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เอกสารแนบท้าย I

การกำหนดความสามารถในการย่อยสลายสารอินทรีย์
1.  
สารอินทรีย์อาจจะย่อยสลายโดยกระบวนการทางชีวภาพ (biotic) หรือไม่ใช่ทางชีวภาพ (abiotic) หรือทั้งสองกระบวนการรวมกัน ขั้นตอนและการทดสอบที่ได้มาตรฐานสำหรับการกำหนดความสามารถในการย่อยสลายมีอยู่มากมาย หลักการโดยทั่วไปของขั้นตอนและทดสอบบางอย่างได้อธิบายไว้ด้านล่างนี้ การทบทวนวิธีการทดสอบความสามารถในการย่อยสลายโดยละเอียดไม่สามารถกระทำได้ เพียงแต่เป็นการนำวิธีการมาอยู่ในเนื้อหาของการจำแนกประเภทความเป็นอันตรายทางน้ำเท่านั้น
2. ความสามารถในการย่อยสลายโดยกระบวนการไม่ใช่ทางชีวภาพ (abiotic)

2.1 การย่อยสลายโดยกระบวนการไม่ใช่ทางชีวภาพประกอบด้วยการเปลี่ยนรูปทางเคมี (chemical transformation) และการเปลี่ยนรูปทางเคมีโดยใช้แสง (photochemical transformation) โดยปกติการเปลี่ยนรูปโดยกระบวนการนี้จะได้สารประกอบอินทรีย์อื่น แต่จะไม่ทำให้เกิดการเปลี่ยนเป็นแร่โดยสมบูรณ์ (Schwarzenbach et al. , 1993) การเปลี่ยนรูปทางเคมีเป็นการเปลี่ยนรูปที่เกิดขึ้นโดยไม่ใช้แสงและไม่มีสิ่งมีชีวิตเป็นตัวกลางในขณะที่การเปลี่ยนรูปทางเคมีโดยใช้แสงจำเป็นต้องมีแสง
2.2 ตัวอย่างของกระบวนการเปลี่ยนรูปทางเคมีในสิ่งแวดล้อมทางน้ำก็คือกระบวนการไฮโดรไลซิส(hydrolysis), การแทนที่ (nucleophilic substitution), การกำจัด (elimination), ออซิเดชัน (oxidation) และรีดักชัน (reduction)  (Schwarzenbach และคณะ, 1993) ในกระบวนการเหล่านี้กระบวนการไฮโดรไลซิสมีความสำคัญมากที่สุด และเป็นกระบวนการเปลี่ยนรูปทางเคมีกระบวนการเดียวที่มีแนวทางการทดสอบของสากล การทดสอบการย่อยสลายของสารเคมีโดยกระบวนการไม่ใช่ทางชีวภาพ  โดยทั่วไปจะอยู่ในรูปของการกำหนดอัตราการเปลี่ยนรูปภายใต้เงื่อนไขที่เป็นมาตรฐาน
2.3 กระบวนการไฮโดรไลซิส (Hydrolysis)

2.3.1  
กระบวนการไฮโดรไลซิสเป็นปฏิกิริยาระหว่างนิวเคลียสของ H2O หรือกลุ่ม OH- กับสารเคมีซึ่งจะเกิดการแลกเปลี่ยนกับกลุ่ม OH- สารประกอบจำนวนมากโดยเฉพาะอย่างยิ่งสารอนุพันธ์ที่ได้จากรดมักไวต่อปฏิกิริยาไฮโดรไลซิส     กระบวนการนี้สามารถเป็นได้ทั้งกระบวนการทางชีวภาพและไม่ใช่ทางชีวภาพ แต่เมื่อเกี่ยวกับการทดสอบจะพิจารณาเฉพาะกระบวนการที่ไม่ใช่ทางชีวภาพ กระบวนการไฮโดรไลซิสสามารถเกิดขึ้นโดยกลไกต่างๆที่ค่า pH ต่างกัน เป็นกลาง เป็นกรดหรือเป็นเบสและอัตราของกระบวนการอาจขึ้นอยู่กับค่า pH


2.3.2  
ในปัจจุบันมีแนวทางสำหรับการประเมินกระบวนไฮโดรไลซิสสำหรับกระบวนการไม่ใช่ทางชีวภาพอยู่สองแนวทางคือ OECD Test Guideline 11 (กระบวนการไฮโดรไลซิสซึ่งขึ้นอยู่กับค่า pH สอดคล้องกับ OPPTS 835.2110และ OPPTS 835.2130  กระบวนการไฮโดรไลซิสซึ่งขึ้นอยู่กับค่า pHและอุณหภูมิ) ในแนวทางการทดสอบของ OECD มีการกำหนดอัตราของไฮโดรไลซิสโดยรวมที่ค่า pH ต่างกันในน้ำบริสุทธิ์ การทดสอบแบ่งออกเป็นสองแบบคือ การทดสอบขั้นต้นที่ทำกับสารเคมีที่ไม่รู้อัตราของไฮโดรไลซิส และการทดสอบที่ละเอียดขึ้นซึ่งทำกับสารเคมีที่รู้ว่ามีสภาวะที่เสถียรกับการไฮโดรไลซิส (hydrolytically stable) และกับทำสารเคมีที่ทำการทดสอบขั้นต้นแสดงให้เห็นว่าเป็นเป็นกระบวนการที่เร็ว (fast hydrolysis) ในการทดสอบขั้นต้นจะทำการวัดความเข้มข้นของสารเคมีในสารละลายสะเทิน (buffered solution) ที่ค่า pH อยู่ในช่วงที่พบได้ตามปกติในสิ่งแวดล้อม (pH ที่ 4, 7 และ 9) ที่ 50 องศาเซลเซียส หลังจากเวลา 5 วันหากความเข้มข้นของสารเคมีลดลงน้อยกว่าร้อยละ 10 จะพิจารณาว่าเป็นสภาวะที่เสถียรกับการไฮโดรไลซิส  (hydrolytically stable) มิฉะนั้นอาจจะต้องทำการทดสอบที่ละเอียดขึ้น ในการทดสอบที่ละเอียดอัตราของไฮโดรไลซิสโดยรวมจะกำหนดที่ค่า pH สามระดับ (4, 7และ 9) โดยการวัดความเข้มข้นของสารเคมีซึ่งปริมาณขึ้นอยู่กับเวลา อัตราของไฮโดรไลซิสจะถูกหาที่อุณหภูมิต่างกัน เพื่อให้สามารถทำอนุมานภายใน (interpolations) หรืออนุมาณภายนอก (extrapolations) ของอุณหภูมิในสิ่งแวดล้อมที่ต่างๆกันได้ การออกแบบการทดสอบ OPPTS 835.2130 เกือบจะเหมือนกันกับแนวทางการทดสอบ OECD  ความแตกต่างจะอยู่ที่การจัดการกับข้อมูลเป็นหลัก
2.3.3 
ควรต้องหมายเหตุด้วยว่านอกเหนือจากการไฮโดรไลซิสแล้วค่าคงที่ของอัตราการเกิดไฮโดรไลซิสที่ถูกกำหนดโดยการทดสอบจะรวมถึงกระบวนการเปลี่ยนรูปโดยกระบวนการไม่ใช่ทางชีวภาพที่อาจเกิดขึ้นโดยปราศจากแสงภายใต้เงื่อนไขของการทดสอบที่ให้ไว้ ซึ่งพบว่ามีความสอดคล้องกันระหว่างอัตราการเกิดไฮโดรไลซิสในธรรมชาติและในน้ำบริสุทธิ์ (OPPTS 835.2110)

2.4 การย่อยสลายโดยใช้แสง (Photolysis)

2.4.1  
ในปัจจุบัน ไม่มีแนวทางของ OECD ที่เกี่ยวกับการสลายตัวทางน้ำโดยใช้แสง (aqueous photodegradation) มีแต่เอกสารแนวทางเกี่ยวกับการย่อยสลายในน้ำโดยใช้แสง (aquatic direct photolysis) (OECD,1997) เอกสารฉบับนี้ใช้เป็นแบบอย่างสำหรับข้อกำหนดแนวทาง สอดคล้องกับนิยามของข้อกำหนดนี้การเปลี่ยนรูปโดยใช้แสงสามารถแบ่งออกได้เป็นการเปลี่ยนรูปขั้นปฐมภูมิ (primary phototransformation) และขั้นทุติยภูมิ (secondary phototransformation) ซึ่งการเปลี่ยนรูปขั้นปฐมภูมิสามารถได้อีกเป็นทางตรง (direct photolysis) หรือทางอ้อม (indirect photolysis)  การเปลี่ยนรูปโดยใช้แสงทางตรงเป็นกรณีที่สารเคมีดูดซับแสงแล้วทำให้เกิดการเปลี่ยนรูป การเปลี่ยนรูปโดยใช้แสงทางอ้อมคือกรณีที่ตัวกลางอื่น (species) ที่ถูกกระตุ้นส่งผ่านพลังงานอิเล็คตรอน (electrons) หรือไฮโดรเจนอะตอม (H-atoms) ไปยังสารเคมีและก่อให้เกิดการเปลี่ยนรูป (sensitised photolysis) การเปลี่ยนรูปโดยใช้แสงขั้นทุติยภูมิคือกรณีที่เกิดปฏิกิริยาทางเคมีระหว่างสารเคมีและตัวกลางที่ว่องไวในระยะสั้นๆ เช่น ไฮดรอกซี่เรดดิคอล  เปอร์ออกซี่เรดดิคอล หรือ ตัวดูดซับออกซิเจน (singlet oxygen) ที่ก่อตัวขึ้นเมื่อมีแสงโดยปฏิกิริยาของตัวกลางที่ถูกกระตุ้น เช่น กรด excited humic หรือกรด fulvic  หรือไนเตรท
2.4.2   
แนวทางเกี่ยวกับการเปลี่ยนรูปโดยใช้แสงของสารเคมีในน้ำในปัจจุบันมีเพียง OPPTS 835.2110 Direct Photolysis rate in water by sunlight, และ  OPPTS 835.5270 Indirect Photolysis screening test  การทดสอบ OPPTS 835.2110 ใช้วิธีการที่เป็นระดับขั้น ในระดับที่ 1 ค่าคงที่ของอัตราการเกิดไฮโดรไลซิสโดยตรงมากที่สุด (ครึ่งชีวิตต่ำสุด) คำนวณได้จากค่าความสามารถในการดูดซับโดยโมล (molar absorptivity)  ที่วัดได้ ในระดับที่ 2 แบ่งเป็นสองระยะ ในระยะที่1 สารเคมีถูกย่อยโดยแสงอาทิตย์และค่าคงที่ของอัตราสามารถหาค่าได้โดยประมาณ ในระยะที่ 2  จะสามารถหาค่าคงที่ของอัตราที่แม่นยำมากขึ้นโดยการใช้แอคตินอมิเตอร์ (actinometer) ที่วัดปริมาณความหนาแน่นของแสงที่สารเคมีได้รับสัมผัสจริงๆ  จากพารามิเตอร์ที่วัดได้สามารถนำมาคำนวณอัตราการย่อยสลายโดยใช้แสงทางตรงที่เกิดขึ้นจริงที่อุณหภูมิต่างๆกัน และที่เส้นรุ้งที่ต่างๆกัน อัตราการย่อยสลายนี้จะใช้ได้กับชั้นบนสุดของน้ำเท่านั้น      เช่นระยะ 50 ซม.แรกหรือน้อยกว่าและเมื่อน้ำบริสุทธิ์และอากาศอิ่มตัวเท่านั้นซึ่งอาจไม่ใช่กรณีที่เกิดขึ้นในสิ่งแวดล้อมอย่างชัดเจน อย่างไรก็ตามผลลัพธ์นี้สามารถขยายผลไปยังเงื่อนไขทางสิ่งแวดล้อมอื่นๆโดยการใช้โปรแกรมคอมพิวเตอร์ร่วมกับการเจือจางในน้ำธรรมชาติและปัจจัยที่เกี่ยวข้องอื่นๆ
2.4.3  
 OPPTS 835.5270 screening test จะเกี่ยวกับการย่อยสลายโดยใช้แสงโดยอ้อมของสารเคมีในน้ำที่มีสสารทางชีวภาพ (humic substances) หลักการของการทดสอบก็คือทำในน้ำธรรมชาติที่ได้รับสัมผัสแสงแดดธรรมชาติ  อัตราการเปลี่ยนรูปโดยใช้แสงที่วัดได้จะรวมการเปลี่ยนรูปโดยใช้แสงทั้งทางตรงและทางอ้อมในขณะที่การเปลี่ยนรูปโดยใช้แสงทางตรงจะเกิดขึ้นในน้ำบริสุทธิ์เท่านั้น ดังนั้นความแตกต่างระหว่างอัตราการย่อยสลายโดยใช้แสงโดยตรงในน้ำบริสุทธิ์และการย่อสลายโดยใช้แสงทั้งหมดในน้ำธรรมชาติคือ ผลรวมของอันตราการย่อยสลายโดยแสงโดยอ้อมกับอัตราการย่อยสลายโดยใช้แสงขั้นทุติยภูมิตามคำจำกัดความที่กำหนดไว้ในภาคผนวก 8  ในการใช้การทดสอบเชิงปฏิบัติจะใช้สสารทางชีวภาพในทางการค้าเพื่อทำการสังเคราะห์น้ำทางชีวภาพ (humic water) ซึ่งเป็นการเลียนแบบน้ำธรรมชาติ ควรหมายเหตุไว้ด้วยว่าอัตราการเปลี่ยนรูปโดยใช้แสงโดยอ้อมที่หาได้จะใช้ได้สำหรับฤดูและเส้นรุ้งที่ใช้กำหนดอัตรานั้นและไม่สามารถจะย้ายผลไปใช้กับเส้นรุ้งและฤดูอื่นๆ
3.   
ความสามารถในการย่อยสลายโดยกระบวนการทางชีวภาพ (Biotic degradability)

3.1 
มุมมองโดยย่อเกี่ยวกับวิธีการทดสอบอธิบายไว้ด้านล่างนี้ สำหรับข้อมูลเพิ่มเติมสามารถหาได้ใน OECD Detailed Review on Biodegradability Testing (OECD ,1995)

3.2  
 ความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพได้ง่าย (Ready biodegradability)

3.2.1 
การทดสอบที่ได้มาตรฐานเพื่อหาความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพได้ง่ายของสารอินทรีย์ได้พัฒนาขึ้นโดยหลายองค์กรประกอบด้วย OECD (OECD Test Guideline 301A-F), EU(C.4Tests),OPPTS (835.3110) และ ISO (9408,9439,10707)

3.2.2   
การทดสอบความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพได้ง่ายเป็นการทดสอบที่เคร่งครัดซึ่งจำกัดโอกาสที่จะเกิดการย่อยสลายทางชีวภาพและการปรับตัวตามอากาศ  เงื่อนไขการทดสอบขั้นพื้นฐานคือ:

· ความเข้มข้นของสารทดสอบสูง (2-100 มก./ล)

· สารทดสอบเป็นแหล่งของคาร์บอนและพลังงานเท่านั้น
· ความเข้มข้นของสารเพาะเชื้อ (inoculum) ระดับต่ำถึงปานกลาง (104-108 เซลล์/มล.)

