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 1. ÚVOD 
 

Xenobiotické látky všeobecně označované jako “persistentní toxické látky” (PTS = Persistent Toxic 
Substances), mohou vstupovat z řady zdrojů do prostředí a výsledné účinky se mohou projevovat na 
lokální, národní, regionální a globální úrovni. Mnoho látek, jímž je věnována zvýšená pozornost, jsou 
charakterizovány svou persistencí v prostředí, odolností vůči rozkladu a akutní a chronickou toxicitou. 
Mnoho z nich může být ovzduším, vodou či biotou transportováno na značné vzdálenosti a následně 
mohou být globálně distribuovány a mohou tak být detekovány ve vzdálených oblastech, kde nikdy 
nebyly vyráběny ani používány. Lipofilní charakter těchto látek je příčinou jejich inkorporace do 
živých organismů a kumulace v jejich tukových tkáních, což vede ke zvýšení tělesné zátěže a zvýšení 
potenciálních rizik škodlivých zdravotních účinků. Persistence a bioakumulace PTS může vest k 
dlouhodobému nárůstu jejich hladin u konzumentů na vyšších trofických úrovních včetně člověka. Pro 
jejich označení se také často používá zkratka PBT - persistentní, bioakumulativní a toxické látky 
 
Dílčí skupinou persistentních toxických látek jsou “persistentní organické polutanty” (POPs) - tento 
název se používá především v mezinárodních konvencích. Tyto látky mohou způsobovat vážné 
zdravotní a environmentální účinky, které mohou zahrnovat karcinogenitu, reprodukční poruchy, 
změny vývojového a imunitního systému a endokrinní poruchy, což může vest ke snížení reprodukční 
schopnosti a v extrémních případech ke ztrátě biologické diversity.  
 
Persistentní organické látky cíleně vyráběné v různých sektorech průmyslu, pesticidy nebo vznikající 
jako vedlejší produkty průmyslových procesů nebo spalování jsou předmětem Protokolu o POPs 
Evropské hospodářské komise OSN (UN Economic Commission for Europe - UNECE) a její 
Konvence o dálkovém přeshraničním transportu látek znečišťujících ovzduší (The Convention on 
Long-Range Transboundary Air Pollution - LRTAP) a UNEP Chemicals a Stockholmské Konvence. 
Stockholmská Konvence zahrnuje 12  a POPs Protokol UNECE 16 látek. 
 
Existuje potřeba vědecky podloženého hodnocení nových potenciálních kandidátů na seznam 
Stockholmské Konvence. Zvláštní pozornost je věnována látkám persistentním a super-persistentním, 
s výraznou tendencí k bioakumulaci, toxickými vlastnostmi a potenciálem k dálkovému transportu. 
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 2.   OSUD PTS V PROSTŘEDÍ 
 

Organické chemické látky dnes můžeme najít rozšířené prakticky po celé planetě a to i na místech 
tisíce kilometrů vzdálených od místa původního použití. Dostávají se do jednotlivých složek prostředí 
z různých zdrojů, a to jak přírodních, tak i antropogenních. Ve většině případů dnes dominují vstupy 
z různých antropogenních technologií. Látky mohou být transportovány ve složkách, kam byly 
primárně emitovány, mohou přecházet přes mezifázové rozhraní do dalších složek prostředí, během 
tohoto svého transportu mohou být chemicky transformovány a vytvářet sekundární znečištění. 
Mohou se také díky svým vlastnostem kumulovat jak v abiotických složkách prostředí, tak v živých 
organismech. Po vstupu do živých organismů se mohou projevit jejich negativní vlastnosti. Můžeme si 
takto definovat tzv. environmentálně nebezpečné chemické látky - chemické prvky nebo sloučeniny, 
které mohou být nebezpečné přírodnímu prostředí již v malých koncentracích, protože jsou toxické, 
mohou být odolné vůči různým formám rozkladu, mají tendenci ke kumulaci v abiotických i 
biotických složkách prostředí. 
 
Nejproblematičtější vlastnosti z hlediska možného nebezpečí pro životní prostředí jsou: 
 

1) toxicita 
2) persistence 
3) schopnost kumulace a bioakumulace 
4) schopnost dálkového transportu 
5) produkce v určitém množství 
6) určitá environmentální hladina 

 
Persistentní organické polutanty (POPs) jsou organické sloučeniny, převážně antropogenního původu, 
vysoce odolné vůči fotolytické, chemické a biologické degradaci. Typickými představiteli této skupiny 
polutantů jsou halogenované aromatické, polyjaderné aromatické nebo heteroaromatické sloučeniny, 
především chlorované. Vazba uhlík – chlor je stabilní vůči hydrolýze, s rostoucím počtem atomů 
chloru se zvyšuje odolnost vůči biologické a fotolytické degradaci. Výsledkem vysokého stupně 
chlorace je velmi nízká rozpustnost ve vodě a vysoká rozpustnost v tucích umožňující snadný průchod 
biologickými membránami a akumulaci v tukových tkáních. Tendence k bioakumulaci kombinovaná 
s jejich odolností vůči biologickému rozkladu vede k postupnému bioobohacování na jednotlivých 
trofických úrovních, přičemž koncentrace v abiotických složkách prostředí a top-predátorech se může 
lišit až o 9 řádů. Tyto látky mají navíc významnou tendenci k dálkovému transportu, což umožňuje 
jejich distribuci do míst, kde se nikdy nepoužívaly a kde dochází k jejich postupné kumulaci. 

 
Jejich vlastnosti umožňují cirkulaci mezi jednotlivými ekosystémy, přičemž ovzduší je hlavním 
složkou, v níž k přenosu dochází. Vzhledem k převládajícímu charakteru globálního atmosférického 
proudění, semivolatilitě a jejich sklonu k postupnému znovu-vypařování, dochází k systematické 
migraci těchto látek do chladnějších zeměpisných oblastí bez ohledu na umístění původních zdrojů. 
Atmosférická depozice je pak převládající cestou mnoha těchto polutantů do moří a oceánů.  
 
Rozsáhlá měření a údaje získané pomocí modelů dálkového transportu a difúze ukazují, že POPs jsou 
v globálním ekosystému všudypřítomné, podléhají dálkovému transportu ovzduším, řekami a 
oceánickými proudy a jsou trvale detekovány ve vzdálených oblastech, především v citlivých a 
zranitelných polárních ekosystémech, tedy na místech velmi vzdálených od místa původní produkce, 
užití či likvidace a na místech, kde se většinou nikdy nepoužívaly. 
 
Mezi persistentní organické polutanty patří řada organických sloučenin či lépe skupin organických 
sloučenin jako jsou polycyklické aromatické uhlovodíky, řada chlorovaných pesticidů, polychlorované 
bifenyly, naftaleny, terfenyly, polychlorované dibenzo-p-dioxiny a dibenzofurany.  
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 Transport  a distribuce POPs v prostředí jsou určeny řadou fyzikálně-chemických vlastností a to 
se odráží v hodnotách charakteristik, jako jsou rozpustnost ve vodě, tenze par, Henryho 

konstanta, rozdělovací koeficient n-oktanol-voda (Kow) nebo sorpční koeficient pro organickou složku 
půdy či sedimentu (Koc). 
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3.   MEZINÁRODNÍ KONVENCE TÝKAJÍCÍ SE PTS 
 
Prokazatelně škodlivé účinky na lidský organismus a na řadu volně žijících organismů vedly 
k významným mezinárodním aktivitám. V roce 1998 se dvě z nich dostaly do významné fáze. První je 
představována aktivitami Evropské hospodářské komise OSN a její Konvence o dálkovém 
znečišťování ovzduší přecházejícím hranice států (UN-ECE Convention on Long Range 
Transboundary Air Pollution – LRTAP). Protokol týkající se POPs byl předlložen na Evropské 
konferenci v Aarhusu v červnu 1998 k podpisu. Druhá aktivita je realizována činností UNEP (United 
Nations Environmental Programme) a IFCS (Intergovernmental Forum on Chemical Safety) a je 
zaměřena na přípravu jednání na celoplanetární úrovni. Ta byla zahájena prvním jednáním 
Intergovernmental Negotiating Committee (INC) on POPs, jež se uskutečnila v Montrealu ve dnech 
29/06-03/07/98. Na obou aktivitách se ČR významně podílela a podílí.  
 
POPs protokol UN ECE CLRTAP obsahuje definici zájmové skupiny polutantů, cíle protokolu, 
povinnosti vyplývající z podpisu a postup realizace obsažený v osmi přílohách. 
 
Persistentní organické polutanty (POPs) jsou podle Protokolu organické látky které: 
 

• vykazující toxické vlastnosti, 
• jsou persistentní, 
• jsou bioakumulovány, 
• podléhají dálkovému přenosu v ovzduší přesahujícímu hranice států a k depozicím, u nichž 

je pravděpodobný významný škodlivý vliv na lidské zdraví nebo škodlivé environmentální 
účinky. 

 
Vyskytují se jako jediná chemická látka nebo jako směs chemických látek, které tvoří specifickou 
skupinu tím, že: 

 
• mají podobné vlastnosti a jsou do životního prostředí emitovány společně, 
• tvoří směs, která je obchodována jako jedna komodita. 

 
Cílem protokolu je omezování, snížení nebo vylučování vypouštění, emise a ztráty persistentních 
organických polutantů. 
 
Protokol zavazuje signatářské strany k podpoře výzkumu, vývoje a monitorování a související 
spolupráci, zaměřenou - ale nikoli omezenou jen na: 
  

• úrovně emisí, dálkového přenosu a úrovně depozice a jejich modelování, stávající úrovně 
kontaminace biotického a abiotického prostředí, vypracování postupů pro harmonizování 
relevantních metodik; 

• inventury a cesty polutantů (znečišťujících látek) v reprezentativních ekosystémech;  
• relevantní účinky na lidské zdraví a na životní prostředí, včetně kvantifikace těchto účinků; 
• nejlepší dostupné technologie a postupy, včetně zemědělských postupů a technologií 

omezování emisí a postupů používaných v současnosti stranami; 
• metodiky umožňující zvažovat ekonomické a sociologické faktory při vyhodnocování 

alternativních strategií omezování emisí; 
• přístupy založené na účincích, které integrují vhodné informace včetně informací 

získaných podle pododstavců (a) až (e) výše o měřených nebo modelovaných 
environmentálních úrovních, cestách a účincích na lidské zdraví a na životní prostředí k 
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 účelům formulování budoucích strategií omezování emisí, které berou v úvahu rovněž 
ekonomické a technologické či technické faktory; 

• metody odhadování národních emisí a tvorby prognóz budoucích emisí  jednotlivých 
persistentních organických polutantů a metody vyhodnocování způsobů, jakým tyto 
odhady a prognózy mohou být využívány k tvorbě struktury budoucích povinností;  

• úrovně látek podléhajících tomuto protokolu, které jsou obsaženy jako znečišťující látky v 
dalších látkách, chemických produktech či ve vyráběných předmětech / komoditách a 
význam těchto úrovní pro dálkový přenos a postupy snižování těchto úrovní znečišťujících 
látek, a navíc úrovně persistentních organických polutantů vytvářených v průběhu 
životního cyklu užitkového dřeva (řeziva) ošetřeného pentachlorfenolem); 

 
Priorita by měla být udělena výzkumu látek, které nejpravděpodobněji budou muset být postupně 
doplněny do seznamu Protokolu podle kritérií v něm uvedených. 

 
 

Stockholmská konvence (SC = Stockholm Convention) 
 

Na základě doporučení IFCS (The Intergovernmental Forum on Chemical Safety1), UNEP Governing 
Council rozhodl v únoru 1997 (Decision 19/13 C), že bude iniciována bezprostřední mezinárodní akce 
zaměřená na ochranu lidského zdraví a prostředí prostřednictvím opatření vedoucích ke snížení a/nebo 
eliminaci emisí a výtoků počátečního souboru dvanácti persistentních organických polutantů (POPs). 
Na základě toho byl ustaven Mezivládní vyjednávací výbor (Intergovernmental Negotiating 
Committee - INC) s mandátem připravit mezinárodní legislativní opatřední pro implementaci 
mezinárodní akce pro určité POPs. Sekretariát GEF (Global Environmental Facility) a GEF Council 
vyslovil ochotu, aby GEF sloužil jako finanční mechanismus pro země ochotné přistoupit ke Konvenci 
(Holoubek et al., 2001). 
 
Persistentní organické látky mohou být chemické látky cíleně vyráběné v průmyslu např. pesticidy, 
nebo mohou vznikat jako vedlejší produkty průmyslových procesů nebo spalování. Dosud bylo 
vědecké hodnocení převážně zaměřeno na specifické lokální a/nebo regionální environmentální 
účinky, zvláště "hot spots" jako je region Velkých jezer v Severní Americe nebo Baltického moře. 
Jako odpověď na jejich potenciál k dálkovému atmosférickému transportu PTS, byl pod patronací 
Evropské hospodářské komise OSN (UN Economic Commission for Europe - UNECE) a její 
Konvence o dálkovém přeshraničním transportu látek znečišťujících ovzduší (The Convention on 
Long-Range Transboundary Air Pollution - LRTAP) připarven POPs Protokol. Basilejská konvence 
(The Basel Convention) reguluje přeshraniční pohyb nebezpečných odpadů, které mohou obsahovat 
PTS.  Některé PTS jsou také součástí Roterdamské konvence (součást The Prior Informed Consent 
Procedure pro určité nebezpečné chemické látky a pesticidy na mezinárodním trhu.  Světová 
zemědělská organizace (FAO) iniciovala proces identifikace a kontroly ukládání nespotřebovaných 
zásob pesticidů včetně PTS, zvláště v rozvojových zemích a zemích s transitní ekonomikou.  
 
Řada regionálních organizací již provádí hodnocení PTS. Příklady mohou být program zachování 
kvality stavu severovýchodního Atlantiku (Quality Status of the North East Atlantic) v rámci aktivit 
the Oslo and Paris Commission, hodnocení stavu arktického prostředí (the State of the Arctic 
Environment) jako součást arktického monitorovací a hodnotícího programu (the Arctic Monitoring 
and Assessment Programme), hodnocení stavu mořského prostředí Baltu v rámci činnosti Helsinské 
komise the Baltic of the Helsinki Commission), a práce dokončená v rámci Evropské unie (EU 
Dangerous Substances Directive). 
 

                                                 
1  Závěry IFCS sponsorovaného Experts Meeting on POPs a finální Report ad hoc pracovní skupiny pro POPs, 
Manila, 17-22/06/1996 “Persistent Organic Pollutants: Considerations for Global Action”. 
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 Existuje potřeba vědecky založeného hodnocení povahy a rozsahu vstupů PTS do prostředí a 
hodnocení jejich zdrojů a přípravy metodiky pro mezinárodní společenství zaměřené na budoucí 

remediační a preventivní opatření. Hodnocení povede k identifikaci priorit pro intervenční zásahy a 
využitím analýzy příčin bude zpracována studie identifikující vhodná opatření pro kontrolu, snížení 
nebo eliminaci PTS na národní, regionální a globální úrovni.  
 
Skutečné priority pro činnost v rámci jednotlivých regionů nemusí být stejné, musí odrážet rozdíly 
mezi regiony, pokud jde o ekonomický vývoj, zemědělskou a průmyslovou produkci, klimatické, 
geografické, sociální a kulturní podmínky. Proto hodnocení bude založeno na analýze podmínek 
v každém regionu použitím dostupných informací z různých zdrojů a následně tyto informace budou 
vyhodnoceny společnou metodou a přístupy. 
 
Program GEF „Contaminant-Based Operational Programme” uvádí přímý odkaz na kontaminanty, 
které jsou persistentní a mohou být považovány za “globální kontaminanty” a uvádí, že  „GEF může 
finančně přispívat na aktivity, které pomáhají k poznání podstaty, rozšíření a významu těchto 
kontaminantů a přispívat dohodnutým finančním příspěvkem k postupům demonstrujícím prevenci 
snižování vstupů v přijímajících zemích“. Tento projekt povede k objektivnímu a rychlému hodnocení 
priorit mezi regiony pokud jde o problémy chemického znečištění prostředí tím, že umožní GEF 
soustředit se na následné aktivity na nejdůležitější a nejnaléhavější případy. 
 
Cílem projektu je poznání rozsahu podstaty a srovnání vážnosti nebezpečí a hrozby, které představují 
na národní, regionální a globální úrovní PTS. To umožní GEF na základě vědecky založeného 
hodnocení priorit pro činnost mezi různými vstupy chemických látek do prostředí a stanovit rozsah 
rozdílů v prioritách, jenž existují mezi regiony. 
 
Výstupem projektu bude vědecky založené hodnocení hrozby spojené s persistentními toxickými 
látkami pro prostředí a zdraví člověka. Činnosti, které budou prováděny v tomto projektu budou 
zaměřeny na srovnání a hodnocení zdrojů PTS, jejich hladiny výskytu v jednotlivých složkách 
prostředí a následně v biotě a lidské populaci, způsobů jejich transportu na velké vzdálenosti, 
existující alternativy pro jejich použití a nápravná opatření, stejně jako na bariery, které dosud brání 
vhodnému řešení tohoto problému.  
 
Dalšími možnými výstupy projektu jsou: zvýšení povědomí o environmentálních problémech 
spojených s PTS zvláště v rozvojových zemích, příležitost pro dvoustranné a vícestranné aktivity, 
konstrukce sítí zaměřených na spolupráci v regionech a mezi nimi, podpora výzkumu zaměřené na 
chybějící data o PTS, podpora mezinárodních konvencí, jako jsou Rotterdamská Konvence, UN/ECE 
LRTAP Konvence, Regional Seas Agreements nebo připravovaná UNEP POPs Konvence 
(Stockholmská). Projekt bude také příspěvkem k aktivitám The Global International Waters 
Assessment (GIWA), jenž jsou prováděny UNEP s finančním příspěvkem GEF.  
 
Vnášení obtížně degradovatelných, persistentních cizorodých látek do prostředí není dlouhodobě 
slučitelné s udržitelným rozvojem lidstva a biosféry, přesto však ještě dlouhou dobu bude složitě 
řešitelným problémem. Uplynulo více než 40 let od doby, kdy se začalo se systematickým sledováním 
a studiem těchto látek, jejich výskytu v prostředí a negativních účinků, než se dospělo ke globální 
konvenci regulující jejich výrobu, použití, ukládání a transport (Stockholm Convention). 
 
Rizika spojená s jejich přítomností v prostředí byla v posledních desetiletích identifikována jako 
vysoce významná pro člověka a ekosystémy. Jejich distribuce a pokračující akumulace persistentních 
organických látek v prostředí je považována za jednu z významných globálních změn kvality 
prostředí.  
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 Důležitým úkolem je komplexní vědecké hodnocení těchto látek a vývoj vědecky odvozených 
kritérií založených na hodnocení potenciálu pro dálkový transport, persistence, bioakumulace a 

toxicity. 
 
Pro přípravu národních akčních plánů pro jednotlivé PTS či jejich směsi, jenž budou součástí státní 
ekologické politiky, je nezbytné odvození systému kritérií pro výběr látek pro zařazení do národních, 
regionálních a globálních seznamů prioritních látek a získání informací o možné environmentální 
expozici těmito látkami. S tím je spojeno hodnocení toxických a ekotoxických účinků a vypracování 
profilů rizika. 
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4.   SMĚRY BUDOUCÍHO VÝZKUMU 

 
Činnost expertů v rámci mezinárodních konvencí i výsledky výzkumných projektů ukazují řadu 
směrů, na které by měla být orientována pozornost základního i aplikovaného výzkumu: 

 
• studium a hodnocení vlastností persistentních, toxických látek připadajících v podmínkách 

ČR v úvahu pro zařazení do prioritní seznamu polutantů Stockholmské Konvence.  
• hodnocení vlastností a osudu stávajících látek ze seznamu v podmínkách ČR a výběru 

nových, u kterých budou zkoumány fyzikálně-chemické a environmentálně-chemické 
vlastnosti (především persistence, kumulace a bioakumulace, těkání, sorpce), osud 
v prostředí tedy jejích transport, transformace a distribuce v prostředí a to jak 
v abiotických, tak i biotických složkách, potenciál k dálkovému transportu.  

• studium toxických a ekotoxických vlastností těchto látek a charakterizaci a stanovení jejich 
rizikových profilů a to z pohledu humánních i ekologických rizik.  

