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Analiza ryzyka Srodowiskowego jako nowa podstawa
oceny stanu zanieczyszczenia gleb w polskim prawie

Streszczenie: Omowiono nowe regulacje prawne dotyczace sposobu oceny zanieczyszczenia gleb i zasad remediacji terenéw
zanieczyszczonych, zawarte w ustawie Prawo ochrony srodowiska, znowelizowanej w 2014 roku, oraz w odno$nych aktach wyko-
nawczych z roku 2016. W miejsce standardow jakosci gleby i ziemi oraz wymogu doprowadzenia gleb do stanu odpowiadajacego
standardom wprowadzone zostaly nowe zasady oceny zanieczyszczenia i kryteria remediacji oparte na ocenie ryzyka srodowiskowe-
go. Podobne zasady stosowane sa coraz czgsciej w wielu krajach. Artykul przedstawia ogdlne zasady oceny ryzyka srodowiskowego
zwigzanego z zanieczyszczeniem gleb, z uwzglednieniem dwdch podstawowych aspektow: ryzyka zdrowotnego oraz ryzyka ekolo-
gicznego. Na tym tle oméwiono zasady oceny stanu zanieczyszczenia gleb zawarte w Rozporzadzeniu Ministra Srodowiska 1395(2016)
oraz zasady wyboru sposobu remediacji i projektowania dziatan remediacyjnych, ktorych podstawowym celem powinno by¢ wyeli-

minowanie zagrozenia dla zdrowia ludzi i Srodowiska przyrodniczego.
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WSTEP

Problematyka zanieczyszczenia gleb i postgpowa-
nia z glebami zanieczyszczonymi byla w polityce
ochrony $rodowiska w Europie, a takze w Polsce,
dlugo odsuwana na daleki plan, jednak w ostatniej
dekadzie zajmuje coraz wazniejsze miejsce w regu-
lacjach prawnych. Zanieczyszczenie gleb — rozpro-
szone i lokalne — znalazto sig na li$cie gtéwnych czyn-
nikow degradacji gleb w Strategii Tematycznej ochro-
ny gleb UE (COM 2006a), jednak projekt dyrektywy
glebowej (COM 2006b) bezposrednio powiazany
Z ta strategia, nie zostal zaakceptowany przez Parla-
ment Europejski.

W $wiadomosci spotecznej zagadnienie zanie-
czyszczenia gleb sprowadza si¢ przede wszystkim do
potencjalnego niekorzystnego oddziatywania toksycz-
nych substancji na rosliny uprawne — w kontekscie
spadku plonéw i mozliwego negatywnego wplywu
na jakos¢ zywnosci. Uwagge zwraca tez zagadnienie
bezpiecznej uprawy roslin na cele konsumpcyjne na
terenach przemystowych i zurbanizowanych, np.
w ogrodkach dziatkowych w obrgbie miast. Inne moz-
liwe niekorzystne skutki zanieczyszczenia gleb,
a zwlaszcza ich wplyw na funkcjonowanie ekosyste-
moéw ladowych i wodnych oraz oddziatywanie na
wody podziemne, zwykle nie sg przedmiotem wigk-
szego zainteresowania badz tez obaw w §wiadomo-
Sci spoleczne;.

* Prof. dr hab. A. Karczewska, anna.karczewska@upwr.edu.pl

Znacznie wigcej uwagi zagadnieniom tym po§wig-
cano w nauce. W badaniach gleboznawczych proble-
matyka zanieczyszczenia gleb stanowita w ostatnich
dziesigcioleciach jeden z dominujacych nurtow, cho¢
w ostatnich 2 latach ledwie 15% prac zamieszczo-
nych w Soil Science Annual poswigcono zagadnie-
niom zwigzanym z zanieczyszczeniem gleb (Anton-
kiewicz 1 Pelka 2014, Dec 2014, Jeske 2014, Gib-
czynska i in. 2014, Kalembkiewicz i in. 2014, Ku-
$mierz i Kisiel 2014, Sandor i Szabo 2014, Kuziem-
ska i in. 2015). Moze by¢ to sygnat przejsciowego
wygaszania zainteresowania naukowcoéw w tym za-
kresie i braku nowych problemow badawczych. Jed-
nak zmiany jakie wprowadzone zostaly w ostatnim
czasie w polskim prawie, powinny ozywi¢ zaintere-
sowanie nauki nowymi aspektami wiedzy gleboznaw-
czej, zwiazanymi z problematyka zanieczyszczenia
gleb i ich remediacji; powinny tez wptyna¢ na popra-
we wiezi migdzy nauka o glebie a praktycznym jej
wykorzystaniem.

W lipcu 2014 roku do ustawy Prawo ochrony sro-
dowiska (Ustawa 2001a) oraz ustawy o zapobiega-
niu szkod w $rodowisku i ich naprawie, zwanej po-
tocznej ustawa ,,szkodowa” (Ustawa 2007), wprowa-
dzono nowe zapisy, zmieniajace podejscie do oceny
stanu zanieczyszczenia gleb i zasad remediacji,
uwzgledniajace oceng ryzyka srodowiskowego (Usta-
wa 2014), a we wrzes$niu 2016 roku opublikowano
akty wykonawcze ze szczegdélowymi regulacjami
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w tym zakresie (Rozporzadzenie MS 2016a, 2016b,
2016c). Niniejszy artykut przedstawia najwazniejsze
zmiany w prawie dotyczace sposobu oceny zanie-
czyszczenia gleby i ziemi w Polsce, w nawiazaniu do
ogolnych zasad oceny ryzyka srodowiskowego.

STANDARDY JAKOSCI GLEBY 1 ZIEMI
JAKO PODSTAWA OCENY
ZANIECZYSZCZENIA

Przez minionych 14 lat, od 2002 roku, w Polsce
obowiazywaly zasady oceny stanu zanieczyszczenia
gleb oparte na tzw. standardach gleby i ziemi, okre-
slonych w Rozporzadzeniu Ministra Srodowiska
z dnia 9 wrzesnia 2002 roku (Rozporzadzenie MS
2002). Konstrukcja standardéw nawiazywata do roz-
wiazan stosowanych w wielu krajach Unii Europej-
skiej, przygotowanych w oparciu o propozycje
holenderska, tzw. Dutch List (Swartjes i in 2012),
a zasada oceny zanieczyszczenia polegata na porow-
naniu stezen zanieczyszczen w glebie i ziemi ze stg-
zeniami dopuszczalnymi, okre§lonymi dla r6znych
sposobow uzytkowania terenu (Rozporzadzenie MS
2002, Stuczynski i in. 2004). W przypadku przekro-
czenia standardow, zapisy ustawowe do roku 2014
(Ustawa 2001a, Ustawa 2007) wymagaly przeprowa-
dzenia rekultywacji polegajacej na usunigciu nadmier-
nych ilosci zanieczyszczen z gleb. W niektorych kra-
jach obok zawartos$ci dopuszczalnych, implikujacych
koniecznos$¢ oczyszczania gleb (intervention values)
okreslane byly takze warto$ci rekomendowane, do-
celowe (target values), jednak polskie standardy ta-
kich wartosci nie uwzglednialy. Standardy jakosci
gleby i ziemi, okreslajace dopuszczalne stgzenia za-
nieczyszczen w gruncie do gigbokosci 15 m ponizej
powierzchni terenu, a takze powyzej tej glebokosci,
skonstruowane zostaty w znacznej mierze z perspek-
tywy hydrogeologii, z mysla o ochronie wod podziem-
nych, cho¢ stezenia dopuszczalne zanieczyszczen
w wodach podziemnych okreslone byly w innych
przepisach. Z punktu widzenia gleboznawstwa stan-
dardy byly wielokrotnie krytykowane, gléwnie dla-
tego, ze nie uwzgledniaty wlasciwos$ci gleb determi-
nujacych zachowanie zanieczyszczen oraz ich roz-
puszczalno$¢ i1 biologiczna przyswajalnosc. Nie na-
wiazywaly cho¢by do Wytycznych IUNG (Kabata-
Pendias i in. 1993), opracowanych wcze$niej dla kil-
ku metali cigzkich i rekomendowanych przez PIOS
(Kabata-Pendias i in. 1995), ktére w dorobku polskie-
go gleboznawstwa z dziedziny zanieczyszczenia gleb
stanowity swoisty kamien milowy i do dzi$ maja klu-
czowe znaczenie dla oceny mozliwosci rolniczego
wykorzystania gleb zanieczyszczonych. W wytycz-
nych tych uwzgledniono wlasciwosci sorpcyjne zwia-

zane z uziarnieniem, odczynem oraz zawarto$cia
prochnicy.

