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In 1984 werd onder voorzitterschap van professor André Van der Beken het congres ‘Water voor Groen” georganiseerd. Dat bracht een “state of the
art” van het onderzoek aan watersystemen in Vlaanderen en was uniek omdat het wefenschappers en beheerders van alle mogelijke disciplines en
sectoren samenbracht. Het congresboek is dan ook nu nog steeds een standaardwerk. Niettegenstaande vele studiedagen, is er sindsdien echter geen
initiatief meer geweest dat de verschillende wetenschappers en administraties, actief in diverse domeinen met befrekking fot water, samenbracht.
Nochtans is de kennis de voorbije jaren enorm toegenomen, niet in het minst door de grote investeringen van het Viaamse Gewest in wefenschappelijk
onderzoek, zowel via de verschillende TWOL studies als via de verhoging van de reguliere middelen voor onderzoek (IWT, FWO,...).

Anderzijds is de wens en de noodzaak om onze watersystemen fe herstellen nog nooit zo sterk aanwezig geweest als nu. De uitdagingen voor het
waterbeheer en beleid zijn dan ook evenredig groot. In dit kader is er dan ook een steeds grotere noodzaak fot het integraal aanpakken van de
problemen die zich stellen binnen het waterbeheer. Een eerste vereiste binnen dit multidisciplinair karakter van het waterbeheer is dan ook het kennen
van de verschillende actoren en het op de hoogte zijn van de vooruitgang in het wetenschappelijk onderzoek. Het congres Watersysteemkennis, die de
verschillende actoren samenbracht, wil een grote stimulans zijn voor het onderzoek met betrekking tot water in Vlaanderen en op die manier bijdragen
aan een verdere wetenschappelijke onderbouwing van het integrale waierbeleid.

Het congres Watersysteemkennis omvatte 9 studiedagen waar aan de hand van 146 lezingen en 101 posters, een beeld geschetst werd van het
lopende onderzoek in Vlaanderen. Hieruit bleek duidelijk dat in vele disciplines van watersysteemkennis hoogstaand wetenschappelijk onderzoek
verricht wordt. Niettemin blijkt er eveneens een sterke noodzaak tot meer samenwerking. Ook binnen het waterbeleid en beheer wordt deze nood
steeds sterker gevoeld en dit niet in het minst omdat de verwachtingen en de doelstellingen van het waterbeheer steeds breder worden. Hierbij wordt
men steeds meer geconfronteerd met enerzijds kennishiaten in watersysteemkennis en anderzijds nieuwe uitdagingen voor multidisciplinair onder-
zoek.

Decades van thematisch en gecompartimenteerd beleid hadden hun evenknie in het disciplinair onderzoek. Een multidisciplinaire aanpak is echter
essentieel voor infegraal waterbeheer en vereist een vlotte uitwisseling en gezamenlijk gebruik van data en resulfaten, zowel tussen de onderzoeks-
groepen onderling, als tussen de wetenschappelijke instellingen en de administraties. Deze uitdaging aangaan vereist ook het mogelijk maken en
stimuleren van interdisciplinair onderzoek. Het congres waterysteemkennis wil hiertoe bijdragen. Op het afsluitende 2 daagse symposium van het
congres Watersysteemkennis, worden niet alleen syntheses gebracht van de studiedagen maar worden ook verschillende nationale en internationale
geintegreerde onderzoeksprogramma’s toegelicht.

De resultaten van het congres worden gepubliceerd in 10 afzonderlijke nummers van het tijdschrift WATER, die gezamenlijk de neerslag van het

volledige congres vormen.
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Voorwoord

‘Een goede waterkwaliteit voor
onze oppervlakiewaters: zorgen
voor morgen’

Inleiding en wetenschappelijk
kader

Waterkwaliteit is naast waterkwantiteit en hydro-
morfologie één van de drie pijlers waarop een
goede ecologische toestand berust zoals op-
gelegd door de Europese Kaderrichtlijn Wa-
ter. Daarbij gaat het overwegend om stoffen,
structuurkenmerken en aquatische biota. In het
kader van het duurzaam en integraal water-
beheer is het beoogde doel uiteindelijk de be-
scherming van het ecosysteem zelf m.i.v. de
biodiversiteit alsook de volksgezondheid. Aan de orde hierbij zijn in de eerste plaats de lozing van stoffen en
thermische vervuiling via punt- en diffuse bronnen in het ontvangende water. Om een goede kwaliteit te bereiken
dient dus de binding gemaakt tussen emissie- en immissiekwaliteit. Monitoring van emissies en immisies dient
daarom te geschieden zowel op fysisch-chemisch, bacteriologisch, ecotoxicologisch en biologisch vlak.

Het opstellen van adequate normeringen en representatieve meetnetten voor diverse vormen van verontreiniging
en voor verschillende types waterlichamen is daarbij een grote vitdaging. Deze verschillende vormen van monitoring
zijn noodzakelijk niet alleen om informatie in te winnen over de oorzaken van de vele vormen van verontreiniging
maar eveneens en nog belangrijker over de uiteindelijke effecten op de aquatische biota en de mens. Voorbeel-
den van het grote arsenaal aan methoden waarover we thans beschikken voor monitoring m.b.t. emissies, immissies,
ecologische beoordelingen, ecotoxicologische en bacteriologische evaluaties om fot risicoschattingen te komen
voor milieu en volksgezondheid zullen tijdens de studiedag via diverse casussen in Vlaanderen aan bod komen.
Naast het monitoren zelf is het kunnen voorspellen van effecten en gevolgen voor fauna en flora en de mens via
modellering eveneens van groot belang o.m. om aldus het beleid beter te kunnen ondersteunen en het afwegen
van adequate herstelmaatregelen mogelijk te maken.

Discussie en conclusies

Om tot een goede waterkwaliteit te komen is dus een geintegreerde aanpak en actie op verschillende terreinen
vereist. De richtlijn vereist o.a. dat 98 % van de afvalwaterstromen wordt gezuiverd. Deze doelstelling is nog niet
gehaald en verschillende problemen zoals overstorten en parasitair water moeten verder worden aangepakt. De
emissies en immissies moeten verder en nog beter in kaart worden gebracht en gefoetst aan de nieuwe meer
ecologisch relevante normen. Zo wordt bijvoorbeeld op dit moment nog onvoldoende rekening gehouden met
lange-termijneffecten, de biobeschikbaarheid van microcontaminanten en schommelingen in blootstelling.

Het uiteindelijke doel is een goede ecologische kwaliteit en dit vereist een ecologisch referentiekader. Op dit
moment wordt de ecologische kwaliteit grotendeels bepaald op basis van biologische diversiteit en wordt minder
aandacht besteed aan de functies van een ecosysteem. Een combinatie van beide, waarbij ook rekening gehou-
den wordt met microbiologische aspecten, moet het mogelijk maken om sneller en beter problemen te identifice-
ren en bestaande situaties te remediéren. Recente ontwikkelingen in de biologie hebben geleid tot de ontwikkeling
van biomerkers voor blootstelling en effecten waarmee deze laatste in een vroeg stadium kunnen worden opge-
spoord, wat ook nieuwe perspectieven biedt voor de monitoring.

In het kader van de risicobeoordeling en het milieubeleid vormen modellen voor het voorspellen van de versprei-
ding van stoffen en de waterkwaliteit een zeer belangrijk instrument. Zij maken het mogelijk om de verschillende
processen aan elkaar te koppelen en een voorspelling te maken van het uiteindelijke resultaat. Dit is essentieel
voor het voeren van een toekomst gericht beleid waarbij echter verdere ontwikkeling, parameterisatie en validatie
van de modellen noodzakelijk blijft.

De studiedag heeft aangetoond dat in Vlaanderen een vitgebreide expertise aanwezig is voor de ondersteuning en
ontwikkeling van een toekomstgericht milieu- en gezondhedsbeleid. De kennis om de problemen aan te pakken is
beschikbaar, reeds heel wat werk is verzet, maar een nog meer geintegreerde aanpak, intense dialoog tussen
wetenschappers en beleidmakers, en concrete implementatie van maatregelen is vereist om de doelstellingen
vervat in de Europese kaderrichtlijn te bereiken.

Niels De Pauw

Universiteit Gent, Laboratorium voor Milieutoxicologie en Aquatische Ecologie

en

Ronny Blust

Universiteit Antwerpen, Laboratorium voor Ecofysiologie, Biochemie & Toxicologie
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Ecologie

Biologische indicatoren voor rivie-
ren en meren conform de Europese

Kaderrichtlijn Water in Viae

mderen

De Europese Kaderrichtlijn Water (KRW) beoogt een goede ecologische kwaliteit voor alle oppervlaktewateren
tegen 2015. In dit verband moeten de lidstaten de kwaliteit opvolgen van hun oppervlaktewateren, onder
meer aan de hand van een aantal biologische kwaliteitselementen. Voor rivieren en meren zijn dit fytoplankton,
fytobenthos, macrofyten, macro-invertebraten en vissen. Elk van deze kwaliteitselementen moet beoordeeld
worden aan de hand van een door de lidstaten vrij te kiezen methode, die aan een aantal vereisten moet
voldoen. Voor de meeste van deze kwaliteitselementen is in Vlaanderen momenteel een beoordelingssysteem
voorgesteld of in verdere ontwikkeling. De KRW vereist dat deze beoordelingssystemen van de verschillende
lidstaten onderling vergelijkbaar zijn. Met dit doel zijn momenteel interkalibratie-oefeningen lopende om de
beoordelingssystemen van de verschillende lidstaten onderling op elkaar af te stemmen. De resultaten van
een eerste ronde van deze interkalibratie-oefeningen zullen vermoedelijk eind 2007 gepubliceerd worden
onder de vorm van een beschikking van de Europese Commissie.

Inleiding

Het invoeren van de richtlijn 2000/60/EG, beter
bekend als de Europese Kaderrichtlijn Water (KRW;
EU, 2000) betekende een mijlpaal voor het Eu-
ropese waterbeleid. Met deze richtlijn wil de Eu-
ropese Unie tegen eind 2015 een goede ecolo-
gische toestand of een goed ecologisch poten-
tieel behalen in alle oppervlaktewateren. Hiervoor
moeten de lidstaten onder meer de biologische
toestand van hun oppervlakiewateren opvolgen
en beoordelen, en dit aan de hand van verschil-
lende kwaliteitselementen.

Het beoordelen van oppervlaktewaterkwaliteit aan
de hand van de aanwezige levensgemeenschap
is niet nieuw en gaat eigenlijk ferug tot het begin
van de twintigste eeuw, foen de eerste biologi-
sche waterkwaliteitsindexen werden ontwikkeld.
Met name voor macro-invertebraten bestaat op
internationaal vlak reeds een lange traditie op dit
gebied, maar ook voor andere kwaliteitselementen
kon de jongste decennia een sterke groei in het
onderzoek naar en gebruik van biologische
beoordelingssystemen genoteerd worden (zie bv.
De Pauw et al., 1992; De Pauw et al., 2006).
Tegenwoordig bestaat een brede consensus dat
biologische en fysisch/chemische beoordelingen
complementair aan elkaar zijn. Biologische
beoordelingsmethoden worden bijgevolg ook al
geruime tijd systematisch gebruikt in heel wat lan-
den binnen en buiten Europa. Om tot een glo-
baal en coherent beeld te komen, legt de KRW
echter specifieke regels op inzake de te gebrui-
ken kwaliteitselementen, frequentie en dichtheid
van monitoring en de beoordelingsmethoden zelf.
Dit betekent voor de meeste lidstaten een ingrij-
pende aanpassing én uitbreiding van de be-
staande werkwijzen.

Het voorliggende artikel belicht de huidige stand
van zaken in Vlaanderen wat betreft het ontwik-
kelen van biologische beoordelingsmethoden
conform de KRW voor de categorieén rivieren en
meren. Overgangswateren en kustwateren, als-
ook de niet-natuurlijke waterlichamen, worden hier

dus niet behandeld.

Oppenvlakiewaterkwaliteit

Doelstellingen

De KRW vereist dat de lidstaten programma’s
opstellen voor monitoring van de watertoestand.
Voor oppervlaktewater omvat dit zowel chemische
als ecologische monitoring. Het beoordelen van
de ecologische toestand gebeurt op basis van fy-
sisch-chemische, biologische en hydromorfolo-
gische kwaliteitselementen. Deze monitoring-
programma’s moesten uiterlijk eind 2006 opera-
tioneel zijn. Binnen deze programma’s worden drie
types van monitoring onderscheiden, met verschil-
lende verplichtingen op het vlak van metingen en
frequenties, namelijk toestand- en trendmoni-
toring, operationele monitoring en monitoring
voor nader onderzoek. Tevens verwijst de KRW in
dit verband naar aanvullende monitorings-
voorschriften voor beschermde gebieden, die volgt
uit de desbetreffende regelgeving.

De oppervlaktewateren worden ingedeeld in
waterlichamen, die verder worden aangeduid als
natuurlijk of als niet-natuurlijk (kunstmatig of sterk
gewijzigd). Elke categorie van natuurlijke water-
lichamen (rivieren, meren, overgangswateren of
kustwateren) moet vervolgens worden ingedeeld
in types. Voor elk biologisch kwaliteitselement
moet dan per categorie een typespecifiek
beoordelingssysteem worden opgesteld (vitgezon-
derd visfauna voor kustwater).

De biologische kwaliteitselementen voor rivieren
en meren zijn fytoplankton, overige waterflora
(macrofyten en fytobenthos), benthische
ongewervelde fauna (macro-invertebraten) en vis-
fauna. De beoordelingssystemen moeten voor elk
kwaliteitselement een aantal relevante parame-
ters in rekening brengen die gespecifieerd wor-
den in de KRW (Tabel 1).

De toestandsbeoordeling moet gebeuren aan de
hand van een ecologische kwaliteitsratio (EQR).
Deze EQR geeft de verhouding aan van de hui-
dige toestand ten opzichte van de toestand die
zou kunnen verwacht worden bij referentie-
omstandigheden. Deze EQR wordt uitgedrukt op

a een schaal van één (gelijkaardig aan de referentie-
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Tabel 1. Overzicht van de verschillende biologische kwaliteitselementen voor rivieren en meren met vermelding van de door de KRW

vereiste parameters, de Vlaamse methoden en de gebruikte deelvariabelen.

Kwaliteitselement

Vereiste parameters KRW

Methode Vlaanderen

Gebruikte deelvariabelen

Fytoplankion -Samenstelling Van Wichelen et al. {2005) -Biomassa
-Abundantie -Soortensamenstelling
-Biomassa
Macrofyten -Samenstelling MAFWAT (rivieren) en Typespecificiteit
-Abundantie MAFST (meren); Verstoring
Schneiders et al. (2004), -Groeivormen
Leyssen et al. (2005) Vegelatieontwikkeling
Fytobenthos -Samenstelling PISIAD; -Procentuele abundantie van
-Abundantie Hendrickx & Denys (2005) impact-sensitieve diatomeeén
-Procentuele abundantie van impact-
geassocieerde diatomeeén
Macro-invertebraten  -Samenstelling MMIF; -Totaal aantal taxa

-Leeftijdsopbouw

-Abundantie Gabriels et al. (2004, 2007) -Aantal EPT toxa
-Aantal andere gevoelige toxa
-Shannon-Wiener index
-Gemiddelde tolerantiescore
Visfauna -Samenstelling Bl -0.a. Totaal aantal soorten,
-Abundantie Belpaire et al. {2000), Gemiddelde Tolerantiewaarde,

Breine et al. (2004)

Typesoorten, Biomassa,
Gewichtspercentage exoten,
Natuurlijke recrutering, ...
(variabel per type)

omstandigheden) fot nul (uiterst slecht). Deze
schaal wordt verder ingedeeld in vijf kwaliteits-
klassen, gaande van blauw (zeer goed), groen
(goed), geel (matig), oranje (ontoereikend) tot
rood (slecht). Vooral de grens tussen de klassen
“goed” en “matig” is hierbij cruciaal omdat ze de
ondergrens vormt van de eerder vermelde EU-
doelstelling voor 2015.

Figuur 1. OQverzicht van de te volgen stappen bij de beoordeling
van oppervlaktewateren volgens de KRW.
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De bekomen klassen voor de biologische kwali-
teitselementen, de chemische en fysisch-chemi-
sche elementen en de hydromorfologische ele-
menten, worden vervolgens geintegreerd tot één
totale ecologische beoordeling voor het water-
lichaam (Figuur 1). Hiervoor werd een beslissings-
boom opgesteld door de Europese Common
Implementation Sirategy werkgroep (Wallin et al.,
2003). Volgens deze beslissingsboom kan de
goede ecologische kwaliteit enkel gehaald wor-
den indien alle biologische kwaliteitselementen

minstens als goed beoordeeld zijn (m.a.w. one
EQR — out - all out).
Beoordeling biologisch
| Beoordelingssystean I kwaliteitseleraent
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A —p Ontoereikend P
";:ﬁf,‘;“;;‘:“m";h’%?f ":,ﬁj‘f‘ Slecht net omvat enkel het bemonsteren van de macro-
0 invertebraten, met het oog op het bepalen van
3 de Belgische Biotische Index (BBI; De Pauw &
Vanhooren, 1983). Daarnaast is er het meetnet
van het Instituut voor Natuur- en Bosonderzoek
Watatichaam — Toepassen Clohaleheoardding (INBO) voor het bepalen van de visindex (zie ver-
beosrdelingssystenen voor de = der). De biologische meetnetten die momenteel
Levarts loraliteitselone
o — _H worden uitgebouwd voor de implementatie van
p
\ de KRW in Vlaanderen vergen dus duidelijk een
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l T — Sinds 2002 werden in opdracht van VMM een
Hytoortologich | e LN groot aantal studies uitgevoerd met als doel het
ontwikkelen van beoordelingssystemen voor de
verschillende biologische kwaliteitselementen (zie

ook Maeckelberghe, 2003).




Een eerste vereiste van de KRW voor het ontwik-
kelen van biologische beoordelingssystemen be-
stond in het ontwikkelen van een typologie. Een
studie door het toenmalige Instituut voor Natuur-
behoud (dat later zou opgaan in het INBO) resul-
teerde in een indeling in types voor alle catego-
rieén (Jochems et al., 2002). Voor de rivieren
omvatte het systeem acht types en voor de meren
tien. De momenteel gehanteerde indeling, die
weergegeven is in Tabel 2, is de indeling uit de
geciteerde studie op één kleine aanpassing na,
namelijk dat voor de rivieren geen rekening meer
wordt gehouden met de Strahler-orde.

Verdere studies resulteerden in een al dan niet
voorlopig beoordelingssysteem of concept van
beoordelingssysteem voor elk relevant biologisch
kwaliteitselement per watertype. Deze beoorde-
lingssystemen zijn allen van het multimetrische
type, dit wil zeggen dat de eindbeoordeling het
resultaat is van een aantal verschillende deel-
beoordelingen, zodat verschillende aspecten van
een levensgemeenschap in rekening gebracht
worden. Indien nodig kunnen deze methoden in
de toekomst nog verder aangepast of verfijnd
worden. Tabel 1 toont de verschillende beoor-
delingssystemen en de gebruikte deelvariabelen
(afhankelijk van de auteur maatlatten, deelindices
of metrics genoemd). Deze deelvariabelen wor-
den telkens verder geintegreerd tot één eind-
beoordeling en brengen de door de KRW ver-
eiste parameters in rekening (dit hoeft niet nood-
zakelijk één parameter per deelvariabele te zijn).

De manier waarop deze integratie gebeurt vari-
eert per kwaliteitselement.

Voor het kwaliteitselement fytoplankton werd een
methode ontwikkeld door Van Wichelen et al.
(2005). Deze methode maakt gebruik van de
deelvariabelen biomassa en soortensamenstelling.

Het kwaliteitselement overige waterflora is voor
rivieren en meren verder ingedeeld in macrofyten
en fytobenthos.

Voor het onderdeel macrofyten werd een
multimetrische index ontwikkeld voor rivieren
(MAFWAT) en voor meren (MAFST). Deze indexen
zijn eveneens typespecifiek en zijn gebaseerd op
de deelvariabelen typespecificiteit, verstoring,
groeivormen en vegetatieontwikkeling (Schneiders
et al., 2004; Leyssen et al., 2005).

Voor het onderdeel fytobenthos werd een index
ontwikkeld door Hendrickx & Denys (2005). De
eindbeoordeling wordt hierbij bekomen op basis
van de procentuele abundanties van impact-
sensitieve en van impact-geassocieerde diato-
meeén (PISIAD). Wat de rivieren betreft, dient het
nieuwe systeem nog uvitgebreid te worden naar
een aantal bikomende watertypes.

Voor het kwaliteitselement macro-invertebraten
beschikte Vlaanderen met de BBl weliswaar reeds
over een betrouwbare en robuuste index, maar
omdat deze niet typespecifiek is, niet expliciet

Tabel 2. Voornaamste karakteristieken van de Viaamse types rivieren en meren (naar Jochems et al., 2002).

Rivieren Code Hydro-ecoregio Afstroomoppervlakie (km?)
Kleine beek Bk Zand/zandleem/leem < 50 km?
Kleine beek Kempen BkK Kempen < 50 km?
Grote beek Bg Zand/zandleem/leem 50-300 km?
Grote beek Kempen BgK Kempen 50-300 km?
Kleine rivier Rk Alle 300-600 km?
Grofe rivier Rg Alle 600-10000 km?
Zeer grole rivier Reg Alle > 10000 km?
Polderwaterloop P Polder vt
Meren Code Kenmerken Situering
Alkalische duinwateren Ad pH >7,5; 150 mg/l > Na > 100 mg/l; Duinen
belangrijk deel duinzand
lonenrijke alkalische waferen Ai pH >7,5; DIC > 27 mg/l; Polders en alluvia
nief op zond/zandleem
Matig ionenrijke alkalische wateren Ami pH >7,5; DIC < 27 mg/I Overal
Grote diepe alkalische wateren Aw pH >7,5; Zmax (>3) >6 m; opp. > 7ha  Overal
Circumneutrale ijzerrijke wateren CFe 7,5> pH > 6,5; geen Klei; Kempen
Fe > 1,5mg/l; O, < 75%
Circumneutrale zwak gebufferde wateren Czb 7,5 > pH > 6,5; geen klei; Vooral Kempen
DIC < 3,3 mg/I
Circumneutrale sterk gebufferde wateren Cb 7,5 > pH > 6,5; geen Klei; Vooral Kempen
DIC > 3,3 mg/l
Sterk zure wateren Zs pH < 4,7; enkel zand/zandleem; Kempen
CZV < 20 mg/l;
meestal belangrijk deel in heide
Malig zure wateren Im 4,7 < pH < 6,0; enkel zand/zandleem; ~ Kempen
CZV > 20 mg/!
Zeer licht brakke wateren Bl Na > 250 mg/l; geen zand/zandleem Polders

Zmox = maximale diepte in m
DIC = zuurneulraliserend vermogen (opgeloste anorganische koolstof; in mg/I)
CZV = chemisch zuurstofverbruik




gebaseerd is op referentiecomstandigheden en
geen rekening houdt met abundanties, bleek deze
niet helemaal conform aan de KRW. Ook was de
BBl in oorsprong niet bedoeld voor meren.
Daarom werd een nieuwe index ontwikkeld, de
MMIF (Multimetrische Macro-invertebraten Index
Vlaanderen; Gabriels et al., 2004; 2007). Deze
index, die eveneens typespecifiek is, steunt in be-
langrijke mate op de kennis en ervaring die door
de jaren heen is opgebouwd met de BBI. De in-
dex is opgebouwd uit de deelvariabelen fotaal
aantal taxa, aantal EPT (Ephemeroptera/
Plecoptera/Trichoptera) taxa, aantal andere ge-
voelige taxa, Shannon-Wiener diversiteitsindex en
gemiddelde tolerantiescore.

Voor het kwaliteitselement vissen wordt voor de
verschillende types telkens een index voor biotische
integriteit (IBl) gebruikt. Voor rivieren werd een IBI
voor waterlopen van het brasemtype, het
barbeeltype (Belpaire et al., 2000) en de forel-
en vlagzalmzone (Breine et al., 2004) ontwikkeld.
Voor meren bestaat er eveneens een IBl (Belpaire
et al., 2000). De gebruikte deelvariabelen varié-
ren per type en houden onder meer rekening met
het totaal aantal soorten, de gemiddelde toleran-
tiewaarde, typesoorten, gewichispercentage
exoten en natuurlijke recrutering. Beide indexen
worden momenteel nog verder aangepast door
de auteurs.

Interkalibratie op Europees nivedau

Omdat elke lidstaat, en in het geval van Belgié
zelfs elk gewest, een eigen geheel van biologi-
sche beoordelingssystemen hanteert, bestaat a
priori geen garantie dat de EQR'’s, en bijgevolg
klassengrenzen, onderling vergelijkbaar zijn. De
KRW voorzag daarom een zogenaamde inter-
kalibratie-oefening om na te gaan of de grens
tussen de klassen “zeer goed” en “goed” en tus-
sen de klassen “goed” en “matig” vergelijkbaar
zijn tussen de verschillende lidstaten. Dergelijke
oefening heeft viteraard een aantal methodo-
logische beperkingen, onder meer doordat de
referentieomstandigheden, maar ook de manier
waarop ze vastgelegd worden, sterk kunnen ver-
schillen per lidstaat. Ook zijn er voor een aantal
kwaliteitselementen nog maar in beperkte mate
gegevens beschikbaar die op KRW-conforme wijze
verzameld zijn.

De interkalibratie-oefeningen zijn momenteel nog
niet afgerond. De resultaten van een eerste ronde
van deze oefeningen zullen vermoedelijk eind
2007 gepubliceerd worden onder de vorm van
een beschikking van de Europese Commissie. Wat
rivieren en meren betreft, zullen voor Vlaanderen
in deze fase reeds gedeeltelijke of volledige re-
sultaten zijn opgenomen voor fytoplankton,
macrofyten, fytobenthos en macro-invertebraten.

Inschaiting resultaien monitoring met
nieuwe indexen

Uit de resultaten van de interkalibratie voor macro-
invertebraten (die momenteel enkel voor een aan-
tal types rivieren is uitgevoerd) bleek dat de onder-
grens voor de goede klasse (die wordt uitgedrukt
als MMIF maar vergelijkbaar is met de bestaande
VLAREM-norm BBI=7) en de ondergrens voor de
zeer goede klasse in vergelijking met andere lid-
staten relatief laag waren. Daarom werden door
de Vlaamse Milieumaatschappij nieuwe onder-
grenzen voorgesteld voor beide klassen, die vol-
gens de interkalibratie wel vergelijkbaar zijn met
de andere deelnemende landen. Omdat momen-
teel slechts een minderheid van de Vlaamse op-
pervlaktewateren aan de VLAREM-norm voldoet
(zie o.a. Peeters et al., 2006), zal deze scherpere
norm dus een weinig rooskleurig beeld opleve-
ren voor Vlaanderen. Voor de andere biologische
kwaliteitselementen bestaat tot op heden nog geen
Vlaamse norm en is de impact van de nieuwe
indexen dus moeilijker in te schatten, maar de
kans dat deze elementen een veel positiever beeld
zullen opleveren, lijkt klein. Voor de visindex haalt,
vitgaande van de momenteel gehanteerde
klassengrenzen (dus zonder rekening te houden
met de interkalibratie) ongeveer 5 procent van
de meetplaatsen in Vlaanderen de norm (gege-
vens 2001-2006; zie Peeters et al., 2006).

In de wetenschap dat het one out - all out prin-
cipe gehanteerd wordt, doen deze vaststellingen
vermoeden dat het halen van de ecologische
kwaliteitsdoelstellingen voor 2015 een zware op-
dracht wordt. Bovenstaande inschattingen gelden
viteraard enkel voor de beoordeling van de na-
tuurlijke waterlichamen. De kunstmatige en sterk
veranderde waterlichamen, die veelvuldig aan-
wezig zijn in Vlaanderen, kunnen door hun aan-
gepaste beoordeling mogelijk een ander beeld
opleveren.

Besluit

Momenteel is in Vlaanderen voor alle biologische
kwaliteitselementen een beoordelingssysteem
voorgesteld voor de meeste types rivieren en me-
ren. Niettemin blijven er nog een aantal zaken
die in de nabije toekomst nog verder zullen moe-
ten vitgeklaard worden. Zo moeten een aantal
methoden nog verder worden uitgewerkt voor één
of meer ontbrekende types. Bovendien kunnen alle
beoordelingssystemen nog onderhevig zijn aan
verdere verfijningen in de toekomst, onder meer
op basis van nieuwe gegevens die zullen verza-
meld worden in het kader van de meetneften. De
interkalibraties op Europese schaal, die momen-
teel nog niet helemaal afgerond zijn, kunnen voor
sommige beoordelingssystemen nog aanleiding
geven voor het verschuiven van de grenswaarden
tussen de kwaliteitsklassen. Daarnaast moet nog
gewerkt worden aan de beoordeling van water-
lichamen die als sterk gewijzigd of kunstmatig
aangeduid worden, want voor die waterlichamen
geldt een beoordeling aangepast aan de lokale




situatie. Hoewel de meetnetten pas nu van start
gaan en een aantal beoordelingssystemen mo-
gelijk nog kunnen wijzigen, lijkt een eerste voor-
zichtige inschatting erop te wijzen dat de KRW-
kwaliteitsdoelstelling voor 2015 nog veraf is.
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KRW (Kaderrichtlijn Water)-Verkenner
als instrument voor het ecologisch

Universiteit Gent, Vakgroep
Toegepaste Ecologie en

" evalueren van rivierherstelopties
De Kaderrichilijn Water (KRW)-Verkenner is een beslissingsondersteunend instrument bedoeld voor
kennisontsluiting over de status van een waterlopensysteem, evenals de analyse van de (kosten)effectiviteit
van mogelijke maatregelen op de ecologische lwaliteit van waterlichamen binnen een stroomgebied. Het
hoofddoel van het programma is het ondersteunen van waterbeheerders, meerbepaald de discussie en
communicatie rond de ontwikkeling van maatregelenpaketten. Om tot een basisversie te komen, werden
verschillende teststudies in Nederland uitgevoerd. De teststudie in Vlaanderen heeft als doel de aanpak van
de KRW-Verkenner in een internationale context te toetsen. Als studiegebied werd geopteerd voor het deelbekken
de Burggravenstroom. Dit gebied leent zich uitstekend om de mogelijkheden van de KRW-Verkenner te
onderzoeken. Het deelbekken ondervindt immers druk van diverse activiteiten (landbouw, woonwijken,
drinkwaterwinning) waardoor het maken van optimale keuzes van maatregelen geen eenvoudige zaak is.
Met behulp van de KRW-Verkenner wordt enerzijds de gegevensbeschikbaarheid voor waterbeheerders
geanalyseerd en anderzijds de te verwachten effecten van verschillende maatregelenopties om een goede
ecologische status te bereiken nagegaan.
Inleiding Probleemstelling
De Kaderrichtlijn Water (KRW)-Verkenner is ont- De in het verleden ontwikkelde modellen (o.a.
wikkeld door een consortium bestaande uit de Dedecker et al., 2005; D’'heygere et al., 2006;
Rijkswaterstaat RIZA, WL/Delft Hydraulics, Alterra, Adriaenssens et al., 2006, Dedecker et al., 2005;
TUDelft, Universiteit Gent, Royal Haskoning en Mouton et al., 2007, van Griensven et al., 2006)
Witteveen & Bos. Het is een beslissingsonder- laten toe om op een gedetailleerd schaalniveau
steunend instrument bedoeld voor kennisontslui- de ecologische effecten van fysisch, chemische
ting over de status van een waterlopensysteem. en morfologische kwaliteitsveranderingen van ri-
Daarnaast biedt het programma een analyse van vieren als gevolg van lozingen en structurele bij-
de (kosten)effectiviteit van mogelijke herstel- sturingen (b.v. oeververstevigingen, stuwen, ...) in
scenario’s op de ecologische kwaliteit van water- te schatten. Dit hoge defailniveau heeft als be-
lichamen binnen een stroomgebied (Figuur 1). Het langrijk nadeel dat de huidige toestand met rela-
hoofddoel van de KRW-Verkenner is het onder- tief veel gegevens moet worden beschreven. Voor-
steunen van waterbeheerders, meerbepaald de spellingen toegepast op grote gebieden zijn dan
discussie en communicatie rond de ontwikkeling ook arbeidsintensief en duur. De KRW-Verkenner
van maatregelenpakketften (Van Der Most et al., beantwoordt de nood aan een programma dat
2006). toelaat de integrale toestand te analyseren en de
effecten van verschillende herstelopties te voor-
spellen en dit voor een hoger schaalniveau na-
melijk dat van waterlichamen, deelbekkens en zelfs
volledige bekkens. De integrale voorspellingen
(hydrologie, waterkwaliteit, ecologie) binnen het
Figuur 1: Simulatie van de effecten van herstelmaatregelen op systeem zijn gestoeld op een goede balans tus-
de ecologische kwaliteit van waterlichamen. sen de vereiste gegevensverzameling, de gebruiks-
= = vriendelijkheid en het rechtstreeks beantwoorden
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van sleutelvragen voor waterbeheerders (status
systeem, welke herstelopties leveren welke resul-
taten op en hoeveel kosten deze maatregelen).
Bovendien zijn de simulatietijden relatief kort (se-
conden tot enkele minuten).

