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SAMENVATTING, CONCLUSIES EN AANBEVELINGEN

Het milieurisico van olie hangt nauw samen met de fysische eigenschappen van
het koolwaterstoffen mengsel. Voor een goed begrip is het nodig een onderscheid
te maken tussen de beter oplosbare fractie met toxische eigenschappen, en de
minder goed oplosbare fractie die een belastende substantie (oliefilm of dispersie)
vormt voor de organismen die ermee in aanraking komen.

De toxiciteit van olie berust op de opname van opgeloste koolwaterstoffen door
aquatische organismen. Potentieel toxische oliecomponenten zijn die waarvan
binnen de grenzen van de oplosbaarheid toxische effecten worden aangenomen.
Het betreft vooral mono- en di-aromaten, alsmede (cyclo)alkanen en alkenen met
een maximale lengte van 11 C-atomen. De genoemde stoffen zijn evenwel min of
meer vluchtig en relatief makkelijk afbreekbaar, zodat er in principe voornamelijk
sprake is van acute toxische effecten. De meer lipofiele en stabiele polycyclische
aromaten kunnen een ecotoxicologisch risico vormen indien zij in hogere
concentraties in de waterbodem of de voedselketen accumuleren.

Alkanen en alkenen met een lengte van meer dan 12-C atomen kunnen, op basis
van hun hydrofobe eigenschappen, een drijffilm op het water vormen. Ook kunnen
zij als oliedruppeltjes in het water gedispergeerd raken. Het ecologische risico
wordt in deze gevallen bepaald door besmetting van organismen met de
olieachtige substantie, zoals bijvoorbeeld vogels die slachtoffer worden van
drijvende olie. Hoewel deze groep van stoffen in principe een grotere affiniteit
heeft voor organisch materiaal is bioaccumulatie sensu stricto beperkt. Slechts een
klein gedeelte lost op en is biologisch beschikbaar. Bovendien is er sprake van een
sterke binding aan gesuspendeerd materiaal, dat door sedimentatie een belangrijke
bron voor de oliebelasting van waterbodems is.

Voor zowel waterorganismen als waterbodemorganismen lijkt het risico van het
contact met een oliesubstantie (gevormd door de fractie van C12-C24 alkanen en
alkenen) groter dan het risico van de toxiciteit van afzonderlijke koolwaterstoffen.

De kritische effect concentraties van verse olie bedragen 10pg per liter
gedispergeerd in water en 12mg per kg droge sediment. Deze concentraties zijn
lager dan de kritische effect concentraties voor de meest toxische
koolwaterstoffen, maar ook lager dan de in de “Evaluatie Nota Water”
gehanteerde water (bodem) kwaliteitsnormen voor olie. De kritische depositie van
verse olie op wadplaten en oevers is 10ml per m’.

Bij de verwering van olie neemt de viscositeit toe, hetgeen de vorming van
drijffilms en dispersies vermindert . Het residu vormt teerballen, die
milieubelastend maar weinig schadelijk zijn. De ecologische risico’s van
verweerde olie zijn dan ook veel lager dan die van verse olie.
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Vooral de oliebelasting van oppervlaktewateren door natuurlijke dispersie van
relatief kleine olieviekken vormt een actueel ecologisch risico voor de betreffende
watersystemen. Adequate monitoring van de concentratie van gedispergeerde en
gesedimenteerde olie in relatie tot diffuse bronnen, zoals scheepvaart, is dan ook
zinvol.

De risico’s van niet minerale olie zijn niet veel minder dan die van minerale olie,
aangezien contact met olie een groter probleem is dan de toxiciteit van olie
componenten.

Het is aan te bevelen om in de waterkwaliteitsbeoordeling een onderscheid te
maken tussen ecotoxicologische criteria voor afzonderlijke koolwaterstoffen (m.n.
aromaten) en criteria voor fysische effecten van oliesubstanties (m.n. fractie C12-
C24 alkanen/alkenen). De water (bodem) kwaliteitswaarden voor olie zouden in
dit licht opnieuw moeten worden bezien, rekening houdend met de vorm waarin
olie op of in het water en de waterbodem voorkomt en met de veroudering van olie
in waterbodems.

Oliebestrijding dient zich te richten op het vermijden van contact met verse olie
door verspreiding te reduceren en olie zo snel mogelijk te verwijderen. Het
dispergeren of verbranden van olie is op zichzelf geen oplossing. Het ecologisch
voordeel van "bioremediation" van met olie verontreinigde sedimenten verdient
nader onderzoek.
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1. WERKINGSMECHANISME

1.1. Introductie

De ecologische risico’s van olie hangen in sterke mate samen met het gedrag van
de olie in het milieu. Het overgrote deel van vermorste of geloosde olie zal in
eerste instantie een drijflaag op het water vormen. Een deel hiervan zal verdampen
(globaal 40-60% binnen 24 uur), een ander deel van de drijflaag zal in het water
dispergeren of oplossen. Lozingen van olichoudend water (bijvoorbeeld effluenten
van olie- en gas produktieplatforms en raffinaderijen) dragen eveneens bij aan een
belasting van olie in de waterfase. Een deel van de olie in de waterfase zal door
biodegradatie worden afgebroken (globaal 10 ng.I" per dag), maar een
substantieel deel van de olie in de waterfase kan ook adsorberen aan
gesuspendeerd materiaal om vervolgens te zinken naar de waterbodem. De atbraak
van olie in anaerobe waterbodems is zeer gering. Lozing van olichoudende
materialen (zoals in het verleden boorgruis uit olie- en gas boorputten) draagt ook
bij aan de verontreiniging van waterbodems met olie.

Voor een goed begrip van de wijze waarop olie een milieurisico in watersystemen
vormt, is het zinvol een onderscheid te maken in de vier belangrijke fasen: olie als
drijflaag op water, gestrande olie, olie in water en olie in de waterbodem.

Belasting voor Fase Aard van de lozing
vogels & zeezoogdieren drijvende «+— olie
olielaag

littorale gemeenschappen gestrande l
van kusten & wadplaten  olie

lankton, vissen & dispersie en
P o iy oplossing in -<+—— oliehoudend water
benthische filterfeeders
waterfase
bodemdieren, sedimentatie in oliehoudende
. - .
met name depositfeeders waterbodems materie

1.2. Olie op water

Onder invloed van zwaartekracht en oppervlaktespanning spreidt olie zich uit over
het wateroppervlak, terwijl wind en stroming de viek doen verplaatsen. Naarmate

de viscositeit van de olie lager is, zal de spreiding groter zijn. Door verdamping en
oplossing van een deel van de olie neemt de viscositeit en de oppervlaktespanning
evenwel toe, zodat een drijvende olievlek aan een maximale opperviakte Apax (m®)

R
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is gebonden, welke volgens Fay (1971) evenredig is met het volume vrijgekomen
olie V (m*) volgens:

Amax — 105.V075

Dit impliceert dat een vlek van 100 liter theoretisch een dikte van minimaal Spm
bereikt, terwijl een vlek van 1000 liter (1 m®) of 10.000 liter (10 m®) een dikte van
minimaal 75 um respectievelijk 180 um zal hebben. Een stabiele olievlek zal in
oppervlaktewateren echter zelden minder dan 300 pm dik zijn (waarnemingen
OPEX). Onder invloed van golfenergie wordt de olievlek vermengd met water,
waarbij een drijvende emulsie (“chocolate mousse”=water-in-olie dispersie; vooral
zware oliesoorten) dan wel een dispersie van oliedruppeltjes in het water kan
ontstaan. Een vlek tot 1 m’ is normaal gesproken binnen 10 uur volledig
gedispergeerd.

Vogels

Een op het water drijvende oliefilm vormt primair een potentieel risico voor
zwemmende vogels, zoals eenden, meeuwen, zeekoeten en duikers (Camphuysen,
1989). Olie in het verenkleed zorgt ervoor dat de natuurlijke talg laag en de
verenstructuur worden aangetast, waardoor het verenkleed niet langer
waterafstotend is. Hierdoor vermindert de warmte-isolatie, alsmede het vlieg- en
drijfvermogen van de besmette vogels. Veel met olie besmette vogels sterven dan
ook aan onderkoeling, ondervoeding en/of longontsteking. Reeds bij een
oliebelasting van 25 ml per m” is bij eidereenden warmteverlies aangetoond,
terwijl een belasting van 100 ml per m* dodelijk bleek (Ekker & Jenssen, 1989).
Dit komt overeen met een oliefilm met een dikte van 25 respectievelijk 100 pm,
zodat elke drijvende oliefilm een potentieel letaal risico voor vogels vormt.

Olie die via het spijsverteringskanaal in het lichaam komt, vermindert de
weerstand tegen infecties (Folkestad, 1982) en tast de functie van nier-, lever- en
voortplantingsorganen aan. Bij alkachtigen zijn ontstekingsreacties gevonden in
darmen (Tseng, 1993) en in lever en nieren (Khan & Ryan, 1991). Dergelijke
effecten komen echter ook voor bij vogels zonder dat een relatie met
olieverontreiniging gelegd kan worden (Fry & Lowenstine, 1985). Uit
experimenteel onderzoek naar met name de wilde eend blijkt dat de
vruchtbaarheid van zowel mannetjes als vrouwtjes afheemt bij orale inname van 1
ml olie per 100 gr voedsel (Holmes & Cavanaugh, 1990), terwijl ook de
schaaldikte van de eieren afneemt (Vangilder & Peterle, 1980; Harvey et al., 1981;
Holmes et al., 1978). Over het algemeen zal een uitwendige besmeuring met olie
eerder tot effecten leiden dan inname van olie. Beide blootstellingen zullen echter
vaak tegelijkertijd voorkomen en er mag vanuit gegaan worden dat de effecten
synergetisch zijn.

Lichte verontreiniging met olie kan echter ook indirecte effecten veroorzaken bij
niveaus van verontreiniging waarbij (nog) geen merkbare directe effecten
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optreden. Op de eerste plaats kunnen eieren besmeurd raken met olie, als die in de
veren van broedende vogels terecht is gekomen. Bij verschillende vogelsoorten is
reeds verhoogde embryonale sterfte vastgesteld bij besmeuring van minder dan
10% van het ei-oppervlak met olie (Hoffman, 1978). Het gaat hierbij om een
toxicologisch effect, aangezien besmeuring met olie en aromaten wel een
verhoging van de embryonale sterfte tot gevolg heeft, maar besmeuring met
alifaten (Hoffman 1979a&b) of propyleen glycol (Szaro & Albers, 1977) niet.
Vogels die besmeurd raken met olie besteden echter ook veel meer tijd aan het
schoonmaken van hun verenkleed. Niet alleen krijgen ze hierdoor olie binnen, ze
houden ook minder tijd over om te foerageren en om hun jongen te verzorgen. Een
dergelijke verwaarlozing van de jongen, met desastreuze gevolgen voor het
uitvliegsucces, werd vastgesteld bij Zuidpooljagers (Stercorarius maccormicki)
door Eppley & Rubega (1990). Volgens Trivelpiece et al. (1990) kan het lage
broedsucces echter verklaard worden door natuurlijke variatie, aangezien het
broedsucces van de Zuidpooljagers ook elders in het znidpoolgebied, op niet met
olie vervuilde lokaties, lager was dan normaal.

Zeezoogdieren

Sterfte onder zeezoogdieren (m.n. zechonden) is bij verschillende olielozingen
waargenomen (Engelhardt, 1987). Zelden echter is massale sterfte waargenomen,
ondanks dat enkele olierampen zich voordeden in de nabijheid van belangrijke
opgroeigebieden van zeehonden (Geraci & St. Aubin, 1990).