W efekcie ogdlnoeuropejskiej dyskusji dotycza-
cej ochrony gleb i remediacji gleb zanieczyszczonych
(COM 20064, 2006b) doszto do zmiany zasad oceny
stanu zanieczyszczenia gleb w Polsce, podobnie jak
i w wielu krajach UE. W 2014 roku wdrozono do
polskich przepisow prawnych (Ustawa 2014) dyrek-
tywe (Dyrektywa IED 2010), ktora naklada na pro-
wadzacego instalacj¢ przemystowa nowe obowiazki
w zakresie ochrony gleb i wod, w tym opracowanie
tzw. raportu bazowego dotyczacego stanu zanieczysz-
czenia gleby i ziemi na terenie instalacji. Jednocze-
$nie wprowadzono definicj¢ remediacji gleb, zgodna
z projektem normy ISO (ISO/DIS 18504, 2015) oraz
zmieniono tryb oceny zanieczyszczenia gleby, ziemi
i wod gruntowych. Nowe zasady oceny opieraja si¢
nie tyle na badaniu zgodnosci ze standardami, przy-
jetymi jako $ci$le okreslone wartosci, ile stawiaja
wymog zachowania przez glebe wszystkich pehnio-
nych przez nia funkcji. Podstawowym kryterium oce-
ny stanu zanieczyszczenia gleb, a takze decyzji o ko-
niecznosci i sposobie remediacji, staje si¢ ocena ,,za-
grozenia dla zdrowia ludzi i Srodowiska”. Takie, oczy-
wiste — zdawac by si¢ mogto — sformutowanie impli-
kuje daleko idace zmiany metodologii oceny stanu
zanieczyszczenia, w nawigzaniu do zasad oceny ry-
zyka $rodowiskowego, stosowanych od ponad 30 lat
w USA (US EPA 1983, 1989, 1996) i wprowadza-
nych takze do prawodawstwa innych krajow.

OCENA RYZYKA SRODOWISKOWEGO

Metody oceny ryzyka srodowiskowego zostaly
opracowane i zastosowane po raz pierwszy w Sta-
nach Zjednoczonych, gtéwnie na potrzeby programu
Superfund, utworzonego w celu usunigcia zagroze-
nia zwiazanego z najbardziej niebezpiecznymi, po-
rzuconymi obiektami przemystowymi i sktadowiska-
mi odpadow, na obszarze ktérych srodowisko zosta-
1o najsilniej zanieczyszczone substancjami toksycz-
nymi (US EPA 1980). Pierwsze wytyczne dotyczace
oceny ryzyka, opublikowane przez amerykanska US
EPA, byly nastgpnie wielokrotnie nowelizowane
i udoskonalane, a obecnie stanowig rozbudowany
zbioér opracowan w formie ksiazek i broszur, baz da-
nych oraz wspomagajacych programoéw komputero-
wych, dostgpnych na portalu US EPA (2016b). Ocena
ryzyka srodowiskowego (ang. Environmental Risk
Assessment — ERA) ma na celu sporzadzenie jako-
sciowej oraz iloSciowej charakterystyki prawdopo-
dobienstwa wystapienia negatywnych skutkow, wy-
nikajacych z zanieczyszczenia sSrodowiska. Ocena ry-
zyka §rodowiskowego obejmuje dwie komplementar-
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ne sktadowe: oceng ryzyka dla zdrowia cztowieka
(ang: Human Health Risk Assessment — HHRA) oraz
oceng ryzyka ekologicznego, tj. ryzyka dla ekosyste-
moéw (ang: Ecological Risk Assessment oznaczanego
niekiedy symbolem ERA lub — dla odrdznienia od
ryzyka srodowiskowego — symbolem EcoRA4). Wy-
tyczne dotyczace ryzyka zdrowotnego zostaty w USA
opracowane w formie spojnej dla wszystkich stanow
(US EPA 1989, 2016b), podczas gdy wytyczne doty-
czace ryzyka ekologicznego, cho¢ oparte na wspdl-
nych zasadach ogoélnych, sa w roznym stopniu uszcze-
gélowione w poszczegdlnych stanach, co wynika
m.in. ze zréznicowania i specyfiki warunkow przy-
rodniczych (US EPA 1996, 2016¢). Metody oceny ry-
zyka w odniesieniu do zanieczyszczenia gleb zostaty
tez uwzglednione w normach ISO (PN-ISO 2010a,
2010b). Ocena ryzyka stanowi podstawowy element
w zarzadzaniu ryzykiem srodowiskowym (ang. Envi-
ronmental Risk Management), ktorego celem jest
okreslenie sposobow przeciwdziatania zagrozeniu i
ograniczania mozliwosci wystapienia niekorzystnych
skutkdw zanieczyszczenia oraz podejmowanie odpo-
wiednich decyzji w tym zakresie, z uwzglednieniem
uwarunkowan technicznych, przyrodniczych, spo-
tecznych i ekonomicznych (Gworek i in. 2000, Ben-
jamin i Belluck 2001, ITRC 2008, Calow 2009, Wong
2012). W przypadku zanieczyszczenia gleby zarza-
dzanie ryzykiem dotyczy dziatan okreslanych termi-
nem remediacja gleb.

Ryzyko zdrowotne

Ocena ryzyka zdrowotnego polega na analizie
prawdopodobienstwa wystapienia negatywnych skut-
kow zdrowotnych u cztowieka, wynikajacych z nara-
zenia na zanieczyszczenie (US EPA 1989, 2016b,
Wecisto 2009). W ocenie tej uwzglednia si¢ mozliwe
drogi narazenia (exposure pathways), to jest mozli-
we drogi, ktorymi niebezpieczny czynnik (np. sub-
stancja toksyczna) trafia ze zrédta do odbiorcy (PN-
ISO 2010a). Drogi narazenia zaleza od charakteru
zanieczyszczonego obszaru, sposobu jego uzytkowa-
nia, warunkow hydrogeologicznych, a takze wtasci-
wosci danej substancji. Potencjalne drogi narazenia
na substancje szkodliwe stanowia podstawowe ele-
menty sktadowe, tzw. scenariuszy narazenia (expo-
sure scenarios), ktore albo sporzadza si¢ kazdorazo-
wo dla konkretnego przypadku, uwzgledniajac na
przyktad uktad warunkow najbardziej niekorzystnych,
albo wykorzystuje si¢ scenariusze standardowe — na
przyktad mieszkanca, pracownika oraz kontaktu przy-
padkowego. Dla kazdej z potencjalnych drog naraze-
nia w danym scenariuszu nalezy rozpatrzy¢ roézne
mozliwe drogi wchtaniania substancji szkodliwych

do organizmu cztowieka — droge pokarmows, inha-
lacyjna oraz przezskorna (Biesiada i Bubak 2001, US
EPA 2016b), a takze zr6znicowana biodostepnosc (bio-
accesability) substancji warunkujaca ich przyswajal-
no$¢, zalezna od postaci, w ktdrej substancja ta do-
ciera do odbiorcy. W przypadku zanieczyszczenia
gleb, w ocenie ryzyka zdrowotnego uwzglednia si¢
przede wszystkim mozliwos¢ bezposredniego kontak-
tu cztowieka z zanieczyszczona gleba, przypadkowe-
go spozycia czastek gleby (co ma szczegolne znacze-
nie w przypadku dzieci), mozliwo$¢ wchtaniania cza-
stek substancji szkodliwych droga inhalacyjna (w wy-
niku erozji wietrznej gleby lub parowania substancji
lotnych z gleby), spozywanie zanieczyszczonej wody
lub kontakt z taka woda (kapiel, rekreacja, mycie itp.),
wreszcie — mozliwo$¢ wlaczenia substancji szkodli-
wych do tancucha pokarmowego i spozywania zanie-
czyszczonych produktow roslinnych badz zwierzecych.

