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Med Finansudvalgets vedtagelse af aktstykke 156 blev der skabt finan-
sieringsgrundlag for projektet om fordampning og atmosfærekemisk 
omdannelse af pesticider i forbindelse med realisering af Regeringens 
Pesticidhandlingsplan II. Der foreslås i aktstykke iværksæt et arbejde, 
der har til formål dels at udvikle de nødvendige modeller til at beskrive 
pesticiders opførsel i atmosfæren, dels at opstille dokumentationskrav til 
producenterne af pesticiderne samt metoder til vurdering af dokumenta-
tionen fra producenterne. Projektet er gennemført af Danmarks Miljøun-
dersøgelser (DMU) i samarbejde med Danmarks Jordbrugsforskning 
(DJF) og Forskningscenter Risø (Risø). Projektet startede i 2000 og afslut-
tedes i 2003. 

Feltundersøgelserne er udført på Forskningscenter Flakkebjerg (DJF), 
hvor DMU har stået for atmosfæriske målinger, DJF for sprøjtning af pe-
sticider og atmosfærisk deposition, og Risø for meteorologiske målinger. 

Feltundersøgelser og analyse af prøver er udført af DJF, Risø og DMU. 
Seniorforsker Helge Rørdam Olesen, DMU har udført modelberegninger 
med OML modellen. 

Projektet har haft en styringsgruppe med repræsentanter fra Miljøstyrel-
sen (MST): Kaj Juul Madsen, Jørn Kirkegaard og Jens Mossin. Alle de in-
volverede parter takkes for hjælp og godt samarbejdet. 
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I rapporten beskrives en simpel model kaldet AirScreen, der kan beregne 
et specifikt pesticids fordampning fra jord og blade efter udsprøjtning, 
samt mulige afledede effekter for vandlevende organismer i nærheden af 
marken. Modellen beregner pesticidets koncentration i luften og mulige 
effekter i vandmiljøet tæt på et sprøjtet areal. For at sikre en screening, 
hvor et pesticid, der i virkeligheden er uacceptabelt skadeligt, ikke frem-
står i modellen som uskadeligt, anvendes et stokastisk princip. Samtidig 
gøres modellen så realistisk som muligt i dens håndtering af transport-
mekanismer for at sikre at den blive så tæt på virkeligheden, som det er 
muligt, for en screeningsmodel. Modellen er udviklet dels på baggrund 
af eksperimentelle afdampningsdata, der er afrapporteret separat (An-
dersen et al., 2006) og dels på baggrund af litteraturdata for afdampning.  

Den usikkerhed, som er forbundet med beregning af afdampningen fra 
jord og planteoverflader bliver bestemt sammen med den usikkerhed, 
der vurderes at gælde for de nødvendige fysik-kemiske parameters vær-
di, så som damptryk, opløselighed og adsorption til blade og jord. Base-
ret på disse to kilder af usikkerhed beregnes en samlet usikkerhed på 
modelestimatet. Andre kilder til usikkerhed er også til stede som fx de 
lokale turbulensforhold og de meteorologiske betingelser i øvrigt. Desu-
den indgår der en ruhedsfaktoren for landskabet omkring marken. Disse 
andre forhold er dog værdisat i modellen på en måde, der generelt vil 
sikre mod en underestimering af luftkoncentrationen. Ruhedsfaktorens 
betydning i modellen er i øvrigt begrænset. Den usikkerhed, der er ind-
draget i modelestimatet giver en øvre 99 % fraktil værdi for luftkoncen-
trationen, der er 10-100 gange over en 50 % fraktil værdi. Andre usikker-
hedsfaktorer skal derfor være i denne størrelsesorden for at kunne få be-
tydning. Der eksisterer ikke deterministiske modeller for afdampning, 
der kan tillægges den samme troværdighed som de empiriske modeller, 
der er brugt til udvikling af AirScreen. Desuden vil enhver model for pe-
sticiders fordampning anvende fysisk-kemiske data med samme usik-
kerhed som AirScreen. Derfor er den usikkerhed, som er fundet med 
AirScreen en generel usikkerhed som også vil være i mindst samme stør-
relse for mere komplicerede modeller. De mere komplicerede modeller 
vil desuden let kunne indføre ekstra usikkerhed gennem en over-
parmetrisering i forhold til manglende tilgængelighed af nødvendige og 
mere komplicerede empiriske data. 

I det omfang, der findes toksikologiske data, der kobler luftkoncentrati-
on med effekter i det terrestriske miljø, vil de beregnede luftkoncentrati-
oner kunne anvendes direkte til beregning af et farepotentiale. Der er 
imidlertid meget få terrestriske data tilgængelige til dette formål. I for-
hold til vandorganismer, hvor der findes langt flere data, tolkes luftkon-
centrationen i den nuværende version af AirScreen ud fra en ligevægts-
betragtning mellem vand og luft. Derved muliggøres en hurtig screening 
i forhold til hvilke pesticider, der potentielt kan udgøre en risiko for 
vandorganismer. Den manglende kobling til terrestrisk økotoksikologi er 
således ikke udtryk for nogen prioritering af relevans, men alene styret 
af datatilgængelighed. Det er meget tænkeligt at visse terrestriske orga-
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nismer kan regnes for mere eksponeret i forhold til kontamineret luft 
end de akvatiske organismer. 

Den udviklede software med modellen er frit tilgængelig med reference 
til denne rapport, og kan erhverves ved at kontakte Peter Borgen Søren-
sen, Danmarks Miljøundersøgelser (e-mail: pbs@dmu.dk).  
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This report describes a simple model, AirScreen, for determination of the 
evaporation of pesticides from soil and leafs after spraying and relates 
this to potential harmfull effects for water living organisms close to the 
field. The model is developed for calculation of the evaporation from the 
field after spraying including the resulting air concentration and possible 
impact in the surface water environment close to the field. A stocastic 
modelling approach is applied in order to secure a screening, where a 
pesticide that truly is unacceptably harmful never will be predicted by 
the model to be surely harmless. The transportation mechanisms in the 
model are made as realistic as possible for screening purposes. The 
model is developed based on pesticide evaporation data found in the 
closely related report (Andersen et al., 2006) and based on other litera-
ture values. 

The uncertainty related to the calculation of evaporation from soil and 
plant surfaces are quantified together with the uncertainty intervals of 
the basic physical-chemical parameters. These two sources of uncertainty 
are included in the uncertainty calculation by the model. Other sources 
of uncertainty also exist as e.g. the local condition of turbulence and me-
teorological conditions. The roughness factor of the landscape around 
the field is also considered. These other sources of uncertainty are han-
dled in such a way that the results are secured against under estimation 
of the concentration levels and thus focussing on worst case conditions. 
The uncertainty of the model in relation to the roughness factor is ana-
lyzed and identified as not critical for the total uncertainty when com-
pared with the other sources of quantified uncertainty. The uncertainty 
calculated by the model yields an upper 99 % fractile value in air concen-
tration that is 10-100 time higher than the 50 % fractile value. So, other 
uncertainty sources need to be in this order of magnitude before they can 
be considered as serious. Any model for pesticide evaporation will use 
the same basic physical-chemical parameters as AirScreen and thus be 
subject to the same levels of parameter value uncertainty. It is therefore 
not be possible, by any model, which is more complex than AirScreen, to 
reduce the level of uncertainty predicted by AirScreen considerably. 
Contrary, more complex models will tend to include additional uncer-
tainty due to lack in critical supporting empirical knowledge about pa-
rameter values and functional relationships.  

The terrestrial environment can be assessed using the calculated air con-
centration levels when eco-toxicological data are available. However, the 
situation is that very few such data are available at present. More data 
exist in relation to water organisms so AirScreen uses this type of data to 
interpret the results in relation to the surface water environment. This in-
terpretation is done based on an assumed equilibrium condition for the 
transport of pesticide between the water and the air. This approach 
makes a fast and easy screening possible. Thus, the missing considera-
tion of terrestrial eco-toxicological data is not due to any prioritization 
claiming that the water environment is most important to assess, but just 
a result of a data gap. It can easily be the case that some terrestrial organ-
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isms are directly exposure to the air born pesticides and thus highly 
relevant to be included in a risk assessment of the pesticide evaporation. 

The developed software is freely available with reference to this report 
and can be retrieved by contacting Peter Borgen Sørensen, NERI, Den-
mark, (email: pbs@dmu.dk). 
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Pesticider, der sprøjtes på marker eller udyrkede arealer kan transporte-
res direkte til atmosfæren (spray drift) eller indirekte gennem fordamp-
ning fra jord og planter. Derefter spredes pesticider i atmosfæren og 
transporteres til andre steder, hvor de kan blive deponeret. Ved skiftevis 
fordampning og deposition kan pesticiderne transporteres over lange af-
stande og fx nå til arktiske områder, hvor transporten aftager pga. lavere 
temperaturer og mindre fordampning. Mere lokalt kan pesticider sprøj-
tet på en mark nå nærliggende naturområder. Fordampning og atmosfæ-
risk transport er to meget vigtige processer for spredning af visse pesti-
cider i miljøet.  

For myndighederne er det nødvendigt at kende pesticidernes skæbne i 
miljøet, idet deres tilstedeværelse kan give anledning til problemer i for-
skellige dele af miljøet. For at kunne bedømme producenternes ansøg-
ninger om godkendelse af nye pesticider er det derfor nødvendigt at 
myndigheder kan forudsige realistiske koncentrationsniveauer således at 
mulige økotoksikologiske konsekvenser kan estimeres. 

