT-föreningar (och övriga klororganiska ämnen i Endos studie) är större 

än om den används för övriga ämnen som ingick i studien. 

Tabell 3:2. Fördelningskonstanter mellan POM och vatten (KPOM) för DDT och dess metaboliter 
(Endo et al., 2011), samt KPOM-värden som använts i andra studier som lämnat Endo et al. som re-
ferens. 

Ämne 

log KPOM 

Laborativt be-

stämda av Endo et 

al (2011) 

log KPOM 

Beräknade av Endo et al 

(2011) med:  

Ekv. 4 / Ekv. 5 / Ekv. 6 

log KPOM 

Från andra studier där 

Endo et al (2011) lämnats 

som referens 

o,p’-DDT   5,65 b/6,45c 

p,p’-DDT 5,66 ± 0,24 6,81 / 6,75 / 6,41 5,65 b/5,66c 

o,p’-DDD   4,96 b /5,46c 

p,p’-DDD   4,96 b,c 

o,p’-DDE   5,16 b/5,26c 

p,p’-DDE 5,44± 0,17 6,26 / 6,31 / 6,00 5,16 b/5,44c 

p,p-DDMU   4,96 b 

b)Värden som användes av Fernandez et al (2014) med referens till Endo et al (2011), oklart vilken 

av ekvationerna som beräkningen utförts med. 
c) Värden som användes av Vogel (2015) med referens till Endo et al (2011), oklart vilken av ek-

vationerna som använts för beräkningen utförts med. 
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Beräknade KPOM-värden för DDT-ämnen (med PP-LFER-modellen och deskriptorer från 

Endo et al) bör därför användas med försiktighet till dess att nya bättre (mer exakt be-

stämda) deskriptorer finns att tillgå. Detta är också en anledning till att laborativt testa 

POM-metoden för fler ämnen än p,p’-DDT och p,p’-DDE, och att återupprepa Endo et 

al.’s försök med DDT och DDE för att styrka/”validera” deras experimentellt bestämda 

värde. 

Det kan tilläggas att Endo et al. även tog fram en SP-LFER-modell (linjär regression) för 

kalibreringsdatan: 

 log KPOM = 1,01 log KOW – 0,6   (Ekvation 6) 

Denna modell hade sämre R2-värde och högre SD än PP-LFER, men för DDT och DDE 

är differensen med de laborativt bestämda KPOM-värden mindre än om PP-LFER-mo-

dellen används (se Tabell 3:2)  

Metodbeskrivning för Endo et al.  

För experimenten med ”validerings-ämnena” (där DDT och DDE ingick) användes 0,2 ± 

0,01 g POM remsor med tjockleken 76 m. Sex olika koncentrationer testades i duplikat 

genom att vialer med spikade lösningar och POM skakades (end-over-end; 10 rpm) i 37 

dygn i rumstemperatur. Både POM och vattenfasen extraherades och analyserades. Som 

surrogat standard användes 13C-p,p-DDT innan extraktion. Ett KPOM-värde för varje kon-

centration beräknades så att sex värden erhölls, därefter beräknades medel (och standard-

avvikelse) för dessa sex. Värden beräknades bara i de fall recoveryn var mellan 60%-

130%. Data för DDD låg utanför detta intervall (oklart om över eller under de satta grän-

serna) och togs därför inte med. Recovery för DDT och DDE var 119 respektive 108%. 

För mer detaljer se Endo et al. (2011).  

3.1.2 Tillämpning av POM för analys av DDT i sediment och jord 

I litteratursökningen över om POM har tillämpats för analys av DDT för att uppskatta bi-

otillgänglighet i fält eller på fältprover har vi hittat några studier på sediment (Fernandez 

et al., 2014; Vogel, 2015) och ett fåtal på jord (Denyes et al., 2016). Samtliga har använt 

POM med en tjocklek på 76µm och använt sig av KPOM-värden från Endo et al. (2011), 

antingen de experimentellt bestämda eller beräknade (se exempel i Tabell 3:2). 

Fernandez et al., (2014), undersökte DDT föreningar i marint sedimentvatten med POM 

och jämförde dessa med PE. Den studien beskrivs mer under Avsnitt 3.2.2.  

Vogel (2015) undersökte spridning av DDT (och andra organiska miljögifter) från fiber-

sedimentbankar och mätte koncentrationen fritt löst i sedimentvatten, koncentration i se-

dimentet samt biota-koncentrationen i två sedimentlevande organismer. Korrelation mel-

lan ökad koncentration i vattnet och koncentration i biota uteblev dock. Den troliga orsa-

ken var experimentella problem (för stort mängd POM i förhållande till mängd prov) vil-

ket orsakade s.k. depletion (se mer om ”depletion” i Avsnitt 4.5.1). Goda korrelationer för 

föreningar med liknande kloreringsnivåer som DDT har dock rapporterats mellan POM 
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och uppmätta halter i ryggradslösa djur i sedimentsystem (med linjära regressionsmo-

deller på R2 ∼ 0,9) (Beckingham och Ghosh, 2013).  

I studierna av Deneys (2014) och Denyes et al. (2016) användes POM för att uppskatta 

biotillgängligheten av DDT i jord efter tillsats av aktivt kol eller biokol. Där jämfördes 

resultaten från POM provtagare med upptaget av DDT (p,p-DDT) och nedbrytningspro-

dukt (p,p-DDE) i en invertebrat (dyngmask, Eisenia fetida) och en grönsak (pumpaplan-

tor, Cucurbita pepo spp. pepo). Det visade sig att resultaten för POM-metoden var jäm-

förbara med upptaget av DDT i mask, variansen var <50%. Men korrelationen var inte 

alls lika bra som för sedimentsystem (Beckingham och Ghosh, 2013), vilket kan förklaras 

med att föroreningarna ofta är mer heterogena i marksystem än i sediment och att mass-

transport av förorening i jorden kan begränsa systemet så att jämvikt inte uppnås (Denyes 

et al., 2014; Hale et al., 2010).  

Däremot var inte POM resultaten jämförbara med upptag i den testade växten (pumpa-

plantor, Cucurbita pepo spp. pepo), variansen var 134% för rötter och ännu högre för 

växtdelar ovan jord. Därför rekommenderas inte POM-metoden av Denyes et al. (2016) 

som ett verktyg för att uppskatta biotillgängligheten av DDT och dess metaboliter i väx-

ter, framförallt inte vid höga DDT koncentrationer. Ytterligare studier behövs för att ge 

indikationer på om POM-metoden är mer lämplig för platser med låga koncentrationer av 

DDT. 

Som kommentar till denna studie kan tilläggas att det generellt är svårt att hitta goda kor-

relationer mellan upptag av hydrofoba ämnen till växter och koncentration i markens por-

vatten. Detta pga att växter kan ha olika upptagningsförmåga, samt att det är möjligt att 

ämnena binder ytnära i roten så snart de har tagits upp istället för att transporteras och 

jämviktas i hela växten. Det är också mycket svårt att helt säkerställa att inte jord följer 

med i biota-analysen, vilket kan leda till att koncentrationen i biota överskattas. Det kan 

också tilläggas att en analys med POM skulle kunna underskatta DDTs biotillgänglighet 

för växter om växten i sig kan påverka biotillgängligheten. Gomez-Eyles et al., (2012) har 

te x observerat att POM-baserade metoder kan underskatta biotillgängligheten av PAH 

för växter som har en förmåga att via rötterna utsöndra enzymliknandeämnen som funge-

rar som biologiska tensider, det vill säga ämnen som ökar mobiliseringen av PAH från 

jorden till markvattnet. Av dessa anledningar är POM (och andra passiva provtagare) 

mindre lämpliga att använda för att undersöka biotillgänglighet (upptag) till växter (Verb-

ruggen, 2012).  

