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Sullied Sediments - Verontreinigde sedimenten

Waterbodemonderzoek en -saneringpilots in binnenwateren in de
Noordzeeregio

Veel binnenwateren in Europa worden bedreigd door de introductie van Watch List
- chemicalién die momenteel niet zijn gereguleerd in de Europese Kaderrichtlijn
Water. Deze chemische stoffen komen in onze waterwegen terecht na dagelijks
gebruik of door lozingen door de industrie en de landbouw, en velen blijken
schadelijk te zijn voor het aquatische milieu. Ongeacht hun bron, hopen deze
stoffen op in de sedimenten van onze rivieren en kanalen. Waterbeheerders kennen
niet altijd de concentraties, locaties of effecten van deze verontreinigende stoffen.
Zij beschikken ook niet altijd over de instrumenten om sedimenten te beoordelen
en weloverwogen beslissingen te nemen. Om deze problemen aan te pakken,
ontwikkelt en test het Sullied Sediment-project bestaande uit wetenschappelijke
experts, regelgevers en waterbeheerders nieuwe instrumenten die betrokkenen in
staat stellen om risico's van deze chemische stoffen beter te beoordelen, te behandelen en te verminderen. Het
project wordt uitgevoerd in de Elbe, Humber en Schelde rivierstroomgebieden.

De bedoeling van het Sullied Sediments-project is om waterbeheerders te helpen betere beslissingen te nemen bij
het beheer en de verwijdering van sedimenten, waardoor de economische kosten voor particuliere en publieke
organisaties en de impact van deze verontreinigende stoffen op het milieu worden verlaagd. Het project werkt ook
aan het verminderen van de hoeveelheid chemicalién die in het watersysteem terechtkomen door het bewustzijn te
vergroten over wat wij als consumenten in het milieu lozen door het gebruik van gewone medicijnen en
huishoudelijke producten. Vrijwilligers zijn bij de bemonstering van sediment in de hele Noordzeeregio.

Het Sullied Sediments-project is medegefinancierd door het Europese Fonds voor Regionale Ontwikkeling via het
Interreg VB North Sea Regio Programma met cofinanciering van de 13 betrokken partners. Het projectpartnerschap
omvat organisaties uit de publieke, private, gemeenschaps- en vrijwilligerssector die gevestigd zijn in het Verenigd
Koninkrijk, Duitsland, Belgié en Nederland.

Het project is ondersteund in het kader van de derde prioriteit van het Interreg VB North Sea Region Programme,
dat gericht is op een duurzame Noordzeeregio, en wordt geleid door de University of Hull (VK).

Website: northsearegion.eu/sullied-sediments

Blog: sulliedsediments.wordpress.com

Twitter:@SulliedSediment







> Samenvatting

Setting. Het Noordzeegebied is een van de dichtstbevolkte gebieden ter wereld, met stroomgebieden van
verschillende grote rivieren. Vervuiling van sedimenten is problematisch voor navigatie, natuurontwikkeling en
andere interventies in deze regio. In de loop der jaren zijn de risico's op verschillende manieren beoordeeld. Goed
gestandaardiseerde chemische detectietechnieken maken vergelijking tussen systemen mogelijk. Toxicologische
tests worden daarentegen niet routinematig toegepast, omvatten regio specifieke testprocedures en behelzen
slechts enkele soorten. Ecologische veldstudies verschillen nog sterker tussen regio's en over de tijd. Gegevens van
chemische, toxicologische en ecologische monitoring spreken elkaar vaak tegen, bijvoorbeeld grote effecten bij lage
concentraties en vice versa. Meestal wordt aanbevolen om alle technieken te combineren en vervuiling te
beoordelen met behulp van een "weight of evidence" benadering. Voorstellen om discrepanties aan diepgaand
experimenteel onderzoek te onderwerpen worden zelden opgevolgd vanwege financiéle, tijd- en andere
beperkingen. Om de interpretatie van monitoring en aanvullende analyses te vergemakkelijken, kan modellering
worden toegepast. Door modellering kunnen ook verbeteringen na preventie of sanering in beeld worden gebracht.
In deze studie gebruikten we het kader van het OMEGA-model en enkele elementen van het SIMPLEBOX-model.

Doelstellingen. Vanwege bovengenoemde beperkingen was ons doel de chemische, toxicologische en ecologische
monitoring uit landen, beheersgebieden en systemen te vergelijken en te interpreteren op basis van veelgebruikte
modelleringsinstrumenten waarin chemische concentraties gekoppeld worden aan biologische effecten.

Enkel-soorts. Gegevens werden verkregen uit monitoring-programma's uitgevoerd in Vlaanderen en Nederland. Met
verschillende benaderingen hebben we de totale sedimentconcentraties omgezet in poriewaterniveaus. Vervolgens
hebben we waterconcentraties vertaald naar effecten, met behulp van een database voor effectconcentraties van
12836 chemicalién. Het totale effect van alle stoffen voor een geteste soort werd berekend en vergeleken met
gemeten overleving in lab testen. Afhankelijk van de regio en de soort kon 40-90% van de toxiciteit worden
toegeschreven aan de geidentificeerde chemische stoffen. De variabiliteit in de waargenomen effecten nam
aanzienlijk af door de beschikbaarheid en toxiciteit van chroom, tin, ammoniak en fosfaat op veldgegevens te
kalibreren.

Meer-soorts. We berekenden ook de potentieel aangetaste fractie van de soorten aan de hand van de gemeten
concentraties. Er kon geen correlatie worden vastgesteld met het voorkomen van macrofauna in veldinventarisaties.
Wel werd in het veld een lage diversiteit waargenomen als de fractie van potentieel aangetaste soorten klein was.
Hoewel de relaties tussen chemische en ecologische monitoring robuust zijn voor de waterfase, vereisen sedimenten
dus meer diepgaande analyses in de toekomst.

Ecosysteemdiensten. Omdat het functioneren van ecosystemen even belangrijk is als hun structuur, hebben we ook
onderzocht hoe gemeten concentraties geéxtrapoleerd kunnen worden naar ecologische productiviteit en
ecosysteemdiensten. Hoewel de baten die mensen van de natuur ontvangen cruciale indicatoren zijn om de invloed
van antropogene druk te bepalen (zie bijvoorbeeld het Millennium Assessment), is het effect van chemische
verontreiniging op ecosysteemdiensten tot nu toe niet beoordeeld. We hebben nu voor het eerst laten zien hoe de
financiéle voordelen van het verbeteren van ecosystemen door het verminderen van chemische concentraties
kunnen worden berekend. Hoewel onze relaties niet op grote schaal empirisch zijn onderbouwd, zal het uitdrukken
van voordelen van emissiepreventie en sedimentsanering in financiéle termen waarschijnlijk de prioriteit van
chemische problemen verhogen.

Aanbevelingen. Om lozingen kosteneffectief te verminderen en vervuilde sedimenten te saneren, moet men de
stoffen en locaties kennen die het meest bijdragen aan de effecten. Op basis van deze studie raden we daarom aan:

1. Verhoging van het aantal chemische stoffen geanalyseerd in bewakingsprogramma's.

We bevelen aan om chroom, organotin, fosfaten en ammonium worden te nemen in monitorings-programma's.
Aanvullende fysisch-chemische kenmerken van sedimenten die niet in de huidige programma's worden gemeten,



maar die niet belangrijk blijken te zijn in overdrachtsfuncties, kunnen ook helpen de verschillen tussen chemische en
toxicologische monitoring verminderen.

2. Identificatie van probleem stoffen en locaties met behulp van de eenvoudige modellen van deze studie.

Het model met de breed toegepaste toxiciteitsindicatoren (TU, PAF), zoals hier ontwikkeld en gebruikt, biedt een
eenvoudig instrument om de totale impact van alle stoffen te bepalen.

3. Voorzichtige extrapolatie van concentraties van chemische stoffen naar ecosysteemdiensten, met nadere
empirische onderbouwing van de geschetste stappen.

4. Beoordeling van de water en sediment-kwaliteit door onze instrumenten te implementeren in databases met
monitoringsdata.

Beheer. Om de uitvoering van deze aanbevelingen door waterbeheer te vergemakkelijken, is de website
https://www.ru.nl/environmentalscience/research/themes-0/human-environmental-risk-assessment-hera/models/

opgezet met onderliggende gegevens, (bétaversies van) gebruikte modellen, wetenschappelijke papers, links naar
gerelateerde activiteiten (bijvoorbeeld op water in plaats van sediment) en video's, die tot zover zijn gebruikt in
verschillende projecten. Specifieke informatie over toepassing in Sullied Sediment is available at

https://www.ru.nl/environmentalscience/research/themes-0/human-environmental-risk-assessment-
hera/models/societal-applications-us/sullied-sediments/

We hebben workshops georganiseerd en deelgenomen aan bijeenkomsten met verschillende belanghebbenden en
helpen bij de toepassing en implementatie door eindgebruikers.

Onderzoek. Bovengenoemde suggesties voor onderzoek zullen worden geadresseerd in programma's voor de
SIMPLEBOX/TREAT- en OMEGA-modellen die chemische emissies koppelen aan ecologische en gezondheidseffecten.
Zie ook betreffende websites.
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1. Inleiding

Beoordeling van verontreiniging. Door de exponentiele toename van menselijke bevolkingsdichtheid in de nabijheid
van water, vormen riviergebieden de thuisbasis voor miljarden mensen (Small en Cohen, 2004). Eén van de
dichtstbevolkte regios ter wereld is het Noordzeegebied, dat stroomgebieden omvat van verschillende grote
rivieren, waaronder de Rijn, Elbe, Schelde en Humber. Deze stroomgebieden ontvangen steeds meer landbouw-,
industriéle en huishoudelijke chemicalién die uiteindelijk in sedimenten worden afgezet, hetgeen een bedreiging
vormt voor planten, dieren en mensen. In de loop der jaren zijn verschillende instrumenten ontwikkeld om
vervuiling te beoordelen en te beheren. Tot nu toe waren de meeste inspanningen gericht op het water
compartiment. Modellering en monitoring van sedimenten hebben minder aandacht gekregen vanwege lagere
zichtbaarheid en hogere complexiteit. Ondanks vele projecten in de afgelopen tientallen jaren verschilt de
beoordeling van sedimenten nog steeds aanzienlijk tussen landen, regio's, overheden en systemen.

Chemische, toxicologische en ecologische monitoring. Traditioneel wordt de water- en sedimentkwaliteit
afzonderlijk afgemeten aan chemische analyse van ongeveer 100-200 stoffen (Hendriks en Van De Guchte, 1997).
Verbeterde detectietechnieken en gestandaardiseerde protocollen maken vergelijkingen tussen systemen mogelijk,
maar de hele mix aan stoffen wordt niet beoordeeld. Toxicologische tests pakken de risico's van het hele mengsel
aan maar worden niet routinematig toegepast, zijn vastgelegd in regio specifieke testprocedures en richten zich op
slechts enkele soorten. Ecologische inventarisaties verschillen nog meer tussen regio's en over de tijd, maar dekken
de effecten van zowel mengsels als andere stressoren af. Daarom wordt in de zogenaamde TRIAD-benadering
aanbevolen om deze drie monitoringtechnieken tegelijkertijd toe te passen. Zo worden de voordelen van elk
methode benut en worden de nadelen opgeheven (Chapman, 1990, Van de Guchte, 1992).

Chemische modellering. Vergelijkbare verschillen gelden voor modellen. Tientallen jaren van ontwikkeling hebben
geleid tot modellen voor lotgevallen in specifieke geografische gebieden en chemische stoffen die goed zijn ingebed
zijn in de wetenschap en het beheer (Laane et al., 2011). Als tijd, middelen of gegevens geen gedetailleerde
berekeningen toestaan, kunnen generieke schattingen worden verkregen door multimedia modellen toe te passen.
In de EU en de VN is SIMPLEBOX/TREAT het geprefereerde model voor risicobeoordeling van stoffen en
levenscyclusanalyse van producten (Schoorl et al., 2015). SIMPLEBOX/TREAT is ontworpen door het Rijksinstituut
voor Volksgezondheid en Milieu (RIVM) en verder ontwikkeld aan de Radboud Universiteit (RU). Het model is vooral
bruikbaar om emissies te relateren aan concentraties. Sommige relaties (bijvoorbeeld voor partitie) kunnen ook
zelfstandig worden toegepast om concentraties in (porie-)water uit het totale sedimentgehalte te berekenen.
Sedimentorganismen nemen voornamelijk verontreinigende stoffen op via de opgeloste fase, en die concentraties
kunnen meer dan een orde van grootte variéren als gevolg van veranderingen in fysisch-chemische omstandigheden
(Vink en Hendriks, 1999).

Ecotoxicologische modellering. Hoewel er veel ecotoxicologische modellen zijn ontwikkeld voor specifieke situaties,
zijn er weinig toegepast over de verschillende (groepen van) chemische stoffen, biologische soorten en geografische
gebieden heen (Hendriks en VanStraalen, 2019). Tot nu toe is geen van deze ecotoxicologische modellen in dezelfde
mate ingebed in internationale kaders als SIMPLEBOX / TREAT voor lotgevallen. Als alternatief werd daarom het
OMEGA-model ontwikkeld. OMEGA biedt het beheer een instrument om de accumulatie van stoffen en de
daaruitvolgende effecten op populaties en gemeenschappen te beoordelen. Op basis van water- of
sedimentconcentraties die door een gebruiker worden ingevoerd, berekent OMEGA concentraties in organismen in
de voedselketen en overvloed van populaties en gemeenschappen (Models - Environmental Science (ru.nl)). In de
wetenschap zijn de betrouwbaarheid en plausibiliteit van OMEGA regelmatig bevestigd door "benchmark" studies
(Traas et al., 2004, Stadnicka et al., 2012, Ardestani et al., 2014). Uit 5000" citaten naar documenten die het model
en de gegevens beschrijven blijkt dat het vergelijkingen van het model wijdverspreid worden toegepast. OMEGA is
geimplementeerd in de Nederlandse wetgeving inzake sediment- en bodemverontreiniging als onderdeel van de
risicotoolbox (VROM,2007, Hin et al., 2010, Knoben en Snijders, 2010). Opeenvolgende versies 1.0 tot 7.0 zijn ter
beschikking gesteld aan managers en consultants (Durand-Huiting, 2001, Durand-Huiting, 2004). In de loop der jaren
zijn (delen van) OMEGA toegepast voor beheer- en onderzoeksdoeleinden door derden in binnen- en buitenland,
waarvan 20" projecten konden worden getraceerd in een snelle quick scan (Knoben et al., 1998, Hendriks et al.,



https://www.ru.nl/environmentalscience/research/themes-0/human-environmental-risk-assessment-hera/models/
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2001, Hendriks et al., 2005). OMEGA is ontwikkeld in BSc-, MSc- en PhD-projecten voor overheids- en industriéle
belanghebbenden. Het berekent de blootstelling van aquatische en terrestrische soorten aan organische en
anorganische stoffen via lucht, water en voedsel in gematigde en polaire gebieden (Models - Environmental Science
(ru.nl) ). Onlangs zijn specifieke tools met vergelijkbare opties ontwikkeld voor oppervlaktewater (Posthuma en de
Zwart, 2012, Posthuma L et al., 2016a, Posthuma L et al., 2016b, Posthuma et al., 2016, Verschoor et al., 2017,
Posthuma et al., 2019b)).

Ecosysteemservice modellering. Ecosysteemdiensten (ESs) zijn 'de baten die mensen kunnen verkrijgen uit
ecosystemen' (Millennium Ecosystem Assessment, 2005). Als verbindende schakel bieden sedimenten een
verscheidenheid aan waardevolle ESs in aquatische systemen (bv. habitats, nutriéntenkringlopen, bescherming
tegen overstromingen) (Apitz, 2012). Omgekeerd kunnen verontreinigde sedimenten risico's opleveren voor de
ecologische en menselijke gezondheid. Ten behoeve van ecologische, sociaal-culturele en economische
doelstellingen dient bij de beoordeling van chemische risico's in waterwegen rekening gehouden te worden
gehouden met effecten op ESs (Backhaus et al., 2012). Het uitdrukken van ESs in monetaire eenheden is een
essentieel onderdeel geworden van duurzaam ecosysteembeheer (Costanza et al., 2014). In de meeste
beoordelingen wordt echter gekozen voor een boekhoudkundige en pragmatische benadering, gedreven door
toepasbaarheid en databeschikbaarheid (Brouwer et al., 2013). Dit is echter niet haalbaar voor alle stressoren in
ecosystemen. Daardoor is de kwantificering beperkt tot een klein aantal ESs, berekend voor slechts enkele regio's.
De effecten van sedimentverontreiniging op een breed scala van ESs worden niet beoordeeld.