Emission af gasformigt pesticid til atmosfæren kan ske under sprøjtnin-
gen, mens dråberne befinder sig i atmosfæren inden de afsættes. I øvrigt 
kan der under sprøjtningen ske en emission af pesticidholdige små drå-
ber eller partikler, der kan transporteres over større afstande. Denne 
emission vil blive styret meget af de fysiske forhold omkring udsprøjt-
ningen og sammensætning af selve sprøjtevæsken. 

Efter afsætning af pesticider på jord eller planter, kan der ske en emissi-
on af gasformigt pesticid fra overfladen. Emissionen er en funktion af 
pesticidets egenskaber (fx damptryk, Henrys lov konstant, Koc osv.), 
overfladen (temperatur, vandindhold, ruhed) og atmosfærisk turbulens, 
som bl.a. afhænger af ruheden. Denne proces undersøges i nærværende 
projekt.  
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Projektets hovedformål er at bestemme vigtige informationer om pesti-
ciders egenskaber, der er nødvendige for at kunne beskrive pesticiders 
opførsel i atmosfæren, således at der kan opstilles dokumentationskrav 
til producenterne og etableres metoder til vurdering af dokumentationen 
fra producenterne. Følgende elementer indgår i projektet: 

a) Identifikation af vigtige forhold, der har betydning for pesticiders 
emission til luften efter udsprøjtning. 

b) Udvikling af en simpel model, som kan forudsige nye pesticiders 
fordampning og overordnede betydning for nærmiljøet omkring 
marken. 
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c) Tørdeposition. Der undersøges om tørdeposition i nærheden af mar-
ker, som er blevet sprøjtet, kan være så stor, at der skal tages hensyn 
til dette ved godkendelse af pesticider. 

 
Projektet afrapporteres med to rapporter: (1) En eksperimentel undersø-
gelse (Andersen et al., 2006) og (2) Nærværende rapport, der beskriver 
en simpel model til forudsigelse af afdampning til marknære områder. 
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Der er foretaget en litteraturgennemgang af eksisterende arbejder i for-
bindelse med opstilling og vurdering af modeller, der beskriver for-
dampning af pesticider og deres transport i nærområdet omkring den 
sprøjtede mark. De forskellige typer af modeller kan med fordel opdeles 
i to hovedgrupper: deterministiske modeller og empiriske modeller. 
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Deterministiske modeller søger en beskrivelse gennem en induktiv til-
gang, hvor fysiske og kemiske sammenhænge kobles teoretisk i en år-
sags-virkningskæde holdt sammen af massebalance for stof, vand og evt. 
energibevarelse. Transport og omsætning i jord/plante systemet kædes 
sammen med frigivelse til atmosfæren og evt. den resulterende transport 
i nærområdet af marken. Disse modeller er typisk ret komplekse, med en 
række forskellige undermodeller, der giver input til hinanden. Pesticid-
fordampningen synes at være stærkt relateret til forholdene i grænsela-
get mellem luft og medie (jord, blad eller vandoverflade) og samtidigt 
styret af fugtighedsforhold og fordampning af vand. Dette betyder at 
energibalancen for den pågældende overflade er vigtig og denne er ofte 
stærkt styret af strålebalance, med en positiv nettoindstråling om dagen 
og en negativ netto udstråling om natten. I en model, der tager disse for-
hold med, kan overfladen godt have en anden temperatur end luften og 
en sådan model betegnes non-isotherm. Modsat vil en model, der ikke 
inkluderer strålebalance, men kun evt. simpel varmeledning, blive be-
tegnet isotherm. Reichman et al. (2000 b) viser, at der er en ret stor for-
skel mellem non-isotherme og isotherme modeller. Det er klart at de 
non-isotherme modeller er noget mere komplekse end de isotherme. 
Forhold som fx øget afdampning ved dugdannelse som er observeret af 
Andersen et al., (2006) vil kun kunne blive inddraget i deterministiske 
modeller under non-isoterme forhold. 

Jury et al., (1983), opstiller en model for en jordsøjle, hvor pesticidet for-
deles mellem poreluft, vand og adsorberet fase. Den mængde pesticid, 
der er til stede i poreluften bestemmer hvor meget, der kan fordampe til 
luften. En effektiv diffusionskoefficient for jordsøjlen beregnes, hvor der 
tages højde for at pesticidet både kan diffundere gennem luften og van-
det. Modellen forudsætter en konstant vandbevægelse i jorden, der en-
ten kan transportere stoffet væk fra jordoverfladen eller op mod jord-
overfladen og på denne måde påvirke fordampningen til luften. Den ef-
fektive diffusionskoefficient og vandbevægelsen bestemmer tilsammen 
den rate, ved hvilken stoffet kan blive tilgængeligt ved jordoverfladen. 
Fra jordoverfladen forudsættes det at pesticidet bliver transporteret gen-
nem et laminart grænselag ved simpel diffusion. Denne model danner 
basis for de andre nævnte isotherme modeller. Da vandbevægelsen er en 
tvangsfunktion, der forudsættes, betyder det, at modellen ikke medtager 
dynamikken ved fordampning og non-isotherme forhold. Det er dog 
muligt med denne model at beregne, hvad vandbevægelsen i jorden be-
tyder for pesticidfordampningen.  
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De principper, som modellen af Jury et al. (1983) bygger på, er blevet 
brugt af Wang et al. (2000), hvor den dråbevise tilførelse af pesticider sø-
ges beskrevet gennem en 2-dimensional tilgang. Derved tages der højde 
for, at pesticidet ikke bliver jævnt fordelt på jordoverfladen. Jurys prin-
cip blev udbygget lidt af Chen et al., (2000), der indbyggede diffusion af 
vanddamp, hvilket får en vis betydning tæt ved jordoverfladen. Tiktak et 
al. (1998) anvender Jurys princip til en GIS model, der kortlægger for-
dampning og nedvaskning, men der blev identificeret en meget stor 
usikkerhed i disse beregninger. �

Reichman et al. (2000 a og b) opstiller en meget kompleks non-isotherm 
model for pesticidfordampning fra bar jord. Det er en deterministisk 
model for både vand, stof og varme. Vandbevægelsen beregnes i jord 
ved brug af den styrende differentialligning som forudsætter Darcyflow 
med variabel permeabilitetskoefficient, samt vandtransport i dampfase i 
jordens porer. På jordoverfladen beregnes fordampning af vand ved 
brug af en energibalance, hvori ind- og udstråling af energi indgår. Tem-
peraturen på jordens overflade, samt variationen i dybden, beregnes. 
Styrende differentialligninger for stoffets transport og omsætning stilles 
op, hvori både vandindholdet, vandbevægelsen og temperaturforholde-
ne indgår. På tilsvarende vis opstiller Scholtz et al. (2002 a og b) ligninger 
for både vand, varme og stof, men i dette arbejde inkluderes planterne, 
så fordampningen fra blade også er medtaget. Beregninger i Reichman et 
al. (2000 a) viser, at fordampning af et pesticid ofte afgøres af forhold i 
den øverste mm af jordsøjlen og dette ses også i Jury et al. (1983). Dette 
gælder især de første døgn efter udsprøjtning. 

En faktor som de deterministiske modeller er meget følsom over for er, 
begyndelsesbetingelsen. Det er forudsat ved start, at stoffet er jævnt for-
delt i det øverste lag jord. Dette er problematisk, når et stof sprøjtes ud 
på jordoverfladen, da denne initiale dybde er svær at bestemme samtidig 
med, at stoffet rent faktisk ikke er fordelt jævnt fra starten, da sprøjtevæ-
sken bliver suget ind i jordmatrixen fra overfladen og nedefter i de øver-
ste mm. Det er meget kritisk for modellen, hvad denne initiale dybde 
sættes til, da den initiale stofkoncentration og dermed til en vis grad for-
dampningsraten er omvendt proportional med den initiale dybde.  

Desuden forudsætter alle deterministiske modeller, at jorden er horison-
talt homogen og at grænsen mellem luft og jord er veldefineret i vertikal 
retning. Det betyder at modellerne forudsætter at jordoverfladen er helt 
flad uden nogen ruhed, når det gælder forholdene i jordsøjlen. Men det 
forhold at fordampningen fra jordoverfladen kan styres af faktorer, der 
gælder for den yderste mm i jordsøjlen mod luften, sammenholdt med 
en forudsætning om en helt flad jordoverflade er yderst kritisk, da jord-
overfladen ikke kan betegnes som ”helt flad” målt i forhold til en lagtyk-
kelse på en enkelt mm. Det reelle kontaktareal mellem luftmassen og 
jordoverfladen vil således blive stort i forhold til en dybde på 1 mm i 
jordoverfladen, simpelthen fordi overfladen ligner et ”bjerglandskab” set 
fra denne lille længdeskala. Dette betyder at håndteringen af jordover-
fladen i modelsammenhænge er yderst kompliceret (Sørensen, 2004). In-
gen deterministisk model håndterer dette problem og der kan således 
stilles begrundet spørgsmålstegn ved om deterministiske modeller på 
deres nuværende udviklingstrin er brugbare til simulering af virkelige 
forhold med kompliceret geometri. En oversigt over de deterministiske 
modeller er vist i Tabel 2.1.  
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Empiriske modeller tager udgangspunkt i en induktiv tilgang, hvor nøg-
lefaktorer korreleres med målinger for at etablere en prædikativ sam-
menhæng. Modsat de deterministiske modeller opstilles der ikke alene 
teoretisk begrundede årsags/virknings sammenhænge, men i stedet ud-
føres en empirisk fitning mellem målt fordampning, hvori der indgår te-
oretisk viden om stofferne og de omstændigheder de er blevet udsprøjtet 
under. Sådanne modeller er mere robuste over for usikker viden om de 
detaljerede forhold, mens de til gengæld ikke i samme grad som de de-
terministiske modeller kan bidrage til specifik viden om sammenhænge-
ne mellem virkningsmekanismer.  

