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1 INLEIDING

1.1 ALGEMEEN  KADER

Reeds enige tijd  is een p roces van beleid svernieuwing in de bodemsanering gaande,

onder de naam BEVER (TCB, 1997). Bij de minister van VROM en de Tweede Kamer

bestond de wens de in 1995 in werking getreden saneringsregeling van de Wet bodem-

bescherming snel te evalueren. Het formele saneringsdoel u it deze saneringsregeling

is d at een geval van bodemverontreiniging multifunctioneel gesaneerd  d ient te

w ord en , tenzij er  ‘locatiesp ecifieke om stand ighed en’ zijn  om  h iervan  af te w ijken

(Ouboter & Kooper, 1997). Recentelijk is geconcludeerd  dat bodemsanering te duur is

en de bodemsaneringsoperatie onvoldoende rendement heeft, omdat per tijdseenheid

te w ein ig gevallen  w ord en aangep akt. Bovend ien  leid t d e om vang van d e bod em -

verontreinigingsp roblematiek in  relatie tot d e voor d e aanpak d aarvan beschikbare

middelen ertoe, d at stagnatie optreed t in ru imtelijke en economische processen

(VROM, 1997). De geconstateerde knelpunten hebben geresu lteerd  in een koerswijzi-

ging van een multifunctionele naar een meer functionele benadering van bodemsane-

ring, waarbij de bodem in eerste instantie geschikt gemaakt word t voor het beoogde

gebru ik. H erstel van  d e m u ltifu nctionaliteit  is ech ter  n iet u itgesloten , als d at op

grond  van rend ementsoverw egingen d oelmatig is. Waar bodemverontreiniging tot

d usverre vooral 'p robleemsignalerend ' w erd  benad erd , p retend eert functiegerichte

sanering een  op lossing te zijn  (TCB, 1997). De fu nctionele benad ering geld t echter

slechts voor gevallen van bod emverontreiniging d ie d ateren van vòòr 1987 (VROM,

1997). Bij n ieu w e gevallen  d ient de verontreiniging terstond  volled ig te worden

verw ijd erd .

In  d e functionele benad ering staat d e vraag centraal w elke gebru iksfuncties van d e

bodem onder w elke omstandigheden nog gerealiseerd  kunnen worden. H et gaa t

d erhalve om  d e m inim um  bod em kw aliteitseisen, teneind e het gew enste gebru ik te

kunnen realiseren (ontw erpeisen). De TCB heeft aangegeven dat het perspectief van

bodembeoordeling daarmee verandert. Er moet meer gedacht worden vanuit gebruik-

seisen en het ontwerpen van verantwoord  en duurzaam bodemgebruik, dan alleen aan

het vermijd en of accep teren van toxicologische risico’s (TCB, 1997). Bij het beoord e-

len van de gesch iktheid  van de bodem schiet een str ikt humaantoxicologische

benadering tekort. De op basis van humane blootstellingsrisico’s geformuleerde

fu nctiegerichte stofcriteria van d e VN G (Moet, 1995) ond erstrepen d it. Met betrek-

king tot bep aald e m etalen  zijn  onder andere voor de gebruiksvorm ‘recreatie en
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groenvoorziening’ getalswaarden aangegeven, waarbij p lantengroei vrijwel volled ig

is u itgesloten (Van Hesteren et  al., 1998).

De TCB (1993) waarschuwde reeds in een vroeg stad ium voor beperkingen van d iffe-

ren tiatie van bod emkw aliteitseisen op grond van humane blootstellingsrou tes.

Volgens de TCB (1997) is het wenselijk reeds in een vroeg stad ium relevante ecologi-

sche randvoorwaarden te betrekken bij de gebru iksgerichte bodembeoordeling,

omd at and ers d e aand acht voor and ere aspecten van bod emkw aliteit d an d e bloot-

stelling van de mens aan contaminanten d reigt te verdw ijnen. De hu id ige opzet van

ecotoxicologische risicobeoordeling is echter niet in staat bodems geschikt te verkla-

ren voor specifieke gebruiksvormen (ibid .).

Ecologisch onderzoeks- en adviesbureau WEB NATUURONTWIKKELING h eeft  in

op d racht van  d e TCB recentelijk een  inventarisatie-ond erzoek u itgevoerd  naar d e

ecologische eisen van verschillende typen bodemgebruik ten aanzien van d e bod em-

kw aliteit (Van  H esteren  et  al., 1998). Doel van het ond erzoek betrof het u itw erken

van een ged achtenlijn  ten behoeve van het incorporeren van ecologische informatie

in  d e functionele benad ering van bod em sanering. H et ond erzoek heeft u iteind elijk

geresulteerd  in een gebru iksspecifieke uitwerking van kw alita t ieve ecologische

rand voorw aard en voor d e minimale bod emkw aliteit, toegesp itst op  m etaalveron t-

reiniging. Voor drie bodemgebruikscategorieën in het sted elijk gebied , te weten

tuinen & volkstuinen, openbaar groen & recreatie en bermen & reststroken, is

geïnventariseerd  welke organismen normaal gesproken moeten kunnen voorkomen en

w elke ecologische bodemfuncties minimaal zijn voor een onbelemmerd  gebru ik (zie

verd er  § 1.4.). H oew el h et  afleid en  van  getalsw aard en  geen sp ecifiek doel van

ond erzoek w as, bleek het mogelijk via d eze ged achtenlijn te komen tot ordegrootte-

ind icaties voor de min imale bodemkwaliteit (m axim ale gehalten van m etalen in  d e

bodem).

1.2 DOELSTELLING EN ONDERZOEKSVRAGEN

De resu ltaten van het bovengenoemd e ond erzoek betreffend e metalen, leid d e bij d e

TCB tot de vraag in hoeverre een d ergelijke gedachtenlijn ook voor immobiele

organische verbind ingen te volgen is. H et ond erhavige ond erzoek behand elt d eze

vraag en kan d erhalve gezien w ord en als vervolgond erzoek. Organische verbind in-

gen verschillen van metalen qua gedrag in de bodem (anders dan voor metalen geld t

bijvoorbeeld  d at organische stoffen w el afbreekbaar zijn) en  qu a toxische w erking.

Ook d e interactie met p lanten is p rincip ieel verschillend . Bovend ien is ecotoxicolo-

gisch onderzoek aan organische microverontreinigingen veel schaarser dan aan
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m etalen. De biobeschikbaarheid  van organische stoffen kan sterk verand eren in  d e

tijd , als gevolg van inactivering, omzetting of verd w ijning. Voor verontreinigingen

d ie d ateren van voor 1987 heeft d it u iteraard  consequenties. Bij bod em beoord eling

d ient hier d erhalve rekening mee te w ord en gehoud en. De in  d it ond erzoek behan-

d eld e vragen  zijn  h ierop  afgestem d . Doel van  het vervolgonderzoek is voor een

aantal organische stoffen en stofgroepen te inventariseren in  hoeverre het m ogelijk

en  w enselijk is eco(toxico)logische inform atie te gebruiken bij het opstellen van

gebru iksspecifieke minimale bod emkw aliteitseisen (ecologische ontw erpeisen voor

verschillende bodemgebruiksfuncties).

In  het ond erzoek staat een viertal vragen centraal, d ie nauw  m et elkaar sam enhan-

gen:

(1) Zijn  de voor metaalveron trein iging onderscheiden  gebru iksspecifieke kwali-

tatieve ecologisch e ran d -voorw aard en  b ru ik b aar om  te k om en  tot m in im ale

bodemkwaliteitseisen  b ij immobiele organische verbindingen, of zijn  aanvul-

lingen en/of aanpassingen nodig?

(2) Is het voor 'oude' organische bodemverontrein iging nodig rekening te houden

met de relatie tu ssen  mob iliteit en  grondgebru ik  en  het veranderend  ged rag

van een verbinding in  de tijd? In  hoeverre en  op welke manier kan d it worden

meegenomen bij het opstellen van minimale bodemkwaliteitseisen?

(3) Zijn  er vanuit h et perspectief van  de geselecteerde ecologische randvoor-

waarden mogelijkheden tot versoepeling van saneringsnormen bij 'verouderde'

organische bodemverontreiniging?

(4) Is een  d ifferen tiatie van  min imale ecologische bodemkwaliteitseisen  naar

bodemgebruikscategorieën te maken voor immobiele organische verbindingen?

In d it vervolgonderzoek w ord t u itgegaan van dezelfde stedelijke bodemgebru iksca-

tegorieën als in  het eerste d eel betreffend e m etalen (Van H esteren et  al . , 1998). De

verkregen  in form atie heeft ech ter  w el d egelijk relevan tie als sp in-off naar h e t

land elijk gebied .

1.3 AFBAKENING AANDACHTSSTOFFEN EN ONDERZOEKSMETHODE

Uiteraard  is het scala aan organische verbind ingen te groot om in zijn geheel mee te

nemen in het ond erzoek. Een selectie van aand achtsstoffen is d erhalve onontkoom-
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baar. Voor het ond erzoek is ond er meer van belang d at een verbind ing in het sted e-

lijk gebied  relatief frequent als verontreiniging in d e bod em voorkomt, alsmed e d at

deze rela t ief immobiel en persistent is. H et onderzoek kiest een p ragm atisch e

d efin itie van  im m ob iliteit: voor contam inanten  d ie reed s vanaf 1987 in  d e bod em

aanw ezig zijn  en  n iet zijn uitgespoeld  naar het grondwater geld t d at eventuele

geringe m obiliteit  (bijvoorbeeld  in tra-aggregate d iffu sie) als n iet relevan t w ord t

beschouw d . In overleg met de TCB en op  basis van het criterium informatiebeschik-

baarheid  is u iteindelijk gekomen tot de volgende selectie van stoffen en stofgroepen:

- polynucleaire aromatische verbindingen (met name PAK)

- styreen

- minerale olie

- polychloorb ifenylen  (PCB)

- polychloordibenzodioxines (PCDD)

- polychloordibenzofuranen (PCDF)

- pentachloorfenol (PCP)

- DDT en metabolieten

- cyclodiënen (aldrin  en  d iëldrin)

- carbamaten  (carbaryl en  carbofuran)

Om te komen tot beantw oord ing van d e in § 1.2. gesteld e vragen is literatuurond er-

zoek verrich t. Met behulp van verschillend e geau tomatiseerde zoeksystemen is

gezocht naar recente inform atie (met name ar tikelen , maar ook handboeken en

basisrapporten) met betrekking tot de onderscheiden aandachtsstoffen. Met name de

relatie tot m icrobiële activiteit (toxiciteit, biod egrad atie en  -rem ed iatie), asp ecten

van verou d ering (sorp tie, d issip atie, biobeschikbaarheid , ecotoxicologische im p li-

caties), op nam e d oor p lan ten , fytorem ed iatie en  fytotoxiciteit, bioaccu m u latie en

toxiciteit bij bod emfauna en aspecten van d oorvergiftiging stond en hierbij centraal.

Voor enkele aand ach tsstoffen  is, bij een  schaarste aan  recen te in form atie, tevens

gew erkt m et enkele oud ere artikelen. Dit geld t bijvoorbeeld  voor een stof als DDT,

w aaraan recentelijk niet of nauw elijks nog ond erzoek is verricht, gezien het feit d at

het gebruik van DDT reeds lange tijd  in veel landen is verboden.

1.4  ECOLOGISCHE RANDVOORWAARDEN  VAN BODEMGEBRUIKSCATEGORIEËN

In het eerste deel van het onderzoek (Van Hesteren et  al., 1998), is een  aantal ecolo-

gische rand voorw aard en of kw alitatieve bod em kw aliteitseisen  geform u leerd  voor
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de onderscheiden bodemgebru ikscategorieën. Enerzijd s vanuit het subsysteem flora,

and erzijd s vanu it d e bod emecologie (bod emfauna, microflora en microbiële p roces-

sen).

Aandachtssoorten en randvoorwaarden vanuit de p lantengroei

In d e gebru iksgerichte bod embeoord eling heeft d e p lantengroei een centrale p laats.

Vanu it het su bsysteem  flora zijn  sp ecifieke aand achtssoorten  en  ecologische rand -

voorw aard en ond erscheid en, w elke een d irecte p raktische invu lling van d e bod em-

gebru ikscategorie betekenen (zie tabel 1.1.).

Ind ien het subecosysteem flora minder gevoelig is voor organische bodemverontrei-

niging dan bodemfauna, microflora of microbiële p rocessen, ontbreekt de nood zaak

aand ach t te bested en  aan  bovenstaande ecologische randvoorwaarden vanuit de

p lan tengroei. Als d e relatieve gevoeligheid  van  hogere p lan ten  voor organische

contaminanten ten opzichte van de andere subsystemen (bodemfauna en microflora)

w el relevant blijkt, is d e vraag w elke inform atie beschikbaar is en in  hoeverre d eze

kan w ord en toegep ast bij gebru iksgerichte bod em beoord eling. Paragraaf 2.2. gaat

hier op  in .

Tabel 1.1.  Kw alita t ieve ecologische randvoorwaarden en aandachtssoorten per
bodemgebruikscategorie vanuit het subsysteem flora (naar Van Hesteren et  a l . ,
1998).

bodemgebruikscategorie ecologische randvoorwaarden aand achtssoorten
tuinen & volkstuinen - siergewassen;

- productiegewassen;
- grassoorten;
- inheem se flora;
- sym biotische interacties
  (mycorrhiza en Rhizobium).

(- Leguminosae)

bermen & reststroken - grazige vegetaties;
- hou tachtige dwergstru iken;
- bomen;
- sym biotische interacties
  (mycorrhiza en Rhizobium).

(- Tr ifolium repens)
- Festuca rubra;
- Festuca ovina;
- Agrost is capillar is;
- Er ica t et r alix;
- Calluna vu lgar is;
- enkele boomsoorten.

openbaar groen &
recreatie

- algemeen toegepaste
  groenbeplantingssoorten;
- grassoorten.

- Lolium perenne;
- Poa pratensis;
- Festuca rubra;
- 10 boom- en 5

struikvormers.
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Sleutelsoorten en -processen ten aanzien van life support functies

N aast  genoemde aandachtssoorten en ecologische randvoorwaarden zijn in h et

eerste deel van het onderzoek (Van Hesteren et  a l . , 1998) sleutelsoorten en -

processen geselecteerd  vanu it het oogpunt van de life support functies, door middel

van  het m aken  van  een  functionele doorsnede van bodemecosystemen. Inzicht in

relaties tussen specifieke life support functies, deelprocessen en de daarbij betrokken

soortengroepen (bodemfauna en microflora) is daarbij noodzakelijk. Ten behoeve van

gebru iksgerichte beoordeling van bodemkwaliteit is een door Schouten et  al .  (1997)

opgesteld  schema van het indicatorsysteem voor life support functies gemod ificeerd ,

w aarbij enerzijd s selectieve keuzen zijn  gemaakt voor w at betreft d eelp rocessen en

soortengroepen, anderzijds aanpassingen en toevoegingen zijn doorgevoerd, a ls

gevolg van recente w etenschappelijke inzichten en op  basis van het criterium bru ik-

baarheid  en  d iversiteit van  blootstellingsrou tes (Van H esteren  et  al . , 1998). Tabel

1.2. toont h iervan het resu ltaat.

Regenwormen als sleutelgroep

Als sleutelgroep binnen de bodemfauna is gekozen voor regenwormen. H et  blijk t  d at

verschillende ecologische categorieën (ep igeics, endogeics en anecics) regenwormen

bij veel d eelp rocessen van life support functies betrokken zijn (Van H esteren et  al . ,

1998). Regenwormen reageren snel op  milieuverstoringen en er bestaat bovendien

veel ecotoxicologische inform atie over hu n relatie m et bod em verontrein iging. De

geselecteerd e sleu telgroep  bied t tevens m ogelijkhed en  voor d ifferen tiatie van  de

bodemgebruikscategorieën, omdat bepaalde gebruiksvormen (bermen & reststroken;

openbaar groen & recreatie) een lagere act iv iteit  van regenwormen vergen dan

and ere (tuinen & volkstuinen). Met name effecten van bod emverontreiniging op  d e

rep rod u ctie zijn  relevant, om d at een  verm ind erd e rep rod u ctie d e herstelcapaciteit

van een popu latie sterk m inim aliseert, wat mogelijk kan leid en tot extinctie

(Marinissen, 1995).

Nitrificatie en  symbiotische stikstoffixatie als sleu telp rocessen

In het kader van d it onderzoek zijn met name microbiële processen en -soortengroepen

d ie zijn  gerelateerd  aan de life support functies zoals aangegeven in tabel 1.2.

relevant. Dit zijn  naast d e m ycorrhiza-fungi, vooral d e verschillend e m icrobiologi-

sche omzettingen binnen de stikstofcyclus. Over het algemeen is er binnen de

microflora een grote mate van functionele redundantie. Bodemprocessen worden

gem eten  als som p aram eters, w aard oor n iet bekend  is w elke soorten  w el en  w elke

geen effect ondervinden (Tenner et  a l . , 1997). Dit nad eel neemt af naarm ate er
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minder functionele redundantie bestaat, er zijn immers minder soorten onderdeel van

de somparameter. Bovend ien zijn processen, waarvoor weinig functionele redundan-

tie bestaat kw etsbaard er voor soortsverschu ivingen. Om geschikte sleutelprocessen

te id en tificeren  is een  bru ikbare invalshoek het inven tar iseren  voor w elke sp eci-

fieke deelprocessen binnen de stikstofcyclus weinig functionele redundantie bestaat.

Dit geld t met name voor d e sym b iotisch e stik stoffixatie en voor  n i tr if icat ie  (Van

Hesteren et  al., 1998).

Tabel 1.2. Functionele doorsnede van het bodemecosysteem ten behoeve van
gebruiksgerichte bodembeoordeling (gemodificeerd  naar Schouten et  al., 1997).

life support functies deelprocessen sleutelsoorten en -groepen
afbraak van organisch
m ater iaa l

- fragm entatie
- organische substraatomzetting

- regenwormen
- microflora

recycling van nutriënten - m icrobiële activiteit
- begrazing microflora

- microflora
- regenwormen

nu triëntenbeschikbaarheid
voor planten

- nutriënten- en wateropname
- sym biotische stikstoffixatie
- n itr ifica t ie

- mycorrhiza-fungi
- Rhizobium
- nitrificerend e microflora

bodemstructuurvorming - bioturbatie/
   aggregaatvorming

- regenwormen

Symbiotische st ikstoffixatie is onder meer bekend bij bacteriële associaties

(Rhizobium, Br adyr hizobiu m) met Leguminosae en symbiosen van actinomyceten

(Fr an kia) met niet-vlinderbloemige angiospermae (bijvoorbeeld  Alnus). Van u it  h et

oogpunt van de gebru iksgerichte bodembeoordeling is de Rhizobium /Leguminosae

associatie het m eest p raktisch  en  ind icatief te gebru iken  als sleu telp roces (ibid .).

Sym biotische stikstoffixatie m et Rhizobium is met name van belang voor de bodem-

gebruikscategorie tuinen & volkstuinen en in mindere mate voor bermen & reststro-

ken.

Het proces van n itrificatie in  d e bod em heeft een aanzienlijk p raktisch belang. Veel

stu d ie is verr ich t naar  ecologische relevan tie van  d e versch illend e stap p en  in  d e

stikstofcyclu s, m et nam e in  relatie tot bod em vru chtbaarheid  (Rother et  a l . , 1982).

Am m onificatie en  n itrificatie blijken  vanu it een  d ergelijk oogp u nt zeer essentieel.

De fu nctionele red u nd antie ten  aanzien  van  am m onificatie is echter aanzien lijk,

terw ijl slechts een gering aantal soorten betrokken is bij d e nitrificatie (mond . med .

Doelman, 1997; Van Beelen & Doelman, 1997; Gezondheidsraad , 1991; Rother et  al . ,

1982). N aast enkele bacteriegeslachten betrokken bij d e chemoau totrofe nitrificatie,

zoals Nit rosomonas, Nitrococcus en N it robact er ,  betreft d it enkele bacteriën

(Ar throbact er ) en actinomyceten d ie een rol spelen in  heterotrofe nitrificatie (Beare

et  al., 1995). De geringe red und antie maakt het p roces zeer gevoelig voor verstorin-
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gen van milieucond ities. Een verstoring in  het evenw icht van d e tw ee fasen binnen

het n itrificatiep roces (om zetting van am m onium  in  nitriet en  om zetting van nitriet

in  nitraat) kan ond er meer leid en tot een accumulatie van het toxische intermed iair

n itr iet  in  d e bod em  (Du sek, 1995). N itr ificatie is geselecteerd  als een bru ikbaar

sleu telproces in de gebru iksgerichte bodembeoordeling (Van Hesteren et  a l . , 1998).

Het proces is zeer geschikt voor prognostische of d iagnostische testen van de bodem-

kw aliteit (Doelm an & Vonk, 1994; Gezond heid sraad , 1991) en  bied t aanknop ings-

punten voor d ifferen tiatie v ia  bodemgebruikseisen (bod emvruchtbaarheid ). H et

belang van n itrificatie voor bermen & reststroken w ord t h ierbij relatief klein  geacht

ten opzichte van d e beid e and ere bod emgebru ikscategorieën (Van H esteren et  a l . ,

1998).

M eth aan oxid atie

De opname van methaan door de bodem kan eveneens worden opgevat als belangrijk

p roces m et betrekking tot het life su p p ort system  (m ond . m ed . Verstraete, 1998).

Algem een  bekend  is d e rol d ie atm osfer isch  m ethaan  sp eelt  ten  aanzien  van  het

ad d itioneel broeikaseffect. De bijd rage van  m ethaan  aan  d it effect w ord t geschat

op 15% (Ojima et  al., 1993). Recentelijk is het belang van  bacteriële m ethaanoxid a-

tie in aërobe bodems voor het mod iale atmosferische methaanbudget d u id elijk

geworden (Dörr et  al., 1993). Bodems 'consumeren' op  mond iale schaal circa 30-60 Tg

m eth aan  p er  jaar  (Kin g & Sch n ell, 1994; Ojim a et  a l . , 1993). De grootte van de

consum ptie is d aarm ee vergelijkbaar m et d e totale jaarlijkse toenam e van m ethaan

in d e atmosfeer. Hoew el het functioneren van d e bod em als 'sink' voor methaan een

wijdverspreid  fenomeen is (Ojima et  al., 1993), bestaat er nog w einig w etenschappe-

lijk  in zich t betreffen d e d e kin etiek van  d it  p roces (Ben d er  & Conrad , 1993). Bij

m ethaanoxid atie zijn  m ethylotrofe bacteriën betrokken (Str iegl, 1993), d ie zeer

gevoelig zijn voor veranderingen van milieucond ities (bijvoorbeeld  landgebru ik,

bodemvocht en stikstofbudget) (Ojima et  a l . , 1993; Yav it t  et  a l . , 1993; King &

Schnell, 1994). H et lijkt  evid ent d at bodemverontreinigende stoffen d irect

(inh ibitie van  m ethaanoxid atie) of ind irect (via hu n  effect op  stikstofom zettingen

in de bodem) invloed  kunnen uitoefenen op de consumptie van methaan in de bodem

en  d aarm ee op  het broeikaseffect. H oew el het belang van  m ethaanoxid atie in  d e

bod em  d u id elijk is en  er een  d irect verband  bestaat met bodemgebruik, va lt  d it

proces om pragmatische redenen buiten de scope van d it onderzoek. Dit is ons inziens

te rechtvaard igen vanu it de geringe schaalgrootte van de stedelijke bodemgebru iks-

categorieën  en  d e bep erkte betekenis voor het m ond iale broeikasp robleem . Uiter-

aard  is d it aanvech tbaar.
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1.5 OPBOUW RAPPORT

Hoofdstuk 2 gaat in op enkele aspecten betreffende het gedrag van immobiele

organische stoffen in de bodem en de consequenties daarvan voor bodembeoordeling.

In d it hoofdstuk wordt voorts gekeken naar de bru ikbaarheid  van de in §1.4.

beschreven aand achtssoorten, ecologische rand voorw aard en en sleu telsoorten en -

p rocessen voor organische microverontreinigingen. Op  basis hiervan w ord en in  d e

hoofd stu kken 3 tot en  m et 5, voor resp ectievelijk niet-gechloreerd e arom atische

verbind ingen, gechloreerd e aromatische verbind ingen en bestrijd ingsmiddelen, de

mogelijkheden geëvalueerd  om vanuit een ecologische invalshoek te komen tot

versoepeld e saneringsnormen en/ of gebru iksspecifieke minimale bod emkw aliteits-

eisen. Tot slot vat hoofdstuk 6 de conclusies van het inventarisatieonderzoek samen,

w aarbij tevens aspecten van het eerdere onderzoek betreffende metalen worden

betrokken.  
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2 N AAR EEN MINIMALE

BODEMKWALITEIT VOOR IMMOBIELE

ORGANISCHE STOFFEN

Dit hoofd stu k gaat in  op  het functiegericht omgaan met immobiele, persistente

organische bodemverontreiniging. Paragraaf 2.1. behand elt enkele relevan te

algemene aspecten betreffend e de binding, biobeschikbaarheid  en biod egrad atie

van organische stoffen in  d e bod em . Paragraaf 2.2. evalueert d e bru ikbaarheid  van

de in § 1.4. beschreven aandachtssoorten, ecologische randvoorwaarden, sleu telsoor-

ten en -p rocessen vanu it het oogpunt van organische microverontreiniging. H ierbij

worden aspecten van biobeschikbaarheid  en 'veroudering' van bodemverontreiniging

betrokken, alsmed e enkele aanvu llingen en w ijzigingen aangegeven en beargumen-

teerd . Op basis hiervan worden in de volgende hoofdstukken stofspecifieke gegevens

geëvalu eerd  in  het lich t van  d e bru ikbaarheid  voor  en  de mogelijkheid  tot h e t

opstellen van (versoepeld e) gebru iksgerichte minimale bod emkw aliteitseisen in

het sted elijk gebied .

2.1 IMMOBIELE ORGAN ISCH E STOFFEN  IN  DE BODEM: INACTIVERING, OMZETTIN G

EN VERDWIJNING

H et op  ju iste w ijze afleid en  van  m in im ale bod em kw aliteitseisen  hangt voor een

groot d eel af van d e beschikbare kennis en inzichten over het ged rag van stoffen in

de bodem. Gesimplificeerd  gesteld  bestaat een bodem uit vier fasen, vast

(bodemdeeltjes), vloeibaar (w ater), gas (bodematmosfeer) en tenslotte biota

(Brusseau , 1997). Wanneer de bodem verontreinigd  raakt met een organische verbin-

d ing, beteken t d at d at de contaminant geassocieerd  wordt met één of meer van

bovengenoemde fasen. De p ar t i t ie  van  d e verbind ing over  d e versch illend e fasen

hangt onder meer samen met specifieke stofeigenschappen en fase-overgangsproces-

sen. De meest relevante fase-overgangsprocessen betreffen (1) het in op lossing gaan

(overgang van p u re contam inant naar d e w aterfase), (2) vervlu chtiging (overgang

van d e w ater- naar d e gasfase) en (3) sorp tie (bind ing aan d e vaste fase) (ibid .). H et

ged rag van organische microverontreinigingen in d e bod em w ord t voor het belang-

rijkste d eel bep aald  d oor d e verd eling tu ssen  d e w ater- en  vaste fase (Beck et  a l . ,

1993). De meeste immobiele organische contaminanten hebben een hydrofoob (lage

w aterop losbaarheid ) en lip ofiel karakter . Dergelijke verbindingen zijn m eestal

sterk gebonden aan organ isch  m ateriaal en bodemdeeltjes (Tenner et  al . , 1997). Dit
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verlaagt d e biobesch ikbaarheid  en  toxiciteit voor p lan ten  (op nam e d oor p lan ten-

w ortels, translocatie en  accum ulatie in  d e p lant; Shim p  et  al . , 1993; Breunis, 1998),

bodemfauna (bijvoorbeeld  opname en accumulatie bij regenwormen; Belfroid  et  a l . ,

1995), op  d e bod em levende fauna (v ia  doorvergiftiging) en microorganismen en

heeft daarmee eveneens invloed  op  de biodegradatie.

Versch illend e stu d ies d u id en  op  een  sterke tem p orele afnam e van  d e b iobeschik-

b aarh eid  van organische contaminanten (verouderingseffect of 'aging'). Daarom

stelt Alexander (1995) dat kortdurende laboratoriumexperimenten kunnen leiden tot

overschatting van d e ecotoxicologische risico's van  'verou d erd e' verontrein igings-

gevallen. Het verouderingsproces is meestal het resu ltaat van adsorp tie van  organ i-

sche contaminanten  in  micro- of nanoporiën  en/of in  de bodemmatrix (Verstraete &

Devliegher, 1996). Dit betekent d at geru ime tijd  na d e verontreiniging sterk gebon-

d en resid u en van organische verbind ingen in  d e bod em  aanw ezig zijn , d ie n iet of

nau w elijks extraheerbaar zijn . Voor sp ecifieke stoffen  kan  d it gaan  om  w el 100 tot

zelfs 1000 mg gebonden contaminant per kg organisch bodemmateriaal (Khan, 1982;

geciteerd  in  Verstraete & De Vliegher, 1996). Ook De Jonge (1996) w ijst op  het feit

d at aan  organisch  bod em m ateriaal gead sorbeerd e resid u en  zeer p ersisten t zijn  en

langzaam  beschikbaar kom en over een  p eriod e van (tientallen) jaren . H et verband

tu ssen totaalgehalten  in  d e bod em  en het ecologisch fu nctioneren van d e bod em  is

volgens hem daarom moeilijk te leggen (ibid .).

Chemische binding

Er zijn  tw ee algem ene m echanism en w aarm ee organische verontreinigend e stoffen

aan de bodem worden gebonden: chemische binding en fysische sorp tie. Terw ijl

fysische sorp tie een algemeen verschijnsel is bij organische contaminanten, beperkt

chemische bind ing zich tot bepaald e molecu len. Chemische bind ing is het resu ltaat

van een chemisch stabiele, covalente bind ing. Deze word t gevormd  tussen de betref-

fende contaminant en de humusdeeltjes van de bodem. De hierdoor gevormde

complexen zijn zeer bestand  tegen zowel fysisch-chemische processen in de bodem als

m icrobiële afbraak (Verstraete & Devliegher , 1996). Uit  versch illend e stu d ies is

gebleken dat de chemisch gebonden residuen (humus-polymere complexen) toxicolo-

gisch  inactief zijn  en  d at geen  toxische rem obilisatie p laatsvind t. Verstraete &

Devliegher (ibid .) w ijzen  ech ter  op  het feit d at bep aald e gevorm d e in term ed iaire

producten van hu m ificatie wel u iterst toxisch kunnen zijn. H et is evid ent d a t

wanneer dergelijke residuen loskomen van de minerale bodemdeeltjes wel minerali-

satie op treed t. Deze vind t echter p laats met een lage snelheid , vergelijkbaar met d e

mineralisatie van normale humus (ibid .).
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Fysische sorp tie

De extraheerbaarheid  van recent aan de bodem toegevoegde contaminanten is

meestal hoog. Naarmate een verbind ing langer in d e bod em persisteert, w ord t d eze

steeds resistenter ten aanzien van extractie door verschillend e oplosmiddelen

(Alexand er , 1995) en  d egrad atie (Bru sseau , 1997). Dit hangt in  belangrijke m ate

samen met sorptie/ desorptie-processen. Sorp tie heeft  betrekking op moleculen,

welke zijn geadsorbeerd  aan of in de bodemmatrix zonder de vorming van covalente

bind ingen (Verstraete & Devliegher, 1996). Er is momenteel nog weinig weten-

schap p elijke overeenstemming betreffende het precieze sorptiegedrag van non-

ionische verbindingen in de bodem (Beck et  al . , 1993; Bru sseau , 1997). Wel d u id elijk

is d at d e octan ol/w aterp artitiecoëfficien t en w aterop losb aarh eid  van  een  verbin -

d ing daarbij een belangrijke rol spelen (Beck et  al., 1993). De Jonge (1996) stelt dat bij

risicobeoordeling van bodemverontreinigende koolw aterstoffen, rekening moet

w ord en gehou d en m et d e kinetische aspecten  van sorp tie in  relatie tot biobeschik-

baarh eid .

Zow el sorp tie als d esorp tie zijn  bifasische p rocessen  (Alexand er, 1995). Dit hangt

sam en m et het feit d at sorp tie zich  op  tw ee m anieren  m anifesteert: (1) een  relatief

snelle, oppervlakkige en reversibele sorptie aan de bodem en (2) een r ela t ief

langzam e, sterke en  vrijw el irreversibele d iffu se sorp tie in micro- of nanoporiën

en/ of in  d e bod emmatrix (Verstraete & Devliegher, 1996). N aarmate een verontrei-

niging 'veroudert' betekent d it niet alleen dat een groter deel van de verontreiniging

moeilijker desorbeert en biobeschikbaar word t voor bijvoorbeeld  p lanten en bodem-

fau na (en  d u s m ind er toxisch), m aar tevens d at er een  grotere fractie in  d e bod em

achterblijft, als gevolg van  slechte biod egrad eerbaarheid  en  een  afnem end  belang

van ver t icaal transport en vervluchtiging (Alexand er, 1995). Recente inzichten

d u id en zelfs op  een trifasisch sorp tie/ d esorp tie-ged rag, met een relatief snelle, een

trage en een zeer trage fase (mond. med. Govers, 1998).