Over het algemeen worden zeezoogdieren tegen ernstige effecten van olie
beschermd door hun formaat. Onderzoek waarbij kleine hoeveelheden olie (1-3 ml
per kg) gevoerd werden aan zeehonden of tuimelaars liet zien dat dit geen schade
aan de ingewanden veroorzaakte. Extrapolatie van de schadelijke dosis voor ratten
en muizen resulteert voor zeezoogdieren in een onrealistisch hoge effectdosis van
enige liters per individu. Het wordt niet waarschijnlijk geacht dat de dieren
dergelijke grote hoeveelheden zullen inslikken (St. Aubin, 1990; Geraci, 1990).
Ook de gevolgen van het eten van verontreinigd voedsel worden niet groot geacht,
hoewel hier weinig direct onderzoek naar gedaan is. Met name benthos etende
soorten, zoals de bruinvis, zouden een verhoogd risico op doorvergiftiging via de
voedselketen kunnen lopen, omdat een groot deel van de olie sedimenteert en het
voedsel verontreinigt (Wiirsig, 1990). Sommige groepen dolfijnen hebben geleerd
achter vissersschepen aan te zwemmen om de overboord gegooide resten visafval
op te vangen. Vergiftiging zou kunnen optreden als ze grote hoeveelheden
stervende vis consumeren rond een verontreiniging. Het is echter bekend dat
dolfijnen voedsel met een door olieverontreiniging afwijkende smaak afwijzen
(Geraci, 1990).

In hoeverre het gedrag en het waarnemingsvermogen van zeezoogdieren kunnen
helpen een olievlek te vermijden is onduidelijk. Getrainde tuimelaars zijn in staat
diverse soorten olie op het water waar te nemen en te vermijden (Geraci, 1990).
Aan de andere kant zijn zowel dolfijnachtigen, als grotere walvissen en zeehonden
waargenomen terwijl ze zich in een olievlek bevonden, ofwel op doortrek, of

| .
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foeragerend (Engelhardt, 1987). De dieren hebben geen last van het contact met de
olie (Geraci, 1990). Een verse olievlek kan problemen met de ademhaling en
beschadiging van de luchtwegen opleveren door de hoge concentraties vluchtige
componenten, vooral vlak boven het wateroppervlak (Geraci, 1990).

De enige zeezoogdieren die vrij gevoelig zijn voor olieverontreiniging zijn otters,
waarvan aanzienlijke sterfte is vastgesteld na de ramp met de Exxon Valdez in
Alaska (Garrot et al., 1993) en na een spill in Sullom Voe (Geraci & Williams,
1990). De specifieke gevoeligheid van (zee)otters hangt vooral samen met hun
levenswijze. Otters zijn namelijk sterk plaatsgebonden en blijven in hun
woonomgeving rondhangen ook als er sprake is van olieverontreiniging. Daarnaast
zijn otters de kleinste zeezoogdieren, waardoor de schadelijke effectdosis lager is
dan bij de meeste andere, grotere zeezoogdieren. Otters zijn bovendien athankelijk
van de isolatie van de vacht, daar ze geen dikke speklaag hebben. Besmetting van
de vacht met olie kan leiden tot onderkoeling (Ralls & Siniff, 1990).

Vissen

Er zijn weinig gegevens beschikbaar die betrekking hebben op de effecten van
drijvende olie op drijvende (pelagische) eieren en larven van vissen. Wel is
bekend dat in open zee aan het wateroppervlak verhoogde concentraties
koolwaterstoffen, zware metalen en pesticiden kunnen worden aangetroffen
(Karbe, 1992). In een dunne oppervlaktelaag van ca. 50 pm, die vooral bestaat uit
natuurlijke vetzuren en polysaccharide-eiwit complexen (de zgn. “sea-surface
microlayer”), kunnen toxische concentraties koolwaterstoffen voorkomen. Door
von Westernhagen et al. (1987) is een lager uitkomstpercentage van eieren van
tarbot waargenomen bij contact met de “sea-surface microlayer”. Oliedruppels
kunnen ook via adhesie aan eieren effecten veroorzaken. Als gevolg hiervan is bij
de haring een toename van larvale afwijkingen waargenomen (Pearson, 1985 in
Meyer, 1991).

Ongewervelden

In het zoete water komen een aantal gespecialiseerde organismen aan het
wateroppervlak voor (het zogenaamde pleuston). In mesocosmonderzoek is
gebleken dat waterwantsen (soorten van het geslacht Gerris; schaatsenrijders) en
volwassen kevers (0.a. Gyrinus sp.; schrijvertjes) sterke effecten ondervinden van
drijvende olie films (Scott et al., 1984). Pas geruime tijd nadat geen drijffilm meer
werd waargenomen, na 70 dagen, trad rekolonisatie op. Ook andere waterwantsen
(Corixidae; bootsmannetjes, Notonecta; rugzwemmers), welke zuurstof
verzamelen aan het wateroppervlak, werden na de dosering van olie op het
wateroppervlak niet meer waargenomen.

1.3. Gestrande olie

Onder invloed van wind en stroming kan een drijvende olielaag in de litorale zone
worden afgezet. Afhankelijk van de viscositeit van de olie en de structuur van de
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ondergrond (porositeit, permeabiliteit en waterverzadiging) kan een deel van de
olie in het litoraal achterblijven bij opkomend water. De rest van de olie wordt met
de vloed afgevoerd, en kan bij een volgende eb weer aanspoelen. Door de
afwezigheid van getijde beweging, is besmetting van de litorale zone in zoete
wateren beperkt tot een veel smallere zone in vergelijking tot mariene kusten
(Vandermeulen, 1987).

Olie heeft de neiging zich te hechten aan gesteenten en plantaardig materiaal. Op
stevige kusten is de werking van het water meestal zodanig dat de gestrande olie
ook relatief snel weer verdwijnt (Gundlach & Hayes, 1978), maar in de ruimtes
tussen de stenen kan olie lange tijd onveranderd achterblijven, vooral als de
toplaag een beschermende asfalt korst vormt (Sergy & Owens, 1993).

Plantaardig materiaal hoopt zich vooral daar op waar de werking van het water
minder sterk is. Op kwelders kan een substantieel deel van de olie door de
vegetatie worden ingevangen. Bovendien sedimenteert op kwelders vaak een
aanzienlijk deel van de olie die elders, op meer geéxposeerde plekken, weer
geresuspendeerd raakt. Doordat op kwelders ook aanzienlijke hoeveelheden slib
worden ingevangen, kan de olie hiermee vermengd raken hetgeen de persistentie
aanzienlijk verhoogt (Butler & Levy, 1978; Teal et al., 1992; Vandermeulen et al.,
1978; Ward et al., 1980). In waterverzadigde bodems, zoals die van wadplaten, zal
uit zichzelf weinig olie de bodem indringen. Over het algemeen dringt de olie
nauwelijks verder dan ca. 2 cm het sediment in (bijv. Little 1987; Ritchie &
O’Sullivan, 1994). Alleen op goed gedraineerde (grofzandige) bodems, zoals
hoger op het strand en hoog op sommige wadplaten, zou de olie dieper kunnen
penetreren. Toch wordt olie vaak op grotere diepten aangetroffen. De belangrijkste
oorzaak hiervan is de aanwezigheid van gangen van in de bodem levende dieren
(Hayes et al., 1993 & 1995; Howard & Little, 1987, Moldan et al., 1979).
Daarnaast kan door bioturbatie olie in diepere sedimentlagen terecht komen
(Giere, 1979). Chemisch gedispergeerde olie kan makkelijker het sediment
indringen, terwijl bij mechanische verwijdering van het sedimentoppervlak vaak
een deel van de olie in de diepere sediment lagen terecht komt (Wiltshire &
Corcoran, 1991; Gundlach et al., 1981).

Kwelders

Reeds bij een oliebelasting van 50 ml olie per m’ is er sprake van een aantasting
van kwelderplanten, vooral als bovengrondse plantendelen worden besmeurd
(Scholten & Leendertse, 1991). De schade betreft in eerste instantie het afsluiten
van de huidmondjes, waardoor de planten “verstikken”. Soorten met bovengrondse
groeipunten zijn veel gevoeliger dan soorten die vanuit een wortelstok groeien
(Tabel 1). Soorten met een grote capaciteit voor vegetatieve groei kunnen tijdelijk
profiteren van een verminderde concurrentie. Zo blijkt kweldergras te kunnen
profiteren van de schade aan zoutmelde door olie, hoewel het kweldergras in
monocultures gevoeliger voor olie blijkt dat de zoutmelde. Vervuiling in het
groeiseizoen (maart-juni) geeft de grootste effecten.

B
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Burns & Teal (1979) melden dat er geen herstel van de kweldervegetatie optreedt
zolang er meer dan 1000 mg olie per kg droge grond aanwezig is.

Tabel 1. Rangschikking van plantensoorten van de lage kwelder naar gevoeligheid
voor olievervuiling. Effecten waargenomen bij een belasting van 45 ml olie
per m2 (naar Scholten & Leendertse, 1991).

Kwelderplant waargenomen effect

Zeeweegbree (Plantago) volledige groeiremming

Zoutmelde (Halimione) vrijwel volledige groeiremming

Lamsoor (Limonium) 50% groeiremming

Zeeaster (Aster) enige groeiremming

Kweldergras (Puccinellia) geringe groeiremming of concurrentie voordeel
Slijkgras (Spartina) concurrentie voordeel

Schorrezoutgras (Triglochin) concurrentie voordeel

Litorale epifauna/flora

De initiéle effecten van gestrande olie (afkomstig van de Amoco Cadiz) op wieren
die op harde substraten voorkomen blijken sterk afhankelijk van de expositieduur,
waarbij de korte termijn effecten gerelateerd blijken aan direct contact met een
olielaag (Floc’h & Diouris, 1980). Vanwege het langdurig aanwezig blijven van
olie hoog in de getijdezone, blijven de daar voorkomende wieren als groefwier
(Pelvetia canaliculata) langdurig bedekt en ondervinden daardoor de sterkste
effecten. Direct contact met verse olie veroorzaakt verbleking en necrosis, contact
met verweerde olie veroorzaakt op den duur verweking. Naarmate wieren dichter
bij de laagwaterlijn voorkomen, en dus vaker onder water staan en afgespoeld
worden, zijn de effecten geringer. Onder water verblijvende zeesla (Ulva) en
darmwier (Enteromorpha), als ook het laag voorkomende Laminaria ochroleuca,
Iers mos (Chondrus crispus) en kernwier (Gigartina stellata) ondervonden weinig
effecten van de aan het wateroppervlak drijvende olielaag (ca. 1 cm dikte).

Als indirect effect op de samenstelling van de wierengemeenschap wordt na enige
tijd vaak een toename van groenwieren waargenomen, welke verband houdt met
de opportunistische levensstrategie van deze soorten en het verdwijnen van
begrazers als schaalhorens (Patella) en alikruiken (Littorina) (Nelson-Smith,
1977; Newey & Seed, 1995). Ook in een veldexperiment, waarin ruwe Forties olie
(al dan niet met een dispergeermiddel) werd aangebracht, bleken schaalhoorns
zeer gevoelig, gevolgd door kleine alikruiken die zich in kieren en lege zeepokken
ophouden (Crothers, 1983). Er werden in dit experiment geen effecten op grotere
alikruiken gevonden. Mogelijk bepaalt de geringe mobiliteit van de beinvloedde
slakken de hoge gevoeligheid. In het geval van schaathorens, die zeer
plaatsgebonden (immobiel) zijn, trad slechts langzaam herstel op. Meer dan een
jaar na de behandeling met olie waren dichtheden nog verlaagd. Dichtheden van
kleine alikruiken bereikten, waarschijnlijk als gevolg van reproduktie, na enkele
maanden al normale niveaus. Verder werd een geringe dichtheidsafname van
zeepokken waargenomen. Dichtheden van mosselen bleven gelijk tussen
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verontreinigde en onbehandelde stukken van de kust. Het herstel van de biota
wordt dus niet alleen bepaald door de ernst van de verontreiniging en de
verblijfstijd van de olie, maar ook door de levensstrategie, rekolonisatie vermogen
en mobiliteit van de biota.

De effecten van een relatief kleine incidentele olieverontreiniging op litorale hard-
substraat gemeenschappen is gesimuleerd in een mesocosmexperiment in
Karlskrona, Zweden (Carr & Lindén, 1984; Lindén et al., 1987). Een éénmalige
dosis van 15 g ruwe Ekofisk olie per m? resulteerde in een initiéle
waterconcentratie van in water 0.83 mg.I" . Er werden geen effecten op het
dominante blaaswier Fucus vesiculosus gesignaleerd. Wel werden op mosselen
(Mytilus edulis) effecten waargenomen, zoals een vermindering van de groei,
bysus vorming en spawning. Effecten op ammoniumexcretie en respiratie werd
waargenomen bij zowel de mossel als de vlokreeft Gammarus salinus.

