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Sammanfattning 
 

På uppdrag av Projekt ”Hav möter Land” har Kemakta tagit fram kriterier för 
bedömning av halter av organiska tennföreningar, Irgarol (cybutryne) och diuron. 
Målsättningen är att dessa kriterier ska kunna användas för att göra miljömässiga 
bedömningar av framförallt mindre muddringsprojekt. 

De framtagna kriterierna täcker in klassificering som farligt avfall, riktvärden för 
förorenad mark, nivåer som motsvarar mindre än ringa risk samt ringa risk, nivåer 
för uppläggning av massor på en deponi för inert, icke-farligt respektive farligt 
avfall. I de flesta fall har kriterier både för totalhalt och lakbar mängd tagits fram. 

Metodiken för framtagning av bedömningsgrunderna bygger på den metodik som i 
olika sammanhang tagits fram för bedömning av avfall och förorenad mark av 
Naturvårdsverket, Avfall Sverige samt inom EU. För beräkningarna har ämnesdata 
samlats in för de aktuella ämnena från EU:s arbete med kemikalieklassificering 
samt riskbedömningar genomförda av WHO, nationella och regionala 
miljömyndigheter och forskningsinstitut.  

Rapporten är framtagen av Hav möter Lands temagrupp Miljögifter och muddring 
under ledning av Per-Olof Samuelsson.  
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1. Inledning 
I Projekt ”Hav möter Land” samarbetar organisationer från Sverige, Norge och 

Danmark i frågor rörande klimat, vatten och samhällsplanering för Kattegatt och 

Skagerak. En temagrupp inom ”Hav möter Land” arbetar med att ta fram en 

samsyn och gemensamma riktlinjer för muddring, dumpning och omhändertagande 

av muddermassor. Gruppen har konstaterat att det saknas riktlinjer för ämnen som 

är vanligt förekommande i muddermassor; tributyltenn (TBT), Irgarol och diuron.  

Kemakta Konsult har lång erfarenhet av att ta fram bedömningsgrunder och 

riktvärden för föroreningar i olika typer av massor och har därför fått i uppdrag 

från Projekt ”Hav möter Land” att ta fram kriterier för bedömning av halter av 

TBT, Irgarol och diuron i muddermassor som omhändertas på land.  

1.1. Syfte och omfattning 
Syftet med uppdraget är att ta fram material till stöd för kommuner, entreprenörer 

och konsulter i samband med muddring och uppläggning av muddermassor på 

land. Målsättningen är att ta fram riktvärden som kan användas för att göra 

miljömässiga bedömningar av framförallt mindre muddringsprojekt. De fråge-

ställningar som temagruppen definierat omfattar att ta fram haltnivåer för 

tributyltenn, Irgarol och diuron för följande situationer: 

1. Klassificering av muddermassor som farligt avfall utifrån avfallsdirektivet 

(2008/98/EG) och avfallsförordningen (2011:927) 

2. Riktvärden för förorenad mark motsvarande känslig och mindre känslig 

markanvändning  

3. Nivåer som motsvarar mindre än ringa risk för muddermassor som används 

för anläggningsändamål 

4. Nivåer för ett scenario för uppläggning eller nyttiggörande av mudder-

massor som utgår från ett standardiserat C-ärende (ringa risk) 

5. Nivåer för uppläggning av massor på en deponi för inert avfall  

6. Nivåer för uppläggning av massor på en deponi för icke-farligt avfall 

7. Nivåer för uppläggning av massor på en deponi för farligt avfall 

För haltnivåerna 3 till 7 anges haltnivåer både för lakbarhet och för totalhalt.  

Nedbrytningsprodukterna till TBT (DBT och MBT) samt även nedbrytnings-

produkter till Irgarol och diuron har inkluderats när det ansetts befogat.  
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2. Metodik för framtagning av kriterier 
De kriterier som tagits fram bygger på metodik utarbetad för bedömning av avfall 

och förorenad mark som i viss mån anpassats för de speciella förutsättningarna 

med upplagda muddermassor.  

Olika bedömningsmetoder används för avfall och förorenad mark. För avfall 

används dessutom något olika bedömningsmetoder för deponering av avfall och för 

återanvändning av avfall.  I figur 2.1 redovisas hur de olika kriterierna som 

används förhåller sig till varandra. 

 

 

Figur 2.1 Beskrivning av olika nivåer för deponering av avfall respektive användning av 
avfall för anläggningsändamål.  

Två olika typer av kriterier har tagits fram; för nivåer på lakbarhet samt på nivåer 

för totalhalt. I tabell 2.1 sammanfattas vilka kriterier som tagits för olika typer av 

hantering av muddermassor. En mer utförlig beskrivning ges i avsnitt 2.1 till 2.6. 

2.1. Klassificering som farligt avfall 
Klassificering av förorenade massor enligt avfallsdirektivet (2008/98/EG) och 

avfallsförordningen (2011:927) bygger på den metodik som används för kemikalie-

klassning enligt CLP-förordningen (EG) nr 1272/2008. Den klassificering av 

ämnenas farliga egenskaper som gjorts baserar sig på den metodik som tagits fram 

i Avfall Sveriges Rapport 2007:01 (Avfall Sverige, 2007). Tributyltenn och diuron 

har klassificerat enligt CLP-förordningen. För klassificering av de miljöfarliga 

egenskaperna används i CLP-förordningen multiplikationsfaktorer (M-faktorer), se 

faktaruta i avsnitt 3.3. I projektet har en genomgång gjorts av de ekotoxikologiska 

data som tagits fram för miljökvalitetsnormer enligt vattendirektivet i syfte att 

bedöma om de M-faktorer som används i kemikalielagstiftningen är relevanta för 

klassificering av muddermassor som farligt avfall. 

För Irgarol finns bara förslag på klassificering enligt kemikalielagstiftningen, 

därför har klassningen i denna rapport gjorts utifrån data från toxicitetstester och 

den metodik som anges i CLP-förordningen. Beräkning av gränser för vad som 

skulle betraktas som farligt avfall följer den metodik som tagits fram av  

Avfall Sverige. 



   

– 11 – 

Tabell 2.1 Sammanfattning av de kriterier som är relevanta för hantering av 
muddermassor samt en kortfattad beskrivning av använd metodik. 

Kriterie Nivå för lakbarhet Nivå för totalhalt 

Nivå för farligt avfall Inget Beräknat utifrån kemikalie-
klassificeringen i CLP-
förordningen (EG/1272/2008) 
enligt metodik föreslagen av 
Avfall Sverige. 

Riktvärden förorenad 
mark 

Inget Beräknat för: 
- Känslig markanvändning (KM) 
- Mindre känslig markanvänd-
ning (MKM) 

Enligt Naturvårdsverket, 2007. 

Återvinning av avfall 
Mindre än ringa risk 

Enligt Naturvårdsverkets 
Handbok 2010:1 

Grundvatten och ytvatten 

Enligt Naturvårdsverkets 
Handbok 2010:1 

Modifierat KM-scenario 

Återvinning av avfall 
Ringa risk (C-ärende) 

Modifierat från NV:s 
Handbok. Grundvatten och 
ytvatten  

Risk för lakning 
Risk för exponering av 
människor och miljö. Modifierat 
MKM-scenario.  

Inert avfall Modifierat från EU:s TAC-
modell för acceptanskriterier. 
Grundvatten och ytvatten  

Risk för lakning 
 

Icke-farligt avfall Modifierat från EU:s TAC-
modell för acceptanskriterier. 
Grundvatten och ytvatten  

Risk för lakning 

 

Farligt avfall Modifierat från EU:s TAC-
modell för acceptanskriterier. 
Grundvatten och ytvatten  

Risk för lakning 

 

 

2.2. Riktvärden för förorenad mark 
Riktvärden för förorenad mark vid känslig och mindre känslig markanvändning har 

tagits fram enligt den metodik som presenteras i Naturvårdsverkets rapport NV 

5976 (Naturvårdsverket, 2009). Metodiken för beräkning av riktvärden bygger på 

att hänsyn tas till både hälso- och miljörisker kopplade till ett förorenat område. 

För såväl hälso- som miljörisker inkluderas direkta effekter till följd av direkt 

kontakt med den förorenade jorden samt indirekta effekter som kan uppstå på 

grund av spridning av föroreningar. I riktvärdesmodellen görs beräkning av 

hälsoriskbaserat riktvärde, riktvärde för skydd av markmiljön och riktvärde för 

skydd mot spridning till grundvatten respektive ytvatten separat. Ett slutligt 

riktvärde väljs sedan som det lägsta av de framräknade värdena.  

Riktvärdena anger den föroreningshalt under vilken risken för negativa effekter på 

människor, miljö eller naturresurser normalt är acceptabel i efterbehandlings-

sammanhang. Som underlag för riktvärdena har grundläggande fysikalisk-kemiska, 

toxikologiska och ekotoxikologiska data tagits fram för de aktuella ämnena.  
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2.3. Nivå för mindre än ringa risk 
Användning av avfall för anläggningsändamål regleras i miljölagstiftningen. Om 

föroreningsrisken är mindre än ringa behöver inte användning av avfall anmälas. 

De nivåer som anges ger en vägledning för bedömning om risken är mindre än 

ringa. 

 

 

 

Figur 2.2 Förutsättningar för beräkning av nivå för mindre än ringa risk (fri användning).  

Framtagning av nivåer för fri användning har gjorts enligt den metodik som presen-

teras i Naturvårdsverkets Handbok 2010:1 ”Återvinning av avfall i anläggnings-

arbeten”. För detta krävs samma grundläggande data som för framtagning av 

riktvärden i mark, men även viss information om lak- och spridningsegenskaper. 

Nivåerna presenteras på två sätt: totalhaltskriterier för skydd av hälsa och mark-

miljö samt lakbarhetskriterier för skydd av grundvatten och ytvatten. Beräk-

ningarna av totalhaltskriterier för skydd av hälsa och miljö bygger på samma 

grundläggande data som för framtagning av riktvärden i mark, men med strängare 

krav på skydd av markmiljön.  

Lakbarhetskriterierna i Naturvårdsverkets handbok bygger på den modell som 

används som underlag för gränsvärden för deponering av avfall. De 

beräkningsscenarier som används har dock anpassats till två alternativ för 

användning:  

 Generell användning 

 Användning i täckskikt på en deponi 

I denna rapport har nivåer enbart tagits fram för generell användning av massorna. 

2.4. Nivåer för standardiserat C-ärende - ringa risk 
Haltnivåer har tagits fram som kan vara stöd för bedömning av prövningsnivå, dvs. 

om verksamheten kan anses utgöra ett anmälningsärende (C-ärende) eller ett 

tillståndsärende (B-ärende). I detta fall är bedömningen i viss mån specifik för 

platsen och anläggningen. Därför har ett vägledande standardiserat scenario 

definieras. Utgångspunkten är uppläggning av en mindre mängd muddermassor 

(1000 m
3
) strandnära innanför en spont, på en tät botten och under ett täckskikt.  
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Figur 2.3 Förutsättningar för beräkning av nivå för ringa risk (C-ärende).  

Muddermassorna har antagits uppta en yta av 100x10 meter och ha en mäktighet på 

1 meter. Torrdensiteten på de upplagrade sedimenten antas vara 1500 kg/m
3
. Två 

alternativa utformningar har beaktats. I det ena fallet antas täckningen motsvara 

kraven för en deponi för icke farligt avfall, vilket ger en vattenströmning genom 

muddermassorna på 50 mm/år. I det andra fallet antas täckningen vara mindre 

kvalificerad med en vattenströmning på 200 mm/år. Under muddermassorna antas 

finnas en 1 meter mäktig grundvattenakvifer med ett flöde på 10 m
3
/m

2
, år. 

Uppläggningen sker vid ett ytvatten med ett flöde på 1 miljoner m
3
/år (0,03 m

3
/s). I 

övrigt är utgångspunkten den ämnesinformation som krävs för att ta fram 

haltnivåer för återanvändning.  

Nivåer har tagits fram både som totalhaltsnivåer och som nivåer för utlakad mängd. 

De nivåer som ges för totalhalt är framtagna med flera syften och redovisas som tre 

separata värdena: risk för exponering av människor, risk för markmiljön samt risk 

för lakning som påverkar grundvatten eller ytvatten. De totalhaltsvärden för lak-

ning som tagits fram är tänkta att användas för en första jämförelse med uppmätta 

totalhalter för att avgöra om risker finns för en betydande lakning och om det är 

motiverat att genomföra lakförsök. De värden som är framtagna för exponering av 

människor och skydd av markmiljön är tänkta att använda som stöd för bedömning 

av risker vid direkt kontakt med de upplagda muddermassorna. De förutsättningar 

som används motsvarar de som gäller för beräkning av riktvärden vid mindre 

känslig markanvändning (MKM). Yta och djup för de upplagda muddermassorna 

har dock anpassats till de som antagits för det standardiserade C-ärendet. Plats-

specifika krav och förutsättningar kan dock innebära att andra exponerings-

förhållanden och andra krav på skydd av markmiljön.  

De nivåer för utlakad mängd som tagits fram utgår från den metodik som redovisas 

i för Naturvårdsverkets Handbok för återvinning av avfall i anläggningsarbeten 

(Naturvårdsverket 2010). Kontrollpunkten för skydd av grundvatten antas ligga 

direkt nedströms de upplagda muddermassorna. 

2.5. Nivå för inert avfall  
Totalhaltsnivåer för inert avfall har inte beräknats för skydd av hälsa eller mark-

miljö utan endast med hänsyn till skydd av grundvatten och ytvatten. Orsaken till 

detta är att muddermassorna i detta fall kommer att utgöra avfall som läggs på en 

deponi med de speciella regler och skyddskrav som detta medför. Halterna har 
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beräknats med den modell för lakning av föroreningar som ingår i Naturvårds-

verkets beräkningsverktyg för riktvärden i mark. 

 

Figur 2.4 Förutsättningar för beräkning av nivå för deponi för inert avfall.  

Haltnivåer som skulle motsvara vilken lakning som skulle accepteras i en deponi 

för inert avfall har beräknats med samma förutsättningar som användes vid 

framtagning av gränsvärden för deponering (EU, 2003a; Naturvårdsverket, 2004) 

enligt den metodik som beskrivs i Elert och Yesilova (2008). Data för antagen 

deponi har tagits från (Hjelmar et al., 2001) med vissa modifikationer. I EU:s 

underlagsmaterial antas deponins storlek vara 150 x 150 m med en höjd av 10 m. 

Detta är en orealistiskt stor deponin för muddermassor från småbåtshamnar. Istället 

antas en storlek på 50 x 50 m och en höjd på 4 m, motsvarande en total volym på 

10 000 m
3
. Infiltrationen antas vara 200 mm/år. Vattenströmningen under deponin 

antas vara 6 m
3
/m

2
år. Akviferens mäktighet antas vara 5 meter. Grundvattnet 

skyddas i en punkt direkt nedströms deponin (transporttid för lakvatten 1 år). Även 

lakkriterier för skydd av ytvatten har beräknats även om detta inte ingår i den 

ursprungliga modellen som användes av EU. Här räknas med utspädning i ett 

vattendrag med ett medelflöde på 3 miljoner m
3
/år (0,1 m

3
/s).  

2.6. Nivå för icke-farligt avfall 
I deponeringsföreskrifterna (NFS 2004:10) ges inga gränsvärden för lakning av 

icke-farligt avfall som läggs på en deponi för icke-farligt avfall. De lakkriterier 

som anges i 30 § i föreskrifterna gäller för deponering av icke reaktivt farligt avfall 

på en deponi för icke-farligt avfall (samt för icke-farligt avfall för det fall det 

samdeponeras med farligt avfall).  

För ändamålet med denna rapport, kriterier för deponering av muddermassor, ser vi 

det dock som angeläget att ta fram haltnivåer även för massor som klassas som 

icke-farligt avfall. Därför har nivåer tagits fram för totalhalt och för lakbar halt. 

På samma sätt som för inert avfall har totalhaltsnivåer beräknats endast med 

hänsyn till skydd av grundvatten och ytvatten. De krav som finns skydd av hälsa 

och markmiljö förutsätts täckas av de regler och skyddskrav som gäller vid 

hantering och deponering av avfall.  
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Figur 2.5 Förutsättningar för beräkning av nivå för deponi för icke-farligt avfall.  

Haltnivåer för lakning har beräknats med samma förutsättningar som används vid 

framtagning av gränsvärden för deponering (EU, 2003a; Naturvårdsverket, 2004) 

enligt den metodik som beskrivs i Elert och Yesilova (2008). Data för deponis 

utformning har tagits från (Hjelmar et al., 2006) med vissa modifikationer. 

Deponins storlek antas vara mindre än i EU:s underlagsberäkningar, 50 x 50 m 

med en höjd av 4 m, vilket bedömts vara mer rimligt för mindre mudderprojekt. 

