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Mijnheer de Staatssecretaris, 


Op verzoek van de toenmalig minister van Volkshuisvesting, Ruimtelijke Ordening en 
Milieubeheer, vervat in brief nr DGM/SVS/2000024545, bied ik u hierbij een advies aan over 
advieswaarden voor PCB’s. Het is opgesteld door een door mijn voorganger geformeerde 
commissie van de Gezondheidsraad en beoordeeld door de Beraadsgroep Ecotoxicologie. 


In het advies geeft de commissie haar zienswijze op een nieuwe methode, waarmee het RIVM 
advieswaarden afleidt voor PCB’s in bodem en sediment ter bescherming van ecosystemen. De 
commissie onderschrijft enkele belangrijke uitgangspunten van het RIVM, in het bijzonder het 
streven om onzekerheden beter in beeld te brengen en om stoffen met eenzelfde 
werkingsmechanisme die samen in het milieu voorkomen als mengsel te normeren. Ze is het 
echter op een aantal punten niet eens met de wijze waarop het RIVM de afleiding heeft uitgewerkt. 
Dat betreft zowel de advieswaarden voor individuele PCB’s, als de advieswaarde voor een 
mengsel van deze stoffen. Daarom acht de commissie de methode in haar huidige vorm niet 
geschikt voor het afleiden van ecotoxicologische advieswaarden voor PCB’s. Ik vertrouw er echter 
op, dat de kritische kanttekeningen van de commissie, alsmede haar aanbevelingen, uiteindelijk 
zullen bijdragen aan de totstandkoming van wetenschappelijk goed onderbouwde advieswaarden 
voor PCB’s in bodem en sediment.    


Hoogachtend, 


 


Prof. dr JA Knottnerus 
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Samenvatting


Polychloorbifenylen (PCB’s) in bodems of sedimenten kunnen gevaar opleveren voor 
levensgemeenschappen. Voor een goede beheersing van de risico’s zijn advieswaarden 
voor deze organochloorverbindingen nodig, die gestoeld zijn op ecotoxicologisch 
onderzoek. Deze advieswaarden vormen de basis voor normstelling en daarmee voor 
beslissingen over te nemen maatregelen bij bodemverontreiniging. Het RIVM heeft een 
nieuwe methode ontwikkeld voor het afleiden van advieswaarden voor PCB’s in 
bodems en sedimenten. Op 15 maart 2000 heeft de minister van Volkshuisvesting, 
Ruimtelijke Ordening en Milieubeheer de Gezondheidsraad om zijn oordeel gevraagd 
over deze nieuwe methode. Een commissie van de Gezondheidsraad rapporteert over 
haar bevindingen in het voorliggende advies. 


De commissie onderschrijft de belangrijkste uitgangspunten die het RIVM hanteert bij 
de afleiding van advieswaarden voor PCB’s in bodem en sedimenten. Dit betreft het 
streven om onzekerheden beter in beeld te brengen en om stoffen met een 
gemeenschappelijk werkingsmechanisme die gezamenlijk in het milieu voorkomen, als 
mengsels te beschouwen. De uitwerking schiet echter op een aantal punten tekort. 
Daarom vindt ze de methode niet bruikbaar voor het afleiden van ecotoxicologische 
advieswaarden voor PCB’s in bodems en sedimenten.


Het belangrijkste bezwaar tegen de advieswaarden voor individuele PCB-verbindingen 
betreft de kansverdelingen van de gevoeligheid van soorten, de zogeheten species 
sensitivity distributions (SSD’s). In de meeste gevallen berusten die op 
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toxiciteitgegevens van minder dan vier soorten organismen, soms zelfs maar op 
gegevens van één enkele soort. De verschillen in gevoeligheid tussen soorten worden 
bovendien vertekend doordat voor de verschillende organismen verschillende 
toxicologische eindpunten (NOEC’s, LD50’s en ECx’s) worden gebruikt. De spreiding 
van de genoemde kansverdelingen berust daardoor maar zeer ten dele op werkelijke 
verschillen in gevoeligheid tussen soorten. De kansverdelingen kunnen derhalve niet als 
echte SSD’s worden aangemerkt. De op deze verdelingen gebaseerde advieswaarden 
kunnen daarom niet worden geacht bescherming te bieden aan 95% van alle soorten. 
Overigens zijn advieswaarden voor individuele PCB’s – althans voor zover deze via een 
gemeenschappelijk mechanisme werkzaam zijn – van ondergeschikt belang, omdat deze 
stoffen altijd in mengsels in bodems en sedimenten aanwezig zijn. 


De commissie kan evenmin instemmen met de wijze waarop de advieswaarde is 
afgeleid voor een mengsel van zogeheten planaire PCB’s, die via interactie met de Aryl 
hydrocarbon receptor (Ah-receptor) werken. Deze receptor komt voor in de cellen van 
gewervelde dieren. Ten onrechte baseert het RIVM zijn advieswaarde voor het mengsel 
ook op toxiciteitgegevens van soorten organismen die geen (klassieke) Ah-receptor 
hebben. Voorts berusten de schaalfactoren die de relatieve toxiciteit van de diverse 
planaire PCB’s beschrijven, op zeer ongelijke sets van toxiciteitgegevens, waardoor een 
vertekend beeld ontstaat van die relatieve toxiciteit. Bovendien hanteert het instituut 
voor elke planaire PCB-verbinding één schaalfactor. Daarmee gaat men voorbij aan het 
feit dat de relatieve toxiciteit van de diverse PCB’s specifiek is voor bepaalde groepen 
van dieren. Juist om die reden heeft de Wereldgezondheidsorganisatie (WHO) 
afzonderlijke schaalfactoren – de zogeheten TEF-waarden – vastgesteld voor 
zoogdieren, vogels en vissen. Tot slot wijst de commissie erop dat de advieswaarde voor 
een mengsel van planaire PCB’s geen dibenzodioxines en dibenzofuranen omvat. Dit 
zou wel moeten, aangezien deze stoffen net als de genoemde PCB’s via de Ah-receptor 
werken en in aanzienlijke hoeveelheden in Nederlandse bodems en sedimenten 
aanwezig zijn.     


De commissie beveelt aan om toekomstige advieswaarden van PCB’s en verwante 
stoffen te baseren op één of enkele nauw verwante, gevoelige soorten. Vogels òf 
zoogdieren aan de top van de voedselketen komen volgens haar het meest in 
aanmerking. Omdat niet precies bekend is welke soort het allergevoeligst is, zou men 
met behulp van toxiciteitgegevens van deze beperkte groep van soorten een 
kansverdeling kunnen afleiden en daarop een advieswaarde kunnen baseren. Er moeten 
dan wel van ten minste vier diersoorten toxiciteitgegevens beschikbaar zijn. Tot slot 
bepleit de commissie aansluiting bij het internationaal geaccepteerde TEF-concept van 
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de WHO. Dan kunnen alle relevante stoffen, waarvan bekend is dat de werking berust 
op interactie met de Ah-receptor, mee in beschouwing worden genomen.
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Executive summary
Health Council of the Netherlands. Recommended exposure limits for 
polychlorinated biphenyls in soils and sediments, for the protection of 
ecosystems. The assessment of a derivation method devised by the National 
Institute of Public Health and the Environment (RIVM). The Hague: Health 
Council of the Netherlands, 2002; publication no. 2002/17


Polychlorinated biphenyls (PCBs) in soils or sediments can pose a hazard to biotic 
communities. For proper management of the risk involved, recommended exposure 
limits based on ecotoxicological research are required for these organochlorine 
compounds. Since they form the basis for standard setting, these recommended 
exposure limits also provide a basis for decisions concerning measures to be taken in 
cases of soil pollution. The RIVM (National Institute of Public Health and the 
Environment) has developed a new method for deriving recommended exposure limits 
for PCBs in soils and sediments. On 15 March 2000, the Minister of Housing, Spatial 
Planning and the Environment requested the Health Council’s opinion regarding this 
new method. A Health Council committee has reported its findings in the present 
advisory report. 


The Committee endorses the major principles used by the RIVM to derive 
recommended exposure limits for PCBs in soils and sediments. This is in relation to the 
attempt to better illustrate the uncertainties involved and to view as mixtures substances 
with a common mechanism of action which occur together in the environment. 
However, in terms of its execution, this has proved deficient in a number of areas. For 
this reason, the Committee feels that the method is not useful for deriving 
ecotoxicological recommended exposure limits for PCBs in soils and sediments. 


With regard to the recommended exposure limits for individual PCB compounds, the 
major objection is that the species sensitivity distributions (SSDs) are generally based 
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on toxicity data from less than four species of organisms, and sometimes even on data 
from a single species. Furthermore, different toxicological end points (NOECs, LD50s 
and ECxs) are used for different organisms, which tends to distort the differences in 
sensitivity between species. As a consequence of this, the spread of the probability 
distributions mentioned above is only marginally based on actual interspecies 
differences in sensitivity. Accordingly, the probability distributions cannot be regarded 
as genuine SSDs. The recommended exposure limits based on these distributions 
cannot, therefore, be considered to provide protection to 95% of all species. It should be 
pointed out that recommended exposure limits for individual PCBs (inasmuch as these 
exert their effect via a common mechanism of action) are of secondary importance, 
because, in soils and sediments, these substances are always present as mixtures. 


Nor can the Committee endorse the method used to derive the recommended exposure 
limit for a mixture of planar PCBs, which exert their effect via an interaction with the 
Aryl hydrocarbon receptor (Ah receptor). This receptor occurs in the cells of 
vertebrates. The RIVM erroneously based its recommended exposure limit for the 
mixture partly on toxicity data for species of organisms which do not possess a classical 
Ah receptor. Furthermore, the scaling factors which describe the relative toxicity of the 
various planar PCBs are based on highly incongruous sets of toxicity data. This 
produces a distorted picture of the relative toxicity in question. In addition, the institute 
uses a single scaling factor for each planar PCB compound. This approach tends to 
overlook the fact that the relative toxicity of the various PCBs is specific to certain 
groups of animals. It is precisely for this reason that the World Health Organization 
(WHO) has established separate scaling factors (TEF values) for mammals, birds and 
fish. Finally, the Committee would like to point out that the recommended exposure 
limit for a mixture of planar PCBs takes no account of dibenzodioxins and 
dibenzofurans. Yet these substances, like PCBs, exert their effect via the Ah receptor, 
and they are also present in considerable quantities in Dutch soils and sediments. 


The Committee recommends that future recommended exposure limits for PCBs and 
related substances be based on a few, closely related, sensitive species or on just one 
such species. It feels that the most eligible candidates would be birds or mammals at the 
top of the food chain. Since it is not known exactly which species is the most sensitive, 
the toxicity data for this limited group of species could be used to derive a probability 
distribution, which in turn could provide the basis for a recommended exposure limit. 
This would require the availability of toxicity data on at least four different species of 
animals. In conclusion, the Committee urges that the WHO’s internationally accepted 
TEF concept be adopted. This would enable all relevant substances, whose effects are 
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known to be based on their interaction with the Ah receptor, to be taken into 
consideration.
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1Hoofdstuk


Achtergrond


1.1 Inleiding


Polychloorbifenylen, meestal kortweg aangeduid als PCB’s, zijn gechloreerde 
aromatische koolwaterstoffen. De algemene structuurformule is C12H10-nCln (figuur 1), 
waarbij het aantal chlooratomen (n) kan variëren van 1 tot 10. Er zijn 209 verschillende 
verbindingen mogelijk. Deze noemt men congeneren. Van 1930 tot in de jaren tachtig 
werden PCB-mengsels commercieel geproduceerd en verkocht onder verschillende 
handelsnamen, zoals Arochlor. Ze vonden onder meer toepassing in transformatoren, 
condensatoren, verf en coatings. Daarbij zijn grote hoeveelheden PCB’s in het milieu 
terechtgekomen. In geïndustrialiseerde landen, waaronder ook Nederland, is de 
productie van polychloorbifenylen inmiddels geruime tijd verboden. Toch bevatten 
bodems en sedimenten van meren, rivieren en kustwateren nog relatief hoge gehaltes 
van deze stoffen, omdat ze moeilijk afbreekbaar zijn. Bovendien vindt nog steeds 
nieuwe toevoer plaats door lekkage uit afgedankte apparaten en door aanvoer vanuit het 
buitenland via de grote rivieren en de lucht.  PCB’s zijn giftig en ze hopen zich op in 
dieren die aan het einde van voedselketens staan (zie bijvoorbeeld IPCS93). Daarom 
vormen ze een bedreiging voor ecosystemen. Voor een goede beheersing van de risico’s 
zijn advieswaarden nodig, die gestoeld zijn op ecotoxicologisch onderzoek. Deze 
vormen de basis voor normstelling en daarmee voor beslissingen omtrent te nemen 
maatregelen wanneer bodems of sedimenten verontreinigd zijn.
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Figuur 1  De structuur van polychloorbifenylen; a en b kunnen beide variëren van 0 tot 5, hun som (n) varieert van 1 tot 10; 2, 6, 2’ en 
6’ zijn de zogenoemde ortho-plaatsen. 


Het Rijksinstituut voor Volksgezondheid en Milieu (RIVM) heeft al voor verschillende 
stofgroepen (o.a. zware metalen, bestrijdingsmiddelen, PAK’s) ecotoxicologisch 
onderbouwde advieswaarden voor de milieukwaliteit afgeleid. Daarbij is gestreefd naar 
intercompartimentale afstemming. Dat wil zeggen dat een advieswaarde voor de 
aanwezigheid van een stof in een bepaald milieucompartiment (bodem, sediment, water 
of lucht) tevens bescherming moet bieden aan organismen in de aangrenzende 
milieucompartimenten. De Gezondheidsraad heeft meermaals advies uitgebracht over 
de gehanteerde afleidingsmethoden (GR85, GR88, GR91, GR93, GR94, GR95, GR96). 
Mede op grond daarvan heeft het RIVM voor de afleiding van advieswaarden voor 
PCB’s in bodem en sediment een aangepaste methode ontwikkeld (Wez99, Wez00). 
Deze berust op de veronderstelling dat PCB’s in evenwichtssituaties volgens vaste 
verhoudingen zijn verdeeld over de verschillende milieucompartimenten (bodem of 
sediment, water, organismen), de zogeheten evenwichtspartitie (zie bijvoorbeeld Ber95). 
Nieuw in de aanpak van het RIVM is, dat men via een zogenoemde probabilistische 
benadering de (natuurlijke) variatie in deze vaste verhoudingen (de zogeheten 
partitiecoëfficiënten) betrekt bij het afleiden van de advieswaarden. Eveneens nieuw 
zijn het gebruik van meetwaarden uit het veld voor de partitiecoëfficiënten en het 
berekenen van een advieswaarde voor een mengsel van PCB’s.


1.2 Adviesaanvraag


Op 15 maart 2000 heeft de minister van Volkshuisvesting, Ruimtelijke Ordening en 
Milieubeheer de Gezondheidsraad om zijn oordeel gevraagd over de nieuwe, door het 
RIVM gehanteerde methode. Meer in het bijzonder wil de minister antwoord hebben op 
de volgende vragen:
1 Hoe beoordeelt de Gezondheidsraad deze nieuwe afleidingsmethode voor normen voor PCB’s? Graag 


ontvang ik uw mening over het gebruik van veldgegevens, de doorvergiftigingsmethodiek, de 
probabilistische modellering en de vaststelling van de mengsel-MTR.
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2 Bij het gebruik van de probabilistische modellering is de MTR vastgesteld op de 5-de percentielwaarde 
van de probabilistische verdeling. Kan de Gezondheidsraad zich vinden in de argumentatie voor de 
keuze van 5% als beschermingsniveau voor ecosystemen? Is de Gezondheidsraad van mening dat met 
het invoeren van probabilistische technieken de onderbouwing en transparantie van de normstelling 
daadwerkelijk verbeterd wordt?


3 Hoe beoordeelt de Gezondheidsraad het normeren van de meest voorkomende individuele PCB’s en de 
mengsel-PCB#118?


4 Zou U aanbevelen om onderdelen van deze methode (dat wil zeggen het gebruik van veldgegevens, de 
doorvergiftigingsmethodiek en de probabilistische modellering) ook te gebruiken voor de afleiding van 
normen voor andere stoffen en zo ja, voor welke stofgroepen?


De volledige tekst van de adviesaanvraag is weergegeven in Bijlage A. De minister 
heeft dezelfde vragen ook voorgelegd aan de Technische Commissie 
Bodembescherming. Deze commissie heeft in 2001 rapport uitgebracht (TCB01).


1.3 Commissie en werkwijze


Ter beantwoording van de vragen van de minister heeft de voorzitter van de 
Gezondheidsraad op 21 mei 2001 een commissie van deskundigen in het leven 
geroepen. De samenstelling daarvan staat vermeld in Bijlage B. De commissie heeft 
zich gebogen over de aannames op het gebied van de milieuchemie, de toxicologie, de 
ecologie en de statistiek die ten grondslag liggen aan de afleidingsmethode van het 
RIVM, zoals deze is beschreven door Van Wezel en collega’s (Wez99, Wez00). Ook 
heeft ze de beschikbare toxicologische en milieuchemische gegevens bekeken, want 
daar staat of valt de bruikbaarheid van de methode mee. Van belang is voorts of de 
methode een verbetering is ten opzichte van eerdere afleidingsmethoden, zowel wat 
wetenschappelijke onderbouwing – maakt de methode optimaal gebruik van de 
beschikbare kennis – als inzichtelijkheid betreft. Omdat de commissie opdracht had de 
methode van het RIVM te toetsen, heeft ze bij geconstateerde tekortkomingen niet 
gedetailleerd aangegeven hoe verbeteringen kunnen worden bereikt, maar zich beperkt 
tot het doen van constructieve suggesties. Tot slot moet worden opgemerkt dat de 
commissie zich gericht heeft op het beoordelen van de afleidingsmethodiek. Ze heeft 
niet geprobeerd een indruk te krijgen van de mate waarin de voorgestelde 
advieswaarden ecosystemen beschermen tegen PCB’s.


Als uitgangspunt voor de commissie dienden een mondelinge presentatie van de 
afleidingsmethode door het RIVM en twee rapporten van het adviesbureau Ecostat te 
Leiden over de statistische aanpak door het RIVM (Hoe01a,b). Beide rapporten zijn 
speciaal voor dit doel in opdracht van de raad opgesteld. De commissie heeft zich voorts 
gebaseerd op de relevante wetenschappelijke literatuur, het al genoemde advies van de 
Technische Commissie Bodembescherming (TCB01) en de eerdere adviezen van de 
Gezondheidsraad op het gebied van ecotoxicologische normstelling voor stoffen. 
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Tevens heeft ze een aantal buitenlandse deskundigen geraadpleegd. Hun namen en 
schriftelijke commentaren staan vermeld in Bijlagen C respectievelijk D. Twee 
Nederlandse biostatistici werden door de commissie als gastdeskundigen gehoord. Hun 
namen staan eveneens vermeld in bijlage C. De concepttekst van het advies is getoetst 
door de Beraadsgroep Ecotoxicologie, waarna de definitieve versie aan de voorzitter van 
de Gezondheidsraad is aangeboden.


1.4 Opzet van dit advies


In Hoofdstuk 2 beschrijft de commissie op hoofdlijnen de aanpak van het RIVM. In 
hoofdstuk 3 plaatst ze haar kanttekeningen bij de verschillende onderdelen van de 
methode. Haar algemene conclusies en aanbevelingen presenteert ze in hoofdstuk 4. De 
commissie besluit het advies met de beantwoording van de vragen van de minister 
(hoofdstuk 5). Naast de reeds genoemde bijlagen, bevat het advies een verklarende 
woordenlijst (Bijlage E) en de wetenschappelijke publicatie (Wez00) waarin de methode 
van het RIVM nader staat beschreven (Bijlage F). 
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2Hoofdstuk


De methode van het RIVM


In het voorliggende hoofdstuk beschrijft de commissie kort op welke wijze het RIVM 
advieswaarden afleidt voor een aantal PCB-congeneren, te weten PCB #77, #105, #118, 
#126, #153, #156, #157 en #169. Ze verdeelt de afleidingsmethode daartoe in drie 
afzonderlijke stappen:
1 De omrekening van toxiciteitgegevens uit laboratoriumonderzoek naar gehaltes in 


bodem of sediment
2 De afleiding van advieswaarden voor de afzonderlijke PCB-congeneren uit de 


omgerekende toxiciteitgegevens
3 De afleiding van een advieswaarde voor een mengsel van planaire PCB’s


2.1 De omrekening van toxiciteitgegevens uit laboratoriumonderzoek naar 
gehaltes in bodem of sediment


In de eerste stap (figuur 2, pag. 25) vergaart en selecteert het RIVM literatuurgegevens 
over de toxiciteit van afzonderlijke PCB-congeneren voor allerlei organismen 
(ongewervelden, vissen, vogels en zoogdieren). Deze gegevens zijn afkomstig van 
laboratoriumonderzoek met proefdieren. Het betreft gegevens die aangeven welke 
concentraties of doseringen in een proef net geen waarneembaar effect (NOEC’s), het 
kleinste waargenomen effect (LOEC’s) of een effect van bepaalde omvang hebben (ECx 
of EDx, bijvoorbeeld een LC50, de blootstellingsconcentratie waarbij 50% van de dieren 
sterft). Er zijn alleen gegevens geselecteerd over effecten die rechtstreeks van belang 
zijn voor de populatieomvang van de organismen, te weten sterfte en veranderingen in 
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de groei of de voortplanting. Men neemt aan dat de effecten die in het laboratorium 
optreden zich, bij gelijke blootstelling, in dezelfde mate in het veld voordoen. Een 
‘effectconcentratie’ in een bekerglas in het laboratorium kan dan rechtstreeks vertaald 
worden in een ‘effectconcentratie’ in het water van, bijvoorbeeld, een poldersloot. Het 
RIVM rekent vervolgens uit welke gehaltes in de bodem of in het sediment van 
oppervlaktewateren in het veld een zelfde toxisch effect zouden hebben als de genoemde 
concentraties of doseringen in het laboratorium. Deze gehaltes duidt men aan als ECoc-
waarden. Bij zijn berekeningen gaat het instituut uit van de zogenoemde 
evenwichtspartitie. Men veronderstelt daarbij dat de PCB-congeneren zich na hun 
introductie in het milieu verdelen over de compartimenten bodem/sediment, water en 
levende organismen. Na enige tijd wordt een evenwichtssituatie bereikt, waarbij de 
verhoudingen tussen de gehalten in deze milieucompartimenten niet meer veranderen. 
Omdat de stoffen zeer slecht in water oplossen, neemt men aan dat ze bij dieren in het 
lichaamsvet gaan zitten en in de bodem of het sediment in de organische-koolstoffractie 
(oc-fractie). De constante verhoudingen tussen de gehalten in milieucompartimenten 
noemt men partitiecoëfficiënten. Het RIVM gebruikt verschillende coëfficiënten:
• de BCFL, die de verhouding weergeeft tussen de concentratie in het vet van een dier 


en de concentratie in het omringende water; 
• de BSAFL, die de verhouding weergeeft tussen de concentratie in het vet van een 


dier en de concentratie in de organische-koolstoffractie van de bodem of het 
sediment; 


• de BMFL, die de verhouding weergeeft tussen de concentratie in het vet van een 
roofdier en de concentratie in het vet van zijn prooi; 


• de EBRL die de verhouding beschrijft tussen de concentratie in het vet van een ei en 
die in het vet van het moederdier; 


• de Koc die de verhouding weergeeft tussen het gehalte in de organische-
koolstoffractie van een bodem of sediment en de concentratie in het poriewater of 
bovenstaande water. 