Dla kazdej z drog narazenia oraz dréog wchtania-
nia oblicza si¢ dawke substancji szkodliwej, ktora
organizm przyjmuje w okreslonym czasie. W przy-
padku zanieczyszczenia gleb tylko w wyjatkowych
przypadkach, cztowiek narazony jest na skutki zdro-
wotne o charakterze ostrym, najczgsciej niekorzyst-
ne oddziatywanie substancji zanieczyszczajacych ma
charakter przewlekly, a w scenariuszach narazenia
rozpatruje si¢ efekty catozyciowe, co dotyczy zwlasz-
cza substancji podlegajacych bioakumulacji, o cha-
rakterze mutagennym lub kancerogennym (Anderson
1983, Biesiada 1 Bubak 2001, Wcisto 2009, 2012,
IARC 2016). Przyjete przez organizm wielkosci da-
wek substancji niebezpiecznych ocenia si¢ w odnie-
sieniu do dawek uznawanych za bezpieczne, uwzgled-
niajac mozliwo$¢ wystapienia efektow synergizmu
oraz innych dodatkowych uwarunkowan.

Do przeprowadzenia szczegdtowych analiz nie-
zbedna jest zaawansowana wiedza z zakresu toksy-
kologii. Jednak nawet w ogolnych, uproszczonych
opracowaniach nalezy wzia¢ pod uwage rozny cha-
rakter zaleznos$ci ,,dawka — odpowiedz”. Narazenie
organizmu cztowieka na substancje niebezpieczne
moze mie¢ charakter progowy (w odniesieniu do sub-
stancji toksycznych) lub bezprogowy (co dotyczy
gtdwnie substancji mutagennych i kancerogennych).

Dla substancji dziatajacych progowo (toksycz-
nych) mozna wyznaczy¢ dawke, ponizej ktorej me-
chanizmy obronne chronia organizm i nie stwierdza
si¢ wystapienia efektow niekorzystnych (No Obse-
rved Adverse Effect Level — NOAEL). Dla substancji
tych, w oparciu o r6zne badania, wyznaczono najniz-
sze dawki lub stezenia substancji, przy ktorych ob-
serwuje sig efekty niekorzystne (Lowest Observed
Adverse Effect Level — LOAEL). W oparciu o nie,
uwzgledniajac wspolczynniki bezpieczenstwa i nie-
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pewnosci okreslone zostaty tzw. dawki referencyjne
(Reference Dose — RfD), to jest dawki substancji tok-
sycznych, ktére mozna uznac za bezpieczne dla zdro-
wia czlowieka. Wartosci tych dawek, a takze charak-
terystyka efektow toksyczno$ci ostrej i przewleklej
dla poszczegdlnych substancji, dostepne sa w licz-
nych bazach danych toksykologicznych, migdzy in-
nymi [ntegrated Risk Information Systems (IRIS
2016), Agency for Toxic Substances and Disease
Registry (ATSDR 2016a,b) oraz Health Effects
Assessment Summary Tables (HEAST 1997). Proble-
my z ich wyznaczaniem i ré6znice w wartos$ci dawek
podawanych w réznych bazach wynikaja migdzy
innymi z przyjetych réznych metod okreslania LO-
AEL oraz konieczno$ci ekstrapolacji danych i trud-
nosci z przeniesieniem danych uzyskiwanych rézny-
mi metodami (np. w oparciu o do§wiadczenia na zwie-
rzgtach) na organizm czlowieka (Swartjes 2002).
Prawdopodobienstwo wystapienia niekorzystnych
efektow zdrowotnych u cztowieka w wyniku narazenia
na substancje toksyczne wyznacza si¢ w oparciu
o iloraz zagrozenia (HQ — hazard quotient), to jest
stosunek wielkosci potencjalnej dawki pochlonigtej
do dawki referencyjnej, obliczany dla kazdej substan-
cji oraz sumaryczny indeks zagrozenia (HI — hazard
index) — dla wielu substancji. Wartosci HQ i HI poni-
zej 1 sa wartosciami akceptowalnymi, natomiast HQ
1 HI >4 wymagaja bezwzglednie podjgcia dziatan stu-
zacych zmniejszeniu ryzyka (Biesiada i Bubak 2001,
Weisto 2009, 2012).

W przypadku substancji dziatajacych bezprogo-
wo, w tym w szczegolnosci substancji rakotworczych,
przyjmuje si¢, Ze nie ma bezpiecznego progu naraze-
nia, to znaczy ze przy niewielkim nawet narazeniu
istnieje pewne prawdopodobienstwo wystapienia
nowotworu. Kazda dawka substancji kancerogenne;j
moze przyczyni¢ si¢ do podwyzszenia ryzyka zdro-
wotnego. Miara rakotworczego dziatania substancji
sa warto$ci wspotczynnika nachylenia kancerogen-
nego (slope factor — SF), dostgpne w wymienionych
wyzej bazach danych, a takze w bazach danych agend
WHO, m.in. International Agency for Research on
Cancer (IARC 2016). Opierajac sig o wartosci SF
oraz indywidualne wielko$ci pochtonigtej dawki sub-
stancji wyznacza si¢ prawdopodobienstwo wystapie-
nia dodatkowych przypadkow nowotworu, spowodo-
wanego narazeniem na dang substancj¢ kancerogenna.
Ryzyko na poziomie 10-° (odpowiadajace 1 dodatko-
wemu przypadkowi nowotworu na milion mieszkan-
cOw) powszechnie przyjmuje si¢ jako poziom akcep-
towalny (IARC 2016, US EPA 2016a, 2016b, Wcisto
2009, 2012), natomiast ryzyko na poziomie 103 wy-
maga bezwzglednie podjgcia srodkow przeciwdzia-
lajacych narazeniu populacji (Wcisto i in. 2003).

W przypadku gdy zrodtem narazenia jest zanieczysz-
czenie gleby — oznacza to bezwzgledna koniecznos¢
podjecia dziatan remediacyjnych.

Nalezy tu zaznaczy¢, ze wszelkie procedury oce-
ny ryzyka zdrowotnego oraz wyniki obliczen obcia-
zone sa bardzo duzym marginesem niepewnosci,
zwigzanym migdzy innymi z trudno$cia interpretacji
wynikow badan toksykologicznych oraz danych epi-
demiologicznych, uogolnieniami czynionymi przy
definiowaniu scenariuszy narazenia, zaleznoscia efek-
tow zdrowotnych od wieku, ptci i indywidualnych
cech jednostek w populacji. W praktyce czgsto sto-
suje si¢ zatem tzw. konserwatywne podejscie do sza-
cowania ryzyka, w oparciu o jednoczesne wystepo-
wanie czynnikow najbardziej niekorzystnych, co
zwykle prowadzi do daleko idacego przeszacowania
wielkosci obliczonego ryzyka. W celu urealnienia
wynikoéw obliczen mozna stosowac symulacje i obli-
czenia statystyczne wspomagane komputerowo, np.
analiz¢ Monte Carlo, ktéra wykorzystuje probabili-
styczne podejscie do analizy ryzyka, polegajace na
obliczeniach rozktadéw wartosci zamiast uwzgled-
niania konkretnych wartosci liczbowych (Anderson
1983, Burmaster i Anderson 1994, Biesiada 2001).

Ryzyko ekologiczne

Ocena ryzyka ekologicznego stuzy okresleniu
prawdopodobienstwa wystapienia niekorzystnych
efektow w ekosystemach. Cho¢ koniecznos¢ uwzgled-
nienia tego aspektu w ocenie skutkow zanieczyszcze-
nia $rodowiska, w tym $rodowiska gruntowo-wod-
nego, nie budzi watpliwosci, to nie jest tatwe wypra-
cowanie jednej spdjnej procedury, ktéra shuzyltaby
ocenie ryzyka ekologicznego. Trudno$ci w tym za-
kresie wynikaja m.in. ze — wspomnianego wyzej —
zrdéznicowania ekosystemow oraz ztozonosci powia-
zan wystepujacych w ekosystemach migedzy ich po-
szczegolnymi sktadnikami. Problemy z wypracowa-
niem metodologii oceny ryzyka ekologicznego do-
tycza migdzy innymi koniecznosci oceny réznych
aspektow funkcjonowania ekosystemow oraz znacze-
nia poszczegdlnych sktadnikow ekosystemow i za-
chodzacych w nich procesow (Sutter i in. 2000, Swar-
tjes 1 in. 2008, Rutgers i Jensen 2011).