Doelstellingen

Om tot een basisversie te komen, werden ver-
schillende pilotstudy’s in Nederland uitgevoerd.
De tesistudie in Vlaanderen wil de aanpak van de
KRW-Verkenner in een internationale context eva-
lueren. Als Vlaams studiegebied werd geopteerd
voor het deelbekken de Burggravenstroom. Dit
gebied leent zich vitstekend om de mogelijkhe-
den van de KRW-Verkenner te onderzoeken. Het
deelbekken ondervindt immers druk van diverse
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activiteiten (landbouw, bebouwing, drinkwater-
winning) waardoor het maken van optimale keu-
zes van maatregelen geen eenvoudige zaak is.
De effecten van verschillende maatregelenopties
worden nagegaan om fot een uiteindelijk goede
ecologische kwaliteit te komen.

Figuur 2: Weergave van de afgebakende waterlichamen voor het
studiegebied van de Burggravenstroom. Nummer 1 is gelijk aan
het waterlichaam Brakeleiken en de Lieve (Oost), 2 is gelijk
aan de Avrijevaart, 5 aan de spaarbekkens van Kluizen, 7 aan
het waterlichaam de Lieve (West), 8 aan het Sleidingsvaardeken
en 9 aan de Burggravenstroom (Noorden).

Ao~

Figuur 3: Voorstelling van de waterbalans gedurende scenario
1. De hokjes stellen de verschillende waterlichamen voor. De
pijlen geven de stroomrichting weer. De eerste letter na Q (debiet)
definieert het waterlichaam waarvan het water vertrekt, de
tweede letter het ontvangende waterlichaam. Qlin is de externe
aanvoer van water (Duivelsputpompen), Q5uit de wateropname
te Kluizen en Q2uit de overpomping naar het kanaal Gent-
Terneuzen (Spiedamgemaal).
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Materioal en Methoden

Het deelbekken Burggravenstroom situeert zich in
het noorden van de provincie Oost-Vlaanderen
en behoort tot het bekken van de Gentse Kana-
len. Binnen het deelbekken zijn drie wateringen
actief namelijk de Watering Zomergem-Lovende-

gem, de Watering van de Wagemakersstroom en
de Watering Burggravenstroom. De KRW-Verken-
ner werd toegepast op het gebied ingenomen door
de Watering Burggravenstroom, meerbepaald het
waterwingebied voor de drinkwaterproductie te
Kluizen.

De KRW-Verkenner is werkzaam op het schaal-
niveau van waterlichamen. Voor de afgebakende
waterlichamen wordt de ecologische en chemi-
sche kwaliteit berekend en wordt een indruk ver-
kregen van het effect van mogelijke herstel-
scenario’s. De communicatiemogelijkheden van
de KRW-Verkenner impliceren een snelle
visualisatie van het effect van maatregelen-
pakketten op de ecologische en chemische kwa-
liteit. Daardoor bevat het programma een ver-
eenvoudigde beschrijving van de structuur-
kenmerken en van de water-en stoffenbalans voor
elk van de verschillende waterlichamen. Het
Vlaamse studiegebied werd in zes waterlichamen
en bijhorende afwateringsgebieden ingedeeld
(Figuur 2). De afgebakende waterlichamen voor
de Kaderrichtliin Water werden zoveel mogelijk
behouden. Al de waterlichamen konden als kunst-
matige waterlichamen worden beschouwd
(Stuckens et al., 2005).

De KRW-Verkenner berekende per waterlichaam
een water- en stoffenbalans op basis van inge-
voerde debieten- en nutriéntengegevens van de
verschillende lozende bronnen. De ingevoerde
gegevens werden telkens gemiddeld voor twee
kenmerkende hydrologische scenario’s namelijk
de periode met (scenario 1: begin okiober tot eind
april) en zonder drinkwaterwinning (scenario 2:
begin mei tot eind september). Vooral het debiet
en voor bepaalde waterlichamen eveneens de
stroomrichting, zijn verschillend gedurende beide
scenario’s. Gedurende de periode van
watercaptatie zal een deel van het debief van de
waterlichamen worden aangewend voor
drinkwaterproductie te Kluizen, het overige deel
zal door het Spiedamgemaal worden verpompt
naar het Kanaal Gent-Terneuzen. Extern water
(Duivelsputgemaal) afkomstig van de Oude Kale
en de Meirebeek zal eveneens bij voldoende
waterkwaliteit voor watercaptatie worden aange-
wend (Figuur 3). Bij afwezigheid van watercaptatie
wordt al het water van de verschillende water-
lichamen naar het Spiedamgemaal afgevoerd en
wordt geen extern water aangewend (Figuur 4).

Het oplossen van de waterbalans wordt bemoei-
lijkt door het ontbreken van debietgegevens voor
de verschillende waterlichamen. Eveneens gege-
vens betreffende het aandeel in debiet van de
afzonderlijke waterlichamen tot de wateropname
in Kluizen en de afname in Spiedam ontbreken.
Enkel het totale debiet gecapteerd in Kluizen (sce-
nario 1), de externe aanvoer fer hoogte van de
Duivelsputpompen (scenario 1) en de verpompte
hoeveelheid water in Spiedam (scenario 1 en 2)
zijn gekend (VMW en Aminal). De neerslagafvoer
(run-off) naar de waterlichamen werd berekend
op basis van de gemiddelde neerslag gedurende
scenario 1 en 2 (www.hydronet.be, VMM), ‘run-




Figuur 4: Voorstelling van de waterbalans gedurende scenario
2. De hokjes stellen de verschillende waterlichamen voor. De
pijlen geven de stroomrichting weer. Het eerste cijfer na Q (debiet)
definieert het waterlichaam waarvan het water vertrekt, het
tweede het ontvangende waterlichaam. Q2uit is de overpomping
naar het kanaal Gent-Terneuzen (Spiedamgemaal).
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off’ coéfficiénten en het aandeel aan verschillende
landgebruiktypes binnen het afwateringsgebied.
De ‘run-off’ coéfficiénten werden bepaald in func-
tie van de helling, bodemgebruik en landgebruik-
type (De Smedt et al., 1999). Daarnaast werden
eveneens de debiefen van huishoudelijke en in-
dustrigle lozingspunten, RWZI's en gebiedsranden
(externe aanvoer water) in rekening gebracht
(Aminal, VMM). Waterkwaliteits- en kwantiteits-
gegevens inzake overstorten waren eveneens niet
ter beschikking en deze systeemcomponenten
werden bijgevolg niet in rekening gebracht.

De stoffenbalans werd voor dezelfde bronnen als
voor de waterbalans opgesteld en dat voor de
drie variabelen totale stikstof (Nt), totale fosfor
(Pt) en de biochemische zuurstofvraag (BZV5). De

Figuur 5: Toepassing van de ontwikkelde methode binnen de
KRW-Verkenner.
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concentraties aan totale stikstof en fosfor atkom-
stig van de landbouw werden door het SENTWA
(System for the Evaluation of Nutrient Transport
to Water)-model geleverd (Pauwelyn et al., 1997).
De bijdrage van huishoudelijke lozingspunten
werd berekend uitgaande van inwonerequivalent-
waarden die niet aangesloten waren op een RWZ|
(VMM, 2005). Meetgegevens betreffende de drie
variabelen waren beschikbaar voor Campina in
waterlichaam 1 en de RWZI in waterlichaam 2
(VMM). De invloed van de externe aanvoer ge-
durende de periode van watercaptatie kon wor-
den berekend op basis van concentraties gele-
verd door het PEGASE-(Planification Et Gestion
de |’Assainissement des Eaux)-model (Smitz ef al.,
1997) op basis van simulaties door de VMM.
Calibratie van de chemische waterkwaliteit ge-
beurde met meetgegevens voor de periode 2005
en 2006 (VMM-meetdatabank).

De KRW-Verkenner geeft het effect van bepaalde
maatregelen op de chemische en ecologische
kwaliteit weer. De ecologische kwaliteit wordt met
behulp van kennisregels bepaald (Figuur 5). Deze
werden opgesteld aan de hand van gegevens-
analyses door ecologische experten in Nederland.
De regelbank werd bovendien door verschillende
biologen en waterbeheerders geévalueerd en
geoptimaliseerd. Deze kennisregels beschrijven op
een mathematische manier de relatie fussen de
maatregelen en de kenmerkende variabelen
(stuurvariabelen) van de maatlatten macrofauna,
macrofyten, vissen en fytoplankton die als basis
dienen voor de berekening van de ‘Ecological
Quality Ratios” of EQR-waarden. De maatlat met
de laagste EQR-waarde bepaalt de uiteindelijke
ecologische kwaliteit. Hierbij dient opgemerkt te
worden dat voor deze teststudie gebruik werd
gemaakt van de Nederlandse maatlatten en EQR-
waarden. In verdere studies zal tevens een regel-
bank ontwikkeld worden om de Viaamse EQR-
waarden te kunnen voorspellen. Gezien evenwel
deze Nederlandse EQR-waarden voor de
macrofauna werden geaccepteerd tijdens de re-
cente interkalibratie-oefening binnen Europa, kan
verwacht worden dat de resultaten op basis van
deze waarden relevant zijn voor Vlaanderen en
de rest van Europa. Voor meer vitleg over de ge-
bruikte methodologie in de KRW-Verkenner wordt
verwezen naar de website www.krwverkenner.nl..

Resuliaten en discussie

Vergelijking van de berekende debietfracties van
de verschillende waterlichamen toonde een con-
stant debiet naar Spiedam gedurende beide sce-
nario’s (Figuur 6). Dit bevestigde het vermoeden
dat de wateropname te Kluizen gevoed wordt door
het verschil in neerslagafvoer tussen beide sce-
nario’s. Dit werd eveneens bevestigd door de
codrdinator van de drinkwatermaatschappij te
Kluizen. Het verschil in beide debieffracties van
waterlichaam 2 naar Spiedam kon verklaard wor-
den door het groter lozend debiet van de RWZI
gedurende scenario 1, aangezien het debiet van
de andere puntbronnen gelijk was voor beide sce-
nario’s.
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Figuur 6: Vergelijking van de berekende debietfracties van de
verschillende waterlichamen.
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De debieten en stroomsnelheden werden door
combinatie van neerslaggegevens en massa-
balansen berekend. Validatie van de berekende
waarden zal in de toekomst worden vitgevoerd.

De KRW-Verkenner toonde een hogere totale
stikstofconcentratie voor scenario 1 (Figuur 7). Dit
is te wijten aan een hogere uitspoeling van mest-
stoffen gedurende deze periode. Van het totale
oppervlak van het afwateringsgebied van de
waterlichamen wordt 40 % tot 65 % gebruikt voor
landbouwactiviteiten. De landbouw wordt alge-
meen als de grootste stikstofleverancier van water-
lopen in Vlaanderen beschouwd (MIRA, 2006).
De totale fosforconcentratie was voor alle water-
lichamen behalve voor waterlichaam 9 groter voor
scenario 2. In beide scenario’s had waterlichaam
7 de slechiste chemische waterkwaliteit. Dit wordt
eveneens bevestigd in het deelbekkenbeheerplan
(Belconsulting N.V., 2005).

Bij de stoffenbalans werden pesticiden, zware
metalen en de invloed van de waterbodemkwaliteit
niet in rekening gebracht. Gegevens betreffende
de impact van overstorten konden niet worden
vrijgegeven. In het studiegebied bevinden zich 12
overstorten waarvan telkens 5 in de waterlichamen
8 en 2 en 1 in de waterlichamen 1 en 9. Vooral
in waterlichamen 8 en 2 kan de impact van deze
overstorten niet verwaarloosd worden en zal moe-
ten gezocht worden naar eventuele modellen om
de geloosde vuilvrachten en werkingsfrequentie
te voorspellen.

Figuur 7: Vergelijking van de totale stikstof-en fosforconcentratie
van de verschillende waterlichamen voor beide scenario’s.
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Voor scenario 2 (geen waterwinning) was de to-
tale ecologische kwaliteit slecht (EQR<0.2) voor
de waterlichamen 7 en 1, ontoereikend
(0.2<EQR<0.4) voor waterlichaam 8 en matig
(0.4<EQR<0.6) voor de waterlichamen 9 en 2.
Deze totale kwaliteit werd bepaald door de maatlat
met de slechtste score, die voor de verschillende
waterlichamen telkens de maatlat macrofauna
betrof. De kennisregels voor deze maatlat, geim-
plementeerd in de KRW-Verkenner, hebben be-
trekking op vier abiotische variabelen namelijk de
totale fosforconcentratie, de BZV,-concentratie,
de sinuositeit en de stroomsnelheid. Om de ge-
wenste goede ecologische kwaliteit (EQR>0.6)
te bereiken, werden maatregelen met betrekking
tot deze vier variabelen toegepast. In eerste in-
stantie werden maatregelen met een milderend
effect op de chemische waterkwaliteit uitgevoerd,
zoals het aansluiten van al de huishoudelijke
lozingspunten op de bestaande riolering naar een
RWZI (herstelscenario 1). Bufferstroken (50% re-
ductie van de nutriénten) werden aangelegd in
de waterlichamen waar nutriénten na implemen-
tatie van de vorige maatregel, nog steeds een
beperkende factor vormden bij het behalen van
een goede macrofauna kwaliteit (herstelscenario
2). Als laatste herstelscenario (herstelscenario 3)
werd gekozen voor de maatregel beekherstel die
de aanleg van een natuurlijk profiel met berm-
begroeiing en diepe buitenbochten impliceert.
Hiervoor werd de sinuositeit met 2 klassen ver-
hoogd namelijk van een recht (klasse 5) naar een
zwak slingerend patroon (klasse 3).

Na herstelscenario 1 werden EQR-waarden ho-
ger dan 0.6 voor de variabelen Pt en BZV, bereikt
voor de waterlichamen 1, 2, 8 en 9 (Tabel 1) Bij
waterlichaam 7 was de totale fosforconcentratie
nog steeds beperkend maar na herstelscenario 2
werd eveneens een EQR van 0.6 behaald. Door
het uitvoeren van herstelscenario 3 werd bij water-
lichaam 2 een goede kwaliteit voor de maatlat
macrofauna bereikt en dus ook voor de totale
ecologische kwaliteit. Bij de andere waterlichamen
bleef de stroomsnelheid de beperkende factor.

Na het derde herstelscenario werd slechts in 1
van de 5 waterlichamen een goede ecologische
kwaliteit bereikt. In dit kunstmatige studiegebied,
met zo goed als geen natuurlijke afstroming als
gevolg van de talrifke waterbeheersings-
infrastructuur, vormde de lage stroomsnelheid de
beperkende factor. Om een voldoende stroom-
snelheid te garanderen zouden de huidige pro-
fielen moeten worden omgevormd naar zwak slin-
gerende waterloopjes van maximaal een halve
tot een meter breed en een halve meter diep.
Gezien de wateraanvoerende functie van deze
waterlopen naar Kluizen is dit onmogelijk. Er moet
dus gezocht worden naar een compromis tussen
enerzijds de aanvoerfunctie naar Kluizen en an-
derzijds een goede ecologische kwaliteit. De eco-
logische kwaliteit wordt bij de KRW-Verkenner
bepaald op basis van Nederlandse maatlatten
voor natuurlijke waterlopen. Gezien het kunstma-
tige karakter van de hier beschouwde water-
lichamen kan de afwijking van de goede ecolo-
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Tabel 1: Weergave van de limiterende EQR-waarden per ken-
merkende variabele (Pt = totaal fosfor; BZV_ = Biologische
Zuurstofvraag; v = stroomsnelheid; sin = meanderingspatroon),
en voor de verschillende waterlichamen na uitvoering van de 3
herstelscenario’s. EQR, . wordt bepaald door de variabele met
de laagste waarde. De EQR-waarden die beperkend zijn voor
een goede macrofauna kwaliteit (EQR, .= 0.6), worden in vet
weergegeven
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gische kwaliteit na herstelscenario 3 mogelijks
hierdoor worden verklaard. Kennisregels voor de
Vlaamse maatlat macrofauna zijn in ontwikkeling
en zullen verdere verduidelijking brengen.

In deze studie zijn de kosten verbonden aan de
verschillende maatregelen nog niet geimplemen-
teerd. Bij de viteindelijke beslissing van maatre-
gelen zullen deze eveneens een doorslaggevende
rol spelen.

Op basis van een beperkt aantal meetgegevens
kon de chemische en ecologische kwaliteit van
de waterlichamen met behulp van de KRW-Ver-
kenner worden voorspeld. Door het ontbreken van
bepaalde gegevens voor dit studiegebied werd
de procedure soms bemoeilijkt maar in vergelij-
king met andere deelbekkens b.v. toepassing
KRW-Verkenner op deelbekken Zwalm (Mouton
et al. (ingediend), 2007) lijkt dit eerder vitzonder-
lijk. Met behulp van de KRW-Verkenner werden
de knelpunten (belangrijke impact van de land-
bouw, stroomsnelheid) zichtbaar en konden de
effecten van bepaalde maatregelen worden ge-
toetst.
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R. Weltens,

VITO milieutoxicologie BIO 1

Ecotoxicologische risico-evalua-

tie in het Viaamse waterl

eleid:

stand van zaken

Het waterkwaliteitsbeleid wordt tot dusver vooral geregeld via fysisch-chemische normen. De kaderrichtlijn
water (KRW) legt de aandacht echter veel meer op de ecologische dan op de chemische kwaliteit van de
waterloop in situ, en stelt dat een goede toestand bereikt moet worden tegen 2015. De ecologische beoordeling
zal daarom onder impuls van de KRW verder uitgebreid worden met biodiversiteitsindexen voor planten en
diatomeén, naast de bestaande indexen voor macroinvertebraten en vissen. Om het ecosysteem zoveel mogelijk
preventief te beschermen neemt ook de rol van de ecotoxicologische beoordeling in belang toe. Zo zijn er de
extra lozingsparameter met betrekking tot de maximale ecotoxiciteit (i.e. giftigheid voor waterorganismen)
van geloosd afvalwater, de vereiste dat niet-genormeerde stoffen in afvalwater grondig gedocumenteerd worden
met betrekking tot hun verspreidingspotentieel en hun PBT eigenschappen (persistentie (P), bioaccumulatie
(B) en ecotoxiciteit (T)). Daarnaast worden de chemische waterkwaliteitsnormen voor individuele stoffen
ecotoxicologisch onderbouwd en op basis daarvan herzien. De rol van de ecotoxicologie in deze 3 processen

wordt hieronder toegelicht.

Het waterkwaliteitsbeleid wordt tot nu toe vooral
geregeld via fysisch-chemische waterkwaliteitsnor-
men, lozingsnormen en —voorwaarden en
afvalwaterheffingen. De onderbouwing van veel
van deze normen is niet of onvoldoende gedocu-
menteerd, zodat vaak het voldoen aan deze nor-
men niet garandeert dat er geen gevaar is voor
de organismen die in het ontvangende water le-
ven. Bovendien kan afvalwater een zeer complexe
samenstelling hebben terwijl er slechts een be-
perkt aantal parameters genormeerd zijn. Ook
dit garandeert dus niet dat er geen gevaarlijke
stoffen zouden worden geloosd. En, last but not
least, is het niet altijld mogelik om op basis van
de ingrediénten het eindresultaat te voorspellen:
mengsels kunnen onverwacht schadelijk zijn, ook
al bestaan ze uit veilige ingrediénten.

Onder impuls van de kaderrichtlijn water (KRW)
wordt de aandacht van de chemische naar de
ecologische kwaliteit van de waterloop verlegd.
Die wordt vooral weerspiegeld door de
biodiversiteit, een integrale waterkwaliteitsparam-
efer die niet enkel beinvloed wordt door de che-
mische samenstelling maar door uiteenlopende
parameters: hydrologie, bodemsamenstelling,
reliéf, klimaat, waterloop(infra)structuur en de fy-
sisch-chemische waterkwaliteit.

De KRW stelt dat de waterkwaliteit een goede
ecologische toestand moet bereiken tegen 2015.
Dit heeft ook een aantal duidelijke gevolgen voor
het Vlaamse waterbeleid (gehad): o.a. het verbe-
teren van de habitatfuncties door infrastructurele
ingrepen, het verbeteren van de methoden om
de ecologische toestand van de waterlopen te
meten en op te volgen door bijkomende
biodiversiteitesindexen voor planten en diatomeén,
bekkenbeleidsplannen op basis van integraal
waterbeheersprincipes etc... Maar ook door
nieuwe principes in verband met de omgang met
chemische stoffen en lozingen van afvalwater in
te voeren o.a. het verbod op of verplichte atbouw
van de lozing van een aantal prioritaire stoffen
die te milieugevaarlijk blijken te zijn, het verplicht
documenteren van alle chemische stoffen met
betrekking tot hun mogelijke milieu-effecten

(ecotoxicologische labelling- en REACH-voor-
schriften in verband met PBT (REACH =
Registration, Evaluation and Authorisation of
chemicals: PBT: persistentie, bioaccumulatie en
toxiciteit; zie verder)), het invoeren van een
ecotoxiciteitsgrens voor complexe afvalwaters die
in oppervlakiewater worden geloosd...

Zowel de Europese als de Vlaamse overheid le-
veren intussen inspanningen om de bestaande
chemische waterkwaliteitsnormen voor individuele
stoffen — die in het verleden meestal onvoldoende
wetenschappelijk onderbouwd werden — te her-
zien. De basis voor de WQC (water quality crite-
ria) wordt gevormd door de PNEC (predicted no
effect concentration) van de betreffende stof.
PNECs worden afgeleid uit de ecotoxiciteits-
gegevens van de stof en geven een beeld van de
effectieve milieuveilige concentraties in het
aquatische milieu.

In dit artikel wordt de rol van de ecotoxicologische
risico-beoordeling in het waterbeleid toegelicht.

Principes van de ecofoxicologische beoor-
deling.

Elk natuurlijk ecosysteem is opgebouwd als een
kringloop, een keten van eten en gegefen wor-
den. In een gezond ecosysteem is deze kringloop
in evenwicht, onderhoudt zichzelf zolang geen
enkele schakel in deze kring wordt gestoord in
zijn ontwikkeling (fig. 1.).

(Industriéle) lozingen van chemische stoffen zijn
voor de waterloop een bron van natuurvreemde
stoffen of van een aantal natuurlijke stoffen in
overmaat (bv. lozing van nutriénten). Hierdoor kan
potentieel de gezondheid van bepaalde organis-
men worden verzwakt of kunnen bepaalde groe-
pen juist sterker uitgroeien, waardoor het even-
wicht in de kringloop wordt verstoord. Elke dier-
en plantensoort heeft zijn eigen gevoeligheid voor
chemische stoffen. Het komt er dus op aan om-

Oppenvlakiewaterkwaliteit
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Figuur 1: Schematisch overzicht van het ecosysteem in opper-
vlaktewater
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preventief - de zwakste schakel in de kringloop te
kennen die door een stof of lozing kan worden
aangetast. De norm kan dan voldoende streng
worden gesteld om juist deze zwakste schakel ef-
fectief te beschermen.

Fig.2: Typisch verloop van de concentratie/effect curve in
(eco)toxicologische testen bij blootstelling van testorganismen aan
een teststof.

- O-NOEC!': concentratie-range waarin het testorgansime geen
effect vertoont in reaktie op de geteste concentraties. NOEC
waarden worden gebruikt om de concentratie/effect relatie voor
chronische testen te typeren.

- NOEC-LOEC?: de concentratie-range van “no observed ef-
fect level” tot “lowest observed effect level” (ie. de concentratie-
range tussen de hoogste experimenteel geteste concentratie die
geen effect geeft en deze die voor het eerst een effect opwekt)

- Concentratie/effect: de concentratierange waarbinnen men bij
toenemende concentratie een toenemend effect ziet. ECx = de
concentratie waarbij x% van het maximale effect optreedt. ECx
waarden (meestal EC50) worden gebruikt om de concentra-
tie/effect relatie voor acute testen te typeren. Indien het effect
dat men meet de sterfte van de organismen is, spreelt men van
LC50 (50% lethale concentratie).

- 100% effect: de concentratierange tussen de concentratie die
een maximaal effect geeft en de maximaal geteste concentratie.

! NOEC = no observed effect concentration: dit is de hoogste
experimenteel geteste concentratie die statistisch GEEN
(eco)toxicologisch antwoord opwekt.
2 LOEC = lowest observed effect concentration: dit is de laagste
experimenteel geteste concentratie die statistisch WEL een
(eco)toxicologisch antwoord opwekt.
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Om het ecosysteem fe vrijwaren is het daarom
noodzakelijk het eventueel schadelijke effect van
een stof of lozing op organismen uit deze kring-
loop op voorhand te meten (i.e. vooraleer de stof
in gebruik wordt genomen, vooraleer een
lozingsvergunning af fe leveren).

De schadelijke effecten die stoffen kunnen heb-
ben voor de organismen in het ecosysteem, wor-
den gemeten met ecotoxiciteitstesten. In deze tes-
ten worden levende organismen rechtstreeks
blootgesteld aan de stof of het mengsel en wordt
onderzocht bij welke concentratie deze stoffen of
mengsels schadelijke effecten hebben op de ge-
zondheidstoestand van dier- en plantensoorten.
Als geen van de onderzochte organismen hinder
ondervindt van deze blootstelling gaat het om niet-
ecotoxische stoffen/mengsels. Als (een of meer-
dere) organismen wel hinder ondervinden gaat
het om ecotoxische stoffen/mengsels. Om in dit
laatste geval de ernst te kunnen inschatten wor-
den de organismen blootgesteld aan een
verdunningsreeks van stof of mengsel, zodat een
concentratie-effect relatie kan worden uitgetekend.
Figuur 2 geeft een schematisch voorbeeld van een
(eco)toxicologische concentratie-effect relatie: in
de x-as staat de toenemende concentratie van een
specifieke stof of mengsel waaraan testorganismen
worden blootgesteld in het labo. In de y-as staat
het schadelijk effect voor de testorganismen, uit-
gedrukt in vergelijking tot de niet blootgestelde
controles. Met de term “schadelijk effect” kunnen
verschillende effecten (ook wel eindpunten ge-
noemd) worden bedoeld: zowel sterfte (letaliteit)
als een ander schadelijk (subletaal) effect (bv.
vooriplantingsproblemen, groeiremming, vorm-
veranderingen, ziekte, etc.) dat het voortbestaan
van de soort kan bedreigen.

Het typische verloop van concentratie-effectcurves
wordt geillustreerd in figuur 2: bij lage concen-
traties ondervindt geen van de blootgestelde or-
ganismen hinder en is er geen schadelijk effect,
bij toenemende concentraties is er vanaf een be-
paalde drempelwaarde een steeds toenemende
reactie (steeds meer organismen ondervinden hin-
der van de blootstelling), en vanaf een bepaalde
concentratie is het effect maximaal en zal onge-
wijzigd blijven, ook al neemt de concentratie toe
(bv. wanneer alle festorganismen overleden zijn).
De gevoeligheid voor eenzelfde stof kan - afhan-
kelijk van de aard van de stof - sterk variéren van
testorganisme tot testorganisme, en zelfs van het
groeistadium waarin het organisme zich bevindt
(larven en embryo’s zijn meestal gevoeliger dan
volwassen individuen).

Naast concentratie is ook de blootstellingsduur
van belang: hoe langer een organisme wordt
blootgesteld aan een giftige stof, hoe lager de
drempelconcentratie. Daarom worden ecotoxici-
teitstesten onderverdeeld in acute en chronische
testen. Bij acute testen kijki men welke concen-
traties effecten veroorzaken op korte termijn (bv.
48h voor watervlooien, 96 h voor vissen en 72h
voor algen), bij chronische testen kijkt men naar
effecten op langere termijn (bv. reproductiesucces
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tiidens 21 dagen blootstelling van watervlooien).
NOEC (zie figuur 2) voor chronische testen ligt
vaak veel lager dan deze van acute testen
(LC50acuut/NOECchronisch = acuut/chronisch
ratio (ACR): bv. voor kobalt ligt de LC50 voor
watervlooien op 48h bij 12 mg/I, terwijl de LC50
voor de reproductietest (21 dagen test) op 0.49
mg/! ligt (eigen resultaten); ACR van kobalt voor
watervlo: 12/0.49 = 24.5).

Het is uviteraard onmogelik om voor elke soort
uit het ecosysteem de drempelconcentratie vast
te stellen. Men moet zich daarom beperken tot
een aantal representatieve soorten die de voor-
naamste schakels uit het ecosysteem vertegen-
woordigen. In praktijk komt dit neer op een verte-
genwoordiger van elk van de voornaamste
trofische niveaus: micro-organismen, planten als
primaire producenten, een planteneter en een
vleeseter. Typisch wordt voor zoetwater nagegaan
of algen, watervlooien en vissen worden aange-
tast. Voor deze standaardtesten zijn internationaal
aanvaarde testprotocols uitgeschreven door de
OESO (Organisatie voor Economische Samen-
werking en Ontwikkeling) en ISO (International
Standardisation Organisation). Dit moet garan-
deren dat de testen onder goed gecontroleerde
omstandigheden worden uitgevoerd en vergelijk-
bare resultaten opleveren ook al worden zij in
verschillende labo’s (en zelfs landen) vitgevoerd.