De omrekening van een toxiciteitgegeven uit het laboratorium naar een gehalte in de 
bodem of het sediment gebeurt met formules die opgebouwd zijn uit deze 
partitiecoëfficiënten. Tevens bevatten sommige formules een factor voor het vetgehalte 
van een dier om gehaltes in het hele dier om te rekenen naar gehaltes in het lichaamsvet.


Voor die soorten organismen, waarvoor het RIVM toxiciteitgegevens heeft, zijn de 
waarden van de genoemde partitiecoëfficiënten veelal niet beschikbaar in de openbare 
literatuur. Het instituut schat daarom de benodigde waarden op grond van beschikbare 
gegevens van andere soorten. Met behulp van die gegevens maakt men voor elke 
partitiecoëfficiënt een kansverdeling. Deze geeft aan welke waarden de 
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partitiecoëfficiënt kan aannemen en vermeldt voor elke waarde de kans dat die waarde 
wordt aangenomen. Vervolgens kiest men voor elke partitiecoëfficiënt duizend maal een 
willekeurige waarde uit de bijbehorende kansverdeling en vult die in in de genoemde 
omrekeningsformule. Deze techniek, een vorm van Monte Carlo Simulatie, resulteert in 
duizend schattingen van de effectconcentratie in de bodem of het sediment (de ECoc-
waarde) voor iedere effectconcentratie uit het laboratorium. Deze duizend waarden 
vormen samen een kansverdeling van effectconcentraties in de bodem of het sediment. 
In figuur 2 op pagina 25 is de gehele omrekening van een toxiciteitgegeven uit het 
laboratorium naar een effectconcentratie in het sediment weergegeven.


2.2 De afleiding van advieswaarden voor de afzonderlijke PCB-congeneren uit 
de omgerekende toxiciteitgegevens


In de tweede stap (figuur 3, pag. 25) worden de aldus naar bodem- of sedimentgehaltes 
omgerekende toxiciteitgegevens gebruikt om voor elke PCB-congeneer een veilige 
advieswaarde voor het gehalte in bodem of sediment af te leiden. Daartoe combineert 
men per PCB-congeneer van alle soorten organismen de in de eerste stap berekende 
ECoc-waarden. Ter illustratie: voor PCB #77 levert dit zeven maal duizend waarden op. 
Daarmee probeert men een kansverdeling af te leiden van de gevoeligheid van álle 
soorten organismen voor de betreffende PCB-congeneer, de zogeheten species 
sensitivity distribution (SSD). Daartoe test men of al die duizenden waarden samen 
afkomstig kunnen zijn uit één zogenoemde lognormale verdeling. Als de test aangeeft 
dat dit kan, dan schat men het gemiddelde en de standaarddeviatie van die lognormale 
verdeling en berekent daarmee de 5%-percentiel. Deze wordt, conform eerdere 
afleidingsmethoden zoals de HC5-methode van Aldenberg & Slob (Ald93), tot 
advieswaarde verheven. Voor 95% van alle soorten organismen geldt dan dat de 
blootstelling beneden het veilig geachte niveau blijft. Men gaat er vanuit dat dit 
voldoende is om het ecosysteem te beschermen. Geeft de test aan dat de waarden zeer 
waarschijnlijk niet uit één lognormale verdeling afkomstig zijn, dan laat men alle 
waarden die betrekking hebben op waterorganismen weg en voert men de test opnieuw 
uit met alleen de waarden die betrekking hebben op vogels en zoogdieren. Wordt de 
gemeenschappelijke lognormale verdeling nu niet verworpen, dan wordt wederom uit de 
5%-percentiel de advieswaarde berekend. Verwerpt de test ook nu nog de lognormale 
verdeling, dan worden alleen de duizend waarden van het meest gevoelige organisme 
gebruikt voor het afleiden van de advieswaarde.
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2.3 De afleiding van een advieswaarde voor een mengsel van planaire PCB’s


PCB-congeneren met geen of slechts één chlooratoom op de zogeheten ortho-plaatsen 
(zie figuur 1) worden non-ortho- respectievelijk mono-ortho-PCB’s genoemd. Bij deze 
congeneren kunnen de beide ringen in één vlak gaan liggen, zoals dat bij dioxines het 
geval is. Daarom worden ze vaak aangeduid als planaire of dioxineachtige PCB’s. Dit 
type PCB’s dankt zijn giftigheid hoofdzakelijk aan een werkingsmechanisme dat berust 
op interactie met een bepaalde receptor in de cellen van organismen, de Aryl 
hydrocarbon receptor (Ah-receptor). Voor een korte toelichting hierop verwijst de 
commissie naar het advies van de Gezondheidsraad over dioxinen (GR96). Deze PCB’s 
veroorzaken allemaal dezelfde effecten. Wel doet de een dat bij lagere concentraties, en 
is dus giftiger, dan de ander. Omdat deze planaire PCB’s bijna altijd als mengsels in het 
milieu voorkomen, berekent het RIVM in de derde en laatste stap van de 
afleidingsmethode voor een aantal van hen, te weten de congeneren #77, #105, #118, 
#126, #156, #157 en #169, een advieswaarde voor het mengsel. Daarbij telt men de 
concentraties van deze stoffen, gewogen naar hun giftigheid, op. Onderzoek heeft 
namelijk aangetoond dat waargenomen effecten vaak goed correleren met een dergelijke 
‘somconcentratie’ van dioxineachtige verbindingen (Ber98, Bla02). Op grond van een 
aantal veldmetingen in het stroomgebied van de Rijn gaat het RIVM er vanuit dat de 
PCB-congeneren in Nederlands sediment doorgaans in een mengsel van constante 
samenstelling aanwezig zijn. Uit de in stap twee afgeleide lognormale verdelingen van 
de gevoeligheid van organismen voor de afzonderlijke congeneren, leidt men bovendien 
de onderlinge relatieve toxiciteit af, uitgedrukt als ‘scaling factor’ (schaalfactor). Met 
deze relatieve toxiciteit en constante mengselsamenstelling berekent het RIVM het 
aandeel van PCB #118 in de totale toxiciteit van het mengsel. Uit de vermenigvuldiging 
van dit aandeel met de individuele advieswaarde voor PCB #118 volgt dan de 
advieswaarde voor het mengsel op basis van PCB #118. Men gaat ervan uit dat het 
ecosysteem is beschermd tegen het hele mengsel van de zeven genoemde PCB’s, zolang 
het gehalte van PCB #118 beneden de advieswaarde voor het mengsel blijft. 


PCB-congeneren met twee of meer chlooratomen op de ortho-plaatsen kunnen door 
ruimtelijke hindering geen vlakke configuratie aannemen en passen niet op de Ah-
receptor. Daarmee samenhangend hebben ze een ander werkingsmechanisme. Het 
RIVM geeft aan dat ook voor deze niet-planaire PCB’s concentratieadditie en dus 
berekening van een advieswaarde voor het mengsel voor de hand zou liggen. Wegens 
gebrek aan toxicologische gegevens ziet men hier echter vanaf en beperkt zich tot het 
afleiden van een advieswaarde voor één niet-planaire PCB, namelijk PCB #153.
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Figuur 2  De omrekening van toxiciteitgegevens uit laboratoriumonderzoek naar gehaltes in bodem of sediment (Wez99).


Figuur 3  De afleiding van advieswaarden (MPC’s = Maximum Permissible Concentrations) voor de afzonderlijke PCB-congeneren uit 
de omgerekende toxiciteitgegevens (Wez99). 
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3Hoofdstuk


Het standpunt van de commissie


In dit hoofdstuk plaatst de commissie kanttekeningen bij de afleidingsmethode van het 
RIVM. Ze doet dat aan de hand van de drie stappen die ze in het vorige hoofdstuk heeft 
onderscheiden.


3.1 De omrekening naar gehalten in bodem of sediment 


Variatie in partitiecoëfficiënten en vetgehalten


Bij de omrekening van de toxiciteitgegevens uit het laboratorium naar 
effectconcentraties in de bodem of in het sediment van oppervlaktewater betrekt het 
RIVM de variatie in de partitiecoëfficiënten en vetgehalten. Elk toxiciteitgegeven uit het 
laboratorium levert zo een kansverdeling op van effectconcentraties in de bodem of het 
sediment. Bijvoorbeeld, de uit een laboratoriumproef bepaalde No-Observed-Effect-
Concentration in water (NOECw) van PCB #77 voor de watervlo, resulteert in een 
kansverdeling van NOEC’s van PCB #77 in het (organisch koolstof van het) sediment 
voor diezelfde watervlo (kansverdeling van NOECoc’s). De commissie wijst erop dat 
deze kansverdeling géén natuurlijke spreiding weergeeft in gevoeligheid tussen 
individuele watervlooien voor gehalten in het sediment, maar onzekerheid. Behalve uit 
de gebruikelijke analytische en methodologische variatie, vloeit deze onzekerheid ook 
voort uit het niet beschikbaar zijn van meetwaarden voor de BSAF en de BCF van de 
watervlo en het dus noodgedwongen moeten schatten van deze waarden op basis van 
gegevens van andere soorten organismen. De commissie vindt het in principe een goede 
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zaak dat het RIVM probeert deze onzekerheid in beeld te brengen. Ze wijst er echter wel 
op dat de berekende kansverdelingen van gehalten in het sediment niet alle onzekerheid 
weergeven. De onzekerheid over het type van de kansverdelingen van de 
partitiecoëfficiënten is er namelijk niet in verdisconteerd. De keuze van dit type 
verdeling (normaal, lognormaal, uniform) voor de waarden van partitiecoëfficiënten en 
vetgehaltes draagt echter maar weinig bij aan de totale onzekerheid, zo blijkt uit de 
analyses van het RIVM. Wel vindt de commissie dat het in principe aanbeveling 
verdient om lognormale verdelingen te veronderstellen bij grootheden die geen 
negatieve waarden kunnen aannemen. Belangrijker acht ze echter de vraag hoe 
representatief de beschikbare partitiecoëfficiëntgegevens en dus de bijbehorende 
kansverdelingen zijn voor het gegeven dat men poogt te schatten. Zo schat het RIVM de 
BSAF van een watervlo voor PCB #77 met behulp van drie BSAF-waarden, twee van 
schelpdiersoorten en één van vis. De BMF van een muis ten opzichte van zijn prooi leidt 
het instituut af van BMF-waarden van diverse marterachtigen ten opzichte van hun 
prooidieren. Als niet van deze, maar van andere diersoorten BSAF- en BMF-waarden 
beschikbaar waren geweest, zouden de kansverdelingen van beide partitiecoëfficiënten 
anders zijn uitgevallen. Deze door het RIVM niet in beeld gebrachte onzekerheid wordt 
groter naarmate de kansverdelingen van partitiecoëfficiënten op minder gegevens 
berusten en naarmate de verschillen in de partitiecoëfficiënten tussen soorten 
organismen groter zijn. De commissie wijst er in dit verband op dat de meeste door het 
RIVM afgeleide kansverdelingen van partitiecoëfficiënten gebaseerd zijn op weinig 
gegevens, in sommige gevallen zelfs maar op één.  


Variatie in andere gegevens


Verschillende toxiciteittesten in het laboratorium met dezelfde stof, dezelfde diersoort 
en hetzelfde bestudeerde effect kunnen sterk uiteenlopende uitkomsten opleveren. Dat 
kan onder meer het gevolg zijn van verschillen in de proefopzet, de blootstellingsduur, 
de omstandigheden waaronder blootstelling plaatsvindt en genetische verschillen tussen 
de proefdieren. Deze ‘binnensoortvariatie’ in de toxiciteitgegevens laat het RIVM 
buiten beschouwing. De commissie begrijpt dat dit toe te schrijven is aan het ontbreken 
van de benodigde gegevens. Niettemin is er in haar ogen sprake van onevenwichtigheid. 
De variatie in de partitiecoëfficiënten krijgt immers wel ruim aandacht, terwijl daar in 
feite toch ook vaak de benodigde gegevens ontbreken. Ook de assimilatie-efficiëntie (A) 
en de eliminatiesnelheidsconstante (K), die worden gebruikt om bij zoogdieren de 
blootstellingsconcentratie in het voedsel om te rekenen naar een interne concentratie in 
het dier, worden om onduidelijke redenen niet probabilistisch benaderd.
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Koc


Voor de omrekening van de NOECw van PCB #77 voor de watervlo naar een 
kansverdeling van NOECoc-waarden in het sediment gebruikt het RIVM liever het 
quotiënt van de BCFL en de BSAFL dan de Koc, omdat deze laatste experimenteel 
moeilijk is te bepalen. Bij gebrek aan beter, gebruikt men daarbij BCF- en BSAF-
waarden van verschillende individuen en zelfs van verschillende soorten organismen. 
Eventuele verschillen in biotische processen, zoals biotransformatie en biomagnificatie, 
tussen beide individuen of soorten gaan dan echter het quotiënt van de BCF en de BSAF 
beïnvloeden. Het RIVM noemt dit een voordeel. De commissie meent juist dat dit als 
nadeel moet worden bestempeld, omdat het leidt tot een onjuiste schatting van de 
sediment/water-partitiecoëfficiënt. Deze is immers onafhankelijk van processen in 
organismen.


Evenwicht


Er zijn twee belangrijke aannames in modellen die uit partitiecoëfficiënten zijn 
opgebouwd. Ten eerste: er stellen zich evenwichten in tussen de diverse 
milieucompartimenten met betrekking tot de verdeling van een stof. Ten tweede: de 
door meting verkregen waarden van partitiecoëfficiënten zijn in evenwichtssituaties 
bepaald. Het RIVM geeft voor BMF- en BSAF-waarden de voorkeur aan veldgegevens, 
omdat men vermoedt dat in het veld eerder aan de voorwaarde van evenwicht wordt 
voldaan dan in het laboratorium en omdat het moeilijk is om in het laboratorium alle 
opnameroutes te simuleren. De commissie meent echter dat zeer persistente 
verbindingen, zoals PCB’s, ook in het veld vaak geen evenwichtssituatie bereiken. Deze 
stoffen kunnen namelijk moeilijk door organismen worden afgebroken of uitgescheiden. 
Ook de stroming van water, de mobiliteit van dieren en groeiverdunning kunnen ertoe 
bijdragen dat de concentratie van een stof in een organisme niet in evenwicht verkeert 
met die van de onmiddellijke omgeving. Daarom acht ze veldgegevens niet bij voorbaat 
beter dan laboratoriumgegevens. 


Bodems


De commissie acht de gebruikte modellen vooral van toepassing op aquatische 
ecosystemen en minder op terrestrische. ‘Landbodems’ zijn veel heterogener dan 
sedimenten. Bovendien is onze kennis van de processen die zich in terrestrische 
ecosystemen afspelen geringer.
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3.2 Het afleiden van advieswaarden voor individuele PCB’s 


‘Tussensoortsvariatie’


De commissie kan zich niet vinden in de wijze waarop de advieswaarden voor 
individuele PCB-congeneren worden afleid. Haar belangrijkste bezwaar is, dat de SSD’s 
(zoals weergegeven in tabel 5.3 van het RIVM-rapport) voor een aantal PCB’s niet, of in 
te beperkte mate, berusten op verschillen in gevoeligheid tússen soorten organismen. 
Enerzijds komt dit door de geringe beschikbaarheid in de internationale literatuur van 
toxicologische gegevens over individuele PCB-congeneren. Anderzijds is dit het gevolg 
van het, op statistisch ondeugdelijke gronden, terzijde schuiven van een deel van de 
toxiciteitgegevens. De uitkomst van de Kolmogorov-Smirnov-test, waarmee wordt 
bekeken of alle ECoc-waarden uit één lognormale verdeling afkomstig kunnen zijn, is 
namelijk sterk afhankelijk van het aantal ECoc-waarden dat men per oorspronkelijk 
toxiciteitgegeven middels Monte Carlo simulatie genereert. Het instituut heeft 
willekeurig gekozen voor een aantal van duizend. Had men één miljoen waarden 
gegenereerd, dan zou de normale verdeling nog vaker zijn verworpen en het aantal 
gebruikte (oorspronkelijke) toxiciteitgegevens nog geringer zijn geweest*. 


Voorheen paste men de HC5-methode van Aldenberg & Slob voor het afleiden van 
een SSD alleen toe als van ten minste vier verschillende soorten organismen 
toxiciteitgegevens (NOEC’s) beschikbaar waren (Slo92). Bovendien moesten de soorten 
wat betreft hun ecologische functie, bouwplan en blootstellingsroute zo representatief 
mogelijk zijn voor het totaal aan bestaande soorten (GR88, Slo92). Aan beide vereisten 
wordt lang niet altijd voldaan in de huidige door het RIVM voorgestelde methode. Voor 
vijf van de acht PCB-congeneren, waarvoor het instituut een advieswaarde afleidt, 
berust de SSD uiteindelijk op minder dan vier oorspronkelijke toxiciteitgegevens. Die 
van PCB #105 is zelfs gebaseerd op toxiciteitgegevens van maar één enkele diersoort, 
namelijk de meest gevoelige van de drie onderzochte soorten. De standaarddeviatie van 
de verdeling wordt geheel verklaard door de onzekerheid over de partitiecoëfficiënten 
voor die ene soort; er zit geen ‘tussensoortsvariatie’ in gevoeligheid in. De commissie 
meent bovendien dat er sprake is van een onevenwichtige manier van normstelling. De 
advieswaarde voor de éne PCB-congeneer, vooral die van PCB #77, berust op 
toxiciteitgegevens van een breed scala aan soorten met zeer uiteenlopende gevoeligheid. 
De advieswaarde voor een ándere congeneer, te weten PCB #105, is daarentegen 


* Een betere aanpak is volgens de commissie: trek per congeneer uit de ECoc-kansverdeling voor iedere diersoort één 
waarde, bereken op grond van die waarden een normale verdeling en bepaal de 5%-percentiel. Herhaal dit duizend maal. 
Daardoor ontstaat een kansverdeling van 5%-percentielen. Van deze verdeling kan een bepaalde percentiel tot 
advieswaarde worden verheven. 
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uitsluitend afgeleid van de toxiciteit voor de meest gevoelige soort. Het RIVM lijkt 
voortdurend op twee gedachten te hinken: normstelling op basis van alle soorten (HC5-
methode) versus normstelling op basis van de meest gevoelige soort(en). Er wordt geen 
duidelijke keuze gemaakt en dat wreekt zich vooral bij het afleiden van de advieswaarde 
voor het mengsel (zie de volgende paragraaf).  


Diverse toxiciteitmaten


Eerdere HC5-methoden (Str89; Ald93) gaan uitsluitend uit van NOEC’s. De 
voorliggende aanpak wijkt daarvan af door het gebruik van allerlei toxiciteitmaten 
(NOEC, LOEC, alsmede L(E)C(D)x met waarden van x variërend van 36 tot 80) door 
elkaar. Als rechtvaardiging noemt het RIVM de steilheid van de dosis-responscurves, 
waardoor het verschil tussen de NOEC en de LC50 binnen één diersoort klein is ten 
opzichte van de verschillen tussen NOEC’s van verschillende diersoorten. Er is echter 
geen enkele aanwijzing dat de dosis-responscurves bij PCB’s steiler zijn dan bij andere 
stoffen. Bovendien vertaalt zich het gebruik van een LOEC in plaats van een NOEC, 
zoals bij PCB #105 gebeurt, onmiddellijk in een minder strenge advieswaarde. 