• charakterizace a predikce chování, distribuce a účinků za použití postupů využívajících 
modelů globálního a regionálního transportu, environmentální distribuce a metod QSAR.  

• zhodnocení existujících dat v ČR s pohledu využitelnosti pro stanovení rizikového profilu, 
využitelnosti pro lokální, regionální a globální modely, hodnocení humánních a 
ekologických rizik, využitelnosti pro zpracování Národního Akčního Programu pro každou 
z hodnocených látek. 
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5.   VLASTNOSTI PTS A JEJICH OSUD V PROSTŘEDÍ 
 
Pokud jde o PTS, je nutné konstatovat, že stále máme pouze omezené informace o fyzikálně-
chemických a environmentálně-chemických vlastnostech pro řadu sledovaných a hodnocených látek, 
jenž jsou nutné pro vývoj modelů a jejich validaci. Ty jsou nutné pro optimalizaci modelů a jejich 
přiblížení realitě. 
 
Pokud jde o jde o osud PTS mohou být základní trendy v použití, emisích a výskytu shrnuty 
následovně (Jones, de Voogt, 1999): 

 
• syntéza a vývoj pro použití - 30. léta minulého století; 
• nárůst velmi rozšířeného používání v Evropě a Severní Americe a dalších průmyslových 

regionech - padesátá a šedesátá léta 20. století; 
• zvýšená pozornost vzhledem k jejich persistenci a akumulaci v potravních řetězcích - 

konec šedesátých let a začátek let sedmdesátých minulého století - výsledkem byly silné 
restrikce ve výrobě a použití v Evropě a Severní Americe; a 

• snížení emisí v Evropě, Severní Americe a dalších průmyslových regionech spojené se 
zákazy a kontrolou výroby a aplikací v průběhu sedmdesátých až devadesátých let 20. 
století. 

 
Tento trend ovšem není globálně reprezentativní, protože řada látek, jako jsou především pesticidy 
(DDT, lindan), se stále ještě v řadě rozvojových zemí používá. To může být charakterizováno jako 
globální posun výroby a použití. 
 
Tyto emisní trendy mají svůj odraz v koncentracích těchto látek ve složkách prostředí (ovzduší, vody, 
sedimenty, půdy) a také ve velikosti a směrech toků PTS mezi jednotlivými environmentálními 
kompartmenty.  
 
Emisní maximum můžeme uvažovat v období padesátých a šedesátých let, což se odrazilo i v maximu 
koncentrací v ovzduší a vedlo k dlouhodobé následné depozici a nárůstu vytěkávání z půd a velkých 
vodních ploch. Jakmile došlo k omezení primárních zdrojů emisí, došlo ke snížení atmosférických 
koncentrací. A postupně dochází k tomu, že se stále významnější stávají sekundární zdroje, 
dlouhodobé rezervoáry jako jsou půdy a sedimenty. Z nich dochází k postupnému vytěkávání 
dlouhodobě deponovaných a kumulovaných látek. Změna sorpčních podmínek v důsledku například 
acidifikace, vede k postupnému uvolňování dlouhodobých “zásob” těchto látek do ovzduší a vod a 
následně ovzduší a slouží takto vlastně jako sekundární zdroje. 
 
Vzhledem k tomu, že se jedná o látky s dlouhou dobou života v jednotlivých složkách prostředí a látky 
s lipofilním a hydrofóbním charakterem, je důležité při studiu jejich vlastností zvýšenou pozornost 
věnovat jejich tendenci k bioakumulaci, metabolismu v živých organismech a jejich účinkům. 
 
Biokoncentrace a biokoncentrační faktor (BCF) charakterizují příjem chemické látky organismy z 
prostředí. Bioakumulace popisuje příjem ze zevního prostředí a z potravy a k jejímu vyjádření se 
používá bioakumulační faktor (BAF). Bioobohacovací faktory jsou pak poměrem koncentrací v 
predátorovi a jeho kořisti nejčastěji vztaženo na obsah lipidů. Ne všechny chemické látky v prostředí 
jsou však dostupné pro živé organismy, mohou být sorbovány na suspendovanou nebo rozpuštěnou 
organickou hmotu. Tento jev se nazývá biodostupnost a je klíčovým pro projevy toxicity.  
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 Bioakumulace, biodegradace a biodostupnost jsou mnohem méně prozkoumané v terestrickém 
ekosystému než ve vodním. Přitom je známo, že mnoho PTS se kumuluje na povrchu vegetace a 

ta může být zdrojem kontaminace půd a v nich/na nich žijících organismech.  
 
Intenzivní studium základních vlastností je důležité nejen z pohledu rozšíření znalostí o látkách 
vyskytujících se v různých složkách prostředí a hodnocení jejich nebezpečnosti, ale také z pohledu  
jejich uplatnění v různých modelech a nutnosti následné validace těchto modelů na základě 
environmentálního monitoringu. Nejedná se přitom jen o modely distribuce v abiotických složkách 
prostředí, ale také o modely distribuce v živých organismech. 
 
Důležitou součástí implementace Stockholmské Konvence je proto identifikace potenciálních nových 
PTS pro budoucí zařazení do seznamu Konvence, případně do seznamu národních prioritních 
polutantů. To vyžaduje studium jejich fyzikálně-chemických, environmentálně-chemických, 
toxikologických a ekotoxikologických vlastností. Pro zařazení do těchto seznamů jsou základními 
kritérii persistence, prostorová distribuce a bioakumulace. Konvence dominantně pracuje s látkami s 
potenciálem k dálkovému transportu a detekovanými ve vzdálených oblastech (UNEP, 2001; UNEP-
CEG, 1999). Pro každou látku je třeba zpracovat profil rizika včetně informací o fyzikálně-
chemických vlastnostech látek spojených s transportem a přenosem mezi složkami prostředí (UNEP-
CEG, 1999). Vývoj a validace vhodných modelů pro výpočet expozičních množství byly 
identifikovány jako kriticky důležitý výzkumný úkol (CEC-CSTEE, 2000).  
 
Studium a experimentální stanovení fyzikálně-chemických vlastností nezbytných pro charakterizaci 
environmentálního osudu sledovaných látek: 
 

• vlastnosti důležité pro transport v jednotlivých složkách prostředí - persistence, 
bioakumulace, sorpce; 

• chování v jednotlivých složkách a fázích prostředí; 
• mezifázová distribuce v jednotlivých složkách prostředí (tuhá-plynná, tuhá-kapalná, 

kapalná-plynná fáze); 
• abiotické degradační postupy - hydrolýza, oxidace, fotodegradace v plynné, kapalné a tuhé 

fázi; 
• biodegradace 

 
V současné době evropská inventura existujících chemických látek (EINECS) obsahuje 100 106 
položek. Z tohoto registrovaného množství je v současné době na trhu 20 000 - 30 000 látek ve 
významných množstvích. Pokud jde o data o potenciálních účincích na lidské zdraví a/nebo na životní 
prostředí existují pro zhruba 5 000 látek. Pouze pro několik stovek z nich však existují vědecky 
podložená hodnocení o nebezpečnosti a riziku dle legislativy EC. Toxikologický program EU 
zaměřený na nové látky zahrnuje různé úrovně testování vzhledem k produkčnímu objemu a použití. 
Pro obě skupiny látek existuje relativně málo dostupných údajů, pokud jde o chronické účinky (např. 
škodlivé vlivy na reprodukci, imunitní systém apod.). 
 
Jedním z nových trendů je i výzkum látek charakterizovaných jako velmi persistentní a velmi 
bioakumulativní (vPvB). To mohou být látky s vyšší molekulovou hmotností, než jsou dosud běžně 
sledované (MH > 300) s vysokou hodnotou log KOW (> 7). Proces jejich biopříjmu může být poměrně 
pomalý, ale je otázkou, zda je, či není vyloučen, a co se s těmito látkami může dít v živých 
organismech. Zda nedochází k pomalé degradaci (například dehalogenace) a vzniku pohyblivějších, 
ale také toxičtějších látek. Známým příkladem potvrzujícím tuto tezi může být oktachlordibenzo-p-
dioxin nebo oktachlordibenzofuran, jenž mohou být například v sedimentech degradovány na méně 
chlorované, ale toxičtější kongenery. 
 
Rozdíly mezi těmito skupinami polutantů jsou charakterizovány v Tabulce: 
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Tabulka: Kritéria pro identifikaci PBT a vPvB látek 

  
 PBT - kritéria vPvB - kritéria 

P T1/2 > 60 dnů v mořské vodě nebo 
> 180 dnů v mořských 
sedimentech 

T1/2 > 60 dnů v mořské nebo sladké vodě nebo 
>180 dnů v mořských nebo sladkovodních 
sedimentech  

B BCF > 2000  BCF > 5000  

T Chronický NOEC < 0.01 mg.l-1 
nebo CMR nebo narušení 
endokrinních účinků  

Neuvažuje se  
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6.   TOXICKÉ A EKOTOXICKÉ ÚČINKY PTS 

 
Jako toxicita se definuje schopnost látky způsobovat poškození nebo smrt živých organismů. PTS jsou 
toxické pro různé organismy. Některé z nich mohou způsobovat vznik rakoviny, jiné podporují její 
průběh, řada z nich způsobuje vznik imunologických, reprodukčních, vývojových a dalších poruch 
(Holoubek, 2000). 
 
Laboratorní i terénní experimenty publikované v odborné literatuře potvrzují fakt, že řada 
persistentních organických polutantů má škodlivé účinky na lidské zdraví. Mnohé z nich mohou 
poškozovat vnitřní orgány (játra, ledviny, žaludek), mohou porušovat imunitní, nervový a dýchací 
systém, působí na hladiny jaterních enzymů, způsobují reprodukční poruchy (například poškození 
plodu, jeho sníženou hmotnost, spontánní potraty), narušují hormonální rovnováhu. Některé z nich 
také vyvolávaly u experimentálních zvířat vznik zhoubných nádorů.  
 
Vysoké dávky dioxinů, furanů a PCBs (profesionální expozice, konzumace potravin náhodně 
kontaminovaných vysokými hladinami těchto látek) vedou ke vzniku znetvořujících, těžko léčitelných 
vyrážek, tzv. chlorakné.  
 
Neexistují přímé důkazy o poškození zdraví běžné lidské populace při expozici obvyklými denními 
dávkami PTS, i když existují předpoklady vycházející z dlouhodobých studií, že odpovědnost 
například za zvyšující se výskyt rakoviny prsu mohou mít látky jako jsou PCBs, DDT či jeho 
metabolit DDE. 
 
Množství PTS, které se dostávají do lidského organismu dýcháním, požíváním potravy nebo 
kontaktem s pokožkou, nepředstavují okamžité ohrožení zdraví (akutní otravu). 
 
Je však nutné mít na zřeteli, že působení PTS je dlouhodobé a v současné době nedokážeme 
předpovědět na základě obsahu těchto látek v lidském organismu, zda konkrétní člověk onemocní 
například rakovinou nebo ne. Je také nutné si uvědomit, že na organismus člověka i jiných druhů 
nepůsobí pouze PTS, ale celá řada dalších faktorů. V lidském organismu se v současné době nacházejí 
i jiné, neméně škodlivé chemické látky, uplatňuje se vliv nesprávné výživy, stav imunitního systému 
organismu, dědičnosti i další faktory.  
 
Hranice propuknutí některé tzv. „civilizační choroby“ je u každého jedince zcela individuální a nikdo 
ji v současné době nedovede jednoznačně určit. V případě některých škodlivin, včetně PTS, je sice 
možné na základě údajů získaných hlavně z dlouhodobých pokusů na zvířatech a odhadnuté průměrné 
denní dávky určité lidské populace hodnotit riziko poškození zdraví této populace, tento údaj je však 
hrubým odhadem poskytujícím pouze všeobecnou informaci. 
 
Dalším problémem je to, že dosud máme minimum informací o synergických účincích více různých 
PTS přítomných v organismu vedle sebe, případně jejich spolupůsobení s dalšími chemickými 
látkami. Tyto látky však jsou v reálném prostředí nejčastěji přítomny v podobě komplikovaných 
směsí. Jisté však je - čím méně persistentních organických polutantů se nachází v lidském těle, tím je 
menší pravděpodobnost ohrožení zdraví. 
 
Stále je velmi málo informací o účincích reálných směsí těchto látek přítomných v prostředí a živých 
organismech, o účincích a interakcích těchto antropogenních směsí a přírodních toxinů. Před deseti 
lety ve spojitosti s těmito látkami bylo jen málo známo o narušování hormonální rovnováhy 
(endokrinní disrupce) a před několika lety ještě nikdo nehovořil například o těchto látkách 
v souvislosti s narušováním chemické komunikace v přírodě. Proč ? Důvodem je omezená dostupnost 
technik umožňujících takovéto efekty studovat ve spojitosti s pikogramovými, femtogramovými, 
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 atogramovými či ještě menšími množstvími určitých chemických látek. Stejné je to i v případě 
hodnocení účinků tak intenzivně sledovaných polutantů, jako jsou dioxiny. Před 15 léty byly 

všechny planární kongenery PCDDs/Fs považovány za karcinogenní. V současné době je podle IRPC 
takto hodnocen pouze jeden z planárních kongenerů a to ten, jenž je považován za nejtoxičtější 
synteticky vyrobenou látku vůbec – 2,3,7,8-tetrachlordibenzo-p-dioxin. 
 
Komplexnost směsí polychlorovaných dibenzo-p-dioxinů (PCDDs), dibenzofuranů (PCDFs) a 
bifenylů (PCBs) způsobuje potíže při stanovování rizika pro člověka. Z tohoto důvodu byl vyvinut 
koncept faktorů ekvivalentní toxicity (TEF), který měl usnadnit stanovování rizika a kontrolu nad 
intenzitou vystavení těmto směsím (Holoubek et al., 2000). Hodnoty TEF pro jednotlivé kongenery 
v kombinaci s jejich chemickými koncentracemi se mohou použít při výpočtu celkové koncentrace 
toxických ekvivalentů TCDD (TEQ) a to pro všechny sloučeniny příbuzné dioxinům, které jsou 
přítomné ve směsi. Způsob výpočtu je následující, rovnice je založena na předpokladu, že se celková 
toxicita sčítá (nejsou vzaty v úvahu případné antagonistické či synergické vztahy):  
 

TEQ = Σn1 (PCDDsi * TEFi) + Σn2 (PCDFsi * TEFi) + Σn3 (PCBsi * TEFi) 
 
Většina studií zkoumající interakci kongenerů PCDDs, PCDFs a PCBs v binárních a komplexních 
směsích potvrzuje aditivní charakter interakce. Mezi těmito studiemi jsou také výzkumy provedené na 
různých druzích obratlovců (ryby, ptáci a savci) a studie environmentálních směsí. TEF je platné 
pouze pro účinky zprostředkované AhR. Podmínky, které sloučenina podobná dioxinům musí splnit, 
aby byla zařazena do schématu TEF, jsou (WHO, 1997): 
 

• musí se strukturou podobat PCDDs a PCDFs,  
• musí se vázat na Ah receptor,  
• musí vyvolat biochemické a toxické reakce prostřednictvím Ah receptoru,  
• musí být perzistentní a musí se akumulovat v potravním řetězci.  

 
Při přehodnocování TEF pro savce expertní skupina WHO nedávno použila způsob, kterým pozvedla 
důležitost výsledků studií toxicity na zvířatech, obzvláště u sub-chronické expozice, nad studie 
vnitroděložní expozice a biochemické studie.  
 
Zatímco aditivní charakter interakce sloučenin ve směsi byl pozorován ve většině studií, jiné než 
aditivní interakce PCDDs/Fs a PCBs byly zjištěny u expozice větší než environmentální. Předpokládá 
se, že tyto neaditivní účinky jsou způsobeny různorodostí mechanismů působení jednotlivých 
kongenerů a/nebo farmakokinetickými interakcemi. U mono-ortho PCBs obzvláště bylo zjištěno, že 
účinky jako karcinogenita, akumulace porfyrinu, změny koncentrací hormonů štítné žlázy a 
neurotoxicita mohou být způsobeny jak za účasti Ah receptoru tak bez něj.  
 
Kromě toho je možné, že na účincích vyvolaných mono-ortho PCBs, které nejsou zprostředkovány Ah 
receptorem, se podílejí i di-, tri- a tetra-chloro ortho-substituované PCBs. Přes tyto a jiné nejistoty 
spojené s používáním TEF, tento koncept pragmaticky zůstává nejvhodnějším způsobem 
vyhodnocování toxicity PCDDs/Fs a PCBs. Používání TCDD jako jediné míry toxicity směsí 
PCDDs/Fs a PCBs podceňuje celkové riziko těchto látek. Proto se doporučuje používání systému TEF, 
který bere v úvahu i vliv látek jiných než TCDD, včetně non-ortho a mono-ortho PCBs. Tím se 
umožní srovnání na základě TEQ s ohledem na přijatelný denní příjem (TDI) pro TCDD. 
 
Pro hodnocení ekologických rizik vyplývajících z přítomnosti chemických látek v prostředí včetně 
persistentních environmentálních polutantů (jako jsou těžké kovy a organické polutanty) je možné 
využít metody kritických zátěží založené na hodnocení poměru mezi skutečnou zátěží a na účincích 
založených maximální zátěži (AL:ML) (Holoubek, et al., 2000). Řada předpokladů teorie kritických 
zátěží (převládající depozice, definice nejzranitelnější složky ekosystému pro danou látku) může být 
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 především v případě POPs provázena značnou nejistotou danou například zpětným vypařováním 
POPs z povrchu, obtížemi s definováním limitních kritérií pro POPs zvláště u látek s výraznou 

tendencí k bioakumulaci a potenciálně neznámými účinky pro top predátory a také nejistotami 
v hodnocení depozice a expozice POP. Obtížná je přesná kvantifikace možných emisí POPs vzhledem 
 k velkému množství látek v reálných směsích a vzhledem k tomu, že k dispozici jsou jen omezené 
informace o jednotlivých zdrojích. 
 
Další přístup k hodnocení negativních dopadů přítomnosti persistentních environmentálních polutantů 
spočívá v hodnocení environmentálních rizik založeném na dvoustupňovém přístupu. První spočívá 
v hodnocení  celkového emisního potenciálu a vychází ze znalostí vlastností sledovaných polutantů a 
hodnocení potenciálu pro emisi a reemisi. Druhý stupeň je založen na hodnocení poměru mezi 
předpokládanou environmentální koncentrací (PEC) a předpokládanou koncentrací bez účinku 
(PNEC) - PEC : PNEC. Předpokládané koncentrace v ovzduší a depozici mohou být stanoveny 
experimentálně nebo může být pro jejich určení použito pro krátké vzdálenosti (< 50 km) disperzních 
modelů nebo pro větší vzdálenosti ( > 1 000 km) jednoduchých modelů trajektorového typu. Pro 
stanovení PEC ve vodách a  půdách se používají environmentální distribuční modely a hodnoty PNEC 
jsou odvozovány z výsledků testů toxicity (Bakker a de Vries, 1998; Bakker et al., 1998a,b; de Bruij et 
al., 1998; de Vries et al., 1998; de Vries a Bakker, 1998). 
 
Persistentní environmentální polutanty mohou mít rovněž potenciální vliv na biodiversitu. Pro odhad 
potenciálního ovlivnění biodiversity těmito látkami je možné využít rozsah, ve kterém jsou 
distribuovány v prostředí v biologicky účinných koncentracích, stupeň selektivity v ovlivnění různých 
tax a jejich persistenci v prostředí při biologicky účinných koncentracích. Přitom POPs mohou 
ovlivňovat biodiverzitu na třech úrovních - genetické, na úrovni populace/druh a úrovni 
společenstva/ekosystém. 
 
Pro hodnocení ekologických rizik proto potřebujeme znát hodnoty kritických zátěží, limitů, 
akceptovatelných příjmů, tělesných zátěží a další parametry využitelné pro finální fázi hodnocení 
ekologických rizik – pro jejich charakterizaci. 
 
Vhodný přístup k hodnocení toxických účinků velmi vhodně aplikovatelný pro hodnocení 
ekologických rizik může být demonstrován na příkladu využití přístupu relativní potence (toxických 
ekvivalentů) při hodnocení ekologických rizik environmentálních směsí. 
 