Infiltrationen antas vara 50 mm/år. Vattenströmningen under deponin antas vara 6 

m
3
/m

2
år. Akviferens mäktighet antas vara 5 meter. Grundvattnet skyddas i en punkt 

200 meter nedströms deponin (transporttid för lakvatten 50 år). Även lakkriterier 

för skydd av ytvatten har beräknats även om detta inte ingår i EU:s ursprungliga 

modell. Här räknas med utspädning i ett vattendrag med ett medelflöde på 3 

miljoner m
3
/år (0,1 m

3
/s). 

2.7. Nivå för farligt avfall 
Deponeringsföreskrifterna (NFS 2004:10) ger gränsvärden för maximal utlakning 

av farligt avfall som läggs på en deponi för farligt avfall. Om dessa gränsvärden 

överskrids måste avfallet behandlas genom exempelvis stabilisering eller solidi-

fiering så att gränsvärdet underskrids.  

I denna rapport har nivåer för lakning av farligt avfall beräknat på samma sätt som 

för icke-farligt avfall (avsnitt 2.6) med undantag att infiltrationen genom täck-

skiktet antas vara 5 mm/år och transporttiden för lakvatten antas vara 200 år.  
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3. Tributyltenn 
Organiska tennföreningar som tributyltenn (TBT) har använts som biocid för en 

rad ändamål, framförallt som tillsats i båtbottenfärger för att förhindra påväxt av 

alger och havstulpaner. Båtbottenfärger med TBT började användas under 1960-

talet, vilket orsakat en omfattande spridning i den marina miljön. Organiska tenn-

föreningar finns i alla nivåer i det marina ekosystemet. I slutet av 1970-talet 

började de första negativa effekterna på miljön att noteras och sedan mitten på 

1980-talet är användningen av TBT-färger förbjuden på mindre båtar. I Sverige 

infördes användningsförbud på småbåtar 1989, men färgerna var fortfarande 

tillåtna på större båtar och fartyg i oceantrafik. Från juli 2003 är all användning av 

dessa färger förbjuden på fartyg registrerade i EU:s medlemsstater. Den inter-

nationella sjöfartsorganisationen (IMO) har antagit en bindande konvention som 

förbjuder användningen av organiska tennföreningar i båtbottenfärger. 

Konventionen trädde i kraft 2008.  

3.1. Egenskaper 
En sammanställning av olika egenskaper för organiska tennföreningar har gjorts. 

Genomgången har framför allt hittat data för följande föreningar: 

Tributyltenn (katjon) TBT CAS 36643-28-4 

Tributyltennhydrid  TBTH CAS 688-73-3 

Tributyltennklorid  TBTCl CAS 1461-22-9 

Bis(tributyltenn)oxid  TBTO   CAS 56-35-9 

Trifenyltenn (katjon) TPT CAS 892-20-6 

 

Dibutylten (katjon) DBT CAS 1002-53-5 

Dibutyltenndiklorid DBTCl CAS 683-18-1 

Monobutyltenntriklorid MBT CAS 1118-46-3 

Monobutyltennoxid  MBTO CAS 2273-43-0 

En sammanställning av de värden som använts för beräkning av 

bedömningsgrunderna ges i tabell 3.2. 

3.1.1. Fysikalisk-kemiska 

Halter av tennorganiska föreningar kan anges som halt av katjonen, halt av 

föreningen eller halt tenn. Det är inte alltid helt klart vilken enhet som använts. I 

denna rapport anges halter som katjon om inte annat anges.  

Tributyltenn 

Tributyltenn förekommer som hydrid, oxid samt i förening med andra oorganiska 

och organiska ämnen. Vanligast förekommande i preparat har varit tributyl-

tennoxid. Vattenlösligheten ligger i storleksordningen 4 till 30 mg/l. I vatten sker 

en hydrolys av de tennorganiska föreningarna som uppträder som svaga syror. 
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Specieringen i vattnet blir därmed pH-beroende. Vid pH under 6,5 är jonformen 

dominerande specie (TBT
+
), medan vid högre pH förekommer neutrala komplex 

såsom tributyltennhydroxid och tributyltennkarbonat (Champ och Seligman, 1996). 

I havsvatten förväntas TBT huvudsakligen förekomma som neutrala komplex och 

fastläggningen styras av hydrofoba reaktioner. Höga kloridhalter kan gynna 

bildningen av kloridkomplex. Detta innebär att sorptionen kan beskrivas med en 

fördelningsfaktor för organiskt kol, Koc. Genom att multiplicera Koc-värden med 

andelen organiskt kol, foc, kan fördelningsfaktorn (Kd-värdet) beräknas.  

 

Rapporterade värden för Koc för tributyltenn i naturliga sediment ligger i storleks-

ordningen 30 000 – 500 000 l/kg och rapporterade Kd-värden i storleksordningen 

100 – 25 000 l/kg (Cornelis et al., 2005). I sediment som läggs upp på land sker 

kemiska förändringar, bland annat en sänkning av pH på grund av sulfidoxidation. 

Om pH sjunker tillräckligt lågt kan TBT övergå i jonform, vilket innebär att 

fördelningsfaktorn för organiskt kol inte längre är lämplig att använda. Högst 

sorption har rapporterats vid neutrala pH (pH 6 – 8), medan bindningen minskar 

vid både lägre och högre pH (Pynaert och Spelers, 2005). Lakbarheten kan vara 

hög vid pH större än 10, vilket bland annat noterats vid försök med cement-

ingjutning av sediment (Lahtinen et al., 2007).  

Förutom pH, organiskt innehåll och lerinnehåll i sedimenten så påverkas fast-

läggningen även av saliniteten. Sambandet är komplext och påverkas också av 

övriga faktorer som pH. Vid låga pH där TBT är i jonform sker en lägre adsorption 

vid högre salthalter på grund av konkurrens om adsorptionsplatserna. När pH är 

högre och fastläggningen styrs av hydrofoba reaktioner är pH-effekten mindre 

entydig. Vid höga salthalter kan en större fastläggning förväntas på grund av 

utsaltning (den ökade jonstyrkan gör att jämvikten förskjuts mot den organiska 

fasen), men denna effekt har dock inte alltid noterats (Cornelis et al., 2005). 

   
                                    

                                
  

  
  ⁄

  
 ⁄
 
 

  
 

           

Faktaruta Kd-värden 

Fastläggningen av föroreningar i fasta material som jord och sediment brukar 
beskrivas med en fördelningsfaktor (Kd-värde). Kd-värdet kan användas både 
för att beskriva utlakning från förorenade massor och fastläggning av förorening 
som transporteras i marken. 

Ju högre Kd-värde desto mer av föroreningen finns bunden i den fasta fasen, 
dvs. ett högt Kd-värde ger hög fastläggning och låg utlakning. 

För organiska ämnen är fastläggningen kraftigt beroende av halten organiskt 
kol i marken eller sedimentet (foc). Inom ett stort intervall är fastläggningen 
proportionell mot halten organiskt kol.  Kd-värdet kan då beräknas som: 

Koc = är ämnets förmåga att bindas till organiskt kol (l/kg) 

Koc kan bestämmas experimentellt, men även beräknas från hur ämnet fördelar 
sig mellan vatten och oktanol (Kow). 
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För beräkningarna valdes ett Kow-värde på 12600 l/kg och Koc-värde på 8090 l/kg 

(USEPA, 2011). Vid 2 % organiskt kol i materialet ger det ett Kd-värde på 162 

l/kg. 

Henrys konstant för TBT varierar beroende den kemiska formen. Värden 

rapporterade för den dimensionslösa Henrys konstant för TBTCl varierar mellan 

0,06 och 3,12. För beräkningarna används ett värde på 0,23 från RIVM (2012a). 

Dibutyltenn och monobutyltenn 

Genom dealkylering av tributyltenn bildas nedbrytningsprodukterna dibutyltenn 

(DBT) och monobutyltenn (MBT). DBT och MBT förekommer vanligen i lägre 

halter i sediment än TBT, men kan i vissa fall dominera den totala halten. Ned-

brytning sker betydligt långsammare i sediment än i vatten och halveringstiden har 

uppskattats till flera år. Nedbrytningsprodukterna har högre löslighet (för DBT 

uppmätt till 92 mg/l, för MBT beräknat till 70 000 mg/l) och lägre bindning till 

organiskt material (lägre Koc och Kow). RIVM (2012a) anger ett Koc på 42 000 l/kg, 

men värden för jordar och sediment med låg halt organiskt material indikerar ett 

Koc på ca 5000 l/kg. 

Experimentella bestämningar av Kd-värden visar att fastläggningen av DBT och 

MBT är lägre än för TBT, även om undantag förekommer (RIVM, 2012a; Cornelis 

et al., 2005).  

Värden rapporterad för Henrys konstant (dimensionslöst) för DBT varierar mellan 

0,0006 (RIVM, 2012a) och 0,074 (USEPA, 2011). I beräkningarna används värdet 

från USEPA.  

Betydligt mindre information finns tillgängligt för MBT. Rapporterade Kow-värden 

är låga, 2,6 l/kg. Beräkningar med EPI Suite (USEPA, 2011) ger ett Koc på mellan 

2,5 och 285 l/kg. Om Kd-värdet beräknas med hjälp av dessa Koc-värden och halten 

organiskt kol i jorden erhålls mycket låga värden. MBT har dock en betydande 

sorption även till mineralytor, därför har ett konstant Kd-värde på 10 l/kg använts. 

Henrys konstant (dimensionslöst) har beräknats till 0,00026 (USEPA, 2011). 

Lakförsök 

De lakförsök som genomförts på sediment från Mjösund indikerar ett Kd-värde 

kring 200 l/kg för TBT (Eriksson, 2012). För DBT erhölls ett Kd-värde på drygt 

300 l/kg och för MBT ca 10 l/kg, vilket är i linje med de värden som hittats i 

litteraturen. Halten organiskt tenn i det lakade provet var mycket hög, TBT 885 

µg/kg TS och DBT 271 µg/kg TS. 

I lakförsök genomförda på sediment från Oskarshamns hamn erhölls högre Kd-

värden: ca 2000 l/kg för TBT och 10 000 l/kg för DBT. Halterna av TBT i 

sedimenten var i detta fall 550 µg/kg TS och DBT 140 µg/kg TS. 

De Kd-värden som valts för beräkningarna ligger i nivå med de som uppmätts i 

försöken med sedimenten från Mjösund.  

3.1.2. Toxikologiska data 

Tolerabelt dagligt intag 

TBT är ett hormonstörande ämne och uppvisar komplexa toxiska effekter för 

gnagare. Toxiska effekter på reproduktion och utveckling för gnagare uppkommer 

vid relativt låga doser (c:a 1 mg per kg kroppsvikt och dag). Den europeiska 
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livsmedelsmyndigheten (EFSA) har tagit fram ett tolerabelt dagligt intag (TDI) på 

0,25 µg/kg och dag för TBTO. Värdet baserar sig på en nivå där inga negativa 

immunotoxikologiska effekter uppkommer (NOAEL) vid kroniska försök på 0,025 

mg/kg,dag samt en osäkerhetsfaktor på 100 (EFSA, 2004). Eftersom de andra 

tributyltennföreningarna samt dibutyltenn, trifenyltenn och dioktyltenn har 

liknande effekter har EFSA valt att använda detta värde för alla dessa tenn-

organiska föreningar. USEPA anger en referensdos (RfD) för TBTO på 0,3 µg/kg 

kroppsvikt och dag (IRIS, 1997).  

Mycket lite information finns för monobutyltenn. Enligt WHO (2006) kan inga 

säkra långtidsvärden anges för mono- och disubstituerade metyl-, butyl- och 

oktylföreningar. För medellång exponering ges värden för mono- och dimetyltenn 

(1,2 µg/kg kroppsvikt och dag) samt för dibutyltenn (3 µg/kg kroppsvikt och dag). 

I båda fallen beräknats som kloridföreningar. Inga värden ges för monobutyltenn.   

Miljöstyrelsen (2006) refererar ett TDI-värde för MBT från EU:s vetenskapliga 

kommitté för toxicitet, ekotoxicitet och miljö (CSTEE, 2003) som anger ett värde 

på 0,5 µg Sn/kg kroppsvikt och dag, motsvarande 0,75 µg MBT/kg kroppsvikt och 

dag.  Detta värde har använts för MBT i beräkningarna i denna rapport.  

Det huvudsakliga intaget uppkommer genom intag av fisk och skaldjur. Beräk-

ningar baserade på konsumtionen av fisk och skaldjur i Norge indikerar att medel-

värdet av det kombinerade intaget av TBT, DBT och TPT motsvarar ca 33 % av 

TDI-värdet och medianintaget ca 7 %. För storkonsumenter av fiskprodukter upp-

skattas intaget kunna motsvara 70 % av TDI (EFSA, 2004). För beräkning av rikt-

värden antas en bakgrundsexponering motsvarande 50% av det tolerabla dagliga 

intaget enligt standardmetoden för de generella riktvärdena (Naturvårdsverket, 

2009). 

Dricksvattennormer 

WHO publicerade 2003 en dricksvattennorm för TBTO på 2 µg/l baserat på samma 

TDI-värde som EFSA anger (WHO, 2003). Värden finns inte med i senare versio-

ner av WHO:s normer på grund av att ämnet mer sällan påträffas i dricksvatten 

(WHO, 2007). Organiska tennföreningar är bekämpningsmedel, vilket innebär att 

EU:s och Livsmedelsverkets generella riktvärde på 0,1 µg/l för enskilda bekämp-

ningsmedel skulle kunna vara tillämpligt. 

För beräkning av riktvärden har vi valt att använda halva WHO:s dricksvatten-

norm, dvs. 1 µg/l. Samma värde används också för DBT eftersom detta ämne har 

samma TDI-värde. MBT som har ett tre gånger högre TDI-värde används ett 

haltkriterium för grundvatten på 3 µg/l.  

3.1.3. Ekotoxikologiska data för mark 

En begränsad mängd ekotoxikologiska data för marklevande organismer finns för 

TBT. Mikroorganismer verkar vara mindre känslig för TBT och marklevande djur 

(ryggradslösa) verkar vara minst känsliga.  

I en sammanställning av Cornelis et al. (2005) rapporterades data för påverkan av 

TBT-klorid på tre markprocesser, hoppstjärtar, daggmask och två växter (raps och 

havre). Tre typer av jord testades och generellt var toxiciteten högst i sandjordar 

och lägst i lerjord. Den känsligaste markprocessen verkar vara NH4-oxidation 

(nitrifikation), med en EC50 för sandjord på 12,5 mg/kg TS och för lerjord på 207 

mg/kg TS. Det lägsta EC50-värdet för växter och marklevande djur var 1,5 mg/kg 
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TS, för sandjord och daggmask. I siltjord och lerjord var EC50-värdena för 

daggmask 3,9 respektive 3,6 mg/kg TS. Det är oklart vilken effekt dessa EC50-

värden avser. 

 

Påverkan av TBT (som TBT-klorid) på överlevnad och reproduktion i hoppstjärtar 

och enchytraeid maskar rapporterades i Norconsult (2002). NOEC-värdet för 

hoppstjärtar (Folsomia candida) var 1 mg/kg och EC10-värdet var 1,2 mg/kg. För 

enchytraeid maskar (E. crypticus) var NOEC-värdet 0,5 mg/kg och EC10-värdet 

0,19 mg/kg.  

Aquateam i Norge har för Klif gjort en genomgång av ekotoxikologiska data för 

organiska tennföreningar med fokus på jordlevande organismer (Aquateam, 2011). 

Det PNEC-värde som även används som ekotoxbaserat riktvärde beräknas från ett 

LOEC-värde för maskar på 0,3 mg/kg. Enligt EU:s regler divideras det med 2 för 

att uppskatta ett NOEC-värde. PNEC-värdet beräknas sedan med en osäkerhets-

faktor på 10, vilket ger ett PNEC för jord på 0,015 mg/kg TS.  

RIVM i Nederländerna har nyligen tagit fram förslag på riktvärden för DBT, TBT 

och TPT i vatten, sediment och markmiljö (RIVM, 2012a). RIVM använder i stort 

sett samma dataunderlag som Aquateam, men använder en något annan metodik. 

För TBT ges en maximal tillåtlig koncentration med hänsyn till direkta effekter 

(MPCsoil) på 0,24 mg/kg TS. MPC motsvarar det PNEC-värde som används i 

Norge. RIVM har beräknat de geometriska medelvärdet av NOEC/EC10 for olika 

grupper av arter. Det valda värdet baseras på värdet för den gruppen känsligaste 

gruppen, även i detta fall maskar. Denna nivå motsvarar skydd av 95 % av arterna. 

