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WSTÊP

Problematyka zanieczyszczenia gleb i postêpowa-
nia z glebami zanieczyszczonymi by³a w polityce
ochrony œrodowiska w Europie, a tak¿e w Polsce,
d³ugo odsuwana na daleki plan, jednak w ostatniej
dekadzie zajmuje coraz wa¿niejsze miejsce w regu-
lacjach prawnych. Zanieczyszczenie gleb – rozpro-
szone i lokalne – znalaz³o siê na liœcie g³ównych czyn-
ników degradacji gleb w Strategii Tematycznej ochro-
ny gleb UE (COM 2006a), jednak projekt dyrektywy
glebowej (COM 2006b) bezpoœrednio powi¹zany
z t¹ strategi¹, nie zosta³ zaakceptowany przez Parla-
ment Europejski.

W œwiadomoœci spo³ecznej zagadnienie zanie-
czyszczenia gleb sprowadza siê przede wszystkim do
potencjalnego niekorzystnego oddzia³ywania toksycz-
nych substancji na roœliny uprawne – w kontekœcie
spadku plonów i mo¿liwego negatywnego wp³ywu
na jakoœæ ¿ywnoœci. Uwagê zwraca te¿ zagadnienie
bezpiecznej uprawy roœlin na cele konsumpcyjne na
terenach przemys³owych i zurbanizowanych, np.
w ogródkach dzia³kowych w obrêbie miast. Inne mo¿-
liwe niekorzystne skutki zanieczyszczenia gleb,
a zw³aszcza ich wp³yw na funkcjonowanie ekosyste-
mów l¹dowych i wodnych oraz oddzia³ywanie na
wody podziemne, zwykle nie s¹ przedmiotem wiêk-
szego zainteresowania b¹dŸ te¿ obaw w œwiadomo-
œci spo³ecznej.

Znacznie wiêcej uwagi zagadnieniom tym poœwiê-
cano w nauce. W badaniach gleboznawczych proble-
matyka zanieczyszczenia gleb stanowi³a w ostatnich
dziesiêcioleciach jeden z dominuj¹cych nurtów, choæ
w ostatnich 2 latach ledwie 15% prac zamieszczo-
nych w Soil Science Annual poœwiêcono zagadnie-
niom zwi¹zanym z zanieczyszczeniem gleb (Anton-
kiewicz i Pe³ka 2014, Dec 2014, Jeske 2014, Gib-
czyñska i in. 2014, Kalembkiewicz i in. 2014, Ku-
œmierz i Kisiel 2014, Sandor i Szabo 2014, Kuziem-
ska i in. 2015). Mo¿e byæ to sygna³ przejœciowego
wygaszania zainteresowania naukowców w tym za-
kresie i braku nowych problemów badawczych. Jed-
nak zmiany jakie wprowadzone zosta³y w ostatnim
czasie w polskim prawie, powinny o¿ywiæ zaintere-
sowanie nauki nowymi aspektami wiedzy gleboznaw-
czej, zwi¹zanymi z problematyk¹ zanieczyszczenia
gleb i ich remediacji; powinny te¿ wp³yn¹æ na popra-
wê wiêzi miêdzy nauk¹ o glebie a praktycznym jej
wykorzystaniem.

W lipcu 2014 roku do ustawy Prawo ochrony œro-
dowiska (Ustawa 2001a) oraz ustawy o zapobiega-
niu szkód w œrodowisku i ich naprawie, zwanej po-
tocznej ustaw¹ „szkodow¹” (Ustawa 2007), wprowa-
dzono nowe zapisy, zmieniaj¹ce podejœcie do oceny
stanu zanieczyszczenia gleb i zasad remediacji,
uwzglêdniaj¹ce ocenê ryzyka œrodowiskowego (Usta-
wa 2014), a we wrzeœniu 2016 roku opublikowano
akty wykonawcze ze szczegó³owymi regulacjami
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w tym zakresie (Rozporz¹dzenie MS 2016a, 2016b,
2016c). Niniejszy artyku³ przedstawia najwa¿niejsze
zmiany w prawie dotycz¹ce sposobu oceny zanie-
czyszczenia gleby i ziemi w Polsce, w nawi¹zaniu do
ogólnych zasad oceny ryzyka œrodowiskowego.

STANDARDY JAKOŒCI GLEBY I ZIEMI
JAKO PODSTAWA OCENY

ZANIECZYSZCZENIA

Przez minionych 14 lat, od 2002 roku, w Polsce
obowi¹zywa³y zasady oceny stanu zanieczyszczenia
gleb oparte na tzw. standardach gleby i ziemi, okre-
œlonych w Rozporz¹dzeniu Ministra Œrodowiska
z dnia 9 wrzeœnia 2002 roku (Rozporz¹dzenie MS
2002). Konstrukcja standardów nawi¹zywa³a do roz-
wi¹zañ stosowanych w wielu krajach Unii Europej-
skiej, przygotowanych w oparciu o propozycjê
holendersk¹, tzw. Dutch List (Swartjes i in 2012),
a zasada oceny zanieczyszczenia polega³a na porów-
naniu stê¿eñ zanieczyszczeñ w glebie i ziemi ze stê-
¿eniami dopuszczalnymi, okreœlonymi dla ró¿nych
sposobów u¿ytkowania terenu (Rozporz¹dzenie MS
2002, Stuczyñski i in. 2004). W przypadku przekro-
czenia standardów, zapisy ustawowe do roku 2014
(Ustawa 2001a, Ustawa 2007) wymaga³y przeprowa-
dzenia rekultywacji polegaj¹cej na usuniêciu nadmier-
nych iloœci zanieczyszczeñ z gleb. W niektórych kra-
jach obok zawartoœci dopuszczalnych, implikuj¹cych
koniecznoœæ oczyszczania gleb (intervention values)
okreœlane by³y tak¿e wartoœci rekomendowane, do-
celowe (target values), jednak polskie standardy ta-
kich wartoœci nie uwzglêdnia³y. Standardy jakoœci
gleby i ziemi, okreœlaj¹ce dopuszczalne stê¿enia za-
nieczyszczeñ w gruncie do g³êbokoœci 15 m poni¿ej
powierzchni terenu, a tak¿e powy¿ej tej g³êbokoœci,
skonstruowane zosta³y w znacznej mierze z perspek-
tywy hydrogeologii, z myœl¹ o ochronie wód podziem-
nych, choæ stê¿enia dopuszczalne zanieczyszczeñ
w wodach podziemnych okreœlone by³y w innych
przepisach. Z punktu widzenia gleboznawstwa stan-
dardy by³y wielokrotnie krytykowane, g³ównie dla-
tego, ¿e nie uwzglêdnia³y w³aœciwoœci gleb determi-
nuj¹cych zachowanie zanieczyszczeñ oraz ich roz-
puszczalnoœæ i biologiczn¹ przyswajalnoœæ. Nie na-
wi¹zywa³y choæby do Wytycznych IUNG (Kabata-
Pendias i in. 1993), opracowanych wczeœniej dla kil-
ku metali ciê¿kich i rekomendowanych przez PIOŒ
(Kabata-Pendias i in. 1995), które w dorobku polskie-
go gleboznawstwa z dziedziny zanieczyszczenia gleb
stanowi³y swoisty kamieñ milowy i do dziœ maj¹ klu-
czowe znaczenie dla oceny mo¿liwoœci rolniczego
wykorzystania gleb zanieczyszczonych. W wytycz-
nych tych uwzglêdniono w³aœciwoœci sorpcyjne zwi¹-

zane z uziarnieniem, odczynem oraz zawartoœci¹
próchnicy.

W efekcie ogólnoeuropejskiej dyskusji dotycz¹-
cej ochrony gleb i remediacji gleb zanieczyszczonych
(COM 2006a, 2006b) dosz³o do zmiany zasad oceny
stanu zanieczyszczenia gleb w Polsce, podobnie jak
i w wielu krajach UE. W 2014 roku wdro¿ono do
polskich przepisów prawnych (Ustawa 2014) dyrek-
tywê (Dyrektywa IED 2010), która nak³ada na pro-
wadz¹cego instalacjê przemys³ow¹ nowe obowi¹zki
w zakresie ochrony gleb i wód, w tym opracowanie
tzw. raportu bazowego dotycz¹cego stanu zanieczysz-
czenia gleby i ziemi na terenie instalacji. Jednocze-
œnie wprowadzono definicjê remediacji gleb, zgodn¹
z projektem normy ISO (ISO/DIS 18504, 2015) oraz
zmieniono tryb oceny zanieczyszczenia gleby, ziemi
i wód gruntowych. Nowe zasady oceny opieraj¹ siê
nie tyle na badaniu zgodnoœci ze standardami, przy-
jêtymi jako œciœle okreœlone wartoœci, ile stawiaj¹
wymóg zachowania przez glebê wszystkich pe³nio-
nych przez ni¹ funkcji. Podstawowym kryterium oce-
ny stanu zanieczyszczenia gleb, a tak¿e decyzji o ko-
niecznoœci i sposobie remediacji, staje siê ocena „za-
gro¿enia dla zdrowia ludzi i œrodowiska”. Takie, oczy-
wiste – zdawaæ by siê mog³o – sformu³owanie impli-
kuje daleko id¹ce zmiany metodologii oceny stanu
zanieczyszczenia, w nawi¹zaniu do zasad oceny ry-
zyka œrodowiskowego, stosowanych od ponad 30 lat
w USA (US EPA 1983, 1989, 1996) i wprowadza-
nych tak¿e do prawodawstwa innych krajów.