Hvis der hersker en god teoretisk viden og dermed en begrænset usik-
kerhed omkring alle betydende forhold, vil en deterministisk model ty-
pisk være at foretrække. Er det modsatte tilfældet, kan det ofte være 
bedre med en empirisk model da denne bedre kan håndtere den frem-
herskende usikkerhed omkring specifikke sammenhænge.  

I grundtræk vil pesticidfordampningen i det ydre miljø foregå fra enten 
jord, blade eller vandoverflade, hvor det dog er jord og blade, der er 
mest interessante for danske dyrkningsforhold. Derfor er de enkelte mo-
deller opdelt efter hvilke type medie de beskriver. Det samlede resultat 
er vist i Tabel 2.1.  

Nash (1989) undersøgte en simpel empirisk model for fordampning fra 
jord i kontrollerede forsøg i laboratoriet. Den forudsætter en første-
ordens fjernelse af pesticid med fordampning, samt en temperaturaf-
hængighed der følger et Arrhenius udtryk. Under disse kontrollerede 
forhold hersker der en vis overensstemmelse mellem måling og fitning, 
selvom der ikke kan siges at være en god overensstemmelse. 

Watanabe (1993) undersøgte fordampning fra de fire medier: vand, jord, 
risplanter og glas. Det drejer sig om laboratorieforsøg, hvor de målte for-
dampningsrater korreleres med fysisk-kemiske parametre for de under-
søgte pesticider. Der indgår 14 stoffer i forsøgene og der synes at være 
rimeligt gode korrelationer mellem følgende parametre og målte for-
dampningsrater fra de forskellige medier: vand og glas korrelerer med 
damptryk og opløselighed, mens jord og risplanter korrelere bedst til 
damptryk, opløselighed og ���. 

Jansma og Linders (1995) har lavet en undersøgelse, der bygger på den 
såkaldte Dow metode, hvor en 1.-ordens koefficient bestemmes ud fra 
damptryk, opløselighed og ���. Beregnede koefficienter blev sammen-
holdt med målte for 9 stoffer og der ses ikke nogen god sammenhæng. 
Meget tyder på at selve princippet om at beskrive fordampning som en 
1. ordenes fjernelse en er grov tilnærmelse, der ikke bør bygges videre på 
ved fuld skala. 

Smit et al. (1997) har undersøgt empiriske sammenhænge mellem fysisk-
kemiske egenskaber for pesticider og den akkumulerede fordampning 
fra bar jord. Sammenhængen er analyseret på baggrund af emissionsmå-
linger af 31 pesticider ud fra data i 14 publikationer, der indeholdt til-
strækkeligt med relevante oplysninger. Smit et al. (1997) finder den bed-
ste empiriske sammenhæng ved at sammenholde den akkumulerede 
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fordampning over tre uger med fraktionen af pesticid i gasfasen i det 
øverste jordlag. Fraktionen af pesticid i gasfase i det øverste jordlag er i 
princippet bestemt ud fra damptryk, vandopløselighed og adsorptions-
koefficient (Kom). Smit et al. (1997) fandt det nødvendigt at dele data op 
således, at fordampningen målt i forsøg med meget tørre jordforhold be-
handledes separat ud fra en antagelse om, at pesticider adsorberer kraf-
tigere til udtørret jord.  

Smit et al. (1998) har lavet litteratursøgning på fordampning af pesticider 
fra planter og fandt 14 referencer (13 forskellige pesticider) med tilstræk-
kelig relevant information. Smit et al. (1998) har analyseret de empiriske 
relationer mellem fordampning fra planter (akkumuleret over en uge) i 
både felt- og klimakammerforsøg og damptryk (��), oktanol-vand koef-
ficient (���), Henry koefficient (������) samt forholdet ������–1 og �������
���–1 . ��� er inddraget af hensyn til en eventuel adsorption til plantens 
overflade. Den bedste korrelation blev fundet til damptrykket alene. 
Smit et al. (1998) skriver, at litteraturen indikerer, at de fleste pesticider 
kun i ringe grad trænger ind i blade uden hjælpestoffer. Sammenholdes 
Smit et al. (1997 og 1998) finder de, at fordampningen generelt er større 
fra planter end fra jord. Smit et al. (1998) forklarer dette ved, at det orga-
niske indhold i jorden binder pesticider mere effektivt end vokslaget på 
planter. Således vil de aktuelle vejrforhold, inkl. sollys og vindhastighed, 
betyde mere for fordampning fra planter end fordampning fra jord. 
Regn vil kunne forårsage en ”wash-off” af pesticid fra planten og der-
med nedsætte fordampningen betydeligt. Pesticidfordampning fra jord 
under plantedække antages at være af mindre betydning, idet planterne 
giver læ hvilket medfører forholdsvis lav atmosfærisk transport væk fra 
jordoverfladen (Smit et al. 1998).  

Woodrow et al. (1997) har sammenholdt den maksimale fordampnings-
fluks, dvs. fluksen op til 24 timer efter sprøjtning, med de fysisk-kemiske 
parametre damptryk (��), adsorptionskoefficient (���) og vandopløse-
lighed (��) for 15 forskellige pesticider på bar jord. Woodrow et al. (1997) 
udregner forholdet �	
���= ��/(��� x ��) og finder, at dette forhold korre-
lerer godt til den maksimale fluks fra bar jord. I korrelationen indgår næ-
sten de samme parametre som hos Smit et al. (1997), men hos Woodrow 
et al. (1997) indgår ��� i stedet for ��� som bruges af Smit et al. (1997). 
Woodrow et al. (1997) finder også en god korrelation, når sprøjtedosen 
tages med i betragtning. Denne korrelation viser dog større spredning 
end korrelationen uden sprøjtedosis. Woodrow et al. (1997) foreslår, at 
dette skyldes, at den aktuelle overfladekoncentration ikke nødvendigvis 
er den forventede sprøjtedosis og at der kun sjældent findes målinger af 
den aktuelle dosis. 

Der er fundet god korrelation mellem den målte maksimale fordamp-
ningsfluks fra planter og damptrykket af 12 forskellige pesticider 
(Woodrow et al., 1997). Tre af de refererede forsøg er gennemført med 
glasplader og Woodrow et al. (1997) antager at planteoverfladen kan be-
tragtes som inert overflade i perioden lige efter sprøjtning.  

Woodrow et al. (2001) har gentaget korrelationerne fra Woodrow et al. 
(1997), men med damptryk estimeret på baggrund af kemiske egenska-
ber og ikke litteraturværdier. Det opnåede resultat viste, at der ikke var  
stor forskel på brugen af litteraturværdier og estimerede damptryk i kor-
relationen. 
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Alvarez-Benedi et al. (1999) opstillede en empirisk model, der bygger på 
en boks-model for jord/luft systemet, hvor en 1.ordens kinetik indføres 
til beskrivelse af adsorptionen til jorden. Det kan udmærket tænkes at 
fordampningen af pesticider fra jordoverfladen er påvirket af adsorpti-
onskinetik til jord. Den korte tidsskala, som har betydning for fordamp-
ningen (timer), kan godt betyde, at der ikke bør regnes med ligevægts-
adsorption, men derimod en kinetisk adsorption. Der er dog flere for-
hold, der peger på at dette arbejde ikke er så betydningsfuldt. For det 
første er det langtfra sikkert at adsorptionskinetik har en reel væsentlig 
indflydelse. Dette skyldes at fordampningen er en relativ usikker størrel-
se, hvorfor det ikke nødvendigvis vil have en betydning selvom der ikke 
er fuldstændig ligevægt inden for en times tid. For det andet er den mo-
del, som der foreslås her, ikke særlig relevant for overfladeudsprøjtet pe-
sticid, da den bygger på en boks-model, hvor pesticidet fordeles homo-
gent i en vis dybde. Dette er, jvf. diskussionen af de deterministiske mo-
deller ovenfor, en væsentlig forudsætning, da det er den øverste mm af 
overfladen, der kan være styrende for fordampningen på en yderst 
kompliceret måde. 

Atienza et al. (2001) tolkede vindtunnelforsøg med en forudsat ekspo-
nentielt faldende fordampning. Der ses en rimelig god korrelation under 
disse kontrollerede forhold, hvilket peger mod at en 1-ordens fjernelse er 
i stand til at beskrive vindtunnelforsøg. 
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����������Oversigt over modeller for pesticidfordampning, der er opdelt efter hvilken type 
af model, samt hvilket medie (jord, blade, vand) de inkluderer. 

%�(� 2��������������
��	�����1�����
"������
�	

�
�
"
�
"�	��

Nuværende deterministiske modeller til beregning af fordampningsfluks 
er meget komplicerede og derfor parameterkrævende, hvilket betyder at 
deres brug skønnes at ligge udover det realistiske til brug ved screening. 
Desuden tager ingen modeller højde for basale geometriske forhold ved 
overgangen mellem luften og den faste overflade. Det skønnes derfor at 
være ud over dette projekts rammer at anvende deterministiske model-
ler. 