Er is slechts weinig aandacht besteed aan effecten van besmetting door olie op
litorale flora in het zoete milieu. Hoewel drijvende olie slechts een smalle litorale
zone treft, vanwege de afwezigheid van getij, is de betekenis van macrofyten
(ondergedoken of drijvend) in het zoete water van groot belang. Doordat
‘natuurlijke reiniging’, zoals deze in het zoute water optreed als gevolg van
intense waterbewegingen, gering is kunnen sterkere effecten verwacht worden. De
beperkte hoeveelheid gegevens wijzen op een hogere gevoeligheid en trager
herstel van éénjarigen en een verschuiving naar ongevoeligere soorten. Onder de
minder gevoelige soorten komen soorten met verschillende groeivormen voor,
zoals boven water uitkomende waterweegbreesoorten, drijvend eendekroos,
soorten met drijvende bladeren (Nuphar) en ondergedoken soorten (hoornblad,
waterpest) (Green & Trett, 1989).

Wadplaten

De meest relevante informatie over de gevolgen van een op een wadplaat
aangespoelde olievlek is verkregen in het Nederlandse onderzoeksproject OPEX
(Kuiper et al., 1983; Kuiper et al., 1986; Scholten et al., 1987a). In de periode
1981-1986 is een viertal experimenten uitgevoerd in kunstmatige wadecosystemen
in getijdebassins op Texel. De sterkste effecten worden gevonden bij dieren die
aan het bodemoppervlak actief zijn. Een belasting van 80 ml per m” is voor
ostracoden, slijkgarnaaltjes (Corophium volutator) en vlokreeften (Gammarus
spp.) fataal, terwijl ook diverse wormsoorten (m.n. Heteromastus, Capitella en
Pygospio) en bivalven (m.n. Nonnetje, Macoma balthica en Kokkel,
Cerastoderma edule) last van de olie ondervinden. In een aanvullende microcosm
bioassay met Corophium volutator is een NOEC van ca. 10 ml per m’ vastgesteld
(Foekema et al., in press.). Opvallend is dat het daarbij niet uitmaakt of het gaat
om aromaatrijke gascondensaat of minder lichte ruwe Noordzee olie. Zelfs niet-
minerale zonnebloemolie gaf in dit experiment eenzelfde effect bij een
vergelijkbare belasting, als rekening wordt gehouden met de iets grotere viscositeit
van de zonnebloemolie. Dit duidt er op dat de effecten niet het gevolg zijn van een
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toxische werking van de olie, maar dat de fysische belasting kritisch is. De met
olie besmette Corophium verliezen het vermogen om in en op het sediment rond te
kruipen, en komen door de opwaartse kracht van de olie in water aan het
oppervlakte drijven.

Hoge gevoeligheid van Corophium is in in situ experimenten aangetoond door
Bonsdorff et al. (1990), die een significante afname van de dichtheid waarnamen
na een (periodiek herhaalde) belasting met 30 pg I"' van de water oplosbare fractie
(WSF) van ruwe Ekofisk olie. De dichtheidsafname is mogelijk het gevolg van
vluchtgedrag of anders van een afname van de reproduktie. Effecten van in het
sediment aanwezige olie, veroorzaakt door een olielozing, werden vastgesteld door
Roddie et al. (1994) bij een sedimentconcentratie van 356 pug koolwaterstoffen per
gram droog sediment.

De gevoeligheid van Corophium kan mogelijk worden verklaard door de wijze van
voedselvergaring, die blootstelling aan olie in de hand werkt. Corophium
verzameld voedseldeeltjes op twee manieren. In de eerste plaats voedt Corophium
zich via het afschrapen van het sedimentoppervlak met de antennen waarbij micro-
organismen en fijne detritusdeeltjes (<60 um) worden verzameld welke in
hetzelfde grootte-spectrum als van gedispergeerde olie-druppeltjes liggen. In de
tweede plaats kan Corophium zich voeden met behulp van filter-feeding, waarbij
in de woongang een waterstroom wordt opgewekt en voedseldeeltjes worden
afgevangen. Ook in dit geval bestaat het voedsel uit fijne partikels en is de kans op
direct contact met olie groot.

In OPEX werden verschillen waargenomen in gevoeligheid tussen bivalven, die te
maken hebben met verschillen in sediment contact. Het nonnetje, dat zich
gedeeltelijk voedt met sedimentdeeltjes, ondervindt meer last van de olie dan de
oppervlakkig in het sediment levende kokkel, die gesuspendeerde deeltjes uit het
water filtert. De boven de sedimenten uitgehangen mosselen ondervinden in het
geheel geen last van de olie. In het geval dat de olie met dispergeermiddelen wordt
behandeld zijn het de filterende mossel en kokkel die het zwaarst worden
getroffen, als gevolg van opname van gedispergeerde olie. Bioaccumulatie
gegevens bevestigen bovengenoemde verschillen in blootstelling.

Zeepieren hebben, ondanks hun intensieve contact met het sediment, nauwelijks
last van de olie. Alleen hun aktiviteit is iets lager (ook Gordon et al., 1978; Farke
et al., 1985; Levell, 1976). De alikruik ontviucht de olie, indien mogelijk, door tot
boven de hoogwaterlijn te kruipen, maar de onder de waterlijn afgezette
eipakketten zijn zeer gevoelig voor oliebelasting. Wadslakjes verplaatsen zich
“hangend” aan de wateroppervlakte, waardoor ze gevoelig zijn voor drijvende
olie. Een opvallend verschijnsel is evenwel de explosieve toename van wadslakjes
na de olievervuiling, mogelijk als gevolg van de sterfte onder Corophium.

Ook in veldsituaties blijkt dat aanspoelende olie vooral dieren treft die zich
nergens kunnen terugtrekken en daardoor zwaar besmeurd raken. Bij de ramp met
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de Amoco Cadiz betrof het vooral kreeftachtigen (m.n. diverse amphipoden) en
ondiep levende filterfeedende bivalven, zoals de kokkel (Chassé, 1978; O'Sullivan,
1978). Epibentische soorten die zich goed van de buitenwereld af kunnen sluiten,
zoals Mytilus en Littorina, blijken overigens ook goed in staat een bedekking met
olie te overleven (Chan, 1975; Falk-Petersen ef al., 1982). Alleen als de bedekking
te lang duurt komen ze om door verstikking. Van de dieper levende soorten was
bij de Amoco Cadiz vooral de sterfte onder de zeeklitten opvallend hoog, terwijl
andere dieplevende depositfeeders nauwelijks beinvloed leken te zijn (Chassé,
1978). Dit kan echter een fysiek effect van de olie zijn. Zeeklitten zijn, zowel voor
hun voortbeweging, als voor hun voedselopname erg athankelijk van hun
beweeglijke stekels. Slechts kleine hoeveelheden olie kunnen deze stekels doen
verkleven waardoor ze onbruikbaar worden. In toetsen met oil-based muds is
verlies van stekels, gevolgd door sterfte, waargenomen (Kaag ef al., 1992). Ook
bij krabben en amphipoden is sterfte waargenomen doordat olie hun gangen
indrong (Moldan et al., 1979).

In een aantal gevallen is enkele maanden na de olie verontreiniging alsnog sterfte
waargenomen. Bij de Amoco Cadiz betrof dit depositfeedende bivalven zoals Abra
alba en Tellina fabula (Floc'h & Diouris, 1980; Cabioch, 1980). Naar schatting
was deze uitgestelde sterfte ca. 1,4 keer zo groot als de initi¢le sterfte (Conan,
1982). In OPEX werd alsnog ecen massale sterfte onder kokkels waargenomen
gedurende een warme periode in de zomer (2 maanden na de oliebelasting in 1982;
Kuiper et al., 1983) en gedurende een vorstperiode in de winter (10 maanden na
de oliebelasting in 1985; Kuiper et al., 1986). De uitgestelde sterfte lijkt samen te
hangen met een gereduceerde stresstolerantie als gevolg van een verminderde
conditie.

1.4. Olie in de waterfase

Onder invloed van golfenergie vindt er een menging van olie en water plaats.
Daarbij lost een deel van de olie in het water op, terwijl er ook een dispersie van
oliedruppels in het water kan ontstaat. Doordat oplossing een veel trager
verlopend proces is dan verdamping zal in de veldsituatie zelden meer dan 0,1%
van de alkanen en 1% van de aromaten oplossen (Wheeler, 1978). De mate van
dispersie wordt vooral bepaald door de turbulentie van het water die nodig is om
de olievlek te breken.

Stabiele dispersies worden gevormd door oliedruppeltjes van 50 pm en kleiner en
bestaan uit koolwaterstoffen die niet in het water kunnen oplossen (pers. med.
Delvigne). Het overgrote deel van de druppels zijn 15-30 pm (Delvigne &
Sweeney, 1988; Fingas et al., 1994). Alleen oliedruppels met een diameter groter
dan 50-70 um zullen onder normale omstandigheden, weer naar de oppervlakte
stijgen om daar een oliefilm te vormen. Aromaten vormen pas een dispersie bij
hogere concentraties, ver boven de toxische effect niveaus. Zo vormen naftalenen
pas een dispersie bij een concentratie van >32 ppm. Bij een olieconcentratie
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beneden 1 ppm kunnen alleen nog alkanen groter dan octaan in de dispersie
voorkomen. In stabiele dispersies zullen evenwel vooral de minder vluchtige
alkanen (C12+) voorkomen. Gegeven de oplosbaarheid van de C12-C24 alkanen is
het zeer goed mogelijk dat een olieconcentratie in de orde van 1-10 pg.I" door een
olie-in-water dispersie wordt gevormd. Toxische effecten die optreden beneden de
effect concentraties van opgeloste componenten zullen derhalve het gevolg zijn
van contact met een olie-in-water dispersie, waarbij actief filterende organismen
met een deeltjesgrootte preferentie van 10-50 pm het meest kwetsbaar zijn.

De meeste olie-in-water dispersies worden gevonden in de bovenste waterlagen,
tot een diepte die globaal overeenkomt met 1-2 keer de golfhoogte. Biota in deze
waterlaag zullen dan ook de meeste last van gedispergeerde olie ondervinden. Op
open zee is dat vooral het zooplankton. In de ondiepe kustwateren zijn dat ook
filterende bodemdieren. Dit aspect verklaart ook de relatieve gevoeligheid van
koraal, dat zijn optimale groei in verband met athankelijkheid van zonlicht in de
bovenste waterlagen heeft.

Aanwezigheid van oppervlakte-aktieve stoffen (oliedispergeermiddelen of andere
detergenten) zorgt voor een veel sterkere mate van dispersie van olie met water,
met name als de olie goed met de surfactants is gemengd (Fingas et al., 1994) . Dit
verklaart de in het algemeen hogere toxiciteit van chemisch gedispergeerde olie
(Franklin & Lloyd, 1982 & 1987; Scholten et al., 1987b). De toename in toxiciteit
van dispersies blijkt samen te hangen met hogere concentraties van met name
deeltjes kleiner dan 20 um (Franklin & Lloyd, 1987).

In het mariene milieu wordt verontreiniging met koolwaterstoffen overwegend
veroorzaakt door ruwe olie, terwijl in het zoete milieu vooral geraffineerde
oliesoorten met hoge PAK concentraties hiervoor verantwoordelijk zijn (Green &
Trett, 1989). In het geval van ijsvorming kan geen vervluchtiging plaatsvinden,
waardoor concentraties van vluchtige, relatief toxische oliecomponenten langer in
het water aanwezig kunnen blijven.