Pro hodnocení celkového účinku směsí látek přítomných v životním prostředí je obecně používán 
index nebezpečnosti (hazard index). Z hlediska časové a finanční náročnosti přímého toxikologického 
hodnocení byly vyvinuty nové přístupy založené na vědeckém základě, které spočívají v hodnocení 
speciálních případů toxicity směsí podobných (příbuzných) látek. K hodnocení směsí toxikologicky 
příbuzných látek se obecně využívají faktory relativní potence (Relative Potency Factors = RPF). 
Tento přístup předpokládá existenci toxikologických dat alespoň pro jednu složku směsi (která pak 
slouží jako referenční sloučenina) (Holoubek et al., 2000). 
 
Použitelnost RPF může být omezena na určité typy efektů a specifické cesty expozice. Toxicita 
příbuzných sloučenin je hodnocena jako konstanta relativní potence vzhledem k toxicitě referenční 
sloučeniny. Konstanta relativní potence je založena na hodnocení menší sady toxikologických testů 
nebo analýz chemických struktur. Tato konstanta se značí RPF a představuje relativní toxicitu 
s ohledem na referenční sloučeninu.  
 
V RPF přístupu je ekvivalentní expozice výsledkem měřené koncentrace jednotlivých komponent 
směsi a jejich RPF. Tyto dávkové ekvivalenty jsou sečteny, součet vyjadřuje celkovou expozici 
vyjádřenou jako koncentraci referenční sloučeniny. Výsledné odhady expozice by měly být 
považovány za semikvantitativní a samy o sobě neznamenají kvantitativní odhad rizika. Musí být 
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 vyjádřeny jako míra toxikologických efektů, které jsou zahrnuty, a stupeň podobnosti v chemické 
struktuře a mechanismu účinku. 

 
Obecně pro n látek: 
 
Směs koncentrací vyjádřená jako referenční sloučenina: 

 
Cl = koncentrace referenční sloučeniny ve směsi 
Ci = koncentrace látky i ve směsi 
RPFi = faktor relativní potence vzhledem k referenční sloučenině pro látku i ve směsi 

  
Koncentrace referenční sloučeniny odvozená jako součet ekvivalentních expozic jednotlivých složek 
(za předpokladu aditivního součtu dávek) je použita k odhadu toxicity celé směsi. Tento součet je 
expozice směsi vyjádřená jako ekvivalent expozice referenční sloučeninou. Výsledná celková toxicita 
směsi je pak vyjádřená jako expozice způsobená pouze tou referenční sloučeninou (např. ze srovnání 
ekvivalentní expozice s daty průběhu vztahu dávka-odpověď pro referenční sloučeninu).  
 
Tři významné skupiny látek, pro něž je přístup relativní potence používán zahrnují dioxiny, 
polychlorované bifenyly a polycyklické aromatické uhlovodíky. Tento přístup byl navržen i pro 
hodnocení dalších směsí látek působících společnými mechanismy účinku, jako látky působící 
prostřednictvím estrogenního receptoru.  
 
Polychlorované dibenzo-p-dioxiny a dibenzofurany (PCDDs/Fs) - k vyjádření významnosti všech 
ostatních kongenerů této skupiny je používán 2,3,7,8-TCDD jako referenční sloučenina. Expozice 
každou látkou je vyjádřena jako ekvivalentní expozice 2,3,7,8-TCDD znásobením koncentrace 
jednotlivých kongenerů a jejich určeného faktoru ekvivalentní toxicity (TEF), který je specifickým 
typem RPF. Sečtené výsledné 2,3,7,8-TCDD toxické ekvivalenty (TEQ) vyjadřují riziko spojené se 
směsí těchto látek. Hodnoty TEFs byly stanoveny na základě údajů o karcinogenitě v humánních i 
zvířecích studiích, údajích o účincích na reprodukci, dat z in vitro testů a vztahu struktura-efekt. 
Každý kongener má stanoven specifický TEF, tyto TEFs byly určeny tak, aby zahrnuly všechny 
známé zdravotní efekty a všechny cesty expozice pro tyto látky. 
 
Polychlorované bifenyly (PCBs) - část z nich působí dioxinovým mechanismem, pro ně se používá 
stejný přístup jako u dioxinů, tedy vyjádření celkové aktivity jako ekvivalent expozice 2,3,7,8-TCDD. 
Celkové ekvivalenty jsou opět určeny součtem příspěvků jednotlivých kongenerů, určených 
vynásobením specifického TEF a koncentrace dané sloučeniny. Některé PCBs ovšem mohou také 
působit karcinogenezi nedioxinovým mechanismem, i tyto látky je třeba zohlednit.  
 
Přístup toxických či jiných ekvivalentů zpravidla zahrnuje řadu toxikologických předpokladů, jako 
extrapolaci z krátkodobých na dlouhodobé efekty, z vysokých na nízké dávky, podobnost 
metabolismu mezi druhy,  společný mechanismus účinku všech zahrnovaných látek, konstantní 
ekvivalentní faktory pro různé způsoby expozice a princip aditivity účinků. Aby byly nejistoty těchto 
předpokladů zahrnuty v odhadu, jsou všechny ekvivalentní faktory vyjádřeny jako řádové odhady.  
 
Dioxinová aktivita byla prokázána i u řady dalších příbuzných látek, které mohou být přítomny 
v životním prostředí. Určení celkového dioxinového ekvivalentu jak přepočtem z výsledků 
chemických analýz, tak z alternativních metod umožňuje zhodnotit celkovou potenciální toxicitu 
tohoto typu látek v prostředí. Alternativní metody k určení toxických ekvivalentů zahrnují přístupy za 
využití biochemických metod, kdy jednoduché biotesty využívají vazby těchto látek na specifický 
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 receptor a tudíž zahrnují do hodnocení i ty látky pro něž nejsou jasně stanovené toxické 
ekvivalentní faktory, ale které rovněž vykazují specifickou (např. dioxinovou) aktivitu. Kromě 

toho zohledňují biotesty i vzájemné interakce mezi jednotlivými komponentami směsi, které mohou 
být aditivní, synergické či antagonistické. Navíc mohou zahrnout i látky, pro něž není v současné době 
známá analytická metoda. 
 
Pro polycyklické aromatické uhlovodíky byl ekvivalentní přístup použit zejména ke zhodnocení 
karcinogenního rizika těchto látek, kde jako standard, na nějž byly ekvivalenty přepočítávány, sloužil 
benzo[a]pyren. Výsledky z různých testů karcinogeneze pro jednotlivé PAHs byly porovnány 
s karcinogenní potencí benzo[a]pyrenu. Tento přístup byl limitován především na karcinogenní 
působení PAHs, výsledek se vyjadřuje jako BaP-ekvivalent.  
 
Vyjádření celkové aktivity směsi látek jako ekvivalentu určitého standardu je možné i pro látky 
estrogenního charakteru, působící prostřednictvím estrogenního receptoru. V tomto případě je celková 
estrogenní aktivita vyjádřena jako ekvivalentní množství endogenního receptorového substrátu 17�-
estradiolu. Celkový ekvivalent (E2-ekvivalent) je opět určen za využití relativních estrogenních 
potencí (pokud jsou známy), či prostřednictvím biotestů využívajících vazby látek na estrogenní 
receptor.   
 
Přístup RPF je použitelný pro skupiny látek působících společným mechanismem. Základem je 
zvolení vhodné referenční standardní (indexové) sloučeniny, na niž budou vztahovány relativní 
potence ostatních látek. Referenční sloučenina by měla být nejlépe prostudovaná látka z dané skupiny, 
pro niž existuje největší množství kvalitních vědeckých poznatků. Relativní potence příbuzných látek 
musí být stanoveny na základě objektivního zhodnocení co největšího množství výzkumných 
výsledků, musí být přesně charakterizováno z jakých testů byly potence stanoveny, musí být přesně 
určena kriteria pro jejich odvození. Velmi důležité je zohlednění a zahrnutí nejistot procesu odvození 
relativních potencí do jejich hodnot. 
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7.   ZDROJE RIZIK V AGRÁRNÍM EKOSYSTÉMU 

 
Agroekosystém může být kontaminován cizorodými látkami z řady různých zdrojů. Mezi 
nejvýznamnější v současné době patří: 
 

• průmyslové komposty 
• odpady 
• průmyslové emise 
• kaly z čistíren odpadních vod 
 

 
7.1   Kaly z čistíren odpadních vod (ČOV) 
 
Kaly z ČOV jsou u nás i v zahraničí se považovány za rizikový materiál, který při nekontrolovaném 
využívání může být vážným zdrojem znečištění půdy, přírodního prostředí i potravinového řetězce 
nežádoucími látkami, zejména těžkými kovy a persistentními organickými polutanty. Kaly z ČOV jsou 
celosvětově považovány za jeden z největších zdrojů rizikových chemických látek pro ekosystémy, což 
se odráží i v metodikách pro hodnocení ekologických rizik, kde je kal z ČOV předmětem zvláštního 
hodnocení a to jak pro vodní ekosystém, tak i pro terestrický ekosystém. 
 
Kaly z ČOV jsou typickými vedlejšími produkty čištění odpadních vod a to jak komunálních, tak i 
průmyslových. Jejich produkce v některých zemích je značná, například ve Velké Britanii je ročně 
produkováno 1,2 mil. t (suché váhy) kalů a v USA 7 mil t. Z množství produkovaného v UK, je ročně 
39 % aplikováno v zemědělství. 
 
I v ČR byla přijata regulační opatření, která mají usměrnit jejich kontrolované využívání a 
minimalizovat jejich negativní vliv. Pokynem bývalého ministerstva lesního a vodního hospodářství a 
dřevozpracujícího průmyslu ČSR z roku 1986 bylo uloženo správcům čistíren odpadních vod 
zajišťovat souborné analýzy kalů na obsah CL, zejména Cd, Pb, Hg, Cr; Zn, Cu, ale i Ni, Mo a As. 
MZVž ČR v roce 1989 vydalo Metodické pokyny pro využívání kalů z ČOV veřejných kanalizací v 
zemědělství. 
 
Za rozhodující kritérium využívání ka1ů z ČOV veřejných kanalizací byla stanovena biologická a 
chemická nezávadnost posuzovaná na základě laboratorních rozborů na obsah vody, organických látek, 
celkového N a již uvedených těžkých kovů. 
 
Odpadní vody z kanalizací i průmyslu představují v současné době velký problém, hlavně kvůli 
zvyšujícímu se obsahu dusičnanů a fosfátů. Tyto látky jsou již dnes poměrně efektivně odstraňovány 
v čistírnách odpadních vod. Čištění odpadních vod zahrnuje primární čištění, kdy jsou z vody 
odstraňovány hrubé nečistoty a sekundární biologické čištění využívající biomasu aktivovaného kalu, 
kdy jsou z vody odstraňovány postupným provzdušňováním, usazováním a činností bakterií dusičnany 
a fosfáty. Ty jsou přeměňovány na organický dusík a fosfor. Při tomto stupni čištění vzniká kal – 
aktivovaná biomasa, která musí být odstraněna. Ta však obsahuje i nežádoucí příměsi, jako jsou 
patogeny, těžké kovy a persistentní organické polutanty, a to často ve vysokých koncentracích. Tyto 
kontaminanty snižují kvalitu půdy pro zemědělskou produkci. To samozřejmě ztěžuje využití kalů 
v zemědělství, neboť hrozí nebezpečí příjmu těchto polutantů z aplikovaných kalů obilovinami a 
živočichy a tedy průnik do potravních řetězců. 
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 K systematickému hnojení formou přímé aplikace se využívají kaly tekuté a odvodněné. Tekuté 
kaly jsou využívány především jako zdroj dusíku a fosforu a kaly odvodněné jsou zdrojem 

fosforu a huminifikovatelných organických látek, který může zastoupit tradiční organická hnojiva 
(Koukolník, 1988; Nerudová, 1984). 
 
Významným problémem reálně přítomným v kalech z čistíren odpadních vod, je v současnosti velice 
pestrá paleta přítomných persistentních organických polutantů (POPs). 
 
Je vhodné připomenout při posouzení možných rizik pro agroekosystém základní vlastnosti POPs 
přijaté jako podklad připravovaných mezinárodních konvencí vedoucích k omezení vstupů do 
prostředí a postupné eliminaci těchto látek z prostředí (Wang et al., 1994): 
 

Persistentní organické polutanty jsou charakterizovány čtyřmi základními vlastnostmi: 

• Persistence v prostředí - odolnost vůči fyzikálním, chemickým a biologickým způsobům 
degradace; většina POPs jsou halogen-deriváty aromatických sloučenin, především 
chlorované a bromované s extrémně stabilní chemickou strukturou. Vysoká stabilita těchto 
sloučenin byla příčinou řady jejich průmyslových aplikací a to vedlo k jejich širokému 
používání. Jejich persistence vedla k jejich dlouhé době setrvání v prostředí, což je 
dokumentováno vysokými hodnotami poločasů života v jednotlivých složkách prostředí. 
Po vstupu těchto látek do prostředí, především sedimentů a půd, se tyto složky prostředí 
stávající jejich rezervoáry a zdroji druhotné kontaminace. POPs jsou dnes ovšem přítomny 
ve všech složkách prostředí. 

• Toxicita - toxicita a ekotoxicita indikující jejich rizika pro člověka a prostředí. U řady 
POPs byla v laboratorních i terénních podmínkách prokázána řada škodlivých účinků 
včetně imunologických, reprodukčních, vývojových, genotoxických spojených s akutní a 
chronickou expozicí řadou POPs nebo jejich směsmi. Laboratorní i terénní studie u 
různých biotických druhů včetně člověka ukazuje na řadu vysoce specifických škodlivých 
účinků jako jsou poruchy metabolismu, genotoxické účinky, napodobování hormonálních 
účinků apod. 

• Bioakumulace - POPs mají nízkou rozpustnost ve vodě a vysokou rozpustnost v tucích, 
což v kombinaci s jejich resistencí vůči metabolické degradaci u obratlovců vede k jejich 
bioakumulaci v živých organismech a k bioobohacování ve vyšších trofických úrovních 
potravních řetězců. Často je možné se u řady top-predátorů včetně člověka setkat s 
extrémně vysokými hladinami výskytu těchto látek ve srovnání s téměř neměřitelnými 
úrovněmi v abiotických složkách prostředí (ovzduší, vody, půdy). V literatuře byly 
popsány příklady bioobohacování POPs z vodního prostředí v rozmezí sedmi řádů. 

• Semi-volatilita -  způsobující pohyb atmosférou na značné vzdálenosti před depozicí na 
zemský povrch. Řada POPs je v abiotických složkách prostředí vysoce pohyblivá. Semi-
volatilita je důležitou vlastností umožňující pohyb prostředím. POPs mohou být přítomny v 
plynné fázi nebo sorbované na povrch tuhých částic, povrch rostlin, půdy nebo sedimentů. 
Časem může vlivem změněných podmínek v prostředí (okyselování, eutrofizace, změna 
sorpční kapacity..) docházet k jejich znovuuvolňování do prostředí a opětovnému 
transportu prostředím.. 

 
Obsah organických sloučenin v kalech roste v posledních letech velice dramaticky (Holoubek et al., 
1997). V USA se předpokládá zdvojnásobení produkce organických sloučenin za každých 8 let. 
Problémem je také fakt, že narůstá nejen kvantita polutantů, ale mění se i kvalita, tedy objevují se nové 
typy polutantů s vysoce nebezpečnými vlastnostmi, o jejichž existenci jsme ještě před pár lety 
nevěděli. 
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 Hlavní skupiny organických sloučenin, které se vyskytují v kalech z čistíren odpadních vod jsou: 
 

Hlavní skupiny organických polutantů v kalech z ČOV 

Ftaláty Chlorované alifatické uhlovodíky s krátkým řetězcem 

Halogenované aromáty (chlorbenzeny) (PCBzs) Estery kyselin triarylfosforečných 

Polycyklické aromatické uhlovodíky (PAHs) Aromatické a alifatické aminy 

Polychlorované dibenzo-p-dioxiny (PCDDs) Fenoly 

Polychlorované dibenzofurany (PCDFs) Chlorované fenoly (PCPs) 

Tenzidy Chlorované pesticidy 
 
Osud a chování organických sloučenin v kalech a následně v půdách a potravních řetězcích závisí na 
jejich chemické struktuře, fyzikálně-chemických vlastnostech a specifických environmentálních 
podmínkách. Tyto látky vstupují primárně do zemědělských půd a po aplikaci mohou být 
transportovány jednotlivými složkami prostředí a během tohoto transportu mohou být abioticky i 
bioticky přeměňovány a rozkládány. Hlavní procesy ovlivňující jejich transport v prostředí jsou sorpce 
na půdní částice, těkání do atmosféry, vymývání do spodních vod, příjem vegetací, odtok do 
povrchových vod a příjem zvířaty a hlavní degradační procesy jsou biodegradace mikroorganismy, 
hydrolýza, fotolýza, oxidace a metabolismus rostlinami a živočichy. 
 
Běžné environmentální koncentrace persistentních organických polutantů (POPs) v půdě po aplikaci 
kalů z ČOV znamenají potenciální přenos do lidského těla a to v podobě používání spodní 
kontaminované vody jako vody pitné, či v podobě požívání rostlinné potravy. U rostlin, které přijímají 
POPs z půdy, můžeme očekávat zvýšenou koncentraci především ve svrchní vrstvě kořenové zeleniny. 
To je pravděpodobně méně významné, uvážíme-li částečnou metabolizaci pro zvířata. Rozhodující pro 
něj je především ingesce půdy společně s přijímanou potravou (Alcock, 1995). 
 
POPs mají tři hlavní cesty vstupu do těla zvířat: 
 

• z rostlin používaných pro krmení, 
• transport z půdy do rostlin používaných ke krmení, 
• požití kontaminované půdy pasoucími se zvířaty. 

 
Pokud jde o člověka, z hlediska analýzy rizik rozeznáváme v případě organických polutantů z aplikace 
kalů, následujících 9 expozičních cest: 
 

1) Kal – půda – (ovzduší) – vegetace – člověk: příjem rostlinami rostoucími na půdách kde 
byly aplikovány kaly z ČOV a ty jsou pak konzumovány člověkem; 

2) Kal – vegetace – člověk: přímá aplikace kalu na jedlou část rostlin nebo prachu z půd po 
aplikaci kalu do půdy a konzumace této vegetace člověkem; 

3) Kal – půda – vegetace – zvířata – člověk: konzumace rostlin rostoucích na půdách po 
aplikaci kalu zemědělskými zvířaty a jejich následná konzumace člověkem; 

4) Kal/půda – zvířata – člověk: přímá konzumace půdy a kalů pasoucími se zvířaty a transfer 
kontaminantů do zvířecích potravních produktů a jejich konzumace člověkem; 

5) Kal – půda – člověk: přímá konzumace půdy kontaminované kaly například dětmi; 
6) Kal – půd – atmosférický prach – člověk: například inhalace kontaminovaného půdního 

prachu traktoristy; 
7) Kal – půd – ovzduší – člověk: inhalace těkavých polutantů farmáři; 
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 8) Kal – půda – povrchová voda – člověk: vodní eroze a povrchový splach půdy 
kontaminované po aplikaci kalů do povrchových vod a možná kontaminace zdrojů 

pitné vody 
9) Kal – půda – podzemní voda – člověk: vymývání kontaminantů z půd kontaminovaných po 

aplikací kalů do podzemních vod a následná kontaminace zdrojů pitné vody. 
 
Tyto expoziční cesty představují reálná rizika vyplývající z aplikace kalů z ČOV kontaminovaných 
POPs pro agroekosystém a současně ukazují možnosti průniků do potravních řetězců člověka. 
 
Značná pozornost je věnována polychlorovaným bifenylům (PCBs) a polychlorovaným dibenzo-p-
dioxinům a dibenzofuranům (PCDDs/Fs) v kalech. 
 
Škodlivé efekty, které vyvolávají expozice PCBs, nebyly na sledovaných pasoucích se zvířatech 
pozorovány (Friče, 1995). V některých zemích je zakázáno používání odpadních kalů na zemědělské 
pastviny. Například ve Velké Británii je používání povoleno, ale pastvina se nesmí spásat jatečními 
zvířaty dříve než tři týdny po aplikaci (Alcock, 1995). Důležitá cesta, kterou se dostávají PCBs do 
lidského těla, zahrnuje jejich přítomnost v půdě, jejich těkání z půdy a v neposlední řadě i depozici 
atmosférických PCBs na rostliny. Obsah závisí především na době, která uplyne mezi aplikací kalů na 
půdu a sklizni (pro zvířata potom na době mezi aplikací a spásáním) (Chaney a Lloyd, 1979). Při 
přechodu PCBs z půdy do rostlinné složky musíme uvažovat také krátký biologický poločas pro 
některé kongenery a také jejich metabolizaci v rostlinách (O´Conner et al., 1994).  
 
