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SAMENVATTING

De invloed van de zuurtegraad en de saliniteit op de accumulatie en de toxiciteit van
dissocieerbare organische polluenten werd onderzocht bij geacclimatiseerde Cyprinodon
variegatus. Hierbij werd eveneens rekening gehouden met de speciatie onder de verschillende
omstandigheden en werd nagegaan in hoeverre de octanol-water partitiecoéfficiént een goede
benadering is voor de accumulatie. Produkten werden gekozen die representatief zijn voor
een hele groep dissocieerbare verbindingen en die respectievelijk voorkomen ais anion en
cation in de bestudeerde pH range (.-s), namelijk pentachlorofenol en diquat. Analoge
experimenten werden uitgevoerd met een niet-dissocieerbare verbinding 1,2,4-
trichlorobenzeen om na te gaan of de pH en de saliniteit invloed hadden op de permeabiliteit
van de uitwisselingsoppervlakken. Ook werden kritische lichaamsresidues bepaald om de
invloed van intrinsieke gevoeligheidsverschillen ais gevolg van fysiologische wijzingen door
abiotische veranderingen beter te begrijpen. Het effect van de saliniteit was veel minder
duidelijk dan het effect van de pH. Een stijging van de saliniteit leidde tot een afname van
de accumulatie en van de toxiciteit. De vorming van zoutcomplexen had geen significante
invioed op de accumulatie en de toxiciteit, maar wel op de octanol-water partitiecoéfficiént.
De vorming van zoutcomplexen met stijgende saliniteit gaat gepaard met een proportionele
daling van de activiteit van de ongedissocieerde vorm, die makkelijker opgenomen wordt dan
de zoutvorm. Daar het aandeel ongedissocieerd produkt sterk afhankelijk is van de pH, zal
de pH een belangrijke rol spelen bij de accumulatie en de toxiciteit. Daar het effect van de
saliniteit klein is en er wordt gestreefd naar een minimale vervuiling van het ecosysteem, lijkt

het niet aangewezen om andere normen te hanteren voor zoet dan voor zout water.



1. PROBLEEMSTELLING

De toxiciteit van organische polluenten in een aquatisch milieu wordt niet enkel bepaald door
de karakteristieken van de polluenten en de structurele en functionele organisatie van de
organismen, maar ook door de karakteristieken van het milieu waarin deze zich bevinden.
Voorbeelden van dergelijke abiotische karakteristieken zijn de zuurtegraad, temperatuur,
saliniteit, hardheid van het water, hoeveelheid opgeloste zuurstof en hoeveelheid opgelost
organisch materiaal. Deze omgevingsfactoren kunnen zowel de chemische speciatie ais de
biobeschikbaarheid. evenals de gevoeligheid van het testorganisme voor de polluent

beinvioeden.

Ondanks het belang van de invioed van de omgevingsfactoren op de toxiciteit, werd tot
dusver relatief weinig onderzoek verricht naar de inviloed van deze factoren en naar de
mechanismen die deze invloed veroorzaken. Ook instanties die verantwoordelijk zijn voor
normgeving onderkennen dat het gebrek aan adequate gegevens en inzichten een probleem
vormt om op wetenschappelijk onderbouwde basis aan normstelling te kunnen doen. Een
criterium voor de toxiciteit van een polluent dat gebaseerd is op slechts één set abiotische
variabelen kan overprotectief of onderprotectief zijn voor omgevingen met verschillende
fysicochemische eigenschappen (Babich en Stotzky, 1985). In de Water Kwaliteitscriteria
erkent ook het U.S. Environmental Protection Agency (EPA) de indirecte invloed van de
fysicochemische karakteristieken van natuurlijike omgevingen op de toxiciteit van de
polluenten. Ook vandaag nog beschikt men over te weinig gegevens en inzichten om voor
de verschillende contaminanten rekening te houden met de invloed van omgevingsvariabelen

op de toxiciteit.

Om tot een normgeving in functie van verschillende omgevingsfactoren te komen, is het
nodig om inzicht te verwerven in de verschillende processen die de accumulatie en toxiciteit

van contaminanten kunnen beinvioeden.



2. DOELSTELLING

Het doei van dit project was de invioed van abiotische factoren zoals de zuurtegraad en
saliniteit op de toxiciteit en accumulatie van dissocieerbare organische polluenten in
aquatische systemen na te gaan. De experimenten werden uitgevoerd bij 25.0 £+ 0.5°C met
geacclimatiseerde estuariene vissen, sheepshead minnow (Cyprinodon variegatus) en met twee
organische verbindingen. Produkten werden gekozen die representatief zijn voor een hele
groep van dissocieerbare verbindingen en die respectievelijk voorkomen ais anion en cation
in de bestudeerde pH-range (s -s ), namelijk pentachlorofenol en diquat. Daarnaast werden ook
analoge experimenten uitgevoerd met een niet-dissocieerbare verbinding, namelijk 1,2,4-
trichlorobenzeen. Dit liet toe om na te gaan of bepaalde omgevingsfactoren, zoals pH en
saliniteit, de samenstelling van de membraanlipiden of andere fysiologische factoren kunnen
veranderen en op die manier de permeabiliteit van de uitwisselingsoppervlakken beinvioeden.

Bij het project wordt aandacht besteed aan volgende aspecten:

1. De studie van de chemische speciatie van de gekozen dissocieerbare organische polluenten.
Dit resulteerde in de constructie van een mathematisch model voor de speciatie van voorlopig

enkel pentachlorofenol in functie van omgevingsfactoren zoals zuurtegraad en saliniteit;

2. De bepaling van partitiecoéfficiénten van deze organische contaminanten tussen water en
een organische fase (1-octanol) in functie van de omgevingsomstandigheden. Een meerfase
model kon dan geconstrueerd worden dat de invloed van speciatie op de verdeling van

contaminanten tussen een organische en een waterige fase beschrijft;

3. De bepaling van de acute toxiciteit (96h-LC&iwaarden) voor de verschillende componenten

in functie van de pH en de saliniteit bij 25.0 + 0.5°C;

4. De studie van de accumulatie van de gekozen dissocieerbare contaminanten in functie van
de omgevingsomstandigheden. Hierbij werd aandacht besteed aan de invioed van het milieu
op de chemische speciatie. De resultaten werden geinterpreteerd aan de hand van een lineair
één-compartimentmodel. Ook worden kritische lichaamsresidues bepaald om de invloed van

de intrinsieke gevoeligheidsverschillen ais gevolg van fysiologische wijzigingen door



abiotische veranderingen op de accumulatie beter te begrijpen;

Inzicht in elk van deze aspecten liet toe de invioed van de omgevingsvariabelen op de

toxiciteit van dissocieerbare organische polluenten beter te begrijpen en adviezen te geven

met betrekking tot normgeving.
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3. CHEMISCHE SPECIATIE VAN DISSOCIEERBARE ORGANISCHE CONTA-
MINANTEN

3.1. Chemische speciatie en biobeschikbaarheid

Chemische speciatie is de verdeling van de totale hoeveelheid van een bepaalde verbinding
over alle mogelijke chemische en fysische vormen (species). Een dissocieerbare verbinding
kan voorkomen onder de niet-gedissocieerde of onder de gedissocieerde vorm, al dan niet
geassocieerd met een tegenion. Daarnaast kunnen organische polluenten ook interageren met

bijvoorbeeld opgelost organisch materiaal.

De verschillende chemische species die in het aquatisch milieu voorkomen worden niet
allemaal even gemakkelijk opgenomen. De chemische speciatie zal hierdoor een belangrijke
factor zijn met betrekking tot de biobeschikbaarheid. Een beter begrip van de opname en de
effecten van organische polluenten in aquatische organismen wordt dus pas mogelijk wanneer

de speciatie ais functie van de omgevingsfactoren in voldoende detail gekend is.

Speciatie wordt beinvioed door factoren zoals de zuurtegraad, temperatuur, saliniteit en

opgelost organisch materiaal (OOM).

De invioed van de pH op de speciatie van dissocieerbare verbindingen wordt vrij goed
begrepen. Onderscheid dient gemaakt te worden tussen organische polluenten met een zuur
en met een basisch karakter. Hierbij speelt de pKavan de verbinding een cruciale rol. De pKa
van een component is de pH waarbij 50% van die component gedissocieerd is. Bij een pH
hoger dan de pKa, komt een zure verbinding (AH *# A' + H+) voornamelijk voor onder de
gedissocieerde vorm, waardoor associatiereacties met de in het water aanwezige ionen moge-
lijk zijn. Bij een basische component (BH+ B -- H+) komt de geprotoneerde vorm

overwegend voor bij een pH lager dan de pKa

De invioed van de saliniteit is relatief complex. Enerzijds kan men een invioed van de
saliniteit verwachten door de aanwezigheid van tegenionen waardoor associatiereacties

kunnen optreden en anderzijds zal de saliniteit een verandering in de ionische sterkte
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veroorzaken waardoor de activiteit van de verschillende componenten zal wijzigen. Hier zal

later op teruggekomen worden. Men kan daarom verwachten dat ook de saliniteit de opname

en de toxiciteit zal beinvioeden.

De temperatuur zal een invloed hebben op de oplosbaarheid en de evenwichtsreacties,
waardoor organische componenten een verhoogde of verlaagde biobeschikbaarheid kunnen

hebben bij hogere temperatuur.

Sorptie aan oppervlakken zoals aan gesuspendeerd materiaal en sedimenten beinvioedt de
concentratie van een organische chemicalie in de wateroplosbare fase van een aquatisch
ecosysteem en kan op die manier de opname van het chemicalie door het organisme
beinvioeden. Voor dissocieerbare verbindingen bestaat bovendien de mogelijkheid van
interactie tussen de gedissocieerde vorm en geladen groepen aan het oppervlak van de
sedimenten (Chiou et al., 1986). Verscheidene auteurs meldden een verlaagde biobeschik-
baarheid van bv. poly-aromatische koolwaterstoffen (Leversee et al., 1983; McCarthy et al.,
1985; Kukkonen et al., 1989), synthetische pyrethroiden (Day, 1991), gechloreerde
pesticiden (Steinberg et al.,, 1993) of cationische polymeren (Goodrich et al., 1991) met
toenemend gehalte aan opgelost organisch materiaal (OOM). Ten gevolge van sorptie aan
het OOM nam de biobeschikbaarheid en dus ook de toxiciteit af. Ook zal de ionisatie een
invioed hebben op de sediment-water partitiecoéfficiént, net zoals dit het geval is voor de

octanol-water partitiecoéfficiént die later uitvoerig zal besproken worden.

Daar het onderhavig onderzoek zich toespitst op de abiotische factoren saliniteit en
zuurtegraad. zal de invloed van de temperatuur en de aanwezigheid van opgelost organisch
materiaal op de chemische speciatie niet verder worden bestudeerd. Bij de constructie van
het speciatiemodel wordt dan ook enkel de invloed van de saliniteit en de pH in rekening

gebracht.

3.2. Constructie van een speciatiemodel

De bedoeling van dit deel van het onderzoek is de constructie van een mathematisch model

voor de speciatie van de contaminanten in aquatische systemen in functie van omge-



vingsfactoren zoals de zuurtegraad en de saliniteit.

Voor organische polluenten met een zuur karakter kan de invloed van de pH en saliniteit

(uitgewerkt voor een éénwaardig kation) ais volgt worden voorgesteld:

AH A A"+ M+ AM

met M+ = éénwaardig kation

Hiervoor gelden volgende evenwichtsvergelijkingen:

L = [AH] YA
Ka [HUA]'ytryA

g _ [AM] YAM
5 [M+H][A ] yM*yA-

waarin Kade thermodynamische zuurconstante, Ksde thermodynamische stabiliteitsconstante
voor de zoutvorm, ; de activiteitscoéfficiénten en de vierkante haken [ ] de concentraties

voorstellen van de beschouwde species.