Belangrijker nog vindt de commissie dat het door elkaar gebruiken van 
verschillende toxiciteitmaten een extra bron van variatie vormt. Deze vertroebelt het 
zicht op de bron van variatie waarin men werkelijk is geïnteresseerd, namelijk de 
verschillen tússen soorten. PCB #118 kan als voorbeeld dienen (zie figuur 5.5 op pagina 
43 van Wez99). Voor deze congeneer zijn twee toxiciteitgegevens beschikbaar: één voor 
de rat en één voor de kip. De rat lijkt ruim een factor tien gevoeliger dan de kip, maar dit 
is slechts schijn. Het verschil is deels terug te voeren op het feit dat voor de rat een 
NOECgroei beschikbaar is en voor de kip een LD45. Als er voor de kip ook een 
NOECgroei beschikbaar zou zijn, dan zou het verschil in gevoeligheid waarschijnlijk 
kleiner zijn. Onduidelijk is welk deel van het verschil werkelijk aan een verschil tussen 
diersoorten is toe te schrijven. De spreiding in de SSD waarop het RIVM de 
advieswaarde voor PCB #118 baseert, berust voornamelijk op een verschil in 
toxiciteitmaat (NOEC versus LD45), een verschil in gemeten eindpunt (groeiremming 
versus sterfte) en op de onzekerheid in de partitiecoëfficiënten voor de beide soorten. De 
variatie tussen soorten raakt ondergesneeuwd en speelt amper een rol. Dit geldt in meer 
of mindere mate ook voor de overige PCB-congeneren. De commissie stelt vast dat de 
door het RIVM afgeleide frequentieverdelingen (zie tabel 5.3 op blz. 48 van Wez99) 
derhalve nauwelijks op te vatten zijn als SSD’s en dat de daarop gebaseerde 
advieswaarden dus niet geacht kunnen worden bescherming te bieden aan 95% van alle 
soorten. 
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De 5%-percentiel als advieswaarde


De keuze van het RIVM om de 5%-percentiel van de SSD’s tot advieswaarde te 
verheffen, sluit aan bij de eerdere HC5-methoden (Str89, Ald93). Het is een 
beleidsmatige keuze die is ingegeven door de praktische overweging dat nu eenmaal 
ergens een streep moet worden getrokken om tot een advieswaarde te komen. Met 
enkele stoffen is nader onderzoek uitgevoerd in multispecies testsystemen of 
veldproeven. In deze onderzoeken zijn bij blootstellingsconcentraties op het niveau van 
de HC5 (vrijwel) geen effecten waargenomen in aquatische ecosystemen (Ema93, 
Okk93, Lah98, Wij98, Lee02). Voor terrestrische systemen is dit minder goed 
onderzocht (Str02). Onduidelijk blijft voorts in hoeverre een op de HC5 gebaseerde 
advieswaarde voor PCB’s bescherming biedt aan vogels en zoogdieren.


Betrouwbaarheidsinterval


Eerdere HC5-methoden houden er rekening mee dat de HC5 anders uitvalt, wanneer 
andere sets van toxiciteitgegevens beschikbaar zijn. Ze doen dit door bij de 5%-
percentiel van de SSD een betrouwbaarheidsinterval te bepalen en de benedengrens 
daarvan tot advieswaarde te verheffen. Dit leidt tot strengere advieswaarden, naarmate 
minder toxiciteitgegevens beschikbaar zijn en naarmate men kiest voor een hogere 
betrouwbaarheid. De voorliggende methode van het RIVM verschaft geen enkel inzicht 
in de betrouwbaarheid van de 5%-percentiel van de SSD. De commissie betreurt dit, 
temeer omdat de door het RIVM afgeleide advieswaarden op zo weinig 
toxiciteitgegevens zijn gestoeld. De door de commissie voorgestelde wijze van 
berekening van de 5%-percentiel (zie de voetnoot eerder in deze paragraaf) opent de 
mogelijkheid om voornoemd betrouwbaarheidsinterval te bepalen. 


3.3 Het afleiden van een advieswaarde voor het mengsel


Schaalfactoren


Met behulp van een concentratie-additiemodel berekent het RIVM een advieswaarde 
voor het mengsel van een aantal planaire PCB’s. Daarbij gaat het instituut uit van een 
constante relatieve toxiciteit van deze congeneren ten opzichte van elkaar. De 
commissie heeft bezwaar tegen de wijze waarop het RIVM deze relatieve toxiciteit, 
uitgedrukt als schaalfactor (‘scaling factor’), berekent. Het RIVM leidt een 
advieswaarde af voor een mengsel van een aantal planaire PCB’s, omdat al deze 
verbindingen via hetzelfde mechanisme werken, dat interactie met de Ah-receptor 
behelst. Om die reden ook laat het instituut de niet-planaire congeneer PCB #153 buiten 
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beschouwing bij het afleiden van de mengseladvieswaarde. De commissie is van mening 
dat een dergelijke keuze automatisch inhoudt dat alleen toxiciteitgegevens mogen 
worden gebruikt die betrekking hebben op soorten met een Ah-receptor en op effecten 
die op interactie met deze receptor berusten. Met name ongewervelde dieren hebben 
waarschijnlijk geen Ah-receptor, zoals we die kennen van gewervelde dieren (Hah98, 
Jam98). Op ongewervelde dieren is het door het RIVM gekozen concentratie-
additiemodel dus niet van toepassing. De schaalfactor voor PCB #77 stoelt, naar de 
mening van de commissie, daarom ten onrechte mede op een toxiciteitgegeven van de 
watervlo. 


Ongewervelde dieren zijn door het ontbreken van een ‘klassieke’ Ah-receptor 
minder gevoelig voor planaire dioxines dan gewervelde dieren (Hah98). Maar ook 
binnen deze laatste groep zijn de verschillen aanzienlijk. Vissen bijvoorbeeld, zijn 
beduidend minder gevoelig voor mono-ortho-PCB’s dan vogels en zoogdieren (Ber98). 
Het RIVM leidt de schaalfactor voor de ene PCB-congeneer (PCB #77) af van 
toxiciteitgegevens van een breed scala van soorten (zoogdieren, vogels, vissen, 
ongewervelden) met grote verschillen in gevoeligheid. Voor een andere congeneer (PCB 
#105) baseert het instituut diezelfde factor echter op een toxiciteitgegeven van  
uitsluitend de meest gevoelige onderzochte soort, een vogel. Hierdoor ontstaat er een 
vertekend beeld van de relatieve toxiciteit van de congeneren ten opzichte van elkaar. 
De commissie is van mening dat de schaalfactoren voor de verschillende congeneren op 
vergelijkbare sets van toxiciteitgegevens moeten berusten.


Tot slot wijst de commissie erop dat de relatieve toxiciteit van de PCB-congeneren 
afhankelijk is van het soort organisme dat men beschouwt. Daarom heeft de WHO 
aparte TEF-waarden – ook een maat voor de relatieve toxiciteit van PCB’s (zie 
hieronder) – afgeleid voor zoogdieren, vogels en vissen (Ber98). Dit is ook in 
overeenstemming met het advies van de dioxinen-commissie (GR96). Dat betekent dat 
men voor elke groep van verwante organismen een apart model van concentratieadditie 
met eigen schaalfactoren dient te gebruiken. 


Vast patroon


Het RIVM gaat tevens uit van vaste verhoudingen tussen de gehalten van de PCB-
congeneren in bodem en sediment. De commissie onderschrijft de kanttekening van het 
RIVM dat dit veronderstelde vaste patroon moet worden gecontroleerd voor andere 
stroomgebieden dan die van de Rijn, te weten die van de Maas, de Schelde en de Eems. 
Bovendien gaan de verhoudingen niet op nabij puntbronnen, zoals stortplaatsen van 
chemisch afval. Evenmin geldt het vaste patroon van congeneren voor landbodems, dat 
wil zeggen bodems die permanent boven de waterspiegel liggen. Deze worden namelijk 
belast door aanvoer van PCB’s via de lucht, terwijl sedimenten en uiterwaardgronden 
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vooral via het water met aan slib gebonden PCB’s worden belast (Bri01). Op al deze 
plaatsen moet het congenerenpatroon eerst worden gecontroleerd, voordat een 
advieswaarde voor het mengsel voor die plaatsen kan worden afgeleid. Tot slot merkt de 
commissie op dat het patroon ook in de loop van de tijd kan veranderen, onder meer 
door verschillen in vervluchtiging en microbiële omzetting tussen de congeneren. 
Daarom dient het patroon iedere vijf tot tien jaar te worden gecontroleerd. 


Dibenzodioxines en dibenzofuranen


Omdat PCB’s altijd als mengsels in bodems en sedimenten aanwezig zijn, acht de 
commissie de door het RIVM afgeleide advieswaarden voor de afzonderlijke 
congeneren van ondergeschikt belang. In de praktijk van de ecologische 
risicobeoordeling zal vrijwel altijd de advieswaarde voor het mengsel het uitgangspunt 
moeten vormen. Deze advieswaarde van het RIVM voor het mengsel omvat echter 
alleen een aantal non-ortho- en mono-ortho-PCB’s en geen polychloordibenzodioxines 
(PCDD’s) en polychloordibenzofuranen (PCDF’s). Deze verbindingen oefenen hun 
giftige werking eveneens uit door binding aan de Ah-receptor. In Nederland dragen 
PCDD’s en PCDF’s in weliswaar wisselende, maar altijd belangrijke mate bij aan de 
totale giftigheid van stoffen met dit werkingsmechanisme. In overeenstemming met een 
eerder advies van de Gezondheidsraad (GR96) en de opvattingen van de WHO (Ber98) 
vindt de commissie daarom dat een samenhangende risico-evaluatie van blootstelling 
aan PCDD’s, PCDF’s en dioxineachtige PCB’s aangewezen is. Ze pleit voor aansluiting 
bij het internationaal gangbare TEF-concept, dat wel rekening houdt met alle 
belangrijke groepen van stoffen die aan de Ah-receptor binden (Ber98, Saf90, Saf94). In 
dit concept wordt de giftigheid van elke stof gerelateerd aan die van de referentiestof 
2,3,7,8-tetrachloordibenzodioxine (2,3,7,8-TCDD). Deze verhouding in giftigheid 
noemt men de Toxic Equivalency Factor, kortweg TEF, van de betreffende stof. Er 
vanuit gaande dat een stof volledig biologisch beschikbaar is, kan men het aantal 
toxische equivalenten (TEQ’s) van die stof berekenen, door de in een 
milieucompartiment aanwezige concentratie van de stof te vermenigvuldigen met de 
TEF voor die stof. Men kan dit doen voor alle stoffen die werken via binding aan de Ah-
receptor en het aantal TEQ’s optellen. Deze som van TEQ’s kan dan het uitgangspunt 
vormen voor normstelling of risicobeoordeling.


Knelpunten en mogelijke oplossingen bij toepassing van het TEF-concept


Er doen zich ten minste twee moeilijkheden voor bij het afleiden van op TEF’s en TEQ’s 
gebaseerde advieswaarden voor Ah-reactieve stoffen in bodem en sediment. Zoals een 
eerdere commissie van de Gezondheidsraad al opmerkte, leent de aanpak via TEF’s en 
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TEQ’s zich niet goed voor het beschermen van ecosystemen (GR95). De TEF’s 
verschillen per soort of groep van soorten. Veel soorten, met name ongewervelde dieren, 
hebben waarschijnlijk geen functionele Ah-receptor, zoals we die kennen van 
gewervelde dieren. Bij deze organismen kunnen hele andere werkingsmechanismen een 
rol spelen, waarbij concentratieadditie met TEF’s waarschijnlijk niet opgaat. Voorts zijn 
er binnen de groep van gewervelde dieren verschillen in TEF’s tussen zoogdieren, 
vogels en vissen (Ber98), waardoor de concentraties van de diverse Ah-reactieve stoffen 
voor iedere genoemde diergroep op een andere wijze moeten worden opgeteld. Deze 
moeilijkheid is, zo meent de commissie, slechts op te lossen door de advieswaarde te 
baseren op één of enkele nauw verwante soorten, waarvan we weten dat binding aan de 
Ah-receptor het belangrijkste werkingsmechanisme is en waarvan bekend is dat ze 
bijzonder kwetsbaar zijn door hun grote gevoeligheid en hun positie aan het eind van 
een voedselketen. Vogels òf zoogdieren komen volgens de commissie hiervoor het 
meest in aanmerking. Omdat niet precies bekend is welke soort de meest gevoelige is, 
kan men de traditionele HCp-methode toepassen indien men over chronische 
toxiciteitgegevens voor ten minste vier soorten vogels of vier soorten zoogdieren 
beschikt. Bij minder dan vier toxiciteitgegevens kan men een extra veiligheidsfactor 
toepassen op het gegeven van de gevoeligste onderzochte soort (vergelijk Slo92).


De tweede moeilijkheid is, dat het toxische effect van in bodem of sediment 
aanwezige PCB’s, dibenzodioxines en dibenzofuranen mede afhangt van de fysisch-
chemische eigenschappen van de stoffen. Onder andere de molecuulgrootte en de 
metaboliseerbaarheid bepalen welke hoeveelheden er uiteindelijk in organismen worden 
aangetroffen. Deze verschillen per stof. Het patroon van stoffen in een organisme zal er 
hierdoor anders uitzien dan het bijbehorende patroon in de bodem of het sediment. Dit 
alles maakt het onmogelijk om voor bodems of sedimenten een advieswaarde voor het 
mengsel vast te stellen op basis van TEQ’s. Als enige oplossing ziet de commissie de 
advieswaarde voor het mengsel te baseren op het aantal TEQ’s dat maximaal aanwezig 
mag zijn in het lichaam(svet) van het meest gevoelige organisme. Als van een bodem of 
sediment bekend is welke Ah-reactieve stoffen in welke concentratie in het organisch 
koolstof (Coc) aanwezig zijn, dan kan met behulp van een eenvoudig voedselketenmodel 
met stofspecifieke BSAFL’s en BMFL’s worden uitgerekend welke concentratie elk van 
deze stoffen in het organisme bereikt. Deze concentraties kunnen vervolgens met behulp 
van TEF’s in TEQ’s worden omgezet. In een formule uitgedrukt:


Daarbij is n het aantal Ah-reactieve stoffen en i de ide Ah-reactieve stof.


∑TEQ = ∑
=


×××
n


i
iiLiLioc TEFBMFBSAFC


1
,,,  
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De som van de TEQ’s kan dan met de advieswaarde worden vergeleken. Op deze wijze 
is het mogelijk om te testen of een bodem aan de advieswaarde voor het mengsel 
voldoet. Hierbij dient te worden opgemerkt dat een eerdere commissie van de 
Gezondheidsraad heeft afgezien van het afleiden van een ecotoxicologische 
advieswaarde voor een mengsel van dioxine-achtige stoffen. De gepubliceerde TEF-
waarden voor verschillende groepen dieren liepen namelijk teveel uiteen en de 
benodigde congeneerspecifieke partitiecoëfficiëntgegevens ontbraken (GR96). 
Inmiddels is er in internationaal verband consensus bereikt over TEF-waarden voor 
zoogdieren, vogels en vissen (Ber98) en heeft het RIVM voor een aantal planaire PCB’s 
congeneerspecifieke BSAFL en BMFL-waarden afgeleid. Daarmee is, zo meent de 
commissie, de haalbaarheid van een mengseladvieswaarde voor ecosystemen op basis 
van TEQ’s een stuk dichterbij gekomen


Praktische bezwaren


Men zou een tweetal praktische bezwaren kunnen aanvoeren tegen de door de 
commissie voorgestelde aanpak. Beide acht zij echter niet onoverkomelijk. Ten eerste 
volstaat het niet om het aantal TEQ’s in bodem of sediment te kennen. Men moet precies 
weten welke met de Ah-receptor reagerende stoffen in de bodem of het sediment 
aanwezig zijn en in welke concentraties. Daarbij kan men er wel voor kiezen om die 
stoffen buiten beschouwing te laten, waarvan men bij voorbaat weet dat ze 
• in Nederlandse bodems en sedimenten nauwelijks voorkomen (Coc,i nagenoeg 0), 
• bijna niet uit het sediment vrijkomen of bijna niet worden opgenomen door 


organismen (BSAFL,i bijna 0), 
• amper doordringen in hogere trofische niveaus (BMFL,i bijna 0), 
• nauwelijks giftig zijn (TEFi bijna 0). 


Dergelijke stoffen zullen immers nauwelijks bijdragen aan de som van TEQ’s in het vet 
van de diersoort(en) waarop de advieswaarde is gebaseerd. Werken met vaste patronen 
van stoffen in sedimenten en landbodems in het kader van een ecotoxicologische risico-
evaluatie acht de commissie voor dibenzodioxines en dibenzofuranen niet haalbaar. 
Anders namelijk dan bij PCB’s, verschillen de onderlinge verhoudingen tussen de 
hoeveelheden waarin deze verbindingen voorkomen van plaats tot plaats. 


Een tweede bezwaar is wellicht dat de analyseresultaten van bodem- en 
sedimentmonsters niet meer rechtstreeks met een advieswaarde zijn te vergelijken, maar 
eerst een omrekening moeten ondergaan. 


De door de commissie voorgestelde wijze om tot een ecosysteemadvieswaarde voor 
Ah-reactieve stoffen te komen, sluit nauw aan bij de aanbevelingen van de 
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geraadpleegde buitenlandse deskundigen, met name dr G Suter II, dr JP Giesy en dr AL 
Blankenship (zie bijlage C).   
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4Hoofdstuk


Conclusies en aanbevelingen


De commissie onderschrijft een aantal uitgangspunten die het RIVM hanteert bij de 
afleiding van advieswaarden voor PCB’s in bodem en sedimenten. Dit betreft het 
streven om onzekerheden beter in beeld te brengen en het streven naar een advieswaarde 
voor een mengsel van stoffen met een gemeenschappelijk werkingsmechanisme. De 
uitwerking schiet echter op een aantal belangrijke punten tekort. Daarom vindt de 
commissie de voorgestelde methode niet bruikbaar voor het afleiden van 
ecotoxicologische advieswaarden voor PCB’s.


Over de advieswaarden voor individuele congeneren merkt de commissie op:
1 De door het RIVM voorgestelde methode hinkt op twee gedachten. Voor de ene 


PCB-congeneer leidt het instituut een advieswaarde af op basis van 
toxiciteitgegevens van alle soorten, overeenkomstig bijvoorbeeld de HC5-methode 
van Aldenberg & Slob (Ald93). Bij andere congeneren baseert het instituut zich 
uitsluitend op gegevens van één (of enkele) gevoelige soort(en). Dit resulteert in 
onevenwichtigheid tussen de advieswaarden voor de afzonderlijke PCB-
congeneren.


2 Op statistisch onjuiste gronden wordt een deel van de beschikbare 
toxiciteitgegevens buiten beschouwing gelaten.


3 De methode levert geen betrouwbaarheidsintervallen bij de 5%-percentiel van de 
SSD’s en verschaft daarmee geen inzicht in de onzekerheid in de advieswaarde. 
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Eerdere afleidingsmethoden, zoals de HC5-methode van Aldenberg & Slob, doen 
dat wel.


4 Voor toepassing van de HC5-methode van Aldenberg & Slob gold als eis dat ten 
minste NOEC’s van vier soorten organismen beschikbaar zijn. Deze eis is nu uit het 
oog verloren. De door het instituut afgeleide species sensitivity distributions (SSD’s) 
(zie tabel 5.3 op blz. 48 van Wez99) berusten in de meeste gevallen op minder dan 
vier toxiciteitgegevens, soms zelfs maar op één. De verschillen in gevoeligheid 
tussen soorten worden bovendien vertekend door het gecombineerde gebruik van 
verschillende toxicologische eindpunten (NOEC’s, LD50’s en ECx’s). De spreiding 
in de SSD’s waarop het RIVM zijn advieswaarden baseert, berust voornamelijk op 
onzekerheid over de partitiecoëfficiënten en verschillen in eindpunten en nauwelijks 
op werkelijke verschillen in gevoeligheid tussen soorten. De door het RIVM 
afgeleide SSD’s kunnen dus niet als  SSD’s worden opgevat. Daarom meent de 
commissie dat de daarop gebaseerde advieswaarden niet kunnen worden geacht 
bescherming te bieden aan 95% van alle soorten.


5 Omdat PCB’s altijd als mengsels in bodems en sedimenten aanwezig zijn, acht de 
commissie de door het RIVM afgeleide advieswaarden voor de afzonderlijke 
congeneren van ondergeschikt belang. In de praktijk van de ecologische 
risicobeoordeling zal immers vrijwel altijd de advieswaarde voor het mengsel het 
uitgangspunt moeten vormen.


Ten aanzien van de advieswaarde voor het mengsel op grond van PCB #118 stelt de 
commissie vast:
6 Bij de berekening van de mengseladvieswaarde (op basis van PCB #118) voor 


planaire PCB’s, betrekt het RIVM ten onrechte toxiciteitgegevens van soorten 
organismen die vrijwel zeker geen functionele Ah-receptor hebben, zoals die 
voorkomt bij zoogdieren, vogels en vissen.


7 De schaalfactoren voor de diverse planaire PCB’s berusten op zeer ongelijke sets 
van toxiciteitgegevens, waardoor een vertekend beeld ontstaat van de relatieve 
toxiciteit van de congeneren.


8 Het RIVM gebruikt voor elke planaire PCB-congeneer één constante schaalfactor. 
Men gaat daarbij voorbij aan het feit dat de relatieve toxiciteit van de congeneren 
diersoortspecifiek is. Niet voor niets heeft de WHO afzonderlijke TEF-waarden 
vastgesteld voor zoogdieren, vogels en vissen.