D issip atie

H et is belangrijk ond erscheid  te maken tu ssen veroud ering van verontreiniging als

gevolg van sorp tie aan d e bod em (en/ of chemisch gebond en resid uen) en zelfreini-

ging/ verdwijning van gecontamineerde bodemcompartimenten in de tijd  (d issip atie),

hoew el d e relatie tu ssen  beid e evid en t is. D issip atie betreft  een  afn am e van  h et

to taalgeh al te  van organische stoffen in de bodem, veroudering een  afnam e van  het

b iobesch ikbaar gehalte. Er zijn verschillend e d issipatiep rocessen te ond erscheid en,
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te w eten:  verticaal transport (d oor 'leaching' of d oor fauna), vervluchtiging, biod e-

grad atie en  chem ische afbraak (Beck et  a l . , 1993). De d issip atie van  organ ische

contam inan ten  u it d e bod em  is ond er m eer afhankelijk van  d e fysisch-chem ische

eigenschappen van d e bod em en d e betreffende stof. Deze is over het algemeen

bifasisch (ook voor w at betreft ind ivid uele d issipatiep rocessen), met een eerste fase

w aarbij verlies met een rela t ief hoge snelheid  optreed t gevolgd  door een veel

langzam ere tw eed e fase. Deze laatste fase w ord t ook w el d e residue fase genoemd

(Beck et  a l . , 1995). Een verklaring voor genoemde kinetiek d ient gezocht in de

relatie tot sorp tie- en  d esorp tiep rocessen . De d issip atiesnelheid  wordt nam elijk

kinetisch beperkt d oor fu nd am entele m echanism en van sorp tie en  d esorp tie, zoals

sterke hydrofobe in teracties met organisch m ater iaa l en verpakking in poriën

(Commandeur, 1994; Beck et  al., 1995). Deze bepalen d e partitie van d e contaminant

over d e verschillend e bod emfasen en d aarmee d e beschikbaarheid  voor d e verschil-

lend e d issipatiep rocessen (Beck et  al . , 1995). In trap articu laire, d iffu se sorp tie van

de contaminant kan er bijvoorbeeld  voor zorgen d at d irect contact tussen h et

substraat (contam inant) en m icro-organism en niet m eer m ogelijk is (Commandeur,

1994). De snelheid  waarmee een stof door de bodemmatrix d iffundeert naar een voor

m icro-organ ism en  bereikbare p laats is d an  bep alend  voor d e m icrobiële afbraak-

snelheid  (ibid .).

Voor bep aald e contam inanten  (n iet-vlu ch tige, hyd rofobe en  recalcitran te verbin-

d ingen als hoog-molecu laire PAK, PCDD, PCDF, DDT en d rins) geld t, dat een groot

p ercen tage van  het in itiële gehalte na zeer  lange tijd  nog in  d e bod em  p ersisteert

(Beck et  a l . , 1995). De kinetische beperking van d issip atie heeft  niet slech ts

betekenis voor processen van zelfreiniging in de tijd  en de relevantie van het gebru ik

van h alfw aard etijd en  in  r isicobeoord eling (een  DT50 zegt in  het geval van  bi- of

tr ifasische d issip atie w ein ig over d e u iteind elijke p ersisten tie), m aar tevens voor

de remediatie-mogelijkheden  van organische bodemverontreiniging, met name oude,

sterk gebonden residuen. Vanuit een gebru iksgerichte benadering van bodemkwali-

teit is d e vraag gerech tvaard igd , of en  in  hoeverre im m obiele resid u en  gesaneerd

moeten worden. Hierop wordt onder meer in hoofdstuk 6 ingegaan.

Opname en translocatie door planten

Ook de opname door planten kan als d issipatiep roces worden beschouwd. Ten

aanzien van organische bod em verontreinigend e stoffen zijn  vier b lootstellings- of

opnameroutes van planten te onderscheiden (Wild  et  al., 1992):

(1) passieve wortelopname (met de transpiratiestroom) vanuit de bodemoplossing;

(2) bladopname van vervluchtigde stoffen u it het bodemoppervlak;
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(3) d irect contact van wortels en/ of bladeren met gecontamineerde bodemdeeltjes;

(4) actieve opname door middel van zogenaamde oliekanaalsystem en in de

w ortel.

De eerste tw ee rou tes zijn  vrij algem een , d e laatste zijn  slech ts relevan t voor zeer

specifieke omstand igheden en/ of p lantensoorten (Ryan et  al . , 1988; Breu nis, 1998).

Voor d e m eeste stu d ies geld t, d at het relatieve belang van  d e eerste ten  op zich te

van  d e tw eed e rou te n iet te ach terhalen  valt (Ryan  et  al . , 1988), hoew el d u id elijk

mag zijn dat voor weinig-vluchtige verbind ingen de significantie van route 2 beperkt

zal zijn . H et in terne gehalte in  d e p lant is het gevolg van genoem d e opnam em oge-

lijkhed en  alsm ed e d e d irecte op nam e u it d e atmosferische contaminanten, minus

m etabolische ver liezen  in  d e p lan t (ibid .). Versch illend e factoren , w aarond er  d e

opnamerou te, specifieke stofeigenschappen en stofconcentratie, alsmed e d e translo-

catie van  d e verbind ing in  d e p lan t zelf, bep alen  u iteind elijk de verdeling over

onder- en bovengrondse plantendelen.

Passieve wortelopname u it de bodemoplossing is vergelijkbaar met de verdeling van

een  verbind ing tu ssen  d e w ater- en  vaste fase (ibid .). Daarom wordt de w ortel-

opnam e nogal eens gerelateerd  aan d e m eest gangbare m aat voor d e lipofiliteit, d e

octanol/ w ater-p artitiecoëfficien t (log Kow ) van een verbind ing; de translocatie van

wortel naar spru it word t in het algemeen aan zowel de log Kow  als d e tran sp iratie-

sn elh eid  van  d e p lan t  gerela teerd  (ibid .). Ben ad ru kt d ien t  d at  d e tota le w or tel-

op nam e afhankelijk is van  d e gem id d eld e concentratie van  een  stof ged u rend e d e

gehele (voorafgaand e) groeip eriod e van  een  p lan t. Dit benad ru kt het belang van

d issip atie in  d e tijd , zoals bijvoorbeeld  m icrobiële afbraak, voor  d e u iteind elijke

bioconcentratie van organische verbind ingen in p lanten.

Bij verbind ingen  m et een  relatief lage log Kow  (< 4,5) is t ran slocat ie van  w or tel

naar sp ru it w aarschijnlijk (Ryan et  al . , 1988). Voor contaminanten met een log Kow

groter  of gelijk aan  4 geld t d at zij goed  gead sorbeerd  w ord en  aan  bodemdeeltjes,

organische stof en p lantenwortels, maar slecht getransporteerd  worden in de bodem-

op lossing of d e p lan t (Breu n is, 1998). Ter  illu stratie is in  tabel 2.1. een  overzich t

gegeven  van  d e log Kow  van enkele bij d it onderzoek betrokken stoffen. In h et

bodemecosysteem is sprake van competitie tussen het wortelsysteem van de p lant en

d e organische fractie van d e bod em voor w at betreft het onttrekken van organische

verbindingen aan de bodemoplossing. Sorp tieverschijnselen (en het organisch

stofgeh alte) bep alen  d erh alve m ed e h et  voor planten opneembare ged eelte van

contaminanten. Op  basis van d e log Kow  komen Ryan et  al .  (1988) tot d e conclu sie

d at PAK, PCB, DDT, DDE en TCDD zich  wel sterk aan (de buitenkant van)
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plantenwortels kunnen binden, maar dat translocatie naar bovengrondse p lantende-

len  w aarschijn lijk n iet relevant is. Voor m eer stofsp ecifieke inform atie over p lant-

opname en lipofiliteit word t verwezen naar de volgende hoofdstukken.

Tabel 2.1. De log Kow  van enkele aand achtsstoffen. (*) gecorrigeerd  voor d issociatie
van hydroxylgroepen bij pH=6 (gebaseerd  op Moet, 1995; Flohr, 1982; Sims &
Overcash, 1983; Ferro et  al., 1994).

Verbinding log Kow

d iëld rin 5,0
carbofuran 2,1
DDT 6,2
TCDD 6,1
styreen 3,1
aroclor 1254 6,0
benzo(a)pyreen 6,4
PCP 3,3*/ 5,2

Biod egrad atie

Micro-organismen zijn van groot belang voor de bodemvruchtbaarheid , onder meer

v ia  d e afbraak van  d ood  organ isch  m ater iaa l (z ie § 1.4.), maar tevens voor de

b iodegradatie van organische verontreinigingen (Van Beelen & Doelman, 1997).

Sp ecifieke organische contaminanten kunnen, afh an kelijk  van de aard  van h et

micro-organisme, het milieu  (bijvoorbeeld  bodemtype) en de molecuu lstructuur, als

p rim aire of secundaire bron van koolstof voor micro-organismen d ienen

(Commandeur, 1994). De meeste (antropogene) organische verbind ingen kunnen dan

ook door de in het milieu  aanwezige micro-organismen worden gemineraliseerd . De

afbraakrou tes verlopen in principe analoog aan d ie van natuurlijke organische

verbindingen. Onder id eale omstandigheden worden koolw aterstoffen volled ig

gemineraliseerd  (omgezet in biomassa en mineralen). N iet-gehalogeneerde koolwa-

terstoffen zijn relatief gereduceerde stoffen, vooral naarmate ze meer verzad igd  zijn.

Zij worden daarom goed afgebroken in een aëroob m ilieu . Polygehalogeneerde

koolwaterstoffen zijn daarentegen rela t ief geoxideerde verbindingen, vooral

naarm ate het m olecuu l m eer chloorsubstituenten bevat, en  w ord en in  theorie goed

afgebroken onder gereduceerde anaërobe omstandigheden (Commandeur, 1994;

Miller & H erman, 1997). Een belangrijke voorw aard e voor m icrobiële m ineralisatie

in de bodem is dat geen andere reacties eerder en/ of sneller op treden, d ie de verbin-

d ing aan de feitelijke afbraak onttrekken. Sterke bind ing aan organische bodemfrac-

ties kan  er  voor zorgen  d at biod egrad atie n iet of nau w elijks p laatsvind t. Ook d e

toxiciteit van  bep aald e contam inanten  (en  afbraakp rod u cten) voor m icro-organis-

men leid t in  veel gevallen tot vertraging of inhibitie van d e biod egrad atie.
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De m icrobiële afbreekbaarheid  (h et  tegengestelde van persistentie) van één en

d ezelfd e verbind ing kan  al m et al var iëren  van  nau w elijks tot zeer afbreekbaar

(Com m and eu r, 1994). Deze is nam elijk geen  op  zichzelf staand e eigenschap , m aar

een resu ltante van de interactie van de stof met de aanwezige micro-organismen (de

intrinsieke afbraakmogelijkhed en van organismen - d e aanw ezigheid  van geschikte

enzym en - ku nnen verand eren  in  relatie tot tijd  of m ilieu ) en  karakteristieken  van

micro- en macromilieu . Een aansprekend  voorbeeld  is enhanced  rh izosphere b iode-

gradation , het verschijnsel d at p lan tengroei, via beïnvloed ing van d e rhizosfeer, d e

microbiële afbraak van bepaald e organische verbind ingen kan stimu leren (Aprill &

Sim s, 1990; Reilley et  al., 1996; Breunis, 1998). De volgende hoofdstukken gaan meer

stofspecifiek in op  aspecten van biodegradatie.

2.2 ECOLOGISCH E RAN DVOORWAARDEN   VAN  BODEMGEBRUIKSCATEGORIEËN  IN

RELATIE TOT IMMOBIELE ORGANISCHE BODEMVERONTREINIGING

In  d e vorige p aragraaf is ingegaan  op  asp ecten  van  inactivering, verdwijning en

om zetting van  organische bod em verontrein iging in  relatie tot d e biobeschikbaar-

h eid . H et is ech ter  m oeilijk  d ergelijke in valsh oeken  kw an tita t ief-m eth od isch  te

vertalen naar ecotoxicologische risico's van verontreinigingssituaties van voor 1987.

Het is d u id elijk d at (met name lange-termijn) veld stud ies representatiever zijn voor

'verouderde' organische bodemverontreiniging dan laboratoriumtoetsen, w aarbij

verontreinigend e stoffen aan een kunstmatig substraat zijn  toegevoegd . H oew el d it

veelal su bstraat m et een  relatief grote bind ingscap aciteit  betreft, kan de biobe-

schikbaarheid  voor bep aald e stoffen  verschillen  van  d e veld situ atie (ou d e veront-

reiniging). Voor de ene organische verbind ing zal d it een grotere rol spelen dan voor

de andere.

H et ontw ikkelen  van  algem ene concep ten  betreffend e biobeschikbaarheid  en h et

u itvoeren  van  toetsen  op  zo veel en  zo versch illend  mogelijke bodems, kan meer

inzich t verschaffen in de extrap oleerbaarheid  van toxiciteitsgegevens tussen

bodems (Van Gestel, 1997). Van Gestel & Ma (geciteerd  in Van Gestel, 1997) toonden

aan d at d e acu te toxiciteit van PCP voor regenw ormen voornamelijk w ord t bepaald

d oor d e concentratie in  het bod em poriew ater. H u n ond erzoek betekend e d e eerste

valid atie van  d e 'p oriew ater-hyp othese' (of het evenw ich tsp artitie-concep t) voor

terrestr ische bod em s (ibid .). Algem ene geld igheid  van  d eze hyp othese heeft  als

belangrijke consequ entie d at inzich t in  sorp tieged rag van  stoffen  d irecte aankno-

pingspunten voor extrap olatie van toxiciteitsd ata tussen bodems op levert. De

d efin itie van biobeschikbaarheid  van organische verbindingen ligt echter veel

complexer. De wijze en mate van blootstelling versch ilt  tussen de subsystemen
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(p lanten, bod emfauna en micro-organismen) en kan ook binnen deze subsystemen

variëren . Bovend ien  is de chemische samenstelling van de bodemoplossing geen

constante in ru imte en tijd . Tenslotte kunnen meerdere blootstellingsrou tes relevant

zijn  voor één soort. Voor regenw ormen betreft d it - naast passieve absorp tie van d e

verbind ing vanu it het in terstitiële w ater d oor d e lich aam sw an d  van regenwormen

(Van Gestel, 1997) - opname van de verbinding tijdens transport van (geconsumeerde)

gecontamineerde bodemdeeltjes door het d arm k an aal (Belfroid  et  a l . , 1994). De

sp ecifieke verbinding en de p ar t it ie van d ie verbinding over de versch illend e

bod em fasen  bep aalt het relatieve belang van  d irecte consu m p tie van gecontami-

neerde bodemdeeltjes voor regenwormen.

Met betrekking tot de in terven tiewaarden  u it de Leid raad  bodembescherming word t

voor organische verontreinigingen u itslu itend  rekening gehouden met het organisch

stofgehalte in  d e bod em . H oew el d eze p aram eter  van  belang is voor de sorp tie-

karakter istieken  van stoffen, is het  d iscu tabel slechts te corrigeren naar één

p aram eter in  een  com p lex netw erk van  bod em chem ische in teracties (Faber, 1997).

Daarnaast kan verand erd  land gebru ik (grond bew erking, toepassing van organische

m est, enzovoort) van  invloed  zijn  op  d e biobeschikbaarheid  (zie ook d e stofsp eci-

fieke informatie in  d e volgend e hoofd stukken). Tot slot is biobeschikbaarheid  sterk

organism e-afhankelijk.

Zoals in de vorige paragraaf w erd  gesteld , zijn verbanden tussen totaalgehalten van

organische verbind ingen in de bodem en het ecologisch functioneren van het bodem-

ecosysteem moeilijk te leggen. Er is in de p raktijk echter behoefte aan simpele getal-

lenlijstjes van gebru iksspecifieke waarden, waaronder het 'veilig ' is om een

bep aald e functie te realiseren en waarboven d at niet meer mogelijk is (ib id .).

Doelstelling van het onderhavige onderzoek is daarom - ind ien mogelijk -

ordegrootte-ind icaties voor maximale gehalten in  d e bod em (minimale bod emkw a-

liteitseisen ) voor enkele aand achtsstoffen op te stellen . Dit zal niet voor a l le

stoffen h aa lbaar  blijken. Een mogelijk a ltern atief is een range aan te geven,

w aartussen locatiespecifiek onderzoek moet u itmaken of bodemsanering noodzake-

lijk is. Vanuit de ecologie kunnen b ioassays w aard evolle locatiesp ecifieke in form a-

tie op leveren m et betrekking tot ecotoxicologische effecten  van im m obiele bod em -

verontreiniging (Ma et  al., 1997) en de saneringsurgentie van verontreinigde bodems

(AquaSense, 1997). H et is echter belangrijk te beseffen d at bioassays ook slechts een

tijd elijk beeld  kunnen opleveren van risico's en d at het niet goed mogelijk is

bioassay-onderzoek te vertalen naar (op lossingsgerichte) ontwerpeisen.
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Teneinde te komen tot minimale bod emkw aliteitseisen zijn in het ond erhavige

onderzoek stofspecifieke ecotoxiciteitsgegevens geëvalueerd , waarbij gekeken word t

w elke d ata  het meest relevant zijn in rela t ie tot immobiele verontreiniging.

Vanwege de hoge lipofiliteit van de meeste organische verbind ingen, worden hierbij

ook aspecten van d oorvergiftiging betrokken. Gezien de beperkte sch aal van de

m eeste sted elijk bod em gebru ikscategorieën (bijvoorbeeld  een tu in), is d e aand acht

voor doorvergiftiging slechts secundair. Alvorens te komen tot stofsp ecifieke

evalu aties, word t in deze p aragraaf besproken in hoeverre de ecologische

randvoorwaarden uit § 1.4. geschikt zijn voor organische bodemverontreiniging.

2.2.1 Subsysteem flora: aandachtssoorten  en ecologische randvoorwaarden

Het belang van fytotoxiciteitsgegevens voor de beoordeling van risico's van bodem-

veron trein iging is evid en t (Benenati, 1990), m aar d e rol d ie hogere p lan ten  in  het

bodemsaneringsbeleid  spelen is vooralsnog te gering (Van Hesteren et  al . , 1998). In

§ 1.4. is een aantal gebru iksspecifieke aandachtssoorten en randvoorwaarden vanu it

d e p lantengroei aangegeven. Voor metalen zijn deze zeer relevant gebleken ten

behoeve van het opstellen  van m inim ale bod em kw aliteitseisen , m ed e d oor het feit

d at d e gevoeligheid  van het subsysteem flora bij d eze stoffen in  d e meeste gevallen

groter is dan d ie van de bodemfauna of microbiële processen (ibid .). Gezien de in effi-

ciën te opname van  lipofiele organische verb indingen u it d e bod em d oor p lanten, is

d it voor sommige bij het ond erhavige ond erzoek betrokken stoffen mind er voor d e

hand  liggend . Bovendien is nauwelijks inform atie beschikbaar over versch il in

gevoeligheid  tussen p lantensoorten voor organische bodemverontreiniging, zoals dat

voor metalen wel het geval was. Er bestaat slechts enige inform atie over de

relatieve gevoeligheid  voor organische verbind ingen  (m et name herbicid en) van

monocotylen ten opzichte van d icotylen; d it is echter geen eenduid ige trend

(Fletcher, 1990; H und  & Traunspurger, 1994). Gorsuch et  a l .  (1990) vergeleken  d e

relatieve gevoeligheid  van  Lolium perenne (een aand achtssoort u it § 1.4.), rad ijs en

sla (N OECs) voor 26 com m erciële organische chem icaliën  (ond er and ere PCP). Sla

w as over het algemeen d e meest gevoelige p lantensoort. Deze soort w ord t d an ook

voor veel fytotoxiciteitsstud ies met organische verbind ingen gebru ikt (onder andere

Hulzebos et  al., 1993). Daarnaast staat haver (Aven a sat iva) a ls rela t ief gevoelige

testsoort te boek (Mitchell et  al., 1988).

Door de afwezigheid  van  specifieke in formatie over d e relatie van  ond erscheid en

aand achtssoorten met organische bod emverontreiniging is het niet mogelijk binnen

het asp ect p lan tengroei te d ifferentiëren naar bodemgebruikscategorieën. Gezien

het feit  d at p lan tengroei als algemene ecologische randvoorwaarde geld t voor alle
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bodemgebruikscategorieën, d ient beginnende fytotoxiciteit zo veel mogelijk voorko-

men te w ord en, teneind e gebru iksbeperkingen van d e bod em te m inimaliseren. De

EC50 of FT50 (een vermindering van de groei met 50% bij jonge p lanten) van gevoe-

lige p lantensoorten  geld t als ongew enst, om d at boven d eze w aard en aanzien lijke

opbrengstreducties met betrekking tot volwassen gewassen kunnen worden verwacht

(Chang et  al., 1992; zie ook Van Hesteren et  al., 1998).

2.2.2 Subsysteem bodemfauna: regenwormen als sleutelgroep

De bod emfauna beïnvloed t p rocessen in bod emecosystemen d oor interactie met de

microbiële levensgemeenschap , alsmed e d oor verandering van fysisch-chem ische

eigenschap p en van  d e bod em  (Forbes & Ku re, 1997). Met nam e d e talrijke biogeo-

chemische en ecologische effecten van regenw ormen zijn  van eminent belang. D it

geld t tevens voor verplaatsing van bodemverontreinigende stoffen door regenwormen

(m ond . m ed . Verstraete, 1998). De relatie tu ssen  bod em kw aliteit en  regenw orm en

word t dan ook veelvu ld ig benad rukt (Van Hesteren et  al . , 1998; Dou be & Schm id t,

1997). H et rap p ort 'Aanbevelingen  voor d e in tegratie van  biotische p aram eters in

het RIVM-bod em kw aliteitsm eetnet' (Tolsm a et  al . , 1991) geeft aan  d at regenw or-

m en een geschikte groep  organism en is voor d e evaluatie van bod em contam inatie,

n iet  alleen  voor  w at betreft  zw are m etalen , m aar  ook voor  PAK, PCB en  bestr ij-

d ingsmiddelen. Ook ons inziens vormen regenwormen voor organische microveront-

reinigingen in d e bod em een bru ikbare sleu telgroep . Beh a lve hun ecologische en

fu nctionele relevan tie zoals aangegeven  in  § 1.4., accumuleren regenwormen veel

hyd rofobe organische microverontreinigingen vanu it hun bodemmilieu  (Belfroid  et

a l . , 1994) en blijken zij relatief gevoelig voor verschillende organische verbind ingen.

Bovend ien  is - ten  op zich te van  and ere groep en  bod em evertebraten  - red elijk w at

onderzoek verricht naar de relatie tussen regenwormen en organische bodemveront-

reiniging.

In § 1.4. is aangegeven dat reproductie van regenw ormen als meest geschikte effect-

parameter geld t. H elaas hebben de meeste toxiciteitsd ata betrekking op acu te

sterfte bij Eisen ia fet ida in  ku nstgrond , vanw ege het feit d at d it een  in ternationale

stand aard test betreft. Meer su bletaal onderzoek aan (ecologisch relevantere

soorten) regenwormen lijkt wenselijk en is reeds in ontwikkeling (Doube & Schmid t,

1997; Bowmer et  al., 1993; Van Gestel et  al . , 1997). H et is evid ent d at w anneer geen

effecten op de reproductie van regenwormen bekend  zijn, andere chronische parame-

ters (bijvoorbeeld  groei en overleving) de voorkeur genieten boven acu te toxiciteits-

d ata. Ond anks d at is het betrekken van d ergelijke d ata (LC50) in  d e evalu atie van



Naar een minimale bodemkwaliteit voor immobiele organische stoffen

21

bod em kw aliteisen  in  d e m eeste gevallen  beter d an  conclu sies te trekken u it één  of

enkele gegevens.

2.2.3 Subsysteem microflora: n itrificatie en  symbiotische stikstoffixatie als sleu tel-

processen

In  p aragraaf 1.4. z ijn  n itr ificatie en  sym biotisch e st ikstoffixatie met Rhizobium

aangemerkt als sleutelprocessen ten aanzien van het life support system in de

bod em . Voor m etalen  bleek n itrificatie bru ikbaar ten  aanzien  van  het bep alen  van

gebru iksspecifieke bod em kw aliteiteisen, maar symbiotische st ikstoffixatie n iet.

Dit als het gevolg van d e geringe inform atiebeschikbaarheid  m et betrekking tot d e

gevoeligheid  van laatstgenoemd  p roces voor metaalgecontamineerd e bod ems (Van

Hesteren et  al., 1998). De ecologische relevantie van d e nitrificatie voor beoord eling

van organische bod em verontrein iging is evid ent, gezien  d e relatieve gevoeligheid

voor een brede range verbind ingen (Roper & Ophel-Keller, 1997; Malkomes, 1997) en

de geringe functionele redundantie (Van Hesteren et  al . , 1998). Voor versch illend e

organische stoffen  zijn  effecten  ten  aanzien  van  n itrificatie aangetoond  (Hund  &

Traunspurger, 1994; Hockenbury et  a l . , 1977). De relevan tie van symbiotische

stik stoffixatie in ecologische bodembeoordeling is niet slechts gelegen in de

relat ieve gevoeligheid  en geringe functionele redundantie voor d it proces. De

Rhizobium-Legu m inosae-sym biose bied t - naast flora, bod em fau na en m icroflora -

een  ad d itioneel trofisch  n iveau  ten  behoeve van bodembeoordeling, namelijk de

symbiotische in teractie tussen p lant en bacteriën in de rhizosfeer (Wetzel &

Werner, 1995). Effecten  van verschillend e organische verbind ingen (ond er andere

carbaryl, carbofu ran , DDT en  PAK) op  verschillend e p aram eters zijn  aangetoond ,

zoals d e viabiliteit van  Rhizobium, de opbrengst van de fytobiont, nodulatie-succes

(form atie van  w ortelknolletjes) en  stikstoffixatie (Garten , 1990; Wetzel & Werner,

1995). N od u latie-succes lijkt d e meest geschikte parameter voor bioassays en bioin-

d icatie van bodemverontreiniging (Garten, 1990; Wetzel & Werner, 1995).

Op grond  van de ecologische en functionele relevantie is er gezien het bovenstaande

geen reden alternatieve sleu telprocessen te selecteren voor organische stoffen. In het

geval van organische m icroverontrein iging is echter voor bep aald e aand achtsstof-

fen  gebrek aan  getalsm atige inform atie m et betrekking tot effecten  voor d e ond er-

scheid en sleu telp rocessen te verw achten. Tenner et  a l .  (1997) stellen  bijvoorbeeld

d at voor PCB en PAK niet of nauw elijks toxiciteitsd ata voorhand en zijn ten aanzien

van microbiële bodemprocessen. Derhalve is gekozen voor bodemrespiratie, bij

voorkeur met substraattoevoeging (bijvoorbeeld  d e m ineralisatie van  
14

C-acetaa t )

toe te voegen  als sleu telp roces. Resp iratie is een  m aat voor d e aërobe m icrobiële
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activiteit van een bod em en heeft relevantie vanu it het oogpunt van koolstofomzet-

tingen, waaronder biod egrad atie. H et proces kent echter een grote functionele

redundantie en is slechts matig gevoelig voor contaminanten (Roper & Op h el-

Keller , 1997; Malkom es, 1997; Beelen  & Doelm an , 1997; Gezond heid sraad , 1991).

Onder standaard toetsomstand igheden zu llen de organismen betrokken bij d it p roces

zich  binnen 30 d agen ku nnen herstellen , ond er m eer vanw ege het feit d at een d eel

van de microflora niet blootgesteld  word t aan de stof vanwege de heterogeniteit van

d e bod em  (Dru kker & Van Straalen , 1993). Door m id d el van  toevoeging van  (lage

concentraties) voedingssubstraat naast organische contaminanten in kortdurende

experimenten, w ord t d e gevoeligheid  van het p roces verhoogd  (Beelen & Doelman,

1997; Gezond heid sraad , 1991). Gezien  d e samenhang van bodemademhaling met

d ecompositie van organisch materiaal (en d aarmee d e bod emvruchtbaarheid ) is d it

proces het meest relevant voor de bodemgebruikscategorie tuinen & volkstuinen. Ten

behoeve van het bestud eren van d e effecten van langd urige verontreiniging van d e

bodem, gebruikten Remde & Hund (1994) een combinatie van de act iv iteit  van

au totrofe n itr ificerend e bacteriën  (als een  ind icatie voor de potentiële toxiciteit

voor m icro-organism en) en  m icrobiële resp iratie (als een  ind icatie van de biobe-

schikbaarheid  en biod egrad eerbaarheid  van d e verbind ingen). Zij steld en d at d eze

combinatie een goede beoordeling van de invloed  van (organische) contaminanten op

m icroflora m ogelijk m aakt (ibid .). De verw ach ting is ech ter  d at voor  de meeste

aandachtsstoffen in het onderhavige onderzoek niet over beide parameters informa-

tie besch ikbaar is.
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3 N IET-GECHLOREERDE AROMATISCHE

VERBINDINGEN

EN MINERALE OLIE

Dit hoofd stu k besp reekt versch illend e asp ecten  van  n iet-gech loreerd e verbind in-

gen , m et als d oel aan  te geven  hoe fu nctiegerich t kan worden omgegaan met de

immobiele, persistente fractie van 'verouderde' verontreiniging met enkele

aand achtsstoffen. Dit betreffen polycyclische en heterocyclische arom atische

verbind ingen, styreen en minerale olie. Per stof(-groep) word t telkens eerst ingegaan

op  het ged rag in  d e bod em . H ierna volgt een  evalu atie van  m ogelijkhed en  om  te

komen tot (gebru iksspecifieke) minimale bod emkw aliteitseisen.

3.1 POLYNUCLEAIRE AROMATISCHE VERBINDINGEN

De term  p olycyclisch e arom atisch e k oolw aterstoffen  (PAK) heeft  betrekking op

verbind ingen, welke bestaan u it twee of meer gecondenseerde aromatische ringen en

d ie u itslu itend  koolstof en w aterstof bevatten (H ensbergen & Van Gestel, 1995; Kalf

et  a l . , 1995). Substitu tie van koolstof in de arom atische ring door bijvoorbeeld

stikstof, zuurstof of zw avel leid t tot heterocyclische aromatische verb ind ingen  (ook

w el gesubstitueerd e PAK genoemd ). Gezamenlijk vormen deze gesubstitueerde en

ongesubstitueerde verbind ingen de polynucleaire aromatische verbind ingen (Sims &

Overcash, 1983). In d eze paragraaf w ord t slechts zijd elings op  gesubstitueerd e PAK

ingegaan.

In het algemeen geld t, dat de antropogene emissie van PAK in het milieu  het gevolg

is van het gebruik van PAK-houdende grondstoffen of producten, dan wel te wijten is

aan de vorming van PAK bij verbrandingsprocessen. Dit laa tste gebeurt door

pyrolyse (therm ische decompositie) van organisch m ater iaa l. De onderlinge

verhoud ing van ind ivid uele PAK hangt af van d e specifieke verbrand ingstempera-

tuur (Slooff et  al., 1989). De versp reid ing van PAK in het milieu  is zow el het gevolg

van natuurlijke (onder andere vu lkanisme en bosbranden) als antropogene verbran-

d ingsprocessen (Sims & Overcash, 1983). PAK komen in grote hoeveelheden voor in

ind ustriële producten uit de petrochemische industrie, de cokesfabrieken en de

koolteerverwerking. Andere voorbeelden van antropogene bronnen van PAK betref-

fen het weg- en luchtverkeer, creosoteerbedrijven (houtverduurzaming) en de alumi-

niumindustrie (productie van voorgebakken koolstofanoden). Ook de langdurige



Niet-gechloreerd e aromatische verbind ingen en minerale olie

24

toevoeging van zu iveringsslib aan agrarische grond en, verhoogt over het algemeen

de PAK-gehalten in de bodem sterk (Wild  et  al., 1990). In  d e m eeste gevallen  berei-

ken PAK de bodem ind irect via de atmosfeer (Slooff et  al . , 1989): d e vlu chtige PAK

in d am p vorm  en m et neerslag (natte d ep ositie), d e w einig vlu chtige gead sorbeerd

aan stof, roet en vliegasstof (d roge depositie).

3.1.1 Gedrag in de bodem: inactivering, omzetting en verdwijning

Aspecten van sorpt ie en dissipa t ie

Vanw ege hun sterk apolaire karakter kunnen algemene theorieën over hyd rofobici-

teit en sorp tie gebru ikt w orden voor het beschrijven van het milieuchemisch ged rag

van PAK in d e bod em (H ensbergen & Van Gestel, 1995). De non-ionische structuu r

van  PAK resu lteert in  p artitieged rag van  d e p olaire w aterfase naar d e hyd rofobe

op p ervlakten  in  d e bod em m atr ix (Ap rill & Sim s, 1990). H et lip ofiele organisch

bodemmateriaal fungeert als adsorbent en immobiliseert de hydrofobe PAK (Sims &

Overcash , 1983). Aanvankelijk verloop t het sorp tiep roces zeer snel, w aarbij een

belangrijk deel van de totale hoeveelheid  bindt. H ierna verloopt het proces

langzamer, w aarbij de moeizamer beschikbare bind ingsplaatsen bereikt worden

(Hensbergen & Van Gestel, 1995).

Tabel 3.1. Fysisch-chem ische eigenschap p en van enkele PAK (gebaseerd  op  Moet,
1995; Flohr, 1982).

PAK verbinding aan ta l
ringen

mol. gew icht op losbaarheid
in

w ater (μg/ l)

log Kow

naftaleen 2 128 31960 3,4
antraceen 3 178 75 4,5
fenantreen 3 178 1002 4,5
fluoreen 3 166 1685 4,2
fluorantheen 4 202 206 5,3
chryseen 4 228 1,8 5,6
pyreen 4 202 135 5,3
benzo(a)pyreen 5 252 0,172 6,4

H et ged rag van ind ivid uele PAK in d e bod em  is in  d e eerste p laats afhankelijk van

d e sp ecifieke fysisch-chem ische eigenschap p en , zoals de molecuulgrootte, w elke

d irect samenhangt met het aantal aromatische ringen in de verbind ing. Tenner et  al .