Najprostsze metody oceny ekologicznych skutkow
zanieczyszczenia Srodowiska mozna opiera¢ na po-
roOwnaniu stanu ekosysteméw w warunkach braku
zanieczyszczenia (np. przed wystapieniem zanie-
czyszczenia) oraz po zaistnieniu faktu zanieczyszcze-
nia. Takie podejscie jest jednak zazwyczaj nieprzy-
datne w praktyce, gdyz w odniesieniu do obszarow
i obiektow zanieczyszczonych rzadko dostgpne sa
dane wyjsciowe, sprzed stanu zanieczyszczenia. Dla-
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tego wprowadza si¢ specyficzne metody oceny ryzy-
ka ekologicznego, oparte na stosowaniu wskaznikow
ekologicznych (Perrodin i in. 2011). Amerykanskie
zasady oceny ryzyka ekologicznego zwiazanego
z zanieczyszczeniem gleb obiektoéw Superfund, przed-
stawione na wstgpie dos¢ ogdlnie (US EPA 1998), sa
rozbudowywane zaré6wno na forum ogoélnokrajowym,
jak 1 w poszczegodlnych stanach, zaleznie od lokal-
nych warunkéw przyrodniczych (US EPA 2016c).
Analogiczne prace nad koncepcjami oceny ryzyka
ekologicznego prowadzono takze w ramach licznych
projektow UE, zaprezentowanych pokrotce przez
Klimkowicz-Pawlasiin. (2013), miedzy innymi CLA-
RINET (Bardos i in. 2003), HERACLES (Swartjes i
in. 2009) i ERAMANIA (Semenzin i in. 2008, 2009).

Przydatnym narzedziem stosowanym do opisu
zmian w ekosystemach, jakie nastepuja w wyniku
dzialania substancji szkodliwych, jest metoda PAF,
oparta na okreslaniu udzialu gatunkéw potencjalnie
zagrozonych w biocenozie (Potentially Affected Fraction
of species). Udziat ten okresla sig¢ o znajomos¢ krzy-
wych rozktadu wrazliwos$ci gatunkow SSD (Species
Sensitivity Distribution), a za zagrozone gatunki uwa-
7a si¢ takie, dla ktorych wartosci NOEC (No Obse-
rved Effect Concentration) sa nizsze niz stwierdzone
lub prognozowane stg¢zenia substancji toksycznych
w §rodowisku (Aldenberg i in. 2002). Tu takze, jak w
przypadku danych toksykologicznych dotyczacych
dawek referencyjnych dla zdrowia cztowieka, dostep-
ne sa bazy danych, zawierajace wartosci NOEC dla
réznych grup i gatunkoéw organizmow, pomocne do
konstruowania krzywych SSD. Wazniejsze z tych baz
to ECOTOX (2016), zawierajaca dane dotyczace eko-
toksycznosci r6znych substancji chemicznych oraz
EXTOXNET (2016) i PAN (2016), w ktorych zgroma-
dzono parametry charakteryzujace ekotoksycznosc
pestycydow.

Duza popularno$¢ w procedurach oceny ryzyka
ekologicznego zyskata sobie takze koncepcja SPU
(Service Providing Units), opracowana przez Lucka
11in. (2003), oparta na badaniu strukturalnych i funk-
cjonalnych zaleznos$ci migdzy populacjami w ekosys-
temie oraz pelnionymi przez nie funkcjami.

Metodologia stosowana najczesciej w klasycznej
ekotoksykologii, cho¢ krytykowana ze wzgledu na
zbytnie uproszczenia, opiera si¢ na stosowaniu indek-
sow ekologicznych — szczegdtowych, ogdlnych oraz
zintegrowanych (Laskowski 1995, Laskowski i in.
1998, Laskowski i Miguta 2004, Backhaus i Faust
2012, Kreslak i Palczewska-Tulinska 2015). Indeksy
szczegotowe — dotycza efektow obserwowanych w
przypadku pojedynczych gatunkow, najczesciej — ga-
tunkéw wytypowanych jako wskaznikowe dla dane-
go ekosystemu. Miara wartos$ci takich indeksow jest

czesto stosunek stezen substancji w srodowisku do
stezen NOAEL dla danego gatunku. Trudnos¢ czesto
polega jednak na okresleniu tych stezen, gdyz czesto
zalezne sg one od wielu dodatkowych czynnikoéw (La-
skowski 1995, Thompson i in. 2005, van Gestel i in.
2016). Indeksy ogodlne oblicza si¢ dla zespotu orga-
nizmow jako sume indeksow szczegotowych. Indek-
sy zintegrowane stanowia wskazniki obliczane w roz-
ny sposob dla réznych ekosystemow, z uwzglednia-
niem wystgpowania réznych poziomow troficznych.
Obliczane sa na podstawie prostych algorytmow,
uwzgledniajacych przewidywane st¢zenie w Srodo-
wisku oraz efekty oddziatywania substancji toksycz-
nych na rézne grupy i zespoty organizmow, przy czym
z reguly poszczegolnym efektom przypisywane sa
rézne wagi — na przyklad ze wzgledu na ich znacze-
nie dla funkcjonowania ekosystemu.

Wskazniki takie tatwiej jest wyznaczy¢ dla eko-
systemow wodnych niz ladowych. Przyktad proce-
dury uwzgledniajacej opisane zalozenia metodyczne
stanowi metoda oceny tzw. ryzyka pestycydowego
wedhug Finizio i in. (2001), w ktdérej wyznacza si¢
indeksy krotkotrwatego 1 dlugotrwatego ryzyka pe-
stycydowego dla wod powierzchniowych oraz gleb
w oparciu o wyniki badan nad wytypowanymi gatun-
kami wskaznikowymi — odpowiednio: glonow, sko-
rupiakow wodnych (preferowane sa rozwielitki) i ryb
oraz mikroorganizméw glebowych, dzdzownic, po-
zytecznych stawonogow glebowych oraz ssakow.

Ocena ryzyka ekologicznego w oparciu o zinte-
growane indeksy ryzyka wydaje si¢ podejsciem opty-
malnym, jednak metody te maja wiele wad. Proble-
my wynikaja migdzy innymi z faktu, ze wybor skta-
dowych elementoéw tych zintegrowanych indeksow
ma zawsze charakter umowny i jest przez to dysku-
syjny, a wagi poszczegdlnych sktadowych nadawane
sq arbitralnie. Trudno$¢ stanowi takze brak danych
toksykologicznych (np. stgezen srodowiskowych
EC50, EC90 lub NOEC, niezbgdnych do obliczen)
dla bardzo wielu gatunkéw i grup organizmoéow. Do-
stgpne dane w tym zakresie sa czgsto dalece rozbiez-
ne, przez co trudno wyrokowac o ich wiarygodnosci
(van Gestel i in. 2016). Ponadto, przy obliczaniu in-
deksow ryzyka ekologicznego nie bierze si¢ pod uwa-
ge specyficznych reakcji tych samych grup organi-
zmow w roznych ekosystemach, np. zaleznie od ro-
dzaju siedlisk. Wyniki obliczen indeksow de facto
niewiele mowia o reakcji calych biocenoz w roznych
ekosystemach (Laskowski 1995).

Te trudnosci, ktorych nie da si¢ w pelni wyelimi-
nowaé, nie moga jednak stanowic¢ przeszkody dla
wykorzystania metod wskaznikowych do oceny
ryzyka ekologicznego. W ostatnim czasie najwigksza
popularnos$¢ sposrod roznych metod zyskuje metoda



72 ANNA KARCZEWSKA, CEZARY KABALA

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 wskaznikow, tzw.
linii dowodowych (ang. Lines of Evidence — LoE), to
jest wskaznikdw chemicznych, (eko)toksykologicz-
nych oraz ekologicznych (Burton i in. 2002, Jensen
i Mesman 2006, Klimkowicz-Pawlas i in. 2013)
z zastosowaniem podej$cia wielostopniowowego, re-
alizowanego w kilku etapach (tiered approach).
W celu integracji wynikéow pochodzacych z trzech
r6znych drog oceny zalecane jest stosowanie metody
skalowania, w ktorej wystgpowanie negatywnych
efektow wycenia si¢ w skali od 0 (brak efektu) do 1
(efekt maksymalny). Nastepnie dla kazdej z linii do-
wodowych wyznaczane sa wskazniki ryzyka, a ich
suma stanowi zintegrowany wskaznik ryzyka (Jen-
sen 1 Mesman 2006, Semenzin i in. 2008, 2009; Klim-
kowicz-Pawlas i in. 2013).