Studie na téma obsahu PCBs v kalech z ČOV se zabývají jejich hladinami v kalu, koncentracemi 
v kalech a následně v půdách po jejich aplikaci, koncentracemi jenom v půdě po jejich aplikaci nebo 
koncentracemi v půdě a v rostlinách.  
 
Skupina profesora Jonesa  z university v Lancasteru se této problematice věnuje řadu let a to pro celý 
rozsah POPs. Pokud jde o PCBs, studovali jednak v kalech odcházejících z ČOV a jednak jejich 
přítomnost v půdě, na kterou byly aplikovány analýzou archivních vzorků z období 1942 – 1992 (23 
cm vrstva), tedy během let aplikace i následně po nich. Ve Velké Británii je asi 50 % kalů aplikováno 
na zatravněná území. Typické koncentrace PCBs nalezené v půdách se pohybovaly kolen 15 µg.kg-1. 
Současně byla hodnocena i jejich atmosférická depozice (Alcock, 1995). Weber et al. (1994) studovali 
přítomnost PCBs v půdách v Kanadě. V Kanadě je asi 33 % odpadních kalů aplikováno na zemědělské 
půdy. Velké koncentrace nebyly očekávány, protože výroba a používání těchto sloučenin bylo 
zakázáno v 70. letech. Koncentrace v půdě se pohybovaly od 15 do 235 µg.kg-1. Ze závěrů studie 
vyplývá, že v Kanadě tento zdroj PCBs reprezentuje nevýznamné nebezpečí pro zemědělství a přírodu. 
 
Sewart et al. (1995) studovali přítomnost nejtoxičtějších non-o-substituovaných PCBs (kongenery č. 
77, 126, 169). Tyto koplanární PCBs zaujímají jen malé procento v komerčních směsích. Nalezené 
koncentrace u kongeneru 77 byly v rozmezí 540 - 4 271 ng.kg-1 (tento kongener se rychle metabolizuje 
v rostlinách), u kongeneru 126 koncentrace byly v rozmezí 90-280 ng.kg-1 a kongeneru 169 od 10 do 
50 ng.kg-1 suché váhy. Weber et al. (1994) rovněž studovali koncentrace PCBs v půdě a následně 
potom v rostlinách, které rostly na půdě postříkané odpadními kaly. Koncentrace v půdě nepřesáhla 
hodnotu 4 mg.kg-1. Koncentrace v zemědělských rostlinách byly různé, přičemž záleželo na typu 
rostliny. Například v obilí se pohybovaly od 15 do 18 µg.kg-1, u zelí a zelných listů se pohybovaly 
v rozmezí 66-91 µg.kg-1, u mrkve byly různé. Největší byly nalezeny v pořadí: slupka mrkve (271 
µg.kg-1), povrch mrkve (181 µg.kg-1) a vnitřní část mrkve (56 µg.kg-1). 
 
 
 
Quiping et al. (1992) studovali pořadí nejsledovanějších kongenerů PCBs v rostlinách – 31, 52, 103, 
101, 87, 153, 138. 
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Ukazuje se, že požívání rostlinné stravy představuje jen malé riziko PCBs pro lidský organismus. 

Zvětšení zátěže může způsobit zejména kořenová zelenina, u které bylo, a to zejména ve svrchní vrstvě 
nalezeno větší množství těchto polutantů. Větší riziko znamená spíše spásání pastvin jatečními zvířaty 
a používání rostlinné složky ke krmení domácích zvířat. Ale i toto riziko lze částečně eliminovat 
zvýšením doby mezi aplikací odpadních kalů a sklizní. 
 
Je důležité podotknout, že odpadní kaly obsahují další těžké kovů a další POPs, které mnohdy svým 
škodlivým účinkem předčí PCBs a dosud víme velmi málo o možných synergických účincích mezi 
jednotlivými skupinami.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 
Dne: 31.1.2003 VVF: PROJ/2003/3/deklas 
 

23

  
8.   LEGISLATIVA, LIMITY, PŘÍKLAD PCDDs/Fs 
 
V současné době legislativa v ČR obsahuje, pokud jde o persistentní organické polutanty a zvláště 
PCDDs/Fs, jen velmi málo nebo žádné normativy. Částečnou výjimkou je dosud alespoň orientačně 
využívaná hodnota koncentrace PCDDs/Fs ve volném ovzduší stanovená v roce 1985 tehdejším IHE 
Praha. 
 
V dalším textu jsou uvedeny alespoň některé z literatury vybrané hodnoty limitů využívané v zemích 
západní Evropy a USA, jež dokumentují rozdílný přístup vyspělých zemí k této problematice. 
Vzhledem k uvažovanému vstupu do EU je vhodné pro jakékoliv hodnocení využívat tyto evropské 
normy. Příklad Holandska a jeho regulační politika patrná z příslušných tabulek, je vhodným i pro ČR. 
 
Limity pro obsah PCDDs/Fs v půdách doporučované v SRN  
 

[ngTE.kg-1 suš.půdy] Doporučení 

< 5 Použitelná bez omezení a další kontroly 

5 - 40 Použitelná pro zemědělskou a zahradnickou produkci, vyžaduje kontrolu 

40 - 100 Omezení jen pro zemědělskou a zahradnickou produkci, při níž dochází jen 
k minimálního přechodu dioxinů 

100 - 1 000 Vyžaduje dekontaminaci půdy na dětských hřištích 

1 000 - 10 000 Vyžaduje dekontaminaci půdy v obytné zástavbě 

> 10 000 Vyžaduje dekontaminaci půdy bez ohledu na charakter lokalit 
 
Nejvyšší přípustné koncentrace PCDDs/Fs pro ovzduší vyjádřené jako I-TEQ  platné, případně 
doporučené v některých státech 
 

Matrice Nejvyšší přípustná koncentrace Stát 

0,1 ng.m-3 Německo, Holandsko, Rakousko, 
Švédsko, Evropská unie (od 1.7.1994)

1 ng.m-3 Velká Británie 

2 ng.m-3 Norsko 

Komínové emise ze spalování 
odpadů 

0,5 ng.m-3 Kanada 

20 fg.m-3 Česká republika 

40 fg.m-3 Itálie 

30 fg.m-3 Pensylvánie (USA) 

45 fg.m-3 Massachusetts (USA) 

Volné ovzduší 

40 fg.m-3 EPA (USA) 
 
 
Nejvyšší přípustné koncentrace PCDDs/Fs pro některé další matrice vyjádřené jako  I-TEQ platné, 
případně doporučené v některých státech (Liem et al., 1993) 
 

Matrice Nejvyšší přípustná koncentrace Stát 
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5 ng.kg-1 Německo 

10 ng.kg-1 Holandsko 

Půda na zemědělské účely 

10 ng.kg-1 Itálie 

Kal z ČOV 100 ng.kg-1 Německo 

Odpady A) 2µg.kg-1 Rakousko 

Papírový obal pro balení 
kapalin 

1ng.kg-1 Německo 

Krmivo pro dojnice 3 ng.kg-1 Rakousko 

6 ng.kg-1 Holandsko 

5 ng.kg-1 Německo 

35 ng.kr-1 Rakousko 

Kravské mléko B) 

6 ng.kg-1 Rakousko - navrhovaná hodnota 

1 pg.kg-1.d-1 Německo 

5 pg.kg-1.d-1 Švédsko 

4 pg.kg-1.d-1 Holandsko 

10 pg.kg-1.d-1 Kanada 

10 pg.kg-1.d-1 WHO 

Tolerovaný denní příjem pro 
člověka 

0,1 pg.kg-1.d-1 EPA (USA) – návrh 
A) nad tuto hodnotu je odpad klasifikován jako nebezpečný 
B) ng.kg-1 tukového podílu 
 
Přehled indikativních maximálních tolerovatelných rizikových dávek (MTRs), dávky s efektem a bez 
efektu, pro dioxiny ve vodě a sedimentech (v I-TEQ)  vztaženo k 2,3,7,8-TCDD (Liem et al., 1993) 
 

Koncentrace MTR nebo  s efektem/bez efektu 

Půda 

3 ng.kg-1 suché hmoty MTR založena na riziku pro predátory požírající žížaly 
(otrava potravního řetězce) 

75 – 285* ng.kg-1 suché hmoty Nejnižší dávka s účinkem v dlouhodobé polní (terénní) 
studii (zvýšení hmotnosti jater u myší; bez vlivu na 
reprodukci) 

< 10 – 1 500** ng.kg-1 suché hmoty 

(30 –325)*  

Bez ekologického efektu v dlouhodobé polní studii 
(prozkoumány různé druhy včetně rostlin , hmyzu, hadů, 
ptáků a savců 

50 000 ng.kg-1 suché hmoty MTR založena na riziku pro terrestrické organismy a 
ekosystémy*** 

10 000 000 ng.kg-1 suché hmoty Nejnižší dávka s účinkem v laboratorních studiích  
(úmrtnost žížal) 

50 - 24 400 000 ng.kg-1 suché hmoty Bez efektu na mikrobiální aktivitu v laboratorních studiích 

Sediment a voda 

15 ng.kg-1 suché hmoty MTR založeno na riziku pro predátory požírající ryby 
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(0,00005 ng.l-1; nerozp. frakce)  

378 ng.kg-1 suché hmoty MTR založena na riziku pro vodní organismy a ekosystémy 

(0,0012 ng.l-1; nerozp. frakce)  

11,970 ng.kg-1 suché hmoty Nejnižší dávka s účinkem v laboratorní studii (úmrtnost a 
nárůst retardace u ryb) 

(0,038 ng.l-1; nerozp. frakce)  
*      Rozpětí průměrných koncentrací 
**     Úplné rozpětí koncentrací (minimum - maximum)      
***      Výhradně založené na testu s žížalami 
 
 
Regulační aspekty PCDDs/Fs  v Holandsku (Liem et al., 1993) 
 

Emise 

- emisní standard pro dioxiny je 0,1 ng I-TEQ.m-3 pro spalovny všeho druhu (srpen 1989) 

Produkty 

-zakázáno používání  pesticidů 2,4,5-T a pentachlorfenolu (kontaminace dioxiny) 

Potraviny 

- standard pro mléko a mléčné výrobky je 6 pg I-TEQ.g-1 tuku 

Půda 

- pozadí v povrchových půdách je 1 - 20 ng I-TEQ.kg-1 suché půdy 

- neexistuje oficiální standard, ale od roku 1987 jsou doporučeny následující hodnoty: 

                   - 1 000 ng I-TEQ.kg-1 suché hmoty pro obydlené a zemědělské plochy 

                   - 100 ng I-TEQ.kg-1 suché hmoty pro vodní sedimenty 

- maximální hodnota doporučená pro remediované (rekultivované) plochy je 50 ng I-TEQ.kg-1 suché půdy 

Vzduch 

- průměrné koncentrace v ovzduší a depozice byly počítány za použití modelu (1990): 

  24 fg I-TEQ.m-2 a 8 ng I-TEQ.m-2.rok 

Voda 

- nalezeny koncentrace 220 ng I-TEQ.kg-1 suché hmoty (Rýn) 
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9.   SITUACE V ČR 
 
V našich podmínkách pokud, budeme hodnotit potenciální rizika plynoucí z možných emisí 
PCDDs/Fs z průmyslových zdrojů, jako jsou spalovny, doprava, metalurgie, je možné je shrnout do 
následujících bodů představujících možné expoziční cesty: 
 

• přímá inhalace z ovzduší, 
• kontaminace ovoce a zeleniny na zahrádkách v okolí zdrojů, 
• kontaminace zemědělské produkce v okolí zdrojů, 
• požívání kontaminované půdy, 
• vdechování kontaminovaného prachu, 
• kontaminace zdrojů pitné vody, 
• splachy kontaminovaného prachu ze střech, domů a vozovek do kanalizace - kontaminace 

kalů v čistírnách OV a jejich možná aplikace v zemědělství, 
• jiné způsoby. 

 
Pokud jde o inhalaci kontaminovaného vzduchu, zjevně nebude představovat podstatný zdroj. 
Výsledky rozsáhlých studií z celého světa ukazují na fakt, že inhalační expozice PCDDs/Fs 
představuje pouze do 1 % příjmu těchto polutantů člověkem. Koncentrace PCDDs/Fs ve volném 
ovzduší způsobené emisemi ze například ze spaloven komunálního odpadu se vyskytují na úrovni 
desetin až setin pg.m-3. Jejich možný přímý zdravotní vliv včetně rizika inhalační karcinogenity je 
zanedbatelný. Neoddiskutovatelným faktem ovšem je, že kontaminace vegetace spadem z atmosféry a 
následná kontaminace dalších druhů potravy jsou převážně způsobeny spadem z atmosféry. Stejně 
jako zmiňovaný splach z městských aglomerací. Problémem také je, že není jasný příspěvek dalších 
zdrojů PCDDs/Fs v městských aglomeracích k celkové zátěži ovzduší. 
 
Například v Praze zatížení volného ovzduší v pražské aglomeraci výrazně překračuje doporučený limit 
20 fg.m-3 na všech sledovaných lokalitách. Výsledky ukazují, že aktuální zátěž nesouvisí významněji s 
aktuální atmosférickou situací ani s intenzitou dopravy. Výrazně ji ovlivňují jednotlivé bodové 
technologické zdroje emisí PCDDs/Fs. Hlavním zdrojem celoplošného imisního zatížení jsou spalovny 
odpadů a uhelné kotelny. V letním období nebyl významný rozdíl mezi denními a nočními 
koncentracemi PCDDs/Fs.  
 
Vstup požíváním a vdechováním kontaminované půdy lze jen těžko posoudit, protože není nic známo 
o konkrétní kontaminaci půdy, ev. dětských hřišť v okolí v ČR. 
 
Kontaminace městského prachu může být zdrojem expozice člověka jednak přímo jeho vdechováním a 
jednak nepřímo prostřednictvím zmiňovaného vstupu do kanalizačního systému a následné 
kontaminace kalu z ČOV.  
 
Ke vstupu PCDDs/Fs do ČOV a následné kontaminaci kalů může dojít následujícími způsoby: 
 

• spadem atmosférických PCDDs/Fs do stok kanalizačního systému, 
• splachy prachu z vozovek - PCDDs/Fs pochází z emisí z automobilů, oděru pneumatik a 

vozovek, 
• spadem PCDDs/Fs z atmosféry do povodí zajišťujícího vody do ČOV, 
• vstupy polychlorovaných fenolů do vod a následná biosyntéza PCDDs/Fs v aktivovaném 

kalu z ČOV, 
• nečistoty z výroby celulózy a papíru, detergentů, barviv, 
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 • PCCDs/Fs vznikající během chlorace při přípravě pitné vody, 
• PCDDs/Fs vznikající během čištění odpadních vod, 

• další, neidentifikované zdroje. 
 
Jak již bylo konstatováno, pokud jsou dioxiny kontaminované kaly z ČOV aplikovány v zemědělství, 
mohou kontaminovat půdy a následně vstupovat do potravních řetězců. Z kontaminované půdy může 
dojít ke kontaminaci podzemní i nadzemní vegetace a ta může být konzumovaná člověkem, 
kontaminovanou půdu nebo kontaminované krmivo může konzumovat dobytek a PCDDs/Fs mohou 
kontaminovat mléko či maso a to může být následně konzumováno člověkem. 
 
Závěr posledního odstavce předchozí části textu je obecně platný i pro další POPs (PAHs, chlorované 
pesticidy, PCPs, PCBzs, PCBs). V současnosti existuje řada možných zdrojů kontaminace kalů z ČOV 
persistentními organickými polutanty. 
 
Dalším problémem je skutečnost, že prokazatelně dochází ke vzniku některých POPs jako jsou hepta- 
a oktachlordibenzo-p-dioxiny v čistírnách odpadních vod působením enzymů v kalech přítomných. 
Tyto látky vznikají biosyntézou z pentachlorfenolu. 
 
V současné době existují jen málo údaje o koncentracích POPs v kalech z ČOV v ČR. Například ve 
Velké Británii a dalších průmyslových zemích západní Evropy je uváděn obsah PCDDs/Fs v rozmezí  
10 – 200 ng TEQ.kg-1. Přitom u těchto látek se předpokládá, že jejich poločas života v půdách je 
kolem 10 a více let. Literární údaje ukazují na skutečnost, že v oblastech kde jsou půdy 
kontaminovány PCDDs/Fs z kalů, se vyskytují 5-6-krát vyšší koncentrace PCDDs/Fs v kravském 
mléce. 
 
Také v podmínkách ČR neexistuje odpovídající legislativní zabezpečení tohoto problému. Jak bylo 
uvedeno v tabulkách v předchozí části, existuje v Německu limitní hodnota pro obsah PCDDs/Fs 
v kalech a to 100 ng TEQ.kg-1 suché hmoty – tato hodnota je spojena s aplikačním limitem 5 t kalu 
(suché hmoty).ha-1 v časovém intervalu 3 let. V ČR prakticky neexistují žádné údaje o výskytu těchto 
látek v kalech. 
 
Literární údaje také potvrzují existenci řady možných expozičních cest pro persistentní organické 
polutanty vyplývajících z aplikace kalů z čistíren odpadních vod kontaminovaných těmito látkami na 
zemědělskou půdu. 
 
V podmínkách ČR je vhodné počítat s tím, že kaly mohou být využity pro výrobu průmyslových 
kompostů, popřípadě ve zcela omezeném rozsahu pro přímou aplikaci do půdy.  
 
K aplikaci odpadních látek z jiných odvětví národního hospodářství v zemědělství je třeba přistupovat 
s vysokou rozvahou a zodpovědností zejména pokud jde o: 
 

• kaly z čistíren odpadních vod veřejných kanalizací, 
• tuhé komunální odpady, 
• další rizikové látky 
 

a před jejich využitím je nezbytně nutné a zásadní vždy analyticky prověřit jejich použitelnost. 
 
Jen tak je možné zásadní snížení rizika vyplývajícího z použití kalů z ČOV a jiných odpadů 
v zemědělství. 
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 Pro hodnocení rizik v agrárním ekosystému bude možné využít nově připravenou Metodiku 
pro hodnocení ekologických rizik, jenž byla připravena firmou TOCOEN, s.r.o. pro MŽP ČR. 

Koncepce této Metodiky je uvedena v příloze č. 1 a v příloze č. 2 je uveden materiál   
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P1.1   HODNOCENÍ EKOLOGICKÝCH RIZIK 
 
Hodnocení ekologických rizik (EcoRA) je v současnosti nejlepší dostupný nástroj pro predikci 
potenciálního nebezpečí a negativních dopadů antropogenních aktivit na strukturu a funkci 
ekosystému. Hodnocení může být obecně použitelné nebo místně specifické a je často součásti velice 
komplexních studií. Komplexnost problematiky EcoRA se ale netýká jen širokého spektra problémů, 
ale i kvantitativního rozsahu – v podstatě každá technologická činnost, výrobní proces či výraznější 
stavitelská aktivita představují potenciální riziko pro existující ekosystémy. Do procesu hodnocení 
ekologických rizik tedy musí vstupovat i lidé,  pro které tato činnost nepředstavuje hlavní odbornost 
nebo pracovní náplň. Potřeba standardizované metodiky je pak vynucena i rozsahem řešených 
problémů a nutností předat jednotný, byť obecnější návod na jejich řešení. Bez ohledu na složitost 
konkrétní situace je metodika EcoRA založena na jednotném metodickém schématu, jehož dodržení je 
nepodkročitelným standardem všech typů hodnocení (obrázek 1).  
 
Obrázek 1: Základní metodické schéma EcoRA 

 
 
P1.2   FORMULACE PROBLÉMU - IDENTIFIKACE NEBEZPEČNOSTI A ZAJIŠTĚNÍ 

INFORMAČNÍCH ZDROJŮ 
 
Formulace problému je pravděpodobně nejdůležitější částí postupu hodnocení ekologických rizik, fází 
určující celkovou časovou a finanční náročnost procesu a předurčující i samotný výsledek hodnocení. 
Počáteční fáze vymezuje podstatu problému a cíle hodnocení, charakterizaci zdrojů potenciálních 
ekologických rizik a zachycuje informace o konkrétní situaci včetně vymezení zasaženého území.  
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Zadání EcoRA a jeho vliv na strategii řešení 

 
Hodnocení ekologických rizik je především účelový proces, jehož prvořadým úkolem je posoudit vliv 
definovaných stresorů na potenciálně zasažitelné ekosystémy. EcoRA má jasně definovatelnou 
návaznost na proces EIA a obecné právní normy a předpisy v oblasti životního prostředí.  
 