(1997) verdelen PAK in tw ee groepen: (1) laagm olecu laire PAK met 2 (bijvoorbeeld

naftaleen) of 3 aromatische ringen (bijvoorbeeld  antraceen) en (2) hoog-moleculaire

PAK met meer dan d rie aromatische ringen (bijvoorbeeld  benzo(a)pyreen). Slooff et

a l .  (1989) leggen  het ond erscheid  tussen laag- en hoog-molecu laire PAK bij een

m olecu u lgew ich t van  228. Dat beteken t d at zij d e m eeste PAK m et 4 arom atische
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ringen, zoals fluorantheen, nog tot d e laag-m olecu laire PAK rekenen (zie ook tabel

3.1.). De lange-term ijn  p ersisten tie van  PAK in  bod em s is p ositief gerelateerd  aan

het aantal arom atische ringen in  het m olecu u l (Wild  et  al . , 1992). Voorts hangt d e

persistentie van de verschillende PAK samen met de rangsch ikk ing van  de aromati-

sche ringen (lineair , angu lair  of geclu sterd ), w aarbij d e lineaire PAK het m inst en

angu laire PAK het meest stabiel zijn (Wilson & Jones, 1993).

Wanneer een  bod em  veron treigingd  is geraakt m et PAK treed t d issip atie op  v ia

vervluchtiging, 'leach ing' (u itspoeling), accumulatie door p lanten, chem ische

afbraak en  biod egrad atie. N aast u itsp oeling en  vervlu chtiging, zijn  b ioturbatie en

grondbewerking belangrijke factoren voor transport van PAK door het bodemprofiel

(Slooff et  al., 1989).

Uit een  stu d ie van  Jones et  a l .  (1989) naar  d e lange-termijn veranderingen in de

verd eling van  PAK in  het p rofiel van  agrar ische bod em s, blijkt d at m igratie van

PAK p laatsvind t van  d e bovenste laag (d ie frequ en t om gep loegd  w ord t) naar  d e

daaronder gelegen, onbewerkte laag. Hoewel in de betreffende bodems de migratie-

snelheid  over het algemeen wel enigszins afneemt met toenemend  molecuulgewicht,

zijn  d e relatief geringe verschillen tu ssen d e ind ivid uele PAK-verbind ingen opmer-

kelijk in  het lich t van  hu n grote verschillen  qu a fysisch-chem ische eigenschap p en.

Jones et  al. (1989) vermoeden dat translocatie van PAK in de bodem via de vaste fase

(gebond en  aan  klei en  organ ische stof) een  grote rol sp eelt in deze m igratie. Zij

stellen  d at het relatief snelle transport van gebonden contaminanten door macropo-

riën in bod emd eeltjes of d oor complexvorming met op losbare organische stof, in  d e

m eeste m od elm atige stu d ies over het hoofd  is gezien  (ibid .).  Wilcke et  a l .  (1996)

wijzen op  het ecologische belang van het bestuderen van de specifieke d istribu tie en

het type bind ing van PAK over het heterogene bodemprofiel, bijvoorbeeld  bodemag-

gregaten, de bodemoppervlakte en bodemdeeltjes van verschillende grootte.

Reilley  et  a l .  (1996) noem en tenslotte het op tred en  van  irreversibele sorp tie a ls

d issip atierou te. Dit  kom t n iet  overeen  m et het in  d e vor ige p aragraaf gem aakte

onderscheid  tussen sorptie en d issip atie. H et is echter d u id elijk d at langzame

(vrijw el irreversibele) d iffu se sorp tie bij PAK grote betekenis heeft voor transport,

biobeschikbaarheid , biod egrad atie, lange-term ijn  persistentie en de rem ed iatie-

mogelijkhed en van PAK-gecontamineerde bodems. Volgens Park et  a l .  (1990) is

in form atie over  d e snelheid  van  afzond erlijke d issipatierou tes van groot belang

voor saneringsvraagstukken, bijvoorbeeld  na hoeveel tijd  bioremed iatie leid t tot d e

gewenste bodemkwaliteitseisen onder specifieke milieuomstand igheden.
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Sims & Overcash (1983) concluderen d at vervluchtiging van PAK een r ela t ief

onbelangrijke factor is in  terrestrische system en, zeker in  vergelijking m et ad sorp -

tiem echanism en. Dit geld t echter n iet voor naftaleen  en  gesu bstitu eerd e naftaleen

(Wilson & Jones, 1993) en  in  m ind ere m ate voor PAK m et d rie arom atische ringen.

H et u iteind elijke lot van PAK in d e bod em w ord t d an ook in  belangrijke mate d oor

ad sorp tie aan d e bod em bepaald . Ad sorp tie aan organische stof heeft bij PAK sterk

d e voorkeu r boven  m inerale d eeltjes (Flohr, 1982). De combinatie van de sterke

bind ing aan  d e bod em  (relatief hoge lip ofiliteit) en  d e lage w aterop losbaarheid

hebben volgens Reilley et  al .  (1996) tot gevolg d at u itsp oeling bij PAK m et d rie of

meer aromatische ringen een onbelangrijke d issipatierou te is. In  p rincipe w ord t d it

bevestigd  door de indeling van chem icaliën  in m obiliteitsklassen  door Briggs

(geciteerd  in  Flohr , 1982), w aarbij alle PAK als immobiel in  d e bod em zijn geklas-

seerd , met u itzondering van naftaleen . Solu bilisatie, d at w il zeggen  een  verhoging

van d e op losbaarheid  als gevolg van micelvorming in op losmid d elen, kan echter d e

m obiliteit van  PAK bevord eren . Dit kan  bijvoorbeeld  betekenen  d at PAK in een

mengsel met solubiliserend e stoffen (bijvoorbeeld  d etergentia of bepaald e aard olie-

producten) wel getransporteerd  word t naar d iepere bodemlagen en/ of het grondwa-

ter .

In  een  artikel van  Wild  et  al .  (1990) w ord t het verloop  van  het PAK-gehalte over

een  p eriod e van  enkele tien tallen  jaren  beschreven . Dit heeft  betrekking op een

langd u rig agrarisch  exp erim ent, w aar tu ssen  1942 tot 1961 een groot aan ta l (25)

keren PAK-gecontamineerde zu iveringsslib aan de bodem werd  toegevoegd . In 1942

bevatte de bodem een ∑PAK-gehalte van ± 200 μg/ kg. In  1960 w as d it gehalte geste-

gen tot 5500 μg/ kg. Het stopzetten van de add ities in 1961 resu lteerde in een geleide-

lijke afnam e van  het ∑PAK-gehalte. In  1984, 23 jaar  na d e laatste slibtoevoeging,

bevatte d e locatie nog steed s 3 m aal zoveel PAK als de controlelocatie. In h et

experiment bleek benzo(a)pyreen de meest persistente ind ividuele PAK. Tussen 1967

en 1984 w as nauw elijks een afname van het benzo(a)pyreen gehalte w aar te nemen:

d e resid ue fractie in  d e bod em bed roeg respectievelijk 39% en 36% ten opzichte van

d e totale inp u t. Daarentegen  w aren  flu oreen  en  fenantreen  in  1984 volled ig u it d e

bodem verdwenen (ibid .). Deze bevind ingen komen overeen met het algemene beeld

van molecuulstructuur-gerelateerde persisten tie van  PAK in d e bod em. Met betrek-

king tot asp ecten  van  sorp tie en  d issip atie gaan  Wild  et  al .  (ib id .) er  v an  u it  d a t

verticale m igratie, p lantopname, abiotische afbraak een te verw aarlozen rol

hebben gespeeld  bij de temporele afname van het ∑PAK-gehalte. Voor laag-m olecu -

laire PAK lijken vervluchtiging en biod egrad atie als belangrijkste d issipatierou tes,
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voor hoog-m olecu laire PAK stellen  Wild  et  a l .  (ib id .) d a t  h u n  recalcit ran t ie ten

aanzien  van  biod egrad atie d e belangrijkste bep alend e factor is m et betrekking tot

persistentie. Op d ergelijke aspecten van biod egrad atie word t verderop in deze

p aragraaf nad er ingegaan. H et verm oed en van Wild  et  al .  (1990) w as d at  n a elke

toevoeging van zu iveringsslib een sterke toename van de biodegradatie p laatsvond ,

als gevolg van de verhoogde biobeschikbaarheid / op losbaarheid  van bep aald e

PAK d oor d e ad d itie van  nu tr iën ten  en  organ isch  m ateriaal. Elke slibtoevoeging

leid d e zod oend e tot een initieel snel verlies van met name laag-molecu laire PAK en

een niet-afgebroken recalcitran te resid u e fractie. Dit  p a t roon  h erh aa ld e z ich  to t

1961, zod at u iteind elijk een recalcitrante fractie van meer d an 5500 μg PAK per kg

bodem w as on tstaan , gedomineerd door hoog-molecu laire, lip ofiele en dus sterk

gebonden verbind ingen (ibid .). Dit  voorbeeld  geeft aan d at de verontreinigings-

geschiedenis een relevante factor is voor w at betreft biobeschikbaarheid  en immobi-

liteit van PAK in de bodem.

Beck et  a l .  (1995) d efin iëren  d e concentratie van  een bep aald e verbinding in de

bodem aan het begin van de residue fase als d e KCSQL (k inetically constrained  soil

q u ality lim it). De KCSQL is geen  vaste w aard e, m aar  hangt af van  d e sp ecifieke

verontrein igingskenm erken  en  d e locatie. N aar aanleid ing van de d ata  van h et

hierboven genoemde onderzoek van Wild  et  al. (1990) naar d e afnam e van ∑PAK in

d e bod em , stellen  Beck et  a l .  (1995) d at  tien jaar na de laa tste toevoeging van

verontrein igd  zu iveringsslib d e resid u e fase van d issipatie w erd  bereikt. Zij schat-

ten de KCSQL hier op  2231 μg PAK per kg bodem (ibid .).

Onderzoek van Lewis (geciteerd  in Beck et  al., 1995) toont aan, dat door bioremed ia-

tie een aanzienlijke red uctie van het PAK-gehalte in  d e bod em kan w ord en bereikt.

Gedurende een bioremediatieperiode van 12 weken vond  een afname plaats van 90%

van de ∑PAK-concentratie en  een afnam e van 97% van d e PAK m et 2 en 3 arom ati-

sche ringen  (ibid .). Op  het eerste gezich t lijkt d it een  goed  resu ltaat. Echter, reed s

na 3 weken nam de reductiesnelheid  van de ∑PAK-concentratie sterk af, u iteind elijk

leidend  tot een langzaam afbreekbare fractie van ongeveer 1000 mg/ kg en een

geschatte KCSQL van 283 mg PAK per kg bodem (ibid .).

Ond erzoek naar d e ecotoxicologische risico's van biorem ed iatie van PAK-geconta-

mineerd e locaties d oor H und  & Traunspurger (1994) laten eenzelfd e beeld  zien. De

initiële (totaal) PAK-concentratie in d it onderzoek bedroeg circa 4500 mg/ kg bodem.

Tijd ens het bioremed iatiep roces nam d e PAK-concentratie sterk af. N a 13 maand en

w erd  een  red u ctie van  65% w aargenom en , m aar d eze red u ctie w as al bijna na d e
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eerste 7 maanden bereikt. De genoemde afname betrof hoofdzakelijk de reductie van

PAK met 2, 3 en 4 aromatische ringen, terwijl geen significante afbraak van PAK met

5 en 6 ringen p laatsvond . De residue fractie (circa 1300 mg/kg) bevatte vrijw el geen

PAK met 2 of 3 ringen (ibid .). In tegenstelling tot Beck et  al .  (1995) betrekken Hund

& Traunspurger (1994) wel de ecotoxicologische imp licaties van  d ergelijke kin eti-

sche beperkingen van d issip atie. Uit hun onderzoek blijkt d at na 7 maanden,

w anneer vrijw el alle gem akkelijk afbreekbare PAK (2 en  3 arom atische ringen) u it

de bodem zijn verdwenen en de biodegradatie van PAK bijna stilvalt, reeds een zeer

sterke reductie van de ecotoxiciteit valt waar te nemen. Hund  & Traunspurger (ibid .)

keken onder meer naar toxicologische effecten bij regenwormen (overleving; Eisen ia

fet ida), p lan ten  (groei; Aven a sat iva en Br assica r apa) en n itrificatie (p oten tiële

am m oniu m - en  n itr iet-oxid atieactiviteit). Deze p aram eters zijn  red elijk overeen-

komstig met in  paragrafen 1.4. en 2.2. vermeld e ecologische rand voorw aard en voor

het afleid en van d e m inim ale bod em kw aliteit (zie ook § 3.1.2.).

Biodegra da t ie en mobilit eit  in de rhizosfeer

Biod egrad atie is het belangrijkste d issipatiep roces van PAK in  d e bod em  (Slooff et

a l . , 1989). Ond anks d e stabiliteit van arom atische ringen zijn  m icro-organism en in

staat PAK in de bodem af te breken. De afbraakproducten van PAK in de bodem zijn

polaire verbind ingen d ie beter op losbaar zijn  in  w ater en mind er lipofiel. H ierd oor

spoelen zij gemakkelijker u it. Een bred e groep  micro-organismen is in  staat PAK te

m etaboliseren , m et een  snelheid  d ie over het algem een  p rop ortioneel is met h e t

aan tal arom atische r ingen  (Cern iglia , 1992). In  de microbiële d egrad atie spelen

bacter iën  veelal een  veel belangrijkere rol dan fungi en actinomyceten (Sims &

Overcash, 1983). Net als voor and ere organische verbind ingen hangt d e snelheid  en

m ate van  d egrad atie af van  versch illend e m ilieu factoren  (d e afbraak van PAK

w ord t bijvoorbeeld  competitief gehind erd  d oor d e afbreekbare organische fractie in

d e bod em), d e verontreinigingsgeschied enis (oud erd om, initiële stofconcentratie en

eerd ere verontreiniging met vergelijkbare contaminanten), d e microbiële popu latie

(sam enstelling, ad ap tatie en  acclim atisatie), d e fysisch-chem ische eigenschap p en

van d e specifieke PAK (Kästner et  al . , 1998; Command eur, 1994; Sims & Overcash,

1983; Guerin & Boyd, 1992; Ghiorse et  al., 1995; Wilson & Jones, 1993) en tenslotte de

p lantengroei (Aprill & Sims, 1990; Günther et  al., 1996; Breunis, 1998).

Verschillend e stu d ies hebben u itgew ezen d at eerd ere verontrein igingsgevallen  en

acclim atisatie aan PAK en/ of andere koolwaterstoffen door micro-organismen in de

bovenste bodemlagen kunnen leid en tot een versnelde biod egrad atie van PAK

(Wilson  & Jones, 1993). Herbes & Sch w all (geciteerd  in Wilson & Jones, 1993)
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vonden bijvoorbeeld  dat de absolu te afbraaksnelheden van PAK in PAK-gecontami-

neerd e bod em s 3.000 to 725.000 keer zo hoog w aren  als in n iet-geacclim atiseerd e

bod ems. Hoew el d e sp ecifieke factoren betrokken bij de acclim atisatie nog n iet

geheel inzich telijk zijn  gem aakt, is het d u id elijk d at er  een  kr itische w aard e van

PAK en/ of een kritische contam inatietijd  d ient te w ord en overschred en (Wilson &

Jones, 1993). In  d iverse gevallen  is ook sprake van echte ad ap ta t ie  van micro-

organismen aan locatiespecifieke omstand ighed en. Dat is d e red en d at ten behoeve

van biorem ed iatiep rojecten vaak gew erkt w ord t m et m icro-organism en d ie van d e

locatie zelf afkom stig zijn . Dit leid t tot een  verkorting van  d e tijd  benod igd  voor

acclim atisatie en  verhoogt d e absolu te afbraaksnelheid  (ibid .). In  gered u ceerd e en

d roge bod em s zijn  PAK zeer stabiel. In anoxische (zuurstofloze) bodems met een

overmaat aan nitraat in  het grond w ater w ord en laag-molecu laire PAK red elijk snel

om gezet (d en itr ificatie). De m icrobiële afbraak van PAK neemt snel af met de

d iep te ond er  het m aaiveld . Visschers & Verschu eren  (geciteerd  in  Slooff et  a l . ,

1989) schatten de afbraak op  één meter d iep te ongeveer du izend  maal zo traag als in

d e top laag. Bij verontrein igd e bod em s en  in p ercolatiew ater onder stortp laatsen

vind t biod egrad atie p laats op  grotere d iep ten  (Slooff et  al . , 1989). Ad ap tatie van

m icroorganism en sp eelt h ierbij een  rol. Voorw aard e is d at voldoende zuurstof of

n itraat (even tu eel su lfaat) aanw ezig is en  d at d e stofconcen traties (dus ook van

andere verbindingen) geen toxicologische in h ib itie van  de microbiële afb raak

teweegbrengen (ibid .).

Biod egrad atie van  PAK vind t p laats volgens één  van  tw ee m anieren : als p rim aire

bron van koolstof en energie of door cometabolisme (of coöxid atie als oxid atie

p laatsvind t). In  het laatste geval w ord t een enzym  geprod uceerd  voor d e m inerali-

satie van  een  groeistim u lerend e verbind ing, d at eveneens in staat  is PAK af te

breken , m aar n iet of nau w elijks te benu tten  (Wilson  & Jones, 1993). Deze rou te is

vooral voor hoog-m olecu laire PAK (met meer dan vier arom atische ringen) een

belangrijke afbraakrou te. Sim s et  a l .  (geciteerd  in Wilson & Jones, 1993) lieten

bijvoorbeeld  zien d at hoog-molecu laire PAK resistenter zijn  ten aanzien van biod e-

grad atie w anneer zij ind ivid u eel in  d e bod em  voorkom en. Dezelfd e verbindingen

w ord en als ond erd eel van complexe mengsels in  de bodem veel beter afgebroken

(ibid .). Vanu it het oogpunt van biorem ed iatie is complete m ineralisatie tot

koolstofd ioxid e en  w ater  u iteraard  het m eest wenselijk. H ierbij word t PAK a ls

enige bron van koolstof en  energie gebru ikt ten  behoeve van m icrobiële groei. Een

d ergelijke afbraakrou te is m et nam e van toepassing voor laag-m olecu laire PAK

(met 2 of 3 arom atische ringen). Verschillend e groepen micro-organismen zijn
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hiertoe in  staat, w aarond er veel bacteriegeslachten . Voorbeeld en  zijn  Flavobact e-

rium, N ocar dia en Pseudomonas (ibid .).

Landfarming is een  rem ed iatiem ethod e, w aarbij verontreinigde bodems vrij van

plantengroei worden gehouden, frequent worden bemest (N,P) en bewerkt (Reilley et

a l . , 1996). Een  d ergelijke strategie w erd  voorheen  toegep ast in  olieverontrein igd e

bod em s om  atm osferische verliezen van vluchtige verbind ingen te bevord eren (d it

w ord t m om enteel n iet m eer accep tabel geach t), alsm ed e d e m icrobiële afbraak te

verhogen (ibid .). Zoals vermeld  is d issipatie een bifasisch p roces, w aarbij een recal-

citran te resid u e fractie overblijft. Bij land farm ing is d at ond er m eer n iet-vlu chtige

PAK. Alternatieve methoden worden gezocht om de residue fractie verder te reduce-

ren. Aanknopingspunten h iertoe bied t de vierled ige in teractie contami-

nant/ bodem/ micro-organisme/ plant, ook wel fytorem ed iatie buiten de p lan t

genoemd (Breunis, 1998). De opname van PAK door planten uit de bodem mag dan in

veel gevallen  verw aarloosbaar  zijn  (zie verd erop ), d e invloed  van  p lan ten  op  d e

rh izosfeer  (d e zone w aarin  d e w ortel in  con tact staat m et d e bod em ) is d at zeker

n iet . De m icrobiële activ iteit  in  d e rh izosfeer  is over  het  a lgem een  hoger  d an  in

bodems zonder wortels (Günther et  a l . , 1996). H et idee bestaat daarom d at de

w ortelzone een systeem is met een potentieel snellere biod egrad atie van organische

contaminanten. Dit kan het gevolg zijn  van (1) d irecte beïnvloed ing van d e fysisch-

chemische eigenschappen van d e bod em, (2) toename van d e omvang en d iversiteit

van  d e totale m icrobiële p op u latie, (3) excretie van  organische w ortelexu d aten  en

organisch strooisel leid end  tot versneld e cometabolische transformaties, (4) excretie

van enzymen, (5) stimulering van de humificatie en (6) sorp tie, opname en transloca-

tie in  d e p lant (Breu nis, 1998; Gü nther et  a l . , 1996). Gezien  h et  feit  d at  som m ige

PAK reed s in  lage gehalten  onaanvaard bare r isico's tew eeg ku nnen  brengen, kan

zelfs een geringe toenam e van de biod egrad eerbaarheid  ecologisch relevant zijn

(Reilley  et  al., 1996).

Ap rill & Sim s (1990) evalu eerd en  d e bru ikbaarheid  van  verschillend e p rairiegras-

soorten  voor het stim u leren  van  biod egrad atie en  d etoxificatie van recalcitran te

PAK (in rela t ief lage concentraties). De d issip atie van PAK-verbindingen was

significant hoger in de met planten begroeide plots, dan in de onbegroeide plots en de

relat ieve d issip atiesnelheid  was gerelateerd  aan de w aterop losbaarheid  van

ind ivid u ele PAK (ibid .). Als m ogelijke m echanism en voor d e invloed  van p lanten-

groei op  d issip atie van  PAK n oem en  Ap r ill & Sim s (ibid .): (1) toename van de

m icrobiële in teractie m et PAK als gevolg van effecten in  d e rhizosfeer, (2) toenam e

van  d e abiotische incorp oratie van  biologische gegenereerde intermed iairen van
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PAK (humificatie) en (3) d irecte incorporatie van PAK-verbind ingen in humus. Een

ond erzoek van Reilley et  al .  (1996) n aar  d issip atie van  an traceen  en  p yreen  laat

n iet slechts zien  d at p lantengroei een  verhoogd e afbraak van  PAK kan betekenen,

m aar  ook d at er  verschillen  zijn tussen plantensoorten (bijvoorbeeld  a lfa lfa  ten

opzichte van Festuca sp. en andere grassen) en het ontwikkelingsstad ium van

p lan ten . Dit hangt w aarsch ijn lijk sam en  m et verschillen  in de omvang van h et

wortelstelsel. Good in & Webber (1995) vonden in het geheel geen effect van de groei

van een d rietal p lantensoorten (sojaboon, kool en Lolium mult iflorum) op  d e persis-

tentie van benzo(a)pyreen en antraceen in de bodem.

Er bestaan sterke aanw ijzingen d at d e gem eten interne gehalten van PAK in blad e-

ren van terrestrische p lanten hoofd zakelijk het gevolg zijn  van opnam e van atm os-

ferische PAK (Verkleij, 1994). Experimenteel onderzoek naar de opname van organi-

sche bod em verontrein igend e stoffen  d oor p lanten  is in  het verled en in  belangrijke

mate beperkt gebleven tot herbiciden en pesticiden (Shimp et  al . , 1993). Recentelijk

is d e opname van PAK d oor p lanten bij een groot aantal p lantensoorten ond erzocht

(Schw ab et  al., 1998). Daadwerkelijke opname van PAK uit de bodem via de wortels

is door verschillende onderzoekers aangetoond  (Paterson et  al . , 1990; Floh r , 1982),

zowel bij w ild e als gecu ltiveerde planten (Sh im p  et  a l . , 1993). Versch illend e

beïnvloed ingsfactoren zijn relevant voor deze opname, te weten:

- p lantensoort;

- type PAK en mengsel/ ind ividuele verbind ing;

- concentratie in het substraat;

- toed ieningswijze van PAK (oplosmiddel/ organische mest, frequentie);

- contacttijd ;

- bodemsubstraat;

- stad ium in de levenscyclus van de plant.

Een  algem ene ged ach te is d at sorp tie van  PAK aan  het w ortelsysteem  w elisw aar

een belangrijke factor is (met name voor laag-m olecu laire PAK), maar d a t

d aad w erkelijke wortelopname en translocatie naar bovengrondse p lantend elen

veelal verw aarloosbaar is (Govers & Jonkers, 1998; Verkleij, 1994; Wild  et  al . , 1992;

Ed w ard s, 1983). Uit veld experimenten van Borneff et  al .  (geciteerd  in  Flohr, 1982)

blijkt bijvoorbeeld  geen  d irecte relatie gevond en tu ssen  gehalten  in de bodem en

opname door aardappel, haver en tarw e. Er is echter w el invloed  op  de concentratie

in  d e schil van  d e w ortel aangetoond  (ibid .). Schw ab et  al .  (1998) vond  bij Festuca

arundinacea en Medicago sat iva  aanzien lijke ad sorp tie van naftaleen  aan h et

wortelstelsel. In een stud ie van Wild  & Jones (1989) bleek dat de residue fracties van
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PAK na langd urige toed iening van zu iveringsslib aan d e bod em, kunnen leid en tot

accumulatie van laag-m olecu laire PAK in de buitenste lagen van de w ortel.

Vanw ege d e relatief m atige lip ofiliteit van  d eze verbind ingen is verp laatsing naar

d e w ortelkern niet u it te slu iten (Schw ab et  al . , 1998), maar voor hoog-molecu laire

PAK is d it veel m ind er w aarschijnlijk.

Een moeilijkheid  bij het ond erzoek naar d e w ortelopname betreft d e toed iening van

PAK aan  d e bodem, met name vanwege de geringe w aterop losbaarheid  (Floh r ,

1982). H et gebruik van oplosmiddelen kan leid en tot nad elige effecten op de

p lanten, bijvoorbeeld  een verstoring van het normale opnamepatroon (Slooff et  al . ,

1989). Verrew eg de meeste experimenten zijn u itgevoerd  met benzo(a)pyreen (BaP).

De resu ltaten  zijn  echter n iet consistent. Mü ller (1976) vond  een vrijw el p roportio-

nele toename van de interne gehalten in wortel en blad  van peen (Daucus carota) m et

het gehalte in  een bod em/ compost-mengsel. BaP toegevoegd  aan een substraat van

kw artszand  leid d e tot een  nog sterkere op nam e in  p een (ibid .). Siegfried  & Mü ller

(1976) vond en echter geen verband  tu ssen het BaP-gehalte in  d e bod em en in  peen.

Dörr (1970) vond  geen opname van verschillende granen uit de bodem, wanneer deze

in  n iet-op geloste vorm  w erd  toegevoegd . Op gelost in  een  kleine hoeveelheid  olie

leid d e w el tot p lantopnam e van BaP en translocatie naar bovengrond se p lantend e-

len, overigens zond er positieve of negatieve effecten (ibid .). Uit onderzoek van

Mü ller  (geciteerd  in  Floh r , 1982) is gebleken  d at  BaP h et  best  beschikbaar voor

p lanten is als het via benzeen aan d e bod emoplossing w ord t toegevoegd  en mind er

goed  via olie. De fytotoxische im p licaties van  d it versch il zijn  ech ter  om gekeerd :

toed ien ing via benzeen  leid d e tot een  verhoogd e gewasopbrengst (62%) bij peen,

terw ijl toed iening via olie ju ist leid d e tot een m et 38% verlaagd e opbrengst (ibid .).

Dit  kan  u iteraard  ook het gevolg zijn van de andere bestanddelen in olie (z ie

§ 3.3.1.).

3.1.2 Gebruiksspecifieke minimale bodemkwaliteitseisen: een  evaluatie

Deze p aragraaf evalu eert de mogelijkheid  te komen tot gebru iksspecifieke

minimale bod emkw aliteitseisen voor PAK, rekening houdend met het h iervoor

beschreven gedrag in de bodem.

Zoals reed s aangegeven  kom en PAK in  d e bod em  vaak in  com binatie m et and ere

PAK-verbind ingen voor. De interventiewaarde van PAK betreft dan ook een sompa-

rameter van 10 verbind ingen en bed raagt 40 mg/ kg tot 120 mg/ kg, afhankelijk van

het organ isch  stofgehalte in  d e bod em  (VROM, 1995; Lokhorst, 1997). De recalci-

trantie van resid ue fracties van PAK in d e bod em, w elke een omvang van meer d an
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1000 mg ∑PAK p er kg bod em  ku nnen  hebben  en  in  veel gevallen  lastig zijn  aan  te

pakken met biorem ed iatietechnieken, leid t  tot de vraag of versoepeling van



Niet-gechloreerd e aromatische verbind ingen en minerale olie

34

Tabel 3.2. Fytotoxiciteitsgegevens van PAK.

SUBSYSTEEM

FLO RA

(soort)

effectp aram eter PAK geh alte
bodem

(mg/ kg
)

aard  van  het
onderzoek

bron

Aven a sat iva
idem

Cucumiss ati.
idem

Glycine max
idem

Banksia er ic.
idem

Casuar inadist .
idem

Eucalyptus exi
idem

Lactuca sat iva
idem

Br assica r apa
Aven a sat iva

Br assica r apa
Aven a sat iva

Br assica r apa
Aven a sat iva

Br assica r apa
Aven a sat iva

LC50 ('emergence')

EC50(groei zaailing)

LC50 ('emergence')

EC50 (groei zaailing)

LC50 ('emergence')

EC50 (groei zaailing)

LC50 ('emergence')

EC50 (groei zaailing)

LC50 ('emergence')

EC50 (groei zaailing)

LC50 ('emergence')

EC50 (groei zaailing)

EC50 (groei na 7 d .)

EC50 (groei na 14 d .)

EC36 (groei na 14 d .)

EC7 (groei na 14 d .)

EC37 (groei na 14 d .)

EC12 (groei na 14 d .)

EC95 (groei na 14 d .)

EC49 (groei na 14 d .)

EC97 (groei na 14 d .)

EC66 (groei na 14 d .)

antraceen
idem

antraceen
idem

antraceen
idem

antraceen
idem

antraceen
idem

antraceen
idem

naftaleen
idem

∑PAK
idem

∑PAK
idem

∑PAK
idem

∑PAK
idem

     525
       30

> 1000
       720

> 1000
> 1000

> 1000
> 1000

> 1000
> 1000

> 1000
> 1000

± 100
> 100

   2000
   idem

1300
idem

4100
idem

4600
idem

lab, O.M. 2%, pH  5,5
idem

lab, O.M. 2%, pH  5,5
idem

lab, O.M. 2%, pH  5,5
idem

lab, O.M. 2%, pH  5,5
idem

lab, O.M. 2%, pH  5,5
idem

lab, O.M. 2%, pH  5,5
idem

lab, O.M. 1,6%, pH  7,5
idem

bodem gecontamineerd
met 16 PAK-soorten; na
7 mnd . remed iatie: 2-,
3- en 4-rings PAK zijn
sterk afgenomen

bodem gecontamineerd
met 16 PAK-soorten; na
11 mnd . remed iatie:  2-,
3- en 4-rings PAK zijn
sterk afgenomen

bodem gecontamineerd
met 16 PK-soorten; na 4
mndn.remed iatie:
 2- en 3- rings PAK
zijn licht afgenomen

bodem reeds lange tijd
PAK-gecontamineerd ;
16 PAK-verbindingen:
3-, 4- en 5-ring PAK zijn
dominant

Mitch ell et
a l . , 1988

Mitch ell et
a l . , 1988

Mitch ell et
a l . , 1988

Mitch ell et
a l . , 1988

Mitch ell et
a l . , 1988

Mitch ell et
a l . , 1988

Hulzebos et
a l . , 1993

Hund &
Traunspurger,
1994

Hund &
Traunspurger,
1994

Hund &
Traunspurger,
1994

Hund &
Traunspurger,
1994

saneringsnormen in het geval van PAK-verontreiniging van voor 1987 mogelijk is. Op

basis van voldoende toxiciteitsgegevens van één recalcitran te PAK-verbind ing
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(bijvoorbeeld  BaP), TEF-w aard en (toxische equ ivalentie factoren) en een gemid d eld

profiel voor oude PAK-verontreiniging zou  men eventueel functiegerichte sanerings-

normen kunnen vaststellen (analoog naar Hensbergen & Van Gestel, 1995). De infor-

m atiebeschikbaarheid  geld t h iervoor echter als beperkend e factor.

Om  te kom en tot m inim u m  bod em kw aliteitseisen  is relevant of d e resid u e fracties

mogelijk leiden tot belemmeringen ten aanzien van de onderscheiden bodemgebruiks-

categorieën. H iertoe zijn bru ikbare ecotoxicologische gegevens beschikbaar voor alle

subsystemen (flora, bodemfauna en microflora/ microbiële processen). Voor h et

subsysteem flora zijn  in  de eerste p laats d ata  betreffende de fytotoxiciteit  van

naftaleen  voorhand en (zie tabel 3.2.). Deze verbind ing is echter, gezien  d e relatief

hoge d issip atiesnelheid  (vlu ch tigheid  en  afbreekbaarheid ), m ind er relevan t voor

'oud e' verontreiniging. Voorts is d oor Mitchell et  al .  (1988) laboratoriumonderzoek

met antraceen uitgevoerd  met zowel landbouwgewassen als w ild e p lanten. Een

gehalte van  720 m g antraceen  p er kg bod em  leid t slechts bij haver (Aven a sat iva)

tot significante effecten . Echter, in  een ond erzoek naar d e ecotoxiciteit van resid u e

PAK (gedurende remediatie van reeds lange tijd  verontreinigde bodem), was zelfs bij

een gehalte van 1300 mg ∑PAK p er kg bod em  geen relevant effect bij haver w aar te

nemen (Hund  & Traunspurger, 1994). H ierbij d ient aangemerkt dat d it vooral hoog-

m olecu laire PAK (4-, 5- en  6-rings PAK) betrof, w elke een  sterk sorp tieverm ogen

hebben  en  d aard oor een  lage fytobeschikbaarheid . Een  d om inante aanw ezigheid

van 3-rings PAK (overigens bij een ∑PAK van meer dan 4000 mg/ kg) leid d e in

hetzelfde onderzoek wel tot sterke groeiremming bij zowel koolraap  (Br assica r apa)

als haver  (ibid .).

