

BEVEZETŐ





A vegyi anyagok a környezetünkre leselkedő veszélyek között első helyen állnak.



A környezetbe kerülő vegyi anyagok kockázatáról gyakran beszélünk, az ökoszisztémára és benne az emberre gyakorolt káros hatásait nap mind nap érzékeljük, de a kockázat mérése, nagyságának számszerű jellemzése nincs megoldva.



A kockázat jövőbeni eseményre utal. Sajnos környezetünket a vegyi anyagok nemcsak veszélyeztetik, de a múlt eseményeinek eredményeképpen nagyon gyakran szennyezik is. A remediáció a szennyezőanyagok környezetet károsító hatásának csökkentése, vagy megszüntetése, a szennyezett talaj, víz vagy üledék „meggyógyítása”.



Ebben az összeállításban, saját kutatásaim és publikációim alapján igyekszem áttekintést adni egyrészt a vegyi anyagok környezeti kockázatának mérési, helyesebben becslési lehetőségeiről másrészt a bontható szerves vegyületek által szennyezett területek remediációjáról. Értekezésemben ezt a két területet, az ökológiai alapokon nyugvó alkalmazott környezettudomány részeként tárgyalom a tudományterület legmodernebb szemléletét és legújabb eredményeit közvetítve az olvasók felé, különös 

tekintettel az elhanyagolt és a vitatott kérdésekre, melyekkel kapcsolatban saját álláspontomat ismertetem. 



A munkában különös hangsúlyt kapnak a biológiai módszerek; az ökotoxikológiai és más biológiai módszerek jelentősége és alkalmazása a kockázatbecslésben és a bioremediáció lehetőségei és előnyei a szennyezőanyagok környezeti kockázatának csökkentésében.





Néhány fontos megállapítás



A vegyi anyagok környezeti kockázatbecslésének célja megadni azok környezet-károsító hatásával összefüggő kockázatának  számmal jellemezhető mértékét



A környezeti kockázat nagyságát a becsülhető környezeti koncentráció és az ökotoxikológiai hatás viszonya határozza meg.



A környezeti kockázat nagysága olyan tudományos alapinformáció, melyet a környezetvédelmi politika és irányítás konkrétan a törvénykezés, a jogi szabályozás, a határértékképzés, a büntetés, és a prioritások meghatározása során használ. A környezetvédelmi technológust a remediálási módszer kiválasztásában segíti. 



Az ökotoxikológiai vizsgálatoknak kiemelkedő szerepük van az környezeti kockázat felmérésében. Új módszerek és módszeregyüttesek szükségesek; ehhez kapcsolódik saját kutatásaim azon része, mely új tesztek kidolgozására és alkalmazására vonatkozik.

Az ökotoxikológiai tesztek mind tiszta vegyületek, mind környezeti minták esetében alkalmazhatóak. A tesztelés célját és feltételeit előre tisztázni kell, s azokhoz megfelelő módszereket rendelni.



Az ökotoxikológiai vizsgálatok céljai között a leggyakoribbak a teljes ökoszisztémára gyakorolt hatás becslése extrapoláció útján, hatáson alapuló határérték képzés, remediáció célállapotának meghatározása, szennyezett területek állapotfelmérése, monitoring rendszerek tervezése, vagy a remediáció követése. 



A remediáció a szennyezett terület rendbehozatalát, meggyógyítását jelenti, mely célra egy sor új technológia született az elmúlt években.



A remediációs technológiák közül költségét tekintve legelőnyösebb a bioremediáció. A biotechnológia alkalmazhatóságát a szennyezett terület és a szennyező ismeretében dönthetjük el, kémiai és biológiai vizsgálatok és technológiai kísérletek alapján. 



A remediációs technológiák esetében, minden más biotechnológiához hasonlóan a központi szerep az élő sejteké, elsősorban a vízben, a talajban, vagy az üledékben élő és működő mikroorganizmusoké. Ehhez kapcsolódnak a működésükhöz szükséges optimális körülmények, melyeket a biotechnológusnak kell biztosítania. 



Talajok tisztítása in situ vagy ex situ történhet.



Ex situ talajtisztításnál a szennyezés helyéről eltávolított, kiásott talajt kezeljük prizmákba rakva, vagy reaktorokban, gyakran iszapállagban.



In situ talajtisztítási technológia esetében a kezelendő talajtérfogatot minden irányban nyitott reaktorként kell kezelnünk, s a technológiai paramétereket a talaj belsejében biztosítanunk. Az  álló szilárd fázisból adódó gradienseket és a természetes inhomogenitásokat a tervezés során kell figyelembe vennünk. 



A környezetet szennyező szerves anyagok legnagyobb része aerob körülmények között biodegradálható hatékonyan, ezért a levegőztetés megoldásai alapvető fontosságúak a bioremediáció során.



Sokat vitatott kérdés a starterkultúrák, oltóanyagok alkalmazása környezetvédelmi technológiákban, elsősorban a talajtisztításban. A szennyvíztisztítási technológiák fejlődése során is volt egy periódus, amikor a technológusok csoda-mikrobáktól remélték - ma már tudjuk, hogy hiába - a mindenható megoldást. A talajtisztítás esetében is a helyesen vezetett és ellenőrzött technológia az elsődleges abból, amit a technológus tud hozzátenni a talaj saját bontó aktivitásához. Főként, ha nem teljesen friss a szennyeződés, tehát megindult a területen a saját mikroflóra adaptációja. Indokolt esetben természetesen alkalmazhatunk és kell is alkalmaznunk oltóanyagokat. Saját gyakorlatomból is tudok mindkét esetre példát bemutatni. 

�

I. Vegyi anyagok környezeti kockázatának mérése,

a szennyezett környezet állapotának megítélése





1. A környezeti kockázat és mérése



A vegyi anyagok a környezetbe kerülve az ökoszisztémát és benne az embert  veszélyeztetik. A veszélyeztetés sokkomponensű bonyolult folyamatok eredménye, melynek mértéke nem határozható meg egyszerűen. Egy viszonylag új tudományág, a kockázatfelmérés vagy más szóval kockázatbecslés a kockázat nagyságát mérőszámmal igyekszik jellemezni. Ehhez integráltan használja a geológia, az ökológia, a vegyésztudományok, a biológia, a matematika, a fizika legújabb ismereteit.

A kockázatfelmérés, vagyis a veszély mérőszámmal való jellemzése rendkívül fontos összehasonlítás és a prioritások megállapítása esetében. A kockázat felmérés szolgáltatja a tudományos alapot a gyakorlati környezetvédelemhez és a környezetvédelmi politikához is. Az egységes környezeti kockázat-felmérési módszerek kidolgozásán és bevezetésén tudósok, környezet védők és politikusok ezrei munkálkodnak.  





1.1. A környezeti kockázat



A kockázat, valamely károsnak ítélt jövőbeni esemény, melynek mértéke a bekövetkezés valószínűségétől és a kár nagyságától függ.



A környezeti kockázat abból adódik, hogy az ökoszisztéma és benne az ember a természetbe kikerült  veszélyes, kockázatot jelentő anyagnak ki  van téve és az hat rá. 



A vegyi anyagok a környezetbe kerülve az ökoszisztémában nehezen becsülhető változásokat okoznak, egyensúlyok eltolódását, a fajeloszlás megváltozását, gyakran egyes fajok teljes kipusztulását, s ezzel helyrehozhatatlan károkat. (16)



A xenobiotikumok mindig fokozott veszélyt jelentenek az ökoszisztémára, mert ismeretlenek a velük kapcsolatba kerülő élőlények számára. Anyagcseréjük, enzimrendszerük még nem alkalmazkodhatott,  sem rezisztenciát nem alakulhattak ki, sem a biodegradációra nem készülhettek fel. A xenobiotikumnak nem minősülő vegyületek és az elemek is komoly kockázatot jelenthetnek az ökoszisztémára, ha a normálistól eltérő koncentrációban és  eloszlásban kerülnek a környezetbe. 



A környezetet szennyező vegyi anyagok káros hatásának felméréséhez mennyiségi és minőségi információ szükséges magáról a szennyezőanyagról, az érintett környezeti elemekről, az ökoszisztémáról, valamint a szennyezés időbeni lefolyásáról.



A toxikológusok a vegyi anyagok okozta károkat főleg az ember, néha egy-egy kiemelt, veszélyeztetett faj szempontjából vizsgálják. Utóbbira példa a peszticidek esete, amikor mérik és megadják a szer halakra, vagy méhekre gyakorolt toxikus hatását, hogy alkalmazáskor ezt figyelembe lehessen venni. A toxikológusok általában olyan tesztorganizmusokon mérik a vegyi anyagok, például az új, szintetikus vegyületek akut és krónikus toxicitását, vagy mutagén és teratogén hatásait, melyek alapján az  emberre lehet extrapolálni. Ez sem mindig egyszerű feladat, hiszen egyik élőlény fajról egy másikra extrapolálás rengeteg háttér-információt igényel és egy sor hibalehetőséget rejt magában.



Az ökoszisztéma egészére vonatkozó kockázat még az ember eseténél is sokkal összetettebb, a hatások és kölcsönhatások eredője valóban csak becsülhető. A helyes becslést az érintett terület jellegzetességeinek, a vegyület vagy elem tulajdonságainak, viselkedésének és hatásainak, valamint  a környezeti elemek tulajdonságainak ismerete teszi lehetővé.





1.2. Miért kényszerülünk a kockázat becslésre?



A kockázat mérőszámmal való jellemzéséhez alapvetően szükséges két adat, a környezeti koncentráció (kitettség) és a hatás is csak becsléssel határozható meg. 



Egy analitikus akármennyire pontosan is méri a talaj valamely toxikus szennyezőjének koncentrációját, csak a mintavétel helyére és időpontjára érvényes az eredménye. Alapja lehet a környezeti koncentráció becslésének, figyelembe véve a szennyezők fizikai-kémiai-biológiai tulajdonságait, és a környezeti elemek fizikai-kémiai-biológiai jellemzőit, melyek megszabják a szennyező vegyület vagy elem sorsát a környezetben, terjedését térben és időben, valamint a lehetséges kölcsönhatásokat. 



A környezetünket szennyező vegyi anyagok környezeti koncentrációjának becslését terjedési modellek segítik. A modellek egy részét egy bizonyos környezeti elemre dolgozták ki, így levegőre, felszíni vízre, talajra. Valamennyi környezeti elemet figyelembe veszi a regionális SIMPLEBOX modell. Speciális szennyezés-típusokra is készítettek modelleket, így a peszticidek, vagy más biodegradálható szerves szennyezők talajba kerülésére alkalmas a PESTLA, felszíni vizekbe kerülésére pedig a SLOOTBOX modell. A szennyvíztisztító telep esetén a SimpleTreat modellt alkalmazhatjuk. Ezeken kívül még számos terjedési modell létezik, a fent említettek a európai harmonizáció jegyében ajánlott modellek. (16, 28)



A szennyező vegyi anyag hatására bekövetkező változások teljes meghatározása az ökoszisztéma minden faját, egymáshoz viszonyított arányát és a szezonális változásokat is figyelembe véve rendkívül bonyolult és költséges feladat. Az ép, érintetlen ökoszisztéma szabályszerű viselkedését sem ismerjük részleteiben. A törvény-szerűségek komplex felderítésére egy-két kiterjedt projekt folyik a világban, amikor több kutatócsoport vizsgálja éveken át a kijelölt területet, a trófikus lánc minden faját.



A helyzetet tovább bonyolítja, hogy a szennyezőanyagok sosem, vagy nagyon ritkán fordulnak elő egymagukban. Általában több szennyező, de nem ritka, hogy szennyezők százai fordulnak együttesen elő, melyek kölcsönhatásai egymással és a környezeti elemekkel valamint az ökoszisztéma tagjaival követhetetlen szövevényt alkotnak, melynek felderítésére és változásainak mérésére nem elegendőek a fizikai vagy kémiai módszerek. (24)



A ökotoxikológia mindkét problémára megoldást kíván nyújtani. Viszonylag egyszerű biológiai módszerekkel - un. ökotoxikológiai tesztekkel- méri a hatást, majd ezekből az eredményekből extrapolál a teljes ökoszisztémára. Hasonlóan, ahogy a patkányokon végzett etetési kísérletekből a humán toxikológus extrapolál az emberre. (28)



A ökotoxikológiai teszteket végezhetjük tiszta vegyi anyagokkal vagy környezetből származó szennyezett mintákkal, ílymódon megállapíthatjuk egyes vegyi anyagok ökotoxicitását, de megadhatjuk a víz, az üledék, talaj, vagy levegőminták ökotoxicitását, leggyakrabban hatást még nem mutató koncentrációban kifejezve.





1.3. Vegyi anyagok kockázatának számszerű jellemzése



A vegyi anyagok kockázatának mérése és számszerű jellemzése (ERA = Environ-mental Risk Assessment) a környezetvédelemmel kapcsolatos döntések tudományos alapjául szolgál, akár környezeti-technológiai, akár gazdasági, akár irányítási, akár politikai-jogi területről legyen szó. Egy-egy példával szeretném megvilágítani a kockázat felmérésének és mérőszámmal való jellemzésének szükségességét és alkalmazását. (22, 23)





1.3.1. Kockázatbecslés, mint a politikai és gazdasági döntések tudományos alapja



Az állami felelősségi körbe tartozó szennyezett területek felmérése és remediálása ma az egyik legnagyobb környezetvédelmi program Magyarországon. A szennyezett területek remediálása természetesen nem történhet meg egyszerre, mert ez durva becslés szerint 500 milliárd forintba kerülne, ezzel szemben évenként csak 1 milliárdot tud a Magyar Állam erre a célra fordítani. A felmért szennyezett területeket a számított kockázati tényező alapján sorrendbe kell állítani, hogy a legveszélyesebbek kapjanak prioritást. A döntésnél tehát a környezeti kockázat első helyen szerepel, ehhez járulnak gazdasági vagy politikai megfontolások, például a rendelkezésre álló összeg, a sajtó nyomása, vagy lakossági tiltakozás, melyek módosíthatják a tudományosan felmért ökológiai kockázaton alapuló sorrendet. (25, 26, 29)





1.3.2. Kockázatbecslés az alkalmazandó remediálási  technológia kiválasztásához



A remediálási technológia  megválasztásában (15, 20, 21) is elsődleges szerepet játszik a kockázat nagysága és jellemzői. Azt például, hogy in situ, vagy ex situ  tisztítási technológiát alkalmazzunk egy szennyezett talaj esetében a kockázat nagysága és minősége szabja meg. Friss olajos szennyeződést laza homokos talajban, magas talajvíz mellett, célszerű azonnali eltávolítás után ex situ kezelni, mert nagy a talajvízbe kerülés kockázata. Ezzel szemben régebbi olajos szennyeződéshez kötött talajban, ahol a szennyeződés nem veszélyeztet vízbázisokat, választhatunk in situ  talajtisztítási technológiát. 













1.3.3. Környezetvédelmi jogi szabályozás és a kockázatbecslés



A jogi szabályozás, rendeletek készítése, kritériumok állítása, büntetések kiszabása esetében a kockázat nagysága a meghatározó. Az eszközül kialakított normák, vagy határértékek megállapításánál is a környezeti kockázatot kell alapul venni. A legújabb tudományos felfogás szerint határértékként az ökoszisztémára még nem ható koncentrációt kell megadni. De mit értsünk az ökoszisztémára nem ható alatt? Többnyire azt értik alatta, hogy az ökoszisztéma fajainak arányát nem bontja meg, azt károsan nem befolyásolja, végérvényesen nem teszi tönkre. Ezzel kapcsolatban még nem teljesen egységes az álláspont, ill. hiányos a tudományos információ, arról, hogy a károsan befolyásolja mit jelent, hogy hogyan lehet megkülönböztetni a természetes, pl. szezonális változásokat a szennyező hatásától. Van aki a kritérium állításnál az ökoszisztéma legérzékenyebb faját veszi alapul, mások úgy definiálják, hogy 95 % valószínűséggel ne változtasson a fajeloszláson. (28, 29)



További problémát jelentenek a lokális és/vagy regionális eltérések. Azért is célszerű a határérték kialakításánál és az erre alapuló büntetés kiszabásánál, valamint helyreállítás utáni célállapot meghatározásánál a regionális és lokális környezeti kockázatot alapul venni, mert így lehetőségünk van helyspecifikus követelményeket szabni a háttérérték és a terület érzékenységének figyelembe vételével. 



A humán egészségügyi kockázat felmérését összhangba kell hozni az ökológiai kockázat felmérésével illetve eredményével. A területhasználattal összefüggő expozíciók ismeretében az ökológiai kockázat módosításával ill. finomításával is eljuthatunk a humán kockázat mérőszámához. (29)





1.4. A kockázati tényező



A veszély mértékét a kockázati tényezővel (RQ = Risk Quotient) jellemezzük. A kockázati tényező a becsült környezeti koncentráció (PEC = Predicted Environ-mental Concentration) és az ökoszisztémára még nem ható becsült koncentráció (PNEC = Predicted No Effect Concentration) hányadosa. Minél nagyobb ez az érték, annál nagyobb a veszély, amit a környezetbe került  vegyi anyag jelent. Ha ez az érték kisebb, mint 1, nincs szükség beavatkozásra, ha nagyobb, mint 1, további vizsgálatok szükségesek. Ha a részletesebb vizsgálatok eredményeinek figyelembevételével is nagyobb, mint 1, akkor el kell kezdeni a kockázat-csökkentés lehetôségein gondolkozni. (16)



A kockázati tényező értékei és a hozzájuk rendelhető veszélyeztetési szintek



RQ = PEC/PNEC�Veszély

��< 0.001�elhanyagolható��0.001 - 0.1�kicsi��0.1 - 1�enyhe��1 - 10�nagy��>= 10�igen nagy��A kockázatot tehát számszerűsíteni kellett ahhoz, hogy értékelésre és összehasonlításra tudjuk használni. A számszerű érték képzése kockázatfelmérés során történik, melynek lépései az alábbiak:



a szennyezett terület jellemzése

a veszély ill.  veszély forrásának azonosítása

a kitettség, vagy más szóval a környezeti koncentráció felmérése

a hatás ismerete és mennyiségi meghatározása

a kockázat becslése

a kockázat jellemzése.



A környezeti kockázat jellemzésére tehát a kitettséget (expozíció) és a hatást kell összevetnünk, s viszonyukból, arányukból a kockázat nagyságának jellemzésére mérőszámot alkotni. 



A kockázat felmérés céljául az ember és/vagy az ökoszisztéma veszélyeztetettségének megállapítását jelölhetjük meg. A környezeti kockázat-becslés általános célja annak megállapítása, hogy a megfigyelt, vagy mért szennyező-koncentráció elfogadhatatlan kockázatot jelent-e a környezetre, s abban az  emberre.





1.5. A kockázatelemzés kulcsfeladatait



Azonosítani és jellemezni a forrás - útvonal - cél együttest, vagyis a szennyezőt kibocsátó forrást, a terjedés útvonalát és a szennyeződés végső célját, vagy tárgyát,  figyelembe véve a jelenlegi vagy tervezett terület használatot és annak követelményeit.

Definiálni a forrás - útvonal - cél rendszer viszonyait.

Becsülni azt a kockázatot, melyet  a célelem szenved el, ha találkozik a veszéllyel.

Értékelni a becsült kockázatot, figyelembe véve a  veszély természetét és nagyságát és azokat a bizonytalanságokat, melyeket a kockázatbecslési módszer hordoz magában. 



A megítélés alapja tehát az ökoszisztémára és benne az emberre leselkedő veszély kell, hogy legyen, akár a kockázat felmérése, akár prioritási listák készítése és a remediálás, akár pedig a büntetés a célunk.