Deze worden aangevuld met de massabalans:

[Altotad = [A] + [AH] + [AM]

De Ka en Kswaarden werden afgeleid uit literatuurgegevens. De activiteitscoéfficiénten -

zijn doorgaans niet gekend. Vandaar dat deze uitdrukkingen herschreven worden ais



J_ = [i*/q
ijn[A~]

Q_ [AA]
1 [ATKA]

waarbij Qaen Qsde conditionele stabiliteitsconstanten zijn waarvoor geldt:
Q =AD

Voor een ionische sterkte (I) gelijk aan nui, wordt Q gelijk aan K. De stabiliteitsconstanten
die de evenwichtsrelaties beschrijven, zijn afhankelijk van de ionische sterkte en temperatuur
van het milieu. Het effect van de ionische sterkte is het meest uitgesproken en kan worden

beschreven door een bijzondere vorm van de Debye-Hickel vergelijking (Turner et al.,

1981):

logQ = logK + SAr.fIKI+B.ft) + C.I + D.12

conditionele stabiliteitsconstante bij ionische sterkte | > 0;

met Q
thermodynamische stabiliteitsconstante bij ionische sterkte 1 = 0;

A
1l

S = Debye-Hickel slope = 0,511 mol'/..l.. bij 25°C en 1 atm;
Az. = E z. (products) - E z. (reactants);
met  zA: lading van de ionen
| = ionische sterkte (mol.I')= (E[A].za2/2
met  [A]: eone van de ionen (mol.I'Y);
zA: lading van de ionen

B,C en D = te schatten Debye-Hlickel parameters.

Regressie van de kritische stabiliteitsconstanten gemeten bij verschillende ionische sterkte aan
de Debye-Hiickel vergelijking, geeft een schatting voor de parameters K, B en C waarmee
de conditionele stabiliteitsconstante van het evenwicht kan berekend worden bij willekeurige
ionische sterkte tussen 0 en 3 M, de range waarin in de meeste gevallen de
stabiliteitsconstanten worden gemeten. De parameter D kan enkel significant gefit worden aan

de datapunten ais de fout op de stabiliteitsconstanten heel klein is (x . ... ), wat slechts in
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een zeer beperkt aantal gevallen opgaat. De invloed van de temperatuur op de ligging van
het evenwicht is afhankelijk van de enthalpie van de reactie en kan worden berekend met

behulp van de vergelijking van Van’t Hoff.

Aan de hand van een dergelijk model wordt dan de chemische speciatie van de contaminanten
in functie van de omgevingsomstandigheden berekend. Dit model kan uitgebreid worden met
een factor die rekening houdt met de invioed van gesuspendeerd en opgelost organisch

materiaal door het invoeren van een additionele partitiecoéfficiént Kp.

3.3.  Speciatie van pentachlorofenol

Pentachlorofenol is een zwak zuur met lage pKa waardoor het in natuurlijk milieu
voornamelijk voorkomt ais éénwaardig cation. Pentachlorofenol vormt eveneens zwakke
bindingen met alkali-en aardalkalimetalen. Dit betekent dat naarmate de saliniteit van het
water toeneemt een deel van het pentachlorofenol associeert met natrium, kalium, calcium
en magnesium. Wanneer men over de vormingsconstanten (stabiliteitsconstanten) beschikt die
de reactie tussen de componenten in het milieu beschrijven, dan kunnen de concentraties van
de verschillende vormen waarin pentachlorofenol voorkomt in het milieu worden berekend.
Voor de berekening van de speciatie in functie van pH en saliniteit voor water met gekende
samenstelling werd gebruik gemaakt van het programma SOLUTION (Blust et al., unpubl.).
Het basisalgoritme in het model is gebaseerd op de mathematische routines gebruikt in het

model COMPLEX (Ginzburg, 1976).

De fitting van de kritische stabiliteitsconstanten aan een vergelijking van de vorm van een
extended Debye-Hiickel vergelijking, geeft volgende waarden (zie Tabel 1) voor de te
schatten parameters K, B en C voor de verschillende species. De stabiliteitsconstanten voor
de componenten, behalve deze voor pentachlorofenol, zijn gebaseerd op data van Dickson
en Whitfield (1981), deze voor pentachlorofenol op Demianov et al. (1995). Enthalpie-
waarden die het effect van de temperatuur beschrijven op de evenwichtsconstanten worden
gegeven door Byrne et al. (1988) en door Smith & Marteli (1989). De speciatie werd voor
dit verslag enkel berekend bij 25°C, zodat de enthalpie-waarden niet nodig waren voor de

berekening van de speciatie.



Tabel 1. Waarden voor de te schatten parameters in de Debye-Hiickel vergelijking

voor de verschillende species

log K B C
H+ + S042 ** HS04 1.98 3.009 0.0159
Na+ + S042 «t NaSOf 0.82 2.993 =0 200
Na++H++S042 NaHSO. 1.28 2.384 0.137
K+ + S04 * KS04 0.85 2.876 -0.260
Ca2+ + S0.. s* CaSO0. 2.31 2.244 0.382
Ca2++ H++S0.. # CaHSO04+ 2.28 2.298 0.0981
Mg2+ + S042 « MgSO0. 2.25 2.280 0.442
Mg2++ HA + S0..  MgHS04+ 2.38 2.339 0.157
H" + CO:.. » HCO: 10.33 2.246 0.0990
2H* + CO:2" H.CO: 16.68 1.763 0.332
Na+ + CO:2 NaCoO03 0.70 1.892 0.0253
Na++ H++ CO2 NaHCO; 10.08 1.740 0.384
K+ + CO:2 < KCO:- 0.70 1.811 -0.0280
Caz2+ + CO:. +* CaCOo: 3.15 1.769 0.632
Ca2++ H++CO03X "CaHCO03+ 11.43 1.827 0.337
Mg2+ + C03 ?s MgCOj 2 s 1.800 0.690
Mg2++ H++ C0:. "M gHC 03+ 11.34 1.859 0.396
Na+ + OH'* NaOH = 20 1.252 0.386
Ca+ + OH' +* CaOH + 1.15 1.647 0.330

Mg+ + OH' MgOH + 220 1.704 0.338
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H+ + P04 HPO4 12.33 2.485 -0.180
2H++ PO43 ** H.P04 19.48 3.236 0.0622
H+ +2H+ +P043  H.PO. 21.67 2.609 0.141
Na+ +H++ P043 .=t NaHP04 13.36 2.350 -0.0304
K+ + H++ P08 s* KHPO4 13.25 2.354 -0.0322
Ca2+ + H++ P043 3* CaHPO. 15.04 1.500 1.014
Ca2+ +2H++P043  CaHPO. .. .. 1.500 1.117
Mg2+ + H++ P04 3"MgHPO.  15.29 1.500 0.537
Mg2+ +2H ++ P043 <tMgHPO. .. .. 1.500 0.276
PCP' + H* 3* HPCP 474 (= pKJ  2.206 0.286
PCP + Na+ " NaPCP -0.05 2.206 0.286
PCP' + K+ KPCP 2.206 0.286
PCP' + Ca2+ CaPCP+ 0.95 2.206 0.473
PCP' + Mg2+ ~ MgPCP+ 2.206 0.473

De waarden uit Tabel 1 worden ais input ingegeven in het model SOLUTION, waarna de
speciatie wordt berekend voor pH ¢, 7 en : en saliniteit 1, 10 en 30 g.l.. bij 25°C. De
resultaten van de speciatie berekeningen zijn gegeven in Figuur 1tot s . Hieruit blijkt dat een
daling van de zuurtegraad (stijging van de pH) resulteert in een daling van de concentratie
ongedissocieerd pentachlorofenol. Bij pH « vertegenwoordigt deze species (HPCP)
bijvoorbeeld 5% van het totale pentachlorofenol, terwijl dit bij pH : nog slechts 0.05%
bedraagt. Dit gaat gepaard met een evenredige stijging in de concentratie van alle andere
pentachlorofenol species. Stijging van de saliniteit gaat gepaard met de vorming van natrium,
kalium-, calcium- en magnesiumpentachiorofenolaatcomplexen. Bijeensaliniteitvan 1g.l.. ver-
tegenwoordigen deze species samen minder dan, .. % van de totale concentratie, terwijl ze bij

een saliniteit van 30 g.l.. meer dan 20% van de totale pentachlorofenol concentratie uitmaken.



Spéciation of PCP as function of salinity (pH=6.0)
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Figuur 1. Speciatie van pentachlorofenol in functie van de saliniteit bij 25°C (pH = 6.0)
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Spéciation of PCP as function of salinity (pH=7.0)
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Figuur 2. Speciatie van pentachlorofenol in functie van de saliniteit bij 256 °C (pH = 7.0)
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Spéciation of PCP as function of salinity (pH=8.0)
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Figuur 3. Speciatie van pentachlorofenol in functie van de saliniteit bij 25°C (pH = 8.0)
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Spéciation of PCP as function of pH (sal=1°/00)
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Figuur 4. Speciatie van pentachlorofenol in functie van de pH bij 26°C (sal = 1g9.F)
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Spéciation of PCP as function of pH (sal=10°/00)
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Figuur 5. Speciatie van pentachlorofenol in functie van de pH bij 25°C (sal = 10g.1'}
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Spéciation of PCP as function of pH (sal=30°/00)
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Figuur 6. Speciatie van pentachlorofenol in functie van de pH bij 25°C (sal = 30g./"'}
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Bij het bepalen van de effecten van polluenten in het milieu is het niet zozeer de concentratie
dan wel de activiteit van de species in het water van belang. Bij de verdere analyse van de
resultaten betreffende de toxiciteit en accumulatie van pentachlorofenol bij de vissen worden
de effecten zowel gerelateerd naar de activiteiten van de species in het water ais naar de
concentraties. De activiteit van de onderscheiden chemische species is afhankelijk van de
temperatuur en van de ionische sterkte van het milieu. De effecten van de temperatuur zijn
vrij gering binnen normale temperatuurslimieten (0-40°C) maar de effecten van ionische
sterkte (0.0-0.7 M) zijn dit niet. De invloed van de ionische sterkte op de activiteit van een
species is sterk afhankelijk van de lading van de species en wordt uitgedrukt door de
activiteitscoéfficiént. De activiteitscoéfficiént is gelijik aan 1 in een oneindig verdunde
oplossing en verschilt van 1 wanneer de ionische sterkte toeneemt. Voor het berekenen van
de invloed van de ionische sterkte op de activiteitscoéfficiénten zijn verschillende modellen
beschikbaar. Het model dat hier werd gebruikt voor het berekenen van de
activiteitscoéfficiénten van geladen species is dit van Sposito en Traina (1987) dat werd
ontwikkeld voor het berekenen van activiteitscoéfficiénten in natrium chloride oplossingen
en uitgaat van volgende uitdrukking voor de neutrale zoutcomplexen (NaPCP en KPCP):

logy, = -11.7 * ( - 0.039%72) - 0.044*73
1+60.8128*7

met yj = activiteitscoéfficiént van het beschouwde species i;

| = ionische sterkte (M);

en voor de éénwaardig geladen zoutcomplexen (CaPCP+, MgPCP+):

logy, = -0.511 * (-~ - - 0.3*7)
1+v/7

met ;| = activiteitscoéfficiént van het beschouwde species i;

| = ionische sterkte (M).