Derudover findes der lovende korrelationsanalyser i den internationale 
litteratur kombineret med Andersen et al., (2006), der kobler kemiske 
egenskaber med målte fluksværdier. Derfor anvendes der i dette projekt 
en empirisk tilgang i modeludviklingen, hvor fluksmålingerne fra dette 
projekt suppleres med data fra litteraturen 
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I det følgende beskrives en screeningsmodel, der benævnes AirScreen. 
Formålet med modellen er at skabe mulighed for, på et videnskabeligt 
sundt grundlag, at få et hurtigt indtryk af, hvorvidt pesticider, gennem 
fordampning efter udsprøjtning, kan udgøre en risiko for nærområdet 
omkring marken. Det prioriteres højt at sikre sig mod at et pesticid, der 
reelt udgør en for stor øko-toksikologisk risiko gennem lufttransport, 
fejlagtigt vurderes til ikke at udgøre en risiko (falsk negativ). Derved 
muliggøres en hurtig screening i forhold til hvilke pesticider, der poten-
tielt kan udgøre en risiko. Modellen er bygget op til at være langt mere 
realistisk end de eksisterende simple screeningsmodeller som fx Smit, 
1997. På den anden side vil AirScreen ikke være så kompliceret at det vil 
kræve store omkostninger at bruge modellen, da den vil blive baseret på 
få, simple og relativt velkendte parametre. For at sikre mod falske nega-
tiver er AirScreen bygget op omkring et stokastisk princip, hvor betyd-
ningen af variationen i inputdata er søgt kvantificeret. Dette omfatter 
dels usikkerheden ved input parameter og dels usikkerheden ved selve 
den grundlæggende data fitning. På dette punkt afviger AirScreen fun-
damentalt fra andre tilgængelige modeller indenfor området og således 
også i forhold til Woodrow et al., 1997 der har lavet en kobling mellem 
deres estimerede maksimale fluks og en simpel spredningsmodel (Screen 
3) udviklet af US EPA.  

I forbindelse med udviklingen af en dynamisk model for et specifikt op-
land er der blevet udviklet en model for lufttransport og deposition af 
pesticider, PESTDEP (Asmann et al, 2003). Denne model er bygget op for 
at understøtte et forsøg på at opnå en fuld dynamisk beskrivelse af alle 
transport mekanismer til overfladevand. PESTDEP er dog baseret på en 
empirisk beskrivelse af fordampning byggende på en akkumuleret for-
dampning over 21 dage, hvilket gør at den nuværende opsætning ikke 
udgør en reel dynamisk beskrivelse af fordampningsprocessen. I det om-
fang man vil bruge meget komplicerede modeller med tidsdynamiske 
forudsigelser, er modeller som PESTDEP relevante. Der er således ikke 
udført nogen samlet usikkerhedsanalyse af PESTDEP af den simple 
grund, at det er meget svært eller nærmest umuligt at få overblik over 
usikkerheden, når så mange forskellige funktionelle sammenhænge kob-
les sammen. Der er dels usikkerheder, der opstår i de funktionelle ap-
proksimationer og dels usikkerheder omkring værdisætning af inputpa-
rametre. Hvis en kompliceret model forudsiger ”ingen risiko” så er det 
ofte usikkert med hvilken sandsynlighed modellen passer, hvorved der 
åbnes op for falske negativer. Sådanne modeller er derfor typisk brugba-
re som en understøtning af andre betragtninger gennem testning af 
standardiserede scenarier. 

I modsætning hertil er AirScreen konstrueret til at undgå falske negati-
ver. Forudsiger AirScreen at et pesticid ikke udgør nogen risiko så vil en 
mere kompliceret model, der er tættere på virkeligheden, have svært ved 
at ændre på den konklusion. Omvendt hvis AirScreen finder et pesticid 
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problematisk, så kan det være nødvendigt med mere detaljerede analy-
ser for at understøtte konklusionen fra denne simple model. 

AirScreen kræver kun et simpelt input som er let tilgængeligt fra god-
kendelsesmaterialet og beregningstiden er få sekunder på trods af at der 
udføres en usikkerhedsanalyse med stokastiske beregninger. Principper-
ne i modellen bygger på en empirisk bestemmelse af afdampningsfluks, 
samt en Gausisk spredningsmodel som den er formuleret i OML model-
len udviklet på DMU. Det er dog vigtigt at påpege at mangelfulde input 
data, der ikke beskriver den reelle variationsbredde, vil betyder at 
AirScreen underestimere usikkerheden og derfor ikke mere vil sikre mod 
falske negativer. 

*�&� %�
���	�������������	�����" ��

Princippet bag beregningen af afdampningsfluks fremgår af figur 3.1. 
nedenfor. 
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�������Estimering af fordampningsfluks. Usikkerheden fra den empiriske relation mellem fysisk-kemiske egenskaber og 
fluks findes ved regressionsanalyse. Denne usikkerhed kobles med usikkerheden omkring de fysisk-kemiske parameters værdi-
er i en sandsynlighedstæthed, der afspejler den samlede sandsynlighed. 

     Eksperimentiel 
fluks, �����








sm

g
ln

2
 

Sandsynligheds- 
tæthed , ���

Model parameter ln(�) 

ln(��) ln(��) ln(��) 

�"��� ������" ���
���	���
Empirisk estimering af afdampningsfluks 
korreleret med fysisk-kemiske parametre 

kombineret i en model-parameter 

�#�	� � ��	� ����
���

��
Testparametre (�) fra godkendelsematerialet: 

opløselighed, damptryk og adsorptions 
egenskaber. 

Model parameter (�) 

Sandsynligheds- 
tæthed, ��� ),,(f 21 �

���� ⋅⋅⋅=  

Samlet 
sandsynlighed 

Sandsynligheds- 
tæthed, ����  

Fluks, ��� 






sm

g
2

 



  
21 

Afdampningsfluksen fra det oversprøjtede område forudsættes alene 
styret af fysisk-kemiske parameter på en måde, der er evalueret gennem 
fuldskalamålinger i projektet samt data fra litteraturen. I modellen er det 
muligt at vælge mellem forskellige flukskurver alt efter om det drejer sig 
om afdampning fra jordoverfladen eller plantedække. Afdampnings-
fluksen styres af mange andre faktorer end de stof relaterede fysisk-
kemiske egenskaber, såsom fx klima, forhold ved jord/plante dække og 
sprøjteteknik. Derfor vil en simpel model, der kun lader sig styre af fy-
sisk-kemiske egenskaber have en vis usikkerhed. Det er baggrunden for, 
at der anvendes en statistisk tilgang overfor afdampningsfluksen, hvor 
den reelle usikkerhed kvantificeres som det giver sig udtryk for i de eks-
perimentelle data. Denne usikkerhed beregnes som usikkerheden på et 
løbende punkt på regressionsmodellen vist som tynde røde linjer i Figur 
3.2, svarende til afdampning fra plantedækket jord som funktion af 

�
����� ⋅ og som der er hentet direkte fra AirScreen. Der findes en tilsva-

rende flukskurve i forhold til bar jord, hvor x-aksen er beskrevet ved 
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 efter retningslinjer fra Woodrow et al., (1997).  

 

	
��
����   Den empiriske ln-lineære fitning, som fremstår i AirScreen, mellem maksimal 
fordampningsfluks (ln(����)) for plantedækket overflade samt damptryk og dosis 
(ln(�������)). De sorte Data punkter er data fra Woodrow et al., 1997, mens de røde da-
tapunkter svarere til fluksbestemmelsen (første døgn middel) i dette projekt (Andersen et 
al., 2006). Den røde kurve viser hhv. en og to gange spredning for estimering af løbende 
punkt. 

�
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De fysisk-kemiske egenskaber vil ikke være kendt med vilkårlig præcisi-
on, men derimod ofte være behæftet med betydelig usikkerhed. Denne 
usikkerhed bliver inkluderet i modellen ved at indlæse et realistisk vær-
di-interval for hver parameter i stedet for en bestemt værdi. Den relative 
usikkerhed er forudsat jævnt fordelt, hvilket svarer til at afvigelsen fx 
sættes til at være indenfor +/- 50 % uden nogen præference i forhold til 
om den er + 20 eller – 20 %. Som eksempel: hvis et værdi-interval sættes 
til 1-4 så svarer det til at værdien sættes til 2 med en usikkerhed så den 
halve værdi altså ”1” kan være sand med sammen sandsynlighed som 
den dobbelte værdi ”4”. Matematisk svarer det til at den logaritmiske 
værdi sættes til at være ligeligt fordelt (ligefordelt) i intervallet, se Figur 
3.3 nedenfor. 

�

	
��
�����  Oversigt over sammenhængen mellem et usikkerhedsinterval baseret på en ligefordelt logaritmisk 
værdi og den tilhørende fordeling af de ikke-logaritmiske værdier.  

 

Det er ikke muligt at give nogen entydig bestemmelse af hvilket type 
usikkerhedsinterval der bør vælges, men det er dog centralt at vurdere 
gyldighed af negative værdier. I mange tilfælde vil negative værdier væ-
re meningsløse. Det gælder fx for alle de fysisk-kemiske parametre, samt 
doserings niveauet, der tilsammen indgår i AirScreen. Et usikkerhedsin-
terval må derfor ikke indeholde negative værdier. Det betyder at brugen 
af en normalfordeling kan være problematisk. Hvis usikkerheden er rela-
tiv stor, vil en sådan beskrivelse nemlig let acceptere negative værdier. 
Logaritmiske fordelinger derimod har typisk ikke dette problem. En lige-
fordelt sandsynlighedsfordeling på en logaritmisk skala vælges i 
AirScreen, som en simpel beskrivelse, der ikke indeholder ulovlige nega-
tive værdier. Samtidig simuleres den ofte anvendte tilgang til usikker-
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hed, hvor der defineres en relativ afvigelse (+/- %) i forhold til en mest 
sandsynlig værdi uden at der skelnes mellem om den ene procentvise 
afvigelse er mere sandsynlig end den anden eller om + % er mere sand-
synlig end - %.  