První krok hodnocení ekologických rizik – identifikace (určení) nebezpečnosti 

Prvním krokem hodnocení ekologických rizik je analogicky jako u hodnocení zdravotních rizik, 
identifikace (určení) nebezpečnosti, tedy počáteční hodnocení stresorů, jež mají potenciálně škodlivé 
vlastnosti a mohou působit na populace volně žijících organismů. Z praktického hlediska je zásadní 
správné určení typu stresoru a jeho zařazení, to vše ve vazbě na předpokládaný receptor. Pro složité 
environmentální směsi polutantů, které není možno hodnotit jako celek, musí být provedeno 
vytipování látek potenciálního zájmu a určení prioritních polutantů s očekávanou nejvyšší 
nebezpečností pro zkoumané biologické receptory případně celé zájmové území.  
Důležitým faktorem pro posouzení možného vlivu konkrétního zdroje v akvatickém i terestrickém 
prostředí je vzdálenost hodnoceného území od daného zdroje. Časové charakteristiky pak postihují 
dobu a frekvenci trvání (uvolňování) daného stresoru.  
Pokud bychom měli sumarizovat zásadní výstupy z této fáze šetření, pak nebezpečnost každé situace 
má následující rozměry: 

• Toxikologická a ekotoxikologická nebezpečnost látek, které v daném problému připadají 
v úvahu. 

• Expoziční potenciál nejvýznamnějších látek a primární cesty expozice 
• Předběžné určení pozaďové zátěže zájmového území (stav problému) 
• Situační plán zájmového území s identifikovanými zdroji a potenciálně nejvíce ohroženými 

jednotkami (lokalitami) 
 

Popis stresoru 

Velmi významné pro adekvátní popis chování stresoru(ů) je vymezení primární dráhy expozice a 
nejpravděpodobnějších cest dalšího šíření. Relevantní popis stresoru tedy může velmi často vyžadovat 
investigativní vzorkování v zájmovém území. 
 

Popis zdroje 

Řádná charakteristika zdroje stresoru je nezbytnou podmínkou efektivní volby scénáře EcoRA. Není-li 
možné zdroj adekvátně charakterizovat (například při hodnocení starých zátěží), stává se hodnocení 
EcoRA nákladnější a identifikace nebezpečnosti je velmi problematická, neboť bez znalosti zdroje je 
nutné minimálně v první fázi hodnocení pracovat s širším spektrem vytipovaných parametrů. 
V takovém případě musí být odebrány a analyzovány pro hodnocení rizik vzorky materiálu různých 
kompartmentů životního prostředí včetně bioty a velký význam získává tzv. screeningová EcoRA. 
Určení zdroje není důležité jen pro upřesnění designu následných měření a sledování, určení zdroje 
také znamená vymezení odpovědnosti ke změnám v zájmovém území, což je velmi významný prvek 
praktické EcoRA.  

Zajištění informačních zdrojů, metodika sběru dat 

Nutnost stanovit priority při sběru dat narůstá především v situacích akutního ohrožení a obecně platí, 
že naprosto prioritní je zajištění vzorků (informací), které mohou být v krátké době zničeny.  
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P1.3    FORMULACE PROBLÉMU - VÝBĚR HODNOCENÝCH BIOLOGICKÝCH 

RECEPTORŮ A HODNOCENÝCH PARAMETRŮ („ENDPOINTS“) 
 
Citlivost a způsob zastoupení vybraných modelů musí při hodnocení vylučovat falešně negativní 
výsledky, vybraná sada biologických receptorů musí vést k interpretacím závažným pro zájmové 
území a v něm zahrnuté ekosystémy, základní odborné principy lze shrnout:  

• Princip nejcitlivějšího bodu.  
• Princip sledování primárního a sekundárního rizika.  
• Princip ekologické reprezentativnosti. 
• Princip kumulace rizika.  

 
P1.4    FORMULACE PROBLÉMU - MODELOVÉ SCÉNÁŘE ECORA A KONCEPČNÍ  

MODEL HODNOCENÍ 
 
Kategorizace scénářů EcoRA je postavena na znalosti typu stresoru a na identifikaci drah expozice a 
umožňuje tak optimální zaměření úsilí do míst se zvýšeným stupněm ohrožení.  Kategorizace scénářů 
umožňuje zobecněné využití, modelové typy tedy nejsou vázány na konkrétní biologické receptory  
Na výběr scénáře EcoRA navazuje koncepční model EcoRA, představující parametricky 
sumarizovaný informační základ získaný v průběhu celého procesu formulace problému. Koncepční 
model nemůže být pouze pojmovým konstatováním charakteru situace, jak to bylo možné v první fázi 
identifikace a určení nebezpečnosti, musí mít parametrickou strukturu. Obecně nejpodrobněji by měly 
být propracovány  koncepční modely pro regionálně specifické retrospektivní hodnocení. 
 
P1.5   HODNOCENÍ MULTISLOŽKOVÉ EXPOZICE 
 
Hodnocení potenciálních škodlivých účinků na ekologické receptory způsobených kontaktem 
s environmentálními kontaminanty vyžaduje hodnocení expozice. Preferovanou metodou pro 
stanovení zátěže organismu daným kontaminantem nebo pro charakterizaci různých expozic 
ekologických receptorů je experimentální stanovení dané látky v tkáních sledovaných organismů. 
V případě, že empirická měření nejsou z nejrůznějších důvodů k dispozici, může být pro hodnocení 
ekologických rizik využita řada místně specifických expozičních modelů. Tyto modely hodnotí příjem 
chemických kontaminantů prostřednictvím přímé expozice z abiotických medií.  
Hodnocení expozice musí zahrnovat intenzitu a časové a prostorové dimenze expozice:  

• Intenzita je obvykle vyjádřena jako koncentrace v mediu, které je v kontaktu s receptorem, 
ale jsou používány například také dávka nebo rychlost dávky.  

• Čas je obvykle vyjádřen jako trvání kontaktu, jeho dalšími důležitými aspekty jsou 
frekvence episodické expozice a trvání expozice (sezónnost).  

• Prostorový rozměr je obvykle vyjádřen jako plocha (oblast), ve které dochází k expozici 
nebo jako lineární vzdálenost v případě toků.  

Hodnocení expozice začíná identifikací expozičních cest a bodů. Expoziční cesta zahrnuje cestu látky 
od zdroje k exponovanému organismu.  
Expoziční body pro komplexní expozici postihují místa skutečného kontaktu látky a receptoru. 
Kvantitativní hodnocení expozice je definováno jako vztah mezi environmentální koncentrací 
kontaminantu a koncentrací v bodě expozice nebo jako množství kontaminantu, kterým je daný cílový 
receptor exponován. Expozice cílového receptoru je pak vyjádřena termíny koncentrace nebo dávka.  
 
P1.6   HODNOCENÍ ÚČINKŮ 
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Hodnocením účinků se rozumí posouzení vlivu stresoru (a jeho různé míry působení, různé doby a 
časování) na živý organismus. Cílem hodnocení účinků v procesu EcoRA je popis vztahu mezi 
působením stresoru a účinkem.  
Vstup do procesu hodnocení účinků představuje především koncepční model EcoRA. Výstupem 
hodnocení účinků v procesu EcoRA je pro každou významnou kombinaci stresor-receptor definování 
uvedeného vztahu a získání odvozených hodnot, které mohou být využity pro posouzení míry rizika. 
Základním cílem hodnocení účinků v procesu EcoRA tedy není komplexní popis možných dopadů 
stresoru na dané ekosystémy, ale charakterizace profilu STRESOR – ÚČINEK. 
Při zpracování hodnocení účinků pro účely EcoRA se postupuje podle obecného algoritmu, který je 
zobrazen na obrázku 2, přičemž definitivním výsledkem je přehledné (tabulkové) zpracování popisu 
jednotlivých definovaných vztahů (profilů) stresor-receptor, které byly definovány pro účely 
specifické EcoRA. 
Obrázek 2: Návrh algoritmizace kroků hodnocení účinků 
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P1.7   CHARAKTERIZACE RIZIKA 

Úvod  

Charakterizace rizika je finálním výstupem procesu EcoRA a je základním výstupem pro management 
analyzovaných rizik. Představuje integraci hodnocení podstaty a velikosti ekologického stresu 
(například expoziční koncentrace pro určitou toxickou látku) se vztahy stres-odpověď a provádí 
hodnocení ekologických rizik včetně určení nejistot celého procesu. 

Výsledky z analytických fází (hodnocení expozice a účinků) mohou být dvojího typu: 
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1) bodové odhady expozice (tj. celková dávka přijatá organismem, PEC apod.) a bodové odvozené 
parametry z křivek dávka-odpověď (např. LOAEL, PNEC apod.) 
 
2) pravděpodobnostní rozložení hodnot expozičních koncentrací a rozložení hodnot působení stresoru, 
ve kterých lze očekávat projev účinků. 
 
V konečné fázi charakterizace rizika je 
možno využít obou typů výstupů a jsou 
tedy možné dva principiální metodické 
přístupy vedoucí k odhadu rizika - přístupy 
pracující s bodovými odhady a techniky 
založené na práci s pravděpodobnostním 
rozložením hodnot. Tento druhý přístup 
vlastně při posouzení rizik zohledňuje 
variabilitu a to jak v úrovni expozice, tak 
v úrovni účinků. Při vlastním hodnocení 
se potom srovnává "překryv" intervalů 
(obrázek 6.1) rozložení obou 
posuzovaných charakteristik (účinků a 
expozice), v případě významného 
překryvu existuje riziko. Významný 
efekt je zpravidla definován s přihlédnutím 
k cílům EcoRA (např. je-li definovaným 
cílem chránit počty a zdraví 95 % druhů ekologického, komerčního nebo rekreačního významu, potom 
je za významný efekt - tedy existenci rizika - považován překryv intervalů expozice a účinků pro 
různé druhy o více než 5 %). 

 

Charakterizace rizika metodou kritických zátěží  

Pro charakterizaci ekologických rizik vyplývajících z přítomnosti chemických látek v prostředí je 
možné využít metody kritických zátěží, která je založena na hodnocení poměru mezi skutečnou 
zátěží a srovnání s účinky pozorovanými při maximální zátěži (AL:ML). Metoda kritických zátěží je 
specifickým přístupem, který využívá řada modelovacích metod a dat o depozicích a emisích. Může 
být využita pro řadu tříd stresorů (kontaminantů), nicméně často je zatížena řadou nejistot (např. 
zpětné toky látek z prostředí apod.) a její využití pro EcoRA není příliš časté. 

 

Charakterizace rizika srovnáním expozice (PEC) a efektů (PNEC) 

Další možný přístup, který je nejčastěji využíván při charakterizaci humáních i ekologických rizik je 
založen na hodnocení poměru mezi předpokládanou environmentální koncentrací (PEC) a 
předpokládanou koncentrací bez účinku (PNEC).  
Odvození hodnot PEC vychází z hodnocení expozice a může být založeno jak na vlastních 
experimentálních stanoveních koncentrací stresoru (chemické látky) v prostředí, tak na modelovacích 
a teoretických přístupech. Hodnota PNEC (Predicted No Effect Concentration) je odvozena pro daný 
vztah stresor-receptor ve fázi hodnocení účinků a reprezentuje protektivní hodnotu, tj. bezpečnou 
koncentraci, při které lze očekávat nevýznamné nebo žádné účinky. Odvození hodnot PNEC je 

Obrázek B6.1 Implementace variability v závěrečném hodnocení 
rizika 
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založeno buď na přímých stanoveních toxicity čisté chemické látky (prospektivní přístupy) nebo 
komplexních směsí z prostředí (retrospektivní EcoRA).  

Hlavní kroky charakterizace ekologických rizik 

Celkový proces charakterizace ekologických rizik se skládá z několika kroků: 
• stanovení rizik (z hlediska současných i budoucích škodlivých účinků) 
• sumarizace nejistot a jejich zohlednění v konečném hodnocení rizik  
• vážení důkazů, analýza faktorů zkreslení 
• popis rizik 
• hlášení rizik 

 
Pokud je charakterizace rizika kompletní, měl by být hodnotitel rizika schopný určit ekologická rizika, 
celkový stupeň důvěry ve stanovení rizika, citovat řady důkazů podporujících stanovení rizika a 
interpretovat škodlivost ekologických efektů. 
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REPORT ON A HARMONISED APPROACH TO
THE ECOLOGICAL RISK ASSESSMENT OF

CHEMICALS

1. INTRODUCTION

Several SANCO Scientific Committees are involved in the environmental (ecological)
risk assessment of chemicals. Other Scientific Committees outside SANCO are also
involved.

Basically the task can be divided in two main activities:

1. Revision of comprehensive (in-depth, holistic) risk assessment prepared by MS for
registration, authorisation, etc.

•  Comprehensive risk assessment of High Production Volume Chemicals. Related to
Commission Regulation (EC) 1488/94 this includes a full risk assessment of the
whole life cycle of certain priority chemicals. The assessments cover local, regional
and continental scenarios and try, whenever possible, to use real emission data and
to establish comparisons between predicted and observed level. The CSTEE has
produced opinions on several comprehensive risk assessments.

•  Risk Assessment for new and existing plant protection products (pesticides and
biocides). In principle this a type of targeted risk assessment to address the risks
associated with the specific use of plant protection products by the farmers under
Directive 91/414/EEC. The outcome of this risk assessment is the inclusion of the
active substance on a positive list (Annex I) of substances that can be used in plant
protection products, with or without restrictions, or the total ban of the substance.
Monitoring data are essential for proper identifications of the properties of the
substance. Risk Assessment for New Pesticides. In principle this is a type of
targeted risk assessment to address the risks associated with the specific use of plant
protection products by the farmers under Directive 91/414/EEC. The outcome of
this risk assessment is the inclusion of the active substance in a positive list (Annex
I) of substances that can be used in plant protection products when a “safe use” is
identified under the Uniform Principles.
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•  Predictive risk assessment of new notified substances. Related to Commission
Directive 93/67/EEC this constitutes a pre-requisite for the production-import-
commercialisation of substances that are not currently on the EU market. It
represents a predictive approach for a holistic risk assessment of all potential risks
associated with the life cycle of the substance.

•  Risk Assessment for Veterinary Medicines. Under Directive 2001/82/EEC the
environmental risk of new veterinary medicines must be assessed before their
commercialisation. It is a type of targeted risk assessment for the inclusion in a
positive list. It mostly focuses on local scenarios for national and central marketing
authorisations.

•  Risk Assessment for Human Medicines. Under Directive 2001/83/EEC the
environmental risk of new medicines must be assessed before their
commercialisation. It is a type of targeted risk assessment mostly focusing on local
scenarios for national and central marketing authorisations. No formal guidance
documents have been made available yet.

•  Risk Assessment for Biocides. Regulated by Directive 98/8/EC this also represents a
targeted risk assessment for inclusion of biologically active chemicals in a positive
1A-1B low risk list. Nevertheless, this regulation presents a much larger variability
on intended uses than those related to pesticides or veterinary medicine and
therefore, a larger diversity of scenarios both local and regional should be required.
The Directive is currently under implementation and the opinion of the CSTEE on
the technical guidance document has been requested.

•  Risk assessment for feed additives. Regulated by Directive 2001/79/EC the
assessment of additives in animal nutrition includes the specific requirement of
environmental impact. The guidelines were drafted by the SCAN and submitted to
the Commission for adoption. The basic principles are equivalent to those for
veterinary medicines.

•  Risk assessment of food additives, packaging materials and cosmetics. No
environmental assessment is currently conducted in the case of additives for human
nutrition, packaging materials nor cosmetics.

2. Review of risk assessment conducted for specific targets as supporting scientific
evidence for particular decisions. These risk assessments are basically produced by
consultants, contracted ad-hoc for each particular assessment.

•  Targeted risk assessment of problematic substances/uses. These represent a shorten
version of the previous type concentrated on certain specific uses of dangerous
chemicals, trying to support decisions on specific bans or restrictions. They do not
cover the whole life-cycle of the chemical but certain aspects of it, and mostly focus
on local or regional scenarios. The use of real emission/exposure data is crucial for a
proper decision and in most cases includes a comparative study with those other
substances/technologies considered as proper alternatives for the studied chemical.
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The CSTEE has produced several opinions on targeted risk assessment prepared by
consultants contracted by DG Enterprise.

•  Risk assessments as part of other regulatory decisions. In addition to specific risk
assessment studies such as those presented above, risk assessment also constitutes
the basis for several decision-makings in the related areas. To give an example
relevant for the CSTEE work, risk assessment decisions are incorporated in the
Water Framework Directive to give guidance on prioritisation of pollutants and to
set Environmental Quality Standards.

An additional distinction can be made according to the marketed situation of the
chemicals already on the market or submitted for authorisation. Obviously, this situation
will determine the type of risk assessment to be conducted. If the chemical is already on
the market, the evaluation of real exposure levels and environmental problems could be
possible. For risks assessments conducted prior to the authorisation of the product, the
assessment must depend exclusively on modelled predictions and default estimations.

Currently, the market situation has also legal consequences on the need for conducting
the risk assessment and the availability of information. However, this situation is
expected to change with the implementation of the recommendations of the White Paper
on the Future Chemicals Strategy adopted in February 2001.

 
2. THE ROLE OF DG SANCO SCIENTIFIC COMMITTEES IN
COMPREHENSIVE/IN DEPTH ENVIRONMENTAL RISK
ASSESSMENTS 

Basically, the SC is responsible for an independent evaluation of the scientific basis of
the final conclusions adopted by the technical experts of the Commission and MS, or of
the dossier submitted by the applicant through the Commission. The structure is
represented in  Figure 1. 
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Figure 1: Schematic representation of the risk assessment process. The assessment of the
available information concludes with the production of a risk assessment report (RAR) or dossier
summary produced by the rapporteur MS, the applicant or a contracted consultant. The opinion of
the SCs can be requested either at this stage or after and in-depth consideration by experts
groups from the Commission services and experts from all MSs. Then, the report and the opinion
of the responsible SC are submitted to decision makers. The opinions of the SCs become publicly
available through Internet.

The SCP and the CSTEE are Committees with most experience in these
assessments. The SCAN is involved in the assessment of feed additives, the
guidelines for which are largely similar as those for veterinary medicines;
the latter are assessed outside SANCO by the EMEA 

A main difference concerns the terms of reference for the consultation:

•  For the SCP / SCAN opinion is requested on specific questions from the
Commission regarding the evaluation of each pesticide / feed additive in the
context of the Council Directives 91/414/EEC and 2001/79/EC, respectively.

•  For the CSTEE opinion is requested in general terms related to the quality of the
risk assessment reports produced for priority chemicals under Regulation 793/93
and scientific basis of the conclusions, using the following general questions:

In the context of Regulation 793/93 (Existing Substances Regulation),
and on the basis of the examination of the Risk Assessment Report the
CSTEE is invited to examine the following issues:

1.  Does the CSTEE agree with the conclusions of the Risk Assessment
Report?

2. If the CSTEE disagrees with such conclusions, the CSTEE is invited
to elaborate on the reasons for this divergence of opinion.

In addition, the SCP opinions are requested for both, new and existing pesticides, while
the CSTEE opinion is requested only on existing chemicals but not on new (notified)
substances which are treated confidentially.

3. DESCRIPTION OF ENVIRONMENTAL RISK ASSESSMENT
PROCEDURES

Although environmental risk is defined as the probability of observing/producing
adverse environmental/ecological effects, European legislation of environmental risk
assessments includes in all cases a low tier assessment based on a deterministic
approach: if the exposure is clearly below the concentrations found toxic in laboratory
studies, the environmental risk is expected to be low enough to be accepted.

Each piece of legislation sets specific methods for risk characterisation (PEC/PNEC;
TER; etc.) but in the deterministic approach the whole assessment is reduced to the
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acceptability of certain ratios between the expected exposure and the observed toxicity,
defined by  a set of application/uncertainty factors.

The CSTEE opinion on risk assessment for terrestrial ecosystems identified clear
inconsistencies among the margins of safety recommended for general chemicals,
pesticides or veterinary medicines, particularly in the terrestrial assessment. The new
proposal for the revision of the TGD, if finally accepted, will extrapolate these
inconsistencies to aquatic compartments.