Lacunes. Monitoring en modellering van chemische, toxicologische en ecologische indicatoren is nodig om zowel de
oorzaak als de betekenis van sedimentverontreiniging vast te stellen. Er bestaan echter grote kennislacunes in de
gebruikte methoden en behaalde resultaten (Chapman, 1989). Data van chemische, toxicologische en ecologische
monitoring van dezelfde locatie en periode zijn vaak met elkaar in tegenspraak vanwege het beperkte aantal
locaties, stoffen, fysisch-chemische omstandigheden, soorten en eindpunten dat geadresseerd wordt (Reinhold-
Dudok en den Besten, 1999, Oguma en Klerks, 2020). Om dergelijke tegenstrijdigheden te begrijpen en, nog
belangrijker, om veranderingen te voorspellen, zijn chemische, toxicologische en ecologische modellen ontwikkeld.
Bestaande modellen (bijvoorbeeld SIMPLEBOX, OMEGA) gaan echter uit van standaard partitie, terwijl de
blootstelling aanzienlijk kan variéren afhankelijk van de verschillende vormen waarin chemische stoffen voorkomen
(Vink, 2009). Relaties tussen fysisch-chemische eigenschappen, bioassays en macrofauna zijn schaars, en dus blijven
kwantitatieve voorspellingen die daarop gebaseerd zijn onzeker. Bovendien worden de ecologische en economische
effecten van sedimentvervuiling op het hele aquatisch systeem niet gekwantificeerd. Hoewel het uiteindelijke doel is
om soorten (assemblages) te beschermen tegen blootstelling aan stoffen (mengsels) in het veld, richt de praktijk zich
vaak alleen op vergelijkingen tussen chemische meting en milieukwaliteitsnormen (EQSs).

Doelstellingen. Vanwege deze lacunes was de onderhavige studie gericht op het verbeteren van de relaties tussen
chemische, toxicologische en ecologische indicatoren van verontreiniging. Daartoe werden gegevens uit
monitorings-programma's geinterpreteerd met modellen, over regio's en instanties heen. Onze studie stelt
waterbeheerders in staat om (instrumenten voor) het beoordelen, voorkomen en herstellen van sedimentvervuiling
te ondersteunen en te verbeteren. Uiteindelijk is het doel om de ecologische effecten van chemische stoffen en de
economische kosten voor particuliere en publieke organisaties te verminderen. Daartoe hebben we met name
verbeterd:

1. Verzamelen van gegevens. Inconsistentie tussen chemische, toxicologische en ecologische gegevens uit
monitoringsprogramma's wordt vaak toegeschreven aan het kleine aantal locaties dat per studie wordt bestreken.
Daarom hebben we alle beschikbare gegevens over sedimentvervuiling in Nederland en Vlaanderen verzameld.
Helaas waren gegevens over soortgelijke programma's niet beschikbaar (Verenigd Koninkrijk) of vertrouwelijk
(Duitsland) voor de andere landen.

2. Analyse van gegevens. Nieuwe state-of-the-art statistische technieken werden toegepast om nog niet eerder
gevonden correlaties af te leiden.


https://www.ru.nl/environmentalscience/research/themes-0/human-environmental-risk-assessment-hera/models/
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3. Chemische modellering. Om schattingen van concentraties in (porie-)water te verbeteren, hebben we
standaardcorrectie van sediment vergeleken met berekeningen middels transferfuncties die in de literatuur worden
gerapporteerd, en met speciatie vergelijkingen die we zelf hebben afgeleid.

4. Ecotoxicologische modellering. Op basis van de concentraties van alle stoffen in water, hebben we de
vermindering van de overleving, voortplanting of groei van één soort geschat en vergeleken met onafhankelijke
metingen van effecten op populaties in laboratoriumexperimenten. Op basis van dezelfde concentraties in water
beoordeelden we ook de impact op meerdere soorten in de gemeenschap door berekening van de potentieel
aangetaste fractie (PAF) van soorten, voor blootstelling aan afzonderlijke en combinaties van stoffen (met de multi-
substance PAF (msPAF) als maat). PAF, berekend op basis van soortgevoeligheidsverdelingen (SSD's), is het
standaardeindpunt voor ecologische effecten bij de registratie van chemicalién, bij de afleiding van de
kwaliteitsnormen en bij de beoordeling van locaties. In vergelijking met eerdere beoordelingen hebben we het
aantal stoffen met een recent ontwikkelde SSD-database voor 12836 chemicalién (Posthuma et al., 2019b)
aanzienlijk verhoogd, waardoor schattingen van de relatieve en cumulatieve impact van alle verontreinigende
stoffen werden verbeterd. De ecologische relevantie van deze in de risicobeoordeling veelgebruikte indicator is
aangetoond door vergelijking met indicatoren op levensgemeenschap niveau (De Vries etal., 2010, Posthuma en de
Zwart, 2012, Hoeks et al., 2020). Zelf hebben we onze msPAF-waarden vergeleken met veldobservaties van
macrofauna. Bovendien werd msPAF gerelateerd aan ecosysteemdiensten die steeds vaker worden gebruikt in
waterbeheer om interventies te evalueren, maar tot nu toe niet zijn gebruikt voor sedimentsanering.

Inhoud. In dit rapport beschrijven we het totale project (Sullied Sediment Activity 8, 9 en 10) op een niveau dat
relevant is voor een breder publiek van managers, beleidsmakers, burgers en andere belanghebbenden die
betrokken zijn bij sedimentvervuiling. Details van de onderliggende studies die relevant zijn voor wetenschappers
zijn beschikbaar in artikelen gepubliceerd in peer-reviewed tijdschriften, ten behoeve van kwaliteitsborging en
academische inbedding. Alle artikelen alsook de onderliggende publicaties zijn beschikbaar op Models -
Environmental Science (ru.nl).



https://www.ru.nl/environmentalscience/research/themes-0/human-environmental-risk-assessment-hera/models/
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2. Methoden

2.1 Bemonstering

De gegevens uit het Waal-Maas gebied in Nederland zijn afkomstig uit het TRIADE-monitoringprogramma van
Rijkswaterstaat (RWS, https://www.rijkswaterstaat.nl/), uitgevoerd van 1992 tot 1999. Zeven regio's werden
opgenomen voor veldbemonstering (o.a. Haringvliet (1995), Hollandsch Diep (1993), Nieuwe Merwede (1992),
Dordtsche Biesbosch (1993), Brabantsche Biesbosch (1994), Amer (1998), Sliedrechtse Biesbosch (1999)). In elke
regio werd sediment bemonsterd op verschillende locaties (Postma en den Besten, 2001).

De gegevens over Vlaanderen zijn afkomstig uit de TRIADE-beoordeling van het Vlaams Milieuagentschap (VVM,
www.vmm.be) (DeDeckere et al., 2000). In totaal werden 438 locaties bemonsterd (figuur 1). Elke locatie werd in het
voorjaar (maart-juni) ongeveer om de vier jaar bemonsterd met behulp van een Van Veen grab sampler.Figure 1

== Main rivers Flanders
® Monitoring station [2118]

Figure 1. VMM monitoring locaties in Vlaanderen met de rivieren lJzer, Schelde en Maas (afkomstig uit Vannevel et al. (2018)).
Geel is het stroomgebied Maas. Groen is het stroomgebied van de Schelde. Blauw is regio Brussel. Punten geven
bemonsteringslocaties ("Monitoring stations") weer.

2.2 Chemische analyse

De chemische analyse in Nederland werd uitgevoerd zoals beschreven door Den Besten et al. (1995). 48 chemische
verbindingen werden geanalyseerd, waaronder 8 metalen, 16 polycyclische aromatische koolwaterstoffen (PAK's),
13 persistente organochloorbestrijdingsmiddelen (OCP's), 7 polychloorbifenylen (PCB's), 2 chloorbenzenen, minerale
olie en extraheerbare organische gehalogeneerde koolwaterstoffen (EOX) (Tabel 1).

De chemische analyse in Vlaanderen werd uitgevoerd zoals beschreven door De Deckere et al. (2000). In vergelijking
met de Nederlandse dataset werden enkele PAKs niet gemeten (tabel 1). Daarentegen werden andere fysisch-
chemische sedimentkenmerken wel gemeten, waaronder pH, organische stof (OM), klei (met inbegrip van
korrelgroottes) en kalkgehalte, tin (Sniotar), Table 1stikstof (KjN en Niotal), fosfor (Piwta) €n concentraties van 43
chemische stoffen (Tabel 1).
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Table 1. Lijst van chemische stoffen gemeten in Netherland and Belgié.

Stof Afkorting NL B Stof Afkorting NL B
cadmium Cd X X pyrene Pyr X X
mercury Hg X X DDD DDD X X
copper Cu X X DDE DDE X X
nickel Ni X X DDT DDT X X
lead Pb X X dieldrin Dieldrin X X
zinc Zn X X endrin Endrin X X
chromium Cr X X aldrin Aldrin X X
arsenic As X X telodrin Telodrin X X
tin® Sn X alpha-endosulfan Endosulfan | X X
acenaphthene Ace X a-hexachlorocyclohexane  a-HCH X X
acenaphthylene Acy X B-hexachlorocyclohexane B-HCH X X
anthracene Ant X lindane Lindane X X
benzo(a)pyrene B(a)P X X hexachlorobutadiene HCBD X X
benzo(b)fluoranthene B(b)F X X heptachlor Heptachlor X X
benzo(a)anthracene B(a)A X X Hexachlorobenzene HCB X X
benzo(ghi)perylene B(ghi)P X X Pentachlorobenzene PeCBz X X
benzo(k)fluoranthene B(k)F X X PCB28 PCB28 X X
chrysene Chr X X PCB52 PCB52 X X
dibenzo(a,h)anthracene Db(a,h)A X X PCB101 PCB101 X X
phenanthrene Phen X X PCB118 PCB118 X X
fluoranthene Flah X X PCB138 PCB138 X X
fluorene Flu X X PCB153 PCB153 X X
indeno(1,2,3-c,d)pyrene InP X PCB180 PCB180 X X
naphthalene Naph X X EOX EOX X X
il Oil X X

2 Tin werd gerapporteerd als totaal Sn en bevatte verschillende organotins (DBySn, DFySn, MBySn, MFySn, TbySn, TfySn en
TtBySn).

2.3 Toxicologische testen

In Nederland werd poriewater getest met Daphnia magna (watervlo) (Tabel 2). Bioassays met D. magna (21d)
werden uitgevoerd volgens protocollen door sterfte en voortplanting in poriewater te tellen bij concentraties van
1%, 3%, 10%, 32%, 56% en 100% (v/v) (Maas etal., 1993, Den Besten et al., 1995). De No Observed Effect
Concentratie (NOEC) voor sterfte werd bepaald als de hoogste concentratie poriewater met een sterfte van <20%.
De NOEC voor voortplanting werd gedefinieerd als de hoogste concentratie poriewater waarbij de intrinsieke
populatie toename niet significant van de controle afweek.

In Vlaanderen werd poriewater getest met Raphidocelis subcapitata (algen) volgens OESO-richtlijn nr. 201 (OECD
1984). ENREF 120 Het sediment werd getest met Hyalella azteca (garnaal) en Heterocypris incongruens (ostracod)
respectievelijk op basis van ASTM-norm E1706-95b (ASTM, 1997) en ISO-richtlijn 14371 (I1SO 14371, 2012). Het
eindpunt per soort is weergegeven in Tabel 2.

Table 2. Lijst van testen en gebruikte afkortingen.

Species Eindpunten Afkorting
. NOE Cmortality D.magna |
Daphnia magna
NOECreproduction D.rnagna 1]
Raphidocelis subcapitata Mortality R. subcapitata
Hyalella azteca Mortality H. azteca
Heterocypris incongruens Growth inhibition H. incongruens

NOEC = No Observed Effect Concentration.
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2.4 Ecologische inventarisaties

Zowel in Nederland als in Vlaanderen werden drie monsters genomen en gerapporteerd als gemiddelde per
gemeten locatie. Faunamonsters werden bewaard met 40% formaldehyde. Macrofauna werd geidentificeerd tot het
laagst haalbare taxonomische niveau (Tabel 3). Dichtheden werden uitgedrukt als het aantal soorten per m2.

Table 3. Determinatie van verschillende taxonomische groepen in de macrofauna metingen.

Taxonomische groep Determinatie niveau
Plathelminthes Genus
Oligochaetae Presence
Hirudinea Genus
Mollusca Genus
Crustacea Family
Plecoptera Genus
Ephemeroptera Genus
Trichoptera Family
Odonata Genus
Megaloptera Genus
Hemiptera Genus
Coleoptera Family
Diptera Family
Hydracarina Presence

2.5 Statistical analyse

Chemische concentraties werden log-getransformeerd voorafgaand aan de analyse. Voor de Nederlandse dataset
werden concentraties onder de detectiegrens als nul gemarkeerd. Een concentratie van 0.00001 werd gebruikt om 0
te vervangen voor log transformatie, dat is twee ordes van grootte lager dan de laagste waargenomen chemische
concentratie.

Pearson correlatiecoéfficiénten werden berekend om lineaire relaties te bepalen tussen de log-getransformeerde
concentraties van elk paar van de totale chemische stoffen. Een coéfficiént (|r|) van meer dan 0.8 werd gedefinieerd
als indicatief voor een "hoge" correlatie tussen twee variabelen. Alleen de correlatiecoéfficiénten met significante
niveaus van P<0.05 (licht significant) worden gepresenteerd. Alle analyses werden uitgevoerd in R (versie 3.4.2) en
Microsoft Excel statistische pakketten.

Canonical redundantie analyse (RDA) werd gebruikt om de relatie tussen soorten abundantie en chemische
concentraties te onderzoeken. Soorten met een abundantie van minder dan 4 individuen per m? werden weggelaten
uit de daaropvolgende analyse. Soorten abundantie gegevens werden log (x +1) getransformeerd om de asymmetrie
van de soortsverdeling te verminderen, gevolgd door de Hellinger-transformatie om het belang van zeer
overvloedige taxa (Birks et al., 2012) te verminderen. Chemische stoffen kunnen co-variéren als gevolg van co-
emissie uit bronnen. Daarom werden chemische stoffen met de hoogste variantie inflatiefactor (VIF) één voor één
uit de analyse verwijderd totdat alle VIFs <20 . De bijdrage aan de verklaring voor de variatie in soortensamenstelling
in RDA werd geévalueerd door Monte Carlo permutatietests. Chemicalién met een lage significantie werden
verwijderd.

2.6 Chemische modellering

We hebben het OMEGA-model toegepast om de respons in toxicologische tests en ecologische inventarisaties te
schatten op basis van gemeten chemische niveaus. Daartoe zijn de totaal sedimentconcentraties omgezet naar
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concentraties opgelost in water volgens de standaardcorrectie, volgens verfijnde biobeschikbaarheid en speciatie
vergelijkingen en volgens overdrachtsfuncties.

2.6.1 Standaard correctie
Evenwichtsverdeling werd toegepast om concentraties van stoffen in sediment ([Clsed, Mmg/kg) om te zetten in water
concentraties ([Clag, Hg/L) (Van der Kooij et al., 1991):

(1)
Als r een empirische concentratieverhouding is voor zwevende stoffen (genomen als respectievelijk 2 en 1.5 voor
organische stoffen en metalen) en Ksw de vaste waterverdelingscoéfficiént in L/g is.

Hoewel Ksw-waarden variéren in samenhang met fysisch-chemische factoren (Van der Kooij etal., 1991), wordt alleen
de gemiddelde bindingscapaciteit van metalen aan sedimenten in standaardcorrecties meegenomen. Bij de waarden
van Ksw voor metalen van Van der Kooij et al. (1991), zijn we uitgegaan van de standaard 11% en 25% klei
(respectievelijk Vlaanderen en Nederland) en 5% en 10% organische stof (respectievelijk Vlaanderen en Nederland)
in sedimenten (Crommentuijn et al., 1997, De Deckere et al., 2000):

n
21 KSW,metal,n

K. =
SW,metal n

(2)
met n als de bemonsteringslocaties in de vooraf gedefinieerde ecosystemen/rivieren van Van der Kooij et al. (1991).
Soortgelijke vergelijkingen worden elders gebruikt (Batley et al. 2005).

Gezien de grote diversiteit in hydrophobiciteit voor polycyclische aromatische koolwaterstoffen (PAKs) die in de
meetcampagnes zijn opgenomen (103<Kow<107), zijn de Ksw,organic Waarden voor organische stoffen berekend met de
octanol-water verdelingscoéfficiénten (Kow, dimensieloos) verkregen uit PubChem en literatuur (Mackay et al., 2006,
Kim et al., 2016) en de fractie organische stof (fos, dimensieloos) :

KSW,organic = 0.6 - Kow - fos
(3)

met 0.6 als de empirische conversie factor in L/g (Karickhoff et al., 1979).