Faktaruta Ekotoxikologiska bedömningar 

Miljöeffekten av kemiska ämnen bedöms vanligen genom att utvärdera ekotoxi-
kologiska tester där organismer exponeras för olika halter i akuta eller kroniska 
tester. I akuta tester exponeras organismen under en kort tid av sin livstid och 
allvarliga effekter utvärderas, såsom till exempel död. I kroniska tester 
exponeras organismen under större delen av sin livcykel och effekter på till 
exempel tillväxt och reproduktion studeras. Tester utförs på olika organismer på 
olika nivå i näringskedjan. Resultatet av testerna anges som: 

 NOEC (no observed effect concentration), högsta halt där ingen effekt 
observerats 

 LOEC (lowest observed effect concentration), lägsta halt där en effekt 
observerats 

 EC50, halt där 50 procent av de testade organismerna uppvisar en respons 

 LC50, halt där 50 procent av de testade organismerna dör. 

Med hjälp av resultatet av testerna bestäms haltnivåer som ska skydda de 
flesta arter i ekosystemet. En metod är att dela det lägsta effektvärdet (NOEC, 
LOEC, EC50 eller LC50) från ett antal toxicitetstester med en osäkerhetsfaktor 
(till exempel 10, 100 eller 1000). Storleken på osäkerhetsfaktorn bestäms av 
tillgång och kvalitet på data. Om det finns en tillräckligt stor mängd 
toxikologiska data görs ofta statistiska utvärderingar. 

 

För ämnen som koncentreras i biologiskt material görs också en bedömning av 
vilka halter i vatten, jord eller sediment som kan leda till negativa effekter på 
grund av att ämnet ackumuleras i näringskedjan. 
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RIVM beräknar också ett värde som skyddar mot ackumulation i näringskedjan 

(Secondary Poisoning, MPCsecpois). Detta värde beräknas från det lägsta kroniska 

NOAEL-värdet för möss på 0,45 µg/kg kroppsvikt som omvandlats till en halt i 

föda på 0,004 µg/kg föda med en total osäkerhetsfaktor på 900. Med en 

biokoncentrationsfaktor på 3500 l/kg och ett Koc-värde på 32600 l/kg beräknas 

detta motsvara en halt i jorden på 2,3 ng/kg TS, dvs. 1/100 000 av värdet för 

direkta effekter. Värdet betecknas av RIVM som ett värsta fall. Som jämförelse 

använder EU data för råttor (NOAEL 0,34 mg/kg kroppsvikt och dag) för att 

beräkna MKN för vatten med hänsyn till ackumulation i näringskedjan (EU, 2005). 

Med detta värde och de osäkerhetsfaktorer som RIVM använder för att beräkna 

MPCsecpois för vatten skulle med samma antaganden om bioackumulation och Koc 

som ovan skulle detta motsvara en halt i jorden på ca 0,02 mg/kg TS.  

RIVM har också beräknat värden som innebär en allvarlig risk (SRC). För direkta 

effekter används det geometriska medelvärdet av kroniska toxicitetsdata för 

jordlevande organismer, vilket ger ett SRCsoil på 13 mg/kg TS. Det värde som utgår 

från ackumulation i näringskedjan, SRCsecpois, beräknas till 0,052 mg/kg TS, 

utgående för kroniska effekter på råtta, mus och fåglar. Även i detta fall är värdet 

för mus kraftigt styrande för det beräknade värdet. Om istället toxicitetsdata för 

råtta används skulle det ge ett SRCsecpois  på 1,3 mg/kg TS. 

För trifenyltenn (TPT) beräknar RIVM ett MPC-värde avseende direkta effekter på 

0,18 mg/kg TS. Det värde som tar hänsyn till bioackumulation (MPCsecpois) har 

beräknats till 0,004 mg/kg TS. Detta har beräknats utifrån en kronisk toxicitet för 

ett värsta fall (0,019 mg/kg föda från en ännu ej publicerad referens). Om istället 

det lägsta värdet som rapporteras i RIVM (2012) används (0,36 mg/kg föda) skulle 

det ge ett ca 20 gånger högre värde, dvs. 0,08 mg/kg TS. Värden för en allvarlig 

risk (SRC) beräknar RIVM till 68 mg/kg TS för direkta effekter och 0,24 mg/kg TS 

med hänsyn till bioackumulation.  

För dibutyltenn saknas data för markorganismer och RIVM använder vattendata 

och en jämviktsfördelning. Detta ger ett MPC-värde för direkta effekter på 0,37 

mg/kg TS. Värdet som beräknas med hänsyn till bioackumulation är högre, 3,8 

mg/kg TS, därför har 0,37 mg/kg TS använts som MPC-värde. Värden för en 

allvarlig risk (SRC) har beräknats till 123 mg/kg TS för direkta effekter och 28 

mg/kg TS med hänsyn till bioackumulation.  

Val av värden för markmiljö för beräkning av riktvärden 

I denna rapport har vi i utgått från det arbete RIVM genomfört. Det är den senaste 

publicerade rapporten som också har det mest omfattande dataunderlaget. De 

nederländska MPC-värden motsvarar ett skydd av 95 % skydd av arter och mot-

svarar det som används vid beräkning av haltgränser för fri användning av avfall i 

anläggningsbyggande. SRC-värdena motsvarar det 50 % skydd av arter som 

används för MKM. För markanvändning motsvarande KM använder man i 

Nederländerna oftast ett geometriskt medelvärde av MPC- och SRC-värdena. Detta 

ska motsvara ca 80% skydd av arter, det vill säga nära den nivå som används för 

KM i Sverige (75% skydd). Därför har det geometriska medelvärdet mellan 95% 

och 50% skydd använts för KM-värdena.  

Beräkningarna i RIVM (2012a) pekar på att bioackumulation är en viktig effekt för 

TBT och TPT samt i viss mån även för DBT. Osäkerheten i beräkningen av 

bioackumulationen är dock stor och mycket försiktiga antaganden har använts som 
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i många fall leder till mycket låga riktvärden. Det kan också noteras att RIVM inte 

tar hänsyn till sekundära effekter för de interventionsvärden som nyligen före-

slagits för förorenad mark (RIVM, 2012b). Vi har därför valt att göra vissa juste-

ringar av data. Dessa innebär bland annat att de mycket låga värden för effekter på 

möss inte har tagits med. De använda värdena redovisas i tabell 3.1. För mono-

butyltenn saknas information och samma värden som för dibutyltenn har använts. 

Tabell 3.1 Värden från RIVM (2012a) samt justerade värden för användning för beräkning 
av riktvärden mm.  

MPC (RIVM, 2012a) SRC (RIVM, 2012a) För beräkning av rikt-
(mg/kg TS) (mg/kg TS) värden, mm (mg/kg TS) 

 Direkt Bioack. Totalt Direkt Bioack. Totalt Skydd KM MKM 
95% 

TPT 0,18 0,08
a)

0,08 68 0,24 0,24 0,08 0,14 0,24 

TBT 0,24 0,02
b)

 0,02 13 1,3
c)

1,3 0,02 0,15 1,3 

DBT 0,37 3,8 0,37 123 28 28 0,4 3 30 

MBT - - - - - - 0,4 3 30 

a) Lägsta värde i RIVM (2012a). Opublicerade data ger 0,004 mg/kg TS.
b) Värde baserat på försök på råtta. Värde baserat på försök på möss är 2,3·10

-6
 mg/kg TS.

c) Värde baserat på försök på råtta. Värde baserat på möss 0,052 mg/kg TS.

3.1.4. Ekotoxikologiska data - ytvatten 

För ytvatten har EU beslutat om en miljökvalitetsnorm för årsmedelvärdet av 

tributyltenn på 0,2 ng/l (EU, 2008). Miljökvalitetsnormen för den maximala halten 

är 1,5 ng/l. I den miljöscreening som genomförts i svenska kustvatten uppmättes 

halter mellan 1 och 7 ng/l i både saltvatten och sötvattenmiljö med ett medianvärde 

på 3 ng/l (Sweco, 2009). Halterna visar på en stor variation under året. De halter 

som påträffas i svenska kustområden ligger i många fall klart över EU:s miljö-

kvalitetsnorm. Enligt Screeningdatabasen (IVL, 2012) är medianhalten av TBT i 

ytvattenproverna 1 ng/l, vilket också är rapporteringsgränsen för en stor andel av 

proverna. 90-percentilen av proverna ligger på 2 ng/l. För DBT är 90-percentilen 

4,4 ng/l och för MBT 33 ng/l. 

Kanada har satt ett provisoriskt ytvattenkvalitetsriktvärde för tributyltenn på 8 ng/l 

i sötvatten och 1 ng/l i marina vatten (CCME, 1999). För beräkningarna av 

riktvärdet för skydd av ytvatten har en halt på 0,5 ng/l använts motsvarande halva 

det kanadensiska riktvärdet för marina vatten. Motivet för att välja detta något 

högre värde för riktvärdesberäkningarna är att tributyltenn som kommer ut i 

vattenmiljön i stor utsträckning kommer att bindas i sedimenten. Detta tas inte 

hänsyn till i riktvärdesmodellen, vilket innebär att de halter som kan uppkomma i 

ytvatten från ett utsläpp kommer att överskattas. 

Environment Canada (2006) anger ett PNEC-värde på 0,13 µg/l för dibutyltenn. 

Internationella kommissionen för skydd av Rhen tagit fram miljökvalitetsstandard 

för skydd av miljön i ytvatten på 0,2 µg/l för DBT som klorid (ICBR, 2009), vilket 

motsvarar 0,15 µg/l av katjonen. Detta baserar sig på kronisk toxicitet för 

mollusker. Ett högre PNEC-värde har föreslagits av WHO (2006). Där anges ett 

värde på 1,5 µg/l baserat på akut toxicitet hos Daphnia. 



   

– 23 – 

För skydd av människor vid fiskkonsumtion har ICBR satt ett lägre värde, 0,09 

µg/l som dibutyltennklorid, vilket motsvarar 0,07 µg/l av DBT i katjonform. För 

beräkningarna används halva detta värde, 0,035 µg/l.  

För monobutyltenn saknas i stor utsträckning värden, men MBT bedöms vara 

väsentligt mindre toxiskt i vattenmiljön än TBT och DBT (California HERD, 

2003). WHO (2006) anger ett PNEC-värde på 25 µg/l baserat på akut toxicitet för 

Daphnia (EC50-värde med en osäkerhetsfaktor på 1000). Environment Canada 

(2006) anger ett PNEC-värde på 1,6 µg/l för MBT.  Halva detta värde (0,8 µg/l) 

används i beräkningarna för denna rapport. 

Tabell 3.2 Ämnesdata för organiska tennföreningar för beräkning av platsspecifika 
riktvärden. Referenser till data redovisas i bilaga 1.  

Parameter  Enhet  TBT DBT  MBT  

Kd-värde  l/kg  162 100 10 

Koc-värde  l/kg 8090 5000 285 

Kow-värde  l/kg  12600 363 2,6 

Henrys konstant  -  0,23 0,074 0,00026 

Biotillgänglighetsfaktor, oralt intag  -  1 1 1 

Tolerabelt dagligt intag, TDI  mg/(kg,dag)  0,00025 0,00025 0,00075 

Hudupptagsfaktor  -  0,25 0,25 0,25 

Biotillgänglighetsfaktor, hudupptag   -  1 1 1 

Biotillgänglighetsfaktor, inhalation   -  1 1 1 

Haltkriterium för skydd av 
grundvatten  

mg/l  0,001 0,001 0,003 

Biotillgänglighetsfaktor, intag av 
växter  

 -  1 1 1 

Biotillgänglighetsfaktor, intag av fisk   -  1 1 1 

Skydd av markmiljön, 95%-nivå mg/kg 0,02 0,4 0,4 

Skydd av markmiljön, KM-värde  mg/kg  0,15 3 3 

Skydd av markmiljön, MKM-värde  mg/kg  1,3 30 30 

Haltkriterium för skydd av ytvatten  mikrog/l  0,0005 0,035 0,8 

Andel av TDI från andra källor  -  0,5 0,5 0,5 
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3.2. Kriterier för förorenad mark i andra länder 

Norge 

Klima- og forurensningsdirektoratet (Klif) har låtit fram riktvärden och hälso-

iskbaserade tillståndsklasser för organiska tennföreningar i mark (Aquateam, 

2011). En genomgång har gjorts av ekotoxikologiska data för jord- och vatten-

levande organismer. Som riktvärde för summa av TBT-, DBT- och MBT-

föreningar föreslås ett riktvärde på 0,015 mg/kg TS. Detta värde baserar sig på 

ekotoxikologiska effekter i mark. Det hälsoriskbaserade riktvärdet beräknas till 1 

mg/kg TS. I rapporten noteras att organiska tennföreningar är mycket giftiga för 

vattenlevande organismer och att effekten av lakning till grundvatten och ytvatten 

samt avloppsreningsverk speciellt bör beaktas. 

Danmark  

I Danmarks används ett jordkvalitetskriterium för tributyltenn på 1 mg/kg TS 

(räknat som summa tributylföreningar angivit som halt Sn, vilket motsvarar 2,5 

mg/kg TS räknat som TBT-jon (Miljöstyrelsen, 2010). Jordkvalitetskriteriet är det 

värde som skall säkerställa att fri användning av jorden vid den mest känsliga 

markanvändningen är hälsomässigt försvarlig. Det kan röra sig om användning i 

privata trädgårdar och lekplatser. Vid beräkningen av värdena tas hänsyn till den 

direkta exponeringen som små barn kan utsättas för.  

Finland 

Finska miljöministeriet har tagit fram riktvärden för summa tributyltenn och 

trifenyltenn för bedömning av föroreningsgrad och saneringsbehov (Ympäristö-

ministeriö, 2007). Tröskelvärdet när en bedömning av föroreningsgrad och 

saneringsbehov skall göras är satt till 0,1 mg/kg TS. Som riktvärden för när ett 

område som används som industri-, lager- eller trafikområde är förorenat anges en 

halt på 2 mg/kg TS. För annan markanvändning används ett riktvärde på 1 mg/kg 

TS. Dessa riktvärden styrs av risken för miljöeffekter.  

Nederländerna 

I samband med den revidering som pågår av systemet för bedömning av förorenad 

mark i Nederländerna har det statliga forskningsinstitutet RIVM genomfört 

beräkningar av riktvärden som underlag för beslut (RIVM, 2007). Dessutom anges 

ett interventionsvärde som används för att bedöma när åtgärder bör genomföras. 

Förslag på riktvärden har tagits fram för sju olika markanvändningar: 

 Bostad med trädgård 

 Bostad med lekplats 

 Köksträdgård 

 Jordbruk 

 Naturområde 

 Grönområde med naturvärde 

 Infrastruktur och industri 
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Riktvärden finns för tre tennorganiska föreningar (TBTO = bis(tributyltenn)oxid, 

trifenyltenn och tributyltenn). På listan finns även tetrabutyltenn, men inget värde 

har tagits fram i brist på data. 

 

Tabell 3.3 Riktvärden för tennorganiska föreningar i mark i Danmark och Nederländerna. I 
samtliga fall styrs riktvärdet av skyddet för markmiljön. 

  Norge Danmark Nederländerna 

Ämne 
Norm-
vaerdi 

Jord-
kvalitets-
kriterium                                                       

Bostad 
trädgård 

Bostad 
lekplats 

Köks-
trädgård 

Jord-
bruk 

Natur- 
område 

Grön- 
område 
med natur-
värde 

Infra- 
struktur 
industri 

Inter- 
ventions-
värde 

Tributyltenn 
Summa 

0,015* 2,5**
 

        

TBTO  
 

0,038 0,038 0,038 
  

0,038 0,48 

2,5 Trifenyltenn  
 

1,3 1,3 1,3 
  

1,3 2,5 

Tributyltenn  
 

0,065 0,065 0,065 0,065 0,065 0,065 0,065 

*  Gäller summa TBT-, DBT- och MBT-föreningar 
** Anges som 1 mg Sn/kg TS 

3.3. Klassificering som farligt avfall 
Gruppen tributyltennföreningar klassas som giftigt vid intag, farligt vid hudupptag, 

orsakar organskador vid lång och upprepad exponering, orsakar allvarlig ögon-

irritation och hudirritation. Ämnena är mycket giftiga för vattenlevande organismer 

och har långtidseffekter.  

För bedömning av miljöeffekter anges i bilaga VI till CLP-direktivet en M-faktor 

på 10 för tributyltennföreningar, se faktaruta. Enligt bilagan ska halten beräknas 

utifrån viktprocent av det metalliska ämnet, dvs. tenn. Detta innebär att tributyl-

föreningar har en koncentrationsgräns för klassificering som miljöfarligt vid halter 

överstigande 0,025 % (250 mg Sn/kg). Enligt den egenklassificering som gjorts för 

TBTO har en M-faktor på 1000 angetts (ECHA, 2013). Detta innebär en klassifi-

cering som miljöfarligt vid halter överstigande 0,00025 % (2,5 mg Sn/kg).  