3.2 Andra typer av membran/absorbenter som passiva 
provtagare för analys av DDT 

Som nämnts i Avsnitt 2.2 finns det flera etablerade metoder för att laborativt bestämma 

den fritt lösta koncentrationen, CW,free, av organiska ämnen vid jämvikt, så som t ex PE 

och fast fas mikroextraktion (SPME). För ämnen som PAH har dessa metoder bedömts 

vara likvärdiga (förutsatt att fördelningskoefficienterna som används för beräkningen av 

CW,free är korrekta). Skillnaden i resultat beror till störst del på att olika fördelningskoeffi-

cienter har använts, eller att de är behäftade med stor varians (Hawthorne, et al., 2009).  
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Eftersom POM är en inarbetad metod på SGI Miljölab finns det flera vinster med att 

kunna använda denna provtagare även för DDT, istället för att implementera en helt ny 

provtagare. Att metodutveckla POM för DDT har därför varit vårt huvudspår. Men under 

litteraturstudiens gång har vi ändå träffat på studier över andra membran/adsorbenter som 

använts för analys av jämviktskoncentrationer av DDT, ibland i jämförelse med POM, 

och några där jämförelse mellan andra metoder gjorts. Nedan ges korta referat av några 

av de studier vi funnit intressanta att nämna. 

3.2.1 POM och PE versus SPME 

POM och PE material har ofta lägre detektionsgräns för organiska föroreningar än SPME 

(solid phase microextraction) material på grund av högre kapacitet för absorption. Däre-

mot har SPME material kortare jämviktstid jämfört med POM och PE material.  

I en studie där man undersökte biotillgängligheten av DDT in-situ med hjälp av PE och 

SPME-metoden där provtagarna hade placerats vid vattenytan, på medeldjupt vatten och 

precis ovanför sedimentytan kunde man se att provtagningsmetoderna gav olika resultat, 

speciellt för p,p’-DDE (Fernandez et al., 2012). Dessa skillnader spekulerade man be-

rodde på att det var osäkerheter i de använda fördelningskonstanterna för provtagnings-

materialet och vattnet, uppkomna ojämnvikter mellan provtagare och vatten och/eller att 

föroreningarna hade genomgått olika omvandlingar (nedbrytning) under den 32-dagar 

långa mätperioden.  

För nedbrytningsprodukterna o,p’-DDE och p,p’-DDE visade resultaten tre gånger så 

höga koncentrationer med PE-provtagning än för SPME-provtagning. Fernandez et al., 

(2012) föreslog att detta berodde på att de uppmätta värdena från PE justerades med 

isotopinmärkta standarder (faktor 2,4 - 4,5) som absorberats till provtagaren innan fält-

mätning, till skillnad från resultaten från SPME provtagarna där ingen justering av de 

uppmätta resultaten gjordes.  

3.2.2 POM versus PE 

I en senare studie av Fernandez et al., (2014) visar resultaten av biotillgängligheten av 

DDT i marint vatten, uppmätta med både POM- och PE-metoden, att de uppskattade hal-

terna för DDE och DDMU är något högre för PE jämfört med de som är bestämda med 

hjälp av POM-metoden. Medan halterna för DDD var lägre för PE än de för POM-meto-

den (Figur 3.2). Tas det hänsyn till osäkerheterna för uppmätta och uppskattade fördel-

ningskoefficienter (KPOM/vatten för respektive analyt) är resultaten från de två metoderna 

däremot i stort sett jämförbara (Fernandez et al, 2014). 

 



Statens geotekniska institut 2020-12-01 

1.1-1809-0536  

 

 
26 

 

 

Figur 3.2 Koncentrationen av biotillgängliga nedbrytningsprodukter av DDT i porvatten och vatten-
kolonnprover från in-situ provtagning med hjälp av PE och POM-metoden från marint vatten (prov-
taget utanför kusten norr om Los Angeles, Kalifornien, USA). Resultaten från de olika provtagnings-
metoderna är plottade mot varandra och den streckade linjen visar ett 1:1 förhållandet mellan 
dessa. Fernandez et al., (2014). 

3.2.3 Korrelation mellan SPME och upptag till mask 

Bao et al. (2013) har uppskattat biotillgängligheten av DDT och dess metaboliter i marina 

sediment med hjälp av SPME och jämförde sedan dessa resultat med upptag av DDT, in-

klusive nedbrytningsprodukter, i Neanthes arenaceodentata, som är en sedimentlevande 

ringmask. De fann en hög korrelation mellan de SPME uppskattade halterna av biotill-

gängligt DDT (inklusive metaboliter) med den koncentration som återfanns i ringmaskens 

vävnader efter fyra dagars exponering för föroreningen. Anmärkningsvärt var också att 

Bao et al. (2013) kunde korta ner provtagningstiden från nio dagar till nio timmar genom 

att använda isotopinmärkning av sorbenten i SPME metoden. 

Bieská et al. (2014) har också hittat en hög korrelation, R2 = 0,78) mellan SPME provtag-

ning och upptag av p,p-DDT i dyngmask (Eisenia fetida). 

3.2.4 SPME och PE versus metoder för tillgänglig andel 

I studien av Wang (2018) testades fyra olika metoder för uppskattning av biotillgänglig-

het. Dessa var 1) fast fas mikroextraktion (SPME) och 2) passiv provtagning av polyeten 

(PE) som syftar till att bestämma CW,free, och 3) Tenax desorption och 4) isotoputspäd-

ningsmetod (IDM) som syftar till att mäta ”tillgänglig andel” (Se Avsnitt 2.1.1). Dessa 
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metoder användes parallellt för att uppskatta biotillgänglighet av DDT-nedbrytningspro-

dukter (DDX) i en historiskt förorenad jord efter tillsats av olika absorptionsmedel (aktivt 

kol och biokol). Bioackumulering i dyngmask (Eisenia fetida) mättes samtidigt för verifi-

ering. Tillsats av aktivt kol eller biokol i 0,2–2% minskade daggmaskens bioackumule-

ring av DDX med 84–99%. Alla metoderna var pålitliga vad gäller att kunna detektera 

förändringar i DDX-biotillgänglighet efter tillsats av kol, men de passiva provtagarna 

(som mätte CW,free) gav mer exakta förutsägelser. Genom att använda den uppskattade bi-

otillgängligheten och empiriskt bestämda BCF-värden beräknades halten av DDX i dagg-

maskarnas fett. Dessa beräknade halter matchade mycket bra de experimentellt bestämda 

vävnadskoncentrationerna av DDX i daggmask.  

Metoderna för att uppskatta den tillgängliga andelen (Tenax och IDM) överskattade däre-

mot biotillgängligheten av DDX. Wang menar att både passiva provtagare och metoder 

för tillgänglig andel kan användas för att bedöma saneringseffektivitet, men att passiva 

provtagare är att föredra på grund av deras bättre prestanda (ger mer exakta förutsägelser) 

och en annan fördel är att de skulle kunna användas in situ (vilket Tenax och IDM inte 

kan). 

3.3 Hur kan POM- användas vid fördjupad 
riskbedömning av DDT? 

Eftersom biotillgängligheten av hydrofoba organiska ämnen minskar med tiden som för-

oreningen befinner sig i jorden är jämförelsen mellan en uppmätt total koncentration i jor-

den med ett generellt riktvärde för jord (som dessutom kanske baseras på icke-åldrade, 

spikade, prover i lab, eller innehåller s.k. säkerhetsfaktorer) ett trubbigt verktyg, som ofta 

leder till att risken för negativa effekter på markmiljön överskattas.  