2.6.2 Verfijnde biobeschikbaarheid en speciatie berekeningen

Ondanks de verbeteringen in de monitoring kunnen niet alle interacties van chemische stoffen in de sedimenten
expliciet worden beschreven (Verschoor et al., 2017). Met dit in gedachten, hebben we een beperkte set van
belangrijke sedimentkenmerken die regelmatig werden gemeten gebruikt om chemische speciatie en biologische
beschikbaarheid te bepalen. Als case study hebben we gegevens van het monitoringprogramma voor sedimenten in
Vlaanderen gebruikt om voorspellingen van sterfte van H. azteca en groeiremming van H. incongruens te testen.

Verfijnde berekeningen biologische beschikbaarheid. Toxiciteit is gerelateerd aan de fractie van de stof die vrij
biologisch beschikbaar is. Metalen binden sterker aan sedimentfracties (klei, organische stoffen) met een hoge
bindings-/retentiecapaciteit (Crommentuijn, 1997, Zhang et al., 2014), waardoor een natuurlijke 'bias' in de lokale
concentratie ontstaat. Daarom hebben we lokale Ksw (Ksw, 1okale) Waarden berekend op basis van %clay en %0S
gehalte (de Bruijn enDenneman, 1992):
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5 11
log(Ksw iocat) = log(Ksw) — [a log (%05) +b-log (%clay)]
(4)

waarbij we Ksw uit de literatuur haalden (Van der Kooijet al., 1991). Hier zijn a en b de concentraties (mg/kg droge
vaste stoffen) van metalen M per %clay en %0S, respectievelijk op basis van (log-log) multiple lineaire regressie
(MLR) voor de volledige Vlaamse dataset (N=1762):

log([Clseq) = a -10g(%0S) + b - log (%clay)
(5)

Speciatie van chroom. Opvallend is dat chroom (Cr) een overgangsmetaal is met redoxgedrag dat hoger is dan dat
van Zn, Ni of Cd(Panda, 2005, Haddad, 2012). Cr toxiciteit heeft betrekking op de concentratie van CrOs* (Berry
etal., 2004, Besser et al., 2004). Speciatie en de redox-omstandigheden van Cr worden beinvlioed door het
microbiéle NOs/NH,* evenwicht (Wang and Choi, 2013):[CrO4?] dat positief correleert met [NRs™] en negatief met pH
(Rosales et al., 2017), gedeeltelijk het gevolg van de volgende twee reacties:

ky
4[0,] + 2[NH{ ] k‘_—‘ 2[NO3] + 2[H,0] + 4[H*]
-1
(6)
k,
4[H] 4 3[0,] + [Cr¥*iea |~ 2[H;0] + [Cr0,>7] )"
-2

(7)
waarbij relatieve concentraties ammoniak/ammonium in het gehele sediment werden bepaald via de Kjeldahl-
stikstof en Henderson-Hasselbalch relaties (volgende sectie).

Opvallend is dat [CrO,4?] de reactie k.1 (denitrificatie) remt (Viamajala et al., 2002, Chovanec et al., 2012, Hu et al.,
2019) en fosfaat/fosfor (P) en zuurstof [O2] concentratie beinvloedt (bijvoorbeeld eutrofiéring (VLM, 2019)). Deze
factoren zijn indicatoren van de relatieve concentratie van CrO42:

[€r0427] e = /(0L INHEL, [Py )

Cr3*]aq

(8)
Als Ksw(Cr3*) >>> Ksw(CrO4%) (Van der Kooij etal., 1991), wordt de totale concentratie in sediment [Crr]ses bepaald
door [Cr¥*] (d.w.z. [Crr]seq= [Cr3+]sed+[Cr042']sed;~(1+KsW)~ [Cr3+]aq). Daarom, op basis van de beschikbare gegevens

en vergelijking 6-7, hebben we de verhouding tussen CrO4% en Cr®* via regressie gekarakteriseerd als:

[Cr042_]aq « [Cr042_]aq « 1
[CT3%]aq [CTr]sea al0,] + b[NHJ 1+ c[P;] + d[HPO,*” /H,P0,”| + e[pH]

(9)
waarin we [CrO4%]ses nemen als gemiddeld 4.13% van de totale Cr (Rosales et al., 2017) en a-e de
regressiecoéfficiénten zijn. Omdat de Ksw van Cr' (<1-50 L kg<<< Cr'" (850-5.600 L kg) (Hassan enGarnizoen,
1996), is ongeveer 90% van de waterige Cr aanwezig als CrO4%".

Speciatie van organotin, fosfaat en ammoniak (Henderson-Hasselbalch). Fosfaat kan zowel als gifstof (Yuet al.,
2009) als voedingsstof (Karanovic, 2012) werkzaam zijn, terwijl organotin en ammonium toxische stoffen zijn. De
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fractie niet-geioniseerd ammonium is vaak gerelateerd aan de waargenomen
volgens:

toxiciteit. De species (de)protoneert

ks
(NHlag |~ [NHslaq + H
(10)
k4
[HyP0, aq k [HPO,*~ ] +H*
(11)
ks
[Sn(0H)3 _nOHoRy "], : Sn(OH)4 nRplag + H*
(12)
We bepalen dus hun speciatie via Henderson-Hasselbalch (Ankley et al., 1995):
[X"]aq
lOg <m = pH - pKa,XH"'”
(13)
log([XHn+1]aq) = log([Xn]aq) - (pH - pKa,CX)
(14)

met pKy (XH™1=NH,4*) = 9.25 en pK,(XH™!=H,PO,) = 72. We namen pK, waarden voor organotin uit de literatuur

(Table 4).

Table 4. Proton dissociatie constante (pKa) waardes. By = butyl; Ph = phenyl.

Stof Formule pKa Referentie

tetrabutyltinhydroxide Sn(By)a n/a n/a

tributyltinhydroxide cation (Sn(OH2))*(By)3 6.25 (Blunden, 1984, Fent, 1996, Meador, 2000)

dibutyltinhydroxide cation (Sn(OH2)1)*(OH)1(By)2 5.1(+0.2) (Fang et al., 2012)

monobutyltinhydroxide cation (Sn(OH2)1)¥*(OH)2(By)1 5.9(+0.1) (Fang et al., 2012)

triphenyltinhydroxide cation Sn(OH2)*(Ph)3 5.2 (Blunden, 1984, Fent, 1996, Meador, 2000,
Beyer, 2011)

diphenyltinhydroxide cation (Sn(OH2)1)*(OH)1(Ph)2 4.0 (Mohamed et al., 2001)*

monophenyltinhydroxide cation (Sn(OH2)1)¥*(OH)2(Ph)1 4.8 **

dihydrogenphosphate H2PO4~ 7.2 n/a

ammonia NHa* 9.25 n/a

* In 75% dioxaan-wateroplossing. pK. waarden van liganden in 75% dioxaan-water oplossingen zijn hoger dan die in water

(Mohamed et al., 2001).

** Schatting onder de aanname dat de substitutie van butyl door fenyl een constant effect heeft op pKa: pKamer = pKamsr-((pKarsr-

pKarter)+( pKapsr-pKapet)/2).

2.6.3 WHAM transfer functies

In een poging tot meer gedetailleerde speciatie zijn overdrachtsfuncties van het Windermere Humic Aqueous Model
(WHAM) gebruikt. Deze functies karakteriseren de vrije ionenconcentratie in oppervlaktewater op basis van calcium-

en carbonaatconcentraties in situ (Bootsma and Vink, 2016) (Table 5).
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Table 5. Vergelijkingen voor vrije ion activiteiten, inclusief anionen.

metaal model beschrijving R?

log(Cd_ion) =-0.00085563 + 1.0822 * log(Cd_total) - 0.21108 * log(DOC) + 0.056259 * log(Ca) - 0.081587 * pH - 0.985
0.019479 * DOC

log(Cu_ion) =-1.3158 + 1.8086 * log(Cu_total) - 2.0549 * log(DOC) + 0.38043 * log(Ca) - 0.34905 * pH - 3.7836e- 0.991

06 * CO3

log(Hg_ion) =-1.2681 + 8.4744 * log(Hg_total) - 2.9851 * log(DOC) - 1.952 * pH 0.998

log(Ni_ion) =0.29167 + 1.075 * log(Ni_total) + 0.14183 * log(Ca) - 0.19815 * pH - 0.010255 * DOC - 1.7256e-06 0.966
* CO3

log(Pb_ion) =-0.55052+1.1825 * log(Pb_total) - 0.98928 * log(DOC) + 0.53735 * log(Ca) - 0.46855 * pH - 1.4685e- 0.967
06 * CO3

log(zn_ion) =-0.22876 + 1.0963 * log(Zn_total) - 0.050781 * log(DOC) + 0.12606 * log(Ca) - 0.11606 * pH - 0.983
0.012963 * DOC - 9.2237e-07 * CO3
log(Cr_ion) =-0.928 +2.18 * log(Cr_total) — 2.32 * log(DOC) + log(Ca) — 1.29 * pH 1.000
Alle variabelen zijn in ug/L behalve DOC (mg/L). Cd=cadmium; Cu=koper; Hg=kwik; Ni=nikkel; Pb=lood; Zn=zink; Cr=chroom. %kalk

gehalte is gebruikt om het totaal calcium gehalte te schatten.

2.7 Toxicologische modellering

In deze studie hebben de toxische eenheid (TU) en de multi-substance Potentieel Aangetaste Fractie op HC50-niveau
(MSPAF(HC50)) gebruikt om te schatten hoe giftig een mengsel is voor één soort en de hele aquatische
gemeenschap (van algen tot vissen). Beide methoden zijn gebaseerd op de chemische concentratie in
sedimentporiewater (d.w.z. [C]aq).

2.7.1 Toxic unit

De toxische eenheid van een chemische stof (TU, dimensieloos) wordt gedefinieerd als de verhouding tussen de
waterconcentratie [Claq en de toxiciteit (effectconcentratie (EC50), letale concentratie (LC50)) (Sprague, 1970). De
TUs werden berekend op basis van beschikbare EC50-gegevens voor D. magna en H. incongruens en LC50-gegevens
voor H. azteca. De EC50- en LC50-waarden zijn afgeleid van de RIVM e-toxbase (Posthuma et al., 2019b) en de
ECOTOX-database van het Amerikaanse Environmental Protection Agency (U.S. EPA, 2019). De LC50s van sommige
PAKs, OCPs en PCBs waren niet beschikbaar en werden geschat op basis van kwantitatieve structuur activiteit
relaties (QSAR) (Lee et al., 2001 ). Het totale risico van het verontreinigde sediment werd beoordeeld door de
toxische eenheden op te sommen voor alle verontreinigingen op basis van chemische groepen:

TU = i [C]aq,i
£y X E(L)C5044,
(15)
waarin n het aantal verontreinigende stoffen weerspiegelt i, zoals PCBs, PAKs, OCPs, zware metalen en NH3/NH4". y is
de kalibratiefactor (y=1 voor standaardcorrectie).

Uitgaande van een logistische verdeling van de soortengevoeligheid voor het vervuilde sediment, werd het fractie
effect P geschat met de cumulatieve logistische verdelingsfunctie (de Zwart and Posthuma, 2005):

100
T TlogTU]
1+e_[ B ]

waarbij 8 de helling van de blootstellingsresponscurve is die gekalibreerd.

pP=

(16)
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2.7.2 Multi-substance Potentieel Aangetaste Fractie

De toxische druk die door chemische mengsels wordt uitgeoefend op aquatische gemeenschappen wordt uitgedrukt
als PAF met meerdere stoffen op HC50-niveau (MSPAF(HC50), %), die de fractie van potentieel aangetaste soorten in
het veld (de Zwart en Posthuma, 2005) vertegenwoordigen. De msPAF(HC50) werd berekend met de geschatte
concentraties van verontreinigende stoffen in water en SSDs gebaseerd op de lab toxiciteitsgegevens. De parameters
voor de soortgevoeligheidsverdeling voor elke chemische stof omvatten de concentratie waarbij 50% van de
aquatische gemeenschap wordt beinvioed (HC50, pg/L) voor een relevant effect op populatieniveau (bijvoorbeeld
voortplanting, groei, ontwikkeling) en de respectieve SSD-helling(8, dimensieloos). De gevoeligheidsparameters van
het RIVM zijn verzameld uit de E-Toxbase van het RIVM (Posthuma et al., 2019b) (tabel Al in Aanhangsels). De
toxische druk werd eerst berekend binnen elke chemische groep j (d.w.z. acht afzonderlijke metalen, PAK's,
polychloorbifenylen (PCBs) en persistente organochloorbestrijdingsmiddelen (OCPs)), uitgaande van concentratie-
additie als benadering van mengseleffecten (de Zwart enPosthuma, 2005):

1

Clagi | 5
~log (Z%Oqa'qi)/ﬁ]

msPAFj =

1+ e
(17)
met [C]aq,i als de waterconcentratie en HC50,4 s, als risico concentratie j in dezelfde chemische groep en de
gemiddelde SSD helling van de ﬁ_]chemische groep j.

Respons additie werd vervolgens toegepast om de toxiciteit van het mengsel te voorspellen voor groepen van
chemicalién (de Zwart en Posthuma, 2005):

11
msPAF(HC50) = 1 — 1_[(1 — msPAF;)

j=1
(18)

2.8 Ecosystem service modellering

Om de effecten van sedimentverontreiniging in waterwegen op ES's te beoordelen, hebben we een aanpak
ontwikkeld bestaande uit vijf stappen van (1) tot (5) (Figuur 2). We rekenen sedimentconcentraties eerst om in
waterconcentraties volgens de standaardcorrectie (Sectie 2.6.1). Vervolgens hebben we de multi-substance PAF voor
de gehele aquatische gemeenschap berekend (msPAF(HC50), Sectie 2.7.2). Daarna hebben we msPAF(HC50)
gekoppeld aan diversiteit op basis van eerdere studies (Sectie 2.8.1). Het verband tussen diversiteit en totale ES-
waarden (d.w.z. in monetaire eenheden) was gebaseerd op literatuuronderzoek en gegevensanalyse, waarbij
productiviteit werd gebruikt als proxy voor ESen (Sectie 2.8.2 en 2.8.3). We pasten de kwantitatieve relaties tussen
msPAF(HC50) en de totale ES-waarden toe op de monding van de Maas en Vlaanderen om inzicht te krijgen in de
impact grootheden (Sectie 2.8.4).

. @) @) Ppotentialty ) 4) ®) Total
Sediment Water ’ . . ..
. . affected Diversity Productivity ecosystem
concentrations concentrations . - .
fraction services

Figure 2. Stappen om de milieu-impact van chemische mengsels in sedimenten op ecosysteemdiensten (ESs) van waterwegen te
beoordelen. Stap (1): Zet sedimentconcentraties om in waterconcentraties. Stap (2): Bereken de multi-substance Potentieel
Aangetast Fractie msPAF(HC50) van aquatische soorten gebaseerd op waterconcentraties. Stap (3): Koppel msPAF(HC50) aan
diversiteit. Stap (4): Identificeer de kwantitatieve diversiteit-productiviteit-relatie. Stap (5): Werk de correlatie tussen
productiviteit en de totale waarde van ESs bij.
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2.8.1 Relatie tussen msPAF(HC50) and diversiteit

Empirisch onderzoek heeft de ecologische relevantie van PAF aangetoond doordat de waarde van indicator voor
diversiteit (bijvoorbeeld Shannon-Wiener index) afneemt wanneer de PAF(HC50) toeneemt (De Vries et al., 2010).
Op basis van die gegevens gingen we ervan uit dat een toename van de msPAF(HC50) zou leiden tot een
vermindering van de diversiteit(D), %) uitgedrukt in verschillende grootheden, waaronder soortenrijkdom en
functionele diversiteit:

D’=100- msPAF(HC50)
(19)

2.8.2 Relatie tussen diversiteit en productiviteit

Productiviteit is gerelateerd aan veel ESs, zoals voedsel- of hout productie (Millennium Ecosystem Assessment,
2005). Experimentele studies op meerdere schaalniveaus hebben bovengrondse plantaardige biomassa (d.w.z.
productiviteit) in diversiteit en ecosysteem functie onderzoek verkend (Costanza et al., 2007). Productiviteit is ook
gecorreleerd met de totale waarde van ESs (Costanza et al., 1998). Om de volledige oorzaak-gevolgketen in figuur 2
te doorlopen, hebben we productiviteit gebruikt als proxy voor ESs.