Metoda TRIAD zostata wprawdzie zaprojektowa-
na do oceny jakosci osadow dennych w wodach na-
turalnych (Chapman i in. 1990), ale uznano ja za przy-
datna do oceny stanu zanieczyszczenia gleb. Probe
zastosowania metodyki TRIAD w odniesieniu do gleb
podjeto w ramach projektéw unijnych LIBERATION
oraz ERAMANIA, a w Polsce probe ich adaptacji do
warunkow gleb uzytkowanych rolniczo, zanieczysz-
czonych substancjami organicznymi, w tym z grupy
WWA oraz zdegradowanych w wyniku powodzi,
podjat zespo6t z IUNG w Putawach (Klimowicz-Paw-
lasiin. 2012, 2013). Procedura TRIAD stanowi przed-
miot projektowanej normy ISO (ISO/DIS 19204 2015).

Analizy chemiczne, stanowiace jeden z trzech
gtéwnych komponentow metody TRIAD, obejmuja
oznaczenie catkowitych stgzen zanieczyszczen w gle-
bach, a takze stezen ich form uwazanych za bioprzy-
swajalne, okreslanych w oparciu o proste ekstrakcje
chemiczne, ekstrakcje sekwencyjne, a dodatkowo tak-
ze badanie bioakumulacji substancji, np. przez rosliny.

Bardzo wazny element w metodzie TRIAD, a tak-
ze w innych metodach stuzacych ocenie wptywu za-
nieczyszczenia srodowiska na elementy ekosystemow
stanowia testy ekotoksykologiczne. Testy opieraja si¢
na badaniu niekorzystnych, mierzalnych efektow
w zakresie $miertelnosci, wzrostu, reprodukcji oraz
zaburzen w procesach fizjologicznych roznych grup
organizméw zywych, wytypowanych jako organizmy
wskaznikowe dla danego ekosystemu. Pierwsze te-
sty przygotowane zostaly na potrzeby analizy §rodo-
wiska wodnego, wkrétce jednak opracowano takze
testy przydatne do analizy gleb, przy czym niektore
z tych testow stanowia adaptacje testow dla wod
1 wykorzystuja ekstrakty glebowe lub roztwory gle-
bowe, inne — stosowane sa bezposrednio dla probek

gleb (Niklinska i in. 2005, Maliszewska-Kordybach
i in. 2008, Traczewska 2011). Rézne grupy testow
opieraja si¢ na badaniu reakcji organizmow reprezen-
tujacych roézne poziomy troficzne w ekosystemach,
dobieranych zaleznie od rodzaju ekosystemu oraz
drog narazenia. Wykorzystuje si¢ w tym celu migdzy
innymi mikroorganizmy glebowe oraz wodne, mie-
rzac migdzy innymi aktywnosc¢ ich procesow fizjolo-
gicznych, rosliny naczyniowe (np. w testach inhibi-
cji kietkowania i wzrostu siewek), zwierzgta bezkre-
gowe (nicienie, skaposzczety w tym dzdzownice, sko-
czogonki), stawonogi i inne. Liczne testy zostaty uzna-
ne za standardowe analizy biologiczne gleby i opisa-
ne na przyktad jako normy ISO (PN-ISO 2007, 2010b)
lub standardowe procedury US EPA oraz OECD.
Przyktadowo, jednym z czgsto stosowanych testow,
wykorzystywanych do oceny toksycznos$ci ostrej
w wodach naturalnych, ale tez w glebach i roztwo-
rach glebowych, jest test oparty na pomiarze inhibi-
cji bioluminescencji bakterii Vibrio fischeri (Johnson
2005, PN-EN ISO 11348, 2008). Panoramg i charak-
terystyke niektorych dostepnych testow ekotoksyko-
logicznych przedstawiono w opracowaniach migdzy
innymi Niklinskiej i in. (2005), Traczewskiej (2011),
Jakubus i Tatusko (2015).

Prognozowanie losu zanieczyszczen
w srodowisku glebowym i gruntowo-wodnym

Sporzadzenie oceny ryzyka, zardowno zdrowotne-
go jak i srodowiskowego, zwigzanego z zanieczysz-
czeniem gleb, powinno uwzglednia¢ zarowno wyni-
ki analiz stanu §rodowiska glebowego, jak i progno-
zy dotyczace losu tych zanieczyszczen w Srodowi-
sku glebowym, z uwzglednieniem ich transformacji,
w tym biotransformacji, migracji oraz bioakumula-
cji. Przebieg tych procesoéw zalezy od wlasciwosci
gleby oraz lokalnych warunkéw srodowiskowych.
Przestrzenny rozklad przewidywanych stezen zanie-
czyszczen w srodowisku (PEC — predicted environ-
mental concentrations) w uktadzie dynamicznym,
uwzgledniajacym rézne okresy, stanowi jeden z waz-
nych elementdéw oceny ryzyka srodowiskowego. Dla
sporzadzenia obrazow PEC niezbgdne jest wykorzy-
stanie modeli rozprzestrzeniania si¢ zanieczyszczen.
Duze znaczenie ma przy tym odpowiedni dobor mo-
delu oraz poprawne oszacowanie parametrow §rodo-
wiska. Modelowanie proceséw transportu zanieczysz-
czen w $rodowisku wzglednie jednorodnym (np. w
powietrzu lub w wodzie) jest znacznie tatwiejsze niz
modelowanie dla srodowisk zmieniajacych si¢ w cza-
sie oraz do uktadow niejednorodnych, do ktorych
nalezy gleba (i sSrodowisko gruntowe). Przy modelo-
waniu stgzen zanieczyszczen w glebie i obliczaniu
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wartosci PEC uwzglednia sig parametry charaktery-
zujace szybkos¢ przeptywu wody w strefie aeracji
1 saturacji, procesy dyfuzji, dyspers;ji i adwekcji, pro-
cesy migdzyfazowe: parowanie i sorpcje par, adsorp-
cje i desorpcje, rozpuszczanie i stracanie, a w przy-
padku substancji organicznych takze procesy ich che-
micznego i biochemicznego rozktadu w warunkach
tlenowych i beztlenowych. Parametry te uzyskiwane
sa 1 weryfikowane eksperymentalnie, w oparciu
o badania laboratoryjne, lizymetryczne i polowe.
Opracowano wiele modeli i programéw komputero-
wych shuzacych do prognozowania stgzen substan-
cji, a zwlaszcza pestycydow, w srodowisku glebowym
(Arias-Estevez i in. 2008, Simtnek i in. 2008, Kohne
1 in. 2009). Duza popularnos¢ zyskaty migdzy inny-
mi programy RETC (van Genuchten i in. 1991),
HYDRUS-3D (website 1) oraz SVCHEM™GE
(website 2). Wiarygodnos¢ modelu moze mie¢ klu-
czowe znaczenie w ocenie ryzyka srodowiskowego,
dlatego regulacje prawne poszczegdlnych krajow,
a takze regulacje UE, dotyczace prognozowania stg-
zen pestycydow, biocydow, niektorych farmaceuty-
kéw oraz innych substancji, czgsto wskazuja mode-
le, ktore nalezy zastosowaé do obliczania wartosci
PEC. Przyktadowo, modele stosowane do oceny losu
1 zachowania pestycydéow w srodowisku glebowym
powinny mie¢ rekomendacj¢ unijnej agendy EFSA
(The European Food Safety Authority), utworzonej
migdzy innymi w celu koordynacji zasad oceny
ryzyka srodowiskowego w odniesieniu do bezpieczen-
stwa zywnosci. Procedury dotyczace ryzyka pesty-
cydowego, na mocy Rozporzadzenia WE 1107/2009
Parlamentu i Rady Europy powinny odpowiada¢ wy-
tycznym okreslanym przez FOCUS (FOrum for
Co-ordination of pesticide fate models and their USe).
Podobnie, rekomendacje SETAC (Society of Envi-
ronmental Toxicology and Chemistry) mozna uwa-
za¢ za swoista gwarancje poprawnosci modeli stuzacych
prognozowaniu losu zanieczyszczen w §rodowisku.