Usikkerheden på den eksperimentelle Fluks (����) for fasthold værdi af � 
er forudsat ln-Normalfordelt som det fremgår af regressionen i Figur 3.2. 
Middelværdien for ln ���� er forudsat lineært afhængig af ln � som det 
også fremgår af Figur 3.2. Gyldigheden af disse forudsætninger vurderes 
som rimelig, da de eksperimentelle punkter i Figur 3.2. er jævnt fordelt 
langs linjen uden nogen ekstreme outliners. 

Usikkerheden fra hhv. afdampningsfluksen og parameterværdier kobles 
i beregning af en samlet usikkerhed med brug af følgende ligning: 

∫
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⋅==
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d)()( ��
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  (1) 

hvor modelparameteren, �, og afdampningsfluksen, �, begge er positive 
størrelser, hvilket kan begrunde at integrationsgrænsen starter i 0. Sand-
synlighedstætheden for den eksperimentelle afdampningsfluks, 	���, er en 
funktion af både � og ����, mens sandsynlighedstætheden for modelpa-
rameteren, 	�, kun er en funktion af �. Se i øvrigt Figur 3.1.  
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Den styrende ligning for transport og dispersion i luft er følgende: 
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 (2) 

hvor 
 er luftkoncentrationen af stoffet, �, �, og � er vindens middelha-
stighed hhv. i 
, � og � aksens retning. Den turbulente dispersionskoeffi-
cient benævnes � med et indeks svarende til den pågældende retning. 
Dannelse/fjernelse af stof gennem fordampning, deposition og kemiske 
processer er beskrevet med �, hvor en positiv værdi svarer til dannelse 
stof og/eller afdampning til luften. Ligning 2 er relativ kompliceret, da 
den er ikke-stationær og tager alle tre dimensioner med i betragtning. Til 
brug for screening er der ikke behov for denne grad af kompleksitet i 
geometri og tidslig udvikling, hvorfor ligningen i det efterfølgende vil 
blive simplificeret noget.  

Baggrunden for denne simplificering kan ses i Figur 3.5, hvor en rektan-
gulær mark med målene �� og �	�er oversprøjtet med pesticid. Vindret-
ningen er forudsat horisontal og vinkelret på � retningen, hvilket betyder 
at �=0 og �=0 i ligning 2. I vindretningen væk fra marken vil den største 
luftkoncentration forekomme langs linjen der skære �	 på midten. Luft-
koncentrationen langs denne linje vil øges hvis �y øges, dog kun til en 
hvis grænse svarende til en ”lang” mark. Den koncentration, der maksi-
malt kan opnås ved en stor �	 værdi svarere til at dispersionen i � retnin-

gen negligeres, altså ved: 0≈
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. Typisk vil transporten med 
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vindens middelbevægelse være dominerende i forhold til dispersionen i 

samme retning, hvilket i dette tilfælde betyder at: 0≈

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⋅
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. 

Afstanden fra markkanten til det sted hvor luftkoncentrationen bereg-
nes, vil være fra nogle få meter op til nogle få hundrede meter, da det er 
nærområdet, der betragtes. Da vindhastigheden vil være i størrelsesor-
denen m/s, betyder det at opholdstiden er kort fra stoffet fordamper fra 
den sprøjtede mark, til det forlader det yderste beregningspunkt nogle få 
hundrede meter længere henne i vindens retning. En typisk opholdstid 
på under 5 minutter er realistisk. Det bevirker en entydig balance mel-
lem den flux et stof fordamper med og den resulterende luftkoncentrati-

on (quasi-stationære forhold). I ligning 5.2 betyder det at: 0≈
∂
∂
�
�

.  

Den korte opholdstid betyder, at egentlige kemiske processer dårligt kan 
nå at blive betydningsfulde, mens stoffet opholder sig i luften. Da 
AirScreen søger at over-estimere en mulig risiko, vil der ikke blive taget 
hensyn til tør eller våd deposition. Det betyder, at de eneste kilder til 
luftkoncentrationen af stof er fordampning, og når først stoffet er oppe i 
luften, regnes det som konservativt stof, der alene føres med vinden.  

Med alle de nævnte simplifikationer kan ligning 2 omskrives til følgende 
ligning: 
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hvor ��
� er afdampningsfluksen fra overfladen af den sprøjtede mark, 
hvad enten det er fra bar jord eller blade. Både AirScreen og PESTDEP 
bygger på denne styrende ligning, dog har PESTDEP også et led svaren-
de til deposition, mens AirScreen regner pesticidet som konservativt stof 
i luften. Konkret bygger AirScreen på ligningsløsningen foretaget af luft-
modellen OML, der er en standardmodel for lufttransport udviklet af 
DMU, mens PESTDEP bygger på en løbende numerisk løsning under 
modelberegningerne. 

Matematisk antager ��
� følgende værdier: 
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Den tidslige middelvind (�) og den turbulente dispersion (��) afhænger 
dels af vind og stabilitets forhold og dels af højden over jorden samt ru-
heden af jord/plante overfladen. De er beregnet i OML modellen. 

Ligningerne 3 og 4 er løst med brug af OML modellen 
(http://www.oml.dmu.dk ). Værdisætningen af � and �� afhænger såle-
des af klima (vindhastighed og stabilitet) og det samme gælder delvist 
for ��
�, der dog vil blive bestemt ud fra den empirisk bestemte maksima-
le afdampningsfluks som nævnt i foregående afsnit. Dette resulterer i en 
uafhængighed mellem 
 og koefficienterne i ligning 3, hvor en aktuel 
værdi af 
 ikke har nogen indflydelse for værdierne af koefficienterne: 



  
25 

Ligningen kan derfor siges at være lineær, hvilket giver en simpel pro-
portional sammenhæng mellem ��
� og 
. Dvs. hvis værdien for ��
� for-
dobles, så fordobles også 
 for alle positioner i tid og rum. Denne lineari-
tet betyder, at de relativt omfangsrige beregninger, som en løsning af lig-
ning 3 indebærer, at de blot behøves udført en enkelt gang, hvis markens 
størrelse og klimaet holds konstant. Derved fremkommer følgende lig-
ning: 

0
00 ),,(),(

�
�

�
��
�� ⋅=   (5) 

hvor � er den aktuelle fluks, mens �0 er en valgt referencefluks ved hvil-
ken ligningerne 3 og 6 er løst, og 
� er den beregnede koncentration i luf-
ten fra denne løsning. Ligning 5 udnyttes i AirScreen til at gøre modellen 
regnemæssig hurtig, selvom løsningen af den relativt komplicerede lig-
ning 3 indgår i modellen. Således er 
� og �� en gang for alle regnet ud 
med brug af OML-modellen og indlæst som faste størrelser i AirScreen 
som en højde over jorden (�) på 20 cm og for 10 m intervaller ud til en af-
stand af 200 m fra markkanten. 

De højeste luftkoncentrationer vil potentielt være årsagen til den største 
påvirkning af miljøet. Disse luftkoncentrationer vil optræde i lav højde 
(0-2 m), hvor de fleste dyr opholder sig. Tilsammen giver disse forhold et 
fingerpeg om at stabile atmosfæriske forhold med lav vindhastighed vil 
være at betragte som den værste situation. Det er også under disse for-
hold, at der vil falde dug gennem aften og nattetimerne, hvilket øger af-
dampningsfluksen ifølge feltforsøg. Der vælges derfor en lav vindha-
stighed svarende til 0,5 m/s og stærkt stabile forhold, hvor opblandin-
gen lodret i luftsøjlen er lavest. Jordoverfladens ruhed påvirker også op-
landingen i luftsøjlen, hvor en lille ruhed (”glat overflade”) betyder en 
lille opblanding og dermed store luftkoncentrationer i lav højde. En lille 
ruhed er derfor ensbetydende med den værst tænkelige situation. Der vil 
dog være en forskel på om marken er bar eller bevokset. Ved barjord vil 
ruheden være mindst, og derfor vil luftkoncentrationen i lav højde være 
højest. Der betyder at en ruhed svarende til barjord skal indgå, men det 
kunne overvejes om en anden ruhed skal indgå, når man ved at et aktiv-
stof bliver sprøjtet over plantedække. Ruhed for barjord er typisk 0,01 m, 
mens plantedække svarer til en ruhed omkring 0,1 m. Modelberegninger 
viser dog, at der reelt ikke er stor forskel i luftkoncentrationer (ca. 20 %) 
mellem disse to værdier af ruhed, hvilket betyder, at den lille ruhed sva-
rende til barjord godt kan anvendes alene som værst tænkelig situation. 