1.6. A kockázatfelmérés tervezése, a kockázat iterációs közelítése



Ma nagyon jellemző, hogy a környezeti problémák értékelése kimerül egy csökevényes állapotfelmérésben, vagyis mintavételben és elemzésben. Ha nagyon alaposak akarnak lenni, akkor sok mintát vizsgálnak drága, műszeres analitikai módszerekkel. Teljes kockázat-felmérést szinte sosem végeznek. Ha általánosan ismertek és elfogadottak lennének a kockázatbecslés módszerei, akkor egy-egy szennyezett terület felmérése apró lépésekben történhetne, a kockázati tényező iterációs megközelítésével párhuzamosan. Ebben a rendszerben már a kockázatbecslés első lépése után kiderülne, hogy milyen adatra van szükség a pontosításhoz. (16, 28) 



Szennyezett területek állapotfelmérésénél sokszor nincs előre meghatározva a mérés célja, pedig a mérési szándék mögött mindig az van, kimondva vagy kimondatlanul, hogy kockázat nagyságát igyekszünk megállapítani, hiszen a józan ész is azt diktálja, hogy az intézkedésnek attól kell függenie. Tehát bármiféle vizsgálat előtt kell egy előzetes kockázatbecslést végezni és csak azután kialakítani a vizsgálati és mintavételi stratégiát és elkészíteni a tervet a célelem és a tárgy figyelembevételével. A zavart az okozza, hogy nem egyértelmű, hogy a kockázatot mi minden befolyásolja. Az egymást erősítő és kioltó folyamatok, hatások és kölcsönhatások szövevénye csak mélyebb ismeretek és megfelelő adatok alapján vizsgálható.





		ide jön az iterációs ábra



�1.7. A kitettség és a hatás blokksémája



Az világos, hogy a kockázat mértéke függ a szennyezőtől, annak kémiai, fizikai  és biológiai tulajdonságaitól és mennyiségétől. De ugyanilyen fontos tényező a szennyezett közeg, a mátrix, valamint a terület használata és végül az idő, mint az egészet befolyásoló tényező. Módosul a megítélés a kockázat tárgyának függvényében, pl. egy talajszennyezés kockázatát vizsgálhatjuk a felszín alatti vízre, a felszíni vízre, az ökoszisztémára, az ökoszisztéma egyetlen fajára, az emberre, a gyerekre, stb.





			ide jöhetne a USES ábrája, némi módosítással: R kihagyni, 			nyilakat ellenőrizni



















































Fentiek értelmében egyetlen kémiai vegyület, vagy elem kockázatát sem egyszerű megbecsülni, de tovább nehezíti a helyzetet, hogy az esetek többségében nem egyetlen vegyület, vagy elem jelent kockázatot a környezetre, hanem veszélyes kemikáliák tucatjait tartalmazó vegyes hulladékok, szennyvíziszapok, technológiai maradékok, illegális lerakatok. A szennyező anyagok kölcsönhatásai egymással és a mátrixszal egyre bonyolítják a helyzetet és a megítélhetőséget. (16

�2. A kockázatbecslés menete



A kockázatbecslés a legkülönbözőbb mért, vagy becsült adatokból indulhat ki figyelembe véve minden, a szennyezőre, a szennyezett közegre és területre, valamint a befogadóra vonatkozó fontosabb információt, a múlt, a jelen és a jövőbeni használatot. A kockázatbecslési eljárás eredményeképpen, számmal, vagy osztályzattal kifejezhető eredményt kell kapnunk, mely arányos az állapot súlyosságával és a beavatkozás sürgősségével.





2.1. A környezeti kockázat számszerű értéke



A környezeti kockázat nagyságát, vagyis a veszély mértékét a mért értékekből származtatott, gyakran becsült  értékek, vagyis 



a kitettség (expozíció) felmérése alapján képzett PEC érték és

a hatás felmérése alapján képzett PNEC érték egymáshoz viszonyított aránya 

a PEC/PNEC hányados  fogja jellemezni. 





A KOCKÁZATBECSLÉS FOLYAMATÁBRÁJA



kibocsátás

�hatás��eloszlás modellezése�extrapoláció�����PEC�PNEC��



PEC/PNEC





A PEC érték a vizsgált környezeti elemben valószínűsíthető koncentráció, amelynek a kockázat tárgya, az ökoszisztéma tagjai ki vannak téve. 



A hatás vizsgálatának célja annak a koncentrációnak a meghatározása, mely még biztosan nem hat károsan a célszervezetre, illetve az ökoszisztémára. Ez az érték általában a NEC (No Effect Concentration), ökoszisztémák esetében, az adatbázisok hiánya ill. hiányossága miatt inkább a valószínűsíthető, vagy becsült még hatástalan koncentráció, a PNEC érték (Predicted No Effect Concentration) használatos. (16)

















2.2. A környezet kitettsége, a PEC érték meghatározása



A környezeti koncentráció vagy mért értékből vagy  statisztikai, termelési, kibocsátási, stb. adatokból számítható, lokális, vagy regionális kiterjedésben.



A környezeti koncentráció megállapításánál figyelembe kell venni a szennyező fizikai-kémiai-biológiai tulajdonságait és a környezeti elemek fizikai-kémiai-biológiai jellemzőit, melyek megszabják a szennyező vegyület vagy elem sorsát a környezetben, terjedését térben és időben és a lehetséges kölcsönhatásokat. 



A környezeti minta kémiai analízise egyetlen szennyező, esetleg vegyület-csoport, egy időpontban, egyetlen helyen mért koncentrációja. A kockázat megítéléséhez ez az adat csak akkor használható fel, ha a mintavételi (vagy in situ mérési) pontot el tudjuk helyezni a szennyező terjedésének hely- és időtérképén. Ez utóbbit pedig akkor tudjuk elkészíteni ha ismerjük a szennyezőforrás helyét, a kibocsátott mennyiséget, a szennyező illékonyságát, vízoldhatóságát, adszorpcióját a szilárd halmazállapotú környezeti elemekben (talaj, üledék), oktanol-víz megoszlási hányadosát, degradálhatóságát (fotódegradáció, hidrolízis, biodegradáció),  és mindehhez az érintett környezeti elemek jellemzőit. A környezeti koncentráció becslésénél, főleg, a talaj- és üledékminták esetében számolnunk kell a nagyfokú inhomogenitással is (ez egyébként a mintavételezésnél is óriási probléma). A már említett terjedési modellek használata megkönnyíti a gondolkozást. Ha hiányos az adatsorunk, mód van  származtatott értékek számítására például a megoszlási hányadosok ismeretében, felszíni vizek üledékeiben számítható a szennyezőanyag koncentrációértéke a pórusvízben mért értékbôl. (17, 19)





PEC  számításánál figyelembe veendő  és ajánlott szempontok:



Elsődleges adatokat felmérés útján nyerjük, vagy adatbázisokból kapjuk a másodlagos adatokat az elsődlegesekből képezzük, pl. megoszlási hányadossal.

Minden lehetséges kibocsátót, szennyező forrást maximális kibocsátással kell figyelembe venni.

Az érintett környezeti elemeket előre azonosítani kell.

A környezeti elemre érkező mennyiség becslésénél figyelembe kell venni a hígulást és az eliminációt. Az eloszlást és a degradációt mennyiségileg is jellemezni kell, vagyis meghatározni  a hely és idő szerinti transzportot. 





A PEC meghatározásának lépései



Eloszlási modellhez szükséges minimális adathalmaz beszerzése

A standard környezet definiálása, lokális,  és/vagy regionális szinten

Másodlagos adatok beszerzése: pl. megoszlási hányadosok, a degradáció mértéke

A kibocsátás felmérése, vagy becslése

Eloszlás és viselkedés a környezetben

PEC számítása



Mit értünk minimális adathalmazon?



A szennyező fizikai-kémiai tulajdonságai: mólsúly, oktanol-víz megoszlási hányados, vízoldhatóság, gőznyomás, illékonyság, forrpont

Felhasznált mennyiség és a felhasználás módja: gyártott mennyiség, ipari felhasználás, privát felhasználás, stb.

A standard környezet definiálása





2.3. A koncentráció - hatás összefüggés vizsgálata és a PNEC meghatározása



A környezetünket veszélyeztető anyagok megítélése hatásuk alapján történik. Ez a hatás lehet toxikus, mutagén, karcinogén, teratogén, stb. A dózis - válasz összefüggés vizsgálata és értékelése megmutatja számunkra a vegyi anyagok káros hatásának mértékét, s azt a koncentrációt mely még nem okoz észrevehető hatást a vizsgált tesztorganizmuson (NEC = hatástalan szint). 



A humán-toxikológusoknak széleskörű adatbázis áll rendelkezésükre, s kialakult annak a módszere is, hogy a tesztorganizmusokkal meghatározott NEC értékek alapján becsléssel hogyan lehet megállapítani az emberre veszélytelen szintet. (16)



A vegyi anyagok ökotoxikológiai hatása kevéssé ismert, adatbázisokban alig találunk ökotoxikológiai adatot. Ha egy toxikus szennyező a környezetbe kerül, az messzemenő következményekkel jár. Az ott élő ökológiai közösség egyes tagjait, egyes fajait háttérbe szorítja, kipusztulásukat is okozhatja, másokat előnyhöz juttat, tehát felborítja az ökoszisztéma egyensúlyát. Az ökoszisztémák kisebb-nagyobb mértékben képesek alkalmazkodni a környezet változásaihoz,  néha extrém környezeti tényezőkhöz is képesek idomulni, meg tudnak felelni a klimatikus változásoknak és a legkülönbözőbb stresszeknek. Az ökológiai  közösség egyes tagjai érzékenyebben reagálnak a környezeti hatásokra, mások rezisztensebbek. Egyes környezeti hatások csak a közösség tagjainak arányát tolják el, mely bármikor visszaalakulhat, de történhet irreverzibilis károsítás is. 



Hogyan lehet ennek a komplex hatásnak az eredményét mérni, mi lenne az, ami felhívhatná a figyelmünket a megnövekedett kockázatra. Az ökotoxikológus nem tud extrapolálni a humán toxikológusok által használt tesztorganizmusokkal nyert eredményekből, például patkányetetési kísérletek dózisaiból. Számukra más, az ökoszisztémát és annak történéseit jobban reprezentáló tesztorganizmusokra és mérési módszerekre van szükség. (11, 12)



A bioindikáció a vizsgált ökológiai rendszer legérzékenyebb tagjának meglétét, vagy hiányát vizsgálja,

A biomonitoring a monitor-szervezetekben lejátszódó változásokat, pl. akkumulációt,

A bioteszt olyan laboratóriumban végzett vizsgálat, melyben a tesztorganizmus válaszát mérik a toxikus anyag, vagy toxikus környezeti minta hatására.

A populáció, ill. az ökoszisztéma szintjén megjelenő hatásokat mérik a mikrokozmosz, vagy mezokozmosz kísérletek.

2.3.1. A PNEC érték meghatározása 



A PNEC érték  számítása az adatbázisokban és a publikációkban elérhető adatok értékelésével kezdődik. Az adatbázisok a legtöbb vegyületre hiányosak, ha van is adat az inkább csak rövid idejű, un. akut toxicitási teszteredmény. Az ökoszisztémára a krónikus tesztek eredményeiből lehet kielégítő becslést végezni. (29)



Az akut, vagy krónikus hatásokat  vizsgáló módszerek végpontja különböző lehet. A leggyakrabban használatos ökotoxikológiai vizsgálati végpontok az alábbiak:



Akut toxicitás vizsgálatából: 

	LC 50, 

Krónikus toxicitás vizsgálatából: 

	NOEC: az a legmagasabb koncentráció melynek nincs megfigyelhető hatása

	LOEC: az a legalacsonyabb koncentráció, mely már hatást mutatott

	MATC: A szennyező maximális, még elfogadható koncentrációja



Ha az adatbázisban nem találunk egy vegyületre adatot, akkor a kémiai szerkezet hasonlósága alapján becsülhetjük a toxicitását, hasonló szerkezetű ismert hatású vegyület adataiból (QSAR = Quantitative  Structure -Activity Relationship).



Az ökotoxikológiai vizsgálatok, azok értékelése és a kapott eredmények felhasználása során  ma még  nagyon sok a hibalehetőség.

Ahány laboratóriumban mérik, annyifélék a módszerek és így az eredmények.

A fajonkénti nagy eltérések miatt nehéz egyik fajra kapott eredményből egy másikra következtetni. 

Az akut toxicitás méréséből nem mindig lehet a hosszabb ideig tartó hatásokra következtetni. 

A laboratóriumi mérésekből csak nagy hibával lehet a valódi ökoszisztémában lezajló történésekre következtetni, ennek okai

- hogy  egyetlen faj nem reprezentálja az ökoszisztémát, 

- tiszta vegyületekre kapott adatok nem veszik figyelembe az additív, szinergens,

  vagy antagonista hatásokat, a szennyező és a mátrix kölcsönhatását.



Talajokhoz kötött szennyezők hatásának vizsgálatára mikroorganizmusokat, növényeket és gilisztákat javasolnak az irodalomban. Újabban egyre népszerűbb és szabványosítás alatt áll a Colembolla puhatestű talajlakó rákkal végzett ökotoxikológiai tesztelés. 

 

A talajok esetében a talajhoz való kötődés, a talaj szervesanyag- és agyagtartalma, valamint pH-ja és nedvességtartalma nagyban befolyásolja a hozzáférhetőséget, így a toxikus hatás megjelenését és mértékét. A mért értékeket a hozzáférhetőség ismeretében normalizálni kéne, azaz egy standard talajban valószínűsíthető értékben kifejezni. A talajra vonatkozó NOEC érték pórusvízben mérhető egyensúlyi koncentrációból is számítható, a talaj-víz megoszlási hányados segítségével. 



A legelterjedtebb módszer, hogy a PNEC érték megállapításához a mért értéket a használt ökotoxikológiai tesztek mennyiségétől és minőségétől függően biztonsági faktorokkal vesszük figyelembe. Az EU által is elfogadott javaslat felsorolja a különbözô környezeti elemek esetén használatos tesztorganizmusokat és megadja a biztonsági faktorok alkalmazásának rendjét. (28)





A PNEC érték becsléséhez alkalmazott biztonsági faktorok

vízi ökoszisztémák esetében



�biztonsági faktor

��Három különböző trófikus szint élőlényeivel legalább1-1 akut toxicitási teszt (LC50: hal, alga, Daphnia)

�1000��Legalább egy hosszú távú NOEC mérés akár hal, akár Daphnia

�100��Két különböző NOEC mérés, két különböző trófikus szint élőlényeivel (hal és/vagy alga és/vagy Daphnia)

�50��Három trófikus szint  élőlényeivel meghatározott  krónikus NOEC értékek 

�10��Szabadföldi adatok, vagy mikrokozmosz kísérletek, egyedi felmérés

�nem szükséges faktort alkalmazni��



2.3.2. A bioakkumuláció



A PNEC kalkulálásánál igen fontos a bioakkumuláció figyelembe vétele. A bioakkumuláció felelôs a szennyezőanyagok táplálékláncba kerüléséért, az un. másodlagos mérgezésért. Bioakkumulációval kell számolnunk a szervetlen ionok egy részénél, a nehézfémeknél és a nehezen bontható apoláros szerves vegyületeknél. 



A biokoncentráció a vízi környezetből való felvétel nettó eredménye egy organizmusban, vagyis a felvétel és leadás különbsége, 

a bioakkumuláció minden felvételi lehetőséget figyelembe vesz,

a biomagnifikáció a bioakkumuláción kívül a szennyezőnek a táplálékláncon keresztül történő transzportját is jelenti, több egymást követő akkumulációt.



A biokoncentrációs faktor (BCF) az organizmusban mérhető koncentráció és környezeti elemben mérhető szennyező-koncentráció aránya, pl. 



BCFnövény = Cnövény / Ctalaj



BCFkagyló = Ckagyló / Cüledék

A szerves vegyületek bioakkumulációs faktora arányos az oktanol-víz megoszlási hányadosukkal. A magas Kow értéken kívül a bioakkumuláció akkor valószínű, ha erősen adszorbeálódik, ha rokon vegyületei bioakkumulálhatóak, valamint ha nehezen hidrolizálhatóak és rosszul biodegradálódnak. 



Élelmiszerek toxikus anyag koncentrációja hasonló módon számítható: 



PEChal = PECvíz x BCFhal



PECnöv = PECtalaj x BCFnöv



A PEChal vagy PECnöv értékeket a célszervezet például az ember PNECoral (szájon át történő expozíció során hatást nem mutató) értékeivel kell összevetni. (16)





2.4. Tiszta vegyületek és környezeti minták PNEC értéke és kockázata



Ha tiszta vegyületre vagy elemre akarjuk megadni a PNEC értéket, akkor adatbázisokból vagy publikációk alapján összegyűjtött ökotoxikológiai eredmények alapján számolunk, amint azt a trifluralin példáján bemutatom a 2.6.2. fejezetben. (28)



A környezeti minták PNEC értékének és kockázatának becslése lényegesen bonyolultabb, mert itt több szennyező fordul elő együttesen, így a hatás nem tulajdonítható egyetlen vegyi anyagnak; az együttes hatást mérjük. A másik nagy különbség az, hogy nem tiszta oldott formában vizsgáljuk az egyes vegyi anyagokat. A mért hatásban megjelenik a környezeti minta mátrixa és szennyező(k) a közötti kölcsönhatásból eredő eltérés. Környezeti minták esetében is  minimum három különböző trófikus szintet képviselő tesztorganizmussal kell ökotoxikológiai vizsgálatokat végezni, majd abból extrapolálni a PNEC értékre, amely primer formájában ebben az esetben egy dózis. Nevezetesen a hatást még nem mutató talaj, vagy üledék, vagy víz mennyisége. (17)



A PEC/PNEC arány megállapítására egy toxikus szennyező PEC értékét a rendeletek határértékéhez is viszonyíthatjuk. Ennek feltétele, hogy a rendeletben szereplő kritérium az érintett területre érvényes és hatáson alapuló határérték legyen, vagyis ekvivalens a PNEC értékkel. Egy-egy ország törvénykezésében általában regionálisan érvényes határértékeket adnak meg. Ettől lokális kockázatok becslésénél el kellene térni, ha pl. a lokálisan érvényes háttérérték extrém kicsi vagy nagy. Az egységes megítélés rendeletekben megadott kockázatbecslési módszerrel válik majd lehetővé.



Új vegyületek esetében, vagy veszélyességéről még nem „híres”, vegyi anyagoknál nem szerepel kritérium a rendeletekben, vagy az irányelvekben. Néhány évvel ezelőtt sem a magyarországi, sem a nemzetközi irányelvekben nem szerepeltek még a PCB-k (poliaromás bifenilek), a mai napig sincsenek határértékek a talaj dioxin tartalmára.

Új vegyületeknél különösen nagy jelentőségű az ökotoxikológiai tesztelés és a kockázat felmérés. 









2.5. Az ökotoxikológiai vizsgálatok



Az ökotoxikológiai vizsgálatok célja, hogy viszonylag egyszerű biológiai tesztekkel az ökoszisztéma egészére extrapolálható eredményt kapjunk. 