Biotillgängligheten i fält påverkas också av de platsspecifika förutsättningarna, så som 

hur mycket organiskt material det finns i jorden och vilken ”kvalitet” det har. Därför kan  

en riskbedömning baserat på totalhalter och  Naturvårdsverketsgenerella riktvärden för 

jord också ge en missvisande bild. 

Om man istället för totalhaltsanalys utgår från den fritt lösta porvattenkoncentrationen 

(Cw,free), som kan bestämmas med POM,  får man en mer rättvisande bild av förorening-

ens biotillgänglighet.  

Detta eftersom den fritt lösta koncentrationen av DDT (vid jämvikt) både är proportionell 

mot koncentrationen i jorden CS (den reversibelt bundna andelen) och mot koncentrat-

ionen i de marklevande organismerna (CBiota), se Avsnitt 2.1.3 och Figur 2.2.  

Med hjälp av POM (och bestämningen av Cw,free) får vi alltså ett mått på biotillgänglig-

heten av föroreningen, vilket kan användas på flera olika sätt inom fördjupad riskbedöm-

ning och hantering av förorenade områden, se Avsnitten nedan.  
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3.3.1 POM för att uppskatta risken för negativa effekter på 
markmiljön 

På samma sätt som vi idag använder totalhalter (mg DDT/ kg jod) och jämför med rikt-

värden för jord, framtagna för skydda markmiljön (Naturvårdsverket, 2016), skulle Cw,free 

(µg PAH/L), uppskattade med POM kunna jämföras med riktvärden framtagna för 

markvatten (se mer om detta under Avsnitt 3.4). 

3.3.2 POM för att uppskatta spridning till andra skyddsobjekt än 
markmiljön 

Spridning till grund och ytvatten och upptag till växter 

Fördelningskoefficienten för organiskt kol, KOC, (Avsnitt 2.1.3) används i riktvärdesmo-

dellen för att beräkna spridning till grund och ytvatten samt för upptag till växter (Natur-

vårdsverket, 2009). 

Om Cw,free och jordens innehåll av organiskt kol, fOC samt halten Cs av DDT är känd kan 

man genom att använda Ekvation 1 och 2 ge ett utryck för KOC (fördelningskoefficienten 

för organiskt kol, Avsnitt 2.1.3): 

𝐾𝑂𝐶 =
𝐶𝑠

(𝐶𝑤,𝑓𝑟𝑒𝑒∗𝑓𝑂𝐶)
  (Ekvation 7) 

KOC är platsspecifik och dess värde påverkas både av föroreningarnas ålder och vilken typ 

av organiskt material som finns i jorden. Vid generell riskbedömning tar man inte hänsyn 

till platsspecifika förutsättningar och KOC uppskattas därför vanligen utifrån ämnets ok-

tanol-vatten-fördelning (KOW-värde). För åldrade, förorenade jordar har man sett att skill-

naden mellan generella och plastspecifika KOC-värden för organiska miljögifter (PAH) kan 

skilja upp till 1000 gånger (Arp et al., 2014). 

Genom att bestämma KOC med hjälp av POM kan man ta hänsyn till platsspecifika förut-

sättningar och göra en fördjupad riskbedömning (med hjälp av de ekvationer som riktvär-

desmodellen bygger på) även för andra skyddsobjekt än markmiljön. 

Sekundärförgiftning 

DDT är känt för att bioackumulera och kan biomagnifieras i näringskedjan. Vid riskbe-

dömning av förorenade områden är det därför viktig att ta hänsyn till eventuell risk för se-

kundära effekter.  

Med hjälp av POM  (CW,free) kan koncentrationen av DDT i en marklevande organisms 

fett uppskattas (Ekvation 8) om ämnets specifika fettfördelningskoefficient, Klipid är känd:  

𝐶𝑙𝑖𝑝𝑖𝑑,𝐷𝐷𝑇 = 𝐾𝑙𝑖𝑝𝑖𝑑,𝐷𝐷𝑇 ∗ 𝐶𝑊,𝑓𝑟𝑒𝑒 (Ekvation 8) 

där Clipid,DDT är DDT-fettkoncentrationen vid jämvikt i organismen [mmol DDT/kglipid]. 
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På så sätt kan t ex fettkoncentrationen av DDT i t ex en daggmask uppskattas, vilket se-

dan kan användas för vidare beräkning av t ex vilken dos DDT som fåglar som äter dagg-

mask kan exponeras för. Viktigt att notera är att denna beräkning inte tar hänsyn till den 

mängd DDT som är bunden till jord som masken har ätit och kan finnas i maskens mag-

tarmkanal. 

Det kan också nämnas att det finns generella riktvärden för jord för sekundärförgiftning 

framtagna av RIVM (2015). Dessa är framtagna med hänsyn till att biotillgängligheten 

kan minska med ålder (Bilaga 1). 

3.3.3 POM som prioriteringsverktyg 

Genom att använda POM för bestämning av CW,free, för olika DDT-kontaminerade jordar 

kan skillnader i biotillgänglighet mellan olika områden undersökas. Områden med hög 

biotillgänglighet kan därmed upptäckas och prioriteras före andra områden med låg bio-

tillgänglighet.  

3.3.4 POM som verktyg för att bedöma effekten av en avhjälpande-
åtgärd 

Att kunna uppskatta biotillgängligheten av föroreningar är inte bara viktig för att be-

stämma när åtgärder ska vidtas utan också vid bedömning av effektiviteten av själva åt-

gärden för att avhjälpa föroreningar. Wang et al. (2018) har jämfört olika metoder för att 

uppskatta biotillgängligheten av nedbrytningsprodukter av DDT vid åtgärder av förore-

nad jord (behandling med träkol eller biokol). Deras försök visade att passiva provtagare 

gav ett bättre mått på biotillgängligheten än den totala koncentrationen av nedbrytnings-

produkter från DDT som var bestämd med hjälp av konventionella kemiska analysme-

toder.  

I försök med biokol på PAH-förorenad jord har SGI också använt POM för att undersöka 

effekten av biokol med gott resultat (Enell et al., 2020). 

3.4 Ekologisk riskbedömning – Allmänt om härledning 
av riktvärden för jord, vatten och sediment 

Tyvärr finns det inga riktvärden framtagna för markens porvatten för varken DDT eller 

DDT-metaboliter. Frågan vi då ställde oss är om det går att härleda markvatten-riktvärden 

utifrån befintlig kunskap och data?  

Frågan är inte enkel att svara på. Det krävs mycket kunskap inom flera olika områden och 

tillgång till underlag som ska tolkas och värderas. I följande avsnitt gör vi ändå ett försök, 

genom att: 

1. ge en kort beskrivning av tumregler för att härleda riktvärden för ekologisk risk-

bedömning och 

2. ett exempel på hur riktvärden för Cw,free för PAH har tagits fram,  
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3. samt en förklara hur riktvärdena för DDT är framtagna och vilket underlag dessa 

baseras på, för att därefter 

4. försöka reda ut om det är möjligt att också för DDT härleda riktvärden för Cw,free 

för fördjupad ekologisk riskbedömning på ett liknande sätt. 

Vid ekologisk riskbedömning används vanligen riktvärden som anses skydda ett visst 

procenttal av organismerna i den miljö som ska riskbedömas (jord, vatten, sediment). Ett 

exempel är Naturvårdsverkets generella riktvärde för skydd av markmiljön vid känslig 

markanvändning (KM); EKM som är satt för att skydda 75% av de marklevande arterna i 

jorden.  

För att kunna härleda ett sådant riktvärde, och veta att det med stor säkerhet motsvarar 

just ett skydd av X % av arterna, behöver det finnas ett stort data-underlag över tillräck-

ligt många arter så att en så kallad SSD-kurva kan ritas upp. SSD står Species Sensitivity 

Distribution. På svenska kallas det artkänslighetsfördelningskurva (Figur 3.3).  