9 De mengseladvieswaarde op basis van PCB #118 voor planaire PCB’s omvat geen 
dibenzodioxines en dibenzofuranen. Dit zou wel moeten, aangezien deze stoffen net 
als de planaire PCB’s via de Ah-receptor werken en in aanzienlijke hoeveelheden in 
Nederlandse bodems en sedimenten aanwezig zijn.
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De commissie beveelt het volgende aan:
1 Maak optimaal gebruik van de bestaande kennis over de invloed van PCB’s op 


organismen. Het is algemeen bekend dat zoogdieren en vogels aan het einde van 
voedselketens het meest kwetsbaar zijn. Het verdient aanbeveling om de 
normstelling te richten op één of enkele van deze soorten. Voordelen zijn, dat er 
minder toxiciteitgegevens en gegevens over partitiecoëfficiënten nodig zijn en dat 
de eenvoud en daarmee de transparantie van de afleidingsmethode toenemen. 
Omdat niet precies bekend is welke soort het meest gevoelig is, zou men binnen de 
beperkte groep van meest gevoelig geachte organismen met een HC5-benadering 
kunnen werken, mits er toxiciteitgegevens van ten minste vier soorten organismen 
beschikbaar zijn. Zijn er van minder dan vier soorten toxiciteitgegevens 
beschikbaar, dan kan men een extra veiligheidsfactor toepassen op het gegeven van 
de meest gevoelige onderzochte soort.  


2 Sluit aan bij het TEF-concept. Dit wordt eenvoudiger als men de risicobeoordeling 
richt op één of enkele nauw verwante soorten organismen. Het voordeel is dat dan 
alle relevante stoffen, waarvan de werking berust op interactie met de Ah-receptor, 
in beschouwing kunnen worden genomen. Omdat het TEF-concept internationaal in 
brede kring is geaccepteerd (onder meer door de WHO), zal dit het draagvlak voor 
de methode doen toenemen. Uitgangspunt voor een advieswaarde moet dan zijn het 
aantal TEQ’s in het vet van één (of enkele) gevoelige soort(en). Of een bodem of 
sediment aan deze advieswaarde voldoet, kan dan getoetst worden aan de hand van 
het patroon van Ah-reactieve stoffen in die bodem of dat sediment en een eenvoudig 
voedselketenmodel voor dat organisme. Daartoe moeten de gemeten concentraties 
van de afzonderlijke stoffen in de bodem of het sediment ieder met hun eigen 
congeneer-specifieke BSAF-, BMF- en TEF-waarden worden vermenigvuldigd. De 
som over alle stoffen resulteert in een schatting van het totale aantal TEQ’s dat in 
het vet van het betreffende organisme kan worden verwacht op grond van de 
gemeten concentraties in de bodem of het sediment. Dit kan met de advieswaarde 
worden vergeleken. Door de internationale consensus over TEF-waarden voor 
zoogdieren, vogels en vissen en de toenemende beschikbaarheid van 
congeneerspecifieke partitiecoëfficiëntgegevens komt deze aanpak, zo meent de 
commissie, binnen handbereik.


Los van de methodologische bezwaren die de commissie heeft tegen de wijze waarop 
het RIVM de advieswaarden heeft afgeleid, meent de commissie dat de bruikbaarheid 
van elke methode voor het afleiden van advieswaarden voor stoffen staat of valt met de 
beschikbaarheid van gegevens. Deze blijkt zelfs voor een relatief goed onderzochte 
groep van verbindingen als PCB’s gering te zijn. De commissie pleit er daarom voor om 
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meer energie te steken in het gericht genereren van onderzoeksgegevens ten behoeve 
van de afleiding van advieswaarden voor stoffen ter bescherming van ecosystemen.
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5Hoofdstuk


Beantwoording van de vragen van de 
minister


Vraag 1:


Hoe beoordeelt de Raad deze nieuwe afleidingsmethode voor normen voor PCB’s? Graag ontvang ik uw 


mening over het gebruik van veldgegevens, de doorvergiftigingsmethodiek, de probabilistische modellering 


en de vaststelling van de mengsel-MTR.


Antwoord:


De commissie onderschrijft een aantal uitgangspunten van de afleidingsmethode, in het 
bijzonder het streven om onzekerheden beter in beeld te brengen en het streven naar een 
mengseladvieswaarde voor stoffen met een gemeenschappelijk werkingsmechanisme. 
De uitwerking schiet echter, naar haar mening, op een aantal punten tekort. 


De commissie meent dat veldgegevens een waardevolle aanvulling op gegevens uit 
laboratoriumonderzoek kunnen vormen, maar dat ze niet op voorhand beter zijn. 


De door het RIVM gehanteerde doorvergiftigingsmethodiek op basis van 
partitiecoëfficiënten is wetenschappelijk in brede kring aanvaard. Dat laat onverlet dat 
aan de belangrijkste voorwaarde, die van evenwicht tussen de diverse 
milieucompartimenten met betrekking tot de verdeling van een stof, in het veld vaak niet 
wordt voldaan. Zo zijn organismen van verschillende trofische niveaus vaak niet met 
elkaar in evenwicht.


De commissie waardeert het dat het RIVM via een probabilistische modellering 
onzekerheden in de partitiecoëfficiëntwaarden bij de afleiding van advieswaarden 
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probeert te betrekken, maar meent dat het instituut daarbij statistisch niet juist te werk 
gaat.


Het afleiden van een mengseladvieswaarde vindt de commissie in principe een 
goede zaak. De becijferde mengseladvieswaarde op basis van PCB #118 acht ze echter 
weinig zinvol, omdat die geen dibenzodioxines en dibenzofuranen omvat. Dit zijn 
stoffen die net als de planaire PCB’s via de Ah-receptor werken en die in aanzienlijke 
hoeveelheden in Nederlandse bodems en sedimenten aanwezig zijn. 


Vraag 2:


Bij het gebruik van de probabilistische modellering is de MTR vastgesteld op de 5-de percentielwaarde van 


de probabilistische verdeling. Kan de Gezondheidsraad zich vinden in de argumentatie voor de keuze van 


5% als beschermingsniveau voor ecosystemen? Is de Gezondheidsraad van mening dat met het invoeren 


van probabilistische technieken de onderbouwing en transparantie van de normstelling daadwerkelijk 


verbeterd wordt?


Antwoorden:


De commissie heeft in het RIVM-rapport (Wez99) geen argumentatie kunnen vinden 
voor de keuze van de 5%-percentiel als beschermingsniveau. Ze constateert slechts dat 
met deze keuze wordt voortgeborduurd op eerdere afleidingsmethoden, in het bijzonder 
de HC5-methode van Aldenberg en Slob (Ald93). Het is een beleidsmatige keuze die is 
ingegeven door de praktische overweging dat bij een probabilistische aanpak nu 
eenmaal ergens een streep moet worden getrokken. Met enkele stoffen is nader 
onderzoek uitgevoerd in multispecies testsystemen of veldproeven. In deze onderzoeken 
zijn bij blootstellingsconcentraties op het niveau van de HC5 (vrijwel) geen effecten 
waargenomen in aquatische ecosystemen. Voor terrestrische systemen is dit minder 
goed onderzocht. Onduidelijk blijft voorts in hoeverre een op de HC5 gebaseerde 
advieswaarde voor PCB’s bescherming biedt aan vogels en zoogdieren.


De commissie steunt het gebruik van probabilistische technieken, maar meent dat 
deze in de onderhavige afleidingsmethode onjuist zijn toegepast. Hierdoor zijn de 
onderbouwing en de transparantie van de normstelling niet verbeterd.


Vraag 3:


Hoe beoordeelt de Gezondheidsraad het normeren van de meest voorkomende individuele PCB’s en de 


mengsel-PCB#118?
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Antwoorden:


Het normeren van individuele, via de Ah-receptor werkende PCB-congeneren vindt de 
commissie weinig zinvol, omdat deze stoffen vrijwel altijd in mengsels in ecosystemen 
aanwezig zijn. In de praktijk zullen beleidsbeslissingen of maatregelen daarom vrijwel 
uitsluitend moeten worden genomen op grond van een mengseladvieswaarde.


De mengseladvieswaarde op grond van PCB #118 acht de commissie niet zinvol, 
omdat die dibenzodioxines en dibenzofuranen buiten beschouwing laat. De commissie 
bepleit aansluiting bij het internationaal gedragen TEF-concept en het afleiden van een 
mengseladvieswaarde op basis van het aantal TEQ’s in het vet van één of enkele zeer 
gevoelige soorten. 


Vraag 4:


Zou U aanbevelen om onderdelen van deze methode (dat wil zeggen het gebruik van veldgegevens, de 


doorvergiftigingsmethodiek en de probabilistische modellering) ook te gebruiken voor de afleiding van 


advieswaarden voor andere stoffen en zo ja, voor welke stofgroepen?


Antwoorden:


In het algemeen verdient het aanbeveling bij het afleiden van advieswaarden voor 
stoffen veldgegevens naast laboratoriumgegevens te gebruiken en 
doorvergiftigingsmethodieken en probabilistische modellering toe te passen. De 
commissie heeft echter bezwaren tegen de wijze waarop de probabilistische modellering 
in de onderhavige afleidingsmethode is toegepast. Ze vindt de methode daarom in haar 
huidige vorm niet bruikbaar voor het afleiden van ecotoxicologische advieswaarden 
voor PCB’s of andere (groepen van) stoffen. 
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ABijlage


De adviesaanvraag


De voorzitter van de Gezondheidsraad ontving de volgende brief, gedateerd 15 maart 
2000, nr DGM/SVS/2000024545, van de minister van Volkshuisvesting, Ruimtelijke 
Ordening en Milieubeheer:


Hierbij verzoek ik de Gezondheidsraad mij te adviseren over de normen voor PCB’s, ter bescherming van 


het ecosysteem, die afgeleid zijn met behulp van een nieuwe methode in het project Integrale Normstelling 


Stoffen, zoals beschreven in bijgevoegd rapport Maximum Permissible Concentrations for polychlorinated 


Biphenyls (RIVM nummer 601501006).


Het doel van het project Integrale Normstelling Stoffen is de afleiding en vaststelling van algemene niet-


wettelijke milieukwaliteitsnormen (maximaal toelaatbare risiconiveaus, MTR’s, en streefwaarden, SW) 


voor de compartimenten bodem, water, sediment, grondwater en lucht. Bij het opstellen van de normen 


wordt ernaar gestreefd dat met de norm voor een bepaald compartiment ook bescherming wordt geboden 


aan organismen in de andere compartimenten (intercompartimentale afstemming).


De Gezondheidsraad heeft al meerdere malen adviezen uitgebracht over ecotoxicologische normstelling 


(Publicaties ‘Advies inzake uitgangspunten voor de normstelling’ GR 1985/31, ‘Ecotoxicologische risico-


evaluatie van stoffen’ GR 1988/28, ‘Ecotoxicologische extrapolatiemethoden’ GR 1991/11, 


‘Doorvergiftiging. Toxicologische stoffen in de voedselketen’ GR 1993/04 en ‘Ecotoxicologie op koers’ GR 


1994/13). In 1995 heeft de Gezondheidsraad een uitgebreid advies gegeven over het INS-project, namelijk 


over de (methodiek van) de INS-normen van drie groepen van stoffen, te weten sporenmetalen, vluchtige 


verbindingen en stoffen met de mogelijkheid van doorvergiftiging. (‘Het project Integrale Normstelling 
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Stoffen’  GR 1995/07). Ten slotte heeft de Gezondheidsraad een advies uitgebracht over (onder andere) de 


normstelling voor zink (Zink GR 1997/34).


Een van de commentaren van de Gezondheidsraad op de methodiek gebruikt voor de afleiding van de 


normen was dat voor de zeer hydrofobe verbindingen de meeste experimentele bioconcentratiefactoren (dit 


is de verhouding tussen de concentratie van een stof in een organisme en in een milieucompartiment) 


onbetrouwbaar zijn (1995/07). Tevens wijst de Raad in een aantal adviezen op de onzekerheden in de 


gebruikte methodiek voor de normstelling (Aldenberg en Slob) en de aannames die daaraan ten grondslag 


liggen. Wat betreft doorvergiftiging, accumulatie van toxische stoffen in de voedselketen, heeft de 


Gezondheidsraad aangegeven dat de gebruikte INS-methode een pragmatische is die een eerste indicatie 


kan geven over het al dan niet optreden van doorvergiftiging, maar dat deze methode geen garantie kan 


geven voor de bescherming van hogere organismen (1993/04, 1995/07). Een ander terugkomend 


commentaarpunt van de Raad is de verschillen tussen laboratorium- en veldgegevens en het feit dat dit bij 


de afleiding van de INS-normen niet meegenomen is (1995/07).


Gebaseerd op deze adviezen heeft het RIVM voor de afleiding van normen voor PCB’s een nieuwe methode 


ontwikkeld die een aantal van deze kritieken ondervangt. Deze nieuwe methode is ontwikkeld en dit 


bijgevoegde rapport is opgesteld in samenwerking met een begeleidingscommissie van nationale experts op 


gebied van milieuchemie en toxicologie van PCB’s en dioxines zoals weergegeven op pagina 5 van het 


rapport.


Verschillen van de nieuwe methode, die voor PCB’s gebruikt is, met de klassieke INS-methode zijn onder 


andere:


• Er zijn verschillende doseringsmethoden geïncorporeerd


• er is een andere methode om doorvergiftiging in te schatten gebruikt, waarbij het gebruik van een 


mogelijk onzekere BCF-factor omzeild wordt,


• er is bij de onderbouwing van de MTR’s ook gebruik gemaakt van veldgegevens,


• er is voor de berekening van de MTR’s gebruik gemaakt van een probabilistisch model in plaats van de 


normaal in INS gebruikte methoden. Dit heeft als voordeel dat duidelijker zichtbaar gemaakt wordt 


waar de onzekerheden zitten.


De keuze van de PCB’s, die individueel genormeerd zijn, is gebaseerd op toxiciteit, voorkomen in het 


milieu en de sinds jaren gebruikte monitoring programma’s van Rijkswaterstaat. Omdat de non- en mono-


ortho PCB’s een vergelijkbaar werkingsmechanisme hebben en doorgaans in de vergelijkbare patronen in 


het milieu voorkomen is er ook een mengsel-MTR op basis van het voorkomen van PCB # 118 afgeleid, 


waarover een handreiking voor gebruik op pagina 51-52 is aangegeven.
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Ik zou van de Gezondheidsraad graag antwoord willen hebben op de volgende vragen:
1 Hoe beoordeelt de Raad deze nieuwe afleidingsmethode voor normen voor PCB’s? Graag ontvang ik 


uw mening over het gebruik van veldgegevens, de doorvergiftigingsmethodiek, de probabilistische 


modellering en de vaststelling van de mengsel-MTR.


2 Bij het gebruik van de probabilistische modellering is de MTR vastgesteld op de 5-de percentielwaarde 


van de probabilistische verdeling. Kan de Gezondheidsraad zich vinden in de argumentatie voor de 


keuze van 5% als beschermingsniveau voor ecosystemen? Is de Gezondheidsraad van mening dat met 


het invoeren van probabilistische technieken de onderbouwing en transparantie van de normstelling 


daadwerkelijk verbeterd wordt?


3 Hoe beoordeelt de Gezondheidsraad het normeren van de meest voorkomende individuele PCB’s en de 


mengsel-PCB#118?


4 Zou U aanbevelen om onderdelen van deze methode (dat wil zeggen het gebruik van veldgegevens, de 


doorvergiftigingsmethodiek en de probabilistische modellering) ook te gebruiken voor de afleiding van 


normen voor andere stoffen en zo ja, voor welke stofgroepen?


Gezien het feit dat de stuurgroep INS jaarlijks in december een aantal normen vaststelt, zou ik het op prijs 


stellen uw advies uiterlijk eind 2000 te ontvangen.


Hoogachtend,


De minister van Volkshuisvesting, Ruimtelijke Ordening 


en Milieubeheer,


JP Pronk
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BBijlage
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DBijlage


Schriftelijke reacties van de buitenlandse 
deskundigen


De commissie heeft de geraadpleegde, buitenlandse deskundigen de publicatie van Van 
Wezel et al. (Wez00) toegezonden en deze vergezeld doen gaan van een aantal vragen. 
In deze bijlage staan de vragen van de commissie en de reacties van de deskundigen 
vermeld. 
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Vragen van de commissie aan dr JP Giesy en dr G suter II


General question
What is your general opinion about the method? Are the underlying assumptions and 
simplifications reasonable and defendable and does the method offer environmental risk 
limits that adequately protect ecosystems?


More specific questions
1 Are the models for calculating toxic concentrations in the soil/sediment (see page 


2141) appropriate? For instance: there is no model with a BMF for aquatic preda-
tors. The model for fish eggs (model 3) does not include an egg to parent ratio, 
whereas the model for bird eggs (model 5) does.


2 Is it advisable or defendable to combine data from totally different animal species 
when calculating toxic concentrations in the soil/sediment? For example: the 
NOEClaboratory for PCB 77 of the mouse (see table 1 on page 2143) is transformed 
into a NOECsoil/sediment distribution of the mouse with model (4) on page 2141. The 
BMFL-value, which is needed to do the calculation, is derived from a probability 
distribution based on BMFL-values from mustelids (see table 4 on page 2145). The 
BSAFL-value of the prey of the mouse is derived from a probability distributions 
based on one BSAFL-value from (pooled) fish and two BSAFL-values from shell-
fish (see table 5 on page 2146).


3 Is it advisable to derive a mixture ERL for planar PCBs without taking into account 
dioxins and furans, which are thought to account for a (highly variable) part of AhR-
mediated toxicity in the Netherlands?


4 The authors of the paper have chosen to discard the internationally widely accepted 
TEF/TEQ concept for three reasons: I. The TEF/TEQ concept does not use any 
environmental chemical information for the derivation of the ERL; II. The TEF/
TEQ concept is partly based on in vitro data, whereas the authors prefer to use only 
in vivo data on endpoints that are directly relevant to population development, i.e. 
survival, growth and reproduction; III. TEF data are only defined for three groups of 
vertebrates: fish, birds and mammals. Can you agree with the authors’ choice?


5 Could the same method be used to derive environmental risk limits for other groups 
of chemicals as well?
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Reactie van dr JP Giesy en dr AL Blankenship


Dear Dr. van Dijk:


Attached you will find my review of the paper by van Wezl et al.  As you can see from my comments, we 


would not use this approach and would prefer the TEQ approach.  We feel that the proposed method, while 


not technically incorrect, has limitations that are greater than those of the TEQ approach.


We have sent you some hard copies of reprints.  I have also attached a PDF file to this email that gives our 


preferred method for such analyses.


JPGiesy


Attachment:


Prof. H. van Dijk


Scientific Secretary of the Committee on Environmental Risk limits for PCBs


Health Council of the Netherlands


P.O. Box 16053


NL 2500 BB


The Hague


The Netherlands


Dear Dr. van Dijk:


I and one of my colleagues, Dr. Alan L. Blankenship have reviewed the paper entitled “Environmental Risk 


Limits for Polychlorinated Biphenyls in the Netherlands:  Derivation with Probabilistic Food Chain 


Modeling”.  Both of us work in both the areas of PCBs in the environmental and their effects on wildlife and 


in the area of probabilistic risk assessment.


In general we do not think that the proposed method should be applied.  We would suggest an alternative 


approach, similar to either one which we have developed (Blankenship and Giesy, 2002) or that of 


Environment Canada ( , 1998) or the United States Environmental Protection Agency (USEPA, 1998), 


which uses the toxic equivalency approach to conduct risk assessments.  We have enclosed several papers 


on these methods.  While many of these approaches are based on a bottom-up analysis of risk, they can be 


adapted to derive ERLs.  If you would like to have additional information on these methods please contact 


me.  
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The method proposed by van Wezel, in our opinion, is a modification of the TEQ approach that is designed 


to be able to make assessments of the risk of PCBs with a minimum of data acquisition.  We understand the 


reason for developing the method and find no errors in the basic theory or application of the method.  We 


do, however, feel that there is a great deal of uncertainty introduced by the proposed method, that is not 


necessary.  In addition, the proposed method does not take into account the potential contribution of other 


residues in the environment that could contribute to the AhR-mediated mechanism of action that is 


considered to be the critical mechanism of action by the method of van Wezel et al.  In general, the proposed 


method, is a simplification of the TEQ approach suggested by Blankenship and Giesy (2002).  The methods 


employed to derive the final ERL for congener 118 is convoluted and based on a relatively small amount of 


data for each of the species-congener assemblages.


Specific Comments:


While we endorse the application of probabilistic methods, it is inappropriate to derive frequency 


distributions from one or two data points.  The proposed method makes assumption of the shape of the 


distributions that is unsubstantiated.  If the TEQ approach is used with corrections of individual congeners 


for relative potency factors and the inclusion of PCDD and PCDF in the data set a much better description 


of the cumulative frequency distribution can be obtained.  We would suggest this approach, rather than the 


approach where each of the individual PCB congeners was considered independently and scaling factors 


applied.  This results in a much more rigorous description of the cumulative frequency distribution.


One limitation of the method is that it assumes that the relative proportion of the 118 congener remains 


constant and it is well correlated with the total AhR-activity of the mixture to which organisms are exposed.  


The data presented in the paper indicates that this range could be approximately 25-fold for the congeners 


contributing to the AhR activity.  This may or may not be acceptable in making regulatory decisions.  This is 


a subjective choice.


In the derivation of the ERL, the endpoints considered NOELS, LOELs, and LC50 values.  These different 


metrics can not combined to derive a frequency distribution of effect.  It is impossible to know what effect 


this might have on the resulting ERLs, but we suspect that this would result in an increase (less protective) 


of the value.