OCENA RYZYKA ŒRODOWISKOWEGO

Metody oceny ryzyka œrodowiskowego zosta³y
opracowane i zastosowane po raz pierwszy w Sta-
nach Zjednoczonych, g³ównie na potrzeby programu
Superfund, utworzonego w celu usuniêcia zagro¿e-
nia zwi¹zanego z najbardziej niebezpiecznymi, po-
rzuconymi obiektami przemys³owymi i sk³adowiska-
mi odpadów, na obszarze których œrodowisko zosta-
³o najsilniej zanieczyszczone substancjami toksycz-
nymi (US EPA 1980). Pierwsze wytyczne dotycz¹ce
oceny ryzyka, opublikowane przez amerykañsk¹ US
EPA, by³y nastêpnie wielokrotnie nowelizowane
i udoskonalane, a obecnie stanowi¹ rozbudowany
zbiór opracowañ w formie ksi¹¿ek i broszur, baz da-
nych oraz wspomagaj¹cych programów komputero-
wych, dostêpnych na portalu US EPA (2016b). Ocena
ryzyka œrodowiskowego (ang. Environmental Risk
Assessment – ERA) ma na celu sporz¹dzenie jako-
œciowej oraz iloœciowej charakterystyki prawdopo-
dobieñstwa wyst¹pienia negatywnych skutków, wy-

nikaj¹cych z zanieczyszczenia œrodowiska. Ocena ry-
zyka œrodowiskowego obejmuje dwie komplementar-
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ne sk³adowe: ocenê ryzyka dla zdrowia cz³owieka
(ang: Human Health Risk Assessment – HHRA) oraz
ocenê ryzyka ekologicznego, tj. ryzyka dla ekosyste-
mów (ang: Ecological Risk Assessment oznaczanego
niekiedy symbolem ERA lub – dla odró¿nienia od
ryzyka œrodowiskowego – symbolem EcoRA). Wy-
tyczne dotycz¹ce ryzyka zdrowotnego zosta³y w USA
opracowane w formie spójnej dla wszystkich stanów
(US EPA 1989, 2016b), podczas gdy wytyczne doty-
cz¹ce ryzyka ekologicznego, choæ oparte na wspól-
nych zasadach ogólnych, s¹ w ró¿nym stopniu uszcze-
gó³owione w poszczególnych stanach, co wynika
m.in. ze zró¿nicowania i specyfiki warunków przy-
rodniczych (US EPA 1996, 2016c). Metody oceny ry-
zyka w odniesieniu do zanieczyszczenia gleb zosta³y
te¿ uwzglêdnione w normach ISO (PN-ISO 2010a,
2010b). Ocena ryzyka stanowi podstawowy element
w zarz¹dzaniu ryzykiem œrodowiskowym (ang. Envi-
ronmental Risk Management), którego celem jest
okreœlenie sposobów przeciwdzia³ania zagro¿eniu i
ograniczania mo¿liwoœci wyst¹pienia niekorzystnych
skutków zanieczyszczenia oraz podejmowanie odpo-
wiednich decyzji w tym zakresie, z uwzglêdnieniem
uwarunkowañ technicznych, przyrodniczych, spo-
³ecznych i ekonomicznych (Gworek i in. 2000, Ben-
jamin i Belluck 2001, ITRC 2008, Calow 2009, Wong
2012). W przypadku zanieczyszczenia gleby zarz¹-
dzanie ryzykiem dotyczy dzia³añ okreœlanych termi-
nem remediacja gleb.

Ryzyko zdrowotne

Ocena ryzyka zdrowotnego polega na analizie
prawdopodobieñstwa wyst¹pienia negatywnych skut-
ków zdrowotnych u cz³owieka, wynikaj¹cych z nara-
¿enia na zanieczyszczenie (US EPA 1989, 2016b,
Wcis³o 2009). W ocenie tej uwzglêdnia siê mo¿liwe
drogi nara¿enia (exposure pathways), to jest mo¿li-
we drogi, którymi niebezpieczny czynnik (np. sub-
stancja toksyczna) trafia ze Ÿród³a do odbiorcy (PN-
ISO 2010a). Drogi nara¿enia zale¿¹ od charakteru
zanieczyszczonego obszaru, sposobu jego u¿ytkowa-
nia, warunków hydrogeologicznych, a tak¿e w³aœci-
woœci danej substancji. Potencjalne drogi nara¿enia
na substancje szkodliwe stanowi¹ podstawowe ele-
menty sk³adowe, tzw. scenariuszy nara¿enia (expo-
sure scenarios), które albo sporz¹dza siê ka¿dorazo-
wo dla konkretnego przypadku, uwzglêdniaj¹c na
przyk³ad uk³ad warunków najbardziej niekorzystnych,
albo wykorzystuje siê scenariusze standardowe – na
przyk³ad mieszkañca, pracownika oraz kontaktu przy-
padkowego. Dla ka¿dej z potencjalnych dróg nara¿e-
nia w danym scenariuszu nale¿y rozpatrzyæ ró¿ne
mo¿liwe drogi wch³aniania substancji szkodliwych

do organizmu cz³owieka – drogê pokarmow¹, inha-
lacyjn¹ oraz przezskórn¹ (Biesiada i Bubak 2001, US
EPA 2016b), a tak¿e zró¿nicowan¹ biodostêpnoœæ (bio-
accesability) substancji warunkuj¹c¹ ich przyswajal-
noœæ, zale¿n¹ od postaci, w której substancja ta do-
ciera do odbiorcy. W przypadku zanieczyszczenia
gleb, w ocenie ryzyka zdrowotnego uwzglêdnia siê
przede wszystkim mo¿liwoœæ bezpoœredniego kontak-
tu cz³owieka z zanieczyszczon¹ gleb¹, przypadkowe-
go spo¿ycia cz¹stek gleby (co ma szczególne znacze-
nie w przypadku dzieci), mo¿liwoœæ wch³aniania cz¹-
stek substancji szkodliwych drog¹ inhalacyjn¹ (w wy-
niku erozji wietrznej gleby lub parowania substancji
lotnych z gleby), spo¿ywanie zanieczyszczonej wody
lub kontakt z tak¹ wod¹ (k¹piel, rekreacja, mycie itp.),
wreszcie – mo¿liwoœæ w³¹czenia substancji szkodli-
wych do ³añcucha pokarmowego i spo¿ywania zanie-
czyszczonych produktów roœlinnych b¹dŸ zwierzêcych.

Dla ka¿dej z dróg nara¿enia oraz dróg wch³ania-
nia oblicza siê dawkê substancji szkodliwej, któr¹
organizm przyjmuje w okreœlonym czasie. W przy-
padku zanieczyszczenia gleb tylko w wyj¹tkowych
przypadkach, cz³owiek nara¿ony jest na skutki zdro-
wotne o charakterze ostrym, najczêœciej niekorzyst-
ne oddzia³ywanie substancji zanieczyszczaj¹cych ma
charakter przewlek³y, a w scenariuszach nara¿enia
rozpatruje siê efekty ca³o¿yciowe, co dotyczy zw³asz-
cza substancji podlegaj¹cych bioakumulacji, o cha-
rakterze mutagennym lub kancerogennym (Anderson
1983, Biesiada i Bubak 2001, Wcis³o 2009, 2012,
IARC 2016). Przyjête przez organizm wielkoœci da-
wek substancji niebezpiecznych ocenia siê w odnie-
sieniu do dawek uznawanych za bezpieczne, uwzglêd-
niaj¹c mo¿liwoœæ wyst¹pienia efektów synergizmu
oraz innych dodatkowych uwarunkowañ.

Do przeprowadzenia szczegó³owych analiz nie-
zbêdna jest zaawansowana wiedza z zakresu toksy-
kologii. Jednak nawet w ogólnych, uproszczonych
opracowaniach nale¿y wzi¹æ pod uwagê ró¿ny cha-
rakter zale¿noœci „dawka – odpowiedŸ”. Nara¿enie
organizmu cz³owieka na substancje niebezpieczne
mo¿e mieæ charakter progowy (w odniesieniu do sub-
stancji toksycznych) lub bezprogowy (co dotyczy
g³ównie substancji mutagennych i kancerogennych).