Voor de ongedissocieerde vorm (HPCP) werd de vergelijking van Setchenow-Harned-Owen

(Harned & Owen, 1958) gebruikt:
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log Yi = KJ
met % = activiteitscoéfficiént van het beschouwde species i;
ks = een empirisch bepaalde coéfficiént , .

| = ionische sterkte (M)

De resultaten van deze berekeningen zijn weergegeven in Figuur 7. De activiteit van de
onderscheiden species wordt bekomen door de concentratie van de species te vermenig-

vuldigen met de betreffende activiteitscoéfficiént, dus:

(C) =Y,C]

met  (Cj) = activiteit van species i in oplossing (M);
Yi = activiteitscoéfficiént van species i in oplossing;

[Cj] = concentratie van species i in oplossing (M).
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Activity coefficients as function of ionic strength
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Figuur 7. Activiteitscoéffici€nten ais functie van de ionische sterkte
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3.4.  Speciatie van 1.2.4-trichlorobenzeen

Daar 1,2,4-trichlorobenzeen een niet-dissocieerbare verbinding is, is speciatie hier niet van
toepassing. Voor neutrale niet-polaire componenten wordt echter wel een daling van de
oplosbaarheid waargenomen met een stijging van de ionische sterkte. Dit effect is bekend ais
het "salting-out" effect. Setschenow (1889) vond een empirisch verband die de oplosbaarheid

van organische componenten in zoute oplossingen relateert met die van zuiver water:

log[-*-] = Ks[salt]t
wjalt

met Cw = water oplosbaarheid van de component in zuiver water (mol.l1);
Ownsat = water oplosbaarheid van de component in zoute oplossing (mol.l1);
Ks = de Setschenow of uitzoutingsconstante;

[salt], = totale zout concentratie (mol.l1).

De Setschenow constante geeft de mogelijkheid weer van een bepaald zout of van een

combinatie van zouten om een gegeven component "uit te zouten".

3.5.  Speciatie van diquat

Uit literatuuronderzoek bleek dat er tot op heden geen experimentele data beschikbaar waren
over de interactie tussen diquat en de belangrijkste anionen aanwezig in zee en zoet water.
Vandaar dat moet teruggevallen worden op stabiliteitsconstanten tussen soortgelijke groepen
om deze constanten te schatten. Maar ook deze informatie is slechts in zeer beperkte mate
in de literatuur beschikbaar. Een andere mogelijkheid bestaat erin deze stabiliteitsconstanten
experimenteel te bepalen. Daar dit binnen het gegeven tijdskader niet mogelijk was, kon de

speciatie van diquat voorlopig niet berekend worden.
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4. PARTITIECOEFFICIENTEN VOOR DISSOCIEERBARE VERBINDINGEN

4.1.  Solvent-water partitiecoéfficiént en biobeschikbaarheid

De neiging van een verbinding om op te lossen in een organisch solvent in vergelijking met
de neiging van dezelfde verbinding om op te lossen in water wordt gegeven door een solvent-
water partitiecoéfficiént. Deze wordt gedefinieerd ais de ratio van de concentratie in het
gekozen solvent tot de concentratie in water. Meestal wordt 1-octanol ais solvent gekozen en
bepaalt men dus de octanol-water partitiecoéfficiént Kon. Mackay (1982) toonde aan dat Kow
een goede eerste benadering geeft voor de biologische bioconcentratiefactor BCF. De

bioconcentratiefactor wordt gedefinieerd ais:

C
BCF = —

met CQ: concentratie van de organische component in het organisme bij evenwicht;

en Cw concentratie van de organische component in het water bij evenwicht.

De octanol-water partitiecoéfficiént voor ioniseerbare verbindingen wordt doorgaans

gedefinieerd voor een specifieke (meestal de neutrale, dus niet-gedissocieerde) vorm:

K =0LM
ov  [AH]

met de overlijnde vorm de concentratie van de vorm in de organische fase (. -octanol);

en de niet-overlijnde vorm de concentratie van de vorm in de waterige fase.

Wanneer de biobeschikbaarheid van dissocieerbare componenten wordt bepaald aan de hand
van de regressie met deze Kowmwaarde, wordt echter geen rekening gehouden met de
verhouding niet-gedissocieerde/gedissocieerde vorm van een bepaalde component. Log Kow
zal voor deze componenten een minder goede maat zijn voor BCF. Verschillende studies
toonden inderdaad aan dat polaire en voornamelijk ioniseerbare organische componenten niet

hetzelfde patroon volgen ais niet-polaire componenten (Weidenhaupt, 1994; Tas, 1993).
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Een interessante parameter met betrekking tot dissocieerbare verbindingen is de distribu-
tieverhouding D (Westall et al., 1985), ook soms de schijnbare octanol-water partitie-
coéfficiént genoemd (Kaiser en Valdmanis, 1982), welke gedefinieerd wordt voor de totale
analytische concentratie, zonder de specifieke aanwezige vormen te specifiéren. Voor zure

organische componenten zoals fenolen wordt deze gegeven door:

D = \All] + \AT + \Xm ]
[AH] + [A] + [AM]

Een derde mogelijkheid bestaat erin partitiecoéfficiénten te definiéren voor elk van de
aanwezige vormen. Wanneer experimenteel de distributieverhouding D wordt bepaald bij
verschillende waarden van pH en saliniteit (dus bij verschillende speciatie in waterige fase)
dan kunnen hieruit de afzonderlijke partitiecoéfficiénten voor elk van de species worden
bepaald. Dit kan gebeuren aan de hand van het twee fasen model dat in paragraaf 4.4. wordt

besproken.

In deze studie zal de distributieverhouding voor elk van de bestudeerde polluenten worden
bepaald ais functie van de pH en de saliniteit. Vervolgens zal aan de hand van deze
experimentele gegevens een meerfase model worden geconstrueerd. Vooreerst echter worden

enkele van de literatuurgegevens geresumeerd.

4.2. Distributieverhouding ais functie van pH en saliniteit

Verschillende studies zijn gekend waarbij de distributieverhouding ais functie van de pH en
de saliniteit werden bestudeerd. De complexe verdelingsevenwichten werden bijvoorbeeld
bestudeerd voor chloorfenolen door Kaiser en Valdmanis (1982), Westall et al. (1985) en
door Jafvert et al. (1990), voor methylanilines door Johnson en Westall (1990), voor
methylkwik verbindingen door Faust (1992) en door Major et al. (1991), voor methyltin
verbindingen door Tas (1993) en door Weidenhaupt (1994) en voor chloorsulfuron door Ribo
(1988). Zij constateerden allemaal een niet-lineair verloop van de partitiecoéfficiént ais

functie van de pH.
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Zo vonden Kaiser en Valdmanis (1982) een log Dawvvoor pentachlorofenol die met meer dan
een factor drie varieerde, namelijk van 4.84 tot 1.30 over een pH-range van 1.2 tot 13.5 (zie
Figuur s ). Voor een pH-waarde van 1tot 5 daalde de schijnbare partitiecoé&fficiént van 4.84
tot ongeveer 4.5. Boven pH 5 daalde deze sterker, vermoedelijk door ionisatie van het zwak
zuur (pKa = 4.8). Bij pH 9 werd een verdere sterke daling geconstateerd voor een relatief
kleine toename van de pH. De oorzaak van deze terugval met ongeveer 1.5 log eenheden is
niet duidelijk. Volgens het algemeen verband tussen ionisatie, pKaen pH, is pentachlorofenol
bij pH 9 voor 99.99% geioniseerd, vergeleken bij pH : is dat 99.94%. De Kkleine
verandering in ionisatie kan niet verantwoordelijk zijn voor de geobserveerde wijziging.
Hypothesen welke dit fenomeen kunnen verklaren zijn een verandering in de hydratatie van
pentachlorofenol of de vorming van pentachlorofenolaat-natrium complexen. De log Daw
bereikt een minimum van 1.3 bij een pH van 10.5. Verdere toename van de pH resulteert
in een sterke stijging. Bij pH 13.5 bereikte deze een log-waarde van 3.9. De sterke stijging
zou het resultaat zijn van een toename in ionische sterkte van de waterige fase met de pH.
Deze interpretatie werd ondersteund door een afzonderlijke bepaling van de partitiecoéfficiént
bij pH 10.5 bij een hogere ionische sterkte van 1.0, welke een waarde gafvan 2.4 vergeleken

bij deze bij een ionische sterkte van 0.01 van 1.3.

PENTACHLOROPHENOL
mean : s.d.
5.
4.
a“
CT 3-
&
2.
AR— — — — | Co 1
0 12 3 4 5 5 7 e 9 o 1 12 13 M
pH
Figuur 8. Schijnbare octanol-water partitiecoéfficiént vanpentachlorofenol infunctie van

de pH van de waterige fase (Kaiser en Valdmanis, 1982)
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Johnson en Westall (1990) onderzochten het effect van de pH op de distributie van
methylanilines tussen octanol en water bij KC1 concentraties van 0.05, 0.1, 0.15 en 0.20 M.
Daaruit kwam naar voor dat bij hoge pH de neutrale vorm B van de methylanilines dominant
is zowel in de waterige ais in de octanolfase. De distributie is onafhankelijk van de pH en
de ionische sterkte van de waterige fase en Dawis gelijk aan Kow Bij intermediaire pH zou
de geprotoneerde vorm BH+ dominant zijn in de waterige fase, terwijl de neutrale vorm zou
domineren is in de octanolfase. De log Dowv waarde neemt lineair af met de log %+
(a:activiteit). Bij lage pH zou de geprotoneerde vorm van de methylanilines dominant zijn
in beide fasen. De log Dow waarde is dan onafhankelijk van de pH, maar stijgt met de KC1
concentratie. De afhankelijkheid van de zoutconcentratie is volgens de auteur te wijten aan
de transfer van het anilinium ion van water naar de octanolfase met het CI' tegenion. Zowel
vrije ionen ais ionenparen zouden bijdragen bij tot dit effect. Opvallend is dat het
ongesubstitueerde anilinium ion niet in de organische fase gaat boven pH 2 en een ionische

sterkte van 0.1 M.

4.3. Experimentele bepaling van schijnbare octanol-water partitiecoéfficiénten

De schijnbare octanol-water partitiecoéfficiénten werden bepaald volgens de "shake flask"
methode. Dit is de klassieke methode, waarbij het produkt toegevoegd wordt aan een twee
fasen systeem bestaande uit een water verzadigde organische (. -octanol) fase en een octanol
verzadigde waterige fase, waarvan de volumeverhouding is aangepast aan de verwachte
waarde voor de distributieverhouding. De optimale volumeverhouding voor een gegeven
systeem wordt vooraf experimenteel bepaald, door voor een aantal verschillende
volumeverhoudingen de volledige procedure uit te voeren. De organische fase (1-octanol)
wordt verzadigd met water door een bepaald volume organische fase 24h op de gewenste
temperatuur (25°C) te laten schudden met een bepaald volume waterige fase en vervolgens
5 min. te centrifugeren bij 2500 omwentelingen per minuut. De water verzadigde octanol fase
wordt dan afgepipeteerd. Op analoge wijze wordt de waterige fase verzadigd met de

organische fase (OECD, 1995).

Na het verzadigen van beide fasen worden deze onder een bepaalde volumeverhouding in

glazen flesjes gebracht waar dan een bepaalde hoeveelheid radioactieve (l.C-gelabeid)
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organische component aan toegevoegd wordt. De glazen flesjes worden gedurende 24h
geschud bij de gewenste temperatuur (25 °C) en vervolgens gedurende 5 min. gecentrifugeerd
bij 2500 omwentelingen per minuut. Daarna wordt een monster genomen van de fase met het
grootste volume en wordt die hoeveelheid afgewogen. Na het toevoegen van een bepaalde
hoeveelheid scintillatievioeistof en het schudden van de stalen wordt dan de hoeveelheid
radioactiviteit gemeten. Het principe van de vloeistofscintillatie is gebaseerd op het feit dat
de solventmoleculen, aanwezig in de scintillatievloeistof, geéxciteerd worden door de
kinetische energie die vrijkomt bij de radioactieve desintegratie. Deze solventmoleculen
geven hun energie door aan fluormoleculen die bij de terugkeer naar hun grondtoestand licht
uitzenden. De uitgezonden fotonen worden gedetecteerd en omgezet in electrische stroom
door een fotomultiplier. Uit de gemeten hoeveelheid radioactiviteit kan vervolgens de
verhouding van de concentraties berekend worden. Daar op deze manier de totale analytische
concentratie wordt gemeten, wordt aldus de distributieverhouding D bekomen. Deze wordt

bepaald bij verschillende waarden voor pH en saliniteit.