 

 

Figur 3.3 Exempel på en SSD-kurva (artkänslighetsfördelningskurva). Y-axeln representerar ande-
len påverkade arter och x-axeln representerar motsvarande toxikologiska referensvärden, vanligtvis 
NOEC-värden. De röda pilarna visar vilken koncentration som motsvarar en effekt på 25% av ar-
terna (HC25), vilken motsvarar skydd av 75% av arterna (KM). I exemplet är det toxikologiska refe-
rens-värdet baserat på totalhalten i jorden, vanligtvis en spikad (tillsatt) koncentration av ämnet. 

 

Innan SSD-kurvan kan ritas upp behöver man, för varje art, ta fram ett NOEC-värde 

(= den koncentration då ingen effekt är att förvänta i en organism). Om det finns flera 

NOEC-värden rapporterade för arten beräknas ett medel för NOEC. De framtagna 

NOEC-värden för de olika arterna fördelas sedan ut (enligt antagandet om log-normalför-

delning) till en SSD-kurva med log NOEC-koncentrationen på x-axeln. Y-axeln går från 

värdet 0 % arter till 100% av arterna. Genom att gå in på y-axeln vid 25% och läsa av det 

korresponderande värdet på x-axeln fås den kritiska koncentrationen för skydd av 75% av 

arterna (den gräns som definierar vårt EKM-värde).  
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Enligt den europeiska tekniska vägledningen för riskbedömning av nya och befintliga 

ämnen (EC, 2003) bör SSD-kurvor endast ritas upp och användas när åtminstone 10 

(helst 15) värden är tillgängliga för åtminstone åtta olika taxonomiska grupper, som re-

presenterar primärproducenter, och primära och sekundära konsumenter.  

För vattenområdet är det specificerat i detalj vilka de obligatoriska taxonomiska grup-

perna är. Detta är inte fallet för jord, men kraven med avseende på antalet data och inklu-

dering av minst tre trofiska nivåer anses vara desamma (RIVM 2015). Det är ytterst ovan-

ligt att så stort data-underlag finns tillgängligt för jordlevande organismer, även för van-

liga föroreningar. Som en konsekvens är det därför bara möjligt att tillämpa SSD-kurvor 

för marklevande arter endast i sällsynta fall. 

När det inte går att ta fram en SSD-kurva måste riktvärden istället uppskattas från medel-

värden av det underlag som finns tillgängligt. Beroroende på hur mycket data som finns 

att tillgå blir osäkerheten i bedömningen olika stor. 

För att inte riskera att underskatta risken används följande ”tumregler”: 

• Medelvärden bör vara baserade på data endast från kroniska ekotox-tester (så 

som tex reproduktionsstudier) och inte akut-toxiska (t ex. dödlighet).  

• Geometriska medelvärden används istället för aritmetiska.  

• Om enbart akuttoxiska data finns tillgängliga kan ett ”acute-to-chronic ratio” 

(ACR) användas (vanligen satt till en faktor 10) för att räkna om akut-tox-kon-

centrationer till vad det skulle motsvara för kronisk-tox koncentration.  

• Det geometriska medelvärdet divideras slutligen med en säkerhetsfaktor (ett tal 

från 1-1000). Storleken på säkerhetsfaktorn beror på hur stort underlaget är och 

hur pålitligt man anser det vara (det finns tum-regler för detta med).   

3.4.1 Härledning av riktvärden för PAH baserat på EqP och SSD 

PAH är en grupp föroreningar som det faktiskt har tagits fram en SSD-kurva för, med 

hjälp av EqP-teorin. Från denna SSD kan riktvärden för både vatten och jord härledas för 

PAH. Om det går att göra på liknande sätt för DDT-föreningar skulle en sådan SSD 

kunna användas för fördjupad riskbedömning.   

 

SSD-kurvan för PAH (Figur 3:2) bygger på data för hela 54 arter (Verbruggen, 2012). 

Data kommer från flera olika miljöer:  

 

• Sötvatten (17 arter) 

• Sötvatten och sediment (3 arter) 

• Sötvattenssediment (2 arter) 

• Marint vatten (14 arter) 

• Marint sediment (5 arter) 

• Jord (13 arter) 
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Genom att anta att EqP-teorin gäller för PAH, kunde RIVM räkna om varje rapporterat 

NOEC-värde för varje art i de olika miljöerna till en motsvarande kritisk fett-koncentrat-

ion för arten. NOEC-värden för jord (eller sediment) räknades om med hjälp av fördel-

ningskoefficienter till en vattenkoncentration, som sedan räknades om till en kritisk fett-

koncentration i organismen.  

Genom att göra dessa omräkningar kunde RIVM kombinera data-underlaget för samtliga 

olika miljöer (jord, sötvatten, marint vatten och sediment) och plotta en SSD-kurva där 

koncentrationen på x-axeln fick enheten log mmol PAH/kgfett.  

Artkänsligheten för arter från de olika miljöerna var på det hela ungefär lika stor (dvs de 

olikfärgade prickarna i Figur 3:4 är spridda över hela intervallet och inte grupperade på 

något särskilt sätt), vilket stärker antagandet om att EqP-teorin bör gälla.  

Genom att använda denna SSD-kurva kunde sedan RIVM härleda riktvärden för jord, 

men också för vatten, genom att igen med EqP-teorin räkna om de kritiska fett-koncent-

rationerna till kritiska koncentrationer i jord eller vatten (vid önskat X % skydd av arter).  

 

 

 

Figur 3:4 Artkänslighetsfördelningskurva baserad på kronisk toxicitet hos 54 olika arter, fördelade 
på sex olika test-medier. No Observed Effect Residuals (NOER) visas på x-axeln som det logarit-
merade geometriska medelvärdet av alla enskilda kritiska fettkoncentrationer av olika PAH (Clipid) 
för en art i ett test-medium (Figuren är en översatt rekonstruktion av figur hämtad från rapport av 
RIVM, (Verbruggen, 2012).  
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På samma sätt skulle en SSD-kurva för DDT kunna konstrueras om underlaget från olika 

miljöer är tillräckligt stort och om artkänsligheten för arter från de olika miljöerna visar 

sig vara likvärdig (dvs ett ”bevis” för att EqP-teorin gäller).   

3.4.2 Riktvärden för DDT i mark  

Naturvårdsverket har tagit fram generella riktvärden för summan av 6 DDT-föroreningar 

(p,p’-DDT, o,p’,-DDT, p,p’-DDD, o,p’-DDD, p,p’-DDE och o,p’-DDE) i mark (Natur-

vårdsverket, 2016).  

För känslig markanvändning (KM) är värdet 0,1 mg/kg TS och det styrs av risker för 

markmiljön. Riktvärdet för skydd av hälsa är betydligt högre, 3,4 mg/kg TS med intag av 

växter som den dominerande exponeringsvägen och värdet för skydd av grundvatten är 

2,3 mg/kg TS.   

För mindre känslig markanvändning (MKM) är värdet 1 mg/kg TS. Även riktvärdet för 

MKM styrs av risker för markmiljön. Riktvärdet för skydd av grundvatten ligger högre, 

7,4 mg/kg TS och det hälsoriskbaserade värdet är mycket högre, 250 mg/kg TS.  

Riktvärdet för skydd av ytvatten är 150 mg/kg TS, oberoende av om markanvändningen 

motsvarar KM eller MKM. 