The method seems to derive an ERL that is more appropriate for sediments than soils.


The application of BSAFs for sediment-dwelling invertebrates is appropriate, but should not be applied to 


higher trophic levels.  This was not done in the proposed method, but we caution that it is inappropriate to 


apply a TEQ approach to total TEQ concentrations in sediments.  Transfer of each congener needs to be 


estimated before the relative potency factor is applied to the concentration of each congener that would be 


predicted to occur in the tissues of organisms of interest.
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The proposed method seems overly obtuse and cumbersome.  It is very difficult to understand the methods 


applied.  To be accepted by a wide range of parties, the method must be transparent and easily 


understandable.  We were unable to understand the method from the description given in the manuscript.  


We were able to understand the derivation of the values after consulting the original report.


Answers to specific questions:


1 In general, the proposed method is scientifically defensible and appropriate.  The main purpose of the 


proposed method is to simplify what needs to be measured in the environment.  As we have indicated 


above, we feel that the model is obtuse and limited in applicability because of uncertainties and 


because of the limited data for each congener. First, it assumes that the system is at steady state.  This 


may or may not be a good assumption, but is of minimal concern.  The application of BSAF and BMF 


values should be separated.  It is appropriate to assign values to individual congeners and to multiply 


the appropriate factors together as was done in the proposed method.


2 No it is not advisable to do this.  For this reason, we suggest the TEQ approach and also recommend 


against mixing and matching different endpoints (NOEC, LOEC, LC50), different bioaccumulation 


factors (BMFs, BSAFs).  Rather, it would be much more streamlined and transparent to focus on the 


species most at risk and provide the fewest possible transfer steps between these species and the 


sediments or soils.


3 No, it is not advisable to derive an ERL for only PCBs without considering the PCDD/DF.


4 It is our opinion that the limitations of the TEF/TEQ approach can be dealt with and that the method is 


more transparent and more robust than the proposed methodology.


5 I do not think that the proposed approach should be extended to other classes or chemicals.  Instead 


relative potency methods similar to the TEF/TEQ approach should be considered for different 


mechanisms of action.


Sincerely,


John P. Giesy, Ph.D. and Alan L. Blankenship, Ph.D.


Enc: Reprints


Blankenship, A.L., and J.P. Giesy (2002).  Use of biomarkers of exposure and vertebrate tissue residues in 


the hazard characterization of PCBs at contaminated sites - application to birds and mammals, in 


“Environmental Analysis of Contaminated Sites”, G.I. Sunahara, A.Y. Renoux, C. Thellen, C.L. Gaudet 


(Eds.), John Wiley & Sons Inc., London.


Canadian Council of Ministers of the Environment (CCME) (1998). Canadian Tissue Residue Guidelines 


for Polychlorinated Biphenyls for the Protection of Wildlife Consumers of Biota. Prepared by the Guidelines 
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and Standards Division, Science Policy and Environmental Quality Branch, Environment Canada, Hull, 


Quebec.


US Environmental Protection Agency (USEPA) Region 9 Biological Technical Advisory Group (1998). Use 


of PCB congener and homologue analysis in ecological risk assessments.
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Reactie van dr G Suter II


Comments by Glenn Suter on


the Proposed Method for Deriving ERLs for PCBs Presented in van Wezel et al. 2000


December 30, 2001


The problem addressed by this paper is one of the most difficult in ecological risk assessment and 


management.  The solution proposed by the authors is consistent with the current state of science and 


practice in the field.  Given the data and knowledge available, the authors are to be commended on their 


work.  My comments address the questions sent to me by Dr. van Dijk, then address some issues of my own, 


and provide my recommendations.  These comments are mine, and do not necessarily represent the policies 


of the U.S. EPA.


General Question


The answer to the general question depends on ones interpretation of the phrase “adequately protect ecosys-


tems.”  Both the question and the paper refer to protecting ecosystems without defining what is meant by the 


phrase.  If it refers to protecting ecosystem properties such as rates of biogeochemical processes, species 


diversity, trophic status, etc., then the answer is yes, because those higher level properties are little influ-


enced by the sorts of effects seen in high trophic level organisms at most PCB contaminated sites.  However, 


if the goal is to protect properties of sensitive organisms such as survival, growth and reproduction of pis-


civorous birds, as suggested by the models and data used, then the answer is not so clear.  


Given the difficulty of defining ERLs for these congeners and mixtures, one must ask whether this is 


the best approach to managing the risks.  Might it not be better to define a set of highly sensitive and 


susceptible species, monitor the reproductive success and contaminant burdens of those species, and take 


action where effect are occurring?  I recognize that policy may not allow that option.  Therefore, having 


raised it as an alternative, I will proceed to discuss the paper as if ERLs were necessary.


Specific Questions


The specific questions are insightful and highlight some of the major weaknesses of the method.


1 The lack of a model for piscivorous fish is a potentially significant problem.  The clearest case of 


effects of dioxin-like chemicals on fish is that of the lake trout (Salvelinus namaycush) in the 


Laurentian Great Lakes.  This is a piscivorous salmonid which has experienced reproductive failure 


associated primarily with PCBs in adults and eggs.  I doubt that Eq. 2 would predict PCB levels in 


those fish.  I feel certain that Eq. 3 would not predict levels in their eggs, or the eggs of any non-


migratory fish (i.e., it might work if fish from a clean habitat spawn in a contaminated habitat).  The 
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cases of high observed concentrations in eggs are clearly related to maternal contamination, not 


exposure to ambient PCB as suggested by Eq. 3.


2 This question raises the combination of data for different species in one model as a problem.  I would 


rephrase the question in terms of the endpoint to be estimated.  That is, what is the endpoint species (or 


set of species), and in what sense is it (are they) represented by a mouse toxicity value, a mustelid 


biomagnification factor, and fish and bivalve prey?   If, for example, the endpoint is river otter 


fecundity, one would have to assign an extrapolation model to the mouse toxicity data to estimate otter 


toxicity which would include a large uncertainty.  The fish to otter data would be directly applicable, 


with some experimental uncertainty due to duration and conditions of the test.  The BSAF data are 


applicable to much of the otter’s diet, but would need to have uncertainty applied due to lab-to-field 


extrapolations, unrepresented dietary components, experimental error, etc.  This is the simplest case, 


but it raises the issue of incomplete accounting for uncertainty if distributions of model parameters are 


based simply on distributions of available data.  If the models are intended to represent entire taxa or 


communities, the interpretation of the data as estimators of the model parameters becomes more 


difficult.  However, that would seem to be necessary since the authors combined toxicity data for all 


taxa for PCB 77.


3 It would certainly make sense to develop an ERL for all AhR mediated chemicals.  However, a PCB 


ERL could be useful in the interim for those sites where the contribution of dioxins and furans is 


negligable.


4 I would favor the use of TEFs.  The limitation of TEFs to vertebrates is not a problem, since effects on 


invertebrates were not modeled and invertebrates and plants are not sensitive.  The use of in vitro data 


is not a problem if the degree of AhR induction determines the relative toxicity of congeners, a 


proposition that the authors seem to accept.  See, for example, p. 2150, third paragraph.  The obvious 


advantage is the ability to incorporate more congeners.


5 The same general approach could be used whenever persistent bioaccumulative toxicants are assessed.


Other Comments


As suggested above, I found it difficult to review the model because it was not clear what was being pre-


dicted.  Is it the NOEC for the fifth percentile species of an entire ecosystem?  If so, is it assumed that, 


except for PCBs 77 and 105, birds and mammals represent entire ecosystems?  If so, does the addition of 


aquatic species for PCB 77 make it a better estimator of the ecosystem effects or does it simply make the 


ERLs inconsistent?


In addition, it would be good to define the conceptual models underlying the mathematical models.  


For example, the most direct interpretation of the model implementations for aquatic organisms is that there 


is no dietary accumulation and for mammals and birds is that they feed on benthic organisms that are 


directly exposed to contaminated sediments or on earthworms.  However, they may mean to include other 


routes.  For example, they may assume that the BSAF include dietary bioaccumulation.  
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The authors do not indicate what their distributions are meant to represent, and the data combined into 


distributions make them hard to interpret.  Is it variance among species or among exposure conditions, or is 


it uncertainty, or maybe subjectivist degree of belief?


The prior three paragraphs address a common theme: without better specification of the goals one can 


not determine whether the models and their implementation are conceptually correct or verified by field 


data.  The authors are to be commended for comparing their model results to field data, but the cases are too 


few (one mammal and one bird) and ambiguous.  How do the concentrations causing reproductive effects in 


otters relate to those causing increased disease incidence?  It is certainly not reassuring that the sediment 


ERLs result in body burdens seven times that needed to apparently cause adverse effects in otters.  Perhaps 


they should not “focus on field studies from the Netherlands” (the mammalian case is not from the 


Netherlands any way).  The models should work in any PCB-contaminated temperate ecosystem and 


verification is much more convincing when there are multiple cases.  The authors could also break the 


models down and verify their ability to estimate body burdens, independent of the ability to predict effects 


of mixtures.


The use of statistical tests to determine whether to combine data in a distribution violates standard 


statistical inference.  Failure to reject the null hypothesis does not allow one to accept it.  For example, just 


because the small and highly inconsistent data sets do not allow the authors to prove that mammals are 


different from birds does not mean that they are the same.  To show that they are the same (i.e., are unlikely 


to differ by more than a prescribed amount), you must estimate beta.


The text refers to BMF data for birds when there is none in table 4.  In fact, there are only mustelid 


AhR mediated chemicals data


Recommendations


If I were performing this analysis, I would base it on the observation that birds are the most sensitive organ-


isms (p. 2149), that piscivorus birds are the most exposed to aquatic contaminants, and that birds that feed 


on soil invertebrates are the most exposed to terrestrial contaminants.  I would make the criterion apply to 


all  AhR mediated chemicals and use avian TEFs to normalize to your best avian toxicity data set for AhR 


mediated chemicals.  I would base the exposure model on the partitioning and uptake data that best repre-


sent the endpoint birds. This would, in my opinion, make the assessment clearer, simpler, and more defensi-


ble.  This approach would leave out the PCB congeners that do not have AhR mediated toxicity, but we do 


not have good information on those less toxic congeners in any case.


I realize that these recommendations constitute a fundamentally different approach than that taken by 


the authors, and that they may be unacceptable for either policy or technical reasons.  However, I feel that 


critical comments should be accompanied by a positive alternative.
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Vragen van de commissie aan dr F Gobas


General question


What is your general opinion about the method? Are the underlying assumptions and 
simplifications reasonable and defendable and does the method offer environmental risk 
limits that adequately protect ecosystems?


More specific questions


1 Is it advisable or defendable to combine data from totally different animal species 
when calculating toxic concentrations in the soil/sediment? For example: the 
NOEClaboratory for PCB 77 of the mouse (see table 1 on page 2143) is transformed 
into a NOECsoil/sediment of the mouse with model (4) on page 2141. The BMFL-
value, which is needed to do the calculation, is derived from a probability 
distribution based on BMFL-values from mustelids (see table 4 on page 2145). The 
BSAFL-value of the prey of the mouse is derived from a probability distributions 
based on one BSAFL-value from (pooled) fish and two BSAFL-values from 
shellfish (see table 5 on page 2146).


2 The sediment/soil-to-water partition coefficient (Koc) is hard to measure. Therefore, 
the authors replaced it by the ratio BCFL/BSAFL. Is this replacement advisable if 
BCF and BSAF values come from different studies and even from different animal 
species? Is biotransformation implicitly taken into account be using this ratio 
instead of the Koc (see page 2141 below the heading  ‘Calculation of toxic 
concentrations in soil/sediment’)?


3 The authors appear to assume independence among the variables EBR, BCFL, 
BMFL and BSAFL, when making the Monte Carlo analysis (see page 2142 below 
heading ‘Probabilistic modeling to account for variability’). Is this assumption 
reasonable?
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Reactie van dr F Gobas


In general, I think that is a useful and a defensible approach. Its strength is that it recognizes the 


relationships that exists between PCB concentrations in the various media.  It further makes use of empirical 


data for those substances for which the ERLs are developed. The uncertainty in the data are taking into 


account through Monte Carlo simulations. Also, variations in sensitivity among species are recognized in 


the approach and it makes use of all relevant toxicity data available. The downside of the method is that 


biomagnification and food-chain bioaccumulation are not well represented in the method (see question 2) 


and that inherent error to the approach itself (errors inherent to the model rather than the input parameters 


used) are not translated in some kind of conservancy or caution in the ERL numbers selected. Also, the use 


of the 5th percentile of data that include both effects and non-effects data does not translate in my view into 


a cautious approach.


Question 1


I would say that it is defendable to combine data for different animal species. It is the necessary outcome of 


choosing for an empirical approach. The way the data are combined is crucial to the outcome. I think that 


the authors have done a good job combining the various data sets and choosing good values for the BMFL 


and BSAFL for the aquatic environment. As for your specific example in the question, I think that the 


authors go too far extending the approach to soil. The inherent model that is used by the authors is an 


aquatic model, where chemicals generally partition between water, sediments and biota and magnify in the 


food-chain. These processes are well understood and in my view reasonably well captured by the authors. 


However, the same  processes are less well understood for terrestrial food-chains. In particular, organism-to-


soil accumulation factors (rather than organism-to-sediment) and the partitioning to air are not considered in 


this approach. In my view the approach is best applied to sediments, not soil.


Question 2


I have some reservations about how this BCFL/BSAFL is executed as it has a tendency to ignore food-chain 


accumulation in the food-chain. Figure 1 (left) shows the model the authors follow illustrated by a 


numerical example. In the example, the NOECW = 0.0001 and BCFL=10,000 and the BSAFL is 1. The 


BCFL is based on lab data, which does not involve dietary uptake, and only a few field data (for some lower 


trophic level organisms). Hence, the NOECfish = 10,000 * 0.0001 =  1 and following eq. 2, one arrives at a


NOEC-OC/NOEC-W = 10,000/1 = 10,000, which is indeed the OC-water partition coefficient.


However, in real food-chains the relationships are closer to that depicted in Figure 1 (right) where as a result 


of biomagnification, levels in the fish will be higher than those in the benthic organisms. So, assuming a 
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BMFL of 10 and given the same NOECOC of 1 one will get a NOECfish of 10, i.e. a ten times greater 


internal body burden than the no-effect body burden. To ensure that the NOECfish remains a 1, the 


NOECOC has to be 10 times lower than calculated using equation 2.


This effect is not captured in the BCFL and BSAFL. Over an entire aquatic food-chain the BMF can be 


between 10 to a 100. So, given a NOECOC of 1 one gets an upper trophic level fish body burden of 100, i.e. 


100 times greater than the no-effect concentration. To incorporate the food-chain biomagnification of PCB 


congeners in the calculations, one has to lower the NOECOC below what is calculated in equation 2 by the 


total amount of biomagnification that takes place in the food-chain:


NOEC-OC = NOEC-W x (BCFL / (BSAFL x BMFL))


I am not sure what is meant by taking metabolic transfromation into account. However, if the BSAFL and 


BCFL belonged to the same species, he ratio NOECOC/NOECW would not be independent on the 


metabolic transfromation rate. I think that the authors are referring to situations where the BSAFL would 


refer to a species unable to metabolize the PCBs while the fish, to which the BCF applies, would. In that 


case, I agree that the NOECOC/NOECW ratio includes the metabolic transfromation that occurs in the fish.


3 I think that this is reasonable as the data refer to independent observations.
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Vragen van de commissie aan dr EP Smith en dr DRJ Moore


General question


What is your general opinion about the method? Are the underlying assumptions and 
simplifications reasonable and defendable and does the method offer environmental risk 
limits that adequately protect ecosystems?


More specific questions


1 The authors appear to assume independence among the variables EBR, BCFL, 
BMFL and BSAFL. If this assumption is false, how does this influence the answers 
obtained by the Monte Carlo analysis? (see page 2142 below heading ‘Probabilistic 
modeling to account for variability’)


2 Is it advisable to fit a (log) normal probability distribution to data that have been 
extracted by simulation from several different probability distributions? (see page 
2142 below the heading ‘Deriving ERLs’)


3 Should variability and uncertainty be separated more clearly when deriving ERLs?
4 The sensitivity distributions used to derive the ERLs of individual PCBs have 


varying SDs (see table 6 on page 2147). A large SD means that animal species show 
considerable differences in their sensitivity to that congener, whereas a small SD 
means that all species are approximately equally sensitive. Doesn’t this conflict with 
the assumption of toxicity additivety, which is made when deriving the mixture 
ERL?
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Reactie van dr EP Smith


Comments on the method for estimating environmental risk levels for PCBs as described in the paper 


“Environmental risk limits for polychlorinated biphenyls in the Netherlands…” published in Environmental 


Toxicology and Chemistry 19(8): 2140-2153.


General


The approach that is used is fairly standard.  Define equations that model the mechanisms of interest, pick 


distributions for the parameters of interest then simulate outcomes.  Use the outcomes to define lower limits.  


The lower limits are usually assumed to be the maximum values to be tolerated.


While this approach is standard, there are a number of assumptions that need to be evaluated.  These include


Choice of method: Monte Carlo uncertainty analysis is the standard amongst a variety of approaches.  In this 


case it may not be necessary.  The authors produce log transformed estimates of ECoc.  If the log is applied 


to the equation describing the ECoc the result is a linearization of the model i.e.


Log(ECoc) = log(EDo) – log(Lm) – log(BMFL) – log(BSAFL)


If the quantities all follow lognormal distributions, the log of the quantities is normal.  These distributions 


may then be added together and Monte Carlo is not required.  This approach was suggested by W. Slob quite 


a while ago but does not seem to be used much.  The authors assume normal distributions several quantities 


rather than lognormal though.


Choice of distributions: the authors have used data from the literature to try to estimate these distributions.  


They also seem to run a small sensitivity analysis to check that the choices made are not overly influential 


(in the case of mammals).


Independence of parameters: Since parameters are treated as random in the models, the distribution and 


relationships between parameters is important.  A common assumption is that the parameters are 


independent.  This is often a critical assumption that is not checked or even discussed.  If the correlations are 


high, ignoring them will sometimes lead to large effects on the estimates of variance.  Since the variance is 


a critical factor in determining the percentiles, it is important to think about the correlation and evaluate its 


effect on the models.


Choice of parameter values for distributions.  The parameter values are often chosen based on the literature.  


This can be a severe limitation, especially when the data are limited.  On reading the paper I was confused 
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by how the quantities were actually selected for the distributions.  For example, the quantities selected for 


lipid % egg (table 2) for birds (Lb) is 7.7 with a standard deviation of 0.8.  In looking over the table, this 


appears to reflects data on one taxa from one study.  Other values in the table indicate considerable variation 


for example 8.2 to 9.9 for another taxa and 3.5-4.5 for the last one.  


This problem leads to a concern about modeling of between versus within variation.  It is not clear if the 


ERL that is produced is to be protective of all species.  I think that is what is implied but I did not see it 


directly stated in the paper.  If the purpose is protection of species then the variation with the species 


(between individuals from the same taxa) is not relevant.  What is relevant is the variation between species 


and this is what should go into the model.  With this approach the parameters that are species specific would 


be correlated and the correlation should be taken into account in the Monte Carlo.  The quantities that were 


used seem sometimes to be within species and sometimes between.  I see this as an error (or at least a major 


assumption) in the modeling process.  For example, if you consider the bird lipid %egg data in Table 2. there 


is considerable differences between taxa P. sinensis and L. argentatus.  Based on my experience the standard 


deviations that are used for the normal distributions seem too small.


Your specific questions


1 Independence – if the parameters are species specific then I think correlation is a considerable problem.  


It should be investigated.


2 Fitting the lognormal – if I understand what was done, artificial data were generated using normal 


distributions then the ratio formed.  The ratio will probably not have a normal distribution.  It is 


appropriate to fit a log normal to the resulting data if the ratio is skewed.  It looks like the authors check 


the fit (do more then just estimate parameters) so I think this is not a problem.  Given they have 1000 


simulated observations, I probably would have calculated the 5% percentile directly.  It is not clear if 


they do this or just use the value calculated from the normal distribution.


3 I think variability and uncertainty need to be better integrated into the model.  There is not a clear 


statement of what is uncertainty and what is variability.  For example, is variability the individual 


variation or taxa variation.  By the way, a statistical view is that variability is part of uncertainty.


4 I am not sure what the right answer is here.  I think the answer is that it does not matter but I am not 


sure what they actually do (have not been able to reproduce their numbers).  Scaling the quantities is a 


good thing to do if you are forming an overall index.  Another concern is whether you should add these 


quantities on the log scale or the original scale.  I would be inclined to add on the log scale.  It looks 


like that is what they did but it is not at all clear.  Is there a good reason to drop 153 from the analysis?  


I again don’t quite see what they are doing but I would do take a simple approach and compute 


standardized values for the log transformed data then sum these.  This approach puts the numbers on a 


log scale that may be a problem for some.  I also have a bit of a problem with combining these together 


unless they are correlated.
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Reactie van dr DRJ Moore


Dear Dr. van Dijk 


I finally had a chance to review the paper yesterday.  My responses to your questions are below. Please note 


that I did not read the extended report on which the van Wezel et al. paper was based. Thus, some of my 


concerns about lack of information about how certain methods were applied may have been addressed there. 


General Opinion 


I thought the methods employed to develop the ERLs were creative and generally well applied. Given the 


complexity of the methods and the many assumptions involved, however, I wonder whether the effort was 


worth it. The alternative would be to develop a TEQ benchmark, a relatively easy task because data and 


TEFs are available for many congeners, as well as 2,3,7,8-TCDD. TEQs are easily calculated for 


environmental samples and, unlike the mixture ERL developed here, can be applied to samples that differ in 


congener composition. TEFs are currently available for fish, birds and mammals (van den Berg et al. 1998 


paper done for WHO), so have the same applicability as ERLs. 