However, the SCs have recognised that the criteria for acceptability are political, not
scientific, decisions, and, therefore, have focused their opinions on the availability of
scientific sound information for supporting the conclusions of low risk based on
existing regulatory decisions (i.e., the Uniform Principles for pesticides, the TGD for
general chemicals).

A description of the ERA procedures for different types of chemicals is included below. 
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3.1 RISK ASSESSMENT OF INDUSTRIAL CHEMICALS

INTRODUCTION

This is concerned with assessing likelihood of adverse effects from industrial chemicals
– existing (on the market) and new (before market) - on ecosystems in general.  This
involves comparing likely exposure concentrations with no-effect concentrations. The
process is described in the Technical Guidance Document in support of Commission
Directive 93/67/EEC on risk assessment for new notified substances and Commission
Regulation (EC) 1488/94 on risk assessment for existing substances (EC, 1996) or
TGD.

EXPOSURE

For new substances, usually no relevant measured data are available.  Therefore,
concentrations of a substance in the environment must be estimated.  Unlike for new
substances, the exposure assessment of existing substances does not always depend
upon modeling.  Data on measured levels in various environmental compartments have
been gathered for a number of substances.  

In many cases a range of concentrations from measured data or modelling is obtained.
This range can reflect different conditions during manufacturing and use of the
substance, or may be due to assumptions in or limitations of the modeling or
measurement procedures.  Measured concentrations can also have a considerable
uncertainty associated with them, due to temporal and spatial variations.  

For existing chemicals, the rapporteur initially makes the generic “reasonable worst
case” exposure assessment based on modeling, to derive an environmental
concentration.

The subsequent step is to estimate the substance’s release rate based upon its use
pattern.  All potential emission sources are analysed from production and formulation to
use and disposal, and the receiving environmental compartment(s) is/are identified.
After assessing release, the fate of the substance once released to the environment is
considered.  This is estimated by considering likely routes of exposure and biotic and
abiotic transformation processes.  The quantification of distribution and degradation of
the substance (as a function of time and space) leads to an estimate of PEClocal and
PECregional.  The PEC calculation is not restricted to the primary compartments, surface
water; soil and air, but also includes secondary compartments such as sediments and
groundwater.

For the release estimation of substances, a distinction is usually made between
substances that are emitted through point sources to which specific locations can be
assigned and substances that enter the environment through diffuse releases.
Point source releases have a major impact on the environmental concentration on a local
scale (PEClocal) and contribute to the environmental concentrations on a larger scale
(PECregional).

PEClocal
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The concentrations of substances released from point sources are assessed for a generic
local environment.  This is not an actual site, but a hypothetical site with predefined,
agreed environmental characteristics, the so-called “standard environment”.  These
environmental conditions can be average values, or reasonable worst-case values,
depending on the parameter in question.  The scale is usually small and the targets are
assumed to be exposed in, or at the border of, the area.  

PECregional
The concentrations of substances released from point and diffuse sources over a wider
area are assessed for a generic regional environment.  The PECregional takes into account
the further distribution and fate of the chemical upon release.  It also provides a
background concentration to be incorporated in the calculation of the PEClocal.  As with
the local models, a generic standard environment is defined.  The PECregional is assumed
to be a steady-state concentration of the substance.

For the chemical industry, two separate industrial categories exist: one for basic
chemicals and another for chemicals used in synthesis.  Basic chemicals are considered
to comprise commonly used chemicals such as solvents and pH-regulating agents such
as acids and alkalis.  Also the primary chemicals from the oil refining process are
considered as basic chemicals.  Substances used in synthesis fall into one of two classes,
namely intermediates (substances produced from a starting material to be converted in a
subsequent reaction into a next substance) and other substances.  These other substances
consist mainly of ‘process-regulators’ (e.g. accelerators, inhibitors, indicators).  For
industrial category 5 (personal/domestic) the use and application of substances (as such
or in formulations) is considered at the scale of households.  The types of application
are e.g. adhesives, cosmetics detergents, and pharmaceuticals.  Some applications have
been covered in other industrial categories at the stage of private use.  These
applications comprise fuels and fuel additives (mineral oil and fuel industry), paint
products (paints, lacquer and varnishes industry) and photochemicals (photographic
industry).  For industrial category 6 (public domain), use and application at public
buildings, streets, parks, offices, etc. is considered.

A standard table in the TGD provides the estimated total release fractions of the
production volume (emission factors) to air, (waste) water and industrial soil during
production, formulation, industrial/professional use, private use, and recover, according
to their industrial category.  The production volume is defined as the total tonnage of a
substances brought to the European market in one year, i.e. the total volume produced in
the EU plus the total amount imported into the EU, and minus the total volumes
exported from the EU excluding the volumes of the substance present in products
imported/exported.  The total volume released is averaged over the year and used for the
PECregional calculation.

Other standard tables in the TGD are used for the determination of the releases from
point sources for the evaluation of PEClocal.  They provide the fraction of the total
volume released that can be assumed to be released through a single point source, and
the number of days during which the substance is released, thus allowing the daily
release rate at a main point source to be calculated.

If the major share of a substance placed on the market remains in chemical products or
articles at their end of service life (releases during production, processing and use are
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comparatively small), the waste life cycle stage of the substance will need particular
attention.  This refers e.g. to organic substances in landfills and metals in waste
incineration processes.  The underlying criterion for considering waste emissions in the
risk assessment of substances, is that the waste stage will contribute significantly to the
overall exposure or environmental concentration in comparison to the emissions from
other parts of the life cycle of the substance (e.g. production and use stages).  

Transport and transformation (“fate”) describe the distribution of a substance in the
environment, or in organism, and has it changes with time (in concentration, chemical
form, etc.), thus including both biotic and abiotic transformation processes.  In general,
the assessment of degradation processes is based on data, which reflect the
environmental conditions as realistically as possible.  Data from studies where
degradation rates are measured under conditions that simulate the conditions in various
environmental compartments are preferred.  The applicability of such data, however,
have to be judged in the light of any other degradation data including results from
screening tests.  Most emphasis is put on the simulation test results but in the absence of
simulation test data, degradation rates and half-lives have to be estimated from
screening test data.

A listing of various PECs is given in tables of the TGD (EC, 1996)

EFFECTS

 The effects assessment comprises the following steps:
•  Hazard identification: which aims to identify the effects of concern.  For existing

substances the aim is also to review the classification of the substance while for
new substances a proposal on classification is done;

•  Dose (concentration) – response (effect) assessment: at this step the predicted no
effect concentration (PNEC), shall, where possible, is determined.

The function of risk assessment is the overall protection of the environment.  Certain
assumptions are made concerning the aquatic environment which allow, however
uncertain, an extrapolation to be made from single-species, short-term toxicity data to
ecosystem effects.  It is assumed that:

•  Ecosystem sensitivity depends on the most sensitive species, and;
•  Protecting ecosystem structure protects ecosystem processes.

If correct, these two assumptions have important consequences.  By attempting establish
which species is the most sensitive to the toxic effects of a chemical in the laboratory,
extrapolation can in principle subsequently be based on the data from that species.
Furthermore, the functioning of any ecosystem in which that species exists is protected
provided the structure is not sufficiently distorted as to cause an imbalance.  It is
generally accepted that protection of the most sensitive species should protect structure,
and hence ecosystem processes.

Currently, for new chemicals, the testing strategy is defined by the production/import
tonnage. For existing chemicals, the ERA is based on a revision of the available
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information conducted by the producer/importer.  However, the White Paper on the
future for a Chemical Strategy considers the harmonisation of procedures for both
existing and new chemicals.

In any case, for all new substance the pool of data from which to predict ecosystem
effects is very limited: only short-term data are available at the base-set.  For most
existing substances the situation is the same; in many cases, only short-term toxicity
data are available.  In these circumstances, it is recognized that, while not having a firm
scientific validity, empirically derived assessment factors must be used.  Assessment
factors have also been proposed by the EPA and OECD.  In applying such factors, the
intention is to predict a concentration below which an unacceptable effect will most
likely not occur.  

In establishing the size of these assessment factors, a number of uncertainties must be
addressed to extrapolate from singe-species laboratory data to a multi-species
ecosystem.  These areas have been adequately discussed in other papers, and may best
be summarized under the following headings:

•  Intra- and inter-laboratory variation of toxicity data;
•  Intra- and inter-species variations (biological variance);
•  Short-term to long-term toxicity extrapolation;
•  Laboratory data to field impact extrapolation.  (Extrapolation is required from

mono-species tests to ecosystem.  Additive, synergistic and antagonistic effects
arising from the presence of other substances may also play a role).

The proposed application factors are presented below.

AVAILABLE INFORMATION APPLICATION FACTOR
Acute LC50 on three relevant taxa
(Aquatic:Fish, invertebrates, algae)
(Soil: Plant, eartworms, soil micro-organisms)

1000

Chronic NOEC on one taxonomic group 100
Chronic NOECs on two taxonomic groups 50
Chronic NOECs on three taxonomic groups 10

Case-by-case

Reliable QSAR estimates for fish, daphnids and algal toxicity are available for
chemicals with a non-specific mode of action.  These estimates can be used to assist in
data evaluation and/or to contribute to the decision making process whether further
testing is necessary to clarify an endpoint of concern and if so, to optimise the testing
strategy, where appropriate.  

Substances that strongly absorb on to sediment particles or that bind chemically or via
ion exchange to sediment components are candidates for performing an effects
assessment for sediment organisms.For most chemicals the number of toxicity data on
benthic organisms is limited.  At the base-set level for new and existing substances there
is no requirement for toxicity tests with sediment organisms.  Therefore, as a screening
approach the equilibrium partitioning method is proposed to compensate for this lack of
toxicity data.  This screening method triggers the implementation of whole-sediment
tests with benthic organisms.  
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Chemicals can reach the soil via several routes: application of sewage sludge in
agriculture, direct application of chemicals and deposition from the atmosphere.  This
means that the possibility of adverse effects for soil ecosystems has to be assessed.  The
proposed strategy focuses on effects of chemicals on soil organisms.  At present no
strategy is available to assess possible effects on soil processes like filtration, buffering
capacity and metabolic capacity.

However, the terrestrial ecosystem comprises the above-ground community, a soil
community and a groundwater community.  Currently, only effects on soil organisms
exposed directly via pore water /or soil are addressed.  Reference is made to the strategy
for air and for bioaccumulation and secondary poisoning of birds and mammals.  So far,
it is not possible to carry out effects assessment for the groundwater community because
no toxicity data are made available.  

There are several motivations for introducing the usage of “Species Sensitivity
Distributions” (SSDs) into the PNEC derivation, but the main one is that they make use
of all the available data when deriving a PNEC.  Therefore taking into account the
information concerning the interspecies variability will not lead to more stringent
outcomes for substances with larger databases. 

However, such methods can also be criticised. The most common drawback is that risk
assessment based on SSDs (or probabilistic assessment in general) is more complex
than the deterministic approach and requires additional  (loss of transparency).
Complexity could lead to confusion, or to lack of confidence, or to increase the
potential for generating mathematical artefacts. Some of the other drawbacks like the
question of the representativeness of selected test species; the comparability of different
endpoints and the arbitrary choice of trigger values (fixed value of 10 or a specific
percentile and/or a statistical confidence level) are also applicable to the deterministic
risk assessment.

The methodology used for effects assessment (and therefore the risk characterisation) of
chemicals in water and soil cannot be applied yet in the same manner to the atmosphere.
Methods for the determination of effects of chemicals on species arising from
atmospheric contamination have not yet been fully developed, except for inhalation
studies with mammals.
The TGD does not include guidance on a quantitative characterization of risk by
comparison of the PECair to PNECair, only a qualitative assessment for air is feasible.
However, in certain cases, the raporteur MSs have conducted a quantitative evaluation
of the available information, establishing comparisons among the relevance of the
available information and the required application factor for a PNEC derivation, or
estimating the margin of safety provided by the ratio between the exposure estimation
and the measured toxicity on plants or foliar/ground invertebrates.

For the evaluation of an atmospheric risk, the following abiotic effects of a chemical on
the atmosphere have to be considered:

•  Global warming;
•  Ozone depletion in the stratosphere;
•  Ozone formation in the troposphere; 
•  Acidification.
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If for a chemical there are indications that one or several of these effects occur, expert
knowledge needs be consulted.  A proposed quantitative approach is described in De
Leeuw (1993):

Global warming
The impact of a substance on global warming depends on its IR absorption
characteristics and its atmospheric lifetime.  A potential greenhouse gas shows
absorption bands in the so-called atmospheric window (800-1200nm).

Stratospheric ozone
A substance may have an effect on stratospheric ozone if e.g.

•  the atmospheric lifetime is long enough to allow for transport to the stratosphere,
and;

•  it contains one or more C1 or Br substituents.

In general, ozone depletion potential values approach zero for molecules with
atmospheric lifetimes less than one year.

Tropospheric ozone
The generation of tropospheric ozone depends on a number of factors:

•  the reactivity of the substance and the degradation pathway;
•  the meteorological conditions  (the highest ozone concentrations are expected at

high temperatures, high levels of solar radiation and low wind speeds);
•  the concentration of other air pollutants (the concentration of nitrogen oxides

have to exceed several ppb).

Acidification
During the oxidation of substances containing C1, F, N or S substituents, acidifying
components (e.g. HC1, HF, NO2 and HNO3, SO2 and h2SO4) may be formed.  After
deposition, these oxidation products will lead to acidification of the receiving soil or
surface water.

RISK ASSESSMENT

This is most often carried out by comparing PECs with appropriate PNECs to give a
variety of ratios (ie. PEC/PNEC = RQs cf. TER of PPPs).  Values of less than one are
generally deemed to be acceptable and no further action is taken.  Values greater than
one either require reconsideration (refinement of PECs and/or PNECs) or suggest the
need for action.

Typical PEC refinement options are based on use of real emissions instead of the
default values included in the TGD. The refinement of the PNEC value can be
conducted by incorporating additional chronic toxicity data or moving to higher tier
assays such as mesocosms or field studies. However, this second option, while common
for plant protection products, is rarely considered in the case of industrial chemicals.
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3.2 PESTICIDES: ACTIVE SUBSTANCES FOR PLANT
PROTECTION PRODUCTS 
GENERAL
The detailed evaluation and decision making criteria are laid down in Annex VI
(uniform principles) to the Directive 91/414/EEC. Thus this Annex may be considered
as a structured guidance for risk and benefit analyses of plant protection products (PPP).
Additional technical guidance is presented in Guidance Documents (e.g. DG SANCO,
2000a; 2000b; 2001ab; 2002; FOCUS 2000; 2001).

General evaluation principles are that all normal conditions under which the PPP may
be used (regarding plant health, principles of integrated control, purpose of use, dose,
frequency and timing of applications, agricultural practice, environmental conditions
including climate) as well as the consequences of its use must be taken into account.
The evaluation in the first step is based on the best available data but in a second step
also takes account of potential uncertainties in the data and the range of use conditions
that are likely to occur (realistic worst case approach), to determine whether the results
could differ significantly.

The environmental assessment comprises both the hazard identification and risk
assessment. For a hazard identification, for example persistence and bioconcentration in
aquatic and soil organisms are considered as inherent properties. The approach to
handle these as independent parameters is not dealt with in this chapter, but persistence
is used as a property to trigger the performance of selected effect studies for risk
assessment. 

With respect to the fate, distribution and unwanted impacts of the active substance, i.e.
the potential risk, no authorization of a PPP for the evaluated conditions of use can be
granted, if – inter alia - the following are observed:

•  Concentrations in groundwater are expected to exceed the lowest of the following
limit values :

1) Maximum concentration set in Council Directive 80/778/EEC related to the quality
of water intended for human consumption, or the maximum concentration laid down
by the Commission when including the active substance in Annex I. 

No authorisation shall be granted if the concentration of the active substance or of
relevant metabolites, degradation or reaction products in groundwater, may be
expected to exceed, as a result of use of the plant protection product under the
proposed conditions of use, the lower of the following limit values :

 i. The maximum permissible concentration laid by Council Directive 80/778/EEC 1

of 15 July 1980 relating to the quality of water intended for human consumption,
or

 ii. The maximum concentration laid down by the Commission when including the
active substance in Annex I, on the basis of appropriate data, in particular
toxicological data, or, where that concentration has not been laid down, the
concentration corresponding to one tenth of the ADI laid down when the active

                                                
1 OJ L 229,30. 8. 1980, p. 11. Directive as last amended by Directive 91/692/EEC (OJ L 377,
31. 12. 1991, p. 48).
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substance was included in Annex I unless it is scientifically demonstrated that
under relevant field conditions the lower concentration is not exceeded.

No authorisation shall be granted if the concentration of the active substance or of
the relevant metabolites, breakdown or reaction products to be expected after use
of the plant protection product under the proposed conditions of use in surface
water :

 Exceeds, where the surface of the water in or from the area of envisaged use is
intended for the abstraction of drinking water, the values fixed by Council
Directive 75/440/EEC of 16 June 1975 concerning the quality required of
surface water intended for abstraction of drinking water in the Member States
2, or

 Has an impact deemed unacceptable on non-target species, including animals,
according to the relevant requirements provided for in point 2).

The proposed instructions for use of the plant protection product, including
procedures for cleaning application equipment, must be such that the likelihood of
accidental contamination of surface water is reduced to a minimum.

No authorisation shall be granted if the airborne concentration of the active
substance under the proposed conditions of use is such that either the AOEL or
the limit values for operators, bystanders or workers are exceeded. 

When that concentration has not been laid down, the concentration corresponding to one
tenth of the ADI laid down in Annex I, unless it is scientifically demonstrated that under
relevant field conditions the lower concentration is not exceeded.

2) As regards impact on non-target species :

•  Where there is a possibility of birds and other non-target vertebrates being exposed,
no authorisation shall be granted if :

 The acute and short-term toxicity/exposure ratio for birds and other non-target
terrestrial vertebrates is less than 10 on the basis of LD50 or the long-term
toxicity/exposure ratio is less than 5, unless it is clearly established through an
appropriate risk assessment that under field conditions no unacceptable impact
occurs after use of the plant protection product according to the proposed
conditions of use ;

 The bioconcentration factor (BCF, related to fat tissue) is greater than 1, unless
it is clearly established through an appropriate risk assessment that under field
conditions no unacceptable effect occur – directly or indirectly – after use of the
plant protection product according to the proposed conditions of use.

•  Where there is a possibility of aquatic organisms being exposed, no authorisation
shall be granted if :

 The toxicity/exposure ratio for fish and Daphnia is less than 100 for acute
exposure and less than 10 for long-term exposure, or

 The algal growth inhibition/exposure ratio is less than 10, or
                                                
2 OJ No L 194, 25. 7. 1975, p. 34. Directive as last amended by Directive 91/692/EEC (OJ No L
377, 31. 12. 1991, p. 48).
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 The maximum bio concentration factor (BCF) is greater than 1000 for plant
protection products containing active substances which are readily
biodegradable or greater than 100 for those which are not readily biodegradable,

Unless it is clearly established through an appropriate risk assessment that under
field conditions no unacceptable impact on the viability of exposed species
(predators) occurs – directly or indirectly – after use of the plant protection product
according to the proposed conditions of use.

•  Where there is a possibility of honeybees being exposed, no authorisation shall be
granted if the hazard quotients for oral or contact exposure of honeybees are greater
than 50, unless it is clearly established through an appropriate risk assessment that
under field conditions there are no unacceptable effects on honeybee laevae,
honeybee behaviour, or colony survival and development after use of the plant
protection product according to the proposed conditions of use.

•  Where there is a possibility of beneficial arthropods other than honeybees being
exposed, no authorisation shall be grated if more than 30% of the test organisms are
affected in lethal or sublethal laboratory tests conducted at the maximum proposed
application rate, unless it is clearly established through an appropriate risk
assessment that under field conditions there is no unacceptable impact on those
organisms after the use of the plant protection product according to the proposed
conditions of use. Any claims for selectivity and proposals for use in integrated pest
management systems shall be substantiated by appropriate data.

•  Where there is a possibility of earthworms being exposed, no authorisation shall be
grated if the acute toxicity/exposure ratio for earthworms is less than 10 or the long-
term toxicity/exposure ratio is less than 5, unless it is clearly established through an
appropriate risk assessment that under field conditions earthworm populations are
not at risk after use of the plant protection product according to the proposed
conditions of use.