Az ökotoxikológiai tesztmódszerek egyed szinten az egyed élettani viselkedését (pusztulás, növekedés, energiaháztartás, biokémiai folyamatok, mutáció) vizsgálják, a populáció szintjén pedig a szaporodás, egyedsűrűség, eloszlás törvényszerűségeivel foglalkoznak. Társulás szintjén a fajszám, a fajok közötti kapcsolatok, indikátor fajok jelenléte; míg az ökoszisztéma szintjén a rendszer egészének anyag és energia forgalma áll az ökotoxikológia érdeklődésének középpontjában. A leírtak egyenes következménye, hogy az ökotoxikológia eszköztára széles és a vizsgálatok tárgyától függően rendkívül változatos. (3, 4, 9, 10, 11, 12, 17, 19, 24)



A szennyezőanyagok ökotoxikus hatását vizsgálhatjuk egy fajt alkalmazó laboratóriumi tesztekkel, amelyeknek számos előnye mellett néhány hátránya is megemlíthető. Az egy fajt alkalmazó tesztek többsége laboratóriumi körülmények között könnyen elvégezhető; műszert nem igényel, így kivitelezési költsége alacsony. Hátránya, hogy viszonylag kicsi a környezeti realizmusa, mivel természetes viszonyok között nem pusztán egy faj egyedei kerülnek kapcsolatba a szennyezőanyaggal, hanem különböző fajok populációi. Így a szennyező-anyagok természetes viszonyok között fellépő hatásának megállapítására, az egy fajt alkalmazó tesztek félrevezető választ adhatnak. Lényegében tehát az extrapolálás egy fajról, jelen esetben a tesztorganizmusról, egy másik fajra vagy az ökoszisztéma egészére csak nagy körültekintéssel végezhető el. Az egy fajt alkalmazó tesztek közül a mikrobiális módszerek tűnnek a legalkalmasabbaknak az ökoszisztéma jellemzésére, mivel majdnem minden ökoszisztémában megtalálhatóak, így a jól választott tesztorganizmus reprezentálhatja a környezeti viszonyokat. (12, 27, 28)





2.5.1. Akut és/vagy krónikus



Az egy fajt alkalmazó tesztek között nagy számban találhatóak rövid ideig tartó vizsgálatok, melyek válasza a szennyezőanyag akut toxikus hatását mutatja és csak kevéssé képesek a hosszú távú hatások jelzésére. Pedig, ha a szennyezőanyag rendelkezik akut toxicitással, majdnem mindig kimutatható krónikus hatása is.



A krónikus hatások jellemzésére a NOAEL-t (No Observable Adverse Effect Level), míg az akut hatások jelzőszámául az LC50-et (Lethal Concentration 50 - amely a vizsgált faj 50 %-ának elpusztulását eredményező koncentráció) használják. Az akut-krónikus arányt (ACR =Acut-Chronic Rate) a következőképpen definiálhatjuk:



�EMBED Equation.2 ���	



Egy adott faj esetén az azonos vegyületcsoportba tartozó vegyi anyagok ACR értéke azonosnak tekinthető.



A tesztorganizmust körültekintően kell kiválasztani, hogy a kapott eredmény alapján következtetéseket vonhassunk le a magasabb trófikus szintek élőlényeire. A különböző tesztorganizmusok érzékenysége egy adott szennyezőanyagra nagy változatosságot mutat. Egy ökoszisztéma érzékenységét a legérzékenyebb fajok érzékenysége határozza meg. Ezért gyakran a szennyezőanyagra legérzékenyebb fajt választjuk  tesztelésre. Természetesen ezen elv megvalósíthatósága csekély, hiszen az ökotoxikológiai tesztelést erősen bonyolítaná az esetről esetre történő tesztorganizmus választás. Ezért biotesztelésre olyan tesztorganizmust célszerű használni, amelynek már ismerjük az érzékenységét különböző szennyezőanyagokra. 



Az egy fajt alkalmazó tesztek többnyire egyszerű laboratóriumi vizsgálatok, így az abiotikus viszonyokat (hőmérséklet, páratartalom, minta állaga) állandó értéken tartják. Ez azt jelenti, hogy a szennyező-anyagokat természetes viszonyaikból kiemelve, vagy azokat megváltoztatva hozzák kapcsolatba a tesztorganizmussal, ami módosíthatja a szennyezőanyag hozzáférhetőségét és ezáltal aktuális toxicitását. 





2.5.2. Kivonat, vagy direkt érintkeztetés?



Talajra és üledékre, vagyis szilárd halmazállapotú környezeti mintákra jelenleg használt és szabványosított biotesztek a minta kivonatát vizsgálják. Ezzel például üledékek esetében elhanyagolják a szennyezőanyag - üledékszemcse, tesztorganizmus - üledék-szemcse (biofilm), tesztorganizmus - üledékszemcse - szennyezőanyag kapcsolatokat és kölcsönhatásokat. (3, 4, 11)



A kivonatból végzett tesztelés alkalmas lehet a víz, de nem a teljes ökoszisztéma veszélyeztetettségének megállapítására. Használható viszont szennyezett minták kiválogatására illetve az környezeti minták időbeni változásának összehasonlító vizsgálatára, screenelésre, monitoringra, talajtisztítás nyomon követésére. A talajból vagy üledékbôl történő extrakció helyes módja a legtöbb szennyező esetén nem ismert, hatása nincs meghatározva. Az oldószerek sohasem reprezentálják a természetese körülmények közötti kioldódást. Ehhez járul, hogy tökéletes kioldást sem valósítanak meg, így komplex szennyezéseknél szelektivitást eredményezhetnek. (11, 27)



A kivonat használatával szemben a direkt érintkeztetés fontosságát egy sor kutatási eredmény bizonyítja. A kivonat készítésével túl- vagy alábecsülhető a toxicitás, mivel elfedi a biológiai hozzáférhetőség okozta különbségeket.(4, 5) 



Direkt érintkeztetéssel az érzékenység is növekszik, hiszen nem jelentkezik a kioldással járó hígítás. A direkt érintkeztetéssel járó tesztek előnyeit és hátrányait egy sor környezeti állapotfelmérés kapcsán vizsgáltam, így a Toka-patak üledékének és környező talajainak, a tervezett világkiállítás területének, a Duna üledékének állapot- és kockázatfelmérése során, lásd a 2.6.-2.8. pontokban. (4, 12, 17, 18, 19)













2.5.3. Tesztorganizmusok, végpontok



Az egy fajt alkalmazó biotesztek végpontja széles skálán mozoghat. A leggyakrabban használt végpont a tesztorganizmus túlélése. Ökológiai szempontból azonban a szubletális reakciók tanulmányozása (növekedésgátlás, szaporodás) kedvezőbb mint a túlélésé. Sok esetben a tesztorganizmus biokémiai, fiziológiai változása használható a szennyezőanyag kimutatására. Végpontként igen gyakran alkalmaznak különböző enzimek (ATPáz, dehidrogenáz, foszfatáz, észteráz, luciferáz) aktivitásának változását. A végpontok nem bizonyultak az összes szennyezőanyagra azonos érzékenységűnek, amiből arra következtettek a szerzők, hogy különböző szennyezések esetén nem csupán a tesztorganizmust, de a tesztelési végpontot is körültekintően, optimálás útján kell megválasztani. (12, 24)



Baktériumokkal viszonylag egyszerű és jól reprodukálható tesztmódszerek dolgozhatóak ki. Öt baktériumfajt, Bacillus subtilis, Pseudomonas fluorescens, Azotobacter chroococcum, Azotobacter agile, Photobacterium phosphoreum alkalmaztunk sikerrel szennyezett területek felmérésében. (5, 12, 13, 18) 



Ezek érzékenysége a végpont és a tesztmódszer függvényében eltérő. A teszt-módszerek és tesztorganizmusok kiválasztásakor figyelembe kell venni a vizsgálati célt (monitoring, screenelés, stb.), a vizsgálati minta állapotát (szilárd, vizes oldat, stb.) és a szennyezőanyag minőségét és koncentrációját. A tesztorganizmus kiválasztásakor ismernünk kell  annak érzékenységét, vagy kísérletekkel kell azt megállapítanunk. (3, 4)



Sokak szerint a  növények érzékenyebbek a szennyező anyagokra mint a baktériumok. Ez talajok esetében és krónikus teszteknél általában igaz, főleg, ha a baktériumok letalitásával hasonlítjuk össze. De nem igaz, ha a baktériumok érzékeny enzimeinek aktivitáscsökkenését vesszük alapul, pl. a fotóbaktérium lumineszcenciáját. A növények igen érzékeny bioindikátorok: számos ökotoxikológiai módszer alacsonyabb és magasabb rendű növényeket használ szennyezések kimutatására.



Az algák használata ökotoxikológiai tesztelésre általánosan elterjedt a világon. Saját vizsgálataim szerint szerves és szervetlen mikroszennyezők esetében nem mutattak megfelelő érzékenységet sem víz, sem üledék, sem talaj esetében. (27, 28)



A teljesség kedvéért jegyzem meg, hogy az egy fajt alkalmazó laboratóriumi teszteken kívül speciális esetekben, meghatározott céllal több fajt alkalmazó laboratóriumi teszteket is alkalmaznak. Általában egymással kölcsönhatásban lévő és/vagy különböző trófikus szinteken lévő fajokat választanak tesztorganizmusként. 



A mikrokozmosz a természetes környezet mesterségesen korlátozott részhalmaza, a természetes ökoszisztéma biológiai modellje. Ezen tesztek egyed feletti szinten mérik a komplex hatásokat, nagyszámú, egymással kölcsönhatásban álló fajok populációit vizsgálják egyidejűleg, laboratóriumi körülmények között. A mikrokozmosz tesztek sem képesek a természetben lezajló folyamatokat tökéletesen modellezni, de az általuk szolgáltatott eredmény nagyobb biztonsággal vonatkoztatható a komplex környezetre.

A mezokozmosz tesztek átmenetet képeznek a laboratóriumi mikrokozmosz és a szabadföldi vizsgálatok között. A mezokozmoszok szabadföldön létrehozott mesterséges rendszerek (pl. mesterséges tó), amelyet a vizsgált kemikáliával szennyeznek, majd nyomon követik az ökológiai változásokat.



A szabadföldi vizsgálat kiterjedhet az ökoszisztéma teljes egészére, minden szintjére, de jelentheti egyetlen faj természetes körülmények közötti vizsgálatát. Biomonitoring  esetén megkülönböztethetünk aktív és passzív biomonitoring rendszereket. A passzív eljárás a területen élô fajt, fajokat, vagy közösséget vizsgálja. Az aktív módszer során az általunk kiválasztott fajt helyezzük a környezetbe. A kihelyezett fajt meghatározott idô elteltével vizsgáljuk. Végpontként szolgálhat a tesztorganizmus pusztulása, a közeg okozta növekedés vagy a szaporodás gátlása. 

Vizsgálhatunk un. biomarker vegyületeket, amelyek megjelenése, feldúsulása (pl. metallotionein, enzimek stb.) a tesztorganizmusban jelzi a toxikus anyag jelenlétét. 



A bioakkumulációs vizsgálatok a tesztorganizmusban feldúsuló szennyezôanyag mennyiségébôl következtetnek a környezeti ártalomra. Az akkumulációra képes organizmusok vitatott szerepet töltenek be a biomonitoring tesztek között, ugyanis az általuk szolgáltatott eredmény erôsen függ néhány abiotikus (víz pH, hômérséklet, sótartalom) és biotikus ( a tesztorganizmus kora neme, mérete, testének lipid tartalma) tényezôtôl. A bioakkumuláció azonban kétségtelenül hangsúlyos szerephez jut a szennyezôanyagok kockázatának becslése során, ahol a cél nem pusztán a környezet állapotának nyomon követése, hanem a szennyezôanyag hatásának és táplálékláncba kerülésének vizsgálata. (13, 17,18, 27, 28, ) 



A bioakkumulációs tesztek eredménye megfelelő tesztorganizmusokkal és szabványosított módszerekkel értékes információkat szolgáltat. A Toka-patak környezetében a növényekre számított bioakkumulációs faktorok egyértelműen megadják, hogy a szennyezett talajokon mely élelmiszer-növényeket nem ajánlott, s melyeket ajánlott termeszteni. A Toka-patak elárasztott területeinek magas Cd, Cu,  és Zn tartalma a leginkább a fokhagymában dúsult fel, nem volt viszont kimutatható a bogyós növényekben. (13, 18)





2.5.4. Az ökotoxikológiai vizsgálat előnyei, szerepe és szükségessége



Az ökotoxikológiai tesztek közvetlenül mutatják a környezet, vagy a környezeti minták aktuális toxicitását és egyéb káros hatásait.

Az ökotoxikológiai eredmény magában foglalja a környezeti mintában található, különféle módokon és erősséggel kötődő szennyezőanyagok hozzáférhetőséget. 

Modellezhetőek a körülmény-változások (pH, redox-viszonyok, hőmérséklet, stb.), hiszen ezek elsősorban a hozzáférhetőségen keresztül befolyásolják a toxicitást. 

Hasonló alapon egyszerű kísérletekkel jellemezhető a környezeti elem érzékenysége és a toxikus hatásokat kiegyenlítő képessége ill. kapacitása. 

Vegyes szennyeződés esetében az összes szennyező hatásának eredőjét mutatja, melyben az egymást erősítő, összeadódó és kioltó hatások egyaránt megjelennek.

Ismeretlen, fizikai-kémiai módszerekkel nem vizsgálható vegyületek hatása is mérhető.

Területek környezeti állapotfelmérése során megmutatja az előre nem látott, a vizsgálati tervbe be nem vett, fizikai-kémiai módszerekkel nem vizsgált szennyezők hatását is.

Jól mutatja a szennyező oxidációs fokától és kémiai szerkezetétől függő toxikusságát, gondoljunk a króm III és VI formáira, vagy a Hg és MeHg összehasonlíthatatlanul különböző toxikusságára. 

Az ökotoxikológiai eredmények összevetése a fizikai-kémiai vizsgálatok eredményeivel lehetővé teszi az un. kémiai időzített bomba jelenségének tanulmányozását. Azt, hogy jellemző módon a szilárd fázisú, nagy megkötő kapacitással rendelkező környezeti elemekben, vagyis a talajban, és az üledékben felhalmozódott, de az adott körülmények között az erős kötődés, azaz fizikai, kémiai és biológiai szempontból hozzáférhetetlen forma miatt toxikus hatást nem mutató mintáknak mekkora a kockázata, milyen mérvű változás hatására és milyen valószínűséggel történhet meg az addig hatást nem mutató toxikus anyagok felszabadulása és jelentkezhet káros hatásuk. (12, 17, 19)





2.6. Hogyan történik a kockázatbecslés?



A kockázat-felmérés menetét, a különböző szintű becslések lépéseit és a felmerülő problémákat három jellegzetes szennyező esetében mutatom be. Az egyik egy peszticid, a másik a kőolajszármazékok közül a könnyebb párlatokat tartalmazó benzin, gázolaj, fűtőolaj csoport, a harmadik pedig egy nehézfém, a réz. Mindhárom esetben a Duna üledéke a vizsgált környezeti elem. Hasonló módon lehetne a célelem felszíni víz, felszín alatti víz, vagy talaj, akkor másfajta megoszlási és terjedési modelleket és PNEC értékeket alkalmaznánk. Nagyságban is eltérő régióra vonatkozik a három példaként bemutatott kockázatbecslés. Kőolajszármazékok esetében a teljes Duna-vízgyűjtőre, trifluralin esetében teljes Magyarországra, a Dunát feltételezve végső célelemnek, a réz esetében pedig a Duna Budapesttel bezáruló felső és középső szakaszára végzett kockázatbecslést mutatok be. (17, 19, 27, 28)





2.6.1. A kőolaj és származékainak általános kockázata a Duna üledékében



A kőolajszármazékok esetében rendkívül megbízhatatlanok az elsődleges adatok, sok a bizonytalanság a termelés, a feldolgozás, a  további származékok gyártása és a rendkívül szerteágazó és követhetetlen felhasználás miatt, nagyon komoly életciklus elemzéseket kéne végeznünk, hogy a kibocsátásokat helyesen lehessen becsülni. Nem lehet pontos adatokat szerezni a Duna vízgyűjtő országainak termelésről és a felhasználásról, ill. átfedések vannak a többszöri, egymást követő feldolgozások és felhasználások miatt. További gondot okoz az, hogy az egyes ásványi olaj alapú termékek nagymértékben különböznek egymástól, s nem mindig azonosíthatóak a komponensek. Ahhoz, hogy a becslésekhez fel tudjuk használni a fizikai, kémiai, biológiai tulajdonságok mérőszámait, pontosan tudnunk kéne a termék átlagos mólsúlyát, illékonyságát, vízoldhatóságát, biodegradálhatóságát. Jelen esetben nincsenek birtokunkban ilyen adatok.



Az alábbi példán azt mutatom be, hogy adatok hiányában egészen durva, előzetes becslést is lehet végezni a célból, hogy a vegyületről eldöntsük, elhanyagolható, vagy nagy a kockázata a Duna üledékében. (28)

 

Mivel egyetlen dunai országból sem sikerült megbízható termelési és felhasználási adathoz jutni, ezért a becsléshez a dániai egy főre jutó felhasználást vettük alapul. A számítást a könnyebb párlatok, tehát a benzin és gázolaj jellegű termékekre mutatom be. A teljes Duna-vízgyűjtőre 100 millió lakóst véve alapul, a becsült összes felhasználás 17,6 x 107 t/év. Az alábbiakban a durva becslés menetét láthatjuk.





A PEC becslése



Az EU-TGD (Európai Technikai Irányelvek, 1996) által ajánlott kibocsátási faktorokkal számolva a 17,6 x 107 tonnából a felszíni vizekbe kerülő mennyiség a 

		Gyártás során:	2.8 x 105 t/év (fele szennyvíztisztítón keresztül, 					másik fele direkt módon szennyezi a felszíni vizet)

		Feldolgozás során:	2.2 x 102 t/év

		Felhasználás során	6.0 x 104 t/év

		Összesen		3.4 x 105 t/év. 



A teljes Duna vízgyűjtőre jutó terhelés tehát 3,4 x 105 t/év. Ez a Duna vizében regionálisan az alábbi becsült átlagkoncentrációt eredményezi: 



		PECregionálisvíz = 3.4 x 105 t/év x 0.1: 2204 m3/sec = 0.05 mg/lit

		Fbiodegrvíz  = 0.1, könnyen biodegradálható, vízben 90 %-a degradálódik

		Q = a Duna átlagos áramlási sebessége: 2204 m3/sec



		PECüledék = Koc x foc x PECvíz



		PECregionálisüledék= 104 lit/kg x 0.2 x 0.05 mg/lit = 100 mg/kg

		foc = a Duna üledékére jellemző szerves szén hányad = 0.2

		log Pow = oktanol-víz megoszlási hányados logaritmusa, (irodalmi adat)

		ebből az átlagos Koc = 104 lit/kg (szerves széntartalom szerinti 								megoszlási hányados)



Ha a gyártott és felhasznált mennyiséget a teljes Duna vízgyűjtőben egy reálisabb,�500 liter / fő /év becsült értéknek veszem, akkor a PECvíz =  0.015 mg/lit érték lesz, ebből PECüledék = 30 mg/kg.





A PNEC becslése



Kőolajszármazékok hatáson alapuló kritériuma: PNECvíz = 0.01 mg/kg (irodalmi adatok és rendeletekben szereplő határérték)  



Az üledék PNEC értékét irodalmi adatok hiányában a víz értékéből kellett számítani:



		PNECüledék = Koc x foc x PNECvíz = 20 mg/kg

A kockázat nagysága a nagyobb mennyiséggel számolva 

		Rq = 5.0  NAGY KOCKÁZAT,

a kockázat nagysága a kisebb mennyiséggel számolva 

		Rq = 1.5  NAGY KOCKÁZAT



A durva kockázatbecslés során fellépett  bizonytalanságok egy része kiküszöbölhető jó minőségű monitoring adatok felhasználásával. Például Duna vizében és főleg üledékében mért ásványi olaj koncentrációkból kiindulva, de pontosítható a becslés a magyarországi gyártásról, feldolgozásról és felhasználásról beszerzett pontos adatokkal is. 