Ecotoxiciteitstesten worden op zuivere producten

vitgevoerd voor een aantal redenen:

a) voor het vaststellen van het zogenaamde
gevaarsprofiel (hazard) van een stof in het ka-
der van de wetgeving voor gevaarlijke stoffen
(Directieven 67/548/EEC (gevaarlijke stoffen)
en 1999/45/EC (preparaten)). Bij het vastleg-
gen van een gevaarsprofiel gaat men preven-
tief onderzoeken wat de mogelijke gevaren van
een stof kunnen zijn. Het opstellen van een
gevaarsprofiel gebeurt zowel voor de fysische
eigenschappen (bv. is de stof ontplofbaar?),
voor de menselijke gezondheidseffecten (bv.
kan ze kanker veroorzaken?) en ook voor de
ecologische effecten (bv. Is de stof schadelijk
voor waterorganismen?). De resultaten van
deze gevaarstesten worden vertaald in zoge-
naamde R-zinnen of Risico-zinnen die op het
etiket van het product worden aangebracht om
zo de gebruiker op de hoogte te stellen van de
potentiéle gevaren. Tabel 1 illustreert hoe de
resultaten van de ecotoxiciteitstesten worden
vertaald naar risico-zinnen (en bijhorende

veiligheidszinnen (S-zinnen)). Er is een belang-
rijk onderscheid tussen het vastsiellen van een
gevaarseigenschap en effectief risico: een stof
die bv. gevaarlijk is voor waterorganismen,
maar die nooit in het water terecht zal komen
vormt geen enkel risico.

b) voor het vaststellen van drempelwaarden die
gebruikt kunnen worden als kwaliteitsnormen
of risico-evaluatie, waar de drempelwaarde
vergeleken wordt met omgevingsconcentraties.

ntoxiciteitsnormen voor afvalwater: TEB
(Totaal Effluent Beoordeling)

Zulke vertaling van testresultaten naar veiligheid-
sinformatie, kan ook worden gebruikt voor com-
plexe milieustalen, o.a. afvalwaters. De ecotoxi-
citeitstesten worden rechtstreeks op de afvalwaters-
talen uvitgevoerd (totaal effluent beoordeling of
TEB) en de testresultaten worden gebruikt om de
graad van toxiciteit van het afvalwater te klasse-
ren. In Vlaanderen werden in opdracht van de
VMM (Vlaamse MilieuMaatschappij) een aantal
pilootstudies uitgevoerd door onderzoeksin-
stellingen, met als eindresultaat een voorstel voor
ecotoxicologische classificatie van afvalwaters
(Witters et al., 2002; VandeBroele et al.1996,
1998). De overheid zal deze ecotoxicologische
classificatie gebruiken om de geloosde toxiciteit
te normeren via lozingsvergunningen.

Figuur 3 en tabel 4 vatten het classificatiesysteem
voor afvalwaters samen.

Om de interpretatie te vergemakkelijken worden
de testresultaten van de acute toxiciteitstesten (klas-
sieke acute testen op algen, watervlooien en vis)
omgerekend naar toxische eenheden (TE of TU
van Toxic Units). TU = 100/LC50 met de LC50
waarde uitgedrukt in % afvalwater. Deze reciproke
van de LC50 is rechtevenredig met de toxiciteit
en daardoor een betere weerspiegeling van de
ernst van de vervuiling.

Tabel 1: Overzicht van de ecotoxiciteitscriteria die de basis vormen voor de milieugerelateerde R-zinnen (aquatisch ecosysteem) op
verpakkingen van chemische producten. De LC50 waarde die gebruikt wordt voor de labelling is de laagste waarde die met acute
ecotoxiciteitstesten op 3 standaardorganismen (alg, watervlo en vis) wordt teruggevonden.

R-zin Criteria Interpretatie

R50 LC50 <1 mg/l Erg toxisch voor waterorganismen
R51 1 <=LC50 <10 mg/I Toxisch voor waterorganismen
R52 10 <= LC50 < 100 mg/l Schadelijk voor waterorganismen




Figuur 3: Interpretatie van de effluenttoxiciteit (zie ook tabel 2).
Toxische eenheden: 100/LC50

Interpretatie effluentioxiciteit

I Hoge acute toxiciteit I

| Acute toxiciteit |

Weinig acute toxiciteit

%effect

I
Niet acuut
toxisch

1 100

gverdunning afvalwater (%)

v

TOXTSCHE EENHEDEN (TE) | 100 10 1

Ref: Witters et al., 2002.

Tabel 2: Classificatie van afvalwaters gebeurt op basis van de
klassieke ecotoxiciteitstesten (algen, watervlo en vis). Als LC50
waarde voor de classificatie wordt die van de meest gevoelige
soort gebruikt. Gekoppeld aan de classificatie is een lleuren-
code zoals aangegeven in de tabel. De waarde die gebruikt moet
worden voor een cumulatieve effectscore wordt voor elke klasse
aangegeven.

Criteria voor toxiciteit in

conventionele testen

Classificatie van afvalwaters

ECs0/L.Cso Toxisch
oxische N ;
(effluentconc.) > respons van gevoeligste organisme cumiigtiyoctiaotiscors
eenheden (algen + watervlo + vis)

>100% or>90% | <1of<1.1 geen acute toxiciteit | [N 0
10 -100% 1-10 lage acute toxiciteit 1
1-10% 10 - 100 acute toxiciteit 3
<1% >100 hoge acute toxiciteit | [N 5
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Ecotoxiciteit van individuele stoffen als in-

rument in het waierbeleid.
PNEC als norm

PNEC is de afkorting voor predicted no effect
concentration of de milieuveilige drempel-
concentratie van een bepaalde stof. D.w.z. dat
omgevingsconcentraties gelijk aan of lager dan
PNEC in principe geen enkel negatief effect op
het ecosysteem zullen hebben. PNEC waarden
voor individuele stoffen zijn belangrijk om weten-
schappelijk onderbouwde kwaliteitsnormen te
kunnen opstellen die effectief beschermend zijn
voor het ecosysteem. De waarde van de norm
staat of valt met de betrouwbaarheid van de
PNEC.

PNEC worden afgeleid op basis van de beschik-
bare ecotoxiciteitsgegevens die ofwel worden
opgezocht in databanken en literatuurgegevens
of — bij het ontbreken daarvan — in het labo ge-
meten kunnen worden.

Volgende methoden kunnen gebruikt worden voor
het afleiden van PNECs uit de beschikbare

ecotoxiciteitsgegevens:

a) Statistische extrapolatiemethode (Alden-
berg & Slob, 1993, later gemodifieerd in TGD
2003):

Indien voldoende NOEC waarden gekend zijn
voor chronische eindpunten en voor tenminste 10
verschillende soorten van 8 verschillende fami-
lies/taxa, worden deze op een frequentiecurve
vitgezet: op de X-as de NOEC, op de Y-as de
frequentie (aantal soorten waarvoor de NOEC
waarden werden teruggevonden). Deze curve
vertoont een normale verdeling. De PNEC wordt
in principe berekend op basis van de zgn. HC5
(“hazard concentration” bij 5%-iel). Deze waarde
wordt verminderd met 50% confidentielimiet en
gedeeld door een veiligheidsfactor (1 tot 5) die
de betrouwbaarheid van de resultaten in reke-

ning brengt (TGD 2003).

b) PNEC vit beperkte dataset (TGD 2003)
Indien niet voldoende NOEC waarden gekend
zijn, of enkel resultaten van acute testen, worden
de laagst genoteerde effeciwaarden gebruikt en
gedeeld door een veiligheidsfactor. De grootte van
de veiligheidsfactor hangt af van de beschikbare
informatie: hoe meer gegevens, en hoe meer in-
formatie over chronische effecten, hoe kleiner de
factor (tabel 1). De hoge veiligheidsfactor (1000)
— die gebruikt moet worden wanneer alleen acute
gegevens beschikbaar zijn - heeft te maken met
onzekerheden omirent het ACR en de ontbrekende
gegevens voor andere soorfen.

De matrix voor deze beoordeling is geént op de
klassieke vis/daphnia/alg gegevens (zie tabel 3.).

PBT beoordeling

PBT staat voor persistentie, bioaccumulatie en
toxiciteit: 3 eigenschappen die samen de milieu-
gevaarlijkheid van een product of mengsel bepa-
len. Stoffen die persistent zijn blijven lang in het
milieu aanwezig, kunnen accumuleren in het mi-
lieu en kunnen daardoor mogelijk op lange ter-
mijn effecten veroorzaken. Stoffen die bioaccu-
muleren kunnen in de voedselketen terechtkomen
en (onverwacht) effecten veroorzaken in hogere
organismen. In het kader van REACH definieert
men stoffen met PB en vPvB eigenschappen (zie
tabel 4) en wil men deze stoffen zoveel mogelijk
reguleren. Niet alle PBT en vPvB zullen/kunnen
uit gebruik genomen worden, bij gebrek aan ge-
liijkwaardige alternatieven.

Bedrijven die niet-genormeerde stoffen lozen,
moeten deze documenteren met voldoende ge-
gevens omtrent milieu-effecten zodat de overheid
voor deze stoffen een veilige norm kan afleiden
via PNEC-berekeningen. Voor de verdere risico-
evaluatie moeten de bedrijven ook gegevens
omirent biodegradatie- en bioaccumulatie-
potentieel leveren, zodat de overheid kan beslis-
sen over het al dan niet bestaan van een risico op
lange termijn effecten of gevaar voor de voedsel-
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Tabel 3: Veiligheidsfactoren voor het afleiden van waterkwaliteits-
criteria op basis van een beperkt set van ecotoxiciteitsgegevens
(TGD 2003).* hier wordt de laagst gevonden effectwaarde (LC/
EC50 voor acute testen, NOEC voor chronische testen) bedoeld.

Beschikbare informatie

Veiligheids | PNEC*

Factor
Acute LC/EC50 waarden voor 1000 laagst gevonden
kreeftachtige en vis waarde/1000
Een chronische waarde (NOEC) 100 laagst gevonden waarde/100

beschikbaar voor daphnia of vis

en/of vis en/of algen)

Twee chronische NOEC waarden voor | 50

twee trofische niveaus (kreeftachtige

laagst gevonden waarde/50

chronische NOEC waarden voor
tenminste 3 trofische niveaus (meestal

algen, kreeftachtige en vis)

10 laagst gevonden waarde / 10

gegevens beschikbaar

Veldgegevens of modelecosysteem

Review op basis van de
gegevens en hun

betrouwbaarheid

keten. Voor deze stoffen zal een uitgebreidere ri-
sico-evaluatie gebeuren vooraleer een mogelijke
lozingsnorm kan worden opgesteld. De lozingen
van stoffen met vPvB eigenschappen zullen nauw-
lettend worden opgevolgd en bij voorkeur zal een
nullozing worden nagestreefd.

Criterium

PBT criteria

vPVB criteria

P

[Halveringstijd
60 d in mariene waters
Of > 40 d in zoetwater
Of > 180 d in mariene sediment

Of > 120 d in zoetwater sediment

[Halfveringstijd
60 d in mariene waters
Of > 60 d in zoetwater
Of > 180 d in mariene sediment

Of > 180 d in zoetwater sediment

IBCF > 2000

BCF > 5000

INOEC chronisch <0.01 mg/I
Of CMR (carcinogeen, mutageen,
toxisch voor de reproductie)

Of endocrien verstorende stof

Geen voorwaarde

27/16

Conclusies:

De kaderrichtlijn water beoogt een meer integraal
gericht waterbeleid, waarbij het voorkomen van
ecologische schade door vervuiling belangrijk is.
Dit heeft voor het Vlaamse waterbeleid tot een
grotere integratie van ecotoxiciteitsgegevens in de
normering geleid, nl. bij het wetenschappelijk
onderbouwen van bestaande stofgerichte normen
via de PNEC waarde en bij het ontwikkelen van
effectgerichte normering van afvalwaters door

TEB. Bovendien worden bedrijven verplicht om
voor niet-genormeerde stoffen zelf de milieu-ef-
fecten en risico’s te inventariseren of de nodige
informatie te genereren, zodat de overheid een
onderbouwde lozingsnorm kan opleggen voor de
bewuste stof.

Dank zij de pas goedgekeurde wetgeving op re-
gistratie en autorisatie van chemische stoffen op
EU niveau (REACH: registratie, evaluatie and
authorisatie van chemicalia) zullen in de toekomst
voor de meeste chemische stoffen de nodige ge-
gevens beschikbaar zijn die een inschatting van
de potentiéle ecologische impact toelaten. Dit zal
het voor bedrijven en overheid vergemakkelijken
om ecologisch verantwoorde lozingsvoorwaarden
en —normen fe bepleiten.
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iobeschikbaarheid van zware metalen
in opperviaktewater: een cruciale factor

voor ecologisch relevante milieu-
kwaliteitsnormen en risico-evaluatie

De ecotoxiciteit van (zware) metalen zoals Cu, Ni en Zn in zoetwater wordt sterk beinvloed door een
combinatie van fysisch-chemische parameters zoals opgeloste organische koolstof (DOC), pH, en concentraties
van Ca, Mg en Na. Dit fenomeen noemt men “biobeschikbaarheid”. Recentelijk werden — onder andere aan
ons laboratorium - zogenaamde “biotisch ligand modellen” (BLM) ontwikkeld om deze biobeschikbaarheid
te berekenen. Deze BLM's kunnen o.a. gebruikt worden om NOEC waarden voor metalen te voorspellen als
functie van de lokale of regionale waterchemie. Deze BLM's worden reeds gebruikt bij de EU risico-evaluaties
en het lijkt logisch om ze ook te gebruiken bij de implementatie in nationale/regionale wetgeving. Dit zou in
Vlaanderen kunnen bij de aanpassing van de normen voor metalen in het kader van het Reductieprogramma
Gevaarlijke Stoffen. Dit lijkt geen overbodige luxe aangezien een Nederlandse casestudie waaraan wij
meegwerkt hebben aantoont dat het in rekening brengen van biobeschikbaarheid het beeld betreffende de
“metaalproblematiek” totaal kan veranderen. In Nederland verandert het beeld van een “algemeen landelijk
probleem” naar een “zeer lokaal probleem”. Jammer genoeg bevat het basismeetpakket van de VMM
momenteel niet de twee meest cruciale parameters die nodig zijn om biobeschikbaarheid in Vlaanderen
door te rekenen, nl. opgeloste metaalconcentratie (na filtratie) en DOC. Een initiéle extrapolatie van de
Nederlandse situatie naar de Vlaamse geeft zelfs aan dat de “metaalproblematiek” in Vlaanderen nog
groter zou kunnen zijn dan men vaak denkt. Daarom lijkt het geen overbodige luxe om tenminste deze twee
cruciale parameters te gaan meten. Zonder deze parameters is het immers absoluut onmogelijk om een
accuraat beeld te kunnen verkrijgen van ecologische risico’s van metalen en om reéle probleemlocaties en/of

—regio’s aan te duiden.

2. Inleiding - milieukwaliteitsnorimen en
ecotoxicologie volgens KRW

Binnen de Kaderrichtlijn water (KRW, Richtlijn
2000/60/EC) is één van de strafegieén tegen
waterverontreiniging het vastleggen van milieu-
kwaliteitsnormen (MKN) voor chemische stoffen.
De Europese Commissie zal MKN opleggen aan
alle EU-lidstaten voor (voorlopig) 33 prioritaire
stoffen (1¢ prioriteitslijs met o.a. de metalen Ni,
Cd en Pb) terwijl de EU-lidstaten individueel MKN
mogen afleiden voor andere milieucontaminanten
(0.a. Cu en Zn).

Volgens de KRW moeten MKN afgeleid worden
volgens dezelfde methodiek als voor het bepalen
van de “Predicted No Effect Concentration”
(PNEC). Deze procedure maakt gebruik van
ecotoxicologische gegevens en is gedetailleerd
beschreven in een “Technical Guidance Docu-
ment’ (TGD) (ECB, 2003). Als de lokale milieu-
concentratie van een stof de PNEC niet over-
schrijdt, verwacht men dat er geen schadelijke
effecten zullen optreden in het lokaal ecosysteem
(=goede ecologische status). Op die manier is
de PNEC het equivalent van de MKN. Figuur 1
geeft het algemene schema weer van de verschil-
lende stappen van de PNEC (=MKN) afleiding
voor chemische stoffen (volgens TGD), vertrek-
kende van een dataset van NOEC waarden (“No
Observed Effect Concentration”). De NOEC is de
laagste concentratie van een stof waarbij volgens
ecofoxicologische festen geen significante scha-
delijke effecten waargenomen werden op een
bepaald “eindpunt” (b.v. overleving, groei, re-
productie) voor het betreffende testorganisme.
Voor metalen kan men, door de wetenschappe-

lijke ontwikkelingen gedurende het laatste de-
cennium, de in Figuur 1 beschreven methodiek
verder optimaliseren door de incorporatie van
biobeschikbaarheid.

In de volgende secties wordt dieper ingegaan
op wat biobeschikbaarheid nu precies is en hoe
we dit kunnen berekenen en voorspellen met
biotisch ligand modellen (BLM). Vervolgens zal
aan de hand van de resultaten van een Neder-
landse case studie aangetoond worden hoe we
dit kunnen toepassen in een normeringstelsel.
Ten slotte zullen de bevindingen getoetst wor-
den aan de huidige situatie rond metaal-
normering in Vlaanderen.

3. Biobeschikbaarheid en het Biotisch
Ligand Model (BLM)

Hoewel totale metaalconcentraties een beeld
geven van de lokale verontreiniging van meta-
len, is het de laatste jaren steeds duidelijker
geworden dat tofale of zelfs opgeloste concen-
traties (=na filtratie) van metalen slechte voor-
spellers zijn van de potentiéle schade voor
ecosystemen. Verschillende fysisch-chemische
parameters, zoals de concentraties aan opge-
lost organisch koolstof (DOC), Ca, Mg, Na, de
pH, de alkaliniteit en de waterhardheid kunnen
de toxiciteit van metalen — en dus ook de NOEC-
waarden voor organismen - beinvloeden en met
verschillende grootteordes wijzigen (Janssen et
al., 2003; Nigoyi en Wood, 2004). Dit effect
wordt samengevat met de term “biobeschik-
baarheid”. Twee voorbeelden zijn gegeven in
Figuur 2 en Figuur 3.
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Figuur 1: Schema van de verschillende stappen bij het afleiden
van lokale HCS, PNEC en MKN voor oppervlaktewater. Kort
samengevat wordt eerst een dataset van betrowwbare, relevante
gepubliceerde NOEC waarden (“No Observed Effect
Concentration”) opgesteld. De NOEC is de concentratie voor
een bepaald organisme die verondersteld wordt geen schadelijke
effecten te veroorzaken. Nadelige effecten zijn mogelijk bij milieu-
concentraties hoger dan de NOEC. In een tweede stap worden
de geselecteerde NOEC waarden uitgemiddeld per organisme,
per eindpunt (b.v. groei, reproductie) en per levensstadium (b.v.
larve, juveniel). De laagste NOEC  voor ieder organisme wordt
finaal weerhouden (meest gevoelig eindpunt en levensstadium).
In een derde fase wordt, op basis van de NOEC's van alle orga-
nismen (o.a. vissen, kreeftachtigen, microalgen) de HCS bere-
kend d.m.v. het opstellen van een soorten gevoeligheidsdistributie
(SSD). De HCS is de “Hazardous Concentration for 5% of the
organisms”. Wanneer de concentratie in het milieu lager is dan
de HCS, wordt verwacht dat meer dan 95% van alle organis-
men geen schadelijke effecten zal ondervinden. In een vierde stap
wordt een veiligheidsfactor (tussen 1 en 5) toegepast om tot de
PNEC te komen: PNEC = HC5/Veiligheidsfactor. Momenteel
zijn er echter geen wetenschappelijk gefundeerde methodes om
de grootte van deze veiligheidsfactor objectief te bepalen (CSTEE,
2004). Desondanks is deze praktijk sterk ingeburgerd in de
Europese risicobeoordelingdossiers van chemische stoffen (zie
http://ech.jrc.it/assessment-of-chemicals), met als gevolg dat de
grootte van de veiligheidsfactor meestal sterk politiek geinspi-
reerd is. Voor metalen worden momenteel veiligheidsfactoren
tussen 1 (Cu) en 2 (Ni en Zn) voorgesteld. In de Nederlands
casestudie die we verderop beschrijven, hebben wij consistent de
PNEC gelijlgesteld aan de HCS.

(1) Verzamelen van betrouwbare en relevante
ecotoxicologische gegevens voor verschillende
organismen
(NOEC's + fysico-chemie van test media)

: VOOR (ZWARE) METALEN:

i Vertalen van NOEC's naar fysico-chemie van lokaal

i oppervlaktewater (met BLM)
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v

(2) Berekening geometrisch gemiddelde van
(vertaalde) NOEC per organisme (indien mogelijk:
selectie van gevoeligste levensstadium (b.v. larve,

juveniel) en eindpunt (b.v. reproductie)

A

(3) Opstellen van de soorten-gevoeligheids-
distributie (SSD) en berekenen van HC5

A4
(5) MKN = PNEC = HC5/ Veiligheidsfactor

Figuur 2: De 21d-NOEC van Cu-opgelost voor het eindpunt
reproductie van Daphnia magna als functie van pH en DOC
(gebaseerd op data van De Schamphelaere en Janssen, 2004a).

21-day NOEC (ug CulL)

In Figuur 2 wordt getoond dat de NOEC waar-
den van Cu voor Daphnia magna sterk variéren
(30 tot 230 ug Cu/l) en dat ze toenemen met
stiigende pH en DOC-concentratie. Bij toene-
mende DOC wordt steeds meer Cu gebonden
aan DOC en is steeds minder van het vrije
koperion (Cu?*) in het water aanwezig. Omdat
het Cu?* ion de meest toxische vorm is van ko-
per, neemt de toxiciteit bijgevolg af (en de NOEC
neemt toe). Bij foenemende pH wordt Cu meer
gebonden aan OH- en CO,* ionen, waardoor
de Cu?* concentratie en de toxiciteit eveneens
afnemen. Beide fenomenen worden in de metaal-
ecotoxicologie samengevat als het “complexatie-
effect”: wanneer meer “liganden” (zoals DOC,
OH- en CO,?%) aanwezig zijn in het water, zal min-
der van het vrije metaalion aanwezig zijn, waar-
door de toxiciteit lager is.

Figuur 3 toont een schoolvoorbeeld van het “com-
petitie-effect”. Dit treedt op wanneer twee posi-
tief geladen ionen (b.v. Zn?* en Ca?*) met elkaar
in competitie treden voor binding op het “uitwen-
dige biologische membraan” van een organisme.
Een verhoging van de Ca?* concentratie leidt door
dit competitiefenomeen tot een verminderde op-
name van Zn?* en dus fot minder toxiciteit. Dit
type effect wordt waargenomen voor de meeste
metalen (b.v. Cu, Ni, Zn, Cd). De kationen met
een aantoonbaar effect op metaaltoxiciteit zijn H*,
Ca?*, Mg?* en Na*.

Het is belangrijk op te merken dat de pH op een
dubbelzinnige manier metaaltoxiciteit kan bein-
vloeden. Enerzijds zorgt een toename van de pH
voor een toenemende complexatie van het vrije
metaal-ion (Me?*), waardoor de toxiciteit vermin-
dert; anderzijds zorgt een toename van de pH
ook voor de afname van de concentratie aan H*
ionen, waardoor de competitie tussen H* en Me?*
afneemt en de toxiciteit verhoogt. Het globale ef-
fect van pH hangt af van welk proces er over-
heerst: complexatie of competitie. In het voorbeeld
van Cu in Figuur 2, helt de balans over naar
complexatie, waardoor de toxiciteit globaal af-
neemt bij hogere pH.

Samenvattend is het idee achter biobeschik-
baarheid dat het toxische effect van een me-
taal niet vitsluitend afthangt van de totale (of
opgeloste) concentratie van het metaal maar
evenzeer van een complexe interactie tus-
sen fysisch-chemische (complexatie) en bio-
logische factoren (competitie). Het is precies
deze complexiteit die volgens ons de imple-
mentatie van biobeschikbaarheid in de Europese
risicobeoordelingen, alsook in de diverse norme-
ringen van de meeste EU lidstaten, gedurende
zeer lange fijd in de weg gestaan heeft. Door het
recent ontwikkelde Biotisch Ligand Model (BLM;
Di Toro et al., 2001; De Schamphelaere & Jans-
sen, 2002) hoeft dit niet langer het geval te zijn,
temeer omdat gespecialiseerde software beschik-
baar is (zie Figuur 4).

De grote kracht van de BLM modellen is dat ze
de chronische toxiciteit van metalen vrij accuraat
kunnen voorspellen voor verschillende types or-
ganismen (b.v. algen, vissen, kreeftachtigen) van
verschillende trofische niveaus (b.v. primaire pro-
ducent, grazer, predator). Hoewel de ecotoxiciteit




Figuur 3: De 30-dagen NOEC van Zn bij de regenboogforel
(Oncorhynchus mykiss) als functie van de Ca concentratie
(gebaseerd op data van De Schamphelaere and Janssen, 2004b)
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Figuur 4: Overzicht van het biotisch ligand model (BLM) voor
metaal biobeschikbaarheid en toxiciteit (naar De Schamphelaere
et al., 2005a); de stippellijnen geven complexatie reacties weer;
volle lijnen geven de bindingsreacties op het biotisch ligand (BL,
=plaats van toxische actie) weer. Het vrije metaal ion, Me*,
vormt complexen met o.a. OH (~pH), CO* (~alkaliniteit) en
DOC. Ca*, Mg, Na* en H* (~pH) treden in competitie met
Me?* voor bindingsplaatsen op het BL. Op basis van de bere-
kende Me* en de bindingsconstanten voor het BL (K , ) wordt
de concentratie van metaal berekend die gebonden is op het BL,
nl. [Me-BL]. [Me-BL] bepaalt de toxicologische respons, onaf-
hankelijk van de fysico-chemie van het water. De relatie tussen
[Me-BL] en de toxische respons is de “intrinsieke gevoeligheid”
van het organisme. Zowel de vorming van complexen als de com-
petitie ter hoogte van het BL verlagen [Me-BL] en dus de toxiciteit.
Wanneer fysico-chemie van het water, de metaalconcentratie en
de intrinsieke gevoeligheid gekend zijn, kan het BLM het toxi-
sche effect voorspellen.
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van metalen voor een bepaald organisme van
water tot water sterk kan variéren (typisch tot fac-
tor 10 & 30), kunnen de BLM’s deze toxiciteit
meestal voorspellen met een onzekerheid van
minder dan factor 2 (Zie Figuur 5). Hiermee re-
duceren ze de onzekerheid tot ongeveer het ni-
veau van de experimentele variabiliteit. Immers,
wanneer men een ecotoxicologisch experiment
twee maal herhaalt, kan de toxiciteit in beide ex-
perimenten gemakkelijk een factor 2 uit elkaar
liggen. Het BLM is dus een wetenschappelijk
gefundeerd werkinstrument om biobeschik-
baarheid van metalen accuraat te bereke-
nen als functie van lokale fysico-chemie van
het oppervlaktewater en om zo de onzeker-

heid omirent te verwachten ecotoxicologische
effecten sterk te reduceren.

Het recente voorstel van de Europese Commissie
voor de Dochterrichtlijn Prioritaire Stoffen van 17
juli 2006 (Europese Commissie, 2006) staat ex-
pliciet toe rekening te houden met biologische
beschikbaarheid bij de beoordeling van ecologi-
sche risico’s i.v.m. normoverschrijdingen. Dit is
als volgt omschreven in deze Dochterrichtlijn (An-
nex 1, deel C, punt 3, 2% paragraaf): “If ...
hardness, pH or other water quality parameters
affect the bioavailability of metals, Member States
may take this info account when assessing the
monitoring results against the EQS. If they choose
to do so, the calculation methods set up pursuant
to Article 2(5) is compulsory.” Verder stelt dezelfde
richtlijn ook dat (Artikel 2.5): “The Commission
may ... set up the compulsory calculation methods
EU lidstaten kunnen dus rekening houden met
biobeschikbaarheid als ze dat willen, terwijl de
Commissie de berekeningswijze kan opleggen. Er
is op dit moment echter nog geen consensus over
de exacte methodiek waarop biobeschikbaarheid
zou moeten worden foegepast in de risico-
beoordeling. Echter, indien de Commissie effec-
tief een rekenmethodiek zal opleggen in de toe-
komst, dan zal deze naar alle waarschijnlijkheid
geént zijn op de methodieken die worden gebruikt
in de recente EU risicobeoordelingen van koper,
nikkel en zink (DEPA, 2006; RIVM, 2006; Van
Sprang et al., 2006) in het kader van de Be-
staande Stoffenwetgeving (“Commission
Regulation (EC) No 1488/94 on Risk Assessment
for Existing Substances”). Voor al deze metalen
worden BLM's gebruikt. De toepassing van deze
BLM'’s in risicobeoordeling (en normstelling) is in
feite een verdere verfijning van de eenvoudigere
hardheidscorrectie, welke nu reeds expliciet geim-
plementeerd is in de MKN voor Cd (Europese
Commissie, 2006).

Toch is er binnen de relevante EU commissies nog
discussie over de manier waarop BLM modellen
nu het best toegepast kunnen worden. Het be-
langrijkste discussiepunt is hoe men voorspellin-
gen kan doen voor organismen waarvoor geen
specifieke BLM modellen ontwikkeld zijn. Momen-
teel is, volgens ons, de meest plausibele oplos-
sing om het volgende aan te nemen: “de manier
waarop de fysico-chemie de biobeschikbaarheid
van metalen beinvloedt is vergelijkbaar voor ver-
gelijkbare organismen, opgedeeld in drie cate-
gorieén (algen+waterplanten, invertebraten en
vertebraten)”. Dat deze assumptie niet uit de lucht
gegrepen is, mag blijken vit de resultaten van
verschillende studies die deze hypothese onder-
zocht hebben (samengevat in bijlage IV van Zwols-
man en De Schamphelaere, 2007). Deze studies
tonen algemeen aan dat deze assumptie in de
meeste gevallen niet leidt tot inaccurate voorspel-
lingen. Verder onderzoek is echter aangewezen
om deze hypothese verder te testen.




Figuur 5: Voorspellende lracht van de BLM modellen voor ver-
schillende organismen (boven: de kreeftachtige Daphnia en de
regenboogforel; onder 3 microalgen) en verschillende metalen;
weergegeven als de voorspelde t.o.v. de waargenomen toxiciteit
(uitgedrukt als de concentratie die 50% reductie veroorzaalkt
van overleving, groei, reproductie); de volle lijn geeft een perfecte
voorspelling weer, de stippellijnen geven een voorspellingsfout van
factor twee weer.; gebaseerd op Bossuyt et al. (2005), De
Schamphelaere en Janssen (2004a), De Schamphelaere et al.
(2002, 2005b, 2006) en Deleebeeck et al. (2007).
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5. Voorgestelde rekenmethodiek

De rekenmethodiek die we voorstellen sluit aan
bij de hierboven geciteerde assumptie en is iden-
tiek aan de methodieken die momenteel voorge-
steld worden voor Cu en Ni in de respectievelijke
EU risicobeoordelingdossiers (DEPA, 2006; Van
Sprang et al., 2006). De BLM’s wordt geimple-
menteerd tussen stap 1 en stap 2 in de algemene
methodiek voor PNEC afleiding (Zie Figuur 1).
Ze worden gebruikt om alle bestaande toxiciteit-
gegevens om te rekenen ofte “te vertalen” naar
de lokale fysicochemie van het oppervlaktewater.
Hierbij worden NOEC's voor algen en planten
vertaald met het algen-BLM, NOEC’s voor
invertebraten met het Daphnia magna-BLM en
NOEC's voor vertebraten met de het vis-BLM. De
vertaalde NOEC waarden doorlopen daarna de
rest van de procedure (zie Figuur 1) om fot de
PNEC (=MKN) te komen die geldig is voor de
lokale fysicochemie. De exacte voorgestelde
rekenmethodiek, inclusief voorbeelden en toelich-

tingen, is in detail beschreven door Zwolsman en
De Schamphelaere (2007). Deze methodiek werd
in dezelfde studie toegepast om de biobeschik-
baarheid van metalen in Nederlandse oppervlak-
tewateren te berekenen. Hieronder zullen we een
aantal bevindingen van deze studie toelichten en
zullen we proberen om deze te betrekken op de
situatie in Vlaanderen.