Ind ien  een 'ou d e' verontrein iging voornam elijk bestaat u it hoog-m olecu laire PAK,

stelt het subsysteem flora rela t ief lage bod emkw aliteitseisen (hoge m axim ale

w aard en m ogelijk), gezien de lage fytobesch ikbaarheid  en geringe opname van

dergelijke verbind ingen door p lanten. Echter, 'oude' PAK-verontreinigingen hebben

bij veel lagere geh alten  w el in v loed  op het functioneren van planten binnen de

fam ilie Legu m inosae, via d e sym b iotisch e stik stoffixatie m et Rhizobium. Bij een

∑PAK-gehalte van  70 m g/ kg vind t een  rem m ing van d e nod u latie p laats m et 25%

(Wetzel & Werner , 1995; zie tabel 3.3.). Een  d ergelijk effect is voor  d e bod em ge-

bru ikscategorie tuinen & volkstuinen, w aarin  verschillend e Leguminosae een

belangrijke rol spelen, nog m aar net te tolereren. Voor d e bod em gebru ikscategorie

bermen & reststroken betekent het niet goed functioneren van de symbiotische

stikstoffixatie (met als fytobiont Tr ifolium repens), d at startbemesting op een

andere wijze moet gebeuren, teneinde toch snel een erosiebestend ige zode te kunnen
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realiseren (Van H esteren et  al., 1998). Eventueel kan d it als accep tabele gebru iksbe-

lemmering worden gezien. Voor openbaar groen  & recreatie is het fu nctioneren  van

de symbiose met Rhizobium geen ecologische randvoorwaarde (zie § 1.4.).

Tabel 3.3. Ecotoxiciteitsgegevens van PAK met betrekking tot de geselecteerde
microbiële sleu telprocessen.

SUBSYSTEEM

MICROFLORA

(proces)

effectp aram eter PAK
gehalte bodem

(mg/ kg)

aard  van het onderzoek bron

symbiotische
st ikstoffixat ie

symbiotische
st ikstoffixat ie

n it r ifica t ie

n it r ifica t ie

n it r ifica t ie

n it r ifica t ie

n it r ifica t ie

n it r ifica t ie

n it r ifica t ie

EC25 (nodulatie bij

Rhizobium meliloti X

Medicago sativa)

EC90 (nodulatie

bijRhizobium meliloti

XMedicago sativa)

NOEC (29 d .)

NOEC (actuele ammo-

nium oxidatie na 29 d .)

EC93 (potentiële ammo-

nium oxidatie na 29 d .)

EC52 (potentiële ammo-

nium oxidatie na 1 d.)

EC100 (potentiële

ammoniumoxidatie)

LOEC (potentiële am-

monium-oxidatie)

EC100 (potentiële

nitriet-oxidatie)

∑PAK

∑PAK

∑PAK

∑PAK

∑PAK

∑PAK

∑PAK

∑PAK

∑PAK

70

70

20

100

500

100

4100

2000

4100

'oude' bodemverontrei-
niging, gedomineerd
door 4-rings PAK

extraheerbare PAK
aan schone bodem
(O.M. 1,7%) toegevoegd

oliemengsel, voor het
grootste deel antraceen
en fenantreen

oliemengsel, voor het
grootste deel antraceen
en fenantreen

oliemengsel, voor het
grootste deel antraceen
en fenantreen

oliemengsel, voor het
grootste deel antraceen
en fenantreen

bodem gecontamineerd
met 16 PAK-soorten; na
4 maanden remed iatie:
de 2- en 3-rings PAK
zijn licht afgenomen

bodem gecontamineerd
met 16 PAK-soorten; na
7 maanden remed iatie:
de 2-, 3- en 4-rings PAK
zijn sterk afgenomen

bodem gecontamineerd
met 16 PAK-soorten; na
4 maanden remed iatie:
de 2- en 3-rings PAK
zijn licht afgenomen

Wetzel &
Werner,
1995

Wetzel &
Werner,
1995

Remde &
Hund, 1994

Remde &
Hund, 1994

Remde &
Hund, 1994

Remde &
Hund, 1994

Hund &
Traunspurger
, 1994

Hund &
Traunspurger
, 1994

Hund &
Traunspurger
, 1994
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Uit onderzoek betreffende n itrificatie in  d e bod em  blijkt  d at resid u e fracties m et

hoog-m olecu laire PAK bij een  ∑PAK-gehalte van  2000 mg/ kg slechts een gering

effect teweegbrengen (Hund & Traunspurger, 1994). Echter, een mengsel voornamelijk

bestaand  u it 3-rings PAK dat recentelijk aan de bodem is toegevoegd , heeft reeds bij

een ∑PAK-gehalte tu ssen  100 en  500 m g/ kg een  sign ifican t effect (zie tabel 3.3.).

Deze trend  is vergelijkbaar met d ie bij het subsysteem flora.

Veel bod em fau nasoorten  (w aarond er regenw orm en) zijn  in  staat tot m etabolisatie

van  PAK, w aard oor bioaccu m u latie nau w elijks p laatsvind t (Tenner et  a l . , 1997).

Desond anks kunnen reële PAK-gehalten in d e bod em leid en tot chronische effecten

of sterfte bij regenwormen. Uit d e ond erzoeksgegevens in  tabel 3.4. valt af te leid en

d at 3-r ings PAK (fenan treen  en  flu oreen) reed s bij gehalten  van  ± 200 mg/ kg tot

significante effecten bij verschillend e regenw ormsoorten kunnen leid en. Uit ond er-

zoek van Bowmer et  al .  (1993) bleek d at chronische toetsen  m et hoog-m olecu laire

PAK (4-6-rings PAK) pas effecten teweegbrengen bij concentraties d ie de 1000 mg/ kg

ver te boven gaan. Ond erzoek van H und  & Traunspu rger (1994) aan 'oud e' resid ue

fracties m et vooral hoog-m olecu laire PAK bevestigt d it (er  treed t geen  sterfte bij

Eisen ia fet ida op bij een ∑PAK-gehalte van 2000 mg/ kg).

Voor de bodemgebruikscategorieën openbaar groen & recreatie en bermen & reststro-

ken lijkt een versoepeling van d e saneringsnormen voor PAK-verontreiniging van

voor 1987 zeker goed mogelijk. De minimale ecologische bod em kw aliteitseisen

hangen  ech ter  af van  het sp ecifieke p rofiel van  d e PAK-veron trein iging. Vanu it

p lantengroei, n itrificatie en  regenw orm en geld t als algemeen beeld  d at r ela t ief

hoge gehalten  aan  hoog-m olecu laire PAK in  d e bod em  (4-6 rings PAK), m et nam e

resid u e 'verou d erd e' fracties, n iet leid en  tot relevante belem m eringen  van  boven-

genoemde gebruikscategorieën. De ecotoxicologische implicaties van de door Beck et

a l .  (1995) geschatte KCSQL van  283 m g ∑PAK p er kg bodem zijn w aarsch ijn lijk

minimaal (zie ook § 3.1.1.) en ook bij gehalten d ie circa 2 maal zo hoog liggen is d it

nog het geval. Een  m inim u m  bod em kw aliteit (m axim aal ∑PAK-geh alte) van  500

mg/kg levert ons inziens voor op en b aar groen  & recreatie voldoende bescherming

voor het ecologisch functioneren van het bod emsysteem. Een d ergelijk gehalte is in

het geval van ernstige verontrein iging d oor biorem ed iatietechnieken te realiseren .

Eenzelfde bodemkwaliteit geld t als minimum voor bermen & reststroken, ind ien een

alternatieve startbemesting w ord t toegepast. Doorvergiftiging is bij PAK bovend ien

geen relevant aspect (Tenner et  al . , 1997). H oew el in  oud e verontreinigingssituaties

een d ominantie van hoog-molecu laire PAK eerd er regel is d an u itzond ering, is een

ged egen  analyse van  d e locatiesp ecifieke PAK-verontrein iging (verontreinigings-

geschied enis, -p rofiel, bod emmilieu  en biobeschikbaarheid ) nood zakelijk. Ind ien er
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sprake is van een rela t ief hoog gehalte aan laag-m olecu laire PAK lijkt  voor

openbaar groen  & recreatie een ∑PAK-gehalte van  100 m g/k g een  m axim ale grens

(vanu it het oogpunt van nitrificatie) en  voor berm en & reststroken een gehalte van

200 mg/kg (vanuit het oogpunt van regenwormen).

Tabel 3.4.  Ecotoxiciteitsgegevens van PAK met betrekking tot de sleu telgroep
regenwormen.

SUBSYSTEEM

BODEMFAUNA

(soort)

effectp aram eter PAK geh alte
bodem

(mg/ kg)

aard  van  het
onderzoek

bron

Eisen ia fet ida
idem

Eisen ia fet ida
idem
idem

Eisen ia fet ida
idem
idem

Eisen ia fet ida

Allolobophor a
tubercu lata
Eudrilus
eugen iae
Perionyx
excavatus

Eisen ia fet ida

Eisen ia fet ida

NOEC (groei)

NOEC (overleving)

LOEC (coconprod .)

EC50 (reproductie)

LC50

LOEC (reproductie)

NOEC (groei)

LC100

LC50

LC50

LC50

LC50

LC100

NOEC (overleving)

chryseen
idem

fenantreen
idem
idem

fluoreen
idem
idem

fluoreen

idem

idem

idem

∑PAK

∑PAK

1000
1000

320
241
1000

750
1000
1500

173

206

197

170

4100

2000

kunstgrond
idem

kunstgrond
idem
idem

zand/ org.  mest
idem
idem

kunstgrond,
pH  5,5-6,5

idem

idem

idem

bodem geconta-
mineerd met 16
PAK-soorten; na
4 mnd. remedia-
tie:  2- en 3- ring
PAK lich t
afgenomen

bodem geconta-
mineerd met 16
PAK-soorten; na
7 mnd. remedia-
tie:  2-, 3- en 4-
ring PAK sterk
afgenomen

Bowmer et  al '93
idem

Bowmer et  al '93
idem
idem

Neuhauser &
Callahan , 1990

Neuhauser et
a l .   86

idem

idem

idem

Hund &
Traunspurger,
1994

Hund &
Traunspurger,
1994

Voor de categorie tuinen & volkstuinen lijkt een versoepeling van saneringsnormen in

het geheel niet haalbaar, omd at bij 'oud e' verontreinigingen met een gehalte verge-

lijkbaar met de interventiewaarde reeds belemmeringen ten aanzien van het bodem-
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gebru ik kunnen optreden (symbiotische st ikstoffixatie en eventueel groeireductie

van gevoelige gew assen). Dit bod em gebru ik gaat bovend ien samen met frequente

grondbewerking, mogelijk leidend  tot remobilisatie van contaminanten en verhoging

van d e biobeschikbaarheid / ecotoxicologische relevantie.

3.2 STYREEN

Styreen is een monoaromatische verbind ing en word t onder meer ook fenylethyleen

(Alexand er, 1997), vinylbenzeen, vinylbenzol, styroleen , styrol, ethenylbenzeen of

cinnamenol (Gibbs & Mulligan, 1997) genoemd. Figuur 3.1. toont de moleculaire struc-

tuu r van styreen. Terw ijl pu re PAK-verbind ingen bij kamertemperatuu r een vaste

vorm hebben, is styreen een kleu rloze vloeistof (ibid .). Styreen is vluchtig, heeft een

molecuulgewicht van 104,2 en is matig oplosbaar in water (300 mg/ l). Styreen word t

in grote hoeveelheden geproduceerd  voor de fabricage van onder andere polystyreen,

p lastic en synthetische rubber (Alexand er, 1997). Tijd ens d e synthese vind t em issie

van styreend am p  p laats. Daarnaast kom t styreen  in  het m ilieu  terecht via gebru ik

en  afval.

HC CH2

Figuur 3.1. De structuurformule van styreen.

3.2.1. Gedrag in de bodem: inactivering, omzetting en verdwijning

Aspecten van sorpt ie en dissipa t ie

Ook in  het geval van  styreen  is sorp tie van  em inen t belang ten aanzien van de

m obiliteit, d e biobeschikbaarheid  en  d e snelheid  en  m ate van biod egrad atie. In  d e

bod em vind t na verontreiniging in  eerste instantie een snelle biod egrad atie van

styreen p laats. De biod egrad atie d oor aërobe m icro-organism en kan leid en tot een

sterke afnam e van  styreen  in  d e bod em . Bij relatief lage concen traties (tot circa 1

mg/ kg) is aangetoond  dat de afbraaksnelheid  evenred ig toeneemt met de concentra-

tie, bij relatief hoge gehalten (meer d an 100 m g/ kg) vind t niet of nauw elijks biod e-

grad atie p laats (Alexand er, 1997). H et blijkt d at niet a lle styreen eenvoudig

gemineraliseerd  word t (Fu et  al., 1994). N a verloop  van tijd  ontstaat een  'verouder-

d e' resid u e fractie van  styreen , d ie m ind er toegankelijk is voor m icrobiële afbraak
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(ibid .). Dit kan  verklaard  w ord en  d oor kinetische bep erkingen  d ie samenhangen

m et sorp tie en  d esorp tie. De in itiële sorp tiesnelheid  van styreen aan vaste d eeltjes

in de bodem is (met name in humusrijke bodems) zeer hoog. Het grootste deel van het

geabsorbeerd e styreen  kan  ech ter  na relatief korte tijd  weer gedesorbeerd raken

(Alexand er, 1997). Een d eel van het styreen blijft sterk aan d e bod emd eeltjes gebon-

den en blijkt moeilijk chemisch te extraheren. Onderzoek van Fu  et  al .  (1994) toonde

aan dat gebonden styreen d rie vormen kent: (1) een eenvoud ig desorbeerbare fractie,

(2) een  fractie d ie n iet d esorbeerd , m aar w el extraheerbaar is en  (3) een  fractie d ie

niet desorbeerd  en nauwelijks te extraheren valt. Bepaalde micro-organismen benut-

ten het gedesorbeerde styreen (de eerste fractie), andere micro-organismen minerali-

seren  ju ist (een  ged eelte van) het styreen d at aan bodemdeeltjes gebonden blijft

(Alexand er, 1997). Biod egrad atie van  d e laatstgenoem d e fractie vind t w aarschijn-

lijk niet of nauw elijks p laats (Fu  et  al., 1994). Er is geopperd  dat (een deel van) deze

fractie niet gebonden is door fysische sorp tie maar door chemische binding, bijvoor-

beeld  door p olym erisatie of complexvorming met humuszuren (Fu et  a l . , 1994;

Alexand er, 1997).

Biodegra da t ie en mobilit eit  in de rhizosfeer

Styreen verd am p t snel in  op en system en en  d aarom  neem t d e in itiële concentratie

snel af (Gibbs & Mulligan, 1997). H ierna speelt biod egrad atie een belangrijke rol bij

de d issipatie van styreen u it de bodem. Bepaalde schimmels en bacteriën blijken nog

te kunnen groeien bij zeer hoge styreenconcentraties. Onder aërobe omstand igheden

zijn 14 bacteriesoorten en twee schimmelstammen geïdentificeerd  d ie styreen kunnen

m etaboliseren (ibid .), w aarbij d e verbind ing als enige koolstofbron w ord t gebru ikt

(Alexand er, 1997). Van bacteriesoorten binnen d e geslachten Pseudomonas, Coryne-

bacter ium, Ar throbact er , Rhodococcus, Bacillu s, Xan thobacter  en N ocar dia is

bekend  dat zij styreen kunnen benu tten als bron van energie en koolstof (ibid .). Van

and ere bacteriën is aangetoond  d at zij groeien op afbraakproducten van styreen

(ibid .). Enkele bacteriesoorten  d egrad eren  styreen  zond er d at zij h ierd oor d e voor

groei benod igd e energie of koolstof verkrijgen, w aarond er N it rosomonas eu ropaea

(ibid .). Verschillend e volgende routes van aërobe biod egrad atie en de h ierbij

gevormde producten zijn gekarakteriseerd . Ook anaërobe biodegradatie van styreen

vind t p laats, m aar hierover is veel m ind er bekend  (Gibbs & Mulligan, 1997). H et is

belangrijk te beseffen dat tijdens de microbiële afbraak gevormde verbind ingen geen

ecotoxicologische significantie hoeven te hebben. Zij kom en niet per d efinitie in  d e

bodem terecht en/ of kunnen net zo snel weer omgezet worden in een andere verbinding

(Alexander, 1997). Naar de opname u it de bodem door p lanten of mogelijke invloed

van p lantengroei op  d e biod egrad atie van styreen is geen experimenteel ond erzoek

verricht. Gezien de log Kow van 3,1 van styreen is wortelopname en translocatie van
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naar bovengrond se p lantend elen w aarschijnlijk. H iernaast lijkt blad opname van u it

de bodem vervluchtigd e styreen een relevante opnameroute voor terrestrische

p lanten .

3.2.2 Gebruiksspecifieke minimale bodemkwaliteitseisen: een  evaluatie

Op  grond  van  d e (bep erkte) ecotoxicologische d ata m et betrekking tot styreen is

versoepeling van saneringsnormen door gebru iksspecifieke bod em kw aliteitseisen

niet m ogelijk (zie tabel 3.5.). Er is geen  in form atie besch ikbaar m et betrekking tot

eventuele effecten van styreen op  de geselecteerde microbiële sleu telprocessen. Zoals

in de vorige subparagraaf is aangegeven vindt bij 100 mg styreen per kg bodem echter

nog nau w elijks biod egrad atie p laats, w aarsch ijn lijk als gevolg van  toxicologische

inhibitie. Deze w aard e kom t overeen  m et d e in terventiew aard e van  styreen  u it d e

Leid raad  bodembescherming (VROM, 1995).

De interventiew aard e kan - behalve remming van microbiële p rocessen - ook reed s

relevante effecten op regenwormenpopulaties teweegbrengen. Alexander (1997)

stellen  d at de LC50 voor Eisenia fet ida  rond de 65 mg/ kg ligt. De NOEC

(overleving) voor d ezelfd e soort ligt boven  d e 34 m g/ kg (ibid .). De flora lijkt een

mind er gevoelig subsysteem voor styreen. Bij een gehalte van meer d an 320 mg/ kg

vond pas een groeiremming bij sla (Lactuca sat iva) m et 50% p laats (H u lzebos et  al . ,

1993).

Tab el 3.5. Soortspecifieke ecotoxiciteitsgegevens van styreen met betrekking tot
flora (boven) en regenwormen (onder).

SUBSYSTEMEN

FLORA &
BODEMFAUNA

effect-
p aram eter

geh a lte
bodem

(mg/ kg)

aard  van  het
onderzoek

bron

Lactuca sat iva

idem

EC50 (groei

na 7 d .)

EC50 (groei

na 14 d .)

>320

>320

lab.exp. met boomgaard-
bodem, O.M 1,6%, pH
7,5
idem

in Hulzebos et
a l . (1993)
idem

Eisen ia foet ida

idem

NOEC

LC50

>34

>65

kunstmatige bodem met
zand , klei en veenmos
idem

in Alexander
(1997)
idem

Het lijkt er dus op  dat reeds bij gehalten onder de interventiewaarde belemmeringen

voor bepaalde gebruiksfuncties kunnen optreden, doordat de life support functies van

d e bod em  niet zijn  gegarand eerd . De in terim  gebru iksspecifieke rem ed iatiecriteria

u it  Canad a zijn  d an  ook veel lager  d an  d e N ed erland se in terven tiew aard e; voor

woon- en parkgebieden bedraagt deze 5 mg/ kg en voor commerciële centra en indus-
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triegebied en 50 mg/ kg (Visser, 1993). In Finland  geld t 50 mg/ kg bijvoorbeeld  al als

een verontreinigde bodem (ibid .).

Ons inziens zou een waarde van 5-65 mg/kg voor de bodemgebruikscategorie tu inen  &

volkstuinen reed s aanvu llend  locatiesp ecifiek ecotoxicologisch  en  bod em chem isch

onderzoek vereisen. Gezien de gebru iksspecifieke ecologische randvoorwaarden (zie

Van Hesteren et  al., 1998; § 1.4. en 2.2.) kan een range van 35-100 mg/kg aan leid ing

zijn voor locatiespecifieke risicobeoordeling in openbaar groen & recreatie en bermen

& reststroken.

3.3 MINERALE OLIE

Minerale olie is een  van  d e m eest voorkom end e verontrein igingen  in  het sted elijk

gebied . Het is een verzamelnaam voor complexe mengsels van hydrofobe componen-

ten , zoals vertakte en  onvertakte, verzad igd e en  onverzad igd e alifaten ,  vlu chtige

monoaromaten en polycyclische aromatische koolw aterstoffen (Tenner et  a l . , 1997;

Geerd ink et  al . , 1996). De p recieze sam enstelling hangt af van het p rod u ctiep roces

en doeleinden van het mengsel.

3.3.1 Gedrag in de bodem: inactivering, omzetting en verdwijning

Aspecten van sorpt ie en dissipa t ie

H et is evid ent d at het ged rag en persistentie van minerale olie in  d e bod em samen-

hangt met de samenstelling van het mengsel, de concentratie en de specifieke eigen-

schap p en  van  het veron trein igd e ecosysteem  (Atlas, 1981). Relevan te d issip atie-

p rocessen  van  d e versch illend e koolw aterstoffen  in  olie betreffen  u itsp oeling van

w aterop losbare verbind ingen, evaporatie van vluchtige verbind ingen en biod egra-

datie (Yeung et  al . , 1997). H et d issipatiep roces verloop t in  een groot aan tal fasen ,

vanw ege het groot aantal componenttypen in olie (Geerd ink et  al . , 1996). De fysi-

sche status van de olieverbind ingen heeft een groot effect op  hun microbiële afbreek-

baarheid  (Atlas, 1981). In  lage concentraties zijn  koolw aterstoffen op losbaar in  w a-

ter, maar voor de meeste incidenten van verontreiniging met minerale olie geld t dat

zij de wateroplosbaarheid  ver te boven gaan (ibid .). Olie kan dus voor een deel in de

bod emoplossing voorkomen, maar bij hoge concentraties vormen zich olied ruppels

w aard oor het biobesch ikbare ged eelte verand ert (De Jonge, 1996). Over het alge-

meen zijn slecht in w ater op losbare olieproducten als petroleum in geringe mate be-

schikbaar voor micro-organismen en daarmee voor biod egrad atie (Tenner et  a l . ,

1997). Rohns (geciteerd  in Geerd ink et  al . , 1996) verklaart d e m ogelijkheid  van  m i-

cro-organism en om  olie toch relatief efficient te benu tten voor groei u it het feit d at

zij em u lgator p rod u ceren  u it een  d eel van  het su bstraat. H ierd oor w ord t het su b-



Niet-gechloreerd e aromatische verbind ingen en minerale olie

43

straat om gevorm d  tot een  olie-in -w ater  em u lsie, w elke een  groter aan h ech tin gs-

op p ervlak  ken t (ibid .). De m ate van  versp reid ing van  d e veron trein iging bep aalt

voor  een  d eel d e besch ikbare op p ervlakte van  olie voor kolonisatie door micro-

organism en d ie in  staat zijn  koolw aterstoffen  af te breken (Atlas, 1981). Ad sorp tie

van olie aan bodemdeeltjes vermindert de mogelijkheden voor biod egrad atie

(Tenner et  a l . , 1997), ond er m eer om d at hierdoor de verspreid ing wordt beperkt

(Atlas, 1981). H etzelfd e geld t voor ad sorp tie aan p lantendelen (ibid .). Micro-

organismen betrokken bij d e afbraak van koolw aterstoffen grijpen vooral aan op  d e

olie-w ater  in terface. Zij bevind en  zich  m eestal over de gehele buitenste opper-

vlakte van een olied ru ppel, m aar vanw ege d e afw ezigheid  van w ater nooit binnen

een  d ru p p el (ibid .). Afbraak van  verbind ingen  in  vaste vorm  is een  vrij zeld zaam

verschijnsel (ibid .).

Biodegra da t ie en mobilit eit  in de rhizosfeer

Verschillend e stu d ies zijn  u itgevoerd  naar d e m etabolische rou tes betreffend e de

microbiële afbraak van d e in olie aanw ezige verbind ingen (Atlas, 1981). Enerzijd s is

inform atie beschikbaar over biod egrad atie van ind ivid uele koolw aterstoffen,

anderzijd s van verbind ingen als onderdeel van complexe mengsels in olie (ibid .). Op

basis h iervan is een algem ene ind ruk te geven betreffend e d e relatieve persistentie

van  d e verschillend e stofgroep en  in  olie. Verzad igd e n-alkanen w ord en algem een

beschouwd  als de best afbreekbare p roducten in olie (Geerd ink et  a l . , 1996), cyclo-

alkanen, PAK en complexe asfaltd eeltjes ju ist als recalcitrante verbind ingen (ibid .).

Voor de laatstgenoemde componentypen geld t d at coöxid atie een belangrijke rol

speelt in  d e biod egrad atie. Coöxid atie of com etabolism e is ook één van d e red enen

dat persistente koolwaterstoffen beter afgebroken worden door micro-organismen in

mengsels. Aan de ene kant kunnen niet of nauwelijks afbreekbare verbindingen in een

mengsel enzymatisch worden benaderd  door een zeer brede microbiële levensgemeen-

schap , gesp ecialiseerd  in  afbraak van  koolw aterstoffen  en  d aard oor toch  afgebro-

ken worden. Aan de andere kant kan sprake zijn van combinatietoxiciteit voor micro-

organismen, waardoor de biod egrad eerbaarheid  van andere koolw aterstoffen in

megsels ju ist vermindert (ibid .). H et vermoeden bestaat d at micro-organismen

tijd ens d e biod egrad atie van  olie zelf d iverse p ersistente koolw aterstoffen  synthe-

tiseren, variërend  qua m olecuu lgew icht en -structuu r. Deze biosynthese van hoog-

m olecu laire verbind ingen  sp eelt w ellich t een rol in de formatie van  nauwelijks

afbreekbare teerresten (ibid .).

Onderzoek naar de beschikbaarheid  van olie voor micro-organismen is onder andere

u itgevoerd  in  het kad er  van  biorem ed iatie. H oew el olie m icrobieel volled ig kan
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worden afgebroken tot koolstofd ioxid e en w ater, zijn voor een snelle a fbraak

op tim ale om stand ighed en  nod ig d ie in  natu u rlijke situ aties n iet vaak voorkom en

(Tenner et  al., 1997). Dit betreft ond er meer vold oend e vocht en een goed e beluchti-

ging (Yeung et  a l . , 1997). Als oliep rod u cten  in  d e bod em  terechtkom en w ord en d e

bod emporiën opgevu ld  met olie, waardoor het lu ch tgehalte en de vochtoestand

sterk afneemt. In land farming wordt op tim alisatie van d ergelijke factoren

nagestreefd , leid end  tot betere beschikbaarheid  voor m icro-organism en en snellere

biodegradatie van olie (Tenner et  al . , 1997). Een voorbeeld  betreft verhitting of een

geforceerde aeratie van de gecontamineerde bodem. Naar het rendement van derge-

lijke technieken wordt momenteel nog onderzoek verricht (Yeung et  al., 1997). Ook is

gekeken naar d e invloed  van p lantengroei op  d e biod egrad atie van olie ter aanvu l-

ling op stand aard  land farmingtechnieken. Günther et  a l .  (1996) vonden een

verhoogd e m icrobiële afbraak van alifatische koolw aterstoffen in  d e rhizosfeer ten

op zichte van  onbegroeid e p lots. Voor d e in  olie aanw ezige PAK vond en zij echter

geen effecten van Lolium perenne op  d e biod egrad eerbaarheid  (ibid .).

De m ogelijkheid  tot afbraak van  koolw aterstoffen  in olie beperkt zich  niet tot

enkele geslachten  van microflora. Een zeer d iverse groep, waaronder bacteriën,

fu ngi, actinom yceten  en  algen  is h ier toe in  staat. Een  groot aan tal d aarvan  kom t

frequent voor in bodemecosystemen. Voorbeelden betreffen de bacteriegeslachten

Pseudomonas, Rhizobium en Flavobact er ium en d e schimmelgeslachten Penicillium

en Aspergillus (Atlas, 1981). Er bestaat nog geen  w etenschap p elijke overeenstem -

ming over d e vraag of zuu rstof absoluu t nood zakelijk is voor d e biod egrad atie van

olie in  d e bod em . Du id elijk is w el d at anaërobe afbraak een  te verw aar lozen  rol

sp eelt ten  aanzien  van d e d issip atie van  oliecom p onenten . In  zu u rstofloze m ilieu s

persisteren in olie voorkomende koolwaterstoffen dan ook gedurende zeer lange tijd

(ibid .).

Uit verschillende onderzoeken is gebleken dat de verbreid ing van micro-organismen

d ie koolwaterstoffen kunnen benutten voor groei een weerspiegeling is van de bloot-

stelling aan koolw aterstoffen in  het verled en, met and ere w oord en: d e verontrein i-

gingsgeschiedenis. Vlak na een  olieveron trein iging neem t het aand eel van  d erge-

lijke soorten  in  d e totale m icrobiële levensgem eenschap  snel toe. In  het algem een

geld t d it relatieve aand eel als een  m aat voor d e blootstelling en  gevoeligheid  van

een bodemecosysteem voor koolwaterstoffen (ibid .). In niet-verontreinigde systemen

is d it aand eel m ind er  d an  0,1% van  d e totale m icrobiële levensgem eenschap , op

sommige oliegecontamineerde locaties tot 100% (ibid .).
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Volgens Tenner et  a l .  (1997) worden olieproducten m akkelijk opgenomen door

p lanten. Uitgevoerd  ond erzoek naar d e opname van koolw aterstoffen in  oliemeng-

sels door planten is echter schaars en leid t  niet zonder meer tot voornoemde

gedachte. In op  olieverontreinigde bodems groeiende maïsp lanten bevonden zich in

h et  geh eel geen koolw aterstoffen, d ie aan olieopname (en translocatie) konden

worden toegeschreven  (Chaîneau  et  a l . , 1997). Eerdere experimenten lieten

hetzelfd e beeld  zien voor zaden van onder meer erwt (ibid .). H et is volgens

Chaîneau  et  al .  (ibid .) d e vraag of in  verontrein igingssitu aties w aar nog p lan ten-

groei mogelijk is, p lantopname van koolwaterstoffen in oliemengsels wel optreed t.

3.3.2 Gebruiksspecifieke minimale bodemkwaliteitseisen: een  evaluatie

De toxiciteit  van  olie is sterk gerelateerd  aan  d e sam enstelling van  het m engsel.

Omd at geen algemene samenstelling kan w ord en ged efinieerd , is het lastig ecotoxi-

cologisch onderbouwde grenswaarden vast te stellen (Tenner et  al . , 1997). De streef-

en interventiew aard en voor minerale olie u it het bodembeschermingsbeleid

(respectievelijk 50 en 5000 mg/ kg) hebben betrekking op  een somparameter: de som

van de (a l dan niet ver takte) alkanen. Hoewel oliemengsels veela l mono- en

polyaromatische verbind ingen bevatten (zie § 3.1.3.), w ord t om p raktische red enen

volstaan met d eze parameter (VROM, 1995). De achterliggend e ged achte is d at nog

niet voldoende kennis beschikbaar is voor verdere chemische en toxicologische

d ifferentiatie. Voor het opstellen  van gebru iksgerichte m inim ale bod em kw aliteits-

eisen  (m axim ale gehalten) voor m inerale olie sp eelt d eze p roblem atiek u iteraard

ook een rol. Gustafson (1998) benad rukt het belang van d ifferentiatie naar verschil-

lend e oliefracties. Op  basis van  een  bep aling van  TPH  (total p etroleu m  hyd rocar-

bons) is volgens hem geen risicobeoordeling mogelijk (ibid .). In verschillende staten

van de Verenigde Staten w ord t gew erkt met maximum concentraties betreffend e d e

fracties C6-C10, C10-C25 en  C25-C36, w aarbij tevens ond erscheid  w ord t gem aakt

tu ssen  alifaten  en  arom aten  (ibid .). H et belang van  een  ged ifferen tieerd e analyse

(fracties) van  olieverontrein iging blijkt ook u it ond erzoek van Scholten  (1998). H ij

vond  d at d e fractie >C10 w ein ig bijd raagt aan  d e toxiciteit  en  d at er  geen  d irecte

relatie bestaat tu ssen d e toxiciteit en d e TPH -concentratie (ibid .).

In het geval van zware olieverontreiniging denken Chaîneau  et  a l .  (1997) d a t

planten absorp tie van koolw aterstoffen niet meer kunnen verhinderen en d a t

d aard oor letale in terne concentraties ontstaan. Lokhorst (1997) geeft fytotoxici-

teitsgegevens voor ind ivid u ele oliebestand d elen , zoals tolu een . De relevantie van

d ergelijke d ata ach ten  w ij ech ter  gering voor stoffen  in  com p lexe m ensels. In  een

studie met olie met en zonder arom atische verbindingen in zandgrond, vonden
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Chaîneau  et  a l .  (1997) grote verschillen  in fytotoxiciteit  (zaad kiem ing) tussen

p lantensoorten (ibid .). De LC50-w aarden van een zonnebloem (Helian thus annuus)

bed roegen respectievelijk 70.000 mg/ kg (olie met aromatische koolw aterstoffen) en

meer dan 200.000 mg/ kg (gedearomatiseerde olie), terwijl deze voor de meest gevoe-

lige soort, sla (Lactuca sat iva), met betrekking tot beide oliën 3000 mg/ kg bedroegen

(ibid .). De fytotoxiciteitsw aard en van gevoelige p lantensoorten (bijvoorbeeld  sla en

gerst) voor sp ecifieke oliemengsels liggen onder de in terventiew aard e van de

Leid raad  bodembescherming (VROM, 1995). H ieru it kan worden geconcludeerd  dat

versoepeling van saneringsnormen mogelijk kan leiden tot belemmering van bodem-

gebruiksfuncties en dus niet zonder meer mogelijk is. Echter, verse olie is waarschijn-

lijk veel toxischer voor p lanten d an oud e olieverontreiniging. Verse olie belemmert

tevens d e vestiging van vegetatie. Beid e aspecten hangen w aarschijnlijk samen met

d e om gekeerd  evenred ige relatie tu ssen  het oliegehalte en  het w atergehalte in  d e

bodem (Watts et  al . , 1982). Versch illend e locaties laten  zien  d at veel p lan tensoor-

ten oude olieverontreiniging wel kunnen overleven (Tenner et  al., 1997). Watts et  al .

(1982) stellen  echter d at 'verou d erd e' olieverontrein iging kan leid en tot een  lagere

totale soortsd iversiteit, een mindere vestiging van eenjarige kruiden

(pioniersoorten) en een lagere biomassa van d icotylen.