PROCEDURY OCENY RYZYKA
SRODOWISKOWEGO W REGULACJACH
PRAWNYCH

Niektore regulacje migdzynarodowe

Procedury oceny ryzyka zostaty juz wdrozone
migdzy innymi w USA, w Australii (NEPC 2013)
i Kanadzie (CCME 1999), ale sa takze coraz bardziej
powszechne w Europie. Carlon (2007) wskazuje, ze
w wielu krajach (np. w Niemczech, Wielkiej Bryta-
nii, Szwecji, Finlandii, Hiszpanii oraz walonskiej
czesci Belgii) juz blisko 10 lat temu przygotowywa-

no regulacje dotyczace dopuszczalnych zawartosci za-
nieczyszczen w glebach (Ecological Soil Screening
Values — Eco-SSVs) z uwzglednieniem receptorow
ekologicznych, miedzy innymi: proceséw mikrobio-
logicznych, fauny glebowej, elementéw nadziemnych
w ekosystemach ladowych oraz ekosystemoéw wod-
nych. Zasady oceny ryzyka srodowiskowego, w tym
zdrowotnego i ekologicznego, sa sukcesywnie wdra-
zane do procedur oceny stanu zanieczyszczenia gleb
w wielu krajach, przy czym sa one w roznym stopniu
uszczegotowione. Przyktadowo regulacje dotyczace
ochrony gleb i obowiazku remediacji w Holandii opie-
raja si¢ na ocenie ryzyka zdrowotnego zgodnie z mo-
delem CSOIL, etapowej ocenie ryzyka ekologiczne-
g0 oraz ocenie zagrozenia rozprzestrzeniania si¢ za-
nieczyszczenia wod gruntowych (Swartjes i in. 2012).
W Wielkiej Brytanii opracowano szczegdlowe zasa-
dy i procedury oceny ryzyka dla terendw zanie-
czyszczonych, ktore podlegaja statej modyfikacji (Na-
thanail i in. 2001, Merrington i in. 2008, DEFRA 2006,
2011), dostgpne jest takze oprogramowanie stuzace
wykonaniu odnosnych obliczen (Jeffries 2009).

Ogdlne wytyczne do sporzadzania oceny ryzyka
srodowiskowego zwiazanego z zanieczyszczeniem
gleby lub ziemi zostaly wypracowane przez agendy
Unii Europejskiej, migdzy innymi European Environ-
mental Agency (1998), ECETOC (2001) oraz Euro-
pean Chemical Bureau (2003) i wdrozone do ogo6l-
noeuropejskich aktéw prawnych o mocy dyrektyw lub
rozporzadzen.

Zgodnie z zapisami Rozporzadzenia REACH
(Rozporzadzenie WE 2006), obowiazujacego wszyst-
kie kraje UE, ocena bezpieczenstwa chemicznego,
zwiagzanego migdzy innymi z wprowadzeniem sub-
stancji stwarzajacych ryzyko do srodowiska, powin-
na obejmowac nastgpujace etapy: 1) oceng zagroze-
nia, z uwzglednieniem cech substancji PBT (substan-
cje trwate, podatne na bioakumulacj¢ i toksyczne)
oraz vPvB (substancje bardzo trwate i silnie podatne
na bioakumulacjg¢); 2) oceng narazenia obejmujaca
scenariusze narazenia — w odniesieniu do ludzi oraz
ekosystemow i 3) charakterystyke ryzyka.

Podobne wymogi zapisano w Rozporzadzeniu
»pestycydowym”, dotyczacym wprowadzania do ob-
rotu $rodkéw ochrony roslin (Rozporzadzenie WE
2009). Rejestracja pestycydow na rynkach krajow UE
wymaga przeprowadzenia szczegotowych badan,
w tym oceny losu i zachowania pestycydow w srodo-
wisku, uwzgledniajacego standardowe scenariusze
oraz zaakceptowane modele zachowania pestycydow
w $rodowisku, a takze zagrozenia dla zdrowia ludzi
oraz zagrozenia wobec wskaznikowych gatunkow
organizméw zywych w ekosystemach ladowych
i wodnych.
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Nowelizacja polskiego prawa z 2014 roku

W ogdlnoswiatowa tendencjg zastgpowania ocena
ryzyka §rodowiskowego przepiséw opartych na arbi-
tralnie przyjetych wartosciach dopuszczalnych zanie-
czyszczen w Ssrodowisku, wpisuja si¢ tez zmiany
w polskim prawie ochrony srodowiska. Nowelizacja
72014 roku (Ustawa 2014), dotyczaca ustawy Prawo
ochrony $rodowiska (Ustawa 2001a) i ustawy ,,szko-
dowej” (Ustawa 2007), zasadniczo zmienia dotych-
czasowe podejscie do problematyki oceny stanu za-
nieczyszczenia gleb oraz decyzji dotyczacych reme-
diacji gleb zanieczyszczonych. Zmiany wprowadzo-
ne do polskiego prawa, zawarte w artykutach 101a—
101q Prawa ochrony srodowiska, dotycza nastepuja-
cych aspektow:

1. Wprowadzone zostaty nowe zasady prowadze-
nia oceny zanieczyszczenia gleby i ziemi. Rozporza-
dzenie 1359 (2002) w sprawie standardow jakosci
gleby i standardéw jakoS$ci ziemi utracito moc z chwila
opublikowania Rozporzadzenia 1395 (2016c) w spra-
wie sposobu prowadzenia oceny zanieczyszczenia
powierzchni ziemi. Zapisy ustawy zaktadaja takze
mozliwo$¢ okreslenia szczegdtowych zasad oceny ry-
zyka w kolejnych przepisach wykonawczych;

2. Wyodrebnione zostaly tzw. zanieczyszczenia
historyczne, to jest zaistniate przed 2007 rokiem. Po-
winny one zosta¢ zidentyfikowane i zinwentaryzo-
wane. W praktyce dotyczy to przede wszystkim ob-
szarow gorniczych, przemystowych, dawnych skta-
dowisk odpadow i terenéw zurbanizowanych (Kar-
czewska i Kabata 2010, Karczewska 2014);

3. W nowy sposdb uregulowano zasady postepo-
wania z glebami zanieczyszczonymi, wprowadzajac
pojecie ,,remediacji” w miejsce ,,rekultywacji” oraz
bezposrednio nawiazujac do oceny ryzyka;

4. Dla instalacji, ktore moga by¢ zrodtem emisji
do srodowiska substancji stwarzajacych ryzyko,
wprowadzono obowiazek badania gleby i wody grun-
towej przed uruchomieniem tych instalacji oraz po
zakonczeniu ich eksploatacji.

Przeprowadzanie oceny
zanieczyszczenia powierzchni ziemi

Wypehieniem delegacji ustawowej zawartej w art.
101a ust. 5 ustawy Prawo ochrony §rodowiska jest
Rozporzadzenie Ministra Srodowiska w sprawie spo-
sobu prowadzenia oceny zanieczyszczenia powierzch-
ni ziemi z dnia 5 wrze$nia 2016 roku. Zgodnie z za-
pisami ustawy w rozporzadzeniu okreslono:

1) zaktualizowana listg substancji powodujacych ry-
zyko, uznanych za szczegdlnie istotne dla ochro-
ny powierzchni ziemi oraz ich dopuszczalne za-

wartoséci w glebie i w ziemi, zréznicowane dla po-

szczegolnych wlasciwosci gleby oraz grup grun-

tow wydzielonych w oparciu o sposéb ich uzyt-

kowania (Zatacznik 1);

2) szczegbtowe wymagania dotyczace ustalania do-
puszczalnych zawartosci w glebie lub w ziemi
substancji powodujacych ryzyko, ktore nie znala-
zty si¢ w Zataczniku 1, z uwzglednieniem analizy
ich wptywu na zdrowie ludzi i stan srodowiska;

3) etapy identyfikacji terenéw zanieczyszczonych
oraz sposob (aspekty techniczne) prowadzenia
badan gleb zanieczyszczonych;

4) rodzaje dziatalno$ci mogacych z duzym prawdo-
podobienstwem powodowac historyczne zanie-
czyszczenie powierzchni ziemi oraz przyktado-
wych zanieczyszczen dla tych dziatalnosci (Za-
tacznik 2);

5) referencyjne metodyki wykonywania badan zanie-
czyszczenia gleby i ziemi (Zalacznik 3).
Zatacznik 1 zawiera dopuszczalne zawartosci

w glebie substancji powodujacych ryzyko, oznaczo-

ne w czgsdciach ziemistych gleby (<2 mm), okreslone

dla glgbokosci 0—0,25 m ppt, z podziatem na 4 grupy
gruntow, wydzielone w oparciu o sposob ich uzytko-
wania, oraz — dla grupy Il — dodatkowo na podgrupy
wydzielone w oparciu o wlasciwosci gleby. Rodzaje
gruntow zdefiniowano na podstawie przepiséw
wydanych na podstawie Prawa geodezyjnego i kar-
tograficznego (Ustawa 1989). Podstawa wydzielenia
poszczegblnych grup gruntéw, w nawiazaniu do me-
todologii oceny ryzyka srodowiskowego, sa najwaz-
niejsze drogi narazenia czlowieka na zanieczyszcze-
nia obecne w glebie oraz rodzaje zagrozenia ekosys-
temow i wod gruntowych. Pamigta¢ nalezy, ze na wy-
znaczonych obszarach, mimo w miar¢ jednolitego
okreslenia kategorii uzytkowania, wystgpuje zrozni-
cowane natgzenie ryzyka i naktadaja si¢ rozne formy
ryzyka.