6. Een casestudie van biobeschikbaarheid
van Cu, Ni en Zn in Nederland

In Nederland gelden nog steeds generieke lan-
delijke normen voor metalen. Deze generieke
normen worden in Nederland MTR genoemd
(maximaal toelaatbaar risiconiveau, equivalent
met MKN) en deze zijn momenteel geldig voor
alle locaties, ongeacht de lokale fysico-chemie.
Omdat de concentraties van deze metalen de
generieke landelijke normen op heel veel locaties
overschrijden, worden de metalen koper, zink en
nikkel in Nederland doorgaans als probleem-
stoffen ervaren. Op basis daarvan worden maat-
regelen voorbereid om tot verdere reductie van
de emissies te komen, o.a. via een voorstel tot
additionele zuivering van RWZI effluenten. Der-
gelijke maatregelen zijn zeer duur en kunnen fei-
telijk alleen worden gerechtvaardigd als er daad-
werkelijk een ecologisch probleem met deze
milieucontaminanten bestaat. Toetsing aan de
generieke landelijke MTR biedt hiervoor een on-
voldoende basis, omdat dergelijke toetsing geen
evaluatie van biobeschikbaarheid inhoudt. In het
kader van een STOWA (Stichting Toegepast On-
derzoek Water) project werd daarom onderzocht
in hoeverre deze “probleemstoffen” een actueel
risico kunnen vormen indien biologische beschik-
baarheid in rekening wordt gebracht (Zwolsman
en De Schamphelaere, 2007).

Het project behelsde een uitgebreide meet-
campagne waar van 216 waterstalen (afkomstig
van verschillende relevante watertypes) de volle-
dige fysicochemie werd bepaald (0.a. DOC, TOC,
ZS, pH, Ca,Mg, eic.) alsook de opgeloste (na
filiratie door 0.45 um) en totale concentratie aan
Cu, Zn en Ni. In een tweede fase werden de BLM
modellen ingezet om, volgens het schema weer-
gegeven in Figuur 1, de locatiespecifieke PNEC
te berekenen en te vergelijken met de lokale
metaalconcentraties.

Figuur 6 schetst een voorbeeld van hoe de soor-
ten-gevoleigheid-distributie (SSD) curve van Zn
kan verschuiven als functie van de fysico-chemie
van het staal. Eenvoudig gezegd geeft de SSD
curve weer welk percentage van de organismen
schadelijke effecten kunnen ondervinden bij een
bepaalde concentratie van een contaminant, in
dit geval Zn. Naarmate pH, hardheid en DOC
gehalte toenemen, schuift de gehele SSD curve
op naar rechts (=hogere NOEC waarden). Dit
wil ook zeggen dat de HC5 (concentratie waarbij
voor 5% van de organismen schadelijke effecten
verwacht worden) en de PNEC stijgen en dat
ecosystemen een hogere Zn concentratie kunnen
tolereren.

Tabel 1 geeft een volledig overzicht van de distri-




Figuur 6: Genormaliseerde NOEC data voor Zn en de daar-
aan geschatte soorten-gevoeligheid-distributie (SSD) curve (volle
lijnen) in drie hypothetische waters, overeenkomend met de 10*-
percentiel (low), 50*-percentiel (medium), en 90"*-percentielen
(high) van de fysicochemische variabelen volgens Tabel 1.
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buties van een aantal fysicochemische variabe-
len, de metaalconcentraties en de HC5 waarden
over de gehele dataset. Hieruit blijkt dat de MTR
voor opgelost koper in 58% van de stalen wordt

overschreden. Voor opgelost nikkel geldt dit voor
26% van de stalen en voor opgelost zink 32%.
Dit toont opnieuw aan dat deze metalen, op ba-
sis van toetsing aan het generieke landelijke MTR,
een probleemstoffen lijken te zijn.

Echter, wanneer men de MTR waarden vergelijkt
met de locatiespecifieke HC5 waarden (gecorri-
geerd voor biobeschikbaarheid), dan blijken de
MTR waarden zeer conservatief te zijn voor de
meeste waters. De HC5 waarden variéren van
1.3 tot 135 g Cu/L, van 12 tot 100 ug Ni/L
en van 18 tot 206 ug Zn/L, terwijl de MTR
waarden 1.5 ug Cu/L, 5.1 ug Ni/L en 9.4 ug
Zn/L bedragen. Op één waarde na (de mini-
male HC5 van Cu = 1.3 ug/L) zijn de HC5 waar-
den inderdaad altijd hoger dan de MTR.
Bijgevolg, wanneer de actuele ecologische risi-
co’s van koper, nikkel en zink bepaald worden
door toetsing van de opgeloste metaal-
concentraties aan de locatiespecifieke HC5 waar-
den, dan blijkt de HC5 voor nikkel nergens wordt
overschreden; voor koper gebeurt dit nog slechts
in 1% van de stalen en voor Zn in 4.5% van de
stalen. De overschrijdingen die overblijven zijn te
wijten aan (1) ofwel een lokaal kwetsbaar water-
type (lage DOC en lage pH), (2) ofwel een lokaal
zeer sterke bron van verontreiniging (b.v. lozin-
gen op de Dommel afkomstig van metaal-
nijverheid).

De resultaten tonen duidelijk aan, dat het beeld
dat men krijgt van de metaalproblematiek,
op basis van normen zonder biobeschikbaar-
heidscorrectie, totaal anders kan zijn dan
wanneer men biobeschikbaarheid in reke-
ning brengt. In het geval van dit Nederlands
voorbeeld verandert het beeld van een “algemeen
landelijk probleem” naar een “zeer lokaal pro-
bleem”.

7. Eenvoudige relaties HC5 versus fysico-

chemie

Een additioneel gegeven dat voortvloeide uit het
STOWA onderzoek was dat de resultaten van
de complexe BLM + SSD berekeningen van
HC5 vrij goed benaderd kan worden door
toepassing van eenvoudige vergelijkingen. In-
derdaad, wanneer de berekende HC5 waarden
achteraf uitgezet werden t.0.v. de gemeten fysico-
chemische variabelen, bleek een lineaire relatie
met DOC reeds het grootste deel van de variatie
te verklaren (75-87%), volgens volgende verge-
lijkingen:
Cu: HC5 (ug Cu/l) = 3.0 x DOC (mg/l) + 3.5
(R?=77%)
HC5 (ug Ni/l) = 1.8 x DOC (mg/l) + 12.6
(R?=87%)
Zn: HC5 (ug Zn/l) = 4.2 x DOC (mg/l) + 15.6
(R?=75%)
In principe kan men op basis van deze regressie-
vergelijkingen reeds een indicatieve schatting van
een locatiespecifieke MKN voor koper, nikkel en
zink gemaakt worden. De tweede belangrijkste
factor bleek pH te zijn. De toevoeging van pH
aan deze vereenvoudigde modellen leidt tot meer
accurate berekeningen (Zwolsman en De
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Tabel 1. Samenvatting van de fysisch-chemische waterkwaliteit
van de Nederlandse dataset (n=216) (Gegevens uit: Zwolsman
en De Schamphelaere, 2007).

Min. | 10-perc. | 50-perc. | 90-perc. | Max.
pH 55 6,9 %5 81 9,1
Y4 mg/1 1 4 10 27 93
DOC mg/1 1,7 6,7 12 23 45
Hardheid | mg CaCO;/1 51 106 192 340 482
Tot. Cu ng/l1 <0,7 11 2,6 58 31
Tot. Ni ng/l <1 2,0 4,2 12 34
Tot. Zn g/l <4 6,1 14 46 590
%[Me]>MTR
Opg. Cu ng/l <07 1 2 42 8,3 58%
Opg. Ni ng/l <1 2 3,8 9.8 33 26%
Opg.Zn ng/l <4 6 9 30 170 32%
%[Me]>HC5
HC5 Cu ng/l 1,3 20 37 84 135 1,0%
HC5 Ni ng/l 12 21 34 56 100 0,0%
HC5 Zn ng/l 18 32 64 118 206 4,5%

MTR: Cu: 1,5 ug/L; Ni: 5,1 ug/L; Zn 9,4 ug/L

Schamphelaere, 2007). De vergelijkingen die
zowel pH als DOC incorporeren, en ook de gra-
fische voorstelling ervan zijn weergegeven in
Zwolsman en De Schamphelaere (2007).

8. De huidige situatie rond MKN en bio-
beschikbaarheid in Vlaanderen

Momenteel geldt in Vlaanderen nog steeds de
VLAREM Il wetgeving. Hierin zijn de basismilieu-
kwaliteitsnormen (basis-MKN) voor 10 metalen
(0.a. Cu, Zn, Ni) opgenomen die geldig zijn voor
alle oppervlaktewateren, ongeacht hun fysico-
chemische eigenschappen. Voor opperviaktewa-
teren met de bestemming ‘viswater’, gelden stren-
gere normen voor Cu (maar niet voor Zn of Ni).
Het begrip ‘basiskwaliteit’ houdt in dat “organis-
men die lagere eisen stellen aan het milieu” blij-
vend kunnen voorkomen en dat de migratie van
gevoelige soorten niet belemmerd wordt (MIRA,
2006). In de KRW worden de MKN echter niet
gedefinieerd op basis van ‘basiskwaliteit’ maar
wel op basis van het garanderen van de ‘goede
ecologische toestand’ via MKN gebaseerd op
ecotoxicologische gegevens (Zie hoofdstuk 2). De
KRW is intussen geimplementeerd in de Vlaamse
wetgeving door het goedkeuren van het Decreet
betreffende het Integraal Waterbeleid. Volgens het
Reductieprogramma Gevaarlijke Stoffen 2005
(Belgisch Staatsblad, 25 november 2005) is één
van de te nemen beleidsinitiatieven de aanpas-
sing van de MKN voor gevaarlijke stoffen (b.v.
metalen). Het zou logisch zijn mocht men, bij deze
aanpassing, rekening houden met de resultaten
van de momenteel lopende EU risico-evaluaties
van Cu, Zn en Ni. Voor Ni zal de KRW norme-
ring, welke de EU risico-evaluatie zal volgen, trou-
wens verplicht opgelegd worden aan alle lidsta-
ten. Ook hier zou het logisch zijn dat de nieuwe
“ecologische” MKN voor Cu, Zn en Ni in Vlaan-
deren zouden afgeleid worden op basis van de
hierboven beschreven methodiek.

Een conditio sine qua non is echter dat de hui-
dige meetsirategieén aangepast zullen moeten
worden. Om biobeschikbaarheid van Cu, Zn en

Ni te kunnen evalueren via de voorgestelde BLM
procedure zijn in het ideale geval de volgende
parameters nodig: opgeloste metaalconcentratie
(na filtratie door 0.45 um), pH, DOC, Ca, Mg,
Na, K, Cl, SO4 en alkaliniteit. Voor zover wij weten
maakt enkel pH deel uit van de standaard meet-
pakket van de Viaamse Milieu Maatschappij. Zelfs
wanneer men zou willen opteren voor het gebruik
van de vereenvoudigde methode (correlaties), zijn
metingen van de opgeloste metaalconcentratie
(na filtratie door 0.45 m) en DOC 100% onont-
beerlijk. Het meten van de opgeloste concentra-
tie van metalen is nodig omdat de BLM modellen
voorspellingen doen op basis van de opgeloste
metaalfractie. De KRW dochterrichtlijn schrijft trou-
wens voor dat de normtoetsing voor metalen moet
gebeuren op basis van opgelost metaal. Aange-
zien DOC de belangrijkste verklarende variabele
is van metaaltoxiciteit (cf. lineaire verbanden HC5-
DOC), is een accurate inschatting van lokale
risico’s van metalen in het oppervlakiewater
niet mogelijk zonder een DOC meting. Mo-
menteel worden in Vlaanderen totale metaal-
concentraties gemeten (behalve voor water met
bestemming viswater, waarvoor Cu ook in opge-
loste vorm wordt gemeten). DOC wordt niet ge-
meten. Momenteel is het dan ook onmogelijk
om een accuraat beeld te schetsen van de
actuele ecologische risico’s van metalen in
Vlaamse oppervlaktewateren. Het monitoren
van zowel opgeloste metaalconcentraties én
DOC lijkt het absolute minimum om een ac-
curaat beeld te kunnen verkrijgen en reéle
probleemlocaties en/of —regio’s aan te dui-
den.

Dat dergelijke inspanning geen overbodige luxe
zou kunnen zijn, mag blijken vit volgende reken-
voorbeeld, waarin we aannemen dat de dataset
van bemonsterde locaties in het Nederlandse pro-
ject, representatief is voor de fysico-chemie van
Vlaamse oppervlakiewaters. Momenteel (gege-
vens 2005, MIRA 2006) worden de Viaamse ba-
sis-MKN overschreden op ongeveer 5% van de
meetplaatsen voor Cu, op 2% voor Ni, en op 10%
voor Zn. De basis-MKN (als totaal metaal) zijn
50 ug/L voor Cu en Ni en 200 g Cu/L voor Zn.
Op basis van de Nederlandse dataset, bedragen
de opgeloste metaalfracties (na filtratie) gemid-
deld 86% voor Cu, 74% voor Zn en 92% voor
Ni. Dit leidt tot een “gemiddelde” vertaling van
de basis-MKN (uitgedrukt als opgelost metaal)
naar 43 g Cu/L, 148 ug Zn/L en 46 ug Ni/L.
Als we deze basis-MKN dan vergelijken met de
range van HC5 waarden vit Tabel 1, dan zien we
dat, zelfs wanneer aan de basis-MKN voldaan
wordt, er voor meer dan 50% van de wateren
een mogelijks ecologisch risico kan optreden voor
Cu en Ni (50 percentiel HC5 = 37 ug Cu/L en
34 pg Ni/L) en meer dan 90% voor Zn (90%
precentiel HC5 = 118 ug Zn/L). Het is dus best
mogelijk dat we, na toetsing aan ecologisch
relevante normen, zelfs na correctie voor
biobeschikbaarheid, zouden vinden dat er
meer probleemlocaties zijn in Vlaanderen dan
we momenteel denken. Een onderzoek gelijk-
aardig aan de beschreven Nederlandse casestudie
dringt zich op om hierover uitsluitsel te bieden.
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Inzicht verwerven in de relaties tussen de waterkwaliteitsdoelstelling, de kosten en de effecten van potentiéle
maatregelen is essentieel voor het opstellen van een bekkenbeheerplan. Voor dit doel is een generische
methodologie opgesteld die vervolgens is toegepast op punt- en diffuse stikstofemissiebronnen in het deelbelkken

van de Kleine Nete.

Met het waterkwaliteitsmodel SWAT wordt bepaald welke emissiereductie vereist is om een gewenste
stikstofconcentratie te behalen. Voor de Kleine Nete werd, aan de hand hiervan, een lineair verband vastgesteld
tussen de stikstofconcentraties in de waterloop en het niveau van emissiereductie voor zowel diffuse

stikstofbronnen als voor puntbronnen.

Vervolgens is de vereiste emissiereductie verdeeld over specifieke maatregelen voor de reductie van puntbronnen
en diffuse bronnen en is de kosteneffectiviteit en de totale kost hiervan ingeschat.

Bt oo ooy 2
Intfroductie

Het voornaamste instrument van de Europese
Kaderrichtlijn Water (2000/EC/60), afgekort
KRLW en het Decreet Integraal Waterbeheer (De-
creet IWB) van 18 juli 2003 (BS 14 november
2003) om een goede waterkwaliteit te bereiken
is het bekkenbeheerplan. Een bekkenbeheerplan
bundelt alle aspecten en kenmerken van het bek-
ken, beschrijft de visie op het waterbeheer in het
bekken en vertaald die visie naar concrete acties
en maatregelen. Een belangrijke voorwaarde die
aan de concrete acties en maatregelen wordt
gesteld, is dat de uiteindelijke selectie van maat-
regelen aantoonbaar de meest kosteneffectieve
combinatie is. Bijgevolg bestaat de nood om reeds
in de planningsfase de relatie tussen de voorop-
gestelde goede waterkwaliteit, de geplande maat-
regelen en hun respectievelijke kost en effect op
de chemische en ecologische kwaliteit van de
waterloop éénduidig vast te stellen. Voor dit doel
is in Vlaanderen het Milieukostenmodel in ont-
wikkeling voor stikstof, fosfor en chemische
zuurstofvraag (Vito en Resource Analysis, 2006).
Voor de bestrijding van foxische polluenten en de
verbetering van de ecologische kwaliteit ontbreekt
een overzicht nog.

In dit artikel wordt een methode voorgesteld die
waterbeheerders toelaat inzicht te verwerven in
de relaties tussen de waterkwaliteitsdoelstelling en
de kosteneffectiviteit van potentiéle maatregelen.
Vervolgens is de methode toegepast voor de
Kleine Nete met een focus op punt- en diffuse
emissiebronnen van stikstof. Het opzet van het
onderzoek bestaat erin om beschikbare weten-
schappelijke kennis en instrumenten te koppelen
aan de beleidsnoden en niet om een bijkomend
beslissingsondersteund systeem (BOS) te ontwik-
kelen.

\
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Dit artikel focust op de bovenloop van de Kleine
Nete. Het studiegebied situeert zich bovenstrooms
van de RWZ| Herentals, en omvat naast de bo-
venloop van de Kleine Nete ook de Wamp en de
Zwarte Nete. Het is gekarakteriseerd door lage
oppervlakkige afspoeling en een hoge basisafvoer.
De grootste nutriéntenbronnen zijn onbehandeld
huishoudelijk afvalwater, industriéle lozingen en
dierlijke mest. Zo wordt het afvalwater van 35%
van de bevolking in het bekken van de Kleine
Nete op dit moment niet gezuiverd. Verder is er
een hoge dichtheid aan dieren gekweekt voor
vlees en melkproductie (Mestbank, 2005).
Daarom is het belangrijk om emissiereducties van
zowel punt als diffuse bronnen in beschouwing te
nemen.

Om het effect van een emissiereductie op de
waterkwaliteit te simuleren, is het waterkwaliteits-
model SWAT2005 (Neitsch et al., 2005) gebruikt.
SWAT is een dynamisch model dat afvoeren en
waterkwaliteitvariabelen simuleert met een dage-
lijkse tijdstap (of lager). Het model van de Kleine
Nete is geijkt voor 2000-2002, op basis van da-
gelijkse debietmetingen en maandelijkse meet-
reeksen van de stikstofcomponenten (afkomstig
van de VMM). De overeenstemming tussen de
gemodelleerde tijdreeks en de observaties voor
de waterkwantiteit is heel hoog, wat bevestigd
wordt door een Nash Sutcliffe Efficiency (NSE)
factor van 0.84. De modelering van de water-
kwaliteitsvariabelen is aanvaardbaar gegeven de
beperkte frequentie van databeschikbaarheid
(maandelijks) alsook de aanzienlijke meetfouten
op waterkwaliteitsvariabelen. In dit opzicht is een
model evaluatie met behulp van de NSE factor
minder relevant en kan men beter de model
performantie nagaan op basis van gemiddelde
waarden of visueel op basis van de tijdsreeksen.
De ftijdsreeks voor nitraat is weergegeven in Fi-
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guur 1. Zoals men kan zien volgen de gemode-
leerde waarden de geobserveerde trend en lig-
gen de meeste observaties in het 95%
betrouwbaarheids interval. De gemiddelde nitraat
concentratie in de waterloop voor de gemodel-
leerde periode is 1.49mg/|, met een standaard
deviatie van 0.67mg/| tegenover 1.76mg/| ge-
meten met een standaard deviatie van 0.46mg/I.
Voor totale stikstof bedraagt de gemodeleerde
gemiddelde waarde en standaardeviatie respec-
tievelijk 3.13mg/l en 0.83 tegen 3.48mg/I en
0.95 voor de gemeten waarden. De voornaam-
ste stikstofcomponenten zijn nitraat (46%) en or-
ganische stikstof (34%). Op basis van deze resul-
taten achten we het model geschikf voor het door-
rekenen van emissiereducties.

Na ijking wordt het SWAT model gebruikt om te
bepalen welke emissiereductie vereist is om een
gewenste stikstofconcentratie te behalen. Het ef-
fect van de stikstofreductie is bepaald door ver-
gelijking van de stikstofconcentratie beneden-
strooms, véér en na de emissiereductie. De
stikstofemissies zijn gereduceerd in stappen
van 10% volgens drie scenario’s: 1) reductie van
puntbronnen, 2) reductie van diffuse bronnen en
3) reductie van de tofale emissie. De toegediende
hoeveelheid mest is gereduceerd voor alle jaren
in één keer. Hierbij is verondersteld dat de nieuwe
evenwichtsituatie ogenblikkelijk wordt ingesteld.
Vervolgens is een relatie opgesteld tussen de ge-
modelleerde concentraties in de waterloop en de
respectievelijke emissiereductie. Finaal is de ver-
eiste emissiereductie verdeeld over specifieke
maatregelen en is de kosteneffectiviteit hiervan
ingeschat.

Figuur 1: Effect van een verlaging van de stikstofemissie op de in
SWAT gemodelleerde tijdreeks voor nitraat. De zwarte lijn is de
huidige gemodelleerde toestand. De grijze zone geeft het 95%
betrowwbaarheidsinterval weer uitgaande van een meetfout op
de nitraat observaties van 20%. De zwarte punten zijn de water-
lawaliteitsobservaties. De gestippelde lijn is het nul-emissie sce-
nario.
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Resuliaten en discussie

Het effect van een vermindering van de stikstofe-
missie wordt weergegeven in Figuur 1. Hierbij is
de huidige situatie en een nul-emissie scenario
afgebeeld. Uit Figuur 1 is af te leiden dat een
uniforme emissiereductie voornamelijk leidt tot een
sterke verlaging van de basisafvoer in de zomer
t.g.v. een afname van nitraat. De basisafvoer be-
staat in de zomer immers voornamelijk uit bron-
nen met een groot aandeel aan nitraat, dit zijn
grondwatertoevoer en puntbronlozingen. De piek-
vrachten dalen licht in absolute waarde maar ver-
grofen relatief f.0.v. de basisafvoer. Dit laatste kan
verklaard worden door het groeiend aandeel van
organische stikstof bij een emissiereductie van de
totale stikstof. Organische stikstof is voornamelijk
afkomstig van de oppervlakkige afstroming en
erosie.

Indien we kijken naar de relatie tussen de gemo-
delleerde stikstofconcentraties en de respectieve-
lijke emissiereductie, dan stellen we op basis van
de SWAT modellering een lineaire relatie vast voor
het 3-jarig gemiddelde (zie Figuur 2). Ondanks
de non-lineariteit van de beschouwde processen
is de waargenomen lineariteit verklaarbaar: de
processen in de waterloop zijn insignificant ge-
zien de beperkte transporttijd in de Kleine Nete
(kleiner is dan 1 dag). Bovendien leidt de lage
buffercapaciteit van de bodem (zandtextuur en
laag organische stof gehalte) fot een lineaire af-
name van nitraatuitspoeling naar het grondwater
bij een verminderd mestgebruik.

Met Figuur? is eenvoudig te bepalen welke
emissiereductie vereist is om de gewenste gemid-
delde stikstofconcentratie te bereiken. Ook de
maximaal te bereiken waterkwaliteit is hiermee
eenvoudig te bepalen. Om de totale stikstof con-
centratie bijvoorbeeld met een 0,5 mgN/I te doen
dalen tot gemiddeld 2,5 mgN/I, is een fotale
emissiereductie van 30% vereist evenredig ver-
deeld over puntbronnen als diffuse bronnen. In-
dien mestgebruik constant blijft, is een afname
van puntbronemissies met 40% vereist. Een
emissiereductie enkel met diffuse bronnen, leidt
maximaal tot een concentratie van 2,65 mgN/I.
Bijkomende maatregelen voor puntbronnen zijn
vereist.

Vervolgens is bij wijze van voorbeeld de totale
emissiereductie toegewezen aan drie specifieke
maatregelen. Deze zijn samen met hun N-verwij-
deringsrendement, kostprijs en kosteneffectiviteit
(CE) weergegeven in Tabel 1. De kosteneffectiviteit
wordt berekend als kost uitgedrukt in Euro per
kilogram verwijderde stikstof en laat een objec-
tieve vergelijking van de verschillende maatrelegen
toe. De kostprijzen zijn geschatte gemiddelde jaar-
lijkse kosten op basis van gegevens van het milieu-
kostenmodel MKM (Vito en Resource Analysis,
2006) en de BBT studie voor mestverwerking
(Lemmens et al., 2007). Het N-verwijderings-
rendement is een technisch rendement dat ge-
haald wordt bij een ‘goed gebruik” en in ‘nor-
male omstandigheden” en wordt berekend op




Figuur 2: Op basis van modellering met SWAT wordt een li-
neaire relatie tussen de gemiddelde gemodelleerde concentraties
in de waterloop en de emissiereductie vastgesteld. De concentra-
ties aan totale stikstof (TN) en nitraat (NO3) zijn weergegeven
voor 3 reductiescenario’s: FERT (meststoffen), POINT (punt-
bronnen), ALL (gelijktijdige afname van meststoffen en punt-
bronnen.)
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De emissies per inwoner-equivalent (IE) en per
slachtvarken zijn geschat respectievelijk op basis
van de coéfficiént voor huishoudelijke afval-
waterproductie (10gN/dag/IE) en de excretie-
normen voor mestvarkens (1m3 mest/varken/jaar
en 8,1 kgN/m3). Voor de omrekening van een
verminderd mestgebruik naar een verminderde
emissie in het oppervlaktewater is een coéfficiént
van 9% gebruikt.

Tabel 1 Verwijderingsrendement, kostprijs en kosteneffectiviteit
van potentiéle maatregelen voor de reductie van stikstofemissie

Maatregel

Eenheid

Kosteneffectiviteit
CE (€/kg N
removed)

totale kost
(€/jaar/eenheid)

N-verwijderings-
rendement

Aansluiting op
RWZI

56-75% 150-415 56-203

Bouw van IBA

20-60% 172-326 146-329

Mestverwerking

90%-99% 18,2-26,5 25-36

Puur vanuit het standpunt van de waterkwaliteit is
het om het even welke maatregel toegepast wordt,
zolang de vooropgestelde waterkwaliteit maar
worden bereikt. Vanuit economisch standpunt is
de meest kosteneffectieve (laagste CE) de meest
interessante. In deze toepassing is dit mest-
verwerking. Bijkomende maatregelen voor punt-
bronnen, de aansluiting van huishoudens op een
rioolwaterzuiveringsinstallatie (RWZI) of individuele
behandeling van afvalwater (IBA) zijn een dure

oplossing. Het is echter niet rechtvaardig (of mo-
gelijk) om alle inspanningen te verwachten in de
landbouw. Op basis van de impact van de N-
reducties zoals bepaald met het model (Fig2) ge-
combineerd met de kosteffectiviteit CE kan nu op
vrij eenvoudige wijze de jaarlijkse kost berekend
worden om een bepaalde target te halen. Zo heeft
de meest kosteneffectieve oplossing om 2,5 mgN/
| te behalen in 2015 een totaal kostenplaatje van
5,2 miljoen Euro per jaar. Een meer gelijke ver-
deling van de inspanningen kost maximaal 1 mil-
joen Euro meer.

Conclusie

Een lineaire relatie voor de impactbepaling van
emissiereductie is geldig voor de Kleine Nefe in
het geldende interval van stikstofconcentraties. Op
basis van de inschatting van kost en effect is ver-
volgens een 19 verdeling van de vereiste inspan-
ningen mogelijk. Meer concrete, maatregelen en
een meer accurate inschatting van de kosten en
effecten zijn echter vereist.
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Meten en modelleren van het
dynamisch gedrag van
pesticiden in walersystemen

Pesticiden zijn enerzijds nuttig voor de maatschappij: ze bieden de mogelijlkheid om insecten, onkruid,
schimmels en ziekten te bestrijden en zo de gewasopbrengsten aanzienlijk te verhogen. Anderzijds kunnen
pesticiden schadelijk zijn voor mens, dier en natuur omwille van hun ecotoxiciteit, hun mogelijk bio-
accumulerende eigenschappen en hun hormoonverstorende effecten. Om inzicht te verwerven in de processen
die het zeer dynamische gedrag van pesticiden in riviersystemen bepalen, zijn meetgegevens en modellen
geschikte instrumenten. In deze bijdrage gaan we in op de stand van het onderzoek naar het voorkomen van
pesticiden in enkele van onze oppervlaktewateren en bekijken we hoe we metingen en modellen kunnen
gebruiken om gepaste maatregelen te treffen en meetcampagnes te optimaliseren.
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Inleiding

De gewasbeschermingsmiddelen (“pesticiden”
genoemd in de wetgeving betreffende de kwali-
teit van het water bestemd voor menselijke con-
sumptie) groeperen diverse families van producten
van synthetische en natuurlijke oorsprong. Men
onderscheidt herbiciden, insecticiden, fungiciden,
nematiciden, acariciden en groeiregulatoren. Zij
worden hoofdzakelijk aangewend in de landbouw.
De meeste van de 300 aclieve stoffen van de in
Belgié goedgekeurde formuleringen van gewas-
beschermingsmiddelen laten geen reststoffen na
in het ruw water bestemd voor de productie van
drinkwater (Groenboek, 2002). Toch kunnen er
residu’s van gewasbeschermingsmiddelen aange-
troffen worden, en meerbepaald van de familie
van de herbiciden. Herbiciden komen hoofdza-
kelijk in het oppervlaktewater terecht door uit-
spoeling en afspoeling van landbouwpercelen,
maar ook van openbare en privé-ferreinen die
men wenst onkruidvrij te houden.

Meten is weten ...

Sinds 1996 meet de Vlaamse Milieu Maatschap-
pij de concentraties aan pesticiden in het opper-
vlaktewater (VMM, 2006a). In 2005 werd gezocht
naar meer dan 100 stoffen op een honderdtal
meetplaatsen. De meetfrequentie bedraagt in prin-
cipe tweemaandelijks, maar een aantal meet-

punten werd in 2005 en 2006 tweewekelijks
bemonsterd. De resultaten tonen aan dat een
aanzienlijk aantal van de onderzochte pesticiden
slechts sporadisch wordt gedetecteerd, en dat een
beperkt aantal pesticiden zeer frequent wordt te-
ruggevonden (Tabel 1). Het voorkomen van een
pesticide in oppervlaktewater betekent nog niet
dat er effecten zijn van het pesticide op het
aquatisch ecosysteem. Tabel 1 geeft tevens aan
in hoeveel van de meetplaatsen er overschrijding
is van de ecofoxicologische drempels. In het ge-
val van de PNEC (Predicted No Effect Con-
centration) geeft Tabel 1 aan in hoeveel van de
meetplaatsen de PNEC in de helft van de geval-
len wordt overschreden. In het geval van de MAC
(Maximum Admissible Concentration), toont Ta-
bel 1 het aandeel meetplaatsen waar de maxi-
mum concentratie de MAC waarde overschrijdt.
De toetsing in Tabel 1 wijst erop dat voor een
aantal pesticiden, de MAC waarde frequenter
overschreden wordt dan de PNEC, wat in kwali-
tatieve termen wijst op een mogelijk grotere kans
op het voorkomen van acute dan van langdurige
effecten.