Over de invloed  van olieverontreiniging op bodemprocessen is niet veel bekend  (Van

Rijn et  al., 1995). In  veel gevallen  leid t toevoeging van m inerale olie aan d e bod em

in  eerste instan tie tot een  verhoging van  d e bod em resp iratie, als gevolg van  een

verhoogd  aanbod  van koolstofbronnen, wat samenhangt met de afbraak van minder

persistente oliebestand d elen (Watts et  al., 1982). Uit ond erzoek van Scholten (1998)

blijkt d at d e toxiciteit van  olieverontrein iging in  sed im ent afneem t in  d e tijd  en  na

28 w eken reed s sterk is vermind erd . De effectconcentratie van 'veroud erd e' oliever-

ontrein iging in  sed im ent is een  factor 100-1000 hoger d an  d ie van  'vers' verontrei-

n igd e sed im enten  (ibid .). De invloed  van  oude olieverontreiniging op microbiële

sleu telp rocessen is naar verw achting gering. Aangenomen w ord t d at minerale oliën

zowel op  de korte als lange termijn weinig giftig zijn voor regenwormen (Van Rijn et

a l . , 1995) en  d at doorvergiftiging naar vogels en/ of zoogdieren niet relevant is

(Tenner et  al., 1997). In het Nobis-project 'Proefsanering meetstation NAM Schoone-

beek' w ord t momenteel bioassay-ond erzoek naar het effect van minerale olie op  d e

groei en coconproductie bij Lumbricus rubellus u itgevoerd  (Tuinstra, 1998).

Gezien het feit dat functiegerichte bodembeoordeling verontreiniging van voor 1987

betreft, lijkt een  locatiespecifieke beoordeling van  met name de fytotoxicologische

risico's. Voor sted elijk bod em gebru ik geld t w aarsch ijn lijk d at het voorkom en van
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oliestank strengere ontwerp-eisen betreffende de bod em kw aliteit inhoudt, dan

w anneer d eze vanu it versp reid ingsrisico's, d e volksgezond heid  of ecologie w ord en

vastgesteld .  
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4 GECHLOREERDE AROMATISCHE

VERBINDINGEN

Dit hoofdstuk bespreekt verschillend e aspecten van gechloreerde arom atische

verbind ingen, m et als d oel aan  te geven hoe fu nctiegericht kan  w ord en om gegaan

met de immobiele, persistente fractie van 'verouderde' verontreiniging. De

aand achtsstoffen  (-stofgroep en) betreffen  p olychloorbifenylen  (PCB), p olychloor-

d ibenzodioxines (PCDD) en polychloord ibenzofuranen (PCDF). De laa tste twee

stofgroepen w ord en gezam enlijk behand eld . Eerst w ord t telkens ingegaan op h et

ged rag in de bodem. H ierna volgt een evaluatie van mogelijkheden om te komen tot

(gebru iksspecifieke) m inimale bod emkw aliteitseisen.

4.1 POLYCHLOORDIBENZODIOXINES EN POLYCHLOORDIBENZOFURANEN

Polychloord ibenzod ioxines (PCDD) en polychloord ibenzofuranen (PCDF) zijn tw ee

groep en  van  tr icyclische, cop lanaire arom atische verbindingen (Jones & Sew art,

1997). PCDD hebben twee aromatische ringen, d ie zijn verbonden via twee zuurstofa-

tom en; bij d e PCDF zijn  d e tw ee arom atische ringen verbond en via resp ectievelijk

een C-O-C en een C-C binding (zie figuur 4.1).

O

O

      

O

Figuur 4.1 De moleculaire basisstructuren van PCDD (links) en PCDF (rechts).

Er zijn veel verschillend e PCDD/ F congeneren mogelijk, w aarbij de chlorering

varieert tu ssen  1 (m ono) en  8 (octa). In  totaal gaat het om  75 PCDD- en  135 PCDF-

congeneren. De verbind ing 2,3,7,8-TCDD (d ioxine) is verrew eg het m eest toxisch .

Andere PCDD/ F w orden meestal u itged rukt als TEFs (toxische equ ivalent factoren)

ten  op zich te van  d ioxine (ibid .). PCDD en  PCDF kom en  in  het bodemecosysteem

d oord at PCDD/ F zich als verontreiniging in PCB, chloorfenolen of chloorhoud end e

bestrijd ingsmid d elen bevind en. Depositie van bij verbrand ing van chloorhoud end e
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materialen (bij hoge temperaturen) vrijgekomen PCDD/ F en door het opbrengen van

zu iveringsslib.

4.1.1 Gedrag in de bodem: inactivering, omzetting en verdwijning

Aspecten van sorpt ie en dissipa t ie

Wat betreft ged rag in d e bod em vertonen PCDD/ F en PCB veel gelijkenis (zie ook §

4.2.). Ond erzoek heeft vooral p laatsgevond en aan 2,3,7,8-TCDD, w aarvan algemene

karakter istieken  zijn afgeleid . PCDD/ F zijn extreem lip ofiel (Jones en Sew art,

1997). Ze behoren tot de meest lipofiele chemische verbind ingen d ie bekend  zijn met

een log Kow  d ie varieert van  6,80 (2,3,7,8-TCDD) tot 8,20 (OCDD). PCDD/ F ad sor-

beren  sterk aan  d e bodem en zijn dan ook immobiel (H ü lster et  a l ., 1994). H et

organisch stofgehalte, de kation-u itw isselingscap aciteit, de vochttoestand , de

verd eling van bod em d eeltjes van verschillend e grootte en  d e bod em  pH zijn van

invloed  zijn op  het sorp tiegedrag (Kew et  a l ., 1989). Direct na het toed ienen  aan  d e

bod em  verd w ijnen d e contam inanten relatief snel u it d e bod em , w aarna een zeer

persisten te residue fractie ach terblijft. H alfw aard etijd en  variëren  van  m ind er d an

een  jaar  tot 10 à 12 jaar  voor  2,3,7,8-TCDD (Jones en  Sew art, 1997). Voor  sterker

gechloreerde congeneren zoals OCDD zijn deze waarschijnlijk nog hoger.

Voor PCDD/ F geld t d at u itspoeling naar het grondwater zeer bep erkt is en  slechts

p laatsvind t in aanw ezigheid  van co-contaminanten als olie en oplosmiddelen.

Fotochemische dechlorering van PCDD/ F is door verschillend e onderzoekers

w aargenom en, leid end  tot verd w ijn ing m et 25-30% (ibid .). Over het algem een zal

d eze rou te slechts van  betekenis zijn  voor d e PCDD/ F aan  d e bod em op p ervlakte.

Vervluchtiging  van  PCDD/ F vind t vooral in  d e eerste fase van  d issip atie p laats.

Dit  geld t  voor tetra-, penta- en hexa-CDD/ F, OCDD/ F zijn niet of nauwelijks

vluchtig (Jones & Sew art, 1997). Een en and er w ord t gesteund  d oor ond erzoek van

Kap ila  et  a l . (1989), d ie bij TCDD (4 chlooratomen) a l weinig vervluchtiging

konden meten. Jones en Sewart (1997) suggereren dat fysisch  transport en b ioturbatie

in de tijd  belangrijke d issipatieprocessen zijn voor PCDD/ F. Een fractie van PCDD/ F

bind t zich irreversibel aan  d e bod em . Vooral d oor d e lange halfw aard etijd en  is d it

een relatief belangrijk p roces (ibid .). Figuur 4.2 toont het ged rag van PCDD/ F in d e

bodem in relatie tot de tijd . De mate van bind ing aan de bodem, al of niet reversibel,

w ord t groter naarmate d e tijd  d uurt, d e biobeschikbaarheid  en d e d issipatie nemen

af. Duidelijk is de invloed  van veroudering in d it schema.
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Verlies aan contaminant door een combinatie
van vervluchtiging, biodegradatie, fotolyse, enz

Recalcitrant maar extraheerbaar

Irreversibel gebonden, niet extraheerbaar

Biobeschikbaar

Tijd

C/C0

Figuur 4.2. H et ged rag van  PCDD/ F in  d e bod em  in  relatie tot d e verblijftijd  in  d e
bodem (naar Jones & Sewart, 1997).

Biodegra da t ie en mobilit eit  in de rhizosfeer

Wat betreft  b iodegradatie van  PCDD/ F gaat m en er momenteel van uit d at de

afbraak ond er natuurlijke omstand ighed en extreem traag verloop t. Zow el bacteriën

als schimmels zijn  bij d eze afbraak betrokken. Overeenkomstig met PCB zijn  enkel-

voud ig, d ubbelvoud ig en d rievoud ig gechloreerd e bifenylen beter afbreekbaar d an

vier-, vijf- en  zesvou d ig gechloreerd e bifenylen . N og sterker gechloreerd e verbin-

d ingen gelden als niet of nauwelijks afbreekbaar (Pal et  al., 1980).

In  een review  over d e opnam e van TCDD d oor p lanten conclu d eerd en Kew  et  a l .

(1989) nog d at er bew ijs is voor beperkte opname d oor een aantal gew assen, alsook

translocatie van w ortel naar bovengrond se p lantend elen en transp iratie vanu it het

blad . McLachlan (1997) stelt echter, d at inmid d els is aangetoond  d at wortelopname

en tran slocatie van PCDD/ F voor bonenp lanten en m aïs niet relevant is. H etzelfd e

geld t voor peen, sla, erw ten, aard appelknollen  en  Lolium mult iflorum (H ü lster  &

Marschner, 1993; Müller et  a l ., 1994; Welsch-Pau sch et  a l ., 1995). Een u itzondering

vorm en soorten van d e kom kom m erfam ilie (Cucurbitaceae;;zucchini en pompoen),

d ie w el w ortelop nam e en  translocatie vertonen  en  tot tw ee keer zoveel PCDD/ F

bevatten dan andere soorten fruit en groenten (Hülster et  al., 1994). Waarsch ijn lijk is

d it het gevolg van actieve opname, w elke samenhangt met u itscheid ing van w ortel-

exudaten in de rhizosfeer.

Wip f et  a l . (geciteerd  in  Kew  et  a l ., 1989) evenals Cocu cci et  a l ., (1979) vonden

aanw ijzingen voor d e bioaccumulatie van TCDD u it d e bod em in zad en en in  fru it.

Daarbij w aren gehalten  in  d e schil hoger d an in  het vru chtvlees, m aar lager d an in
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de bladeren. In meer recentelijk onderzoek vonden Müller et  a l . (1993) ech ter  geen

relatie tu ssen  d e concentratie van  PCDD/ F in  d e bod em  en in  fru it. De verhoogd e

PCDD/ F-gehalten  in  fru it schreven  zij toe aan verontreiniging vanuit de lu ch t.

Voorts is er bew ijs voor opname van  vervluch tigd  TCDD u it d e bod em  in boven-

grond se p lantend elen  (Facchetti et  a l ., 1986). Overigens blijkt u it versch illend e

stud ies (geciteerd  in McLachlan, 1997) dat onder natuurlijke omstand igheden alleen

de onderste centimeters van de vegetatie aan deze verontreiniging kunnen bijd ragen.

Verd ere translocatie in  d e p lant is onw aarschijnlijk.

4.1.2 Gebruiksspecifieke minimale bodemkwaliteitseisen: een  evaluatie

In het N ed erland s bod embeschermingsbeleid  bestaan vooralsnog geen interventie-

waarden voor PCDD en PCDF. Zoals in de vorige subparagraaf reeds werd  aangege-

ven worden gehalten aan PCDD/ F veelal u itged rukt in TEF ten opzichte van 2,3,7,8-

TCDD (kortw eg TCDD genoem d ). Er is voor N ed erland  een ecotoxicologische C-

waarde voor TCDD voorgesteld  van 0,046 mg/ kg (in Swedish Environmental Protec-

tion Agency, 1996). De gebru iksspecifieke saneringsnormen in Canad a voor TCDD-

equ ivalenten, d ie gebaseerd  zijn op  humane blootstelling liggen veel lager, te w eten

0,00001 mg/ kg voor de landbouw en 0,001 mg/ kg voor woon- en parkgebieden (Visser,

1993). Voor het gehalte aan  TCDD-equ ivalen ten  blijken  d e bod em kw aliteitseisen

vanu it d e hu m ane blootstelling d erhalve strenger d an  ecologische eisen . Ook een

vergelijking van humaantoxicologische met ecotoxicologische grenswaarden in

Zweden laa t  d it zien (Sw ed ish  Environmental Protection Agency, 1996). In de

categor ie 'land  w ith  sensit ive use' zijn de waarden resp ectievelijk 20 en 25.000

ng/ kg. De kritische blootstellingsrou te voor de mens betreft hier de consumptie van

gew assen (ibid .). In d e gebru ikscategorie 'land  w ith less sensitive use' (bijvoorbeeld

w egberm en) is d e kritische rou te d erm aal contact m et d e bod em . De ecotoxicologi-

sche w aard e is h ier  20 m aal zo hoog als de humaantoxicologische w aard e

(respectievelijk 50.000 en 2500 ng/ kg) (ibid .).

Op  basis van humane bod emkw aliteitseisen zijn in Du itsland  voor TCDD gebru iks-

sp ecifieke 'soil screening levels' op gesteld . Voor kind ersp eelp laatsen  bed raagt het

maximale gehalte in de bodem 100 ng/ kg, in woongebied , parken en recreatiegebie-

d en 1000 ng/ kg en in ind ustriële en commerciële centra 10.000 ng/ kg (CARACAS,

1997). Voorts zijn  in  Du itsland  - op  basis van  Tolerable Daily In take - r ich tlijnen

opgezet voor het omgaan met PCDD/ F-contaminatie in de bodem (zie tabel 4.1.).
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Tabel 4.1. Richtlijnen voor het omgaan met PCDD/ F-contaminatie in de bodem (naar
Jones & Sewart, 1997).

TEF-range
(μg TCDD/ kg DW)

Richtlijnen

< 0,005 geen beperkingen voor bodemgebruik;

0,005 - 0,04 PCDD/ F doorgifte d ient te worden gemonitord;
voederp lanten (o.a. aardappelen) d ienen te worden
achtergehouden of schoongemaakt. Maatregelen d ienen te
worden genomen om vervuiling door stof en bodem terug te
dringen.

> 0,04 verbouw van fruit, groente en voederplanten kan niet
p laatsvind en. Alleen p lanten met lage d oorgifte van
PCDD/ F kunnen verbouwd worden (o.a. granen). Dieren
kunnen niet vrij rondlopen.

> 0,1 op speelterreinen dient de bovenste 10 cm bodem vervangen te
worden, ofwel gesaneerd. In woongebieden dient contact met
de bodem vermeden te worden door bv. het planten van
gazons.

> 1 Maatregelen als de bovenstaande d ienen in woongebieden
p laats te vind en.

> 10 Maatregelen als d e bovenstaand e d ienen overal p laats te
vinden.

In  het onderhavige onderzoek is gezocht naar relevante ecotoxicologische d a ta

betreffend e PCDD/ F ten aanzien van d e vastgesteld e gebru iksspecifieke rand voor-

w aard en vanu it flora, bod emfauna en microbiële p rocessen. Er blijkt echter nauw e-

lijks informatie beschikbaar. Onderzoek aan PCDD/ F concentreert zich rond  TCDD,

hetgeen  logisch  is, aangezien  d it verrew eg d e m eest toxische verbind ing is. Zoals

eerder is vastgesteld  nemen p lanten niet of nauwelijks TCDD op u it de bodem. Naar

verw achting zijn effecten van bodemverontreiniging met TCDD voor p lan ten

onw aarsch ijn lijk (Verkleij, 1993). Er zijn geen fytotoxicologische gegevens in de

literatu u r beschikbaar. Ook naar d e toxiciteit van TCDD voor microbiële processen

is geen onderzoek gedaan.

Rein ecke & N ash  (1984) onderzochten de toxiciteit  van TCDD bij twee soorten

regenwormen (Lumbricus terrestris en Allolobor a caligin osa). In  d e concentratiereeks

tussen 0,05 en 5,0 mg/ kg werd nog geen effect waargenomen; bij 10 mg/ kg stierven alle

ind ivid uen (ibid .). Dergelijke gehalten in d e bod em staan in geen verhoud ing tot d e

w aard en , d ie accep tabel w ord en  geach t vanu it humaantoxicologisch p ersp ectief.

Voor regenwormen is consumptie van bodemdeeltjes waarschijnlijk een belangrijkere
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blootstellingsrou te dan hu idopname; p laatsing van regenw ormen op  TCDD-veront-

reinigd  filterpap ier leid d e niet tot verhoogd e in terne gehalten  (ibid .).

Tabel 4.2.  Ecotoxiciteitsgegevens van TCDD met betrekking tot de sleu telgroep
regenwormen.

Subsysteem
bodemfauna

effect-
p aram eter

bodem-
geh alte
(mg/ kg)

aard  van onderzoek en
blootstellingsduur

bron

Allolobophor a
caliginosa
idem
Lumbricus rubellus
idem

NOEC (85 d .)

LC100 (85 d .)

NOEC
LC100

>5

10
>5
10

zand ig leem, O.M.
5,2%, pH  7,6
idem
idem
idem

Reinecke &
N ash  (1984)
idem
idem
idem

Doorvergiftiging in de voedselketen is voor PCDD/ F een veel besproken item (onder

and ere H eid a et  al . , 1986; McLachlan, 1997; Schu ler et  al . , 1997). Directe ingestie

van bodemdeeltjes is echter de meest waarschijnlijke blootstellingsrou te voor boven-

grondse fauna, zoals grazers en muizen (Young et  a l . , 1987). Doorvergiftiging via

bijvoorbeeld  regenw ormen ligt minder voor de hand , gezien het feit dat de bioaccu-

mulatie van TCDD relatief laag is. De interne gehalten in d e regenw ormen vertoon-

d en in d e stud ie van Reinecke & N ash (1984) slechts bij d e laagste concentraties een

relatie m et het TCDD-gehalte in  d e bod em . De verond erstelling bestaat d at regen-

wormen een bep aald  excretiemechanisme hebben, waardoor bioaccumulatie van

TCDD beperkt blijft (ibid .). H et is echter n iet u it te slu iten  d at d e bevind ingen van

Reinecke & Nash (ibid .) het gevolg zijn van een te korte d uur van het experiment of

een snelle, sterke bind ing aan d e bod em . H et effect van veroud ering kan bij TCDD

nam elijk in  relatief korte tijd  p laatsvind en , w aard oor d e biobesch ikbaarheid  snel

afneemt (Alexand er, 1995).

H et is onw aarschijn lijk d at voor PCDD/ F d e ecologie scherp ere eisen  ten  aanzien

van d e bod emkw aliteit stelt d an d e volksgezond heid . Ind ien een d ifferentiatie naar

bodemgebru ikscategorieën op  basis van de humaantoxicologie word t gemaakt, zoals

in  enkele and ere land en  het geval is, levert d it in  alle gevallen  getalsw aard en  op

die ook vanuit het oogpunt van doorvergiftiging als veilig kunnen worden

beschouwd. Voor andere PCDD/ F dan 2,3,7,8-TCDD kunnen de minimale bodemkwa-

liteitseisen vanu it de TEFs w orden bepaald .

4.2 POLYCHLOORBIFENYLEN

PCB worden door de mens geproduceerd  en komen niet van natu re voor. Figuur 4.3

geeft d e m olecu laire basisstru ctu u r van  PCB. De hoekp u nten  van  d e arom atische
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ringstructuu r, zijn  d e p laatsen w aaraan d e chlooratom en gehecht kunnen zitten  en

d aarvan is tevens d e naamgeving afgeleid . Dit leid t tot een groep  van 209 congene-

ren , w aarvan  er  ongeveer 100 in  het m ilieu  zijn  aangetoond  (Wilke & Bräu tigam ,

1992). De tetra-, penta-, en hexa-isomeren komen het meest voor. De fysisch -ch em i-

sche eigenschappen van de verschillende verbind ingen zijn zeer d ivers. Zo loopt het

molecuulgewicht van PCB uiteen van 188 voor monochlorobifenyl tot 494 voor

d ecachlorobifenyl (Pal et  al., 1980). Ook d e w aterop losbaarheid  versch ilt, m aar is

over  het algem een  laag en  neem t verd er  af bij toenam e van  d e ch lorering van  d e

fenylringen. De rangschikking van d e chlooratomen is van belang voor d e toxische

werking. De m eest toxische vorm en  van  PCB zijn  aan  de m eta- en p ara-p osities

gesubstitueerd  met chlooratomen, zoals bij 3,3’,4,4’-tetrachloorbip henyl (Van

Straalen  en  Verkleij, 1991).

5'

4'

2' 3'

65

4

23
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meta ortho

ortho ortho

meta

meta
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Figuur 4.3. De moleculaire basisstructuur van PCB.

Er bestaat bij PCB een sterke correlatie tussen structuur (dat w il zeggen ortho-, meta-

of p arachloor gesu bstitu eerd  ten  op zich te van  d e in terfenyl bind ing) en werking

(Duinker, 1991). De congeneren d ie een v lakke configuratie kunnen aannemen -

cop lanaire PCB - d ienen  u itslu itend  in  d e p ara- en  m etap osities gesu bstitu eerd  te

zijn (cop lanaire PCB) of m axim aal aan één ortho (mono-ortho-derivanten van

cop lanaire PCB) (ibid .). De biochem ische w erking en  het toxisch  effect van  d erge-

lijke PCB (congeneren  m et geen  of een  enkele ortho-, tw ee p ara- en  tw ee of m eer

m eta-ch looratom en) is vergelijkbaar m et d ie van  2,3,7,8-TCDD (Beu rskens, 1995),

w aarbij d e non-ortho congeneren het m eest toxisch zijn  (Du inker, 1991; Beu rskens,

1995).

De hoge d i-elektrische constante, goed e w armtegeleid ing en d e grote bestend igheid

tegen hoge temperaturen, maken PCB u itermate bru ikbaar voor bijvoorbeeld  toepas-

sing in elektrische installaties als transformatoren en condensatoren, en in hyd rau li-

sche system en. PCB w ord en gefabriceerd  d oor chem ische ind u strie en  geleverd  in

mengsels onder verschillende merknamen, zoals Aroclor en Clophen. De aanduid ing

Aroclor 1254 slaat bijvoorbeeld  op  d e bifenylserie (12) met 54% chloor op  gew ichts-

basis. Dit bekend e mengsel bevat ± 74 PCB-congeneren, w aarin  d e d i-, tri- en tetra-
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gechloreerd e groep en overheersen  (ibid .). Directe em issie van PCB vindt p laa ts

d oor lekkages tijd ens d e p rod uctie, lekkages u it transform atoren en stort van PCB-

houd end e apparatuu r. Ind irecte emissie van PCB kan p laatsvind en bij verbrand ing

van hu ishou d elijk afval in  vu ilverbrand ingsinstallaties en  zogenaam d e allesbran-

ders, vooral bij temperaturen beneden 1000 °C. Ook het opbrengen van zuiveringsslib

op bodems kan leiden tot verontreiniging met PCB.

4.2.1 Gedrag in de bodem: inactivering, omzetting en verdwijning

Aspecten van sorpt ie en dissipa t ie

In een literatuurreview naar het gedrag van PCB in de bodem en in p lanten conclude-

ren  Strek en  Weber (1982) d at u itsp oeling van  PCB u it d e bod em  geen  belangrijke

d issip atierou te is, d oord at PCB red elijk snel aan  bod em d eeltjes worden geadsor-

beerd . De extreem hoge lipofiliteit van PCB resu lteert in  een sterke b indingscapaci-

teit voor de bodem, w aarbij het totale gehalte aan  organisch  m ateriaal belangrijker

is d an  h et  k leigeh alte of h et  tota le op p erv lak w aaraan  aan h ech tin g kan  p laats-

vinden. Het toevoegen van bijvoorbeeld  geactiveerd  koolstof aan de bodem versterkt

d e im m obilisatie van PCB (Weber & Mrozek, 1979). In  organische bod em s hechten

PCB sterk aan humuszuren. Bij hoge pH gaan humuszuren in oplossing en daarmee de

gead sorbeerd e PCB (Strek & Weber, 1982). Dit kan leid en tot verhoogd e u itspoeling

van PCB.

PCB zijn  slecht afbreekbaar. Chem isch gezien  zijn  ze veel m ind er reactief d an vele

andere organische verbindingen in de bodem. Degradatie door fotodecompositie, h et

p artieel d echlorineren  van  gehalogeneerd e verbind ingen  d oor UV-straling, sp eelt

een geringe rol bij PCB. Biologisch  gezien zijn enkelvoudig, dubbelvoudig en

d rievoud ig gechloreerd e bifenylen veel beter afbreekbaar d an vier-, vijf- en zesvou-

d ig gechloreerde bifenylen. Nog sterker gechloreerde verbindingen gelden a ls

extreem persisten t (Pal et  al., 1980). Toch kunnen PCB op de lange duur uit de bodem

verdwijnen. Dit blijkt bijvoorbeeld  uit een lange termijn experiment in Zuid-

Engeland  naar d e persistentie van PCB in opgebracht zu iveringsslib (Alcock et  a l .,

1996; Beck et  al., 1995). De initiële concentratie van de som van alle PCB-congeneren

(=∑PCB) bed roeg 298 tot 555 μg/ kg bod em, hetgeen respectievelijk 24 en 52 keer zo

veel is als d e N ed erland se streefw aard en  van  20 μg/ kg bod em . Zesentw in tig jaar

later, in  1992, w as d e concentratie ∑PCB beneden genoemde streefwaarde gekomen.

H et grootste d eel van  d e verd w ijn ing van  PCB in  het genoem d e exp erim ent w erd

toegeschreven aan vervluchtiging . Laatstgenoemd proces word t in het algemeen

gezien als het belangrijkste d issipatiep roces van PCB in d e bod em (Pal et  a l ., 1987;

Alcock et  a l ., 1996). Dit komt vooral d oor d e geringe u itspoeling en d e hoge persis-
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tentie van d e stoffen , w ant op  zichzelf zijn  ze n iet bijzond er vlu chtig. De m ate van

ch lorering bep aalt d e m ate w aarin  vervlu ch tiging p laatsvind t. H alfw aard etijd en

van  PCB in  d e literatu u r  var iëren  van  6 m aand en  voor  2-CB tot 6,5-8,5 jaar  voor

∑PCB (Alcock et  al . , 1996). Gezien  het bifasische karakter  van  d issip atie, zeggen

deze waarden weinig over de u iteindelijke persistentie in de bodem.

Biodegra da t ie en mobilit eit  in de rhizosfeer

Relatief veel ond erzoek is ged aan  naar het verd w ijnen  van  PCB u it d e bod em  als

gevolg van m icrob iële afb raak . De sam enstelling en  activ iteit  van  d e m icrobiële

popu laties zijn  d e belangrijkste bepalend e factoren voor d e biologische afbraak van

PCB, welke traag verloop t. Hoge concentraties PCB in de bodem (10.000 mg Aroclor

1254/ kg bod em ) blijken  d e m icrobiële activiteit en  d e resp iratie te ond erd ru kken

(Pal et al., 1980; Wilke & Bräu tigam , 1991, 1992). Bij lage concen traties w ord t d e

afbraak van PCB meegenomen in de algemene koolstofcyclus. In de meeste gevallen

leid t d e d ech lorering van  cop lanaire en  mono-ortho PCB tot producten d ie geen

d ioxine-achtige toxiciteit bezitten, m ind er bioaccum uleren zijn  en gem akkelijker te

mineraliseren zijn door aërobe micro-organismen dan de uitgangsverbindingen

(Beu rskens, 1995). Bacter iegeslach ten  w aarvan  bekend  is d at ze aan de afbraak

bijdragen zijn onder andere Pseudomonas, Alcaligen es, Acinetobacter  en Ar throbac-

t er  (Boyle et al., 1992). H oe m eer chlooratom en d e bifenylring bevat, hoe trager d e

afbraak van  d e betreffend e PCB zal zijn , vanw ege d e gebrekkige cap aciteit van  d e

meeste organismen in het d ehalogeneren van verbind ingen. Voor Aroclor-mengsels

beteken t  d at , d at  er  in  d e bodem een scheid ing p laatsvind t, w aarbij de minder

gechloreerde verbind ingen het eerst verdwijnen en de sterk gechloreerde gedurende

langere tijd  persisteren. Recentelijk verontreinigd e bod em s bezitten  m ind er poten-

tieel voor d e afbraak van PCB, d an bod ems d ie reed s lange tijd  belast zijn  met PCB-

verontreiniging. Aspecten van sorp tie kunnen er echter toe leiden dat de voor micro-

organismen beschikbare fractie bij oudere verontreinigingen laag is, zodat d it poten-

tieel pas tot zijn  recht komt bij een herhaald e contaminatie.

Voor biod egrad atie van PCB is het nood zakelijk d at d e stoffen voor m icro-organis-

m en  besch ikbaar zijn . In  veel gevallen  is verrew eg het grootste d eel van  d e in  d e

bodem aanwezige PCB aan de bodem geadsorbeerd . Bij biorem ed iatie word t

getracht de PCB weer in oplossing te brengen. H iertoe wordt gezocht naar

(biologische) emulgerende stoffen, u itgescheiden door sp ecifieke bacteriesoorten

(Fiebig et  al., 1997). Resu ltaten  tonen  d at het toevoegen  van (bio)emulgators de

biodegradatie bevordert van PCB d ie minder dan 5 chlooratomen bevatten. PCB met

meer dan 5 chlooratomen zijn onder aërobe omstand igheden nauwelijks afbreekbaar
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(ibid .). Ond er anaërobe omstand igheden w orden met name de sterker gechloreerde

verbind ingen afgebroken. Een onderzoek aan met Aroclor 1260 verontreinigd  rivier-

sed im ent toond e aan  d at - ond er red u ctieve om stand ighed en  - hexa- en  hep ta-CB

voor 90-98% w erd en  afgebroken , w aarbij een  toenam e van  tr i- en  tetra-CB p laats-

vond  (Boyle et al., 1992). Tied je et al. (1993) stellen  d at er m ogelijkhed en zijn  voor

biodegradatie van PCB-mengsels door een koppeling van aërobe en anaërobe proces-

sen . Daarbij p laatsen  zij ech ter w el d e kanttekening d at in  veel gevallen  d e biobe-

schikbaarheid  van de PCB moet worden vergroot.

De biobeschikbaarheid  van PCB is ook relevant voor planten (fyto-

beschikbaarheid ). De beschikbare informatie over de opname van PCB door p lanten

is bep erk t  (Pa l et  a l., 1980; Strek  & Weber , 1982; Qu ip in g  Ye et  a l., 1991). H et

betreft in  d e m eeste gevallen  experim enteel ond erzoek over een korte term ijn . Met

andere woorden, er werd  geen rekening gehouden met eventuele verouderingseffecten

van  PCB in  d e bod em . De resu ltaten  tonen aan d at laaggechloreerd e PCB beter

worden opgenomen dan hooggechloreerde. Analyse van specifieke isomeren in veld -

gerst (Hordeum vulgare) en tomaat (Lycopersicon esculentum) toonde een omgekeerd

evenred ige relatie tu ssen het aantal chlooratomen van d e specifieke isomeren en d e

PCB-concen tratie in  het p lan tenm ater iaal (Qu ip ing Ye et  a l., 1991). De theoreti-

sche m ogelijkheid  d at d e lage interne gehalten  van hooggechloreerde PCB h et

gevolg zijn  van snelle afbraak in  d e p lant, leid end  tot een relatief hogere concentra-

tie laaggechloreerd e congeneren, is weerlegd  door onderzoek van Wilken  et a l .

(1995). In  celcu ltu ren van een relatief groot aantal p lantensoorten bleken d e laagge-

chloreerde congeneren ju ist beter afbreekbaar.

Over d e w ijze w aarop  PCB in  d e p lan t terech t kom en of kan  w ord en  op genom en,

bestaan tegenstrijd ige oord elen, m aar d at er verschillen  zijn  tu ssen d e p lanten lijkt

aannemelijk. Peen (Daucus carota) is veelvu ld ig ond erzocht, gezien  het feit d at van

d eze soort reed s bekend  w as d at zij organochloor-p esticid en accu m u leerd e (Pal et

al., 1980). Peen  blijkt  ind erd aad  PCB op  te nem en , m aar  in  zo geringe mate d a t

nauw elijks van bioaccumulatie gesp roken kan w ord en. De PCB worden voor 97%

teruggevonden in de schil van de wortel en verder niet of nauwelijks getransloceerd

(ibid .). Webber et al. (1994) ond erzoch ten  in  1990 d e op nam e van  PCB d oor m aïs

(Z ea mays), kool (Br assica oler acea capit at a) en  p een  (Daucus carota) op  bodems

w aarop  in  1987 vervu ild  slib w as op gebracht. De gevond en  lage BCFs w ijzen  ook

h ier  op geringe PCB-opname door de verschillend e gewassen. Resu ltaten van

Quiping Ye et al. (1991) tonen aan dat ook tomaat en veldgerst geen opname en trans-

locatie van  PCB kennen . De red en  d at zij w el PCB in  bovengrond se p lan tend elen
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Tabel 4.3. Fytotoxiciteitsgegevens van PCB.