· ไม่อนุญาตให้ปรับสารเพาะเชื้อมาก่อน
· ระยะเวลาการทดสอบ 28 วันโดยมีกรอบเวลา 10 วัน สำหรับการเกิดการย่อยสลาย (ยกเว้นสำหรับวิธีการ MITII(OECD Test Guidelines 301C))

· อุณหภูมิทดสอบน้อยกว่า 25 องศาเซลเซียส และ
· ระดับผ่านอยู่ที่ร้อยละ 70 (DOC removal) หรือร้อยละ60 (O2 demand or CO2 evolution) ที่แสดงการเปลี่ยนเป็นแร่โดยสมบูรณ์ (คาร์บอนที่เหลืออยู่ของสารทดสอบคาดว่าจะถูกสร้างขึ้นเป็นชีวมวลที่กำลังเติบโต)

3.2.3 
เป็นที่คาดได้ว่าผลเชิงบวกในการทดสอบความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพได้ง่ายจะแสดงให้เห็นว่าสารจะย่อยสลายอย่างรวดเร็วในสิ่งแวดล้อม (OECD Test Guidelines)

3.2.4   
การทดสอบ BODs (เช่น การทดสอบ EU C.5) อาจจะแสดงให้เห็นด้วยว่าสารสามารถย่อยสลายได้ง่ายหรือไม่ ในการทดสอบนี้ความต้องการออกซิเจนเคมีชีวภาพในช่วงเวลา 5 วัน จะถูกเปรียบเทียบกับความต้องการออกซิเจนโดยทฤษฎี (ThOD หรือหากไม่มีค่านี้ก็เปรียบเทียบกับความต้องการออกซิเจนเคมี (COD) เนื่องจากการทดสอบนี้จะสมบูรณ์ภายใน 5 วัน ดังนั้นระดับผ่านที่ระบุในเกณฑ์การจำแนกประเภทความเป็นอันตรายที่ร้อยละ 50 จะต่ำกว่าการทดสอบความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพได้ง่าย
3.2.5  
 การทดสอบการคัดเลือก (Screening test) สำหรับความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพในน้ำทะเล (OECD Test Guideline 306) อาจทำการทดสอบขนานไปกับการทดสอบความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพได้ง่าย สารที่ถึงระดับผ่านใน OECD Test Guideline 306 (เช่น มากกว่าร้อยละ 70 DOC removal หรือมากกว่าร้อยละ 60 ของความต้องการออกซิเจนโดยทฤษฎี) อาจถือได้ว่าสามารถย่อยสลายทางชีวภาพได้ง่าย เนื่องจากศักยภาพของการย่อยสลายในน้ำทะเลโดยปกติจะต่ำกว่าการทดสอบการย่อยสลายในน้ำจืด
3.3   
 ความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพโดยธรรมชาติ (Inherent biodegradability)

3.3.1 
การทดสอบความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพโดยธรรมชาติ ออกแบบมาเพื่อประเมินว่าสารมีศักยภาพในการย่อยสลายทางชีวภาพหรือไม่ ตัวอย่างของการทดสอบดังกล่าวคือ OECD Test Guidelines 302A-C tests, การทดสอบ EU C.9 และ C.12 และ ASTM E 1625-94 Test

3.3.2   
เงื่อนไขของการทดสอบขั้นพื้นฐานที่เอื้อต่อการประเมินศักยภาพของการย่อยสลายทางชีวภาพโดยธรรมชาติ คือ
· การได้รับสัมผัสของสารทดสอบต่อสารเพาะเชื้อ (inoculum) เป็นเวลานานขึ้นเพื่อยอมให้มีการปรับตัวภายในช่วงระยะเวลาทดสอบ
· ความเข้มข้นของจุลินทรีย์สูง
· อัตราส่วนสาร / ชีวมวลที่เหมาะสม
3.3.3 
ผลในเชิงบวกของการทดสอบบ่งชี้ว่าสารทดสอบจะไม่คงอยู่ในสิ่งแวดล้อมตลอดไป อย่างไรก็ตามการย่อยสลายทางชีวภาพที่รวดเร็วและสมบูรณ์ไม่สามารถคาดหวังได้ว่าจะเกิดขึ้นจริง ผลการทดสอบที่แสดงค่าการเปลี่ยนเป็นแร่มากกว่าร้อยละ 70 บ่งชี้ถึงศักยภาพของการย่อยสลายทางชีวภาพที่ดีมาก (ultimate biodegradability) การย่อยสลายที่มากกว่าร้อยละ 20 บ่งชี้ว่าเป็นการย่อยสลายทางชีวภาพโดยธรรมชาติ (ขั้นแรก) และผลการทดสอบที่น้อยกว่าร้อยละ 20 บ่งชี้ว่าสารนั้นยังคงอยู่ต่อไป ดังนั้นผลการทดสอบในเชิงลบจึงหมายความว่า มีความไม่สามารถย่อยสลายได้ทางชีวภาพ (มีอยู่ต่อไป) (OECD Test Guidelines)

3.3.4 
ในหลายๆการทดสอบความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพโดยธรรมชาติจะสามารถวัดการหายไปของสารทดสอบได้เท่านั้น ผลการทดสอบเหล่านี้จะแสดงถึงความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพขั้นแรกเท่านั้นไม่ใช่การเปลี่ยนแร่ทั้งหมด ดังนั้นผลผลิตที่เกิดจากการย่อยสลายที่ยังคงมีอยู่อาจจะเกิดขึ้นไม่มากก็น้อย การย่อยสลายทางชีวภาพขั้นแรกของสารไม่ใช่การบ่งชี้ถึงความสามารถในการย่อยสลายขั้นสุดท้าย (ดีที่สุด) ในสิ่งแวดล้อม
3.3.5 
การทดสอบความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพโดยธรรมชาติของ OECD มีวิธีการที่แตกต่างกันมากโดยเฉพาะอย่างยิ่งการทดสอบ MITI II (OECD Test Guideline 302(C) ใช้ความเข้มข้นของสารเพาะเชื้อ (inoculum) ที่สูงกว่าในการทดสอบความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพได้ง่ายที่สอดคล้องกันของ MITI (OECD Test Guideline 301 C) ถึงสามเท่า การทดสอบของ Zahn-Wellens (OECD Test Guideline 302 B) ก็เป็นการทดสอบความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพโดยธรรมชาติที่ไม่ดีเช่นกัน อย่างไรก็ตามแม้ว่าศักยภาพของการย่อยสลายในการทดสอบเหล่านี้จะไม่แย่กว่าการทดสอบความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพได้ง่ายมากนัก แต่ผลการทดสอบก็ไม่สามารถอนุมานให้ใช้กับเงื่อนไขในการทดสอบความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพได้ง่ายและในสิ่งแวดล้อมได้
3.4 
การทดสอบแบบจำลองทางน้ำ (Aquatic simulation test)

3.4.1 

การทดสอบแบบจำลองเป็นการทดสอบที่พยายามจำลองการย่อยสลายในสิ่งแวดล้อมทางน้ำเฉพาะ ตัวอย่างของการทดสอบที่ได้มาตรฐานสำหรับการจำลองการย่อยสลายในสิ่งแวดล้อมทางน้ำที่อาจกล่าวได้คือ การทดสอบแบบเขย่าขวดทดลอง (ISO/DS14592 Shake flask batch test) ที่มีสารแขวนลอยที่ผิวน้ำหรือผิวน้ำ/ตะกอน (Nyholm และ Toräng,1999) การทดสอบการย่อยสลายทางชีวภาพโดยวิธีค่อยๆเขย่าขวดทดลองจนหยุด (shake –flask die-away) และการทดสอบ OPPTS 835.3170 ที่คล้ายคลึงกัน  วิธีการทดสอบเหล่านี้มักจะถูกอ้างว่าเป็นการทดสอบแบบแม่น้ำ (river die away tests)

3.4.2  
 ลักษณะของการทดสอบที่แน่ใจได้ว่าเป็นการจำลองเงื่อนไขในสิ่งแวดล้อมทางน้ำ คือ
· การใช้ตัวอย่างน้ำธรรมชาติ (และตะกอน) เป็นสารเพาะเชื้อและ
· ความเข้มข้นของสารทดสอบที่ต่ำ(1-100 μg/l) ที่แน่ใจว่าจะเกิดจลน์ศาสตร์การย่อยสลายลำดับที่หนึ่ง
3.4.3 
แนะนำให้ใช้สารประกอบทดสอบที่ติดวิธี (radio labeled) เพราะเอื้อต่อการประมาณการย่อยสลายขั้นสุดท้าย  ถ้าสามารถกำหนดการกำจัดสารทดสอบได้โดยการวิเคราะห์ทางเคมีเท่านั้น ก็จะสามารถทำการทดสอบความสามารถในการย่อยสลายขั้นแรกได้เท่านั้นเช่นกัน จากการสังเกตจลน์ศาสตร์ของการย่อยสลายก็จะสามารถทราบค่าคงที่ของอัตราการย่อยสลายเนื่องจากความเข้มข้นที่ต่ำของสารทดสอบ  จลน์ศาสตร์ของการย่อยสลายลำดับแรกนั้นคาดว่าจะสามารถยอมรับได้
3.4.4 
การทดสอบนี้อาจจะทำได้กับตะกอนธรรมชาติที่จำลองสภาวะในส่วนของตะกอนได้ ยิ่งกว่านั้นโดยการสเตอริไลซ์สารตัวอย่างจะสามารถทำการทดสอบการย่อยสลายโดยกระบวนการที่ไม่ใช่ทางชีวภาพ (abiotic) ภายใต้เงื่อนไขของการทดสอบได้
3.5         
การทดสอบแบบจำลอง STP (Sewage treatment plant)


การทดสอบที่สามารถใช้สำหรับจำลองแบบความสามารถในการย่อยสลายในโรงงานบำบัดน้ำเสียได้ (STP) เช่น OECD Test Guideline 303A Coupled Unit test, ISO 11733 Activated sludge simulation test และ EU C.10 test เมื่อเร็วๆ นี้ได้มีการเสนอการทดสอบแบบจำลองใหม่ที่ใช้ความเข้มข้นต่ำของสารมลพิษอินทรีย์ (Nyholm และคณะ, 1996)

3.6 
ความสามารถในการย่อยสลายโดยไม่มีอากาศ
3.6.1
วิธีการทดสอบสำหรับความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพโดยไม่มีอากาศจะสามารถใช้ทดสอบหาศักยภาพโดยธรรมชาติของสารทดสอบที่จะเกิดการย่อยสลายภายใต้สภาวะที่ไม่มีอากาศได้ ตัวอย่างของการทดสอบนี้ได้แก่ ISO 11734:1995 (E) Test, ASTME 1196-92 test และ OPPTS 835.3400 test

3.6.2 
ศักยภาพของการย่อยสลายโดยไม่มีอากาศจะสามารถหาได้ในระหว่างช่วงการทดสอบเป็นเวลา 8 สัปดาห์โดยมีเงื่อนไขของการทดสอบดังนี้
· การทดสอบทำในภาชนะปิดโดยปราศจากออกซิเจน (ขั้นแรกทำในบรรยากาศที่มีไนโตรเจนบริสุทธิ์)

· ใช้กากตะกอน (sludge) ที่ย่อยสลายแล้ว
· อุณหภูมิการทดสอบที่ 35 องศาเซลเซียส และ
· การกำหนดความดันของก๊าซบริเวณช่องว่าง (head-space gas pressure) (การเกิดก๊าซ CO2 และ CH4)

3.6.3 
การย่อยสลายขั้นสุดท้ายสามารถหาได้โดยการทดสอบการผลิตก๊าซ อย่างไรก็ตามการย่อยสลายในขั้นแรกอาจหาได้โดยการวัดสารดั้งเดิมที่หลงเหลืออยู่
3.7     
การย่อยสลายในดินและตะกอน
3.7.1 
สารเคมีจำนวนมากย่อยสลายในดินหรือตะกอน ดังนั้นการประเมินความสามารถในการย่อยสลายในสิ่งแวดล้อมลักษณะนี้จึงเป็นสิ่งสำคัญ ในจำนวนวิธีการที่ได้มาตรฐานอาจกล่าวถึง OECD Test Guideline 304A ที่เป็นการทดสอบความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพโดยธรรมชาติในดินซึ่งสอดคล้องกับการทดสอบ OPPTS 835.3300 