Mindenesetre ez az első durva becslés megmutatja számunkra, hogy az ásványi olajok viszonylag könnyen biodegradálható frakciója is igen nagy ökológiai kockázatot jelent a Duna üledékében, s hogy ezzel a szennyezővel mint környezetkárosítóval komolyan számolnunk kell, már csak azért is, mert az üledékekben beálló anaerob körülmények között igencsak lelassul a biodegradációja. A másik, ami az olajszennyezéssel kapcsolatban nagy veszélyt jelent, az a poliaromás szénhidrogének feldúsulása. Olaj biodegradáció maradéka minden esetben poliaromás szénhidrogének keveréke (PAH). Annak ellenére, hogy gázolajban csak igen kis koncentrációban vannak poliaromás szénhidrogének, rossz biodegradálhatóságuk, és nagy oktanol-víz megoszlási hányadosuk miatt relatíve nagy koncentrációt érhetnek el az üledékekben. A kockázatot további nagyságrendekkel növeli, hogy a PAHok toxikus hatása igen jelentős.





2.6.2. Trifluralin környezeti koncentrációja és kockázata a Duna üledékében 



A trifluralin Magyarországon nagy mennyiségben gyártott és importált peszticid. 

1996-os adatok szerint (Földművelésügyi Minisztérium) 



		Gyártott mennyisége: 	184 t/év

		Importált mennyisége:  	  70 t/év.



A trifluralin olyan apoláros szerves vegyület, mely nehezen biodegradálható, vízben rosszul oldódik és ezért jól adszorbeálódik a szilárd szerves anyagokon, pl. humuszanyagokon. Valószínűsíthető, hogy a felszíni vizekbe kerülve a felszíni víz lebegőanyagához kötődik, majd az üledékben felhalmozódik. Az üledék mélyebb rétegeiben anaerob körülmények közé kerülve, egyre kevesebb az esélye a biodegradálódásra. Tehát egyike azon vegyületeknek, melyek hajlamosak kémiai időzített bomba képzésére. Az üledék adszorpciós kapacitását, a trifluralin rossz vízoldhatóságát és az alacsony biodegradálhatóságát figyelembe véve az üledékben évekig is megkötve lehet anélkül, hogy ott különösebb problémát okozna, mindaddig, amíg, a külső körülmények megváltozása el nem indítja a kioldódását és a táplálékláncba kerülését. Gondoljunk egy olyan egyszerű esetre, mint az áradás. A felszíni víz üledéke a parti területek talajára rakódik. Az addig hozzáférhetetlen, erősen kötődő szerves vegyület az aerob körülmények, a nedvesedés és kiszáradás váltakozása és a növényi gyökerek kioldó hatása révén a táplálékláncba kerül. (17, 27)



A környezeti koncentráció becsléséhez mindenhol, ahol nem volt konkrét statisztikai vagy mérési adtunk az Európai Technikai Irányelveket (EU-TGD, 1996) vettük alapul, így a kibocsátási faktorok esetében is.  

		Kibocsátás gyártás során szennyvízbe: Fvíz = 0.02

		Kibocsátás felhasználás során felszíni vízbe: Fvíz = 0.1.



Az EU irányelvekben található kibocsátási faktorok azt adják meg, hogy a gyártás ill. a felhasználás során a peszticid milyen hányada kerül a szennyvízbe ill. a felszíni vízbe. Ezek az értékek olyan mátrixokból olvashatóak ki, melyek a vegyület illékonyságát, vízoldhatóságát és a szerves anyagokon való megkötődését is figyelembe veszik. 





Felszíni vizeket érő terhelés számítása



A termelésből adódó terhelés: 184 t/év x 0.02 = 3.6 t/év, ha nem lenne szennyvíztisztító telep a gyártó üzemhez kapcsolva. Ha definitíve van szennyvíz-tisztító, akkor az Fstp értékkel szorozva, ennél kisebb terhelést fogunk kapni. Fstp = 0.14 esetén 0.5 t/év terhelés értékkel kalkulálhatunk. A Magyarországon gyártott és felhasznált mennyiséghez regionális becslés esetén hozzáadódik a szlovák, osztrák és német eredetű terhelés, amit ebben a példában nem vettem figyelembe.



		Termelésből adódó terhelés = 3.6 t/év x 0.14 = 0.5 t / év

		Felhasználásból származó terhelés = 253 t/év x 0.1 = 25.5 t/év



A magyarországi termelést és felhasználást alapul véve a felszíni vizeket érő teljes 		trifluralin terhelés: 25.5 + 0.5 = 26 t/év 



A trifluralin koncentráció még átlageloszlást feltételezve és a hígulásokat ismerve sem számítható közvetlenül ebből a mennyiségből, mert a felszíni vizekbe kerülő szerves anyag egy része elbomlik. A biodegradációra vonatkozó irodalmi adatok figyelembe vételével a trifluralin nehezen de azért bidegradálódik vízben, ezért biodegradációs faktorát Fdegvíz = 0.5 -nek vehetjük. A Duna áramlási sebességét és a trifluralin biodegradálhatóságát figyelembe véve a regionális környezeti koncentráció:



		PECregionálisvíz = terhelés x Fdegvíz : Q = 26 t/év x 0.5 : 2204 m3/sec 

		PECregionálisvíz= 1.9 x 10-4 mg/lit

		Q = a Dunára jellemző átlagos áramlási sebesség



Mivel Magyarországon a fő vízgyűjtő a Duna, ezért a teljes felszíni vízbe kerülő trifluralin szennyezést a Dunára terheltem, hiszen előbb-utóbb valóban oda kerül. Ha lokális becslést végeznék, akkor a főbb gyártókhoz kapcsolódó vízgyűjtőkre kéne terhelni a gyártott mennyiségeket. 



Az eddigi lépéseknél jól megfigyelhetjük az elhanyagolásokat és a becsléseken alapuló számításokat. Ha volna mérési adatunk a biodegradáció mértékére és ha ismernénk a konkrét befogadó felszíni vizet, akkor nem átlagértékekkel, hanem a mért értékekkel végeznénk a számítást. A kockázat felmérése során tett elhanyagolásokat ill. közelítéseket jól jegyezzük meg, hogy a kockázatbecslés végeztével emlékezzünk, hogy mely lépéseknél lehetne pontosítani. Az iteráció során tehát a becsült értékeket kell pontosítanunk, mérés, vagy információgyűjtés révén. Ismételt számítással kerülhetünk közelebb a legvalószínűbb kockázati tényezőhöz. Ez mindig a kockázati tényező csökkentését jelenti, ha mindvégig a legrosszabb esetet vettük alapul, vagyis pesszimista becslést végeztünk (worth case estimation). 



A vízre számított trifluralin koncentrációból becsüljük az üledék koncentrációját. 



		PECregionálisüledék = PECregionálisvíz x Koc x foc 

		PECregionálisüledék = 1.9 x 10-4 mg/lit x 104 x 0.2 = 0.38 mg/kg

		foc = a Duna üledékére jellemző szerves szén hányad 

		log Pow = 4.8 - 5.3 (oktanol-víz megoszlási hányados logaritmusa, ebből 

		Koc = 6500 - 13400 lit/kg, átlag: 104 lit/kg





A trifluralin hatása az ökoszisztémára, a PNEC érték becslése



Az ökoszisztéma egészére károsan nem ható koncentráció, vagyis a PNEC érték megbecsülhető az ökoszisztéma egyes tagjaira kapott eredményekből. Az irodalomban trifluralinra talált ökotoxikológiai adatokból az alábbi becslés végezhető el. 



Trifluralin toxicitása vízi szervezetekre: irodalmi adatok
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Három különböző trófikus szint és krónikus tesztek esetén az egyezményes faktor értéke = 10. Az ezzel  kapott érték 0.0001 mg/lit. 



A trifluralin vízben még toxikus hatást nem ható koncentrációja tehát 

PNECvíz = 0.0001 mg/lit.



Hatáson alapuló vízminőségi jellemzőként (határérték) dán és finn kutatók egyaránt  0.0001 mg/lit értéket javasoltak trifluralinra, így ez az érték jó egyezést mutat. 



Trifluralin ökotoxicitása üledéklakó élőlényekre: irodalmi adatok



Organizmus�Paraméter�Koncentráció tart. (mg/kg(�Fajok száma��Rovar

Crustacea

Egyéb�EC50 (96 óra)

EC50

EC50 (96 óra)�3,0 - 

0,6 - 

0,6 - �1

1

1��

1000-es faktort kell alkalmaznunk, mert gyenge az információs alapunk, mindössze három akut teszt eredménye áll rendelkezésünkre, három különböző trófikus szintről. Az így kapott PNECüledék = 0.0006 mg/kg. A mérési eredmények kis száma miatt ez a becsült érték nem reális. Ezt az értéket további becslésekre nem tartottam alkalmasnak, ezért a jobb minőségű, vízre számított és elfogadott, hatáson alapuló értékből az üledék PNEC értékét a megoszlási modell alapján adom meg. 



A megoszlási hányados alapján becsült érték reálisabb, a továbbiakban ezt alkalmazom a kockázat jellemzésére. 



		PNECüledék (mg/kg) = Koc (l/kg) x PNECvíz  (mg/lit) x foc 

		PNECüledék  = 6400 (13 400) x 0.0001 x 0.2 =  0.12 - 0.27 mg/kg

 		6400 - 13 400 az üledékminőségtől függő Koc érték.





A trifluralin kockázati tényezője Duna víz üledékében



A kockázat jellemzésére a  környezeti koncentráció és a hatást még nem mutató koncentráció hányadosát használjuk. Ez üledék esetén így számítható:



	PECüledék		0.38 	     0.38

Rq =			= 		 - 	    =	1.4 - 3.2 	NAGY KOCKÁZAT

	PNECüledék		0.27	     0.12



Ez azt jelenti, hogy a trifluralin ma az egyik olyan nagy mennyiségben gyártott vegyi anyag Magyarországon, mely a felszíni vizek, köztük a Duna üledékében nagy kockázatot jelent. A trifluralin a Duna monitorozandó paraméterei között nem szerepel, felszíni vízre, üledékre határértéket a rendeletek nem írnak elő.

 

A kockázati tényező pontosításának lehetőségei: a gyártó(k) pontos helyének meghatározása, a technológiák kibocsátási faktorainak ismerete. A gyártott és felhasznált mennyiség évről évre történő követése. A trifluralin terjedési útvonalának felderítése, a befogadók és kapcsolódó vízgyűjtők, az alkalmazási területek feltérképezése. Az érintett felszíni vizek áramlási viszonyainak és a hígulásnak a felmérése. Az érintett üledék típusának, szervesanyag tartalmának felmérése. A felszíni vízben és az üledékben folyó valós biodegradáció felmérése. 



A kockázat csökkentésének lehetőségei is azonnal adódnak a kockázatbecslési sémára visszatekintve. Így a gyártott és felhasznált mennyiség csökkentése, szennyvíztisztító telep alkalmazása a gyártási technológiához, a felhasználási technológia kibocsátásának csökkentése.



Ebből a példából is levonható tanulságok, hogy a kockázatbecslés akkor közelíti meg a valóságot, ha jó minőségűek a kiindulási adatok. A terjedési modellek segítik a gondolkodást, de a forrás - útvonal - cél kijelöléséhez pontos információkra van szükségünk. A Duna vizének, vagy üledékének mérési adataiból, vagyis a jelenleg létező monitoring rendszer adataiból nehéz visszafele extrapolálni a forrásra. Nem is célszerű. A mérésnek a forráshoz minél közelebb kell történnie, így jó minőségű kiindulási adatokból végezhetjük a becslést. Lehetőleg mindig lokális becslést végezzünk, melyhez lokális kiindulási, pl. monitoring adatokat használunk. Ahhoz pedig helyspecifikus monitoring rendszer kidolgozása szükséges.





2.6.3. A réz kockázatának becslése és a kockázat jellemzése Duna-üledékben



A réz kockázatának becslését és a kockázat jellemzését Duna üledék esetében, szennyvíz és felszíni víz monitoring adatok alapján mutatom be. A réz az egyik leggyakrabban előforduló és régóta monitorozott szennyező, a nehézfémek képviselője. 

A Csatornázási Művek és a Környezetvédelmi Felügyelőségek Dunát terhelő szennyvizekre vonatkozó adataiból kiindulva az 1995-ös évi réz terhelést a Duna felső és középső folyására, vagyis a Magyarországra belépő szelvénytől Budapest déli határáig, a Soroksári elágazásig terjedő szakaszra számítom. (27, 28)



	A teljes terhelés fenti szakaszra színrézben megadva: 	2 400 kg réz / 1995

	A teljes szennyvízmennyiség 1995 évben 		 828 millió m3

	A számított átlagos réz koncentráció a szennyvízben	6.0 ppb

	A Duna átlagos vízhozama 2044 m3/sec			64 460 millió m3 / év

	A hígulás mértéke: 1 : 78.



A magyarországi szennyvízbevezetésnek tulajdonítható réz mennyiség:

				PECvíz  = 0.077 ppb réz



A PECvíz értékből a PECüledék értéket a nemzetközileg rézre elfogadott (WQDB = Water Quality Data Base), megoszlási hányadossal (Küledék-víz = 50 lit/g) számítva a magyarországi szennyvíz-bevezetés miatti becsült	PECüledék = 3.85 ppm réz.



A becslés érdekes eredményt hozott. Amennyiben a szennyvíz adatokat jó minőségű adatoknak tételezzük fel, akkor a számok jelentése a következő: a Magyarországról származó Cu-terhelés alig haladja meg a holland kritériumrendszer elhanyagolható szennyeződés (NC) értékét és mélyen alatta van a még elfogadható (MPC) szintnek. 

(A holland MPC értékek rézre: 	Cvíz  = 4.1 ppb,  és Cüledék = 142 ppm.

A holland NC értékek rézre: 	 Cvíz = 0.041 ppb és Cüledék = 1.42 ppm)



Hasonlítsuk össze a Duna-víz monitoring adatokat (MSZ 12749, 1994 szerinti törzshálózati monitoring rendszer és Környezetvédelmi Felügyelőségek adatai) az előzőekben becsült értékekkel. (17, 28)



Duna víz- és üledék-monitoring adatai, 1995



Mintavételi hely

Duna km�CCu víz 

monitoring

(ppb)�CCu üledék

  mért

(ppm)� Kül-vízCu
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A kockázat értékelése a monitoring adatok alapján egy sor lényeges dologra hívja fel a figyelmet. A réz koncentrációk (és ugyanez mondható el a be nem mutatott egyéb nehézfémek esetében is) a határszelvénytől, egészen Esztergomig nagy értéket mutatnak, a hatáson alapuló határértékeket sokszorosan meghaladják. Esztergomtól délre haladva a víz réztartalma lecsökken a holland MPC érték felére. 



Más a helyzet az üledékkel. Az üledékek réztartalma jóval a holland MPC érték alatt van, és még az igen szigorú kanadai célértéket (TEL) sem nagyon haladja meg. Fontos figyelembe vennünk azt is, hogy az üledék melyik rétegére vonatkozik a mért érték. 



Az üledék fémtartalma kisebb, mint a vízből a WQDB által ajánlott átlagos 50 lit/g egyensúlyi megoszlási hányadossal számítható érték. A számított érték 150 és 1000 ppm között változna, ha a Kvíz-üledék = 50 állandó erre az esetre alkalmazható lenne. Másképp fogalmazva a mért értékek alapján számított K értékek lényegesen kisebbek a WQDB által javasoltnál. Ennek oka elvileg lehet az üledék kis fémmegkötő képessége (kisebb, mint amelyre az állandót meghatározták), vagy az üledék fémkicserélő kapacitásának limitált volta, de legvalószínűbb az, hogy az üledék és a hozzá tartózó víz nem kerülhet egyensúlyba, tehát a WQDB egyensúlyi megoszlási hányadost nem használhatjuk. A jelenség eredhet az áramlási viszonyokból, pl. a szedimentációs területekre jellemző lamináris áramlásból. A táblázatban szereplő üledékek magas agyag és szerves szén tartalmát figyelembe véve sem valószínű, hogy egyensúlyi állapotban ne alakulna ki nagyobb fémkoncentráció. Ezek az üledékek messze nincsenek telítve, fémmegkötő kapacitásuk nincs teljesen kihasználva. És, hogy működnek is, mint fém-szűrők, azt a vizek csökkenő és az üledék növekvő réztartalma is mutatja a Dunán lefele haladva. Tehát a becsléseknél és számításoknál óvatosan kell bánnunk az egyensúlyi állapotot feltételező modellekkel, hiszen az üledék sosem lesz  egyensúlyban a felette lévő teljes vízoszloppal, nyílván egy gradiens alakul ki a szilárd fázistól távolodva. (17, 27, 28)





2.7. A kockázatbecslést befolyásoló tényezők



2.7.1. A mintavételi terv alapvető fontosságú!



A fentieket tovább erősíti az a tény, hogy az üledék mintavételnél nem garantálható, hogy a minta a frissen képződött üledékből származik, tehát a minta egy részét a régebbi, alsóbb rétegek tehetik ki, melyek irodalmi adatok alapján sokkal szennyezettebbek. Az üledék különböző mélységben lévő rétegeiben nagyon eltérő szennyezőanyag koncentrációkat mérhetünk. Ahol folytonos az üledék-lerakódás ott a szedimentációs terület üledéke, a terület akár évszázadokra visszanyúló történelmét hordozza magában. A mintavételi terv kidolgozásánál tehát figyelembe kell vennünk az évi lerakódás mennyiségét ill. magasságát és ha a friss szennyeződésre szeretnénk információt nyerni, akkor csak a felső rétegből venni a mintát. Ilyen esetben lényegesen jobb alternatív megoldás a lebegőanyagból történő mintavétel. A lebegőanyag vizsgálatának fontosságát is a kockázatbecslés és elemzés hozta felszínre. Sajnos felszíni vizek lebegőanyagára ma még nincsenek megbízható és szabványosított mintavételi és vizsgálati eljárások. Az üledék alsóbb rétegeiből akkor vegyünk mintát ha a terület történetére vagyunk kíváncsiak, vagy a tartósan leülepedett környezetkárosító hatásokra.

A mintavételi terv készítése során tehát nagyon alapos hidrológiai információkra van szükség és a mintavétel céljának egyértelmű meghatározására. A munkát megelőzően felállított kockázat-felmérési séma, illetve az kockázat nagyságának iterációs megközelítése mindezekre a problémákra felhívja a figyelmet és segít a döntések meghozatalában. (19, 27)





2.7.2. A hozzáférhetőség és felvehetőség problémaköre 



Még mindig a Duna üledékénél maradva finomítsuk az üledékek szennyezői által képviselt kockázat felmérését. Az eddigi eredmények azt mutatják, hogy a réz koncentrációja (hasonlóképpen a többi, be nem mutatott nehézfémé is) az 1995-ben lerakódott üledékben nem számottevő. A rendszerváltozás után a fémbányászatra, a fémfeldolgozásra és a nehéziparra jellemző drasztikus visszaszorulás jótékony hatással volt a Duna üledékének nehézfémtartalmára. A Custeau által 1993-ban mért magas fémkoncentrációk 1996-os vizsgálataink szerint sehol nem jelentkeznek. 



Az üledék biológiailag hozzáférhető és felvehető fémtartalmának vizsgálatára kagylókkal végzett aktív biomonitoring során akkumulált réztartalmat láthatjuk a következő  táblázatban. 