Markstørrelsen skal fastsættes før der kan opstilles et scenarium til risi-
kovurdering i form af end værdisætning for �� i ligning 4. Andelen af 
marker med et større areal en det viste areal på X-aksen er vist på figur 
3.4 (udtræk fra det Generelle Landbrugsregister, oplysninger for år 1998, 
hvor 720,000 marker indgår). Det ses af figur 3.4 at en markstørrelse på 
omkring 10 ha svarer til en realistisk ”stor” mark. En mark på 10 ha, der 
er kvadratisk, vil strække sig over 316 X 316 meter. I virkeligheden er 
markerne sjældent kvadratiske og vindens retning er ikke lige på en af 
siderne, så det er svært at finde en eksakt ”rigtig” markstørrelse. Det kan 
kun gøres som størrelsesorden. Da luftkoncentrationen ikke afhænger 
stærkt af den aktuelle markstørrelse, er valget af størrelse ikke meget af-
gørende, så længe den foretages med en vis realisme. 
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���������   Andelen af marker med et større areal en det viste areal på X-aksen. 

 

Som markstørrelse vælges en der har en længde i vindretningen (�� på 
Figur 3.5) svarende til 200 m. Denne længde kan evt. sættes op til 400 m, 
hvis det vurderes til at være et mere passende udtryk for den værst tæn-
kelige situation. Længden på tværs af vindretningen er sat til 400 m. 
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��������	�� Princippet opstilling af scenarium for risikovurdering. Udgangspunktet er en mark på �� X �� meter, hvilken der af-
damper pesticid. 

 

Det valgte klima er koblet med den valgte størrelse af marken til bereg-
ning af luftspredning. �� (se ligning 5) er sat til 1 �g/(m2�h) og den be-
regnede værdi for 
0 med brug af OML-modellen er vist på figur 3.6. 
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�� Beregnede værdier for �� (hvad er co) i 20 cm højde over jordoverfladen og som 
funktion af afstand til markkanten. 
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En stofkoncentration i luften siger i sig selv ikke meget om mulig risiko 
for levende organismer med mindre der kan fremskaffes toksikologiske 
data for terrestriske og/eller vandlevende organismer. Der eksisterer ty-
pisk langt flere data for vandlevende organismer. Beregning af mulige 
skader på vandlevende organismer kræver dog en kendt kobling mellem 
luft- og vandkoncentration, hvilket er en kompliceret relation, der er 
stærkt afhængig af lokale og meget variable størrelser. Det er dog muligt 
at beregne en øvre grænse for den eksponering, der kan forekomme i 
vand, som følge af tilstedeværelsen af stof i luften. Det er vigtigt at på-
pege, at vandlevende organismer i det følgende er valgt ud fra at der er 
data for disse og ikke ud fra at disse kan regnes for den økotoksikologisk 
set mest følsomme gruppe. 

,��� 61'	
 �	������'���������

Den øvre grænse for eksponeringsniveau i vandet, som følge af transport 
at stof fra luften, svarer til ligevægtskoncentrationen mellem luft og 
vand. Som en screening af potentiel farlighed, vil anvendelsen af lige-
vægtskoncentrationer derfor være en sikker worst case tilgang. I denne 
diskussion er det vigtigt at påpege, at nogle potentielt væsentlige forhold 
ikke er inddraget i den gængse risikovurdering i forhold til overflade-
vand, hvor en fuldt opblandet og 30 cm dyb vandsøjle indgår som stan-
dardopsætning. Problematikken med store pesticidkoncentrationer i et 
tyndt lag i vandoverfladen er således ikke inddraget i standardvurderin-
gerne, hvilket kan synes at være en væsentlig problemstilling, når et stof 
kommer til vandsøjlen fra luften. Her vil en beregning af ligevægtskon-
centrationen mellem vand og luft være et godt førstehåndsbud på en 
eksponering i overfladelaget. En skematisk opstilling er vist på figur 4.1. 
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����������� Skitse over relationen mellem luftkoncentration og vandkoncentration i et lille vandhul hvori pesticidind-
holdet kommer i ligevægt med luften. 

 

Tidsskalaen ved hvilken en vandsøjle kan komme i ligevægt med luften, 
er en vigtig faktor i diskussionen omkring tolkning af ligevægtskoncen-
trationen mellem vand og luft. Princippet er vist på figur 4.1. Det er 
yderst kompliceret at udregne en fuldt dynamisk beskrivelse af transpor-
ten af stof fra luften ned i vandsøjlen, men en simple tidsskalaberegning 
kan give et fingerpeg om det drejer sig om minutter, timer, dage, uger el-
ler måneder. En sådan overslagsberegning vil blive vist i det følgende, 
hvor det forudsættes at: (1) Alene den diffusive transport gennem vand-
overfladens grænselag (i vandet) vil bestemme fluksen ned i vandsøjlen; 
(2) Vandsøjlen en fuldt opblandet under vandoverfladens grænselag; (3) 
Transporten gennem grænselaget styres af molekylær diffusion; (4) Fri-
givelsen af stof fra vandsøjlen til luften negligeres. Med disse forudsæt-
ninger som udgangspunkt kan følgende simple ligning udledes: 
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�

�������

� ⋅=
0

   (6) 

hvor 

 er vandkoncentrationen under grænselaget (µg/l), 

� er vand-
koncentrationen ved ligevægt (i oversiden af grænselaget) (µg/l), � er 
den molekylære diffusionskoefficient for pesticidet i vand (m2/s), ������� 
er tykkelsen af den laminare grænselag i vandoverfladen (m), � er tiden 
(s) og � er dybden af vandsøjlen (m). Denne ligning er kun meningsfuld 

så længe 1
0

≤
�

�

�

�
, da den ikke inddrager frigivelsen af pesticid fra vand-

søjlen tilbage i luften. Ligningen er derimod meget effektiv til at fremvise 
en simpel relation for tidsskalaens størrelsesorden i forhold til ligevægt 

Tid 

Middel vandkoncentration 

�

�

� %

&�� 
 

⋅⋅⋅
=∞  

Vandhul Sprøjtet mark 

Luftkoncentration ved jordoverfladen:  �

Vindretning 
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mellem vandsøjle og luft. For at få et indtryk af denne størrelsesorden vil 

det være rimeligt at bestemmes tiden � svarende til ligevægt 1
0

=
�

�

�

�
, 

hvilket giver følgende udtryk: 

�
�

�
� ������ ⋅=     (7) 

Grænselagets tykkelse i vandoverfladen sættes til 0,5 mm, diffusionsko-
efficienten til 5�10-10 m2/s, dybden af vandsøjlen til 0,3 m. Disse værdier 
giver en tidsfaktor (�) på 3,5 døgn. Desuden skal det bemærkes at både 
������� og � er behæftet med en stor usikkerhed og i denne overslagsbe-
regning er de ikke blevet inddraget worst case-betragtninger. Ved fx en 
vindpåvirket vandoverflade vil ������� let kommer under 0,5 mm, så det 
kan blot konkluderes at tidsskalaen med rimelighed kan siges at være i 
døgn. I forhold til forsigtighed og risikovurdering kan det konkluderes, 
at tidsskalaen kan være så kort som få døgn og måske endnu kortere. Li-
gevægt mellem vand og luft kan således ikke udelukkes som urealistisk. 
Da den tidsskala, der ligger bag de empiriske flukskurver i AirScreen er 
ca. et døgn synes det således, ud fra disse simple betragtninger, ikke, i 
forhold til fluksberegningerne, urealistisk at forudsætte ligevægt mellem 
vandsøjlen og luften, også i tilfælde af et scenarium med en bulk ekspo-
nering i en 0,3 m dyb vandsøjle. 

Henrys lov udtrykker ligevægten mellem partialtrykket i luften af et stof 
og den molære koncentration af stoffet i vandet og er defineret som: 

�

�

� �

�
� =     (8) 

hvor KH er Henrys lov koefficienten (Pa/(m3�mol)), pi er partialtrykket af 
stoffet (Pa) og �w er den molære koncentration af stoffet i vandet 
(mol/m3). Det er også muligt at definere Henrys lov ud fra koncentratio-
nen i hhv. luft og vand: 
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� �
�

� =’     (9) 

hvor KH’ er dimensionsløs og 

 er den opløste vandkoncentration 
(µg/l). Hvis stoffet forudsættes at opføre sig som en ideal gas, så kan de 
to koefficienter for Henrys lov relateres som følgende: 
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� ⋅
=’    (10) 

Desuden kan KH beregnes, hvis opløselighed og damptryk er givne, ved 
brug af relationen: 

�

���

� �

��
�

⋅
=    11) 



  
31 

hvor vp0 er damptrykket ved en koncentration svarende til opløselighe-
den (Sw) og �
 er molvægten. Samles ligningerne 8-11 fremkommer: 
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�

� ��

����
�

⋅
⋅⋅⋅

=∞    (12) 

Hvilket svarer til den koncentration som opstår i vandet ved ligevægt til 
luften. Denne koncentration er den højeste, der kan forekomme i vandfa-
sen, som følge af transport fra luft ved en given luftkoncentration. I lig-
ning 10 indgår temperaturen T, men da det drejer sig om den absolutte 
temperatur i grader Kelvin, vil der ikke være nogen stærk temperaturaf-
hængighed. Derfor kan produktet: R�T betragtes som en konstant, og lig-
ning 12 vil således kun afhænge af kendte parametre. Princippet i an-
vendelsen af dette beregningsprincip er vist i figur 5, bilag 4. 

,�%� 0�
���	���� �������

I tabel 4.2 ses parameterværdier for hhv. propachlor og pirimicarb. Da-
tagrundlaget for pirimicarb er bedre end for propachlor, da propachlor 
ikke indgår som godkendt middel i Danmark. Det betyder, at usikkerhe-
den på hver parameter er bedre kortlagt for pirimicarb. For at kunne 
sammenligne de to pesticider er der derfor anvendt omtrent den samme 
usikkerhed for propachlor som den fremstår for pirimicarb. Dette er gjort 
ved at anvende omtrent den samme relative forskel mellem minimale og 
maksimale værdier for både pirimicarb og propachlor. For propachlor er 
disse intervaller sat til at omspænde de aktuelle værdier for propachlor, 
som er indhentet fra andre kilder end godkendelsesmaterialet (Tomlin, 
1994 ). 