3.7.2 
ลักษณะพิเศษของการทดสอบที่ทำให้แน่ใจถึงการทดสอบความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพโดยธรรมชาติในดินมีดังนี้
· ใช้ตัวอย่างดินธรรมชาติโดยปราศจากการเพาะเชื้อ (inoculation) เพิ่มเติม
· ใช้สารทดสอบติดแสง (radiolabel) และ
· กำหนดการพัฒนาของคาร์บอนไดออกไซด์ที่ติดแสง
3.7.3 
วิธีการมาตรฐานสำหรับการทดสอบการย่อยสลายทางชีวภาพในตะกอนคือ การทดสอบการย่อยสลายทางชีวภาพบริเวณขนาดเล็ก(microcosm)ของตะกอน / น้ำ (OPPTS 835.3180)  บริเวรขนาดเล็กนี้ซึ่งประกอบด้วยตะกอน/น้ำจะถูกเก็บจากสถานที่เก็บสารตัวอย่างและสารตัวอย่างนี้จะถูกกำหนดไว้ในการทดสอบด้วย การหายไปของสารประกอบดั้งเดิม (เช่น การย่อยสลายทางชีวภาพขั้นแรก) และหากเป็นไปได้การเกิดสารเมตาบอไลท์หรือการวัดการย่อยสลายทางชีวภาพขั้นสุดท้ายอาจจะสามารถทำได้
3.7.4 
ในปัจจุบันกำลังมีการร่างแนวทางของ OECD  ใหม่อยู่สองแนวทางเกี่ยวกับการเปลี่ยนรูปโดยใช้อากาศและไม่ใช้อากาศในดิน(OECD Test Guideline,1999) และในระบบตะกอนทางน้ำ(OECD Test Guideline,1999b) ตามลำดับ การทดลองทำขึ้นเพื่อหาอัตราการเปลี่ยนรูปของสารทดสอบและธรรมชาติและอัตราของการก่อตัวและการลดลงของผลผลิตที่เกิดจากการเปลี่ยนรูปภายใต้สภาวะที่เป็นจริงทางสิ่งแวดล้อมรวมถึงความเข้มข้นจริงของสารทดสอบ ไม่ว่าจะเป็นการเปลี่ยนเป็นแร่โดยสมบูรณ์หรือการย่อยสลายขั้นแรกอาจหาได้โดยขึ้นอยู่กับวิธีการวิเคราะห์ที่ใช้สำหรับการหาการเปลี่ยนรูปของสารทดสอบ
3.8  
วิธีคำนวณความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพ
3.8.1 
เมื่อไม่นานมานี้ได้มีการพัฒนาความเป็นไปได้ในการคำนวณคุณสมบัติทางสิ่งแวดล้อมของสารเคมีและในจำนวนนี้ก็คือวิธีการทำนายศักยภาพของความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพของสารอินทรีย์ เช่น  การทดสอบ syracuse Research Corporation’s Biodegradability Probability Program,BIOWIN การทบทวนวิธีการได้ดำเนินการโดย OECD (1993) และโดย Langenburg และคณะ (1996) ซึ่งพวกเขาเหล่านี้ได้แสดงให้เห็นว่าวิธีการกระจายกลุ่ม (group contribution method) เป็นวิธีที่ประสบผลสำเร็จมากที่สุด และในจำนวนนี้การทดสอบความเป็นไปได้ในการย่อยสลายสารชีวภาพ (Biodegradation Probability Program (BIOWIN)) ดูเหมือนจะใช้ได้กว้างที่สุด วิธีการนี้ให้การคำนวณเชิงคุณภาพของความน่าจะเป็นในการย่อยสลายทางชีวภาพได้ช้าหรือเร็ว โดยมีประชากรผสมของจุลินทรีย์ในสิ่งแวดล้อม ความสามารถในการใช้งานของโปรแกรมนี้ถูกประเมินโดย US EPA/EC Joint Project on the Evaluation of  (Q) SARs  (OECD,1994) และโดย Pedersen และคณะ (1995) การประเมินของ Pedersen และคณะ (1995) ได้กล่าวถึงอย่างย่อๆไว้ด้านล่างนี้
3.8.2 
ชุดข้อมูลการย่อยสลายทางชีวภาพที่ได้จากการทดลองที่ได้รับพิสูจน์แล้วได้รับการคัดเลือกจากกลุ่มข้อมูลจาก MITI (1992) แต่ไม่รวมสารที่ไม่มีข้อมูลการย่อยที่แม่นยำและสารที่ใช้สำหรับการพัฒนาโปรแกรมแล้ว ชุดข้อมูลที่ได้พิสูจน์แล้วประกอบด้วยสาร 304 ชนิด ความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพของสารเหล่านี้คำนวณโดยการใช้โปรแกรมการประมาณที่ไม่เป็นเส้นตรง (น่าเชื่อถือที่สุด) และผลการคำนวณจะถูกนำไปเปรียบเทียบกับข้อมูลที่วัดได้ สารจำนวน 162 ชนิดถูกทำนายว่าย่อยสลายได้ “รวดเร็ว” แต่สารเพียง 41 ชนิด (ร้อยละ 25) ที่สามารถย่อยสลายได้ง่ายสำหรับการทดสอบ MITI I  สาร142 ชนิดถูกทำนายว่าย่อยสลายได้ “อย่างช้าๆ” ซึ่งสามารถยืนยันได้โดยพบว่าสาร 138 ชนิด (ร้อยละ 97) ไม่สามารถย่อยสลายได้ง่ายในการทดสอบ MITI I ดังนั้นจึงสรุปได้ว่าโปรแกรมนี้อาจจะใช้เพื่อจุดประสงค์ของการจำแนกประเภทได้เฉพาะเมื่อข้อมูลการย่อยสลายจากการทดลองไม่สามารถหาได้และเมื่อโปรแกรมทำนายว่าสารจะย่อยสลายได้ “อย่างช้าๆ”  ในกรณีนี้สารจะได้รับการพิจารณาว่าเป็นสารที่ไม่สามารถย่อยสลายได้รวดเร็ว
3.8.3 
ข้อสรุปที่ได้เหมือนกันกับโปรเจค US EPA/EC Joint Project on the Evaluation of  Q(SARs) โดยใช้ข้อมูลจากการทดลองและ QSAR ของสารใหม่ที่ระบุใน EU การประเมินอยู่บนพื้นฐานของการวิเคราะห์การทำนาย QSAR ของสารใหม่ 115 ชนิด และได้รับการทดสอบความสามารถในการย่อยสลายได้ง่าย (ready biodegradability) แล้ว สารเพียง 9 ชนิดที่รวมอยู่ในการวิเคราะห์นี้ที่สามารถย่อยสลายทางชีวภาพได้ง่าย วิธีการที่ใช้ QSAR ที่สมบรูณ์ ไม่ได้ระบุอยู่ในรายงานฉบับสุดท้ายของ US EPA/EC Joint Project (OECD,1994) แต่ดูเหมือนว่าการทำนายส่วนใหญ่เกิดจากการใช้วิธีการซึ่งได้รวมอยู่ในโปรแกรมความน่าจะเป็นในการย่อยสลายทางชีวภาพ (Biodegradation Probability Program)

3.8.4 
ใน EU TGD (EC,1996) แนะนำว่าค่าประมาณความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพที่คำนวณได้โดยการใช้ โปรแกรมความน่าจะเป็นในการย่อยสลายทางชีวภาพ (Biodegradation Probability Program) จะใช้เฉพาะวิธีแบบเดิมเท่านั้น เช่นเมื่อโปรแกรมทำนายว่าเป็นการย่อยสลายทางชีวภาพอย่างรวดเร็ว ผลการทำนายนี้ไม่ควรนำมาพิจารณา ในขณะที่ถ้าผลการทำนายว่าเป็นการย่อยสลายทางชีวภาพอย่างช้าๆอาจนำมาพิจารณา (EC,1996)

3.8.5 
ดังนั้นการใช้ผลของโปรแกรมความน่าจะเป็นในการย่อยสลายทางชีวภาพ (Biodegradability Probability Program) ในแบบเก่าอาจจะสามารถใช้ในการเสริมการประเมินความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพของสารจำนวนมากที่ไม่มีข้อมูลการย่อยสลายที่ได้จากการทดลอง
ภาคผนวก 8

เอกสารแนบท้าย II

ปัจจัยที่มีอิทธิพลต่อความสามารถในกาย่อยสลายในสิ่งแวดล้อมทางน้ำ
1.
บทนำ
1.1 
เกณฑ์การจำแนกประเภทของ OECD จะพิจารณาเฉพาะความเป็นอันตรายต่อสิ่งแวดล้อมทางน้ำเท่านั้น อย่างไรก็ตาม การจำแนกประเภทความเป็นอันตรายจะยึดข้อมูลที่ได้จากการทดสอบภายใต้เงื่อนไขของการทดลองในห้องวิทยาศาสตร์เป็นหลักซึ่งแทบจะไม่เหมือนกับเงื่อนไขในสิ่งแวดล้อมสักเท่าใดนัก ดังนั้นการทำนายผลจากการทดลองสำหรับความเป็นอันตรายในสิ่งแวดล้อมทางน้ำควรทำการพิจารณาโดยรอบคอบ
 1.2 
การแปลผลการทดสอบเกี่ยวกับความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพของสารอินทรีย์มีการพิจารณาอยู่ใน OECD Detailed Review Paper on Biodegradability Testing (OECD,1995)

1.3 
เงื่อนไขในสิ่งแวดล้อมมีความแตกต่างจากเงื่อนไขในระบบการทดสอบที่ได้มาตรฐานมากซึ่งทำให้การอนุมานข้อมูลการย่อยสลายจากการทดสอบในห้องทดลองทางวิทยาศาสตร์ไปสู่สิ่งแวดล้อมเป็นเรื่องยาก ท่ามกลางความแตกต่างสิ่งต่อไปนี้จะมีอิทธิพลสูงต่อความสามารถในการย่อยสลาย
· ปัจจัยที่เกี่ยวข้องกับสิ่งมีชีวิต (การมีจุลินทรีย์ที่มีความสามารถ)

· ปัจจัยที่เกี่ยวข้องกับสารอาหาร (substrate) (ความเข้มข้นของสารและการมีสารอาหารอื่นๆ)

· ปัจจัยที่เกี่ยวข้องกับสิ่งแวดล้อม (เงื่อนไขทางเคมี-กายภาพ การมีสารอาหาร และสภาพพร้อมใช้ทางชีวภาพของสาร)

สิ่งเหล่านี้จะอธิบายเพิ่มเติมด้านล่าง
2.        
การมีจุลินทรีย์ที่มีความสามารถ (competent micro-organism)

2.1 
การย่อยสลายทางชีวภาพในสิ่งแวดล้อมทางน้ำขึ้นอยู่กับการมีจุลินทรีย์ที่มีความสามารถในปริมาณที่เพียงพอ กลุ่มของจุลินทรีย์โดยธรรมชาติ (natural microbial communities) ประกอบด้วยชีวมวลที่แตกต่างกันมากและเมื่อมีสารใหม่ที่มีความเข้มข้นสูงเพียงพอเข้าไป ชีวมวลเหล่านี้ก็อาจจะปรับตัวเพื่อย่อยสลายสารนี้ บ่อยครั้งที่การปรับตัวของประชากรจุลินทรีย์ (microbial population) มีสาเหตุมาจากการเจริญเติบโตของตัวย่อยสลายเฉพาะที่โดยธรรมชาติสามารถย่อยสลายสารเหล่านี้ได้  อย่างไรก็ตามยังมีกระบวนการอื่นๆที่เข้ามาเกี่ยวข้องด้วย เช่น การเหนี่ยวนำของเอนไซม์ (enzyme induction) การแลกเปลี่ยนสารพันธุกรรม (genetic materials) และการพัฒนาความทนต่อความเป็นพิษ
2.2  
 การปรับตัวเกิดขึ้นในระหว่าง “ช่วงเวลาล่าช้า(lag phase)” คือช่วงเวลาจากการเริ่มได้รับสัมผัสไปจนถึงการเริ่มต้นการย่อยสลาย จึงเป็นที่ชัดเจนว่าระยะเวลาในช่วงเวลาล่าช้าขึ้นอยู่กับการมีตัวย่อยสลายในขั้นต้น  ซึ่งจะขึ้นอยู่กับประวัติของกลุ่มประชากรจุลินทรีย์ (microbial community) เช่น ประชากรเหล่านี้เคยได้รับสัมผัสสารมาก่อนหรือไม่ ซึ่งหมายความว่าเมื่อมีการใช้สารชีวภาพแปลกปลอม (xenobiotic) และปล่อยกระจายไปทั่วเป็นเวลาหลายปี  ความเป็นไปได้ที่จะพบตัวย่อยสลายก็จะเพิ่มขึ้น โดยเฉพาะอย่างยิ่งในสิ่งแวดล้อมที่ได้รับการปล่อยมลพิษ เช่น ในโรงบำบัดน้ำเสียทางชีวภาพ โดยปกติผลการทดสอบการย่อยสลายที่คงที่ส่วนใหญ่จะพบในการทดสอบที่ใช้สารเพาะเชื้อ (inocula) จากน้ำเสียโดยเปรียบเทียบกับการทดสอบที่ใช้สารเพาะเชื้อมาจากน้ำดี (OECD,1995; Nyholm และ Ingerslev,1997) 

2.3 
มีปัจจัยหลายๆอย่างที่จะกำหนดว่าศักยภาพของการปรับตัวในสิ่งแวดล้อมทางน้ำสามารถเปรียบเทียบได้กับศักยภาพของการทดสอบในห้องทดลองทางวิทยาศาสตร์หรือไม่  ปัจจัยของการปรับตัวขึ้นอยู่กับ
· จำนวนของตัวย่อยสลายเริ่มต้นในชีวมวล (สัดส่วนและจำนวน)

· การมีพื้นที่ผิวสำหรับการเกาะติด
· ความเข้มข้นและสภาพพร้อมใช้ของสารอาหาร (substrate) และ
· การมีสารอาหาร (substrate) อื่นๆ
2.4
ระยะเวลาช่วงล่าช้า (lag phase) ขึ้นอยู่กับจำนวนเริ่มต้นของตัวย่อยสลาย  และสำหรับสารที่มีพิษคือการมีชีวิตอยู่และการฟื้นคืนของตัวย่อยสลาย ในการทดสอบความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพได้ง่ายตามมาตรฐาน (ready biodegradability test) จะเก็บตัวอย่างของสารเพาะเชื้อ (inoculum) ในโรงงานบำบัดน้ำเสีย  เนื่องจากปริมาณมลพิษ (load) โดยปกติมีค่าสูงกว่าในสิ่งแวดล้อม ดังนั้นสัดส่วนและจำนวนของตัวย่อยสลายอาจจะสูงกว่าในสิ่งแวดล้อมทางน้ำที่มีมลพิษน้อย อย่างไรก็ตามเป็นเรื่องยากที่จะคำนวณว่าช่วงเวลาล่าช้านี้ในสิ่งแวดล้อมทางน้ำจะนานกว่าในการทดสอบในห้องทดลองทางวิทยาศาสตร์เป็นเวลาเท่าใดเนื่องจากจำนวนเริ่มต้นของตัวย่อยสลายที่น้อยกว่า
2.5 
เมื่อผ่านไปเป็นเวลานานความเข้มข้นเริ่มต้นของตัวย่อยสลายจะไม่สำคัญเพราะว่าตัวย่อยสลายจะเติบโตขึ้นเมื่อมีสารอาหาร (substrate) ที่เหมาะสมในความเข้มข้นที่เพียงพอ อย่างไรก็ตามหากความสามารถในการย่อยสลายในช่วงเวลาสั้นเป็นสิ่งที่สำคัญ  ความเข้มข้นเริ่มต้นของจุลินทรีย์ที่จะย่อยสลายเป็นสิ่งที่ต้องพิจารณา (Scow,1982)