 

Enligt CLP-direktivet ska en M-faktor på 10 ges till ämnen som i tester på fisk, 

kräftdjur och alger/växter har ett L(E)C50 mellan 10 och 100 µg/l eller ett NOEC 

mellan 1 och 10 µg/l (ej snabbt nedbrytbara beståndsdelar). I underlaget för 

Faktaruta M-faktorer 

Särskilda koncentrationsgränser och allmänna koncentrationsgränser är 
gränser som fastställs för ett ämne för att ange ett tröskelvärde för när ett ämne 
eller en blandning klassificeras som farligt. M-faktorer används för att ge ökad 
vikt på mycket giftiga ämnen vid klassificering av blandningar. Dessa bestäms 
utifrån ämnets akuta och kroniska toxicitet. En hög M-faktor anger hög toxicitet. 

För vissa ämnen ges M-faktorer i den harmoniserade klassningen (Bilaga VI i 
CLP-förordningen). 

För ämnen som klassificeras som farliga för vattenmiljön i kategorierna akut 
respektive kronisk 1, men saknar M-faktorer i den harmoniserade klassningen, 
ska M-faktorer fastställas av tillverkare, importörer och nedströmsanvändare. 
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framtagning av miljökvalitetsnorm för tributyltenn (EU, 2005) anges för saltvatten 

NOEC-värden för fisk mellan 0,1 och 0,34 µg/l, för kräftdjur mellan 0,01 och 

0,033 µg/l och för alger på 0,05 µg/l. Lägre värden anges för blötdjur (mollusker) 

0,001 till 0,0064 µg/l. Miljökvalitetsnormen för årsmedelvärdet baserar sig på ett 

NOEC på 0,001 µg/l för endokrina effekter som leder till imposex hos mollusker, 

vilket skulle medföra en betydligt högre M-faktor. För beräkning av miljökvalitets-

norm för maximalt tillåten halt anges ett LC50 på 0,015 µg/l för överlevnad av 

marina larver. Om M-faktorn beräknas utgående från dessa värden skulle det ge en 

M-faktor på 10 000 och en klassificering som miljöfarligt vid en halt på 0,25 

mg/kg TS. Om man istället tittar på samtliga data som finns för NOEC i sötvatten 

och saltvatten erhålls ett medianvärde för NOEC på ca 0,05 µg/l. Detta skulle 

medföra en M-faktor på 1000 och en klassificering som miljöfarligt vid en halt på 

2,5 mg Sn/kg.  

Enligt den metodik som tagits fram i Avfall Sverige (2007) ska särskilda koncen-

trationsgränser användas för att bestämma haltgränser för farligt avfall. I detta fall 

har vi valt att utgå från den M-faktor på 1000 som angivits för TBTO och som 

erhålls från medianvärdet på NOEC för tributyltenn. Detta skulle innebära en 

haltgräns för farligt avfall gällande TBT (jonform) på 6 mg/kg TS.  

3.4. Riktvärden för förorenad mark 
Riktvärden för känslig och mindre känslig markanvändning har tagits fram enligt 

den metodik som presenteras i Naturvårdsverkets rapport NV 5976 (Naturvårds-

verket, 2009). Som underlag används de data som presenteras i tabell 3.2.  

I tabell 3.4 redovisas de beräknade riktvärdena för TBT, DBT och MBT. I tabellen 

redovisas de enskilda värden för skydd av hälsa, markmiljö, grundvatten och 

ytvatten samt det integrerade riktvärdet. Eftersom ämnena har liknande toxiska 

effekter föreslås att ett gemensamt riktvärde används för summa organiska 

tennföreningar.  

För känslig markanvändning är det skydd av markmiljön som är styrande för TBT, 

skydd av hälsa för DBT och för MBT är skydd av grundvatten styrande. För 

mindre känslig markanvändning är skydd av ytvatten styrande för TBT och skydd 

av grundvatten för DBT och MBT.  

 Tabell 3.4 Riktvärden för TBT och dess nedbrytningsprodukter för förhållande 
motsvarande känslig markanvändning (KM) respektive mindre känslig markanvändning 
(MKM). Halter i mg/kg TS.  

 KM Hälsa Markmiljö Grundvatten Ytvatten Integrerat 

TBT 0,84 0,15 2,3 0,3 0,15 

DBT 1,2 3 1,4 14 1,2 

MBT 0,7 3 0,4 30 0,4 

 MKM Hälsa Markmiljö Grundvatten Ytvatten Integrerat 

TBT 15 1,3 7,5 0,3 0,3 

DBT 22 30 4,7 14 5 

MBT 100 30 1,5 19 1,5 
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3.5. Nivå för mindre än ringa risk 

3.5.1. Totalhaltsnivåer för mindre än ringa risk 

Beräkning av totalhaltsnivåer för mindre än ringa risk har gjorts enligt metodiken i 

Naturvårdsverkets Handbok 2010:1 ”Återvinning av avfall i anläggningsarbeten”. 

Eftersom dessa nivåer inte tar hänsyn till intag av dricksvatten, utan detta beaktas i 

lakbarhetskriterierna, blir nivån för mindre än ringa risk utifrån hälsoaspekter något 

högre än riktvärdet för känslig markanvändning. Eftersom höga krav ställs på 

markmiljön (Skydd av 95 % av arter) är nivån för skydd av markmiljön lägre än 

riktvärden för känslig markanvändning.  

Tabell 3.5 Nivåer på totalhalt för mindre än ringa risk för TBT (mg/kg TS) och dess 
nedbrytningsprodukter (mg/kg TS).  

  Hälsa Markmiljö 
Mindre än ringa 

risk 

TBT 1 0,02 0,02 

DBT 2 0,4 0,4 

MBT 4 0,4 0,4 

 

3.5.2. Lakbarhetsnivåer för mindre än ringa risk 

För beräkning av lakbarhetskriterierna krävs information om hur lakbarheten 

förändras med mängden lakvätska (Kappa-värdet) samt information om ämnets 

fastläggning i mark under transporten till grundvattnet eller ytvattnet.  

Resultat från tvåstegs skakförsök visar på att huvuddelen av det utlakade TBT-

innehållet lakar ut redan i det första laksteget (Cornelis et al., 2005). Utvärderade 

Kappa-värden är från 0,16 till över 1. Kolonntester genomförda på sediment från 

Hortens hamn i Norge (Norconsult, 2002) visar på en snabb initial utlakning av 

TBT (motsvarande ett Kappa i storleksordningen 2 kg/l) följt av en i det närmaste 

konstant utlakning på en lägre nivå.  

Fördröjning av organiska tennföreningar vid transport 

En viss fastläggning sker av de organiska tennföreningarna i sedimenten men även 

i mineraljord som påverkas av läckaget. Den fördröjning av utläckaget som detta 

medför innebär att den maximala halten i det vatten som läcker ut blir lägre. 

Sorptionen av organiska tennföreningar är komplicerad och beror förutom av 

halten organiskt kol även av pH och salinitet eftersom detta påverkar specieringen 

av den organiska tennföreningen. De undersökningar som utförts visar ofta på 

motsägelsefulla resultat där en ökning av saliniteten både kan öka och minska 

sorptionen (Burton et al. 2004).  I den förklaringsmodell som tagits fram brukar 

sorptionen delas in i en del som gäller den hydrofila sorptionen på organiskt 

material och en del som gäller sorption av föreningen i jonform på mineralytor 

(Weidenhaupt et al., 1997). Vid låga salthalter ökar andelen i katjonform (TBT
+
) 

med sjunkande pH. Det sjunkande pH ger dock en minskad andel negativt laddade 

mineralytorna att sorbera på, t.ex. SiO
-
. Vid pH runt 6 uppträder en optimal balans 

mellan andel katjoner och negativt laddade ytor som ger ett maximum i Kd-värdet. 

Vid högre pH bildas oladdade hydroxidkomplex (TBTOH
0
) som sorberar till icke-

polärt organiskt material. Vid höga salthalter blir sorption till icke-polärt organiskt 
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material mer betydelsefull, dels genom att det vid låga pH bildas oladdade TBT-

komplex (TBTCl
0
) som kan sorbera och dels att den ökade halten av konkurrerande 

katjoner minskar sorptionen av TBT
+
.  

Kd-värden för fastläggning vid transport 

Huvuddelen av studierna har gjorts på TBT, men DBT och MBT har också under-

sökts. Försök på naturliga sediment med måttligt innehåll av organiskt material 

(Berg et al., 2001) visar på den högsta sorptionen för TBT (4000 – 10 000 l/kg), 

lägre för DBT (2400 – 8700 l/kg) och lägst för MBT (1400 – 4800 l/kg). Försök 

som utförts på kinesiska flodsediment (Dai et al., 2002) visar på det omvända 

förhållandet. Högst sorption för MBT (2800 l/kg), näst högst för DBT (1500 l/kg) 

och lägst för TBT (600 l/kg).  

Sorptionen av TBT befanns vara högst vid pH 6 – 7 samt vid låg salthalt (Hoch et 

al., 2002 & 2003). I Norkonsults rapport har Kd-värden på 20 till 70 l/kg använts i 

simulering av TBT-läckage. Detta ligger i linje med de Kd-värden mellan 29 och 70 

l/kg som uppmätts i marina lerinnehållande sediment (Hoch et al., 2002) och de 

värden på mellan 20 och 30 l/kg som uppmätts på sand (Bueno et al., 2001). 

Mätningar på sandiga sediment med låg halt organiskt material ger Kd-värden på 6 

l/kg vid pH 8 och runt 25 l/kg vid pH 6 (Burton et al., 2004). 

Uppmätta värden för sorption av DBT på lerrika sediment i havsvattenmiljö är 

något lägre ca 12 till 40 l/kg (Hoch et al., 2003). För mineraler som olivin och 

gnejs rapporteras värden i intervallet 15 – 35 l/kg, medan rapporterade värden för 

mellansand och mellanlera ligger högre, 630 – 750 l/kg. För organiska sediment 

med stor specifik yta har ännu högre Kd-värden rapporterats (Bioforsk, 2006). 

Vissa leror (montmorillonit) visar på kraftig sorption av monobutyltenn (Hermosin 

et al., 1993). 

För beräkning av lakbarhetsnivåer för mindre än ringa risk har ett Kd-värde på 30 

l/kg valts för TBT som bedöms motsvara det som kan förväntas i en mineraljord 

vid ett pH i intervallet (pH 5 – 8). Detta ligger i det interval på 20 – 70 l/kg som 

använts i norska modelleringar av utläckage från deponerade sediment (Norconsult, 

2002). Det ligger dock under det lägsta värdet på 100 l/kg som använts i den 

modellering som genomförts av Bioforsk (2006).  

Eftersom de data som finns för sorption av DBT i material med låg halt organiskt 

material visar på en likartad sorption som för TBT (Hoch et al., 2003). Därför har 

samma värden använts för DBT och MBT. 

Beräknade nivåer för mindre än ringa risk 

Beräkningen visar att lakbarhetsnivån för mindre än ringa risk avseende utlakad 

mängd är relativt oberoende av valt Kappa-värde om detta överstiger 0,25 kg/l. 

Däremot så är lakbarhetsnivån avseende initial halt i stort sett proportionell mot 

Kappa-värdet. De beräknade lakbarhetsnivåerna är direkt proportionella mot valt 

Kd-värde för Kappa-värden större än ca 0,1 kg/l. De beräknade lakbarhetsnivåerna 

för mindre än ringa risk beräknade med Kappa = 0,25 kg/l och Kd = 30 l/kg 

redovisas i tabell 3.6. 
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Tabell 3.6 Lakbarhetsnivåer för mindre än ringa risk för tributyltenn och dess 
nedbrytningsprodukter.  

 
Skydd av grundvatten Skydd av ytvatten 

  
Initial halt, C0 

(µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 
Initial halt, C0 

(µg/l) 
Utlakad mängd 

LS=10, (µg/kg TS) 

TBT 10 40 0,2 0,7 

DBT 10 40 14 50 

MBT 30 120 300 1000 

 

Beräkningarna visar att lakbarhetsnivåerna är relativt okänsliga för val av Kappa-

värde, ett lägre Kappa (0,05 kg/l) ger ett 25% lägre lakbarhetsnivå, medan ett högre 

Kappa-värde (1,2 kg/l) ger en ca 15% lägre nivå. Lakbarhetsnivåerna är linjärt 

beroende av valet av Kd-värde.  

3.6. Nivåer för standardiserat C-ärende - ringa risk 
Haltnivåer som kan vara stöd för bedömning av prövningsnivå, dvs. om verk-

samheten kan anses utgöra ett anmälningsärende (C-ärende), har beräknats för det 

fall som beskrivs i avsnitt 2.4. Det vill säga uppläggning av en mindre mängd 

muddermassor (1000 m
3
) strandnära innanför en spont, på en tät botten och under 

ett täckskikt. Beräkning av hälsorisker utgår från vistelsetid och exponeringsförut-

sättningar som motsvarar de som gäller för de generella riktvärdena för mindre 

känslig markanvändning. Värden för skydd av markmiljön är de som gäller för 

mindre känslig markanvändning. I övrigt är utgångspunkten den ämnesinformation 

som använts för att beräkna kriterierna för mindre än ringa risk under punkt 3.5.  

Tabell 3.7 Nivåer på totalhalt för ett standardiserat C-ärende för TBT (mg/kg TS) och dess 
nedbrytningsprodukter (mg/kg TS).  

  Hälsa Markmiljö 
Skydd av grundvatten 

50 / 200 mm/år 
Skydd av ytvatten 
50 / 200 mm/år 

TBT 15 1,3 4 / 1 1,5 / 0,4 

DBT 20 3 2 / 0,7 70 / 15 

MBT 130 3 0,7 / 0,2 150 / 40 

 

Beräkningarna av lakbarhetsnivåer har gjorts för fallet med en mer kvalificerad 

täckning motsvarande en infiltration genom massorna på 50 mm/år (tabell 3.8) och 

en enklare täckning med en infiltration på 200 mm/år (tabell 3.9).  

Tabell 3.8 Lakbarhetsnivåer för ett standardiserat C-ärende för tributyltenn och dess 
nedbrytningsprodukter. Infiltration 50 mm/år. 

 
Skydd av grundvatten Skydd av ytvatten 

  
Initial halt, C0 

(µg/l) 
Utlakad mängd 

LS=10, (µg/kg TS) 
Initial halt, C0 

(µg/l) 
Utlakad mängd 

LS=10, (µg/kg TS) 

TBT 40 140 18 65 

DBT 40 140 1200 4500 

MBT 110 400 28 000 100 000 
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Tabell 3.9 Lakbarhetsnivåer för ett standardiserat C-ärende för tributyltenn och dess 
nedbrytningsprodukter. Infiltration 200 mm/år. 

 
Skydd av grundvatten Skydd av ytvatten 

  
Initial halt, C0 

(µg/l) 
Utlakad mängd 

LS=10, (µg/kg TS) 
Initial halt, C0 

(µg/l) 
Utlakad mängd 

LS=10, (µg/kg TS) 

TBT 18 68 8 28 

DBT 18 68 540 2000 

MBT 55 200 12 000 45 000 

 

För TBT är det skydd av ytvatten som styr lakkriterierna, medan det är skydd av 

grundvatten som styr kriterierna för DBT och MBT. Detta beror på att lak-

kriterierna för skydd av ytvatten blir relativt höga för DBT och MBT beroende på 

de högre haltkriterierna för ytvatten. Den relativt lilla deponiytan medför att 

utspädningen i ytvattnet blir stor, ca 1/5000 för en infiltration på 200 mm/år och 

1/20 000 för en infiltration på 50 mm/år.   

3.7. Nivå för inert avfall  
Totalhaltsnivåer för inert avfall har beräknats för en förenklad bedömning av vilka 

krav som ställs för skydd av grundvatten och ytvatten, se tabell 3.10. Däremot 

anges inga nivåer för skydd av hälsa eller markmiljö. Orsaken till detta är att 

muddermassorna i detta fall kommer att utgöra avfall som läggs på en deponi med 

de speciella regler och skyddskrav som detta medför. 

Tabell 3.10 Nivåer på totalhalt för TBT (mg/kg TS) och dess nedbrytningsprodukter (mg/kg 
TS) i massor som placeras i en deponi för inert avfall.  

  
Skydd av 

grundvatten 
Skydd av 
ytvatten 

TBT 0,8 0,5 

DBT 0,5 20 

MBT 0,15 50 

 

I tabell 3.11 redovisas de lakkriterier som beräknats för en deponi för inert avfall. 

Även här är det skydd av ytvatten som styr lakkriterierna för TBT och skydd av 

grundvatten som styr kriterierna för DBT och MBT. 

Tabell 3.11 Lakbarhetsnivåer för en deponi för inert avfall för tributyltenn och dess 
nedbrytningsprodukter.  