Anodonta woodiana üledéklakó kagylóval végzett aktív biomonitoring



Monitor helyek�Üledék Cu-tartalma

ppm�Ckagyló - Ckontroll

ppm� C kagyló - C kontroll

C üledék��Vének Duna október�10.7�2.6�0.2��Vének Duna november�10.7�8.0�0.7��Vének Mosoni okt.�31.6�11.6�0.4��Vének Mosoni nov.�31.6�4.6�0.1��RSD VITUKI okt.�58.4�0.6�0.01��

A táblázat az üledék Cu-tartalmát (ppm), a kagylók Cu-tartalmát a kontrollhoz képest (ppm) és a biokoncentrációs faktort (BCF) mutatja. Az üledék felső rétegéből vett mintákban mért Cu-tartalom alapján sejthető, hogy a Duna frissen lerakódott üledékei általában határérték alattiak, tehát nem tartalmaznak a vízi élővilágra kockázatot jelentő fémmennyiséget. 



A bioakkumulációs tesztek tovább finomítják a kockázat jellemzését, felnagyítják a biológiailag hozzáférhető és felvehető szennyezőanyag koncentrációt. Ez több, mint egyszerű érzékenység-növelő tényező, de egy újabb veszélyre, a táplálékláncba kerülésre ill. emberi táplálékként hasznosuló organizmusok esetén (hal, kagyló) a humán expozícióra adnak felvilágosítást. 



Az üledéklakó kagylók az üledék felső rétegében élnek, táplálkozáskor nagy mennyiségű lebegőanyagot szűrnek át. A táblázat adataiból látható, hogy az üledéklakó kagylók kihelyezés utáni réztartalom növekedése minimális, az üledékben lévő erősen kötött réz a kagylók számára nincs felvehető formában. A kagylók bioakkumulációs faktora 104-105 értéket is elérhet.



A mesterségesen kihelyezetteken kívül a Dunában honos kagylók fémtartalmát vizsgálva azokban is hasonló értékeket mértünk. Az őshonos kagylók Cu-tartalma 8-20 ppm közötti volt, kisebb, mint az üledéké, tehát biokoncentráció nem történik. (17, 27)





2.8. Vegyes szennyeződések felmérése és kockázata. Az ökotoxikológiai tesztelés szerepe, jelentősége



2.8.1. Nehézségek vegyes szennyeződést tartalmazó környezeti minták esetén



A szennyezők a környezetben sohasem fordulnak elő magukban. Az üledékekben és talajokban mindig többféle szerves és szervetlen szennyező van jelen egyszerre. A monitoring, a határértékek képzése és a kockázat felmérése mind olyan eljárások, melyek egyetlen "tiszta" szennyezővel számolnak, a becsléseket úgy végzik, mintha az adott vegyi anyag egymagában szennyezné a környezeti elem valamelyik fázisát. 

A szennyező és a mátrix kölcsönhatását az igényesebb és részletesebb modellek már figyelembe veszik, de a szennyezők egymással, a vegyes szennyezésnek a mátrixszal és az ökoszisztéma tagjaival kialakuló kölcsönhatásait nem lehet egyszerűen modellezni és figyelembe venni.



Ezért van különösen nagy jelentőségük az ökotoxikológiai vizsgálatoknak, mert a tesztorganizmus, helyesebben a tesztorganizmusok jól megválasztott együttese és a mérési rendszer képes az aktuális toxicitást mérni a környezeti mintákban, akkor is jelet adva, ha kémiailag nem mérhető, vagy monitorozáshoz ki nem választott szennyezőről van szó. A szennyezők együttes hatását mérik ezek a módszerek, az eredményben automatikusan integrálva az erősítő és kioltó hatásokat, a hozzáférhetőséget és a fizikai és kémiai állapotból és környezetből adódó hatás-módosulásokat. 



Ilyen alapon az ökoszisztéma egyes tagjait korai jelzőrendszerek indikátoraiként, vagy screenelő (elővizsgálat, mintaszelekció) tesztorganizmusként is lehet alkalmazni. 





2.7.2. Az ökotoxikológiai vizsgálatok szerepe környezeti minták esetében



Láthattuk, hogy az ökotoxikológiai teszteknek központi szerepük van a kockázatfelmérésen belül a hatás becslésében, azaz a PNEC érték képzésében. Az ökotoxikológiai tesztek képezik az alapját a modern felfogás szerinti határérték képzésnek is, hiszen a rendeletek is csak az ökoszisztémát még nem károsító koncentrációkat engedhetik meg.



Egyes vegyületek, vagy elemek környezeti kockázatának megállapítása az illető anyagnak az ökoszisztémát jellemző fajokra gyakorolt hatása alapján extrapolációval, vagy más közelítő eljárásokkal történik. Vagyis laboratóriumi vizsgálatokban a tiszta vegyület ismert koncentrációinak hatását mérjük. Ebben az esetben a kémiai-analitikai módszerekkel mérhető koncentráció nagyjából arányos a toxikus hatással. 

Szennyezett területek felmérése esetén a hatás nem mindig arányos a koncentrációval. Egymás mellett előforduló több szennyező kölcsönhatásba léphet egymással, csökkentve (antagonizmus), vagy éppen növelve egymás toxikusságát (szinergizmus). Ilyen esetekben a fizikai-kémiai módszerekkel önmagukban nem jutunk megfelelő eredményre, a hatásra nem következtethetünk a mért koncentrációból. (12, 24)



Főleg szilárd fázisú környezeti elemek esetén dominál a szennyezőanyag és a mátrix kölcsönhatása. A talajok és az üledékek nagy adszorpciós kapacitása, a szerves-szervetlen komplex kolloid szerkezetből adódó változatos kötésfajták, a mátrix szemcséinek felületén megkötött szennyező aktuális hatását nagyban befolyásolják. A kötések erőssége a laza fizikaitól a kovalens kötésig terjed és a kötéstípus a körülményektől (pH, nedvességtartalom, redox viszonyok) függően is változik. A szennyező kötődése a talaj ill. üledék evolúciós állapotától függő normális talajfolyamatok során az időben is folyamatosan változik, pl. a humuszképződésben a szerves mikroszennyezők, a poliaromás szénhidrogének, vagy a poliklórozott bifenilek is szerepet kaphatnak. Ilyen esetekben előfordulhat, hogy a fizikai-kémiai módszerekkel kimutatható szennyező-koncentráció és a biológiai, toxikus hatása semmiféle összefüggést nem mutat. Biológiailag teljesen hozzáférhetetlen állapotú, nagy koncentrációban jelenlévő szennyezők fizikai-kémiai analitikai módszerekkel nagy értéket adhatnak, de ökotoxikus hatásuk elenyésző. Ilyen pl. az ólom, vagy bizonyos krómvegyületek, s a nagyon apoláros nagymolekulájú szénhidrogének egy része. A szennyező oxidációs foka és kémiai szerkezete is nagyban befolyásolja toxikusságát. Mind talaj, mind üledék esetében tovább bonyolítja a fázisok és aktív rétegek viszonyait a biofilm, mely mind a szilárd felülettől mind a pórusvíztől eltérő, egy harmadik vízaktivitási szintet képvisel, számottevő gradienssel. 





2.8.3. A kémiai időzített bomba



Az ökotoxikológiai és kémiai-analitikai eredmények összehasonlítása hívhatja fel a figyelmet a már meglévő, vagy készülő  kémiai időzített bombára.



Párhuzamosan végzett kémiai-analitikai és ökotoxikológiai vizsgálatok eredménye háromféle módon viszonyulhat egymáshoz: 

Egyezik:  sem kémiai analitikai módszerrel, sem ökotoxikológiai módszerrel nincs veszélyes szintű szennyezés, vagy mindkét módszerrel egyértelmű a veszélyes szennyezőanyag mennyiség jelenléte. 

A kémiai analitikai eljárással mért koncentráció nagy, az ökotoxikológiai hatás kicsi, vagy nincs. Ennek oka, (természetesen jól megválasztott, érzékeny tesztorganizmusok esetén) a biológiai hozzáférhetetlenség. A szennyezők olyan erősen kötődhetnek a megfelelő fizikai-kémiai tulajdonságú mátrixhoz, hogy onnan kioldódásuk biológiai hatásokra (baktériumok exoenzimjei, növényi gyökerek savképzése, állatok emésztőrendszerének működése, stb. ) nem lehetséges. Ennek oka, hogy a szilárd fázisú környezeti elemeket alkotó szerves-szervetlen komplex kolloid mátrix a szennyezőket - hasonlóan a növényi tápanyagokhoz - a legkülönbözőbb kötésekkel képes magához kötni a laza fizikai adszorpciótól a kovalens kémiai kötésig. Utóbbira jó példa a talaj vagy az üledék humuszanyagaiba beépülő toxikus szerves molekulák, melyek csak a talaj (üledék) negatív irányú, leépülő folyamatai során így a szervesanyag szétesés, humuszkioldódás során szabadulnak ismét fel. A biológiai szempontból a mátrix által pufferolt, fel nem vehető szennyezőanyag felhalmozódás vezet a kémiai időzített bomba kialakulásához. A jelenség egyértelműen hasznos az ökoszisztéma szempontjából, mert a  túlélést biztosítja, de a külső körülmények megváltozása a ökotoxikus hatás robbanásszerű megjelenését eredményezheti. 

A harmadik lehetőség, hogy az ökotoxikus hatás jelentkezik anélkül, hogy az kémiailag alá lenne támasztva. Ennek több oka is lehetséges, amint azt az ökotoxikológiai módszerek előnyeinél már tárgyaltam. Jelentkezhet olyan új, ismeretlen, vagy nem várt anyag hatása, melyet vagy nem tudunk analizálni, vagy analízisét nem terveztük egy terület felmérése során. Előfordulhat két, vagy több szennyező közötti kölcsönhatás, így additív vagy szinergens hatás, vagy hogy olyan analitikai módszerrel ki nem mutatható fizikai-kémiai állapotban van a szennyező, mely extrém módon toxikus. Gyakori, hogy valamely, nem túlságosan toxikus xenobiotikum biodegradációja során keletkezik toxikus közti-, mellék- vagy végtermék. (12, 24)





2.8.4. Vegyes szennyeződések kockázatának jellemzése üledékekben és talajokban 



Három példát mutatok be vegyes szennyeződések jellemzésére



1. Összetett szennyezést tartalmazó Dunai üledékek integrált, fizikai, kémiai biológiai 	vizsgálata, a kockázat jellemzése

2. Durva screenelésre alkalmas ökotoxikológiai teszt-módszer nagyobb területek 	szennyezettségének lehatárolására.

3. A kémiai és ökotoxikológiai eredmények együttes értékelése matematikai 	statisztikai módszerekkel.





2.8.4.1. Dunai üledék fizikai, kémiai, ökotoxikológiai mérési eredményeinek 	összehasonlítása 



A dunai üledék esetében kipróbált, egy fajt alkalmazó laboratóriumi ökotoxikológiai tesztek közül a Photobacterium phosphoreum biolumineszcencia teszt eredményei lehetőséget adtak a minták között különbség tételre. A kémiai vizsgálatok eredményeivel összehasonlítva adjuk meg a bioteszt használhatóságát a Duna üledékének esetében. Az eredmények együttes értékelésével jellemezhető az üledék állapota.  



A következő táblázat az üledék alapadatai közül az agyagtartalmat, a szennyező nehézfémtartalmat és a biolumineszcencia teszt alapján számított réz-ekvivalens értékeket tartalmazza. A nehézfém-többletet az egyes nehézfémeknek a holland határértékhez (TEL) képest adódott többletének összegeként adtuk meg. (17)





Dunai üledékminták összehasonlító vizsgálata: agyagtartalom, nehézfémtartalom és a biolumineszcencia teszt alapján számított réz-ekvivalens



Folyó�Helység�Folyam km�Kémiai és ökotoxikológiai eredmények�����Összes
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A táblázat egy komplex vizsgálat eredményeinek kis részletét tartalmazza, de ezzel is demonstrálható, hogy üledékek esetén az üledék fizikai-kémiai jellemzői, a szennyezők kémiai és ökotoxikológiai vizsgálatainak együttese szükséges a helyzet jellemzésére, a szennyezett üledék kockázatának megítélésére. A három adatsor összevetéséből az alábbi következtetésekre juthatunk: az nehézfémmel szennyezett üledékek egyértelműen kiszűrhetőek az ökotoxikológiai teszttel. Ahol az ökotoxikológiai eredmény toxicitást mutat, de ehhez nem tartozik nagy fémtartalom, ott szerves szennyezők jelenléte feltételezhető. Mérési eredményekkel sikerült  bizonyítanunk ezt. Komárom alatt és felett vett minták mért nehézfémtartalma például alacsony, mégis mutatkozott enyhe toxicitás. A PAH és PCB tartalmak gázkromatográfiás méréssel a határérték 100-szorosát is meghaladó igen magas értéknek adódtak. (27)











A környezeti minták ökotoxikológiai eredményeinek értelmezése, 

az EC50 és a réz-ekvivalens használata





Tiszta vegyületek esetében jól definiált a PNEC érték és az is, hogy azt hogyan lehet LC50 (letális koncentráció, mely az egyedek felét elpusztítja) vagy EC50 (effektív koncentráció, mely a végpont 50%-os csökkenését eredményezi) értékekből számítani extrapolációval.



Hogyan képezhetnénk PNEC-hez hasonló mérőszámot környezeti minták esetében? Az egyik lehetőség, hogy mérjük a környezeti minta ökotoxicitását három különböző trófikus szintről származó tesztorganizmussal s abból számítjuk hatást nem mutató talaj- vagy üledékmennyiséget, mint hatást még nem mutató dózist. 



Ilyen megközelítést alkalmaztunk, amikor a Duna üledékét vizsgáltuk (19) három trófikus szintről származó tesztorganizmussal, PNEC helyett a még nem ható üledék mennyiséget megadva. Ezek az eredmények összehasonlításra, vagy folyamatok követésére alkalmasak, de a teljes ökoszisztémára történő extrapolációra még nem alakult ki módszer.



A dózisból, vagyis talaj-(üledék, víz) mennyiségben megadott eredményből standard módszerekkel és kalibrált érzékenységű tesztorganizmusokkal a mérőszámot koncentrációvá lehet alakítani, hogy a becsült környezeti koncentrációval összehasonlítva kockázati tényezőt számíthassunk belőle, de az extrapolációhoz szükséges faktor így is hiányzik, hogy az ökoszisztéma mindentagjára vonatkozó kockázatot megkaphassam. Ez a probléma kiküszöbölhető azzal, hogy az  ökoszisztéma legérzékenyebb tagját használjuk tesztorganizmusként. Ezzel természetesen más problémákat zúdítunk magukra.  



A dózis érték koncentrációértékké alakítását célozza az a próbálkozásunk (17) hogy a minta még nem ható dózis értékét kifejezzük pl. rézben, mintha a környezeti minta minden toxicitását a réz okozná. Ehhez az szükséges, hogy a tesztorganizmussal rézre adott válaszát is mérjük, vagyis hogy felvegyük a rézérzékenységi görbéjét a minta koncentrációsora mellé. A két görbe összevetéséből meghatározhatjuk, hogy a még nem ható rézmennyiség mennyi üledékben lenne. 



A kockázatbecslés során összehasonlíthatjuk ezt a két eredményt, vagyis a minta rézben kifejezett toxicitás értékeiből becsült NOECminta és a tesztorganizmusok rézre megadott NOECréz értéket. A hányadosok értelmezésére és kezelésére még ki kell dolgozni egy olyan rendszert, amely figyelembe veszi a szennyező-típusokat és a tesztorganizmusok érzékenységét is. 



A másik lehetőség, hogy három trófikus szint organizmusaival kapott eredményekre a már elfogadott faktoriális rendszert alkalmazva PNECminta rézben kifejezett értékét, a rézekvivalens értéket  a rendeletek hatáson alapuló réz határértékekhez viszonyítjuk. 



Az alkalmazott tesztorganizmusok kérdése szintén nem egyszerű. Standard mérési módszerek és bizonyos szennyezőkre vagy szennyező-típusokra ajánlott tesztorganizmusok listája ma még nem létezik, de publikációk ezrei szolgáltatnak újabb és újabb információkat. Ilyen ismeretek birtokában a fémekre érzékeny tesztorganizmus esetében használhatjuk a réz-ekvivalenst, de pl. poliklórozott bifenilekre érzékeny tesztorganizmus eredményeit PCB kalibráció alapján PCB koncentrációban fogjuk megadni. 
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2.8.4.2. Szennyezett terület lehatárolása egy fajt alkalmazó bakteriális bioteszttel



Gyöngyösoroszi, és a Toka-patak völgye jól ismert nehézfém szennyeződéséről. A néhai ólom-cink bánya 15 évvel bezárása után még mindig komoly veszélyforrás. Az előzetes felmérés során több veszélyforrást sikerült azonosítani, így a letekaratlan meddőhányót, a bánya forrásai által táplált,  folyamatosan kifolyó savas bányavizet, a savas bányavíz meszes semlegesítésekor keletkező csapadékot, és annak tározóját. 



A terület részletes felmérése során a kockázatbecslés és a terjedési modellek alkalmazása egyértelműen kimutatták, hogy a szennyeződés legveszélyesebb forrása a Toka-patak és a tavak üledéke. Az üledék vizsgálatára eddig kevés figyelmet fordítottak, hiszen a tavakban volt élet, abban halakat lehetett találni. Miután bizonyítást nyert az üledékek nagyfokú szennyezettsége, azt is sikerült kideríteni, hogy az üledékbe havária során került a nehézfém.



Tipikus kémiai időzített bombaként működik a Toka patak üledékéhez kötött nehézfém szennyeződés, hiszen a patak és a tavak vizét mesterségesen lúgos pH értéken tartják. Emiatt az üledékben kötött nehézfém nem oldható, a vízi ökoszisztéma számára hozzá nem férhető. Jellemző, hogy halak ugyan élnek a tavakban, de egyetlen élő üledéklakó kagylót sem sikerült találni, pedig az üledék régebbi, alsó rétegeiben vannak kagylóhéj maradványok, a tavakban valaha honos fajoké.



A nagy mennyiségű pH 2-es, nehézfémtartalmú bányavíz egy gátszakadáskor került a patak vizébe, ahol „in situ” semlegesítették. Az üledék öntözéssel és/vagy áradással került a patakparti telkek talajára, ahol először „felfedezték” és ahol a savanyodási folyamatok hatására a felvehető fémtartalom a növényekben a határértékek több százszorosát is elérte.

A Toka patak üledékének és az elárasztott területek talajának kémiai és ökotoxikológiai vizsgálata















	A Toka patak térképe    minta 	bioteszt



























































A táblázat adataiból az látszik, hogy a nagy terület komplex felmérése során, - amikor a vizet, az üledéket és a talajt egyaránt vizsgálni kellett, hogy a szennyezés okaira fény derüljön - a minták előzetes screenelésére használt ökotoxikológiai teszt minden nagymértékben szennyezett mintát kimutatott. 



A felmérés során vizsgált 50 üledékmintából 17, az 54 talajmintából pedig 11 volt toxikus, elsősorban az alacsonyan fekvő, rendszeresen elárasztott területeken. A kémiai vizsgálatok (röntgen fluoreszcencia spektroszkópia és atomadszorpciós ill. atomemissziós módszerek) egyértelműen bizonyították a toxikus minták nagy nehézfémtartalmát.