2.6 
การเกิดการเกาะกลุ่มกันของจุลินทรีย์ อาจช่วยสนับสนุนการปรับตัวเช่น การพัฒนาสภาวะที่เหมาะสมในการเจริญเติบโต (microbial niches) ในกลุ่มของจุลินทรีย์ เรื่องนี้เป็นสิ่งสำคัญเมื่อพิจารณาถึงความสามารถในการปรับตัวในสิ่งแวดล้อมที่ต่างๆกันของโรงงานบำบัดน้ำเสียหรือในตะกอนหรือในดิน อย่างไรก็ตามจำนวนของจุลินทรีย์ทั้งหมดในการทดสอบความสามารถในการย่อยสลายได้ง่ายและในสิ่งแวดล้อมทางน้ำมีปริมาณที่ใกล้เคียงกัน (104-108 เซลล์/มล.ในการทดสอบความสามารถในการย่อยสลายได้ง่าย และ 103 —106 เซลล์/มล.หรือมากกว่าในบริเวณผิวน้ำ (Scow,1982)) ดังนั้นปัจจัยนี้จึงน่าจะมีความสำคัญเพียงเล็กน้อย
2.7 
เมื่ออธิบายถึงการอนุมานเงื่อนไขทางสิ่งแวดล้อม อาจเป็นสิ่งที่เป็นประโยชน์ที่ต้องแบ่งแยกระหว่างสิ่งแวดล้อมที่มีความสมบรูณ์ทางอาหารน้อย (oligotrophic) และความสมบรูณ์ทางอาหารมาก (eutrophic) จุลินทรีย์ที่เหมาะสมภายใต้เงื่อนไขของความสมบรูณ์ทางอาหารน้อยจะสามารถทำให้สารอาหาร (substrate) อินทรีย์กลายเป็นแร่ที่ความเข้มข้นต่ำ (เศษส่วนของ มก C/L) และโดยปกติจะมีการดึงดูดมากกว่าสำหรับสารตัวกลาง แต่มีอัตราการเติบโตต่ำกว่าและช่วงเวลาของการผลิตที่สูงกว่าสิ่งแวดล้อมที่ความสมบรูณ์ทางอาหารมาก (eutrophic) (OECD,1995) ยิ่งกว่านั้นสิ่งแวดล้อมที่มีความสมบรูณ์ทางอาหารน้อยไม่สามารถย่อยสลายสารเคมีในความเข้มข้นที่สูงกว่า 1 มก./ล และอาจถูกยับยั้งที่ความเข้มข้นสูง ในทางตรงกันข้ามสิ่งแวดล้อมที่ความสมบรูณ์ทางอาหารมากต้องการความเข้มข้นของสารตัวกลางที่สูงกว่าก่อนเริ่มการทำให้เป็นแร่ (minerialisation) และไปได้ดีที่ความเข้มข้นของสารเคมีสูงกว่า  ดังนั้นขีดจำกัดระดับต่ำ (lower threshold limit)  สำหรับการย่อยสลายในสิ่งแวดล้อมทางน้ำจะขึ้นอยู่กับว่าประชากรจุลินทรีย์เป็นประชากรในสิ่งแวดล้อมแบบความสมบรูณ์ทางอาหารน้อยหรือมาก  อย่างไรก็ตามยังเป็นเรื่องที่ไม่ชัดเจนว่าประชากรทั้ง 2 แบบเป็นสายพันธุ์ที่ต่างกัน  หรือเป็นเพียงวิถีชีวิตของสิ่งแวดล้อมทั้ง 2 แบบเท่านั้น (OECD,1995) มลพิษส่วนใหญ่จะเข้าสู่สิ่งแวดล้อมได้โดยตรงโดยผ่านการปล่อยของน้ำเสีย  ดังนั้นสิ่งแวดล้อมเหล่านี้จึงเป็นสิ่งแวดล้อมที่มีความสมบรูณ์ทางอาหารมาก
2.8
 จากการอธิบายข้างต้นจึงอาจสรุปได้ว่าโอกาสของการมีตัวย่อยสลายจะมากที่สุดในสิ่งแวดล้อมที่มีการรับสัมผัสสูง เช่นในสิ่งแวดล้อมที่ได้รับสารอย่างต่อเนื่อง (ซึ่งเกิดขึ้นบ่อยสำหรับสารเคมีที่มีปริมาณการผลิตสูงกว่าสารเคมีที่มีปริมาณการผลิตต่ำ) สิ่งแวดล้อมเหล่านี้มักจะเป็นสิ่งแวดล้อมที่ความสมบรูณ์ทางอาหารมาก (eutrophic) และดังนั้นการย่อยสลายอาจต้องการความเข้มข้นของสารอาหารสูงก่อนเริ่มต้นย่อยสลาย ในทางตรงกันข้ามในน้ำที่สะอาดมากๆอาจจะขาดแคลนสายพันธุ์ตัวย่อยสลายที่มีความสามารถ โดยเฉพาะอย่างยิ่งสายพันธุ์ที่สามารถย่อยสลายสารเคมีที่ถูกปล่อยออกมาเป็นบางโอกาสในปริมาณการผลิตที่ต่ำ
3.    
ปัจจัยที่เกี่ยวข้องกับสารอาหาร (substrate)

3.1  
ความเข้มข้นของสารทดสอบ 
3.1.1  
ในการทดสอบในห้องทดลองทางวิทยาศาสตร์ส่วนใหญ่จะใช้สารทดสอบที่ความเข้มข้นสูงมาก (2-100 มิลลิกรัม/ลิตร) เปรียบเทียบกับความเข้มข้นในช่วงไมโครกรัม/ลิตรที่ต่ำซึ่งคาดได้ว่าเป็นความเข้มข้นในสิ่งแวดล้อมทางน้ำ โดยทั่วไปการเติบโตของจุลินทรีย์จะไม่ได้รับการสนับสนุนเมื่อมีสารอาหารในความเข้มข้นต่ำกว่าระดับจำกัด (threshold level) ประมาณ 10 ไมโครกรัม/ลิตรและที่ความเข้มข้นต่ำกว่า แม้ว่าไม่มีพลังงานที่ต้องการสำหรับการบำรุงรักษา(OECD,1995) เหตุผลสำหรับการกำหนดระดับจำกัดที่ต่ำนี้คือความเป็นไปได้ในการขาดตัวกระตุ้นที่เพียงพอเพื่อเริ่มการตอบสนองของเอนไซม์ (Scow,1982) ซึ่งหมายความโดยทั่วไปว่าความเข้มข้นของสารต่างๆในสิ่งแวดล้อมทางน้ำอยู่ที่ระดับซึ่งยากที่จะเป็นสารอาหารหลักสำหรับจุลินทรีย์ในการย่อยสลาย
3.1.2 
ยิ่งกว่านั้นจลน์ศาสตร์ของการย่อยสลายขึ้นอยู่กับความเข้มข้นของสาร (S0) เมื่อเปรียบเทียบกับค่าคงที่ของความอิ่มตัว (Ks) ตามที่อธิบายในสมการของโมนอต (Monod equation) ค่าคงที่ของความอิ่มตัวคือความเข้มข้นของสารอาหารที่ส่งผลให้เกิดอัตราการเติบโตเฉพาะร้อยละ 50 ของอัตราการเติบโตเฉพาะสูงสุด ที่ความเข้มข้นของสารอาหารต่ำกว่าค่าคงที่ของความอิ่มตัวมากซึ่งเป็นสถานการณ์ปกติในสิ่งแวดล้อมทางน้ำส่วนใหญ่ซึ่งการย่อยสลายนี้จะอธิบายได้ด้วยจลน์ศาสตร์อันดับหนึ่ง (first order kinetics) หรือจลน์ศาสตร์ซับซ้อน (logistic kinetics) (OECD,1995) เมื่อความหนาแน่นของจุลินทรีย์อยู่ในระดับต่ำ (ต่ำกว่า 103-105เซลล์/มล.) เป็นที่เด่นชัด (เช่นในน้ำที่มีความสมบรูณ์ของอาหารต่ำ) ประชากรจะเติบโตด้วยอัตราที่ลดลงซึ่งเป็นลักษณะทั่วไปของจลน์ศาสตร์ซับซ้อน  ที่ความหนาแน่นของจุลินทรีย์ในระดับสูง (เช่นในน้ำที่มีความสมบรูณ์ของอาหารสูง) ความเข้มข้นของสารอาหาร (substrate) จะไม่สูงพอที่จะสนับสนุนการเติบโตของเซลล์และจัดว่าเป็นจลนศาสตร์อันดับหนึ่งเช่น อัตราการย่อยสลายเป็นสัดส่วนโดยตรงกับความเข้มข้นของสารอาหาร ในทางปฏิบัติอาจเป็นไปไม่ได้ที่จะแยกความแตกต่างระหว่างจลน์ศาสตร์การย่อยสลายทั้งสองประเภทเนื่องจากความไม่แน่นอนของข้อมูล(OECD,1995)

3.1.3 
โดยสรุปแล้วสารที่ความเข้มข้นต่ำ (เช่นต่ำกว่า 10 ไมโครกรัม/ลิตร) อาจจะไม่ถูกย่อยสลายเป็นสารอาหารหลักในสิ่งแวดล้อมทางน้ำ  เมื่อความเข้มข้นสูงขึ้นสารอาหารที่สามารถย่อยสลายได้ง่ายจะถูกย่อยสลายเป็นอันดับแรก (primary substrate) ในสิ่งแวดล้อมที่อัตราการย่อยสลายเป็นสัดส่วนไม่มากก็น้อยกับความเข้มข้นของสารอาหาร  การย่อยสลายของสารอาหารเป็นลำดับ รอง (secondary substrate) อธิบายไว้ด้านล่าง
3.2   
 การมีสารอาหารอื่น ๆ
3.2.1 
ในการทดสอบมาตรฐาน สารทดสอบอาจจะใช้เป็นสารอาหารเพียงอย่างเดียวสำหรับจุลินทรีย์ ในขณะที่ในสิ่งแวดล้อมมีสารอาหารอื่นๆเป็นจำนวนมาก ในน้ำธรรมชาติความเข้มข้นของคาร์บอนอินทรีย์ที่ละลายน้ำ (dissolved organic carbon) มักพบในช่วง 1-10เซลล์ C/L เช่นมีปริมาณมากว่าในมลพิษถึง 1,000 เท่า   อย่างไรก็ตามคาร์บอนอินทรีย์เหล่านี้ส่วนมากจะคงอยู่อย่างต่อเนื่องตามการเพิ่มปริมาณสารอินทรีย์และการเพิ่มระยะทางจากชายฝั่ง  

3.2.2 
แบคทีเรียในน้ำธรรมชาติจะถูกหล่อเลี้ยงด้วยอาหารที่เป็นประโยชน์จากสารที่ซึมออกมาจากสาหร่าย  สารที่ซึมออกมาจากสาหร่ายเหล่านี้เปลี่ยนเป็นแร่ได้รวดเร็วมาก(ภายในเวลาเป็นนาที) ซึ่งแสดงให้เห็นว่ามีศักยภาพของการย่อยสลายสูงในกลุ่มจุลินทรีย์ธรรมชาติ ดังนั้นการที่จุลินทรีย์มีการแข่งขันเพื่อให้ได้สารอาหารที่หลากหลายในน้ำธรรมชาติ จึงมีความกดดันในการเลือกกลุ่มจุลินทรีย์ที่มีผลให้เกิดการเติบโตของสายพันธุ์ที่สามารถย่อยอาหารให้กลายเป็นแร่อย่างรวดเร็ว ในขณะที่การเติบโตของสายพันธุ์พิเศษอื่นๆมีการหยุดลง ประสบการณ์จากการแยกแบคทีเรียที่สามารถย่อยสลายสารชีวภาพแปลกปลอม (xenobiotics) ต่างๆแสดงให้เห็นว่าสิ่งมีชีวิตเหล่านี้มักเติบโตขึ้นอย่างช้าๆและมีชีวิตอยู่กับแหล่งคาร์บอนซับซ้อนในการแข่งขันกับแบคทีเรียที่เติบโตได้รวดเร็วกว่า เมื่อจุลินทรีย์ที่มีความสามารถ (competent micro-organism) มีอยู่ในสิ่งแวดล้อม จุลินทรีย์เหล่านี้อาจเพิ่มจำนวนขึ้นหากสารอาหารชีวภาพแปลกปลอม(xenobiotic substrate )ถูกปล่อยออกมาอย่างต่อเนื่องและถึงระดับของความเข้มข้นในสิ่งแวดล้อมที่เพียงพอจะสนับสนุนการเติบโต อย่างไรก็ตาม มลพิษอินทรีย์ส่วนใหญ่ในสิ่งแวดล้อมทางน้ำมีอยู่ที่ระดับความเข้มข้นต่ำ และจะถูกย่อยสลายเป็นสารอาหารรองซึ่งไม่ได้สนับสนุนการเติบโต
3.2.3 
ในทางตรงกันข้าม การมีสารอาหารที่กลายเป็นแร่อย่างรวดเร็วในความเข้มข้นที่สูงขึ้นอาจเอื้อให้เกิดการเปลี่ยนรูปของโมเลกุลของสารชีวภาพแปลกปลอมในเบื้องต้นโดยกระบวนการเมตาโบลิซึมร่วม (co-metabolism) สารเมตาโบลิซึมร่วมนี้อาจถูกย่อยสลายและการกลายเป็นแร่เพิ่มขึ้น   ดังนั้นการมีสารอาหาร (substrate) อื่น ๆ อาจเพิ่มความเป็นไปได้ที่ทำให้สาร (substance) เกิดการย่อยสลาย
3.2.4 
อาจสรุปได้ว่าการมีสารอาหารที่หลากหลายในน้ำธรรมชาติและสารอาหารเหล่านี้สามารถกลายเป็นแร่ได้อย่างรวดเร็ว อาจทำให้เกิดความกดดันที่หยุดการเติบโตของจุลินทรีย์ที่สามารถย่อยสลายจุลมลพิษ ในทางตรงกันข้ามมันอาจเอื้อให้เกิดการย่อยสลายเพิ่มขึ้นโดยกระบวนการเมตาโบลิซึมร่วมเบื้องต้นตามมาด้วยการกลายเป็นแร่มากขึ้น ความสำคัญของกระบวนการเหล่านี้ภายใต้เงื่อนไขของธรรมชาติอาจแตกต่างกันขึ้นอยู่กับเงื่อนไขทางสิ่งแวดล้อมและสารต่างๆ และยังไม่สามารถจัดทำข้อสรุปทั่วไปได้
4. 
ปัจจัยที่เกี่ยวข้องกับสิ่งแวดล้อม
4.1 
ตัวแปรทางสิ่งแวดล้อมจะควบคุมกิจกรรมของจุลินทรีย์ทั่วไป (general microbial) มากกว่าที่จะควบคุมกระบวนการย่อยสลายเฉพาะ อย่างไรก็ตามความสำคัญของอิทธิพลนี้แตกต่างกันระหว่างระบบนิเวศที่แตกต่างกันและสายพันธุ์ของจุลินทรีย์ (Scow, 1982)

4.2  
ศักยภาพในการเกิดปฏิกิริยารีดอกซ์  (Redox Potential)

ปัจจัยอย่างหนึ่งที่เกี่ยวข้องกับสิ่งแวดล้อมที่สำคัญที่สุดซึ่งมีอิทธิพลต่อความสามารถในการย่อยสลายน่าจะเป็นการมีออกซิเจน  ปริมาณออกซิเจนและศักยภาพในการเกิดปฏิกิริยารีดอกซ์จะกำหนดการมีอยู่ของจุลินทรีย์ประเภทต่างๆในสิ่งแวดล้อมทางน้ำกับจุลินทรีย์ที่ใช้อากาศอื่น (aerobic organisms) ที่ปรากฏอยู่ในชั้นน้ำ  ในชั้นบนของตะกอนและบางส่วนของน้ำจากโรงบำบัดน้ำเสีย  และกับจุลินทรีย์ที่ไม่ใช้อากาศอื่น (anaerobic organisms)  ที่ปรากฏอยู่ในตะกอนและบางส่วนของน้ำจากโรงบำบัดน้ำเสีย ในชั้นของน้ำโดยทั่วไป เงื่อนไขที่ใช้อากาศจะเป็นที่เด่นชัดกว่า และการทำนายความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพควรยึดผลจากการทดสอบที่ใช้อากาศ (aerobic tests) อย่างไรก็ตามในสิ่งแวดล้อมทางน้ำบางอย่างปริมาณออกซิเจนอาจจะต่ำมากในช่วงต่างๆของปี  ทั้งนี้เนื่องจากสิ่งแวดล้อมมีความสมบรูณ์ของอาหารมาก  (eutrophication) และมีการย่อยสลายของวัสดุอินทรีย์ที่ผลิตขึ้นมา ในช่วงเวลาเหล่านี้จุลินทรีย์ที่ใช้อากาศจะไม่สามารถย่อยสลายสารเคมีได้  แต่กระบวนการที่ไม่ใช้อากาศอาจใช้แทนหากสารเคมีนั้นสามารถย่อยสลายได้ภายใต้เงื่อนไขที่ไม่ใช้อากาศ
4.3   
อุณหภูมิ