Beschrijving van de gegevens set. We hebben gefilterde en bijgewerkte versies van datasets gebruikt die zijn
gepubliceerd in verschillende meta-analyses (d.w.z. Cardinale et al. (2006), Balvanera et al. (2006), Daam et al.
(2019), Duffy et al. (2017)) die experimenteel en observationeel bewijs rapporteren in zowel terrestrische als
aquatische gebieden. Gezien onze focus op het kwantificeren van het effect van diversiteit op de productiviteit,
hebben studies geselecteerd uit elke gepubliceerde dataset die voldeed aan drie criteria: i) de studie gebruikte
diversiteitsmetingen (bijvoorbeeld soortenrijkdom) als onafhankelijke variabele; ii) de statistische studie corrigeerde
voor de invloed van de verschillen in klimaat of hulpbronnen; iii) in de studie werd het directe effect gemeten van
diversiteit binnen een trofische groep (voornamelijk producenten en herbivoren) op de biomassa of productiviteit
van alle soorten in de gemeenschap. We hebben de overlappende data verwijderd, afkomstig uit verschillende
gegevenssets. Om de gegevens set te actualiseren, hebben we een literatuuronderzoek uitgevoerd op Google
Scholar met behulp van de trefwoordreeks: (diversiteit OF biodiversiteit) en ecosysteem EN (productiviteit OF
biomassa). Om in de bijgewerkte gegevens set te worden opgenomen, moesten studies aan dezelfde criteria
voldoen. Onze database omvatte in totaal 75 studies, waarvan 51 werden uitgevoerd in een experimentele
omgeving (32 in terrestrische en 19 in aquatische ecosystemen) en 24 in een observationele situatie (17 in
terrestrische en 7 in aquatische ecosystemen) (tabel A2, A3 en A4 in Appendices).

Data-analyse. We typeerden de relatie tussen diversiteit en productiviteit door de richting van het effect (d.w.z.
positief of 0) en de vorm van de functie (bijvoorbeeld Michaelis-Menten, log-lineaire, lineaire functies) (figuur Al in
aanhangsels). Om vergelijking en interpretatie mogelijk te maken, voerden we herschaalden we experimentele
studies in terrestrische ecosystemen. We hebben gekozen voor experimentele terrestrische studies omdat daar het
meeste onderzoek naar diversiteit-productiviteit relaties in de afgelopen decennia daar heeft plaats gevonden
(Loreau et al., 2001, Wardle, 2016, Daam et al., 2019), en kwantitatieve patronen in aquatische (zoetwater,
overgangs- en mariene ecosystemen) en terrestrische ecosystemen vergelijkbaar waren (figuur Al in Appendices).
Alleen studies die expliciet de wiskundige functie tussen diversiteit en productiviteit rapporteerden, werden in de
analyse opgenomen.

Gegevensschaling. We hebben de gerapporteerde relaties tussen diversiteit en productiviteit opgeschaald naar een
bereik van 0-100% zonder de vorm van curven door een lineaire transformatie te beinvloeden. We berekenden het
minimum (Pmin) en de maximumwaarden (Pmax) van de productiviteit (bijvoorbeeld bovengrondse biomassa in g/m?)
vanaf het minimum (Dmin) €n de maximumwaarden (Dmax) Van diversiteit metingen (bijvoorbeeld soortenrijkdom)
volgens de gerapporteerde wiskundige functies. De waarden van productiviteit en diversiteit P en D werden
geschaald naar P' en D'in het bereik van 0-100% volgens:



22

P’=(P-Prnin)/ (Pmax-Pmin)x100
(20.1)
en
D’=(D-Drin)/(Dmax-Drmin)x100
(20.2)

Curve fitting. De gemiddelde, minimale en maximale effecten (de boven- en ondergrens die alle gerapporteerde
diversiteits-productiviteitscurven omvat) van het verlies aan diversiteit op de productiviteit werden geidentificeerd
door middel van optische fitten. De afnemende machtsfunctie (P'=D",y<1), Michaelis-Menten en lineaire functies
representeerden respectievelijk de gemiddelde, minimale en maximale effecten.

2.8.3 Relatie tussen productiviteit en ecosysteem diensten

Hoewel de productiviteit verband houdt met de waarde van ESs in monetaire eenheden (Costanza et al., 1998), zijn
de ramingen van de productiviteit en de totale ES-waarden per bioom in de loop der jaren veranderd als gevolg van
veranderingen in het milieu (bijvoorbeeld klimaatverandering, gebeurtenissen in El Nifio) en verbeterde
schattingsmethoden. Daarom hebben we een bijgewerkte lineaire correlatie tussen logaritmisch getransformeerde
waarden van gemiddelde productiviteit(P, kg/m?/jr) en gemiddelde totale ES-waarden (V, 2007$/ha/jr) (Costanza et
al., 2007) afgeleid:

logio(V) = a + b x logio(P)

(21)
met a en b als empirisch gefitte constanten (Costanza et al., 2007).
Beschrijving van de gegevens set. De constanten a en b werden bepaald met literatuurgegevens. Publicaties die de
totale ES-waarde voor elk bioom rapporteerden (d.w.z. de som van de gemiddelde waarde van elke ES in het bioom)
werden opgenomen in de data set (Costanza et al. (1997), De Groot et al. (2012), Costanza et al. (2014)). In totaal
werden 12 biomen en 17 ESs opgenomen in de set (tabel A5 in aanhangsels). Om de kwantitatieve correlatie tussen
P en Vte actualiseren, hebben we ervoor gekozen om de meest recente beschikbare gegevens van Costanza et al.
(2014) te gebruiken en berekenden we het geometrische gemiddelde van de productiviteit voor elk bioom (tabel A6
in aanhangsels).

2.8.4 Toepassing van de afgeleide relaties

Op basis van de hierboven beschreven stapsgewijze benadering (Figuur 2) werd het relatieve verlies aan ES als
functie van msPAF(HC50) geschat. Om een absolute waarde van ES-verlies te verkrijgen, beschouwden we de
sedimenten in het Waal-Maas gebied en Vlaanderen als estuaria/zoetwatersedimenten (Den Besten et al., 2003, De
Deckere et al., 2011). Daarom berekenden we het geometrische gemiddelde van ESs die worden geleverd door
meren/rivieren, estuaria en moerassen/uiterwaarden zoals die in Costanza et al. (2014) worden gerapporteerd om
de sedimentecosystemen in onze studie te vertegenwoordigen.
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3. Resultaten

3.1 Correlaties
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Figure 3. Correlatiecoéfficiéenten voor 48 stoffen gemeten in Nederlandse sedimenten. Positieve en negatieve correlatie worden
door blauw en rood, respectievelijk weergegeven. Een donkere kleur (|r|> 0.8) duidt op hoge correlaties tussen twee variabelen.
Alleen de correlatiecoéfficiénten met significante niveaus onder 0,05 worden gepresenteerd. Afkortingen van chemische stoffen
worden gegeven in Table 1.

Vlaanderen.
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Figure 4. Correlatiecoéfficiénten voor 24 chemische stoffen, bioassays, percentage klei en organisch materiaal (OM) gemeten in
Vlaamse sedimenten. Sterke correlaties worden aangegeven door grotere cirkels. De kleur van de schaalbalk geeft de aard van de
correlatie aan met 1 die duidt op een perfecte positieve correlatie (donkerblauw) en -1, wat duidt op een perfecte negatieve
correlatie (donkerrood). Spaties geven geen significante correlatie aan (p< 0,01). Afkortingen van chemische stoffen worden
gegeven in Table 1.

3.2 Toxic units

3.2.1 Standaard correctie

Nederland. De resultaten van de TU-analyse op EC50- en LC50-niveau worden weergegeven in Table 6. De waarden
voor >TU wtal Variéren van 0.64 tot 1.91. Dordtsche Biesbosch heeft de hoogste waarde, gevolgd door Sliedrechtse
Biesbosch, Amer en Nieuwe Merwede, waarvoor de TUwta Waarden altijd hoger bleken te zijn dan 1. Op alle locaties
bleken metalen de belangrijkste bijdrage te leveren aan het totaal van STU. PAKs bleken ook bij te dragen maar in
mindere mate. OCPs en PCBs bleken minimaal bij te dragen, aangezien de waarden van >TU-OCPs en >TU-PCBs
bijna 0 waren.

Table 6. Toxic unit (TU) waarden per riviertak op EC50- and LC50-niveau.

Distributary code®  STUmetals STUpans® STUocpssC STUrces STUtotal
DB 1.78 0.12 0.01 0.00 1.91
SB 1.19 0.06 0.00 0.00 1.25
AM 1.02 0.11 0.00 0.00 1.13
NM 0.89 0.10 0.01 0.00 1.01
BB 0.79 0.12 0.00 0.00 0.91
HD 0.73 0.10 0.00 0.00 0.83
HV 0.54 0.10 0.00 0.00 0.64

2Riviertak code: Haringvliet (HV), Hollandsch Diep (HD), Nieuwe Merwede (NM), Dordtsche Biesbosch (DB), Brabantsche Biesbosch
(BB), Amer (AM), Sliedrechtse Biesbosch (SB).

b QSAR data toegepast op NOEC for D. magna.

¢OCPs+ bevat OCPs en 2 chloorbenzenen (i.e. pentachloorbenzeen and hexachloorbenzeen).
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De toxische eenheid van elk metaal in de metaalgroep is opgenomen in Figuur 5. Koper is het metaal met de hoogste
TU op alle locaties, goed voor meer dan 70% van >TUmetais. Het wordt gevolgd door zink, kwik en nikkel, die ook

bijdragen aan de toxiciteit.
AM SB

Figure 5. Toxic unit verdeling in de metalen groep. Riviertak code: Haringvliet (HV), Hollandsch Diep (HD), Nieuwe Merwede (NM),
Dordtsche Biesbosch (DB), Brabantsche Biesbosch (BB), Amer (AM), Sliedrechtse Biesbosch (SB).
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Het verband tussen blootstelling aan chemische groepen en effecten die worden waargenomen in de bioassays van
D. magna is te zien in Figure 6. Er is geen duidelijke trend tussen de TU en de fractie overleving van de soort. Dit

suggereert dat standaardcorrectie voor biobeschikbaarheid van metalen niet verfijnd genoeg is om D. magna
toxiciteit uit sediment bioassays te voorspellen.
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Figure 6. Fractie overleving van Daphnia magna in laboratoriumexperimenten versus toxische eenheden op basis van gemeten
totale sedimentconcentraties omgezet in opgeloste concentraties met behulp van standaard correctie voor verschillende regio's
(vertegenwoordigd door verschillende kleuren). Rode lijn staat voor een kwantiel regressie.

Vlaanderen. De TU-methode resulteerde in een hogere toxische druk in de Maas en Schelde in vergelijking met de
Yser (Figure 7). Over het algemeen was de toxische druk van het mengsel hoger voor H. azteca dan R. subcapitata.
Metalen droegen het meest bij aan de TU van H. azteca, gevolgd door organochloorbestrijdingsmiddelen. PAKs
droegen het minst bij aan de totale TU. De bijdrage van PCBs aan het totaal van >TU was gering voor R. subcapitata.
Metalen leverden de belangrijkste bijdragen aan de toxiciteit van R. subcapitata. TUs van metalen varieerde van
0.17 tot 0.32. Zink was het belangrijkste, gevolgd door nikkel en koper. De TU van andere metalen (arseen, cadmium,
chroom, lood en kwik) lag onder 0.01. De totale TUs van organische stoffen varieerde van 0.03 tot 0.08, met
fenanthrene en naphthalene als belangrijkste. Het actuele toxicologische risico kan echter worden onderschat door
het ontbreken van toxicologische gegevens voor sommige OCPs.
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Figure 7. Resultaten van TU analysis voor H. azteca en R. subcapitata in Vlaanderen (alle wateren tesamen) en de drie belangrijkste

rivieren Maas, Schelde en Yser apart.

De effecten op H. azteca op basis van standaardcorrectie werden redelijk goed voorspeld (Figure 8). Toch werden de
relaties beter als de lokale omstandigheden, die de biologische beschikbaarheid en speciatie bepaalden, in

aanmerking werden genomen (Sectie 3.2.2).
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Figure 8. Fracte overleving van Hyalella azteca in lab experimenten versus Toxic Units gebaseerd op gemeten sediment

concentraties geconverteerd naar opgeloste concentraties op basis van standard correctie voor verschillende rivieren

(weergegeven door verschillende kleuren). Rode curves geeft kwantiel regressie weer.

3.2.2 Verfijnde biobeschikbaarheid en speciatie

Hyalella azteca. De uiteindelijke gekalibreerde TU-analyse voor H. azteca is te zien in Figure 9 en 10. Onder de
onderzochte toxicanten domineren metalen en NHs/NH4* de TU (figuur 9). De LC50-waarden voor Cr, NH4*/NH3 en
Cd die op de definitieve, gekalibreerde analyse (Tabel 6, de laatste kolom) zijn toegepast, verschilden van die voor de
eerste analyse. Voor verschillende 'uniforme' waterlichamen verklaart de gekalibreerde analyse gemiddeld ~ 70%
van de waargenomen variantie in het sterftepercentage van H. azteca (Figure 10).
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Figure 9. Toxic units voor H. azteca in Vlaamse wateren. Bij beperkte informatie over pH en potentiéle mengseleffecten, wordt de
LC50(NH4*) empirisch plausible op 400.000 mg/L, aan het uiteinde van het bereik (Table 7). Dus, TUs voor NHs+ kunnen worden
onderschat. Omdat 47% van de Cd-concentraties onder de detectie limiet (LoD) waren, namen we negatieve fouten als 10 keer
de SD met inbegrip van de waarden die op de LoD waren gezet.
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Figure 10. H. azteca sterfte (%) versus Toxic Unit (dimensieloos) voor 8 zware metalen en NH4*/NHs. Door kalibratie van y;, zetten
we de LC50 voor Cr op 1 mg/L, waarbij CrOs>en LC50(Cd) werden weergeven als >1000 pg/L voor een betere fit. We maakten
onderscheid tussen gegevens van hoge/lage kwaliteit door sedimenten met onbekende KjN en Pt (behalve Bovenschelde) en met
onbekende [Ca?*] of [Ca?*] < 3,5 mg/L uit te sluiten. Simulatie gaf een gemiddelde TU van 0.55 en 8 van 0.015 (dimensieloos).
Sterretjes duiden waarden aan met een lagere KjN dan het respectievelijke gemiddelde per waterlichaam, maar niet statistisch
significant (p>0.05).
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Table 7. 7-daagse en 28-daagse LC50 waarden voor H. azteca uit de open literatuur alsook LC50 waarden gebruikt in de uiteindelijk
TU simulatie (Figure 11D) met corresponderende onzekerheden en intervallen.
U.S. EPA (2019) Borgmann et al. (2005) Deze studie(Figure 9; 11D)
inter-laboratorium variantie  inter- en intra-laboratory (ug/L)

(ug/L) variantie
(ug/L)
Cros> * Average (SD) 33.6 (+24.8) 38.6 (+33.2) 1.0 (£0.7)****
Min — max 14-61.4 1.0-94.8 -
NH4* Average (SD) 40,017.0 (+49,637.2) 36,878.5 (+49,818.8) 400,000.0 (+200,000.0)****
Min — max 1,371.0-199,513.2 2,345.1 - 233,607.2 -
NH3** Average (SD) 43,464.6 (+40,400.3) 33,313.8 (+37,603.1) ***  400,000.0 (+200,000.0)****
Min — max 1,084.9 -95,834.6 507.1-120,284.9*** -

* Uitgedrukt in de MW of Cr.
** LC50 waarden voor NHs zijn uitgedrukt in termen van de concentratie at pH=7.6, i.e. 107 (pKanH4+- 7.6) met pKa,nHa+ is 9.3.
*** 4-daagse LC50 waarden.

**** The afwijkingen voor CrO4> en NH4*/NHz in onderhavige studie zijn geven biobeschikbaarheid afwijkingen weer.

Regressie van chroom speciatie volgens Vergelijking 8 gaf ons de vergelijking:

log ([Cr042_]aq) o log ([Crrlsea)/(0.15(20.05) - log ([KjN]seq) + 0.28(0.03) - log ([Pr]seq) + 0.11(£0.02) -
[pH]seq — 0.23(£0.04) - log ([0;]seq) — 0.54(£0.20))

(22)
met R?=0.52. Echter, toepassing van vergelijking 22 om speciatie van Cr te beschrijven leek de voorspellingen voor
H. azteca mortaliteit niet te verbeteren. Dat gold ook voor de toepassing van WHAM-overdrachtsfuncties op basis
van het totale calciumgehalte (figuur 11A-2 en 11A-3) hoewel gebrek aan coherente data het gebruik van
overdrachtsfuncties beperkte (Bootsma en Vink, 2016). Onderscheid in de verhouding van NHs/ NH4* op basis van pH
leek de resultaten evenmin te verbeteren. We stelden vast dat de ruimtelijke variantie in Kjeldahl-stikstof (KjN) en de
onzekerheid in situ NH,4, Pr, pH, O, en Ca hoog was. Bepalen van de biologische beschikbaarheid door het lokale OC-
en kleigehalte (vergelijking 4 en 5) op te nemen, verbeterde het resultaat slechts marginaal (figuur 11A en 11B).