Skyddet av markmiljön blir alltså styrande för det generella värdet för både KM och 

MKM. Det är därför intressant att titta lite närmare på underlaget som använts för att ta 

fram dessa värden för att förstå vilken osäkerhet de kan vara behäftade med.   

Val av riktvärden för skydd av markmiljön och underlag till dessa 

I Tabell 3:3 ges en sammanställning över svenska och holländska ekologiska riktvärden 

för DDT-föreningar för jord.  

De generella riktvärdena för skydd av markmiljön bygger på exakt samma underlag som 

använts för härledning av de holländska riktvärdena för DDT: MPCeco och SRCeco (RIVM 

2001). MPCeco är satt för att skydda mer än 95% av de marklevande arterna (det vill säga 

en högre skyddsnivå än vårt KM) och SRCeco är en nivå som är likvärdig med vårt MKM 

det vill säga att minst 50% av arterna i marken skyddas.  

För att ta fram ett riktvärde för DDT för KM-nivån (skydd av 75% av arterna) har Natur-

vårdsverket (2016) tagit det geometriska medelvärdet av MPCeco (0,01 mg/kg) och SRCeco 

(1 mg/kg), vilket blir 0,1 mg/kg4.  

 
4 Att ta det geometriska medelvärdet av ett HC5- och HC50-värde på en SSD-kurva betyder att man ”landar” 

på ca HC20, dvs skydd av 80% vilket är nära eller mer skydd än 75%. Eftersom det inte finns en verklig 

SSD-kurva att läsa av ifrån är orsaken till denna beräkningsövning.   
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Detta värde antogs sedan gälla som riktvärde för KM-nivån för summan av alla de sex 

DDT-föreningarna med motiveringen att det inte underskattar risken, eftersom toxiciteten 

av DDD och DDE är något lägre än toxiciteten av DDT. 

Som riktvärde för MKM för summan av de sex DDT-föreningarna implementerades vär-

det för SRCeco för DDT (Naturvårdsverket 2016).  

Underlaget för att ta fram SRC och MPC beskrivs i rapport av RIVM från 2001. I arbetet 

med att ta fram data (2001) påträffades endast en akut-studie för effekter av DDT på 

marklevande organismer (LC50 på en insekt; Gryllus pennsylvanicus som är en syrsa). 

Baserat på denna studie beräknade RIVM ett geometriskt medelvärde för LC50 på 10 

mg/kg. Eftersom riktvärden bör vara baserade på kroniska studier och inte akut-toxiska 

tester behövdes en omräkning till vad detta kunde motsvara i kronisk toxicitet. Detta gjor-

des genom att anta ett ”acute-to-chronic ratio” (ACR) på 10 vilket gav värdet 1mg/kg. 

Detta värde antogs sedan som SRCeco (HC50-värde; dvs skydd av 50% av arterna).   

För MPCeco använde RIVM en säkerhetsfaktor på 1000 och fick således fram ett värde på 

0,01 mg/kg TS (RIVM, 2001). 

Tabell 3:3 Sammanställning över svenska och holländska riktvärden för DDT, DDD och DDD. 

 
MPCsoil,eco 

95% 
KM 
75% 

SRCsoil,eco=MKM 
50% 

RIVM DDT 0,01 a 0,1 c 1 a 

RIVM DDD 0,02 b 0,8 c 34 b 

RIVM DDE 0,01 b 0,1 c 1,3 b 

NV sum DDT-före-
ningar 

 0,1 d 1 f 

RIVM Effekter i 
näringskedjan på 
mask-ätare 

0,02 (0,28 c) 3,8 

RIVM Effekter i 
näringskedjan på 
predatorer 

0,002 (0,03 c) 0,38 

a) Härlett från direkt effekt (akut toxicitet, LC50 på insekt, en art) =10mg/kg); säkerhetsfaktor=1000 för MPC och 

10 för SRC. 

b) Härlett med EqP-teorin från akvatiska data 

c) Geometriskt medelvärde av MPCeco och SRCeco 

d) Baserat på geometriskt medelvärde av MPCeco och SRCeco för DDT – men gäller som riktvärde för sum-

man av alla DDT-föroreningar i jorden 

f) Baserat på SRCeco för DDT – men gäller som riktvärde för summan av alla DDT-föroreningar i jorden 

 

RIVM gjorde 2015 en ny screening av litteraturen, men fann inte mycket ytterligare data 

om direkt ekotoxicitet för jordorganismer (RIVM, 2015). Då screenades den amerikanska 

databasen “US EPA Ecotox” (US-EPA, 2014) och US-EPA-rapporten om ekologiska soil 

screening levels (Eco-SSL) för DDT och metaboliter (US-EPA, 2007) för att hitta ytterli-

gare ekotoxicitetsdata från relevanta tester. Totalt hittades sju kroniska EC10-värden; ett 
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för insekt, ett för daggmask och fem för växter. Samtliga värden var dock högre än det 

akuttoxiska L(E)C50-medelvärdet för syrsan (Tabell 3:4).   

 

Tabell 3:4 Tabellen är hämtad (avskriven) från Table 1 i RIVMs rapport (RIVM, 2015) Data över 
ecotoxicitet av DDT för marklevande organismer som fanns tillgänglig 2015. Värdena är normali-
serade för att vara representera en jord innehållandes 10% organiskt material. 

Species acute L(E)C50 chronic EC10 

 [mg/kgdwt soil] [mg/kgdwt soil] 

Insects   

Gryllus pennsylvanicus 10  

Folsomia candida  176 

Earthworms   

Eisenia fetida   280 

Plants   

Phaseolus aureus  80 

Gossypium hirsutum  ≥341 

Glycine max   ≥341 

Zea mays  ≥341 

Triticum aestivum   ≥341 

 

På grund av brist på kroniska studier för relevanta arter (jordlevande organismer) var det 

inte möjligt att förbättra den vetenskapliga grunden för riktvärdena för skydd av markmil-

jön 2015.  

RIVM drog slutsatsen att underlaget fortfarande var för begränsat och att den ytterligare 

data man funnit inte föranledde en justering av redan fastställda riktvärden.  

3.4.3 Användande av ekotoxicitetsdata för vattenlevande organismer 
för beräkning av riktvärden för jord mha EqP-teorin 

Eftersom det fanns så begränsade uppgifter för marklevande organismer valde RIVM 

2001 att också jämförda sina härledda riktvärden för DDT med tillgängliga data för vat-

tenlevande organismer och räkna om dessa till jord med hjälp av EqP-teorin (RIVM, 

2001).  

En inventering av data över akvatisk toxicitet utfördes genom att screena “US EPA Eco-

tox” (RIVM, 2015). Efter att ha sorterat ut data med en exponeringstid längre än 5 dagar 

(för att sortera bort akut-toxicitets tester; dessa listas också i RIVM, 2015) hittades totalt 

tre NOEC-värden och tre LC10-värden (Tabell 3:5).  
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Tabell 3:5 Kroniska data för ekotoxicitet för vattenlevande arter för DDT hämtade från US EPA Eco-

tox databas av RIVM 2015; urval långtidsstudier (≥ 5 dagar) i vilka koncentrationer i vattnet har 

mätts. LC10-värden inkluderades inte i databasen utan uppskattades med hjälp av data från förfat-
tarna till studierna (av RIVM 2015). Marina arter anges med sw = saltvatten. 

Art Exposure duration NOEC LC10 

 days µg/L µg/L 

Crustaceans 

Ceriodaphnia dubia 7 1,74  

Diporeia sp. 28  0,19 

Hyalella azteca 10  0,04 

Insects 

Chironomus dilutus 10  0,22 

Fish 

Oryzias latipes 14 0,5  

Molluscs 

Crassostrea virginica (sw) 84 0,6  

 

Geometriskt medelvärde: 0,31 

 

Ett geomedel av dessa sex värden blir 0,31 µg/L. Omräknat till jord (med antagandet om 

en fördelningskoefficient på 4,35 (log-värde)) skulle det ge 6,94 mg/kg vilket är högre än 

de antagna SRCsoil,eco-värdet baserat på direkt jord-ekotoxicitet (1 mg/kg). Ingen justering 

av riktvärdet gjordes därmed.   