พารามิเตอร์ที่สำคัญอีกประการหนึ่งก็คือ อุณหภูมิ การทดสอบในห้องทดลองทางวิทยาศาสตร์ส่วนมากจะทำที่อุณหภูมิ 20-25 องศาเซลเซียส (การทดสอบความสามารถในการย่อยสลายทางชีวภาพง่ายตามมาตรฐานโดยใช้อากาศ) แต่การทดสอบที่ไม่ใช้อากาศอาจทำที่อุณหภูมิ 35 องศาเซลเซียส เนื่องจากเป็นการเลียนแบบสภาพในถังปฏิกรณ์ตะกอน  (sludge reactor) ได้ดีกว่า  กิจกรรมของจุลินทรีย์จะพบได้ในสิ่งแวดล้อมที่ช่วงอุณหภูมิจากต่ำกว่า 0 ถึง 100 องศาเซลเซียส  อย่างไรก็ตามอุณหภูมิที่ดีที่สุดจะอยู่ในช่วง 10 – 30 องศาเซลเซียส  และอัตราการย่อยสลายจะมากขึ้นเป็นสองเท่าทุกๆอุณหภูมิที่เพิ่มขึ้น 10 องศาเซลเซียสในช่วงอุณหภูมินี้ (de Henau,1993)  นอกช่วงอุณหภูมิที่เหมาะสมนี้ กิจกรรมของตัวย่อยสลายจะลดลงอย่างมากแม้ว่าสายพันธุ์พิเศษบางอย่างอาจทำงานได้ดีอยู่ เมื่อทำการอนุมานเงื่อนไขแตกต่างจากห้องทดลองทางวิทยาศาสตร์แล้วควรต้องพิจารณาว่าสิ่งแวดล้อมทางน้ำบางอย่างอาจถูกปกคลุมด้วยน้ำแข็งในช่วงต่างๆของปี และนั่นก็คือการย่อยสลายที่อาจเกิดได้บ้างหรือไม่สามารถเกิดขึ้นได้เลยในช่วงฤดูหนาว
4.4  
ค่า pH 


จุลินทรีย์ที่ทำงานได้ดีพบได้ในช่วงค่า pH ทั้งหมดในสิ่งแวดล้อม อย่างไรก็ตามสำหรับกลุ่มแบคทีเรียซึ่งเป็นกลุ่มที่ชอบสภาวะด่างอ่อนๆ (slightly alkaline conditions) กิจกรรมและช่วงค่า pH ที่เหมาะสมที่สุดอยู่ที่ 6-8  ที่ค่า pH ต่ำกว่า 5 กิจกรรมเมตาโบลิซึม (metabolic activity) ในแบคทีเรียจะลดลงอย่างมาก สำหรับเชื้อราเป็นกลุ่มที่ชอบสภาพกรดอ่อนๆ(slightly acidic conditions) กิจกรรมและช่วงค่า pH สูงสุดอยู่ที่ 5-6 (Scow,1982) ดังนั้นค่าสูงสุดสำหรับกิจกรรมการย่อยสลายของจุลินทรีย์อาจอยู่ภายในช่วงค่า pH ระหว่าง 5-8 ซึ่งเป็นช่วงค่าที่เกิดขึ้นได้บ่อยที่สุดในสิ่งแวดล้อมทางน้ำ
4.5   
การมีสารอาหาร

การมีสารอาหารอนินทรีย์ (ไนโตรเจนและฟอสฟอรัส) มักเป็นที่ต้องการสำหรับการเติบโตของจุลินทรีย์ อย่างไรก็ตามจะมีปัจจัยไม่กี่อย่างที่จำกัดการเกิดกิจกรรมในสิ่งแวดล้อมทางน้ำซึ่งการเติบโตของจุลินทรีย์จะมีสารอาหารอย่างจำกัด อย่างไรก็ตามการมีสารอาหารจะมีอิทธิพลต่อการเติบโตของผู้ผลิตหลัก (primary producer) และความสามารถในการทำให้เป็นแร่ได้ง่าย
ภาคผนวก 8

เอกสารแนบท้าย III

หลักการพื้นฐานของวิธีทดลองและวิธีคำนวณการหาค่า BCF และ KOW ของสารอินทรีย์
1. ปัจจัยความเข้มข้นทางชีวภาพ (BCF)

1.1 คำจำกัดความ

ปัจจัยความเข้มข้นทางชีวภาพถูกระบุให้เป็นอัตราส่วนระหว่างความเข้มข้นของสารเคมีในสิ่งมีชีวิต (biota) และความเข้มข้นในตัวกลางอยู่รอบๆ  ในที่นี้คือน้ำที่สภาวะคงที่ (steady state) ค่า BCF สามารถวัดได้โดยตรงจากการทดลองภายใต้สภาวะคงที่หรือคำนวณจากอัตราส่วนระหว่างค่าคงที่ของอัตราการได้รับครั้งแรกและอัตราของการกำจัดออกซึ่งเป็นวิธีที่ไม่ต้องการสภาวะสมดุลย์
1.2 วิธีที่เหมาะสมสำหรับการหาค่า BCF จากการทดลอง
1.2.1 มีแนวทางการทดสอบมากมายสำหรับการหาค่าความเข้มข้นทางชีวภาพจากการทดลองในปลาที่ได้จัดทำเป็นเอกสารขึ้น  และที่ใช้มากที่สุดคือ OECD Test Guidelines (OECD 305,1996)และ ASTM Standard Guide (ASTM E 1022-94)    OECD 305 (1996) ได้ถูกปรับปรุงและนำมาใช้แทน OECD 305A-E,(1981) ฉบับเก่า แม้ว่าการทดสอบในช่วงของการไหลผ่านเป็นจะที่ยอมรับ  (OECD 305,1996) แต่ระบบกึ่งสถิตก็ยอมให้สามารถทำได้ (ASTM E 1022-94) โดยมีเงื่อนไขว่าต้องทำได้ตามเกณฑ์ที่ถูกต้องเกี่ยวกับจำนวนปลาที่ตายและการรักษาสภาพของการทดสอบ สำหรับสารที่ละลายในไขมัน (lipophilic substance) (log KOW มากกว่า 3) วิธีทดสอบแบบไหลผ่านเป็นที่ยอมรับมากกว่า
1.2.2 หลักการของแนวทาง OECD 305 และ ASTM มีความคล้ายคลึงกัน แต่สภาวะของการทดลองาจะแตกต่างกัน โดยเฉพาะอย่างยิ่งในเรื่องต่อไปนี้
· วิธีการจ่ายน้ำทดสอบ(สถิต กึ่งสถิต หรือไหลผ่าน)

· ข้อกำหนดสำหรับการศึกษาหลังการได้รับสัมผัส (depuration study)

· วิธีทางคณิตศาสตร์สำหรับคำนวณค่า BCF

· ความถี่ของการเก็บตัวอย่าง:จำนวนครั้งของการวัดในน้ำและจำนวนตัวอย่างของปลา
· ข้อกำหนดสำหรับการวัดไขมันของปลา
· ระยะเวลาที่น้อยที่สุดของการได้รับสัมผัส
1.2.3
โดยทั่วไปการทดสอบประกอบด้วยสองระยะ คือระยะการได้รับสัมผัส (uptake) และระยะหลังการได้รับสัมผัส  (depuration) ในระหว่างระยะของการได้รับสัมผัส ปลาสายพันธุ์หนึ่งซึ่งถูกแยกกลุ่มจะได้รับสัมผัสสารทดสอบอย่างน้อยที่ความเข้มข้นสองระดับ ระยะของการได้รับสัมผัสบังคับให้เป็น 28 วันหากสภาวะคงที่ไม่เกิดขึ้นภายในระยะนี้ เวลาที่ต้องการให้ถึงสภาวะคงที่อาจตั้งขึ้นได้โดยอยู่บนพื้นฐานของความสัมพันธ์ KOW-k2 (เช่น log k2= 1.47-0.41 log KOW(Spacie และ Hamelink,1982)หรือ log k2=1.69-0.53 log KOW (Gobas และคณะ,1989)) เวลาที่คาดไว้(d) เช่นสำหรับร้อยละ 95 ของสภาวะคงที่อาจคำนวณได้โดย –ln (1-0.95)/k2 โดยมีเงื่อนไขว่าความเข้มข้นทางชีวภาพเป็นไปตามจลน์ศาสตร์อันดับหนึ่ง (first order kinetics)  ในระยะหลังการได้รับสัมผัสปลาจะถูกย้ายไปยังตัวกลางอื่นที่ไม่มีสารทดสอบ ความเข้มข้นของสารทดสอบในปลาจะถูกติดตามตลอดการทดสอบทั้งสองระยะของการทดสอบ  ค่า BCF แสดงเป็นฟังก์ชันของจำนวนน้ำหนักของปลาที่เปียกทั้งหมด สำหรับสารอินทรีย์จำนวนมากจะมีความสัมพันธ์ที่สำคัญระหว่างศักยภาพของความเข้มข้นทางชีวภาพและความสามารถละลายได้ในไขมัน (lipophilicity) และมากกว่านั้นยังมีความสัมพันธ์ที่สอดคล้องกันระหว่างไขมันของปลาที่ถูกทดสอบและความเข้มข้นทางชีวภาพที่สังเกตได้ของสารทดสอบนั้น ดังนั้นเพื่อเป็นการลดแหล่งความปรวนแปรในผลการทดสอบสำหรับสารที่มีความสามารถละลายในไขมันได้สูง จึงควรแสดงค่าความเข้มข้นทางชีวภาพเปรียบเทียบกับไขมันที่เพิ่มเติมจากน้ำหนักทั้งหมดของตัวปลา (OECD 305(1996), ECETOC(1995)) แนวทางที่กล่าวนี้ยึดสมมติฐานที่ว่าความเข้มข้นทางชีวภาพอาจประมาณค่าได้โดยกระบวนการจลน์ศาสตร์ลำดับที่ 1 (one-compartment model) และดังนั้น BCF เท่ากับ k1/ k2 (เมื่อ k1คือ อัตราอันดับที่ 1 ช่วงการได้รับสัมผัส  ,k2 คือ อัตราอันดับที่ 1 ช่วงหลังการได้รับสัมผัส ซึ่งอธิบายโดยการประมาณแบบลอการิธึม-เส้นตรง (log-linear approximation)) หากระยะหลังการได้รับสัมผัสเป็นไปตามจลน์ศาสตร์สองอัตรา เช่นอัตราในช่วงได้รับสัมผัสมี 2 ค่าแตกต่างชัดเจน  การประมาณค่า k1/ k2 อาจทำให้คำนวณค่าBCF ได้ต่ำกว่าที่เป็นจริง  หากมีการบ่งชี้ว่าเป็นจลศาสตร์อันดับสอง (second order kinetic) ค่า BCF อาจคำนวณได้จากความสัมพันธ์: Cfish/ Cwater โดยมีเงื่อนไขว่าระบบปลา-น้ำได้ถึงสภาวะคงที่แล้ว
1.2.4
เช่นเดียวกับรายละเอียดการเตรียมและการเก็บรักษาตัวอย่าง วิธีการวิเคราะห์ที่เหมาะสมจะต้องทราบความถูกต้องแม่นยำและความไวต่อปฏิกิริยาสำหรับการใช้หาปริมาณของสาร (substance) ในสารละลายทดสอบและในวัสดุทางชีววิทยา   หากขาดสิ่งเหล่านี้การหาค่า BCF ที่แท้จริงจะเป็นไปไม่ได้  การใช้สารทดสอบที่ติดรังสี (radialabelled test substance) จะเอื้อต่อการวิเคราะห์ตัวอย่างน้ำและปลา อย่างไรก็ตามหากไม่รวมกับวิธีวิเคราะห์เฉพาะ  การวัดกัมมันตรังสีทั้งหมดมีความเป็นไปได้ที่จะสะท้อนถึงการมีสารดั้งเดิม สารเมตาโบไลท์และสารเมตาโบไลท์คาร์บอน ซึ่งอาจจะรวมอยู่ในเนื้อเยื่อของปลาในโมเลกุลอินทรีย์  สำหรับการหาค่า BCF ที่แท้จริงเป็นเรื่องสำคัญที่ต้องแยกแยะสารดั้งเดิมออกจากสารเมตาบอไลท์ให้เด่นชัด หากมีการใช้วัสดุติดรังสีในการทดสอบอาจเป็นไปได้ที่จะวิเคราะห์วัสดุติดรังสีทั้งหมด (เช่น สารดั้งเดิมและสารเมตาบอไลท์) หรือสารตัวอย่างอาจต้องทำให้บริสุทธิ์เพื่อให้สามารถวิเคราะห์สารประกอบดั้งเดิมแยกต่างหากได้
1.2.5
ในช่วง log KOW สูงกว่า 6  ค่า BCF ที่วัดได้มีแนวโน้มที่จะลดลงเมื่อค่า log KOW มีค่าสูงขึ้น  คำอธิบายแนวคิดของความไม่เป็นเส้นตรงโดยหลักแล้วจะอ้างถึงการเปลี่ยนรูปทางชีวภาพเช่นจลน์ศาสตร์การซึมผ่านเนื้อเยื่อลดลง หรือความสามารถในการละลายในไขมันของสารทางชีวภาพลดลงสำหรับโมเลกุลขนาดใหญ่ ปัจจัยอื่นที่พิจารณาเป็นสิ่งรบกวนในการทดลองเช่นการไม่ถึงจุดสมดุลย์  สภาพพร้อมใช้ทางชีวภาพลดลงเนื่องจากการดูดซับสารอินทรีย์ในน้ำ และความผิดพลาดของการวิเคราะห์ นอกจากนั้นควรต้องให้ความระมัดระวังเมื่อทำการประเมินข้อมูลค่า BCF ซึ่งได้จากการทดลองซึ่งมีค่า log KOW สูงกว่า 6 เนื่องจากข้อมูลเหล่านี้จะมีระดับของความไม่แน่นอนสูงกว่าค่า BCF ที่หาได้จากสารที่มีค่า log KOW ต่ำกว่า 6

2.   
log  KOW
2.1  
คำจำกัดความและข้อพิจารณาทั่วไป
2.1.1
ค่าลอการิธึมของสัมประสิทธิ์การแยกสัดส่วนระหว่างนอร์มอลออกทานอล-น้ำ (log n-octanol-water partition coefficient) หรือ ค่า log KOW เป็นการวัดความสามารถในการละลายในไขมันของสาร  ค่า log KOW จึงเป็นพารามิเตอร์ที่สำคัญในการประเมินสิ่งที่จะเกิดขึ้นในสิ่งแวดล้อม กระบวนการแพร่กระจายหลายๆกระบวนการผลักดันด้วย log KOW เช่น การดูดซึมในดินและตะกอนและความเข้มข้นทางชีวภาพในจุลินทรีย์
2.1.2
พื้นฐานของความสัมพันธ์ระหว่างความเข้มข้นทางชีวภาพและค่า log KOW มีความคล้ายคลึงกันคือ กระบวนการแยกสัดส่วนระหว่างไขมันของปลาและน้ำ และกระบวนการแยกสัดส่วนระหว่างนอร์มอลออกทานอลและน้ำ เหตุผลที่ใช้ log KOW เกิดจากความสามารถของออกทานอลที่จะเป็นตัวแทนของไขมันในเนื้อเยื่อปลาได้เป็นอย่างดี มีความสัมพันธ์ที่เด่นชัดมากระหว่าง log KOW และความสามารถในการละลายของสารในน้ำมันตับปลาและไตรโอลิน (triolin) (Niimi,1991) ไตรโอลินเป็นหนึ่งในสารไตรเอซิลกรีเซอรอล  (triacylglycerols) ที่พบมากที่สุดในไขมันของปลาน้ำจืด (Henderson และ Tocher,1987)