SUBSYSTEEM

FLORA (soort)
effectp aram eter bodem-

geh alte
(mg/ kg)

aard  van  het
onderzoek

bron
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Glycine max

idem
idem
idem

idem
idem
idem
idem

idem
idem
idem
idem

Festuca arundinacea

Beta vu lgar is

idem
idem
idem

Glycine max
idem

Amaranthus ret roflexus
idem
idem
idem
idem
idem

Daucus carota

Glycine max

idem
idem

NOEC

EC21
(wateropname)

EC45
(wateropname)

EC52
(wateropname)

NOEC
EC9 (planthoogte)

EC23 (planthoogte)

EC15 (planthoogte)

NOEC
EC11 (FW spruit)

EC27 (FW spruit)

EC22 (FW spruit)

EC16 (FW spruit)

EC100 (planthoogte)

EC100 (FW spruit)

EC52
(wateropname)

EC95
(wateropname)

EC22
(wateropname)

EC47
(wateropname)

EC54 (planthoogte)

EC100 (planthoogte)

EC53 (FW spruit)

EC100 (FW spruit)

EC52
(wateropname)

EC96
(wateropname)

NOEC

NOEC (groei)

idem
idem

1

10
100
1000

1
10
100
1000

1
10
100
1000

1000

1000

1000
100
1000

100
1000

100
1000
100
1000
100
1000

0,5

2,08-3,69

idem
idem

potexp. met Aroclor
1254, pH 4,7, OM 1%,
klei 5%, leem  6%
idem
idem
idem

idem
idem
idem
idem

idem
idem
idem
idem

idem

kunstbodem
Aroclor 1254
idem
idem
idem

idem
idem

idem
idem
idem
idem
idem
idem

Aroclor 1254 in zure
bodem

tri-CB in potexp . met
pH 6,7, OM 5,2%,
zand  67,3%, leem
22,2% en klei 15,3%
id em voor tetra-CB
idem voor penta-CB

Weber &
Mrozek, 1979

idem
idem
idem

idem
idem
idem
idem

idem
idem
idem
idem

idem

Strek et  al,
1983
idem
idem
idem

idem
idem

idem
idem
idem
idem
idem
idem

in Pal et  al.,
1980

Fries &
Marrow,
1981

idem
idem
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vonden, schreven zij toe aan opname van vervluchtigd  PCB (ibid .). Dit invangen  van

vluchtige contaminanten  w erd  ook voor and ere p lantensoorten door onder andere

Fries en Marrow (1981) aangetoond. Andere onderzoeken wijzen wel op opname uit de

bodem en translocatie van PCB naar bovengrondse p lantend elen, zij het (zeer)

beperkt (Weber en Mrozek, 1979; Sawhney en Hankin, 1984).

4.2.2 Gebruiksspecifieke minimale bodemkwaliteitseisen: een  evaluatie

In het Nederlandse bodembeschermingsbeleid  geld t een ∑PCB-gehalte van  1 m g p er

kg bodem als interventiewaarde (VROM, 1995). De TCB (1993) heeft voor wonen met

siertuin en wonen zonder tuin voorbeeldberekeningen uitgevoerd  teneinde gedifferen-

tieerd e toetsingsw aard en  voor tr ich loorbifenylen  (tr i-CB) en  hexachloorbifenylen

(hexa-CB) te verkrijgen. Het resu ltaat betrof voor tri-CB 53 en 88 mg/ kg, voor hexa-

CB respectievelijk 55 en > 10.000 mg/ kg (ibid .). In  Du itsland  is, ten aanzien van het

∑PCB-gehalte, een gebru iksspecifieke d ifferen tiatie van 'soil screening levels '

voorgesteld , waarbij onderscheid  is gemaakt tussen kinderspeelterreinen (2 mg/ kg),

woongebieden (4 mg/ kg), parken en recreatieterreinen (10 mg/ kg) en industriële en

commerciële centra (200 mg/ kg) (CARACAS, 1997). Beid e d ifferentiaties zijn echter

n iet op  ecologische in form atie gebaseerd . Vanu it d e ecologie is het de vraag in

hoeverre versoepeling van saneringsnormen en d ifferentiatie van bod emkw aliteits-

eisen voor bodemgebruikscategorieën mogelijk is.

Om te komen tot generieke grensw aard en heeft men in  Zw ed en humaantoxicologi-

sche w aard en m et ecotoxicologische w aard en vergeleken (Sw ed ish  Environm ental

Protection Agency, 1996). Voor het ∑PCB-gehalte blijken  d e bod em kw aliteitseisen

vanu it d e humane blootstelling strenger d an ecologische eisen. In d e categorie 'land

w ith sensitive u se' (bijvoorbeeld  een moestu in) zijn  d e w aard en respectievelijk 0,02

en 35 mg/ kg. De kritische blootstellingsroute voor de mens betreft hier de consumptie

van  gew assen  (ibid .). In  d e categor ie 'land  w ith  less sensit ive use' (bijvoorbeeld

wegbermen) zijn de kritische routes zowel dermaal contact met de bodem als ingestie

van  bod em d eeltjes. De ecotoxicologische w aard e is h ier  10 m aal zo hoog als de

humaantoxicologische w aard e (respectievelijk 70 en 7 mg/ kg) (ibid .). In  het ond er-

havige ond erzoek is gezocht naar relevante ecotoxicologische inform atie van  PCB

met betrekking tot de vastgesteld e gebru iksspecifieke randvoorwaarden vanu it

flora, bod em fau na en  m icrobiële p rocessen. Deze inform atie su ggereert ind erd aad

d at d e ecologie voor w at betreft PCB niet al te strenge eisen aan d e bod emkw aliteit

stelt .
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Zoals in  d e vorige su bp aragraaf is benad ru kt, verloop t d e op nam e van  PCB d oor

p lanten  w einig efficiënt. Gezien  d e gegevens betreffend e fytotoxiciteit d ie in  tabel

4.3. zijn gepresenteerd  is blijkt dat pas bij circa 100 mg Aroclor 1254 per kg bodem (d it

betreft d erhalve 'recent' verontrein igd  su bstraat) ongew enste fytotoxische effecten

bij de gevoeligste p lantensoorten zijn te verwachten. Echter, bij oude verontreiniging

met mengsels als Aroclor zijn naar verwachting ju ist d ie PCB welke nog het best door

planten kunnen worden opgenomen aan d issipatieprocessen onderhevig geweest. Een

∑PCB-gehalte van meer dan 1000 mg/ kg bij verontreinigingssituaties van voor 1987

hoeft d aarom  zelfs niet nood zakelijkerw ijs te leid en tot effecten ten aanzien van d e

p lantengroei.

Tabel 4.4.  Ecotoxiciteitsgegevens van PCB met betrekking tot regenwormen en
geselecteerde microbiële sleu telprocessen.

SUBSYSTEM EN

BO D EM FAUN A &
M ICRO FLO RA

effect-
p ara-
meter

bodem-
geh alte
(mg/ kg)

aard  van het onderzoek bron

regenworm LC50 387 Aroclor 1254 in Lokhorst, 1997

bod emresp iratie
(toevoeging glucose)
idem

bod emresp iratie
(toevoeging glucose)
idem
idem

bod emresp iratie
(zonder substraat-
toevoeging)
idem
idem
idem
idem
idem

bod emresp iratie
(zonder substraat-
toevoeging)

LOEC

LOEC

LOEC

LOEC
NOEC

EC20

EC10
EC30
EC15
EC10
LOEC

NOEC

50

100

1

1
10

1

100
10
1
10
100

50

lab.exp. met Aroclor 1242
in bruinaarde,podzolgrond
idem voor Aroclor 1260

lab.exp . met 2,3-d iCB in
bruinaarde en podzolgrond
idem voor 2,4-d iCB
id em voor 2,4,5-triCB

lab.exp . met 2,3-d iCB in
bruinaarde en podzolgrond

idem
id em voor 2,4'-d iCB
idem voor 2,4'-d iCD
idem voor 2,4'-d iCD
id em voor 2,4,5-triCB

lab.exp . m et 3,3',4,4'-
tetraCB in bru inaarde en
podzolgrond

Wilke & Bräu tigam ,
1992
idem

Wilke & Bräu tigam ,
1991
idem
idem

Wilke & Bräu tigam ,
1992

idem
idem
idem
idem
idem

Wilke & Bräu tigam ,
1991

H oew el effecten van PCB op  nitrificatie en  sym biotische stikstoffixatie m et Rhizo-

bium is aangetoond , zijn hierbij geen effectconcentraties bepaald . In de literatuur zijn

ech ter  w el enkele gegevens betreffend e d e effecten  van  PCB ten aanzien van de

bod emresp iratie (met en zond er substraattoevoeging) beschikbaar. Voor regenw or-

men is slechts één LC50 voorhand en . De w aard en  in  tabel 4.4. su ggereren  d at het

behoud  van de life support functies in de bodem pas bij een (recente) ∑PCB-veront-
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reiniging van meer dan 100 mg/ kg gevaar lopen. Dit komt derhalve overeen met de

hierboven gestelde effectgrens voor het subsysteem flora.

Een extra aspect w aarmee in het geval van PCB rekening gehouden d ient te w orden

is het gevaar van  d oorvergiftiging, gezien  d e hoge lip ofiliteit en  het feit d at fau na

over  h et  a lgem een  n iet  in  staa t  is tot  m etabolisa t ie van PCB. Dit gevaar is in

aqu atische voed selketens veel groter dan in terrestrische (Brem le et  a l . , 1997),

hoew el ook de risico's voor terrestrische toppredatoren en vogels evid ent zijn

(Tenner et  a l . , 1997; Davis et  a l . , 1981). In modelmatige calcu laties betreffende

doorvergiftiging in terrestrische systemen, spelen regenwormen veela l een

dominante rol (onder andere Jongbloed et  al . , 1996), vanw ege het feit d at regenw or-

men voor veel bovengrond se fauna een aanzienlijk d eel van het d ieet beslaan en in

staat  zijn tot bioaccumulatie van verschillend e contaminanten. Consumptie van

regenwormen is daardoor een belangrijke blootstellingsroute voor zoogdieren en

vogels. Uit ond erzoek van  Fitzp atrick et  a l .  (1992) blijkt  d at bioaccu m u latie van

PCB bij Eisen ia foet ida en Lumbricus terrestris kan  leid en  tot hoge in terne gehalten .

Voor verschillend e PCB-congeneren schatten Belfroid  et  a l . (1995) BCFs onder

veldomstandigheden bij regenwormen op circa 0,3.

Wat betekent het bovenstaand e bij d oorvertaling naar m inim ale bod em kw aliteits-

eisen  voor d e bod em gebru ikscategorieën? In  d e eerste p laats is d u id elijk d at voor

PCB vanuit ecologisch perspectief een versoepeling van saneringsnormen ten

op zichte van d e in terventiew aard e accep tabel is. Bij gehalten  ond er d e 100 m g/ kg

zal geen belem m ering ten  aanzien van het bod em gebru ik op tred en, als gevolg van

verstoring van  p lan tengroei of life su p p ort fu ncties. Bij een  d ergelijk gehalte kan

d oorvergiftiging niet w ord en u itgesloten. Echter, d e in  het bu itenland  gehanteerd e

gebru iksspecifieke w aard en, d ie u itgaan van blootstelling van d e m ens, zijn  veelal

strenger dan deze 100 mg/ kg. Ons inziens biedt een humaantoxicologisch goed onder-

bou w d e d ifferentiatie van bod em kw aliteitseisen  vold oend e bescherm ing voor alle

ecologische waarden (dus ook bovengrondse fauna) in tuinen & volkstuinen en

op enbaar groen  & recreatie. In  d e categorie berm en & reststroken  is d it niet per

d efinitie het geval, gelet op  d e 'soil screening level' van 200 mg/ kg voor ind ustriële

en  com m erciële cen tra in  Du itsland  (CARACAS, 1997). Wij stellen  voor om voor

bermen & reststroken een maximaal ∑PCB-gehalte te kiezen, d at bij voorkeu r verge-

lijkbaar is met d ie voor openbaar groen & recreatie, maar in ieder geval niet hoger is

dan 100 mg/ kg.
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Voor coplanaire PCB en mono-ortho-derivaten is het mogelijk minimum bodemkwa-

liteitseisen  op  te stellen  vanu it TEFs ten  op zich te van  2,3,7,8-TCDD. H et is aan  te

raden te komen tot een totaaleis voor PCDD, PCDF, cop lanaire PCB en mono-ortho-

d erivaten, in  verband  met combinatie-toxiciteit. Tabel 4.5 geeft d e TEF-w aard en ten

opzichte van 2,3,7,8-TCDD (TEF=1) voor de relevante PCB.

Tab el 4.5. TEF-w aard en  van  relevan te PCB-congeneren ten opzichte van 2,3,7,8-
TCDD (naar Beurskens, 1995).

PCB-congeneer structuur typ e TEF
77
105
114
118
123
126
156
157
167
169
189

3,4,3',4'
2,3,4,3',4'
2,3,4,5,4'
2,4,5,3',4'
3,4,5,2',4'
3,4,5,3',4'
2,3,4,5,3',4'
2,3,4,3',4',5'
2,4,5,3',4',5'
3,4,5,3',4',5'
2,3,4,5,3',4',5'

non-ortho
mono-ortho
mono-ortho
mono-ortho
mono-ortho
non-ortho
mono-ortho
mono-ortho
mono-ortho
non-ortho
mono-ortho

0,01
0,001
0,001
0,001
0,001
0,1
0,001
0,001
0,001
0,05
0,001
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5 BESTRIJDINGSMIDDELEN

Diverse bestrijd ingsmid d elen zijn  persistent in  d e bod em en kunnen ruime tijd  na

toed iening nog ecotoxicologische effecten en d aarmee mogelijke beperkingen voor

bepaald e bod emgebru iksfuncties tew eegbrengen. Dit ond erzoek gaat in op enkele

stofgroepen van 'oud e' pesticid en (aand achtsstoffen), d ie relevant zijn  voor veront-

reinigingen van voor 1987. Dit betreft enerzijds hooggechloreerde organische gewas-

beschermingsmiddelen, te weten: pentachloorfenol, ∑DDT (DDT en metabolieten) en

enkele cyclodiënen ('d rins': ald rin  en  d iëld rin), and erzijd s een  tw eetal carbamaten ,

carbaryl en carbofu ran. Per stofgroep  w ord t telkens eerst ingegaan op  het ged rag in

de bodem. H ierna volgt een evalu atie van mogelijkheden om te komen tot

(gebru iksspecifieke) m inimale bod emkw aliteitseisen.

5.1 PENTACHLOORFENOL

Pentachloorfenol (PCP) is een hooggechloreerd e m onoarom atische verbind ing (zie

figu u r 5.1.). Chloorfenolen  staan  algem een bekend  om  hu n giftigheid  voor m icro-

organism en, w aarbij d e toxiciteit toeneem t m et het aantal ch looratom en (Miller &

H erman, 1997). PCP kent een zeer bred e toxische w erking en is d aarom ond er meer

gebru ikt als fu ngicid e, insecticid e, bactericid e, herbicid e en  algicid e (Ferro et  a l . ,

1994; McAllister et  al., 1996). Het gebru ik van PCP voor biocide-doeleinden is reeds

in de meeste landen verboden (McAllister  et  a l . , 1996). PCP is in N ed erland

verscheid ene malen aangew ezen als boosd oener van massale vissterfte (Van Rijn et

a l . , 1995). Een veelvoorkomende toepassing van PCP is als houtverduurzamingsmid-

d el (ter voorkoming van schimmelaangroei) (Donald son & Miller, 1997). Ind ustrieel

vervaard igd e PCP bevat circa 85-90% p entachloorfenol, alsm ed e verbind ingen als

TCDD, PCDD, OCDD, TCDF, PCDF, OCDF en  hexach loorbenzeen  (McAllister  et

a l . , 1996).

Cl

OH

ClCl

Cl

Cl

Figuur 5.1. De structuurformule van pentachloorfenol.
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5.1.1 Gedrag in de bodem: inactivering, omzetting en verdwijning

Aspecten van sorpt ie en dissipa t ie

Gezien  het feit  d at PCP toxisch  is voor  d e m eeste organ ism en , is inzich t in h e t

gedrag van PCP in de bodem belangrijk voor het inschatten van risico's, bijvoorbeeld

d e ecotoxicologische effecten van aan d e bod em  gebond en PCP voor d e m icroflora

(Scheunert et  a l . , 1995). N a toevoeging van  PCP aan  de bodem vindt d issip atie

vooral p laats door abiotische processen zoals vervluchtiging en fotochemische

decompositie, en biotische processen als microbiële afbraak en opname door p lanten

en bodemfauna (Donaldson & Miller, 1997; McAllister et  al., 1996).

Sorp tie heeft een belangrijke rol ten aanzien van d e biobeschikbaarheid  van PCP en

d aarm ee d e snelheid  en  relatieve im p ortan tie van  d e versch illend e d issip atierou -

tes. Ad sorp tie aan d e organische bod emfractie is bijvoorbeeld  zeer relevant voor d e

beschikbaarheid  van  PCP voor aërobe PCP-m ineraliserend e bacteriën  (McAllister

et  al . , 1996). H et is bekend  d at een  fractie van  45-90% van  aan  d e bod em  toege-

voegde chloorfenol als gebonden residu  kan achterblijven (Verstraete & Devliegher,

1996). In  een  stu d ie van  Kenned y & Pham  (geciteerd  in  Verstraete & Devliegher,

1996) m et anaëroob zu iveringsslib vond  op p ervlakkige ad sorp tie van  440-770 mg

PCP/ kg d roge bod em m atrix p laats. Ad sorp tie van  PCP w ord t in  belangrijke m ate

bepaald  door de  pH van de bodem; maximale sorp tie treed t op  in sterk zure bodems,

terw ijl in  neu trale bod em s sorp tie veel m ind er om vangrijk is (Donald son & Miller,

1997). In  tegenstelling tot d e h iervoor behand eld e verbind ingen  is PCP geen  non-

ionische, maar een licht zure verbinding en  heeft een  p Kz (negatieve logaritm e van

de zuurconstante) van 4,8 (Ferro et  a l . , 1994; Donaldson & Miller , 1997). De

op losbaarheid  en, gerelateerd  d aaraan, d e mate van u itspoeling van PCP neemt toe

met de pH. Bij pH = 5 is de wateroplosbaarheid  (bij 20°C) 14 tot 19 mg/ l, bij pH = 8 is

d eze vele m alen  groter, nam elijk 8.000 m g/ l (Donald son & Miller, 1997). N aast d e

pH is ook het organ isch  stofgehalte en de bodemstructuur relevant voor het sorp tie-

en uitspoelingsgedrag van PCP (ibid .). Uitspoeling is in de meeste bodems een

relatief w ein ig belangrijke d issip atierou te voor  PCP, hoew el ver ticaal transport

naar grondwatersystemen niet kan worden u itgesloten. Kitunen et  a l .  (geciteerd  in

McAllister et  al . , 1996) ond erzochten d e persistentie van ind u strieel vervaard igd e

PCP in bodems bij vier houtverduurzamingsbedrijven, welke reeds 3-40 jaar operatief

waren. Alle onderzochte bodems waren sterk verontreinigd  met chloorfenolen,

w aarbij bleek d at PCP en  zu u rd ere ch loorfenolen  m ind er verticale m igratie in  d e

bodem vertoonden dan neutrale chloorfenolen.
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Een andere vorm van abiotische d issip atie, fotochemische decompositie, is een

relatief snel en belangrijk p roces voor PCP in d e bod em. Dit p roces vind t p laats via

verschillend e afbraakrou tes in  d e bovenste bod em laag (Donald son & Miller, 1997).

H ebert & Miller  (geciteerd  in  Donald son  & Miller , 1997) m aten  lich tp enetratie in

de bodem tot een d iep te van circa 0,5 mm. Dit is derhalve het bodemgedeelte waarin

PCP aan fotolyse ond erhevig is. De significantie van fotolyse als d issip atierou te is

groter naarm ate m eer op w aarts transport van PCP naar de bovenste bodemlaag

op treed t. Een hoog grondwaterniveau (leid end  tot bijna-verzad igd e condities en

hoge evap oratieve flu xen) beteken t d an  ook een  aanzien lijke fotod egrad atie van

PCP en tegelijkertijd  een minimale (milieuhygiënisch gezien ongew enste) vervluch-

tiging (Donald son & Miller, 1997).

Biodegra da t ie en mobilit eit  in de rhizosfeer

Een eerste barrière d ie moet worden overwonnen voor biodegradatie van PCP betreft

de toxiciteit van PCP voor micro-organismen. Als gevolg van  in itiële toxiciteit is bij

hoge concentraties vaak een vertragingseffect (lag fase) in  d e biod egrad atie w aar te

nemen (McAllister et  a l . , 1996). Watanabe (geciteerd  in  McAllister  et  a l . , 1996)

toonden bijvoorbeeld  aan dat PCP-degraderende micro-organismen bij een concentra-

tie van 40 mg/ l in de bodem de eerste vier weken niet in staat waren tot biodegrada-

tie. Reed s bij 10 m g/ l w as sp rake van een inhibitie-effect (ibid .). N aast d e stofcon-

centratie zijn de pH, vocht-, zuurstof- en nu triëntenbeschikbaarheid  en h et

organisch stofgehalte van belang voor de microbiële afbraak van PCP.

Voor inzicht in de zelfreiniging van PCP-gecontamineerde bodems zijn stud ies naar

aërobe biodegradatie door gemengde microbiële cu ltures (gecombineerde inspannin-

gen van verschillende consortia) relevanter dan degradatie door specifieke stammen

(McAllister  et  al., 1996), gezien het feit d at in  natuu rlijke bod emsystemen verschil-

lende soorten micro-organismen onderdeel kunnen u itmaken van biodegradatierou-

tes. Ook d e anaërobe afbraak van PCP is van belang voor PCP-verontreinigingen in

d e bod em, maar hierover is veel m ind er bekend . Wel is d u id elijk d at biod egrad atie

onder zuurstofarme condities trager verloop t. Daarom wordt in biorem ed ia-

tie/ land farm ing vaak aëratie toegepast. Aërobe m icro-organism en d ie in  staat zijn

tot biod egrad atie (m ineralisatie, dechlorering) van PCP, zijn in versch illend e

m ilieu s aangetroffen, m aar n iet op  alle PCP-gecontam ineerd e locaties (ibid .). Toch

w ord t er algemeen vanu it gegaan d at acclim atisatie van microbiële levensgemeen-

schappen een belangrijke rol speelt in PCP-biod egrad atie. Volgens Watan abe

(geciteerd  in McAllister et  a l . , 1996) vertonen eerder met PCP-behand eld e

(geacclim atiseerd e) bod em system en m eer m icrobiële groei bij toevoeging van PCP



Bestrijd ingsmiddelen

68

d an  n iet-geacclim atiseerd e system en. Ook com etabolische transform atie van  PCP

(bijvoorbeeld  als gevolg van eerd ere verontrein igingen m et andere chloorfenolen,

PCB of PCDD/ F) kan als acclim atiseringseffect worden opgevat. Bij de aërobe

afbraak zijn zowel bacteriën (bijvoorbeeld  soorten u it de geslachten Flavobact er ium,

Rhodococcus, Ar throbact er  en Pseudomonas) als schimmels (met name w itrot-

basid iomyceten) w erkzaam (McAllister et  al . , 1996). In  sommige situaties transfor-

meren w itrot-basid iomyceten PCP echter tot n iet-extraheerbare producten door

mid d el van polymerisatie met humuszuren met onbekende gevolgen voor de biobe-

schikbaarheid  of ecotoxicologische relevantie (Pfend er et  al . , 1997), of d egrad eren

zij PCP tot zeer toxische, p ersisten te verbind ingen  (McAllister  et  a l . , 1996). H et

voordeel van afbraak door bacteriën is dat zij PCP voor een veel groter deel compleet

mineraliseren dan fungi (Pfender et  al., 1997). Ook d e in term ed iairen  van bacteriële

afbraak zijn  veelal m ind er toxisch d an d ie van schim m elafbraak. In  een stu d ie van

Ruckdeschel et  a l .  (geciteerd  in  Miller  & H erm an , 1997) w erd  de toxiciteit  van

biod egrad atie-m etabolieten  van  PCP getest op  een  groot aan tal bacteriestam m en,

waaronder gechloreerde fenolen, gechloreerde anisolen en gechloreerde hydroquino-

nen . H et algem ene beeld  w as d at d e m etabolieten  m ind er toxisch  w aren  d an  PCP

(ibid .). H et voord eel van  afbraak van  PCP d oor w itrot-sch im m els is d at zij zow el

PCP als lignine en hem icellu lose, d ie samen ligno-cellu lose complexen vormen,

kunnen afbreken en daarmee in plantenresten geaccumuleerde PCP. Hiertoe scheiden

d e sch im m els extracellu laire enzym en  u it ten  behoeve van  d e in itiële oxid atieve

d ep olym erisatie (McAllister  et  a l . , 1996). De afbraak van lignine-cellu lose

complexen speelt een belangrijke rol in de recycling van fotosynthetisch vastgelegde

koolstof (ibid .).

Een studie van Ferro et  al. (1994) toond e een d u id elijke invloed  van p lantengroei op

d e biod egrad atie van  [
14

C]PCP (enhanced  rhizosphere biod egrad ation) aan. De

totale tijd speriode van het experiment bed roeg 155 dagen, waarbij aan het begin 100

mg [
14

C]PCP/ kg bodem werd  toegevoegd . Na aanplant van de grassoort Agropyron

deser torum w erd  een  in itiële langzam e fase van  m ineralisatie van  circa 20 d agen ,

w aarsch ijn lijk het gevolg van  d e totstand kom ing van  het w ortelstelsel, gevolgd

d oor een  relatief snelle fase (ibid .). In  d e onbegroeid e situ atie vond  m ineralisatie

d aarentegen p laats m et een vrijw el constante, lage snelheid . N a 155 d agen w as het

[
14

C]PCP-gehalte in  d e begroeid e situatie veel lager d an in  d e onbegroeid e: respec-

t ievelijk  30,7±5,9% en  74,3±14,1% van  h et  in it iële geh alte. Door  m id d el van  d it

experiment kon echter niet met zekerheid  w ord en vastgesteld  of d it het gevolg w as

van verhoogd e microbiële afbraak of van fytod egrad atie (opname en transformatie

in  d e p lant) (ibid .).
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Uit het voorgaande blijkt dat p lanten kunnen bijd ragen aan de verwijdering van PCP

uit het bod emmilieu . Ferro et  a l .  (ib id .) stellen  d at  effect ieve biorem ed ia t ie van

PCP-gecontamineerde bodems in tw ee stappen verloop t: fytoremed iatie (al dan niet

bu iten  d e p lan t), gevolgd  d oor verd ere biorem ed iatie m et behu lp  van  sp ecialisti-

sche schimmels, w aard oor ook d e in  p lantenw eefsel geaccumuleerd e chloorfenolen

kunnen w ord en afgebroken. Daad w erkelijke p lantopname van PCP uit de bodem

hangt af van  een  groot aan tal factoren , w aarond er d e p H . De lich t zu re aard  van

PCP beïnvloed t namelijk d e fytobesch ikbaarheid . Bij neu trale of basische bod em -

condities is de dominante vorm van PCP een fenolaat an ion . H oew el d e fenolaat ook

een hyd rofobe verbind ing is (log Kow  = 3,3 bij p H  = 7,2), m et een  zekere affin iteit

voor organische stof, is d eze vorm bed u id end  meer beschikbaar voor p lantopname

dan de geprotoneerde, zu re vorm van  PCP (log  Kow  = 5,2), om d at  d eze z ich  veel

sterker aan  organische stof bind t (ibid .). Uiteraard  beïnvloed t ook d e concentratie

van  PCP in  d e bod em  d e fytobesch ikbaarheid . Bij lage gehalten  (± 10 m g PCP/ kg

bod em) is d eze beschikbaarheid  laag, vanw ege d e hoge microbiële afbraaksnelheid

(ibid .). Hogere gehalten van PCP leiden tot toxische effecten voor micro-organismen

in d e bod em, w aard oor meer PCP beschikbaar is voor d e p lant (ibid .). Waarnemin-

gen betreffend e d e opname en transformatie van PCP door planten zijn r ela t ief

schaars. Bellin  & O'Connor (geciteerd  in McAllister et  a l . , 1996) meldden een

geringe opname van PCP door onder meer Festuca sp., sp inazie en peen. In hun onder-

zoek w as d e microbiële afbraak hoog, w aard oor d eze als lim iterend e factor voor d e

opname door p lanten werd  gezien (ibid .). Weiss et  al. (geciteerd  in Ferro et  al., 1994)

rapporteerd en d at rijstp lanten, d ie ru im 7 maand en op  een bod em had d en gegroeid

met 172 mg [
14

C]PCP/ kg bod em, 12,9% van d e toegevoegd e rad ioactief gelabeld e C

hadden opgenomen. De in deze studie gemeten verdeling van 
14

C over w ortel (5,2%)

en sp ru it (7,7%) suggereren bovend ien translocatie van ondergrondse naar boven-

grond se p lantend elen . Bij d iverse and ere gewassen is eveneens opname van PCP

aangetoond (Ferro et  a l . , 1994). Veroudering beïnvloed t de plantopname en de

fytotoxiciteit van PCP. Ferro et  al. (ibid .) stellen d at d e b ioconcentratiefactor (BCF)

afneemt in de tijd , als gevolg van sorp tie en eventueel chemische binding

(sequ estratie).

N aast op nam e d oor p lanten  is op nam e d oor bod em fau na een relevante d issip atie-

rou te voor PCP. De m eeste d iersoorten kunnen PCP metaboliseren en elimineren,

waarbij minder toxische intermed iairen worden gevormd (McAllister et  al., 1996).
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5.1.2 Gebruiksspecifieke minimale bodemkwaliteitseisen: een  evaluatie

De in terven tiew aard e van  PCP bed raagt 5 m g/ kg (VROM, 1995). De TCB (1993)

heeft door middel van een voorbeeldberekening voor PCP bij 'wonen zonder tu in ' en

'w onen met siertu in ' gebru iksgerichte toetsingsw aard en van 24 mg/ kg verkregen.

Deze w aard e is afkom stig u it TCB (1992) en  betreft een  geom etr isch  gem id d eld e

NOEC voor microbiële p rocessen. De VNG is - op  grond  van humane blootstelling -

veel verd er gegaan voor w at betreft gebru iksspecifieke toetsingsw aard en voor PCP

(Moet, 1995). Afhankelijk van het organisch stofgehalte bed ragen deze (in mg/ kg):

'wonen met moestuin': 3,2 (O.M. 2%) tot 47,9 (O.M. 30%);
'wonen met tu in': 16 (O.M. 2%) tot 237 (O.M. 30%);
'wonen zonder tuin, verkeer,
maatschappelijk/ cu ltu reel w erk: 17.000;
'recreatie, groenvoorziening': 5600 (O.M. 2%) tot 6500 (O.M. 30%).

In  Zw ed en gaat m en er van uit d at in 'land  w ith  sensitive use' het m axim aal

toelaatbare PCP-gehalte in  d e bod em  w ord t begrensd  d oor d e hu m aantoxicologie

(gewasconsumptie). Deze w aard e is streng: 0,1 mg/ kg (ecotoxicologische grens-

waarde: 2,5 mg/ kg) (Swed ish Environmental Protection Agency, 1996). In de catego-

rie 'land  w ith  less sensitive u se' w ord t d e m in im ale bod em kw aliteit ju ist bep aald

door de ecotoxicologische grenswaarde: 5 mg/ kg (ten opzichte van 2800 mg/ kg vanuit

d e humaantoxicologie) (ibid .).

Het lijkt er dus op dat voor bepaalde typen bodemgebruik vanuit de ecologie aanvul-

lend e eisen  aan  d e bod em kw aliteit ku nnen w ord en  gesteld . Zoals reed s is gesteld

heeft PCP een brede ecotoxicologische werking (Wilson et  al . , 1997). Bij een 'norm a-

le' bod em pH  is d e biobeschikbaarheid  (en w aterop losbaarheid ) van PCP hoog, ook

bij 'veroud erd e' verontreiniging (er treed t voornam elijk oppervlakkige sorp tie op ).

Dit betekent d at laboratoriu m gegevens betreffend e PCP-toxiciteit goed  bru ikbaar

zijn om functiegerichte bodemkwaliteitseisen op  te stellen.

Tabel 5.1. toont de fytotoxiciteitsgegevens van PCP. H ieru it blijkt d at w aard en rond

d e interventiew aard e reed s relevante effecten bij een gevoelige p lantensoort als sla

(Lactuca sat iva) kunnen veroorzaken. Plantengroei blijkt nog mogelijk bij veel

hogere gehalten, voor verschillende grassen zelfs tot ru im boven de 100 mg/ kg (Ferro

et  al . , 1994). H et is ech ter  onw aarsch ijn lijk d at bij w aard en  d ie d e VN G han teert

voor bijvoorbeeld  groenvoorziening (5600-6500 mg/ kg), nog plantengroei mogelijk is.
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Tabel 5.1. Fytotoxiciteitsgegevens van PCP.

SUBSYSTEEM

FLORA (soort)
effect-

p aram eter
bodem-
geh alte
(mg/ kg)

aard  van  het
onderzoek

bron

Lactuca sat iva
idem
idem
idem

Glycine max
Spin acia oler acea

Br assica r apa
Aven a sat iva

EC50 (groei)

idem
idem
idem

EC50 (groei)

idem

EC50 (groei)

idem

7
8

2,7
3,2

10
10

10-20
10-20

O.M .1,4-1,8%, pH
7,5
idem
idem
idem

O.M. 2%
idem

O.M. 2,2%, pH 6,1
idem

Hulzebos et  al., 1993
idem
idem
idem

in Hulzebos et  al., '93
idem

in Hulzebos et  al., '93
idem

De microflora is als subsyteem gevoeliger d an d e flora. Dit blijkt ond er meer u it het

feit  d at w anneer  toxicologische inh ibitie van  d e m icrobiële afbraak op treed t, d e

opname van PCP door planten toeneemt. Bij gehalten tot 10 mg PCP/ kg bodem is ju ist

sp rake van  een  lage fytobesch ikbaarheid , vanw ege d e hoge m icrobiële a fbraak-

snelheid  (zie vorige su bp aragraaf). Voor  w at betreft n itrificatie is een tw eeta l

NOEC-w aard en voorhand en, w aarbij d u id elijk is d at bij w aard en rond  d e interven-

tiew aard e geen negatieve effecten  op tred en (zie tabel 5.2.). Bodemresp iratie blijkt

zond er substraattoevoeging relatief ongevoelig voor PCP-verontreiniging, maar bij

toevoeging van 14C-acetaat werken lage gehalten reeds remmend . Op grond  van een

evaluatie van gegevens betreffende de relatie tussen PCP in de bodem en microbiële

processen komen Van Beelen & Doelman (1997) tot een tweetal dangerous concentra-

tions (DC5 en DC50; verstoring van d e microbiële activiteit in  een percentage u itge-

drukt), te weten 0,4 en 10 mg/ kg. Een dergelijke benadering bied t aanknopingspunten

voor het stellen van grenswaarden of om te komen tot ged ifferentieerde bodemkwa-

liteitseisen .