Specific Questions 


1 It seems highly unlikely that BCFL, BSAFL, BMFL and EBR are all completely independent of one 


another. However, the dependencies may not be all that strong. It is our experience that high BCF 


substances tend to have high BMFs because the former are generally less readily metabolized than are 


low BCF substances. However, there are plenty of exceptions to that rule of thumb (e.g., some high 


Kow PAHs are readily metabolized and hence have low BMFs). I would guess that EBR is not related 


to partitioning behaviour (like BCF) because it is a lipid:lipid ratio. More likely other factors are 


involved, such as ability of the substance to cross the placenta. So independence assumption of EBR to 


other three variables is likely reasonable. Nevertheless, I would recommend that the authors take two 


courses of action: (1) compare relationships between 4 variables for congeners that have appropriate 


data (likely to be limited), and (2) conduct "what if" analyses that explore the consequences of no, 


moderate and strong dependencies between variables (likely EBR can be ignored in these 


comparisons). 


2 I have no problem with fitting lognormal distributions to data that have been extrapolated by 


simulation from several different probability distributions. It is well known that when several variables 


are multiplied together that the product will have an underlying lognormal shape, even when the 


distributions on the input variables are not lognormal (or even right skewed). Similarly, when input 


variables are added together, the sum will have an underlying normal shape, even when the input 
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variables are not themselves normal. Many of the equations used in this paper had input variables that 


were combined via multiplication. 


3 For the purpose of deriving ERLs, I see no compelling reason that variability and uncertainty (a better 


term here would be "incertitude" because uncertainty includes both variability and incertitude) be 


separated. The two major reasons for separating variability and incertitude are: (i) to determine how 


confident we should be about the output distribution (the spread of the 2nd dimension bounds is an 


indication of how much incertitude exists about where the output distribution should be), and (ii) to 


identify whether research would be useful to reduce incertitude about particular variable distributions 


(i.e., if the environmental decision is clear even with the existing incertitude (e.g., benchmark is above 


upper bound distribution) then research is of little value). Neither of these two reasons appears to apply 


here. 


4 I see no reason why sensitivity distributions with different slopes some how invalidates the assumption 


of toxicity additivity. 


Cheers, 


Dwayne
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EBijlage


Verklarende woordenlijst


Ah-receptor
Aryl hydrocarbon receptor; receptor voor poly-aromatische 
koolwaterstofverbindingen; bevindt zich in het cytoplasma van cellen van 
gewervelde dieren. Is nauw betrokken bij de giftige werking van zowel 
planaire PCB’s als dioxines en furanen. Zie ook receptor.


BCFL
Op vet (lipiden) genormaliseerde bioconcentratiefactor; 
verdelingscoëfficiënt die, in een evenwichtssituatie, de verhouding weergeeft 
tussen de concentratie van een stof in het lichaamsvet van een dier en de 
concentratie van diezelfde stof in het omringende water.


BMFL
Op vet (lipiden) genormaliseerde biomagnificatiefactor; 
verdelingscoëfficiënt die, in een evenwichtssituatie, de verhouding weergeeft 
tussen de concentratie van een stof in het lichaamsvet van een roofdier en de 
concentratie van diezelfde stof in het lichaamsvet van zijn prooi. Het is een 
maat voor bioaccumulatie via de voedselketen.


BSAFL
Op vet (lipiden) en organisch koolstof genormaliseerde biota-bodem (biota-
to-soil) accumulatiefactor of, bij waterbodems, de biota-to-sediment 
accumulatiefactor; verdelingscoëfficiënt die, in een evenwichtssituatie, de 
verhouding weergeeft tussen de concentratie van een stof in het lichaamsvet 
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van een dier en de concentratie van diezelfde stof in de organische-stoffractie 
van de bodem of het sediment.


Concentratieadditie-model
Model volgens welk de concentraties van stoffen met eenzelfde 
werkingsmechanisme, gewogen naar hun relatieve giftigheid, worden 
opgeteld om te komen tot de totale giftigheid van een mengsel van die 
stoffen.


Congeneren
Stoffen met eenzelfde koolstofskelet, maar met een verschillende aantal 
chloor (of andere halogeen) atomen. Zie ook dibenzodioxinen, 
dibenzofuranen en polychloorbifenylen.


Dibenzodioxinen
Gechloreerde aromatische koolwaterstofverbindingen met de algemene 
structuurformule C12H8-nO2Cln, waarbij het aantal chlooratomen n kan 
variëren van 1 tot 8. Er zijn 75 verschillende verbindingen mogelijk, die men 
congeneren noemt. 


Dibenzofuranen
Gechloreerde aromatische koolwaterstofverbindingen met de algemene 
structuurformule C12H8-nOCln, waarbij het aantal chlooratomen n kan 
variëren van 1 tot 8. Er zijn 135 verschillende verbindingen mogelijk, die 
men congeneren noemt.


Dioxineachtige PCB’s
Planaire PCB’s (zie aldaar)


EBRL
Op vet (lipiden) genormaliseerde vogel-ei (egg-to-bird) ratio; 
verdelingscoëfficiënt die, in een evenwichtssituatie, de verhouding weergeeft 
tussen de concentratie van een stof in het lichaamsvet van de moedervogel en 
de concentratie van diezelfde stof in het vet in het ei (voornamelijk de 
dooier).


ECx (EDx)
Concentratie (dosis) van een stof waarbij x% van de in beschouwing 
genomen proeforganismen na een bepaalde blootstellingsduur een effect 
vertonen of waarbij de proeforganismen gemiddeld een effect van x% 
ondervinden.


Evenwichtspartitie
Verdeling van een stof over verschillende milieucompartimenten (bodem, 
water, lucht, organismen), waarbij de concentraties in de diverse 
milieucompartimenten in constante verhouding tot elkaar staan.
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Frequentieverdeling
De rangschikking van gegevens op een zodanige wijze dat zichtbaar wordt 
hoe vaak bepaalde waarden of waardeklassen voorkomen.


HCp (HC5)
‘Hazardous concentration’ (gevaarlijke blootstellingsconcentratie) voor p% 
(5%) van de soorten organismen. De waarde is gebaseerd op de p%(5%)-
percentiel van een species sensitivity distribution (SSD). Dit is een 
blootstellingsconcentratie van een stof in het milieu die geacht wordt (100-
p)% (95%) van de soorten organismen te beschermen. 


Kansverdeling
De theoretische frequentieverdeling (zie aldaar) als alle mogelijke elementen 
zijn waargenomen, dan wel een oneindig groot aantal waarnemingen is 
gedaan.


Koc
Op organisch-koolstofgehalte genormaliseerde verdelingscoëfficiënt die, in 
een evenwichtssituatie, de verhouding weergeeft tussen de concentratie van 
een stof in de organische-stoffractie van de bodem of het sediment en de 
concentratie van diezelfde stof in het poriewater of het oppervlaktewater.


Kolmogorov-Smirnov test
Statistische test waarmee kan worden bepaald hoe goed een waargenomen 
frequentieverdeling overeenkomt met een bepaalde kansverdeling 


LCx (LDx)
Concentratie (dosis) van een stof waarbij x% van de in beschouwing 
genomen testorganismen na een bepaalde blootstellingsduur dood is.


LOEC
Lowest-observed-effect-concentration; de laagste in een toxiciteitstest 
gebruikte blootstellingsconcentratie waarbij na een bepaalde 
blootstellingsduur een statistisch significant effect op het gekozen meetdoel 
is gevonden en waarbij de nulhypothese (‘er is geen effect’) dus is 
verworpen.


Lognormale verdeling
Asymmetrische kansverdeling, waaruit een normale verdeling ontstaat als 
van alle waarden de logaritme wordt genomen.


Mono-ortho-PCB’s
PCB’s met op één van vier de ortho-plaatsen een chlooratoom (zie figuur 1 
in paragraaf 1.1.)


Monte Carlo simulatie
Statistische techniek om een bepaalde grootheid en zijn kansverdeling te 
schatten door telkens opnieuw een set waarden te trekken voor de variabelen 
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waaruit die grootheid wordt berekend. De waarden voor de variabelen 
worden getrokken uit een theoretische, verwachte kansverdeling, of uit een 
geobserveerde frequentieverdeling. 


NOEC
No-observed-effect-concentration; de hoogste in een toxiciteittest gebruikte 
blootstellingsconcentratie waarbij na een bepaalde blootstellingsduur geen 
statistisch significant effect op het gekozen meetdoel is gevonden en waarbij 
de nulhypothese (‘er is geen effect’) dus niet is verworpen. 


Non-ortho-PCB’s
PCB’s zonder chlooratomen op de vier ortho-plaatsen (zie figuur 1 in 
paragraaf 1.1.)


Normale verdeling
De klassieke statistische, klokvormige, continue kansverdeling, die 
symmetrisch is en volledig gekarakteriseerd kan worden door twee 
parameters: het gemiddelde en de variantie. De normale verdeling wordt 
vaak waargenomen in situaties waarin vele onafhankelijke invloeden de 
waarde van een variabele bepalen. 


Partitiecoëfficiënt
Constante verhouding van de concentraties van een stof in twee 
compartimenten bij evenwicht 


PCB’s
Polychloorbifenylen (zie aldaar)


p%-Percentiel
Die meetwaarde waarvoor geldt dat p% van de gevonden meetwaarden 
kleiner is en (100-p)% groter.


Planaire PCB’s
Polychloorbifenylen waarvan de beide fenylringen ten opzichte van elkaar 
zo gemakkelijk draaibaar zijn, dat ze zonder veel energie-input in een 
gemeenschappelijk vlak kunnen liggen. De hiervoor benodigde energie 
neemt toe met de chloreringsgraad in de vier ortho-posities. Voor PCB’s met 
drie of vier ortho-chlooratomen is het bij kamertemperatuur vrijwel 
onmogelijk om zo’n vlakke configuratie aan te nemen, omdat er dan altijd 
twee chlooratomen aan verschillende ringen tegenover elkaar komen te 
liggen. Planaire PCB’s worden ook wel dioxineachtige PCB’s genoemd, 
omdat bij dioxinen de beide fenylringen altijd in hetzelfde vlak liggen, 
vanwege de dubbele zuurstofbrug tussen de beide ringen.


Polychloorbifenylen
Gechloreerde aromatische koolwaterstofverbindingen met de algemene 
structuurformule C12H10-nCln, waarbij het aantal chlooratomen n kan 
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variëren van 1 tot 10 (zie figuur 1 in paragraaf 1.1). Er zijn 209 verschillende 
verbindingen mogelijk, die men congeneren noemt.


Receptor
Bindingsplaats met hoge affiniteit voor een bepaalde toxische stof


Species sensitivity distribution
Kansverdeling van de gevoeligheid (uitgedrukt als NOEC, LC50, ECx, etc.) 
van soorten organismen voor een toxische stof.  


SSD
Species sensitivity distribution (zie aldaar)


TEF
Toxicity Equivalency Factor; factor die de toxische werkzaamheid van een 
stof relateert aan die van een referentiestof. Voor planaire PCB’s, 
dibenzodioxinen en dibenzofuranen wordt doorgaans 2,3,7,8-TCDD als 
referentiestof gebruikt, omdat dit de meest giftige stof is die volgens dit 
toxiciteitmechanisme werkt. 


TEQ
Toxicity Equivalent; bijdrage van een specifieke verbinding aan de toxiciteit 
van een mengsel van verwante verbindingen. Ze wordt becijferd door de 
concentratie van die verbinding te vermenigvuldigen met diens TEF-waarde.
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Abstract—Environmental risk limits (ERLs) for individual congeners of polychlorinated biphenyls (PCB 77, 105, 118, 126, 153,
156, 157, and 169) are derived. After lipid normalization, toxicity data for birds, mammals, and aquatic organisms were converted
to equivalent concentrations in soil or sediment organic carbon (OC). Accumulation in the food chain was taken into account.
Field-derived data on the environmental fate of PCBs, e.g., biomagnification factors and biota-to-sediment accumulation factors,
were used in the calculations. The variability in these data was incorporated by using probabilistic techniques. Parameters that are
difficult to measure for these hydrophobic compounds, such as the bioconcentration factor or the sediment/water partition coefficient,
were avoided where possible. Probability distributions for various species were combined per congener when statistically appropriate;
ERLs were based on the fifth percentile of these combined distributions. Congener patterns occurring in various sediments and
invertebrates in The Netherlands were used for determining a mixture ERL for non- and mono-ortho PCBs. The PCB 118 was
selected as a guiding congener. If the concentration of PCB 118 is less than 5 mg/kg OC, Dutch ecosystems are assumed to be
protected for effects of the whole mixture of non- and mono-ortho-substituted PCBs. Concentrations associated with adverse effects
in field studies were comparable to concentrations that would result if all congeners would be present at the ERL level.


Keywords—Polychlorinated biphenyls Environmental risk limit Probabilistic Food chain


INTRODUCTION


Polychlorinated biphenyls (PCBs) have been banned in in-
dustrialized countries since the 1980s but still enter the en-
vironment by leakage, recycling, transboundary influx via the
major rivers, and long-range atmospheric transport [1]. Rel-
atively high concentrations can still be encountered in sedi-
ments and soils as an inheritance of the past. The PCBs are
biomagnified in the food chain and are found in top predators
such as otters, seals, and fish-eating birds [2,3]. Many toxic
responses have been described for the planar dioxin-like PCBs
as well as for the nonplanar PCBs. The toxic responses include
hepatotoxicity, body weight loss, thymus atrophy, impairment
of immune responses, reproductive toxicity, disruption of the
endocrine system, alterations in vitamin A and thyroid hor-
mone metabolism, (developmental) neurotoxicity, teratogenic-
ity, and promotor activity in carcinogenesis [4–8]. The non-
ortho PCBs and, to a lesser extent, the mono-ortho PCBs are
thought to exert their toxicity via the cytosolic aryl hydro-
carbon receptor (AhR) [9,10]. The structure-dependent effects
of these congeners are believed to be concentration additive.
Multiple ortho-substituted PCBs and hydroxylated PCBs show
effects like reproductive toxicity, promotor activity, neurotox-
icity, effects on vitamin A metabolism, and alterations in thy-
roid hormone levels [5,11–13]. These latter effects probably
are not directly exerted via the AhR-mediated pathway. For
the non-ortho and mono-ortho-substituted PCB congeners
(such as, respectively, 77, 126, 169 and 105, 118, 156, 157),
much more toxicity data are available than for the multiple-
ortho-substituted congeners. Concerning information on en-
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vironmental fate (e.g., the n-octanol/water partition coefficient,
the aqueous solubility, the bioconcentration factor, and the
biomagnification factor) and on environmental concentrations
(e.g., in sediment), information is available on the congeners
that are included in routine monitoring programs. In The Neth-
erlands, these are congeners 18, 28, 44, 49, 52, 101, 118, 138,
153, 170, 180, and 187, which occur in relatively high con-
centrations and can be analyzed with high accuracy. Of these,
only PCB 118 is a planar AhR-binding congener.


For proper management of contaminated sediments and
soils, environmental risk limits (ERLs) are needed to evaluate
the possible risk of PCBs to the ecosystem. In The Netherlands,
ERLs are based on information concerning the ecotoxicology
and the environmental chemistry of substances. In The Neth-
erlands, ERLs have been derived for several compound classes,
including heavy and trace metals, several volatile compounds,
substances with a potential for secondary poisoning, chloro-
phenols, pesticides, polycyclic aromatic hydrocarbons, and an-
iline derivatives [14]. The purpose of the present work is to
derive ERLs for PCBs. These ERLs for PCB should protect
the ecosystem and are derived for sediments and soils. Sedi-
ments and soils are considered as the major sinks, and exposure
of any organism occurs via (pore) water and food from those
sinks. In addition, most monitoring activities for PCBs focus
on sediments and soils.


The ERLs are derived for those congeners that exert their
effects by binding to the AhR, and in addition for congener
153. It is recognized that not all the possible toxic responses
of PCBs are being considered. However, the lack of data on
these responses and on the additivity of these effects does not
justify an integral risk assessment. The individual congeners
77, 105, 118, 126, 156, 157, and 169 were selected. To account
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for the concentration addition of those congeners working via
the AhR, a mixture ERL was derived and expressed as the
concentration of PCB 118 that is routinely monitored. In ad-
dition, an ERL for PCB 153 was derived. This congener is
thought to represent other toxic mechanisms exerted by PCBs
that cannot adopt a planar configuration. Also for these mech-
anisms, concentration addition with other congeners is plau-
sible. Because of a lack of toxicological data for other con-
geners, however, no mixture toxicity could be taken into ac-
count for these effects.


Toxicity data were converted into an equivalent toxic con-
centration in the organic carbon of sediment/soil [15]. For the
compartments water and air, no ERLs were derived. Water and
air, in contrast to organic carbon, are not important primary
routes of exposure for highly hydrophobic compounds [16–
19] and levels in water and air are extremely low. Accumu-
lation via the food chain was taken into account. Data on
environmental fate of PCBs, such as biomagnification factors
and biota-to-sediment accumulation factors, were used in the
calculations. Probabilistic techniques were used to incorporate
the variation in the above-mentioned environmental fate data
in the ERLs.


METHODS


Data collection and selection


The ERLs were derived for congeners 77 (3,39,4,49-CB),
105 (2,3,39,4,49-CB), 118 (2,39,4,49,5-CB), 126 (3,39,4,49,5-
CB), 153 (2,29,4,49,5,59-CB), 156 (2,3,39,4,49,5-CB), 157
(2,3,39,4,49,59-CB), and 169 (3,39,4,49,5,59-CB). Data were
collected on the acute and chronic toxicity of these individual
PCB congeners to aquatic and terrestrial organisms, mammals,
and birds. Effects on growth, reproduction, and survival were
used in the derivation of ERLs. Data on adverse biochemical
or histopathological effects were not included in the derivation
of ERLs. No observed effect concentration values (NOEC),
but also other percentages of effect such as median effective
concentrations (EC50s), were included. We included different
dosing methods (diet studies, dosing per gavage or per injec-
tion). A toxicity study was considered reliable if it was in
agreement with internationally accepted guidelines such as the
Organization for Economic Cooperation and Development
(Paris, France) guidelines or with criteria developed at the
National Institute of Public Health and the Environment (Bil-
thoven, The Netherlands). Per compound, the most sensitive
toxicity test was selected for each species to form the basis to
derive the ERL.


Information about the lipid content of organisms was col-
lected to lipid normalize the toxicity data. Data were collected
on the environmental fate of the PCBs, i.e., data on the bio-
concentration factor (BCFL, the lipid normalized concentration
ratio between an organism and the surrounding water), the
biomagnification factor (BMFL, the lipid-normalized concen-
tration ratio between predator and prey), the biota-to-sediment/
soil accumulation factor (BSAFL, the lipid- and organic car-
bon-normalized concentration ratio between an organism and
sediment or soil), the organic carbon-normalized partition co-
efficient between sediment/water or soil/water (Koc), and the
partition coefficient between n-octanol and water (Kow).


Data sources


Sources used for the collection of data were the library of
the National Institute of Public Health and the Environment’s


(Bilthoven, The Netherlands), on-line databases containing
evaluated data ([20] available free through http://
www.epa.gov/ecotox [21–23]), and on-line bibliographic da-
tabases Biosist (Biosis, Philadelphia, PA, USA) and Toxline
and Chemical Abstracts (http://toxnet.nlm.nih.gov) as well as
literature searches of the open literature and reviews.


Calculation of toxic concentrations in the soil/sediment


The toxicity data of the different species were converted
to equivalent toxic concentrations in the organic carbon of
soils or sediments using the procedures described below.


Uptake of administered dose. For all studies with dosing
per injection or per single oral gavage, it was assumed that
100% of the administered dose was taken up. For diet studies
and multiple oral gavage studies for mammals, the effective
concentration in the organism (EDo, mg/kg) was estimated
using the following one-compartment bioaccumulation model
[6]:


A·R·Cf 2KtED 5 (1 2 e ) (1)o K


in which A is the assimilation efficiency (dimensionless), R is
the daily ration of food (kg/kg/d), and Cf is the concentration
of PCBs in the food (mg/kg). For studies with dosing via
multiple oral gavage, R·Cf was replaced by the daily gavage
concentration (mg/kg/d). K is the elimination rate (per day).
For mustelids, the secretion rate via the anal gland (0.0165/d
[5]) was added to K. Finally, t is the duration of the diet (days).
Values for K and A were taken from Leonards et al. [6].


Aquatic organisms. Toxicity data expressed as water con-
centrations (NOECw), were converted into equivalent (no) ef-
fect concentrations in the organic carbon fraction of the sed-
iment (NOECoc) by using the ratio BCFL/BSAFL, i.e.,


BCFlNOEC 5 NOEC (2)oc w BSAFl


By using BCFL/BSAFL rather than the sediment/soil-to-water
partition coefficient (Koc), biotransformation of the compound
is implicitly taken into account.