De log Dovwerd bepaald bij 25°C in functie van de pH (s , 7, : ) en de saliniteit (1, 10, 20,
30, 40 g.l1M. Er werd gewerkt met chemisch gedefinieerd zeewater (Tabel 2) en
verdunningen hiervan. Gedurende de 96h-LC3bepalingen (zie hoofdstuk 5) en gedurende de
opname-experimenten (zie hoofdstuk ) werd het water gebufferd om de pH constant te
houden door toevoegen van 10 mM zwitterionische buffers. Om de distributiecoéfficiént
onder dezelfde omstandigheden te bepalen ais waarin de overige experimenten werden
uitgevoerd, werd ook hiervoor dezelfde buffer gebruikt. Bij pH « werd MES (2-[N-
Morpholinojethaansulfonzuur), bij pH 7 MOPS (3-[N-Morpholino]propaansulfonzuur en bij
pH « EPPS (N-[2—Hydroxyethyl]piperazine-N’-[3-propaanzuur]) (Sigma) toegevoegd en
eventueel aangepast met 1 M HCI of NaOH. Om na te gaan of de beschouwde component
gebonden wordt door de in het water aanwezige buffer en op die manier de resultaten zou
beinvioeden, werd de log Dowbepaald met water van twee verschillende buffercapaciteiten
namelijk 1 mM en 10 mM. De metingen bij een buffercapaciteit van 1 mM werden enkel

uitgevoerd bij pH «, 7 en s en bij saliniteit 1, 10 en 30 g .I1.
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Tabel 2. Samenstelling voor chemisch gedefinieerd zeewater
Component Concentratie (g.11)
NaCl 23.50
Na.SO0. 4.00
KC1 0.680
NaHCO; 0.196
CaCl..2HD 1.470
MgCl..6HD 10.78
H.BO: 0.026

Daar uit literatuurgegevens omtrent de Kow bleek dat pentachlorofenol (Sigma) zich
voornamelijk in 1-octanol verdeelt, werd voor een volumeverhouding van 1/10 of 250 p\ 1-
octanol/2500 /xi water geopteerd. Daaraan werd 2.5 pg :.C-gelabelde pentachlorofenol of 0.1
pC toegevoegd. Een monster (ongeveer 2 ml) werd afgepipeteerd van de waterige fase en
gewogen, waarna 10 ml ULTIMA GOLD-XR (Canberra Packard, Meriden, USA) werd
toegevoegd. Voor iedere conditie werden 5 herhalingen gemeten. Berekening van de
massabalans toonde aan dat de fout hierop binnen de range van de experimentele fout ligt
(minder dan 10%). Na 24h schudden werd dan de hoeveelheid radioactiviteit in de waterige
fase gemeten met een /3-teller van het type Tri-Carb Liquid Scintillation Analyzers Model
1900TR (Canberra Packard). De telling voor #C gebeurt in een energiespectrum tussen 0 en

156 keV.

In sterk zuur milieu komt pentachlorofenol voor ais neutraal species met sterk lipofiel
karakter. De log van de distributiecoéfficiént bedraagt in dat geval ongeveer 5.0 (Westall et
al., 1985) en is in feite de log Kow van pentachlorofenol. Het verloop van de
distributiecoéfficiént in functie van de saliniteit is weergegeven in Figuur 9. De
distributiecoéfficiént stijgt met toenemende saliniteit ais gevolg van de vorming

zoutpentachlorofenolaatcomplexen. De distributiecoéfficiént stijgt eveneens wanneer de



27

zuurtegraad daalt, daar er bij lage pH een groter aandeel ongedissocieerd pentachlorofenol
aanwezig is dan bij hoge pH (zie Figuur 4-6). Uit de resultaten bleek ook dat er geen

significant verschil was tussen de verschillende buffercapaciteiten.

Ook 1,2,4-trichlorobenzeen (> 98%, Sigma) verdeelt zich hoofdzakelijk in de octanolfase,
vandaar dat ook hier gemeten werd in de waterige fase en bij een volumeverhouding van 1/5.
Er werd 10 /xg of 0.1 /xCi 1,2,4-trichlorobenzeen toegevoegd. De metingen geschiedden
eveneens in vijffvoud en op analoge wijze ais voor pentachlorofenol. Daar 1,2,4-trichloroben-
zeen een niet-speciérende verbinding is, verwacht men niet dat de buffercapaciteit een invioed
zal hebben op de partitiecoéfficiént en meet men bovendien rechtstreeks de Kow. De log Kow
wijzigde niet voor de verschillende condities en bedraagt 3.9 + 0.2, wat goed overeenkomt
met de waarde die men terugvindt in de literatuur, namelijk 4.050 + 0.018 (De Bruijn et al.,

1989).

In tegenstelling tot de twee hoger vermelde produkten, verdeelt diquat (> 98.9%,
Amersham) zich voornamelijk in de waterige fase, waardoor men de volumeverhouding van
o1 Of 1000 /Xi 1-octanol oo /xi water moet hanteren om een meetbare hoeveelheid
radioactiviteit te bekomen. De hoeveelheid diquat die werd toegevoegd bedroeg 1.58 /xg of
0.250 /iCi. De meting gebeurde in octanol na toevoeging van 10 ml OPTIFLUOR-O
(Canberra Packard). Ook hier werden de experimenten uitgevoerd bij twee verschillende
buffercapaciteiten, namelijk ImM (pH «, 7, s en saliniteit 1, 10, 30 g.I") en 10 mM (pH .,
7, = en saliniteit 1, 10, 20, 30, 40 g.I'l). Opnieuw werd geen significant verschil
waargenomen tussen de verschillende buffercapaciteiten. De log Dovvan diquat in functie van
de saliniteit voor de verschillende pH-waarden wordt weergegeven in Figuur 10. Daaruit
blijkt dat de Dow stijgt met stijgende pH, waarschijnlijk te wijten aan het feit dat diquat
hydrolyseert bij alkalische pH (Tomlin, 1994). Daar men echter niet beschikt over de pKa
van deze verbinding is het moeilijk om hier conclusies uit te trekken. De invloed van de

saliniteit daarentegen is niet significant.
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L°g Dowof pentachlorofenol as function of salinity
(Buffercapacity = 10 mM)
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Figuur 9. Log D ow van pentachlorofenol bij 25°C infunctie van de saliniteit
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4.4. Meerfase model

Wanneer de speciatie van een bepaald polluent gekend is en de distributieverhouding ais
functie van de pH en saliniteit werd bepaald, dan kan een meerfase model geconstrueerd
worden dat de invloed van de speciatie op de verdeling van contaminanten tussen een orga-
nische en een waterige fase beschrijft. Hierbij wordt voor een zure component uitgegaan van

volgend schema (Weidenhaupt, 1994):

Waterige fase

Ka Ks
AH A+ M+ AM
t 1 Kowv tl Dow t . Kow
AH ** A+ M+ i+ AM

Organische fase

Voor dit systeem kan een distributieverhouding worden gedefinieerd ais:

B _ [concentratie van alle vormen van de oktanolfase (0)]

owv  [concentratie van alle vormen van de waterige fase (w)]
of nog

met

[AJd = [AH] + [04)(AT)] + [AM]

De aldus gedefinieerde partitiecoéfficiént is vanzelfsprekend geen constante, maar hangt af
van de omgevingsfactoren zoals pH, aard en concentratie van de voorhanden zijnde
tegenionen. Voor elke afzonderlijke neutrale vorm kan echter een partitiecoéfficiént gedefi-

nieerd worden:



K]

[AM\n
KwAV *  [AM]W

Dissocieerbare verbindingen vormen met tegenionen ionenparen die zich gemakkelijker in
de organische fase verdelen als de vrije anionen. Voor de anionische vorm kan derhalve
slechts een distributieverhouding DowmA )(M+) gedefinieerd worden welke van de aard en de
concentratie van de voorhanden zijnde tegenionen afhangt. In aanwezigheid van lage
concentraties van zwak associérende tegenionen streeft deze distributieverhouding toch naar

een constante waarde:

i wa )m) = const. =K, .
M J-U

Onder deze omstandigheden kan de solvent-water distributieverhouding voor de totale

concentratie opnieuw geformuleerd worden ais:

D [AH]W [AHJo + [A\ [(A )(M+%]o + [AM]w [AM\O
av" + WW' [A )\ +\AladJ [AM\W
met
[AM\W
4tof. w

Dit resulteert in:

AW - fAH'OWAH + fA~'"owA ~+IAM-K-owAM

Wanneer Dovexperimenteel werd bepaald voor verschillende condities van saliniteiten en pH
en de speciatie bekend is, kunnen de verschillende partitiecoéfficiénten worden bepaald op
basis van de som van de kleinste kwadraten algoritme. Het is dan mogelijk, bij bekende
watersamenstelling en bekende vormingsconstanten, de solvent-water distributieverhouding
te voorspellen. Een dergelijk model werd reeds op succesvolle wijze aangewend ter
verklaring van de octanol-water verdeling van methylkwikzilver verbindingen (Faust, 1992)

en van trialkyltin verbindingen (Weidenhaupt, 1994).
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Wanneer het bovenstaande meerfase model wordt toegepast op pentachlorofenol, dan wordt

de volgende uitdrukking bekomen:

ow J >witfPCP NaPCP  owJJaPCP KPCP  owJCPCP

+ fMgPCP""MgPCP

Aan de hand van de experimenteel bepaalde distributieverhoudingen (bij verschillende
condities) werd getracht de verschillende partitiecoéfficiénten te schatten. De fracties van de
verschillende pentachlorofenol species voor de verschillende condities worden berekend aan
de hand van het speciatiemodel en kunnen worden gedefinieerd op basis van de concentraties
en op basis van de activiteiten. De optimalisatie gebeurde door multiple lineaire regressie met

behulp van STATISTICA (StatSoft Inc., Tulsa).

Wanneer enkel de niet-gedissocieerde vorm in de analyse betrokken wordt m.a.w.:

D ow ffilPCP " owJiPCP

dan wordt een regressiecoéfficiént r. van 0.39* (0.05>p>0.01) bekomen op basis van de
concentratie HPCP en een r. van 0.48** (0.01 >p>0.001) aan de hand van de activiteit van
de ongedissocieerde vorm. De lage waarde voor r. toont aan dat naast de ongedissocieerde
vorm hoogst waarschijnlijk ook andere vormen overgaan van de waterige fase naar de

octanolfase.

Worden de verschillende zoutfenolaatcomplexen in de analyse betrokken, dus:

Dow ~ fHPCP “owtfPCP + fNaPCP'*owflaPCP + fKPCP"owJKPCP + fCaPCP''*ow.CaPCP* + f MgPCP'

KMgPCP

dan blijkt het onmogelijk de partitiecoéfficiénten voor elk van de zoutvorm te bepalen op

basis van de gegeven dataset. De reden hiervoor ligt in het feit dat de verschillende



zoutfenolaatcomplexen ais functie van de saliniteit en de pH covarieren.

Het bleek wel mogelijk een globale distributiecoéfficiént voor de verschillende zoutvormen

samen te bepalen aan de hand van volgende uitdrukking:

D ow = ffiPCP*owJIPCP + "MPCP'"owMPCP

met

FMPCP = fNaPCP + ffCPCP + fcaPCP' +fugPCP'

Wanneer zowel de concentratie van de ongedissocieerde vorm ais van de zoutcomplexen in
rekening wordt gebracht, verklaart dit model 82%*** (p< 0.001) van de variatie. Men bekomt
dan een log Kowvvoor HPCP van 4.65 + 0.04 en een log Dowvvoor de zoutcomplexen van
3.56 = 0.07. De aan de hand van bovenstaand model geschatte log Kow ligt lager dan de

waarde van 5.01 (Westall et al.,, 1985) die men in de literatuur terugvindt.