2.8.4.3. Statisztikai módszerek alkalmazása szennyezett területek felmérésében és a kockázat elemzésében



Egy lehetséges értékelési módot mutatunk be két különböző területről származó és szennyezettségét tekintve is nagyon eltérő talajmintákon. Négy különböző érzékenységű bakteriális bioteszttel kapott eredmény és a talajminták kémiai analízissel vizsgált nehézfém-, ásványi olaj- és PAH tartalma közötti összefüggéseket matematikai statisztikai módszerekkel vizsgáltuk. Cluster analízissel a mintákat minőségük szerint csoportosítottuk, mind a kémiai-analitikai adatok, mind pedig az ökotoxikológiai tesztek alapján. (12)



Ezzel a módszerrel megkaphatjuk a minták közötti hasonlóság mértékét, mely egy szennyezett terület felmérése és minősítése során rendkívül fontos információ, főleg vegyes szennyeződések lehatárolásában és a szennyezőforrások azonosításában lehet szerepe. A főkomponens- és a korrelációanalízis alapján szerkesztett pókhálódiagramok azt is megmutatják, hogy melyik mintatípushoz melyik ökotoxikológiai tesztmódszer a legalkalmasabb. Tehát előzetes vizsgálatok alapján ki lehet választani a legalkalmasabb ökotoxikológiai tesztet, vagy több teszt legalkalmasabb együttesét. 



A cikkben közölt példa alapján a módszer megfelelően megválasztott fizikai, kémiai és ökotoxikológiai vizsgálatok felhasználásával jól illeszthető szennyezett területek felmérése során alkalmazott GIS (Geographical XXXXXX) technikához.





2.9. A kockázatbecslés jövője



A kockázatbecslés egy viszonylag új, óriási fejlődés előtt álló tudományág, melynek csak egyik, de igen vaskos fejezete a környezeti kockázat becslése, hiszen más tudományterületeken pl. a gazdaságtan területén éppúgy alkalmazzák, hasonló eszközökkel és módszerekkel dolgozik. A környezeti kockázatbecsléshez, a toxikus és mutagén anyagok humán kockázatának becslése áll a legközelebb. A legnagyobb különbség talán az, hogy a humán toxikológiában és kockázatbecslésben jól használható adatbázisokra és megbízható, standardizált toxikológiai teszteredményekre lehet támaszkodni, míg a környezeti kockázat becslésben és az ökotoxikológiai vizsgálatok területén még nincs véglegesen kialakult, egységes metodika. 



A jó kockázatbecslési séma megmutatja, hogy milyen adatok szükségesek és melyek hiányoznak. Általánosan ismert tény, hogy tiszta vegyületek esetében a legsúlyosabb az EC50 értékek hiánya. Ez egyúttal a szükséges kutatások irányát is megszabja. Vegyes szennyeződésű területek jellemzéséhez szükséges laboratóriumi ökotoxikológiai vizsgálatok fejlesztésével elérhetjük, hogy megfelelő tesztek együttesével minden lehetséges szennyező hatását mérni tudjuk.



�II. A környezeti kockázat csökkentése biotechnológiákkal 



A környezeti kockázat csökkentésének legkézenfekvőbb és legkívánatosabb módja az emisszió, a kibocsátás csökkentése. Jelen tanulmányban nem a megelőzés módjait tárgyalom, hanem a már meglévő és a közeljövőben is valószínű emissziók hatásainak csökkentését elsősorban bioremediáció útján. 





1. Talajtisztítási biotechnológiák



A környezeti elemek közül az ökoszisztéma szempontjából a talaj érdemli a legtöbb figyelmet, hiszen a terjedési modellek, a kockázatbecslés és a tapasztalat is azt mutatja, hogy mind az elemek, mind a nehezen bontható és apoláros szerves szennyezők végállomása a talaj.





1. A talaj biodegradálható szennyezői, talajtisztítási biotechnológiák



A talaj központi szerepet játszik a földi ökoszisztémákban, a Földön lejátszódó fizikai, kémiai és biológiai folyamatokban, az elemek körforgásában. A talaj egyik legfontosabb feladata, hogy tárolja a növényi tápanyagokat és azokat megfelelő időben és formában a növények rendelkezésére bocsátja. Ez a tulajdonsága a talaj bonyolult fizikai-kémiai-biológiai szerepének köszönhető, annak a szerves és szervetlen anyagokból álló összetett rendszernek, melyhez a tápanyagok, a víz és a talaj-mikroorganizmusok a legkülönfélébb erősségű fizikai vagy kémiai kötődésekkel kapcsolódhatnak.



Ugyanazok a talajalkotók, melyek a növényi növekedés szempontjából hasznos vizet és tápanyagokat kötik meg, képesek a környezetünkbe kerülő szerves és szervetlen szennyezők, környezetre káros, toxikus anyagok megkötésére és tárolására is. Az egyensúlyi viszonyoknak megfelelően a megkötött anyagokat a talaj elengedheti, szennyezve a talajvizet, ill. előidézve a toxikus anyagoknak a növényekbe jutását. Ilymódon toxikus anyagoknak az ökoszisztémába való bejutását okozhatja a vízrendszeren, vagy a táplálékláncon keresztül, veszélyeztetve ezzel az érzékenyebb fajokat, s magát az embert. (15)



A talajszennyező immobilizálódhat is, ami azt jelenti, hogy a szennyező anyag stabilan kötődik a talajhoz, szinte beépül a talaj szerkezetét alkotó szilárd részek közé, tehát pl. a növények számára  felvehetetlen állapotba kerül.  



A szennyező vegyületek legtöbbje fizikai, kémiai vagy biológiai hatásra elbomolhat,  ártalmatlan végtermékek pl. széndioxid és víz keletkezése közben. Egyensúly alakulhat ki, ha ez a bomlás azonos sebességű a talajba  kerüléssel. De ha a talaj saját bontó aktivitása nem tud megbirkózni a talajba kerülő szennyező mennyiséggel, akkor a szennyezők felhalmozódnak, a talaj szennyezett lesz, melynek ártalmatlanításáról, remediálásáról gondoskodnunk kell.



A remediálás kifejezés a területet megjavítását, meggyógyítását, rendbehozatalát jelenti, a latin remedium = gyógyszer, segítő eszköz kifejezés alapján. Ezt a szakkifejezést használják a talaj megtisztítására és az azt követő újrahasznosításra.  



A talaj szennyezőinek vizsgálati módszerei közül a hidrogeológiai és geológiai  vizsgálati módszerek világszerte egységesek és egyértelműek. A kémiai vizsgálati módszerek kialakítása és egységesítése jelenleg folyik. Ez gyakorlatilag a vízre ill. szennyvízre és a veszélyes hulladékokra korábban kidolgozott kivonási és mérési módszerek talajmintákra való adaptálását jelenti. Szerte a világon komoly kutatóhelyek foglalkoznak olyan látszólag egyszerű kérdésekkel, mint hogy milyen oldószerrel extraháljuk ki a talajból a szennyezőket. Tökéletes kioldást valósítsunk-e meg, vagy próbáljuk meg utánozni a növények gyökereit, vagy a mikroorganizmusok hatásait. Egyre többen javasolnak többlépcsős , 5-7 lépésből álló komplex kivonási eljárást, s különféle talajfeltárási módszereket. (9, 11, 14, 17, 27)



A legújabb törvényi szabályozás a legtöbb országban a gyakoribb talajszennyezőkre meghatározza azt a küszöbértéket, mely már elviselhetetlen kockázatot jelent a ökoszisztémára. Ezt beavatkozási szintnek is nevezik és azt jelenti, hogy ennél nagyobb érték esetén a tulajdonost, vagy a használót remediálásra kötelezik. Hasonlóan a többi határértékhez ezt a kritériumot is a terület egyedi érzékenységét figyelembe véve kell alkalmazni. Ehhez is szükséges a kockázat-felmérés egységes módszereinek kidolgozása és bevezetése. A másik rendkívül fontos tényező a terület használata, mely meghatározza az expozíciós utakat, melyek mentén a kockázat felmérés megtörténhet és a célérték megadható. (29)



Gyakran a költségek nagysága miatt nincs mód a terület remediálására, de az ökoszisztéma védelmében a kockázatot akkor is csökkentenünk kell. (15, 20, 21)





1.2. Mit tehetünk egy szennyezett területtel?



Nem kezeljük, de kivonjuk a használatból, vagy módosítjuk a használatát

Izoláljuk, vagy kapszuláljuk, azaz teljesen elzárjuk a környezetétől

Kiemeljük a szennyezett talajt és megfelelő lerakóhelyre szállítjuk 

Kezeljük a talajt; ártalmatlanítjuk, remediáljuk in situ, vagy ex situ módon.





Szennyezett talaj remediálása



A szennyező típusa, fizikai állapota és koncentrációja nagymértékben különbözhet. Mivel a talajok szennyeződései többnyire ipari eredetűek, a különböző országokban nagyon hasonló a legveszélyesebb szennyezők listája. Ezek szerint a leggyakoribb talajszennyezők az alábbiak: (15, 20)



illó- és nem illó alifás és aromás szénhidrogének, mint kerozin, benzin, gázolaj, benzol, poliaromás szénhidrogének (PAH), stb.,

illó és nem illó halogénezett szerves vegyületek, mint triklóretilén, perklóretilén, peszticidek és poliklórozott bifenilek (PCB),

nehézfémek és nehézfém vegyületek,

szabad és komplex cianidok,

radioaktív anyagok.



A szennyező típusán és koncentrációján kívül fontos tényező a szennyező-anyag fizikai állapota. Eszerint megkülönböztetünk:



a talajrészecskékkel azonos, annál kisebb, vagy annál nagyobb szennyező részecskéket,

a talajszemcsék felületéhez,  folyékony filmként kötődő szennyezőket,

a talajrészecskék felületéhez adszorpcióval kötött szennyezőket,

a szerves talajalkotókhoz abszorbeálódott szennyezőket,

a talajszerkezet pórusaiban szilárd, vagy folyadék állapotban jelenlévőket, és 

a talajrészecskékhez, kötött, vagy a mikrokapillárisokban lévő vizes fázisban oldott szennyezőket.



A szennyezett terület történetével kapcsolatban három tényezőt kell elsősorban figyelembe vennünk, amikor a talajtisztítás módozatait fontolgatjuk, ezek:



 a talajszennyezés módja,

 a terület szennyezés előtti használata és

 a szennyeződés megtörténte és a tisztítás megkezdése között eltelt idő, vagyis a szennyeződés kora.



A megtisztítás, vagy ártalmatlanítás gyakran több módszer együttes alkalmazásával oldható meg. A tisztítási módok a talaj összetevők és a szennyeződések, ill. a szennyeződést hordozó részecskék eltérő tulajdonságain alapulnak. A tisztítási technológia alapját képező szennyező-tulajdonságok az alábbiak lehetnek:



a szennyező illékonysága,

a szennyező oldhatósága vízben, vagy szerves oldószerekben,

a szennyező kémiai-  ill. hőhatásra történő bonthatósága, vagy stabilitása,

biodegradálhatósága.



Minden talajszennyezés egyedi eset, így a remediációra és az előzetes vizsgálatokra egyedi javaslatot ill. tervet kell készíteni.

























1.3. Milyen feladatokat kell elvégezni a talaj remediálása előtt?



Tájékozódó vizsgálatok; a szennyezett terület azonosítása, behatárolása.

A terület technikai dokumentálása: régi dokumentumok, térképek alapján, időben egymást követő légifelvételek és térképek alapján.

Előzetes kockázatbecslés készítése a további lépések megalapozására

Mintavételi terv és vizsgálati stratégia elkészítése.

Részleges felmérés: geológiai, hidrogeológiai vizsgálatok; talajvíz, talajtípus, stb.

Részletes vizsgálat: több szakaszban, pl. 3 lépcsős felmérés esetén: 

	screenelés,

	a problémát okozó vegyületek analízise,

	részletes vizsgálatok, pl. tápláléklánc, stb.

A részletes vizsgálatoknak ki kell terjedniük a

 geológiai és hidrogeológiai jellegzetességekre,

 geokémiai jellemzőkre,

 szerkezeti talaj analízisre,

 kémiai analízisre: szénhidrogének, klórozott vegyületek, poliaromás szénhidrogének, nehézfémek, stb. mérésére,

 biológiai, ill. ökotoxikológiai vizsgálatokra.

Eredmények összefoglalása és értékelése alapján a veszély becslése a 

lehetséges megoldások, fontossági sorrend megállapítása

a szennyezett terület szennyező-kibocsátásának,

a szennyezett terület kiterjedésének és a

a terület tervezett újrahasznosításának figyelembe vételével.

A terület remediálása: 

A lehetőségek meghatározása és mérlegelése.

Laborkísérletek, félüzemi kísérletek.

A technológia megtervezése.

A technológia kivitelezése.

A tisztított terület ellenőrzése, monitoringja.





1.4. Talajtisztítási technológiák csoportosítása



Magukat a technológiákat célszerű aszerint csoportosítani, hogy a talaj eltávolításával, vagy anélkül végezhetőek-e el. (15, 20, 21)



Ex situ talajtisztítási technológiák: a talajt kiásása után, vagy a szennyeződés helyéhez közel, vagy talajtisztító telepre szállítva kezelik. Kis területekre kiterjedő és a vízbázisokat is veszélyeztető balesetek nyomán keletkező talajszennyeződések esetén érdemes alkalmazni.









A szennyezés helyéről eltávolított, kiásott talaj tisztítása háromféle alaptechnológiával, vagy ezek kombinációjával oldható meg: 

extrakcióval összekötött osztályozással vizes extraháló szert alkalmazva,

hőkezeléssel, mely alacsony, vagy magas hőfokú (a szennyező elégetése) kezelést jelenthet, vagy

biológiai kezeléssel, mely lehet agrotechnikai (szétterítve, vagy prizmákba rakva), vagy bioreaktoros (levegőztetett betontartály, töltött oszlop, stb.)  eljárás.



In situ talajtisztítási technológiák a talajt kiásás és eltávolítás nélkül, helyben kezelik. Ezek a módszerek főleg nagyobb területeket érintő szennyeződések esetén előnyösek. Összehasonlítva az ex situ módszerekkel, az in situ módszerek kevésbé költségesek, viszont hosszabb időt vesznek igénybe, s az inhomogenitás és a visszamaradt szennyeződés nagyobb veszély jelent, mint a kiásott talajnál alkalmazott technológiák esetében. Az in situ technológiák további előnye, hogy a terület felszíne a mélyebb rétegek kezelése során zavartalanul használható. 



Könnyen illó komponensek esetén a talajszellőztetés, vízoldható szennyezők esetén a talaj vizes mosása lehet az in situ megoldás, a talaj belsejének hőmérsékletemelése is elérhető a legkülönfélébb, általában igen energiaigényes melegítési módszerekkel, de az in situ talajtisztításnál leggyakoribb a biológiai  talajtisztítási módszer alkalmazása, mely a mikroorganizmusok mindenre kiterjedő bontóképességén alapul.  A biológiai tisztítás történhet a talaj saját mikrobiológiai aktivitásának kihasználásával, vagy megfelelő bontóképességű mikroorganizmusok talajba juttatásával. 



A talajtisztítási biotechnológiának a mikroorganizmusok optimális működéséhez, vagyis a szennyező lehető leggyorsabb és legtökéletesebb bontásához szükséges feltételeket kell folyamatosan biztosítania. Ilyen feltételek a megfelelő nedvességtartalom, a kiegyensúlyozott tápanyagellátás és a megfelelő mennyiségű oxigén a talaj belsejében. 



A leggyakoribb in situ talajtisztítási biotechnológiák az alábbiak:



A talaj 1-70 cm rétege esetében: 

agrotechnikai eljárások (talaj lazítása pl. mélyszántással, adalékok bekeverése, boronálása, stb.).



A talaj 1-30 méteres mélysége esetén:

Talajszellőztetéssel kombinált eljárás

Talajvíz kezelésével kombinált eljárás.



Talajszellőztetéssel kombinált módszert olyan esetekben célszerű alkalmazni, amikor a szennyeződés nem érte el a talajvíz szintjét, tehát a talaj telítetlen zónájában található. Ilyenkor a talaj szellőztetése a szennyezőanyagok bontását végző mikroorganizmusok számára biztosítja a megfelelő oxigénmennyiséget. A talaj elpárolgó nedvességtartalmának pótlásáról, vagyis a megfelelő öntözésről gondoskodni kell. Ha a szennyező egyoldalú tápanyagforrást jelent, pl. olajos szennyezők esetében tápanyagpótlásról, vagyis megfelelő mennyiségű nitrogén és foszfor adagolásáról kell gondoskodni . 

A talajszellőztetéssel kombinált biodegradáció a legkíméletesebb talajtisztítási módszer, nem károsítja a talaj szerkezetét, nem okoz bemosódást a talaj mélyebb rétegeibe, vagy a talajvízbe. Költségét tekintve is a legelőnyösebb eljárás.



Ha a szennyeződés elérte a talajvíz szintjét, akkor a talajtisztítást a talajvíz tisztításával kell kombinálni (angol szakkifejezéssel pump and treat). A talajvízbe került, abban oldott, vagy szuszpendált szennyezőt a talajvíz felszínre szivattyúzása után a felszínen történő kezeléssel távolíthatjuk el. A tisztított talajvizet visszalocsolhatjuk a talaj felszínére, de csatornába, vagy más befogadóba is vezethetjük. A talajvíz tisztításával párhuzamosan vagy azt követően végezhetjük a talaj remediálását. Ha a szennyező, pl. kerozin a talajvíz felületén elkülönülő rétegben úszik, akkor a szennyezőt először leszívjuk a talajvíz felszínéről, utána következhet a talajvíz- ill. a talaj tisztítása.  



Az in situ bioremediációs technikák összefoglaló magyarázatát és szemléltetését láthatjuk az alábbi kombinált ábrán. 





































In situ bioremediáció szellőztetéssel és talajvíz-szivattyúzással





Ex situ, vagy in situ?



Hogy ex-situ vagy in situ technológiát válasszunk, azt az alábbiak határozzák meg:



A szennyező terjedésétől függő kockázat ökoszisztémára, emberre

A terület hidrogeológiai adottságai

A szennyezett talaj mennyisége

A talaj inhomogenitása, kötöttsége

A jövőbeni terület-használat és az ezzel összefüggő célértékek

A remediálásra rendelkezésre álló idő

A remediálásra rendelkezésre álló összeg

A fenti szempontok természetesen egymástól sem függetlenek.

2. A bioremediációt befolyásoló tényezők. Technológiai alapelvek



A következőkben saját kutatási eredményeim alapján szeretnék rámutatni a legfontosabb elvekre, technológiai kérdésekre és követelményekre. 



A kísérletek kis- és nagylabor mérettől üzemi méretig változtak, a könnyen biodegradálható fűtőolajtól az elöregedett, több évtizedes nyersolaj, transzformátor-olaj, vagy poliaromás szénhidrogén szennyeződésig.



A biotechnológusnak a talajszennyező környezeti kockázatának figyelembevételével kell megterveznie a remediációt. A bioremediációt fizikai és/vagy kémiai módszerekkel lehet kapcsolni. Olyan módszeregyüttesre van szükség, mely a lehető legjobb eredmény biztosítása mellett a legkevésbé károsítja az ökoszisztémát. Hiába tökéletes módszer szerves szennyezőkre a magas hőfokú égetés, ha az tönkreteszi a talajt, annak szerves anyagait, teljes biológiai rendszerét. Az eredményül kapott tiszta anyag már  nem is tekinthető talajnak. 



Előkisérletekkel kell felmérni a szennyezett talaj fizikai, kémiai és biológiai állapotát és a talajban folyó biodegradációt. Ennek ismeretében olyan biotechnológiát kell tervezni és alkalmazni, amely az talajban működő mikroorganizmusok együttesének optimális körülményeket biztosít. 



Az optimális körülmények biztosítására egy sor eszköz áll a rendelkezésünkre, így a nedvességtartalom, a hőmérséklet, a tápanyagellátottság, a levegőztetés és a bontó mikroflóra kontrollált körülmények közötti változtatása. 



Rendkívül nagy jelentőségű az alkalmazható módszerek között az apoláros szerves szennyezők hozzáférhetőségét növelő körülmények biztosítása vagy adalékok alkalmazása. 