Toxiciteit van koolwaterstoffen

De acute toxiciteit van koolwaterstoffen is onderwerp van veel studies geweest,
waarbij de gevonden ECsy’s een grote variatie vertonen. Een belangrijke reden
hiervoor is dat de gebruikte methode van grote invloed is op het eindresultaat.
Volgen Betton (1994) is de ECs van aromaten bepaald met een gesloten
testsysteem tot 2 orden van grootte lager dan de ECs; bepaald in een open (of
belucht) testsysteem, ten gevolge van de grote vluchtigheid van aromaten. Een
andere mogelijke bron van variatie is de eenheid waarin de toxiciteit wordt
uitgedrukt: door verschillende auteurs wordt ppm geinterpreteerd als plI? (bijv.
Benville & Korn, 1977), mLI" of mg.I"". In tabellen 2 en 3 zijn enkele gegevens
betreffende acute toxiciteit van niet aromatische respectievelijk aromatisch
koolwaterstoffen (m.b.v. afgesloten testsystemen) gepresenteerd. Indien de
waargenomen effectconcentratie groter is dan de maximale oplosbaarheid van de
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stof in water zijn de gegevens niet relevant voor de veldsituatie, zoals bijvoorbeeld
het geval is bij alkanen met meer dan § C-atomen.

Tabel 2 Geometrisch gemiddelde LC50 (mg.I') van alkanen (Adema 1983; 1984;
1985a & b; 1986; 1990a & b). >Sw: LCsy groter dan maximale
oplosbaarheid in water.

Alkanen Cycloalkanen Alkenen
C5 11,4 8,9 38,1
C6 1,7 53 -
c7 0,7 1,4 -
Cc8 0,3 26 50
C9 >Sw - 3,2
C10 >Sw - 2,2
C11 >Sw - -
C12 >Sw - -
C13 >Sw - > Sw
C14 >Sw - >Sw
Tabel 3 Toxiciteitswaarden voor BTEX-aromaten (in mg.l”)
Stof Selenastrum Palaemonetes Chaetogammarus

capricornutum” pugio? marinus’

Benzeen 41 27 16
Tolueen 94 9,5 16,5-18,5
Ethylbenzeen 4.8 n.a. 41
p-Xyleen 44 n.a. n.a.
m-Xyleen 3,9 7,49 6,0
0-Xyleen 4,2 n.a. n.a.

1 =192 hr. ECsy (reductie in groei; Herman et al., 1990)
@ =96 hr. LCs; (15 promille saliniteit; Tatem ef al., 1978)
®) =96 hr. LCsp; (Adema, 1990b & 1991)

™ het is niet bekend om welke xyleen het gaat.

De acute toxiciteit van koolwaterstoffen is in belangrijke mate gecorreleerd aan
het molecuulgewicht of de oplosbaarheid. Hoe lager de oplosbaarheid, hoe hoger
de toxiciteit (Abernethy et al., 1986). De relatieve toxiciteit van aromaten is dan
ook in oplopende mate van toxiciteit: benzeen < tolueen < ethylbenzeen/xyleen <
naftaleen (tabellen 4 en 5) Dit fenomeen kan worden verklaard doordat de acuut
toxische werking van koolwaterstoffen gebaseerd is op een narcotiserende
werking (zie o.a.: van Leeuwen ef al., 1992; Verhaar et al., 1992; van Wezel et al.,
1995). Narcotiserende effecten zijn het directe gevolg van de ophoping van de
koolwaterstoffen in het weefsel van het organisme, zoals bijvoorbeeld
membraanlipiden, waardoor de funktie van dit weefsel aangetast raakt. Het effect
is dus volledig a-specifiek, wordt volledig bepaald door de accumulatie van
koolwaterstoffen in het weefsel en hangt daardoor sterk samen met de Kow van de
stof. Omdat elk molekuul middels dit werkingsmechanisme minimaal zo toxisch is
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als op basis van de Kow of oplosbaarheid voorspeld kan worden (zie Figuur 1,
gegevens uit Peterson, 1994), wordt deze vorm van toxiciteit ook wel ‘baseline’-
of minimum toxiciteit genoemd. Op grond van een specifieke werking kan de
toxiciteit uiteraard hoger zijn, dit lijkt echter bij de in olie voorkomende
koolwaterstoffen geen belangrijke rol te spelen.
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Figuur 1 De toxiciteit (algal growth inhibition) van individuele koolwaterstoffen in
relatie tot de oplosbaarheid (gegevens uit Peterson, 1994).

Tabel 4 Oplosbaarheid (in mg.I') en toxiciteit (ECsy in mg.I') van BTEX-aromaten
(Whipple et al, 1981, respectieveliik CONCAWE, 1992). n.a.: geen
gegevers.

Oplosbaarheid  Oplosbaarheid
Stof: zoet water zout water Vissen Kreeft- Algen
(in mg.I'" (in mg.I") achtigen

Benzeen 2026 1400 5-395 20-108 92 ->1000

Tolueen 595 330 24-1340 4,3-60 105

Ethylbenzeen 175 180 32-97 n.a. 33

Xylenen 195 180-230 11-37 1,3 - 1000 55
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Tabel 5 Oplosbaarheid en toxiciteit van naftalenen.

Stof Oplosbaarheid LC50 (mg.I")®
(ug.g-1 zeewater » mg.I")""

Naftaleen 20+2 3.8

Dimethylnaftaleen 24+05 2,6

Trimethylnaftaleen 1,7+06 2,0

) Zeewater 32 promille S (Neff & Anderson, 1981)
@ 96 hr LC50 voor Neanthes arenaceodentata (Neff & Anderson, 1981)

Vanwege het a-specifieke karakter van de narcotiserende effecten is van een
additieve werking van verschillende koolwaterstoffen sprake: een bepaalde
weefsel concentratie (critical body burden) van molekulen met een narcotiserende
werking leidt tot toxische effecten, ongeacht de struktuur van de desbetreffende
molekulen.

Peterson (1994) concludeert dat slecht oplosbare koolwaterstoffen (m.n. alkanen)
in belangrijke mate bijdragen aan de uiteindelijke (acute) toxiciteit van
olieprodukten. De rol van deze componenten blijft echter doorgaans onderbelicht
door de lage concentraties waarin ze in het water worden aangetroffen, en door het
feit dat vooral de meer toxisch geachte (beter oplosbare) aromaten geanalyseerd
worden,

De LCs, waarden voor de minder goed oplosbare naftalenen zijn ongeveer gelijk
aan de maximale oplosbaarheid. De in tabel 5 gepresenteerde L.Cso voor naftaleen
wordt ondersteund door de geometrisch gemiddelde ECs voor naftaleen uit
MEDUSA's HEAD (2,9 mg.I""; 37 records) en een waarde van 3,2 mg.1"uit de
ECETOC database (ECETOC, 1993). Deze laatste geeft waarden van 0,6 en 3,1
mg.I" voor dimethylnaftaleen.

Wanneer de chronische toxiciteit van oliecomponenten wordt beschouwd spelen
molekuulstructuren wel een rol van betekenis, en kunnen vooral aromaten
specifieke toxische effecten teweeg brengen, bijvoorbeeld via een verstoring van
de hormoonhuishouding of via carcinogene/mutagene werkingsmechanismen.
De beschikbare NOEC gegevens van BTEX-aromaten (Scholten ef al., 1993)
betreffen allemaal kortdurende toetsen, waaruit blijkt dat de NOLC slechts zeer
weinig lager is dan de LCs. Slooff et al. (1983) bepaalden voor benzeen een
verhouding LCsy:NOLC van ca. 1,5 voor een groot scala aan toetsdieren.

De chronische toxiciteit van naftaleen is wel groter dan de acute toxiciteit. Het
geometrisch gemiddelde van de NOEC’s (zie tabel 6) is 380 pg.1”, ofwel bijna een
ordegrootte kleiner dan de L.Csq,.
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Tabel 6 Overzicht van NOEC gegevens betreffende naftaleen.

Soort Groep NOEC Referentie

Salmo gairdnerii vis 40 pg.I” Scholten et al., 1993
Daphnia pulex watervio 330 pg.I” Geiger & Buikema, 1981
Oncorhynchus kisutch vis 370 pg.l'  Scholten et al., 1993
Pimephales promelas vis 450 pg.I” DeGraeve et al., 1982
Daphnia magna watervio 600 pg.I” LeBlanc, 1980
Sarotherodon mossambicus  vis 720 pg.I" Scholten et al., 1993
Skeletonema costatum alg 1240 pg.I'  Ostgaard et al., 1984

In tabel 7 is aangegeven wat het aandeel van benzenen (inclusief alkylbenzeen,
dus de BTEX-stoffen) en naftalenen (inclusief gemethyleerde naftalenen) is in 4
standaard typen olie. Gezien de verhoudingen in voorkomen en de relatieve
toxiciteit zullen bij crude oils met name de benzenen de grootste rol spelen bij de
toxiciteit. Bij geraffineerde olién zullen met name de naftalenen het grootste risico
vormen.

Tabel 7 Het aandeel(%) van benzenen en nafialenen in de koolwaterstoffen van 4
standaard olién (Neff & Anderson, 1981).
Stof Kuwait crude S. Louisiana No. 2 fuel Bunker C
crude residual
Benzenen 64 65 57 56
Naftalenen 4 6 21 28

Indien de risico’s van chronische blootstelling worden beschouwd is het van
belang te beseffen dat een belangrijk deel van de oliefractie, waaronder de
aromaten, zeer vluchtig is, en in het algemeen binnen enkele uren verdampt.

Naast de genoemde monocyclische aromaten vormen ook polycyclische aromaten
(PAK's) een belangrijk bestanddeel van olie. Compaan & Laane (1992) schatten
dat ca. 70-95% van de PAK's in de Noordzee direct atkomstig is van olielozingen.
Door hun hoge lipofiliteit en relatief slechte afbreekbaarheid kunnen PAK's een
belangrijk milieuprobleem vormen. Naast een carcinogene werking van sommige
PAK s kan tevens een (additieve) narcotiserende werking van deze stoffen
verwacht worden. In tabel 8 is een overzicht gegeven van de waargenomen
toxische effecten van Pak’s op mariene biota. Voor een recente evaluatie van de
milieurisico’s van PAK’s wordt verwezen naar het INS rapport over PAK’s van
het RIVM.

Tabel 8 Toxische effecten van PAK's op mariene biota.

Auteur Diersoort PAK Effecttype

Landrum et al. (1994)  Diporeia diversen Narcosis

Hose (1985) Zeeégel BaP Cytogenetica
Coles et al. (1994) Mossel FAN immuno-respons
Wrisberg (1991) Mossel BaP micronuclei-schade
Kaag et al. (1996) Zeepier/Nonnetjie  BaP bevruchtingsucces
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Olie

De toxiciteit van olie wordt in het laboratorium op verschillende wijze getoetst. In
de meeste gevallen wordt gebruik gemaakt van de “water accomodated fraction”
(WAF), ook wel minder correct “water soluble fraction” (WSF) genoemd, welke
verkregen wordt door een oplossing van 10% olie in water gedurende een etmaal
langzaam te roeren en vervolgens de olie- en de waterfase te scheiden. In andere
gevallen wordt een “oil-in-water dispersion” (OWD) gebruikt, waarbij een bepaald
olievolume krachtig geschud en ultrasoon getrild wordt (OWD’s die geprepareerd
zijn door de toepassing van een chemisch dispergeermiddel blijven hier buiten
beschouwing).

In het geval van een WAF worden vrijwel uitsluitend in water oplosbare
componenten in het testmedium gebracht, hoewel ook stabiele micro-mulsies van
fijne gedispergeerde druppeltjes aanwezig kunnen zijn. Daarom wordt de
aanduiding WAF geprefereerd boven WSF. Ten opzichte van de “moeder-olie”
bevat een WAF een aanzienlijk hoger aromaat-gehalte (Coleman et al., 1984). De
WAF van geraffineerde olie bestaat vrijwel uitsluitend uit aromaten, met minder
dan 1% alifaten die een stabiele dispersie kunnen vormen. De WAF van ruwe olie
bestaat voor ongeveer de helft uit aromaten, maar ook in dit geval is minder dan
1% geschikt om een dispersie te vormen. Het overige deel bestaat uit goed
oplosbare alifaten.