 
Skydd av grundvatten Skydd av ytvatten 

  
Initial halt, C0 

(µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 
Initial halt, C0 

(µg/l) 
Utlakad mängd 

LS=10, (µg/kg TS) 

TBT 18 65 13 50 

DBT 18 65 1000 3000 

MBT 50 200 20 000 80 000 
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Beräknade nivåer för inert avfall motsvarar ungefär haltnivåerna för de generali-

serade C-ärendet med infiltrationen 200 mm/år och är lägre än för C-ärendet med 

infiltrationen 50 mm/år. Nivåerna för inert avfall är dock beräknade på en större 

volym muddermassor, 10 000 m
3
, jämfört med 1000 m

3
 för C-ärendet.  

3.8. Nivå för icke-farligt avfall  
För syftet att ta fram kriterier för deponering av muddermassor har haltnivåer 

beräknats för massor som klassas som icke-farligt avfall. Dessa har tagits fram för 

totalhalt och för lakbar halt.  

Totalhaltsnivåer för icke-farligt avfall för en förenklad bedömning av vilka krav 

som ställs för skydd av spridning till grundvatten och ytvatten ges i tabell 3.12. 

Dessa är tänkta som en första jämförelse för att avgöra om spridning av 

föroreningar till grundvatten och ytvatten kan utgöra en risk. 

Tabell 3.12 Nivåer på totalhalt för TBT (mg/kg TS) och dess nedbrytningsprodukter (mg/kg 
TS) i massor som placeras i en deponi för icke-farligt avfall.  

  
Skydd av 

grundvatten 
Skydd av 
ytvatten 

TBT 2,5 2 

DBT 1,5 80 

MBT 0,5 200 

 

I tabell 3.13 redovisas de lakkriterier som beräknats för en deponi för icke-farligt 

avfall. På samma sätt som för inert avfall är det skydd av ytvatten som styr 

lakkriterierna för TBT och skydd av grundvatten som styr kriterierna för DBT och 

MBT. 

Tabell 3.13 Lakbarhetsnivåer för en deponi för icke-farligt avfall för tributyltenn och dess 
nedbrytningsprodukter.  

 
Skydd av grundvatten Skydd av ytvatten 

  
Initial halt, C0 

(µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 
Initial halt, C0 

(µg/l) 
Utlakad mängd 

LS=10, (µg/kg TS) 

TBT 180 700 170 600 

DBT 180 700 12 000 40 000 

MBT 500 2000 250 000 1 000 000 

 

De beräknade nivåerna för icke-farligt avfall är väsentligt högre än nivåerna för 

inert avfall framförallt beroende på den lägre infiltrationen i deponin och den 

längre transporttiden från deponin till en skyddsvärd recipient.  

3.9. Nivå för farligt avfall  
På samma sätt som för icke-farligt avfall har nivåer för farligt avfall tagits fram för 

totalhalt (tabell 3.14) samt för lakbar halt (tabell 3.15). Nivåerna för totalhalt är 

tänkta att användas för en första jämförelse för att avgöra om spridning av 

föroreningar till grundvatten och ytvatten kan utgöra en risk.  
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Tabell 3.14 Nivåer på totalhalt för TBT (mg/kg TS) och dess nedbrytningsprodukter (mg/kg 
TS) i massor som placeras i en deponi för farligt avfall.  

  
Skydd av 

grundvatten 
Skydd av 
ytvatten 

TBT 24 20 

DBT 15 800 

MBT 5 2000 

 

Tabell 3.15 Lakbarhetsnivåer för en deponi för farligt avfall för tributyltenn och dess 
nedbrytningsprodukter.  

 
Skydd av grundvatten Skydd av ytvatten 

  
Initial halt, C0 

(µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 
Initial halt, C0 

(µg/l) 
Utlakad mängd 

LS=10, (µg/kg TS) 

TBT 750 2800 750 2500 

DBT 750 3000 50 000 200 000 

MBT 2500 8000 1 000 000 4 000 000 
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3.10. Sammanfattning TBT, DBT och MBT 
OBS! Här anges avrundade halter i mg. 

Haltgräns för farligt avfall: 6 mg/kg TS (gäller TBT angivet i jonform) 

Riktvärden för förorenade mark (mg/kg TS) 

  KM MKM 

TBT 0,15 0,3 

DBT 1,2 5 

MBT 0,4 1,5 

Nivåer för mindre än ringa risk 

  

Totalhalt  Lakbar halt 

Hälsa-miljö 
(mg/kg TS) 

Initial halt, C0 
(mg/l) 

Utlakad mängd LS=10, 
(mg/kg TS) 

TBT 0,02 0,0002 0,0007 

DBT 0,4 0,01 0,04 

MBT 0,4 0,03 0,12 

Nivåer för generaliserat C-ärende 

 

Infiltration 50 mm/år Infiltration 200 mm/år 

  

Totalhalt Lakbar halt Totalhalt Lakbar halt 

Hälsa-Miljö-
spridning 

(mg/kg TS) 

Initial halt, 
C0 (mg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10,  

(mg/kg TS) 

Hälsa-Miljö-
spridning 

(mg/kg TS) 

Initial 
halt, C0 
(mg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10,  

(mg/kg TS) 

TBT 1,3 0,02 0,06 0,4 0,008 0,03 

DBT 2 0,04 0,15 0,7 0,02 0,07 

MBT 0,7 0,1 0,4 0,2 0,05 0,2 

Nivå för deponering av avfall 

Deponi för:   

Totalhalt  Lakbar halt 

Spridning  
(mg/kg TS) 

Initial halt, C0 
(mg/l) 

Utlakad mängd LS=10, 
(mg/kg TS) 

Inert avfall TBT 0,5 0,01 0,05 

DBT 0,5 0,02 0,06 

MBT 0,15 0,05 0,2 

Icke-farligt avfall TBT 2 0,15 0,6 

DBT 1,5 0,2 0,7 

MBT 0,5 0,5 2 

Farligt avfall TBT 20  0,75  2,5 

DBT  15  0,75  3 

MBT  5  2,5  8 
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4. Irgarol 
Efter att begränsningar av användningen av tributyltenn infördes i slutet på 1980-

talet började Irgarol användas som ett av flera ersättningsämnen för tributyltenn. 

Irgarol är egentligen ett varunamn för cybutrin eller cybutryne. Den produkt som 

används för båtbottenskydd går under beteckningen Irgarol 1051. Irgarol har 

tidigare ingått i båtbottenfärger för försäljning i Sverige i halter mellan 0,3 – 3 

viktsprocent oftast i kombination med kopparpreparat (koppartiocyanat eller 

koppar(I)oxid). Irgarol används även som algskydd i husfärger, då under 

beteckningen Irgarol 1071.  

Irgarol orsakar en specifik och mycket effektiv störning på fotosyntesen och är 

därför effektiv mot algpåväxt. Ämnet är därför mycket toxiskt för fytoplankton, 

perifyton och makrofyter, men i mindre grad för vattenlevande djur.   

Irgarol bryts ned genom mikrobiell nedbrytning eller fotolys, men betecknas som 

”inte lättnedbrytbart”. Nedbrytningsprodukterna har bedömts vara mindre 

biologiskt aktiva än Irgarol, men kan vara mer persistenta i miljön. Den mest 

studerade är M1 eller GS26575 (2-metyltio-4-tert-butylamino-6-amino-s-triazin). 

Irgarol (cybutryne) är en biocidprodukt och har utretts inom EU:s arbetsprogram 

för verksamma ämnen för användning i produkttyp 7 (konserveringsmedel för 

ytbeläggningar), produkttyp 9 (konserveringsmedel för fibrer, läder gummi och 

polymerer), produkttyp 10 (konserveringsmedel för byggnadssten) samt som 

produkttyp 21 (anti-foulingmedel). Beslut har fattats att inte tillåta Irgarol i 

produkttyperna 7, 9 och 10 och ämnet ska vara utfasat till 1 november 2011. Enligt 

den riskbedömning som genomförts av den kompetenta myndigheten (EU, 2011a) 

föreslås Irgarol godkännas som aktiv substans i anti-foulingmedel. Något beslut om 

godkännande har ännu inte tagits (januari 2013).   

Irgarol (cybutryne) finns med på listan med förslag till nya prioriterade ämnen 

enligt ramdirektivet för vatten (EU, 2012). Ett förslag till miljökvalitetsnorm för 

Irgarol har tagits fram.  

Idag finns inga godkända preparat innehållande Irgarol registrerade i Sverige 

(Kemi, 2012). I Danmark är import, försäljning och användning av båtbottenfärger 

innehållande Irgarol förbjudet på båtar mindre än 25 meter. Från och med 2015 

kommer all användning av båtbottenfärger med långtidseffekter på vattenmiljön på 

fritidsbåtar att vara förbjuden.  

4.1. Egenskaper 
En sammanställning av data för Irgarols olika egenskaper har gjorts: 

Irgarol CAS nr: 28159-98-0, EINECSnr: 248-872-3 

IUPAC-namn: N-tert-butylamino-N-cyklopropylamino-6-metyltio-1,3,5-triazin- 
2,4-diamine 

Övriga namn:  Irgarol 1051, Irgarol 1071, Irgaguard D 1071, Cybutryne, 
1,3,5-Triazine-2,4-diamine, N-(1,1-dimethylethyl)-N'-(cyclopropyl)-6-(methylthio)- 
2-tert-Butylamino-4-cyklopropylamino-6-metyltio-,3,5-triazin 
Molekylformel: C11H19N5S 
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Figur 4.1 Struktur för Irgarol 

4.1.1. Fysikalisk-kemiska 

Irgarol är en s-triazinförening som i havsvatten kan förväntas förekomma i neutral 

form, pKa = 4,12 (EU, 2011a). Fastläggning i mark och sediment kan därför 

förväntas ske genom hydrofoba reaktioner och beskrivas med en fördelningsfaktor 

för organiskt kol, Koc. Rapporterade värden för Koc ligger kring 1000 l/kg med en 

rapporterat intervall 500 – 2500 l/kg. I denna rapport har ett värde på 1400 l/kg 

använts (EU, 2011a). 

Värden för fördelningsfaktorn vatten-oktanol, Kow, ligger i intervallet 600 – 10 000 

l/kg, för beräkning av riktvärden används ett värde på 8900 l/kg från (EU, 2011a). 

Det laktest som utförts på sediment från Mjösund (Eriksson, 2012) visar på ett Kd-

värde på 95 l/kg. Detta är något högre än det Kd-värde på 28 l/kg som beräknas 

från Koc-värdet och en halt organiskt kol på 2 %. 

Vattenlösligheten ligger kring 7 mg/l och flyktigheten är låg vilket medför låga 

värden på Henrys konstant, värden mellan 1,7∙10
-7

 och 6,7∙10
-6

 (dimensionslös) har 

rapporterats.  

4.1.2. Halter i miljön 

Enligt Screeningdatabasen (IVL, 2012) ligger bakgrundshalter uppmätta i ytvatten 

under rapporteringsgränsen (3 – 5 ng/l). I urban bakgrund utanför marinor har 

halter upp till 14 ng/l mätts upp. Inne i marinor är halterna högre, upp till 170 ng/l 

har mätts upp. Även i naturhamnar har halter upp till 42 ng/l mätts upp. Halter 

uppmätta i sediment varierar mellan 0,06 och 42 µg/kg TS (IVL, 2012). De högsta 

halterna har mätts upp i småbåtshamnar.  

4.1.3. Toxikologiska 

Toxicitet för människor 

Ett referensvärde för toxicitet för människor föreslås i EU:s riskbedömning (EU, 

2011a). Värdet är baserat på ett NOAEL-värde av 15 mg/kg och dag (reproduktiva 

effekter för kaniner). Värdet bedöms vara relevant för såväl subkronisk som 

kronisk exponering. Irgarol bedöms inte vara genotoxiskt.  

I EU:s riskbedömning användes AOEL (acceptable operator exposure level) som 

bygger på intern dos till vuxna arbetare (professionella användare). En osäkerhets-
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faktor på 100 användes för att ta hänsyn till variation mellan arter (faktor 10) och 

mellan individer inom en art (faktor 10). Eftersom AOEL bygger på intern expo-

nering används en extra osäkerhetsfaktor i förhållande till den externa expone-

ringen som ligger till grund för NOAEL-värdet. Eftersom biotillgängligheten vid 

oralt intag av Irgarol observerades vara låg (25 %) användes en omvandlingsfaktor 

på 4. Baserat på NOAEL-värdet ovan togs ett AOEL-värde på 2,7 mg/dag fram, 

utgående från en kroppsvikt på 70 kg och en oral absorption (biotillgänglighet) på 

25 %. Detta motsvarar en intern dos per kilogram kroppsvikt på 0,04 mg/kg och 

dag. Motsvarande värde för extern oral exponering, som är utgångspunkt för 

beräkningarna i Naturvårdsverkets riktvärdesmodell, skulle vara 0,15 mg/kg,d. 

Även om AOEL-värdet är anpassat för professionella användare är det framtagit 

enligt samma principer som används när TDI-värden tas fram. EU anger i sin 

vägledning (EU, 2006a) att AOEL-värden även kan användas för medlemmar i 

allmänheten som exponeras. Därför har ett TDI-värde på 0,15 mg/kg,d (extern dos) 

använts i denna rapport. 

För hudupptag anges en extrapolationsfaktor mellan extern och intern exponering 

på 0,5 % (EU, 2011a). Riktvärdesmodellen utgår i beräkningen av hudupptag från 

det orala externa TDI-värdet och en hudupptagsfaktor. Detta innebär att hudupp-

tagsfaktorn blir 0,5/25 = 2 %.  

För inhalation anges en extrapolationsfaktor mellan extern och intern exponering 

på 100%. I riktvärdesmodellen beräknas inhalationsdos med hjälp av en referens-

koncentration. För att ge samma interna dos som ett oralt intag kan referens-

koncentrationen beräknas utifrån AOEL-värdet, inandningshastigheten och 

kroppsvikten till 0,14 mg/m
3
 (0,04 mg/kg,d/20 m

3
/dygn * 70 kg = 0,14 mg/m

3
).  

Dricksvattennorm 

Inga dricksvattennormer har hittats för Irgarol. Eftersom Irgarol är ett bekämp-

ningsmedel gäller enligt EU Direktiv 98/83/EC och Livsmedelsverket (2011) ett 

generellt gränsvärde på 0,1 µg/l. En beräkning enligt den metod som används av 

WHO (konsumtion 2 l/d, kroppsvikt 70 kg och 10% av TDI från dricksvattnet) 

skulle ge en dricksvattennorm på ca 0,06 mg/l. För beräkning av riktvärden 

används 0,1 µg/l som haltkriterium. Det hälsoriskbaserade värdet bedöms inte vara 

skyddande för miljöeffekter av utströmmande grundvatten.  

4.1.4. Ekotoxikologiska – mark 

Inga kriterier för skydd av markmiljön har hittats för Irgarol och även antalet 

ekotoxikologiska tester på Irgarol i markmiljön är starkt begränsat. Därför har 

akvatiska data använts för att med hjälp av jämviktsfördelningar härleda skydds-

nivåer. Samma metod har använts av van Wezel och Vlaadringen (2004) för att ta 

fram ett ERL-värde i jord för Irgarol. Deras värde motsvarar 95 procent skydd av 

arter. De beräknade ett ERL för jord på 1,4 µg/kg TS utgående från ett ERL för 

vatten på 0,024 µg/l (Aldenberg och Jaworska, 2000) och en fördelningsfaktor på 

58 l/kg. Värdet för ERL-vatten är dock högre än det föreslagna MKN-värdet på 

0,0025 µg/l, se avsnitt 4.2.4. Samma värde presenteras också som ett MPC-värde 

för jord av RIVM (2001a). 

Ett värde för skydd av markmiljön beräknat utifrån MKN-värdet och det något 

högre Koc-värdet som används i EU (2011b) skulle ge en nivå som motsvarar 95 

procents skydd av arter i marken på 0,5 µg/kg TS. Med hjälp av den artkänslighets-

fördelning som redovisas i EU (2011b) kan värden för 25 procents skydd (KM-
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nivå) beräknas till 4 µg/kg TS och värden motsvarande 50 procents skydd (MKM-

nivå) till 12 µg/kg TS. I beräkningen används en osäkerhetsfaktor på 1.  

En jämförelse har också gjorts med kriterier för skydd av markmiljön för andra 

triaziner (terbutryn, terbutylazine, terbumeton, simetryn, atrazine och simazine).  

Dessa ämnen har en liknande verkan som Irgarol och används också som bekämp-

ningsmedel. Även om det finns likheter så kan naturligtvis väsentliga skillnader 

finnas, bland annat är flera av de övriga föreningarna klorerade. I studier på mikro-

alger har Irgarol befunnits vara mer toxiskt än andra triaziner (Okamura et al., 

2000; Bérad et al., 2003). När det gäller effekter på längd av salladsrötter upp-

visade nedbrytningsprodukten till Irgarol (M1) den högsta toxiciteten (Okamura et 

al., 2000). 