Voor wat betreft regenwormen, is du idelijk dat zij minder gevoelig zijn voor PCP dan

flora en microbiële sleu telp rocessen (zie tabel 5.3.). Volgens Fitzgerald  et  al .  (1997)

speelt voor regenwormen de ingestie van PCP via bodemdeeltjes een te verwaarlozen

rol ten opzichte van ep id ermale opname. H et bepalen van letale interne gehalten in

regenwormen speelt een belangrijke rol in risicobeoordeling met betrekking tot PCP.

Door bioassays kan een goed e inschatting w ord en gemaakt van d e partitie van PCP

tussen regenworm, bodemoplossing en bodemdeeltjes, alsmede de toxiciteit. Tot een

gehalte in  d e bod em  van 1000 m g/ kg is het kritische lichaam sgehalte na 28 d agen

vrijw el constan t; p as bij hogere gehalten  (1800 mg/ kg) w ijkt deze significant a f
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(ibid .). Onderzoek van Lanno et  al .  (1997) toont aan dat een duur van 14 dagen voor

toxiciteitstoetsen m et PCP en regenw orm en onvold oend e is. Bij vergelijkingen van

acu te toxiciteitsd ata w ord en  ech ter  veelal LC50 w aard en na 14 d agen gehanteerd ,

terw ijl deze in langere experimenten (bijvoorbeeld  21 dagen) veel lager liggen

(ibid .). Dit  kom t d oord at  van af een  rela t ief laag bodemgehalte reeds kr it isch e

interne gehalten kunnen op treden, mits de blootstellingsduur voldoende is voor het

bereiken van d ie lichaam sgehalten  (Fitzgerald  et  al., 1997).

Tabel 5.2. Ecotoxiciteitsgegevens van PCP met betrekking tot de geselecteerde micro-
biële sleu telprocessen.

SUBSYSTEEM
MICROFLORA

(proces)

effect-
p aram eter

geh a lte
bodem

(mg/ kg)

aard  van  het
onderzoek

bron

n it r ifica t ie
idem

bod emresp iratie
(zonder toevoeging
van substraat)
idem

bod emresp iratie
(met toevoeging van
acetaa t )
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem

NOEC (28 d .)

idem

NOEC

NOEC

EC50

idem
EC10
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem

11,4
12,5

>1370

125

0,1-950

57-1207
19
12

176
6
15
14
50
0,1
1,4
0,3
11

O.M. 6%, pH 5,2
O.M. 3%, pH 5,2

O.M. 6%, pH 5,2

O.M. 3%, pH 5,2

in Lokhorst, 1997
idem

idem

idem

in Van Beelen &
Doelman, 1997

idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem

Doorvergiftiging via d e voed selketen  sp eelt ook bij PCP een  rol. In  een  stu d ie van

Romijn et  a l .  (geciteerd  in  Van  Wensem , 1997) zijn  MPCs (maximum permissible

concentrations) in de bodem berekend , vanuit het oogpunt van doorvergiftiging voor

vogels en zoogdieren. Deze betroffen voor PCP respectievelijk 16,5 en 3,72 mg/ kg.

Voor de bodemgebruikscategorie tuinen & volkstuinen is ons inziens een sanerings-

norm d ie lager ligt d an d e interventiew aard e nood zakelijk. Een globale ord egrootte

ind icatie voor d e m in im ale bod em kw aliteit is vanu it d e w ens tot een  ongestoord

verloop  van relevante microbiële p rocessen te stellen op  0,5 mg/kg . Wellich t  d ien t
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deze bodemkwaliteitseis aangescherpt als gewasconsumptie word t meegenomen (zie

Zw ed en); gezien  d e lage fytobesch ikbaarheid  en  p lan top nam e bij d ergelijke lage

PCP-gehalten  (zie d e vorige su bp aragraaf) is d it echter onw aarschijnlijk. In de

categorieën  bermen & reststroken en openbaar groen & recreatie kan gekozen worden

voor een gehalte van 10 mg/kg, mits een geringe kans op  doorvergiftiging acceptabel

word t geacht. Bij zure bodems kunnen deze bodemkwaliteitseisen eventueel worden

versoepeld , hoewel dan restricties aan het bodemgebru ik (geen bekalking) d ienen te

worden gesteld . Bovendien is de pH in een heterogene bodem geen constante factor.

Tabel 5.3.  Ecotoxiciteitsgegevens van PCP met betrekking tot de sleu telgroep
regenwormen.

SUBSYSTEEM

BODEMFAUNA  (soort)
effect-

p aram eter
bodem-
geh alte
(mg/ kg)

aard  van  het
onderzoek

bron

Eisen ia andrei
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
Eisen ia fet ida
idem
idem
idem

Eisen ia fet ida
Eisen ia fet ida an dr ei
idem
Lumbricus rubellus
idem

Lumbricus rubellus
idem
idem
idem

Eisen ia fet ida

Lumbricus terrestris
idem
idem

Eisen ia fet ida

LC50
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
NOLC
NOEC(re-

productie)

LC50

idem
idem
idem
idem

LC50
idem
idem
idem

LC50

LC50
idem
idem

LOLC

84
142
86
503
28,5
16
52
87
49,6
15,5
15,5
8,7

75,1
94
143
884
1094

1206
1013
362
4627

68,9± 31,8

113
93
<10

32

O.M. 3,7%, pH 4,8
O.M. 6,1%pH 5,6
O.M. 8,1%, pH 5,9
O.M. 15,6%, pH 3,6
O.M. 7,7%, pH 7
O.M. 1,7%, pH 7
O.M. 1,7, pH 4,1
O.M. 10%, pH 7
O.M. 10%, pH 6
O.M. 10%, pH 6
O.M. 10%, pH 6
O.M. 10%, pH 6

kunstgrond
idem
idem
idem
idem

O.M. 3,7%, pH 4,8
O.M. 6,1%, pH 5,6
O.M. 8,1%, pH 5,9
O.M. 15,6%, pH 3,6

kunstgrond, 34
laboratoria, 95%
betrouwb. interval

zandbodem, na 7 d.
idem, na 14 d .
idem, na 21 d .

kunstgrond

in Lokhorst, 1997
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem

Van Gestel & Ma'88
idem
idem
idem
idem

in Lokhorst, 1997
idem
idem
idem

Ed w ard s & Bater,
1992

Lanno et  al., 1997
idem
idem

Fitzgerald  et  al., 1997
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5.2. DDT EN  METABOLIETEN

De verbindingen DDD (2,2-bis(p -ch loorfenyl)-1,1-d ich loorethaan) en DDE (2,2-

bis(p -ch loorfenyl)-1,1-d ich loorethyleen) zijn metabolieten van DDT (2,2,-bis(p -

ch loorfenyl)-1,1,1,-tr ich loorethaan ; zie figu u r  5.2.), d at in  1939 werd  ontdekt en

toen als id eaal insecticid e w erd  beschou w d : zeer effectief, goed koop  te fabriceren ,

een lange levensduur en een breed  werkingsspectrum (Van Straalen & Verkleij, 1991;

Van Rijn et  al . , 1995). Ju ist d eze persistentie, en ook het sterke bioconcentreringsge-

d rag en d e nad elige effecten op  vogelpopu laties, hebben ertoe geleid  d at d e stof nu

verboden is in de meeste westerse landen (Bevenue, 1976).

C

H

C ClCl

Cl

ClCl

Figuur 5.2. De structuurformule van DDT.

5.2.1 Gedrag in de bodem: inactivering, omzetting en verdwijning

DDT is zeer lipofiel (log Kow  = 6,2). De wateroplosbaarheid  is 0,0031 mg/ l (Rozema

& Verhoef, 1997). DDT lekt niet weg u it de bodem, maar blijft in de bovenste organi-

sche bod emlagen aanw ezig (Yule, 1973; Martijn  et  a l ., 1993). De stof is zeer persis-

ten t. Na toed iening aan d e bod em vervluchtigt een d eel van d e DDT, w aarna verre-

w eg het grootste d eel vervalt tot DDE ond er natu u rlijke om stand ighed en . Onder

specifieke omstand ighed en als zuurstofloosheid  kan tevens DDD ontstaan (Spencer

et  a l ., 1996). Een  groot aan tal ond erzoekers heeft  het  verval van  DDT tot DDE

onderzocht (onder andere Voerman & Besemer, 1975; Cooke & Stringer, 1982;

Forsyth  et  a l ., 1983; Martijn  et  a l ., 1993). Dit p roces ver loop t traag: een  accu rate

schatting voor d e h alfw aard etijd  van  DDT bed raagt w aarsch ijn lijk  10 tot  15 jaar

(Cooke & Stringer, 1982). Ook lagere, variërend  van 1 tot 7 jaar (Cooke & Stringer,

1982.; Forsyth et  al., 1983) en  hogere schattingen zijn  ged aan, zoals d e halfw aard e-

tijd  van 20 jaar van Martijn  et  a l . (1993). In teressan t in  d it verband  is d at H itch  &

Day (1992) een verschil ontd ekten tu ssen bod em s d ie heel w einig toenam e vond en

van DDE na 100 dagen na toed iening van DDT en bodems w aarin tot 20 keer zoveel

DDE w erd  gemeten. Zij suggereerd en d at d e oorzaak hiervan zou  kunnen liggen in

verschillen  in m etaalgehalten  en vochttoestand  tussen de bodems. Dit word t

ondersteund  door onderzoek van Guenzi & Beard  (1976) d ie stellen dat een hoge pH
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en temperatuur, en d e aanw ezigheid  van zware metalen, ijzeroxides, sp ecifieke

mineralen en vocht, de omzetting van DDT naar DDE stimuleren.

De d issipatie van DDT verloop t b ifasisch : ju ist in  het eerste stad ium  na toed iening

van  d e stof aan  d e bod em  vind t snelle d issip atie (d oor m et nam e vervlu ch tiging)

p laats (Cooke & Stringer, 1982). DDT kan w ord en omgezet in  DDE, w at verd er niet

of nauw elijks w ord t afgebroken. Wel is DDE acht keer zo vlu ch tig als DDT. Lange

termijn onderzoek van Spencer et  a l . (1996) toond e d at d e concentraties van a l le

DDT-isomeren in de loop van de tijd  langzaam afnamen. Spencer et  a l . (ibid .) ond er-

zochten de invloed  van  p loegen  en overstromingen op  d e d issip a t ie van  DDT. H et

d ieper in de grond  p loegen van DDT leid t tot een grotere persistentie, waarschijnlijk

d oor vermind ering van d egrad atie en vervluchtiging aan het bod emoppervlak. H et

bevochtigen van de bodem blijkt de vervluchtiging van a lle DDT-isomeren te

bespoedigen (ibid .). Voorts toonden Spencer et  a l . (ibid .) aan d at concentraties

sterker afnamen nadat een bodem overstroomd was geweest. Zij schreven d it toe aan

d e om zetting van DDT naar DDD in  p laats van  DDE. Wat er vervolgens m et DDD

gebeu rt is n iet geheel bekend . Aangenom en w ord t d at het vervlu chtigt of word t

afgebroken tot DDA en andere beter afbreekbare metabolieten (ibid .).

Biodegra da t ie en mobilit eit  in de rhizosfeer

Weinig ond erzoek is verricht naar d e invloed  van m icro-organism en op  d e afbraak

van DDT in bodems in tegenstelling tot in water (Bevenue, 1976). Volgens Alexander

(geciteerd  in Bevenue, 1976) d ragen micro-organismen weinig bij aan de detoxificatie

van  DDT. Gu enzi & Beard  (1976) vond en  w el d at er  sprake was van microbiële

omzetting van DDT naar DDE, maar d at de chemische afbraak ruimschoots

domineerde. Ook Lichtenstein (geciteerd  in Bevenue, 1976) meldde een gedeeltelijke

bijd rage aan  DDT-afbraak. Voorts sp reekt H iltbold  (geciteerd  in  Forsyth  et  a l .,

1983) van een aanpassing van micro-organismen in de bodem aan het metaboliseren

van  DDE. On beken d  is h et  of h et  h ier  gaat  om  acclim atisatie of ad ap tatie. DDT

gebonden in ligno-cellu lose complexen kan worden afgebroken door w itrot-basid io-

m yceten (McAllister et  a l ., 1996). Aan de andere kant melden Ko & Lockwood

(geciteerd  in  Bevenu e, 1976) accu m u latie en  concentratie van  DDT in  m ycelia van

actinomyceten en fungi in de bodem.

De hoge lip ofiliteit  van  DDT leid t tot d e verw ach ting d at p lan ten  d e stof n iet of

nauw elijks opnemen. Derhalve richt ond erzoek zich met name op  d e ophop ing van

DDT in  w eefsel van  d ieren . Logischerw ijs zijn  p lanten  d ie groeien  in  een  w aterige

om geving, zoals rijst en  cranberries, gevoeliger voor DDT, aangezien  DDT grotere
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affin iteit heeft voor p lanten , d an  voor w ater (Bevenu e, 1976). In  het algem een kan

gesteld  w ord en  d at terrestr ische p lan ten  DDT in kleine hoeveelhed en opnemen,

maar dat de fractie in de p lant nooit d ie in de bodem overtreft (Voerman & Besemer,

1975; Bevenue, 1976).

In een zes jaar durende stud ie onderzochten Forsyth et  a l . (1983) d e p ersisten tie en

doorgifte van 
36

Cl-DDT in  d e bod em  en biota van een grasland  ecosysteem . Ged u-

rend e vijf op eenvolgend e jaren  w erd  het DDT-gehalte gem eten  van  p een  (Daucus

car ot a), duizendschoon (Achil lea millefoliu m), p astinaak (Past inaca sat iva),

beemdgras (Poa spec.), kropaar (D act ylis glomer at a) en  kw eek (Elymus repens). De

gehalten  in  d e p lantenw ortels bleven constant in  d e tijd  en  w aren relatief laag (1,6

mg/ kg). De onderzoekers concludeerden hieru it dat het biobeschikbare gehalte van

DDT in d e bod em voor w ortelopname constant w as, ond anks het feit d at het totaal-

gehalte in  d e bod em  afnam  (ibid .). Ook Verm a & Pillai (geciteerd  in  Van  Gestel,

1997) stellen  d at d e biobesch ikbaarheid  van  DDT vrijw el constan t is in  d e tijd  (in

d it geval voor regenwormen). Vanuit de structuur van DDT werd  ju ist een vergelijk-

bare invloed  van 'veroud ering' als bij bijvoorbeeld  PCB op  d e opnamecapaciteit van

organismen verwacht (mond . med . Govers, 1998). Op grond  van onderzoek is echter

geen reden aan te nemen dat 'oude' DDT-verontreiniging geringere ecotoxicologische

risico's met zich meebrengt dan u it laboratoriumtoetsen blijkt. In voornoemde stud ie

van Forsyth et  al. (1983) namen de gemiddelde gehalten in de bladeren toe in de tijd

bij een  afnam e van  het totaalgehalte in  d e bod em , w aarbij een  m axim u m  van  9,8

mg/ kg in de laatste twee jaren werd  gemeten. Dit leidde tot de conclusie dat er geen

translocatie van DDT van wortel naar bovengrondse p lantendelen p laatsv in d t,

m aar  d at p lan ten  (ger inge, w ein ig schad elijke hoeveelhed en) vervlu ch tigd  DDT

invangen. Dit sp eelt voor grassen  w aarschijn lijk een  grotere rol d an  voor kru id en:

het DDT-gehalte in bovengrondse p lantendelen was significant hoger in grassen dan

in kru id en. De gehalten in d e w ortels w aren echter vergelijkbaar (ibid .).

5.2.2 Gebruiksspecifieke minimale bodemkwaliteitseisen: een  evaluatie

Vanu it het oogp u nt van  hu m ane blootstelling lijkt voor DDT (en d erivaten) een

sterke versoepeling van saneringsnormen mogelijk. De door voorbeeldberekeningen

verkregen gebru iksgerichte toetsingswaarden uit TCB (1993) voor 'wonen met

siertu in ' en 'wonen zonder tu in ' (beide categorieën voor zowel DDT als DDE >10.000

mg/ kg) en de getalsw aard en van de VNG (Moet, 1995) onderstrepen d it. Deze

laatste waarden betreffen (in mg/ kg):
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'wonen met moestuin': -DDT: 7200
-DDE: 58 (O.M. 2%) tot 811 (O.M. 30%)

'wonen met tu in': -DDT: 11.000
-DDE: 7800

'wonen zonder tuin, verkeer,
m aatschappelijk/ cu ltu reel w erk': -DDT: 47.000

-DDE: 47.000
'recreatie, groenvoorziening': -DDT: 12.000

-DDE: 12.000

Dergelijke gebru ikssp ecifieke toetsingsw aard en  verschillen  sterk m et de hu id ige

in terventiew aard e, d ie 4 m g/ kg (DDT/ DDE/ DDD) bed raagt. In  Du itsland  zijn  d e

fu nctiegerich te 'soil screen ing levels' voor DDT ook m ind er streng d an  d e N ed er-

land se interventiew aard e, maar niet zo hoog als d e d oor VN G (Moet, 1995) en TCB

(1993) opgestelde waarden. Voor de gebruikscategorieën 'kind ersp eelp laatsen ',

'w oongebied en ' en 'park- en recreatiegebied en ' bed ragen d eze respectievelijk 40, 80

en 200 mg/ kg (CARACAS, 1997).

Tabel 5.4. Ecotoxiciteitsgegevens van DDT met betrekking tot p lantengroei (boven),
de sleutelgroep regenwormen (midden) en microbiële sleutelprocessen (onder).

SOORT/ PROCES effectp aram eter bodem-
geh alte
(mg/ kg)

aard  van  het
onderzoek

bron

Phaseolus aureus

idem
idem
idem
idem

EC8(DW vrucht)

EC65(DWvrucht)

EC22 (DW steel)

EC78 (DW steel)

EC92 (DW steel)

10

40
10
40
100

potexp. met zandige
lemige rivierbodem,
OM 0,53%, pH 7,8.
idem
idem
idem
idem

Pareek & Gaur (1970)

idem
idem
idem
idem

Lumbricus terrestris
Allolobophor a
caliginosa

NOEC

NOEC

64

5,6

lab.exp. tu incompost

idem

Davis et  al. (1971)

idem
n it r ifica t ie

nod u latie

idem

nod u latie

NOEC

EC80

LOEC

ECx

<1000

100

10

127

-

potexp. met zandige
lemige rivierbodem,
OM 0,53%, pH 7,8.
idem

lich te leem

in  Fletcher & Bollen
(1954)

Pareek & Gaur (1970)

idem

in Selim  et  al. (1970)

Ook vanuit de ecologie lijkt een versoepeling van saneringsnormen mogelijk. Gezien

het feit  d at  d e biobesch ikbaarheid  van  DDT n iet  of nau w elijks w ord t beïnvloed

d oor aspecten van veroud ering (zie vorige subparagraaf), zijn  toxiciteitsexperimen-
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ten betreffende p lanten, regenw ormen en microbiële sleutelprocessen zonder meer

bru ikbaar voor het kom en tot ord egrootte-ind icaties ten  aanzien  van  d e m inim ale

ecologische bod em kw aliteit. Plan tengroei (bij boon, Phaseolus aureus) kan  nog bij

DDT gehalten  tot 100 m g/ kg op tred en , zij het zeer  gered u ceerd  (Pareek & Gaur,

1970). Een gehalte van 40 m g/ kg leid t reed s tot significante rem m ing van d e groei

van boon, terw ijl 10 mg/kg aanvaard baar  lijkt  (zie tabel 5.4.). Beid e gehalten

hebben een significante reductie van de nodulatie bij de Rhizobium-Phaseolus

aureus-symbiose, terw ijl bij 5 mg/kg nog geen negatieve effecten ten aanzien van d e

sym biotische stikstoffixatie op tred en  (ibid .). Andere microbiële processen lijken

veel minder gevoelig voor DDT; bij gehalten rond 1000 mg/ kg werd  nog geen negatief

effect op  n itrificatie, alsm ed e op  ammonificerende en (vrijlevend e) stikstoffixe-

rende bacteriën waargenomen (Fletcher & Bollen, 1954).

Regenw ormen accumuleren zow el DDT als DDE (Connell & Markw ell, 1990; Bailey

et  al., 1970), m aar d e accu m u latie van  DDT is veel lager d an  d ie van  DDE (Davis,

1971). Er zijn  in  d e literatu u r N OECs te vind en  betreffend e d e toxiciteit van  DDT

voor twee regenwormsoorten (zie tabel 5.4.). Deze bedragen resp ectievelijk 5,6

(Allolobophor a caligin osa) en  64 m g/ kg (Lumbricus terrestr is) en  liggen d aarm ee

boven de interventiewaarde.

Vanu it d e gebru iksspecifieke ecologische randvoorwaarden is voor de bodemge-

bru ikscategorie tuinen en volkstuinen' een ∑DDT-gehalte van  5 mg/kg als m in im ale

bodemkwaliteit te beschouwen. Voor de beide andere categorieën is verdere versoe-

peling tot 10 mg/kg mogelijk. H et is d aarmee d u id elijk d at d e ecologie aanmerkelijk

strengere eisen stelt d an de volksgezondheid . Ind ien het minimaliseren van de kans

op  doorvergiftiging als randvoorw aarde w ord t toegevoegd , gelden vanu it de ecolo-

gie nog veel scherpere bodemkwaliteitseisen. Jongbloed  et  al .  (1996) kom en vanu it

een model aangaande doorvergiftiging naar roofvogels tot een MPC (maximum

permissible concentration) van 0,011 mg/ kg. Romijn et  al. (geciteerd  in  Van Wensem,

1997) op MPCs van 0,78 mg/ kg voor vogels en 27,22 mg/ kg voor zoogdieren.

5.3 CYCLODIËNEN: ALDRIN EN DIËLDRIN

Cyclod iënen vormen een belangrijke groep  gechloreerd e bestrijd ingsmid d elen. H et

betreft een groot aan ta l verbindingen met als molecu laire uitgangsstructuur een

vijfr ing (cyclo-) m et tw ee dubbele bindingen (-d iëen). In deze rapportage wordt

slechts ingegaan op  tw ee zogenaam d e drins (ald r in  en  d iëld r in ). De insecticiden

ald rin  (1,2,3,4,10,10-hexachloor-1,4,4a,5,8,8a-hexahyd ro-1,4-end oexo-5,8-d im e-

thanonaftaleen) en  d e afgeleid e epoxid e van ald rin , d iëldrin  worden in Nederland
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niet m eer in  d e gew asbescherm ing gebru ikt (Van Straalen  & Verkleij, 1991), ond er

m eer vanw ege het effect van  d eze stoffen  op  d e roofvogelstand  (Van  Rijn  et  a l . ,

1995).

5.3.1 Gedrag in de bodem: inactivering, omzetting en verdwijning

Aspect en va n sorpt ie, dissipa t ie, biodegra da t ie en mobilit eit  in de rhizosfeer

Ald rin  kent een lage w aterop losbaarheid  (0,02 m g/ l). De verbind ing blijft veelal in

d e bovenste lagen  van  d e bod em  zitten  (± 0-20 cm ; hetzelfd e geld t voor d iëld rin).

Aangenomen word t dat de microbiële en chemische afbraak van ald rin laag is en dat

vervluchtiging  w el een  sign ifican te d issip atierou te is. Grondbewerking h eeft  een

d u id elijke invloed  op  het ged rag van ald rin  en  d iëld rin  in  d e bod em  (Singh et  a l . ,

1991) en  kan  leid en  tot  extra  vervlu ch tiging of ju ist  tot  ver ticaal transport naar

d iepere lagen (20-40 cm) door mechanische verstoring (Martijn et  al . , 1993). Ond er-

zoek van Lord et  al. (1980) laat zien d at het 'beroeren ' of omw oelen van d e bovenste

bod em laag bovend ien  leid t tot een  significan te verhoging van  d e biobeschikbaar-

heid  van  d iëld rin  voor regenw orm en. Er bestaat geen  consisten tie in  d e literatu u r

over d e lipofiliteit van ald rin . De Leid raad  bod em bescherm ing (geciteerd  in  Moet,

1995) geeft bijvoorbeeld  een log Kow van 5,0, Singh et  al .  (1991) 3,0 en  Lord  et  a l .

(1980) 7,5. H etzelfd e beeld  geld t  voor  d e lip ofiliteit  van  d iëld rin . Singh et  a l .

(1991) bestu d eerd en  d e d issip atie van  versch illend e organochloor insecticiden in

zow el onbegroeid e als begroeid e bod em s. Tabel 5.5. toont d e d issipatie van ald rin ,

d e om zetting in  en d e d issipatie van d iëld rin  en het gehalte aan ∑-ald r in  (ald r in  +

d iëld rin) over een period e van 682 d agen. H et blijkt d at d e snelheid  van d e d issipa-

tieflux ook voor ald rin  b ifasisch  verloop t. Ged urend e d e eerste 127 d agen blijkt d e

d issip atiesnelheid  in de onbegroeide bodem hoger dan in de begroeide bodem,

terw ijl in  d e fase h ierna het beeld  om gekeerd  is. Uiteind elijk leid t d it tot ongeveer

d ezelfd e halfw aard etijd en , maar wel tot een kleinere residue fractie in de

begroeide bodem (ibid .).

Diëld rin  is m eer bestand  tegen biod egrad atie en  persistenter d an ald rin  (ibid .). Uit

een stud ie van Martijn et  al .  (1993) naar d e lange-termijn  persisten tie van  d iëld rin

blijkt meer d an 20 jaar na toed iening nog een zeer grote resid ue fractie in  d e bod em

ach ter  te blijven . Zij stellen  d at d iëld rin  persistenter is dan bijvoorbeeld  DDT,

w aarvan zij d e halfw aard etijd  op  circa 20 jaar schatten  (ibid .). De resid u e gehalten

van d iëldrin in de bodem blijken bovendien nog d irecte invloed  op de bodemfauna uit

te oefenen. Over de opname van drins door p lanten  u it d e bod em  is w einig bekend .

Wel w ord t zow el d iëld rin  als ald rin  in  terrestrische p lan ten  aangetroffen . Dit kan

ech ter  een  resu ltaat zijn  van  bladopname van vervluchtigd e verbindingen. Voor
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d iëld rin is niet d u id elijk of d e concentratie in p lanten het gevolg is van opname van

d iëld rin of door omzetting van ald rin in de p lant (Singh et  al., 1991).

Tabel 5.5. Dissipatie van ald rin in begroeide en onbegroeide bodems.

tijd
(in dagen)

ald r in
(mg/ kg)

d iëld rin
(mg/ kg)

∑-ald r in
(mg/ kg)

Begr oeid
0

127
210
300
346
466
553
682

34,530
15,522
0,157
0,107
0,025
0,019
0,008
0,001

0,000
2,548
2,479
0,880
0,816
0,804
0,227
0,093

34,530
18,070
2,636
0,987
0,841
0,824
0,236
0,094

Onbegroeid
0

127
210
300
346
466
553
682

33,900
9,157
0,695
0,553
0,165
0,015
0,007
0,009

0,000
2,563
2,264
1,604
1,216
0,053
0,353
0,112

33,900
11,720
2,959
2,157
1,381
0,067
0,360
0,120

5.3.2. Gebruiksspecifieke minimale bodemkwaliteitseisen: een  evaluatie

De in TCB (1993) gestelde gebru iksgerichte toetsingswaarden voor 'wonen met

sier tu in ' (ald rin : 61 mg/ kg; d iëld rin : 12 mg/ kg) en 'wonen zonder tu in' (a ld r in :

>10.000 mg/ kg; d iëld rin: 12 mg/ kg), suggereren dat versoepeling van saneringsnor-

men mogelijk is, gezien de in terventiew aard e van 4 mg/ kg voor totaa l 'd rins'

(VROM, 1995). De voor d iëld rin genoemde w aarden zijn vanu it de randvoorw aarde

'bodemprocessen' verkregen (TCB, 1992; 1993). Dat een eventuele versoepeling sterk

afhangt van de specifieke bodemgebru iksfunctie blijkt u it Moet (1995) en CARACAS

(1997). De VNG-toetsingswaarden voor de verschillend e typen bodemgebruik

betreffen (Moet, 1995; in mg/ kg):

'wonen met moestuin': -ald rin: 0,71 (O.M. 2%) tot 8,9 (O.M. 30%)
-d iëld rin: 0,24 (O.M. 2%) tot 3,33 (O.M. 30%)

'wonen met tu in': -ald rin: 3,4 (O.M. 2%) tot 28,4 (O.M. 30%)
-d iëld rin: 1,2 (O.M. 2%) tot 13,8 (O.M. 30%)

'wonen zonder tuin, verkeer,
m aatschappelijk/ cu ltu reel w erk': -ald rin : 230

-d iëld rin: 160 (O.M. 2%) tot 220 (O.M. 30%)
'recreatie, groenvoorziening': -ald rin : 61

-d iëld rin: 56 (O.M. 2%) tot 61 (O.M. 30%)
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De bodemkw aliteitseisen voor 'w onen met moestu in ' bij een standaardbodem (O.M.

10%) komen red elijk overeen met d e interventiew aard e voor totaal 'd rins' (ibid .). In

Du itsland  han teert m en  gebru ikssp ecifieke 'soil screen ing levels' voor ald rin  d ie

variëren van 2 m g/ kg voor kind erspeelp laatsen tot 200 m g/ kg voor ind u striële en

com m erciële centra. Deze hebben net als d e VN G-w aard en een hu m aantoxicologi-

sche oorsprong.

Tabel 5.6. Ecotoxiciteitsgegevens van ald rin  en d iëld rin  met betrekking tot p lanten-
groei (boven), de sleu telgroep regenwormen (midden) en microbiële sleu telprocessen
(onder).

SOORT/ PROCES effect-
p aram eter

bodem-
geh alte
(mg/ kg)

aard  van het onderzoek bron

Vicia faba
idem

NOEC (groei)

EC45 (reprod .)

25
25

potexp . d iëld rin  in  klei
idem

Selim  et  al. '70
idem

Lumbricus
rubellus
idem

Eisen ia fet ida

idem

idem

Eisen ia fet ida

idem

idem

Eisen ia fet ida

idem

NOLC

NOLC

NOEC (reprod .)

EC16 (reprod .)

EC45 (reprod .)

NOEC (reprod .)

EC11 (reprod .)

NOEC (biomas.)

LOEC (reprod .)

LOEC (groei)

41,6

41,6

10

10

50

30

100

100

25

150

ald rin op  pap ier met w ater;
32 dagen
d iëld rin op  pap ier met
water; 23 dagen

diëld rin in koemest; 89 dagen

idem

idem

idem; 61 dagen

idem

idem

d iëld rin; substraat van paar-
denmest en zand; 8 weken

idem

in Lokhorst (1997)

idem

in Lokhorst (1997)

idem

idem

in Lokhorst (1997)

idem

idem

Neuhauser &
Callahan  (1990)

idem

nod u latie

n it r ifica t ie

EC44

LOEC

25

1000

potexp . d iëld rin  in  klei

labstud ie ald rin in zes
verschillende veldbodems

Selim  et  al. (1970)

Fletcher & Bollen
(1954)

De vraag is of vanu it d e ecologie aanvu llend e eisen aan d e bod emkw aliteit w ord en

gesteld . Voor w at betreft het su bsysteem  flora kan een d iëld r in -gehalte van 25

mg/kg als d rempelw aard e w ord en beschouw d  voor alle bod emgebru ikscategorieën

(zie tabel 5.6.). Een  d ergelijk gehalte is ook voor w at betreft het asp ect symbioti-
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sch e stik stoffixatie (nod u latie bij d e Rhizobiu m-Vicia faba-symbiose), met name

relevant voor tuinen & volkstuinen, een kritische grens. Bij een d ergelijk gehalte zijn

bovendien geen relevante negatieve effecten ten aanzien van regenwormen te

verw achten. H et is aan te bevelen u it te gaan van een zekere veiligheid smarge voor

tuinen & volkstuinen, gezien  het feit d at d e biobesch ikbaarheid  van  d iëld rin  sterk

samenhangt met de mate en frequentie van grondbewerking (zie de vorige subpara-

graaf). In een onderzoek van Lord  et  a l . (1980) bleek d at period iek beroeren van een

grond  met een initiële concentratie van 1 mg/ kg d iëld rin tot sterke bioconcentrering

in w ormen leid d e; zond er beroering van grond was d it niet het geval. Over de

ecotoxiciteit van ald rin is minder bekend . Bij een gehalte van meer dan 40 mg/ kg zijn

in  ied er geval nog geen  effecten  ten aanzien van regenwormen en n itr ificat ie te

verw achten  (zie tabel 5.6.).

Gezien  het feit d at concentraties van  ald rin  en  d iëld rin  n iet los van  elkaar ku nnen

worden gezien, is het raadzaam een gecombineerde minimum bodemkwaliteit op  te

stellen. Voor tuinen & volkstuinen achtten w ij vanu it d e ecologische rand voorw aar-

den een ∑ald rin / d iëld rin -gehalte van  10 mg/kg veilig . Dit  beteken t voor  d it  typ e

bodemgebru ik waarschijnlijk d at de humane blootstelling de strengste eisen ten

aanzien van een minimum bodemkw aliteit stelt. Voor de overige bodemgebru iksca-

tegorieën is een gehalte van 25 mg/kg ecologisch gezien accep tabel. Voor d e bod em-

gebruikscategorie openbaar groen & recreatie is d it een minder strenge eis dan de op

humaantoxicologische grond  vastgestelde ‘soil screening level’ van 10 mg/ kg d ie in

Du itsland  voor p arken en  recreatiegebied en w ord t gehanteerd  (CARACAS, 1997),

m aar een  aanscherp ing ten  op zich te van  d e VN G-w aard en  voor 'recreatie, groen-

voorziening' (Moet, 1995). Voor bermen & reststroken betekent het in  ied er geval d at

d e ecologie (p lantengroei) een sterke versoepeling van d e saneringsnormen u itslu it.