Werkt men eenzelfde analyse uit aan de hand van de activiteiten, dan bekomt men eenzelfde
log Kovvoor HPCP van 4.65 + 0.04. Voor de zoutvorm vindt men dan een log Dow van
3.59 + 0.08. Er wordt dan 84%*** (p<0.001) van de variatie verklaard. Dit betekent dat de
zoutfenolaatcomplexen wel degelik in de octanolfase overgaan. De eigenlijke
partitiecoéfficiénten voor de verschillende zoutfenolaatcomplexen konden echter niet worden
bepaald. Jafvert et al. (1990) konden echter wel de log Kow voor de verschillende
zoutfenolaatcomplexen bepalen daar ze de partitiecoéfficiénten bepaalden met chemisch
gedefinieerd zeewater waar telkens één component in een stijgende concentratie was
toegevoegd. Ze bekwamen voor kaliumpentachlorofenolaat een log Kow van 2.64, voor
natriumpentachlorofenolaat één van 2.68. Voor MgPCP+ vond Jafvert een log waarde van

-0.254, wat erop wijst dat deze vorm weinig of niet overgaat naar octanol.

Wanneer ook de ongedissocieerde vorm in de analyse wordt betrokken, dus:



Dow fHPCP"owtfPCP + fpCP-KowPCP' + "MPCP*owMPCP

dan blijkt de Kaovvan de gedissocieerde vorm (PCP ) niet significant, wat erop duidt dat deze
vorm zich niet over de octanolfase verdeelt of slechts in geringe mate bijdraagt tot de

schijnbare partitiecoéfficiént.

Finaal wordt dus volgende uitdrukking bekomen voor de distributieverhouding ais functie van

de pH en de saliniteit:

Dow = 10 65-/Hpcp + 10 3'56 F mpPcP

Deze uitdrukking, waarbij f de fractie van de concentraties van de respectievelijk vormen
voorstelt, liet toe 82% van de variatie te verklaren. De resterende variatie is waarschijnlijk
het resultaat van de verschillen tussen de werkelijke speciatie en de berekende speciatie en

verschillen tussen de werkelijke en analytisch bepaalde distributiecoéfficiénten.

De belangrijkste conclusie is dat naast het ongedissocieerde pentachlorofenol ook de
zoutpentachlorofenolaatcomplexen in brak-en zeewater in belangrijke mate bijdragen tot de
octanol-water distributiecoéfficiént. Verdere experimentele data moeten het echter mogelijk

maken dit meerfase model verder te verfijinen en de parameters adequater te bepalen.

De Kowvan diquat kon niet geschat worden daar er geen vooralsnog gegevens voorhanden

zijn omtrent de speciatie van diquat.



5. BEPALING VAN DE ACUTE TOXICITEIT (96h-LC®RWAARDEN)

De 96h-LC® waarde is de concentratie waarbij 50% van de vissen (LC3) na 96h sterven en
wordt beschouwd ais een maat voor de acute toxiciteit van een component. De bedoeling is
na te gaan hoe de toxiciteit beinvioed wordt door pH en saliniteit. De 96h-LC% waarden
worden bepaald bij geacclimatiseerde juveniele (ongeveer : weken oude) sheepshead minnow

bij 25.0 £ 0.5°C bij pH <, 7 en :» en bij saliniteit 1, 10 en 30 g.I'1.

De proeven werden uitgevoerd met sheepshead minnow (Cyprinodon variegatus) die behoort
tot de familie van de Cyprinodonitidae (eierleggende tandkarpertjes). Deze familie bevat 45
genera en 300 species die voorkomen in alle continenten, behalve in Australié. De meeste
species zijn zoetwater species maar sommige komen ook voor in brak en kust zeewater.
Sheepshead minnow is de enige mariene species en komt veelvuldig voor in het kustwater
van de Atlantische oceaan en de Golf van Mexico. Het zijn scholende, euryhaline species die
een variéteit van ondiepe waters bevolken. Ze zijn tolerant aan extreme veranderingen in
water temperatuur, gaande van 0-40°C en in saliniteiten gaande van 0.01 tot 14.9 %
(Simpson en Grunter, 1956; Nordlie, 1987). Ze zijn een belangrijke component in het
estuariene ecosysteem, waarin ze ais tussenschakel voor de overdracht van energie fungeren
tussen de lagere trofische niveaus en de carnivoren in de hogere trofische niveaus. Deze soort
wordt algemeen aanvaard ais testorganisme door het EPA (Environmental Protection Agency)

en wordt internationaal gebruikt in ecotoxicologisch onderzoek (EPA, 1993).

De vissen, aangekocht bij Charles River Aquatics (Nederland), werden gedurende 10 dagen
geacclimatiseerd in water bij dezelfde condities ais deze waarin de uiteindelijke toxiciteitstest
zal plaatsvinden (OECD, 1995). Om de pH gedurende de acclimatisatie constant te houden,
werd gebruik gemaakt van biologische zwitterionbuffers, namelijk 10 mM MES bij pH «,
10 mM MOPS bij pH 7 en 10 mM EPPS bij pH : . Het acclimatisatiemedium bestaat uit
chemisch gedefinieerd zeewater (Tabel 2) en verdunningen daarvan en is voorzien van een
filter. Bovendien werd het medium voortdurend belucht zodat het gehalte aan opgeloste
zuurstof in het water zeker hoger is dan 5 mg.l.. (60 % verzadigd) (EPA, 1993). Een
dag/nachtregime van .. h licht en .. h donker werd gehanteerd en de vissen werden dagelijks

gevoed met Daphnia magna, behalve 24h voor het begin van de test (OECD, 1995). Re-
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gelmatig werd het water gecontroleerd op het N02, NO: en NH. gehalte en deze mogen de
waarde van respectievelijk 0.1 mg.I'1, 20 mg.l.. en 0.1 mg.l. niet overschrijden (EPA, 1993).
Ook werd de pH regelmatig gecontroleerd en zonodig gecorrigeerd door NaOH of HC1 bij
te voegen. Indien gedurende de acclimatisatie vissen stierven, werden die onmiddellijk
verwijderd. Om de experimenten uit te voeren bij een constante temperatuur van 25°C, werd

gewerkt in een klimaatskast.

Het testmedium heeft dezelfde samenstelling ais het acclimatisatiemedium, maar er is geen
substraat en biologische filter voorzien om mogelijke sorptie aan het sediment en microbiéle
degradatie van de componenten te voorkomen. Ook wordt het water niet belucht om
vervluchtiging te vermijden. Gedurende de proeven worden de vissen niet gevoed om het
verlies aan componenten door adsorptie aan voedsel te minimaliseren. Tien vissen worden
in 3 1in een statisch systeem blootgesteld aan een bepaalde concentratie en per conditie
worden vijf concentraties in een geometrische reeks gekozen. Daarnaast werd ook voor
iedere conditie een blanco-test uitgevoerd. Vooraf wordt een range-finding test uitgevoerd
om makkelijker de uiteindelijke concentraties waarbij het experiment dient uitgevoerd te
worden, te bekomen. Op regelmatige tijdstippen (zie Figuur 11) werd nagegaan hoeveel
vissen doodgingen en dode vissen werden onmiddellijk verwijderd. Op basis van de
sterftecijfers bij de verschillende blootstellingsconcentraties- en tijden werden concentratie-
effect relaties bepaald. Hiervoor werden de gegevens telkens gefit aan een logistisch respons
model met behulp van STATISTICA (StatSoft Inc., Tulsa). In alle gevallen bleek dit model
de resultaten zeer goed te beschrijven. Uit deze relaties werd de 96h-LC% berekend. Door
de experimentele data te fitten aan een exponentieel model, kan eveneens de lethale con-

centratie waarbij 50% van de vissen sterft na een bepaalde blootstellingstijd berekend worden.

Voor pentachlorofenol, aangekocht bij SIGMA (> 99%), werd de stockoplossing aangemaakt
in ethanol p.a. (UCB) van 10 mg.ml. en werden de experimenten uitgevoerd binnen het
concentratiebereik van 5 en 4000 /xg.I'"l Een voorbeeld van de fitting van de experimentele
data aan een logistisch respons model wordt weergegeven in Figuur 11 voor een respons na
96h, pH s en saliniteit van 30 g.I'l Het effect van de blootstellingstijd en de
blootstellingscondities op de LCs, wordt weergegeven in Figuur 12 tot 14. De nominale 96h-

LC;, waarden voor de verschillende condities worden gegeven in Tabel 3.
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Tabel 3. De 96h-LCX van pentachlorofenol (mg/l) op sheepshead minnow (25°C)
Sal = 1g.l. Sal = 10 g.l Sal = 30 g.l,
pH = & 0.042 0.023 0.080
pH = 7 0o 100 0.109 0.243
pH = 0.494 0.479 0.529

De gemeten 96h-LC% waarden voor sheepshead minnow zijn lager dan deze die Saarikoski
en Viluksela (1981) vonden bij geacclimatiseerde Poecilia reticulata voor pentachlorofenol,
wat betekent dat pentachlorofenol toxischer is voor sheepshead minnow. Zij vonden 96h-LCH%
waarden voor zoet water met een hardheid tussen de 80 en 100 ppm CaCO0, van 0.0426
mg.l. bij pH 5, 0.117 mg.l: bij pH «, 0.442 mg.l bij pH 7 en 0.910 mg.l: bij pH s . De
toxiciteit is voor de drie zuurtegraden steeds het laagst bij een saliniteit van 30 g.I'1. Bij
saliniteiten 1 en 10 g.l.: is de situatie minder éénduidig (zie Figuur 12 tot 14). Bij pH : is
pentachlorofenol toxischer bij 1 dan bij 10 g.I'1. Bij pH 7 is er geen verschil en bij pH &
pentachlorofenol veel toxischer bij 10 dan bij 1g.I1 In alle gevallen daalt de LC3waarde
vrij sterk tijdens de eerste 48h blootstelling en bereikt in de meeste gevallen een plateau na
96h. Uit deze gegevens blijkt dat de toxiciteit niet meer dan met een factor 4 verandert met
de saliniteit van het water. Houdt men ook rekening met de veranderingen in zuurtegraad dan
verschillen de toxiciteiten met meer dan een factor 20. Zoals te verwachten is de toxiciteit
van pentachlorofenol sterk afhankelijk van de speciatie. De 96h-LCH waarde daalt met
stijgende activiteit van het neutrale pentachlorofenol en uit een multiple lineaire regressie met
behulp van STATISTICA (StatSoft Inc., Tulsa) bleek dat de verandering in de activiteit van
dit species 59%* (0.05>p>0.01) van de waargenomen toxiciteit verklaart. De verandering
van de concentratie van het ongedissocieerde pentachlorofenol verklaart 60%*
(0.05>p>0.01) van de waargenomen toxiciteit. Het verband tussen de 96h-LCH en de
speciatie wordt ook weergegeven in Figuur 15 tot 17. De variatie daalt niet verder wanneer
andere species zoals natriumpentachlorofenolaat in de analyse worden betrokken. Enerzijds
kan dit erop wijzen dat andere species niet of weinig bijdragen tot de toxiciteit en dat de
zuurtegraad en saliniteit van het water een bijkomend fysiologisch effect hebben bij de vissen

op de toxiciteit van pentachlorofenol. Anderzijds kan de lage regressiecoéfficiént er ook op
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wijzen dat hier ook andere factoren een rol spelen die niet rechtsreeks samenhangen met de
speciatie of de gevoeligheid van het organisme. Zo vonden Saarikoski en Viluksela (1981)
dat het pentachlorofenolaat in zoet water met een hardheid tussen de 80 en 100 ppm CaCO0;
wel bijdraagt tot de toxiciteit en dat de toxiciteit van het pentachlorofenolaat ion niet constant
was, maar daalde bij stijgende pH. Het is theoretisch namelijk zo dat door een stijging van
de pH de oppervlakte potentiaal van de buitenste membranen van de epitheelcellen negatiever
wordt, waardoor de permeabiliteit voor zowel organische ais voor anorganische ionen kleiner
wordt (Wright en Diamond, 1968; Deuticke, 1977). Een toename van de pH kan eveneens
een shift veroorzaken van de potentiaal gradiént over de kieuwmembraan in een negatieve
richting (McWilliams en Potts, 1978), waardoor de diffusie van het fenolaat ion verhinderd
wordt zonder dat de absorptie van de ongeladen vorm beinvloed wordt. Hieruit blijkt dus dat
de pH een invloed kan hebben op de opname van de gedissocieerde vorm zodat de opname
van die vorm niet constant is over het gehele bestudeerde pH-gebied. Bovendien bestaat de
mogelijkheid dat de vissen bij bepaalde condities gevoeliger zijn aan pentachlorofenol doordat
ze minder goed tegen die pH en/of saliniteit kunnen. Dit wordt nagegaan door het berekenen
van kritische lichaamsresidues. De kritische lichaamsresidues geven de concentratie weer die
in het organisme aanwezig is bij mortaliteit. Wanneer deze concentratie niet voor alle
condities dezelfde is, dan kan men daaruit besluiten dat sheepshead minnow minder bestand
is tegen die bepaalde conditie waardoor pentachlorophenol voor die conditie toxischer is.
Vandaar dat het afleiden van de toxiciteit uit opnamegegevens met omzichtigheid moet

gebeuren. De kritische lichaamsresidues worden uitgebreid besproken in hoofdstuk .