2.1.3
การหาค่าสัมประสิทธิ์การแยกสัดส่วนระหว่างนอร์มอลออกทานอล-น้ำ (KOW) เป็นข้อกำหนดของข้อมูลพื้นฐานที่ต้องเสนอเพื่อแจ้งสารที่เกิดใหม่และมีอยู่ก่อนแล้วภายในสภาพยุโรป เนื่องจากการหาค่า KOW จากการทดลองไม่สามารถเป็นไปได้เสมอไปเช่นสารที่ละลายน้ำได้ดีและสารที่ละลายในไขมันได้สูง ค่า KOW ที่พัฒนาจาก QSAR อาจสามารถใช้ได้ อย่างไรก็ตามควรต้องใช้ความระมัดระวังเป็นอย่างยิ่งเมื่อใช้ QSAR สำหรับสารที่ไม่สามารถหาค่าจากการทดลองได้ (เช่น สารลดแรงตึงผิว)
2.2 วิธีการที่เหมาะสมสำหรับการหาค่า KOW จากการทดลอง
2.2.1
สำหรับการทดลองหาค่า KOW มีสองวิธีการคือ การเขย่าขวดทดลอง (Shake-flask) และวิธี HPLC ซึ่งอธิบายไว้ในแนวทางมาตรฐาน เช่น OECD 107(1995) ; OECD 117 (1983);EEC A.8.(1992) ;EPA-OTS(1982); EPA-FIFRA(1982); ASTM (1993) ไม่เพียงแต่เฉพาะข้อมูลที่ได้จากการใช้วิธีการเขย่าขวดทดลองหรือวิธี HPLC ที่สอดคล้องกับวิธีแนวทางมาตรฐานเท่านั้นที่แนะนำไว้  สำหรับสารที่ละลายในไขมันได้สูงซึ่งเป็นสารที่ละลายในน้ำได้ช้า ข้อมูลที่ได้จากการใช้วิธีการคนอย่างช้าๆ (slow-stirring method) จะเป็นข้อมูลที่น่าเชื่อถือมากกว่า (De Brujin และคณะ,1989; Totls และ Sijm,1993; OECD draft Guideline,1998) วิธีการคนอย่างช้าๆนี้กำลังมีการทดสอบอยู่ในปัจจุบันเพื่อพัฒนาเป็นแนวทางของOECD ฉบับสุดท้าย
2.2.2 วิธีการเขย่าขวดทดลอง (Shake-flask method)


หลักการพื้นฐานของวิธีการนี้คือเพื่อวัดการละลายของสารในสองเฟสที่ต่างกันคือในน้ำและนอร์มอล-ออกทานอล  n-octanol การหาค่าสัมประสิทธิ์ของการแยกสัดส่วน (partition coefficient) ต้องให้ได้ความสมดุลย์ระหว่างองค์ประกอบที่มีปฏิกิริยาต่อกันทั้งหมดของระบบซึ่งหลังจากนี้จะได้ความเข้มข้นของสารที่ละลายในทั้งสองเฟสที่แตกต่างกัน  วิธีการเขย่าขวดทดลองจะใช้เมื่อค่า log KOW อยู่ในช่วงจาก –2 ถึง 4 (OECD 107,1995) วิธีการเขย่าทดลองใช้เฉพาะกับสารบริสุทธิ์ที่ละลายในน้ำและนอร์มอล-ออกทานอลเท่านั้นและควรทำที่อุณหภูมิคงที่ (+ 1องศาเซลเซียส) ในช่วง 20-25 องศาเซลเซียส
2.2.3 วิธี HPLC


วิธี HPLC เป็นวิธีที่กระทำบนคอลัมน์วิเคราะห์สาร (analytical columns) ซึ่งถูกแพ็คกับตัวกลางของแข็งทางการค้าซึ่งประกอบด้วยสารไฮโดรคาร์บอนโซ่ยาว (เช่น C8, C18) ซึ่งเกิดพันธะทางเคมีบนตัวซิลิกา  สารเคมีที่ถูกฉีดบนคอลัมน์จะเคลื่อนที่ด้วยอัตราที่แตกต่างกันเพราะมีการแบ่งแยกเฟสระหว่างเฟสเคลื่อนที่และเฟสอยู่กับที่ 
2.2.4 วิธีการกวนอย่างช้าๆ (Slow stirring method)


ด้วยวิธีการกวนอย่างช้าๆ  ค่า KOW ที่ถูกต้องและแม่นยำของสารประกอบและค่า log KOW มีค่าถึง 8.2 สามารถยอมให้มีได้ (De Brujin และคณะ,1989) สำหรับสารประกอบที่สามารถละลายในไขมันได้สูง  วิธีการเขย่าขวดทดลองมีแนวโน้มที่จะทำให้เกิดสิ่งรบกวนได้ (เกิดหยดน้ำขนาดเล็ก)และด้วยวิธี HPLC ค่า KOW จำเป็นต้องอนุมานให้เกินช่วงค่าที่ตั้งไว้ (calibration range) เพื่อให้ได้ค่าประมาณของ KOW  

ในการหาค่าสัมประสิทธิ์การแยกส่วน (partition coefficient) ต้องให้น้ำ นอร์มอล-ออกทานอลและสารประกอบทดสอบอยู่ในสภาวะสมดุลย์ซึ่งกันและกัน ซึ่งหลังจากนั้นจะสามารถหาความเข้มข้นของสารประกอบทดสอบในทั้งสองเฟสได้ ความยุ่งยากของการทดลองผนวกกับการเกิดหยดน้ำในระหว่างการทดลองด้วยวิธีเขย่าขวดทดลองสามารถแก้ไขได้ในระดับหนึ่งโดยใช้การทดลองแบบคนช้าๆ โดยให้น้ำ ออกทานอลและสารประกอบทดสอบเกิดความสมดุลภายในถังกวนที่กวนช้าๆ การกวนจะทำให้เกิดการไหลแบบที่มากหรือน้อยกว่าลามิน่าห์ระหว่างออกทานอลและน้ำ  และการแลกเปลี่ยนระหว่างเฟสก็สามารถทำได้โดยปราศจากการเกิดหยดน้ำ
2.2.5 วิธีการสร้างคอลัมน์ (Generator Column Method)

อีกวิธีหนึ่งที่ใช้ประโยชน์ได้ดีมากสำหรับวัดค่า log KOW ก็คือวิธีการสร้างคอลัมน์ วิธีนี้จะใช้เพื่อแยกสารทดสอบระหว่างในเฟสออกทานอลและน้ำ  คอลัมน์นี้จะบรรจุตัวพยุงของแข็ง  (solid support) และถูกทำให้อิ่มตัวด้วยสารทดสอบ  ในนอร์มอล-ออกทานอลที่มีความเข้มข้นคงที่  สารทดสอบจะถูกชะล้างจากคอลัมน์ที่อิ่มตัวด้วยออกทานอลกับน้ำ สารละลายน้ำที่ออกมาจากคอลัมน์ แสดงถึงความเข้มข้นที่สมดุลของสารทดสอบที่แยกจากออกทานอลไปยังน้ำ ข้อดีหลักของวิธีการสร้างคอลัมน์ที่ดีกว่าวิธีเขย่าขวดทดลองคือ อย่างแรกจะหลีกเลี่ยงไม่ให้เกิดอีมัลชันขนาดเล็ก (micro-emulsions) ดังนั้นวิธีนี้จึงมีประโยชน์สำหรับการวัดค่า KOW ของสารที่มีค่าสูงกว่า 4.5 (Doucette และ Andren,1987 and 1988; Shiu และคณะ,1988) เช่นเดียวกับสารที่มีค่า log KOW น้อยกว่า 4.5 ข้อเสียของวิธีการสร้างคอลัมน์ คือจำเป็นต้องใช้อุปกรณ์ที่ทันสมัย รายละเอียดของวิธีการสร้างคอลัมน์มีอยู่ในแนวทางการทดสอบ “Toxic Substances Control Act Test Guidelines” (USEPA 1985)

2.3 การใช้ QSARSเพื่อหา log KOW (ดูใน A9.6 <การใช้ QSARS>)


QSARS จำนวนมากได้ถูกพัฒนาอย่างต่อเนื่องเพื่อใช้คำนวณค่า KOW วิธีที่ใช้ทั่วไปยึดค่าคงที่ของการแยกส่วนเป็นหลัก (fragment constants) เป็นหลัก  วิธีการที่เกี่ยวกับการแยกส่วนนี้อยู่บนพื้นฐานของการเพิ่มความสามารถในการละลายในไขมันของแต่ละชิ้นส่วนโมเลกุลเดี่ยวของโมเลกุลที่กำหนดให้ มีโปรแกรมคอมพิวเตอร์สามโปรแกรมที่สามารถแนะนำในเอกสาร European Commissin’s Technical Guidance Document  (European Commission,1996) เพื่อใช้สำหรับประเมินความเสี่ยงภาค III หากข้อมูลที่ได้จากการทดลองไม่สามารถหาได้

2.3.2 
โปรแกรม CLOGP (Delight Chemical Information System,1995) ได้พัฒนาขึ้นมาในระยะแรก เพื่อใช้ในการออกแบบยาซึ่งเป็นรูปแบบที่ยึดขั้นตอนการคำนวณของ Hansch และ Leo(Hansch และ Leo,1979) โปรแกรมนี้ใช้คำนวณค่า log KOW สำหรับสารประกอบอินทรีย์ที่ประกอบด้วยธาตุ C, H, N, O, Hal, P และ/หรือ S  ค่า log KOW สำหรับเกลือและสำหรับสารประกอบที่มีประจุเป็นรูปแบบ (formal charges) จะไม่สามารถคำนวณได้ (ยกเว้นสำหรับสารประกอบไนโตรเจนและไนโตรเจนออกไซด์) ผลการคำนวณค่า log KOW สำหรับสารที่แตกตัวได้ เช่น ฟีนอล (phenols), เอมีน (amines) และกรดคาร์บอกซิลิก (carboxylic acids) จะแสดงถึงรูปแบบที่เป็นกลางหรือไม่แตกตัว และจะขึ้นอยู่กับค่า pH โดยทั่วไปโปรแกรมจะให้ผลการคำนวณที่ชัดเจนในช่วงของค่า log KOW ระหว่าง 0 ถึง 5 (European Commission,1996 part III) อย่างไรก็ตาม การศึกษาความถูกต้องที่ทำโดย Niemalä (1993) ผู้ซึ่งเปรียบเทียบค่า log KOW ที่ได้จากการทดลองกับค่าที่คำนวณได้พิสูจน์ให้เห็นว่าโปรแกรมสามารถทำนายค่า log KOW ได้อย่างแม่นยำสำหรับสารเคมีอินทรีย์จำนวนมากในช่วงค่า log KOW ต่ำกว่า 0 ถึงสูงกว่า9 (n=501, r2 = 0.967) ในการศึกษาความถูกต้องที่คล้ายคลึงกันกับสารมากกว่า 7,000 ชนิด ผลที่ได้จากโปรแกรม CLOGP (PC version 3.32 ,EPA version 1.2) พบว่ามีค่า r2 = 0.89,s.d.=0.58,n=7221 ผลจาการพิสูจน์นี้แสดงให้เห็นว่าโปรแกรม CLOGP อาจใช้สำหรับคำนวณค่า log KOW ที่น่าเชื่อถือเมื่อไม่มีข้อมูลจากการทดลอง สำหรับสารประกอบคีเลต (chelating compounds) และสารลดแรงตึงผิว (surfactants) โปรแกรม CLOGP มีความน่าเชื่อถือที่จำกัด(OECD,1993) อย่างไรก็ตามสำหรับสารลดแรงตึงผิวแอนไอออนิก (LAS) วิธีที่ถูกต้องเพื่อคำนวณค่า CLOGP ได้เสนอไว้ในงานของ Roberts,1989
2.3.3
โปรแกรม LOGKOW หรือ  KOWWIN (Syracuse Research Corporation ) ใช้ปัจจัยของชิ้นส่วนทางโครงสร้างและการแก้ไขความถูกต้อง โปรแกรมนี้จะคำนวณค่า log KOW สำหรับสารประกอบอินทรีย์ซึ่งมีอะตอมดังนี้คือ : C, H, N, O, Hal, Si, P, Se Li, Na, K,และ / หรือ Hg และยังสามารถคำนวณค่า log KOW สำหรับสารประกอบที่มีประจุเป็นรูปแบบ (เช่นไนโตรเจนออกไซด์และสารประกอบไนโตร) ผลการคำนวณค่า log KOW สำหรับสารที่แตกตัวได้ เช่น ฟีนอล (phenols) , เอมีน (amines) และ กรดคาร์บอกซิลิก (carboxylic acids) แสดงถึงรูปแบบที่เป็นกลางหรือไม่แตกตัว และจะขึ้นอยู่กับค่า pH  สารลดแรงตึงผิวบางตัว(เช่น alcohol ethoxylates (Tolls,1998)) ,dyestuffs และ dissociated substances อาจทำนายได้โดยโปรแกรม LOGKOW (Pedersen และคณะ,1995) โดยทั่วไปโปรแกรมจะให้ผลการคำนวณที่ชัดเจนในช่วงของค่า log KOW ระหว่าง 0 และ 9 (TemaNord 1995:581) โปรแกรม LOGKOW ได้รับการพิสูจน์แล้วเช่นเดียวกับโปรแกรม CLOGP (ตารางที่ 2 )และแนะนำให้ใช้เพื่อจุดประสงค์ของการจำแนกประเภทเนื่องจากมีความน่าเชื่อถือ หาได้ทั่วไปในตลาดและใช้ได้สะดวก
2.3.4
โปรแกรม AUTOLOGP (Devillers และคณะ,1995) ได้จากชุดข้อมูลผสมที่ประกอบด้วยสารเคมีอินทรีย์ 800ชนิดที่รวบรวมมาจากงานวิจัยก่อนหน้านี้  โปรแกรมจะคำนวณค่า log KOW สำหรับสารเคมีอินทรีย์ที่มี C, H, N, O, Hal, P และ S ค่า log KOW ของเกลือไม่สามารถคำนวณได้และค่า log KOW ของสารประกอบบางชนิดที่มีประจุเป็นรูปแบบก็ไม่สามารถคำนวณได้ ยกเว้นสารประกอบไนโตร ค่า log KOW ของสารเคมีที่แตกตัวได้ เช่น  ฟีนอล (phenols) , เอมีน (amines) และ กรดคาร์บอกซิลิก (carboxylic acids)  สามารถคำนวณได้แม้ว่าต้องขึ้นอยู่กับค่า pH ในปัจจุบันกำลังมีการพัฒนาเพื่อขยายความสามารถในการใช้งานของโปนแกรม AUTOLOGP ตามข้อมูลที่มีอยู่ในขณะนี้  AUTOLOGP สามารถให้ค่าที่แม่นยำโดยเฉพาะอย่างยิ่งสำหรับสารที่ละลายในไขมันได้สูง (log KOW มากกว่า 5)(European commission,1996)