Aquatic toxicity data obtained in fish egg injection studies
(LD50o, concentration injected in the fish eggs exerting 50%
effect) were converted to an equivalent toxic concentration in
the organic carbon (LC50oc) by


LD50oLC50 5 (3)oc L ·BSAFf L


where Lf stands for the lipid fraction in the fish eggs.
Mammals. The effect concentration in the mammal (EDo)


was lipid normalized with help of the lipid content of the
mammal, Lm, and a one-level food chain was assumed for
calculating the effect concentration in the organic carbon
(ECoc) as


EDoEC 5 (4)oc L ·BMF · BSAFm L L


Birds. Almost all data on toxicity of PCBs to birds were
obtained in studies with dosing by egg injection. The dose in
the egg (ED50egg) was first lipid normalized using the lipid
content of the bird egg (Lb). Then a correction for the transfer
of PCBs from the parent bird to the egg was applied (EBR;
the concentration ratio between the egg and the parent on a
lipid weight basis). In this way, a lipid-normalized concentra-
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tion in the parent was obtained. Then, a one-level food chain
was assumed:


ED50egg
EC50 5 (5)oc L ·EBR·BMF ·BSAFb L L


Probabilistic modeling to account for variability


Considerable variability in the literature data on the param-
eters as used in equations 2 through 5 (Lfish egg, Lbird egg, Lm,
EBR, BCFL, BMFL, and BSAFL) was encountered because of
intra- and interspecies differences, sediment differences, use
of different test methods, etc. The variability in these data can
be included in the calculations using probabilistic modeling.


Distributions were fitted to the literature data of the men-
tioned parameters using the software package Crystal Ball 4.0
(Decisioneering, Denver, CO, USA). These distributions, in-
stead of discrete values, were used as input to the calculations.
For the parameters BCFL, BMFL, and BSAFL, whether there
were significant differences among congeners was tested by
single-factor analysis of variance (a , 0.05) or by a two-
sample t test assuming equal variances. If there were statis-
tically significant differences among congeners, these fits were
performed per congener.


The calculations using equations 2, 3, 4, or 5 were then
performed; the distributions for the different parameters used
in the equations were sampled with a Latin hypercube sam-
pling. Each calculation was performed 1,000 times. This re-
sulted in probability distributions of the equivalent toxic con-
centration in the organic carbon of soil/sediment for each orig-
inal toxicity value. In this way, all types of toxicity studies
could be readily compared as all data were expressed in the
same concentration axis (in organic carbon) and integrated into
one ERL.


Deriving ERLs


ERLs for individual congeners. From each individual prob-
ability distribution of the equivalent toxic concentration in the
organic carbon, 1,000 data points were extracted. All data were
combined per congener, and new distributions were fitted to
the combined data. These were normal distributions based on
the log-transformed data. Combined distributions were fitted
for all toxicity data together or only for the data on birds and
mammals. The goodness of fit of the distributions to all data
or to all mammal and bird data was tested by the Kolgomorov–
Smirnov test. If the s-value was less than 0.1, the distribution
was judged to be an acceptable basis for the ERL. Otherwise,
the most sensitive probability distribution was chosen as the
basis for the ERL.


The ERL values reported are the fifth percentiles of the
selected distributions, back transformed into mg/kg OC.


Mixture ERL. The mixture ERL is supposed to be protective
for the mixture of AhR-binding PCBs that were considered in
this study (i.e., congeners 77, 105, 118, 126, 156, 157, and
169). The mixture ERL aims to protect ecosystems from these
planar congeners. It was expressed on the basis of PCB 118
since this planar congener is monitored routinely. The fraction
of the toxicity of the mixture of planar PCBs that is explained
by PCB 118 was calculated, and the ERL for the single con-
gener PCB 118 was multiplied by this fraction to yield the
mixture ERL.


For calculating the fraction of the toxicity explained by
PCB 118, both information on the relative concentrations of
the congeners and information on the relative potency is need-


ed. For deriving the mixture ERL, the congener pattern of
planar PCBs in The Netherlands was used. The concentration
of each individual AhR-binding PCB was expressed as a per-
centage of the summed concentration of planar PCBs. The
distributions forming the basis for the ERL of the individual
congeners were used to scale the toxicological importance of
the congeners. Means were used instead of ERLs (fifth per-
centiles) since means are not influenced by the dispersion (as,
e.g., measured by standard deviation) in the distributions.


RESULTS


Toxicity data


The toxicity data used to calculate the ERL values are listed
in Table 1. For an extensive overview of all the toxicity data
collected, we refer to the underlying report [24].


Lipid content of the different species


The BCFL, BSAFL, and BMFL data are expressed on a lipid
basis, while toxicity data (except for L[E]C50s) are expressed
on a wet weight basis. So toxicity data must be lipid normalized
before converting them into equivalent toxic concentrations in
the organic carbon (equations 3–5). Lipid content varies be-
tween species but also within a species depending on the sea-
son, reproductive phase, food availability, etc. [25]. In addi-
tion, the lipid extraction method used influences the amount
of lipids found [26]. Table 2 shows extractable lipid contents
in various species and their eggs and the variability therein.


For the lipid content of fish eggs, a normal distribution with
a mean of 10.1 and a standard deviation of 0.2% was used in
the calculations [27]. For lipid content of bird eggs, a normal
distribution with a mean of 7.7 and a standard deviation of
0.8% was used [28]. These values are consistent with the val-
ues reported in Table 2. Concerning the lipid content of mam-
mals, two alternative distributions were considered. First, a
normal distribution with a mean of 9.4 and a standard deviation
of 7.7%, based on a compilation of literature data on labo-
ratory-raised test organisms [29], was used. This value is high
compared to the range of lipid contents observed in mammals
taken from the field (Table 2). The laboratory-raised organisms
as used in toxicity studies are generally well fed and do not
have much movement, so they can be assumed to have a higher
lipid content than free-ranging organisms. Second, a uniform
distribution of the lipid content between 2 and 30% was used.
These two alternatives were included to check the importance
of the mammal lipid content; the variability in the literature
data is high, so uncertainty in the distribution assumed is a
consequence.


The PCB concentrations in bird eggs are translated to con-
centrations in the parent birds by assuming an egg-to-parent
ratio of a mean of 0.60 with a standard deviation of 0.11 on
a lipid basis. This value is derived from a field study on herring
gulls [28]; no significant differences between homologue
groups of PCBs were reported in that study. Few data on egg-
to-parent bird ratios are available for PCBs (see also [30,31]).
However, the absence of an influence of the substitution pattern
on the partitioning between parent and egg lipids implies that
the PCBs partition nonselectively between the various lipid
pools in the avian body. The cited value of 0.60 is also assumed
to be applicable to other bird species [31].


Data on environmental fate


Bioconcentration. Data on bioconcentration for fish, mol-
lusks, and crustaceans derived from laboratory studies and
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Table 2. Extractable lipid content in various species and their eggs
as percentage of wet weight


Species


Lipid %
whole body,
mean 6 SD


Lipid % egg,
mean 6 SD Ref.


Birds
Larus argentatus
Larus argentatus
Aythya fuligula
Podiceps cristatus
Ardea cinerea


10.3 6 2.2


3.6 6 0.7
4.2 6 0.5
2.7 6 1.5


7.7 6 0.8
8.2–9.9


[28]
[75]
[76]
[76]
[76]


Phalacrocorax carbo sinensis
Phalacrocorax carbo sinensis


Birds
Altricials
Semialtricials
Semiprecocials


3.5 6 0.5


8.9 6 9.0
3.5–4.5


5.9 6 1.5
6.3 6 0.7
9.5 6 2.3


[76]
[77]
[29]
[78]
[78]
[78]


Precocials
Mammals


Martes martes
(muscular tissue)


Stoat (liver)


3.4 6 1.8


4.1 6 0.7


10.3 6 1.4 [78]


[79]


[80]
Weasel (liver)
Polecat (liver)
Red vole
Wood mouse
Common vole


3.2 6 0.6
5.4 6 2.0
2.9 6 0.5


4.6
2.7


[80]
[80]
[80]
[80]
[80]


Shrew
Common hare


Mammals
Fish


Silver bass
Smallmouth bass
Walleye


2.7
0.95


9.4 6 7.7


5.5
11.4


10.1 6 0.2


[80]
[80]
[29]


[75]
[75]
[27]


field studies were reviewed (Table 3). In Figure 1, lipid-nor-
malized BCFL values from laboratory or field studies were
related to log Kow values (data from [32]). For the congeners
considered, there was a significant relationship between BCFL


and log Kow (F . Fcritical, p 5 0.01, r2 5 0.63). Data points
were within the range where, according to the literature, lin-
earity is no longer observed [33–37]. In addition, standard
deviations for the individual congeners were rather high (Fig.
1). For PCB 153, no significant differences were observed in
BCFL values derived from laboratory or field studies (t test).
Therefore, laboratory and field data were combined for fitting
distributions. The available lipid-based BCFL data did not dif-
fer significantly between congeners (analysis of variance, a ,
0.05) both for laboratory data only and for the combination
of laboratory and field data. Therefore, the log-transformed
laboratory and field BCFL data for fish and mollusks were
combined for all congeners.


Biomagnification. Data on biomagnification can be found
in Table 4. All available laboratory studies concerned fish
species. Field studies concentrated on biomagnification in
mammals and birds. In Figure 2, the BMFL values for the
different congeners are depicted for both the laboratory and
field studies. Significant differences between the congeners
were observed for the field-based BMFLs. For birds, less data
were found than for mammals. The largest number of BMF
data available was for PCB 153. No significant differences
between the BMFL for birds or mammals were observed for
this congener. For each congener, the probability distributions
for BMFL were fitted to the data, combining data for birds and
mammals. The distributions were log normal and based on the
field data.
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Table 3. Overview of available literature data on bioconcentration factors for selected PCB congenersa


PCB


Laboratory studies


Organism


log
BCFL,


l.w. Ref.


Laboratory studies, crustaceans


Organism


log
BCF,


wet wt Ref.


Field studies


Organism


log
BCFL,


l.w. Ref.


77 Dreissena polymorpha
Brachydanio rerio
Poecilia reticulata


6.63
6.89
5.92
6.11


[81]
[82]
[83]
[85]


Daphnia magna


Hyalella azteca


4.12
4.04
3.54
3.58
3.38
3.41


[60]
[60]
[84]
[84]
[84]
[84]


105


118


126


Brachydanio rerio
Gadus morhua


Brachydanio rerio


6.53
6.72


7.34


[86]
[86]


[82]


Daphnia magna 3.84
4.42


[60]
[60]


Mytilus edulis 7.20
7.11
6.70
6.60


[21]
[21]
[21]
[21]


153 Crassostrea virginica
Dreissena polymorpha


Mytilus edulis
Strophitus rugosus


6.64
7.71
6.58
7.66
5.72


[61]
[81]
[81]
[89]
[91]


Selenastrum capricornutum
Daphnia magna


Mysis relicta
Potoporeia hoyi


4.48
4.11
4.16
5.64
5.00


[87]
[60]
[60]
[90]
[90]


Platichtus flesus


6.82
7.62
7.85


[88]
[88]
[88]


Brachydanio rerio
Cottus bairdi
Cyprinodon variegatus
Oncorhynchus mykiss


7.18
5.99
6.65
6.20


[82]
[91]
[92]
[93]


Pimephales promelas 7.23
7.23
6.18
7.11


[94]
[94]
[94]
[94]


Poecilia reticulata 6.78
7.00
6.15


[95]
[83]
[96]


169 Brachydanio rerio


6.78
6.36
7.51


[95]
[85]
[82]


a BCF 5 bioconcentration factor; BCFL 5 lipid-normalized bioconcentration factor; l.w. 5 lipid weight.


Fig. 1. The bioconcentration factor (BCFL) (6 SD) of selected po-
lychlorinated biphenyls (PCBs) for fish and mollusks related to the
log Kow. m, data from laboratory studies; V, data from field studies.


Biota-to-sediment accumulation. Data on biota-to-sediment
accumulation (BSAFL) are listed in Table 5. Most laboratory
studies used the bivalve Macoma nasuta. For PCB 153, BSAFL


data were found for other species as well; these did not differ
significantly from the Macoma data. For BSAFL values derived
from field studies, data for various species were found. No
clear relationship was observed between type of species and
BSAFL values. For biota-to-soil accumulation, few data were
found, and these did not seem to deviate much from the sed-
iment data.


The BSAFL values derived from field studies were higher
than those from studies conducted in the laboratory (Fig. 3).
There were significant differences between the congeners for
the field data. Normal distributions were fitted to the field-
derived BSAFL data for each congener. For congeners 126 and
169, no standard deviation could be determined because of a
lack of data. For these congeners, the standard deviation was
estimated on the basis of the variation in the data for other
congeners, as described by Luttik and Aldenberg [38]. For
several congeners (especially 153 and 169), a significant part
of the left tail fell below zero in the normal distribution. This
resulted in an unrealistically high probability density at and
near zero. Therefore, as an alternative, a log-normal distri-
bution was fitted to the data and was included in the calcu-
lations (equations 2–5).


Environmental risk limits for individual PCB congeners in
organic carbon


Probability distributions of effect concentrations in or-
ganic carbon. For each individual congener, probability dis-
tributions were calculated for concentrations in the organic
carbon associated with adverse effects on survival, growth, or
reproduction. Examples are given in Figure 4 for PCB 126
and in Figure 5 for PCB 169. It can be seen that probability
distributions for different species sometimes overlapped (PCB
169, Fig. 5), indicating a lack of differences in sensitivity
among species. For other congeners (see Fig. 4 for PCB 126),
sensitivity differences between the species were more distinct.
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Table 4. Overview of available literature data on biomagnification factors for selected polychlorinated biphenyl (PCB) congeners


PCB


Laboratory studies


Organism
BMFL’


a


lipid/lipid Ref.


Field studies


Organism
BMFL’


lipid/lipid Ref.


77 Oncorhynchus kisutch 4.2 [97] Fish to otter
Fish diet to otter
Mammal/amphibians to weasel
Mammal/amphibians to stoat
Mammal/amphibians to polecat


2.5
1.4


17
6
4


[98]
[2]


[80]
[80]
[80]


105 Fish to otter
Fish diet to otter
Mammal/amphibians to weasel
Mammal/amphibians to stoat
Mammal/amphibians to polecat


7.9
12
10
38
31


[98]
[2]


[80]
[80]
[80]


118 Oncorhynchus mykiss 6.00 [82] Fish to otter
Fish diet to otter
Mammal/amphibians to weasel
Mammal/amphibians to stoat
Mammal/amphibians to polecat


35
15


7
25
20


[98]
[2]


[80]
[80]
[80]


126 Gasterosteus aculeatus 4.94 [99] Fish to otter
Fish diet to otter
Mammal/amphibians to weasel
Mammal/amphibians to stoat
Mammal/amphibians to polecat


130
70
20


112
31


[98]
[2]


[80]
[80]
[80]


153 Gasterosteus aculeatus
Oncorhynchus kisutch
Poecilia reticulata


Oncorhynchus mykiss


12.0
9.2


46.5
22.5
16.0


[99]
[97]


[100]
[100]


[82]


Fish to otter
Fish diet to otter
Mammal/amphibians to weasel
Mammal/amphibians to stoat
Mammal/amphibians to polecat


28
15


5
26


180


[98]
[2]


[80]
[80]
[80]


156 Fish to otter
Fish diet to otter
Mammal/amphibians to weasel
Mammal/amphibians to stoat
Mammal/amphibians to polecat


37
30


7
37
64


[98]
[2]


[80]
[80]
[80]


157 Fish to otter
Fish diet to otter
Mammal/amphibians to weasel
Mammal/amphibians to stoat
Mammal/amphibians to polecat


84
19


3
22
58


[98]
[2]


[80]
[80]
[80]


169 Gasterosteus aculeatus 4.65 [99] Fish to otter
Fish diet to otter


108
348


[98]
[2]


a BMFL 5 lipid-normalized biomagnification factor.


Fig. 2. Biomagnification factors (BMFs) (6 SD) of selected poly-
chlorinated biphenyls (PCBs). m, data from laboratory studies on fish
species; V, data from field studies on mammals and birds.


It was found for congener 77 that using either a normal or
a uniform distribution for the parameter Lm in the calculations
yielded comparable results (data not shown). In addition, it
was found for PCB 77, 153, and 169 that using a normal or
a log-normal distribution for the parameter BSAFL did not lead


to different results (data not shown). Apparently, the calculated
probability densities are not sensitive to parameters that are
uncertain. In further calculations for all congeners, normal
distributions for BSAFL and lipid content were used. For all
congeners for which toxicity data on aquatic organisms were
available (77, 105, 126), mammals and especially birds ap-
peared more sensitive than aquatic species (see Fig. 4 for PCB
126).


Contribution of individual parameters to the overall var-
iance. An analysis was conducted to determine the relative
contribution to the variance by the various underlying param-
eters, as used in equations 2 through 5. For the conversion of
aquatic toxicity data into equivalent effect concentrations in
OC (equation 2), the BCFL was most important. For the fish
egg injection studies (equation 3), the BSAFL contributed most
to the variance. For the transformation of mammal toxicity
studies into effect concentrations in OC (equation 4), all the
parameters used (Lm, BMFL, and BSAFL) contributed to the
variance. The importance of the various parameters varied by
congener. For equation 5 used for the bird toxicity studies,
BMFL and BSAFL were most important for the resulting var-
iance.


Derivation of ERLs. As a result of the Kolgomorov–Smir-
nov test (see Methods), the ERLs for all individual congeners
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Table 5. Overview of available literature data on biota-to-sediment/soil accumulation factors for selected PCB congeners


PCB


Laboratory studies


Organism


BSAFL,a


lipid/organic
carbon Ref.


Field studies


Organism


BSAFL,
lipid/organic


carbon Ref.


In sediment
77 Dreissena polymorpha


Pseudanodonta complanata
Pooled fish


3.32
3.21
1.10


[80]
[80]


[101]
105 Macoma nasuta 1.63


2.87
3.85
0.22
0.39


[101]
[101]
[101]
[102]
[102]


Dreissena polymorpha
Pseudanodonta complanata
Pooled fish


5.09
4.56
5.50


[80]
[80]


[101]


118 Macoma nasuta 2.02
3.28
4.74
0.73
0.54


[101]
[101]
[101]
[102]
[102]


Anodonta cygnea
Pseudanodonta complanata
Dreissena polymorpha
Pseudanodonta complanata
Mercenaria mercenaria
Yoldia limatula


3.80
0.51
7.02
3.55
1.32
4.26


[103]
[103]


[80]
[80]


[104]
[104]


Anguila anguila


Abramis brama


5.73
4.57
4.88
5.88
5.47
4.00


[104]
[103]
[103]
[103]
[103]
[103]


Esox lucius


Rutilus rutilus


Pooled fish


5.06
4.75
4.71
6.63
1.75
7.00
7.10


[103]
[103]
[103]
[103]
[103]
[103]
[101]


126


153 Macoma nasuta 1.57
2.66
4.05
0.71


[101]
[101]
[101]
[102]


Dreissena polymorpha
Pooled fish
Anodonta cygnea
Pseudanodonta complanata
Dreissena polymorpha


4.17
5.70
6.75
0.78
4.95
0.003


[80]
[101]
[103]
[103]
[105]


[80]


Ictalurus nebulosus


0.40
1.75
0.23
0.93
0.76


[102]
[89]


[106]
[106]
[106]


Pseudanodonta complanata
Mercenaria mercenaria
Yoldia limatula


Anguila anguila


6.36
1.49
5.10
8.25


14.34


[80]
[104]
[104]
[104]
[105]


5.94 [106]


Abramis brama


5.97
5.87
7.69
9.23
5.38


[103]
[103]
[103]
[103]
[103]


Esox lucius


Rutilus rutilus


Pooled fish


4.20
3.92
6.43


10.08
2.69


11.33
10.00


[103]
[103]
[103]
[103]
[103]
[103]
[101]


156


157


169


Macoma nasuta 0.61
0.16


[102]
[102]


Dreissena polymorpha
Pseudanodonta complanata
Pooled fish
Dreissena polymorpha
Pseudanodonta complanata
Pooled fish
Pooled fish


5.00
3.22
6.10


20.00
10.35


3.00
2.50


[80]
[80]


[101]
[80]
[80]


[101]
[101]


In soil
118
153
156


Eisenia andrei
Eisenia andrei
Eisenia andrei


4.3
4.1
3.9


[17]
[17]
[17]


a BSAFL 5 lipid-normalized biota-to-sediment/soil accumulation factor.
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Fig. 3. Biota-to-sediment accumulation factors BSAFs (6 SD) of
selected polychlorinated biphenyls (PCBs). m, data from laboratory
studies; V, data from field studies. Fig. 5. Probability distributions of organic carbon concentrations (OC)


in sediment or soil associated with critical levels of polychlorinated
biphenyl (PCB) 169 in different species. On the x-axis, the logarithm
of the equivalent adverse effect concentration (in mg/kg OC) is given;
on the y-axis, the probability is given that this concentration has a
certain value.


Table 6. The environmental risk limits (ERL) (fifth percentile, in mg/
kg organic carbon [OC]) for each polychlorinated biphenyl (PBC)


congener and the mean 6 SD of the underlying distribution


PCB
ERL


(mg/kg OC)


Mean 6 SD of
log-transformed


data Based upon


77
105
118
126
153
156
157
169


7.2
26
25
0.042


151
55
32
0.83


4.04 6 1.93
1.87 6 0.28
2.57 6 0.72
0.07 6 0.88
3.86 6 1.03
2.87 6 0.69
3.00 6 0.92
0.98 6 0.65


All toxicity data
Most sensitive toxicity value
All mammal and bird data
All mammal and bird data
All mammal and bird data
All mammal and bird data
All mammal and bird data
All mammal and bird data


Fig. 4. Probability distributions of organic carbon concentrations (OC)
in sediment or soil associated with critical levels of polychlorinated
biphenyl (PCB) 126 in different species. On the x-axis, the logarithm
of the equivalent adverse effect concentration (in mg/kg organic car-
bon) is given; on the y-axis, the probability is given that this con-
centration has a certain value.


were based on a distribution of all mammal and bird data
combined. One exception was congener 77, where a combined
distribution based on all toxicity data showed a good fit. An-
other exception was congener 105, for which neither of the
combined distributions showed a good fit. The ERL for con-
gener 105 was calculated from the most sensitive probability
distribution based on a single toxicity value. The ERLs and
the statistics of the underlying distributions are presented in
Table 6.