De WAF methode is daardoor vooral geschikt om de relatieve toxiciteit van de
wateroplosbare bestanddelen van olie te testen. De in water oplosbare
componenten zijn echter het meest vluchtig en het best afbreekbaar (CONCAWE,
1992). De toxische werking van deze stoffen onder veldomstandigheden treedt
daardoor slechts op in een periode in de orde van uren. Bovendien is verdamping
een meer dominant proces dan oplossing. De resultaten van WAF experimenten
zijn dan ook alleen relevant als daadwerkelijk hoge concentraties van toxische,
maar vluchtige aromaten optreden.

De OWD van geraffineerde en ruwe olie bestaat voor ongeveer de helft
respectievelijk een kwart uit goed oplosbare aromaten. Het overige deel wordt
gevormd door Ci,+ alkanen, die slecht oplossen en een olie-in-water dispersie
kunnen vormen.

Een OWD zou dan ook een beter beeld geven van de situatie die in het veld
optreedt direct na het vrijkomen van olie in water (Betton, 1994). Er zijn evenwel
grote technische beperkingen om op laboratorium schaal een stabiele dispersie van
fijne oliedruppeltjes te handhaven. De effecten van lage concentraties van
langduriger aanwezige dispersies van zeer fijne druppeltjes zijn ook met de OWD
methode niet goed te simuleren. In de kleine testsystemen aggregeren kleine
druppels snel, waarbij opnieuw een drijffilm ontstaat.
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Voor beide typen toetsen geldt dat de opzet en uitvoering van grote invloed is op
de effectconcentraties. De complexe samenstelling van het mengsel olie
bemoeilijkt de toetsprocedures. Zo kan van de WAF geen verdunningsreeks
worden gemaakt, zoals gebruikelijk is in “enkel-stof” toetsen, omdat de
verhouding tussen olie- en watervolume van invloed is op de oplosbaarheid van
slecht in water oplosbare stoffen. Het afsluiten van een testvat kan het
vervluchtigen van stoffen tegengaan, waardoor effectconcentraties een orde van
grootte of meer lager kunnen zijn dan in open systemen. De mengmethode, -
intensiteit en -duur is voor zowel de bereiding van WAF als OWD van invloed op
de samenstelling van het olie-in-water mengsel, evenals de waterkwaliteit (pH,
temperatuur, hardheid, saliniteit), en daarmee op de effectconcentratie. Ook speelt
de factor tijd een rol vanwege een verandering van de oliesamenstelling en -
concentratie, in stationaire systemen, en de blootstellingsduur van een organisme
aan het te testen mengsel. Bij een olielozing in het veld veranderen zowel de
olieconcentratie als de oliesamenstelling sterk in de eerste dag(en). Bij het
evalueren van toxiciteitsexperimenten met olie dient men zich kritisch af te vragen
of de getoetste blootstellingsmethode representatief is voor de blootstelling onder
veld-omstandigheden.

Het overgrote deel van de beschikbare toxiciteitsgegevens voor olie betreft de
weinig representatieve WAF fractie. Een uitgebreide analyse van deze
toxiciteitsgegevens (Scholten et al., 1993) heeft geleerd dat toetsomstandigheden
(blootstellingsduur, saliniteit en temperatuur) bijna de helft van de variatie in
toxiciteitsgegevens verklaart, terwijl een derde van de variatie samenhangt met
inter- en intraspecifieke variatie tussen toetssoorten (levensstadia; effecttypen).
Het type olie, of de wijze waarop de olieconcentratie is gemeten, is van minder
groot belang voor de toxiciteit van de WAF. Weliswaar heeft de “Amerikaanse
school” een aan de naftaleen fractie gerelateerde hogere toxiciteit van de
geraffineerde standaard EPA Olie typen “Bunker C” en “No. 2 fuel” (diesel)
vastgesteld, ten opzichte van de standaard ruwe olie typen “Kuwait Crude” en
“South Louisiana Crude”, maar andere crudes (waaronder “Prudhoe bay” en
“Cook Inlet”) hebben een vergelijkbare toxiciteit als de geraffineerde olién. Het
geometrische gemiddelde van de 520 ECs,’s voor minerale olie is 4 mg I
(Scholten et al., 1993), hetgeen goed verklaard kan worden op grond van de acute
toxiciteit van aromaten. Het geometrisch gemiddelde van de 26 NOEC’s voor
minerale olie is 835 pg 17, hetgeen goed kan worden verklaard op grond van het
aandeel van naftaleen in de WAF.

Een direkte vergelijking van de toxiciteit van de WAF en OWD fracties geeft aan
dat de OWD minder toxisch is (Anderson et al., 1974; Dillon et al., 1978), hoewel
er aanwijzingen zijn dat het bij dieselolie omgekeerd is (Rehwoldt ef al., 1974). In
semi-veld experimenten daarentegen worden veel lagere effect concentraties van
(natuurlijk) gedispergeerde olie gevonden. In experimenten met Noordzee,
Marsdiep en Grevelingen plankton werd een remming van de ontwikkeling van
copepoden gevonden van 75% bij 100 pg I tot 99% bij 600 pg 1" (Kuiper, 1984;
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Kuiper et al., 1985; Kuiper et al., 1986). Op basis van extrapolatie is uit deze
gegevens een ECsy van 35 pg 1" en een NOEC (ECs) van 10 pg I af te leiden. Het
gevolg van de geremde copepodenontwikkeling is in alle gevallen een stimulatie
van de fytoplanktonontwikkeling.

Ook in de OPEX experimenten (Kuiper ef al., 1983; Kuiper ef al., 1986; Scholten
et al., 1987a) is een remming van de copepodenontwikkeling vastgesteld bij
concentraties van 30-300 pg olie per liter. Parsons et al. (1976), Davies et al.
(1981) en Dahl et al. (1983) beschrijven dezelfde effecten op copepoden en
fytoplankton bij 75, 100 respectievelijk 470 ug.I". De WAF geeft dergelijke
effecten in mesocosms pas te zien in de orde grootte van 100 mg.I" (Vargo et al.,
1982). Bij deze hoge concentraties kunnen ook aromaten een dispersie vormen.

Het effect op copepoden van gedispergeerde olie treedt op bij lagere concentraties
dan de NOEC voor naftaleen (330-600 pg.l'1 voor cladoceren) of de ECsy van de
WSF van ruwe olie (600-1600 pg.I" voor Acartia tonsa en 7800 pg.1" voor
Eurytemora affinis) en kan niet worden verklaard op grond van mengseltoxiciteit
van koolwaterstoffen (Peterson, 1994). Dit duidt op opname van gedispergeerde
olie. Het grootte spectrum van olie deeltjes in dispersie komt overecen met de
grootte van voedseldeeltjes voor copepoden (ca. 5-50 um). Oliedruppeltjes blijken
inderdaad in de darmen van copepoden te kunnen worden aangetroffen (een
overzicht van waarnemingen wordt gegeven in Cowles & Remillard, 1983). Deze
auteurs stelden een remming van de insliksnelheid vast bij de copepode
Centropages hamatus vanaf een concentratie van 10 pg.1” van een OWD van
South Louisiana crude. Ook het uitkomstpercentage van eieren, de overleving van
nauplius larven en het zwemgedrag van volwassen copepoden werd geremd bij
blootstellingsconcentraties van 10 tot 80 pg.I" (Cowles, 1983; Cowles &
Remillard, 1983). Planktonisch larven van benthos en vissen blijken minder
gevoelig te zijn dan holoplanktonische copepoden (Davies et al., 1981; Lee &
Nicol, 1977)

Olie in mengsels

In veel gevallen is olie niet de enige verontreiniging in een aquatisch systeem. Er
is echter weinig onderzoek bekend naar de effecten van olie in aanwezigheid van
andere stoffen en andersom. In combinatie met koper veroorzaakt olie minder dan
additieve effecten op mosselen (Stromgren, 1986). Blootstelling aan dieselolie in
water versterkt de effecten van PCB’s en cadmium in het voedsel van de platvis
Parophrys vetulus niet (Rhodes et al., 1985).

In dit verband dient ook te worden vermeld dat olie-achtige substanties vaak
worden toegepast in de formulering van biocide-produkten. De werkzame stoffen
zijn in dat geval in een olie-matrix opgelost. Contact met dit soort olie impliceert
in deze gevallen een direct en intensief contact met de daarin opgeloste biociden.
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1.5. Olie in waterbodems

Doordat koolwaterstoffen sterk adsorberen aan gesuspendeerd organisch materiaal
is dit een belangrijke route voor oliebelasting van waterbodems, met name voor
die koolwaterstoffen met een hoge lipofiliteit. Zo bleek in het geval van
olieverontreiniging door het ongeluk met de Braer dat 35% van de (goed
gedispergeerde) olie in het sediment is terecht gekomen (Ritchie & O’Sullivan,
1994).

Vooral verse olie is toxisch voor bodemdieren. In bioassays met “oil based muds”
is komen vast te staan dat toxische effecten optreden bij 10-20 mg verse olie per
kg droog sediment, tegen 130 mg verweerde olie per kg droog sediment (van het
Groenewoud & Scholten, 1992b). De toxische effectconcentratie voor verse olie
komt overigens overeen met de in een Corophium-bioassay waargenomen
kritische depositie van 10 ml per m” (Foekema et al., in press; zie §1.3) waarbij
een concentratie van 15 mg per kg droge grond werd gemeten. De toxische effect
concentratie voor verweerde olie komt goed overeen met de in veldsituaties
gevonden remming van biologisch herstel van kwelderbodems zolang die met
meer dan 100 mg olie per kg droge sediment zijn belast (Krebs & Burns, 1977,
Teal et al., 1978), en in de OPEX-mesocosm experimenten gevonden invloed op
wadbodemdieren bij gehalten van meer dan 200 mg olie per kg droog sediment
(Kuiper et al., 1986; Scholten et al., 1987a). Ook de enige gepubliceerde standaard
sedimenttoets met olie geeft een NOEC van 120 mg per kg droge sediment voor de
zandspiering Ammodytus hexapterus (Pinto et al., 1984). Dat verweerde olie in
sedimenten minder schadelijk is, kan zowel samenhangen met een grotere
viscositeit (en daardoor mindere fysische belasting) als met degradatie of
vervluchtiging van beter oplosbare (toxische) stoffen.

Omdat zoetwatersystemen in het algemeen kleinschaliger zijn dan mariene
systemen en vooral vanwege de geringere diepte, is de kans op effecten op
bodemorganismen groot. Dit geldt met name voor stilstaande wateren. In rivieren
waar het sediment in hoge mate wordt omgewerkt is het zelfreinigend vermogen
veel hoger dan in sedimenten van meren en zeeén (Vandermeulen, 1987).
Biodegradatie van olie in waterbodems kan zuurstof depletie in de bovenstaande
waterkolom veroorzaken (Nagy et al., 1984).

Toch zijn er weinig gegevens beschikbaar over de effecten van olie op de
zoetwater bodemfauna. Door Scott ef al. (1982) is een mesocosmonderzoek
uitgevoerd naar de effecten van Normal Wells crude oil, al of niet in combinatie
met een dispergeermiddel. Per mesocosm, met een oppervlak van ca. 200 m2 en
een diepte van 2 meter, werd een hoeveelheid van 6 liter olie op het
wateroppervlak gegoten. Na een jaar werd ongeveer 50% van de olie in het
sediment aangetroffen. Met name diptera larven (muggen) vertoonden daardoor
een duidelijke respons op de depositie van gedispergeerde olie naar het sediment.
Uit veldwaarnemingen blijken ook gevoeligheidsverschillen tussen groepen
muggelarven (samengevat in Green & Trett, 1989). Negatieve effecten op
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Tanypodinae en Chironominae kunnen resulteren in een toename van
Orthocladiinae.

Een belangrijk aspect bij de beoordeling van de ecologische risico’s van
olieverontreiniging in waterbodems is de waarneming in een Corophium-bioassay
(Foekema et al, in press) dat contact met olie primair verantwoordelijk is voor
nadelige effecten op biota. De vorm waarin de olie in de bodem voorkomt is dan
ook van groot belang. Het is waarschijnlijk vooral de fractie van C12-C24 alkanen
die een olieachtige substantie vormt en zo het ecologische risico van met olie
vervuilde waterbodems bepaalt.