Dla substancji dzia³aj¹cych progowo (toksycz-
nych) mo¿na wyznaczyæ dawkê, poni¿ej której me-
chanizmy obronne chroni¹ organizm i nie stwierdza
siê wyst¹pienia efektów niekorzystnych (No Obse-
rved Adverse Effect Level – NOAEL). Dla substancji
tych, w oparciu o ró¿ne badania, wyznaczono najni¿-
sze dawki lub stê¿enia substancji, przy których ob-
serwuje siê efekty niekorzystne (Lowest Observed
Adverse Effect Level – LOAEL). W oparciu o nie,
uwzglêdniaj¹c wspó³czynniki bezpieczeñstwa i nie-
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pewnoœci okreœlone zosta³y tzw. dawki referencyjne
(Reference Dose – RfD), to jest dawki substancji tok-
sycznych, które mo¿na uznaæ za bezpieczne dla zdro-
wia cz³owieka. Wartoœci tych dawek, a tak¿e charak-
terystyka efektów toksycznoœci ostrej i przewlek³ej
dla poszczególnych substancji, dostêpne s¹ w licz-
nych bazach danych toksykologicznych, miêdzy in-
nymi Integrated Risk Information Systems (IRIS
2016), Agency for Toxic Substances and Disease
Registry (ATSDR 2016a,b) oraz Health Effects
Assessment Summary Tables (HEAST 1997). Proble-
my z ich wyznaczaniem i ró¿nice w wartoœci dawek
podawanych w ró¿nych bazach wynikaj¹ miêdzy
innymi z przyjêtych ró¿nych metod okreœlania LO-
AEL oraz koniecznoœci ekstrapolacji danych i trud-
noœci z przeniesieniem danych uzyskiwanych ró¿ny-
mi metodami (np. w oparciu o doœwiadczenia na zwie-
rzêtach) na organizm cz³owieka (Swartjes 2002).
Prawdopodobieñstwo wyst¹pienia niekorzystnych
efektów zdrowotnych u cz³owieka w wyniku nara¿enia
na substancje toksyczne wyznacza siê w oparciu
o iloraz zagro¿enia (HQ – hazard quotient), to jest
stosunek wielkoœci potencjalnej dawki poch³oniêtej
do dawki referencyjnej, obliczany dla ka¿dej substan-
cji oraz sumaryczny indeks zagro¿enia (HI – hazard
index) – dla wielu substancji. Wartoœci HQ i HI poni-
¿ej 1 s¹ wartoœciami akceptowalnymi, natomiast HQ
i HI >4 wymagaj¹ bezwzglêdnie podjêcia dzia³añ s³u-
¿¹cych zmniejszeniu ryzyka (Biesiada i Bubak 2001,
Wcis³o 2009, 2012).

W przypadku substancji dzia³aj¹cych bezprogo-
wo, w tym w szczególnoœci substancji rakotwórczych,
przyjmuje siê, ¿e nie ma bezpiecznego progu nara¿e-
nia, to znaczy ¿e przy niewielkim nawet nara¿eniu
istnieje pewne prawdopodobieñstwo wyst¹pienia
nowotworu. Ka¿da dawka substancji kancerogennej
mo¿e przyczyniæ siê do podwy¿szenia ryzyka zdro-
wotnego. Miar¹ rakotwórczego dzia³ania substancji
s¹ wartoœci wspó³czynnika nachylenia kancerogen-
nego (slope factor – SF), dostêpne w wymienionych
wy¿ej bazach danych, a tak¿e w bazach danych agend
WHO, m.in. International Agency for Research on
Cancer (IARC 2016). Opieraj¹c siê o wartoœci SF
oraz indywidualne wielkoœci poch³oniêtej dawki sub-
stancji wyznacza siê prawdopodobieñstwo wyst¹pie-
nia dodatkowych przypadków nowotworu, spowodo-
wanego nara¿eniem na dan¹ substancjê kancerogenn¹.
Ryzyko na poziomie 10–6 (odpowiadaj¹ce 1 dodatko-
wemu przypadkowi nowotworu na milion mieszkañ-
ców) powszechnie przyjmuje siê jako poziom akcep-
towalny (IARC 2016, US EPA 2016a, 2016b, Wcis³o
2009, 2012), natomiast ryzyko na poziomie 10–3 wy-
maga bezwzglêdnie podjêcia œrodków przeciwdzia-
³aj¹cych nara¿eniu populacji (Wcis³o i in. 2003).

W przypadku gdy Ÿród³em nara¿enia jest zanieczysz-
czenie gleby – oznacza to bezwzglêdn¹ koniecznoœæ
podjêcia dzia³añ remediacyjnych.

Nale¿y tu zaznaczyæ, ¿e wszelkie procedury oce-
ny ryzyka zdrowotnego oraz wyniki obliczeñ obci¹-
¿one s¹ bardzo du¿ym marginesem niepewnoœci,
zwi¹zanym miêdzy innymi z trudnoœci¹ interpretacji
wyników badañ toksykologicznych oraz danych epi-
demiologicznych, uogólnieniami czynionymi przy
definiowaniu scenariuszy nara¿enia, zale¿noœci¹ efek-
tów zdrowotnych od wieku, p³ci i indywidualnych
cech jednostek w populacji. W praktyce czêsto sto-
suje siê zatem tzw. konserwatywne podejœcie do sza-
cowania ryzyka, w oparciu o jednoczesne wystêpo-
wanie czynników najbardziej niekorzystnych, co
zwykle prowadzi do daleko id¹cego przeszacowania
wielkoœci obliczonego ryzyka. W celu urealnienia
wyników obliczeñ mo¿na stosowaæ symulacje i obli-
czenia statystyczne wspomagane komputerowo, np.
analizê Monte Carlo, która wykorzystuje probabili-
styczne podejœcie do analizy ryzyka, polegaj¹ce na
obliczeniach rozk³adów wartoœci zamiast uwzglêd-
niania konkretnych wartoœci liczbowych (Anderson
1983, Burmaster i Anderson 1994, Biesiada 2001).

Ryzyko ekologiczne

Ocena ryzyka ekologicznego s³u¿y okreœleniu
prawdopodobieñstwa wyst¹pienia niekorzystnych
efektów w ekosystemach. Choæ koniecznoœæ uwzglêd-
nienia tego aspektu w ocenie skutków zanieczyszcze-
nia œrodowiska, w tym œrodowiska gruntowo-wod-
nego, nie budzi w¹tpliwoœci, to nie jest ³atwe wypra-
cowanie jednej spójnej procedury, która s³u¿y³aby
ocenie ryzyka ekologicznego. Trudnoœci w tym za-
kresie wynikaj¹ m.in. ze – wspomnianego wy¿ej –
zró¿nicowania ekosystemów oraz z³o¿onoœci powi¹-
zañ wystêpuj¹cych w ekosystemach miêdzy ich po-
szczególnymi sk³adnikami. Problemy z wypracowa-
niem metodologii oceny ryzyka ekologicznego do-
tycz¹ miêdzy innymi koniecznoœci oceny ró¿nych
aspektów funkcjonowania ekosystemów oraz znacze-
nia poszczególnych sk³adników ekosystemów i za-
chodz¹cych w nich procesów (Sutter i in. 2000, Swar-
tjes i in. 2008, Rutgers i Jensen 2011).

Najprostsze metody oceny ekologicznych skutków
zanieczyszczenia œrodowiska mo¿na opieraæ na po-
równaniu stanu ekosystemów w warunkach braku
zanieczyszczenia (np. przed wyst¹pieniem zanie-
czyszczenia) oraz po zaistnieniu faktu zanieczyszcze-
nia. Takie podejœcie jest jednak zazwyczaj nieprzy-
datne w praktyce, gdy¿ w odniesieniu do obszarów
i obiektów zanieczyszczonych rzadko dostêpne s¹
dane wyjœciowe, sprzed stanu zanieczyszczenia. Dla-
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tego wprowadza siê specyficzne metody oceny ryzy-
ka ekologicznego, oparte na stosowaniu wskaŸników
ekologicznych (Perrodin i in. 2011). Amerykañskie
zasady oceny ryzyka ekologicznego zwi¹zanego
z zanieczyszczeniem gleb obiektów Superfund, przed-
stawione na wstêpie doœæ ogólnie (US EPA 1998), s¹
rozbudowywane zarówno na forum ogólnokrajowym,
jak i w poszczególnych stanach, zale¿nie od lokal-
nych warunków przyrodniczych (US EPA 2016c).
Analogiczne prace nad koncepcjami oceny ryzyka
ekologicznego prowadzono tak¿e w ramach licznych
projektów UE, zaprezentowanych pokrótce przez
Klimkowicz-Pawlas i in. (2013), miêdzy innymi CLA-
RINET (Bardos i in. 2003), HERACLES (Swartjes i
in. 2009) i ERAMANIA (Semenzin i in. 2008, 2009).