Meer informatie over de evolutie van de pestici-
denconcentraties over de jaren heen kan gevon-
den worden in het achtergronddocument van de

MIRA rapportage (YMM, 2006b).

Sinds 1991 volgen de Belgische drinkwater-
bedrijven de kwaliteit van het ruw oppervlakte-

Tabel 1: Frequentst gemeten pesticiden en hun mogelijk effect in Vlaamse opperviaktewateren (bron: VMM, 2006a)

Actieve stof % positieve Y% boven | % boven PNEC | % boven MAC
detectie 2005 richtwaarde* | 2005 2005

glyfosaat 89 1

atrazine 81 3 1 15

simazine 78 4 0

chloridazon 76 0 0

diuron 74 11 9

isoproturon 74 1 25

pirimicarb 63 3

metolachloor 58 4

MCPA 55 i 0

* richtwaarde: basiskwaliteitsnorm geldt als 90-percentiehvaarde
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water bestemd voor de productie van drinkwater | ...Hoe de metingen optimaliseren ?
maandelijks op. Resultaten van de metingen wor-
den regelmatig gepubliceerd in de Groenboek
brochure, een gezamenlijk initiatief van Belgaqua
en Phytofar (Groenboek, 2002). Ter illustratie, in
het geval van de Maas zijn voldoende consistente
gegevens voor handen om de evoluties van de
herbiciden atrazine, desethylatrazine, simazine,
diuron en isoproturon weer te geven. De resulta-
ten worden getoond in Figuur 1 voor het meest
stroomafwaarts gelegen station te Monsin. Op-
vallend is de dalende trend in concentraties en
vracht atrazine tot de helft van het niveau in het

De meetcampagnes van YMM en de drinkwater-
bedrijven zijn gericht op het verkrijgen van een
globaal beeld van de toestand van het opper-
vlaktewater. VMM heeft als taak de toestand van
het oppervlaktewater op te volgen en te rappor-
teren, en de maatregelen t.a.v. reductie van
pesticiden in oppervlaktewater mee te sturen.
Drinkwaterbedrijven hebben er alle baat bij hun
inname van drinkwater af te stemmen op de pe-
riodes waarin het ruwe water minder belast is.

begin van de waarnemingen.

Figuur 1: Evolutie van de minimale en maximale concentratie

herbiciden (ug/l) in de Maas (Monsin)

Max/min Atrazine Monsin

Een goede kennis van de relatie tussen landbouw-
management, klimaat en het dynamisch voorko-
men van pesticiden dragen bij fot een reductie
van de belading van het waterzuiveringssysteem.
Gerichte hoogfrequente meetcampagnes in com-
binatie met modellering kunnen daarbij een be-
langrijke rol spelen.

Tijdens de lenteperiodes van 2004 en 2005 heb-
ben de Vlaamse Instelling voor Technologisch
Onderzoek (VITO) en de onderzoeksgroep
BIOMATH van de Universiteit Gent continue meet-
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taal genomen en verzameld binnen een periode
van 8 uur. Zowel in de waterkolom als in het se-
diment werden de volgende pesticiden in detail
bestudeerd: atrazine, carbendazim, chloridazon,
diuron, isoproturon, lenacil en simazine. Meer
details kunnen gevonden worden in Holvoet
(2006).

De Nil werd reeds in de periode 1998-2002 fre-
quent bemonsterd en geanalyseerd door het Cen-
trum voor Onderzoek in Diergeneeskunde en
Agrochemie (CODA) (Beernceris et al., 2002).
Uit die studie bleek de uitgesproken dynamiek
(piekconcentraties) van de pesticiden in het Nil
beeksysteem en de belangrijke bijdrage van punt-
bronnen in de totale vracht, d.z. directe verliezen
van pesticiden naar het oppervlaktewater door bv.
het spoelen van tanks op landbouwerven, recht-
streekse lozing in oppervlaktewater, ... De resul-
taten van de VITO meetcampagnes zijn weerge-
geven in Figuur 3 en Figuur 4.

Het oppervlaktewater verfoont uurlijkse variaties
in pesticidenconcentraties. De pesticiden komen
viteraard in de hoogste concentraties voor in de
periode van toediening. Die periode is athanke-
lijk van de actieve stof en de teelt, bv. atrazine
voor mais (half april tot half juni), isoproturon voor

wintertarwe (einde maart, begin april), lenacil voor
bieten (mei, juni), chloridazon voor bieten (april,
mei), carbendazim voor appelen en peren (mei,
juni). In het bekken van de Nil is er een zeer snelle
respons van het systeem op de pesticiden
toedieningen en de neerslag door de sterke to-
pografie en de kortstondige verblijftiid van het
water in het bekken (16 vur). Dit kan aanleiding
geven fot zeer hoge concentraties zoals weerge-
geven in Figuur 3. De concentraties in het bek-
ken van de Demer liggen beduidend lager. De
metingen in de Nil bevestigen ook het voorko-
men van puntbronnen, m.n. piekconcentraties die
optreden tijdens droge perioden.

Hoogfrequente meetcampagnes kunnen vanzelf-
sprekend niet overal in Vlaanderen worden inge-
zet, omdat ze duur en vrij omslachtig zijn, maar
ze zeggen iefs over de kwaliteit van het beeld dat
de bestaande meetnetten over de concentraties
geeft. In Figuur 5 worden de resultaten van de
hoogfrequente meetcampagne en de VMM data
voor 2005 in het Demerbekken vergeleken. In de
periode van toediening van atrazine overlapt de
VMM meting met de hoogfrequente metingen en
wordt het signaal door het VMM meetnet opge-
pikt. We kunnen echter spreken van een moge-
lijke toevalstreffer gezien de vurlijkse variaties in

Figuur 3: Pesticidendynamiek in de Nil (lente 2004). De volle lijn geeft de concentraties weer aan de monding, de stippellijn de concen-
traties bovenstrooms. De verticale balkjes geven de neerslagintensiteit.
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Figuur 4: Pesticidendynamiek in de Demer (lente 2005). De concentraties worden weergegeven voor de monding van de Gete (puntjes-
lijn), de Herk (volle dunne lijn), en de Velpe (stippellijn), en aan de monding van de Demer te Aarschot (volle dikke lijn). De verticale
balkjes geven de neerslagintensiteit.
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concentraties en de wijze van staalname (schep-
staal). De vraag stelt zich dan ook of het routine
meetnet van de overheid een goed beeld geeft
van de concentraties en de variaties.

Figuur 5: Vergelijking van de hoogfrequente meetcampagne met
het VMM meetnet voor atrazine in de Herl in 2005
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Figuur 6: Cumulatieve frequentieverdeling van atrazine in de
Herk op basis van (1) laagfrequente metingen voor heel 2005
(VMM 2005), (2) laagfrequente metingen voor de periode 2002-
2005 (VMM 2002-2005), (3) laagfrequente metingen voor de
lenteperiode 2002-2005 (VMM 2002-2005 lente), en (4) hoog-
frequente metingen voor de lenteperiode 2005
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Indien we ervan uitgaan dat de hoogfrequente
meefcampagne een representatief beeld geeft van
de werkelijke concentraties, kunnen we door een
vergelijking van de frequentiedisiributies van de
hoog- en laagfrequente meetnetten een indicatie
krijgen van de representativiteit van het laag-
frequente meetnet. Dit is geillustreerd in Figuur 6,
waar de VMM metingen van atrazine naast de
hoogfrequente metingen in een cumulatief
frequentiediagram worden weergegeven.

Enkel de gegevens sinds 2002 werden gebruikt,
omdat atrazine sinds 1996 een duidelijk dalende
trend vertoont, die vanaf 2002 verdwijnt. De da-
lende trend is toe te schrijven aan de vitfasering
van atrazine en het verbod op toepassen vanaf
2005. Uit de vergelijking blijkt dat de laag-
frequente meetcampagne van 2005 onvoldoende
representatief is om de concentraties atrazine in
de voorjaarsperiode te voorspellen. De metingen

vlaktewaterkwaliteit

overschatten het aandeel van de lage concentra-
ties (= 100 ng/L) omdat ook buiten de toedie-
ningsperiode gemeten wordt. Indien alle laag-
frequente metingen tussen 2002 en 2005 wor-
den meegenomen, wordt de werkelijke concen-
tratie beter benaderd, maar blijft het aandeel lage
concentraties overschat omdat data van buiten
de toedieningsperiode nog steeds worden mee-
genomen. Indien alle laagfrequente metingen in
de voorjaarsperiode (maart-juli) tussen 2002 en
2005 worden meegenomen in de vergelijking,
wordt de werkelijke concentratie goed benaderd.
Met andere woorden, de laagfrequente voorjaars-
tildsreeks 2002-2005 geeft een goed beeld van
de werkelijke atrazine concentraties in de Herk.
Een analoge vergelijking tussen laagfrequente en
hoogfrequente metingen kan worden uitgevoerd
voor de andere pesticiden en staalnamelocaties.

Om het VMM meetnet bij te sturen tot een meet-
net dat een correcter beeld geeft van de concen-
traties in een aantal Vlaamse waterlopen, kun-
nen volgende acties ondernomen worden:

- het aantal staalnamelocaties te verminderen en
de frequentie per staalnameplaats te verhogen.
De keuze om de staalnamelocaties te vermin-
deren dient te worden geargumenteerd vanuit
het verwachte voorkomen van pesticiden in re-
latie tot de teelt. In het geval van pesticiden die
niet alleen van de landbouw afkomstig zijn, is
dit echter geen evidente oefening. In 2005 en
2006 werden door de VMM op een 18-tal stra-
tegisch gekozen meetplaatsen organostikstof-
pesticiden, zure herbiciden en glyfosaat van
maart t.e.m. okfober 2-wekelijks gemeten om
een beter inzicht te krijgen in de werkelijke con-
centraties aan actieve stoffen.

het aantal geanalyseerde pesticiden te beper-
ken. De stofeigenschappen die de oplosbaar-
heid van een pesticide en dus de kans op voor-
komen in het watercompartiment bepalen, zijn
gekend en kunnen samen met gebruikscijfers
worden gebruikt in een eerste screening. Door
VMM wordt jaarlijks bekeken welke stoffen in
de meetpakketten (meerdere stoffen worden los
van verbruikscijfers gemeten) een zeer geringe
meerwaarde hebben: deze stoffen worden uit
de parameterpakketten verwijderd. Bij deze
oefening is VMM echter gebonden aan de na-
tionale en internationale parameterlijsten en
rapportageverplichtingen (b.v. apolaire verbin-
dingen zoals DDT in water).

- gebruik te maken van passieve monstername-

systemen (POCIS, SPMD, Chemcatcher®, Van
den Heuvel en Vanermen, 2006) die gedurende
een bepaalde tijd (3 weken tot 1 maand) de
stoffen die de sampler passeren, vangen. Op
die manier wordt een kwalitatief tijds-
geintegreerd beeld van de verontreiniging ge-
geven, waarna besloten kan worden welke com-
ponenten in meer detail volgens de klassieke
bemonstering en analyse kunnen worden be-
paald.

5. 2007




...Opstellen van maatregelen vergt model-
len

In het geval men maatregelen wenst te nemen
die de concentraties aan pesticiden in het opper-
vlaktewater reduceren, is het nodig de onderlig-
gende processen die het dynamisch voorkomen
van pesticiden bepalen, goed te begrijpen. Om
het dynamisch gedrag van pesticiden in rivieren
op bekkenschaal te modelleren, werd door VITO
en BIOMATH een geintegreerd model ontwikkeld.
Het model is een koppeling tussen het USDA
(United States Department of Agriculture) SWAT
model (Arnold et al., 1998) met een gewijzigde
versie van het IWA (International Water
Association) RWQM1 model (Reichert et al.,
2001). SWAT berekent de diffuse aanvoer van de
pesticiden naar de rivier, RWQM de transformatie-
processen in de rivier. SWAT werd aangepast om
de eerder vermelde puntverliezen van pesticiden
te simuleren. Figuur 7 toont de resultaten van de
SWAT modellering in vergelijking met de geme-

ten concentraties atrazine in de Nil in de periode
1998-2002 (Beernaerts et al., 2002). Het model
werd gecalibreerd voor 1998 en rekent verder
vooruit voor de periode 1999-2002 (validatie).
Het model levert over het algemeen goede voor-
spellingen van de afrazineconcentraties.

Met het SWAT model kon voorts worden aange-
toond dat de bijdrage van runoff (oppervlakkige
afspoeling) en puntverliezen aan de
pesticidenvracht in de Nil beduidend belangrijker
is dan de bijdrage die kan toegeschreven worden
aan drift (@aanvoer via de lucht). Met het model
werden vervolgens verschillende management-
scenario’s gesimuleerd welke vergeleken werden
met het nulscenario. De modelresultaten toon-
den aan dat strokenbouw efficiénter is dan de
volgende praktijken die in aflopende volgorde van
positief effect worden opgesomd: het implemen-
teren van grondbedekkers, de aanleg van buffer-
stroken, een reductie van de puntverliezen met
25% en management van de ploegpraktijk.

Figuur 7: Calibratie (1998) en validatie (1999-2002) van het SWAT model aan gemeten atrazineconcentraties in de Nil.
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Het RWQM1 model werd uitgebreid en aange-
past voor processen die het gedrag van niet-
volatiele pesticiden bepalen. De vitwisseling van
pesticiden tussen de waterkolom en het sediment
wordt hierin beschreven door drie transport-
processen: diffusie, sedimentatie en resuspensie.
Begraving van sedimenten werd ook toegevoegd.
Het aangepaste model werd geimplementeerd in
WEST® (MostforWater NV, Kortrijk, Belgig) en
gebruikt om pesticidenconcentraties te voorspel-
len aan de monding van de Nil, vitgaande van
meetwaarden stroomopwaarts en diffuse aanvoer
berekend met SWAT over een traject van 8 km.
De gesimuleerde pesticidenconcentraties werden
vergeleken met meetwaarden bekomen tijdens de
intensieve meetcampagne van de lente in 2004
(Figuur 8).

Deze vergelijking resulteerde in een goede over-
eenkomst tussen modelvoorspellingen en geob-
serveerde concentraties. De simulatieresultaten
toonden aan dat de pesticidenconcentraties in het
water over een afstand van 8 km niet beinvloed
werden door de transformatieprocessen in de ri-
vier, maar voornamelijk bepaald werden door de
inkomende concentraties van de bovenloop en
de zijrivieren.

Conclusies

Hoogfrequente meetcampagnes van pesticiden in
diverse subbekkens van verschillende omvang
tonen aan dat piekconcentraties kunnen optre-
den binnen een periode van enkele uren. Moni-
toringprogramma’s moeten daar in de mate van
het mogelijke rekening mee houden. Een beperkte
vergelijking van het bestaande meetnet van VMM
met de hoogfrequente meetcampagne toont dat
het VMM meetnet een goede benadering van de
werkelijke concentratie kan zijn, indien de monito-
ringsdata van voldoende lange tijdsreeksen wor-
den gebruiki om de concentraties te evalueren.
De vergelijking dient echter vitgebreid te worden
naar andere pesticiden en locaties. Daarnaast
dient nagegaan te worden of de ecotoxicologische
drempels frequenter en sterker overschreden wor-
den in een continue meetcampagne in vergelij-
king met de huidige meetstrategie.

Voor de evaluatie van reductiemaatregelen is een
geintegreerd model voorhanden dat zowel
pesticidenaanvoer naar de rivier als transformatie-
processen in de rivier simuleert. Het succes van
het model is in sterke mate athankelijk van de
beschikbaarheid van gegevens m.b.t. de
toediening van de pesticiden, en in mindere mate
van gegevens over bodem, landgebruik, en to-
pografie. Waar de eerste reeks gegevens over het
algemeen moeilijk te bekomen zijn, zijn de laat-
ste vaak digitaal in een GIS formaat beschikbaar
en relatief eenvoudig te koppelen aan het model.

Dankwoord

De auteurs wensen llse Theuns en Ann Huysmans
van VMM te bedanken voor hun bereidwillige
commentaar op een eerdere versie van deze tekst.
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De verontreinigende stoffen die in het opperviak-
tewater terecht komen, zijn afkomstig van verschil-
lende soorten bronnen. Enerzijds zijn er de lozin-
gen van de bedrijven en rioolwaterzuiverings-
installaties, die als puntbronnen beschouwd wor-
den. Anderzijds spreken we van de diffuse bron-
nen, zoals het afvoerwater van landbouwgron-
den of regenwater dat van de openbare weg af-
vloeit. Deze emissies komen niet via een afvoer-
pijp in het water terecht waardoor ze moeilijk kun-
nen worden gemeten en bijgevolg beroep wordt
gedaan op schattingen. Ook de lozingen van
kleine bedrijven worden geschat.

Om jaar na jaar alle emissies naar het opper-
vlaktewater op een systematische manier te kun-
nen rapporteren, is het EIW-model ontwikkeld. Dit
model biedt de mogelijkheid tot het beheren van
emissiebronnen, emissiefactoren, emissieverkla-
rende variabelen en transportroutes. De emissies
van de bronnen worden doorgerekend tot de
plaats waar ze in het oppervlaktewater terecht
komen. De methode werd een eerste keer toege-
past voor de inventarisatie van 7 metalen:
cadmium, chroom, koper, kwik, nikkel, lood en
zink en de metalloide arseen.

De inventaris kan enerziids uitspraken doen over
de druk op het oppervlaktewater en de toewijzing
ervan aan doelgroepen en anderzijds zijn de re-
sultaten nuttig als invoer in een waterkwaliteitmodel.
Via het waterkwaliteitmodel PEGASE wordt de toe-
stand van de waterloop berekend aan de hand
van de geinventariseerde emissies. Tevens kunnen
scenario’s berekend worden met betrekking tot de
evolutie van de waterkwaliteit door het nemen van
maairegelen om de emissies te reduceren.

Er wordt achtereenvolgens uiteengezet welke ge-
gevens aan de basis liggen van de inventaris, hoe
de relatie tussen de emissie en de belasting van
het oppervlaktewater wordt gelegd en welke geo-
grafische informatie beschikbaar is. Enkele resul-
taten van het EIW-model worden weergegeven,
waarna de koppeling met waterkwaliteitsmodel-
lering uvitgewerkt wordt.

2. Gegevensverzameling

2.1. Punibronnen

Voor de puntbronnen is een inventaris beschik-
baar van de sectoren industrie, handel & dien-
sten en energie en van de huishoudens.

4 ﬂ Bd R A
Waier e

Om deze inventaris samen fe stellen beschikt de
VMM over vier instrumenten: de analyseresultaten
van het VMM meetnet, de milievjaarverslagen van
bedrijven, de heffingsgegevens op de waterver-
ontreiniging en het afvalwater-informatiesysteem.
De emissies van de huishoudens worden bere-
kend op basis van een emissiefactor per inwoner.
Het afvalwater — informatiesysteem levert de in-
formatie hoeveel inwoners aangesloten zijn op een
riolering en of deze riolering aangesloten is op
een RWZI.

Tabel 1 : beschikbare gegevens van puntbronnen

meetgegevens grote bedrijven en RWZI's

(sinds 1993)

° tot 12 metingen per jaar

° stoffen: biologisch zuurstofverbruik, chemisch
zuurstofverbruik, nutriénten, metalen(9) en
gevaarlijke stoffen waaronder cyanide,
fluoride, MAK's, PAK’s, fenolen en andere or-
ganische stoffen.

° aantal punten: +/- 1000

° exacte locatie van de lozing gekend (x/y
coérdinaten)

° meetdatabank (individuele analyseresultaten),
rapporteringdatabank (omrekening van in-
dividuele waarden tot jaarvrachten)

milieujaarverslagen van bedrijven, vanaf

2010 ter vervanging van de meetwaarden

° jaarlijkse rapportage

° sfoffen: basisparameters + gevaarlijke stof-
fen (totaal aantal: 107)

° aantal punten: +/- 600

° exacte locatie van de lozing gekend (x/y

coérdinaten)

meetdatabank (jaarvrachten), rapportering-

databank (integratie van gerapporteerde en

gemeten vrachten)

bijschattingen kleine bedrijven (sinds 2000)
* jaarlijkse berekening op basis van het water-
verbruik uit de heffingsgegevens.

stoffen: biologisch zuurstofverbruik, chemisch
zuurstofverbruik, nutriénten, metalen(9)
aantal: +/- 14.000 bedrijven gegroepeerd
tot 38 subsectoren

emissies per gemeente gekend
rapporteringdatabank (omrekening van in-
dividuele bedrijfsgegevens naar sector-
gegevens)

. Diffuse bronnen

De diffuse bronnen waarvan de emissies naar




water worden berekend, behoren tot de sectoren
bevolking, landbouw, verkeer en infrastructuur,
aangevuld met enkele natuurlijke bronnen.

De omvang van de emissies door diffuse bron-
nen wordt geschat door de vermenigvuldiging van
een emissiefactor met de bijhorende emissie-
verklarende variabele. De emissiefactor (EF) geeft
de emissie van een bepaalde stof weer per tijds-
eenheid en per bron, bijvoorbeeld de hoeveel-
heid zink die jaarlijks per woning verloren gaat
als gevolg van corrosie van bouwmateriaal. De
emissieverklarende variabele (EWV) beschrijft zo
goed mogelijk de bron van de emissie, bijvoor-
beeld het aantal woningen in Vlaanderen.

De beschrijving van alle bronnen die voorkomen
in de emissie inventaris voor metalen zijn terug te
vinden op de VMM-site: Emissie Inventaris Water
- bronnen (http://www.vmm.be/water/cijfers-en-
databanken).

figuur 1 : overzicht transportroutes en lenooppunten met daarbij
de bruto en netto emissie

~ Emissie-inventaris water
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figuur 2 : overzicht knooppunten en stofstromen

Per bron is een factsheet beschikbaar met de be-
schrijving van de bron, de emissiefactor, de
emissieverklarende variabele, het schema van de
transportroute en de totale emissie in Vlaande-

ren.

De transportroute is de route die een stofstroom
aflegt vanaf de bron naar het oppervlakiewater.
De knooppunten van een transportroute zijn de
plaatsen in de transportroute waar stofstromen
afkomstig van verschillende bronnen, opsplitsen,
samenkomen of worden geaggregeerd.

Theoretisch geldt voor ieder knooppunt het vol-
gende algoritme (schematisch voorgesteld in fi-
guur 1):

Belasting naar het oppervlaktewater (“netto-
emissie”)

de inkomende stromen van het type “bruto-
emissie” en “collectering”
de uitstromen van het type “verwijdering” en
“transfer”.

De transportroutes die in de emissie-inventaris
water worden gehanteerd, zijn het rioolstelsel,
overstorten, RWZI's' en RWA-straten?. Niet be-
schouwde transportroutes zijn bodem en lucht.
De knooppunten zijn schematisch voorgesteld in
figuur 2. De transportroutes die leiden tot verwij-
dering houden rekening met het individueel
verwijderingsrendement van elk RWZI en het
zuiveringsrendement van een IBA®.

! RWZI : Rioohwaterzuiveringsinstallatie

2 RWA-straten : Regemweer afvoer van de RWZI; dit is het riool-
water dat bij hoge neerslag niet biologisch kan verwerkt worden
op de RWZI's

3 IBA : Individuele Behandelingsinstallatie voor Afvalwater
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4. Geografische informatie

De emissie-inventaris omvat geheel Vlaanderen
en kan opgesplitst worden op basis van diverse
eenheden. De hydrografische verdeling omvat op
hoofdniveau de bekkens, die verder zijn opge-
deeld in deelbekkens of VHA-zones. De admini-
stratieve verdeling omvat de provincies op hoofd-
niveau en de gemeenten op basisniveau. Ten slotfte
kan Vlaanderen ook opgedeeld worden in
zuiveringsgebieden.

Aan de basis van deze gebiedsgerichte rappor-
tering ligt een verdeling van de emissie-verkla-
rende variabelen per Kleinste Geografische Een-
heid, de KGE genoemd. Deze KGE wordt bepaald
door het over elkaar projecteren van de begren-
zingen van alle genoemde geografische eenhe-
den. Dit resulteert in een opdeling van Vlaande-
ren in circa 4500 KGE-gebieden. Voorbeelden
van emissie-verklarende variabelen zijn het aan-
tal inwoners per KGE, de oppervlakie per KGE,
het aantal gebouwen per KGE.

De emissiefactor (EF) wordt gedefinieerd als een
eigenschap van een bron en zal in de praktijk

Figuur 3 Bronnen van emissies naar alle compartimenten (wa-
ter, bodem, lucht)

ook varigren afhankelijk van de ligging van deze
bron. Een voorbeeld hiervan is de corrosie van
bouwmaterialen. Verhoogde concentraties van
SO, in de lucht zullen de corrosie doen toe ne-
men. Op dit ogenblik wordt echter met een ge-
middelde EF gewerkt. Er wordt met dit gemiddelde
nog geen rekening gehouden met de ligging van
de gebouwen in stedelijk of landelijk gebied.

5. Validatie van de resultaten

De validatie van de berekende bronnen gebeurt
op basis van de vergelijking van de berekende
emissies die terecht komen op een RWZI met de
vrachten die gemeten werden aan het influent van
de RWZI's. Per gebied worden de stofstromen
gesommeerd die naar de knooppunten RWZI en
RWA-straat gaan. Dit is inclusief het deel van de
vracht afkomstig van bronnen die gelegen zijn
buiten het geselecteerde gebied, maar lozen op
een RWZI binnen de selectie. Daarentegen wordt
het deel van de vracht voor zone A dat naar een
RWZI buiten de selectie gaat, hierin niet meege-
nomen. De aldus berekende stofstroom wordt
gestaafd aan de gemeten vrachten bij de RWZI's.
De berekende vrachten zijn doorgaans lager dan
de gemeten vrachten. Het verschil tussen beide
vrachten wordt aangeduid als “niet verklaarde
vracht”,

Zink, totale vracht 1.419 ton (schaal x-as : kg)

6. Voorbeelden van resuliaten

dierlijke mest I 1.202.549
corrosie zinken opp. :' 74.333
slijtage banden | ] 49.468

huishoudens ] 25.507

De bovenstaande methodiek werd toegepast voor
het berekenen van de emissies van 8 metalen,
namelijk arseen, cadmium, chroom, koper, kwik,
nikkel, lood en zink. Als voorbeeld worden hier

lekkage motorolie|| 10.016
| enkele resultaten van zink besproken.

erosie bodem | 8.814

metallurgie | 8.637 ) i
: Figuur 3 toont de top 10 van de bronnen die
directe depositie opp.water | 6.832

] aanleiding geven tot de emissies van zink in het
kunstmest | 5.553 leefmilieu. Indien de informatie beschikbaar was,
zijn zowel de emissies naar water, bodem en lucht
vermeld. Het zink aanwezig in dierlijke mest be-
draagt 80% van alle bronnen die in het milieu
terecht kunnen komen. Voor het doorrekenen van
het transport naar water wordt aangenomen dat
0,3% *door verwaaiing en afspoeling in het wa-
ter terechtkomt terwijl het overige gedeelte ach-

chemische industrie |5.351

overige bronnen ] 22.723
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Figuur 4 oppervlaktewater, totale belasting met RWZI als bron

terblijft in de bodem of opgenomen wordt door
Zink, totale vracht 147 ton (schaal x-as : kg) planten. De top 5 wordt aangevuld met bronnen
uit de sectoren infrastructuur (corrosie van zinken
niet verklaarde vracht [N 5.558 oppervlakken), transport (slijfage van banden,
RWZI's | B S fetrrilie 4141 lekkage van motorolie) en de bevolking (huishou-
corrosie zinken opp. | CPvE | 28.982 dens).
slitagebanden[ " ]15.736
h“‘s‘w““e”s_:]&g% Figuur 4 toont de totale belasting van het opper-
erosiebodem [ vlaktewater, onderverdeeld per bron. De stof-
metallurgie [ 1]8.506 stromen van verschillende bronnen die lozen via
directe depositie oppwater [ ]6.832 een RWZI zijn gegroepeerd tof één vracht geloosd
chemische industie [T ]4.736 door de RWZI's. De RWZI's leveren de grootste
dierlike mest [ 3.608 zinkvracht, gevolgd door de corrosie van bouw-
lekkage motorolie {:I 2.748
overige bronnen —W] 10.316
0 5_('100 10"000 15'000 20"000 25.'000 30"000 ;& 40_‘000 45.000 + Gebaseerd op de methode voorgesteld door de werkgroep 'Emissies’
van de Internationale Commissie ter Bescherming van de Rijn. (

ICBR, 1997)




Figuur 5 aanvoer naar de RWZI's (influent + RWA)

Zink, totale vracht 186 ton (schaal x-as : kg)

niet verdaarde veacht | 119,695
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huishoudens D 12.774
slijtage banden D 7.952
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materialen, de slijfage van banden en de huis-
houdens. De emissie van de huishoudens in deze
grafiek is afkomstig van woningen die niet aan-
gesloten zijn op een riolering of waarvan de rio-
lering nog niet is aangesloten op een RWZI.

Figuur 5 toont de stofstromen van alle bronnen
die via een RWZI lozen. De belangrijkste achter-
liggende bronnen die het riool belasten zijn even-
eens de corrosie van zinken oppervlakken, de
huishoudens en de slijtage van banden. Meer dan
60% van het gemeten RWZl-influent en een to-
taal van 120 ton, kan nog niet verklaard worden
door de geinventariseerde bronnen.

In 2006 is een studie afgerond waarin de bron
“corrosie van bouwmaterialen” verder verfijnd is.
Hierin bedraagt de bijdrage op de RWZI’s 72 ton
i.p.v. 37 ton. Bij het gebruik van deze resultaten
zal het aandeel van de niet verklaarde vracht ver-
minderen tot 45%.

Uit de stofbalans kan berekend worden dat 80%
van de aangevoerde zinkvracht, of 145 ton, na
zuivering achterblijft in het slib. De gemeten jaar-
vracht in het zuiveringsslib bedraagt 97 ton
(Aquafin, gemiddelde 2002-2003).

Figuur 6 toont de totale belasting van het opper-
vlaktewater, toegekend aan de primaire bronnen.
Ook het gedeelte dat via een RWZ| wordt ge-

Figuur 6 oppervlaktewater, totale belasting veroorzaakt door de
primaire bronnen
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loosd, werd toegewezen aan de bronnen die aan
de oorsprong liggen van de emissie.

7. Waterkwadailiteitsmodellering

Een waterkwaliteitsmodel laat toe om de toestand
van de waterloop te berekenen aan de hand van
de emissies en is in staat om de evolutie van de
waterkwaliteit te voorspellen op basis van gewij-
zigde emissies. De resultaten van de Emissie In-
ventaris Water vormen een belangrijke bron van
invoergegevens. Door het berekenen van scena-
rio’s dient een waterkwaliteitsmodel als een
beleidsondersteunend instrument.

De Vlaamse Milieumaatschappij gebruikt sinds
1997 waterkwaliteitsmodellen voor onderzoek
naar de relatie emissie-immissie op de oppervlak-
tewateren in het Vlaamse gewest. Sinds 2001
werkt de VMM met het waterkwaliteitsmodel
PEGASE dat door de Universiteit van Luik ontwik-
keld werd. Voor meer uitleg betreffende PEGASE
wordt verwezen naar een publicatie die in het
kader van de studiedag “Modellen voor integraal
waterbeleid in Vlaanderen” geschreven werd

(VMM, 2007)

Het PEGASE-model is een deterministisch,
hydrodynamisch model wat betekent dat de water-
kwaliteit tijdsevolutief wordt berekend (dag-
gemiddelde waterkwaliteit) via wetenschappelijk
gebouwde modellen (integraal-differentiaal-
vergelijkingen en numerieke oplossingsmetho-
den). Het model behandelt specifiek de fysisch-
chemische waterkwaliteit van de rivieren. De water-
kwaliteitsvariabelen zijn alle organische koolstof-
vormen, organische en anorganische stikstof- en
fosforvormen die in de waterlopen voorkomen.