3.4.4 Sammanfattning/Slutsats 

När RIVM gick igenom befintligt underlag 2015 så hittade de visserligen fler studier än 

de som ingick i underlaget för deras första bedömning som gjordes 2001, men de drog 

ändå slutsatsen att underlaget fortfarande var begränsat och att den nya datan represente-

rades av arter som var mindre känsliga än de som tidigare hade använts för deras upp-

skattning av riktvärden (och som byggde på uppskattningar genom användandet av 

ACR:s och säkerhetsfaktorer).  

Av detta dras därför slutsatsen att underlaget inte heller skulle ha räckt till att göra en 

SSD-kurva baserad på EqP även om data från flera olika miljöer behandlades. 

Det är givetvis möjligt att det nu år 2020 kan finnas mer data att tillgå, t ex. har Golder på 

uppdrag av SGU gått igenom underlag för riskbedömning av Kårehogen under 2019 och 

2020, se rapport av Golder (2020), men detta har inte gått att undersöka inom ramen för 

förstudien.  
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4. Design och försökupplägg för 
framtida laboratorieförsök 

4.1 Vilka typer av DDT föreningar är lämpliga att testa 
och vilka finns att tillgå för praktiska 
laboratorieförsök? 

Då de svenska riktvärdena utgörs av summan av DDT-föroreningar (p,p’-DDT, o,p’-

DDT, p,p’-DDD, o,p’-DDD, p,p’-DDE och o,p’-DDE) bör dessa ämnen ingå i laboratori-

eförsöken för att försöka ta fram KPOM. 

Baserat på undersökningar av Kårehogen (Golder 2018, 2020), som är ett område på 

Orust där det tidigare har bedrivits en plantskola av Skogsvårdsstyrelsen, föreslås att föl-

jande ämnen läggs till listan att ta ta fram KPOM för: DDMU. DPM, DDOH, DBP, Dikofol 

och DDA. Om budget tillåter så är det önskvärt att inkludera samtliga ämnen Om en be-

gränsing måste göras föreslås en prioriteringsordning i Tabell 4:1 (kommunikation mellan 

Sarah Josefsson, SGU och Anja Enell, SGI).  

Tabell 4:1: Rekommendera ämnen (i prioriteringsordning) att ta fram KPOM för. 

Ämnen Kommentar 

PRIO 1 
 

o,p-DDT  

p,p-DDT  

o,p-DDD  

p,p-DDD  

o,p-DDE  

p,p-DDE  

PRIO 2  

DDMU  

DPM  

DDOH 
fanns i relativt höga konc i screening analyser av jord från Kårehogen. 
 

DBP  

Dikofol 
fanns i relativt höga konc i screening analyser av jord från Kårehogen. Dikofol 
kan vara en förorening i DDT. DDT kan också under oxiderande förhållanden 
brytas ned till dikofol. 

PRIO 3  

DDA 
har bara kvantifierats vid 2 tillfällen i jord från Kårehogen (Bilaga A, i Golder 
(2018). DDA är mkt vattenlöslig, Helt andra konc-intervall behövs - vilket kan 
vara ett argument för att inte ta med 

 

En ytterligare motivering till att ta med metaboliter (trots att det saknas ekotoxikologiskt 

underlag för att utvärdera analyserade vatten-koncentrationer mot) är att det kan vara in-

tressant att kunna följa nedbrytning av DDT i vatten. POM metoden fungerar lika bra på 
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ytvatten och sedimentporvatten som på jord (markens porvatten). Det kan finnas intresse 

av att använda POM i riskbedömnings och utvärderingssyften kopplat till dessa miljöer 

också. POM skulle också kunna användas för att undersöka effektiviteten av olika åt-

gärdstekniker (för att följa nedbrytning och undersöka hur t ex en stabiliserande åtgärd 

påverkar biotillgängligheten), vilket också motiverar till att inkludera fler metaboliter. 

Kostnaden för kemikalier lär inte vara den stora posten i en metodutvecklingsbudget och 

ju fler ämnen som vi kan testa när försöken ändå sätts upp desto bättre. 

Frågan om vad finns att tillgå återstår att besvara (vi har inte hunnit kontrollera detta 

inom ramen för uppdraget). 

4.2 Vilka koncentrationer av DDT föreningarna ska 
testas?  

Det akvatiska ekotox-underlaget från RIVM (2015) sträckte sig från kroniska EC10 vär-

den på 0,04 µg/L till akut toxicitet LC50 på 100 µg/L. Detta intervall bör därför täckas in 

av metoden.  

Riktvärden för jord angivna i Naturvårdsverkets datablad (Naturvårdsverket, 2016) är i 

storleksordningen 0,002 – 250 mg/kg. Halter att förvänta sig inom plantskolor ligger 

också inom detta område (Figur 4.1). Omräknat till fritt löst i vatten (enligt EqP-teorin) 

blir detta:  

CW(min) = CS/KD =0,002/ 10^(4,35) = 0,09 ng/L 

CW(max) = 250/10^(4,35) = 11 µg/l 

 

Figur 4.1. Ett exempel på hur koncentrationen av DDT kan variera inom området på en före detta 
plantskola (Golder 2020). 
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Endo et al., (2011) testade sex olika koncentrationer i ett koncentrationsintervall från mi-

nimum 0,4 µg/L till maximum 200 µg/L (oklart exakt vilka koncentrationer som under-

söktes). 

Om ovan angivna koncentrationsintervall ska täckas in ska testintervallet gå från ca 0,01 

ng/L till ca 100 µg/L för DDT. I relation till Endo et al. (2011) som undersökte ett inter-

vall på tre tiopotenser är detta ett mycket stort koncentrationsintervall att täcka (sju tiopo-

tenser stort).  

I koncentrationsintervallet på tre tiopotenser testade Endo et al. sex olika koncentrationer. 

Om vi skulle följa samma ”frekvens” skulle 7*2 olika koncentrationer (för varje ämne) 

testas inom intervallet 0,01 ng/L till 100 µg/L. Detta känns som mycket väl tilltaget (med 

tanke på att Endo et al redan har testat ett del-intervall). Flera andra författare har också 

rapporterat en linjär sorption av klorerade organiska ämnen till POM från koncentrationer 

så låga som pg/L och uppåt (Endo et al., 2011; Hawthorne et al., 2009). Därmed förväntas 

även sorption av DDT och metaboliter vara linjär. Det kan ändå vara bra att testa några 

olika koncentrationer för att bekräfta detta. 

Det är troligen mest kostnadseffektivt att starta med att försöka upprepa Endo et al (2011) 

med t ex tre-fyra koncentrationer som ligger inom deras intervall, plus eventuellt en eller 

två betydligt lägre koncentrationer (för att täcka in det lägre konc-intervallet). Dvs. testa t 

ex. 0,00005 µg/L(=0,01ng/L); 0,005 µg/L 0,1 µg/L 1 µg/L 10 µg/L och 100µg/L  

Inför försöken måste också alla ämnens löslighet inhämtas så att vi inte väljer koncentrat-

ioner som överskrider ämnenas löslighet. När koncentrationer valts ska dessa stämmas av 

med analyslabbet så att vi vet att labbet kan analysera de valda nivåerna, och att vald nivå 

av NaN3 inte orsakar problem vid analysen. Vid val av inköp av standarder måste det 

också kontrolleras i vilka koncentrationer de finns eller kan blandas, så att det sedan inte 

blir för stor mängd metanol eller för stor mängd analyt så att det bildas en fri fas istället 

för att de är lösta i vattnet. 