Przydatnym narzêdziem stosowanym do opisu
zmian w ekosystemach, jakie nastêpuj¹ w wyniku
dzia³ania substancji szkodliwych, jest metoda PAF,
oparta na okreœlaniu udzia³u gatunków potencjalnie
zagro¿onych w biocenozie (Potentially Affected Fraction
of species). Udzia³ ten okreœla siê o znajomoœæ krzy-
wych rozk³adu wra¿liwoœci gatunków SSD (Species
Sensitivity Distribution), a za zagro¿one gatunki uwa-
¿a siê takie, dla których wartoœci NOEC (No Obse-
rved Effect Concentration) s¹ ni¿sze ni¿ stwierdzone
lub prognozowane stê¿enia substancji toksycznych
w œrodowisku (Aldenberg i in. 2002). Tu tak¿e, jak w
przypadku danych toksykologicznych dotycz¹cych
dawek referencyjnych dla zdrowia cz³owieka, dostêp-
ne s¹ bazy danych, zawieraj¹ce wartoœci NOEC dla
ró¿nych grup i gatunków organizmów, pomocne do
konstruowania krzywych SSD. Wa¿niejsze z tych baz
to ECOTOX (2016), zawieraj¹ca dane dotycz¹ce eko-
toksycznoœci ró¿nych substancji chemicznych oraz
EXTOXNET (2016) i PAN (2016), w których zgroma-
dzono parametry charakteryzuj¹ce ekotoksycznoœæ
pestycydów.

Du¿¹ popularnoœæ w procedurach oceny ryzyka
ekologicznego zyska³a sobie tak¿e koncepcja SPU
(Service Providing Units), opracowana przez Lucka
i in. (2003), oparta na badaniu strukturalnych i funk-
cjonalnych zale¿noœci miêdzy populacjami w ekosys-
temie oraz pe³nionymi przez nie funkcjami.

Metodologia stosowana najczêœciej w klasycznej
ekotoksykologii, choæ krytykowana ze wzglêdu na
zbytnie uproszczenia, opiera siê na stosowaniu indek-
sów ekologicznych – szczegó³owych, ogólnych oraz
zintegrowanych (Laskowski 1995, Laskowski i in.
1998, Laskowski i Migu³a 2004, Backhaus i Faust
2012, Kreœlak i Palczewska-Tuliñska 2015). Indeksy
szczegó³owe – dotycz¹ efektów obserwowanych w
przypadku pojedynczych gatunków, najczêœciej – ga-
tunków wytypowanych jako wskaŸnikowe dla dane-
go ekosystemu. Miar¹ wartoœci takich indeksów jest

czêsto stosunek stê¿eñ substancji w œrodowisku do
stê¿eñ NOAEL dla danego gatunku. Trudnoœæ czêsto
polega jednak na okreœleniu tych stê¿eñ, gdy¿ czêsto
zale¿ne s¹ one od wielu dodatkowych czynników (La-
skowski 1995, Thompson i in. 2005, van Gestel i in.
2016). Indeksy ogólne oblicza siê dla zespo³u orga-
nizmów jako sumê indeksów szczegó³owych. Indek-
sy zintegrowane stanowi¹ wskaŸniki obliczane w ró¿-
ny sposób dla ró¿nych ekosystemów, z uwzglêdnia-
niem wystêpowania ró¿nych poziomów troficznych.
Obliczane s¹ na podstawie prostych algorytmów,
uwzglêdniaj¹cych przewidywane stê¿enie w œrodo-
wisku oraz efekty oddzia³ywania substancji toksycz-
nych na ró¿ne grupy i zespo³y organizmów, przy czym
z regu³y poszczególnym efektom przypisywane s¹
ró¿ne wagi – na przyk³ad ze wzglêdu na ich znacze-
nie dla funkcjonowania ekosystemu.

WskaŸniki takie ³atwiej jest wyznaczyæ dla eko-
systemów wodnych ni¿ l¹dowych. Przyk³ad proce-
dury uwzglêdniaj¹cej opisane za³o¿enia metodyczne
stanowi metoda oceny tzw. ryzyka pestycydowego
wed³ug Finizio i in. (2001), w której wyznacza siê
indeksy krótkotrwa³ego i d³ugotrwa³ego ryzyka pe-
stycydowego dla wód powierzchniowych oraz gleb
w oparciu o wyniki badañ nad wytypowanymi gatun-
kami wskaŸnikowymi – odpowiednio: glonów, sko-
rupiaków wodnych (preferowane s¹ rozwielitki) i ryb
oraz mikroorganizmów glebowych, d¿d¿ownic, po-
¿ytecznych stawonogów glebowych oraz ssaków.

Ocena ryzyka ekologicznego w oparciu o zinte-
growane indeksy ryzyka wydaje siê podejœciem opty-
malnym, jednak metody te maj¹ wiele wad. Proble-
my wynikaj¹ miêdzy innymi z faktu, ¿e wybór sk³a-
dowych elementów tych zintegrowanych indeksów
ma zawsze charakter umowny i jest przez to dysku-
syjny, a wagi poszczególnych sk³adowych nadawane
s¹ arbitralnie. Trudnoœæ stanowi tak¿e brak danych
toksykologicznych (np. stê¿eñ œrodowiskowych
EC50, EC90 lub NOEC, niezbêdnych do obliczeñ)
dla bardzo wielu gatunków i grup organizmów. Do-
stêpne dane w tym zakresie s¹ czêsto dalece rozbie¿-
ne, przez co trudno wyrokowaæ o ich wiarygodnoœci
(van Gestel i in. 2016). Ponadto, przy obliczaniu in-
deksów ryzyka ekologicznego nie bierze siê pod uwa-
gê specyficznych reakcji tych samych grup organi-
zmów w ró¿nych ekosystemach, np. zale¿nie od ro-
dzaju siedlisk. Wyniki obliczeñ indeksów de facto
niewiele mówi¹ o reakcji ca³ych biocenoz w ró¿nych
ekosystemach (Laskowski 1995).

Te trudnoœci, których nie da siê w pe³ni wyelimi-
nowaæ, nie mog¹ jednak stanowiæ przeszkody dla
wykorzystania metod wskaŸnikowych do oceny
ryzyka ekologicznego. W ostatnim czasie najwiêksz¹
popularnoœæ spoœród ró¿nych metod zyskuje metoda
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TRIAD (Jensen i Mesman 2006), zaprezentowana
w polskiej literaturze naukowej i przetestowana przez
Klimowicz-Pawlas i in. (2013). Istota metody TRIAD
polega na skompilowaniu 3 grup wskaŸników, tzw.
linii dowodowych (ang. Lines of Evidence – LoE), to
jest wskaŸników chemicznych, (eko)toksykologicz-
nych oraz ekologicznych (Burton i in. 2002, Jensen
i Mesman 2006, Klimkowicz-Pawlas i in. 2013)
z zastosowaniem podejœcia wielostopniowowego, re-
alizowanego w kilku etapach (tiered approach).
W celu integracji wyników pochodz¹cych z trzech
ró¿nych dróg oceny zalecane jest stosowanie metody
skalowania, w której wystêpowanie negatywnych
efektów wycenia siê w skali od 0 (brak efektu) do 1
(efekt maksymalny). Nastêpnie dla ka¿dej z linii do-
wodowych wyznaczane s¹ wskaŸniki ryzyka, a ich
suma stanowi zintegrowany wskaŸnik ryzyka (Jen-
sen i Mesman 2006, Semenzin i in. 2008, 2009; Klim-
kowicz-Pawlas i in. 2013).

Metoda TRIAD zosta³a wprawdzie zaprojektowa-
na do oceny jakoœci osadów dennych w wodach na-
turalnych (Chapman i in. 1990), ale uznano j¹ za przy-
datn¹ do oceny stanu zanieczyszczenia gleb. Próbê
zastosowania metodyki TRIAD w odniesieniu do gleb
podjêto w ramach projektów unijnych LIBERATION
oraz ERAMANIA, a w Polsce próbê ich adaptacji do
warunków gleb u¿ytkowanych rolniczo, zanieczysz-
czonych substancjami organicznymi, w tym z grupy
WWA oraz zdegradowanych w wyniku powodzi,
podj¹³ zespó³ z IUNG w Pu³awach (Klimowicz-Paw-
las i in. 2012, 2013). Procedura TRIAD stanowi przed-
miot projektowanej normy ISO (ISO/DIS 19204  2015).

Analizy chemiczne, stanowi¹ce jeden z trzech
g³ównych komponentów metody TRIAD, obejmuj¹
oznaczenie ca³kowitych stê¿eñ zanieczyszczeñ w gle-
bach, a tak¿e stê¿eñ ich form uwa¿anych za bioprzy-
swajalne, okreœlanych w oparciu o proste ekstrakcje
chemiczne, ekstrakcje sekwencyjne, a dodatkowo tak-
¿e badanie bioakumulacji substancji, np. przez roœliny.