För atrazin anger RIVM (2001b) ett MPC-värde (95 % skydd) för jord på 48 µg/kg 

TS och ett SRC-värde (50% skydd) på 710 µg/kg TS. MPC-värdet bygger på det 

lägsta NOEC-värdet för markprocesser delat med en osäkerhetsfaktor på 50. SRC-

värdet bygger på data för vattenlevande arter och en jämviktsfördelning. Det värde 

som tagits fram direkt från marklevande arter skulle ge ett 3 gånger högre värde.  

4.1.5. Ekotoxikologiska - ytvatten 

Haltkriterier för skydd av akvatiska biota 

För Irgarol är det pelagiska samhället den känsligaste delen av både sötvatten-

system och marina system. EU håller på att ta fram förslag på miljökvalitetsnorm 

för Irgarol (EU, 2011b). Den föreslagna MKN-värdet (AA-EQS-värdet) är 0,0025 

µg/l och är baserat på data för skydd av primära producenter i det pelagiska sam-

hället. Värdet är 5-percentilen (7,61 ng/l) från en artkänslighetsfördelning av 

NOEC-data för primära producenter och en säkerhetsfaktor 3. Säkerhetsfaktorn tar 

hänsyn till att datafördelningen är mycket jämn och att fördelningen har mindre än 

15 NOEC-värden. Värdet för skydd av sedimentmiljön (AA-QSsed) är 0,18 µg/kg 

TS sediment, och är beräknat med jämviktsfördelningskoefficienter från MKN-

värdet i vatten. Värdet för predatordjur (som tar hänsyn till eventuell bio-

ackumulering i näringskedjan) är högre; 239 µg/kg. I EU(2011b) beräknades 

PNEC-värdet för skydd av ytvatten även från resultaten av mesocosmstudier för 

både sötvatten och havsvatten. Värdet ligger i samma nivå (0,002 µg/l) som värdet 

som beräknades från artkänslighetsfördelningen. Både dessa värden är i nivå med 

det förslag till gränsvärde för ytvatten på 0,003 µg/l som tagits fram i Sverige 

(Naturvårdsverket, 2008). 

Riskbedömningen (EU, 2011a) som gjordes för Irgarol använde något lägre PNEC-

värden för skydd av akvatiska organismer. Från en sammanställning av vatten för 

marina och sötvattenorganismer (pooled data) ett PNEC-värde av 0,4 ng/l beräkna-

des utifrån på NOEC-data för tre trofiska nivåer (fisk, evertebrater och alg) och en 

osäkerhetsfaktor på 100. Denna faktor användes eftersom det saknas kroniska data 

för vissa marina taxonomiska grupper som echinoderma och mollusca. 

I EU(2011a) presenteras värden för predatordjur som halt i föda; 1,87 mg/kg för 

fåglar och 1,67 mg/kg för däggdjur. 

Hormonstörande effekter har studerats i snäckor. Ingen påverkan observerades i 

halter upp till 177 mg/l och 2,5 µg/l i två studier (Lymnaea stagnalis resp. Ilyanassa 

obsoleta), men effekter observerades i Radix balthica i ng/l halter i en 

mesocosmstudie (EU, 2011b). 
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Tabell 4.1 Ämnesdata för Irgarol 1051 för beräkning av platsspecifika riktvärden. 

Parameter  Värde  Enhet  Kommentar 

Kd-värde  28 l/kg  Vid 2% organiskt kol i 
Koc=1400 

marken 

Koc-värde  1400 l/kg EU, 2011b 

Kow-värde  8900 l/kg  EU, 2011b 

Henrys konstant  
-6 

6,7∙10 -  Från Epiwin, USEPA, 2011 

Biotillgänglighetsfaktor, oralt intag  1 -  Antaget 100% 

Tolerabelt dagligt intag, TDI  0,15 mg/(kg, dag)  EU, 2011a (se text) 

Referenskoncentration, RfC 0,14 
3 

mg/m EU, 2011a (se text) 

Hudupptagsfaktor  0,02 -  EU, 2011a (se text) 

Biotillgänglighetsfaktor, hudupptag  1  -  Antaget 100% 

Biotillgänglighetsfaktor, inhalation  1  -  Antaget 100% 

Haltkriterium för skydd av grundvatten  0,0001 mg/l  Gränsvärde bekämpningsmedel 

Biotillgänglighetsfaktor, intag av växter  1  -  Antaget 100% 

Biotillgänglighetsfaktor, intag av fisk  1  -  Antaget 100% 

Skydd av markmiljön, 95-% nivå 0,0005 mg/kg  Beräknat från EU, 2011b 

Skydd av markmiljön, KM-värde  0,004 mg/kg  Beräknat från EU, 2011b 

Skydd av markmiljön, MKM-värde  0,012 mg/kg  Beräknat från EU, 2011b 

Haltkriterium för skydd av ytvatten  0,00125 µg/l  EU 2011b (50% av MKN) 

Andel av TDI från andra källor  0,5 -  Standardvärde i NV:s modell 

4.2. Klassificering som farligt avfall 
Irgarol (Cybutryne) har ingen harmoniserad klassificering enligt Bilaga VI i CLP-

förordningen (1272/2008/EG) och inte heller enligt EU:s tidigare klassificerings-

system 67/548/EG. I förslaget till godkännande enligt biocidproduktdirektivet ges 

ett förslag till klassificering för Irgarol, se tabell 4.2.  

Tabell 4.2 Förslag till klassificering av Irgarol enligt (EU, 2011a) 

Klassificering som substans 

Klassificering Enligt direktiv 2001/98/EC Enligt Förordning 1272/2008 

Class of danger Xi, N Skin Sens. 1 

R phrases R43, R50/53 H317 

S phrases S24, S37, S60, S61  

Klassificering som biocid 

Classification Enligt direktiv 2001/98/EC Enligt Förordning 1272/2008 

Class of danger Xn, Xi, N Acute Tox. 4, Skin Irrit. 2, Eye Irrit. 
2, Skin Sens. 1 

R phrases R10, R20, R36/38, 
R43,R50/53 

H332, H315, H319, H317 

S phrases S36/37, S38, S61  

H317: May cause an allergic skin reaction 
H332: Harmful if inhaled 
H315: Causes skin irritation 
H319: Causes serious eye irritation 
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I EU (2011a) anges inte några M-faktorer som skulle påverka Irgarols klassning 

som miljöfarligt ämne. Värdet på M-faktorerna bestäms av ämnets akuta och 

kroniska toxicitet. Det lägsta EC50-värdet för akut toxicitet är 0,096 µg/l eller 

0,0001 mg/l. Detta ligger på gränsen mellan en M-faktor på 1000 och 10 000. Det 

lägsta NOEC-värdet för kronisk toxicitet är 0,017 µg/l eller 0,000017 mg/l, vilket 

skulle ge en M-faktor på 1000. 

En M-faktor på 1000 skulle ge en haltgräns för farligt avfall på 2,5 mg/kg TS 

(2500/1000). Med en M-faktor på 10000 skulle haltgränsen för farligt avfall hamna 

på 0,25 mg/kg TS. I denna rapport har gränsen 2,5 mg/kg valts. 

4.3.  Riktvärden för förorenad mark 
Riktvärden för känslig och mindre känslig markanvändning har tagits fram enligt 

den metodik som presenteras i Naturvårdsverkets rapport NV 5976 

(Naturvårdsverket, 2009). Som underlag används de data som presenteras i tabell 

4.1.  

I tabell 4.3 redovisas de beräknade riktvärdena för Irgarol. I tabellen redovisas de 

enskilda värden för skydd av hälsa, markmiljö, grundvatten och ytvatten samt det 

integrerade riktvärdet.  

 Tabell 4.3 Riktvärden för Irgarol för förhållande motsvarande känslig markanvändning 
(KM) respektive mindre känslig markanvändning (MKM). Halter i mg/kg TS.  

 KM Hälsa Markmiljö Grundvatten Ytvatten Integrerat 

Irgarol 14 0,004 0,041 0,14 0,004 

 MKM Hälsa Markmiljö Grundvatten Ytvatten Integrerat 

Irgarol 7700 0,012 0,13 0,14 0,012 

 

För både känslig och mindre känslig markanvändning är det skydd av markmiljön 

som är styrande. Skydd av ytvatten hamnar på en nivå som är 35 gånger högre för 

KM och 12 gånger högre för MKM.  Styrande exponeringsväg för KM är intag av 

växter och för MKM intag av jord.  

4.4. Nivå för mindre än ringa risk 

4.4.1. Totalhaltsnivåer för mindre än ringa risk 

Beräkning av totalhaltsnivåer för mindre än ringa risk har gjorts enligt metodiken i 

Naturvårdsverkets Handbok 2010:1 ”Återvinning av avfall i anläggningsarbeten”. 

Eftersom dessa nivåer inte tar hänsyn till intag av dricksvatten, utan detta beaktas i 

lakbarhetskriterierna, blir nivån för mindre än ringa risk utifrån hälsoaspekter något 

högre än riktvärdet för känslig markanvändning. Eftersom höga krav ställs på 

markmiljön (Skydd av 95 % av arter) är nivån för skydd av markmiljön lägre än 

riktvärden för mindre känslig markanvändning.  

Tabell 4.4 Nivåer på totalhalt för mindre än ringa risk för Irgarol (mg/kg TS) och dess 
nedbrytningsprodukter (mg/kg TS).  

  Hälsa Markmiljö Mindre än ringa risk 

Irgarol 210 0,0005 0,0005 
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4.4.2. Lakbarhetsnivåer för mindre än ringa risk 

För beräkning av lakbarhetskriterierna krävs information om hur lakbarheten 

förändras med mängden lakvätska (Kappa-värdet) samt information om ämnets 

fastläggning i mark under transporten till grundvattnet eller ytvattnet. Väldigt få 

lakdata finns för att utvärdera lakförloppet för Irgarol. Det försök som gjorts på 

sediment från Mjösund (Eriksson, 2012) visar att ca 10% av Irgarol innehållet i 

sedimenten lakat ut vid L/S=10. Om man utgår från att all Irgarol är lakbar med 

samma hastighet skulle det ge ett Kappa på 0,01 kg/l. Om man istället använder det 

Kappa på 0,25 kg/l som användes för TBT skulle 92 % av det lakbara innehållet ha 

lakat ut vid L/S=10, resten skulle sitta mycket fast bundet i sedimenten. I 

beräkningarna har nivåer för både Kappa = 0,01 och Kappa = 0,25 använts.   

Fördröjning av Irgarol vid transport 

En viss fastläggning sker av Irgarol i mineraljord som påverkar läckaget. Den 

fördröjning av utläckaget som detta medför innebär att den maximala halten i det 

vatten som läcker ut blir lägre. För en jord med 2 % organiskt kol skulle Kd-värdet 

bli 28 l/kg. Detta värde har använts i beräkningarna.  

Beräknade nivåer för mindre än ringa risk 

De beräknade lakbarhetsnivåerna för mindre än ringa risk beräknade med Kappa = 

0,01 respektive 0,25 kg/l och Kd = 28 l/kg redovisas i tabell 4.5. För båda värden av 

Kappa är det skydd av ytvatten som är begränsande. 

Tabell 4.5 Lakbarhetsnivåer för mindre än ringa risk för Irgarol.  

  

Skydd av grundvatten Skydd av ytvatten 

Initial halt, C0 
(µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 
Initial halt, C0 

(µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 

Irgarol Kappa=0,01 0,2 2 0,1 0,8 

Irgarol Kappa=0,25 1 4 0,5 1,7 

Beräkningarna visar att lakbarhetsnivåerna ökar kraftigt med ökande Kappa-värde 

upp till ett Kappa av ca 0,3 kg/l. Där efter sjunker de beräknade nivåerna svagt. 

Lakbarhetsnivåerna är linjärt beroende av valet av Kd-värde.  

4.5. Nivåer för standardiserat C-ärende - ringa risk 
Haltnivåer som kan vara stöd för bedömning av prövningsnivå, dvs. om 

verksamheten kan anses utgöra ett anmälningsärende (C-ärende), har beräknats för 

det fall som beskrivs i avsnitt 2.4. Det vill säga uppläggning av en mindre mängd 

muddermassor (1000 m
3
) strandnära innanför en spont, på en tät botten och under 

ett täckskikt. I övrigt är utgångspunkten den ämnesinformation som använts för att 

beräkna kriterierna för mindre än ringa risk i avsnitt 4.4.  

I tabell 4.6 presenteras de nivåer som beräknats för en första jämförelse med 

uppmätta totalhalter. Beräkningar av värden för skydd av grundvatten och ytvatten 

har gjorts för två fall: ett med en mer kvalificerad täckning motsvarande en 

infiltration genom massorna på 50 mm/år och ett med en enklare täckning med en 

infiltration på 200 mm/år. 
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Tabell 4.6 Nivåer på totalhalt för ett standardiserat C-ärende för Irgarol (mg/kg TS).  

  Hälsa Markmiljö 
Skydd av grundvatten  

50 / 200 mm/år 
Skydd av ytvatten 
50 / 200 mm/år 

Irgarol 80000 0,012 0,06 / 0,02 0,7 / 0,2 

 

Även nivåerna för lakning har beräknats för ett fall med lägre infiltration (tabell 

4.7) och högre infiltration (tabell 4.8). 

Tabell 4.7 Lakbarhetsnivåer för ett standardiserat C-ärende för Irgarol. Infiltration 50 
mm/år. 

 

Skydd av grundvatten Skydd av ytvatten 

Initial halt, 
C0 (µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 

Initial halt, 
C0 (µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 

Irgarol Kappa=0,01 2,2 21 25 250 

Irgarol Kappa=0,25 3,6 13 40 160 

 

Tabell 4.8 Lakbarhetsnivåer för ett standardiserat C-ärende för Irgarol. Infiltration 200 
mm/år. 

  

Skydd av grundvatten Skydd av ytvatten 

Initial halt, 
C0 (µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 

Initial halt, 
C0 (µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 

Irgarol Kappa=0,01 0,7 7 7 70 

Irgarol Kappa=0,25 1,8 7 18 70 

 

För Irgarol är det skydd av grundvatten som styr lakkriterierna. Lägst 

lakbarhetsnivåer beräknas för det låga värdet på Kappa (0,01 kg/l), motsvarande 

utlakning under en längre tid.   

4.6. Nivå för inert avfall  
Totalhaltsnivåer för inert avfall har beräknats för en förenklad bedömning av vilka 

krav som ställs för skydd av grundvatten och ytvatten, se tabell 4.9. Däremot anges 

inga nivåer för skydd av hälsa eller markmiljö. Orsaken till detta är att 

muddermassorna i detta fall kommer att utgöra avfall som läggs på en deponi med 

de speciella regler och skyddskrav som detta medför. 

Tabell 4.9 Nivåer på totalhalt för Irgarol (mg/kg TS) i massor som placeras i en deponi för 
inert avfall.  

  
Skydd av 

grundvatten 
Skydd av 
ytvatten 

Irgarol 0,012 0,2 
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I tabell 4.10 redovisas de lakkriterier som beräknats för en deponi för inert avfall. 

Även här är det skydd av grundvatten som styr lakkriterierna för Irgarol. 

Tabell 4.10 Lakbarhetsnivåer för en deponi för inert avfall för Irgarol och dess 
nedbrytningsprodukter.  

 

 

Nivåerna för lakbarhet styrs av skydd av grundvatten. Lägst lakbarhetsnivåer 

beräknas för det låga värdet på Kappa (0,01 kg/l), motsvarande utlakning under en 

längre tid. 

4.7. Nivå för icke-farligt avfall  
För syftet att ta fram kriterier för deponering av muddermassor har haltnivåer 

beräknats för massor som klassas som icke-farligt avfall. Dessa har tagits fram för 

totalhalt och för lakbar halt. 

Totalhaltsnivåer för icke-farligt avfall för en förenklad bedömning av vilka krav 

som ställs för skydd av spridning till grundvatten och ytvatten ges i tabell 4.11.   

Tabell 4.11 Nivåer på totalhalt för Irgarol och dess nedbrytningsprodukter (mg/kg TS) i 
massor som placeras i en deponi för icke-farligt avfall.  

  
Skydd av 

grundvatten 
Skydd av 
ytvatten 

Irgarol 0,04 0,8 

 

I tabell 4.12 redovisas de lakkriterier som beräknats för en deponi för icke-farligt 

avfall. Även här är det skydd av grundvatten som styr lakkriterierna för Irgarol. 

Tabell 4.12 Lakbarhetsnivåer för en deponi för icke-farligt avfall för Irgarol och dess 
nedbrytningsprodukter.  