Het verband tussen de 96h-LC3®en de Davvan pentachlorofenol wordt gegeven in Figuur 18.
Daaruit blijkt dat er een exponentieel verband bestaat tussen beide waarvan de

distributiecoéfficiént s « %™ (p<. ... ) van de waargenomen toxiciteit verklaart.



39

Mortality of sheepshead minnow after 96 hr exposure to PCF
(pH=8.0, Sal=30°/00, T=25°C)
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Figuur 11. Mortaliteit van sheepshead minnow na 96h blootstelling aan pentachlorofenol
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Effect of exposure time on sheepshead minnow LCS®for PCP
(pH=6, Sal=1-10-30°/00, T=25°C)
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Figuur 12 Effect van de blootstellingstijd op de LCS§, voor pentachlorofenol bij pH 6
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Effect of exposure time on sheepshead minnow LCQfor PCF
(pH=7, Sal=1-10-30°/00, T=25°C)
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Figuur 13. Effect van de blootstellingstijd op de LC3 voor pentachlorofenol bij pH 7



42

Effect of exposure time on sheepshead minnow LC%for PCP
(pH=8, Sal=1-10-30°/00, T=25°C)
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Figuur 14. Effect van de blootstellingstijd op de LC3 voor pentachlorofenol bij pH 8
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96hLC30- PCP’ relationship
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Figuur 16. Verband tussen de 96h-LCS§ waarden en de activiteit van het gedissocieerde

pentachlorofenolaat
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96hLCS) NaPCP relationship
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Figuur 17. Verband tussen de 96h-LC&waarden en de activiteit van het natriumpenta-

chlorofenolaatcomplex
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96hLC50-Dowrelationship for pentachlorophenol
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Figuur 18. Verband tussen de 96h-LCQ) waarden en de Z)owvoor pentachlorofenol
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Ook voor 1,2,4-trichlorobenzeen, aangekocht bij SUPELCO (99%), werd een stockoplossing
aangemaakt in ethanol p.a. van 0.5 g .mI'1. Het concentratiebereik lag daar tussen 2500 en
45000 /ug.r1 De toxiciteitsbepalingen werden voor 1,2,4-trichlorobenzeen uitgevoerd bij pH
s , saliniteit 30 g.I'1; bij pH 7, saliniteit 10 g.l.. en bij pH «, saliniteit 1 g.I'l. Net zoals de
Kowgeven ook de toxiciteitstesten allemaal zeer gelijkaardige resultaten voor de verschillende
experimentele condities. Men bekomt een 96h-LC8®waarde van 5.2 * 0.2 mg.I'1. Een effect
van de zuurtegraad of de pH kon niet aangetoond worden. De resultaten van de experimenten

zijn weergegeven in Figuur 19 en 20.

Diquat is in de handel echter enkel verkrijgbaar onder geformuleerde vorm en daarom onder
die vorm niet geschikt om 96h-LC% waarden te bepalen. Om diquat onder zuivere vorm te

verkrijgen dient een aanvraag ingediend te worden bij ZENECA.
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Mortality of sheepshead minnow after 96 hr exposure to TCB

(pH=8.0, Sal=30°/00> T=25 °C)
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Figuur 19. Mortaliteit van sheepshead minnow na 96h blootstelling aan 1,2,4-

trichlorobenzeen (TCB)



49

Effect of exposure time on sheepshead minnow LC3for TCI
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Figuur 20. Effect van de blootstellingstijd op de LCH voor 1,2,4-trichlorobenzeen
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6. ACCUMULATIE EN KRITISCHE LICHAAMSRESIDUES IN FUNCTIE VAN
OMGEVINGSOMSTANDIGHEDEN

6.1. Opname en toxiciteit

Daar de opname verschillend kan zijn voor de verschillende vormen waaronder een
dissocieerbare verbinding voorkomt, zal deze evenals de speciatie en de distributieverhouding
afhangen van pH en saliniteit. Doorgaans wordt gesteld dat de lipofiele niet-geioniseerde
organische polluenten toxischer zijn dan de geioniseerde omdat deze gemakkelijker door de
celmembraan kunnen penetreren (en dus gemakkelijker worden opgenomen). Er wordt met
andere woorden vanuit gegaan dat de opname van de geioniseerde vorm verwaarloosbaar is
en dat de absorptiesnelheid van ioniseerbare componenten direct proportioneel is met de
concentratie van de niet-geioniseerde vorm. Men spreekt in dit verband van de pH-partitie-

hypothese (Shore et al., 1957; Hogben et al., 1959; Jollow en Brodie, 1972).

Daardoor zal voor dissocieerbare componenten de zuurtegraad een cruciale rol spelen bij de
opname. Afhankelijk van de pKavan de component en de pH van het medium zal de
speciérende verbinding in min of meerdere mate voorkomen onder de gedissocieerde vorm
en afhankelijk daarvan beter of minder goed opgenomen worden. De pH-partitie-hypothese
lijkt te worden bevestigd door verscheidene auteurs die een daling van de acute en chronische
toxiciteit (LC3) waarnamen bij stijgende pH voor zwak zure fenolische componenten

(Holcombe, 1980 ; Neilson et al., 1990; Howe et al., 1994).

Andere studies hebben aangetoond dat de waargenomen snelheden van opname groter zijn
dan men zou verwachten op basis van de pH-partitie-hypothese. Saarikoski et al. (1986)
toonden aan dat, wanneer de membraanpermeabiliteit voor gedissocieerde zuren zoals fenolen
en carboxylzuren (negatief geladen) verwaarloosbaar wordt ondersteld, de experimenteel
waargenomen opnamesnelheden hoger zijn dan deze voorspeld aan de hand van de pH-
partitie-hypothese. Op basis van deze hypothese werd voorspeld dat bij een pH twee grootte-
orden groter dan de pKa de opname twee grootte-orden lager zou zijn dan bij pH < pKa,
maar de experimentele opnamesnelheidsconstanten bleken allemaal hoger te zijn. Part (1990)

vond eveneens dat de gemeten opname van gehalogeneerde fenolen bij pH 9 ongeveer 3-10



51

keer hoger is dan voorspeld op basis van de dissociatie. Deze resultaten wijzen erop dat de
geioniseerde vorm eveneens opgenomen wordt en bijdraagt tot de gemeten absorptiesnelheid.
Vergelijkbare resultaten werden bekomen voor organotin verbindingen door Tas (1993), die
de opname bestudeerde van tributyltin bij geacclimatiseerde Poecilia reticulata. Tas vond een
opnamesnelheidsconstante (k,) van 140 + 20 ml/g.d bij pH > 7 voor het neutrale
triorganotin hydroxide. Voor een pH < 7 vond Tas een gereduceerde, doch een significante
opname van het triorganotin cation (kj = 20 + 11 ml/g.d). Tsuda et al. (1990a) bestudeerde
eveneens de bioaccumulatie van tributyltin (TBT) en trifenyltin (TFT) in functie van de pH.
Karpers (Cyprinus carpio L.) werden gedurende 14 dagen blootgesteld aan concentraties
tussen 1en 2 /;g.11 Voor TBT werden opnamesnelheidsconstanten van 160, 220 en 290
ml/g.d bij pH ¢, «.s en 7.8. Voor TFT werden waarden van 50, 65 en 95 ml/g.d gemeten.
Ook andere studies, welke niet de invloed van de pH op de opname tot onderwerp hebben,
tonen aan dat de cationische vorm eveneens wordt opgenomen. Versteeg en Shorter (1992)
bestudeerden de opname en toxiciteit van dialkyl methyl ammonium chloriden en monoalkyl
dimethyl ammonium chloriden bij Pimephales promelas. Ondanks de ionische vorm van de
quaternaire ammoniumcomponenten werden opnamesnelheidsconstanten van .. tot 235
ml/g/d genoteerd. Het is dus waarschijnlijk dat ook de gedissocieerde vorm bijdraagt tot de
opnamekinetiek. Of de gedissocieerde vorm ook effectief wordt opgenomen onder de ionische
vorm, of deze wordt gebufferd in de interlaminaire waterlaag ter hoogte van de kieuwen is

vooralsnog niet duidelijk (Tas, 1993).

De invioed van de saliniteit op de opname wordt minder goed begrepen. De saliniteit zal
eveneens de verschijningsvorm van ioniseerbare verbindingen beinvioeden. Bij een hoge pH
en een hoge ionenconcentratie zullen ioniseerbare verbindingen met een zuur karakter in
belangrijke mate onder de zoutvorm voorkomen. Esser en Moser (1982) suggereerden dat
de vorming van ionenparen tussen bijvoorbeeld anionische zuren en cationen in oplossing de
opname kunnen vergemakkelijken. Volgens deze hypothese zal de toxiciteit van een zure
ioniseerbare component maximaal zijn en nagenoeg onafhankelijk van de saliniteit en pH
lager dan zijn pKavan de component. Bij een hoge saliniteit en pH hoger dan de pKa zal de
toxiciteit voor een zure polluent intermediair zijn. Dit is in overeenstemming met een stijging
in Dovdie men waarneemt bij stijgende saliniteit. De toxiciteit zal dan het laagst zijn bij hoge

pH en lage saliniteit. Bij een basische organische polluent mag men het omgekeerde
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verwachten. De vooropgestelde hypothese kon echter niet in alle gevallen worden bevestigd
door de opnamestudies. Part (1989), die opnamesnelheden mat aan de hand van
geperfuseerde kieuwpreparaten van Salmo gairdneri, vond dat de pH-partitie versus opname-
kurven dezelfde waren voor zoutwater vissen ais voor deze in zoetwater. Ook Tas (1993)
vond voor trifenyltin en tributyltin geen verschillende opnamesnelheidsconstante voor zout
en zoet water. Tsuda et al. (1990b) stelden aan zee en zoet water geacclimatiseerde guppies
(Lesbites reticulans) gedurende 14 dagen bloot aan tributyltin (TBT) en trifenyltin (TFT) bij
concentraties van respectievelijk 0.54 en 0.9 /;g.l. in zoet en aan concentraties van 0.28 en
0.22 /ig.l'w in zout water. De opnamesnelheidsconstanten voor TBT voor zoet en zee water

waren 70 en 35 ml/g.d, respectievelijk, een factor twee verschil dus.