Vi tror också att det är bäst att ha med NaN3 och i samma konc som för PAH i jord tester. 

Eventuellt bör även en buffert tillsättas för att stabilisera pH, se hur Endo et al. (2011) ut-

förde försöket. 

4.3 Vilken typ av blankförsök bör ingå i försöken? 

De blanker som bör ingå är provblank (POM med lakvätska utan tillsatt DDT som extra-

heras på samma sätt som övriga prover) och eventuellt analysblank (analys av lösnings-

medlet). Om jordar ska testas kan även ett kontrollprov ingå där en ett rent jordprov (tex 

sand) spikas med DDT. 

Blanker bör köras vid varje analys-tillfälle (om flera batcher) och t ex mellan vart nionde 

prov.  

Vid tidigare försök med PAC:er (där triplikat utfördes på tre olika koncentrationsnivåer) 

kördes en blank vid varje koncentrationsnivå (Josefsson, 2015). Mellankoncentrationen 
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fick bli en tidsstudie, dvs kompletterad med tre ekvilibreringstider. Totalt kördes alltså 6 

blankar på 27 prover. 

4.4 Vilket tidsspann och antal kalibreringstider bör 
testas?  

När Endo et al. (2011) tog fram fördelningskonstanter för DDT och DDE för POM an-

vändes en jämvikts tid på 37 dygn. Detta tidsspann har inte testats fram i studien av Endo 

et al. (2011) utan är en uppskattning (med marginal på +9 dagar) utifrån vad som har an-

vänts för PCB och PAH (28 dagar), (Hawthorne et al. 2009; 2011), samt från ett modelle-

rat tidsspann (ter Laak et al. 2008).  

I rapport av RIVM (Brand et al., 2012) ges tumregler för uppskattning av exponeringstid 

för att nå jämvikt (Appendix 1, Formula 1). Med en tjocklek på POM på 76 µm och ett 

log KPOM på 5,66 (dvs rapporterat värde av Endo et al., (2011) för DDT) blir jämviktsti-

den drygt 7 dygn.  

Vi drar därför slutsatsen att olika provtagningstider bör testas i en labstudie för att under-

söka om en kortare tid kan användas för att uppnå jämvikt i systemet. Det är önskvärt 

med en kortare provtaningstid så att analysresultat kan levereras snabbare. Figur 4.2 visar 

hur en sådan kurva kan se ut för POM för PCB.  

På förslag testas minst fyra tider (gärna fem), t ex. 3, 7, 14, 28 och 56 dagar. 

 

Figur 4.2. Upptag av PCB 153 på 77 m POM remsa från en sedimentslurry (Ghosh et al., 2014). 
Den blåskuggade delen av figuren illustrerar den tidsperiod av upptaget på POM remsan som är 
icke-linjär.  
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4.5 Hur ska POM-membranet vara designat för att 
fungera som bäst?  

4.5.1 Vilka tjocklekar och ytareor av membranet ska testas?  

Den tjocklek som vanligtvis har använts för POM-metoden är 76 m (CS Hyde Com-

pany) (Hawthorne et al., 2009; 2011; Endo et al., 2011). POM material från olika tillver-

kare kan skilja sig något åt (Hawthorne et al, 2009; 2011; Gschwend et al., 2011). Därför 

är det bra om vi kan använda oss av samma tillverkare vid test och kunna förvänta oss 

detta även i framtiden. Det är också viktigt att andra kommersiella lab kan upprepa våra 

försök och köpa samma typ av ”film” i framtiden. Vi bör därför välja en filmtjocklek som 

finns tillgänglig för kommersiell försäljning, vilket 76µm POM är. 

Ju tunnare membran som tillämpas desto snabbare kan man nå jämvikt i membranet. Det 

är dock svårare att arbeta med tunna membran, eftersom de lättare kan gå sönder under 

försöket (när provet skakas). Så vitt vi vet är det också svårare att få tag på tunnare mem-

bran än 76µm kommersiellt, vilket talar för att vi bör välja 76µm.  

Vid litteraturgenomgång av tidigare försök med POM för DDT (och andra ämnen) har lite 

olika mängder POM i relation till vatten använts (se Tabell 3:1). Förhållandet mellan an-

tal mg POM till ml vatten har varit från ca 0,5 - 4. SGI använder ett ratio på 2,2 (ca 90mg 

till 40 ml).  

Det finns också en misstanke om att det för tjockare POM (även 76µm) inte är en faktisk 

jämvikt mellan vattnet och hela POM-remsan som nås, utan bara mellan vattnet och yt-

skiktet. Diffusionen inuti POM:en tar längre tid än de tider som använts i rapporterade 

försök t ex 28 dagar för PAH och därför blir diffusionen (masstransporten av förore-

ningen) inuti POM:en begränsande. Om detta är sant blir det viktigt att ha samma ytarea 

för försöken istället för massa. För att undersöka skillnader i KPOM och jämviktstider 

skulle extra försök behövas där vi testar olika yta på POM och olika tjocklek. 

För praktisk tillämpbarhet vore det bra om samma filmtjocklek och mängd/ yt-area kunde 

användas för DDT som den vi redan använder för PAH. Om yt-arean hålls konstant för 

framtida DDT-försök och tid för jämvikt med ytan är fastställd bör inte diffusions-be-

gränsningen inuti POM:en vara något problem. Om allt ovan vägs samman blir slutsatsen 

att  en POM metod för uppskattning av DDT bör harmoniseras med den metod SGI redan 

tillämpar för analys av PAH i markvatten, dvs. 2×4 cm ark (= ca 90mg) av 76µm POM 

sätts till ca 10g jord och 40mL vatten i vial. Det kan dock noteras att denna relation mel-

lan POM/fastfas/vatten troligen inte fungerar för sediment hade denna mängd POM i re-

lation till mängd sediment varit för stort (det vill säga risk för en ’depletion’, se vidare av-

snitt Avsnitt 4.6), (personlig kommunikation med Sarah Josefsson, SGU, 2020).  

4.6 Tester på jordprov 

Den framtagna POM-metoden bör även testas och verifieras på naturliga prov (oförore-

nade och/eller spikade) för kontrollprov samt för jordprover med uppmätta höga och låga 
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koncentrationer av DDT och dess metaboliter samt av olika jordtyp (egentligen organiskt 

innehåll). Det finns jordprover från Kårehågens plantskola sparade i SGI:s laboratorium 

med varierande koncentration av förorening och jordtyp som kan användas i detta avse-

ende. 

För att provtagaren ska fungera för mätning av Cw,free i ett system med jord får den inte 

extrahera så stora mängder av föroreningen att detta orsakar en ändring i koncentrationen 

i vattnet och jorden. Därför måste sorptionskapaciteten hos provtagaren väl understiga 

jordens sorptionskapacitet. Detta påverkar hur stora mängder POM som kan sättas till 

jordprovet. I rapport av RIVM (Brand et al., 2012) ges tumregeln att utarmningen (deplet-

ion) inte får överstiga 10 %. Detta kan beräknas genom Formula 2 i Appendix 1 i RIVM-

rapporten (Brand et al., 2012), och bör testas när det är dags att testa jordprover. Vogel 

(2015) använde tumregeln att kvoten i POM genom sedimentmängd inte får vara över 

0,05, alltså 5%. Eventuellt får mängden POM justeras nedan om för stor depletion. 

4.7 Förslag på försöksupplägg 

Nedan (Tabell 4:2) ges ett förslag på försöksupplägg med antal tester och antal prover att 

analysera. 