Voorspellen van de sterfte met behulp van de 'vooraf ingestelde' M™* LC50-waarden (Borgmann et al., 2005) gaf
slechte voorspellingen: de verklaarde variantie kwam niet boven de 5% (N=1762, voor Vlaanderen) met iets betere
resultaten voor 'grotere' waterlichamen (bijv. Yser; Schelde) (figuur 11A en 11B). Volgens deze eerste TU-analyses
(figuur 11A) bleken van alle onderzochte toxiciva metalen (met name Zn) het meest bij te dragen aan Y TUiotal van H.
azteca. De TU van metalen varieerde van 0.2-0.3. Naast Zn, droegen Ni en Cu bij terwijl de TUs van As, Cd, Cr Pb, en
Hg <0.01 waren. Met uitzondering van endosulfan, fenanthrene en naphthalene (TU=0.03-0.08) leken OCPs, PCBs en
PAKs niet bij te dragen aan H. azteca sterfe (TU<0.01). In tegenstelling tot Figuur 11A en 11B correleerde Cr het
meest met H. azteca sterfte (Figuur 4). Door NH4* /NH3 op te nemen verdwenen de verschillen (Figuur 11C) in H.
azteca sterfte tussen de waterlichamen. NH;*/NH3 had een gemiddelde TU van 0.2 (met LC50 = 400.000 pg/L) in heel
Vlaanderen, met hoge waarden voor lJser en Bovenschelde. Door de LC50-waarde voor Cr te verlagen, beschrijft de
logistische curve meer van de variantie in H. azteca sterfte F11B en 11C). Er bleven twee 'uitschieters' over, waarvan
we geen SD's hadden voor sterftecijfers, en we konden de speciatie van Cr (via Vergelijking 18) niet verder
karakteriseren vanwege het ontbreken van [0,], [KjN], [P:] of pH-gegevens. Door Cd niet te laten bijdragen aan de TU
(LC50 y¢q naar >1000 pg/L) werd R?licht verhoogd (Figuur 11D en 11E).
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Figure 11. % H. azteca sterfte versus the berekende TU (zware metalen+NHa4*/NH3). R? representeert de beste log-log fit zonder
uitschieters. De 5 afzonderlijke berekeningen hebben betrekking op 4 LC50 invoer waarden zoals weergegeven in Table 7:

A: LC50(Cr) = LC50(Cr**); LC50(NH4*) = e mg/L; met a = b = 0 in Vergelijking 4

A-2: zelfde als A; transfer functies*

A-3: zelfde als E; transfer functies*

B: LC50(Cr) = LC50(Cr®*); LC50(NH4*) = o mg/L

C: LC50 (Cr) = LC50(Cr04%); LC50 (NH4*) = oo mg/L

D: LC50 (Cr) = LC50(Cr04%); LC50 (NH4%) = 400 mg/L

E: zelfde als D maar met LC50(Cd) = o= ug/L in plaats van 0.57 pg/L

Heterocypris incongruens. We hebben analyses uitgevoerd om de toxiciteit van sedimenten in Vlaanderen voor H.
incongruens te testen. Volgens de eerste resultaten van de TU-analyse droeg NH; (TU = 0,1) het meeste bij aan H.
incongruens groeiremming. Andere bijdrage komen van Ni en Cu (TU £0.1), terwijl de individuele TU's van Zn, Cd,
CrO., Hg en Pb 0,01 waren. Het voorspellen van de groeiremming middels de initiéle TU met behulp van standaard
EC50-waarden leverde een maximale verklaarde variantie van lager dan 30%. Aanvankelijk leken speciatie
berekeningen (Vergelijking 9 en 14) deze resultaten niet te verbeteren.

Vervolgens hebben we 'semi-empirische' analyses uitgevoerd om de toxiciteit van sedimenten verder te duiden door
EC50-waarden te laten passen bij de groeiremmingsgegevens. Deze 'kalibrerende' procedure liet een robuuste TU-
analyse toe voor H. incongruens. Volgens de semi-empirische analyse domineert NH3; de TU (TU = 0,3) (Figuur 12).
Extra toxische druk ontstaat door organotin (zoals vertegenwoordigd door tributyltine, TU = 0,3). De bijdragen van Ni
en Cu lijken gering (<0.1). Toevoegen van andere chemicalién dan NHs, HPO,> en BysSnOH; verbeterde de fit slechts
marginaal. In plaats daarvan vonden we een positieve invloed van PO,, d.w.z. groeibevorderend (TU = -0.3).
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Figure 12. Toxic units voor H. incongruens ([Clag/EC50aq) voor individuele verontreinigingen in sedimenten van wateren in
Vlaanderen. Foutbalken duiden variabiliteit in heel Vlaanderen aan. Voor MFT (poriewater verondersteld pH = 7.5) 99% van de
monsters waren onder de detectielimiet (DL); negatieve fouten zijn het 10-voudige van de SD met inbegrip van de waarden
ingesteld op de DL.

Na kalibratie ontdekten we dat speciatie berekeningen (Vergelijking 14) het resultaat aanzienlijk verbeterden (Figuur
14B en 14C). NHs, organotin en HPO,?" zou tot 90% van de waargenomen variantie in de groeiremming voor
waterlichamen in heel Vlaanderen kunnen verklaren. Het relatieve belang van de toxicanten verschilt tussen
waterlichamen. Over het algemeen zijn voorspellingen voor H. incongruens groeiremming nauwkeuriger bij
'uniforme’ (bijvoorbeeld grote rivieren en kanalen) waterlichamen in vergelijking met kleine 'niet-uniforme'
waterlichamen.
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Figure 13. H. incongruens groeiremming (%) versus Toxic Unit. EC50 voor organotin kationen werd gezet op 0.003 ng/L, wat
neerkomt op 3SnOH2*. De simulatie werd uitgevoerd met 8=4.5 (dimensieloos). De uiterst linkse driehoek geeft het gewogen
gemiddelde van waarden aan met logTU < -1. Vierkanten geven gegevens aan, waarvoor KjN onbekend was en waarvoor het
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regionale gemiddelde werd genomen. De tabel geeft bijbehorende onzekerheden/bereiken. Voor EC50-waarden betreffen de
afwijkingen die welke worden overgedragen door de biologische beschikbaarheid.
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Figure 14. H. incongruens groei remming (%) versus Toxic Unit. Gl=groeiremming.
A: EC50 voor organotins (kationen) met 3 ng/L; pH verondersteld 7.5. R?=0.26.
B: EC50 voor organotins (kationen) met 0.003 ng/L; pH verondersteld 7.5. R?=0.82
C: EC50 voor organotins (kationen) met 0.003 ng/L; pH van poriewater. R?=0.90
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3.4 (Multi-substance) potentieel aangetaste fractie

Nederland. Op basis van de standaardcorrectie voor biologische beschikbaarheid werd de msPAF(HC50) voor
sedimentmonsters in het Waal-Maas gebied geschat op 18.5% (£6.3%) (Tabel 8). Metalen (10.1%) en PAKs (8.7%)
dragen het meeste bij aan de totale druk, terwijl OCPs (0.5%) en PCBs (0,2%) een beperkte bijdrage leverden. Table 8

Table 8. De msPAF(HC50) (%) voor sedimenten in het Waal-Meuse gebied.

Chemische msPAF per riviertak (%)° msPAF
groep HV HD DB NM AM BB SB (%)°
Metals?® 7.0 9.4 13.2 10.3 10.7 9.8 11.3 10.1 (+1.8)
PAHs 8.0 8.0 104 7.6 9.9 10.0 7.6 8.7 (x1.2)
OCPs 0.1 1.1 7.1 2.0 0.2 0.1 0.4 0.5 (+2.4)
PCBs 0.1 0.1 0.5 0.7 0.2 0.1 0.3 0.2 (+0.2)
msPAF(HC50)(%) 14.6 17.6 28.0 19.4 19.9 19.0 18.6 18.5 (+6.3)

@ Metalen betreffen arseen, cadmium, chroom, koper, kwik, nikkel, lood and zink.

b Riviertak code: Haringvliet (HV), Hollandsch Diep (HD), Dordtsche Biesbosch (DB), Nieuwe Merwede (NM), Amer (AM),
Brabantsche Biesbosch (BB), Sliedrechtse Biesbosch (SB).

¢ Het geometrische gemiddelde met +1 standaard deviatie (variatie) gebaseerd op msPAF per riviertak.

Vlaanderen. De msPAF(HC50) voor Vlaamse sedimenten werd geschat op 35.6% (£21.1%) (Tabel 9). De toxische druk
in het Waal-Maas gebied (18.5%) was iets lager dan die in de Maas in Vlaanderen (25.5%). Een verklaring kan zijn dat
de 'schonere' Waal de Maas heeft verdund. De toxische druk van alle drie de rivieren in Vlaanderen was lager dan
die van alle waterwegen, wat erop wijst dat andere waterwegen (bijvoorbeeld kanalen) zwaarder vervuild waren. De
stoffen die de hoogste druk uitoefenen op de ecosystemen waren de PAKs, nikkel en koper.

Table 9. De msPAF(HC50) (%) met +1 standaard deviatie voor de drie rivieren en alle wateren in Flanders bij elkaar.

msPAF (%)
Chemical groups Meuse River Scheldt River Yser River Al_l waterways

in Flanders

Metals® 9.2 (¢1.7) 10.1 (3.7) 9.3 (+2.3) 9.4 (+4.3)
PAHs 17.3 (£2.5) 20.2 (+5.2) 13.6 (+4.0) 23.1(+10.9)

PCBs 0.6 (£0.2) 0.6 (x0.4) 0.2 (£0.2) 0.7 (¢1.0)

OCPs 0.2 (x0.1) 5.0 (+9.4) 2.6 (+4.2) 7.0 (£19.2)
msPAF(HC50) (%) 25.5 (+11.1) 32.2 (+18.6) 23.9 (+12.1) 35.6 (+21.1)

@Metalen betreffen arseen, cadmium, chroom, koper, kwik, nikkel, lood en zink.

Kwantiel regressies van de macrofauna soorten rijkdom in veldonderzoek als een functie van de multi-substance
potentieel aangetaste fractie van soorten (msPAF (HC50)) geschat op basis van standaardcorrectie waren niet
gerelateerd (Figure 15). Tegelijkertijd, de rechterbovenhoeken van het figuur bevatten geen gegevens, wat aangeeft
dat, zoals verwacht, de soortenrijkdheid niet groot is voor hoge msPAF-niveaus(HC50).
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Figure 15. Relatief aantal macrofauna versus msPAF berekend per locatie voor Nederland (A) en Vlaanderen (B). Verschillende
kleuren in A vertegenwoordigen verschillende bemonsteringsgebieden. Rode vaste lijn staat voor kwantiel regressie.

3.5 Redundantie analyse van ecologische data

Na het verwijderen van chemische stoffen met een lage significantie middels de Monte Carlo permutatietests,
bleven zestien chemische stoffen over: Hg, Cu, Ni, Pb, Zn, Cr, As, B(a)P, INP, DDT, B-HCH, Lindane, Telodrin, PeCBz,
PCBt en Qil. Het aantal soorten nam af tot 129 na het verwijderen van soorten met een lage dichtheid (<4 individuen
per m?). De uiteindelijke op transformatie gebaseerde canonische redundantieanalyse (tb-RDA) werd berekend met
16 stoffen om het verband tussen verklarende variabelen en de soortensamenstelling te illustreren.
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Table 10. Lineaire correlatiecoéfficiénten tussen de 16 chemische stoffen met een significante invloed hebben op de soorten en
de assen 1, 2 en 3 van de canonische redundantieanalyse (RDA) (significant getest op P<0.05)

correlatie coéfficiénten

stoffen

RDA1 RDA2 RDA3
Hg 0.19 0.25 0.14
Cu 0.56 0.27 0.11
Ni 0.67 0.27 0.14
Pb 0.65 0.06 0.03
Zn 0.7 0.18 0.08
Cr 0.35 0.24 0.21
As 0.39 0.08 -0.01
B(a)P 0.7 0.04 -0.16
INP 0.79 -0.23 0.09
DDT 0.15 0.33 0.43
B-HCH 0.18 0.05 0.3
Lindane -0.11 0.3 0.42
Telodrin -0.02 0.21 0.25
PeCB:z 0.16 0.34 0
PCBt 0.17 0.3 0.12
Oil 0.35 0.53 -0.45

Stof afkortingen zie Table 1. PCBt = total concentration of PCB group.

De drie RDA-assen bleken in totaal 62.7% van de variantie te verklaren. Tabel 10 toont de correlatiecoéfficiénten van
de eerste drie RDA-assen aan de hand van gegevens over 129 taxa. Figuur 16 laat de relatie zien tussen riviertakken
naar soort en chemische stof met behulp van de RDA-analyse. De variabelen die het sterkst gecorreleerd waren met
de eerste as waren de metalen (Ni, Pb, Cr, Cu, Zn, As) en PAKs (B(a)P, INP), waarbij hogere as waarden hogere
effecten impliceren. Daarom hebben de riviertakken aan de rechterkant van het paneel (Dordtsche Biesbosch, Amer,
Brabantsche Biesbosch en Sliedrechtse Biesbosch) een hogere vervuiling met metalen en PAK's dan zijrivieren aan de
linkerkant. De chemische stof die het meest gecorreleerd was met de tweede as was olie, wat aangeeft dat het
verschil in soortenassemblages tussen de onderste (Haringvliet en Brabantsche Biesbosch) en de bovenste panelen
waarschijnlijk te wijten was aan blootstelling aan olie.
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Figure 16. Transformatie gebaseerde canonische redundantieanalyse (tb-RDA) die de posities van de 7 riviertakken
vertegenwoordigt ten opzichte van de 16 overgebleven stoffen op basis van soorten assemblage gegevens. De chemische stoffen
(afkorting zie Tabel 1) worden vertegenwoordigd door blauwe pijlen en takken door zwarte getallen. Riviertakcode: 1: Haringvliet
(HV), 2: Hollandsch Diep (HD), 3: Dordtsche Biesbosch (DB), 4: Nieuwe Merwede (NM), 5: Amer (AM), 6: Brabantsche Biesbosch
(BB), 7: Sliedrechtse Biesbosch (RvB). De richting en afstand van de pijlen geven het belang van de verontreiniging aan.

3.6 Ecosysteem dienst modellering

3.6.1 Relatie tussen diversiteit en productiviteit
Het 'gemiddelde’, 'minimum’' en 'maximale’ verlies van de productiviteit werden verkregen door, respectievelijk een

machts- (P'=D"%*), een Michaelis-Menten- (P'=1.04x ,D‘
D'+0.04

functies impliceren dat gemiddeld ongeveer 50% tot 80% van de productiviteit werd gehandhaafd bij 15% en 50%
van de ongestoorde soortenrijkdom. Met andere woorden, x% van msPAF(HC50) (d.w.z. (100-x)% van de resterende

) en een lineaire functie (P'=D") te fitten (Figuur 17). De

diversiteit) correspondeert met een gemiddelde van (van minimum tot maximum (1— (1 -

« \035 ax
—) ) x100% %x%) productiviteitsverlies.
100 104-x
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Figure 17. Verband tussen diversiteit (D', %) en productiviteit (P', %) in experimentele terrestrische ecosystemen op basis van
gerapporteerde geschaalde relaties (grijze krommen). Het gemiddelde, minimale en maximale verlies van de productiviteit wordt
weergegeven in respectievelijk blauwe, groene en rode curves. De minimale curve toont aan dat 96% van het diversiteitsverlies
resulteert in 50% van het productiviteitsverlies (gestippelde zwarte lijn). Diversiteit is geclassificeerd als soortenrijkdom (open
cirkels), functionele rijkdom (open driehoeken) en soorten-gelijkheid (“evenness") (open vierkanten). Gemiddelde en
standaarddeviaties worden weergegeven.

3.6.2 Relatie tussen productiviteit en ecosysteem diensten

Op basis van de gegevens van Costanza et al. (2014), blijkt het meetkundig gemiddelde van productiviteit per bioom
te correleren met de totale ES-waarden (Figuur 18). Een hogere productiviteit leidt over het algemeen tot een
hogere economische waarden aan ESs (let op de logaritmische assen voor beide variabelen). Ongeacht de verschillen
tussen terrestrische en aquatische systemen was de relatie tussen het meetkundig gemiddelde van de productiviteit
(P, kg/m?/jr) en de totale ES-waarde (V, 20075/ha/jr): logio(V)=4.14+1.40log10(P) metR2=0.53. Met andere woorden,

x% van het productiviteitsverlies resulteerde in (1—(1—)%1'4) x100% van het totale ES-waardeverlies.
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Figure 18. Relatie tussen productiviteit (P, kg/m?/jr) en totale waarde aan ecosysteemdiensten (V, 2007$/ha/jr) per bioom. De
balken late het bereik zien in productiviteit en de ecosysteemdiensten per bioom op basis van respectievelijk Whittaker (1975)
en De Groot et al. (2012). De zwarte stippellijn is een regressie van de ecosysteemservice van Costanza et al. (2014) met het
meetkundig gemiddelde van productiviteit op basis van literatuur die wordt vermeld in Tabel A6. (Open ocean = open oceaan,
shelf = continentaal plat, grass/rangeland = graslanden, late/rivers = meer/rivieren, cropland = akkerland, temperate/boreal
forest = gematigd/boreaal bos, tropical forest = tropisch bos, estuaries = estuaria, swamps/floodplains =
moerassen/uiterwaarden, seagrass/algae beds = zeegras/algenmatten).