Hiermee worden de zuurstofhuishouding en de

nutriéntenproblematiek onderzocht. Ook de

biomassa’s worden mee gemodelleerd zodat re-
kening gehouden wordt met de diverse biologi-
sche processen in de rivier die de waterkwaliteit
mee bepalen (bijv. het zelfreinigend vermogen)

(VMM, 2004a; VMM, 2004b).

Figuur 7 geeft een overzicht weer van de kwaliteits-

index “Organische stoffen in het Vlaams gedeelte

van het Scheldestroomgebied” voor het referentie-
jaar 2000. De gemeten emissies van het jaar

2000 werden gebruikt om de modelresultaten te

valideren aan de gemeten waterkwaliteit in de ri-

vieren. Vervolgens heeft de VMM simulaties uit-
gevoerd over een scenario BAU (Business as

Usual) 2015 in Vlaanderen (figuur 8), waarin een

aantal basismaatregelen van het lopend beleid

verwerkt zijn (VMM, 2004c). Dit betreft onder-
meer:

- Verdere uvitbouw van de waterzuiverings-
infrastructuur,

- Vergunningenbeleid met individuele normen
voor RWZI's en een set bijzondere normen voor
prioritaire bedrijven,

- Afkoppelingsbeleid van een reeks prioritaire
bedrijven (afkoppeling van de zuiverings-
infrastructuur en vitbouw van waterzuivering op
bedrijfsniveau)




- Landbouwmaatregelen (reductie van de directe
verliezen vanuit de landbouw).

Door rekening te houden met de emissiereducties
die overeenstemmen met gedefinieerde projec-
ten in het scenario BAU wordt met behulp van
PEGASE de verwachtte waterkwaliteit in 2015
berekend. De resultaten kunnen enerzijds gefoetst
worden aan de basiskwaliteitsnormen, anderzijds
wordt ook gebruikt gemaakt van kwaliteitsindices.
Daarvoor wordt een methode toegepast analoog
aan de SEQ-Eau (Frankrijk). In figuur 7 en 8 wordt
de kwaliteitsindex Organische Stoffen weergege-
ven die berekend wordt op basis van BZV5, CZV,
02, Kj-N en NH4.

Een vergelijking van de figuren 7 en 8 toont aan
in welke mate deze maatregelen bijdragen tot een
verbetering van de waterkwaliteit. In het decreet
“Integraal Waterbeleid” (IWB, 2003) wordt ge-
steld dat onze waterlopen een goede status moe-
ten bereiken tegen 2015, wat overeenkomt met
de groen (goede toestand) en blauw (zeer goede
toestand) ingekleurde waterlopen in figuren 7 en
8. Hieruit blijkt ook de nood tot bijkomende maat-
regelen om een goede oppervlaktewaterkwaliteit
te bereiken. Hierbij dient wel opgemerkt te wor-
den dat bijgevoegde figuren voorlopige scenario-
berekeningen betreffen en dat de toetsingsnor-
men nog aan wijzigingen onderhevig kunnen zijn.

8. Conclusies

De methode die ontwikkeld is om emissies van
bronnen door te rekenen tot de plaats waar ze in
het oppervlaktewater terecht komen, is een eer-
ste keer toegepast voor acht metalen (arseen,

cadmium, chroom, koper, kwik, lood, nikkel en
zink).  De emissies van puntbronnen en diffuse
bronnen in Vlaanderen werden geinventariseerd
en in een rekenmodel EIW (Emissie-Inventaris
Water) opgesteld. Dit gebeurde voor het referentie-
jaar 2002.

Uit de berekeningen van het model voor Vlaande-
ren wordt duidelik dat nog niet alle emissies in
Vlaanderen goed in beeld kunnen worden ge-
bracht. De discrepantie tussen de gemeten en de
berekende binnenkomende RWZI-vrachten is hier-
voor een indicator. Het aandeel van de niet-ver-
klaarde influentvracht varieert van metaal tot me-
taal en bedraagt gemiddeld voor Viaanderen mi-
nimaal 40% (zink) en maximaal 80% (cadmium).
Deze verschillen dienen verder achterhaald te wor-
den en oplossingen worden gezocht in verschil-
lende richtingen : het ontbreken van één of meer-
dere grote bronnen, het verbeteren van de
transportroutes door de uitbreiding met een GIS-
module, de representativiteit van de meetgegevens
verhogen door een onderscheid te maken tussen
droogweer en regenweer perioden.

De berekeningresultaten tonen aan welke bron-
nen een belangrijke bijdrage leveren aan de
emissies naar oppervlaktewater in Vlaanderen en
welke emissieroutes hierbij van belang zijn.

De industrigle lozingen (sector metallurgie) zijn de
belangrijkste bron van cadmium en nikkel. Het
gebruik van aangroeiwerende verven op schepen
is de grootste bron van koper en de corrosie van
bouwmaterialen is de grootste oorzaak van de
emissies van zink. De emissies van arseen, chroom
en lood worden in de eerste plaats veroorzaakt
door de erosie van de bodem. De slijtage van
banden is de grootste bron van kwik.

Figuur 7: Kwaliteitsindex Organische stoffen in het Vlaams gedeelte van het Scheldestroomgebied voor het jaar 2000 voor de Viaamse
oppervlaktewaterlichamen
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Figuur 8 Kuwaliteitsindex Organische stoffen in het Viaams gedeelte van het Scheldestroomgebied voor BAU-scenario 2015 voor de
Vlaamse oppervlaktewaterlichamen
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Toekomstige verfijningen van de inventaris situe-
ren zich binnen de volgende thema's: toevoegen
van bronnen, emissiefactoren en emissiever-
klarende variabelen beter afstemmen op de
Vlaamse situatie, de schematische routebepaling
en rioolverdeling verbeteren en waar mogelijk
vervangen door een geografische verdeling.

Het waterkwaliteitsmodel PEGASE laat toe om de
toestand van de waterloop te berekenen aan de
hand van de emissies. De meerwaarde van het
model is dat het de mogelijkheid biedt om de
evolutie van de waterkwaliteit te voorspellen op
basis van gewijzigde emissies in de waterloop
waardoor dit als een beleidsondersteunend instru-
ment kan gebruikt worden.

De eerste resultaten zijn beschikbaar voor het
Scheldestroomgebied en leveren de berekende
waterkwaliteit van het jaar 2000 en de voorspelde
waterkwaliteit van het jaar 2015.

Eén van de belangrijke pijlers bij de opbouw van
een waterkwaliteitsmodel zijn de invoergegevens.
De validatie van dit model hangt nauw samen
met de betrouwbaarheid van de invoergegevens,
wat het belang van een volledige emissie-inven-
taris voor waterkwaliteitsmodellering onderstreept.
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Aquafin nv

Verdergaande emissiereductie
van stedelijk afvalwater in
Viaanderen

In 1991 verplichite de Europese richtlijn Stedelijk afvalwater de lidstaten om tegen eind 2005 alle lozingen
van huishoudelijk afvalwater te saneren. Het Vlaamse gewest richtte toen Aquafin NV op om in een
versneld tempo het bovengemeentelijke (collectieve) deel uit te voeren. Vandaag is een groot deel van de
opdracht gerealiseerd en zijn de positieve effecten op de chemische oppervlaktewaterkwaliteit zichtbaar. De
lwaliteitsverbetering is evenwel nog onvoldoende om te voldoen aan de nievwe eisen van de kaderrichtlijn
Water.

Dit artikel geeft een overzicht van de belangrijkste knelpunten van de collectieve zuivering met een directe
impact op het watersysteem. Het belicht de lopende initiatieven voor de aanpak van deze knelpunten, zoals
verdere afwerking van de collectieve zuivering, verdere verbetering van de effluentlwaliteit, aanpak van
verdunning en sanering van overstorten. Lopende initiatieven die indirect of op middellange en lange
termijn een bijdrage kunnen leveren aan een duurzame verbetering van de oppervlaktewaterkwaliteit worden
eveneens kort toegelicht. Deze situeren zich op het vlak van het beheer van het patrimonium, het toepassen
van integrale modellering en real time control (RTC), het promoten van hergebruik van effluent, het bestuderen
van de rol van planten in de zuivering en het onderzoeken van niet genormeerde micropolluenten in

huishoudelijk afvalwater.
Inleiding

Een duurzaam en ecologisch verantwoord beheer
van watersystemen is niet mogelijk zonder het
oplossen van het probleem van de slechte che-
mische waterkwaliteit. Een ver doorgedreven zui-
vering van afvalwater via klassieke systemen zal
daarbij steeds een belangrijke plaats blijven in-
nemen.

De doelstellingen voor de zuivering van stedelijk
afvalwater' zijn opgelegd door Europese richtlijn
Stedelijk Afvalwater (91/271/EEG, ERSA) en ver-
taald in Vlarem 112. In 2004 werden de eisen in
Vlarem Il strenger. Eind 2006 zijn de doelstellin-
gen van deze regelgevingen nog niet volledig
gerealiseerd.

Intussen is de kaderrichtlijn Water (2000/60/EG,
KRW) van kracht. Deze richtlijn zal naar verwach-
ting bijkomende eisen opleggen aan de
performantie van het stedelijk afvalwaterstelsel.
De nieuwe visies betreffende integraal waterbeheer
maken het daarbij mogelijk om af te stappen van
de end-of-pipe benadering louter gericht op het
beperken van emissies en om de maatregelen af
te stemmen op een gebiedsgerichte watersysteem-
visie, die alle deelsystemen van de waterketen op
een integrale wijze benadert.

Met “verdergaande emissiereductie” worden zo-
wel het verder gaan met de uitbouw van de col-
lectieve zuiveringsinfrastructuur als de implemen-
tatie van verdergaande methoden en technieken
ter verbetering van de zuiveringsresultaten be-

doeld.

Stand van zaken zuivering stedelijk afval-
water in het Vlaamse gewest

Sinds 1991 is de bouw van bovengemeentelijke
collectoren (transport van afvalwater) en riool-
waterzuiveringsinstallaties (RWZI's) in het Viaamse
gewest toevertrouwd aan Aquafin. Het verzame-

len van afvalwater is gemeentelijke bevoegdheid.
In opdracht van het Vlaamse gewest heeft Aquafin
in de periode 1990-2006 voor 2,14 miljard EUR
zuiveringsinfrastructuur gebouwd en in bedrijf
genomen. Het totale bovengemeentelijke patri-
monium einde 2006 omvat 210 RWZI’s, 905
pompstations en 4 053 km leidingen. Met de
bestaande infrastructuur wordt een influent vuil-
vracht van omgerekend 3,98 miljoen inwoners-
equivalenten (IE) gezuiverd®, 99% daarvan in
overeenstemming met alle Europese normen, 91%
ook in overeenstemming met alle Viaamse nor-
men, die vanaf 2004 geleidelijk strenger werden.
In 2006 voldeden de zuiveringsinstallaties van
Aqudfin voor het eerst zowel aan de Europese
stikstofconcentratienorm als aan het streefdoel van
75% stikstofverwijdering voor gans Vlaanderen.
Parallel hiermee vertoont de fysisch-chemische
oppervlaktewaterkwaliteit in de periode 1990-
2005 een belangrijke daling van de vuilvrachten
van huishoudelijke oorsprong (BZV*: -47%; TN®
-38%). Huishoudelijk afvalwater is evenwel nog
steeds de belangrijkste bron in de belasting van
oppervlakiewater voor BZV, CZV¢ en TP [1].

Knelpunten met een directe impact op het water-
systeem vormen de nog onvolledige uitbouw van
de zuiveringsinfrastructuur (RWZI’s en riolerings-
systemen), de onvolledig biologische behande-

huishoudelijle afvalwater of mengsel van huishoudelijle en in-
dustrieel afvalwater, al dan niet gemengd met afvloeiend he-
melwater

titel 11 van het Vlaams reglement op de Milieuvergunningen,
bevat o.a. de milieulwaliteitsnormen waarop de overheid haar
vergunningenbeleid moet afstemmen, algemene en sectorale
milieuvoorwaarden voor vergunnings- of meldingsplichtige be-
drijven en milieuvoorwaarden voor niet ingedeelde inrichtin-
gen en activiteiten

hiertoe behoren in theorie 3,86 miljoen Viamingen, wat een
theoretische zuiveringsgraad van 64.4% geeft

BZV biochemisch zuurstofverbruik

TN totale stikstof

CZV chemisch zuurstofverbruik
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Figuur 1: Bijdrage van de drie grote doelgroepen aan de TP-belasting (totale fosfor; ton/jaar) op het oppervlaktewater in het Netebelken.
Resultaat van grootschalige analyse gebaseerd op schattingen en meetgegevens.

waterzuivering

oppervlakie-
water

Netebekken (ton TP/jaar)

ling van alle debiet op een aantal RWZI's tijdens
regenweer, het verlies van vuilvracht onderweg
naar de RWZI, en de verdunning van het afval-
water. Figuur 1 illustreert de impact van deze knel-
punten voor de parameter TP in het Netebekken.
Het oplossen en optimaliseren van de knelpun-
ten is niet steeds evident, vaak duur en niet los te
zien van maatregelen in het gemeentelijke stel-
sel.

Lopende acties verdere emissiereductie
Afwerken collectieve zuivering

Om de doelstellingen van ERSA en de recent
verstrengde Vlarem Il te behalen is een verdere
uitbouw van de collectieve zuiveringsinfrastructuur
in de grote agglomeraties via de jaarlijkse
optimalisatieprogramma’s opgedragen aan
Aquafin onontbeerlijk. Eind 2004 definieerde de
minister van leefmilieu de projecten die prioritair
ziin om aan ERSA te voldoen en werden acties
gedefinieerd om deze projecten waar nodig te
deblokkeren. Tevens werden de budgetten voor
de verdere uitbouw en optimalisering van de
zuiveringsinfrastructuur de voorbije jaren aanzien-
lijk verhoogd.

Ontwerpen van zoneringsplannen, opgemaakt in
opdracht van de minister van leefmilieu, zullen in
de loop van 2008 definitief vastleggen waar er in
Vlaanderen nog riolering dient te komen en welke
woningen hun afvalwater individueel dienen te
zuiveren in IBA's (installaties voor de individuele
behandeling van afvalwater),. De scheiding van
de gemeentelijke en bovengemeentelijke be-
voegdheid voor de uitvoering van de collectieve
zuivering zal eveneens vastgelegd worden.

Voor de collectieve sanering van kleine woon-
kernen in het buitengebied ontwikkelt Aquafin een
aangepaste benadering met gescheiden riolering
en een specifieke proceskeuze voor de zuivering
met ruimte voor plantensystemen als nazuivering.

Optimaliseren van de bestaande zuive-
ringsinfrasiructuur en -processen

Dankzij voortdurende innovatie en proces-
verbeteringen kan Aquafin de impact van de be-
staande zuiveringsinfrastructuur op het water-
systeem op een kosteneffectieve wijze beperken
[2]. De RWZI's zijn intussen waar mogelijk aan-
gepast aan de biologische behandeling van het
volledige afvalwaterdebiet door het inschakelen
van de regenbezinktank als nabezinktank [3]. Een
aantal maatregelen zijn gericht op het voldoen
aan de verscherpte effluentnormen tegelijk met
het verminderen van het energieverbruik. Hiertoe
behoren het invoeren op de meeste RWZI's van
intelligente sturingen gebaseerd op on-line me-
tingen van nitraat, ammonium, fosfaat, zuurstof,
turbiditeit, slibdekenhoogte, droge stof, pH en
conductiviteit [4,5], het ontwikkelen van off-line
tools voor operatoren om gebaseerd op eenvou-
dige meetgegevens de bedrijffsvoering van RWZI's
te optimaliseren, het onderzoeken van de
toepasbaarheid van zelfreinigende mechanische
filtersystemen voor effluentpolishing (verder-
gaande zuivering) en het verder ontwikkelen en
toepassen van membraanbioreactor (MBR) tech-
nologie [6]. Voor het Europese project Amedeus’,
gericht op de optimalisatie van de Europese MBR
technologie in kleinschalige en middelgrote huis-
houdelijke RWZI's, leverde Aquafin een belang-
rijke bijdrage aan een “white paper” over de
mogelijkheden tot MBR-standaardisatie [7]. Om
een versnelde toepassing van MBR’s te bekomen
dienen immers de kosten te dalen en het vertrou-
wen in de technologie toe te nemen. Standaardi-
satie kan hiertoe bijdragen.

7
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Aanpakken verdunning

Gemiddeld over één jaar bestaat elke liter water
die via een gemengd rioolstelsel toekomt op een
RWZI voor één derde vit afvalwater, één derde uit
regenwater en één derde vit parasitair (of riool-
vreemd) water. Verdunning heeft een negatief ef-
fect op het zuiveringsrendement van RWZI’s, door-
dat er meer restvuilvracht in het oppervlaktewater
terechtkomt. Daarnaast veroorzaakt het tijdens
regenweer een verlies van vuilvracht via werkende
overstorten (zie ook Figuur 1).

Regenwater is afkomstig van verharde opperviak-
ken aangesloten op gemengde riolen, ca. 35%
van wegenis en ca. 65% van woningen. Een deel
is afkomstig van omgekeerd werkende overstorten
langs door regen gestegen waterlopen. Concrete
acties voor het aanpakken van regenwater zijn
gericht op het afkoppelen verharde oppervlakken
waar mogelijk. Een groot aantal afkoppelings-
projecten zijn gedefinieerd op het optimalisatie-
programma. Een volledig gescheiden riolering
wordt aangelegd waar mogelijk. In de wijk Geel-
Mosselgoren werd zo de eerste kleinschalige
waterzuivering in Vlaanderen gebouwd (rietveld
installatie voor 450 inwoners), waarop woningen
met voorheen gemengde afvoer volledig geschei-
den zijn aangesloten. De scheiding tot op per-
ceelsniveau (open bebouwing) kon hier gereali-
seerd worden aan een gemiddelde kost van
1 500 EUR. Het regenwater wordt afgevoerd via
aanwezige gedeeltelijk ingebuisde grachten.

De oorsprong van parasitair water is minder dui-
delijk. Een deel is grondwater (infiltratie via lek-
kende riolen, aangesloten drainages), een deel
is oppervlaktewater (permanente bronnen zoals
sloten, grachten en beken). De aanpak van
parasitair water vereist voorafgaand onderzoek
om hoeveelheid en oorsprong van het parasitair
water te bepalen. Aquafin ontwikkelde hiervoor
de FLEATRAP software die per zuiveringsgebied
op eenvoudige wijze een indicatie kan geven over

de hoeveelheid parasitair water in het influent van
een RWZI [8]. Toegepast voor het Vlaamse ge-
west blijkt dat gemiddeld de helft van het droog-
weerdebiet dat toekomt op een zuiverings-
installatie bestaat uit parasitair water (Figuur 2).
Momenteel loopt er verder onderzoek om uit-
gaande van een analyse van de grondwater-
standen en de diepteligging van de leidingen de
potentiéle component aan grondwaterinfiliratie fe
bepalen. Daarnaast is er behoefte aan een me-
.thode om de hoeveelheid en plaats in het riool-
stelsel van belangrijke contributies aan parasitair
water meer in detail te bepalen. Een eerste ruwe
screening onderzocht de bruikbaarheid en het
potentieel van het gebruik van zuurstof-18 isotoop

[91.
Saneren overstorien

De moeilijkheden die gepaard gaan met het op-
sporen en afkoppelen van rioolvreemd water
maken dat de sanering van ongezuiverde lozin-
gen via overstorten ter hoogte van de overstort
als tijdelijk alternatief dient overwogen te worden.
Hiertoe behoren de verbeterde overstorten en het
bijbouwen van berging aan kritische overstorten.
Een nieuwe ontwikkeling is het toepassen van
zogenaamde groene randvoorzieningen, zoals het
concept met drijvende plantenmatten gerealiseerd
aan een overstort te Bornem (Figuur 3) [10]. Het
beperken van de impact via integrale modellering
en Real Time Control (RTC) zijn nieuwe evoluties
die nog volop onderzocht worden (zie verder).

Uitdagingen en verder onderzoek

De uitdagingen van de collectieve waterzuivering
voor het verder verminderen van de emissies op
het watersysteem situeren zich op verschillende
vlakken.

Figuur 2: Verdunningskaart Vlaamse gewest [5]. Voorkomen van parasitair water in het rioleringsstelsel (% t.0.v. droogweerafvoer).
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Figuur 3: Groene randvoorziening met drijvende plantenmatten
aan een overstort in Branst (gemeente Bornem).
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In stand houden pairimonium

Het efficiént beheren en in stand houden van het
bovengemeentelijke patrimonium, maar ook van
de gemeentelijke infrastructuur, is vooral wat be-
treft de ondergrondse rioleringen een uitdaging.
Aquafin ontwikkelde hiervoor management tools
voor respectievelijk een structurele analyse van
het rioolstelsel (RioPlan), respectievelijk een
kostenefficiénte planning van inspectie, onder-
houd, renovatie en vernieuwing (Hades) [11].
Meer inzicht in verouderingsprocessen, zowel in
de bovengemeentelijke collectoren als in de ge-
meentelijke riolen, moet verouderingsmodellen
opleveren om de veroudering van riolen preven-
tief aan te pakken [12].

Integrale modellering

Integrale modellen (koppeling van riool-, RWZI-
en oppervlaktewatermodellen) op bekken of deel-
bekken niveau laten toe de impact van vuiluit-
worp via RWZI’s en overstorten op het water-
systeem op een geintegreerde wijze te begroten
en het beste scenario aan mogelijke maatrege-

Opperviaktewaterkwaliteit

len aan te duiden. De bestaande concepten en
technologieén bevinden zich nog in een onder-
zoeksstadium of kunnen niet toegepast worden
door een gebrek aan gegevens of het niet
compatibel zijn van de deelmodellen. Initiatieven
in functie van verder onderzoek zijn de uitbouw
van een meetnet op overstorten en enkele an-
dere cruciale punten in het rioleringsstelsel, de
ontwikkeling van operationele rioolmodellering en
het onderzoek van de haalbaarheid van kwaliteits-
modellering in de riolen. Vooral de uitstoot via
overstorten is hierin nog een vrij onbekende fac-
tor waar men op termijn meer vat wil op hebben.
Het Europese project Open MI-Life? heeft tot doel
om in een Europees onderzoeksconsortium de
koppeling te demonstreren van bestaande
simulatiesoftwarepaketten, zoals bijvoorbeeld de
koppeling van de simulatie van de werking van
riooloversorten aan de simulatie van het ontvan-
gende oppervlaktewater.

In het kader van het Europees project CD4WC
(Cost-effective Development of urban wastewater
systems for Water framework directive
Compliance)? werd een stapsgewijze procedure
ontwikkeld om een bestaand afvalwaterstelsel
m.b.v. integrale modellering op basis van
immissiegestuurde criteria te optimaliseren om te
voldoen aan de KRW. De bruikbaarheid voor de
Vlaamse situatie van de methodologie wordt
momenteel getoetst op deelzuiveringsgebied te
Kessel-Lo.

Integrale modellering opent de weg naar RTC
(Real Time Control), met een intelligente sturing
in real time het transport van het afvalwater in het
afvalwaterstelsel controleren en optimaliseren om
ongewenste vuilvrachtverliezen naar het water-
systeem zoveel mogelijk te beperken [13,14].

Hergebruik van efflueni RWZI

Hergebruik van gezuiverd water wordt meer en
meer beschouwd als een duurzaam alternatief
voor het vermijden van restlozing via effluent van
RWZI's (zie ook Figuur 1) en als alternatieve zoet-
waterbron voor “tweede kwaliteit” water, wat
kringloopsluiting en rationeel watergebruik
beheersbaar maken [15]. In het kader van het
Europees project Aquarec'® schreef Aquafin mee
aan een manual met alle bestaande kennis om-
trent hergebruiktoepassingen gebaseerd op be-
wezen toepassingen in de praktijk, momenteel dé
referentie voor het toepasbaar maken van her-
gebruik van gezuiverd huishoudelijk afvalwater
[16]. Via het Europees project Reclaim Water!!
loopt verder onderzoek naar de specifieke pro-
blematiek van het hergebruik van effluent via
bodempassage en van de concentraatstromen die
ontstaan bij het gebruik van omgekeerde osmose.
In Vlaanderen is het hergebruik van effluent in
eerste instantie relevant voor de industrie (geschat
verbruik 480 miljoen m3 grondwater en 490 mil-
joen m3 oppervlaktewater) [17]. Ca. 800 miljoen

www.openmi-life.org
wiww.cd4we.org
www.aquarec.org
www.reclaim-water.org
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Figuur 4: Rioolwaterzuiveringsinstallaties (kleine bollen) en gerealiseerde hergebruikprojecten met gezuiverd afvalwater (grote bollen) in

het Vlaamse gewest.

m? effluent afkomstig van 210 RWZI's verspreid
over Vlaanderen is beschikbaar als proceswater
van lage kwaliteit (Figuur 4). Effluent kan ook
gebruikt worden voor het voeden van natuurlijke
systemen die een geleidelijke overgang tussen het
lozingspunt en het ontvangende oppervlaktewa-
ter creéren [18]. De biologische waarde van der-
gelijke systemen wordt nog onderzocht, maar zij
dragen wel bij tot het verhogen van de belevings-
waarde van de omgeving.

Dankzij de opgebouwde knowhow rond her-
gebruik van water verkoos IWA (International
Water Association) Aquafin voor de organisatie
van het tweejaarlijkse internationale congres over
terugwinning en hergebruik, dat in oktober 2007
zal plaatsvinden in Antwerpen'?.

Rol van planten in de waterzuivering

Aangelegde rietvelden en andere plantensystemen
ziin al toegepast als goedkope en duurzame al-
ternatieven voor secundaire of fertiaire zuivering
in kleine woonkernen, om de impact van over-
storten en effluenten van RWZI’s naar de water-
loop te verminderen of voor zogenaamde ecolo-
gische redenen [19]. In al deze systemen is de
fundamentele rol van de planten zelf in het ver-
wijderen van nutriénten, zware metalen en patho-
genen nog steeds onduidelijk. Talrijke geinte-
greerde studies van plantensystemen zijn reeds
vitgevoerd en nog nodig om hun efficiéntie en
hun mogelijk extra rol binnen het waterkwaliteits-
beheer te optimaliseren.

Problematiek micropolluenien

De aanpak van prioritaire en prioritair gevaar-
lijke stoffen uit de KRW is in eerste instantie ge-
richt op de industrie via het invoeren van
productnormen en een regulering van het product-
gebruik. Huishoudelijk afvalwater bevat evenwel
een reeks milieugevaarlijke stoffen die niet
genormeerd zijn/worden, waarvan een aantal met
hormoonverstorende werking (oestrogenen, anti-
biotica, verzorging- en schoonheidsproducten,
was- en schoonmaakmiddelen) [20,21]. Onder-
zoek naar aanwezigheid van deze stoffen met

mogelijke impact op mens en milieu in influent
en effluent, kwantitatieve risico-bepaling en het
evalueren van technieken voor verdere verwijde-
ring is dan ook meer dan nodig (Tabel 1). Deze
aspecten worden ook bestudeerd in het Europees
project Neptune'®. Dit project focust op techno-
logische oplossingen om tegemoet te komen aan
toekomstige normen door upgrading van be-
staande infrastructuur en innovatieve/nieuwe tech-
nieken voor duurzame afvalwaterzuivering.

Besluit

Samenvattend kan gesteld worden dat de aan-
pak van de lozingen van stedelijk afvalwater in
de voorbije vijftien jaar duidelijk bijgedragen heeft
aan de verbetering van de chemische oppervlakte-
waterkwaliteit. Initiatieven zijn nodig voor het ver-
der aansluiten van vuilvracht, het verder verbete-
ren van de effluentkwaliteit, het realiseren van
atkoppelingen, het reduceren van overstortingen.
Indirecte uitdagingen op middellange en lange
termijn situeren zich op het vlak van het beheer
van het patrimonium, het foepassen van integrale
modellering en RTC, het promoten van hergebruik
van effluent, het bestuderen van de rol van plan-
ten in de zuivering en het onderzoeken van niet
genormeerde micropolluenten in huishoudelijk
afvalwater.
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Bepaling van de verspreiding en de
retentie van fosfor in het opper-

viaktewater en de waterbodem met
behulp van passieve monsterneming

! Viaamse Instelling voor ~ Rivieren zijn als laaggelegen linten in het landschap verzamelplaatsen en transportbanen voor
Technologisch Onderzoek, ~ verontreinigingen. Op die manier accumuleren o.a. nutriénten (vnl. fosfor en stikstof) in het aquatische
Land en Water Management — milieu waardoor eutrofiéring optreedt. Om hiertegen doeltreffende en efficiénte maatregelen op te stellen, is
? Vlaamse Instelling voor  wetenschappelijk onderbouwde kennis en inzicht nodig over het transport en de biologische beschikbaarheid
Technologisch Onderzoek,  yap nutrignten in waterlopen. Daartoe heeft de Viaamse Instelling voor Technologisch Onderzoek (VITO)
Milieumetingen 4, toepassing van passieve monsterneming voor de bepaling verspreiding en retentie van fosforspecies in
oppervlaktewater en riviersedimenten onderzocht. Er werd gebruik gemaakt van de DGT-methode (Diffu-
sive Gradient in Thin films) voor passieve monsterneming. In tegenstelling tot conventionele analyse van
schepstalen maakt de DGT-techniek tijdsgeintegreerde in situ concentratiebepaling mogelijk en wordt de

direct biologisch beschikbare fosforfractie in de waterloop gemeten.
In dit artikel worden de methodiek en de resultaten van veldmetingen in het Netebekken besproken. Daaruit
blijkt dat de DGT-techniek belangrijke voordelen biedt (tijdsgeintegreerd, in situ, lage concentraties,
biobeschikbare fractie) voor de monitoring van fosfor en dat labiele fosfor fracties in de riviersedimenten
geaccumuleerd zijn waardoor nalevering vanuit de waterbodem mogelijk verdere eutrofiéring van de rivier

kan veroorzaken.

mogelijk en wordt de direct biologisch beschik-
bare fosforfractie in de waterloop gemeten (Zhang

Inleiding

Bij overmatige aanwezigheid van nutriénten (vnl.
stikstof en fosfor) in de rivieren kan eutrofiéring
opireden, waarbij algen en watervegetatie zich
explosief ontwikkelen met negatieve gevolgen voor
de waterkwaliteit, de leefbaarheid van de water-
loop voor hogere organismen zoals vissen en de
afvoercapaciteit van de rivier (Nijboer & Verdon-
schot, 2004; Anoniem, 2006). De fosfor-

concentraties in de rivieren zijn voornamelijk af-

etal., 1998). In onderstaand artikel belichten we
de methodiek en de resultaten van de in situ toe-
passing van de DGT techniek. De veldmetingen
werden uitgevoerde in de rivier Aa (Netebekken).
Het studiegebied is gelegen op ongeveer 5 km
stroomopwaarts van Grobbendonk, waar de Aa
samenvloeit met de Kleine Nete.

komstig van lozing van (huishoudelijk) afvalwa- Fosfor in het opperviakiewater
ter, de zogenaamde puntbronnen, en oppervlak-
kige afspoeling (runoff) of diffuse bronnen. Eens

aanwezig in de waterloop, worden de beschik-

Methodes voor de bepaling van verschil-
lende fosfor species in waier

baarheid en de stoomafwaarts export van fosfor
in belangrijke mate bepaald door de rivier-
processen zoals biologische assimilatie, sorptie
of desorptie aan sedimentpartikels en neerslag-
reacties (House, 2003). Verder worden gedurende
korte periodes van verhoogd debiet grote vrach-
ten fosfor en stikstof door de rivier getranspor-
teerd.