1.6. Bioaccumulatie en doorvergiftiging

Mariene mollusken, crustaceeén en vissen kunnen koolwaterstoffen uit olie snel
accumuleren, zowel vanuit oplossing als vanuit een dispersie. Met name aromaten
kunnen zeer snel worden opgenomen. Dit wordt veroorzaakt door hun relatief
goede wateroplosbaarheid, waardoor er meer beschikbaar is voor accumulatie
(Neff et al., 1976). Garnalen en vissen kunnen aromaten sneller opnemen dan
bivalven, (Neff et al., 1976). In een experiment met de bivalve Rangia cuneata
werden naftalenen binnen 24 uur met een factor 2,3 (naftaleen) tot 26,7
(trimethylnaftaleen) geaccumuleerd (Neff ez al., 1976). Ogata et al. (1984)
vermelden bioconcentratiefactoren (BCF) in de range van 4,3 tot 15,5 voor BTEX-
stoffen. Ook n-alkanen kunnen worden geaccumuleerd, met name als er veel
energie in het systeem aanwezig is (bijvoorbeeld tijdens een flow-through test). In
deze gevallen treedt accumulatie waarschijnlijk op door ingestie van
gedispergeerde oliedruppeltjes (Neff et al., 1976). Lee et al. (1972) vonden in een
experiment met mosselen dat n-paraffinen zelfs relatief meer accumuleerden dan
aromaten.

De bioaccumulatie van koolwaterstoffen door oesters wordt verondersteld een
puur passief proces te zijn (Berthou et al., 1987), waarbij accumulatie een gevolg
is van de partitie tussen lichaams-lipiden en het omringende water. Dit wordt
ondersteund doordat de maximale koolwaterstoffenconcentratie in het lichaam
evenredig is met het vetgehalte, en doordat het spectrum van koolwaterstoffen in
oesters geen significant verschil vertoont met dat van (in hun habitat aanwezige)
verweerde olie (Berthou et al., 1987). Dit laatste werd door Boehm et al. (1982)
ook aangetoond voor mosselen en nonnetjes na de Tsesis-olieramp.

De concentratie van geaccumuleerde koolwaterstoffen neemt snel af als de
organismen in water zonder koolwaterstoffen worden overgebracht. Lee et al.
(1976) vonden in een experiment met de krab Callinectes sapidus dat na 25 dagen
bijna alle koolwaterstoffen waren afgebroken en uitgescheiden. Over het algemeen
zijn in laboratoriumexperimenten binnen zo'n 60 dagen (vaak zelfs veel sneller)
alle koolwaterstoffen, aromaten en alifaten, uit het organisme verdwenen. Met
name aromaten kunnen snel worden uitgescheiden; bij vissen en garnalen gaat dit
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sneller dan bij mollusken. Voorheen werd aangenomen dat vissen en
kreeftachtigen wel over detoxificatie-enzymen (MFO-enzymsystemen) voor
koolwaterstoffen beschikken, en mollusken niet (bv. Neff et al., 1976), maar bij
mossels zijn inmiddels detoxificatie-enzymen aangetoond (Livingstone e al.,
1985). Desondanks speelt detoxificatie bij bivalven waarschijnlijk een geringere
rol bij de eliminatie van koolwaterstoffen dan uitscheiding door de partitie tussen
lipiden en water (Berthou et al., 1987). Significante MFO-detoxificatie van
koolwaterstoffen is ook aangetoond voor koralen (Kennedy et al., 1992),
kreeftachtigen (Hale, 1988), borstelwormen (McElroy 1985 & 1990) en
stekelhuidigen (den Besten et al., 1993).

Geaccumuleerde n-alkanen kunnen in experimenten snel uit mosselen verdwijnen.
Waarschijnlijk worden ze niet geabsorbeerd, maar uitgescheiden als pseudo-faeces
(Neff et al., 1976). De afbraak en/of excretie van koolwaterstoffen kan zeer snel
gaan. Bedacht moet worden dat bij de detoxificatie (0.a. oxidatie van methyl-
groepen en aromatische ringen) verbindingen kunnen ontstaan die toxischer
kunnen zijn dan de oorspronkelijke stoffen.

Schobben & Scholten (1993) hebben op basis van experimentele waarnemingen
betreffende accumulatie en eliminatie van koolwaterstoffen in mosselen een BCF
berekend. De meest geschikte gegevens zijn afkomstig van Fossato & Canzonier
(1976) op basis waarvan een accumulatieconstante van 0,16 + 0,06 en een
eliminatieconstante van 0,16 + 0,07 kon worden afgeleid. De bioconcentratiefactor
bedraagt in dit geval 0,99 + 0,07 (ug per g FW op pg per liter). Rekening houdend
met een asvrijdrooggewicht gehalte van mosselen van 11% is dat een BCF van 9
(L.g"' AFDW).

Deze parametrisering is in overeenstemming met actuele olieconcentraties rond
platforms waar oliehoudend boorgruis wordt geloosd (30-150 pg olie per liter;
Massie et al., 1985 en 25-125 pg olie per kg versgewicht mosselen; van het
Groenewoud & Scholten, 1992b). Op grond van gegevens van Pruell (1986)
berekenen Schobben & Scholten (1993) een BCF voor aromaten van 1,40 £ 0,56
(.g" FW) met een accumulatieconstante van 0,13 £ 0,07 en een
eliminatieconstante van 0,10 + 0,02. Dit duidt erop dat accumulatie van aromaten
niet afwijkt van andere koolwaterstoffen, maar dat eliminatie sneller verloopt. Dit
verschil blijkt ook uit een berekening van eliminatieconstanten uit gegevens van
Farrington et al. (1982): 0,27 voor alkanen en 0,09 voor aromaten.

De eliminatie van koolwaterstoffen is zo efficient dat er alleen sprake is van een
verhoogd intern gehalte in het geval van een ernstige olievervuiling (olierampen)
of continue belasting, waarbij accumulatie en eliminatie in evenwicht zijn. Zo is in
de Noordzee in de lever van schelvis en kabeljauw, die foerageren nabijj
boorlokaties waar olichoudend boorgruis is geloosd een naftaleen gehalte van ca.
1500 mg per kg drooggewicht aangetoond, waar de “achtergrondconcentratie” in
Noordzeevis ca. 220 mg per kg drooggewicht is (Vogt et al., 1988). In het geval
van de Exxon Valdez werd er op 400 km afstand van Prins William Sound
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verhoogde olieconcentraties aangetroffen in een niet migrerende vissoort (Collier
et al., 1993).

Over interne concentraties die tot effecten leiden is weinig bekend. Van het
Groenewoud & Scholten (1992b) vonden dat interne olieconcentraties van <1000
mgkg' AFDW niet tot significante mortaliteit leiden in zeeklitten
(Echinocardium cordatum). Concentraties van 8000 mg.kg” AFDW resulteerden
in een mortaliteit van 85%.

Doorvergiftiging, of biomagnificatie, houdt in dat de gehaltes van contaminanten
in elke stap van de voedselketen verder toenemen. Dit speelt vooral een rol als de
accumulatie voornamelijk via het voedsel plaatsvindt en de metabolische afbraak
traag is of zelfs ontbreekt. Ten aanzien van de blootstellingsroute kan gesteld
worden dat doorvergiftiging vooral een rol speelt bij vogels en zoogdieren en in
mindere mate bij bepaalde vissoorten.

Metabolische afbraak kan echter op verschillende niveaus in de voedselketen
plaatsvinden. In algemene zin komen mechanismen voor de afbraak van
organische stoffen (m.n. het cytochroom P450 systeem) voor in de meeste
diergroepen, maar er zijn grote onderlingen verschillen in de activiteit van dit
systeem, zowel tussen soortsgroepen en tussen soorten, maar zelfs binnen
individuen van een soort (Kaag et al., 1992). In grote lijnen komen goed werkende
MFO systemen voor bij gewervelde dieren. Ook bij de meeste kreeftachtigen
komen goed functionerende MFO systemen voor, maar bij de meeste andere
ongewervelden is de MFO activiteit vaak lager.

De meeste koolwaterstoffen die in olie voorkomen kunnen goed via dit MFO
systeem afgebroken worden, in tegenstelling tot veel gechloreerde
koolwaterstoffen, zoals PCB's. Monitoring van de gehalten van di-aromaten en
fluoreen in vissen in de Ohio River na een verontreiniging met dieselolie liet zien,
dat de hoogste gehalten voorkwamen in bodemvissen en de laagste gehalten in
roofvissen (CHMR, 1989). Er vond dus wel bioaccumulatie plaats vanuit het
verontreinigde sediment, maar geen biomagnificatie door de voedselketen.

Over het algemeen zullen vogels en zoogdieren dus redelijk tegen doorvergiftiging
met in olie voorkomende koolwaterstoffen beschermd zijn door hun eigen
mogelijkheden deze stoffen te metaboliseren. Vis- en schaaldiereters hebben
daarnaast extra bescherming doordat hun voedsel ook over een goed werkend
afbraak mechanisme beschikken.
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2. ECOLOGISCHE RISICO’S

2.1 Effecten van incidentele vervuiling

Het ecologische risico (kans op schade) van een incidentele olievervuiling wordt
grotendeels bepaald door de kans dat biota met de verse olie in contact komen.
Door verwering neemt de viscositeit van de olie toe, waardoor er een veel minder
intensief contact met de olie mogelijk is. De ecologische schade wordt bepaald in
de periode dat een drijvende olievlek of olie-in-water dispersie bestaat, ofwel
enkele eerste uren tot dagen na de olieverontreiniging. De hoeveelheid olie is
daarbij slechts van secundair belang, de verspreiding van de olie is veel meer
bepalend. Onder invloed van wind, stroming en getijde kan een olievlek zich over
grote afstanden verplaatsen, waarbij de kans op besmetting van vogels en kusten
oploopt. Onder invloed van getijden kan een olievlek ook in de litorale zone
danwel op droogvallende wadplaten worden afgezet. Een statistische analyse van
Burger (1993) laat dan ook zien, dat er geen enkele relatie bestaat tussen de
hoeveelheid gemorste olie en de sterfte onder zeevogels.

De ecologische schade van het verlies van 250.000 ton olie door de Castillo de
Belver op open zee nabij Zuid-Afrika was zeer gering, terwijl de drie grootste
olierampen in Europese kustwateren (Torrey Canyon, Urquiola en Amoco Cadiz,
respectievelijk 225, 125 en 110.000 ton olie) elk 200-400 km kust verontreinigden
(Southward & Southward, 1978; Quiroga, 1976, Chassé, 1978) en bij de Torrey
Canyon en de Amoco Cadiz ca. 20000-30000 vogels het slachtoffer werden
(Bourne et al., 1967; Hope Jones et al., 1978).

De ramp met de Exxon Valdez was op zichzelf niet bijzonder groot (35.000 ton
olie) maar veroorzaakte wel een verontreiniging van meer dan 1600 km kust en 40
duizend dode vogels, doordat de drijvende olie niet tijdig kon worden verwijderd
en met de stroming door de Prince William Sound over grote afstanden werd
meegevoerd (Piatt & Lensink, 1989).

Het ongeluk met de Braer (ca. 80000 ton) heeft door de zeer 'gunstige’
omstandigheden weinig ernstige ecologische schade veroorzaakt (Ritchie &
O'Sullivan, 1994).

In tabel 9 is de omvang en de ecologische schade van enkele incidentele
olievervuilingen in Nederlandse getijdewateren samengevat. Hieruit blijkt dat de
schade van een olieramp niet zonder meer te voorspellen is aan de hand van de
omvang van de lozing. Voor een enigszins betrouwbare benadering van werkelijk
te verwachten effecten moet rekening gehouden worden met de verspreiding van
de olie ten opzichte van kwetsbare ecologische elementen. Daarbij spelen een
groot aantal factoren (m.n. lokale en actuele omstandigheden) een rol.
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Tabel 9: Overzicht van de relatie tussen omvang en effect van enkele olielozingen in
de Nederlandse kustwateren.
jaar bron lokatie ton olie  effecten
1982 Katina Scheveningen 1600 geen aantoonbare milieuschade
1988 Borcea Zeeland 350 honderden dode vogels
1988 Rapide Oosterschelde 100 zeer snel herstel kweldergebied
1987 onbekende Waddenzee <1 > 1000 dode vogels
kotter
Kwetsbaarheid

Om de gevoeligheid van gebieden voor verontreiniging met olie te karakteriseren
kunnen twee benaderingen toegepast worden: het inschatten van de kwetsbaarheid
van het ecosysteemtype, of van de kwetsbaarheid van bepaalde soorten.