— Grupe I stanowia — w uogolnieniu — tereny rekre-
acyjne i mieszkaniowe,

— Grupe II — uzytki rolne oraz ogrody dziatkowe,

— Grupe III — lasy oraz grunty zalesione i zadrze-
wione,

— Grupg IV — tereny przemystowe, uzytki kopalne
oraz tereny komunikacyjne.

Rozporzadzenie dotyczy gleby i ziemi w rozumie-
niu ustawy Prawo ochrony $rodowiska, zatem nie
dotyczy takich obiektow jak: czynne sktadowiska od-
padow komunalnych i przemystowych oraz obiektow
unieszkodliwiania odpadéw wydobywczych.

Konstrukcja Rozporzadzenia wynika z zatozenia,
ze narazenie cztowieka na substancje niebezpieczne
obecne w glebie zwigzane jest w najwigkszej mierze
ze stezeniem tych substancji w powierzchniowej
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warstwie gleby. Dotyczy to wigkszosci potencjalnych
drog narazenia, w tym — inhalacyjnego, zwiazanego
zunoszeniem czastek gleby w powietrzu, bezposred-
niego kontaktu, a takze narazenia pokarmowego wy-
nikajacego ze spozywania roslin, ktorych system ko-
rzeniowy osadzony jest gldownie w warstwie po-
wierzchniowej gleby. Rowniez ryzyko dla srodowi-
ska, w tym dla roslin i zwierzat dziko zyjacych, jest
najczesciej zwiazane z zanieczyszczeniem powierzch-
niowej warstwy gleby, przy czym w przypadku nie-
ktorych substancji, na przyktad cynku lub miedzi, ich
stezenia powodujace ryzyko ekologiczne moga by¢
nawet wyzsze od st¢zen stwarzajacych ryzyko zdro-
wotne dla cztowieka. Wartosci dopuszczalne dla war-
stwy powierzchniowej gleby (0-25 cm), okreslone
w zataczniku 1 (punkt 1), sa bardziej rygorystyczne
niz okreslone dla glgbszych warstw, tzw. podglebia
i ziemi (punkt 2), co odzwierciedla fakt, ze ryzyko
dla cztowieka oraz dla wigkszos$ci organizméw
zZywych zwiagzane z zanieczyszczeniem warstwy po-
wierzchniowej jest wigksze niz wynikajace z zanie-
czyszczenia podglebia oraz ziemi. Substancje niebez-
pieczne obecne w glebszych warstwach gleby i w zie-
mi stwarzaja glownie zagrozenie dla jakosci wod
gruntowych, a posrednio dla wod powierzchniowych.
Graniczna glgbokos¢ warstwy powierzchniowej —25
cm, ustalona zostala jednolicie dla wszystkich grup
gruntow. Przyjecie takiej gtebokosci wiaze si¢ z fak-
tem, ze zdecydowana wigkszo$¢ gruntéw rolnych
w Polsce ma poziom orno-prochniczny o glebokosci
nie przekraczajacej 26 cm, zatem pobieranie probek
z glebokosci wigkszej, na przyktad 0-30 cm, czego
wymagato Rozporzadzenie w sprawie standardow ja-
kosci gleby i ziemi (2002), mogtlo na terenach zanie-
czyszczonych skutkowac¢ zanizeniem st¢zen substan-
cji w warstwie powierzchniowej. Warto dodac, ze
dzigki zmianie umownej glebokosci warstwy po-
wierzchniowej, osiagnigto spdjnos¢ z innymi regula-
cjami prawnymi, np. dotyczacymi wprowadzania do
gleby komunalnych osadéw $ciekowych (Rozporza-
dzenie 2015). Ustalenie jednolitej glebokos$ci diagno-
stycznej warstwy powierzchniowej umozliwi porow-
nywanie oceny zanieczyszczenia gleb oraz ryzyka dla
czlowieka i srodowiska na wszystkich rodzajach uzyt-
kéw gruntowych, na terytorium catego kraju, row-
niez w sytuacji zmiany formy uzytkowania terenu.
Waznym aspektem w konstrukcji Rozporzadzenia
jest wydzielenie w grupie I (uzytkéw rolnych) trzech
podgrup gleb rézniacych si¢ odpornoscia na degra-
dacje chemicznag, opartych na ich podstawowych wia-
sciwosciach fizykochemicznych, to jest uziarnieniu,
pH i zawarto$¢ materii organicznej — analogicznie do
Wytycznych ITUNG (Kabata-Pendias i in. 2013), a
takze na przyktadzie wytycznych niemieckich (BBod-

SchV 1999). Podobnego podzialu nie zastosowano
w odniesieniu do gleb lesnych. Moze to budzi¢ pew-
ne kontrowersje, gdyz w przypadku zalesionych grun-
tow poprzemystowych, np. zanieczyszczonych me-
talami cigzkimi, ryzyko ekologiczne niewatpliwie
uzaleznione jest od uziarnienia i odczynu tych gleb.
Przy stgzeniach Zn lub Cu zblizonych do wartosci
okreslonych w Rozporzadzeniu (2016¢) mozna spo-
dziewac si¢ wystapienia niekorzystnych skutkow eko-
logicznych na zalesionych glebach wytworzonych z
ubogich piaskow.

Jako czynnik réznicujacy zawartosci dopuszczal-
ne substancji niebezpiecznych w glebie i ziemi poni-
zej glebokosci 25 cm — przyjeto wskaznik wodoprze-
puszczalno$ci gruntdow, funkcjonujacy juz w Rozpo-
rzadzeniu w sprawie standardéw jakosci gleby i zie-
mi (2002), gdyz jest on wykorzystywany w modelo-
waniu przemieszczania si¢ substancji w gruncie,
a wiec w ocenie ryzyka dla wod podziemnych.

Analiza wartosci stezen dopuszczalnych substan-
cji w glebach dla poszczego6lnych form uzytkowania
terenu (I, I1, II1 1 IV) wskazuje, ze w znacznym stop-
niu nawiazuja one do wartosci okreslonych w Roz-
porzadzeniu MS w sprawie standardow jakosci gle-
by i ziemi (2002), a w wielu przypadkach sa z nimi
identyczne. Utrzymanie niezmienionych dopuszczal-
nych pozioméw substancji stwarzajacych ryzyko
w tych przypadkach, gdzie standardy jakosci gleby
1 ziemi nie budzity kontrowers;ji i nie staty w sprzecz-
no$ci z warto§ciami wynikajacymi z obliczen doko-
nanych wedlug metodologii oceny ryzyka, ma waz-
ny aspekt praktyczny, gdyz nie stwarza przestanek
do formutowania fatszywych wnioskow dotyczacych
zmian stanu zanieczyszczenia gleb. Nawiazanie do
warto$ci dotychczasowych standardow dla wigkszo-
$ci substancji zamieszczonych na liscie Zalacznika 1
nie stoi w sprzecznosci z metodologia oceny ryzyka,
a jedynie stanowi potwierdzenie zgodno$ci oszaco-
wan dokonywanych wedtug tej metodologii z dotych-
czas obowiazujacymi warto$ciami maksymalnych
stezen zanieczyszczen w glebach. Poré6wnanie war-
tosci dopuszczalnych stgzen roznych substancji, przy-
jetych w réznych krajach, okre$lonych na podstawie
analizy ryzyka dla podobnych warunkéw i analogicz-
nych drég narazenia, wskazuje, ze wartosci te moga
r6zni¢ si¢ nawet o kilka rzedow. Przyktadowo, gra-
niczne zawarto$ci Cu w glebach dla terenéw rekre-
acyjno-wypoczynkowych wyznaczono w Australii na
poziomie 1000-5000 mg-kg~! (EnHealth 2001), a w
Kanadzie (CCME 1999) —na poziomie 63-91 mg-kg".
Wedtug obliczen Wecisto (2012), wykonanych zgod-
nie z metodologia US EPA, dopuszczalne stezenie Cu
dla terenow mieszkaniowych i rekreacyjnych wyno-
s13000 mg-kg!, jest zatem zblizone do warto$ci przy-
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jetych w unormowaniach australijskich. Jednak
w przypadku As, wykazujacego m.in. dziatanie rako-
tworcze, juz takiej zgodno$ci nie ma, a oszacowane
warto$ci stezen As stwarzajacych ryzyko zdrowotne
na terenach rekreacyjnych, okreslono w Australii na
poziomie 100-500 mg-kg!, w Kanadzie: 12 mg-kg™!,
a wedhug obliczen Wcisto (2012) nie powinny one
przekraczaé 0,39 mg-kg~!. Podane tu przyklady sta-
nowia jedynie ilustracjg przypadkoéw skrajnie réznych
wynikow oszacowan dokonanych z wykorzystaniem
oceny ryzyka. Bazy danych dostgpne na portalu US
EPA (2016b) zawieraja wartosci dopuszczalnych
stezen substancji rakotworczych i mutagennych w gle-
bie, zaleznie od sposobu uzytkowania terenu, obli-
czone w 2 wariantach — przy zatozeniu ryzyka na
poziomie 107 i 107°. Zestawienie dopuszczalnych
zawarto$ci wazniejszych metali cigzkich oraz substancji
organicznych w glebach obowiazujacych w roku 2007
w krajach UE, wraz z podaniem sposobow ich wy-
znaczenia, mozna znalez¢ w opracowaniu konczacym
projekt HERACLES (Carlon 2007).