 

Skydd av grundvatten Skydd av ytvatten 

  
Initial halt, 
C0 (µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10,  

(µg/kg TS) 
Initial halt, 
C0 (µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg TS) 

Irgarol Kappa=0,01 2 20 50 450 

Irgarol Kappa=0,25 17 60 400 1500 

 

  

Skydd av grundvatten Skydd av ytvatten 

Initial halt, 
C0 (µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 
Initial halt, C0 

(µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 

Irgarol Kappa=0,01 0,5 5 10 90 

Irgarol Kappa=0,25 1,7 6 30 120 
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Beräknade nivåer för icke-farligt avfall för Irgarol är på samma nivå som för C-

ärende med infiltrationen 50 mm/år. De likartade värdena beror på att utspädningen 

till grundvatten är relativt liten för den större mängden muddermassor som antas 

placeras i en deponi för icke-farligt avfall.  

4.8. Nivå för farligt avfall  
Haltnivåer har beräknats för deponering av muddermassor som klassas som farligt 

avfall i en deponi för farligt avfall. Dessa har tagits fram för totalhalt och för lakbar 

halt. 

Totalhaltsnivåer ska användas för en förenklad bedömning av vilka krav som ställs 

för skydd av spridning till grundvatten och ytvatten ges i tabell 4.13.   

Tabell 4.13 Nivåer på totalhalt för Irgarol och dess nedbrytningsprodukter (mg/kg TS) i 
massor som placeras i en deponi för farligt avfall.  

  
Skydd av 

grundvatten 
Skydd av 
ytvatten 

Irgarol 0,4 8 

 

I tabell 4.14 redovisas de lakkriterier som beräknats för en deponi för farligt avfall. 

Även här är det skydd av grundvatten som styr lakkriterierna för Irgarol. 

Tabell 4.14 Lakbarhetsnivåer för en deponi för farligt avfall för Irgarol och dess 
nedbrytningsprodukter.  

 

Skydd av grundvatten Skydd av ytvatten 

  
Initial halt, 
C0 (µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10,  

(µg/kg TS) 
Initial halt, 
C0 (µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10,  

(µg/kg TS) 

Irgarol Kappa=0,01 20 200 500 4500 

Irgarol Kappa=0,25 150 600 4000 15 000 
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4.9. Sammanfattning Irgarol 
OBS! Här anges avrundade halter i mg. Beräknat för långsam utlakning 

(Kappa = 0,01 l/kg) 

Haltgräns för farligt avfall: 2,5 mg/kg TS 

Riktvärden för förorenade mark (mg/kg TS) 

  KM MKM 

Irgarol 0,004 0,012 

Nivåer för mindre än ringa risk 

  

Totalhalt  Lakbar halt 

Hälsa-miljö 
(mg/kg TS) 

Initial halt, C0 
(mg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (mg/kg TS) 

Irgarol 0,0005 0,0001 0,0008 

Nivåer för generaliserat C-ärende 

 

Infiltration 50 mm/år Infiltration 200 mm/år 

  

Totalhalt Lakbar halt Totalhalt Lakbar halt 

Hälsa-Miljö-
spridning 

(mg/kg TS) 

Initial halt, 
C0 (mg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (mg/kg 

TS) 

Hälsa-Miljö-
spridning 

(mg/kg TS) 

Initial halt, 
C0 (mg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (mg/kg 

TS) 

Irgarol 0,012* 

0,06** 
0,002 0,02 

0,012* 

0,02** 
0,001 0,007 

*  Nivå för skydd av markmiljö 
** Nivå för skydd av grundvatten 

Nivå för deponering av avfall 

 Deponi för: 

Totalhalt Lakbar halt 

Spridning 
 (mg/kg TS) 

Initial halt, C0  
(mg/l) 

Utlakad mängd LS=10, 
(mg/kg TS) 

Inert avfall 0,012 0,0005 0,005 

Icke-farligt avfall 0,04 0,002 0,02 

Farligt avfall 0,4 0,02 0,2 
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5. Diuron 
Diuron har använts som ersättningsämne för tributyltenn. Ämnet är en ureaförening 

som blockerar fotosyntesen genom att förhindra elektronöverföring. Förutom i 

antifouling färger har diuron använts för ogräsbekämpning i spannmål, grusade 

ytor samt banvallar. 

Diuron är en biocidprodukt och har utretts inom EU:s arbetsprogram för 

verksamma ämnen.  Beslut har fattats att inte tillåta diuron i produkttyp 6 

(konserveringsmedel för burkförpackade produkter) med utfasning senast den 25 

oktober 2009 och i produkttyp 21 (anti-foulingmedel) utfasning senast den 22 

augusti 2008.  Utredning pågår fortfarande för användning i för användning i 

produkttyp 7 (konserveringsmedel för ytbeläggningar) och produkttyp 10 

(konserveringsmedel för byggnadssten).  

Diuron finns med på listan av prioriterade ämnen för vattendirektivet (EU, 2008) 

och miljökvalitetsnormer för diuron i ytvatten finns fastslagna. Ämnet klassas som 

”Class III; Slightly hazardous” i WHO:s klassificering av bekämpningsmedel 

(WHO, 2010). Denna basering utgår från akuttoxiska data. Diuron har inte 

utvärderats av IARC med avseende på carcinogenitet.  

Inga båtbottenfärger med diuron har registrerats i Sverige, däremot har ogräsmedel 

innehållande diuron varit registrerade fram till och med 1992 (Kemi, 2012). Den 

försålda mängden i Sverige 1992 var 3,3 ton. I Danmark förbjöds ämnet 2000. I 

Norge förbjöds diuron 2008.  

5.1. Egenskaper 

Identifikation  

Diuron Urea, N'-(3,4-diklorfenyl)-N,N-dimetyl-  

CAS nr 330-54-1, EINECS-nr 206-354-4 

IUPAC Name  3-(3,4-diklorfenyl)-1,1-dimetylurea  

CAS Name  N'-(3,4- diklorfenyl)-N,N-dimetylurea  

Övriga namn:  3-(3,4- diklorfenyl)-1,1-dimetylurea, (DCMU)  

Molekylformel: C9H10Cl2N2O1 

 

Figur 5.1 Struktur för diuron 

O

N
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CH3NH

Cl

Cl
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Metaboliter: 

 1-(3,4- diklorfenyl)-3-methylurea (DCPMU) 

 3,4- diklorfenyl urea (DCPU) 

 3,4-dikloraniline 

I riskbedömningar beaktas ofta summan av diuron och dess nedbrytningsprodukter 

som innehåller den funktionella gruppen 3,4-dikloranilin.  

5.1.1. Fysikalisk-kemiska egenskaper 

Diuron är en ureaförening som inte kan förväntas hydrolyseras vid de pH som före-

kommer i miljön (pH 4 till 9). Fastläggning i mark och sediment sker därför genom 

hydrofoba reaktioner och beskrivas med en fördelningsfaktor för organiskt kol, Koc. 

Rapporterade värden för Koc ligger i ett intervall på 260 – 1700 l/kg. RIVM (1997) 

anger ett värde på 355 l/kg. I denna rapport har ett värde på 800 l/kg använts 

(PPDB, 2012). Detta ger ett Kd-värde på 16 l/kg vid en halt organiskt kol i jorden 

på 2 %. 

Värden för fördelningsfaktorn vatten-oktanol, Kow, ligger i intervallet 480 – 1200 

l/kg (PPDB, 2012). För beräkning av riktvärden används ett värde på 740 l/kg från 

(PPDB, 2012). 

Vattenlösligheten ligger kring 40 mg/l och flyktigheten är låg vilket medför låga 

värden på Henrys konstant, värden kring 3∙10
-8

 (dimensionslös) har rapporterats. 

5.1.2. Halter i miljön 

I det nationella screeningprogrammet i Sverige (IVL, 2012) har 6 markprover, 133 

sedimentprover och 684 vattenprover analyserats med avseende på diuron. En 

sammanfattning av resultaten ges i tabell 5.1. 

Tabell 5.1 Sammanfattning av analyser av diuron och metaboliten 1-(3,4-diklorfenylurea) 
DCPMU i svenska screeningdatabasen (IVL, 2012). 

 Media Enhet Antal 
prov 

Över 
detektions-

gräns 

Maxhalt ej 
punktkälla 

Bakgrundshalt 

Diuron 
Mark mg/kg TS 6 17% 0,015 <0,01-0,015 

Sediment mg/kg TS 133 64% 0,086 0,0016-0,086 

Ytvatten µg/l 684 4,0% 1,2 <0,003-0,02 

DCPMU 
Sediment mg/kg TS 3 0%  <0,01 

Ytvatten µg/l 173 1,7% 0,04 <0,01 

5.1.3. Toxikologiska 

Toxicitet för människor 

USEPA anger ett referensvärde för toxicitet av diuron för människor på 0,002 

mg/kg kroppsvikt och dag (IRIS, 1998). EU har tagit fram ett Acceptabel Daily 

Intake (ADI) på 0,007 mg/kg kroppsvikt och dag (EFSA, 2005). För beräkningarna 

i denna rapport används EU:s värde som tolerabelt dagligt intag (TDI). Inga 

referenskoncentrationer för inandning har hittats utan värdet beräknas från TDI. 

För hudupptag används det generella värdet för semi-volatila föreningar på 10% 

enligt Naturvårdsverkets riktvärdesmodell (Naturvårdsverket, 2009). 
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Dricksvattennorm 

Inga specifika dricksvattennormer har hittats för diuron, men ämnet finns med på 

WHO:s rullande schema för uppdateringar. Eftersom diuron är ett bekämpnings-

medel gäller enligt EU Direktiv 98/83/EC och Livsmedelsverket (2011) ett 

generellt gränsvärde på 0,1 µg/l. 

Nedbrytningsprodukter 

3,4-dikloranilin (3,4-DCA) används för framställning av diuron och kan före-

komma som förorening, men är också en möjlig nedbrytningsprodukt av diuron.  

3-4-DCA kan orsaka hälsoeffekter. Ämnet har utvärderats av EU (2006b) som tagit 

fram ett LOAEL på 2,88 mg/kg kroppsvikt och dag.  

3,4-DCA utgör endast 2 % av metaboliterna av diuron. DCPMU och DCPU är 

viktigare produkter av metabolisering av diuron och utgör tillsammans 55 % av 

nedbrytningsprodukterna. 

5.1.4. Ekotoxikologiska – mark 

RIVM (1997) har tagit fram ett MPC-värde för ekotoxikologiska effekter i jord. 

Värdet är baserat på det lägsta EC50-värdet för växter, 0,8 mg/kg TS. Detta värde 

bekräftas av svenska undersökningar där toxiska effekter på tall observerats vid 

halter på ca 1 mg/kg TS. Eftersom dataunderlaget är bristfälligt har RIVM använt 

en osäkerhetsfaktor på 100, vilket ger ett MPC-värde på 0,008 mg/kg TS. Eftersom 

det är dokumenterat att växter är den känsligaste organismgruppen vad gäller diu-

ron, förefaller osäkerhetsfaktorn 100 mycket försiktigt vald. Det är osannolikt att 

andra organismgrupper kommer att påverkas av diuronhalter i marken under 0,8 

mg/kg TS. RIVM:s sammanställning av resultat från ekotoxikologiska tester på 

mikrobiella processer i marken indikerar att effekter på markprocesser inte för-

väntas vid halter som underskrider 0,57 mg/kg TS. Utgående från detta har ett 

ekotoxikologiskt riktvärde på 0,1 mg/kg TS använts för effekter i mark vid känslig 

markanvändning och 0,6 mg/kg TS för mindre känslig markanvändning. För skydd 

av 95 procent av arterna används ett värde på 0,02 mg/kg TS, vilket ligger i nivå 

med bakgrundshalter i mark, se tabell 5.1. 

För nedbrytningsprodukten 3,4-DCA anger EU (2006b) ett PNEC (Predicted No 

Effects Concentration) på 10 mg/kg TS.  Detta värde bygger på påverkan på 

nitrifikation i jorden. EU (2006b) anger också ett PNEC med hänsyn till 

bioackumulation (secondary poisoning) på 0,3 mg/kg föda.  

5.1.5. Ekotoxikologiska – ytvatten 

För ytvatten har EU beslutat om en miljökvalitetsnorm för årsmedelvärdet av 

diuron på 0,2 µg/l (EU, 2008). Miljökvalitetsnormen för den maximala halten är 

1,8 µg/l. MKN för årsmedelvärdet bygger på ett NOEC-värde för alger på 2 µg/l 

och en osäkerhetsfaktor på 10. Värdet för den maximala halten (MAC-QS) bygger 

på ett EC50-värde på 18 µg/l för andmat (Lemna gibba) och en osäkerhetsfaktor på 

10.  

När det gäller metaboliter anger APVMA (2011) att den viktigaste metaboliten 

DCPMU har motsvarande toxicitet som diuron för grönalger och andmat. EU 

(2006b) anger ett PNEC på 0,2 µg/l för 3,4-DCA, vilket är samma nivå som 

diuron. Därför bör riktvärden för diuron gälla för summa diuron och dess 

sönderfallsprodukter.  
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Tabell 5.2 Ämnesdata för Diuron 

Parameter Värde Enhet Kommentar 

Kd-värde 16 l/kg Vid 2% organiskt kol i marken Koc=800 

Koc-värde 800 l/kg PPDB, 2012 

Kow-värde 740 l/kg PPDB, 2012 

Henrys konstant 2,1∙10
-8 

- Från Epiwin, USEPA, 2011 

Biotillgänglighetsfaktor, 
oralt intag 

1 - Antaget 100% 

Tolerabelt dagligt intag, TDI 0,007 mg/(kg, 
dag) 

EFSA, 2005 

Referenskoncentration, RfC  mg/m
3 

Beräknas från TDI 

Hudupptagsfaktor  0,1 - Naturvårdsverket, 2009 

Biotillgänglighetsfaktor, 
hudupptag 

1 - Antaget 100% 

Biotillgänglighetsfaktor, 
inhalation 

1 - Antaget 100% 

Haltkriterium för skydd av 
grundvatten 

0,0001 mg/l Livsmedelsverket (2011). Generellt för 
bekämpningsmedel 

Biotillgänglighetsfaktor, 
intag av växter 

1 - Antaget 100% 

Biotillgänglighetsfaktor, 
intag av fisk 

1 - Antaget 100% 

Skydd av markmiljön, 95-% 
nivå 

0,02 mg/kg Se text 

Skydd av markmiljön, KM-
värde 

0,1 mg/kg Se text 

Skydd av markmiljön, 
MKM-värde 

0,6 mg/kg Se text 

Haltkriterium för skydd av 
ytvatten 

0,1 µg/l EU (2008) (50% av MKN) 

Andel av TDI från andra 
källor 

0,5 - Standardvärde i NV:s modell 

5.2. Klassificering som farligt avfall 
Diuron klassas som farligt vid förtäring, misstänks kunna orsaka cancer och 

orsakar organskador vid lång och upprepad exponering. Ämnet klassas som mycket 

giftigt för vattenlevande organismer med långtidseffekter.  

För bedömning av miljöeffekter anges i CLP-direktivet en M-faktor på 10, vilket 

överensstämmer med den M-faktor som ges av de värden på NOEC och EC50 som 

redovisas i underlagsmaterialet till EU:s MKN-värde (EU, 2008). Detta innebär att 
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ämnet har en koncentrationsgräns för klassificering som miljöfarligt vid halter 

överstigande 0,025 % (250 mg/kg TS).   

Enligt den metodik som tagits fram i Avfall Sverige (2007) ska särskilda koncen-

trationsgränser användas för att bestämma haltgränser för farligt avfall. Detta 

skulle innebära en haltgräns på 250 mg/kg TS för farligt avfall.  

Diuron klassas inte som ett persistent, bioackumulerbart toxiskt ämne (PBT-ämne). 

Kraven för P och T-kriterier uppfylls, därför klassas diuron som persistent och 

toxiskt. BCF-värdet i fisk var endast 2 och Log Kow är 2,75, därför uppfylls inte B-

kriterium och diuron klassas inte som bioackumulerbar. 

5.3. Riktvärden för förorenad mark 
Riktvärden för känslig och mindre känslig markanvändning har tagits fram enligt 

den metodik som presenteras i Naturvårdsverket (2009). Som underlag används de 

data som presenteras i tabell 5.1.  

I tabell 5.3 redovisas de beräknade riktvärdena för diuron. I tabellen ges de 

enskilda värden för skydd av hälsa, markmiljö, grundvatten och ytvatten samt det 

integrerade riktvärdet.  

 Tabell 5.3 Riktvärden för diuron för förhållande motsvarande känslig markanvändning 
(KM) respektive mindre känslig markanvändning (MKM). Halter i mg/kg TS.  