����������� Parameterværdier for hhv. pirimicarb og propachlor som de er anvendt i de ef-
terfølgende modelberegninger. 

De følgende beregninger vil blive udført for både pirimicarb og propach-
lor, men kun for plantedækket jord. Tilsvarende analyser kan laves i for-
hold til udsprøjtning på bar jord. I AirScreen udlæses tre fraktilværdier 
for luftkoncentrationen svarende til 50, 95 og 99 fraktiler. En sådan kurve 
er vist i figur 4.2, for 50 % fraktilen af luftkoncentrationen af pirimicarb. 
Den tilsvarende kurve for den øvre 99% fraktil ses på figur 4.3. Koncen-
trationsniveauet for 99 % fraktilen er ca. 10 gange over 50 % fraktilen. 
Dette afspejler den usikkerhed som modellen beregner for afdampning 
fra planter. 

Damptryk 

mPa 

Opløselighed 

mg/l 

��� 

kg/l 

Stof Dosis 

g/ha 

Mol vægt 

g/mol 

NOEC 

(dafnier) 

µg/l min max min max min max 

pirimicarb 250 238 1 0,44 4,5 2700 3060 100 400 

propachlor 3360 211 7,8 10 100 600 650 50 200 
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��
������ Grafik fra AirScreen, der angiver 50 % fraktilen for luftkoncentrationen for pirimicarb 
og som funktion af afstand fra markskel. 

 

 

	
��
������ Grafik fra AirScreen, der angiver 99 % fraktilen for luftkoncentrationen for pirimicarb 
og som funktion af afstand fra markskel. 

 

Luftkoncentrationen kan omregnes til maksimal vandkoncentration med 
brug af ligning 12, som en slags effektiv luftkoncentration set i forhold til 
eksponering af vandorganismer. I figur 5.6 ses således den, fra figur 4.4 
omregnede vandkoncentration (99 % fraktil, pirimicarb). Det ses, at 
vandkoncentrationen (µg/l) er ret høj, hvilket skyldes en kombination af 
en stor opløselighed og lille damptryk for pirimicarb. Den tilsvarende 50 
% fraktil af den omregnede vandkoncentration ses på figur 4.5 med en 
forskel i forhold til 99 % fraktil værdierne på ca. en faktor 10. 

 

	
��
������ Grafik fra AirScreen, der angiver 99 % fraktilen for omregnet vandkoncentration (effek-
tiv luftkoncentration) for pirimicarb og som funktion af afstand fra markskel. 
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��
������ Grafik fra AirScreen, der angiver 50 % fraktilen for omregnet vandkoncentration (effek-
tiv luftkoncentration) for pirimicarb og som funktion af afstand fra markskel. 

 

Den omregnede vandkoncentration divideret med no-effect koncentrati-
onen anvendes til at estimere PEC/PNEC (Predicted Environmental 
Concentrations/Predicted No Effect Concentration) og resultatet fra fi-
gur 4.4 er således brugt som udtryk for PEC i figur 4.6. Aktuelt er PNEC 
(dafnier) for pirimicarb 1 µg/l, hvilket betyder at værdierne i figur 4.6 er 
identisk med figur 4.4. 

 

	
��
������ Grafik fra AirScreen, der angiver 99 % fraktilen for PEC/PNEC-værdier for pirimicarb 
og som funktion af afstand fra markskel. 

 

Nu kan resultatet i figur 4.6 klart siges at være stærk worst case, da det 
forudsættes af vandet står i ligevægt med luften, samtidig med at der 
regnes med den øvre 99 % fraktil i koncentrationsberegningerne. Det vil 
derfor være relevant også at betragte 50 % fraktilen for at se om det sta-
dig er muligt at opnå et PEC/PNEC forhold på over 1, se figur 4.7. 
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��
������ Grafik fra AirScreen, der angiver 50 % fraktilen for PEC/PNEC-værdier for pirimicarb 
og som funktion af afstand fra markskel. 

 

På figur 4.7 ses at kurven stadig ligger over 1, dog kun for de første ca. 
15 m, hvilket, sammen med resultatet fra figur 4.6, peger mod et behov 
for en nærmere vurdering af pirimicarb i forhold til tørdeposition i 
vandmiljøet op til oversprøjtede marker. 

I det følge analyseres propachlor på tilsvarende måde som pirimicarb. På 
figur 4.8 ses de beregnede luftkoncentrationer (99 % fraktil), der er ca. 
100 gange over de tilsvarende værdier for pirimicarb (figur 4.3), hvilket 
skyldes en større flygtighed, samt en større dosering. 

 

	
��
�������Grafik fra AirScreen, der angiver 99 % fraktilen for luftkoncentrationen for propachlor 
og som funktion af afstand fra markskel. 

 

En tilsvarende vandkoncentration beregnes med brug af ligning 10 og 
resultatet ses i figur 4.9. Det ses at vandkoncentrationen for propachlor 
stort set svarer til pirimicarb, (figur 4.4.) på trods af at propachlors luft-
koncentration er langt højere. Denne ringe forskel skyldes, at det større 
damptryk og den mindre opløselighed for propachlor godt nok betyder 
en større afdampning, og deraf følgende luftkoncentration, men samti-
dig også en ringere tendens til at blive transporteret ned i vandsøjlen. 
Dette betyder igen, at de to pesticider faktisk er bestemt til at forekomme 
i vandsøjlen i næsten samme koncentration. Opløselighed og damptryk 
vil generelt have en tendens til at korrelere omvendt (størst opløselighed 
for pesticider med lille damptryk), hvilket vil reducere den indbyrdes 
variation mellem pesticider i forhold til koncentrationsniveauer i vand-
søjlen.  
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��
������ Grafik fra AirScreen, der angiver 99 % fraktilen for omregnet vandkoncentration (ef-
fektiv luftkoncentration) for propachlor og som funktion af afstand fra markskel. 

 

Da propachlor ikke er så toksisk som pirimicarb overfor dafnier (PNEC: 
hhv. 1 og 7,8 µg/l for pirimicarb og propachlor) betyder det, at fareni-
veauet i forhold til dafnier er mindre for propachlor. Dette ses på figur 
4.9, hvor den øvre 99 % fraktil for PEC/PNEC ses at være lidt over 1 for 
propachlor, men tendensen er svag. Betragtes 50 % fraktilen bliver 
PEC/PNEC værdien holdt under 1 (figur 4.11), hvilket kun indikerer et 
svagt potentiale for økotoksikologisk virkning. 

 

	
��
������� Grafik fra AirScreen, der angiver 99 % fraktilen for PEC/PNEC-værdier for propach-
lor og som funktion af afstand fra markskel. 

 

 

	
��
������� Grafik fra AirScreen, der angiver 50 % fraktilen for PEC/PNEC-værdier for propach-
lor og som funktion af afstand fra markskel. 

 

PESTDEP er blevet brugt til at beregne den samlede deposition i et 30 m 
bredt vandhul, der ligger 3,5 m væk fra markskel (Asman et al. 2003). 
Det vil være oplagt at sammenligne disse beregninger med AirScreen. 
For pirimicarb beregner PESTDEP at 1,62 % af dosen vil lande i vandhul-
let sammenlagt. Da dosen for pirimicarb er 250 g/ha i beregningerne 
med AirScreen, betyder det, at der lander 405 µg/m2 i vandhullet. Med 
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en dybde på 30 cm giver det 1,4 µg/l. 50 % fraktilen fra AirScreen svarer 
til en vandkoncentration på 1,2 µg/l i samme afstand fra markskel. Så 
her er der altså en tæt enighed mellem de to modeller. En sådan enighed 
er derimod ikke helt tilstede i forhold til propachlor. Her forudser PEST-
DEP at 6,62 % af dosen havner i vandhullet, svarende til at vandkoncen-
trationen bliver 74 µg/l. På figur 4.9 ses den tilsvarende omregnede 
vandkoncentration for propachlor til at ligge på 8 µg/l ( 99 % øvre frak-
til, figur 4.9). Dette tyder på, at PESTDEP beregner en værre (mere ”wor-
se”) worst case end AirScreen. I PESTDEP anvendes en ret grov estime-
ring af fordampning fra planter, der bygger på Smith et al. (1998), hvor 
propachlor forudsættes at fordampe med 100 %. Dette synes dog i kon-
flikt med de faktiske målinger af propachlors fordampning i dette pro-
jekt, hvor omkring 30 % samlet set fordamper fra plantedækket og om-
kring 10 % fordamper fra bar jord. Fluxmålingen af propachlor i forhold 
ti plantedækket overflade svarer til det DMU-målepunkt, der ligger 
længst til højre i figur 3.2. Denne forskel i afdampningsflux kan forklare 
forskellen mellem beregnede værdier for vandkoncentrationen med brug 
af hhv. PESTDEP og Airscreen.  
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Den beregnede usikkerhed i AirScreen er meget styret af kompositionen 
af den empiriske flukskurve, og det er således vigtigt at forholde sig til 
troværdigheden af denne kurve, når brugbarheden af modellen skal vur-
deres. I figur 4.12 er flukskurven vist for hhv. bar jord og plante dække. 
De skulle være repræsentative som en slags maksimal flux over et døgn, 
og således afspejle en worst case situation. Data fra dette projekt (DMU-
data, vist som rød dobbelt cirkel i figur 4.12) er derfor fremkommet ved 
at anvende middelfluksen over det første døgn, hvor fluxen er størst. Be-
tragtes kurven for bar jord, ses det at DMU-data ligger i den lave ende 
på X-aksen i forhold til data fra Woodrow and Baker (1997), hvilket dels 
skyldes, at der blev brugt relativt lave doser og dels at stoffer var mindre 
flygtige. Samtidig synes DMU-datapunkterne ikke helt at reproducere 
den samme trend-linje som Woodrows data. Det betyder, at DMU’s data 
har stor betydning for den lineære regression, og dermed på usikkerhe-
den af det løbende punkt på linjen (tynde kurver langs med regressions-
linjen). Dette er ikke på samme måde tilfældet for plantedække jord, 
hvor DMU-data og data fra Woodrow fordeler sig bedre omkring den 
samme lineære trend. Desuden er DMU-data og Woodrow mere sam-
menfaldende på X-aksen i tilfældet af plantedækket jord. Denne forskel 
mellem sikkerheden for de to flukskurver kommer direkte til udtryk i 
beregningerne, således for pirimicarb er forskellen mellem 99% og 50 % 
fraktil-værdier for luftkoncentrationen omkring en faktor 16, med ud-
gangspunkt i barjord, og omkring en faktor 7, når fluksen beregnes med 
udgangspunkt i plantedækket jord og fastholdt X-værdi. 
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��
������� De to fluxkurver, der danner basis for beregningerne i AirScreen og som de frem-
står i modellen. De omkransede punkter (røde), svarer til data fra dette projekt, mens de øvri-
ge (sorte) punkter er taget direkte fra Woodrow and Baker (1997). Bemærk i øvrigt en forskel-
lig skala på Y-aksen mellem de to plot. 