Bardzo wa¿ny element w metodzie TRIAD, a tak-
¿e w innych metodach s³u¿¹cych ocenie wp³ywu za-
nieczyszczenia œrodowiska na elementy ekosystemów
stanowi¹ testy ekotoksykologiczne. Testy opieraj¹ siê
na badaniu niekorzystnych, mierzalnych efektów
w zakresie œmiertelnoœci, wzrostu, reprodukcji oraz
zaburzeñ w procesach fizjologicznych ró¿nych grup
organizmów ¿ywych, wytypowanych jako organizmy
wskaŸnikowe dla danego ekosystemu. Pierwsze te-
sty przygotowane zosta³y na potrzeby analizy œrodo-
wiska wodnego, wkrótce jednak opracowano tak¿e
testy przydatne do analizy gleb, przy czym niektóre
z tych testów stanowi¹ adaptacjê testów dla wód
i wykorzystuj¹ ekstrakty glebowe lub roztwory gle-
bowe, inne – stosowane s¹ bezpoœrednio dla próbek

gleb (Nikliñska i in. 2005, Maliszewska-Kordybach
i in. 2008, Traczewska 2011). Ró¿ne grupy testów
opieraj¹ siê na badaniu reakcji organizmów reprezen-
tuj¹cych ró¿ne poziomy troficzne w ekosystemach,
dobieranych zale¿nie od rodzaju ekosystemu oraz
dróg nara¿enia. Wykorzystuje siê w tym celu miêdzy
innymi mikroorganizmy glebowe oraz wodne, mie-
rz¹c miêdzy innymi aktywnoœæ ich procesów fizjolo-
gicznych, roœliny naczyniowe (np. w testach inhibi-
cji kie³kowania i wzrostu siewek), zwierzêta bezkrê-
gowe (nicienie, sk¹poszczety w tym d¿d¿ownice, sko-
czogonki), stawonogi i inne. Liczne testy zosta³y uzna-
ne za standardowe analizy biologiczne gleby i opisa-
ne na przyk³ad jako normy ISO (PN-ISO 2007, 2010b)
lub standardowe procedury US EPA oraz OECD.
Przyk³adowo, jednym z czêsto stosowanych testów,
wykorzystywanych do oceny toksycznoœci ostrej
w wodach naturalnych, ale te¿ w glebach i roztwo-
rach glebowych, jest test oparty na pomiarze inhibi-
cji bioluminescencji bakterii Vibrio fischeri (Johnson
2005, PN-EN ISO 11348, 2008). Panoramê i charak-
terystykê niektórych dostêpnych testów ekotoksyko-
logicznych przedstawiono w opracowaniach miêdzy
innymi Nikliñskiej i in. (2005), Traczewskiej (2011),
Jakubus i Tatuœko (2015).

Prognozowanie losu zanieczyszczeñ
w œrodowisku glebowym i gruntowo-wodnym

Sporz¹dzenie oceny ryzyka, zarówno zdrowotne-
go jak i œrodowiskowego, zwi¹zanego z zanieczysz-
czeniem gleb, powinno uwzglêdniaæ zarówno wyni-
ki analiz stanu œrodowiska glebowego, jak i progno-
zy dotycz¹ce losu tych zanieczyszczeñ w œrodowi-
sku glebowym, z uwzglêdnieniem ich transformacji,
w tym biotransformacji, migracji oraz bioakumula-
cji. Przebieg tych procesów zale¿y od w³aœciwoœci
gleby oraz lokalnych warunków œrodowiskowych.
Przestrzenny rozk³ad przewidywanych stê¿eñ zanie-
czyszczeñ w œrodowisku (PEC – predicted environ-
mental concentrations) w uk³adzie dynamicznym,
uwzglêdniaj¹cym ró¿ne okresy, stanowi jeden z wa¿-
nych elementów oceny ryzyka œrodowiskowego. Dla
sporz¹dzenia obrazów PEC niezbêdne jest wykorzy-
stanie modeli rozprzestrzeniania siê zanieczyszczeñ.
Du¿e znaczenie ma przy tym odpowiedni dobór mo-
delu oraz poprawne oszacowanie parametrów œrodo-
wiska. Modelowanie procesów transportu zanieczysz-
czeñ w œrodowisku wzglêdnie jednorodnym (np. w
powietrzu lub w wodzie) jest znacznie ³atwiejsze ni¿
modelowanie dla œrodowisk zmieniaj¹cych siê w cza-
sie oraz do uk³adów niejednorodnych, do których
nale¿y gleba (i œrodowisko gruntowe). Przy modelo-
waniu stê¿eñ zanieczyszczeñ w glebie i obliczaniu
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wartoœci PEC uwzglêdnia siê parametry charaktery-
zuj¹ce szybkoœæ przep³ywu wody w strefie aeracji
i saturacji, procesy dyfuzji, dyspersji i adwekcji, pro-
cesy miêdzyfazowe: parowanie i sorpcjê par, adsorp-
cjê i desorpcjê, rozpuszczanie i str¹canie, a w przy-
padku substancji organicznych tak¿e procesy ich che-
micznego i biochemicznego rozk³adu w warunkach
tlenowych i beztlenowych. Parametry te uzyskiwane
s¹ i weryfikowane eksperymentalnie, w oparciu
o badania laboratoryjne, lizymetryczne i polowe.
Opracowano wiele modeli i programów komputero-
wych s³u¿¹cych do prognozowania stê¿eñ substan-
cji, a zw³aszcza pestycydów, w œrodowisku glebowym
(Arias-Estevez i in. 2008, Šimùnek i in. 2008, Köhne
i in. 2009). Du¿¹ popularnoœæ zyska³y miêdzy inny-
mi programy RETC (van Genuchten i in. 1991),
HYDRUS-3D (website 1) oraz SVCHEM™GE
(website 2). Wiarygodnoœæ modelu mo¿e mieæ klu-
czowe znaczenie w ocenie ryzyka œrodowiskowego,
dlatego regulacje prawne poszczególnych krajów,
a tak¿e regulacje UE, dotycz¹ce prognozowania stê-
¿eñ pestycydów, biocydów, niektórych farmaceuty-
ków oraz innych substancji, czêsto wskazuj¹ mode-
le, które nale¿y zastosowaæ do obliczania wartoœci
PEC. Przyk³adowo, modele stosowane do oceny losu
i zachowania pestycydów w œrodowisku glebowym
powinny mieæ rekomendacjê unijnej agendy EFSA
(The European Food Safety Authority), utworzonej
miêdzy innymi w celu koordynacji zasad oceny
ryzyka œrodowiskowego w odniesieniu do bezpieczeñ-
stwa ¿ywnoœci. Procedury dotycz¹ce ryzyka pesty-
cydowego, na mocy Rozporz¹dzenia WE 1107/2009
Parlamentu i Rady Europy powinny odpowiadaæ wy-
tycznym okreœlanym przez FOCUS (FOrum for
Co-ordination of pesticide fate models and their USe).

Podobnie, rekomendacje SETAC (Society of Envi-
ronmental Toxicology and Chemistry) mo¿na uwa-
¿aæ za swoist¹ gwarancjê poprawnoœci modeli s³u¿¹cych
prognozowaniu losu zanieczyszczeñ w œrodowisku.

PROCEDURY OCENY RYZYKA
ŒRODOWISKOWEGO W REGULACJACH

PRAWNYCH

Niektóre regulacje miêdzynarodowe

Procedury oceny ryzyka zosta³y ju¿ wdro¿one
miêdzy innymi w USA, w Australii (NEPC 2013)
i Kanadzie (CCME 1999), ale s¹ tak¿e coraz bardziej
powszechne w Europie. Carlon (2007) wskazuje, ¿e
w wielu krajach (np. w Niemczech, Wielkiej Bryta-
nii, Szwecji, Finlandii, Hiszpanii oraz waloñskiej
czêœci Belgii) ju¿ blisko 10 lat temu przygotowywa-

no regulacje dotycz¹ce dopuszczalnych zawartoœci za-
nieczyszczeñ w glebach (Ecological Soil Screening
Values – Eco-SSVs) z uwzglêdnieniem receptorów
ekologicznych, miêdzy innymi: procesów mikrobio-
logicznych, fauny glebowej, elementów nadziemnych
w ekosystemach l¹dowych oraz ekosystemów wod-
nych. Zasady oceny ryzyka œrodowiskowego, w tym
zdrowotnego i ekologicznego, s¹ sukcesywnie wdra-
¿ane do procedur oceny stanu zanieczyszczenia gleb
w wielu krajach, przy czym s¹ one w ró¿nym stopniu
uszczegó³owione. Przyk³adowo regulacje dotycz¹ce
ochrony gleb i obowi¹zku remediacji w Holandii opie-
raj¹ siê na ocenie ryzyka zdrowotnego zgodnie z mo-
delem CSOIL, etapowej ocenie ryzyka ekologiczne-
go oraz ocenie zagro¿enia rozprzestrzeniania siê za-
nieczyszczenia wód gruntowych (Swartjes i in. 2012).
W Wielkiej Brytanii opracowano szczegó³owe zasa-
dy i procedury oceny ryzyka dla terenów zanie-
czyszczonych, które podlegaj¹ sta³ej modyfikacji (Na-
thanail i in. 2001, Merrington i in. 2008, DEFRA 2006,
2011), dostêpne jest tak¿e oprogramowanie s³u¿¹ce
wykonaniu odnoœnych obliczeñ (Jeffries 2009).