2.3.5 
โปรแกรม SPARC ยังคงอยู่ในระหว่างการพัฒนาโดยห้องทดลองวิจัยทางสิ่งแวดล้อมของ EPA (EPA’s Enviromental Research Laboratory) ในกรุงเอเธนส์และจอร์เจียและยังไม่ได้เผยแพร่  โปรแกรม SPARC เป็นรูปแบบที่ยึดหลักการของเทอร์โมไดนามิกส์ทางเคมีมากกว่ารูปแบบที่มีรากฐานอยู่ในความรู้ที่ได้มาจากข้อมูลการสังเกต ดังนั้น SPARC จึงต่างจากรูปแบบที่ใช้ QSARS (เช่น KOWWIN,LOGP) ตรงที่ว่าไม่จำเป็นต้องมีการวัดค่า log KOW สำหรับชุดทดลองสารเคมี (training set of chemicals) EPA จะใช้รูปแบนี้เป็นครั้งคราวสำหรับสารเคมีที่มี CAS number SPARC ยังมีผลที่ปรับปรุงมากกว่า KOWWIN และ CLOGP สำหรับสารที่มีค่า log KOW มากกว่า 5  โดยทั่วไป SPARC ใช้ได้เฉพาะสารอนินทรีย์หรือสารประกอบโลหะอินทรีย์ (organomettalic compound) เท่านั้น

ในตารางที่ 1 ของเอกสารแนบท้ายนี้ได้เสนอภาพรวมของวิธีการคำนวณค่า log KOW ที่ยึดวิธีการแยกชิ้นส่วน (fragmentation method) เป็นหลัก สำหรับวิธีอื่นๆที่ใช้เพื่อคำนวณค่า log KOW ก็มีด้วยเช่นกัน แต่ควรจะใช้เป็นกรณีๆไปและเมื่อมีการอธิบายทางวิทยาศาสตร์ที่เหมาะสมเท่านั้น
ตารางที่ 1 ภาพรวมของวิธี QSAR สำหรับการคำนวณค่า log KOW ที่ยึดวิธีการแยกชิ้นส่วนเป็นหลัก (Howard และ Meylan (1997))

	Method
	Methodology
	Statistics

	CLOGP

Hansch and Leo (1979),

CLOGP Daylight (1995)
	Fragments +

correction factors


	Total n = 8942, r2= 0,917, sd = 0,482

Validation: n = 501, r2 = 0,967

Validation: n = 7221, r2 = 0,89, sd = 0,58

	LOGKOW (KOWWIN)

Meylan and Howard (1995), SRC
	140 fragments

260 correction factors


	Calibration: n = 2430, r2= 0,981, sd = 0,219, me = 0,161

Validation: n = 8855, r2= 0,95, sd = 0,427, me = 0,327



	AUTOLOGP

Devillers et al. (1995)


	66 atomic and group

contributions from

Rekker and Manhold(1992)
	Calibration: n = 800, r2= 0,96, sd = 0,387



	SPARC

Under development by

EPA, Athens, Georgia.
	Based upon

fundamental chemical

structure algorithm.
	No measured log Kow data are needed for a training

set of chemicals.



	Rekker and De Kort

(1979)
	Fragments +

correction factors
	Calibration n = 1054, r2 = 0,99

Validation: n = 20, r2 = 0,917, sd = 0,53, me = 0,40

	Niemi et al. (1992)


	MCI


	Calibration n = 2039, r2 = 0,77

Validation: n = 2039, r2 = 0,49

	Klopman et al (1994)


	98 fragments +

correction factors
	Calibration n = 1663, r2 = 0,928, sd = 0,3817



	Suzuki and Kudo (1990)


	424 fragments


	Total: n= 1686, me = 0,35

Validation: n = 221, me = 0,49

	Ghose et al. (1988)

ATOMLOGP
	110 fragments


	Calibration: n = 830, r2 = 0,93, sd = 0,47

Validation: n = 125, r2 = 0,87, sd = 0,52

	Bodor and Huang (1992)


	Molecule orbital


	Calibration: n = 302, r2 = 0,96, sd = 0,31, me = 0,24

Validation: n = 128, sd = 0,38

	Broto et al. (1984) ProLogP
	110 fragments
	Calibration: n = 1868, me= ca. 0,4
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เอกสารแนบท้าย IV

อิทธิพลของปัจจัยภายในและภายนอกที่มีต่อศักยภาพที่จะเกิดความเข้มข้นทางชีวภาพของสารอินทรีย์
1. 
ปัจจัยที่มีอิทธิพลต่อการได้รับสาร

อัตราการได้รับสารที่ละลายในไขมันขึ้นอยู่กับขนาดของสิ่งมีชีวิตเป็นหลัก (Sijm และ Linde,1995)  ปัจจัยภายนอกเช่นขนาดของโมเลกุล ปัจจัยที่มีอิทธิพลต่อสภาพพร้อมใช้ทางชีวภาพ (bioavailability) และปัจจัยทางสิ่งแวดล้อมที่ต่างกันล้วนมีความสำคัญต่ออัตราการได้รับสารเช่นเดียวกัน
1.1 ขนาดของสิ่งมีชีวิต
เนื่องจากปลาขนาดใหญ่มีพื้นที่ผิวเหงือกที่ต่ำเมื่อเทียบต่อหน่วยน้ำหนัก ดังนั้นปลาขนาดใหญ่จึงมีค่าคงที่ของอัตราการได้รับ(k1)ต่ำกว่าเมื่อเปรียบเทียบกับปลาขนาดเล็ก (Sijm และ Linde,1995; Opperhuizen และ Sijm,1990) นอกจากนี้การได้รับสารในปลาถูกควบคุมโดยน้ำที่ไหลผ่านเหงือก การแพร่กระจายของสารผ่านชั้นเยื่อบุผิวที่บริเวณเหงือก อัตราของเลือดที่ไหลผ่านเหงือก และความสามารถในการจับตัวของเลือด(ECETOC,1995) 

1.2 ขนาดของโมเลกุล
สารที่แตกตัวได้ไม่สามารถเข้าไปในเนื้อเยื่อได้ง่ายเพราะค่า pH ของน้ำมีอิทธิพลต่อการได้รับสาร สารที่มีพื้นที่หน้าตัดกว้าง (Opperhuizen และคณะ.,1985;Anliker และคณะ,1988) หรือมีลูกโซ่ยาว (มากกว่า 4.3 นาโนเมตร) (Opperhuizen,1986) จะไม่สามารถซึมผ่านเข้าไปในเนื้อเยื่อได้  ดังนั้นความไม่สามารถซึมผ่านเข้าไปในเนื้อเยื่อได้เนื่องจากขนาดของโมเลกุลส่งผลให้สูญเสียการได้รับสารทั้งหมด ผลกระทบของน้ำหนักโมเลกุลที่มีต่อความเข้มข้นทางชีวภาพเกิดขึ้นเนื่องจากอิทธิพลต่อค่าสัมประสิทธิ์การแพร่ (diffusion coefficient) ของสารที่จะไปลดค่าาคงที่ของอัตราการได้รับสาร (Gobas และคณะ,1986)

1.3 สภาพพร้อมใช้ (Availability)
ก่อนที่สารจะสามารถเกิดความเข้มข้นทางชีวภาพในสิ่งมีชีวิตได้ สารนั้นจำเป็นต้องปรากฏอยู่ในน้ำและพร้อมจะผ่านเข้าไปยังเหงือกปลา ปัจจัยที่มีผลกระทบต่อการเกิดเช่นนี้ภายใต้เงื่อนไขของสภาวะธรรมชาติและสภาวะการทดสอบจะเป็นตัวเปลี่ยนแปลงความเข้มข้นทางชีวภาพที่เกิดขึ้นจริงเมื่อเปรียบเทียบกับค่า BCF ที่คำนวณได้ เนื่องจากปลาจะได้รับอาหารในระหว่างการศึกษาความเข้มข้นทางชีวภาพจึงอาจเกิดความเข้มข้นที่สูงมากของสารอินทรีย์ละลายหรืออนุภาคทำให้เกิดการลดส่วนของสารเคมีที่ปลาจะได้รับทางผ่านเหงือก McCarthy และ Jimenez (1985) เปิดเผยว่าการดูดซับของสารที่ละลายได้ในไขมันไปยังสารจากร่างกายมนุษย์ที่ละลายจะไปลดสภาพพร้อมใช้ของสาร ดังนั้นยิ่งสารละลายในไขมันได้มากเท่าไรก็จะยิ่งลดการมีสารอยู่ได้มากเท่านั้น (Scharp และ Opperhuizen,1990) ยิ่งกว่านั้นการดูดซับของสารไปยังสารอินทรีย์ที่ละลายอยู่หรือเป็นอนุภาค  โดยทั่วไปอาจจะไปรบกวนในระหว่างการวัดค่า BCF (และคุณสมบัติเคมีกายภาพอื่นๆ )  ทำให้การหาค่า BCF หรือคำอธิบายที่เหมาะสมเป็นเรื่องยาก ถึงแม้ว่าที่ความเข้มข้นทางชีวภาพในปลามีความสัมพันธ์โดยตรงกับสารเคมีที่มีอยู่ในน้ำ ดังนั้นจึงจำเป็นที่สารที่ละลายในไขมันได้สูงต้องรักษาความเข้มข้นที่มีอยู่ของสารเคมีทดสอบภายในขีดจำกัดแคบๆในระหว่างช่วงเวลาของการได้รับสาร
สารที่สามารถย่อยสลายได้ง่ายอาจปรากฏอยู่ในน้ำทดสอบเป็นช่วงเวลาสั้นๆ เท่านั้น ดังนั้นความเข้มข้นทางชีวภาพของสารเหล่านี้อาจจะไม่มีความสำคัญมากนัก  ความสามารถในการระเหยและการไฮโดรไลซิสจะลดความเข้มข้นและลดเวลาที่สารจะมีอยู่เพื่อเกิดความเข้มข้นทางชีวภาพ
1.4 ปัจจัยทางสิ่งแวดล้อม
พารามิเตอร์ทางสิ่งแวดล้อมที่มีอิทธิพลต่างสรีรวิทยาของสิ่งมีชีวิตอาจมีผลกระทบต่อการได้รับสารด้วยเหมือนกัน ยกตัวอย่างเช่น เมื่อออกซิเจนในน้ำลดต่ำลง ปลาต้องรับน้ำผ่านเหงือกเพิ่มมากขึ้นเพื่อให้หายใจได้เพียงพอ(McKim and Goeden, 1982) อย่างไรก็ตามอาจขึ้นอยู่กับสายพันธุ์ปลาด้วยตามที่ระบุไว้โดย opperhuizen และ Schrap (1987) ยิ่งกว่านั้น ยังพบว่าอุณหภูมิอาจมีอิทธิพลต่อค่าคงที่ของอัตราการได้รับสารสำหรับสารที่ละลายได้ในไขมัน (Sijm et al.,1993) ในขณะที่นักวิจัยคนอื่นๆยังไม่พบว่ามีผลกระทบใดๆจากการเปลี่ยนเปลี่ยนอุณหภูมิ (Black et al.,1991)

2.
ปัจจัยที่มีอิทธิพลต่ออัตราการกำจัดสาร

อัตราการกำจัดสารขึ้นอยู่กับขนาดของสิ่งมีชีวิต ปริมาณไขมัน กระบวนการเปลี่ยนรูปทางชีวภาพของสิ่งมีชีวิต และความสามารถละลายได้ในไขมันของสารทดสอบ
2.1 ขนาดของสิ่งมีชีวิต
เช่นเดียวกับอัตราการได้รับสาร อัตราการกำจัดสารก็ขึ้นอยู่กับขนาดของสิ่งมีชีวิต เนื่องจากอัตราส่วนพื้นผิวเหงือกต่อน้ำหนักสำหรับสิ่งมีชีวิตขนาดเล็ก (เช่น ตัวอ่อนของปลา) สูงกว่าของปลาขนาดใหญ่ จึงแสดงให้เห็นว่าที่สภาวะคงตัว “ความสมดุลของปริมาณที่เป็นพิษ” จะถึงในช่วงต้นชีวิตของปลาได้เร็วกว่าในช่วงที่ปลาเติบโตขึ้นจนถึงโตเต็มที่ (Pedersen และ Kristensen.1998) เนื่องจากเวลาที่ต้องการให้ถึงเงื่อนไขของสภาวะคงตัวขึ้นอยู่กับค่า k2 ดังนั้นขนาดของปลาที่ใช้ในการศึกษาความเข้มข้นทางชีวภาพจึงเป็นสิ่งสำคัญที่จะช่วยถ่วงเวลาให้ได้ถึงเงื่อนไขของสภาวะคงตัวได้
2.2 เนื้อไขมัน
เนื่องจากความสัมพันธ์แบบสัดส่วนทำให้สิ่งมีชีวิตที่มีเนื้อไขมันสูงมีแนวโน้มที่จะสะสมความเข้มข้นของสารที่ละลายในไขมันได้สูงกว่าสิ่งมีชีวิตที่ผอมบาง ภายใต้เงื่อนไขของสภาวะคงที่ ดังนั้นภาระของร่างกายสำหรับปลาที่เต็มไปด้วยไขมัน เช่น ปลาไหลจึงมักจะสูงกว่าเมื่อเปรียบเทียบกับปลา “ผอม” เช่น ปลาค็อด นอกจากนี้ “บ่อ”ไขมันในปลาจึงเป็นเหมือนที่กักเก็บสารที่ละลายในไขมันได้สูง การให้อดอาหารหรือการเปลี่ยนแปลงทางสรีระวิทยาอื่นๆอาจเปลี่ยนแปลงสมดุลของไขมันและปล่อยสารนั้นออกมาและส่งผลให้เกิดผลกระทบช้าลง
2.3 เมตาโบลิซึม
2.3.1
โดยทั่วไปเมตาโบลิซึมหรือการเปลี่ยนรูปทางชีวภาพนำไปสู่การแปลงสารประกอบดั้งเดิม ให้เป็นสารเมตาบอไลท์ที่ละลายน้ำได้ ด้วยเหตุผลนี้ สารเมตาบอไลท์ที่ละลายน้ำได้มากกว่าจึงอาจจะถูกขับออกจากร่างกายได้ง่ายกว่าสารประกอบดั้งเดิม เมื่อโครงสร้างทางเคมีของสารประกอบเปลี่ยนแปลง คุณสมบัติต่างๆมากมายของสารประกอบก็เปลี่ยนแปลงด้วยเช่นกัน ดังนั้นสารเมตาบอไลท์จะมีพฤติกรรมที่แตกต่างกันภายในสิ่งมีชีวิตสอดคล้องกับการกระจายของเนื้อเยื่อ การสะสมทางชีวภาพ ความคงอยู่ต่อไป และช่องทางรวมทั้งอัตราของการขับถ่าย การเปลี่ยนรูปทางชีวภาพอาจเปลี่ยนแปลงความเป็นพิษของสารประกอบด้วยเช่นกัน การเปลี่ยนแปลงของความเป็นพิษนี้อาจเป็นประโยชน์หรือไม่ก็เป็นอันตรายต่อสิ่งมีชีวิตการเปลี่ยนรูปทางชีวภาพอาจป้องกันความเข้มข้นในสิ่งมีชีวิตไม่ให้สูงจนเกิดการตอบสนองที่เป็นพิษ(การล้างพิษ) อย่างไรก็ตามสารเมตาบอไลท์อาจก่อตัวขึ้นซึ่งจะเป็นพิษมากกว่าสารประกอบดั้งเดิม(การกระตุ้นทางชีวภาพ)ตามที่รู้กัน เช่น benzo(a)pyrene