Mesterséges oltóanyag adagolására is sor kerülhet. Ebben az esetben nagy körültekintésre és mélyebb ismeretekre van szükség, nehogy többet rontsunk a helyzeten, mint amennyit javítunk. Mikrobiális starterkultúrát elsősorban friss szennyezés esetében javasolhatunk, amikor a talaj saját mikroflórájának még nem volt ideje adaptálódni a szennyezőhöz, valamint olyan toxikus xenobiotikumok esetében, melyek bontásához speciális biokémiai tulajdonságú, esetleg génmanipulált törzsek szükségesek. Talajoltóanyag alkalmazása javasolt még nagyon rossz minőségű, alacsony sejtszámú, leépült talajok esetében. Nehezen átlevegőztethető talajokat ért nagymennyiségű szennyező esetében célszerű mikroaerofil oltóanyagot alkalmazni. Oltóanyag alkalmazásakor vigyáznunk kell, hogy az ökoszisztéma egészét ne zavarjuk meg. 



A talajszennyező biodegradálhatósága irodalmi adatok alapján is eldönthető, de a konkrét esetre célszerűbb laboratóriumi biodegradálhatósági kísérleteket végezni, mely a talaj saját mikroflórájának bidegradációs aktivitását és annak növelhetőségét is megmutatja. (2, 3, 6, 7)









2.1. Könnyen biodegradálható szennyező remediálása



A talaj könnyen biodegradálható szennyezői közül a szénhidrogének bioremediálásához kötve mutatom be a bioremediálás során fellépő és megoldandó technológiai problémákat.





2.1.1. Az oxigén biztosítása, a levegőztetés mértéke



Jól biodegradálható szennyező esetében természetesen bioremediációt célszerű alkalmazni. Legolcsóbb és leghatékonyabb eljárás a bioventilláció, mely a biodegradációhoz szükséges oxigént a talaj szellőztetése útján biztosítja. Minden �100 kg átlagos olaj-szénhidrogén aerob degradációjához mintegy 160 kg oxigénre van szükség. A szénhidrogének biodegradációjához szükséges nagymennyiségű oxigén biztosítására a talaj kismértékű szellőztetésére van szükség, hogy a hézagtérfogatokban kialakuló megnövekedett oxigén-koncentráció, a biofilmben történő diffúziót megnövelje. A szükséges levegőmennyiség számítható, vagy technológiai kísérletekkel meghatározható. (6)



Az oxigénnek a talaj belsejébe juttatása levegővel telített víz, vagy más oxigénforrás, pl. hidrogénperoxid tartalmú víz recirkuláltatásával is megoldható. Összehasonlítva a bioventilláció és a talajvíz recirkuláltatással járó módszereket előbbi határozottan hatékonyabb az olajbiodegradáció szempontjából. Ehhez járul még, hogy a bioventilláció nem teszi tönkre, nem lúgozza ki a talajt a vizes kezeléssel ellentétben. (7)



A levegőztetés optimális mértékét is érdemes kísérletesen meghatározni, hiszen a bioventilláció fő költsége a ventillátorok energiafogyasztása. Kísérleti eredményeink szerint folyamatos 24 órás levegőátszívatással nem érünk el jobb eredményt, mint napi 2-szer egy órás szellőztetéssel. (6)





2.1.2. A talaj biológiai állapota



Ha könnyen biodegradálható talajszennyező remediálását tervezzük meg kell vizsgálni a talaj saját bontó aktivitását és annak növelési lehetőségét. Egy sor erre alkalmas biológiai, mikrobiológiai, technológiai módszer született kutatómunkám során, így az olajbontó baktériumszám vizsgálata, a talaj széndioxid termelésének ill. oxigénfogyasztásának gyorstesztelése, a mikroflóra adaptálhatósága, aktiválhatósága a technológiai paraméterek függvényében. Mini-reaktoros talajvizsgáló rendszerben a talaj légzését, a szennyező bontását és a bontás hatékonyságának növelhetőségét néhány órás kísérletben el lehet dönteni. Könnyen bontható szennyezők esetében a talaj olajbontó sejtjeinek száma spontán is megnő, levegőztetéssel és tápanyag-kiegészítéssel akár 3-4 nagyságrend növekedés is elérhető. (7)



Nem teljesen friss szennyeződések esetében a talaj saját mikroflórája adaptálódni kezd a szennyezőhöz. Az adaptálódás a talaj mikroflóráját alkotó mikrobaközösség esetén a biocönózis tagjai arányának olyan megváltozását jelenti, mely a szennyező, mint szubsztrát felhasználására alkalmas. Ez azoknak a mikroorganizmusoknak a feldúsulását jelenti, melyek egymásra épülő tevékenységük során hasznosítják a szennyezőt. A helyzet rendkívül bonyolulttá vélik akkor, ha a szennyező maga is egy sokkomponensű keverék. Ilyenkor a talaj spontán kialakult egyensúlyát ne bontsuk meg egy kívülről, nagy mennyiségben beadott mikrobiális oltóanyaggal, melynek néhány faja a legkönnyebben biodegradálható szennyező-komponensek gyors elfogyasztásával látszólag jó eredményt képes produkálni, elfogyasztva a talaj kommenzalista társulásának alapszubsztrátját, úgy, hogy a maradékok degradációjához szükséges lánc folytatása hiányzik. Így sokkal nehezebben fogyasztható végterméket kapunk, melyhez való adaptáció, ha egyáltalán megtörténik igen hosszú időt vesz igénybe. Laboratóriumi kísérletek bizonyítják ezt a tényt: nagy mennyiségű oltóanyag nagy kezdeti sebességű bontást, de sokkal több maradékot eredményez, mint az nem oltott, vagy csak kismennyiségű oltóanyagot tartalmazó talaj. (1,2)





2.1.3. A tápanyagpótlás



Az olajos szennyezők csak szénforrást szolgáltatnak a mikroorganizmusok anyagcseréjéhez. A szénforrásul szolgáló olajszennyeződés mellé a talaj tápanyagtartalékának függvényében  N- és P-forrást kell adagolnunk. Ennek mennyisége az alábbi egyenlet alapján számítható, de kísérletesen is optimálható. Laboratóriumi és  szabadföldi kísérleteinkben a tápanyagpótlás alkalmazása minden esetben további gyorsulást okozott az olajbontásban.



			C7H12 + 5 O2  + NH3  =  C5H7N + 2CO2 + 4 H2O



Mólsúlyok		   96        160      14	      113 (sejttömeg)



Ez az egyenlet egy teoretikus szénhidrogén-egység biodegradációjához szükséges oxigén és nitrogén mennyiséget mutatja. A termék részben a sejt bioszintézise során keletkező sejtanyag, részben pedig az energiatermelés ill. a légzés maradéka. Az egyenlet kísérleti eredmények alapján született.





2.1.4. A technológiák hatékonysága, a szennyező mennyiségének és minőségének 	függvényében



A fűtőolaj 20 000 ppm-es szennyezése laboratóriumi kísérletekben 20 hét alatt �300 ppm-re csökkent. Szabadföldi kísérletekben hasonló jó eredményt sikerült elérni, 3-4 hónap alatt 1000 ppm alá csökkent, a terület nagy részén 300 ppm körüli értékre.  



Ásványolaj szennyeződés kezdetben, a könnyebb frakciók elfogyásáig a fűtőolajhoz hasonló gyors bontáson esik át, de a nagyobb molekulájú, elágazó és aromás vegyületek feldúsulása miatt lelassul a bontás és évekre is szükség lehet a célérték eléréséhez. Ebben a szakaszban nagy jelentősége lehet a hozzáférhetőség növelésének. (9)



Transzformátorolaj és motorolaj biodegradációja még lassúbb folyamat, egy-két évet is igénybe vehet a „teljes” biodegradáció. A „teljes” kifejezés arra utal, hogy a folyamat végeredményeképpen elértük a célállapotot. Valódi teljes, maradék nélküli biodegradáció, főleg in situ biotechnológiáknál nem érhető el. 



2.1.5. A maradék



A bioremediáció maradékának nemcsak a mennyisége de a minősége is fontos tényező. Az olaj összetételének változását vizsgálnunk kell a biodegradáció során. Az ideális mikroflóra a sokkomponensű szénhidrogén-keverék (olajos szennyező) valamennyi tagját közel azonos sebességgel képes bontani, tehát nem okoz nemkívánatos szelekciót annak összetételében, vagyis feldúsulást a nehezebben bontható, vagy toxikus komponensekben. Az összetétel változását gázkromatográfiás méréssel követhetjük nyomon. Jól vezetett bioremediáció során vett minták talaj-kivonatainak gázkromatogramja csak kis mértékben térhet el egymástól, tehát a olaj-tartalom csökkenéssel nem járt együtt lényeges változás az olajösszetételben. (7, 15)





2.1.6. Régi, nehezen bontható olajos  szennyeződések



Több éves, vagy évtizedes szennyeződés jó minőségű talaj esetében olyan adaptációhoz vezet, mely képes megbirkózni a szennyezővel, vegyes szennyeződések esetén a keverék minden komponensével. De természetes körülmények között is előfordulhat, hogy a lejátszódó olajbontás előnytelen szelekciókkal jár. A mesterségesen vezetett biodegradációnál fokozottan fennáll ez a veszély. Nagy mennyiségű szénhidrogénnel, pl. fűtőolajjal, vagy nyersolajjal szennyezett területeken felhalmozódnak a nehezen bontható komponensek, az elágazó láncú, az aromás és a poliaromás szénhidrogének. Ezekhez nehezebben képes alkalmazkodni a talajmikroflóra. Ha megtörténik is az alkalmazkodás a bontás igen lassan folyik a poliaromás szénhidrogének biológiai hozzáférhetetlensége miatt. A talaj szerkezeti szerves anyagaihoz hasonlóan viselkednek, ellenállnak a biodegradációnak. 



A régi szennyeződések után hosszú ideig megmaradó szennyeződések oka tehát vagy a bontó mikroflóra hiánya, vagy a szennyező hozzáférhetetlensége. 



A Tatabányai Bányák területén vizsgált régi, közel 10 éves fűtőolaj szennyezés koncentrációja a talajban 60 000 ppm értéket mutatott. A talajtípus: kavicsos homokos feltöltés. 10 hetes laboratóriumi kísérletben mindössze az olajtartalom 10-15 %-a bomlott le. A rossz minőségű, talajnak nem is igen nevezhető kavicsos-homokos feltöltésben nem voltak ideálisak a körülmények a bontó mikroflóra számára, kicsi volt a mikrobaszám, az átlagos talajénál 3-4 nagyságrenddel kisebb. A bontás igen lassú voltának magyarázatát végül az olajos szennyező minőségi vizsgálata, a gázkromatográfiás összetétel adta meg: A kromatogramot összevetve a friss fűtőolaj kromatogramjával azt láthattuk, hogy a régi szennyező olajban feldúsultak a nehezen bontható, vagyis az izomer, a gyűrűs és a hosszúláncú szénhidrogén komponensek, miközben teljesen elfogytak a normál szénláncú paraffinok, ami azt mutatja, hogy a fűtőolajjal szennyezett terület talajában spontán lejátszódó mikrobiológiai folyamatok nagyfokú szelekciót eredményeztek a szennyező olaj összetételében. Ennek magyarázatául az szolgálhat, hogy a rossz minőségű, szerves anyagot és tápanyagokat egyáltalán nem tartalmazó kavicsos feltöltésben természetes úton nem tudott megfelelő összetételű bontó mikroflóra kialakulni, csak olyan, mely a könnyen bontható komponenseket elfogyasztotta, a nehezen bonthatókat viszont érintetlenül hagyta. (7)





2.1.7. A biológiai hozzáférhetőség



Policiklikus aromás szénhidrogénekkel szennyezett talajban jelentkező gyenge biodegradáció bizonyított oka lehet a szennyező apoláros volta és ezzel összefüggésben a mikroorganizmusok számára hozzáférhetetlen állapota. A hozzáférhetőséget maguk a mikroorganizmusok is képesek megnövelni felületaktív anyagok szintézise révén. Ezzel függ össze az a - minden laboratóriumi és szabadföldi bioremediációs kísérletünk során megjelenő és sokáig magyarázat nélkül maradt - jelenség, hogy a talajok extrahálható anyagainak mennyiségében a bioremediáció adaptációs periódusát, lag-szakaszát követően egy óriási növekedés jelentkezett, amely aztán viszonylag rövid idő után lecsengett. Ez a megnövekedett extraktumtartalom néha sokszorosát is elérte az eredeti szennyeződésnek. Ez akkor volt különösen meglepő, amikor mesterségesen szennyeztünk. A kontrolláltan hozzáadott olajmennyiségnél nagyobb kivonat mennyiség - természetesen a kontrollal korrigált értékekről van szó - annak a biotechnológus által megnövelt mikrobiológiai tevékenységnek tulajdonítható, mely felületaktív- és más hozzáférhetőséget növelő anyagok szintézise következményeképpen nem csak a szennyezőt, de a talaj addig hozzá nem férhető szerves anyagainak egy részét is mobilizálja. 



Gyakran az oltóanyagok hirtelen jelentkező biodegradációt növelő hatása is az általuk termelt felületaktív anyagoknak köszönhető.



A hozzáférhetőséget a ciklodextrin is képes fokozni mikrokapszuláló tulajdonsága révén. Laboratóriumi kísérletekben mind ásványolajjal, mind pedig policiklikus aromás szénhidrogénekkel szennyezett talaj esetében sikerült a biodegradációt nagymértékben megnövelni. A ciklodextrin másik előnyös hatása is megmutatkozott ezekben a kísérletekben. A növényekre toxikusan ható olajszennyeződés toxikus hatása is nagymértékben lecsökkent a mikrokapszulálás révén.





3. Néhány vitatott kérdés



Az elmúlt tíz évben a talajtisztítási technológiák elárasztották a világot. Technológiák százai születtek meg papíron, majd laboratóriumokban, később pedig szabadföldi demonstrációs kísérletekként. Ahogy ez minden új dolognál lenni szokott párhuzamosan a tudományos alapok kidolgozásával és a kísérletekkel az egész világon megindult a technológiák üzletszerű alkalmazása, amikor a szelekció alapja nem mindíg a tudományos alapú eredményesség, vagy a gazdasági megfontolás, hanem a vállalkozó ügyessége, rámenőssége. Ennek köszönhetően nagy káosz keletkezett, rengeteg új fogalommal, megítélhetetlen kijelentéssel és eldönthetetlen kérdéssel, technológiai problémával.





3.1. Bioventilláció, vagy vizes talajmosás?



Évekig dúlt a vita a talajtisztítással foglalkozó technológusok között, hogy melyik módszer hatékonyabb, a talajszellőztetés, vagy a talaj átmosása tápanyagokkal és levegővel dúsított, folyamatosan recirkuláltatott talajvízzel. Utóbbi módszer az első és legelterjedtebben alkalmazott remediációs technológia volt, a mechanikusan tervező, biológiai ismeretekkel nem rendelkező mérnök tipikus produktuma. Angol neve: „pump and treat” technológia. Leggyakoribb megoldása a kiszivattyúzott talajvíz felszíni kezelése, pl. olajmentesítése, majd visszalocsolása a talaj felszínére. A technológián később javítottak azzal, hogy a kezelt olajos vizet nem a talajra, hanem felszíni vízbe, közcsatornába, vagy felszín alatti vízbe juttatták vissza. A technológiában legnagyobb veszélyt az jelenti, hogy azok, akik erre a technológiára „ráálltak” olyan esetekben is szívesen alkalmazzák, amikor a szennyeződés még nem érte el a talajvizet. Tehát a technológia maga mossa a talajban kötött szerves szennyezőt a talaj mélyebb rétegeibe és a talajvízbe. Tipikus példája a környezetszennyező környezetvédelmi technológiának. 



Néhány szempontot adok meg, melyek alapján eldönthető, mikor melyik technológia részesítendő előnyben a bioventilláció, a vizes talajmosás, vagy a kettő kombinációja.

Bioventillációt kell alkalmazni, amikor mély a talajvíz és a szennyező nem érte el a talajvizet, hanem a talaj telítetlen zónájában van adszorbeálva. 

A bioventillációs technológiához kapcsoljuk a talajvíz szivattyúzással és kezeléssel járó technológiát, ha a szennyezés elérte a talajvizet és annak felszínén úszik. Ilyenkor a kiszivattyúzott szennyezett talajvíz tisztításáról van tulajdonképpen szó párhuzamosan a talajban folyó biodegradáció intenzifikálásával. A kezelt vizet megfelelő befogadóba kell juttatni, egy részét természetesen felhasználhatjuk technológiai célokra, így a talaj nedvesítésére.

Egyértelműen javasolható a talaj vizes mosása, ha a talajhoz kötött szennyező vízoldható és nehezen vagy nem biodegradálható. Ilyenkor is gondolni kell arra, hogy a talaj alapvetően fontos alkotóit ne mossuk ki, különben a maradék minőségét annyira leronthatjuk, hogy az már nem tekinthető talajnak. Vizes mosáskor a szikesedés is komoly veszélyt jelent. (7)





A bioventillációnak egy sor előnye van:



A levegő illetve az oxigén eljuttatása lényegesen hatékonyabb, mint a vízben oldott levegő, vagy peroxid esetében, lévén, hogy a gáz diffúziós sebessége 10 000-szer nagyobb, mint  a vízé.

A lassú légáram a talaj alsó rétegeiben, akár 20 méter mélységben is aktiválja az aerob mikroorganizmusokat, vagyis megnöveli pl. a szénhidrogénbontó aktivitást. 

Bioventillációval eltávolíthatóak az illó szennyeződések. Ilyenkor szívást kell alkalmaznunk és a kiszívott gázokat kezelni, adszorbeáltatni vagy katalizátorral elégetni. 

A bioventilláció a talaj belsejében is megnöveli a párolgást. Segíti a kisebb-nagyobb mértékben illó szénhidrogéneket abban, hogy gőz formában egyenletesen szét tudjanak oszlani a talaj mikroaggregátumainak felületén. Ezzel a nő a hozzáférhetőség a mikroorganizmusok számára, melyek ugyanezen mikroaggregátumok kapillárisaiban kialakult biofilmben élnek. 



Természetesen a bioventillációnak is vannak hátrányai és igényelhet kapcsolódó technológiákat. Az állandó légáram kiszáríthatja a talajt ezért a nedvességpótlásról öntözéssel gondoskodni kell. A kiszívott gázt kezelni, ártalmatlanítani kell. 



A talajvíz recirkuláltatás hátrányait és veszélyeit az alábbiak jelentik:



Olajok és más apoláros, vízoldhatatlan szennyezők esetében indokolatlan oldószerként vizet alkalmazni. 

Az intenzív mosás kilúgozhatja, tönkreteheti a talajt.

A technológia a talajvíz szennyezését okozhatja

A mikroorganizmusok levegőellátását a víz mozgása fogja megszabni. A legtöbb talaj vízáteresztő képessége limitált.

 



A talajszellőztetés és vizes talajmosás összehasonlítása laboratóriumi kísérletekben sok éves nyersolaj biodegradációján 



Olajbányászati tevékenység színhelyéről származó olajos-kátrányos talaj in situ bioremediációjával kísérleteztünk 15 literes reaktorokban, összehasonlítva a bioventillációs és a talajmosásos technológiákat. Azért választottuk ezt a több évtizedes nyersolaj szennyeződést, mert ennek már nem voltak szobahőfokon illó komponensei, melyek zavarták volna a biológiai folyamatok összehasonlító értékelését. A levegőztetést folyamatos levegőátszívással oldottuk meg, a „pump and treat” technológia modellezésénél a talajoszlopból kicsurgott vizet folyamatosan visszalocsoltuk a talaj felszínére. Mindkét kísérletben a szénforrásul szolgáló olajszennyeződés mellé N- és P-forrást adagoltunk, s a talaj mikroflóráját saját készítésű starterkultúrával egészítettük ki.  