Wanneer aanvu llend e ecologische eisen  vanu it het asp ect van  d oorvergiftiging bij

d e m inim ale bod em kw aliteit w ord en betrokken, is een veel lager gehalte aanbeve-

lenswaard ig, gezien de gecalcu leerde MPCs voor vogels (0,78 mg/ kg) en zoogd ieren

(1,06) voor d iëld rin (Romijn; geciteerd  in Van Wensem, 1997).

5.4 CARBAMATEN: CARBARYL EN CARBOFURAN

De carbam aten vorm en een belangrijke groep  pesticid en. Synthetische carbam aten

zijn  on tw ikkeld  als alternatief van  d e zeer  recalcitran te organoch loor-p esticid en

(Chap alam ad u gu  & Rasu l Chau d hry, 1991). In  N ed erland  zijn  nog 15 carbam aten

toegestaan. Ze zijn  verkrijgbaar als gew as-, zaad - en  grond behand elingsm id d el en

kennen toepassingen in  vrijw el alle d enkbare teelten en in  sier- en moestu inen. H et

grootste deel is in gebruik als insecticid e, maar sommige carbamaten zijn ook
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gesch ikt als herbicid e of fu ngicid e (Van  Rijn  et  a l . , 1995). Dit ond erzoek bep erkt

zich  tot een tw eetal carbamaten, carb aryl en carbofuran. Figuur 5.3. toont de

molecuulstructuur van beide verbind ingen. Carbaryl (1-naftyl-N -m ethylcarbam aat)

is een middel tegen rupsen, kevers en luizen in fruitbomen en boomkwekerijgewassen.

H oew el geschikt voor bestrijd ing van regenwormen op  sp ortveld en, w ord t carbaryl

h iervoor  bijna n iet toegep ast (ibid .). Ook carbofuran (2,3-d ihyd ro-2,2-d im ethyl-

benzofuran-7-yl-N -methylcarbamaat) heeft insectd od end e eigenschappen en w ord t

gebruikt bij de teelt van fruit, bomen, bloemen en vollegrondsgroente (ibid .).

OC

O

N

H

H3C

O

H3C CH3

O

C

N

H

CH3

O

Figuur 5.3 De structuurformules van carbofuran (links) en carbaryl (rechts).

5.4.1 Gedrag in de bodem: inactivering, omzetting en verdwijning

Aspect en va n sorpt ie, dissipa t ie, biodegra da t ie en mobilit eit  in de rhizosfeer

Carb aryl is w ein ig m obiel in  d e bod em ; d e verbind ing is w ein ig vlu ch tig en  lost

matig op  in water (Van Rijn et  al . , 1995). De log Kow bed raagt volgens Moet (1995)

2,36. Er is niet veel bekend  over d e relatieve importantie van verschillend e d issipa-

tierou tes van  carbaryl. De afbraak in  d e bod em  is slech ts sp orad isch  ond erzoch t,

w aarbij u itgegaan  w ord t van  een  halfw aard etijd  van  ongeveer  tw ee w eken  (Van

Rijn et  al., 1995). Chap alam ad u gu  & Rasu l Chau d hry (1991) toond en aan  d at tw ee

bacteriesoorten binnen het geslacht Pseudomonas in  staat zijn  carbaryl als p r im aire

koolstofbron te benutten, resulterend in onder meer 1-naftol. Bovendien vonden zij een

m icrobiëel consortiu m , w elke in  staat w as tot com p lete m etabolisatie van carbaryl

(ibid .). Andere afbraakproducten van carbaryl zijn onder meer hyd rochinon,

1-naftylcarbam aat, 1-n afty l-N -hyd roxym ethylcarbam aat. Informatie over h e t

gedrag van deze verbindingen in de bodem ontbreekt (Van Rijn et  al., 1995).

Carbofuran heeft een log Kow van 2,07 (Moet, 1995) of 1,82 (Behrend t & Brüggeman,

1993), m aar is net als carbaryl in  elk geval m atig lip ofiel. De verbind ing is m atig

afbreekbaar tot zeer persistent in de bodem (Van Rijn et  al . , 1995). Afhankelijk van

het bod emtype varieert d e halfw aard etijd  tu ssen 20 en 350 d agen (Getzin; geciteerd

in Ou et  a l . , 1982). De snelheid  van biod egrad atie en de h alfw aard etijd  van
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carbofu ran hangen sterk sam en m et het organisch stofgehalte, het vochtgehalte, d e

temperatuur en de pH van de bodem (Ou et  al . , 1982). De p ersisten tie in  het veld  en

in het lab is in zure bodems het hoogst. De immobiliteit van carbofuran neemt af met

het organ isch  stofgehalte in de bodem (Van Rijn et  a l . , 1995). Over  d e m icrobiële

afbraak van carbofuran onder aërobe omstand igheden is reeds een en ander bekend .

Soorten binnen verschillend e bacteriegeslachten zijn in staat  carbofuran te

(co)m etaboliseren  en  al d an  n iet te benu tten  als p rim aire koolstofbron, w aarond er

Ar throbact er , Achromobacter , Pseudomonas en Flavobact er ium (Rasu l Chau d hry &

Ali, 1988; Ramanand  et  al., 1988). Veelal zijn  d ezelfd e soorten  ook in  staat carbaryl

af te breken.

Op  grond  van d e gemid d eld e lipofiliteit van carbofu ran en carbaryl is opname door

p lan ten  u it  d e bod em  en  translocatie in  d e p lan t zeer w aarschijn lijk. Ook vind t

m etabolisatie d oor p lan tenenzym en p laats. Behrend t & Brü ggem an (1993) m od el-

leerd en het ged rag van een d rietal pesticid en (terbu thylazine, isopotu ron en carbo-

fu ran) in  het bod em-p lant compartiment. Zij stellen d at w ortelopname en transport

naar bovengrondse p lantendelen voor carbofuran het hoogst is, maar dat degradatie

in  d e p lant en  vervluchtiging van carbofu ran van het blad  naar d e atm osfeer effec-

tieve processen zijn om de interne gehalten in de p lant te verlagen (ibid .).

5.4.2 Gebruiksspecifieke minimale bodemkwaliteitseisen: een  evaluatie

Voor zow el carbofu ran  als carbaryl geld t d at d e ecotoxiciteit in  veld - en  laborato-

rium stud ies niet of nauw elijks verschilt (Van Gestel, 1992). Derhalve zijn  gegevens

u it beide typen stud ies zonder meer geschikt om minimale bodemkwaliteitseisen op

te stellen .

Carbofuran

De in terventiew aard e van carbofu ran  bed raagt 2 m g/ kg (VROM, 1995). De door

voorbeeldberekeningen gebru iksgerichte toetsingswaarden door TCB (1993) liggen

hoger: 11 mg/ kg voor zowel 'wonen met siertu in ' als 'wonen zonder tu in'; deze

w aard en zijn  bep aald  op  grond  van het meest gevoelige criterium, in d it geval

'bodemprocessen' (TCB, 1993; geometrisch gemiddelde NOEC voor microbiële

processen, TCB, 1992).

Hoewel carbofuran een gewasbeschermingsmiddel is, heeft deze reeds bij lage doses

in de bodem een fytotoxisch  effect (remming van d e acetyleenred uctie) en negatieve

invloed  op nodulatiesucces bij Medicago sat iva  (a lfa lfa ), Melilotus a lba
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Tabel 5.7. Ecotoxicologische data betreffende carbofuran.

SOORT/ PROCES effect-
p aram eter

bodem-
geh alte
(mg/ kg)

aard  van  het
onderzoek

bron

Eisen ia fet ida

Allolob. chlorot .
Lumbricus rubel.
Allolob. caligin .
Aporr . caliginosa

Aporr . caliginosa
Eisen ia fet ida
Eisen ia fet ida
idem
idem

idem
regenworm
Eisen ia andrei

Eisen ia andrei
Eisen ia andrei
idem
idem

Lumb.t  errestr is
Lumb.t  errestr is

Lumb.terrestr is
regenworm
idem

regenworm

idem

regenworm

regenworm

idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem

NOEC
(overleving)

LC50
LC50
LC50
LC50

NOEC
LC50
LC97
LC70
NOEC
(overleving)

EC100
(reprod .)

sterfte
LC40

LC50
EC28 (reprod .)

EC17 (idem)

EC79 (idem)

LC50
LC50

EC50 (reprod .)

EC43 (popul.)

EC94 (popul.)

EC1 (popul.)

EC83 (popul.)

EC60 (popul.)

EC65 (popul.)

EC5 (popul.)

EC85 (popul.)

EC5 (popul.)

EC76 (popul.)

NOEC (popul.)

EC91 (popul.)

EC42 (popul.)

64

<4
<4
<4
0,59

0,05-0,1
28
10
2
>0,2

2
5
10

5-10
0,5
0,5
5

4,7
12,2

<10
9,7
16

12,8

12,8

6,4

1,4

1,4
2,9
2,9
5,7
5,7
14,3
14,3

labexp. veenmos en klei;
14 dagen
idem
idem
idem
labexp. zand  en 0,88% gras;
14 dagen
idem
labexp. kunstbod .;14 dagen
labexp. kunstbod .; 2 dagen
idem; 20 dagen
idem

idem
-
lab; kunstbodem/  alfalfa +
20% mest, pH 6,5-7
labexp. kunstbod. 14 dagen
lab;kunstbod .pH 6,5-7; 28
d .
idem
idem

lab;zand ig leem/ veen;14 d .
lab.; leem, OM 20%; 14 d .

lab; kunstbodem, 8
maanden
veldstud ie op gras
idem

veldstud ie op gras met
bodem van zandig leem
idem

veldstud ie op gras

veldstud ie met bodem van
leem en klei
idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem

in Van Gestel (1992)

idem
idem
idem
in Van Gestel (1992)

idem
in Van Gestel (1992)
Bouwmanet  al  '87
idem
idem

idem
Van Rijn et  al. (1995)
Brunninger et  al. (1995)

in Van Gestel (1992)
Brunninger et  al. (1994)
idem
idem

in Van Gestel (1992)
in Van Gestel (1992)

Visw anathan  (1997)
idem
idem

in Van Gestel (1992)

idem

in Van Gestel (1992)

idem

idem
idem
idem
idem
idem
idem
idem

n it r ifica t ie NOEC 500 potexp . w aterretentie
bodem 60%

Lin et  al. (1972)
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(honingklaver) en Tr ifolium pratense (rod e klaver) (Sm ith  et  al., 1978). H elaas zijn

de resu ltaten van deze stud ie niet om te rekenen naar totaalgehalten in de bodem. Er

w erd  geen  effect op  d e groei van  Rhizobiu m melilot i en R. t r ifoli i  waargenomen

(ibid .). In  ond erzoek van Lin et  al .  (1972) is, zow el bij lage als hoge concen traties,

w el een  (zij het gering) effect van carbofu ran  op  Rhizobiu m t r ifolii  en R. legumi-

nosarum gevonden, maar niet bij R. melilot i en R. japonicum. Dezelfd e stud ie toond e

aan d at pas bij een zeer hoge concentratie (500 ppm in op lossing) fytotoxische effec-

ten  op tred en  (rem m ing van  d e groei van  zaailingen  van  alfalfa en  hon ingklaver)

(ibid .). Volgens Van Rijn  et  al .  (1995) heeft carbofu ran  geen  relevan t effect op  d e

stikstofomzetting door bacteriën en schimmels in de bodem. Dit word t bevestigd  door

Lin et  a l .  (1972), d ie bij een  gehalte in  d e bod em  van  500 m g/ kg geen effect ten

aanzien  van  n itrificatie vond en . Vanu it het oogp u n t van  het behou d  van  d e life

support functies van d e bod em is de toxiciteit  van carbofuran voor regenwormen

relevanter dan verstoring van microbiële processen (zie ook tabel 5.7.).

Uit verschillend e ond erzoeken blijken regenw ormen zeer gevoelig voor carbofu ran;

lage concentraties in  voed sel kunnen reed s chronische effecten ten aanzien van het

ad emhalingsmetabolisme op leveren (Brunninger et  a l . , 1995). Voor een  gevoelige

soort als Apor r ect odea caliginosa is een NOEC-waarde tussen 0,05 en 0,1 mg carbofu-

ran per kg bodem gevonden (Van Gestel, 1992). De LC50 w aard en variëren tussen 0,6

en >64 mg/ kg (zie tabel 5.7.). In veldstud ies werd  meer dan 50 % reductie van regen-

w ormpopu laties w aargenomen bij gehalten tu ssen 1,4 en 16 mg/ kg carbofu ran. Op

basis van  lange-term ijn  veld stu d ies schatte Van  Gestel (ibid .) het carbofurange-

halte in  d e bod em, w aarbij herstel van regenw ormpopu laties in  lange-termijn veld -

studies optreedt, op 0,1 tot 1 mg/ kg.

Op grond van de toxiciteit voor regenwormen lijkt voor de gebruikscategorie tu inen  &

volkstuinen geen versoepeling van saneringsnormen mogelijk. Als minimale bodem-

kw aliteit  ach tten  w ij een  gehalte van  1 mg/kg accep tabel. Dit beteken t een  stren-

gere eis dan de interventiewaarde. Voor de overige bodemgebru ikscategorieën, waar

d e relevantie van een actief regenw ormen bestand  kleiner is, kan voor d e minimale

bod em kw aliteit een  versoep eling ten  op zich te van  d e hu id ige in terven tiew aard e

tot 5 mg/kg p laatsvind en.



Bestrijd ingsmiddelen

87

Carb aryl

Tabel 5.8  Ecotoxicologische data betreffende carbaryl.

SOORT/ PROCES effect-
p aram eter

bodem-
geh alte
(mg/ kg)

aard  van  het
onderzoek en

blootstellingsduur

bron

sym biotische
st ikstoffixat ie

ECx 11 potexp . O.M .1,2%,
pH 6,1

Mallik & Tesfai (1985)

regenworm
regenworm
regenworm

regenworm

regenworm

regenworm (3 soorten)

Eisen ia andrei
Eisen ia fet ida
Eisen ia fet ida
Eisen ia fet ida

idem
Eisen ia fet ida

Eisen ia fet ida
Allolob. caliginosa
Allolob.chlor ot ica
Lumbricus rubellus

Allolobophor a
tubercu lata

Eudrilus eugeniae
Perionyx excavatus

Lumbricus terrestris

Lumbricus terrestris
Lumbricus terrestris

Per ionyx posthuma

LC50
NOEC
LC50

LC60

LC8

LCx

LC50
LC50
LC50
LOEC (repr.)

LOEC(groei)

LC50

NOEC
LC50
LC50
LC50

LC50

LC50
LC50

LC50

LC50
LC50

LC50

22-263
4
22

6,4

6,4

30

174
69
106
25

25
82,5±50,9

64
<4
4
<4

22

119
263

34

26
19

12,6

veldstud ie op  zand ig
leem; na 21 dagen
idem; na 365 dagen

leem; na 30 dagen

kunstbodem; 28 dagen
kunstbodem; 28 dagen
kunstbodem; 14 dagen
substr. paardenm.+
zand; 8 weken
idem
kunstbodem, pH 6,5;
95% betrouwbaar-
heid sin terval van  34
laborator ia
veenmos en klei; 14 d .
idem
idem
idem

kunstbodem, 69% zand,
20% klei, 10% veen en
CaCO 3, pH 6; 2 weken
idem
idem

zandig leem en konij-
nenfaeces (7:1); 7 d .
idem; 14 dagen
idem; 21 dagen

bodem; 7 dagen

in Lokhorst (1997)
Van Rijn et  al. (1995)
idem

in Van Gestel (1992)

in Van Gestel (1992)

in Van Gestel (1992)

in Van Gestel (1992)
in Van Gestel (1992)
Neuhauser et  al. (1986)
Neuhauser et  al. (1990)

idem
Ed w ard s & Bater (1992)

in Van Gestel (1992)
idem
idem
idem

Neuhauser et  al. (1986)

idem
idem

in Van Gestel (1992)

idem
idem

in Van Gestel (1992)

De interventiewaarde voor carbaryl bed raagt 5 mg/ kg (VROM, 1995). Als voorbeeld

van een gebru iksgerichte toetsingswaarde geeft TCB (1993) 10 mg/ kg, met als beper-

kende randvoorwaarde 'bodemprocessen'. Aangenomen wordt dat regenwormen veel

gevoeliger zijn voor carbaryl dan p lantengroei of microbiële processen. LC50
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waarden voor regenwormen in laboratoriumstud ies variëren tussen <4 en 263 mg/ kg

(zie tabel 5.8.). In een veldstud ie trad  populatiereductie op  van meer dan 50% bij een

gehalte van 6,4 m g/ kg. Er zijn  nauw elijks effecten op  bacteriën en schim m els in  d e

bod em bekend  (Van Rijn et  a l . , 1995). Wel melden Mallik  & Tesfai (1985) een

(geringe) negatieve beïnvloed ing van  d e stikstoffixatie van  d e Rhizobium japon i-

cum-Glycine max-symbiose bij (omgerekend) 11 mg/ kg bodem. Tot veel hogere gehal-

ten werden geen effecten ten aanzien van de p lantengroei waargenomen (ibid .).

Sm ith  et  al. (1978) vonden bij concentraties (in oplossing) waarbij effecten van carba-

ryl ten  aanzien  van sym biotische stikstoffixatie op trad en w el significante fytotoxi-

sche effecten . H elaas zijn  d eze resu ltaten  n iet om  te rekenen  naar  gehalten  in  d e

bodem.

Doorvertaald  naar de bodemgebru ikscategorieën is een versoepeling van sanerings-

norm en  ten  op zich te van  d e hu id ige in terven tiew aard e (5 mg/ kg) niet w enselijk

waar een actieve populatie regenwormen een vereiste is. Dit is het geval voor tu inen

& volkstuinen. Voor de bodemgebruikscategorieën bermen & reststroken en openbaar

groen  & recreatie is een  m in im ale bod em kw aliteit, gelijk aan  d e gebru iksgerich te

toetsingswaarden u it TCB (1993; een maximum van 10 mg/ kg), acceptabel vanuit het

oogpunt van plantengroei en life support system.
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6 SAMENVATTING EN CONCLUSIES

Het in d it rapport beschreven onderzoek borduurt voort op  conclusies u it het eerdere

onderzoek aan metalen (Van Hesteren et  al . , 1998). Ten behoeve van d e overzichte-

lijkheid  zijn enkele conclusies u it dat onderzoek in d it hoofdstuk geïntegreerd  met de

conclusies van het ond erhavige ond erzoek en gepresenteerd  in d e vorm van een sa-

menvatting.

Recentelijk is in het bodemsaneringsbeleid  gekozen voor een functionele benadering.

Dit hou d t in  d at bij het saneren  het beoogd e gebru ik van  d e locatie m eegenom en

w ord t in  d e beslu itvorm ing en  in  eerste instan tie alleen  voor een sp ecifiek typ e

bodemgebru ik w eer functioneel gemaakt moet w ord en. Verd ergaand e sanering kan

vanuit het oogpunt van rendement voor de gebruiker of het milieu  echter overwogen

w ord en. Als gevolg van d e nieuw e invalshoek van het bod emsaneringsbeleid , staat

de vraag centraal wat de minimum bod emkw aliteitseisen voor versch illend e

gebru iksfuncties zijn. Het is w enselijk reeds in een vroeg stad ium relevante ecologi-

sche rand voorw aard en te betrekken in  d e functionele benad ering, omd at and ers d e

aand acht voor and ere aspecten d an d e blootstelling van d e mens aan bod emveront-

reinigende stoffen d reigt te verdwijnen.

In het betreffend e ond erzoek zijn d rie bod emgebru ikscategorieën ond erscheid en, te

w eten  (1) tu inen & volkstu inen, (2) berm en & reststroken en  (3) op enbaar groen &

recreatie. H ieraan  zijn - vanuit een antropocentrische invalshoek - ecologische

randvoorwaarden (aandachtssoorten, sleu telsoorten en sleu telprocessen) gekoppeld .

Vervolgens is een  vertaling gem aakt naar  m in im ale bod em kw aliteitseisen  in  het

geval van m etaalcontam inatie. Voor m etalen steld e d e categorie tu inen & volkstu i-

nen veelal de strengste eisen aan de minimale bodemkwaliteit en bermen & reststro-

ken de minst strenge. De flora bleek over het algemeen gevoeliger voor metalen dan

de sleutelsoorten vanuit de bodemfauna en microbiële sleutelprocessen. In het onder-

havige ond erzoek is geëvalueerd  in  hoeverre d eze benad ering ook voor organische

microverontreinigingen bru ikbaar is en w elke eventuele aanpassingen nood zakelijk

zijn.

De mogelijkheid  tot p lantengroei in  het algemeen betreft een ontw erp-eis, d ie u iter-

aard  geld t voor alle d rie de onderscheiden bodemgebru ikscategorieën. Het is echter

m ogelijk een  d ifferen tiatie binnen  een  algem ene eis als p lan tengroei te m aken  via

(typen) p lantensoorten . H et gaat d an echter n iet om  soorten(-groepen), d ie onm is-
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baar zijn  vanu it het perspectief van het functioneren van d e bod em als ecosysteem,

maar om aandachtssoorten d ie red elijkerw ijs moeten kunnen voorkomen om h et

functioneren van een bep aald e bodemgebruikscategorie te rechtvaard igen. H et

opstellen  van gebru iksspecifieke aand achtssoorten  vanu it d e p lantengroei bood  in

het m etaalond erzoek aanknop ingspunten voor ged ifferentieerd e bod em kw aliteits-

eisen, vanwege het feit  d at voldoende inform atie bestaat over soortspecifieke

versch illen  in  m etaalgevoeligheid . Dergelijke in form atie is te bep erkt als het gaat

om  organische m icroverontrein igingen. And ers d an  bij m etalen  is d e flora relatief

ongevoelig (ten  opzichte van sleu telsoorten  vanuit de bodemfauna en microbiële

sleu telprocessen) voor organische verbindingen in de bodem, als gevolg van een

inefficiën te op nam e van  lip ofiele stoffen  d oor p lan ten . Vanw ege het voorgaand e

geld t voor organische verontreinigingen voor a lle bodemgebruikscategorieën

d ezelfd e ontw erp -eis: beginnend e fytotoxiciteit d ient zo veel mogelijk vermed en te

worden.

Naast p lantengroei kunnen life support functies binnen de overall-functie decompo-

sitie gezien w ord en als ecologische rand voorw aard e voor bod ems in  het algemeen.

Het is evident dat sommige gebruiksvormen andere eisen hebben ten aanzien van een

asp ect als d e nu triëntenbeschikbaarheid  voor p lanten  d an and ere; tu inen & volks-

tuinen stellen  h ierbij de hoogste eisen en bermen & reststroken de laagste. Bij

relevante d eelp rocessen m et betrekking tot life support functies zijn  zow el bod em -

fauna soorten als micro-organismen betrokken. Door middel van het maken van een

fu nctionele d oorsned e van het bod em ecosysteem  en het hanteren van cr iter ia a ls

functionele redundantie binnen deelprocessen, ecologische relevantie en informatie-

beschikbaarheid  is gekozen voor regenw orm en als sleu telgroep  en n itr ificat ie en

sym biotische stikstoffixatie m et Rhizobium als sleu telp rocessen. Op  deze w ijze zijn

de meest relevante blootstellingsroutes van stoffen in de bodem afgedekt.

H oew el het afleid en  van  getalsw aard en  voor  d e m in im ale bod em kw aliteit  geen

sp ecifiek d oel van  ond erzoek betrof, is in  het eerd ere ond erzoek m et behu lp  van

m etaaltoxiciteitsd ata betreffend e regenw orm en en nitrificatie, alsm ed e d e beschik-

bare fytotoxiciteitsgegevens, reeds gekomen tot ord egrootte-ind icaties voor

verschillend e metalen. De rela t ie tussen m etaalcontam inatie en symbiotische

stikstoffixatie m et Rhizobium bleek te complex om te gebruiken in het metaalonder-

zoek. Voor organische microverontreinigingen daarentegen zijn regenwormen, nitrifi-

catie en  sym biotische stikstoffixatie m et Rhizobium allen  gesch ikt gebleken  voor

het afleid en van m inim u m  bod em kw aliteitseisen. In  het ond erhavige ond erzoek is

bodemresp iratie (bij voorkeur met substraattoevoeging), vanwege de beperkte
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inform atiebeschikbaarheid  aangaand e enkele organische verbind ingen m et betrek-

king tot d e geselecteerd e sleu telp rocessen, als extra m icrobiëel sleu telp roces toege-

voegd . In het ond erhavige ond erzoek zijn minimale ecologische bod emkw aliteitsei-

sen geformuleerd  voor PAK, styreen, minerale olie, PCB, PCDD/ F, PCP, ∑DDT, ∑a l -

/ d iëld rin , carbaryl en  carbofu ran. De resu ltaten  h iervan zijn  w eergegeven in  tabel

6.1, evenals de ordegrootte ind icaties u it het metaalonderzoek.

Een belangrijk aspect bij gebru iksspecifieke beoordeling van een verontreiniging van

voor 1987 is d e  mobiliteit en d e biobeschikbaarheid  van organische verontreinigin-

gen in d e bod em. Deze kunnen sterk afnemen in d e tijd  als gevolg van inactivering,

omzetting of verdwijning. Kort durende laboratoriumexperimenten kunnen daarom

leid en tot een overschatting van ecotoxicologische risico’s van ‘veroud erd e’ veront-

rein igingsgevallen . H et op  ju iste w ijze afleid en  van  m in im ale bod em kw aliteitsei-

sen hangt voor een belangrijk deel af van de beschikbare kennis en inzichten over het

gedrag van organische contaminanten in de bodem. In d it rapport is daarom ingegaan

op algemene aspecten van en voorwaarden voor sorptie en biodegradatie (onder meer

in  relatie tot p lan tengroei) bij versch illend e stoffen  en  stofgroep en . H oew el d it in

veel gevallen heeft geleid  tot ord egrootte ind icaties voor d e minimale bod emkw ali-

teit, blijft een  locatiesp ecifieke analyse van  d e verontrein iging nood zakelijk. Er is

in  het ond erzoek u itgegaan  van  'im m obiele' stoffen , m aar eventu ele versp reid ing

over een  bep aald e p eriod e als gevolg van  asp ecten  als (toekom stige) grond bew er-

king, overstroming en d e aanw ezigheid  van mobiliserend e op losmid d elen kan niet

op voorhand worden uitgesloten.

Uit  tabel 6.1 blijkt d at voor organische microverontreinigingen het onderscheid

tussen d e gebru ikscategorieën openbaar groen & recreatie en bermen & reststroken

m ind er fu nctioneel is d an  in  het geval van  m etalen . Dit is m et nam e te w ijten  aan

het feit d at voor d eze contam inanten geen d ifferentiatie van bod em kw aliteitseisen

vanuit de p lantengroei mogelijk was.

Slech ts in  h et  geval van  PAK is een verschil tu ssen bovengenoemd e categorieën

aangemerkt. Voor beide bodemgebru ikscategorieën lijkt, in het geval van 'verouder-

d e' verontreiniging, een veel mind er scherpe ontw erp-eis d an d e interventiew aard e

m ogelijk. De m in im u m  bod em kw aliteit hangt ech ter  af van  het sp ecifieke p rofiel

van  d e PAK-veron trein iging. Relatief hoge gehalten  aan  hoog-molecu laire PAK

leiden - vanuit ecologisch gezichtspunt - niet tot relevante belemmeringen voor deze

typen bodemgebru ik. Een maximaal gehalte van 500 mg/ kg is dan toereikend . Dit is

ech ter  n iet  h et  geval als de PAK-verontreiniging bestaat u it een rela t ief hoog
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gehalte aan  laag-m olecu laire PAK. Dan geld t voor op enbaar groen & recreatie 100

m g/ kg als m inim ale bod em kw aliteit en  voor berm en & reststroken 200 m g/ kg. De

hu id ige in terventiew aard e voor styreen kan ook in het geval van 'verouderde'

bodemverontreiniging leiden tot gebru iksbeperkingen. In tabel 6.1 zijn voor styreen

ranges aangegeven w aartu ssen locatie-specifiek ond erzoek d ient u it te wijzen of

ecologische functies 'ter ond ersteuning van het bodemgebruik' significant worden

verstoord . Voor wat betreft m inerale olie ligt het n iet eenvou d ig bod em kw aliteits-

eisen  op  te stellen . In  d e eerste p laats varieert d e sam enstelling van  versch illend e

oliën . Daarnaast is het ged rag van  versch illend e oliefracties in  d e bod em  en  hu n

toxiciteit  verschillend . Tenslotte is de ecotoxicologische relevan tie van oude

olieveron trein iging in  d e bod em  m oeilijk in  te schatten  op  basis van de hu id ige

w etenschap p elijke kenn is. De flora is gevoeliger voor olie in de bodem dan de

bod em fau na of m icroflora, m aar d e vraag is of d it ook voor verontrein igingen van

voor 1987 geld t. Voor bodems met een intensief menselijk gebruik (tu inen & volkstu i-

nen  en  op enbaar  groen  & recreatie) geld t ech ter  d at stank naar  verw ach ting een

grotere belemmering van het bod emgebru ik betekent. De minimale bod emkw aliteit

word t dan door een 'esthetisch' argument bepaald . Voor de stofgroepen PCD D /F en

PCB zijn  d e eisen  vanu it d e hu m aantoxicologie veel scherp er dan d ie vanuit de

ecologie. De maximum toelaatbare gehalten van PCDD/ F, cop lanaire PCB en mono-

ortho derivaten kunnen vanuit TEF-waarden ten opzichte van 2,3,7,8-TCDD worden

vastgesteld . Voor typen bod emgebru ik met een lage humane blootstelling geld t d at

het totaalgehalte PCB in d e bod em vanu it ecologisch oogpunt in elk geval niet meer

dan 100 mg/ kg mag bedragen. H et is belangrijk de zuurgraad van de bodem te

betrekken in d e functionele beoord eling van PCP-verontreiniging. Deze factor is d e

belangrijkste factor  ten  aanzien  van  d e biobesch ikbaarheid , ook in  het geval van

'veroud erd e' verontreiniging. In zu re bod ems is eventueel verd ere versoepeling ten

opzichte van d e minimale bod emkw aliteit u it tabel 6.1 mogelijk. Voor d e overige in

d it rapport behandelde organische contaminanten geld t dat het belang van incorpo-

ratie van ecologische eisen in functionele bodemkwaliteitsbeoordeling groot is,

gezien  d e versch illen  m et d e eisen  vanu it d e hu m aantoxicologie.  H et versch il in

ecotoxicologische relevantie en biobeschikbaarheid  tu ssen 'recente' en 'veroud erd e'

verontreiniging en/ of tussen kort durende laboratoriumexperimenten en lange-

termijn veldstud ies is voor deze verbindingen (nog) niet aangetoond of afwezig.
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Tabel 6.1. De m inim ale bod em kw aliteitseisen  als zeer globale ord e grootte ind ica-
ties, d ie w ord en  bep aald  d oor d e beperkende randvoorwaarden (F = flora, M =
m icrobiële p rocessen, N  = nitrificatie, R = regenw orm en, S = sym biotische stikstof-
binding, H = hu m aantoxiciteit, E = esthetisch ) per bodemgebruikscategorie en
verontreinigende stof. Zie tekst voor nadere toelichtingen. De getallen voor metalen
zijn afkomstig van Van Hesteren et  al. (1998).

tu inen
&

volkstuinen

openbaar groen
&

recreatie

bermen
&

reststroken
stoffen m inim ale

bod em kw aliteit
in t erven t ie-

waarde  (mg/ kg)

beper-
kende
rand-

voor–w
aard e

m inim ale
bod em kw aliteit

in t erven t ie-
waarde  (mg/ kg)

beper-
kende
rand

voor–w
aard e

m inim ale
bod em kw aliteit

in t erven t ie-
waarde  (mg/ kg)

beper-
kende

rand–v
oor-

w aard e

organische microverontreinigingen
PAK 40

40
S, F 100/ 500

40
N 200/ 500

40
R

styreen 5-65
100

R 35-100
100

R 35-100
100

R

min. olie locatiesp ecifiek
5000

E of F locatiesp ecifiek
5000

E of F locatiesp ecifiek
5000

F

PCB zie tekst
1

H zie tekst
1

H zie tekst
1

H

PCDD/ F zie tekst
-

H zie tekst
-

H zie tekst
-

H

PCP 0,5
5

M 10
5

M 10
5

M

DDT/ DDE 5
4

S 10
4

F 10
4

F

al/ d iëld rin 10
4

S 25
4

F 25
4

F

carbaryl 5
5

R 10
5

F, S 10
5

F, S

carbofuran 1
2

R 5
2

R 5
2

R

m etalen
arseen 20

55
F 100

55
F 300

55
F

cadmium 3
12

F 10
12

F 50
12

F

chroom 104
380

N 104
380

N 157
380

N

koper 60
190

F 100
190

F 200
190

F

lood 347
530

R 500
530

F 700
530

F

n ikkel 50
210

F 100
210

F 300
210

F

zink 100
720

F 200
720

F 710
720

N
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H oew el d e beid e ond erzoeken slechts hebben geleid  tot globale ord egrootte-ind ica-

ties, geven d e getallen reed s aan d at een humaantoxicologische invalshoek voor d e

m eeste aand ach tsstoffen  absolu u t te kort sch iet als het gaat om  gebru iksgerich te

bodembeoordeling. Dit geld t in het bijzonder voor bodemgebruiksvormen waarbij de

kans op  hu m ane blootstelling gering is. Zow el voor metalen als voor organische

verontreinigingen geld t, d at w anneer een volled ig ecologische functie w ord t toege-

kend  aan een bodemgebru ikscategorie het afstappen van het streven naar multifunc-

tionaliteit  n iet m eer  logisch  is. Im m ers, in  d at geval d ien t reken ing gehou d en  te

worden met de in trinsieke w aard e van biod iversiteit (waaronder (eu-

)synanthrop ie), ecologische infrastructuur en aspecten van doorvergiftiging in

ecosystemen (met name bij PCDD/ F, PCB, DDT en ald rin/ d iëld rin). Eventueel kan

per locatie een afweging worden gemaakt van de mate waarin de ecologische functie

in de bodembeoordeling kan worden meegenomen.
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