 

Der er også andre luftbårne transportveje under selve udsprøjtningen 
(spray drift), som kan have betydning for eksponering af miljøet udenfor 
marken. Disse transportveje er dog mere styret af fysikken ved udsprøjt-
ningsudstyret og formuleringen, end egenskaberne ved selve aktivstof-
fet.  

Luftbårent stof som transporteres over længere afstande er ikke med i 
AirScreen, hvilket er en forudsætning, som afviger fra worst case, da et 
baggrundsbidrag af stof vil bidrage til den samlede påvirkning af stoffet. 
Nærområdet omkring en stor mark, der sprøjtes med et pesticid, må dog 
betragtes som en klar hot-spot for eksponeringen. Dette er dog noget 
som løbende bør undersøges ved feltmålinger. Da AirScreen er en stoka-
stisk model, med en indbygget og kendt usikkerhed på en faktor 10-100 
mellem 50 % og øvre 99 % fraktil, afhængig af variation af input-
parametre og type af fordampning (barjord/plantedække), vil en bag-
grundskoncentration, der ikke er betydeligt højere end den estimerede 
koncentration, dog ikke have nogen stor betydning for beregningernes 
gyldighed. 

Bar jord Plantedække 
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Efter en gennemgang af eksisterende modelprincipper for afdampning af 
pesticider vurderes empiriske principper, der bygger på en regression 
mellem fysisk-kemiske parametre og fordampningsfluks, til at være den 
bedste tilgang ved risikovurdering af pesticider. Da de målte fordamp-
ningsflukse i Andersen et al. (2006) desuden vurderes til at kunne indgå 
sammen med eksisterende data i en regressionsanalyse efter princippet i 
Woodrow et al. (1997), blev denne valgt som udgangspunkt for udvik-
ling af en simpel screeningsmodel benævnt AirScreen. Denne model er 
stokastisk. Det stokastiske princip muliggør en kvantificering af den 
usikkerhed som fluksberegningen afstedkommer. Denne usikkerhed om-
fatter dels usikkerhed ved input-parametre og dels usikkerhed ved selve 
den grundlæggende datafitning. Fluksberegningen har en usikkerhed 
mellem 50 % og 99 % øvre fraktil på ca. en faktor 16 for bar jord og en 
faktor 7 for plantedække under forudsætning af at de fysisk-kemiske pa-
rametre er helt sikkert bestemt. Denne usikkerhed er relativ beskeden i 
forhold til det meget komplekse system og peger således ikke på et stort 
behov for, i forhold til beslutningsstøtte, at udvikle mere komplicerede 
deterministiske modeller, der beskriver fordampningsfluksen. Det stoka-
stiske princip modvirker falsk negativer, hvor et stof, der i virkeligheden 
er problematisk, erklæres som værende ikke problematisk. 

AirScreen udgør et godt værktøj til at screene alle godkendte pesticider 
for deres potentielle lokale effekter i vandmiljøet gennem lufttransporte-
ret eksponering efter udbringning af pesticider. En realistisk beskrivelse 
er kombineret med en simpel og dermed hurtig beregningsgang, hvilket 
gør AirScreen til en let brugbar og hurtig model, der ikke kræver nogen 
speciel viden omkring matematisk modellering. Et grafisk interface gør 
det direkte forståeligt hvordan modellen stokastisk tolker de empiriske 
flukskurver sammenholdt med den usikkerhed som brugeren har ind-
læst for inputsparametrene. Modellen er frit tilgængelig ved henvendel-
se til Peter B. Sørensen, Danmarks Miljøundersøgelser, e-mail: 
pbs@dmu.dk. 

I det omfang, der findes toksikologiske data, der kobler luftkoncentrati-
on med effekter i det terrestriske miljø, vil de beregnede luftkoncentrati-
oner kunne anvendes direkte til beregning af farepotentiale. I forhold til 
vandorganismer tolkes luftkoncentrationen i den nuværende version af 
AirScreen ud fra en ligevægtsbetragtning mellem vand og luft. Derved 
muliggøres en hurtig screening i forhold til hvilke pesticider, der poten-
tielt kan udgøre en risiko for vandorganismer. 

Det har været prioriteret højt at sikre sig mod falsk negativer, forstået på 
den måde, at et pesticid, der reelt udgør en stor økotoksikologisk på-
virkning gennem lufttransport, fejlagtigt vurderes til ikke at udgøre en 
risiko. Det vil sige, at hvis AirScreen forudsiger at et pesticid ikke udgør 
nogen risiko, så vil en mere realistisk model have svært ved at ændre på 
den konklusion. Omvendt hvis AirScreen finder et pesticid problema-
tisk, så kan det være nødvendigt med mere detaljerede vurderinger. 
Overslagsberegninger i forhold til eksponering i vandmiljøet med brug 
af den noget mere komplicerede og tidsdynamiske PESTDEP-model ty-
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der dog på, at AirScreen faktisk ikke beregner en meget større risiko end 
mere komplekse modeller for relativt simple scenarieopsætninger. Det 
betyder, at en potentiel risiko beregnet med AirScreen faktisk er en me-
get stærk indikation af at mere komplicerede beregninger vil komme til 
samme resultat. 

Selvom dette projekt på afgørende punkter har konsolideret det empiri-
ske grundlag for at estimere afdampningsfluksen fra marken efter ud-
sprøjtning, så synes der især for barjord at hersker nogen usikkerhed 
omkring en fastlæggelse af fluksværdier. Derimod synes forholdene for 
afdampning fra plantedække at være bedre beskrevet. Disse forhold på-
virker AirScreen til at have størst usikkerhed omkring beregningerne for 
bar jord i forhold til plantedække. Generelt har AirScreen en usikkerhed 
mellem hhv. 50 og 99 % fraktilen på en faktor 10-100 alt efter sikkerhe-
den på de fysisk-kemiske parametre, og afhængig af om der regnes på 
afdampning fra plantedækket eller bar jord. Det skal påpeges at 
AirScreen, i modsætning til alle andre tilsvarende modeller, er stoka-
stisk, hvilket betyder, at beregningsusikkerheden estimeres til et mere el-
ler mindre usikkert resultat. Derved er det muligt at inddrage usikker-
heden i risikovurderingen, og ud fra dette vurdere, om der er et reelt be-
hov for et forbedret vidensgrundlag. Modellen kan desuden i den for-
bindelse anvendes til at pege på de mest betydelige usikkerhedskilder, 
og dermed også hjælpe med retningslinjer for fremtidig vidensopbyg-
ning. 

Projektet relaterer gennem AirScreen afdampning fra en enkelt mark til 
toksikologiske konsekvenser i et nærliggende vandmiljø. En mere direk-
te kobling til terrestriske organismer er ikke foretaget, fordi der ikke var 
lettilgængelige data for en sådan kobling. Den manglende kobling til ter-
restrisk øko-toksikologi er således ikke udtryk for nogen prioritering af 
relevans, men alene styret af datatilgængelighed. Det er således meget 
tænkeligt at visse terrestriske organismer kan regnes for mere ekspone-
rede i forhold til kontamineret luft end de akvatiske organismer. 
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En screeningsmodel er udviklet til beregning af pesticiders fordampning 
fra jord og blade efter udsprøjtning, og mulige effekter for vandlevende 
organismer i nærheden af marken. Terrestriske organismer kan ligeledes 
indføres i modellen i det omfang toksikologiske data kan fremskaffes. 
Modellen er udviklet dels på baggrund af eksperimentelle afdampnings-
data, der er afrapporteret separat og dels på baggrund af litteraturdata 
for afdampning. Modellen er konstrueret på en måde, der generelt vil 
sikre mod en underestimering af risikoniveauet for utilsigtede effekter.
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