3.6.3. Toepassing van de afgeleide relaties

De relaties tussen msPAF(HC50) en diversiteit, tussen diversiteit en productiviteit in terrestrische ecosystemen, en
tussen productiviteit en totale ES-waarde werden met elkaar gecombineerd. De combinatie impliceert dat x% van de
MSPAF(HC50) leidt een daling van de totale ES-waarde (Vioss, %) van (Figuur 19):

Viess ave= (1-(1 W)O 49) x100
(23.1)
met een minimum ES verlies van
(1. _0.04xmsPAF(HC50) 14
Viessmin= (1-(1 104-msPAF(HC50)) ) x100
(23.2)
en een maximum ES verlies van
Vloss max—(1 (1_%)14) 100

(23.3)
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Als resultaat van de volledige reeks beoordelingsstappen, bleek 1% van het MSPAF(HC50) te leiden to gemiddeld 0.5
(minimum-maximum: 0.05-1.4) % van het ES verlies. De combinatie aan stoffen in sedimenten van het Waal-Maas
gebied en in Vlaanderen verminderen de ESs met respectievelijk 9.5 % (1.2-24.9) % en 19.4 (2.9-46.0) %, resulterend
in een ES-verlies van 0.3-5 en 0.6-10 duizend 2007S/ha/jr (Tabel 11).

100 -

O The Waal-Meuse estuary
X Yser River
— < Meuse River
e\g_, &0 4| A Scheldt River
% O All waterways in Flanders
"o Minimum
Tf, — Average
z 60 | — Maximum
2
2
: /
3 40 | /
wn
7 /
o
L]
v
E 20 -
= ‘/‘ré
0 - T T T T 1
0 20 40 60 80 100

msPAF(HCS0) (%)

Figure 19. Relatie tussen de multi-substance Potentieel Aangetaste Fractie van soorten (msPAF(HC50), in %) en het totale verlies
van ecosysteem diensten (ES) (in %). De effecten van de gemiddelde, minimale en maximale toxische druk op de totale ES verlies
worden respectievelijk weergegeven in blauwe, groene en rode curves. Bemonsteringslocaties (Waal-Maas, Yser, Maas, Schelde
en all wateren in Vlaanderen) worden met verschillende symbolen weergegeven.

Table 11. Totaal verlies aan ecosysteemdiensten (in 2007S/ha/jr) als gevolg van chemische vervuiling in het Waal-Maas gebied en
in Vlaanderen.

Gebied msPAF(HC50) productiviteit totaal ES verlies  totaal ES totaal ES verlies
(%)? verlies (%)° (%)° (2007$/ha/yr)¢  (2007S/ha/yr)®

The Waal-Meuse estuary 18.5 (£ 6.3) 6.9 (0.9-18.5) 9.5(1.2-24.9) 21023 (£7095) 2005 (255-5242)

Flemish waterways 35.6 (+21.1) 14.3(2.1-35.6) 19.4 (2.9-46.0) 4078 (611-9679)

2 De gemiddelde toxische druk ( 1 standard deviatie) op elke locaties.

b De gemiddelde waarde (minimum-maximum). Het bereik weerspiegelt alleen de conversie van diversiteit naar productiviteit,
gebaseerd op de gemiddelde toxische druk.

¢Het geometrisch gemiddelde (* 1 standard deviatie) van de ecosysteem diensten geleverd door meren/rivieren, estuaria en
moerassen/uiterwaarden gebaseerd op Costanza et al. (2014).
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4. Discussie

In onderhavige studie hebben we sedimentmonitoring in Vlaanderen en Nederland gekoppeld aan modellering
teineinde verschillen tussen chemische, toxicologische en ecologische indicatoren te verklaren. Op basis van
verschillende methoden hebben we de totale sedimentconcentraties omgezet in totale waterstanden. De som van
de toxische eenheid (Toxic Unit) van alle stoffen voor een bepaalde soort op het E(L)C50 niveau werd berekend en
vergeleken met de gemeten overleving in laboratoriumtesten. We hebben ook de multi-substance Potentieel
Aangetaste Fractie (msPAF) van de aquatische gemeenschap berekend en vergeleken met de gemeten macrofauna
abundantie in het veld. Daarnaast werd een nieuwe methodologie ontwikkeld en toegepast om toxicologische
eindpunten (d.w.z. msPAF) te extrapoleren naar ecosystemendiensten, die aansprekend zijn voor waterbeheerders
en beleidsmakers. De traditionele sedimentkwaliteit TRIAD-benadering is internationaal geaccepteerd als de meest
omvattende aanpak (Den Besten et al., 1995, Chapman en McDonald, 2005). De TRIAD-aanpak vereist echter veel
laboratorium- en veldmetingen en levert geen oorzaak-en-gevolg relatie waarbij chemische concentraties gekoppeld
worden aan biologische effecten. Om de veranderingen beter te begrijpen en te voorspellen, hebben we daarom
chemische, toxicologische en ecologische monitoring in verschillende landen, beheersgebieden en systemen
vergeleken met behulp van de uitgebreide versie van het OMEGA-model. In de volgende secties bespreken we de
implicaties van onze resultaten op de toepassing van risicobeoordelingsinstrumenten in water- en sedimentbeheer.

41 Chemische, toxicologische en ecologische relaties

Onderhavige studie laat de uitkomsten zien van een uitgebreide analyse van verontreiniging sedimenten, waarbij
meerdere aspecten van blootstelling en effecten voor zowel lab organismen als veld soorten werden onderzocht. De
waargenomen effecten alsook de relatieve bijdragen van individuele chemische stoffen aan deze effecten, worden
stapsgewijs besproken.

Correlaties tussen chemische stoffen. De correlatiecoéfficiénten toonden aan dat chemische stoffen binnen
dezelfde chemische groep (d.w.z. metalen, PAKs en PCBs) significant positief gecorreleerd waren. Dit patroon werd
eerder waargenomen in De Lange et al. (2004). Deze correlaties weerspiegelen waarschijnlijk dat de
verontreinigingen in dezelfde groep afkomstig zijn van gemeenschappelijke bronnen en waarschijnlijk gezamenlijk
worden geémitteerd (Von der Heyden en New, 2004). Deze informatie is relevant voor het begrijpen van de effecten
van het (subgroepen) van stoffen en voor het waterbeheer waarbij een dominante chemische groep kan worden
gereguleerd in een gemeenschappelijke bron.

Toxicologische analyse. Het OMEGA-model werd toegepast om de ecotoxicologische effecten van verontreiniging te
voorspellen aan de hand van de indicatoren TU, msPAF en ES. De methoden waren gebaseerd op definitie van TU in
Malaj et al. (2014) voor de waterfase, with a focus on specifieke test soorten (TU) en soortenassemblages (PAF en
msPAF). Op basis van standaardcorrectie van de biologische beschikbaarheid schatten we de potentiéle toxiciteit
(d.w.z. TU) op het E(L)C50-niveau van sedimentverontreiniging voor D.magna en H. azteca. Uit de resultaten bleek
dat D.magna en H. azteca, blootgesteld aan monsters van de verschillende rivier(takke)en, waarschijnlijk het meest
werden aangetast door metalen (Figuur 5 en 7). De som van de TU's van alle stoffen was herhaaldelijk minder dan 1
(Figuur 6 en 8). In Spanje zijn 2TUs op EC50-niveau waargenomen varierend tussen bijna 0 en 5, met grote bijdragen
van organofosfatenbestrijdingsmiddelen die niet in onze studie zijn geanalyseerd (deCastro-Catala et al., 2016).

Chemische analyse en ecologische inventarisaties. We berekenden een gemiddelde msPAF van 18.5% op HC50-
niveau in Nederland (Tabel 8), dicht bij de mediaan van ongeveer 20% geschat op basis van een veel kleinere
toxiciteitsdatabase (Posthuma en de Zwart, 2012). Blijkbaar leiden toxiciteitsgegevens voor meer stoffen niet tot
substantieel hogere msPAF's. De relatie tussen msPAF en macrofauna soorten rijkdom in het veld was over het
algemeen slecht (figuur 15). Echter, in een andere veldstudie bleek de fractie soorten met een verandering >50% in
hun dichtheid evenredig met de potentieel aangetaste fractie msPAF berekend op basis van gemeten concentraties
(Posthuma en de Zwart, 2012). Bovendien is aangetoond dat de ecologische toestand van de Europese rivieren
toeneemt met een afname van msPAF (Posthuma et al., 2020). Zulke correlaties worden meer en meer onderbouwd
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door mechanistische benaderingen van de relatie tussen msPAF en soortenabundantie (MSA) en in het veld(Hoeks et
al., 2020, Thunnissen et al., in voorbereiding).

Bioassay kalibratie van Toxic Units. Omdat de standaard bodem-water partitie K. duidelijk geen rekening houdt
met biologische beschikbaarheid en chemische speciatie in verschillende fysisch-chemische eigenschappen, hebben
we ons gericht op meer gedetailleerde methoden om de toxiciteit voor een bepaalde soort kwantitatief te verklaren
en te schatten.

Hyalella azteca. De relaties tussen de TU en de gemeten effecten in lab testen werden aanzienlijk verbeterd (tot
r’=90%) door een gedetailleerde analyse van beschikbaarheid en toxiciteit van chroom en ammoniak. Voor H.
azteca hebben de finale analyses de toxiciteit van sedimenten in Vlaanderen aangetoond dat zware metalen en
NH4/NH; de TU domineerden (Figuur 9 en 10). Hoewel Cr en NH4/NHs op zichzelf giftig zijn, kan de hogere verklaarde
variantie verkregen uit de gekalibreerde analyse worden begrepen met de fysisch-chemische interacties tussen Cr
en NH4/NHj3 (Figuur 20). Afhankelijk van pH, vervluchtigt NHs (NHs* > NHs(“1) + H*) onder de productie van zuur.
NH4* concentraties zijn gekoppeld aan pH (nitrificatie) en O, (eutrofiéring). Een daling van de pH lost Cr''(s) op
(Rifkin, 2004). Bovendien kan zuur de toxiciteit van Cr' verhogen (Reynolds enZhitkovich, 2007, Abbasi et al., 2009).
Door het toevoegen van een proton aan CrO4* (HCrOs) verhoogt het oxidatiepotentieel (Palmer, 1994, Takeno,
2005)((6) in Figuur 20). Afgezien van pH kunnen NOs™ en andere niet-endemische ionen (bijvoorbeeld ~ 80 mg/L SO4*
in EPA medium) ((7) in figuur 20) Cr®* en dus indirect CrO4> oplossen (Vergelijking 7). De hoge oplosbaarheid van
Cr'"'(NRs)s 8,1-10% pg/L (in vergelijking met respectievelijk 29-76 pg/L of <0,01 ug/L voor Cr'"'Cls en Cr'';0s) kan
bijdragen aan de schijnbaar hogere toxiciteit van Cr (Wilbur, 2012). NOs™ (en PO4*,504%) kunnen CrO4 desorberen via
ionenuitwisseling ((8) in Figuur 20). Er was weinig ruimte om de resterende variantie in de H. azteca sterfte (Figuur
11E) te karakteriseren in termen van extra blootstelling of gedetailleerde speciatie berekeningen (d.w.z. WHAM-
overdrachtsfuncties).
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Figure 20. Vereenvoudigd schema van de chemie van chroom, aangetast door bestanddelen in sediment. Cat duidt op katalyse
gebaseerd op klei- of micro-organismen. Groene pijlen impliceren positieve feedback.

Heterocypris incongruens. Voor H. incongruens is de standaarddeviatie van de modelvoorspelling (Figuur 13) lager
dan vergelijkbare modellering voor H. azteca. Dit heeft waarschijnlijk te maken met een beter gedefinieerd
testsysteem en een lagere fysische of metabole complexiteit van het organisme (De Deckere et al., 2000). De
gemiddelde toxische druk voor H. incongruens is vergelijkbaar met die voor H. azteca. Zowel de initiéle als de
gekalibreerde TU-analyse ondersteunen onze hypothesen dat NHs, samen met zware metalen, de effecten op H.
incongruens domineert. Toch leek, in tegenstelling tot H. azteca, CrO4* niet bij te dragen aan de toxiciteit. In plaats
daarvan bleken organotin (TBT) significant giftiger voor H. incongruens waarschijnlijk als gevolg van endocriene
activiteit van TBT in schaaldieren, inn het bijzonder interacties met de ecdysteroidereceptor — retinid-X receptor
dimer (CrcEcR-CrcRXR) complex (Verhaegen, 2012, Parmentier et al., 2019). Uit de analyse blijkt ook dat het
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mengsel van organotin, NH; en HPO,* specifiek inwerkt op H. incongruens, wat gedeeltelijk wordt geinterpreteerd
als een bioconcentratie-effect.

Fosfor-tin interactie. Extractie van organotin uit sediment co-extraheert fosforverbindingen (Staniszewska et al.,
2008). Planten absorberen fosfaat; ostracoden voeden zich met dode/levende planten. De invloed van organisch
fosfaat van sediment op de verdeling van TBT in ostracoden betrekking hebben op de assimilatie via periphyton (Liet
al.,, 2012, Yavuzatmaca et al., 2017). Opvallend is dat H. incongruens HPO4* en dus TBT accumuleert via vervelling.
Bovendien, adsorbeert het TPT* kation aan liposomen via complexe vorming met fosfolipiden (Hunziker et al., 2001).
Guanosine-5-monofosfaat (G-5-MP) vormt het meest efficiént een concurrerend organotin complex (Shoukry et al.,
2014); als essentieel enzym voor celgroei zet G-5-MP kinase GMP om in GDP. Daarom duiden de interacties met
fosfaatverbindingen op een effectieve bioconcentratie die groter is dan gebaseerd op een maximaal
thermodynamisch (hydrofoob) maximum (((1) in Figuur 21).

Stikstof-tin interactie. NHs/NH,4 kan in aerobe toestand worden omgezet in NO,/NOs™ (Figuur 21), waarschijnlijk
versterkt door bioturbatie (Henriksen et al., 1983). Conversie naar NOs kan bijdragen aan de hoge schijnbare yEC50-
waarde van NHs (Figuur 21). NOs is waarschijnlijk niet direct giftig, maar metaalnitraat is goed oplosbaar en dus
biologisch beschikbaar (Wilbur, 2012). Zware metalen kunnen invloed hebben op de nitrificatie (Chovanec et al.,
2012, Sangwan et al., 2015). Op hun beurt beinvloeden nitrificatie en vervluchtiging (NHs* = NHs(+) + H*) de pH. In
sediment ecotoxiciteitstesten worden veranderingen in pH gemeld. Een overschot aan H* verhoogt de
kationconcentratie en versterkt interacties van het TBT metaaltype gedrag door complexe vorming met liganden in
fosfolipiden en eiwitten (Strand en Jacobsen, 2005, Parmentier et al., 2019) ((2) in figuur 21). NOs en SO4* (ook in
EPA medium) kunnen organotin oplossen. Bovendien kunnen de relatieve concentraties van NH, en metalen de
ontkoppeling van mitochondriale oxidatieve fosforylatie beinvioeden.
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Figure 21. Vereenvoudigd schema van interacties tussen sedimentbestanddelen die de toxiciteit van bioassay beinvloeden.
Groene en rode pijlen duiden respectievelijk op positieve en negatieve effecten op H. incongruens groei. Volgens De Deckere et
al. (2000) zou 02260% moeten blijven tijdens bioassays.

Redundantieanalyse. Het uiteindelijke doel van de milieubeoordeling is zinvolle informatie te verstrekken over
effecten van chemische verontreiniging in het veld en het beheer te ondersteunen door identificatie van de meest
problematische locaties en chemische stoffen. De RDA-studie werd uitgevoerd om verbanden te onderzoeken tussen
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voorspelde en waargenomen effecten. Volgens de RDA, kan slechts ongeveer 18% variantie in de soorten
samenstelling worden verklaard door de gemeten chemische stoffen. De resultaten geven aan dat de variantie in
soortensamenstelling in beperkte mate werd verklaard door de variabiliteit in de concentraties van de stoffen, maar
dat de effecten niet te verwaarlozen zijn. Een eerdere studie liet een vergelijkbaar patroon zien. De Lange et al.
(2004) stelden vast dat de sedimentvervuiling de tweede belangrijke factor was om de variantie in de benthische
gemeenschap voor een studiegebied te verklaren, terwijl de belangrijkste factor de habitatkenmerken was (33%).
Predatiedruk bleek ook een specifieke invlioed te hebben (5%) over de gemeenschapsstructuur. Om de effecten van
mensen op ecosystemen te begrijpen dienen daarom naast chemische stoffen ook andere stressfactoren worden
meegenomen.