 KM Hälsa Markmiljö Grundvatten Ytvatten Integrerat 

Diuron 3,5 0,1 0,023 6 0,025 

 MKM Hälsa Markmiljö Grundvatten Ytvatten Integrerat 

Diuron 2700 0,6 0,075 6 0,08 

 

För både känslig och mindre känslig markanvändning är det skydd av grundvatten 

som är styrande. Skydd av ytvatten hamnar på en nivå som 260 gånger högre för 

KM och 80 gånger högre för MKM.  Styrande exponeringsväg för skydd av hälsa 

vid KM är intag av växter och vid MKM intag av jord.  

5.4. Nivå för mindre än ringa risk 

5.4.1. Totalhaltsnivåer för mindre än ringa risk 

Beräkning av totalhaltsnivåer för mindre än ringa risk har gjorts enligt metodiken i 

Naturvårdsverkets Handbok 2010:1 ”Återvinning av avfall i anläggningsarbeten”. 

Eftersom dessa nivåer inte tar hänsyn till intag av dricksvatten, utan detta beaktas i 

lakbarhetskriterierna, blir nivån för mindre än ringa risk utifrån hälsoaspekter något 

högre än riktvärdet för känslig markanvändning. Eftersom höga krav ställs på 

markmiljön (Skydd av 95 % av arter) är nivån för skydd av markmiljön lägre än 

riktvärden för mindre känslig markanvändning.  

Tabell 5.4 Nivåer på totalhalt för mindre än ringa risk för diuron (mg/kg TS) och dess 
nedbrytningsprodukter (mg/kg TS).  

  Hälsa Markmiljö Mindre än ringa risk 

Diuron 5 0,02 0,02 

 



   

– 50 – 

5.4.2. Lakbarhetsnivåer för mindre än ringa risk 

För beräkning av lakbarhetskriterierna krävs information om hur lakbarheten 

förändras med mängden lakvätska (Kappa-värdet) samt information om ämnets 

fastläggning i mark under transporten till grundvattnet eller ytvattnet. Väldigt få 

lakdata finns för att utvärdera lakförloppet för diuron. Inga resultat har hittats från 

standardiserade lakförsök för diuron. Lakförsök gjorda under fältförhållanden visar 

på en relativt långsam lakning av diuron (Guzella et al., 2006; El Imache et al., 

2009; Landry et al., 2006). Diuron hade en mer långsam lakning än linuron, men 

snabbare än oryzalin. I beräkningarna har använts ett Kappa på 0,01 kg/l, 

motsvarande att ca 10 % av innehållet lakas ut vid L/S=10 samt ett Kappa på 0,25 

kg/l (samma som för TBT) som motsvarar att 92 % av det lakbara innehållet har 

lakat ut vid L/S=10.   

Fördröjning av diuron vid transport 

En viss fastläggning sker av diuron i mineraljord som påverkas av läckaget. Den 

fördröjning av utläckaget som detta medför innebär att den maximala halten i det 

vatten som läcker ut blir lägre. För en jord med 2 % organiskt kol skulle Kd-värdet 

bli 16 l/kg. Detta värde har använts i beräkningarna.  

Beräknade nivåer för mindre än ringa risk 

Lakbarhetsnivåerna för mindre än ringa risk beräknade med Kappa = 0,01 

respektive 0,25 kg/l och Kd = 16 l/kg redovisas i tabell 5.5. För båda värden av 

Kappa är det skydd av ytvatten som är begränsande. 

Tabell 5.5 Lakbarhetsnivåer för mindre än ringa risk för diuron.  

  

Skydd av grundvatten Skydd av ytvatten 

Initial halt, C0 
(µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 
Initial halt, C0 

(µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 

Diuron Kappa=0,01 0,2 1,5 6 60 

Diuron Kappa=0,25 0,7 2,5 25 90 

 

Beräkningarna visar att nivåerna för utlakad mängd ökar med ökande Kappa-värde 

upp till ett Kappa av ca 0,25 kg/l. Därefter sjunker de beräknade nivåerna svagt. 

Lakbarhetsnivåerna är linjärt beroende av valet av Kd-värde.  

5.5. Nivåer för standardiserat C-ärende - ringa risk 
Haltnivåer som kan vara stöd för bedömning av prövningsnivå, dvs om 

verksamheten kan anses utgöra ett anmälningsärende (C-ärende), har beräknats för 

det fall som beskrivs i avsnitt 2.4. Det vill säga uppläggning av en mindre mängd 

muddermassor (1000 m
3
) strandnära innanför en spont, på en tät botten och under 

ett täckskikt. I övrigt är utgångspunkten den ämnesinformation som använts för att 

beräkna kriterierna för mindre än ringa risk i avsnitt 5.4.  

Beräkningar har gjorts för fallet med en mer kvalificerad täckning motsvarande en 

infiltration genom massorna på 50 mm/år och en enklare täckning med en 

infiltration på 200 mm/år.  
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I tabell 5.6 presenteras de nivåer som beräknats för en första jämförelse med 

uppmätta totalhalter för en bedömning av risken för spridning till grundvatten och 

ytvatten 

Tabell 5.6 Nivåer på totalhalt för ett standardiserat C-ärende för diuron (mg/kg TS).  

  Hälsa Markmiljö 
Skydd av grundvatten  

50 / 200 mm/år 
Skydd av ytvatten 
50 / 200 mm/år 

Diuron 2700 0,6 0,04 / 0,012 30 / 8 

 

I tabell 5.7 respektive 5.8 redovisas lakbarhetskriterier för fallet med en mer 

kvalificerad täckning motsvarande en infiltration genom massorna på 50 mm/år 

samt för en enklare täckning med en infiltration på 200 mm/år. 

Tabell 5.7 Lakbarhetsnivåer för ett standardiserat C-ärende för diuron.  
Infiltration 50 mm/år. 

 

Skydd av grundvatten Skydd av ytvatten 

Initial halt, C0 
(µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 
Initial halt, C0 

(µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 

Diuron Kappa=0,01 2,2 21 2000 20 000 

Diuron Kappa=0,25 3,1 11 3000 10 000 

 

Tabell 5.8 Lakbarhetsnivåer för ett standardiserat C-ärende för diuron. 
Infiltration 200 mm/år. 

  

Skydd av grundvatten Skydd av ytvatten 

Initial halt, C0 
(µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 
Initial halt, C0 

(µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 

Diuron Kappa=0,01 0,7 6 500 5000 

Diuron Kappa=0,25 1,8 7 1000 4000 

 

För diuron är det skydd av grundvatten som styr lakkriterierna. Lägst 

lakbarhetsnivåer beräknas för ett Kappa-värde på 0,01 kg/l.   

5.6. Nivå för inert avfall  
Totalhaltsnivåer för inert avfall har beräknats för en förenklad bedömning av vilka 

krav som ställs för skydd av grundvatten och ytvatten, se tabell 5.9. Däremot anges 

inga nivåer för skydd av hälsa eller markmiljö. Orsaken till detta är att 

muddermassorna i detta fall kommer att utgöra avfall som läggs på en deponi med 

de speciella regler och skyddskrav som detta medför. 

Tabell 5.9 Nivåer på totalhalt för diuron (mg/kg TS) i massor som placeras i en deponi för 
inert avfall.  

  
Skydd av 

grundvatten 
Skydd av 
ytvatten 

Diuron 0,008 10 
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I tabell 5.10 redovisas de lakkriterier som beräknats för en deponi för inert avfall. 

Även här är det skydd av grundvatten som styr lakbarhetsnivåerna. 

Tabell 5.10 Lakbarhetsnivåer för diuron för en deponi för inert avfall för diuron.  

  

Skydd av grundvatten Skydd av ytvatten 

Initial halt, 
C0 (µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 
Initial halt, C0 

(µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 

Diuron Kappa=0,01 0,5 4 700 7000 

Diuron Kappa=0,25 1,2 5 1800 7000 

 

Nivåerna för lakbarhet styrs av skydd av grundvatten. Nivån för initial halt är lägst 

för det fall som beräknats med det låga Kappa-värdet (0,01 kg/l), medan värdena 

avseende utlakad mängd ligger på en liknande nivå för de båda Kappa-värdena.  

5.7. Nivå för icke-farligt avfall  
För syftet att ta fram kriterier för deponering av muddermassor har haltnivåer 

beräknats för massor som klassas som icke-farligt avfall. Dessa har tagits fram för 

totalhalt och för lakbar halt. 

Totalhaltsnivåer för icke-farligt avfall för en förenklad bedömning av vilka krav 

som ställs för skydd av spridning till grundvatten och ytvatten ges i tabell 5.11.   

Tabell 5.11 Nivåer på totalhalt för diuron och dess nedbrytningsprodukter (mg/kg TS) i 
massor som placeras i en deponi för icke-farligt avfall.  

  
Skydd av 

grundvatten 
Skydd av 
ytvatten 

Diuron 0,025 40 

 

I tabell 5.12 redovisas de lakkriterier som beräknats för en deponi för icke-farligt 

avfall. Även här är det skydd av grundvatten som styr lakkriterierna för diuron. 

Tabell 5.12 Lakbarhetsnivåer för en deponi för icke-farligt avfall för diuron och dess 
nedbrytningsprodukter.  

 
Skydd av grundvatten Skydd av ytvatten 

  
Initial halt, C0 

(µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 
Initial halt, C0 

(µg/l) 
Utlakad mängd 

LS=10, (µg/kg TS) 

Diuron Kappa=0,01 2 20 3000 30 000 

Diuron Kappa=0,25 17 60 20 000 70 000 

 

Beräknade nivåer för icke-farligt avfall för diuron är på samma nivå som för C-

ärende med infiltrationen 50 mm/år. De likartade värdena beror på att utspädningen 

till grundvatten är relativt liten för den större mängden muddermassor som antas 

placeras i en deponi för icke-farligt avfall.  
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5.8. Nivå för farligt avfall  
Kriterier har beräknats för muddermassor som läggs på en deponi för farligt avfall. 

Dessa har tagits fram för totalhalt och för lakbar halt. 

Totalhaltsnivåer för farligt avfall för en förenklad bedömning av vilka krav som 

ställs för skydd av spridning till grundvatten och ytvatten ges i tabell 5.13.   

Tabell 5.13 Nivåer på totalhalt för diuron och dess nedbrytningsprodukter (mg/kg TS) i 
massor som placeras i en deponi för farligt avfall.  

  
Skydd av 

grundvatten 
Skydd av 
ytvatten 

Diuron 0, 25 400 

 

I tabell 5.14 redovisas de lakkriterier som beräknats för en deponi för farligt avfall. 

Även här är det skydd av grundvatten som styr lakkriterierna för diuron. 

Tabell 5.14 Lakbarhetsnivåer för en deponi för farligt avfall för diuron och dess 
nedbrytningsprodukter.  

 
Skydd av grundvatten Skydd av ytvatten 

  
Initial halt, C0 

(µg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (µg/kg 

TS) 
Initial halt, C0 

(µg/l) 
Utlakad mängd 

LS=10, (µg/kg TS) 

Diuron Kappa=0,01 15 150 30 000 300 000 

Diuron Kappa=0,25 100 400 200 000 700 000 
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5.9. Sammanfattning diuron 
OBS! Här anges avrundade halter i mg. Beräknat för långsam utlakning 

(Kappa = 0,01 l/kg) 

Haltgräns för farligt avfall:  250 mg/kg TS 

Riktvärden för förorenade mark (mg/kg TS) 

KM MKM 

Diuron 0,025 0,08 

Nivåer för mindre än ringa risk 

Totalhalt Lakbar halt 

Hälsa-miljö 
(mg/kg TS) 

Initial halt, C0 
(mg/l) 

Utlakad mängd LS=10, 
(mg/kg TS) 

Diuron 0,02 0,0002 0,0015 

Nivåer för generaliserat C-ärende 

Infiltration 50 mm/år Infiltration 200 mm/år 

Totalhalt Lakbar halt Totalhalt Lakbar halt 

Hälsa-Miljö-
spridning 

(mg/kg TS) 

Initial 
halt, C0 
(mg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (mg/kg 

TS) 

Hälsa-Miljö-
spridning 

(mg/kg TS) 

Initial 
halt, C0 
(mg/l) 

Utlakad mängd 
LS=10, (mg/kg 

TS) 

Diuron 0,04 0,002 0,02 0,012 0,0007 0,006 

Nivå för deponering av avfall 

 Deponi för 

Totalhalt Lakbar halt 

Spridning 
(mg/kg TS) 

Initial halt, C0 
 (mg/l) 

Utlakad mängd LS=10, 
(mg/kg TS) 

Inert avfall 0,008 0,0005 0,004 

Icke-farligt avfall 0,025 0,002 0,02 

Farligt avfall 0,25 0,015 0,15 
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Bilaga 1 Referenser till värden för organiska tennföreningar 

Parameter  TBT DBT MBT 

Kd-värde  Beräknat från Koc vid 
2% organiskt kol i 
marken 

Beräknat från Koc 
vid 2% organiskt kol 
i marken 

Beräknat från Koc 
vid 2% organiskt 
kol i marken. 
Sorption även till 
mineralytor. 

Koc-värde   Från Epiwin, USEPA, 
2009 

Från data i van 
Herwijnen, 2012 

Från Epiwin, 
USEPA, 2009 

Kow-värde  Från Epiwin, USEPA, 
2009 

Från Epiwin, USEPA, 
2009 

Från Epiwin, 
USEPA, 2009 

Henrys konstant  RIVM, 2012 Epiwin, USEPA,  Epiwin, USEPA, 
2011 

Biotillgänglighetsfaktor, 
oralt intag  

Antaget 100% Antaget 100% Antaget 100% 

Tolerabelt dagligt intag, 
TDI  

EFSA, 2004 EFSA, 2004 Miljöstyrelsen 
(2006) -> EU 
(2003) 

Hudupptagsfaktor  Antaget 25% Antaget 25% Antaget 25% 

Biotillgänglighetsfaktor, 
hudupptag  

Antaget 100% Antaget 100% Antaget 100% 

Biotillgänglighetsfaktor, 
inhalation  

Antaget 100% Antaget 100% Antaget 100% 

Haltkriterium för skydd 
av grundvatten  

50% av värdet från 
WHO, 2003 

50% av värdet från 
WHO, 2003 

Justerat från TBD-
DBT utifrån TDI 

Biotillgänglighetsfaktor, 
intag av växter  

Antaget 100% Antaget 100% Antaget 100% 

Biotillgänglighetsfaktor, 
intag av fisk  

Antaget 100% Antaget 100% Antaget 100% 

Skydd av markmiljön, 
95%-nivå 

Baserat på data i RIVM 
(2012), se text 

Baserat på data i 
RIVM (2012) 

Samma värde som 
för DBT 

Skydd av markmiljön, 
KM-värde  

Baserat på data i RIVM 
(2012), se text 

Baserat på data i 
RIVM (2012) 

Samma värde som 
för DBT 

Skydd av markmiljön, 
MKM-värde  

Baserat på data i RIVM 
(2012), se text 

Baserat på data i 
RIVM (2012) 

Samma värde som 
för DBT 

Haltkriterium för skydd 
av ytvatten  

50% av kriterium från 
CCME (1999) 

50% av MKN från 
ICBR, 2009 

50% av värde från 
Environment 
Canada, 2006 

Andel av TDI från andra 
källor  

Naturvårdsverket, 
2009 

Naturvårdsverket, 
2009 

Naturvårdsverket, 
2009 
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Kriterier för tributyltenn, Irgarol och diuron i 
muddermassor som omhändertas på land  
Rapporten innehåller kriterier för bedömning av muddermassor som 
uppkommer i mindre muddringsprojekt. De är tänkta som ett hjälpmedel 
för utförare och tillsynsmyndigheter att bedöma: 

• Om massorna är farligt avfall
• Om de kan återvinnas i anläggningsbyggnad
• Om de kan läggas på deponier för inert, icke-farligt eller farligt avfall
• Föroreningsnivåer i mark

Kriterier har tagits fram både för jämförelser med totalhalter och lakbara 
halter av TBT, Irgarol och Diuron. Vi har använt oss av etablerad metodik 
för klassificering, återvinning och deponering av avfall. Data har vi främst 
hämtat från studier genomförda inom EU. 

Hav möter Land 
Projekt Hav möter Land samlar 26 kommuner, regioner, universitet och 
statliga myndigheter i Sverige, Norge och Danmark. Vi samarbetar om 
klimat, vatten och samhällsplanering för Kattegat och Skagerrak. Våra 
resultat är användbara för beslutsfattare, planläggare, forskare och 
förvaltare av naturresurser. Klimatet förändrar våra möjligheter att bo 
och livnära oss här. Vi tar fram gemensam kunskap för gemensam 
beredskap. EU är med och finansierar projektet genom Interreg IVA.  

www.havmoterland.se 
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