2.3.2
สิ่งมีชีวิตที่อยู่บนพื้นดินได้พัฒนาระบบการเปลี่ยนแปลงทางชีวภาพซึ่งจะดีกว่าสิ่งมีชีวิตที่อยู่ในน้ำ  ความแตกต่างนี้อาจมาจากความจริงที่ว่าการเปลี่ยนรูปทางชีวภาพของสิ่งแปลกปลอม (xenobiotics) อาจมีความสำคัญเพียงเล็กน้อยในสิ่งมีชีวิตที่หายใจทางเหงือก เพราะว่าสิ่งมีชีวิตเหล่านี้สามารถขับถ่ายสารประกอบลงในน้ำได้ (Van Den Berg และคณะ, 1995) สอดคล้องกับความสามารถของการเปลี่ยนรูปทางชีวภาพในสิ่งมีชีวิตทางน้ำ โดยทั่วไปความสามารถของการเปลี่ยนรูปทางชีวภาพของสารแปลกปลอมจะเพิ่มขึ้นดังนี้ Molluscs < crustaceans < fish (Wofford และคณะ, 1981)

3.
ความสามารถในการละลายได้ในไขมันของสาร

นักวิจัยหลายๆ คน(เช่น Spacie และ Hamelink, 1982; Gobas และคณะ,1989;Petersen และ Kristemsem,1998)พบว่ามีความสัมพันธ์แบบเส้นตรงเชิงลบระหว่าง k2 (ค่าคงที่ของการทำให้บริสุทธิ์) กับ log KOW (หรือ BCF) ในปลาในขณะที่ k1 (อัตราการได้รับสารคงที่)ไม่ขึ้นอยู่กับความสามารถในการละลายได้ในไขมันของสาร (Connell,1990) ค่า BCF ที่ได้จึงเพิ่มขึ้นไปตามความสามารถในการละลายได้ในไขมันของสารที่เพิ่มขึ้น ตัวอย่างเช่นความสัมพันธ์ระหว่าง log BCF และ log KOW สำหรับสารซึ่งไม่เกิดเมตาโบไลท์ที่ขยายตัว
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เอกสารแนบท้าย V

แนวทางการทดสอบ
1. 
แนวทางส่วนใหญ่ที่กล่าวไว้พบได้จากหน่วยงานที่เป็นผู้จัดทำต่างๆ ดังนี้

-  EC guidelines: European Commission (1996). Classification, Packaging and Labelling of

Dangerous Substances in the European Union. Part 2 – Testing Methods. European

Commission. 1997. ISBN92-828-0076-8. (Homepage: http://ecb.ei.jrc.it/testingmethods/);

-  ISO guidelines: Available from the national standardisation organisations or ISO

(Homepage: http://www.iso.ch/);

-  OECD guidelines for the testing of chemicals. OECD, Paris, 1993 with regular updates

(Homepage: http://www.oecd.org/ehs/test/testlist.htm);

-  OPPTS guidelines: US-EPA homepage:http://www.epa.gov/opptsfrs/home/guidelin.htm

and (http://www.epa.gov/OPPTS_Harmonized/850_Ecological_Effects_Test_Guidelines

/ Drafts);

-  ASTM: ASTM's homepage: http://www.astm.org. Further search via “standards”.

2. แนวทางการทดสอบสำหรับความเป็นพิษทางน้ำ*

OECD Test Guideline 201 (1984) Alga, Growth Inhibition Test

OECD Test Guideline 202 (1984) Daphnia sp. Acute Immobilisation Test and Reproduction Test

OECD Test Guideline 203 (1992) Fish, Acute Toxicity Test

OECD Test Guideline 204 (1984) Fish, Prolonged Toxicity Test: 14-Day Study

OECD Test Guideline 210 (1992) Fish, Early-Life Stage Toxicity Test

OECD Test Guideline 211 (1998) Daphnia magna Reproduction Test

OECD Test Guideline 212 (1998) Fish, Short-term Toxicity Test on Embryo and Sac-Fry Stages

OECD Test Guideline 215 (2000) Fish, Juvenile Growth Test

OECD Test Guideline 221 (in preparation) Lemna sp. Growth inhibition test

EC C.1: Acute Toxicity for Fish (1992)

EC C.2: Acute Toxicity for Daphnia (1992)

EC C.3: Algal Inhibition Test (1992)

EC C.14: Fish Juvenile Growth Test (2001)

EC C.15: Fish, Short-term Toxicity Test on Embryo and Sac-Fry Stages (2001)

EC C.20: Daphnia Magna Reproduction Test (2001)

OPPTS Testing Guidelines for Environmental Effects (850 Series Public Drafts):

850.1000 Special consideration for conducting aquatic laboratory studies (Adobe PDF)

* The list below is as of September 2000 and will need to be regularly updated as new guidelines are adopted or

draft guidelines are elaborated.
850.1000 Special consideration for conducting aquatic laboratory studies (Text to HTML)

850.1010 Aquatic invertebrate acute toxicity, test, freshwater daphnids (Adobe PDF)

850.1010 Aquatic invertebrate acute toxicity, test, freshwater daphnids (Text to HTML)

850.1020 Gammarid acute toxicity test (Adobe PDF)

850.1020 Gammarid acute toxicity test (Text to HTML)

850.1035 Mysid acute toxicity test (Adobe PDF)

850.1035 Mysid acute toxicity test (Text to HTML)

850.1045 Penaeid acute toxicity test (Adobe PDF)

850.1045 Penaeid acute toxicity test (Text to HTML)

850.1075 Fish acute toxicity test, freshwater and marine (Adobe PDF)

850.1075 Fish acute toxicity test, freshwater and marine (Text to HTML)

850.1300 Daphnid chronic toxicity test (Adobe PDF)

850.1300 Daphnid chronic toxicity test (Text to HTML)

850.1350 Mysid chronic toxicity test (Adobe PDF)

850.1350 Mysid chronic toxicity test (Text to HTML)

850.1400 Fish early-life stage toxicity test (Adobe PDF)

850.1400 Fish early-life stage toxicity test (Text to HTML)

850.1500 Fish life cycle toxicity (Adobe PDF)

850.1500 Fish life cycle toxicity (Text to HTML)

850.1730 Fish BCF (Adobe PDF)

850.1730 Fish BCF (Text to HTML)

850.4400 Aquatic plant toxicity test using Lemna spp. Tiers I and II (Adobe PDF)

850.4400 Aquatic plant toxicity test using Lemna spp. Tiers I and II (Text to HTML)

850.4450 Aquatic plants field study, Tier III (Adobe PDF)

850.4450 Aquatic plants field study, Tier III (Text to HTML)

850.5400 Algal toxicity, Tiers I and II (Adobe PDF)

850.5400 Algal toxicity, Tiers I and II (Text to HTML)

3. แนวทางการทดสอบสำหรับการย่อยสลาย biotic และ abiotic*

ASTM E 1196-92

ASTM E 1279-89(95) Standard test method for biodegradation by a shake-flask die-away method

ASTM E 1625-94 Standard test method for determining biodegradability of organic chemicals in semicontinuous

activated sludge (SCAS)

EC C.4. A to F: Determination of ready biodegradability. Directive 67/548/EEC, Annex V. (1992)

EC C.5. Degradation: biochemical oxygen demand. Directive 67/548/EEC, Annex V. (1992)

EC C.7. Degradation: abiotic degradation: hydrolysis as a function of pH. Directive 67/548/EEC, Annex V.

* The list below is as of September 2000 and will need to be regularly updated as new guidelines are adopted or

draft guidelines are elaborated.
(1992)

EC C.9. Biodegradation: Zahn-Wellens test. Directive 67/548/EEC, Annex V. (1988)

EC C.10. Biodegradation: Activated sludge simulation tests. Directive 67/548/EEC, Annex V. (1998)

EC C.11. Biodegradation: Activated sludge respiration inhibition test. Directive 67/548/EEC,

AnnexV.(1988)

EC C.12. Biodegradation: Modified SCAS test. Directive 67/548/EEC, Annex V. (1998)

ISO 9408 (1991). Water quality - Evaluation in an aqueous medium of the "ultimate" biodegradability of

organic compounds - Method by determining the oxygen demand in a closed respirometer

ISO 9439 (1990). Water quality - Evaluation in an aqueous medium of the "ultimate" biodegradability of

organic compounds - Method by analysis of released carbon dioxide

ISO 9509 (1996). Water quality - Method for assessing the inhibition of nitrification of activated sludge

micro-organisms by chemicals and wastewaters

ISO 9887 (1992). Water quality - Evaluation of the aerobic biodegradability of organic compounds in an

aqueous medium - Semicontinuous activated sludge method (SCAS)

ISO 9888 (1991). Water quality - Evaluation of the aerobic biodegradability of organic compounds in an

aqueous medium - Static test (Zahn-Wellens method)

ISO 10707 (1994). Water quality - Evaluation in an aqueous medium of the "ultimate" biodegradability of

organic compounds - Method by analysis of biochemical oxygen demand (closed bottle test)

ISO 11348 (1997). Water quality - Determination of the inhibitory effect of water samples on the light

emission of Vibrio fischeri (Luminescent bacteria test)

ISO 11733 (1994). Water quality - Evaluation of the elimination and biodegradability of organic compounds

in an aqueous medium - Activated sludge simulation test

ISO 11734 (1995). Water quality - Evaluation of the "ultimate" anaerobic biodegradability of organic

compounds in digested sludge - Method by measurement of the biogas production

ISO/DIS 14592 .(1999) Water quality - Evaluation of the aerobic biodegradability of organic compounds at

low concentrations in water. Part 1: Shake flask batch test with surface water or surface water/sediment

suspensions (22.11.1999)

OECD Test Guideline 111 (1981). Hydrolysis as a function of pH. OECD guidelines for testing of chemicals

OECD Test Guideline 209 (1984). Activated sludge, respiration inhibition test. OECD guidelines for testing

of chemicals

OECD Test Guideline 301 (1992). Ready biodegradability. OECD guidelines for testing of chemicals

OECD Test Guideline 302A (1981). Inherent biodegradability: Modified SCAS test. OECD guidelines for

testing of chemicals

OECD Test Guideline 302B (1992). Zahn-Wellens/EMPA test. OECD guidelines for testing of chemicals

OECD Test Guideline 302C (1981). Inherent biodegradability: Modified MITI test (II). OECD guidelines for

testing of chemicals

OECD Test Guideline 303A (1981). Simulation test - aerobic sewage treatment: Coupled units test. OECD

guidelines for testing of chemicals. Draft update available 1999

OECD Test Guideline 304A (1981). Inherent biodegradability in soil. OECD guidelines for testing of

chemicals

OECD Test Guideline 306 (1992). Biodegradability in seawater. OECD guidelines for testing of chemicals

OECD (1998b). Aerobic and anaerobic transformation in aquatic sediment systems. Draft proposal for a new

guideline, December 1999

OECD (1999). Aerobic and anaerobic transformation in soil. Final text of a draft proposal for a new

guideline, October. 1999

OECD (2000). Simulation test - Aerobic Transformation in Surface Water. Draft proposal for a new

guideline, May 2000

OPPTS 835.2110 Hydrolysis as a function of pH

OPPTS 835.2130 Hydrolysis as a function of pH and temperature

OPPTS 835.2210 Direct photolysis rate in water by sunlight

OPPTS 835.3110 Ready biodegradability

OPPTS 835.3170 Shake flask die-away test

OPPTS 835.3180 Sediment/water microcosm biodegradability test

OPPTS 835.3200 Zahn-Wellens/EMPA test

OPPTS 835.3210 Modified SCAS test

OPPTS 835.3300 Soil biodegradation

OPPTS 835.3400 Anaerobic biodegradability of organic chemicals

OPPTS 835.5270 Indirect photolysis screening test: Sunlight photolysis in waters containing dissolved

humic substances

4. แนวทางการทดสอบสำหรับการสะสมทางชีวภาพ

ASTM, 1993. ASTM Standards on Aquatic Toxicology and Hazard Evaluation. Sponsored by ASTM

Committee E-47 on Biological Effects and Environmental Fate. American Society for Testing and Materials.

1916 Race Street, Philadelphia, PA 19103. ASTM PCN: 03-547093-16., ISBN 0-8032-1778-7

ASTM E 1022-94. 1997. Standard Guide for Conducting Bioconcentration Tests with Fishes and Saltwater

Bivalve Molluscs. American Society for Testing and Materials

EC, 1992. EC A.8. Partition coefficient. Annex V (Directive 67/548/EEC). Methods for determination of

physico-chemical properties, toxicity and ecotoxicity

EC, 1998. EC.C.13 Bioconcentration: Flow-through Fish Test

EPA-OTS, 1982. Guidelines and support documents for environmental effects testing. Chemical fate test

guidelines and support documents. United States Environmental Protection Agency. Office of Pesticides and

Toxic Substances, Washington, D.C. 20960. EPA 560/6-82-002. (August 1982 and updates), cf. also Code of

Federal Regulations. Protection of the Environment Part 790 to End. Revised as of July 1, 1993. ONLINE

information regarding the latest updates of these test guidelines: US National Technical Information System

EPA-FIFRA, 1982. The Federal Insecticide, Fungicide and Rodenticide Act. Pesticide Assessment

Guidelines, subdivision N: chemistry: Environmental fate, and subdivision E, J & L: Hazard Evaluation.

Office of Pesticide Programs. US Environmental Protection Agency, Washington D.C. (1982 and updates).

ONLINE information regarding the latest updates of these test guidelines: US National Technical

Information System

OECD Test Guideline 107, 1995. OECD Guidelines for testing of chemicals. Partition Coefficient (noctanol/

water): Shake Flask Method

OECD Test Guideline 117, 1989. OECD Guideline for testing of chemicals. Partition Coefficient (noctanol/

water), High Performance Liquid Chromatography (HPLC) Method

OECD Test Guideline 305, 1996. Bioconcentration: Flow-through Fish Test. OECD Guidelines for testing of

Chemicals

OECD Test Guidelines 305 A-E, 1981. Bioaccumulation. OECD Guidelines for testing of chemicals

OECD draft Test Guideline, 1998. Partition Coefficient n-Octanol/Water Pow. Slow-stirring method for

highly hydrophobic chemicals. Draft proposal for an OECD Guideline for Testing of Chemicals
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