Bij de studie van de opname ais functie van de pH en de saliniteit mag niet uit het oog
worden verloren dat de omgevingsfactoren ook de fysiologie van de testorganismen
(bijvoorbeeld de morfologie van de kieuwmembranen) kunnen beinvioeden. Bij de
interpretatie van de opname experimenten zal hiermee rekening gehouden moeten worden.
In wat volgt worden eerst de opnameproeven besproken. Vervolgens worden de resultaten

geinterpreteerd aan de hand van lineair één-compartimentmodel

6.2. Opnameproeven met Cyprinodon variesatus

De acclimatisatie voor de opname-experimenten gebeurt op analoge wijze ais voor de acute
toxiciteitsmetingen. Voor de opname-experimenten wordt gewerkt met ..C-gemerkte
Produkten wat een eenvoudige bepaling van de concentraties in de testorganismen moet
mogelijk maken. ..C-gelabelde pentachlorofenol en 1,2,4-trichlorobenzeen werden aangekocht
bij Sigma, diquat bij Amersham. De periode van blootstelling varieert van 2 tot 120 h. Daar
er gewerkt wordt met een statisch systeem worden zowel het water ais de vissen op regel-

matige tijdstippen bemonsterd.

Het werken met ¥C laat enkel toe de totale concentratie aan contaminant te bepalen en er kan
dus geen onderscheid gemaakt worden tussen de verschillende aanwezige speciérende
vormen. Eerdere studies hebben aangetoond dat metabolisatie van de chemische stoffen in

muggenlarven Chironomus riparius in de gebruikte tijdspanne niet voorkomt (Lydy et al.,
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1990). Bij goudvis (Carassius auratus) daarentegen bleek dat pentachlorofenol wel
gemetaboliseerd werd gedurende de beschouwde tijdspanne (Stehly en Hayton, 1990). Het
is niet uit te sluiten dat de opname beinvloed wordt door de gebruikte buffers, maar men kan
aannemen dat de veranderingen klein zijn in vergelijking met het effect van de pH op de
opname (Stehly en Hayton, 1990). De accumulatie in functie van de zuurtegraad en saliniteit
werd bepaald door dieren in een statisch systeem in groepen van 49 gedurende 120h bloot
te stellen aan een bepaalde concentratie pentachlorofenol. De proeven werden uitgevoerd in
10 1aquaria, waar : 1water was toegevoegd voor pentachlorofenol en 2 1water voor 1,2,4-
trichlorobenzeen en diquat. Het totale versgewicht van de vissen in de aquaria was steeds
lager dan 1g.1'1. De zuurtegraad, de concentratie opgeloste zuurstof en de saliniteit werden
constant gehouden tijdens de uitvoering van het experiment. Na een bepaalde opnameperiode
(3, «, 12, 26, 50, 74 en 105 h) worden 7 vissen uit het testmedium gehaald en gedurende
ongeveer 5 minuten in 0.5 1niet-radioactief gemerkt testmedium gespoeld. Hierdoor wordt
de hoeveelheid radionucliden die aan de externe oppervilakken van de dieren kleven,
verwijderd. De vissen worden in een transparant glazen recipiént gebracht, waar 1 ml
weefseloplosser (Solueen, Canberra Packard) in aanwezig is en vervolgens gewogen.
Vervolgens worden ze gedurende 24h geschud om het oplossen van de weefsels te bevorde-
ren. Een scintillatievloeistof (10 ml Hionic, Packard) wordt toegevoegd aan de monsters,
waarna de totale radioactiviteit (3-stralen) wordt bepaald. Ook worden er op tijdstip t=0, 3,
¢, 12, 26, 50, 70 en 105 h in 3 replicaten waterstalen (1 ml) genomen en geteld na
toevoeging van 10 ml ULTIMA GOLD XR (Canberra Packard) en 24h schudden. De sample

counts werden vervolgens gecorrigeerd voor background en quench.

6.3. Analyse van de resultaten aan de hand van een lineair één-compartimentmodel en

bepalen van de kritische lichaamsresidues

De bioconcentratie van chemische stoffen in aquatische organismen wordt gekarakteriseerd
door de bioconcentratiefactor BCF. De bioconcentratiefactor is de verhouding van de
concentratie van de verbinding in het organisme tot de concentratie in het water bij
evenwicht. Nochtans is het niet altijld mogelijk om de evenwichtsconcentraties te bepalen,
wanneer de tijd om evenwicht te bereiken lang is of wanneer de chemische stof niet stabiel

is. Een alternatieve benadering is het gebruik van een kinetisch model om de
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evenwichtsconcentraties te schatten aan de hand van de accumulatiekinetiek (Branson et al.,

1975; Hayton en Barron, 1990).

De resultaten van de opname-experimenten kunnen geinterpreteerd worden aan de hand van
een lineair één compartimentmodel (van Straalen, 1991). Hierin wordt de vis beschouwd als
één compartiment, waarin de organische stoffen zich gelijkmatig verdelen. Er wordt
verondersteld dat de opnamesnelheid constant is en de eliminatiesnelheid recht evenredig is
met de hoeveelheid in het organisme. Beschouwt men de door de vis opgenomen hoeveelheid
ais verwaarloosbaar klein ten opzichte van de hoeveelheid in de aquaria aanwezig met andere
woorden, veronderstelt men dat de concentratie in het water min of meer constant blijft, dan

kan de concentratie in de vis berekenend worden met behulp van volgende uitdrukking:

met Cf = de concentratie aanwezig in de vis op tijdstip t (¢ig.g'?);
Cw = de concentratie aanwezig in het water (pig.ml1);

kf

opnamesnelheidsconstante (h 1);

k. eliminatiesnelheidsconstante (h 9);

t = tijd (h).

De bioconcentratiefactor BCF wordt bij gedefinieerd ais:

BCF = —
k2

en is bij evenwicht gelijk aan:

BCF = -Si

Aan de hand van de opnameconstante, de eliminatieconstante en de LC:, waarden en daar de
dichtheid van de vissen gekend is (ongeveer . . kg.lI'l), kunnen de kritische lichaamsresidues
berekend worden. De kritische lichaamsresidues CBR geven aan of de beschouwde

component onder de verschillende omstandigheden even toxisch is en worden gegeven door:
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CBR = LCS—.(I-e*3

met CBR = kritisch lichaamsresidue (mg.kg"";
LCs, = concentratie waarbij 50% van de populatie sterft (mg.l7;
kt = opnamesnelheidsconstante (h 1);
k. = eliminatiesnelheidsconstante (h 1);

t = tijd (h).

De kritische interne concentratie hypothese (Connell en Markwell, 1992) suggereert dat een
toxisch effect voorkomt ais de accumulatie de waarde overschrijdt waar het kritisch niveau

van de component is bereikt in het beschouwde orgaan.

De accumulatie-experimenten voor pentachlorofenol werden uitgevoerd bij 25°C, bij pH .,
7 en : en saliniteit 1, 10 en 30 g.I"1, de buffercapaciteit bedroeg 10 mM. De concentratie
pentachlorofenol werd 10 maal lager gekozen dan de 96h-LC% waarde, dus bij 2 jxg.\'{ bij
pH ., bij 10 /¢g.I'"1, bij pH 7 en bij 50 /;g.I. bij pH s . De concentratie pentachlorofenol in
het water daalde met ongeveer 10%, voornamelijk te wijten aan wandadsorptie. De condities
waarbij de experimenten werden uitgevoerd waren Het effect van de blootstellingstijd en de
blootstellingscondities op de accumulatiekinetiek is weergegeven in Figuur 21 tot 23.
Accumulatie door de vissen gebeurt snel en bereikt een evenwichtsniveau na ongeveer 48 h.
De accumulatie van pentachlorofenol neemt sterk af met dalende zuurtegraad (stijgende pH)
voor de verschillende saliniteiten. De accumulatie is bij de drie zuurtegraden steeds het laagst
bij een saliniteit van 30 g.I'1 Bij saliniteiten 1en 10 g.l.\ is de situatie minder éénduidig. Bij
pH : en s accumuleert pentachlorofenol sterker bij 1g.l': dan bij 10 g.I"1 maar bij pH 7 is
er weinig verschil. Dit houdt in dat er niet steeds een éénduidig verband bestaat tussen de
waargenomen toxiciteit en de accumulatiekinetiek onder de verschillende experimentele

omstandigheden.

Daar zowel de concentratie in het water ais de concentratie in de vis voor de verschillende
tijldstippen werd gemeten, kunnen de opnamesnelheidsconstante en de eliminatieconstante met

behulp van niet lineaire schattingsmethoden met STATISTICA (StatSoft Inc., Tulsa) geschat
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worden. De parameterschattingen van k1( k. voor het lineair één-compartimentmodel en de
daaruit berekende BCF zijn weergegeven in Tabel 4. Met behulp van de T’-methode werden
99% vergelijkingsintervallen berekend voor k( en k. voor de verschillende condities. Daaruit
bleek dat de opnamesnelheidscontante significant (v «« > p >, ..+ ) verschillend was voor alle
condities, dit in tegenstelling tot de eliminatieconstante. De opnameconstante verandert dus
veel sterker met de omgevingsomstandigheden dan de eliminatieconstante. Dit betekent dat
veranderingen in de accumulatiekinetiek voornamelijk het gevolg zijn van effecten ter hoogte
van de opnameplaats, waarbij de chemische speciatie de voornaamste factor is, en veel
minder ter hoogte van de eliminatieplaats. Daar sheepshead minnow bovendien gedurende
lange tijd kunnen leven bij pH s, zijn ze waarschijnlijk in staat om de pH van hun bloed
constant te houden binnen nauwe grenzen (Dively et al.,, 1977). Het is daarom
onwaarschijnlijk dat veranderingen in de pH van het water de distributie, de intrinsieke
activiteit, of het metabolisme van fenolen in de vis in belangrike mate beinvioeden

(Saarikoski en Viluksela, 1981). Daarenboven worden fenolen voornamelijk ais neutrale

Tabel 4. Waarden en standaard errors voor ku k2 (h') en de BCF voor de

verschillende condities voor pentachlorofenol

pH . pH 7 pH s

Sal = 1g.n K 176.0 £+ 355 65.0 £+ 1.80 18.3 + 4.1
- 0.083 £ 0.021 0.100 + 0.032 0.085 + 0.02
BCF 2120 650 212

Sal = 10g.l. K. 84.0 + 22.1 33.27 £ 3.775 8.87 + 1.00
k. 0.060 + 0.019 0.046 + 0.06 0.048 + 0.007
BCF 1400 724 185

Sal = 30 g.l. K 779 £+ 115 40.3 + 4.56 559 + 0.57
k. 0.079 + 0.014 0.108 + 0.014 0.126 + 0.014

BCF 986 373 44
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verbindingen door vis geéxcreteerd (Kobayashi, 1978), waardoor verwacht wordt dat de
eliminatie nagenoeg onafhankelijk is van de pH van het water. Zowel de
opnamesnelheidsconstante (k,), ais de BCF dalen met stijgende saliniteit voor de
verschillende pH’s. Alleen bij pH 7 is de daling van de BCF met stijgende saliniteit niet zo
duidelijk. Gelijkaardige resultaten werden bekomen door Tachikawa et al. (1991) die een
BCF voor zee water geacclimatiseerde Oryzias latipes vond van 371 * 31 en een k, van 8.5
+ 0.8 h'l. Voor zoet water geacclimatiseerde vissen vond hij een BCF van 1684 + 274 en
een k, van 18.0 = 0.6 h'1. De pH van het zoet water was tussen 6.1 en 7.7 en voor zee
water tussen 6.3 en 7.8. Kishino en Kobayashi (1995) vonden een BCF voor goudvis voor
zoet water bij 20°C bij pH « van 584, bij pH : 118 en bij pH 10 8.9. Trujillo et al. (1972)
suggereerden dat de lagere pentachlorofenol accumulatie in mariene vissen mogelijk is
doordat het relevant enzym systeem in mariene vissen vlugger reageert (bv. een vlugge

inductie van het enzym) dan dat van zoet water vissen.