A nehezen bontható szennyeződés 20-40 %-a bomlott le 11 hét alatt. A bioventillációs technológia egy kezdeti adaptációs szakasz után intenzívebb bontást eredményezett, mint a vizes mosással kombinált eljárás. 



A nehezen bontható, sok aromás, poliaromás és hosszúláncú komponenst is tartalmazó nyersolaj összetételében nagyobb fokú eltolódás mutatkozott, mint pl. a fűtőolaj esetén. Már 10 hét alatt is egyértelmű a hosszúláncú szénhidrogének bizonyos mértékű feldúsulása. Az izomerek bontása egy kezdeti adaptációs periódus után jó hatásfokkal megindult. Az összetételbeli változásokról elmondható, hogy bioventilláció esetében kiegyensúlyozottabb csökkenés, vízrecirkuláltatásos módszer nagy  szelekciót okozott a nagy szénatomszámú és aromás komponensek rovására. (9)





3.2. A bioremediáció követése gázanalízissel



A bioremediáció követésére használt talajvizsgálati módszerek (olajtartalom, mikróbaszám) a folyamat utólagos értékelésére vagy a technológia hatékonyságának ellenőrzésére alkalmasak. Az eredményekre viszonylag hosszú időt kell várni, a mintavételhez in situ technológia esetében fúrásokra van szükség, a talajminőség és a szennyezőeloszlás inhomogenitása miatt nagy a szórás. Ezek a mérések nem teszik lehetővé a  technológiába való gyors és folyamatos beavatkozást, a szabályozást. 



A talajból kiszívott gáz analízisével kapott eredmények alapján pillanatról pillanatra követhetjük a biodegradáció folyamatát, azonnal láthatjuk, ha a biológiai rendszer működésébe hiba csúszik és megindíthatjuk a beavatkozást, a hiba korrigálását. 

Laboratóriumi modellkísérletben alkalmaztuk először a gázanalízist a biodegradáció követésére. A talajból kiszívott gázból oxigént, széndioxidot és illó szénhidrogén-tartalmat mértünk. (6)



Az illó szénhidrogén tartalom mérése biztonsági célokat is szolgál, hiszen még fűtőolaj esetében is vannak illó szénhidrogén komponensek, melyek az átszívott levegőben robbanásveszélyt és a légköri levegő szennyezését okozhatják. Az illó szénhidrogének mennyiségének ismeretében a technológiának gondoskodnia kell az ártalmatlanításáról pl. katalizátoros égetéssel, vagy biofilter alkalmazásával. 



Az átszívott levegő oxigénkoncentrációját a külső térhez viszonyítva megkapjuk a mikroorganizmusok által elfogyasztott oxigén mennyiségét, mely kísérleteink szerint arányos az elbontott szénhidrogén mennyiségével, tehát alkalmas a biodegradáció folyamatának mennyiségi jellemzésére és követésére. (7)



A talajból kiszívott levegő széndioxidtartalmának növekedése szintén arányos a mikrobiológiai oxidáció mértékével, de karbonátos talajok esetében pl. savanyodás miatt felszabaduló széndioxid zavarhatja a mérést.



A nagyméretű laborkísérletben alkalmazott bioventillációt 20 000 ppm és 50 000 ppm  fűtőolajtartalom mellett alkalmaztuk. A kísérlet követésére a talajanalízist és az átszívott levegő analízisét is felhasználtuk. Naponta vett gázmintából mértük az oxigén-, a széndioxid- és az illó szénhidrogén tartalmat. Fűtôolaj esetében az illó szénhidrogének mennyisége a harmadik napra  gázkromatográfiásan mérhetetlen kis értékre csökkent. A szén-dioxid tartalom növekedés és az oxigén felhasználás a talajon átszívott levegőben arányos az elbontott szénhidrogén mennyiségével, tehát a bioventillációs talajremediálás során kiszívott gáz mennyiségi és minőségi analízise alkalmas a technológia követésére és kontrollálására. (7, 9)



Tanulságos megfigyelés volt ebben a kísérletben is, hogy a nagyobb kiindulási olajtartalmú talajban sokkal nagyobb olajmennyiség biodegradációja történt meg azonos idő és azonos adalékok alkalmazása mellett.





3.3. Oltóanyagok, starterkultúrák



A legtöbb ellentmondást és vitát a talajtisztítási technológiákkal kapcsolatban az oltóanyagok alkalmazása váltja ki. 



Mint mikrobiológus és biotechnológus kutatásaim kezdetén magam is túl nagy jelentőséget tulajdonítottam a mikroflóra direkt megváltoztatásának ill. mesterséges kialakításának. Mind az eleveniszapos szennyvíztisztításban, mind a talajtisztításban rengeteg kísérletet folytattam a megfelelő mikroflóra kiválasztására és alkalmazására. (1, 2, 3) 



A mikrobiológiai laboratórium polcáról vagy törzsgyűjteményekből származó mikroorganizmusokról hamar kiderült, hogy nem konkurálhatnak a szennyvíziszap vagy a szennyezett talaj saját, adaptálódott mikroflórájával. Ha meg mégis versenyképesek, előfordulhat, hogy több kárt okoznak, mint hasznot. Kísérletekkel lehetett bizonyítani, hogy nagy mennyiségű starterkultúra alkalmazása megnöveli ugyan az olajbontás kezdeti sebességét, tehát látszólag gyors, látványos csökkenés mutatkozik a szennyező mennyiségében, de a természetes mikroflórához képest tízszeres mennyiségű és nagyon előnytelen összetételű, nehezen biodegradálható, stabil maradékot eredményez. Olyan udvariatlan vendéghez lehetne hasonlítani, aki a fogadáson a szendvicsekről leeszi a húst. Az ilyen partin megmaradnak a gusztustalan üres kenyerek, amire a vendégek legfeljebb több napi éhezés után fanyalodnának rá.



Az első benyomások utáni finomabb vizsgálatok során sikertelennek minősített próbálkozásaimon okulva elkezdtem környezeti mintákból, szennyezőkhöz adaptálódott szennyvíziszapból, talajból, üledékből baktériumokat izolálni azzal a céllal, hogy azokat majd felszaporítás és újbóli, esetleg célzott összekeverés után megfelelő összetételű oltóanyagot nyerjek. Volt olyan talajminta, amelyből több száz aerob mikroorganizmust sikerült elkülöníteni. Az izolálást követő tisztítás és szaporítás során ezeknek a száma rendszeresen és törvényszerűen drasztikus csökkenést mutatott. Nyomonkövethető volt, hogy egy-két-három, egymástól nehezen szétválasztható mikróba tökéletes megtisztítás után már nem tudott szaporodni. Egymagában életképtelen volt. Egyre több izolátumot nyertem, szaporítottam, kevertem össze egymással és másokkal, s használtam oltóanyagként talajremediálási technológiai kísérletekben. De a mesterséges keverék sosem tudott annyit, mint az ideális technológiai paraméterek mellett adaptálódott (optimális nedvességtartalom, tápanyagellátás, hőmérséklet és levegőellátás) környezeti minta saját mikroflórája.



Ekkor adaptációs-mutációs kísérletekbe kezdtem. Mutációk indukálásával kapcsolt adaptáció után a talaj jobb oltóanyagnak bizonyult, mint bármilyen tiszta kultúra. Az  eljárás akkor volt igazán sikeres, ha az oltóanyag céljára előkezelt talaj azonos típusú és azonos szennyezőt tartalmazott, mint az oltandó. Ennek magyarázata, hogy a mikroorganizmusok természetes élőhelyén minden fajnak és törzsnek megvan a megfelelő szerepe, az izolálhatatlan minor komponensek is igen fontosak lehetnek a láncolatban, abban a szorosan egymásra épülő együttműködésben, mely a keverék szennyezők kiegyensúlyozott biodegradációját képes biztosítani a fajok és törzsek eloszlásának, egymáshoz viszonyított arányának finom változtatásával. Tehát a talajtisztítási technológiáknál alkalmazandó starterkultúrát, vagy oltóanyagot a komposztoknál bevált léptéknöveléses technológiával célszerű előállítani. Nagy méretben, transzformátorolajjal szennyezett talaj in situ szabadföldi remediálásánál a következő oltóanyag-előállítási technológiát alkalmaztuk: a területről származó legszennyezettebb talajt iszapreaktorban tápanyagokkal és levegőztetéssel aktiváltuk. Az aktivált iszapot a remediálandó talajba injektáltuk. 



Tiszta kultúrákat, vagy tiszta baktériumok keverékét csak olyan xenobiotikumok esetében érdemes alkalmazni, melyek a szennyezett területen nem biodegradálhatóak. Előfordulhat, hogy a bontó mikroflóra működéséhez nem alkalmasak a körülmények, például limitált a levegőellátás. Ilyen esetben indokolt lehet mikroaerofil törzsek alkalmazása. Klórozott szénhidrogén szennyezők esetén anaerob bontó mikroorganizmusokat és ex-situ, reaktoros technológiát szükséges alkalmaznunk. 



Az ökológiai szempontokat is figyelembe vevő inokulálás szakértelem- és időigényes. A szennyezés felszámolására kötelezett hozzánemértő megrendelő szeretné, ha valami, kézzelfogható, biztos és mindenható módszert alkalmazhatna. Ugyanezt gyakran a talajtisztásra vállalkozó is szeretné és fel is ajánlja megbízójának. Ebből adódik az oltóanyagok nagy divatja és terjedése igencsak csekélyke hasznuk ellenére.





4. Szabadföldi kísérletek 



A laboratóriumi vizsgálatok és technológiai kísérletek alapján tervezett technológiák in situ szabadföldi alkalmazására több esetben is sor került. (2, 3)





4.1. A nagyléptékű  in situ  talaj-bioremediálás problémái 



Tapasztalataim szerint kisebb léptékű laboratóriumi kísérletek alapján is jó tervezési alapadatokhoz lehet jutni. A nagyléptékű, félüzemi kísérletek sem közelítenek jobban a szabadföldi technológiához, mint a lombikos, vagy kisméretű, néhány literes reaktoros laborkísérletek. 



A szabadföldi alkalmazás egyik problémája a technológia rossz követhetősége a talaj nagyfokú inhomogenitása miatt. Ezt a problémát a kiszívott talajgáz mennyiségi és minőségi vizsgálata nagymértékben csökkentette. 



A másik nehézség az adalékoknak a talajban történő eloszlatása és a talaj minden részletéhez történő homogén eljuttatása, valamint a talajban lévő rések, elszivárgást okozó repedések hatásának kiküszöbölése. A megoldás az öntözéssel nedvesített talaj sűrű hálóban történő injektálása oldott tápanyagokkal és egyéb adalékokkal. Az injektálás sűrűsége természetesen függ a talaj kötöttségétől is.  Az adalékanyagokat kis részletekben és viszonylag nagy gyakorisággal injektálva a talajba elkerülhetjük az elszivárgást és biztosíthatjuk az egyenletes tápanyagellátást. 





4.2. Szabadföldi kísérlet Tatabányán



Egyik szabadföldi kísérletünkben a Tatabányai Bányák és a Budapesti Műszaki Egyetem közösen kidolgozott bioventillációs eljárását alkalmaztuk sikerrel. A: bioventilláció mellett tápanyag-kiegészítést, a szennyezett területen honos mikroorganizmusokból összeállított starterkultúrát, és fulvó- és huminsavakat tartalmazó aktiváló adalékokat alkalmaztunk. (3, 7)



A terület 5 m x 10 m-es szennyezett folt volt a Tatabányai Bányák területén, 3-4 m mélységig 20 000 ppm fűtőolajjal szennyezve. A terület talaja rendkívül inhomogén feltöltés, jó légáteresztéssel.



A talajba perforált csöveket helyeztünk 2-3 méterenként függőlegesen. Ezeken keresztül történt a levegő kiszívása ventillátorral és az adalékok talajba juttatása oldott formában. A kísérlet követése havonta vett talajmintából mért olajtartalommal, és olajösszetétellel, valamint a talajban élő olajbontó mikroorganizmusok számával történt. Naponta vett talajlevegő minta oxigén és széndioxid tartalmát is meghatároztuk.



A szabadföldi kísérletben 2-3 hónap elteltével az ipari területeknél irányadó érték alá (300 ppm) csökkent az olajtartalom a bioremediáció következményeképpen. 



Összehasonlítottuk a levegőztetés hatékonyságát a levegő kiszívása és befúvása esetén. A levegő kiszívása technológiailag egyszerűbbnek bizonyult és a bontás hatékonysága is nagyobb volt. A legjobb elrendezésnek az bizonyult, amikor a 3 méterenként elhelyezett szívócsövektől 1,5 méterre nyitott perforált csövekkel bélelt furatokat készítettünk. Ezek a nyitott csövek biztosították a légköri levegő mélyebb rétegekbe jutását és a bevezető cső és a szívott cső közötti vízszintes áramlást a talaj belsejében, négy méter mélységig. A csövek sűrűségét a talaj légáteresztő képessége szabja meg. (7)





4.3. Szabadföldi talajremediálási kísérlet Hejőcsabán



A Hejőcsabai Cement- és Mészmű transzformátorállomásán a transzformátorolaj tároló és töltő környékének talaját éveken keresztül nagy mennyiségű transzformátorolaj szennyezés érte. Első látogatásomkor a talaj felülete cementporos, kiszáradt volt, növényzet nem nőtt meg rajta, a talaj felületét megbolygatva erős olajszag volt érezhető. 

A mintavétel utáni analízis inhomogén, néhol 70 000 ppm-es értéket is elérő, átlagosan 25-30 000 ppm olajszennyezést mutatott. A talaj biológiai állapotát vizsgálva gyenge olajbontó aktivitást tapasztaltunk, mely lombikos kísérletekben levegőztetéssel és tápanyag-adagolással növelhető volt. A talaj maga is rendkívül inhomogén, 1 méteres mélységig volt szennyezett. A szennyezett réteg feltöltés, helyenként nagyon keményen összeállt 10-50 cm átmérőjű olajos-agyagos rögökkel illetve közberétegződéssel.



Első lépésben tápanyagok adagolásával és az egy méteres szennyezett réteg talajának lazításával  próbálkoztunk. A kezelés hatására megindult az olajbontás, de nem volt eléggé hatékony.



Második lépésben a nagy olajtartalmú agyagos rögökből kiindulva iszapállagú oltóanyagot állítottunk elő nagylabor méretű reaktorokban. Az adaptálódott, nagy mikrobaszámú, jó transzformátorolaj bontást mutató iszapot oltóanyagként használtuk, fél méteres hálóban a talajba injektáltuk. Az ismételt kezelés hatására fél év alatt rohamosan lecsökkent a talaj olajtartalma, kivéve az olajos rögöket és rétegeket.



Az olajos-agyagos rögöket és rétegeket egy amerikai eredetű mikroaerofil oltóanyaggal rendszeresen injektáltuk. Az igen kötött, szennyezett talaj fél év elteltével fokozatosan szétesett és megtisztult, a terület transzformátor olaj tartalma mindenütt 100 ppm alá csökkent. 















5. A talajremediálási technológiák fejlesztése, alkalmazása, költségei



Az elmúlt 5-6 évben a szakirodalomban és vállalkozók prospektusaiban talajremediálási technológiák százait ismertették. A kezdetben kiismerhetetlen káoszt eredményező, referenciákat felmutatni nem tudó technológiák közül mára kikoptak az alkalmatlanok, a környezetvédelmi, vagy gazdasági szempontból nem megfelelőek, a fantazmagóriák. Nagyjából kikristályosodott, hogy melyek azok a fő technológiák,�-természetesen rengeteg változattal - amelyeknek alkalmazása technológiailag is megoldható, eredményt is hoznak és költségek szempontjából is reálisak. 



Biodegradálható szennyezők esetében legelőnyösebbek az in situ biológiai módszerek, melyekkel nagyobb szennyezett területek megtisztítására is van esély, köbméterenként 100-200 dollár költséggel. Kisebb szennyezett területek és különlegesen veszélyes szennyezők esetében gazdaságosnak minősülhet a legtöbb, 500-1000 dollár költséget is elérő ex situ, nagy energiaigényű technológia is, ha ezt a költséget a veszélyes hulladék elhelyezési költségével vetjük össze. A nagyon költséges módszereket kompenzálhatja a terület jövőbeni használata, vagy a telek ára. 



A remediálási technológiákat célszerű összekapcsolni, például biológiai kezelés a hőmérséklet kismértékű megemelésével. Kémiai, fizikai előkezelés utáni biotechnológia alkalmazása főleg az ex situ módszereknél terjed, leggyakoribb példaként a talaj vizes mosása és frakcionálása utáni biotechnológia a legszennyezettebb, biológiailag bontható szennyezőt tartalmazó frakcióra, mely általában az agyag- és humusztartalmú frakció.



A szennyezett területek remediálását gazdasági szempontok szerint is értékelnünk kell. Az ökológiai károk becslése, főleg pénzben kifejezhető értékének meghatározása nem könnyű, de a gazdasági szakemberek nem is ebből indulnak ki, hanem a terület hasznosításával nyerhető haszonból és a büntetés nagyságából. A remediálási technológiáknak ilyen szempontból is meg kell állniuk a saját lábukon. 



�



Összefoglalás





Mire használható ez a dolgozat?



Jelen dolgozatban az elmúlt tíz évben végzett kutatómunkám eredményeit igyekeztem összegezni olyan feldolgozásban, hogy az eredményekből levont legfőbb tanulságok önmagukban egységes egészet képezzenek, s mint ilyen, a környezetvédelmi tudományokat tanuló, oktató és alkalmazó szakemberek számára nyújtson segítséget. Olyan alapszerkezetnek tekintem, melyet attól függően kell kitölteni konkrét információkkal, a kívánt kiméretben, hogy tankönyvnek, vagy kézikönyvnek szánom-e.



A leírtak egy része remélhetőleg ma már evidenciaként hat, ezt nehezen tudom belülről nézve megítélni. Az elmúlt évtizedben rengeteg kérdés vetődött fel a környezet állapotának megítélésével kapcsolatban, viták alakultak ki még olyan máig megoldatlan kérdésekben is, hogy hogyan extraháljuk a talajt, vagy hogy miből és hogyan vegyünk mintát. Egy sor ökológiai és technológiai probléma kapcsán tudományos kutató helyek százainak munkáján alapulva kristályosodtak ki azok az elvek, melyekre támaszkodva tovább lehet lépni, melyre alapulhat a környezetvédelmi politika és  irányítás, s melynek alapján dolgozhat a technológus.  



A legtöbb európai országban csúcspontjára ért a szennyezett területek felmérésével,  megítélésével és remediálásával kapcsolatos tevékenység, s ehhez kapcsolódva megjelent a környezeti kockázat mérésének igénye. A vegyészmérnököt természetesen ezen belül elsősorban a vegyi anyagok hatásai és az általuk okozott károk érdekelhetik. 



A fejlett országokban a szennyezett területek remediálása a szennyező kötelessége. Nálunk Magyarországon a legtöbb szennyezett terület az állam felelősségi körébe tartozik. Az egy tulajdonos szerencsés ténye lehetőséget kínál a szennyezett területek megítélése, felmérése és remediációja terén egységes módszerek bevezetésére és alkalmazására, olyan általánosan érvényes irányelvek kidolgozására, mely a jövő környezetvédelmét alapozhatja meg. Reményeim szerint ehhez a munkához is segítséget nyújt ez az összefoglaló tanulmány. 





Budapest, 1997. augusztus 31.







								Dr. Gruiz Katalin
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