•  Where there is a possibility of non-target soil micro-organisms being exposed, no
authorisation shall be granted if the nitrogen or carbon mineralisation processes in
laboratory studies are affected by more than 25% after 100 days, unless it is clearly
established through an appropriate risk assessment that under field conditions there
is no unacceptable impact on microbial activity after use of the plant protection
product according to the proposed conditions of use, taking account of the abillity of
micro-organisms to multiply.
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Species short-term TER
Based on acute

toxicity data

Long-term TER
Based on

chronic data
Terrestrial organisms (BCF >1) 
Birds <10 <5
Vertebrates <10 <5
Earthworms (representative for soil organisms) <10 <5
Bees  Alternative method ( a hazard ratio

value must be below 50 to be
acceptable)

Non-target arthropods (tests to be carried out
with two standard species as surrogates and
two crop specific species)
Soil micro-organisms

Alternative method (Decision based
on  effect level instead of TER)

(>30% lethal)
Alternative method (Decision based
on  effect level instead of TER)

(>25% lethal)

Further non-target organisms
- Soil macro-fauna (e.g. Collembolaor

gamasid mite; reproduction or litter bag)
(for persistent substances only=DT90>100
days)

- Other flora and fauna believed to be at risk
(assessment scheme to be developed)

- Secondary poisining

test procedures and assessment be
discussed on a case-by-case basis 

BCF <100 or <1000 depending on
biodegradation potential

Aquatic organisms
Fish <100 <10
Daphnia <100 <10
Algae <10*
Bioconcentration :  BCF >1000 for

degradable
>100 for non
degradable

* Algal growth inhibition test for 72 h. Since algae go through several cell division cycles during
the exposure time, the test can be considered as algae lifecycle test (long term exposure),
however, the acute endpoint (EC50) is used.

DETAILS ON ENVIRONMENTAL EXPOSURE AND RISK ASSESSMENT

GROUNDWATER
Residues which enter groundwater may cause exposure to the consumer of drinking
water. Risk Assessment on Groundwater is performed by a tiered approach comprising
modelling, laboratory studies, lysimeter studies and – if needed – field testing.
Proceeding from one Tier to another is triggered by fixed concentrations.
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Vulnerability of ground water to contamination resulting from the use of an active
substance is addressed by nine realistic worst-case scenarios. Collectively, these
represent agriculture across Europe, for the purposes of an initial screening (Tier 1) EU-
level assessment of leaching potential. The scenarios do not mimic specific fields, and
nor are they necessarily representative of the agriculture at the location after which they
are named or  in the Member States where they are located.

The purpose of the standard scenarios is to assist in establishing if “safe” scenarios exist
which are relevant for use of a substance. Since they form Tier 1 of the assessment, they
have been defined to represent a realistic worst case. 

From this first Tier assessment there are three possible outcomes 
1. The critical model output for a substance may exceed 0.1 µg/l for all relevant

scenarios
2. It may be less than 0.1 µg/l for all relevant scenarios
3. It may exceed 0.1ug/l for some relevant scenarios and be less than 0.1ug/l for others

- If a substance exceeds 0.1µg/l for all relevant scenarios, then Annex 1 inclusion
would not be possible unless convincing higher Tier data (e.g. studies, monitoring or
more refined modelling) were available to over-ride the modelling results.

- If a substance occurs at less than 0.1µg/l for all relevant scenarios, then the choice of
a realistic worst-case definition for the scenarios means that there can be confidence
that the substance is unlikely to cause harm in the great majority of situations in the
EU. This does not exclude the possibility of leaching in highly vulnerable local
situations within specific Member States, but such situations should not be
widespread and can be assessed at the Member State level.

- If a substance occurs at less than 0.1ug/l for at least one but not for all relevant
scenarios, then in principle the substance can be included on Annex 1 with respect
to leaching to groundwater. The scenarios represent major agricultural areas of the
EU, so this would indicate that uses unlikely to cause harm have been identified,
which are significant in terms of agriculture in the EU. The scenarios which gave
results less than 0.1ug/l, along with the results of any higher Tier studies which
already exist, help to indicate the extent of the acceptable uses which exist for the
substance. These higher Tier studies could include lysimeter or field leaching
studies, monitoring and more refined modelling. The results of the entire leaching
assessment at the EU level could then be used to guide local assessments of leaching
at the Member State level.” (FOCUS, 2000).

SURFACE WATER

Risk Assessment on Surface water also is performed using a tiered approach.
Depending on the results of the initial risk assessment, more detailed data relating to
environmental exposure or hazard may be required to clarify the environmental risk.
Such data are generated from an increasingly comprehensive series of studies (higher
tiered studies). At each Tier a relevant comparison has to take place between the
estimated exposure and the estimated hazard and there are thus separate Tiers for both
exposure and hazard estimation. This  includes fate modelling and laboratory fate
studies (for the exposure assessment) as well as laboratory acute and chronic single
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species testing on the lower Tier and – as higher Tier testing – full life cycle tests and
aquatic microcosms (for the hazard assessment). Ecological monitoring is a further
promising tool for risk assessment of existing plant protection products. 

PEC-calculations are performed using mathematical simulation models that need
environmental and chemical input data (FOCUS, 2001). “The first step in the Tiered
approach is to estimate surface water exposure based on a putative extreme worst case
loading scenario. However, it has been pointed out, that the proposed conditions do not
necessarily represents worst-case conditions in all cases, and are particularly
problematic for the Mediterranean area (Ramos et al., 2000). The estimated exposure
may be compared to the relevant toxicity concentrations, the lethal or effect
concentration, L(E)C50, or the No-effect concentration, NOEC, of the water organisms
investigated. If, at this early stage, the use is considered safe no further surface water
risk assessment is required. If however, the result indicates that use is not safe, it is
necessary to proceed to a Tier 2 exposure assessment.”

The use is not considered safe in case the TERs are below the triggers already given in
the first paragraph of this chapter.

TERRESTRIAL COMPARTMENT
For the terrestrial compartment only a preliminary tiered assessment scheme has been
developed (SCP, 2000), a Guidance document is available  DG SANCO 2002.

“In the terrestrial compartment, several sub-compartments and various exposure routes
must be distinguished:
•  within the soil
•  on the soil surface
•  on plants

When a PPP is applied, terrestrial organisms can be exposed depending on where they
live:
•  within the soil, via soil particles with absorbed PPP (contact, oral uptake)
•  on the soil surface, via soil particles or plants (contact, oral uptake) and by direct

contact/uptake (spray liquid, granules)
•  on plants, via contact and oral uptake of plant material or other animals, or by direct

contact/uptake (spray liquid, granules).

This multitude of cases has to be addressed in different ways. 

For non-target arthropods other than bees and soil micro-organisms , the exposure is not
assessed separately from the effects but is included in the effects testing in a quantity
and way that mimics more or less closely the worst cases of the intended use conditions
(e.g., the PPP is mixed into soil, or onto a surface, which is then used directly in a
toxicity test). Thus, the effect of the combined, overall exposure is often measured
directly, without quantifying the respective contributions of the different exposure
routes. In addition, effects of direct application of spraying liquid to the arthropods are
often measured. However, this situation is expected to change shortly after the outcome
of a second topic workshop for discussing the risk assessment protocol for these non-
target arthropods (Candolfi et al, 2001). The new proposal includes an initial tier
assessment based on dose-response toxicity tests on two selected species. The results
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are presented as the standard LD50, where the dose is expressed as the application rate.
These values are then compared with the expected exposure level, represented by
overspray for in-crop populations and spray drift in the case of off-crop populations.
Results of field trials and laboratory assays are compared for selecting the extrapolation
factors that should be applied to the laboratory LD50s, and, considering that a similar
approach was used for bees, the workshop conclusions recommended the use of Hazard
Quotients for expressing the risk characterisation. These conclusions are currently under
debate for their incorporation in the regulatory protocol.

For birds and mammals, earthworms and bees, however, the assessment includes an
exposure estimation and the effect prediction based on dose-response tests. Exposure is
estimated as the residue levels in/on food items (treated plants, granules, drops of
spraying liquid) and estimations of daily food uptake (from general
biological/ecological data); PECsoil, or the direct application rate, for vertebrates,
earthworms and bees respectively (of DG SANCO, 2002).

HIGHER TIER RISK ASSESSMENT
Plant Protection Products: Environmental risk assessment procedures and
scenarios 

GROUNDWATER
Tier 1 assessment results in three possible outcomes: i.e. the model output may exceed
0.1 µg/l for all relevant scenarios, it may be less than 0.1 µg/l for all relevant scenarios,
or it may exceed 0.1µg/l for some relevant scenarios and be less than 0.1µg/l for others.
Both, the first and the last mentioned possibility can, nevertheless, result in the
inclusion of the substance in Annex 1 if convincing higher Tier assessments results
demonstrate acceptable use. The higher Tier assessment comprises both, the use of
specific scenarios / site specific data and data from lysimeter studies or field testing as
model input. As for Tier 1, no comparison with effect data is needed since groundwater
as such is to be protected. The Tier 2 and 3 can be summarized as given in the annexed
scheme (DG AGRICULTURE, 1995).

SURFACE WATER
The general concept of higher Tier exposure assessment for surface water is given for
Tier 2 – 4 in the scheme (modified from reference 2). The scheme has been proposed by
the FOCUS group on surface water and is - so far – not adopted by the Scientific
Committee on Plants. 

“Tier 2 assumes surface water loading based on sequential application patterns taking
into account the degradation of the substance between successive applications. Again
the PECs are calculated and may be compared to the same and/or different toxicity
levels for aquatic organisms. As with Tier 1, if the use is considered acceptable at this
stage, no further risk assessment is required whereas an unacceptable assessment
necessitates further work using a Tier 3 calculation. In Tier 3, more sophisticated
modelling estimations of exposure are undertaken using a set of 10 scenarios ....
representing ‘realistic worst-case’ situations for surface water within Europe. At this
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stage, the calculated PECs for each scenario are compared with relevant toxicity data
and a decision made as to whether it is necessary to proceed to Tier 4 exposure
estimation. Risk assessments using Tier 3 exposure estimation may incorporate higher-
Tier toxicity data generated from micro- or mesocosm studies.

The final ... Tier 4 can be regarded as a higher-Tier exposure assessment step. This may
include a variety of refinement options of different degrees of complexity covering, for
example refinement of fate input parameters, or regional and landscape-level
approaches. By its nature, Tier 4 will be a 'case-by-case' process, depending on the
properties of the compound, its use pattern, and the areas of potential concern identified
in the lower Tier assessments. As such, it is not appropriate to make specific
recommendations for the Tier 4 process. Rather, some guidance on the sorts of
approaches that may be applied has been developed. It is conceivable that Tier 4
approaches would be used both for Annex 1 listing and for national registration
purposes. For certain specific uses, Tier 4 approaches could also be useful for
identifying safe uses at Member State level, for example if certain local or regional
considerations mean that the lower-Tier, EU level assessments were overly
conservative.“ 2

TERRESTRIAL COMPARTMENT
As for the aquatic compartment, TER-values (see first para for figures) are used as
triggers to proceed to further options that are refined exposure estimates, higher-tier-
studies or re-evaluation of the risk considering magnitude, probability and ecological
significance of the effects. (Recently, probabilistic approaches are being put forward
especially focused on birds and mammals. These include the use of field observations
on the time spent for foraging in treated crops/orchards, in order to specify the
likelihood, type and duration of exposure (SSC, 2000). The higher-tier-studies aim at
(DGSANCO, 2002):

- generation of information on certain parameters of the risk assessment (e.g.: an
avian acceptance test gives information on the palatability of potential food items
which is used to refine the food consumption rate and thus the exposure estimate)

- investigate effects under more realistic conditions
- produce effects data for a wider range of species and cover inter-species interactions

(example: model ecosystems or soil community tests in the field).
In general, the higher-tier-studies provide information on the exposure effects under
more realistic conditions as compared to the laboratory studies, i.e. semi-field or field-
tests. Some tests on the terrestrial compartment are standardized – such as the bee field
tests. Most tests have to be planned on a case-by-case basis. Usually, the results of the
basic tests together with the background information are used to define the design and
objective of the higher-tier-study. 

As compared to the surface water, exposure pathways are more complex and multiple,
and thus the procedure to proceed from one tier to another has to be more flexible in
considering different aspects. As a consequence, “linear” tiered assessment schemes
comparable to those elaborated are not sufficient.
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Tiered assessment schemes: groundwater and surface water
1. Groundwater

Standard
scenarios Soil DT50, Koc and application rate

     
Tier 1

first classification

 yes

Use acceptable?   No further work

 no

Specific
scenarios

Pesticide usage information

     
Tier 2

identification of
vulnerable situations

 yes

Use acceptable?   No further work

 no Field leaching /lysimeter data;
calibration and extrapolation

     

Tier 3
probability of

movement, usage
optimisation

References:
1. FOCUS (2000) “FOCUS groundwater scenarios in the EU plant protection

product review process” Report of the FOCUS Groundwater Scenarios
Workgroup, EC Document Reference Sanco/321/2000, 197pp

2. Modelling environmental fate of plant protection products in the context of their
Authorization within the European Union, Document 1694/VI/95, DG
Agriculture
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2. Surface Waters

Start

No specific
climate,
cropping,
topography or
soil scenario

Tier 1
worst case loading

Data on solubility and Koc,
DT50 (water/sediment; overall-value)

 yes

Use safe?   No further work

 no

No specific
climate,
cropping,
topography or
soil scenario

Tier 2
loadings based on

sequential application
patterns

DT50 (water/sediment; separate values for
both compartments)
DT50 (soil)

 yes

Use safe?   No further work

 no

Realistic worst
case scenarios Tier 3

loadings based on
sequential

application patterns

Substances properties identical to tier 2

 yes

Use safe?   No further work

 no

Specific and
realistic
combinations
of cropping,
soil, weather,
fields,
topography and
aquatic bodies

Tier 4
loadings as in Tier
3, considering the
range of potential

use

Substances properties identical to tier 2

References:
1. FOCUS (2001): FOCUS Surface Water Scenarios in the EU Evaluation Process

under 91/414/EEC“. Report of the FOCUS Working Group on Surface Water
Scenarios, EC Document Reference SANCO/4802/2001-rev.0.xxxpp
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3.3. PHARMACOLOGICAL VETERINARY MEDICINES.

DG Enterprise is responsible for the European legislation on the registration of
medicinal products. The registration process is mandated to the ‘European Medicines
Evaluation Agency’ (EMEA). Within EMEA, scientific committees advise on the
requests for marketing authorisation with respect to quality, efficacy and safety of the
products. These committees are the CVMP for veterinary medicines and the CPMP for
human (proprietary) medicines. Member states appoint  two independent experts to both
the CVMP and CPMP, that can be regarded as a “Scientific Board for Registration” and
as ‘Scientific Committees’; although,  the appointment follows different rules than those
used for the DG SANCO SCs. The Scientific Committees may rely on registered
experts for additional expertise.
Member States are involved in the registration process through their formal
representatives in de Standing Committees (SC) and Pharmaceutical Committee (PhC).
The SC, as part of the DG Enterprise, decides on the proposals of the CVMP/CPMP and
turns them into binding law. DG Enterprise has the PhC at it’s disposal, which was
installed by Directive 75/320, for advice on interpretation of the directives, compulsory
consultation when changing directives, and other issues. 
The assessment of veterinary medicines is required by the Directive 2001/82/EC.
Veterinary products notified under article 13 of the 2001/82 Directive are not required
to be assessed on environmental risks according to Annex V of the directive; only the
UK and NL assess ‘old products’.
The EMEA published guidance on the environmental risk assessment of veterinary
pharmaceuticals (EMEA, 1997). The assessment for veterinary products was initiated in
1997. The assessment scheme for veterinary medicines takes the use of the product and
the properties of the products (anthelmintic or not) into account in determining the
scope of the assessment (phase I or II), the emission routes (slurry-soil; water; pasture)
and data requirements.
The assessment targets the parent drug by following a total residue approach. The
identification of metabolites as substances of concern is not embedded in the assessment
scheme; there are no compulsory data on degradation rate and route in any
compartment.
A limited assessment is foreseen for substances with a generally accepted low hazard
(vitamins, electrolytes), and with a presumed negligible emission and exposure levels.
In fact, the exposure level that is considered irrelevant is quantified both for water and
soil for antibiotics: 1 µg/L and 100 µg/kg, respectively. These triggers are substantiated
with an assessment of a dataset of toxicity values of several antibiotics. The approach as
such, i.e. determining the level of toxicity that will have a very small likelihood of being
present in a product, and thus the level of exposure that can be considered an acceptable
risk considering all products, is assumed to be  equivalent to the practice in the exposure
assessment, where the ‘insignificant’ emission routes are not considered in view of all
emission routes. However, the assessment to determine an acceptable level is of poor
quality from an ecotoxicological point of view (Knecht and Montforts, 2001). The soil
trigger for feed additives is, on the contrary, 10 µg/kg in the 2001/79 directive.
Furthermore, EMEA points out that endo- and ectoparasiticides were not included in the
aquatic database and that the trigger value should not apply for these compounds. The
same holds true for the terrestrial database, but the soil trigger does apply for
parasiticides spread through manure from stabled animals.  For exposure of veterinary
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medicines in water the trigger is 1 µg/L; while the trigger suggested  for human
medicines in the draft proposal currently under discussion  is 0.01 µg/L (EMEA, 2000),
based on the same dataset. 
The CSTEE has questioned both, the use of exposure triggers without ecotoxicological
information and the trigger values proposed in the guidance document (CSTEE, 2001).
In the guidance, emission is limited to four routes: no emission, emission to water,
emission to soil and direct emission into the environment (pasture animals). Emission to
water and groundwater via soil and direct emission at application are not considered.
Emission in the waste-stage of the product is not included in the guidance, although it
should be part of the assessment as mentioned in 2001/82. The burden of proof  as to
what the emission routes actually are at and after administration is for every application
with the applicant, and the management decision is with the assessor, but without terms
of reference to decide on the absence of emission. 
Further assessment in Phase II, as published by EMEA (1997), consists of the hazard
quotient approach, where predicted exposure and effect are combined. Several risk
characterization methods are used, risk ratio triggers (e.g PEC/EC50), effect levels for
non dose-response tests (e.g. dung fauna) or the PEC/PNEC ratio for aquatic
organisms). Breaching acceptability triggers leads to refinement of the assessment and
inclusion of field studies. The assessment factors do not follow the TGD for existing
substances. The guidance is ambiguous on the decision schemes in lines of: what
compartments have to be assessed (e.g.: surface water and groundwater are not assessed
directly in Phase I: do they have to be assessed in Phase II)? What data are compulsory,
what exposure models and effect models must be used, and how should field studies be
designed; should do persistence and accumulation come to expression in exposure
modelling and effect assessment? Methodological problems resulting from the guidance
have been adressed in Halling-Sorensen, Jensen et al. (2001); Montforts (2001);
Montforts, Kalf et al. (1999).
If the standards in Phase II are not met, a higher Tier assessment is possible, starting at
refining exposure and effect modelling and ending in field studies, not necessarily on a
local scale. The guidance does not address to the disposal of waste products.

There are several discrepancies between a proper assessment and the guidance available
(Montforts and De Knecht, 2002). 
- decision making criteria are not clearly defined
- exposure triggers are used to estimate low risk without any ecotoxicity data
- there are no clear standards expressing acceptability
- the methodology has not been elaborated to a satisfactory extent
- justification of the trigger values is scientifically unsound
- the ERA does not protect the desired environmental quality
- insufficient data are collected (no clear data requirements)
- testing protocols are lacking.

3.4 FEED ADDITIVES

The environmental risk assessment of feed additives includes a tiered approach, based
on two phases, that are closely related to the assessment of veterinary medicines.

Phase I is described  in Commission Directive 2001/79/EC as a screening assessment of
existing information with the purpose of determining whether or not a significant
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environmental effect is likely. However, this whole step focuses on exposure
assessment, without consideration of data on the toxicity. Use patterns, and expected
concentrations in manure, soil and groundwater determine the need for conducting
Phase II assessment.