Tabell 4:2 Förslag på försöksupplägg. 

TEST (konc-intervall) 
Tid  

dagar 

Koncentrationer:  

C1 C2 C3 C4 C5 Antal 

Prov (triplikat) 28 3 3 3 3 3 15 

Blank (POM i bara H2O) 28 1 1 1 1 1 5 

SUMMA       20 

TEST (Kinetik) Konc 

Tid (dagar):  

3 7 14 28 56  

Prov (triplikat) C3 3 3 3 
se 

ovan 3 12 

Blank (POM i bara H2O) C3 1 1 1 
se 

ovan 1 4 

SUMMA       16 

ANALYSER        

POM       36 

analys av vattenfasen       36 

sköljning av vialer/kork    9 

SUMMA       81 
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5. Slutsatser 

POM är en robust analysmetod som kan tillämpas för att mäta den fritt lösta koncentrat-

ionen och den bör fungera även för DDT. Det är dock viktigt att den ämnesspecifika för-

delningskoefficienten, KPOM, är korrekt bestämd (för att en korrekt vattenkoncentration 

ska kunna beräknas). Enligt vår kännedom finns endast en studie som laborativt har be-

stämt KPOM för p,p-DDT och p,p-DDE. Det finns därför all anledning att upprepa detta 

försök för att ”validera” KPOM för dessa ämnen samt fastställa KPOM för övriga DDT-meta-

boliter av intresse.Förslag på en sådan laborativ studie ges i denna rapport i Avsnitt 4. 

RIVM:s genomgång av akvatiska och terresta toxicitet-värden 2015 visade att underlaget 

är begränsat och att det inte innehåller data från tillräckligt många arter, från olika trofini-

våer, för att härleda en SSD-kurva på det vis som gjorts för PAH genom att tillämpa EqP-

teorin och data från flera olika miljöer. Inom denna förstudie har vi inte gått igenom toxi-

kologiska data-baser för att leta efter nya värden utan vi baserar denna slutsats enbart på 

RIVMs sammanställning från 2015. Det är givetvis möjligt att det nu år 2020 kan finnas 

mer data att tillgå. 

Eventuellt är underlaget av akvatiska data för framtagandet av miljökvalitetsnormer för 

ytvatten större och eventuellt skulle i så fall dessa värden kunna användas som riktvärden 

att jämföra mot.  

Även om det i dagsläget inte går att direkt jämföra resultatet från en POM-analys med ett 

markvatten-riktvärde så säger det något om den platsspecifika biotillgängligheten och en 

relativ bedömning kan göras mot andra objekt för att t ex. få stöd för prioritering mellan 

olika objekt; områden med hög biotillgänglighet kan upptäckas och prioriteras före andra 

områden med låg biotillgänglighet.   

Ett annat användningsområde kan vara att använda POM som ett verktyg för att bedöma 

effekten av en avhjälpande-åtgärd på ett förorenat område.  
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I RIVM:s rapport från 2015 finns en beskrivning av uppskattning av riktvärden för DDT-

föroreningar i jord m.a.p. sekundär-förgiftning (RIVM 2015). 

Vid uppskattning av sekundärförgiftning används BSAF-värden (biota till jord-ackumule-

ringsfaktor, BSAF), (tidigare även kallad för biokoncentrationsfaktorer BCF, och ibland 

kallade enbart BAF). 

RIVM har sammanställt data som anger NOEC-värden för koncentration av DDT i dagg-

maskar och relaterat till koncentrationen i den jord som daggmaskarna utsatts för, för att 

räkna fram BSAF-värden:  

𝐵𝑆𝐴𝐹 =
𝐶𝑤𝑜𝑟𝑚

𝐶𝑠𝑜𝑖𝑙
     𝑒𝑛ℎ𝑒𝑡: 

µ𝑔𝐷𝐷𝑇
𝑘𝑔𝑤𝑜𝑟𝑚
µ𝑔𝐷𝐷𝑇

𝑘𝑔 𝑑𝑤 𝑠𝑜𝑖𝑙

=  
𝑘𝑔𝑑𝑤 𝑠𝑜𝑖𝑙

𝑘𝑔𝑤𝑜𝑟𝑚
 

BSAF värden har dock visat sig bero på jordens halt av organiskt material (OM); med 

ökad halt OM minskade BSAF. Detta är logiskt och stämmer väl med redan beskriven te-

ori om hur organiska ämnens biotillgänglighet kan påverkas av halten organiskt kol i 

marken. En högre halt OM innebär en högre halt OC och ett högre KD-värde för jorden, 

det vill säga jämviktsfördelningen av DDT mellan jorden och vattnet förskjuts mot jorden 

(se ekvation 1 och Ekvation 2) 

RIVM skriver också i sin rapport (RIVM, 2015) att det finns referenser som visar att ack-

umulering av DDT och DDE minskar (dvs minskade BSAF-värden) med ökade åldrings-

tider [35,36], vilket indikerar att (laboratorie)experiment med spikad (nyförorenad) jord 

förmodligen inte är representativa för att få fram BSAF-faktorer för historiskt förorenade 

områden och beräkna ”gränser”/eller riktvärden för sekundärförgiftning som tidigare 

gjorts (innan 2015).  

För att ta hänsyn till åldringseffekten baserades  därför RIVM sina värden för BSAF för 

daggmask från studier där åldrande tagits med i beräkningen. Det vill säga från studier 

där jord och maskar samlats in från historiskt förorenade områden, eller där ackumulering 

från historiskt förorenad åkerjord studerades i laboratoriet med maskar som odlats på lab 

(eller tagits från en okontaminerad plats). RIVM har även normaliserat värdena för halten 

OM. Tabell B1 nedan är hämtad från RIVM (2015). Den anger BSAF-värden (min, max, 

geo-medel och medel-värden) som enbart baseras på data där hänsyn till ”åldring” tagits. 

Tabell B1 Biota to Soil Accumulation Factors (BSAF) för DDT, DDE och sum-DDT i mask med och 
utan normalisering av organiskt material (Tabellen är kopierad från rapport av RIVM, (2015)) 
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Baserat på RIVMs analys (2015), representerar OM-normaliserade BSAF för sum-DDT 

den mest robusta uppskattningen av DDT-ackumulering i maskar. Det geometriska me-

delvärdet för BSAF på 0,022 kg jord OM / kgvåtvikt mask användes därför av RIVM för yt-

terligare beräkningar (m.a.p. sekundär förgiftning). 

Ett HC50 värde för fåglar har beräknats till 824 µg DDT/kgföda vilket ger ett SCRsecpois,birds 

på (0,824 mg/kgföda/0,022kgjordOM/kgmask(=föda)=37,5 mg/kgjordOM => 3,8 mg/kg jord om 

jorden innehåller 10% OM.  

MPCoral, bird, SSD antogs vara 4,1 µg/kgföda. Med ett BSAF på 0,022 kgsoil OM/kgwwt worm blir 

MPCsoil, secpois, bird, SSD = 190 µg/kgsoil OM => 0,02 mg/kg jord om jorden innehåller 10% OM.  

MPC och SRC för sec pois, birds ska tolkas som riskgränser för summan av DDT och 

metaboliter. RIVM trycker också på att SRC-värdena troligen är för höga och ger en un-

derskattning av risken, (eftersom de antaga säkerhetsfaktorerna kanske inte är tillräckligt 

höga för att täcka osäkerheter i data så som tex varaktighet, vilka enpoints som beaktats 

och extrapolering från laboratoriemat till fältbyte). Dessutom täcker inte SRC-värden för 

fåglar in bio-magnifiering till högre organismer. 
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