Dopuszczalne zawartosci zanieczyszczen w po-
wierzchniowej warstwie gleby, okreslone w Zatacz-
niku 1 do Rozporzadzenia (2016c¢), w kilku przypad-
kach znaczaco odbiegaja od wczesniej obowiazuja-
cych standardow jakosci gleby i ziemi (Rozporzadze-
nie 2002). Dotyczy to migdzy innymi benzopirenu,
atakze niektorych pestycydow z grupy chloroorganicz-
nych w glebach uzytkow rolnych, dla ktoérych analiza
ryzyka zdrowotnego i ekologicznego wskazuje na zbyt-
nig restrykcyjnos¢ wezesniejszych unormowan.

Ocena ryzyka
aremediacja gleb zanieczyszczonych

Za szczeg6lnie wazne zmiany w unormowaniach
prawnych, bezposrednio powigzane ze sposobem oce-
ny stanu zanieczyszczenia gleb, uzna¢ nalezy przepi-
sy Prawa ochrony $rodowiska definiujace pojecie
remediacji terendw zanieczyszczonych, okreslone
w Art. 3 pkt 31b. Przez pojgcie remediacji gleby, ro-
zumie si¢ poddanie gleby, ziemi i wod gruntowych
dzialaniom majacym na celu usunigcie lub zmniej-
szenie iloéci substancji powodujacych ryzyko, ich
kontrolowanie oraz ograniczenie rozprzestrzeniania
sig, tak aby teren zanieczyszczony przestat stwarzaé
zagrozenie dla zdrowia ludzi lub stanu $rodowiska,
z uwzglednieniem obecnego i, o ile jest to mozliwe,
planowanego w przysztosci sposobu uzytkowania
terenu. Remediacja moze polegac¢ na samooczyszcza-
niu, jezeli przynosi najwigksze korzysci dla sSrodowi-
ska. Tak rozumiane dziatania remediacyjne dotycza
zardwno zanieczyszczen historycznych, jak i szkod
w powierzchni ziemi, polegajacych na zanieczyszcze-

niu chemicznym, zgodnie ze znowelizowang ustawa
»szkodowa” (Ustawa 2007). W szczegdtowych prze-
pisach zawartych w Art. 101q i 101r ustawy Prawo
ochrony §rodowiska jest mowa o tym, ze przy plano-
waniu lub okreslaniu sposobu przeprowadzenia re-
mediacji w pierwszej kolejnosci nalezy rozwazy¢
usunigcie zanieczyszczenia, jednak odstapienie od
usunigcia zanieczyszczenia dopuszcza si¢ zwlaszcza
w sytuacjach, gdy nie sa znane technologie pozwala-
jace na usunigcie zanieczyszczenia, albo wowczas,
gdy negatywne skutki usuwania zanieczyszczenia
bylyby niewspoétmiernie wysokie do korzysci osia-
gnigtych w srodowisku. O odstapieniu od usunigcia
zanieczyszczen moga takze zadecydowac koszty
oczyszczania nieproporcjonalnie wysokie w stosun-
ku do korzysci osiagnigtych w §rodowisku oraz udo-
kumentowanie faktu, ze zanieczyszczenie nastapito
przed dniem 1 wrze$nia 1980 roku. Tak zdefiniowa-
ne warunki remediacji dopuszczaja zatem rozwiaza-
nia, ktore w praktyce powszechnie stosowano na te-
renach zanieczyszczonych metalami cigzkimi, pole-
gajace na immobilizacji zanieczyszczen oraz zabie-
gach fitostabilizacji (Karczewska i Kabata 2010, Kar-
czewska i in. 2015).

W kazdym ze wskazanych przypadkow zasadni-
czym kryterium decydujacym o wyborze sposobu
remediacji jest doprowadzenie stanu gleby, ziemi
1 wod gruntowych do stanu, w ktorym teren zanie-
czyszczony nie bedzie stwarzal zagrozenia dla zdro-
wia ludzi lub stanu srodowiska, a zatem — stanu,
w ktorym ryzyko zdrowotne i ekologiczne zostanie
zminimalizowane i doprowadzone do poziomu akcep-
towalnego.

Definicja i cele remediacji okreslone w polskim
prawie zostaly przygotowane w oparciu o — niezaak-
ceptowana — propozycj¢ Dyrektywy Glebowej (COM
20006) i sa zgodne z koncepcja remediacji powszech-
nie przyjeta w Europie i w $wiecie (Russel 2011,
Wong 2012).

WNIOSKI

Nowe zasady oceny stanu zanieczyszczenia gleb
oparte na ocenie ryzyka srodowiskowego, w tym zdro-
wotnego oraz ekologicznego, zyskuja coraz wigksze
znaczenie w prawodawstwie. Takie podejscie, cho¢
skomplikowane, czaso- i kosztochtonne, wydaje si¢
znacznie bardziej uzasadnione niz ocena oparta wy-
acznie na arbitralnie wyznaczonych wartosciach stan-
dardéw. Zmiany wprowadzone w tym aspekcie do
polskiego prawa, zaro6wno w odniesieniu do sposobu
oceny zanieczyszczenia gleb, jak i celow oraz sposo-
bow remediacji, nalezy potraktowac jako krok w do-
brym kierunku. Dotychczas kontekst oceny ryzyka
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jedynie z rzadka uwzgledniany byt — na r6znym po-
ziomie szczegdlowosci — w ocenie stanu zanieczysz-
czenia gleb niektorych terenow przemystowych na
obszarze kraju, na przyktad w pionierskich pracach
zespotu IETU dotyczacych rafinerii w Czechowicach
(Worsztynowicz i in. 1998) oraz zaktadéw hutniczych
1 metalurgicznych (Wcisto 1998, Wcisto i in. 2002),
terenéw gorniczych w rejonie Bukowna (Gruszecka
2010, Gruszecka i Helios-Rybicka 2009) lub silnie
zanieczyszczonych gleb ogrodow dziatkowych w sa-
siedztwie zakladow Hutmen we Wroctawiu (Kubicz
2014). Metody oceny ryzyka ekologicznego zastoso-
wano do badan zanieczyszczenia gleb uzytkow rol-
nych (Klimkowicz-Pawlas 1 in. 2012, 2013). Nalezy
oczekiwac, ze nowa metodologia oceny stanu zanie-
czyszczenia bedzie podstawa do podjecia kolejnych,
bardziej kompleksowych i interdyscyplinarnych, prac
naukowych, migdzy innymi na obszarach wystgpo-
wania historycznych zanieczyszczen w rejonach po-
przemystowych oraz zurbanizowanych. Niewatpliwie
wprowadzone zmiany przepisOw polskiego prawa
otwieraja perspektywe dla podjgcia, a takze finanso-
wania, badan stuzacych rzeczywistemu ograniczeniu
ryzyka srodowiskowego 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.
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