De accumulatiekinetiek is sterk afhankelijk van de speciatie van het pentachlorofenol (zie ook
Figuur 24 tot 26). De opnamesnelheid kj en de bioconcentratiefactor BCF stijgen met
stijgende activiteit van het neutrale pentachlorofenol, waarbij de verandering in de activiteit
van dit species 69%" (0.01 > p >0.001) van de verandering in k, en 75%" (0.01 > p > 0.001)
van de variatie in BCF verklaart. De variatie daalt verder wanneer ook nog de activiteit van
het gedissocieerde pentachlorofenolaat mee wordt beschouwd. In dat geval verklaart het
model 83%" (0.01 >p>0.001) van de variatie in k, en 89%" (0.01 >p>0.001) van de
variatie in BCF. Herhaalt men de analyse met de concentratie van het ongedissocieerde
pentachlorofenol, dan verklaart het model 72%" (0.01 > p >0.001) van de variatie van k, en
78%" (0.01 >p>0.001) van de variatie van BCF. Houdt men eveneens rekening met de
concentratie van het gedissocieerde pentachlorofenolaat, dan kan men 84%"
(0.01 >p>0.001) van de variatie van k, en 91%*" (p<0.001) van de variatie van BCF
verklaren. De variatie daalt niet verder wanneer ook nog andere species, zoals het
natriumpentachlorofenolaatcomplex, in de analyse worden betrokken. Dit wijst erop dat de
vorming van neutrale zoutcomplexen de opname en accumulatie van pentachlorofenol niet

beinvloedt.

Het verband tussen tussen k, en Dovwordt weergegeven in Figuur 27. Daaruit blijkt dat een
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significant verband bestaat tussen beide (r. = 0.48* (0.05 >p >0.01)). Figuur 28 geeft een
eveneens significant verband tussen BCF en Dovweer (r. = 0.53* (0.05>p>0.01)). Hieruit
mag besloten worden dat Dow een relatief goede maat is voor de BCF. Hier dient wel
opgemerkt te worden dat uit voorgaande resultaten is gebleken dat de gedissocieerde vorm

en niet de zoutvorm wordt opgenomen en dat dit bij de Dow net andersom is.

De relatie tussen de 96h-LC&iwaarden en de BCF voor pentachlorofenol is weergegeven in
Figuur 29 (r. = 0.82*** (p<0.001)). Daar uit Fig. 28 blijkt dat er een verband bestaat tussen
BCF en Doawalhoewel er voor beide variabelen toch verschillende processen aan de basis
liggen, kan men voor 96hLC3k, (r. = 0.89*** (p<0.001)) (Figuur 30) een gelijkaardig

verband verwachten ais voor 96hLC3-Dow (Figuur 18).

Figuur 31 geeft de op de LC:, gebaseerde kritische lichaamsresidues weer voor sheepshead
minnow voor pentachlorofenol. Enkel een invioed van de pH kan afgeleid worden bij
saliniteit 10 en 30 g.I'1. Onder deze condities is de toxiciteit van pentachlorofenol het hoogst
bij pH « en het laagst bij pH :, wat erop kan wijzen dat sheepshead minnow niet goed
bestand is tegen een zure pH. Dit kan dan ook een verklaring zijn waarom men een lage
regressiecoéfficiént vindt tussen de 96h-LC8, en de speciatie. Er kon geen invloed van de
saliniteit aangetoond worden. De kritische lichaamsresidues komen goed overeen met de
waarde 79.9 *g.g « (McCarty et al., 1992) en 100 /4g.g voor goudvis (Carassius auratus)
(Kobayashi en Akitake, 1975; Kishino en Kobayashi, 1995) die men in de literatuur
terugvindt. Kobayashi en Akitake (1975) vonden echter wel dat het kritisch lichaamsresidues

aan pentachlorofenol nagenoeg onafhankelijk waren van de pH van het water.

Net zoals bij de 96h-LCH en de Dowvvan 1,2,4-trichlorobenzeen, wordt ook de accumulatie
niet beinvioed door de omgevingsfactoren. Hier werden de accumulatie-experimenten voor
alle condities uitgevoerd bij 0.5 mg.I'l. Deze werden uitgevoerd bij 25°C, een
buffercapaciteit van 10 mM en bij dezelfde condities ais de toxiciteitsmetingen. De resultaten
zijn weergegeven in Figuur 32. Men bekomt voor de verschillende condities een k, van
1631.2 £+ 1269 h..en een k: van 1:x * 0.17 h'1, wat overeenkomt met een BCF van 867.
Ook de kritische lichaamsresidues (Figuur 33) blijven gelijk voor de verschillende condities

en komen vrij goed overeen met de literatuurwaarde van 907 /5g9.g: (McCarty et al., 1992).
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Voor de resultaten van de accumulatie-experimenten van diquat wordt verwezen naar Bijlage
1 en 2. Deze werden uitgevoerd bij dezelfde condities ais voor pentachlorofenol. Daar er
geen gegevens voorhanden waren in verband met de toxiciteit van dit produkt en bovendien
op basis van de resultaten van de partitiecoéfficiént verwacht werd dat diquat bijna niet
opgenomen zou worden, werd geopteerd om deze experimenten voor alle condities uit te
voeren bij een zo hoog mogelijke concentratie en in een zo klein mogelijk volume om toch
nog meetbare waarden te bekomen. Hierbij werd echter wel rekening gehouden dat er in een
statisch systeem maximaal 1 g vis per liter water aanwezig mag zijn. Een concentratie van
31.6 /¢g.lw (10 /¢ Ci) werd toegevoegd aan 2 1water. De metingen geschiedden op analoge

wijze ais voor pentachlorofenol.
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Accumulation of PCP as function of time at pH 6
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Figuur 21. Accumulatie van pentachlorofenol bij 25 °C infunctie van de tijd bijpH 6 bij

een blootstellingsconcentratie van 1pg.l1
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Accumulation of PCP as function of time at pH 7
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Figuur 22. Accumulatie van pentachlorofenol bij 25 °C infunctie van de tijd bijpH 7 bij

een blootstellingsconcentratie van 1 pg.l'[
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Accumulation of PCP as function of time at pH 8
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Figuur 23.  Accumulatie van pentachlorofenol bij 25 °C infunctie van de tijd bijpH 8 bij

een blootstellingsconcentratie van 1 pg.l'1
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Figuur 24. Verband tussen k{ en de activiteit van het ongedissocieerde pentachlorofenol
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Figuur 25. Verband tussen k{ en de activiteit van het gedissocieerde pentachlorofenolaat



65

kANaPCP relationship
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Figuur 26. Verband tussen kt en de activiteit van het natriumpentachlorofenolaatcomplex
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ki-Dowrelationship for pentachlorophenol
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Figuur 27. Verband tussen kj en Dowvoor pentachlorofenol
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BCF-Dowrelationship for pentachlorophenol
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Figuur 28. Verband tussen BCF en Dowvoor pentachlorofenol
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BCF-96hLCH relationship for pentachlorophenol
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Figuur 29. Verband tussen BCF en 96h-LCH waarden voor pentachlorofenol
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QRhLCgQ-* relationship for pentachlorophenol
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Figuur 30. Verband tussen de 96h-LC& waarden en k{ voor pentachlorofenol
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LC50 based critical body residues for PCP in sheepshead minnov
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Figuur 31. De op de LCHgebaseerde kritische lichaamsresidues voor pentachlorofenol

bij sheepshead minnow
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Accumulation of TCB as function of time
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Figuur 32. Accumulatie van 1,2,4, -trichlorobenzeen bij 25 °C infunctie van de tijd bij een

blootstellingsconcentratie van 1 g.g.1'1
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LC50 based critical body residues forTCB in sheepshead minnow
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Figuur 33. De op de LCHgebaseerde kritische lichcamsresidues voor 1,2,4-trichloro-

benzeen bij sheepshead minnow
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7. BESLUIT

De accumulatie en toxiciteit van 1,2,4-trichlorobenzeen is niet afhankelijk van de gegeven
omstandigheden voor de vis die in het kader van deze studie werden onderzocht. Voor
pentachlorofenol is de situatie minder éénduidig. Hoewel het duidelijk is dat de speciatie een
belangrijke invioed heeft op de accumulatie en toxiciteit van pentachlorofenol, kunnen de
effecten niet volledig voorspeld worden op basis van de veranderingen in speciatie.
Verschillen in fysiologische conditie van de vissen bij de onderscheiden
acclimatisatieomstandigheden spelen hier mogelijk een rol. Het is dan echter niet duidelijk
waarom dit een rol zou spelen bij pentachlorofenol en niet bij 1,2,4-trichlorobenzeen. Het
is echter wel zo dat bij speciérende verbindingen de speciatie binnenin het organisme een rol
zal spelen, dit in tegenstelling met een niet-speciérende verbinding. Een andere belangrijke
waarneming is het verschil dat bestaat tussen het effect van speciatie op de octanol-water
distributiecoéfficiént, de toxiciteit en de bioconcentratiefactor. In het eerste geval draagt de
vorming van zoutcomplexen bij tot een verhoging van de distributiecoéfficiénten, in de twee
laatste gevallen heeft de vorming van zoutcomplexen geen significante invioed en moet
rekening gehouden worden met de bijdrage van de gedissocieerde vorm. De vorming van
zoutcomplexen resulteert dus waarschijnlijk niet in een verhoging van de accumulatie en
toxiciteit van de stof. De vorming van zoutcomplexen met stijgende saliniteit gaat gepaard
met een proportionele daling van de activiteiten van de ongedissocieerde vorm. Daar deze
vorm makkelijker wordt opgenomen dan de zoutcomplexen, daalt de accumulatie en toxiciteit

met stijgende saliniteit.

In sommige omstandigheden is het effect van de saliniteit zeer duidelijk, maar echter nooit
groter dan een factor tien. In het geval van pentachlorofenol heeft de verandering van de
zuurtegraad een veel sterker effect dan de verandering van de saliniteit. Algemeen is de
sterkte en richting afhankelijk van het effect van de zuurtegraad en de saliniteit op de
speciatie van de component. Zo zal bij een zwak zure verbinding met een hogere pKadan
pentachlorofenol het effect van de pH niet zo groot zijn ais dat nu het geval is. Componenten
met grotere associatieconstanten voor alkali- en aardalkalimetalen zullen dan weer in
belangrijkere mate zoutcomplexen vormen dan pentachlorofenol, waardoor de invloed van

de saliniteit belangrijker kan worden. Algemeen is echter bekend dat voor dissocieerbare
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verbindingen de invloed van de zuurtegraad op de accumulatie en de toxiciteit veel groter en
dus belangrijker is dan de invloed van de saliniteit. Bovendien tonen de resultaten aan dat
enkel de ongedissocieerde vorm op een significante wijze bijdraagt tot de toxiciteit.
Daarenboven gaat een stijging van de saliniteit gepaard met een stijging van de ionische
sterkte, waardoor de activiteitscoéfficiénten van de species veranderen. Voor de neutrale
species zijn deze effecten klein maar voor de geladen species kunnen ze, afhankelijk van de

lading, resulteren in een vrij sterke daling van de activiteit.

Bij de beoordeling van de effecten van de zuurtegraad en de saliniteit, moet ook rekening
gehouden worden met het feit dat de experimenten uitgevoerd werden met geacclimatiseerde
vissen en met de invloed van de pH en de saliniteit op de fysiologische conditie. Dit hangt
in belangrijke mate af van de structurele en functionele organisatie van het organisme

(poikilosmotisch stenohalien of euryhalien, homo-osmotisch stenohalien of euryhalien).

Algemeen kan gesteld worden dat de stijging van de saliniteit eerder zal leiden tot de afname
van de accumulatie en toxiciteit van een component dan tot een verhoging. Dit betekent dat
men in sommige gevallen de normen die gehanteerd worden voor zoet water zou kunnen
verzwakken voor zee water. De berekening van deze nieuwe normen voor dissocieerbare
verbindingen kan dan gebaseerd worden op de te verwachten veranderingen in de speciatie
van de component. Daar er echter gestreefd wordt naar het minimaliseren van de vervuiling
van aquatische ecosystemen, lijkt het niet aangewezen om andere normen te hanteren voor

zout dan voor zoet water.
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BIJLAGE 1. Accumulatie van diquat in functie van de tijd
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BIJLAGE 2. Concentratie van diquat in het water in functie van de tijd
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