4.2 Sediment verontreiniging beinviloedt ecosysteem diensten

Tot nu toe zijn de effecten van sedimentvervuiling niet beoordeeld op een breed scala aan ESs. We hebben daarom
een nieuwe methodologie voorgesteld waarmee de effecten van chemische mengsels stapsgewijs vertaald worden
naar ESs, gebaseerd op msPAF(HC50)-diversiteit-productiviteit-ESs relaties. De haalbaarheid en het potentiéle nut
van de methodologie werd geillustreerd door toepassing op chemische vervuiling in Nederlandse en Vlaamse
sedimenten. Zo'n economische uitkomst zou een noodzakelijk onderdeel kunnen zijn in de kosten-batenanalyse voor
maatregelen ter verbetering van de waterkwaliteit. De huidige studie is, voor zover wij weten, de eerste waarin een
generieke methode wordt afgeleid en toepassen om veranderingen in de totale ES-waarden te schatten als functie
van veranderingen in indicatoren voor chemische verontreiniging (d.w.z. toxische druk, msPAF). Opgemerkt moet
worden dat de afgeleide relaties en de schattingen van ES verlies in de case study voorlopig zijn vanwege
beperkingen in gegevens en onzekerheden in elke stap. Hieronder bespreken we de drie belangrijkste onzekerheden
van onze studie, namelijk de msPAF-diversiteitsrelatie, diversiteits-productiviteitsrelatie en
productiviteitsverhouding van respectievelijk ES.

De msPAF-diversiteit relatie. Toxiciteit wordt geassocieerd met de fractie van de chemische stof die vrij biologisch
beschikbaar is (d.w.z. biologische beschikbaarheid), hier benaderd met de gemiddelde bindingscapaciteit van metalen.
Verder heeft de waargenomen toxiciteit vaak betrekking op de verschillende (speciatie) vormen waarin chemische
stoffen kunnen voorkomen (Vink, 2009). Een mogelijke oplossing voor het voorspellen van de biologische
beschikbaarheid en toxiciteit van metalen in zoet water is het Biotic Ligand Model (BLM), waarin het effect van
waterchemie in metaaltoxiciteit wordt uitgelegd (Merrington et al., 2016). Wij voorzien echter dat een deel van de
variantie in het msPAF per bioom (tabel 8 en 9) de onzekerheid kenmerkt als gevolg van onbekende speciatie en
biologische beschikbaarheid voor de hele aquatische gemeenschap. Daarnaast, terwijl de ecologische relevantie van
de SSD wordt onderzocht door vergelijkingen met gemeenschapsindicatoren zoals diversiteit (De Vries et al., 2010),
zijn relaties in sedimenten over het algemeen zwakker dan die in oppervlaktewater. We zijn er van uit gegaan dat een
verlies aan diversiteit van taxa evenredig toeneemt met de toxische druk (d.w.z. msPAF(HC50)). We bevelen echter
aan deze veronderstelling te testen door een vergelijking van lab- en veldstudies voor verschillende combinaties van
chemische stoffen.

Diversiteit-productiviteitsrelatie. Ongeacht inherente verschillen tussen terrestrische en aquatische ecosystemen
(bijvoorbeeld in diversiteit, ecologische processen), neemt de diversiteit over het algemeen toe met de productiviteit
van ecosystemen, zoals gerapporteerd in deze studie (Figuur 17). In de afgelopen decennia staan de ecologische
gevolgen van verlies aan diversiteit centraal in de ecologische en milieuwetenschappen, terwijl het experimenteel
werk zich vooral beperkt tot graslanden (Loreau et al., 2001). Vroege studies hebben onderzocht twee belangrijke
groepen van onderliggende mechanismen geidentificeerd (hoewel tegenstrijdig) voor hoe diversiteit de
productiviteit bevordert. "Complementaire effecten" heeft betrekking op betere prestaties in diverse
gemeenschappen als gevolg van niche-partitie en facilitatie in het gebruik van gezamenlijke hulpbronnen.
"Bemonsteringseffecten" verwijst naar een verhoogde kans op het opnemen van zeer productieve dominante
soorten in diverse gemeenschappen. Onze studie suggereerde dat een verlies van 1% diversiteit overeenkomt met
gemiddeld 0.35 (0.04 — 1)% productiviteitsverlies. Dit resultaat was in overeenstemming met de bevindingen van
Costanza et al. (2007), dat een verandering van 1% in diversiteit in warme ecoregio's overeenkomt met een



46

productiviteitsverandering van 0.173%, op basis van een meervoudige regressieanalyse op de schaal van de ecoregio
in Noord-Amerika. Onze studie suggereerde verder dat de productiviteit monotoon kan toenemen met diversiteit als
P’~ D’ (8=0,34 in de studie), zodat ongeveer 50 en 80% van de productiviteit nog steeds werd gehandhaafd op
respectievelijk 15% en 50% van de oorspronkelijke soortenrijkdom (Figuur 17). Het resultaat van & kwam overeen
met dat gemeld in andere studies, variérend van 0.1 tot 0.5 in algen, grassen, struiken en bomen (Liang et al., 2016,
Duffy et al., 2017, Chen et al., 2018).

Echter, de huidige kwantitatieve relaties tussen diversiteit en productiviteit zijn afgeleid van gegevens in
terrestrische experimenten. Hoewel onze studie vergelijkbare kwantitatieve diversiteit-productiviteit relaties
aantoonde in aquatische gebieden (zoetwater, overgangs- en mariene) en observationele studies (Figuur Al in
aanhangsels), blijven er onzekerheden bestaan. In vergelijking met terrestrische systemen worden aquatische
systemen bijvoorbeeld als complexer beschouwd als gevolg van multi-trofische interacties, snellere biologische
processen, grotere propagule- en materiaal uitwisseling, en vaak steilere fysische en chemische gradiénten(Giller et
al., 2004, Gamfeldt et al., 2015, Daam et al., 2019). Als gevolg hiervan zou de directe extrapolatie van conclusies
over diversiteitseffecten op de productiviteit van terrestrische experimenten beperkt kunnen zijn. Bovendien
werden positieve exponentiéle diversiteit-productiviteitspatronen gemeld in twee grootschalige observationele
studies over diepzee nematoden en koraalrifvissen (Danovaro et al., 2008, Mora et al., 2011). Het verlies van soorten
zal waarschijnlijk het functioneren van natuurlijke ecosystemen meer beinvloeden dan mag worden verwacht van
manipulatie-experimenten (Moraet al., 2014). Gezien de verschillen tussen terrestrische en aquatische ecosystemen
en verschillen tussen experimentele en observationele studies is daarom nog steeds verdere studie nodig om ons
begrip van de mechanismen achter de diversiteits-productiviteitsrelaties in een reeks ecosystemen of diversiteits-
ecosysteemwerkingsrelaties in het algemeen te verbeteren.

Productiviteit-ES waarderelatie. De verschillen in ES-waarden tussen biomen kunnen over het algemeen worden
verklaard door de verschillen in productiviteit, waarbij een hogere productiviteit die resulteert in hogere ES-waarden
(deze studie en andere, bijvoorbeeld Egoh et al. (2008)). Productiviteit als proxy voor ESs zou daarom kwantitatieve
beoordelingen van ESs kunnen vergemakkelijken en vereenvoudigen, mede omdat productiviteit kan worden
gemeten door teledetectie over ruimte en tijd (Costanza et al., 2017). We beschouwen onze productiviteit-ES-relatie
echter als een noodzakelijke, maar nog steeds zeer onzekere stap in de aanpak (let op de logaritmische assen voor
beide variabelen in Figuur 18). De totale ES-waarde voor elk bioom varieerde gemiddeld twee ordes van grootte als
gevolg van de heterogeniteit in de oorspronkelijke gegevens als gevolg van verschillen in waarderingsmethoden, ES-
terminologie en sociaaleconomische kenmerken op verschillende locaties en perioden (De Groot et al., 2012).
Bovendien werd voor de meeste biomen minder dan de helft van het totale aantal diensten (mogelijk 22 erkende
diensten) gewaardeerd (De Groot et al., 2012). Bijgevolg is de totale ES-waarde in figuur 18 een onderschatting van
het economische belang van elk bioom/ecosysteem. Bovendien werden de economische effecten van vervuilde
sedimenten geschat op basis van de gemiddelde ES-waarde die wordt geleverd door estuaria of
zoetwaterecosystemen (meren/rivieren, estuaria en moerassen/uiterwaarden). Aangezien sedimenten de bodem
van deze ecosystemen vormen, stellen we ons voor dat individuele casestudies (d.w.z. de oorspronkelijke ES-
waarde) de essentiéle ecosysteemfuncties van sedimenten beschouwden (bijvoorbeeld habitatvoorzieningen,
bescherming tegen overstromingen). Niettemin wordt het aanbevolen om de brede rol van sedimenten als
essentiéle en dynamische componenten in ecosystemen te begrijpen en de ecologische voordelen van sedimenten
te evalueren, bij gebrek aan een totale ES-waarde.

Tot nut toe richt de ES-waardering zich meestal op individuele schattingen van specifieke ESs voor een bepaald
bioom of ecosysteem op lokale of regionale schaal voor toepassingen zoals ruimtelijke ordening en specifieke
beleidsanalyse. De afzonderlijke ES-ramingen voor elk bioom kunnen de onderlinge afhankelijkheid tussen ES'en,
bioom-typen en waarderingsmethoden weerspiegelen (Schild et al., 2018). Anderzijds is de samenvoeging van ES-
waarden voor (mondiale) ecosystemen of biomen ook noodzakelijk, vooral in het geval van bewustmaking in
besluitvormingsprocessen waar afwegingen bestaan (Costanza et al., 2017). De samenvoeging van ES-waarden is vrij
van gegevensbeperkingen (bijvoorbeeld expliciete informatie over ecologische en sociaaleconomische contexten) en
is haalbaar om overkoepelende principes te onderzoeken. Zo zouden de individuele schattingen voor specifieke ES's
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op lokale schaal en de totale geaggregeerde schattingen op grotere schaal elkaar kunnen aanvullen, waardoor een
betere beoordeling van het belang van de natuur voor het menselijk welzijn mogelijk is.

In totaal werd 1% van de MSPAF(HC50) geschat op gemiddeld 0.5 (0.05-1.4) % van het totale ES-verlies. Aangezien
onze studie de eerste is die de effecten van chemische verontreiniging op ES-waarden beoordeelt, is een directe
vergelijking van onze methodologie en resultaten met andere studies moeilijk. Lopende studies bevestigen echter
dat ongeveer een derde van de variabiliteit in de ecologische toestand van het Europese oppervilaktewater kan
worden toegeschreven aan chemische mengsels (Posthuma et al., 2019a). In termen van de omvang van de nadelige
effecten van chemische verontreiniging op de gezondheid van ecosystemen, zijn onze resultaten vergelijkbaar met
die van Posthuma et al. (2019a). Onze methodologie zou mogelijk kunnen dienen als een aanvullend instrument
voor risicobeoordeling voor weloverwogen beslissingen over waterkwaliteitsbeheer, aangezien het economische
resultaat begrijpelijk is voor beleidsmakers gezien de praktische beslissingscontext.

4.3 Aanbevelingen en vooruitblik

In onderhavige studie analyseerden we overeenkomsten en verschillen tussen chemische, toxicologische en
ecologische metingen en schattingen aan vervuilde sedimenten. Schijnbare inconsistenties zijn in het verleden
theoretisch toegeschreven aan het beperkte aantal locaties, stoffen, fysisch-chemische omstandigheden, soorten en
eindpunten dat tot nu toe zijn geadresseerd is (Hoofdstuk 1). Uit onze analyse concluderen we dat:

1. Gegevensverzameling. Het meenemen van meer monsters, regio's, watertypen, landen en soorten heeft de
correlaties niet verbeterd.

2. Gegevensbehandeling. Het gebruik van recente statistische technieken heeft de correlaties niet verbeterd.

3. Chemische modellering. Schattingen van concentraties in (porie-)water, waarbij overdrachtsfuncties worden
gebruikt in plaats van standaardcorrectie van sediment, hebben de relaties voor de onderzochte gegevens set niet
wezenlijk verbeterd.

4. Ecotoxicologische modellering. Ongeveer 40-90% van de toxiciteit waargenomen in single-species lab testen kan
worden toegeschreven aan chemische stoffen die regulier gemeten worden. De overige verschillen (<10%) worden
waarschijnlijk veroorzaakt door a) niet-geidentificeerde stoffen, zoals organofosfaten, b) verschillen in biologische
beschikbaarheid en toxiciteit als gevolg van uiteenlopende fysisch-chemische omstandigheden. Voor de laatste
oorzaak toonden we aan dat de verklaarde variabiliteit aanzienlijk toenam (van 26% tot 90%) met een verfijnde
analyse van de speciatie en aanpassing van LC50-waarden, het meest duidelijk voor chroom, organotin, stikstof en
fosfor. Op basis van gemeten concentraties berekenden we dat ongeveer 20-40% van de soorten door stoffen wordt
aangetast. Omdat eerdere berekeningen in dezelfde orde grootte lagen, heeft het verhogen van het aantal stoffen
met toxiciteitsdata blijkbaar niet tot een verandering geleid. Hoewel we de correlaties tussen PAF en soortenrijkdom
in veldinventarisaties niet konden bevestigen, hebben andere studies aangetoond aan dat de geschatte en gemeten
fractie van soorten wel aan elkaar gerelateerd zijn. Daarom hebben we, voor het eerst in de beoordeling van
chemische risico's, een leidraad gegeven voor het relateren van PAF aan diversiteit, productiviteit en
ecosysteemdiensten.

Aanbevelingen. Om kosteneffectief emissies te verminderen en vervuilde sedimenten te saneren, moet bekend zijn
welke stoffen en locaties het meest bijdragen aan de fractie aangetaste individuen en soorten. In onderhavige studie
hebben we modellen ontwikkeld en toegepast om de juiste prioriteiten te kunnen stellen, gebruik makend van
chemische, toxicologische en ecologische monitoring op honderden locaties in twee landen. Op basis van deze
studie raden we aan om:

1. het aantal geanalyseerde chemische stoffen en eventueel het aantal fysisch-chemische kenmerken in
bewakingsprogramma's te verhogen. Met name chroom, organotin, organofosfaten en stikstof zouden kunnen
worden opgenomen en meer stoffen kunnen worden toegevoegd als aanvullende analyses een substantiéle bijdrage
aan effecten bevestigen. Inbouw van gemeten fysisch-chemische kenmerken leidde niet tot verbetering van relaties
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tussen concentraties en effecten. Aanvullende kenmerken die niet zijn gemeten, maar die belangrijk blijken te zijn in
overdrachtsfuncties, kunnen de verklaringen echter verbeteren.

2. de meest problematische stoffen en locaties te identificeren;

3. voorzichtig concentraties van chemische stoffen extrapoleren naar ecosysteemdiensten en die de beschreven
stappen empirisch naar te onderbouwen;

4. de kwaliteit van water en sediment te beoordelen door onze aanpak te implementeren in tools die worden
gebruikt in waterbeheer.

Management. Om de uitvoering van deze aanbevelingen door waterbeheer te vergemakkelijken, is de website
https://www.ru.nl/environmentalscience/research/themes-0/human-environmental-risk-assessment-hera/models/

opgezet met daarin: onderliggende gegevens, (bétaversies van) gebruikte modellen, wetenschappelijke papers, links
naar gerelateerde activiteiten (bijvoorbeeld op water in plaats van sediment) en video's, die tot zover zijn gebruikt in
verschillende projecten. Specifieke informatie over toepassing in Sullied Sediment is available at

https://www.ru.nl/environmentalscience/research/themes-0/human-environmental-risk-assessment-
hera/models/societal-applications-us/sullied-sediments/

We hebben workshops georganiseerd en deelgenomen aan bijeenkomsten met verschillende belanghebbenden en
helpen bij de toepassing en implementatie door eindgebruikers.

Onderzoek. Bovengenoemde suggesties voor onderzoek zullen worden geadresseerd in programma's voor de
SIMPLEBOX/TREAT- en OMEGA-modellen die chemische emissies koppelen aan ecologische en gezondheidseffecten.
Zie ook betreffende websites.
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5. > Conclusies

Het Noordzeegebied is een van de dichtstbevolkte gebieden ter wereld, met stroomgebieden van verschillende
grote rivieren. Sedimentvervuiling is problematisch voor navigatie, natuurontwikkeling en andere interventies in
deze regio. In de loop der jaren zijn de risico's op verschillende manieren beoordeeld. Goed gestandaardiseerde
chemische detectietechnieken maken vergelijking tussen systemen mogelijk. Toxicologische tests worden
daarentegen niet routinematig toegepast, omvatten regio specifieke testprocedures en richten zich op slechts
enkele soorten. Ecologische inventarisaties verschillen nog meer tussen regio's en over de tijd. Daarom hebben we in
onderhavige studie de chemische, toxicologische en ecologische monitoring tussen landen, beheersgebieden en
systemen vergeleken en geinterpreteerd basis van veelgebruikte model-instrumenten die chemische concentraties
koppelen aan biologische effecten.