Om hiertegen doeltreffende en efficiénte maat-
regelen op fe stellen, is wetenschappelijk onder-
bouwde kennis en inzicht nodig over het trans-
port en de biologische beschikbaarheid van
nutrignten in waterlopen. Er is dan ook wereld-
wijd veel inferesse voor het gedrag van fosfor in
het aquatische milieu en de impact daarvan op
eutrofiéring (Pitois, Jackson & Wood, 2000).

In het kader van bovenstaande problematiek heeft
de Vlaamse Instelling voor Technologisch Onder-
zoek (VITO) de toepassing van DGT (Diffusive
Gradient in Thin films) passieve monsterneming
voor de bepaling verspreiding en retentie van
fosforspecies in oppervlaktewater en rivier-
sedimenten onderzocht. In tegenstelling tot con-
ventionele analyse van schepstalen maakt de DGT
techniek tijdsgeintegreerde concentratiebepaling

Fosfor komt in de diverse watermonsters meestal
voor onder de vorm van fosfaten. Deze worden
ingedeeld in ortho-fosfaten, gecondenseerde fos-
faten en de organisch gebonden fosfaten. De
verschillende vormen hebben een diverse oor-
sprong. Ortho-fosfaat is de geoxideerde toestand
van fosfor en is de meest voorkomende vorm die
beschikbaar is voor biologische processen. Or-
ganische fosfaten zijn afkomstig van de afbraak
van organisch materiaal of worden afgescheiden
als metaboliet. Gecondenseerde fosfaten, zoals
tripolyfosfaten, die verwerkt worden in defergen-
ten, zijn terug te vinden in huishoudelijk en indus-
trieel afvalwater. Organisch gecondenseerde fos-
faten worden meestal aangemaakt door planten
en dieren (bv. ATP, ADP). Gecondenseerde fosfa-
ten worden in natuurlijke waters zeer traag om-
gezet naar ortho-fosfaten.

De analyse van water is complex door het feit dat
fosfor zowel in de vorm van organische als anor-
ganische species kan voorkomen, die op hun beurt
aanwezig kunnen zijn onder opgeloste, colloidale
of partikel vorm (Worsfold et al., 2005). De
opdeling van fosfor in zijn verschillende vormen

gt
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Figuur 1 : Operationeel gedefinieerde aquatische fosfor fracties
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(fractionatie) wordt analytisch (operationeel) be-
paald (Figuur 1). Filtratie door een 0.45 um mem-
braan filter onderscheidt de opgeloste en de
gesuspendeerde vorm van fosfor. De meeste ma-
nuele en geautomatiseerde methoden voor de
bepaling van fosfor zijn gebaseerd op de reactie
van fosfaat met het molybdaat reagens in zuur
milieu tot fosfor-molybdeenzuur, dat vervolgens
gereduceerd wordt fof een intens blauwe ge-
kleurde component die spectrofotometrisch be-
paald wordt.

Fosfaten die rechtstreeks colorimetrisch worden
bepaald zonder voorafgaandelijk hydrolyse of
destructie, worden gedefinieerd als reactief fos-
for of molybdaat reactief fosfor. Grotendeels is
dit een maat voor het aanwezige ortho-fosfaat,
niettegenstaande wordt een kleine fractie van de
gecondenseerde fosfaten gehydrolyseerd tijdens
deze procedure. Reactief fosfor komt zowel voor
in de opgeloste als de gesuspendeerde fractie.
Zure hydrolyse bij kooktemperatuur zet opgelost
en gesuspendeerd gecondenseerde fosfaten om
tot opgeloste ortho-fosfaten. Tijdens deze hydro-
lyse wordt onvermijdelijk een kleine hoeveelheid
fosfaten afkomstig van organisch componenten
vrijgesteld. Bijgevolg wordt voor deze fractie de
term zuur-hydrolyseerbare fosfor verkozen boven
de term gecondenseerde fosfaten.

De fosfaat fractie die wordt omgezet tot ortho-
fosfaten door oxidatieve destructie van het aan-
wezige organische materiaal, wordt beschouwd
als organische of organisch gebonden fosfor. De
nodige oxidatiesterkte voor deze omzetting is af-
hankelijk van de vorm en de hoeveelheid van de
aanwezige organische fosfor. Zoals bij de reac-
tieve en zuur-hydrolyseerbare fosfor, komt de or-
ganische fosfor zowel in de opgeloste als de
gesuspendeerde vorm voor.

De totale fosfor, zowel voor de opgeloste als de
gesuspendeerde fosfor fractie, kan dus analytisch
opgedeeld worden in 3 chemische types: reac-
tieve, zuur-hydrolyseerbare en organische fosfor.
Een schematische weergave van de verschillende
analytische stappen voor de bepaling van de di-
verse fosfor fracties is weergegeven in Figuur 1.

Naast de spectrofotometrische methoden kan de
bepaling van het gehalte aan totaal fosfor ook
rechistreeks vitgevoerd worden door middel van
inductief gekoppeld plasma atoom emissie
spectrometrie (ICP-AES). Eerder vitgevoerd onder-
zoek in het laboratorium heeft aangetoond dat
voor de bepaling van totaal fosfor met ICP-AES
op (zuiver) water een oxidatieve destructie niet
vereist is voor het kwantitatief vrijzetten van de
diverse fosforverbindingen in de oplossing.

Om een goede weergave te bekomen van de
werkelijk verdeling van fosfor over de verschillende
fracties, dient fosfor bij voorkeur in situ gefixeerd
te worden omdat fosfor omgezet kan worden van
de ene naar de andere vorm tijdens de conser-
vering van stalen. De techniek van Diffusive
gradient in thin fims (DGT) is geschikt voor der-
gelijke in situ meting van reactieve fosfor species
(Zhang et al., 1998). Wanneer de DGT in de ri-
vier opgesteld is, zal fosfor continu diffunderen
vanuit het water doorheen de diffusielaag aan het
oppervlak van de DGT en binnenin accumuleren
op een met ijzeroxide geimpregneerde hars (Fi-
guur 2). De ionen moeten diffunderen door de
filter en de diffuselaag om de harslaag te berei-
ken zodat enkel de labiele (d.w.z. biobeschikbare)
fosforfractie bemonsterd wordt. Het is de vorming
van een constante concentratiegradiént in de dif-
fuse laag die de basis vormt voor de kwantita-
tieve meting van fosforconcentraties in de water-
kolom. De DGT meet de gemiddelde flux van de
waterkolom naar het hars. Onder voorwaarde dat
de flux in het bulkwater groter is dan de maxi-
mumflux van het bulkwater naar de hars, kan op
basis van de fosforconcentratie in het DGT-eluens
de fosforconcentratie in het bulkwater bepaald
worden (Zhang et al., 2003). Op die manier wordt
een tijdsgemiddelde concentratie bepaald gedu-
rende de in situ meting. Afhankelijk van de con-
centratie in de rivier kan de DGT eenheid voor
een periode van 1 vur tot 50 dagen ingezet wor-
den. Bij voldoende lange accumulatietijden kun-
nen met deze techniek eveneens zeer lage con-
centraties worden bepaald.

Figuur 2 : DGT voor oppervlaktewater
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Veldioepassing: Meting van fosfor in hef

waier van de Aa

In het kader van dit onderzoek werden de vol-
gende 3 methoden toegepast bij veldmetingen in
de rivier Aa om de belangrijkste fosfor fracties in
het oppervlaktewater te karakferiseren:
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Figuur 3 : Detail van de Aa met de opstelling voor het bemonsteren van het oppervlaktewater.
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° DGT samplers voor de bepaling van de
biobeschikbare fosfor in de rivier.

° Colorimetrische bepaling van de totaal reac-
tieve fosfor in een waterstaal.

° Bepaling van het totaal fosfor gehalie in een
waterstaal met ICP-AES.

Voor de bepaling van de totaal fosfor en totaal
reactieve fosfor fracties werden op vijf locaties in
de Aa tijdsproportionele waterstalen genomen met
automatisch bemonsteringstoestellen (Figuur 3).
ledere 15 minuten werd 200 ml water uit de ri-

Figuur 4 : Dageyclus van de gemiddelde fosforconcentraties in
het oppervlaktewater van de Aa. De foutvlaggen geven de stan-
daard deviatie aan.
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Figuur 5 : Box plot van de fosforconcentraties in het oppervlakte-
water van de Aa.
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vier opgepompt en over een periode van 2 uur
werden de watervolumes (8x) samen gecollecteerd
tot een mengstaal. Voor de bepaling van de
biobeschikbare fosfor fractie is gebruik gemaakt
van DGT samplers voor oppervlaktewater, die
gedurende 36 uur in de rivier opgesteld werden.
De samplers werden op dezelfde vijf locaties in
de Aa onderaan drijvende vlotten bevestigd zo-
dat ze continu ondergedompeld bleven.

In Figuur 4 is fe zien dat tijldens deze veldmetingen
(april 2005) de fosforconcentraties in het water
weinig fluctueerden in de tijd en de verschillende
fosfor fracties eenzelfde patroon vertoonden. Alle
gemeten concentraties vielen binnen de range van
de VMM metingen in 2005 op deze locatie (to-
taal fosfor 0,1- 2,8 mg P/I en orthofosfaat 0,04
— 0,21 mg P/l). Bij vergelijking van de verschil-
lende fosfor fracties (Figuur 5) kan vastgesteld
worden dat de fracties zich in verschillende
concentratieniveaus situeren. Totaal fosfor heeft
de hoogste concentratie omdat deze fractie de
maximale potentieel beschikbare hoeveelheid fos-
for (alle species) in het water aangeeft . De con-
centratie totaal reactieve fosfor is aanzienlijk la-
ger omdat deze fractie enkel de gemakkelijk be-
schikbare fosfor (opgelost en gesuspendeerd
ortho-fosfaat) omvat. De biobeschikbare fractie,
tenslotte, bevat slechts het opgeloste ortho-fos-
faat, de vorm die direct opneembaar is door or-
ganismen. Bij Figuur 5 moet echter opgemerkt
worden dat TRP waarden kleiner dan de bepa-
lingsgrens gelijkgesteld zijn aan de bepalingsgrens
van de toegepaste analysemethode (in dit geval
0,05 mg P/l). Indien de waarden kleiner dan de
bepalingsgrens gelijkgesteld worden aan nul, dan
bedraagt de gemiddelde TRP concentratie 0,04
mg P/l. De gemiddelde BAP concentratie daar-
entegen bedraagt slechts 0,008 mg P/l. Om de
BAP fractie te kwantificeren, is het dus belangrijk
zeer lage conceniraties te kunnen meten. Door
gebruik te maken van de DGT techniek kan de
bepalingsgrens van de analysemethode met een
factor 10 tot 100 (afhankelijk van de accumulatie-
tid) verlaagd worden (Zhang et al., 1998).

Fosfor in de waterbodem

Bepaling van de verschillende fosfor spe-
cies in waterbodem

Om het risico op (verdere) eutrofiéring van de
waterloop te evalueren is het noodzakelijk om,
naast de kennis van het totaal gehalte aan fosfor
in de waterbodem, ook te weten onder welke vorm




fosfor in de sediment fases aanwezig is. De vorm
of speciatie heeft immers een belangrijke invloed
op de potentiéle vrijstelling van fosfor vanuit het
sediment naar de waterkolom (Bostan et al., 2000;
Nijboer & Verdonschot, 2004). Om dit te bepa-
len neemt men sedimentmonsters en vervolgens
worden de stalen geanalyseerd volgens een che-
mische fractionatie methode, waarbij men op basis
van verschillende extractie reagentia de verschil-
lende fosfor fracties kan onderscheiden. In dit
onderzoek werd gebruik gemaakt van het SMT
protocol, de op Europees niveau geharmoni-
seerde extractie procedure voor de fractionatie
van fosfor in sedimenten. Het SMT protocol on-
derscheidt volgende 5 fracties.

° Niet apatiet anorganische fosfor of NaOH-P :
bestaat vit de fractie die geassocieerd wordt
met oxides en hydroxides van Fe, Al en Mn en
de labiele fosfor.

° Apatiet fosfor of HCI-P: calcium gebonden fos-
for.

° Anorganische fosfor: bestaat vit labiele fosfor,
iizer gebonden en calcium gebonden fosfor en
geeft de som van de HCI-P en NaOH-P;

° Organische fosfor.

° Totaal fosfor: bestaat uit organische en anor-
ganische fosfor.

Daarnaast werd ook in situ de biobeschikbare fos-
for fractie in het sediment bepaald gebruik ma-
kend van de DGT techniek, waarbij de DGT probe
vertikaal in de water-
bodein opges'reld (Fi- Iilf;:,:: 6 : DGT voor water-
guur 6). De techniek
laat de studie toe van
de potentiéle aanvoer s
vanuit de biobeschik-
bare fosfor fractie | "
(Zhang et al., 1998).
De DGT sediment
probe bootst een in
situ flux na van de op-
name door biota. In
tegenstelling tot che-
mische exiracties is
het principe van DGT v
eerder gebaseerd op
kinetische dan op
evenwichtsprincipes en laat het de bepaling van
fluxen toe. De DGT fixeert de aanwezige fosfor
uit het poriewater, zodat lokaal de concentratie
daalt. Er onistaat een concentratiegradiént waar-
door de beschikbare labiele fosfor uit de vaste
fase wordt gemobiliseerd.

15 ocm

Figuur 7 : Detail van de Aa met aanduiding van de locaties
voor sediment bemonstering
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Veldioepassing : Meting van fosfor in de
waierbodem van de Aa

Op zes locaties in de Aa werden DGT probes in
de waterbodem geplaatst en op dezelfde locaties
werden sedimentstalen genomen. De sediment-
monsters werden in secties van 10 cm verdeeld
en in het laboratorium geanalyseerd conform het
hoger beschreven SMT protocol.

Op Figuur 8 is te zien dat in de toplaag van de
waterbodem de in-situ fosfor flux en de beschik-
bare fosfor in het poriewater foenemen met de
diepte. Verder vertonen zowel de sediment-
monsters (Figuur 9) als de DGT probes (Figuur 8)
hogere fosfor gehaltes in de waterbodem op de
locaties 3, 6 en 9. Dit kan verklaard worden door
de aanwezigheid van vegetatie op deze locaties
en afwezigheid van waterplanten op de ander
plaatsen. Organisch en anorganisch materiaal
wordt ingevangen door de vegetatie en bezinkt
er, waardoor de totale potentieel beschikbare
hoeveelheid fosfor lokaal toeneemt (White &
Hendricks, 2000). Het organische materiaal
mineraliseert, fosfor wordt vrijgesteld en kan
adsorberen op vaste partikels, neerslaan als on-
oplosbare of labiele fosfor en binden met cal-
cium (Palomo et al., 2004). Op die manier ver-
hoogt de anorganische fosfor fractie die bestaat
uit fosfaat in het poriewater (DGT meting), labiele
en ijzergebonden fosfor (NAIP), en calcium-
gebonden fosfor (AIP).

In termen van eutrofiéring zijn vooral de (poten-
tieel) biobeschikbare fosfor fracties van belang:
fosfaat in het poriewater, organische fosfor (OP)
en nief-apatiet gebonden anorganische fosfor
(NAIP). Hoge NAIP concentraties in de water-
bodem, in het bijzonder in combinatie met hoge
concentraties aan beschikbaar stikstof, kunnen
wijzen op een verhoogd risico op eutrofiéring van
de rivier (Bostan et al., 2000). De sedimentmonster
uit de Aa bevatten meer dan 90% NAIP (Figuur
9). Gezien de aard van de waterbodem, ijzerrijk
zand, zal de NAIP fractie voornamelijk fosfor be-
vatten die gebonden is aan ijzeroxides en —
hydroxides. Er bestaat dus een blijvend risico op
verdere eutrofigring van de rivier door vrijstelling
van labiel fosfor vanuit de waterbodem. De
nalevering van fosfor kan zich voordoen bij da-
ling van de fosfaatconcentratie in het oppervlak-
tewater, waardoor een concentratiegradiént ont-
staat en mobilisatie van beschikbare labiele fos-
for vit de waterbodem optreedt. De DGT-tech-
niek is gebaseerd op hetzelfde principe en levert
dus een maat voor de potentieel beschikbare fos-
for fractie die kan bijdragen tot eutrofiéring. Ver-
der kan nalevering van fosfor ook optreden bij
piekdebiet na een hevige regenval. De toplaag
van de waterbodem wordt opgewerveld en fosfor
kan vrijgesteld worden via transformatiereacties
die optreden tijdens het transport van de
gesuspendeerde sedimentpartikels (House &
Denison, 1998; House, 2003).




Figuur 8 : In situ flux van fosfor in het sediment van de Aa,
bepaald met de DGT probes. (Probe 9 werd beschadigd tijdens
de bemonstering)

DGT meting van fosfor in waterbodem
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Figuur 9 : Concentraties van de verschillende fosfor fracties in
het sediment van de Aa. (OP = organische fosfor, AP = apatiet
fosfor, NAIP = niet-apatiet anorganische fosfor)
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Conclusies

De voordelen van DGT-techniek voor passieve
monsterneming van fosfor in oppervlaktewater zijn
de in situ bepaling van de gemiddelde concen-
traties opgelost fosfaat over langere tijdsperiodes
(tijdsgeintegreerde monsterneming). Mogelijke
omzetting van fosfor species bij de conservering
en het transport van monsters worden hierdoor
vermeden. Daarnaast biedt de DGT techniek de
mogelijkheid om zeer lage concentraties aan op-
gelost fosfaat te kwantificeren (lager dan de
detectielimiet van de conventionele analyse-
methoden). Bovendien kan de fosfor fractie die
met DGT wordt bepaald, gerelateerd worden aan
- de voor eutrofiéring relevante - direct
biobeschikbare fosfor fractie (BAP).

De DGT-techniek voor passieve monsterneming
in waterbodems is geschikt voor de bepaling van
de direct biobeschikbare fosfor fractie (fosfaat in
het poriewater), alsook voor de bepaling van
concentratiegradiénten in de waterbodem met een
fiine diepteresolutie. Het gebruik van chemische
fractionatie methodes en DGT probes bij de be-

paling van fosforgehaltes in de waterbodem, laat
toe de vormen waaronder fosfor in de waterbodem
aanwezig is te onderscheiden. Deze kennis is
noodzakelijk om het risico op (verdere) eutrofiéring
van de waterloop te evalueren. Zo wijzen de hoge
NAIP concentraties in de sedimentmonsters uit de
Aa op een potentieel risico op verder eutrofiéring
van de rivier.

In het licht van de vereisten en aanbevelingen in
de Kaderrichtlijn Water (EU-richtlijn 2000/60/EG)
betreffende het monitoren van oppervlaktewater,
valt het toepassen van passieve monsterneming
zeker aan te bevelen (CEC, 2000; Greenwood et
al., 2006). De tijdsgeintegreerde monsterneming
over langere periodes biedt namelijk heel wat
mogelijkheden voor het uitwerken van efficiénte
en effectieve meetprogramma’s in dynamische
systemen. Bovendien worden via de DGT tech-
niek de biobeschikbare fracties in water en water-
bodem bepaald waardoor de chemische meet-
resuliaten eveneens relevante informatie opleve-
ren over de ecologische kwaliteit en risico’s.
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Bosonderzoek

Is de visindex bruikbaar voor
de evaluatie van effecten van
metalen op vislevensgemeen-
schappen?

The effect of trace metal pollution on fish community structure in watercourses in Flanders (Belgium) was
assessed. In winter 2000-2001 and 2005 at 55 sites water quality was assessed and fish communities were
sampled by electrofishing. The sampling sites included a clear Cd and Zn pollution gradient. All sites had a
good to very good water quality with the exception of trace metals at several sites. Fish community structure
was assessed applying diversity indices of Shannon and Mehinck, Index of Biotic Integrity and the abun-
dance/biomass comparison method (ABC-index). To relate the community responses to metal pollution,
toxic unit values (TU) for metals were calculated. In a first approach TU were calculated for all sites by
dividing the dissolved metal concentration by the water quality standard (= TU ). In a second approach at
31 sites tissue toxic units (TU ) were calculated by dividing metal levels in the liver of gudgeon captured at
a given site by concentrations measured in gudgeon from reference sites. If all sites were considered, neither
the diversity indices nor the ABC index significantly correlated with the TU, . A good relationship however,
was found between the IBI and the TU , with 56 % of the variation in IBI being described. Relating the
community structure to TU,, the described variation in IBI further increased to 72 %. Our results indicate
that diversity indices and ABC-index are not only affected by water pollution but are also strongly influ-
enced by other factors. The IBI proved a suitable index for the assessment of metal pollution, provided that

other water quality characteristics meet the water quality criteria.
Keywords: fish index, trace metals, fish community, Toxic Units

1. Inleiding

In verschillende studies werd de samenstelling van
vislevensgemeenschappen gebruikt om de impact
van menselijke activiteiten op aquatische eco-
systemen te evalueren (Karr, 1981; Morris e.a.
2007). Slechts weinige studies echier bestudeer-
den de invloed van één afzonderlijk type van
stressor op de samenstelling van de vislevens-
gemeenschap (Dyer e.a. 2000aq).

Voor metalen werd reeds aangetoond dat ze een
ernstige bedreiging kunnen vormen voor de
overleving van verschillende vissoorten. Hoge
concentraties aan metalen die in het aquatische
milieu terecht komen kunnen zorgen voor een
selectieve eliminatie van de meest gevoelige
ontwikkelingsstadia. Chronische blootstelling aan
metalen kan o.a. leiden tot verstoorde ion- en
osmoregulatie, verminderde zwemsnelheid, ver-
traagde groei en verminderde conditie (Hollis e.a.
1999; Alsop e.a. 1999; Bervoets & Blust 2003).
We kunnen dus verwachten dat metaalveront-
reiniging ook zal leiden tot een nadelige bein-
vloeding van de samenstelling van de gehele vis-
gemeenschap. Nochtans is het niet zo eenvoudig
om dit fe bestuderen. In de meeste gevallen zal
een waterloop immers niet vitsluitend met meta-
len verontreinigd zijn maar gaat die verontreini-
ging gepaard met verlaagde zuurstofgehaltes en
verontreiniging met andere (micro)polluenten.
Verschillende aspecten van de visgemeenschap
kunnen relevant zijn voor het evalueren van ef-
fecten van verstoring. Het betreft ondermeer
soorfendiversiteit, biomassa en lengte-frequentie
distributie omdat deze factoren de gezondheids-
toestand van heel het aquatisch systeem reflecte-
ren, inclusief water- en habitatkwaliteit (Kovacs
e.a. 2002; MacDonald e.a. 2002). Een veel ge-
bruikte methode om de samenstelling van de vis-

levensgemeenschap te evalueren en te integre-
ren in één index is de multimetrische visindex of
IBI (Index of Biotic Integrity). Deze index werd voor
het eerst ontwikkeld in de Verenigde Staten door
Karr in 1981 en combineert typische kenmerken
van de levensgemeenschap zoals soorten-
diversiteit, trofische samenstelling en biomassa.
Sinds 1981 is deze index in verschillende landen
wereldwijd gebruikt en aangepast (bvb Hartwell,
1997; Dyer e.a. 2000b; Kovacs e.a. 2002; Por-
ter & Janz, 2003; Breine e.a., 2004).

Een andere veelbelovende methode om de kwa-
liteit van vislevensgemeenschappen te evalueren
is de Abundance Biomass Comparison (ABC)
methode. De ABC-methode werd ontwikkeld om
de effecten van verontreiniging op mariene inver-
tebratengemeenschappen te evalueren (Warwick,
1986). Deze methode is gebaseerd op het prin-
cipe dat onder stabiele milieuomstandigheden de
compeletieve soorten k-geselecteerde soorten zijn,
met kenmerken zoals relatief grote afmetingen,
lange levensduur en relatief constante populatie-
groottes. Onder verstoorde omstandigheden zul-
len net de r-geselecteerde soorten dominant zijn,
met als kenmerken kleine afmetingen en een korte
levensduur. De ABC-methode werd vooral toe-
gepast op mariene invertebraten maar ook in
enkele studies op vislevensgemeenschappen
(Coeck et al. 1993; Penzak en Kruk, 1999; Casatti
et al. 2006).

De voorbije twee decenia heeft de Vlaamse over-
heid grote inspanningen geleverd om de opper-
vlaktewaterkwaliteit te verbeteren, voornamelijk
door een toenemende zuivering van huishoude-
lijk afvalwater. Het resultaat hiervan is dat in som-
mige waterlopen momenteel de zuurstofhuis-
houding goed is en de aquatische levensgemeen-
schappen, waaronder de vissen, zich gedeeltelijk
hersteld hebben (Vandelannoote e.a., 1998; De




Cooman et al. 2003). Tegelijk met deze verbete-
ring zijn de concentraties aan zware metalen in
een aantal waterlopen gelijk gebleven of zelfs
gestegen (www.vmm.be). Voorbeelden hiervan zijn
de Dommel en de Scheppelijke-Molse Nete
waarin hoge concentraties aan cadmium en zink
in water, sediment en visweefsel werden gemeten
(Bervoets en Blust 2003).

De doelstelling van dit onderzoek was nagaan in
een groot aantal waterlopen in Vlaanderen of er
een verband bestaat tussen de metaalgehalten
gemeten in de omgeving en de in vissen ener-
zijds en de samenstelling van de vislevens-
gemeenschappen anderzijds. Als maat voor de
samenstelling van de vislevensgemeenschap wer-
den de visindex en de ABC-index bepaald en werd
de visdiversiteit berekend. Deze gegevens werden
dan gerelateerd aan omgevingsgehalten en aan
gehalten in de lever van de grondel.

2. Materialen en Methoden

2.1 Siudiegebied en bemonstering
Op basis van bestaande studies en de databank
van de Vlaamse Milieu Maatschappij

(www.vmm.be) werden, verspreid over Vlaande-
ren 47 plaatsen met een sterke variatie aan

Figuur 1. Ligging van de monsterpunten
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metaalverontreiniging geselecteerd (figuur 1, ta-
bel 1). Deze plaatsen omvatten een metaal-
pollutigradiént van de Scheppelijke Nete tot de
Grote Nete (plaats 1-12). De waterlopen waren
gekenmerkt door een gunstige zuurstofhuishou-
ding en lage gehalten aan nutriénten en organi-
sche micropolluenten (De Bie et al. 2001;
Knaepkens et al. 2001).

Op al de plaatsen werd tussen januari en juli 2001
het water maandelijks bemonsterd en geanaly-
seerd op totale metaalgehalten en een set van
algemene waterkarakteristieken (zie verder).
Tussen december 2000 en januari 2001 werden
de vislevensgemeenschappen geinventariseerd
met behulp van een draagbaar electrisch vistoestel
(electracatch WFC6). Op elke plaats werd drie-
maal bemonsterd over een lengte van = 100m
om densiteitsschattingen mogelijk te maken. Elke
soort werd geteld, gewogen en geindentificeerd.
Populatieschattingen werden uitgevoerd m.b.v. de
depletiemethode (Penzack et al. 2003). Op elke
plaats waar grondel voorkwam (plaats 1-23) wer-
den 8 tot 10 individuen van deze soort opgeof-
ferd en werden de metaalgehalten bepaald in de
lever. De leverstalen werden ingevroren en na-
dien gedestrueerd in salpeterzuur in een micro-
golfoven (Bervoets en Blust 2003).

Op 4 van de punten (punten 2, 5, 6 en 23; ver-
der met een accent aangeduid) werd in 2005
opnieuw bemonsterd, zowel voor water als vis-
levensgemeenschappen. Bijkomend werden eind
2006, 8 plaatsen op de Dommel bemonsterd
waar eveneens de vislevensgemeenschap en de
metaalgehalten werden bepaald in water en in
grondellever.

2.2 Chemische analyses

Ter plaatse werden bij elke bemonstering de pH,
het opgelost zuurstofgehalte (% en mg/l) en de
geleidbaarheid (uS/cm) bepaald met een WTW
multimeter (F/SET-3 veldkit). Op al de
bemonsterde waterstalen werd met een Skalar
(FAS, SA, 20/40) de gehalten aan chloride,
sulfaat, orthofosfaat, nitraat, nitriet en ammonium
bepaald. Het biologisch zuurstofverbruik (BZV)
werd bepaald door de stalen gedurende 5 dagen
in het donker te incuberen bij 20°C.

De metalen die in water en weefselstalen werden
bepaald zijn cadmium, cobalt, chroom, koper,
lood, nikkel en zink. Metingen gebeurden met ICP-
AES voor de weefselstalen en met ICP-MS voor
de waterstalen.

2.3 Evaluatie van de samenstelling van de
levensgemeenschappen.

Diversiteitsindices

Er werden twee diversiteitsindices berekend na-
melijk die van Menhinik (I) en Shannon (H):

| = SAN

H = -Zpi*Inpi

Hierbij staat S voor het aantal soorten, N voor
het aantal individuen en pi voor het percentage
individuen van soort i op het totaal aantal indivi-
duen.

Oppenvlaktewaterkwaliteit



Tabel 1 : Ligging van de verschillende monsterpunten.