Ogólne wytyczne do sporz¹dzania oceny ryzyka
œrodowiskowego zwi¹zanego z zanieczyszczeniem
gleby lub ziemi zosta³y wypracowane przez agendy
Unii Europejskiej, miêdzy innymi European Environ-
mental Agency (1998), ECETOC (2001) oraz Euro-
pean Chemical Bureau (2003) i wdro¿one do ogól-
noeuropejskich aktów prawnych o mocy dyrektyw lub
rozporz¹dzeñ.

Zgodnie z zapisami Rozporz¹dzenia REACH
(Rozporz¹dzenie WE 2006), obowi¹zuj¹cego wszyst-
kie kraje UE, ocena bezpieczeñstwa chemicznego,
zwi¹zanego miêdzy innymi z wprowadzeniem sub-
stancji stwarzaj¹cych ryzyko do œrodowiska, powin-
na obejmowaæ nastêpuj¹ce etapy: 1) ocenê zagro¿e-
nia, z uwzglêdnieniem cech substancji PBT (substan-
cje trwa³e, podatne na bioakumulacjê i toksyczne)
oraz vPvB (substancje bardzo trwa³e i silnie podatne
na bioakumulacjê); 2) ocenê nara¿enia obejmuj¹c¹
scenariusze nara¿enia – w odniesieniu do ludzi oraz
ekosystemów i 3) charakterystykê ryzyka.

Podobne wymogi zapisano w Rozporz¹dzeniu
„pestycydowym”, dotycz¹cym wprowadzania do ob-
rotu œrodków ochrony roœlin (Rozporz¹dzenie WE
2009). Rejestracja pestycydów na rynkach krajów UE
wymaga przeprowadzenia szczegó³owych badañ,
w tym oceny losu i zachowania pestycydów w œrodo-
wisku, uwzglêdniaj¹cego standardowe scenariusze
oraz zaakceptowane modele zachowania pestycydów
w œrodowisku, a tak¿e zagro¿enia dla zdrowia ludzi
oraz zagro¿enia wobec wskaŸnikowych gatunków
organizmów ¿ywych w ekosystemach l¹dowych
i wodnych.
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Nowelizacja polskiego prawa z 2014 roku

W ogólnoœwiatow¹ tendencjê zastêpowania ocen¹
ryzyka œrodowiskowego przepisów opartych na arbi-
tralnie przyjêtych wartoœciach dopuszczalnych zanie-
czyszczeñ w œrodowisku, wpisuj¹ siê te¿ zmiany
w polskim prawie ochrony œrodowiska. Nowelizacja
z 2014 roku (Ustawa 2014), dotycz¹ca ustawy Prawo
ochrony œrodowiska (Ustawa 2001a) i ustawy „szko-
dowej” (Ustawa 2007), zasadniczo zmienia dotych-
czasowe podejœcie do problematyki oceny stanu za-
nieczyszczenia gleb oraz decyzji dotycz¹cych reme-
diacji gleb zanieczyszczonych. Zmiany wprowadzo-
ne do polskiego prawa, zawarte w artyku³ach 101a–
101q Prawa ochrony œrodowiska, dotycz¹ nastêpuj¹-
cych aspektów:

1. Wprowadzone zosta³y nowe zasady prowadze-
nia oceny zanieczyszczenia gleby i ziemi. Rozporz¹-
dzenie 1359 (2002) w sprawie standardów jakoœci
gleby i standardów jakoœci ziemi utraci³o moc z chwil¹
opublikowania Rozporz¹dzenia 1395 (2016c) w spra-
wie sposobu prowadzenia oceny zanieczyszczenia
powierzchni ziemi. Zapisy ustawy zak³adaj¹ tak¿e
mo¿liwoœæ okreœlenia szczegó³owych zasad oceny ry-
zyka w kolejnych przepisach wykonawczych;

2. Wyodrêbnione zosta³y tzw. zanieczyszczenia
historyczne, to jest zaistnia³e przed 2007 rokiem. Po-
winny one zostaæ zidentyfikowane i zinwentaryzo-
wane. W praktyce dotyczy to przede wszystkim ob-
szarów górniczych, przemys³owych, dawnych sk³a-
dowisk odpadów i terenów zurbanizowanych (Kar-
czewska i Kaba³a 2010, Karczewska 2014);

3. W nowy sposób uregulowano zasady postêpo-
wania z glebami zanieczyszczonymi, wprowadzaj¹c
pojêcie „remediacji” w miejsce „rekultywacji” oraz
bezpoœrednio nawi¹zuj¹c do oceny ryzyka;

4. Dla instalacji, które mog¹ byæ Ÿród³em emisji
do œrodowiska substancji stwarzaj¹cych ryzyko,
wprowadzono obowi¹zek badania gleby i wody grun-
towej przed uruchomieniem tych instalacji oraz po
zakoñczeniu ich eksploatacji.

Przeprowadzanie oceny
zanieczyszczenia powierzchni ziemi

Wype³nieniem delegacji ustawowej zawartej w art.
101a ust. 5 ustawy Prawo ochrony œrodowiska jest
Rozporz¹dzenie Ministra Œrodowiska w sprawie spo-
sobu prowadzenia oceny zanieczyszczenia powierzch-
ni ziemi z dnia 5 wrzeœnia 2016 roku. Zgodnie z za-
pisami ustawy w rozporz¹dzeniu okreœlono:
1) zaktualizowan¹ listê substancji powoduj¹cych ry-

zyko, uznanych za szczególnie istotne dla ochro-
ny powierzchni ziemi oraz ich dopuszczalne za-

wartoœci w glebie i w ziemi, zró¿nicowane dla po-
szczególnych w³aœciwoœci gleby oraz grup grun-
tów wydzielonych w oparciu o sposób ich u¿yt-
kowania (Za³¹cznik 1);

2) szczegó³owe wymagania dotycz¹ce ustalania do-
puszczalnych zawartoœci w glebie lub w ziemi
substancji powoduj¹cych ryzyko, które nie znala-
z³y siê w Za³¹czniku 1, z uwzglêdnieniem analizy
ich wp³ywu na zdrowie ludzi i stan œrodowiska;

3) etapy identyfikacji terenów zanieczyszczonych
oraz sposób (aspekty techniczne) prowadzenia
badañ gleb zanieczyszczonych;

4) rodzaje dzia³alnoœci mog¹cych z du¿ym prawdo-
podobieñstwem powodowaæ historyczne zanie-
czyszczenie powierzchni ziemi oraz przyk³ado-
wych zanieczyszczeñ dla tych dzia³alnoœci (Za-
³¹cznik 2);

5) referencyjne metodyki wykonywania badañ zanie-
czyszczenia gleby i ziemi (Za³¹cznik 3).
Za³¹cznik I zawiera dopuszczalne zawartoœci

w glebie substancji powoduj¹cych ryzyko, oznaczo-
ne w czêœciach ziemistych gleby (<2 mm), okreœlone
dla g³êbokoœci 0–0,25 m ppt, z podzia³em na 4 grupy
gruntów, wydzielone w oparciu o sposób ich u¿ytko-
wania, oraz – dla grupy II – dodatkowo na podgrupy
wydzielone w oparciu o w³aœciwoœci gleby. Rodzaje
gruntów zdefiniowano na podstawie przepisów
wydanych na podstawie Prawa geodezyjnego i kar-
tograficznego (Ustawa 1989). Podstaw¹ wydzielenia
poszczególnych grup gruntów, w nawi¹zaniu do me-
todologii oceny ryzyka œrodowiskowego, s¹ najwa¿-
niejsze drogi nara¿enia cz³owieka na zanieczyszcze-
nia obecne w glebie oraz rodzaje zagro¿enia ekosys-
temów i wód gruntowych. Pamiêtaæ nale¿y, ¿e na wy-
znaczonych obszarach, mimo w miarê jednolitego
okreœlenia kategorii u¿ytkowania, wystêpuje zró¿ni-
cowane natê¿enie ryzyka i nak³adaj¹ siê ró¿ne formy
ryzyka.
– Grupê I stanowi¹ – w uogólnieniu – tereny rekre-

acyjne i mieszkaniowe,
– Grupê II – u¿ytki rolne oraz ogrody dzia³kowe,
– Grupê III – lasy oraz grunty zalesione i zadrze-

wione,
– Grupê IV – tereny przemys³owe, u¿ytki kopalne

oraz tereny komunikacyjne.
Rozporz¹dzenie dotyczy gleby i ziemi w rozumie-

niu ustawy Prawo ochrony œrodowiska, zatem nie
dotyczy takich obiektów jak: czynne sk³adowiska od-
padów komunalnych i przemys³owych oraz obiektów
unieszkodliwiania odpadów wydobywczych.