Phase II is sub-divided in two steps. Phase II-A is a lower tier assessment based on
short-term data. Both aquatic and terrestrial compartments are considered, using three
taxonomic groups for each compartment, fish, daphnia and algae for the aquatic;
terrestrial plants, earthworms and soil miro-organisms for the terrestrial. It is assumed
that the risk for terrestrial vertebrates is covered by the assessment of efficacy and risk
for the target farm species. The toxicological information for the key species within
each compartment is analysed and a PNEC value is derived by applying a safety factor
to the most sensitive species. The recommended factor is 100 for both, aquatic and
terrestrial organisms. Risk characterisation follows the PEC/PNEC comparison. The
suggested acceptable levels for this comparisons range between 1 and 0.1. depending on
the nature of the test result.
This phase also include some hazard identification steps, particularly for
bioaccumulation and persistence in soil. If a hazard is identified, Phase II-B evaluation
must be conducted independently of the PEC/PNEC estimations.

Phase II-B requires sublethal long-term studies. No specific triggers or guidance for risk
characterisation is currently applied. 
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4. SCHEMATIC REPRESENTATION OF THE RISK ASSESSMENT
PROCEDURES AND DECISION TREES

The conceptual model, analysis plan, and decision strategy for each group of chemicals
is summarised in the following figures.

The following conventions have been used: Basic geometric figures represent the data
inputs, establishing distinctions between exposure, effect and hazard identification data:

Exposure assessment           Effect assessment          Hazard identification

In the case of hazard identification, the information can be specifically related to
exposure or to effect conditions, and therefore, two symbols can be used to present a
single data input step.

In addition, exposure assessment can be conducted at different levels within a single
step, i.e., the general release on the environment (covering all compartments) is
followed by specific assessment for soils, surface water, groundwater, etc. These cases
are represented by a large circle/ellipse with several small circles inside is presented 

True risk characterisations, as comparisons of exposure levels and expected effects, are
presented by the following symbol:

  
The terminology employed for the characterisation, as well as the covered risk, is
presented. Standard terms include:

PEC: Predicted Environmental Concentration
PNEC: Predicted No Effect Concentration
TER: Toxicity Exposure Ratio
HQ: Hazard Quotient
EL: Effect Level

Decision steps are represented by the following symbol:

These decision steps appear at different point within the process. If conditions for
acceptability are fulfilled, the process stops at this point. Therefore, the steps included
under each decision step will only be conducted when the outcome of the decision is
than an unacceptable risk cannot be excluded.
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Higher tier assessment, based mostly on case-by-case evaluation without specific
guidance or recommendations are represented by the following symbol:

It can cover exposure and/or effect refinement, higher tier studies including mesocosms
or field studies as well as risk reduction measures.

Figures are presented in annex 1.
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5. HIGHER TIER RISK ASSESSMENT

The current regulatory arena does not present clear guidance on acceptability in the case
of environmental risk assessment conducted on the basis of higher tier information.

Both, the SCP and the CSTEE have acknowledged the use of higher tier assessments,
either based on probabilistic exposure and/or effect estimations, or on the use of
microcosms/mesocosms/field studies.

The use of species-distribution curves for the derivation of PNEC values and the use of
probabilistic risk assessment have been considered valid and scientifically sound (i.e.
CSTEE Opinion on Cadmium. The Final Report by WS Atkins International Ltd.
Based on: The Final Report (September 1998) & Additional Assessment
September 1998): "Assessment of the risks to health and to the environment of
Cadmium contained in certain products and of the effects of further restrictions on
their marketing and use").

The use of an uncertainty factor of 1 for field studies has been considered acceptable
when the available information was considered to cover the most sensitive
species/systems. (CSTEE Opinion on “Risk assessment underpinning new standards
and thresholds in the proposal for a daughter directive for tropospheric ozone”).
Specific factors for covering the remaining uncertainty should be applied if the available
information does not cover all potential possibilities. 

The need for a higher tier risk assessment has been identified in certain cases (CSTEE
Opinion on the results of the Risk Assessment of HYDROGEN FLUORIDE). The
SCs have welcomed the application of case-specific assessments for analysing risks not
covered by the guidance documents when the assessments were scientifically sound and
presented in a transparent way, and have concluded that the lack of guidance in the
technical documents cannot be used to justify that an assessment which is considered
relevant is not conducted.

In the absence of clear regulatory guidance on acceptability, the SCs have adopted
opinions based on the realistic risk: probability for adverse environmental effects.

6. UNCERTAINTY ASSESSMENT

Most environmental risk assessment procedures are based on quantitative comparisons
between toxicity data and expected exposure levels. For lower tier assessment,
regulations include the acceptability trigger, and therefore the uncertainty assessment is
limited to consider the data reliability, model uncertainty when relevant and the
appropriateness of the proposed assessment factor. In fact the use of larger or smaller
application factors than those proposed, although allowed by most procedures, is rarely
applied. 

The exposure assessment is based on scenarios and models. For generic assessments,
standard scenarios based on a set of assumptions are usually proposed. Screening
scenarios usually represent worst-case conditions, while higher tier assessments present
trends to more realistic evaluations. A similar situation is observed for models. The
regulatory goals of model predictions are divers and three groups of models are
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discerned based on their applicability: screening, primary and secondary models; or on
their scale: local, regional or continental. Models are also classified according to their
algorithmic design. Mathematical modelling approaches for estimating mass transfer
and concentration in environmental compartments can be either deterministic or
stochastic, and are either mechanistic (rate models) or functional/empirical (capacity
models). Some characteristics are presented below:
•  Screening models should be used to provide rapid prediction of the potential

environmental fate of a compound. Primary models should provide a standardized
approach to characterise substance behaviour and should permit rapid review of
modelling submissions by regulators and help to ensure consistent regulatory
decision making. Secondary models are appropriate for chemical and site-specific
predictions. Secondary models might be applicable for higher tier assessments and
will require calibration.

•  A deterministic model uses a single set of assumed conditions taken from the range
of conditions that can be present in reality. The practical use of the predictions
depends on the nature and extent of the variability within the actual system. Several
parameter values in current exposure models are selected from the stochastic
distributions, e.g. pesticide residues on feed and drift values for repeated
applications of pesticides.

•  Stochastic models take the complete distribution of parameter values into account.
With this probabilistic approach the full range of the resulting outcomes and the
main sources of uncertainty are available for decision-makers. It is claimed that this
approach may be useful for management purposes as it shows the information
needed to refine the (deterministic) risk assessment.. These models are however not
yet fully integrated in the regulatory risk approach for products: the acceptability of
risk for pesticides, biocides, chemicals, medicines and feed additives is expressed in
risk thresholds where safety factors account for uncertainty. The acceptability of risk
is not (yet) expressed in the probability of exceeding a certain threshold, in which
case the uncertainty would be placed in the distribution,

•  All models operate within certain dimensions (time units, distances and areas) on
which the parameter values depend, and the type of model is not necessarily related
to the spatial scale of the simulation. Local, regional and continental scales are
complementary to each other, as different processes can be modelled. However,
within several frameworks only one scale of modelling is applied and comparative
situations are handled differently (e.g. exposure of agricultural soil by fertilisers,
veterinary medicines, feed additives, biocides, pesticides and sewage sludge).

•  For diffuse non-point source emissions continental and regional modelling is
warranted (e.g. chemicals and biocides), for foreseeable point-source emissions
local modelling is preferred (e.g. pesticides, feed additives, medicines), together
with regional models for long-range transport processes.

Addressing the uncertainty and variability associated to the scenarios and models is not
easy. The European environmental conditions cover several ecoregions, from the
Northern latitudes to the temperate Mediterranean area; therefore, a large variability for
most parameters should be expected.  
The parameter values in a model are considered representative for the range of rates for
the modelled process within the selected area and interval in space and time. In general
the variability of input parameters increases with the size of the area or duration for
which the prediction is made. 
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In lower tier estimations variability is usually reduced to a fixed standard scenario. The
rationale for the selection of parameters representing “European” conditions should be
transparent.

Uncertainty represents a lack of knowledge about specific factors or parameters that
characterise the physical system that is being modelled. In fact, these parameter values
are fixed, but the actual value (or expected distribution for the value) cannot be
determined accurately. Uncertainty can lead to inaccurate or biased estimates and can be
reduced through further measurements with for instance a larger sample size, or an
unbiased sample design. The use of more sophisticated modelling and analysis tools can
also reduce uncertainty. The use of field measurements is an option in all frameworks.
The design of a representative monitoring strategy and the final selection of
representative data is imperative in order to validate or falsify the model predictions.
Only in case of the assessment of an ongoing activity, real-time measurements can
replace model results.

•  In exposure assessment uncertainty includes:
•  parameter uncertainty (e.g. measurement errors), 
•  model uncertainty (e.g. uncertainty due to necessary simplifications or

variability), and 
•  scenario uncertainty (modelling scale, selection of emission and distribution

routes, descriptive errors). 

The comparison between the recommended application factors in the effect assessment
for establishing a low risk assessment is not an easy task because the terminology and
procedures varies for the different groups of chemicals. 

Tables 1 and 2 present a summary of these comparisons, expressed as the margins of
safety calculated for each assessment, provided in the CSTEE opinion on the terrestrial
environment (CSTEE, 2000) with the additional inclusion of feed additives.

Table 1. Comparison of the application factors or margins of safety (ratio between toxicity and the
expected exposure level) for the protection of terrestrial organisms employed in the environmental
risk assessment of feed additives, veterinary medicines, industrial chemicals and pesticides.

Margin of safety*Group Exposure route Timing

Feed
Additives

Veterinary
Medicines

Industrial
chemicals

Pesticides

Direct Acute
Chronic

Not
considered

10
-

Not considered
Not considered

10
5

Vertebrates
(birds and
mammals) Secondary

poisoning
Acute

Chronic
Not

considered
10
-

1000
100-10

10
5

Plants Soil Acute
Chronic

100- >1000
-

10
-

1000
100-10

Not
considered

Earthworms Soil Acute
Chronic

100- >1000
-

10 or 100
depending on

persistence in soil

1000
100-10

10
5

Bees Oral
Contact

Acute
Acute

Not
considered

Not
considered

Not considered
Not considered

5-17
5-1500

Other arthropods Contact Acute Not
considered

<1-1 Not considered 1-5
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Soil micro-
organisms

Soil Acute
Chronic

100- >1000
-

10
-

1000
100-10

1-5

Table 2. Comparison of the factors or margins of safety (ratio between toxicity and the expected exposure
level) for the protection of aquatic organisms employed in the environmental risk assessment of
feed additives, veterinary medicines, industrial chemicals and pesticides.

Margin of safety*Group Exposure route Timing
Feed

Additives
Veterinary
Medicines

Industrial
chemicals

Pesticides

Fish Water column Acute
Chronic

100- >1000
-

100 1000
100-10

100
10

Invertebrates 
(Daphnia)

Water column Acute
Chronic

100- >1000
-

100
-

1000
100-10

100
10

Algae Water column Acute
Chronic

100- >1000
-

100
-

1000
100-10

10
10

Aquatic plants Water column Acute Not
considered

Not
considered

1000
100-10

10
10

*The term Margin of safety in Tables 1 and 2 is used by analogy with human risk assessment,
representing the ratio between the toxicity endpoint (acute L(E)C50 or chronic NOEC) and the
expected exposure level (short or long-term PEC). Numbers represents the values recommended
for concluding low risk in the lower tier assessment. 
It is clear that large differences between the margins of safety can be found among the
different chemicals, particularly in the terrestrial compartment.

In order to address the uncertainty of the process, in addition to the margin of safety, the
amount and quality of the data must be considered. It is clear that the lowest margins of
safety are requested for pesticides, but it is also clear that the standard testing
requirements for pesticides are much higher than for any other group of chemicals.
Acute and chronic data on several taxonomic groups, requiring in some cases several
species within the group, are basic requirements for pesticides. The opposite situation
can be observed for veterinary medicines, where the ecotoxicitity test are required only
if the exposure triggers are exceeded, and even in these cases test requirements for the
initial assessment are low.

In these lower tier assessments, the protocols also present different approaches for
covering the uncertainty assessment related to data quality.

The least flexibility can be found in the assessment of pesticides. Both data
requirements (a set of standard test, which must be conducted under established
protocols and GLPs) and acceptability triggers are fixed, and therefore the decision on
acceptability is straightforward. 

The greatest requirements for a transparent uncertainty assessment are observed for feed
additives, where the acceptability trigger is expressed as a range instead as a single
value. This situation forces the risk assessor to conduct a proper uncertainty assessment
when the risk estimate falls within the rage. 

Industrial chemicals can be considered in-between these approaches. Data availability
and quality are not so well established, and use of the PNEC approach obliges risk
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assessors to consider an overall picture of the toxicological profile of the molecule.
However, once a PNEC has been established, clear acceptability triggers are imposed.  

The SCs have considered that the uncertainty assessment is a key element in the process
even if the guidance includes specific triggers, and the level of uncertainty in the
assessment should be presented in a transparent way.

The uncertainty analysis becomes the key issue in higher tier risk assessment. Although
several workshops have been organised, the final conclusions still indicate the need for
a case-by-case assessment. Two aspects require special attention within the uncertainty
analysis: uncertainty on the ecological relevance of the observed effects, and uncertainty
on the capability of the study(ies) to cover all relevant European conditions. Some
proposals for addressing these issue are available. For example, Tarazona (1998)
proposed to establish three main sources or types of uncertainty in ecological risk
assessment. The epistemological uncertainty associated with the lack of knowledge on
ecological functions and roles; the methodological uncertainty associated with the
limitations in the available sources for producing relevant information; and the technical
uncertainty associated with the reliability of the data. 

 Sources of uncertainty in the threshold assessment and potential solutions. From Tarazona (1998)

SOURCES CLASSICAL
SOLUTIONS

OTHER SOLUTIONS

CONCEPTS: lack of
definition on
ecotoxicological criteria
and/or on  the relevance of
ecological endpoints

Safety factors
Field studies and validations

Probabilistic approaches.
"Mode of Action" biomarkers

Prediction+Monitoring Assessment

METHODS: limitations
in:
Test species

Endpoints

selection of "target" taxa

multispecies tests

∆ number of test species
∆ number of exposure route

Cost/effective tests
Multivariate analysis

Biomarker-based endpoints

TECHNIQUES:
Problems of:
Reproducibility
Data analysis

Standardisation
GLP, intercalibration

EC50, NOEC, LOEC

Biotechnological Applications
Statistical improvement

Time-concentration-effect
assessments
Modelling

Several proposals for evaluating the uncertainty in risk assessment are available (e.g.
Helton and Davis, 2002; Pate-Cornell, 2002) which obviously may also be suitable for
risk associated to environmental issues (von Stackelberg, 2002; Johnston, 2002).

The adoption of procedures for expressing the uncertainty in the risk assessment is
strongly recommended. 

7. OPINIONS ON GENERAL GUIDANCE DOCUMENTS

Several Scientific Committees, including SCP, SCAN and CSTEE have adopted several
opinions on guidance documents related to environmental risk assessment of pesticides,
general chemicals, feed additives, biocides and pharmaceuticals.
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The request from the Commission services has not been consistent, and therefore, it is
not easy to synthesize the set of general conclusions from these requests.

The SCP and the CSTEE have been requested to produce opinions on the scientific
basis of the proposals presented to them. However, the SCAN was requested to produce
a guidance document on the risk assessment of feed additives, which was subsequently
submitted to the Commission for adoption. 

Co-operation among the different Scientific Committees, through the participation of
members of one Committee as external experts in Working Groups created under the
umbrella of a different Committee, is being used in various cases, particularly to cover
environmental issues. The CSTEE activities have covered a broad spectrum of
chemicals, either directly, through consultations on guidance documents on
environmental risk assessment of industrial (general) chemicals, biocides and human
pharmaceuticals, or in co-operation with SCP and SCAN working groups covering
pesticides and feed additives. In addition, an internal initiative from the CSTEE
produced an opinion on the effect and risk assessment for terrestrial environments,
which started with a comparison among procedures for different groups of chemicals.  

Three main conclusions can be made from an epistemological assessment of the
opinions produced by the different committees.

1. There is a general agreement for considering that the environmental exposure
assessment must be related to the use pattern and possibilities for environmental
releases during the life cycle of the substance. Distinctions among intended and
non-intended releases are obvious, but not sufficient for a proper assessment of
the environmental exposure. The need for specific scenarios for different groups
of chemicals and even for different uses within the same category should be
supported. However, it has also been recognised that the scenarios should be
harmonised for related uses among different chemical categories: a good
example are environmental releases of veterinary medicines, feed additives and
some biocides associated to the use of contaminated sludge as soil fertilizer.

2. The use of environmental exposure triggers, currently accepted for veterinary
medicines and feed additives and proposed for human pharmaceuticals, as well
as for the groundwater risk assessment in the case of pesticides, has been
strongly criticized by some committees. The problem arises from the assumption
of the equivalence between low exposure level and low risk, when there is no
information on the ecotoxicity of the substance. There is evidence that certain
substances can be highly toxic to different species at concentrations clearly
below the proposed exposure triggers, and therefore this approach is not
justified.

3. The lack of harmonization among protocols is particularly significant for the
terrestrial environment. The WG realises that, this fact has been already
addressed in a specific CSTEE opinion, and therefore will not be subjected to an
in-depth discussion in this general paper.    
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8. PROPOSALS FOR HARMONISATION.

The protocols for environmental risk assessment do not have the advantage of the large
experience associated to Human Health risk assessment. Nevertheless, they suffer from
the same problem of a lack of harmonisation at the regulatory and scientific levels.
The WG considers that the need for specific guidance and scenarios required for certain
assessments should not be used to justify the lack of harmonization. Efforts for
harmonizing the protocols and the opinions of the scientific committees should be
encouraged.

Two different groups of proposals are presented. The first group focuses on the
scientific basis for the assessment. The second, on the format and terminology.

1. Harmonisation of the scientific basis of the environmental risk assessment

Assessment of the current guidelines indicates the existence of large differences at all
levels of the assessment, but particularly at the lower tier exercises. 

•  Exposure scenarios and models for the same compartment (e.g. agricultural soil
exposed through the use of fertilizers) show large differences in both the
definitions, and the default values.

•  The effect assessment is probably the best harmonized, particularly regarding
aquatic organisms. However, significant differences are observed in the use of
QSARs, extrapolation of data, use of mammalian toxicity data (initially
designed to support the Human Health assessment), or the terrestrial
compartment in general. Certain assessments use toxicity tests designed on the
basis of the expected level of exposure (e.g. the application rate). The WG
strongly recommends moving to dose/response toxicity tests for all species.

•  The risk characterization, at the lower tier level, is basically a risk quotient
assessment based on the direct comparison between the toxicity observed in
single-species laboratory tests and the expected environmental concentration.
However, the margins of safety applied to these quotients can differ by orders of
magnitude. The methodologies for the assessment also involve large differences,
i.e., grouping or not the different taxonomic groups selected as key species for a
particular compartment. 

•  The use of fixed exposure triggers is deployed for certain chemicals, but it
cannot be supported from a scientific basis, as a risk assessment is in all cases a
comparison of exposure and effects.

The WG suggests two different measures for reducing this lack of harmonization:

1. On the short term, an in-depth revision of the different protocols for
environmental risk assessment.

2. On a medium term, more research on the scientific basis of
environmental risk assessment is required.
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2. Harmonisation of opinions: definitions, format, and structure of the
conclusions.

The WG has identified a number of differences that are not related to the scientific
basis but to the procedure and regulatory definitions.

The WG considers that all these differences present a large obstacle for
understanding the basic processes of environmental risk assessment. The
transparency of the assessments, including the opinions of the scientific committees
suffers from this lack of normalization. For example, the risk assessment based on
PEC/PNEC ratios or on TERs has exactly the same meaning: acceptability is based
on the use of a margin of safety for comparing toxicity versus expected exposure.
However, the use of different terminology, trigger definitions, structure and format
creates confusion among users of specific field when trying to understand the
process described for other fields.

The WG considers that these aspects can be easily harmonized, both for the
protocols and for their use by the scientific committees. This harmonization will
increase the transparency and the feasibility for risk communication.

Some initiatives for harmonisation have been implemented already. A good example
appears in the procedure for environmental risk assessment of feed additives.
Although the basis for the protocol is the guidance document on veterinary
medicines, a single methodology for risk characterisation is proposed.  In fact,
SCAN recommend use of the EMEA document on environmental risk assessment of
veterinary medicines as the starting point for the proposal, but harmonising the
procedures for risk characterization following the TGD for industrial chemicals. As
a result, all risk characterizations for feed additives are based on the same approach
PEC/PNEC ratios, providing a higher consistency that the assessment of pesticides
or veterinary medicines which use at least three terms for risk characterisation. 
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