Monitoringgegevens werden verkregen uit programma's uitgevoerd in Vlaanderen en Nederland. Op basis van
verschillende benaderingen hebben we de totale sedimentconcentraties omgezet maar niveaus in poriewater.
Vervolgens hebben we waterconcentraties vertaald naar effecten met behulp van een database over mediane
effectconcentraties (LC50, EC50 en HC50) van 12836 chemicalién. De som van de toxische eenheden TU = 3C/LC50
van alle stoffen voor een bepaalde soort werd berekend en vergeleken met de gemeten overleving in
laboratoriumtesten. Circa 40-90% van de toxiciteit kon worden verklaard met de geidentificeerde stoffen. De
verklaarde variatie steeg van 20% naar 90% door de beschikbaarheid en toxiciteit van chroom, tin, ammoniak en
fosfaat toe te passen op veldgegevens. We hebben ook de multi-substance Potentieel Aangetast Fractie soorten
berekend op HC50-niveau (msPAF(HC50)) en vergeleken dit met de gemeten macrofauna-samenstelling in
veldinventarisaties. Vervolgens werden, voor het eerst, chemische concentraties geéxtrapoleerd naar diversiteit,
productiviteit en ecosysteemdiensten. Op basis van deze studie raden we aan om 1) andere sedimentkenmerken en
chemische stoffen toe te voegen aan monitoringsprogramma's en om onze modellen te gebruiken voor 2) het
selecteren van problematische stoffen en hotspots, 3) extrapolatie naar diversiteit, productiviteit en ecosystemen
diensten in combinatie met aanvullende empirische onderbouwing 4) onze aanpak te implementeren in
instrumenten voor water en sediment kwaliteit beoordeling op basis van monitoring gegevens. De implementatie
van deze aanbevelingen wordt ondersteund door 1) outreach waarbij eindgebruikers betrokken zijn en 2) door het
verbeteringen in onze SIMPLEBOX/TREAT en OMEGA de modellen aan te brengen middels de
onderzoeksprogramma's die we uitvoeren.
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77\ . . .
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e Join our blog: www.sulliedsediments.wordpress.com/
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10.> Appendices/Ondersteunende

Tables
Table Al. Toxicity data applied in the present study?®.

Chemical TMoA EC50 (pg/L)® B

Cd Cadmium 2.91 1.13
Hg Mercury 2.26 0.98
Cu Copper 2.26 0.70
Ni Nickel 3.38 1.17
Pb Lead 3.55 0.78
Zn Zinc 3.22 0.78
Cr Chromium 3.89 1.09
As Arsenic 3.39 0.86
Ace PAH 2.96 0.44
Acy PAH 3.20 0.70
Ant PAH 1.27 0.81
B(a)P PAH 1.48 0.70
B(a)A PAH 0.57 0.70
B(b)F PAH 0.62 0.70
B(ghi)P PAH -0.33 0.70
B(k)F PAH 0.97 0.70
Chr PAH 3.10 0.70
Db(a,h)A PAH 0.04 0.70
Phen PAH 2.67 0.45
Flah PAH 2.13 1.02
Flu PAH 3.38 0.78
INP PAH 1.08 0.70
Naph PAH 3.62 0.48
Pyr PAH 1.95 0.70
DDD ocCP 1.29 1.22
DDE ocCP 1.92 1.44
DDT OoCP 1.40 1.09
Dieldrin ocCP 1.37 1.03
Endrin OCP 0.48 1.03
Aldrin ocP 1.72 1.11
Endosulfan | OCP 0.85 1.60
o -HCH OCP 3.14 0.43
B-HCH ocP 2.93 0.35
Lindane OCP 2.07 1.05
HCBD ocP 2.61 0.52
Heptachlor OcCP 1.39 0.94
Telodrin ocp 3.35 0.70
HCB ocP 2.90 1.50

PeCBz ocCp 2.99 0.71
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PCB101 PCB 1.44 0.76
PCB118 PCB 1.44 0.76
PCB138 PCB 1.44 0.76
PCB153 PCB 0.11 0.70
PCB180 PCB 1.44 0.76
PCB28 PCB 2.20 0.70
PCB52 PCB 1.48 0.70

2 TMoA-= toxic mode of action, PAH= polycyclic aromatic hydrocarbons, OCP= organochlorine pesticides, PCB=
polychlorinated biphenyls.
b Values are log-transformed.
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Table A2. Experimental evidence for relationships between diversity and productivity in terrestrial ecosystems.

Reference Ecosystem type Type of diversity Ecosystem property measured Blomass'/. Direction  Function form
productivity

Bullock et al. (2001) Grassland Species richness Hay production Biomass Positive Linear

Hooper and Vitousek (1997) Grassland Functional group richness Aboveground biomass Biomass Positive Log-linear

Dukes (2001) Grassland Species richness Aboveground biomass Biomass Positive M-M

Mulder et al. (2001) Forest Species richness Aboveground biomass Biomass 0 -

Symstad et al. (1998) Grassland Species richness Aboveground biomass Biomass Positive M-M

Kenkel et al. (2001) Grassland Species richness Aboveground biomass Biomass 0 -

Naeem et al. (1995) Grassland Species richness Mean biomass Biomass Positive Log-linear

Tilman et al. (1996) Grassland Species richness Total plant cover (%) Biomass Positive M-M

Troumbis et al. (2000) Grassland Species richness Aboveground biomass Biomass Positive Log-linear

Fridley (2002) Grassland Species richness Aboveground biomass Biomass Positive Log-linear

Stevens and Carson (2001) Grassland Species richness Total plant cover (%) Biomass Positive -

Wilsey and Potvin (2000) Grassland Species richness Total biomass Biomass Positive Linear

Tilman et al. (1997) Grassland Species richness Aboveground biomass Biomass Positive M-M

Tilman et al. (1997) Grassland Functional group richness Aboveground biomass Biomass Positive M-M

Fridley (2003) Grassland Species richness Aboveground biomass Biomass Positive Log-linear

Mikola et al. (2002) Grassland Species richness Aboveground biomass Biomass Positive Linear

Van Ruijven and Berendse (2003) Grassland Species richness Aboveground biomass Biomass Positive Log-linear

van Ruijven and Berendse (2005) Grassland Species richness Aboveground biomass Biomass Positive Log-linear

Caldeira et al. (2001) Grassland Species richness Aboveground biomass Biomass Positive -

He et al. (2005) Grassland Species richness Aboveground biomass Biomass Positive Linear

He et al. (2005) Grassland Species richness Total biomass Biomass Positive Linear

Pfisterer and Schmid (2002) Grassland Species richness Aboveground biomass Biomass Positive Log-linear

Callaway et al. (2003) Ruderal/salt marsh  Species richness Total biomass Biomass Positive Linear

Hector et al. (1999) Grassland Species richness Aboveground biomass Biomass Positive Log-linear

Hector et al. (1999) Grassland Functional group richness Aboveground biomass Biomass Positive Linear

Dimitrakopoulos and Schmid (2004) Grassland Species richness Aboveground biomass Biomass Positive Log-linear

Lanta and Leps (2006) Grassland Species richness Aboveground biomass Biomass Positive -

Lanta and Leps (2006) Grassland Functional richness Aboveground biomass Biomass Positive -

Spehn et al. (2005) Grassland Species richness Aboveground biomass Biomass Positive -

Spehn et al. (2005) Grassland Functional group richness Aboveground biomass Biomass Positive -
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Mellinger and McNaughton (1975) Grassland Species richness Total net productivity Biomass 0 -
Wilsey and Polley (2004) Grassland Species richness Aboveground biomass Biomass Positive -
Table A3. Experimental evidence for relationships between biodiversity and productivity in aquatic ecosystems.
Biomass
Reference Ecosystem function Specific taxon Type of diversity Ecosystem property measured 4 t'/ " Direction  Function form
productivity
Arenas et al. (2009) Primary production Macroalgae Species richness Max NPP Productivity Positive Log-linear
Bruno et al. (2005) Primary production Macroalgae Species richness Algal biomass Biomass Positive M-M
Boyer et al. (2009) Primary production Macroalgae Species richness Algal biomass Biomass Positive -
. . . Functional group . - - . .
Griffin et al. (2009) Primary production Macroalgae h Net primary productivity Productivity Positive Linear
richness
Engelhardt and Ritchie ) . L . . -
(2001) Primary production Macrophyte Species richness Algal biomass Biomass Positive M-M
Weis et al. (2008) Primary production Algae Species richness Algal biomass Biomass Positive -
Naeem et al. (2000) Primary production Algae Species richness Algal biomass Biomass Positive Linear
Downing and Leibold . . . L . . .
(2002) Primary production Trophic structure Species richness Phytoplankton biomass Biomass Positive M-M
Engelhardt and Kadlec ) . L . . -
(2001) Primary production Macrophyte Species richness Aboveground biomass Biomass Positive -
Gamfeldt et al. (2005) Primary production Algae Species richness Algal biomass Biomass 0 No
Zhang and Zhang (2006)  Primary production Algae Species richness Algal biomass Biomass 0 No
) Benthic Functional group . . .
Harvey et al. (2013) Secondary production . Macroalgae consumption Biomass Positive M-M
macrofauna richness
Langenheder et al. . o Metabolic activity (substrate o .
Secondary production Prokaryotes Species richness . Productivity Positive M-M
(2010) oxidation)
. . . L Prokaryotic heterotrophic . . .
Pusceddu et al. (2014) Secondary production Benthic meiofauna  Species richness ducti Productivity Positive Linear
production
Emmett Duffy et al. . L . . . .
(2003) Secondary production  Grazer Species richness Grazer biomass Biomass Positive Linear
Norberg (2000) Secondary production Zooplankton Species richness phytoplankton per capita Productivity 0 No
Duffy et al. (2001) Secondary production  Grazer Species richness Eelgrass biomass Biomass 0 No
Duffy et al. (2001) Secondary production Grazer Species richness Epiphyte biomass Biomass 0 No
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Benthic
O’Gorman et al. (2008) Secondary production Species richness Total invertebrate biomass Biomass Positive
macrofauna
Table A4. Observational evidence for relationships between biodiversity and productivity.
Ecosystem propert Biomass
Reference Ecosystem type Specific taxon Type of diversity v property _/_ Direction Effect form
measured productivity
. Benthic meiofauna . . Prokaryote C . "
Danovaro et al. (2008) Marine (deep sea) Functional richness . Productivity Positive Power (b>1)
(Nematode) production
) Benthic meiofauna . . . . o,
Danovaro et al. (2008) Marine (deep sea) Functional richness Faunal Biomass Biomass Positive Power (b>1)
(Nematode)
. : — — . - Power
Duffy et al. (2016) Marine Reef fish Species richness Fish biomass Biomass Positive (0<b<1)
Mora et al. (2011) Marine Reef fish Functional richness Standing biomass Biomass Positive Power (b>1)
Thompson et al. (2015) Lake (temperate) Zooplankton Functional richness Zooplankton biomass Biomass Positive Log-linear
Thompson et al. (2015) Lake (temperate) Zooplankton Species richness Zooplankton biomass Biomass Positive Unimodal
Zimmerman and Cardinale o . . . Power
Lake (temperate) Phytoplankton Species richness Total algal biomass Biomass Positive
(2014) (0<b<1)
Troumbis and Memtsas . o . . . .
(2000) Shrubland Cistus shrublands Species richness Total biomass Biomass Positive Linear
o Tree biomass o . .
Gamfeldt et al. (2013) Forest (temperate) Tree Species richness . Productivity Positive Unimodal
production
o Above-ground o . Power
Grace et al. (2016) Grassland Herbaceous plants Species richness . Productivity Positive
productivity (O<b<1)
. . . . Ecosystem .. .
Jing et al. (2015) Grassland (alpine) Plants Species richness . ) L Positive Log-linear
multifunctionality index
L Ecosystem .
Maestre et al. (2012) Dryland Plants Species richness . . . Positive -
multifunctionality index
Ruiz-Benito et al. (2014) Forest (temperate) Tree Functional richness Tree productivity Productivity Positive M-M
Tylianakis et al. (2008) Grassland Plants Species richness Belowground biomass Biomass Positive Linear
Vila et al. (2013) Forest Tree Species richness Wood production Productivity Positive -
Watson et al. (2015) Forest Tree Species richness Stand productivity Productivity Positive M-M
Zhang et al. (2012) Forest Tree Species richness Ln (effect size) Productivity Positive M-M
Poorter et al. (2015) Forest (Tropical) Tree Species richness Aboveground biomass Biomass Positive Linear
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Delgado-Baquerizo et al.

(2016)

Delgado-Baquerizo et al.

(2016)

Zhang et al. (2017)
Zhang et al. (2017)
Vila et al. (2003)
Mellinger and
McNaughton (1975)

Dryland

Dryland

Grassland
Grassland
Forest

Forest

Bacteria

Fungi

Vascular plants
Vascular plants
Tree

Tree

Species richness

Species richness

Species richness
Functional richness
Species richness

Species richness

Ecosystem
multifunctionality index
Ecosystem
multifunctionality index
Aboveground biomass
Aboveground biomass
Wood production

Total net productivity

Biomass
Biomass
Productivity

Productivity

Positive

Positive

Positive
Positive
0

0

Linear

Linear

Linear
Linear
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Table A5. Summary of total monetary values of ecosystem services per biome reported in literatures (values in 2007$

halyr?)
Costanza et al. (1997) De Groot et al. (2012) Costanza et al. (2014)
347.76 491 660
Open ocean
(1,8,11,13-14,17) (2,13-16) (2,8,11,13-16)
. 31508.16 28917 28917
Estuaries
(3,8,11-14,16-17) (2,6,12-17) (2,6,12-17)
26225.52 28917 28917
Seagrass/Algae beds
(8,14) (2,6,12-17) (2,6,12-17)
8383.5 352915 352249
Coral reefs
(3,9,11-14,16-17) (2,3,6,9,12-17) (2,3,6,9,11-17)
Shelf 2221.8 2221.8 2221.8
e
(8,11,13-14,17) (8,11,13-14,17) (8,11,13-14,17)
. 11727.24 4267 12512
Lakes/Rivers
(4,5,9,13,16) (5,13,16) (4,5,9,13,16)
. 2769.66 5264 5382
Tropical forest
(2-9,13-17) (1-3,5,8,10-16) (1-17)
416.76 3013 3137

Temperate/Boreal forest

Grass/Rangelands

Tidal marsh/Mangroves

Swamps/Floodplains

(2,4,7,9,11,13-14,16-17)
320.16
(1-2,4,6-7,9-11,13,15-16)
13786.2

(3,9,12-14,16)

27020.4
(1,3-5,9,12-14,16-17)

(2,5,8,11-14,16-17)

2871
(2,5,6,9,12-17)
193845

(2-3,5-6,8-9,12-16)

25682
(2-6,8-9,11-17)

(2,4-5,7-9,11-14,16-17)
4166

(1-2,4-7,9-17)

193845
(2-3,5-6,8-9,12-16)
25682

(2-6,8-9,11-17)

Numbers in parentheses show the ecosystem services included in respective study: 1=gas regulation, 2= climate

regulation, 3=disturbance regulation, 4=water regulation, 5=water supply, 6=erosion control, 7=soil formation,

8=nutrient cycling, 9=waste treatment, 10=pollination, 11=biological control, 12=habitat/refugia, 13=food production,

14=raw materials, 15=genetic resources, 16=recreation, 17=cultural.

Table A6. Mean values of productivity per unit area per biome reported in literatures (values in kg/m?/yr).

Whittaker Bolin et al. Chen et al. Del Grosso et .
(Mori (2018))

(1975) (1979) (2018) al. (2008)

Open ocean 0.125 0.125

Estuaries 15 1.5

Seagrass/Algae beds 2.5 2

Coral reefs 2.5 1

Shelf 0.36 0.36

Lakes/Rivers 0.25 0.4

Tropical forest 1.9 2 2.35

Temperate/Boreal forest 1.1 1 1.14 1.06

Grass/Rangelands 0.6 0.8

Tidal marsh/Mangroves 2 3

Swamps/Floodplains 2 3.5

Cropland 0.65
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Figure Al Proportions of studies with positive (+) and neutral (0) diversity effects on biomass production in terrestrial
(green) and aquatic (blue) ecosystems based on experimental (A) and observational studies (B) listed in Table A2-A4 in
Appendices. Insets show proportions of studies with different mathematical function forms of the diversity-productivity
relationship in experimental (A) and observational studies (B) respectively. M-M represents the Michaelis-Menten

function. Numbers inside bars represent the number of studies in each category.