Punt Naam waterloop Rivierbekken Gemeente

1 ScheppelijkeNete Nete/Schelde Balen

2 Scheppelijke Nete Nete/Schelde Balen

3 Scheppelijke Nete Nete/Schelde Mol

4 Scheppelijke Nete Nete/Schelde Mol

5 Molse Nete Nete/Schelde Mol

6 Molse Nete Nete/Schelde Mol

7 Grote Nete Nete/Schelde Geel

8 Grote Nete Nete/Schelde Geel

9 Grote Nete Nete/Schelde Westerlo

10 Grote Nete Nete/Schelde Westmeerbeek

11 Grote Nete Nete/Schelde Kessel

12 Grote Nete Nete/Schelde Lier

13 Molse Nete Nete/Schelde Balen

14 Brisdiloop Nete/Schelde Leopoldsburg

15 Asbeek Nete/Schelde Balen

16 Kneuterslogp Nete/Schelde Olen

17 Diepteloop Nete/Schelde Beerse

18 Wimp Nete/Schelde Herenthout

19 Desselse Nete 1 Nete/Schelde Dessel

20 Witte Nete Nete/Schelde Dessel

21 Voorste Nete Nete/Schelde Dessel

22 Oude Nete Nete/Schelde Mol

23 Grote Nete Nete/Schelde Meerhout

24 Breiloop 1 Nete/Schelde Kasterlee

25 Voer Maas Voeren

26 Voer Maas Voeren

21 Veurs Maas Voeren

28 Groot Schijn Schijn/Schelde Oelegem

29 Zevenborrebeek Zenne/Schelde Dworp

30 Berwijn Maas Moelingen

31 Laarse Beek Schelde Brasschaat

32 Steenputbeek Zenne/Schelde Dworp

33 Merkske Mark/Maas Hoogstraten

34 Desselse Nete 2 Nete/Schelde Dessel

35 Ruwaal Dijle/Schelde Korbeek-Dijle

36 Verrebeek Zwalm/Schelde Brakel

a7 Breiloop 2 Nete/Schelde Kasterlee

38 Molenbeek Zwalm/Scheld: Maarkedal

39 Nethen 1 Dijle/Schelde Sint-Joris-Weert

40 Nethen 2 Dijle/Schelde Sint-Joris-Weert

41 Paddepoel Dijle/Schelde Sint-Joris-Weert

42 Tappelbeek Nete/Schelde Zandhoven

43 Zwanebeek Schijn/Schelde Schilde

44 Zwarte beek Demer/Schelde Beringen

45 Vleterbeek Ijzer Poperinge

46 Aabeek Maas Kinrooi

47 Bosbeek Nete/Schelde Vorselaar

48 Dommel Maas Kleine Brogel

49 Dommel Maas Neerpelt

50 Dommel Maas Neerpelt

51 Dommel Maas Neerpelt

52 Dommel Maas Neerpelt

53 Dommel Maas Neerpelt

54 Dommel Maas Borkel (NL)

55 Dommel Maas Valkenswaerd (NL)
Alle plaatsen werden bemonsterd in 2000-2001 behalve de plaatsen 48 t.e.m. 55
Die eind 2006 werden bemonsterd

Visindex (IBI)

De visindex (IBl) werd berekend volgens Belpaire
e.a. (2000). Voor het type waterloop van de be-
studeerde beken (barbeel of brasemtype) bestaat
de IBl uit 8 metrics die elk een score krijgen van 1
tot 5. De metrics die bepaald werden zijn: totaal
aantal soorten, gemiddelde tolerantie, gemid-
delde waarde voor typische soort, relatieve verte-
genwoordiging van typische soorten, totale
biomassa (kg/ha), gewichtspercentage van niet-
inheemse soorten, trofische samenstelling en re-
latieve natuurlijke voortplanting (Belpaire e.a.
2000; Breine e.a. 2004).

gemeenschap

ABC-index
De ABC-index werd berekend volgens de formule
voorgesteld door Meire & Dereu (1990):

ABC= 3" _ (B-A)/N

Hierbij is B, de procentuele dominantie van soort
i, gerangschikt van de hoogste naar de laagste
biomassa, A de procentuele dominantie van soort
i, gerangschikt van de meest naar de minst
abundante soort en N het totaal aantal indivi-
duen in de levensgemeenschap.

‘band t

zware metalen.

Om na fe gaan of er een verband bestaat tussen
de metaalverontreiniging en de respons van de
visgemeenschappen werden er twee benaderin-
gen gevolgd. In een eerste benadering werd de
totale metaalbelasting van het oppervlaktewater
berekend. Dit gebeurde volgens het concept van
de Toxische Eenheden, waarbij de afzonderlijke
metaalgehalten genormaliseerd worden door de
gehalten te delen door hun LC,, zodat ze kun-
nen worden opgeteld (Doi, 1994). In plaats van
LC,, werden ze in deze studie gedeeld door de
Vlaamse basiskwaliteitsnorm (Vlaamse Overheid,
2000). De bekomen Toxische Eenheid op een
bepaalde plaats (TE,) werd dan gerelateerd aan
de structuur van de visgemeenschap.

De tweede benadering is analoog aan de eerste,
maar in plaats van te relateren aan de omgevings-
gehalten wordt de visgemeenschap nu gerelateerd
aan de metaalgehalten in de lever van grondel.
Op 31 plaatsen werden grondels gevangen en
werden de metaalgehalten gemeten in de lever.
Opnieuw werd een totale metaalbelasting bere-
kend door de afzonderlijke metaalconcentraties
te delen door hun respectievelijke gehalften in
grondel gevangen op een referentieplaats. De
zogenaamde ‘tissue toxic units (TE)" of toxische
eenheden in het weefsel werden dan berekend
met de formule:

TE, = [2, (C,/Cr)l/N

Hierbij is TE, de metaalbelasting in de grondellever,
C, het gehalte van metaal i in grondellever af-
komstig van plaats j en C_ het gehalte van me-
taal i in grondellever afkomstig van de referentie-
plaats. N is dan het aantal gemeten metalen
(Meregalli e.a. 2000; Bervoets & Blust, 2003).

Indien C, < Cr,, wordt Cij/Cri beschouwd als 1.
Bij geen aanrijking ten opzichte van de referentie-
situatie is TE, dus gelijk aan 1. De gehalten in le-
ver van grondel uit de referentieplaats zijn atkom-
stig uit een studie van Bervoets & Blust (2003).

2.5 Statistische verwerking

Voor het nagaan van de verbanden werd gebruik
gemaakt van (multipele) regressie met behulp van

het programma STATISTICA.




3. Resuliaten

3.1 Karalkieristieken van het opperviakie-
waier

Uit tabel 2 blijkt dat alle bemonsterde beken een
goede tot zeer goede kwaliteit hebben wat alge-
mene karakteristiecken betreft, met vitzondering
van chloride op de plaatsen 9 tot 12 en 16 en
ammonium op de plaatsen 8 tot 11. Voor al de
andere variabelen werden gedurende de bemon-
stering nergens de Vlaamse waterkwaliteitsnormen
overschreden.

De metaalgehalten gemeten in de waterkolom
worden samengevat in tabel 3. Op de punfen 1
tot 17 en 24 werd de norm voor één of twee
metalen overschreden. Op de andere plaatsen
bleven de gehalten steeds onder de norm. Ook
bij de tweede bemonstering in 2005 werd de norm
voor Zn op de punten 2, 5, 6 en 23 sterk over-
schreden, voor Cd is dit eveneens het geval voor
de punten 2 en 5 (fabel 3). Bij de bemonstering
van de Dommel eind 2006, werd de norm voor
cadmium lichties overschreden op de punten 50
tot 52 en op punt 55.

Tabel 2: Algemene waterkwaliteitskarakteristieken op de
bemonsterde plaatsen

Site 0, pH BOD SO~ cr NOs+ NH,-N PO;"-P
mg/l mg/l mg/l mg/l NO,-N mg/ mg/l
1 8.2 72 18 82 51 22 0.26 0.05
2 9.3 72 0.50 85 12 2.0 023 0.05
) 8.5 7.1 12 77 39 17 0.41 0.08
4 8.6 72 2.6 95 38 1.6 0.35 0.09
3 93 73 49 61 37 15 0.68 0.11
6 8.7 73 8.8 57 36 2.6 0.88 0.16
g 10.1 73 49 49 30 2.1 052 0.14
8 10.9 7.6 6.9 50 40 22 12 0.18
9 106 74 5.1 55 365 1.8 12 0.13
10 104 74 4.1 55 313 19 1 0.08
11 9.8 7.5 5.1 57 201 1.7 L1 0.12
12 98 7.4 4.0 58 156 17 0.92 0.12
13 92 73 57 66 34 23 0.68 0.13
14 8.5 6.4 ND 34 19 13 0.26 0.07
15 99 6.7 3.0 32 25 11 0.26 0.10
16 65 7.0 34 823 534 22 40 0.17
17 9.8 6.9 28 93 39 19 1o 0.20
18 7.6 6.8 7.0 60 53 16 22 0.13
{2 97 7.0 2.6 54 36 LS 0.09 0.03
20 9.8 75 23 54 34 16 0.17 0.04
21 8.9 6.9 22 57 35 25 0.29 0.02
22 8.7 7.0 ND ND ND ND ND ND
23 83 6.8 2.0 33 21 13 0.33 0.16
24 10.6 6.9 32 82 48 1.7 0.34 0.07
25 120 8.0 2.9 31 16 8.1 0.16 0.07
26 11.1 8.4 24 33 17 9.0 0.10 0.07
27 10.7 8.0 21 44 15 74 0.16 0.06
28 73 74 7.0 67 29 0.65 1.1 0.05
29 85 8.0 33 59 36 3.6 0.15 0.03
30 11 8.1 43 59 22 58 0.18 0.19
31 6.6 73 3.6 76 32 045 0.37 0.03
32 104 8.1 3.0 67 36 4.5 0.14 0.04
33 9.6 T2 2.9 69 29 53 0.15 0.06
34 10.1 7.0 23 55 34 16 0.16 0.04
35 9.7 8.0 4.0 62 36 6.6 0.23 0.09
36 103 7.9 3.1 62 25 25 0.08 0.06
37 8.6 7.0 24 76 50 19 0.30 0.06
38 10.6 7.9 5.6 82 43 59 054 0.17
39 9.2 8.0 6.9 68 42 5.0 0.89 0.25
40 7.0 7.8 72 69 43 52 1.0 0.25
41 9.2 8.1 32 66 19 14 0.22 0.11
42 6.9 7.3 49 68 28 0.57 0.61 0.07
3 8.1 7.6 42 62 18 0.22 0.4 0.05
44 99 7.2 25 33 14 3.6 0.14 0.07
45 9.1 7.9 7.6 136 60 12 0.76 021
46 8.8 15 4.0 49 31 0.83 0.49 0.10
47 7.5 7.0 3.0 60 29 0.49 032 0.06
48 7.1 6.7 nd 42 39 4.57 0.44 0.06
49 6.9 6.9 nd 44 37 433 0.26 0.07
50 6.9 7.1 nd 189 200 483 0.75 0.24
51 53 7.0 nd 178 188 443 0.54 0.16
52 55 7.0 nd 186 202 423 0.64 0.12
53 58 7.0 nd 198 211 4.68 0.46 0.10
54 6.7 7.1 nd 187 199 435 0.17 0.09
58 6.3 7.2 nd 190 206 4.53 0.11 0.07
2 9.0 73 nd nd nd 0.94 0.56 <0.05
At 8.9 715 nd nd nd 0.93 0.50 0.04
6’ 9.0 7.8 nd nd nd 1.86 0.60 0.02
23 93 6.9 nd nd nd 0.23 0.50 <0.05
WKC >5.0 6.5-8.0 <6.0 250 200 10.0 1.0 0.30
WKC: Vlaamse waterkwaliteitscriteria (basiskwaliteit) NB: Niet Beschikbaar: NG: Niet Gemeten
De plaatsen met een ' werden opnieww bemonsterd eind 2005.

3.2 Strucituur van de vislevensgemeen-

schappen

In totaal werden er 30 vissoorten gevangen waar-
van er 17 behoren tot de familie van de karper-
achtigen of Cyprinidae (Tabel 4). De resultaten
van de verschillende indices voor de beschrijving
van de levensgemeenschap evenals de berekende
toxische eenheden zijn samengevat in tabel 5. Het
aantal vissoorten gevangen per monsterpunt va-
rieerde van 1 tot 17 met een gemiddelde van
7.4. De diversiteitsindices varieerden van O fot
2.08 voor H en van 0.11 tot 2.27 voor [. De
ABC-index varieerde van -16.5 tot 23.9 en de IBI
van 1.22 tot 4.63.

3.3 Toxische eenheden en relatie met ef-
fecten

Uit tabel 5 blijkt dat er een grote variatie in Toxi-
sche Eenheden in het water (TE, ) werd gemeten,
gaande van 0.07 tot 11.8. Ook in de grondel-
levers varieerde de Toxische Eenheden (TE) sterk
van 1 fot 48.6 met de hoogste TE, op punt 50, de
Dommel te Neerpelt. Wanneer alle punten in re-
kening werden gebracht, werd er een significante
negatieve relatie gevonden tussen TE_ en TE, ener-
zijds en de visindex anderziids (figuur 2A en 3A).
Er kon respectievelijk 34 en 29 % van de variatie
worden verklaard. Wanneer echter de punten uit
de Dommel niet mee werden beschouwd kon er
56 en 73 % van de variatie worden verklaard (fi-
guur 2B en 3B). Er werden geen significante rela-
ties gevonden tussen metaalbelasting en
diversiteitsindices noch met de ABC-index.

4, Discussie

In deze studie werden er verschillende relaties
gevonden tussen schattingen van metaalveront-
reiniging aan de hand van toxische eenheden en
responsen van de vislevensgemeenschappen uit
Vlaamse waterlopen. Het meest opvallend echter
was dat er geen verbanden werden gevonden
tussen deze toxische eenheden en de diversiteifs-
indices of de ABC-index. Het gebruik van
diversiteitsindices is gebaseerd op het principe dat
de respons van de levensgemeenschap recht
evenredig is met de stressfactor (Hellawell, 1989).
Er wordt echter geen rekening gehouden met het
type stress. Visdiversiteit hangt niet alleen af van
verontreiniging maar eveneens van voedsel-
beschikbaarheid en de fysische toestand van de
waterloop (De Haas, 2004). Bovendien houden
deze indices geen rekening met verschillen in ge-
voeligheid. Ook Sawyer e.a. (2004) vonden
zwakke of geen significante relaties tussen
diversiteitsindices en waterkwaliteit bij een studie
naar de respons van visgemeenschappen op 48
punten in een watersysteem in Alabama.

Voor zover geweten werd de ABC-index nog maar
tweemaal toegepast op vislevensgemeen-
schappen. Coeck e.a. (1993) vonden een signi-
ficant verband tussen habitatkwaliteit en de ABC-
index, waarbij een goede structuurkwaliteit resul-
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Tabel 3: Metaalgehalten in het water op de verschillende monster-

punten.

Plaats Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn

pg/l pe/l pe/l pe/l pg/l pg/l pglt
1 3.9 93 1 8 | 4.1 20 5.1 712
2 62 13 1.7 83 14 17 5539
3 38 11 1.8 6.1 17 11 3853
4 58 13 2.6 8.1 17 18 4864
5 17 7 2.0 5.7 12 11 1762
6 8.4 4.5 1.5 54 15 715 922
7 43 38 1.2 59 12 53 506
8 L5 14 <0.50 1.3 4.1 6.7 185
9 1.0 11 <0.50 0.25 43 5.0 147
10 1.0 10 <0.50 0.50 4.0 5.0 163
11 1.0 8.0 0.93 0.25 7.3 12 128
12 1.1 6.2 0.86 0.22 18 5.0 176
13 53 0.69 1.40 25 9.4 0.2 675
14 1.1 1.3 <0.50 28 20 1.2 193
15 2:5 6.5 <0.50 18 12 0.21 192
16 17 42 4.7 23 490 <0.10 72
17 2:7 1.3 <0.50 46 15 0.20 312
18 <0.10 0.71 L7 35 7.3 2.0 62
19 <0.10 0.52 <0.50 1.9 8.5 0.23 11
20 <0.10 0.50 <0.50 24 6.1 0.27 24
21 1.2 0.49 6.0 32 5.7 6.0 88
22 <0.10 1.1 <0.50 27 2.9 0.26 86
23 <0.10 0.89 <0.50 4.4 4.9 3.1 148
24 <0.10 0.56 <0.50 67 59 1.1 55
25 <0.10 1.6 3.8 11 21 0.20 3
26 <0.10 0.29 <0.50 22 4.5 <0.10 19
27 <0.10 0.22 <0.50 1.6 4.5 <0.10 74
28 <0.10 0.52 <0.50 19 8.1 <0.10 10
29 <0.10 0.23 <0.50 1.3 4.5 <0.10 5:1
30 <0.10 0.19 <0.50 3.0 3.6 <0.10 10
31 <0.10 0.22 <0.50 1.6 3.0 <0.10 34
32 <0.10 0.25 <0.50 1.0 38 0.27 39
33 <0.10 0.87 <0.50 2.7 24 0.21 13
34 <0.10 0.51 <0.50 12 6.7 <0.10 10
35 <0.10 0.65 <0.50 11 3.1 <0.10 16
36 <0.10 0.33 <0.50 4.0 24 <0.10 28
37 <0.10 0.38 <0.50 1.4 59 <0.10 58
38 <0.10 0.56 <0.50 2.6 6.3 <0.10 3.7
39 <0.10 0.43 <0.50 1.4 6.2 <0.10 6.2
40 <0.10 0.30 <0.50 13 4.0 <0.10 4.6
41 <0.10 0.29 <0.50 0.4 4.2 <0.10 59
42 <0.10 0.42 <0.50 43 6.8 <0.10 6.4
43 <0.10 0.30 <0.50 2.9 9.0 0.60 79
44 <0.10 0.39 6.0 2.0 8.6 <0.10 46
45 <0.10 0.32 <0.50 2 5.7 <0.10 43
46 <0.10 0.43 <0.50 1.6 6.5 0.24 20
47 <0.10 0.26 <0.50 2.4, 4.0 <0.10 6.1
48 0.17 31 0.21 1.3 12 0.2 50
49 0.15 2 0.28 1.2 9.8 0.05 43
50 1.04 3.5 0.48 3.1 11 0.45 107
51 1.14 39 0.42 25 9.6 1.1 94
52 1.20 33 0.37 22 93 0.32 98
53 0.97 2.6 0.18 1.6 6.3 0.33 80
54 0.85 4.5 0.21 14 8.5 0.18 77
55 1.02 2.8 0.39 1.8 10 0.16 76
2’ 7.6 NG NG 5.6 NG NG 2369
¥ 6.8 NG NG 4.1 NG NG 1234
6’ 0.92 NG NG 3.0 NG NG 359
23 0.29 NG NG 2.6 NG NG 109
WKC 1.0 NB 50 50 30 50 200
WKC: Viaamse waterkwaliteitscriteria (basiskwaliteit); NB: Niet Beschikbaar; NG: Niet Gemeten.
De plaatsen met een ' werden opnieww bemonsterd eind 2005.

teerde in een positieve ABC-waarde. Zij vergele-
ken echter binnen één zuivere waterloop verschil-
lende trajecten met dezelfde waterkwaliteit maar
verschillende habitatkwaliteit. Penczack en Kruk
(1999) vonden geen relatie tussen waterkwaliteit
en de ABC-index bepaald op vislevensgemeen-
schappen uit 48 plaatsen in een Poolse rivier. De
afwezigheid van een significante relatie met
metaalgehalten in onze studie is waarschijn-
lijk te wijten aan het feit dat de bemonsterde water-
lopen sterk verschilden in hun habitatkwaliteit. Een
andere mogelijke verklaring is dat we meestal
kleine bovenlopen hebben bemonsterd. In zuivere
bovenloopijes zullen voornamelijk kleine vissoorten
zoals rivierdonderpad en bermpje soms in grote
aantallen worden aangetroffen, wat kan resulte-
ren in een lage of zelfs negatieve ABC-index. In
een aantal zeer zuivere, waterlopen (bvb de pun-
ten 25, 31 en 32) werden zelfs negatieve ABC
waarden bekomen. Tenslotte hebben bij de zoet-
watervissen gevoelige soorten zoals beekprik,
rivierdonderpad en kleine modderkruiper, kleine

afmetingen terwijl veel resistentere soorten zoals
karper, blankvoorn en brasem net grote afmetin-
gen kunnen aannemen.

De visindex of IBl was de enige index die signifi-
cant gerelateerd was aan de metaal-
verontreiniging. Hierbij moeten echter enkele be-
langrijke opmerkingen worden gemaakt. Ten eer-
ste verbeterde de relatie zeer sterk indien de pun-
ten van de Dommel niet mee werden geanaly-
seerd. Op het punt 50 met de hoogste TE,, werd
een relatief hoge IBI gemeten van 3.25. Dit punt
is gelegen op de Dommel net stroomafwaarts van
de Eindergatloop, waarin een historische veront-
reiniging met Cd en Zn aanwezig is. Een moge-
lijke verklaring voor deze relatief hoge 1Bl is dat
de vislevensgemeenschap herstellende is terwijl
de gehalten nog hoog zijn door vroegere veront-
reinigingen. Een alternatieve verklaring zou kun-
nen zijn dat meer mobiele soorten zoals baars
en snoek van stroomopwaarts van de verontrei-
niging afkomstig zijn en door een verbeterde
waterkwaliteit (zie databank vmm: www.vmm.be)
stroomafwaarts gemigreerd zijn.

Een tweede opmerking bij de relatie is dat ook
andere factoren dan de metaalverontreiniging de
IBI zullen beinvloeden. Hoewel alleen die punten
werden geselecteerd waar afgezien van de me-
talen de waterkwaliteit goed tot zeer goed was,
zullen ook andere factoren zoals beekstructuur,
natuurlijke omgevingskarakteristieken en voedsel-
aanbod een effect hebben op de visindex. Uit fi-
guur 2 blijkt duidelijk dat, hoewel er boven een
bepaalde metaalbelasting nooit (met vitzondering
van punt 50) een hoge IBl werd gemeten, er bij
lage metaalbelasting toch ook lage IBI’s werden
gevonden. Dit werd ook gevonden door Dyer e.a.
(2000b) die naast effecten van waterkwaliteit ook
effecten observeerde van habitatkwaliteit op de
[Bl. Dat habitat ook daadwerkelijk een effect heeft
blijkt wanneer we uitsluitend een metaalpollutie-
gradient beschouwen. Wanneer we de TE,, en TE,
relateerden aan Bl voor vitsluitend de punten op
de gradient van de Scheppelijke, Molse en Grote
Nete (punten 2 t.e.m. 12) kon respectievelijk 85
en 86 % van de variatie worden verklaard.
Tenslotte is het opmerkelijk dat de verklaarde va-
riatie groter is wanneer de effecten worden gere-
lateerd aan de gehalten in vislever dan wanneer
ze aan de gehalten in de omgeving worden gere-
lateerd. Dit illustreert dat het essentieel is om de
biobeschikbaarheid mee in rekening te brengen.
Zo is het perfect mogelijk dat op sommige plaat-
sen waar de gehalten in de omgeving hoog zijn,
de geaccumuleerde gehalten in vislever laag zijn
door een lagere biobeschikbaarheid, te wijten aan
bijvoorbeeld metaalcomplexatie met organisch
materiaal (Luoma, 1989). Dit bleek ook uit de
pollutiegradient waar sediment en water-
karakteristieken sterk vergelijkbaar zijn en de re-
latie TE,-IBI en TE-IBI nagenoeg hetzelfde is.

5. Conclusie
Hoewel de opgeloste gehalten van sommige in-

dividuele metalen en de toxische eenheden op
sommige plaaisen hoog tot zeer hoog waren,
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Tabel 4. Qverzicht van de gevangen vissoorten op de verschil-

lende punten (zie ook Figuur 1)

Familie - Soort

Plaatsen van voorkomen

Petromyzonidae
Lampetra planeri (Bloch) - beekprik
Aguillidae
Anguilla anguilla (L.) — paling
Esocidae
Esox lucius L. — snoek
Umbridae
Umbra pygmea (De Kay) — Am. hondsvis
Salmonidae
Salmo trutta L. — beekforel
Cyprinidae
Cyprinus carpio L. — karper
Abramis brama L. - brasem
Alburnus alburnus (L.) - alver
Alburnoides bibunctatus (Bloch) gestip. alver
Barbus barbus (L.) — barbeel
Blicca bjoerkna (L.) — bliek
Carassius auratus gibelio (Bloch) — kroeskarper
Gobio gobio (L.) — grondel
Leuciscus cephalus (L.) —kopvoorn
Leuciscus idus (L.) — winde
Leuciscus leuciscus (L.) — serpeling
Phoxinus phoxinus (L.) - elrits
Pseudorasbora parva — blauwbandgrondel
Rhodeus sericeus (Bloch) — bittervoorn
Rutilus rutilus (L.) — bankvoorn
Scardinius erythrophtalmus (L.) — rietvoorn
Tinca tinca (L.) — zeelt
Cobitidae
Cobitis taenia L. — kleine modderkruiper
Barbatula barbatula (L.)—bermpje
Ictaluridae
Ictalurus nebulosus (Le Sueur)— dwergmeerval
Gasterosteidae
Gasterosteus aculeatus L. —3-doornige stelbaars
Pungitius pungitius (L.) — 10-doornige stelbaars
Cottidae
Cottus gobio L. — rivierdonderpad
Centrarchidae
Lepomis gibbosus (L.) — zonnebaars
Percidae
Perca fluviatilis L. — baars

7,19, 25, 32, 36, 44

1-13, 19, 20, 24, 28-29, 34, 42, 43, 45-47
5-8,31

1,2,5,22,23,44,46

25, 26, 30,32

6, 11,12, 18,23, 46

2,5-7,11,12,22,31,45

20

30

30

6, 10-12

4,6, 8-12, 18,24, 37,45

1,4-11, 13-23, 24, 26-30, 33, 34, 37, 39-42, 44-47
6,9,18,23,30

5,10-12,28

22,67

26,30

1,3,57,9, 18, 22,23, 35,44

35

1,3-12, 15,16, 18, 20-24, 26, 28-31, 34, 44-47
1,4-6,8, 10-12, 15, 18, 22, 33,46

24,46

19-21, 24, 28, 34
1, 5-8, 14, 18-24, 30, 33-35, 37-39, 41-44, 46, 47

2,3,68, 10, 12, 46

1, 5-13, 15, 17-21, 23, 24, 28-30, 33, 35, 37-42
1,7-9,19-22, 23, 33, 35, 37, 39, 40, 42, 43, 45-47

19,20, 25-27, 31, 32, 34, 36, 38, 40, 42, 43
3-10, 15, 18, 20, 22, 46

1, 3-12, 15, 18-20, 22-24, 28, 31, 34, 35, 45, 46

werden er toch nog relatief veel vissoorten aan-
getroffen. Aan de anderen kant waren er ook
monsterpunten met lage metaalbelasting die een
arme visfauna hadden. Omdat de meeste vis-
soorten relatief mobiel zijn is het aannemelijk dat

op gecontamineerde plaatsen alleen de meest
resistente levensstadia of soorten verblijven. Dit
wordt niet gereflecteerd in de diversiteitsindices
of ABC-index omdat deze indices geen rekening
houden met verschillen in gevoeligheid. Omdat
de visindex een sef van melrices combineert waar-
onder gevoeligheid, diversiteit, biomassa, frofische
samenstelling en reproductie, zullen effecten op
de meest gevoelige levensstadia van de vissen in
de index worden weerspiegeld. Algemeen kun-
nen we concluderen dat de IBl een bruikbare in-
dex is om verontreiniging met metalen (en moge-
lijk ook met organische micropolluenten) te eva-
lueren op voorwaarde dat de algemene water-
kwaliteit (zuurstofhuishouding, nutriénten) goed is
en habitatkwaliteit vergelijkbaar is.
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Figuur 2. Relatie tussen Toxische Eenheden in het water en de visindex. (A) alle monsterpunten .(B) Zonder de punten op de Dommel

(48-55)
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Tabel 5: B.erekende indices van de visgemeenschappen en bere- Breine, J., Simoens, |., Goethals, P, Quataert, P,
kende toxische eenhieden Ercken, D., Van Liefferinghe, C., Belpaire, C.,
— = = - — — T T 2004. A fish-based |‘ndex of biotic mfegn.iy for
1 10 1.66 0.54 155 338 1.55 7.95 upstream brooks in Flanders (Belgium).
2 3 092 0.90 318 1.22 118 38.5 ; ; )
3 6 1.47 0.93 670 175 7.89 237 Hydrobiologia 522, 133-148.
4 7 1.38 0.94 422 225 10.8 32.0
3 1 1.90 091 243 2:88 401 6.60 Casatti, L., Langeani, F., Ferreira, C.P. 2006.
6 17 208 0.72 3.8 3.63 222 268 . . 5
7 13 2.03 130 632 338 1.33 442 Effects of physical habitat degradation on the
g }} :'3? ;-82 é;; g';g 8-;; f;i stream fish assemblage structure in a pasture
10 12 1.52 L13 5.29 325 0.59 1.90 region. Environmental Management 8, 974-982.
11 11 1.84 151 -1.01 325 0.98 101
12 1 135 1.17 2.54 325 0.63 ND
13 4 0.52 0.64 1.19 3.00 1.26 6.65 Coeck, J., Vandelannoote, A., Yseboodt, R.,
i - LT 055 H 2.1 0:87 108 Verheyen, R.F., 1993. Use of the abundance
15 6 175 227 239 275 0.73 12.5 . , .
16 2 0.29 0.58 NB 2.75 1.97 14.9 biomass method for comparison of fish
i; 112 ?'(3)(1) g'gi ;‘IQBG §§§ é;g foz-; communities in regulated and unregulated
19 9 119 0.63 172 425 0.12 1.16 lowland rivers in Belgium. Regulated Rivers-Re-
20 9 173 047 402 3.75 0.28 1.00 i
21 6 1.26 033 553 425 0.61 1.17 search & Management 8, 73-82.
22 1 1.93 0.93 9.12 350 0.18 387
;z }(’) {'?g (‘)'ﬁ‘;’ g'gg f"gg (l’"z'g 3N4G9 De Cooman, W., Maeckelberghe, H., Vos, G.,
25 3 0.13 0.17 104 4.00 034 NG D’Hondt, P, Van Erdeghem, M., Van Wauwe, P,
% 4 (I)"fg L o i g'(l); Eg Martens, K., Belpaire, C., Breine, J., Van Thuyne,
28 7 141 0.35 8.39 4.00 0.11 NG G., Degans, H., 2003. Quality Surface Waters.
29 4 0.68 031 12,6 3.62 0.08 NG ; i :
o . i ore s o e iy In: Van Sfeerfegem, V. (Ed.), MIRA T. 2003. Re
31 4 1.08 053 -16.5 3.62 0.08 NG port on the environment and nature in Flanders:
32 3 0.59 0.12 -8.82 388 0.09 NG 5
- E e e e = v NG themes. Lannoo, Leuven, pp. 323-334.
34 8 1.10 0.72 122 3.75 0.10 NG
35 5 0.26 0.28 0.45 3.62 0.13 NG : :
- 5 B e e G g s De Bie, T., Moermans, T., Dillen, A., Voets, J.,
37 6 0.83 0.31 -13.0 3.12 0.09 NG Coeck J. en Bervoets L. 2001. Effect van metaal-
38 3 022 0.14 -8.51 375 0.11 NG P e :
- b+ 012 6o i b s ok vgronfrexmgmg op de c9ndlf|e van een inheemse
40 4 0.86 055 5.15 3.12 0.08 NG vispopulatie in ecologisch waardevolle water-
41 1 0.00 0.11 NB 4.00 0.07 NG
s ‘ o s i o A o lope.r-m AMINAL/NATUUR/VLINA/0004. 101 blz
43 4 0.77 035 671 338 0.17 NG + bijlagen
44 6 1.02 0.41 711 3.00 0.15 NG
45 8 133 0.61 020 312 0.11 NG . .
46 12 134 0.91 2.16 3.50 0.12 NG De Haas, E., 2004. Persistence of benthic
:; g iél'?, ?sf ;‘fg g'gg g';g ;\I()Ga invertebrates in polluted sediments. PhD-thesis,
49 8 136 0.62 -0.26 3.13 024 139 Amsterdam, The Netherlands, 135 pp.
50 10 1.84 127 8.67 325 0.53 48.6
51 6 116 043 -5.94 1.75 0.50 522 ) )
52 13 1.10 1.46 4.61 313 0.51 184 Doi, J., 1994. Complex mixtures. In: Calow, P
53 6 118 113 1.89 2.63 0.56 526 :
. 5 it {0 e o ot o (E(.i.),.l'-landb.ook. of Ecotoxicology. Blackwell
55 10 1.92 0.85 1.87 250 0.50 20.1 Scientific Publications, Oxford, pp 289 - 310.
2 1 097 1.04 -1.76 2.87 1.1 6.42
s 9 149 055 1.54 2.63 8.15 218
6 12 1.43 1.09 6.39 3 1.69 3.60
23 7 1.63 0.98 9.85 3.58 0.94 230
N = aantal soorten; H = diversiteitsindex van Shannon; 1 = diversiteitsindex van Mehinck; ABC =
Abundance Biomass Comparison index; IBI = Index of Biotic Integrity; NB: Niet Bepaald.
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