De eerste benadering is toegepast door Gundlach & Hayes (1978), die een
kwetsbaarheidsindex opstelden voor verschillende kusttypen ten aanzien van
verontreiniging door olie. Deze index is vooral gebaseerd op de verwachte duur
van het chemisch herstel. Scholten ez al. (1994) hebben een poging gedaan de
kwetsbaarheid van ecosysteemtypen te karakteriseren aan de hand van biologische
een ecologische parameters. Zij benadrukten dat de kwetsbaarheid van
ecosystemen een functie is van zowel de gevoeligheid voor de verstoring
(weerstand), als de herstelmogelijkheden daarna (veerkracht). Het is met name
deze gevoeligheidsparameter die maakt dat voor verontreiniging met olie de
kwetsbaarheid van een gebied in eerste instantie waarschijnlijk het beste vanuit de
gevoeligheid van bepaalde soorten afgeleid kan worden. De veerkracht van het
betreffende ecosysteemtype als geheel kan dan gebruikt worden om de
herstelmogelijkheden te schatten.

Het is dus om te beginnen van belang te weten welke gevoelige soorten in een
gebied voorkomen. Kandidaten hiervoor zijn vooral zwemmende en duikende
vogels, zowel omdat ze door hun gedrag een grotere kans maken om met drijvende
olie in contact te komen, als door hun gevoeligheid voor slechts geringe
hoeveelheden olie. Bovendien zijn de populaties klein vergeleken met de
populaties van veel ongewervelde dieren, waardoor de uitsterfkans groter en het
herstelvermogen geringer is. Daarbij moet er rekening mee worden gehouden dat
vogels mobiel zijn en niet aldoor op dezelfde plek verblijven. Aan de ene kant
verlaagt dit de trefkans per lokatie, maar aan de andere kant wordt de trefkans
voor de vogels zelf verhoogd. De aanwezigheid van gevoelige soorten als
Corophium (en andere amphipoden) en Echinocardium van belang om de
kwetsbaarheid van een gebied in te schatten. Daarnaast spelen eigenschappen van
gebieden een rol. Corophium is bijvoorbeeld niet alleen een gevoelige soort, maar
komt ook vooral voor in slikrijke gebieden waar sedimentatie optreedt. Op
dergelijke plaatsen is zowel de accumulatie van olie relatief groot, als de afbraak
(het chemisch herstel) relatief langzaam. Dit laatste speelt ook een rol bij de
kwetsbaarheid van kweldersystemen, zoals in het geval van de verontreiniging van
een kwelder in de VS (Buzzards Bay, Massachusetts) met stookolie waarbij na 3
jaar de kweldervegetatie nog last ondervond van de olie in het sediment (320 mg
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per kg droog sediment: Teal ef al., 1978; Hampson & Moull, 1978) en 4 jaar na de
“West Falmouth Spill”, bij concentraties boven 100 mg per kg droge sediment
(Krebs & Burns, 1977). In dit laatste geval werd er zelfs 20 jaar na de
olieverontreiniging nog een verhoogde oliebelasting in vis Fundulus en de
wenkkrab Uca aangetoond (Teal ef al., 1992). Boehm et al. (1982) vonden een
jaar na de Tsesis-olieramp nog verhoogde concentraties aromaten in mosselen en
nonnetjes. Overigens hoeft een verhoogde oliebelasting niet per sé de flora en
fauna te hinderen in het herstel. De kritische belastingsniveaus voor verweerde
olie zijn vrij hoog (zie Hoofdstuk 3).

In de beoordeling van de ecologische schade van olierampen is de potenti€le
snelheid van het ecologisch herstel een zeer belangrijke factor. Daarbij spelen de
karakteristieken van het gehele ecosysteemtype een rol. In het algemeen is
chemisch herstel (olieafbraak) niet de beperkende factor. Die afbraak is alleen een
beperkende factor voor ecologisch herstel in zwaar verontreinigde en zuurstofarme
bodems, of op plaatsen waar grote hoeveelheden olie onder lagen sediment
begraven zijn geraakt (bijv. door opruimwerkzaamheden of zandverplaatsingen
door stormachtig weer).

Ecologisch herstel

Een belangrijke factor in herstel is de beschikbaarheid van bronpopulaties van
waaruit immigratie kan plaatsvinden en de eigenschappen van de beinvloede
soorten (dispersiecapaciteit, reproduktiesnelheid, etc.). In grote lijnen kan het
mariene milieu als één groot systeem gezien worden, waarin veel uvitwisseling
plaats vindt. Alleen voor bijzondere situaties (bijv. Oosterschelde) of bepaalde
geisoleerde populaties is speciale aandacht nodig. De uitwisseling tussen
verschillende zoetwatersystemen is aanzienlijk geringer, al hangt veel af van het
specificke systeem, de exacte lokatie en de getroffen soorten.

Voor zowel zoete als zoute systemen geldt, dat soorten met een grote
reproduktiecapaciteit een relatief groot herstelvermogen hebben en zelfs tijdelijk
kunnen profiteren van vrijgekomen niches. Deze toename van opportunisten
manifesteert zich al direkt na de olievervuiling, waarbij protozoén en radardiertjes
in het water en nematoden in de zeebodem in dichtheid toenemen. Het is evenwel
beter herkenbaar na enige weken. Zo vindt er dan een dichtheidstoename plaats
van Capitella in het litoraal en Mediomastus in offshore waterbodems.

Ecologisch herstel is een microsuccessie van de herstellende gemeenschap. Zwaar
aangetaste populaties hebben bij herstel te maken met hoge dichtheden van
opportunisten en tolerante soorten, waartussen ze zich opnieuw moeten vestigen
en een plaats veroveren. Daarnaast kunnen soorten voor hun voorkomen
afhankelijk zijn van de aanwezigheid (en dus terugkeer) van andere soorten
(facilitatie). Van echt ecologisch herstel is dan ook pas sprake als de
levensgemeenschap zich onder invloed van concurrentieverhoudingen weer heeft
geherstructureerd.
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Het beoordelen van het ecologisch herstel is niet eenvoudig. Een illustratief
voorbeeld van de microsuccessie na de ramp met de Torrey Canyon op de kust van
Cornwall wordt gegeven door Southward & Southward (1978). Bij deze ramp
werd op ruime schaal met (zeer toxische) dispergeermiddelen gewerkt, waardoor
over grote gebieden de litorale gemeenschap volledig werd weggevaagd. D kale
rotsen werden binnen een jaar bedekt door een groene mat van Ulva en
Enteromorpha. Het jaar daarna vestigde Fucus zich massaal, om na ca. 3 jaar een
maximale bedekking te vormen. Onder deze Fucuslaag kon Nucella zich goed
handhaven, waardoor de aanwezige zeepokken zwaar gepredeerd werden en
verdwenen (over een periode van 2-4(6) jaar). De zich ontwikkelende macroalgen
vegetatie vormde een overvloedige voedselbron voor de schaalhoren Patella
vulgata, die zich snel uitbreidde en na 3 tot 6 jaar een maximale dichtheid
bereikte. Door deze sterke begrazing echter verdween de Fucus geleidelijk
(verdwenen 4-8 jaar na de ramp), waardoor er voor de schaalhorens weer minder
voedsel was en de omstandigheden voor Nucella minder gunstig werden. Op de
kale rotsen konden zich weer zeepokken vestigen. Uiteindelijk was de normale
soortenrijkdom, athankelijk van de plaats, na 6 tot 10 jaar weer min of meer
hersteld, maar de relatieve dichtheden waren dit nog niet. Het systeem was nog
niet in balans.

Dit geeft aan dat het belangrijk is de opeenvolging van stadia te volgen en in
relatie te brengen met de situatie voor de verstoring, of met een geschikt controle
gebied. Is dit niet goed mogelijk dan moet ingeschat worden wat het te verwachten
eindpunt is. In een dynamisch ecosysteem zullen opportunisten immers van nature
beter vertegenwoordigd zijn dan in een minder dynamisch ecosysteem. Herstel van
een dergelijk systeem verloopt snel, maar zal niet altijd als zodanig herkend
worden. Omgekeerd zal het in een stabiel, weinig dynamisch systeem lang duren
voor de originele gemeenschapsstructuren zich hersteld hebben, terwijl al in een
veel eerder stadium sprake kan zijn van een ogenschijnlijk gezond, divers en
produktief systeem.

Oliebestrijding

Bestrijding van olie met het doel de ecologische schade te beperken richt zich in
eerste instantie op het mechanisch verwijderen van olievlekken en het inperken
van een ongecontroleerde verspreiding van de olie. Zolang het gaat om drijvende
olie is dat niet aan ecologische risico’s gebonden.

Indien olie is afgezet op wadplaten, kusten of kwelders dient rekening te worden
gehouden met neveneffecten van mechanische verwijdering. Door het betreden
van slikkige bodems kan een deel van de olie diep in het sediment doordringen,
waarbij chemisch herstel (olie afbraak) wordt vertraagd. Toch blijkt uit OPEX dat
intreding van olie in de wadplaat minder ernstig is dan het steeds weer afzetten
van een drijvende olielaag met eb. Door de bioturbatie van zeepieren wordt
olichoudend sediment voortdurend weer aan het bodemoppervlak afzet. Biologisch

s
TN®



TNO- rapport

TNO-MEP- R95/230

29 of 51

herstel wordt niet door een restant van olie in het sediment geremd. Bij betreding
van de kwelder met zwaar materieel kan evenwel de (ondergrondse)
vegetatiestructuur ernstig beschadigd raken, hetgeen biologisch herstel belemmert
(Scholten et al., 1989).

Het chemisch dispergeren van olie beperkt weliswaar de verspreiding van
drijvende olie, maar verplaatst de olievervuiling naar het water en het sediment. In
ondiep water veroorzaakt dit een grote schade aan plankton en bodemfauna
(Kuiper ef al., 1986; Kuiper 1984). Dit staat nog los van het feit dat de werking
van dispergeermiddelen alleen goed is als er sprake is van een goede menging met
de olie. Om deze redenen wordt er in Nederlandse oppervlaktewateren geen
gebruik meer gemaakt van dispergeermiddelen om olie te bestrijden.

Bij het verbranden van olie wordt maximaal 40% van de olie daadwerkelijk
afgebroken, de rest van de olie wordt als een dichte aslaag op de waterbodem
afgezet. Deze afzetting heeft zeer sterke toxische effecten op de bodemfauna en is
zeer belemmerend voor ecologisch herstel (Scholten et al., 1987a).

2.2 Effecten van chronische vervuiling

Chronische olievervuiling kan bestaan uit een serie van incidentele vervuilingen,
of uit een continue (lage) "achtergrondconcentratie” (Crapp, 1971). De chronische
vervuiling van de Noordzee met olie moet worden opgevat als een hoge
achtergrondconcentratie als gevolg van een continue reeks van incidentele
vervuiling, waarbij kleine olievlekken in het water gedispergeerd raken.

Op basis van de olieconcentratie in mosselen die waren uitgehangen aan boeien in
de Noordzee (zie tabel 10) en met behulp van de BCF voor olie in mosselen (9 1.g™
AFDW, zie § 2.6), is voor het NCP een gemiddelde olieconcentratie van ca. 10
ng.I" berekend. Incidenteel is zelfs een 25 keer hogere concentratie gemeten in
mosselen die waren uitgehangen op de Noordzee, zonder dat er sprake was van
bekende bron (van het Groenewoud, 1990). Massie ef al. (1985) geven
concentraties in de range van 1-30 pg.1” buiten de invloedssfeer van olieplatforms.
Dit duidt erop dat de oliebelasting van de Noordzee bijzonder hoog is, aangezien
er continue afbraak van olie plaatsvindt.