Konstrukcja Rozporz¹dzenia wynika z za³o¿enia,
¿e nara¿enie cz³owieka na substancje niebezpieczne
obecne w glebie zwi¹zane jest w najwiêkszej mierze
ze stê¿eniem tych substancji w powierzchniowej
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warstwie gleby. Dotyczy to wiêkszoœci potencjalnych
dróg nara¿enia, w tym – inhalacyjnego, zwi¹zanego
z unoszeniem cz¹stek gleby w powietrzu, bezpoœred-
niego kontaktu, a tak¿e nara¿enia pokarmowego wy-
nikaj¹cego ze spo¿ywania roœlin, których system ko-
rzeniowy osadzony jest g³ównie w warstwie po-
wierzchniowej gleby. Równie¿ ryzyko dla œrodowi-
ska, w tym dla roœlin i zwierz¹t dziko ¿yj¹cych, jest
najczêœciej zwi¹zane z zanieczyszczeniem powierzch-
niowej warstwy gleby, przy czym w przypadku nie-
których substancji, na przyk³ad cynku lub miedzi, ich
stê¿enia powoduj¹ce ryzyko ekologiczne mog¹ byæ
nawet wy¿sze od stê¿eñ stwarzaj¹cych ryzyko zdro-
wotne dla cz³owieka. Wartoœci dopuszczalne dla war-
stwy powierzchniowej gleby (0–25 cm), okreœlone
w za³¹czniku 1 (punkt 1), s¹ bardziej rygorystyczne
ni¿ okreœlone dla g³êbszych warstw, tzw. podglebia
i ziemi (punkt 2), co odzwierciedla fakt, ¿e ryzyko
dla cz³owieka oraz dla wiêkszoœci organizmów
¿ywych zwi¹zane z zanieczyszczeniem warstwy po-
wierzchniowej jest wiêksze ni¿ wynikaj¹ce z zanie-
czyszczenia podglebia oraz ziemi. Substancje niebez-
pieczne obecne w g³êbszych warstwach gleby i w zie-
mi stwarzaj¹ g³ównie zagro¿enie dla jakoœci wód
gruntowych, a poœrednio dla wód powierzchniowych.
Graniczna g³êbokoœæ warstwy powierzchniowej – 25
cm, ustalona zosta³a jednolicie dla wszystkich grup
gruntów. Przyjêcie takiej g³êbokoœci wi¹¿e siê z fak-
tem, ¿e zdecydowana wiêkszoœæ gruntów rolnych
w Polsce ma poziom orno-próchniczny o g³êbokoœci
nie przekraczaj¹cej 26 cm, zatem pobieranie próbek
z g³êbokoœci wiêkszej, na przyk³ad 0–30 cm, czego
wymaga³o Rozporz¹dzenie w sprawie standardów ja-
koœci gleby i ziemi (2002), mog³o na terenach zanie-
czyszczonych skutkowaæ zani¿eniem stê¿eñ substan-
cji w warstwie powierzchniowej. Warto dodaæ, ¿e
dziêki zmianie umownej g³êbokoœci warstwy po-
wierzchniowej, osi¹gniêto spójnoœæ z innymi regula-
cjami prawnymi, np. dotycz¹cymi wprowadzania do
gleby komunalnych osadów œciekowych (Rozporz¹-
dzenie 2015). Ustalenie jednolitej g³êbokoœci diagno-
stycznej warstwy powierzchniowej umo¿liwi porów-
nywanie oceny zanieczyszczenia gleb oraz ryzyka dla
cz³owieka i œrodowiska na wszystkich rodzajach u¿yt-
ków gruntowych, na terytorium ca³ego kraju, rów-
nie¿ w sytuacji zmiany formy u¿ytkowania terenu.

Wa¿nym aspektem w konstrukcji Rozporz¹dzenia
jest wydzielenie w grupie II (u¿ytków rolnych) trzech
podgrup gleb ró¿ni¹cych siê odpornoœci¹ na degra-
dacjê chemiczn¹, opartych na ich podstawowych w³a-
œciwoœciach fizykochemicznych, to jest uziarnieniu,
pH i zawartoœæ materii organicznej – analogicznie do
Wytycznych IUNG (Kabata-Pendias i in. 2013), a
tak¿e na przyk³adzie wytycznych niemieckich (BBod-

SchV 1999). Podobnego podzia³u nie zastosowano
w odniesieniu do gleb leœnych. Mo¿e to budziæ pew-
ne kontrowersje, gdy¿ w przypadku zalesionych grun-
tów poprzemys³owych, np. zanieczyszczonych me-
talami ciê¿kimi, ryzyko ekologiczne niew¹tpliwie
uzale¿nione jest od uziarnienia i odczynu tych gleb.
Przy stê¿eniach Zn lub Cu zbli¿onych do wartoœci
okreœlonych w Rozporz¹dzeniu (2016c) mo¿na spo-
dziewaæ siê wyst¹pienia niekorzystnych skutków eko-
logicznych na zalesionych glebach wytworzonych z
ubogich piasków.

Jako czynnik ró¿nicuj¹cy zawartoœci dopuszczal-
ne substancji niebezpiecznych w glebie i ziemi poni-
¿ej g³êbokoœci 25 cm – przyjêto wskaŸnik wodoprze-
puszczalnoœci gruntów, funkcjonuj¹cy ju¿ w Rozpo-
rz¹dzeniu w sprawie standardów jakoœci gleby i zie-
mi (2002), gdy¿ jest on wykorzystywany w modelo-
waniu przemieszczania siê substancji w gruncie,
a wiêc w ocenie ryzyka dla wód podziemnych.

Analiza wartoœci stê¿eñ dopuszczalnych substan-
cji w glebach dla poszczególnych form u¿ytkowania
terenu (I, II, III i IV) wskazuje, ¿e w znacznym stop-
niu nawi¹zuj¹ one do wartoœci okreœlonych w Roz-
porz¹dzeniu MS w sprawie standardów jakoœci gle-
by i ziemi (2002), a w wielu przypadkach s¹ z nimi
identyczne. Utrzymanie niezmienionych dopuszczal-
nych poziomów substancji stwarzaj¹cych ryzyko
w tych przypadkach, gdzie standardy jakoœci gleby
i ziemi nie budzi³y kontrowersji i nie sta³y w sprzecz-
noœci z wartoœciami wynikaj¹cymi z obliczeñ doko-
nanych wed³ug metodologii oceny ryzyka, ma wa¿-
ny aspekt praktyczny, gdy¿ nie stwarza przes³anek
do formu³owania fa³szywych wniosków dotycz¹cych
zmian stanu zanieczyszczenia gleb. Nawi¹zanie do
wartoœci dotychczasowych standardów dla wiêkszo-
œci substancji zamieszczonych na liœcie Za³¹cznika 1
nie stoi w sprzecznoœci z metodologi¹ oceny ryzyka,
a jedynie stanowi potwierdzenie zgodnoœci oszaco-
wañ dokonywanych wed³ug tej metodologii z dotych-
czas obowi¹zuj¹cymi wartoœciami maksymalnych
stê¿eñ zanieczyszczeñ w glebach. Porównanie war-
toœci dopuszczalnych stê¿eñ ró¿nych substancji, przy-
jêtych w ró¿nych krajach, okreœlonych na podstawie
analizy ryzyka dla podobnych warunków i analogicz-
nych dróg nara¿enia, wskazuje, ¿e wartoœci te mog¹
ró¿niæ siê nawet o kilka rzêdów. Przyk³adowo, gra-
niczne zawartoœci Cu w glebach dla terenów rekre-
acyjno-wypoczynkowych wyznaczono w Australii na
poziomie 1000–5000 mg⋅kg–1 (EnHealth 2001), a w
Kanadzie (CCME 1999) – na poziomie 63–91 mg⋅kg–1.
Wed³ug obliczeñ Wcis³o (2012), wykonanych zgod-
nie z metodologi¹ US EPA, dopuszczalne stê¿enie Cu
dla terenów mieszkaniowych i rekreacyjnych wyno-
si 3000 mg⋅kg–1, jest zatem zbli¿one do wartoœci przy-
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jêtych w unormowaniach australijskich. Jednak
w przypadku As, wykazuj¹cego m.in. dzia³anie rako-
twórcze, ju¿ takiej zgodnoœci nie ma, a oszacowane
wartoœci stê¿eñ As stwarzaj¹cych ryzyko zdrowotne
na terenach rekreacyjnych, okreœlono w Australii na
poziomie 100–500 mg⋅kg–1, w Kanadzie: 12 mg⋅kg–1,
a wed³ug obliczeñ Wcis³o (2012) nie powinny one
przekraczaæ 0,39 mg⋅kg–1. Podane tu przyk³ady sta-
nowi¹ jedynie ilustracjê przypadków skrajnie ró¿nych
wyników oszacowañ dokonanych z wykorzystaniem
oceny ryzyka. Bazy danych dostêpne na portalu US
EPA (2016b) zawieraj¹ wartoœci dopuszczalnych
stê¿eñ substancji rakotwórczych i mutagennych w gle-
bie, zale¿nie od sposobu u¿ytkowania terenu, obli-
czone w 2 wariantach – przy za³o¿eniu ryzyka na
poziomie 10–5 i 10–6. Zestawienie dopuszczalnych
zawartoœci wa¿niejszych metali ciê¿kich oraz substancji
organicznych w glebach obowi¹zuj¹cych w roku 2007
w krajach UE, wraz z podaniem sposobów ich wy-
znaczenia, mo¿na znaleŸæ w opracowaniu koñcz¹cym
projekt HERACLES (Carlon 2007).