Environmental risk limit for the mixture of planar PCBs


Congener pattern of planar PCBs in The Netherlands. The
congener pattern provides the contribution of a specific con-
gener to the total concentration of planar PCBs. Both the con-
gener pattern and the toxicological potency of each congener
determine the toxicity of the mixture of AhR-binding PCBs.


The PCB patterns normalized to PCB 153 in sediments from
different areas in The Netherlands are given in Figure 6. The
most toxic congeners, 126 and 169, occur at the lowest con-
centrations (103–104 times less than PCB 153). There is less
than a sevenfold difference in 153-normalized concentrations
between different locations (except for congener 180, for
which 153-normalized concentrations differ up to 23-fold).


Non- or mono-ortho PCBs occur in low concentrations and
are rarely measured. Only four datasets on planar PCB in
sediment were available for The Netherlands. More informa-
tion, and from different locations, was available on concen-


trations in organisms low in the food chain. Congener patterns
in arthropods and mollusks should reflect those in the sediment
because of their low metabolic capacity [39]. When congener
patterns in sediments, arthropods, and mollusks from various
Dutch locations were compared (Fig. 7), patterns were highly
similar and consistent.


Deriving the mixture ERL. The mixture ERL addresses the
toxicity of the mixture of congeners 77, 105, 118, 126, 156,
167, and 169. To derive this mixture ERL, the data depicted
in Figure 6 were averaged and expressed as percentage of the
summed concentration of AhR-binding PCBs (second column
in Table 7). To scale the toxicological importance of each
congener, the mean of the distribution that was the basis for
the ERL (see Table 6) was back-transformed (third column in
Table 7). The fractions was divided by the scaling factor of
that specific congener (fourth column in Table 7). The ERL
for the single congener 118 (25 mg/kg OC, Table 6) was then
multiplied by the fraction of the total toxicity explained by
118 (0.21), yielding the mixture ERL. The mixture ERL for
118 of 5 mg/kg OC aims to protect the ecosystem for the total
mixture of planar PCB congeners.


It should be noted that, at a specific location, the congener
pattern of planar PCBs may deviate from the congener pattern
used here. A mixture ERL for that specific situation can then
be calculated in a similar way as described here.
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Fig. 6. Polychlorinated biphenyl (PCB) patterns in various Dutch
fresh-water sediments, normalized to PCB 153. Data are from Hol-
landsch Diep and Bieschbosch (first two bars, B. van Hattum, un-
published data), Zandmeer (third bar, P. Leonards, unpublished data),
and Ketelmeer (fourth bar, [53,54]).


Table 7. Information used to derive the mixture environmental risk
limits (ERLs) expressed as concentration of polychlorinated


biphenyl 118


PCB


(A)
Fraction in


pattern
(% of sum)


(B)
Scaling
factors


(A/B)
(% of sum)


Mixture ERL
(mg/kg
organic
carbon)


77
105
118
126
156
157
169


4.73
21.4
56.2


0.28
15.0


2.29
0.057


11,000
74


370
1.2


740
1,000


9.5


0.06
41
21
34
2.8
0.32
0.85


5


Fig. 7. Polychlorinated biphenyl (PCB) patterns in Dutch sediments,
arthropods/plankton, and mollusks, normalized to PCB 153. m, sed-
iment; □, Arthropoda; hatched bar, Mollusca. Data for sediment are
from Figure 6; data for arthropods are from [2] and Reinhold et al.
(unpublished data) and are measured in lake ‘Zandmeer’ and the Bies-
bosch. Data for the mollusks are from [55] and [2] and are measured
in the rivers Rhine and Meuse and in the lakes Ijsselmeer and Zand-
meer.


DISCUSSION


Methods for including the risk for secondary poisoning


In the present study, toxicity data were transformed into
equivalent toxic concentrations in the organic carbon of sed-
iment or soil using bioconcentration factors, biota-to-sediment
concentration factors, and biomagnification factors. This al-
lowed data from different types of studies to be readily com-
pared and integrated into one ERL. Parameters such as BCFL


and Koc that are difficult to determine for hydrophobic com-
pounds were avoided where possible. We used data from field
studies to obtain biota-to-sediment accumulation and biom-
agnification factors because a steady state is hard to establish
in the laboratory for very hydrophobic substances such as
PCBs. In addition, it is difficult to simulate all potential path-
ways of contaminant uptake in a laboratory. The use of BCFL/
BSAFL instead of the organic carbon normalized sediment/
water or soil/water partition coefficient (Koc) also has the ad-
vantage that possible biotransformation of the compound is
taken into account.


It should be mentioned that the food chains taken into ac-
count for this report are relatively simple ones. However, these


are sufficient for estimating accumulation in the dominant
aquatic food chain in The Netherlands, i.e., organic matter,
herbi-detritivores (invertebrates), primary carnivores (fish),
and secondary carnivores (birds, mammals) [40]. Elsewhere,
additional trophic levels may be distinguished [41].


The probabilistic approach as sketched requires a suffi-
ciently large dataset on toxicity and on the environmental be-
havior of the compounds studied.


Probabilistic modeling


The variability in the environmental fate parameters was
taken into account. Distributions were fitted based on literature
information, and these distributions (rather than absolute val-
ues) were incorporated in the calculations. Considerable spread
in literature data on these parameters was encountered because
of intra- and interspecies differences, sediment differences,
differences in test methods, etc.


Inclusion of different dosing methods in the
derivation of ERL


For toxicity studies on mammals and birds, diet studies are
considered most reliable. Other and more common dosing
methods include gavage or injection. The validity of using
these data is evaluated by comparing the results among dif-
ferent types of studies.


It is unclear for the bird toxicity studies if different dosing
methods influence the results, as all studies available for the
extrapolation into ERLs were based on egg injection studies.
Injection took place into the yolk sac or in the air chamber of
the eggs. Contaminants first have to pass membranes, and the
subsequent transport of the PCBs will probably mainly occur
via the blood circulation of the developing embryo. We as-
sumed in our calculations that the injected PCBs partition over
the egg (mainly the lipids) and that equilibrium was reached
relatively soon after the exposure. These egg injection studies
generally done on 4- to 7-d-old eggs through hatching. In a
study by Näf et al. [42], it was shown for PAHs, which are
hydrophobic compounds with a Kow range comparable to
PCBs, injected into the yolk on day 4 that 94% of the PAHs
were metabolized by day 18. This indicates that the PAHs
were available for uptake within this period as metabolization
took place in the developing embryo.


For mammals, for those congeners where multiple studies
were available (153, 156, 169), the sensitivities differed among
dosing types by a maximum of 1.5 log units (means of prob-
ability distributions were compared). Therefore, the dosing
method for mammals does not seem to greatly influence the
results.
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Concerning fish, results from different dosing methods (i.e.,
exposure via injection and exposure via water) for the same
congener were available for PCBs 77 and 126. The results
obtained by fish egg injection were more sensitive in the case
of congener 77, while the opposite held for congener 126.
Therefore, no conclusion can be drawn on the influence of the
dosing method.


For assimilation efficiency in dietary studies with warm-
blooded animals, a value of roughly 60 to 100% is often men-
tioned in the literature [43,44]. Less information is available
for studies where dosing takes place via gavage or injection.
However, assuming a 100% availability of the administered
dose will probably not be a gross overestimation.


Inclusion of multiple endpoints and effect levels in the
derivation of ERL


Effects on growth, reproduction, and survival were inte-
grated in the derivation of ERLs. The most sensitive toxicity
test was selected for each species and for each compound. We
included NOEC values as well as other levels of effect such
as EC50s. The influence of this was evaluated by studying the
steepness of the dose–response curves and the differences in
sensitivity among endpoints. We examined the steepness of
the dose–response curve for several studies [45–48]. The
steepness of the curve has to be examined within a study and
not between studies, as in the latter case interlaboratory dif-
ferences in sensitivities of the test animals and in the exper-
imental design obscure the results.


For PCBs 77, 105, and 126, Powell et al. [45] showed that
the ratio between the LD50 for survival and the lowest adverse
effect level for growth in chickens ranged from 0.7 to 18. In
a study in Meleagris gallopavo for congener 126, the con-
centration exerting 100% mortality was three times the con-
centration causing 36% mortality [46]. The concentrations
needed to exert 17% and 100% lethality in chicken embryos
exposed in ovo to PCB 77 differed by a factor of five [47].
Marks et al. [48] showed that an eightfold increase in dose
resulted in an increase in response from 10 to 60% for repro-
duction in mice exposed to congener 169.


These results show that dose–response curves for individual
congeners are steep [46–48] and that the differences in con-
centration needed to obtain different types of effects (survival,
growth) are not overly large [45]. The differences in sensitivity
between species are large (see Fig. 4) relative to the afore-
mentioned differences within a species among endpoints or
effect levels. Therefore, it is believed that the inclusion of
diverse endpoints and diverse levels of effects in the extrap-
olation of ERLs is acceptable.


Vulnerability of different organism groups


The vulnerabilities of different groups of organisms to PCB
contamination of sediments or soils can be compared directly
since the equivalent effect concentrations are expressed in a
comparable unit (i.e., mg/kg OC). Although different end-
points, different levels of effect, and studies with different
dosing methods were combined in the derivation of the ERLs,
patterns in vulnerability of different species groups could still
be discerned. For those congeners where information on aquat-
ic species was available (77, 105, 126), the aquatic organisms
invariably were the least vulnerable. Avian NOECs for growth
or reproduction, expressed as equivalent (no) effect concen-
trations in the organic carbon of soil or sediment, turned out
to be the most vulnerable parameters (see 77, 105, 126). For


congeners 118, 153, 156, 157, and 169, no information was
available on avian NOECs for growth or reproduction, which
may result in an underestimation of the ERL. New studies on
these endpoints in birds may lead to adjustment of the ERL.


The number of toxicity test data used to derive ERLs for
the individual congeners varied between two and seven (Table
1). If only two toxicity data were available, those data involved
the relatively vulnerable mammals and/or birds.


Comparison with effects found in the field


Effects found in field-exposed fish-eating birds, otters, and
minks. The ERLs as given in Table 6 can be compared with
levels of PCBs associated with adverse effects in field studies.
Several studies have been performed in which effects in wild-
life top predators were related to the internal concentration of
PCBs. This can only be done in a correlative way. Deriving
a causal relationship between concentrations of (a group of)
chemicals and an effect is not possible since the total com-
position of the mixture of chemicals in the field is unknown
and other substances in the mixture may have attributed to the
effects observed. We focused on field studies from The Neth-
erlands since PCB congener patterns and the corresponding
effects may be region specific.


Fish-eating birds are top predators, known to accumulate
high concentrations of PCBs and related chemicals [30]. In a
study by Bosveld et al. [3], eggs from the common tern were
taken from seven colonies in The Netherlands. Concentrations
of PCBs (including the planar PCBs), polychlorinated diben-
zodioxins, and polychlorinated dibenzofurans were analyzed
in the yolk, and the eggs were artificially incubated. If the
concentration of PCBs was higher than or equal to 3.5 ng toxic
equivalents (TEQ)/g lipid (chicken toxic equivalency factors
[TEFs] were used, [3]), a significantly longer incubation period
was observed. A longer incubation period in the laboratory
translates into an even longer incubation period in the field
[49]. The study by Bosveld et al. [3], showing a sensitive effect
that is presumably relevant to population growth, was used to
validate the ERLs.


In addition, an EC50 for PCBs exerting effects on repro-
duction in mink was derived based on a series of literature
data [6]. Results were expressed as TEQ using Safe TEFs [5]
and were based on whole-body concentrations calculated with
a one-compartment bioaccumulation model. The lipid-normal-
ized EC50s are 5 to 10 ng TEQ/g lipid for litter size and kit
survival. It was shown that above a level of 4 ng Safe TEQ/g
lipid, disease incidences were increased in Danish otters [50].


At 3.5 ng chicken TEQ/g lipid, a significantly longer in-
cubation period before hatching was observed [3]. The ERLs
for the individual congeners (Table 6) were transformed into
concentrations in the lipid of the egg using the following for-
mula:


C 5 ERL ·EBR·BMF ·BSAFegg oc L L (6)


The resulting concentrations in the eggs are expressed in
TEQs using chicken TEFs and are summed. Concentrations
for PCB congeners 77, 105, 118, 126, 156, 157, and 169 in
the sediment at ERL level result in a chicken TEQ of 1.9 ng/
g lipid in the egg. This is approximately half the lowest effect
concentration observed by Bosveld et al. [3].


In analogy, the resulting Safe TEQ in the lipid of mink or
otter resulting from concentrations for all planar congeners at
the ERL level can be calculated via


C 5 ERL ·BMF ·BSAFmammal, lipid oc L L (7)
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Table 8. Statistics of the combined distribution over the probability
distributions (log-transformed data) for biochemical and histopathological


effects in mammals and birds


PCB Mean 6 SD of combined distribution


77
105
118
126
153
156
157
169


0.76 6 0.64
1.85 6 2.02


20.01 6 1.44
22.89 6 0.82


2.34 6 0.88
0.42 6 1.19


20.76 6 0.65
21.25 6 1.17


Table 9. The effect concentrations (mean of probability distribution)
in organic carbon, relative to that of polychlorinated biphenyl 126,
for distributions based on toxicity data or on biochemical/


histopathological effect data for birds and mammals


PCB


Normalized means of
distribution for


toxicological effect


Normalized means of
distribution for biochemical/


histopathological effect


77
105
118
126
156
157
169


0.0001
0.02
0.003
1
0.0002
0.001
0.1


0.0002
0.00002
0.001
1
0.0005
0.007
0.02


Concentrations for PCB congeners 77, 105, 118, 126, 156,
157, and 169 in the sediment at ERL level result in a Safe
TEQ of 34 ng/g lipid. This is approximately seven times the
critical level deduced from mixture and field studies [6,50].


It is concluded that the concentrations expressed in TEQ
that are associated with adverse effects in field studies are
comparable with the TEQ concentrations that would result if
all planar congeners were present at the ERL level.


Potency rating of the different congeners: Comparison of
toxicological effects with biochemical and
histopathological effects


The relative potencies of the different congeners based on
toxicological effects were compared with the relative potencies
based on biochemical and histopathological effect data. For
biochemical or histopathological effects from exposure to
PCBs, more literature data are available than for effects on
growth, reproduction, and survival. As toxicological and bio-
chemical/histopathological effects are exerted via the same
mechanism of action, the relative potencies are expected to be
comparable for both types of effects.


The types of biochemical and histopathological effects
studied are, e.g., splenic immunosupression in the mouse,
ethoxyresorufin O-deethylase activity in the rat or mouse, free
thyroxin levels in the monkey or in rat pups, liver cell ab-
normalities in the rat, etc. (see [24] for detailed information).
Probability distributions of concentrations in the organic car-
bon associated with biochemical or histopathological effects
were derived following methods identical to those used for
toxicological effects. Again, combined distributions were fitted
over all data for each congener. Statistics of these combined
distributions are given in Table 8. Means of the distribution
for biochemical/histopathological effects are 1.5 to 3 log units
less than means of the distributions for the toxicological effects
that formed the basis of the ERLs (Table 6). So, in general,
biochemical or histopathological effects of PCB congeners will
occur at concentrations that are 100 to 1,000 times lower than
concentrations at which toxicological effects occur. Exceptions
were found for congener 157, where the difference was 3.7
log units, and for congener 105, where there was no difference.
The latter may be due to the fact that the distribution for
toxicological effects for congener 105 was based on the most
sensitive toxicity value (see Table 6).


A comparison of the relative potencies normalized to PCB
126 is shown in Table 9. The data were normalized to congener
126 since this is the most potent congener. Again, means of
the distributions (Tables 6 and 8) were used. The difference
between relative effect levels for toxicological and biochem-
ical/histopathological effects were within an order of magni-


tude except for congener 105, where a difference of a factor
1,000 can be observed. This may again be explained by the
fact that the ERL for this congener was based on the most
sensitive individual probability distribution. The fact that rel-
ative potencies were comparable for toxicological effects on
the one hand and biochemical or histopathological effects on
the other leads to the conclusion that, although there was a
paucity of toxicity data for some congeners, the dataset used
is a good predictor of the toxicity.


Derivation of mixture ERL


Information on the toxicity and environmental chemistry
of the individual congeners was used to derive ERLs, and as
a second step, a mixture ERL was derived based on this in-
formation. Toxic equivalency factors were not used in order
to prevent building in circular arguments in the derivation of
a (mixture) ERL due to the fact that TEFs are also based on
toxicity information [5,51]. Congeners other than those listed
in Table 7 were not taken into account. Multiple-ortho-sub-
stituted congeners show CYP1A1 induction, which points to
AhR binding, although with EC50s that are 1,000 to 10,000
times less potent than PCB 126 [52]. Given their high envi-
ronmental residues, these multiple-ortho-substituted conge-
ners will probably contribute to AhR-mediated toxicity. Their
toxicity will probably be exerted mainly via other mechanisms.
Unfortunately, the lack of toxicity information prevented the
inclusion of these congeners in a mixture ERL. Other types
of halogenated aromatics that will have an additive effect with
the AhR-binding PCBs were also not incorporated in the mix-
ture ERL.


CONCLUSION


In the present study, toxicity data for aquatic organisms,
mammals, and birds were transformed into equivalent toxic
concentrations in the organic carbon of sediment or soil using
bioconcentration factors, biota-to-sediment concentration fac-
tors, and biomagnification factors. This allowed data from dif-
ferent studies to be readily compared and integrated into one
ERL. The ERLs were derived for the individual congeners 77,
105, 118, 126, 153, 156, 157, and 169 (Table 6). Parameters
such as BCFL and Koc that are difficult to determine for these
hydrophobic compounds were avoided where possible. The
use of BCFL/BSAFL instead of the organic carbon normalized
sediment/water or soil/water partition coefficient (Koc) also has
the advantage that possible biotransformation of the compound
is taken into account. We used data from field studies for
incorporation of biota-to-sediment accumulation and biom-
agnification processes.
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A mixture ERL addressing the toxicity of the mixture of
congeners 77, 105, 118, 126, 156, 167, and 169 was derived.
The mixture ERL for congener 118 of 5 mg/kg OC aims to
protect the ecosystem for the total mixture of planar PCB
congeners.


The probabilistic approach as sketched requires a suffi-
ciently large dataset on toxicity and on the environmental be-
havior of the compounds studied.
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Advieswaarden voor PCB’s in 


bodem en sediment 


 
   
PCB’s (polychloorbifenylen) in bodem of sediment kunnen gevaar opleveren voor 


levensgemeenschappen van planten en dieren. Om deze risico’s te beheersen zijn  


ecotoxicologische advieswaarden nodig. Deze waarden vormen de basis voor 


normstelling en daarmee voor beslissingen over maatregelen bij 


bodemverontreiniging. Het RIVM heeft een nieuwe methode ontwikkeld voor het 


afleiden van advieswaarden voor PCB’s in bodems en sedimenten. De minister van 


Volkshuisvesting, Ruimtelijke Ordening en Milieubeheer vroeg de Gezondheidsraad 


deze nieuwe methode te beoordelen. Vandaag brengt de raad rapport uit. 


PCB’s zijn chloorhoudende verbindingen die in het verleden veel werden geproduceerd 


en toegepast, bijvoorbeeld in transformatoren. Tegenwoordig is de productie in 


Nederland verboden. De verbindingen komen echter nog veel in bodems en sedimenten 


voor, omdat ze in het milieu moeilijk afbreekbaar zijn. Bovendien kunnen deze stoffen 


zich ophopen in de voedselketen.  


De methode van het RIVM bestaat uit drie stappen: omrekening van 


laboratoriumgegevens naar de praktijk van vervuilde bodem, de afleiding van 


advieswaarden voor de afzonderlijke PCB’s en ten slotte de afleiding van een 


advieswaarde voor een mengsel van dioxine-achtige PCB’s. 


De Gezondheidsraad onderschrijft de belangrijkste uitgangspunten van het RIVM 


bij de afleiding van advieswaarden voor PCB’s in bodem en sediment. Terecht streeft 


het instituut ernaar om onzekerheid in de onderzoeksgegevens bij de afleiding te 


betrekken en om stoffen met een zelfde werkingmechanisme die samen in het milieu 


voorkomen als mengsels te beschouwen. Kritiek heeft de raad echter op de uitwerking 


van de uitgangspunten. Deze doet onvoldoende recht aan de verschillen in gevoeligheid 


tussen soorten organismen. Ook worden niet alle relevante stoffen bij de afleiding van 


een mengseladvieswaarde  betrokken. Daarom vindt de raad de methode van het RIVM 


in zijn huidige vorm niet bruikbaar.  


De Gezondheidsraad raadt aan om advieswaarden te baseren op één of enkele nauw 


verwante, gevoelige soorten. Vogels óf zoogdieren aan het eind van de voedselketen 


komen hiervoor het meest in aanmerking. Een advieswaarde voor een mengsel zou 
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naast dioxine-achtige PCB’s ook dioxinen en furanen moeten omvatten. Deze stoffen 


hebben namelijk hetzelfde werkingsmechanisme als dioxine-achtige PCB’s en komen 


eveneens in aanzienlijke hoeveelheden in Nederlandse bodems en sedimenten voor. 
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