De bronnen van deze oliebelasting zijn voor het NCP bekend, maar verklaren
slechts een belasting van ca. 15000 ton per jaar (Rijkswaterstaat, 1993). Rekening
houdend met een afbraaksnelheid van olie in de Noordzee van ca. 2% (Minas &
Gunkel, 1995) en op basis van een oliegehalte van 7 pg.1" kan de totale belasting
van het NCP met olie geschat worden op ca. 50000 ton per jaar.
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Tabel 10: Concentratie van koolwaterstoffen in mosselen (mg.kg' AFDW) afkomstig
uit de Qosterschelde (Kats) en Waddenzee (Huisduinen) en uitgehangen op
de Noordzee in september 1986 en april 1987 (Van het Groenewoud et al.,

1988)
Lokatie gehalte in mosselen
Kustzone:
QOosterschelde 40,9
Marsdiep 81,5
Noordzee:
Petro 18 75,6
VL-3 105,5
L-4-c 122.6

De chronische vervuiling van de zee met olie blijkt ook uit het onderzoek van
Readman et al. (1992) nabij Bahrein. Zij vonden dat de olieconcentraties in
sedimenten en mollusken in 1991 lager waren dan voor de golfoorlog, ondanks de
grote verontreiniging met olie die tijdens de golfoorlog plaatsvond. Zij weten dit
aan de sterk afgenomen scheepvaartactiviteit in de golf tijdens en na de oorlog,
waardoor de continue belasting met kleine beetjes gemorste olie wegviel.

De continue vervuiling van de Noordzee met olie ten gevolge van vele kleine
olievlekjes blijkt ook uit het feit dat er jaarlijks ca. 30.000 vogels als
olieslachtoffer op de Nederlandse stranden aanspoelen (Camphuysen, 1989). Dat
het daarbij niet alleen gaat om stookolie blijkt wel vit de incidenten met zeekoeten
die besmeurd raakten met palmolie en/of alkylfenolen in de jaren 1989-1991
(Scholten, 1993).

De olie (componenten) in de waterfase kunnen zowel in opgeloste als
gedispergeerde vorm voorkomen. Het actuele gehalte in de Noordzee is weliswaar
lager dan de (indicatieve) MTC voor de opgeloste oliefractie (79 pg.l” zie
hoofdstuk 3), maar komt dicht in de buurt van de kritische belasting voor
copepoden aan gedispergeerde olie (NOEC van ca. 10 pg.I", zie hoofdstuk 3).
Beinvloeding van copepoden kan indirect bijdragen aan een sterkere ontwikkeling
van microalgen door verminderde begrazing (Jak & Scholten, 1994). De actuele
olieconcentratie kan ook effecten hebben die het gevolg zijn van de permanente
stress die organismen van de olie ondervinden. Dit kan tot gevolg hebben dat de
weerstand voor andere stress-factoren verminderd is. Zo vond Khan (1990) al een
verhoogd parasitisme bij vissen die slechts 12 weken aan een olieconcentratie van
50-100 pg.I'" waren blootgesteld.

Een deel van de gedispergeerde olie zal aan gesuspendeerde organische stof
hechten en zo op den duur sedimenteren. Het “achtergrondgehalte” van olie in
Noordzeesedimenten is 0,5-11 mg olie per kg droge grond (Anonymus, 1990 en
van het Groenewoud & Scholten, 1992a), hetgeen duidt op de zware oliebelasting
voor het Noordzee benthos. Doordat een als gevolg van chronische oliebelasting
met name de conditie van de dieren vermindert, valt niet uit te sluiten dat
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overleving (tolerantie) van extreme condities wordt aangetast. Aanwijzingen
hiervoor werden gevonden in het OPEX experiment, waar massale sterfte van
kokkels werd waargenomen tijdens een warme periode in de zomer (Kuiper et al.,
1983) en gedurende een vorstperiode in de winter (Kuiper et al., 1986).

Ook bij de wenkkrab Uca pugnax werd, tot 4 jaar na een incidentele
verontreiniging, verhoogde wintersterfte gevonden onder juvenielen. Dit werd
geweten aan een “gedragsstoornis” als gevolg van blootstelling aan verhoogde
olieconcentraties in het sediment (Krebs & Burns, 1977).

Monitoring van de soortensamenstelling van het benthos rond offshore platforms
op het NCP waar in het verleden oliehoudende boorspoelingen (OBM) gebruikt
werden, heeft laten zien dat in de directe nabijheid van de platforms geen adulte
exemplaren van Echinocardium cordatum meer voorkomen (Daan ef al., 1994).
Hoewel het, zoals de auteurs aangeven, mogelijk is dat adulte dieren aan een
grotere belasting met olie bloot staan (ze graven dieper dan juvenielen), is het ook
mogelijk dat de lange termijn overleving nadelig beinvloed wordt door de
chronische blootstelling aan olie (Scholten, 1995). Dit komt overeen met de
waarneming dat in gemeenschappen van zwaar verstoorde en verontreinigde
kustwateren vaak een verschuiving optreedt van ‘K-’ naar ‘r-strategen’ (Rees,
1983). Ook bij de monitoring rond platforms komt dit patroon naar voren: de
langlevende ‘K-strateeg’ Echinocardium heeft het moeilijk in de directe nabijheid
van de platforms, terwijl dit juist de enige plekken buiten de directe (zowel meer
dynamische, als meer verstoorde) kustzone zijn waar de kortlevende,
opportunistische ‘r-strateeg’ Capitella in hoge dichtheden kan voorkomen (Daan
et al., 1994). Onder normale testomstandigheden is er echter geen wezenlijk
verschil in gevoeligheid tussen ‘r-’ en ‘K-strategen’ (Scholten et al., 1994) en kan
Echinocardium zelfs als relatief ongevoelig voor verontreiniging met olie
geklassificeerd worden (Scholten et al., 1993).

Over het geheel genomen is echter nog weinig bekend over de invloed van
chronische verontreiniging op de tolerantie voor natuurlijke stress situaties. De
interactie tussen verontreiniging en milieufactoren wordt wel onderkend, maar de
aandacht heeft zich daarbij vooral gericht op de invloed van variatie in
milieufactoren op de gevoeligheid van organismen voor verontreiniging (bv.
Livingston, 1979). Om de invloed van verontreiniging op de tolerantie voor
milieufactoren te onderzoeken is veelal een andere proefopzet en datapresentatie
nodig. Niet alleen aangaande de tolerantie van afzonderlijke soorten, maar ook om
meer inzicht te krijgen in veranderingen in de gemeenschapsstructuur als gevolg
van diverse verstoringen.
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3. KRITISCHE MILIEUBELASTING

3.1. Oplosbare koolwaterstoffen

De Nederlandse effectgerichte normstelling werkt met een risicobenadering
(CRMH, 1992). Het uitgangspunt hierbij is dat een risico overeenkomend met een
concentratie waarbij 95% van de soorten beschermd wordt, als maximaal
toelaatbaar wordt beschouwd. Deze risicogrens wordt het Maximaal Toelaatbaar
Risico (MTR) genoemd, en de bijbehorende concentratie de Maximaal
Toelaatbare Concentratie (MTC).

De Derde Nota Waterhuishouding (Min. V&W, 1989) geeft getalswaarden voor de
‘Algemene Milieukwaliteit’ of ‘Kwaliteitsdoelstelling 2000’ (in plaats van de
vroegere ‘Basiskwaliteit’). Deze waterkwaliteitsnormen zijn geactualiseerd in de
Nota ‘Evaluatienota Water’ (Min. V&W, 1994). Daarnaast zijn in de Nota
‘Milieukwaliteitsdoelstellingen Bodem en Water’ (Min. VROM, 1991) een aantal
MTC’s opgenomen, gebaseerd op een (effectgerichte) risico-analyse.

Voor minerale olie zijn nog geen grens- of streefwaarden voor het
oppervlaktewater vastgesteld. Wel is er een indicatieve MTC van 79 pg.I"
berekend (Scholten et al., 1993). De olienorm voor oppervlaktewater ter bereiding
van drinkwater is 200 pg.1" (Besluit Kwaliteitsdoelstellingen en metingen
oppervlaktewateren). Normen voor grondwater zijn: 50 pg.I”" (streefwaarde, komt
overeen met de detectielimiet), 200 pg.I" (B-waarde uit de Leidraad
Bodembescherming) en 600 pg.1" (C-waarde uit de Leidraad bodembescherming).

Ook voor de meeste oliecomponenten (alkanen, aromaten) bestaan ook geen
specifieke oppervlaktewaternormen. Alleen voor naftaleen zijn grens- en
streefwaarden vastgesteld: deze bedragen beide 0,1 pg.1". Volgens BKH (1994)
zou de streefwaarde voor benzeen 0,2 pg.I” (opgelost) moeten zijn. Berekening
van een indicatieve MTC op basis van de beschikbare NOECs (zie hoofdstuk 1)
levert voor naftaleen evenwel een waarde van 55 pg.I” op.

Bedacht moet worden dat benzeen, tolueen, ethylbenzeen en xyleen alle op de
zwarte lijst voor water voorkomen (EG richtlijn 76/464, geimplementeerd in het
IMPwater).

Voor waterbodems bestaan er wel streef- en grenswaarden. De streefwaarde voor
olie in waterbodems is 50 mg.kg” DS (standaardbodem); de grenswaarde is 1000
mg.kg! DS; de toetsingswaarde is 3000 mg.kg” DS en de interventiewaarde 5000
mgkg’ DS (Min. V&W, 1994). Deze waarden gelden voor nieuw gevormd
sediment (bovenste 5 4 10 ¢cm), niet voor de gehele waterbodem. Scholten ez al.
(1993) berekende een indicatieve MTC van 12 mg.kg ™' DS, welke representatief is
voor een NOEC van “verse” olie. De streefwaarden voor BTEX-stoffen in
waterbodems zijn gesteld op de detectielimiet.
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3.2. Oliesubstanties

Het actuele risico van oliesubstanties wordt voornamelijk bepaald door de kans dat
biota ermee in contact komen. Zo werden er in 1987 in de Waddenzee meer dan
1000 eidereenden slachtoffer van een olievlek van minder dan 1000 liter, doordat
de olie vlak bij een groep rustende eidereenden was vermorst. De in
getijdegebieden voorkomende steltlopers lopen nauwelijks kans om met olie
besmet te raken doordat ze alleen bij laag water fourageren (Camphuysen, 1989).
Alleen de scholekster wordt nog wel een als olieslachtoffer gevonden (Everaarts et
al., 1991).

Hieronder is een samenvatting gegeven van de kritische belasting aan
oliesubstanties voor biota die ermee in contact komen. Voor
achtergrondinformatie wordt verwezen naar hoofdstuk 1.

Fase Meest kwetsbare biota Kritische
belasting

Drijvende olie op water Zwemmende en duikende 25 ml per m’
vogels

Gestrande olie in litorale zone Kwelders 50 ml per m?
Litorale flora en epifauna 20 ml per m?

Droogvallende olie op wadplaten Bodemfauna 10 ml per m?

Gedispergeerde olie in water Filterfeeders, met name 10 ug per liter
copepoden

Duidelijk is dat de kritische belasting aan gedispergeerde olie (10 pg.I") kleiner is
dan de MTC voor de opgeloste oliefractie (79 pg.I"). De kritische depositie van
olie op kwelders en wadplaten is lager dan de corresponderende
effectconcentraties van (“verouderde”) olie in sedimenten.

3.3. Aanbeveling

Het is aan te bevelen om in de waterkwaliteitsbeoordeling een onderscheid te
maken tussen ecotoxicologische criteria voor afzonderlijke koolwaterstoffen (m.n.
aromaten) en criteria voor fysische effecten van oliesubstanties (m.n. fractie C12-
C24 alkanen/alkenen) In dit verband is het zinvol de bestaande water (bodem)-
kwaliteitscriteria voor olie te actualiseren op grond van een gerichte studie naar de
kritische grenswaarde van de voor fysische effecten relevante oliefractie.
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