Dopuszczalne zawartoœci zanieczyszczeñ w po-
wierzchniowej warstwie gleby, okreœlone w Za³¹cz-
niku 1 do Rozporz¹dzenia (2016c), w kilku przypad-
kach znacz¹co odbiegaj¹ od wczeœniej obowi¹zuj¹-
cych standardów jakoœci gleby i ziemi (Rozporz¹dze-
nie 2002). Dotyczy to miêdzy innymi benzopirenu,
a tak¿e niektórych pestycydów z grupy chloroorganicz-
nych w glebach u¿ytków rolnych, dla których analiza
ryzyka zdrowotnego i ekologicznego wskazuje na zbyt-
ni¹ restrykcyjnoœæ wczeœniejszych unormowañ.

Ocena ryzyka
a remediacja gleb zanieczyszczonych

Za szczególnie wa¿ne zmiany w unormowaniach
prawnych, bezpoœrednio powi¹zane ze sposobem oce-
ny stanu zanieczyszczenia gleb, uznaæ nale¿y przepi-
sy Prawa ochrony œrodowiska definiuj¹ce pojêcie
remediacji terenów zanieczyszczonych, okreœlone
w Art. 3 pkt 31b. Przez pojêcie remediacji gleby, ro-
zumie siê poddanie gleby, ziemi i wód gruntowych
dzia³aniom maj¹cym na celu usuniêcie lub zmniej-
szenie iloœci substancji powoduj¹cych ryzyko, ich
kontrolowanie oraz ograniczenie rozprzestrzeniania
siê, tak aby teren zanieczyszczony przesta³ stwarzaæ
zagro¿enie dla zdrowia ludzi lub stanu œrodowiska,
z uwzglêdnieniem obecnego i, o ile jest to mo¿liwe,
planowanego w przysz³oœci sposobu u¿ytkowania
terenu. Remediacja mo¿e polegaæ na samooczyszcza-
niu, je¿eli przynosi najwiêksze korzyœci dla œrodowi-
ska. Tak rozumiane dzia³ania remediacyjne dotycz¹
zarówno zanieczyszczeñ historycznych, jak i szkód
w powierzchni ziemi, polegaj¹cych na zanieczyszcze-

niu chemicznym, zgodnie ze znowelizowan¹ ustaw¹
„szkodow¹” (Ustawa 2007). W szczegó³owych prze-
pisach zawartych w Art. 101q i 101r ustawy Prawo
ochrony œrodowiska jest mowa o tym, ¿e przy plano-
waniu lub okreœlaniu sposobu przeprowadzenia re-
mediacji w pierwszej kolejnoœci nale¿y rozwa¿yæ
usuniêcie zanieczyszczenia, jednak odst¹pienie od
usuniêcia zanieczyszczenia dopuszcza siê zw³aszcza
w sytuacjach, gdy nie s¹ znane technologie pozwala-
j¹ce na usuniêcie zanieczyszczenia, albo wówczas,
gdy negatywne skutki usuwania zanieczyszczenia
by³yby niewspó³miernie wysokie do korzyœci osi¹-
gniêtych w œrodowisku. O odst¹pieniu od usuniêcia
zanieczyszczeñ mog¹ tak¿e zadecydowaæ koszty
oczyszczania nieproporcjonalnie wysokie w stosun-
ku do korzyœci osi¹gniêtych w œrodowisku oraz udo-
kumentowanie faktu, ¿e zanieczyszczenie nast¹pi³o
przed dniem 1 wrzeœnia 1980 roku. Tak zdefiniowa-
ne warunki remediacji dopuszczaj¹ zatem rozwi¹za-
nia, które w praktyce powszechnie stosowano na te-
renach zanieczyszczonych metalami ciê¿kimi, pole-
gaj¹ce na immobilizacji zanieczyszczeñ oraz zabie-
gach fitostabilizacji (Karczewska i Kaba³a 2010, Kar-
czewska i in. 2015).

W ka¿dym ze wskazanych przypadków zasadni-
czym kryterium decyduj¹cym o wyborze sposobu
remediacji jest doprowadzenie stanu gleby, ziemi
i wód gruntowych do stanu, w którym teren zanie-
czyszczony nie bêdzie stwarza³ zagro¿enia dla zdro-
wia ludzi lub stanu œrodowiska, a zatem – stanu,
w którym ryzyko zdrowotne i ekologiczne zostanie
zminimalizowane i doprowadzone do poziomu akcep-
towalnego.

Definicja i cele remediacji okreœlone w polskim
prawie zosta³y przygotowane w oparciu o – niezaak-
ceptowan¹ – propozycjê Dyrektywy Glebowej (COM
2006) i s¹ zgodne z koncepcj¹ remediacji powszech-
nie przyjêt¹ w Europie i w œwiecie (Russel 2011,
Wong 2012).

WNIOSKI

Nowe zasady oceny stanu zanieczyszczenia gleb
oparte na ocenie ryzyka œrodowiskowego, w tym zdro-
wotnego oraz ekologicznego, zyskuj¹ coraz wiêksze
znaczenie w prawodawstwie. Takie podejœcie, choæ
skomplikowane, czaso- i kosztoch³onne, wydaje siê
znacznie bardziej uzasadnione ni¿ ocena oparta wy-
³¹cznie na arbitralnie wyznaczonych wartoœciach stan-
dardów. Zmiany wprowadzone w tym aspekcie do
polskiego prawa, zarówno w odniesieniu do sposobu
oceny zanieczyszczenia gleb, jak i celów oraz sposo-
bów remediacji, nale¿y potraktowaæ jako krok w do-
brym kierunku. Dotychczas kontekst oceny ryzyka
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jedynie z rzadka uwzglêdniany by³ – na ró¿nym po-
ziomie szczegó³owoœci – w ocenie stanu zanieczysz-
czenia gleb niektórych terenów przemys³owych na
obszarze kraju, na przyk³ad w pionierskich pracach
zespo³u IETU dotycz¹cych rafinerii w Czechowicach
(Worsztynowicz i in. 1998) oraz zak³adów hutniczych
i metalurgicznych (Wcis³o 1998, Wcis³o i in. 2002),
terenów górniczych w rejonie Bukowna (Gruszecka
2010, Gruszecka i Helios-Rybicka 2009) lub silnie
zanieczyszczonych gleb ogrodów dzia³kowych w s¹-
siedztwie zak³adów Hutmen we Wroc³awiu (Kubicz
2014). Metody oceny ryzyka ekologicznego zastoso-
wano do badañ zanieczyszczenia gleb u¿ytków rol-
nych (Klimkowicz-Pawlas i in. 2012, 2013). Nale¿y
oczekiwaæ, ¿e nowa metodologia oceny stanu zanie-
czyszczenia bêdzie podstaw¹ do podjêcia kolejnych,
bardziej kompleksowych i interdyscyplinarnych, prac
naukowych, miêdzy innymi na obszarach wystêpo-
wania historycznych zanieczyszczeñ w rejonach po-
przemys³owych oraz zurbanizowanych. Niew¹tpliwie
wprowadzone zmiany przepisów polskiego prawa
otwieraj¹ perspektywê dla podjêcia, a tak¿e finanso-
wania, badañ s³u¿¹cych rzeczywistemu ograniczeniu
ryzyka œrodowiskowego na tego typu obszarach.
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Environmental risk assessment as a new basis for evaluation

of soil contamination in Polish law

Abstract: This paper discusses new regulations on the assessment of  soil contamination and the principle rules for remediation
of contaminated sites included in the Environmental Protection Act, amended in 2014., as well as in related implementing legislation
of 2016. In place of soil quality standards and the requirement to bring soil to the state that meets the standards, the new rules of
contamination assessment and new remediation criteria have been introduced, based on environmental risk assessment. Similar rules
are becoming increasingly common in many countries. This article provides general knowledge on the principles for the assessment
of environmental risks associated with soil contamination, taking into account its two fundamental aspects: human health risk and
environmental risk. On this background, the paper presents the principles of the assessment on soil contamination contained in the
Regulation 1395 (2016) of the Minister of the Environment, as well as the rules for the choice of remediation method and design of
remedial actions that should be basically aimed to eliminate the risk to human health and the environment.

Keywords: soil contamination, contamination assessment, human health risk, ecological risk, remediation


