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1. Probleemstelling 

Samenvatting 

Het nitraatprobleem, met als belangrijkste kenmerk eutrofiëring, komt duidelijk tot uiting 

in de Noordzee, en meer in het bijzonder aan de monding van de Schelde en in het 

Schelde estuarium. Wijzigingen in landbouwpraktijken en de toenemende ontplooiing 

van waterzuiveringsinstallaties zijn als maatregelen tegen nitraatinput in de Schelde 

onvoldoende. Herstel van "wetlands" wordt geschat een ekonomisch veel efficiëntere 

strategie te zijn om stikstofinputs in estuaria te beperken. De belangrijkste oorzaak 

hiervan is denitrificatie. In dat opzicht is onderzoek van zoetwatergetijdegebieden zeer 

schaars, en bestaat er een gebrek aan kennis om de mogelijkheid tot denitrificatie in 

zoetwatergetijdegebieden in te schatten. De invloed van het getij als karakteristieke factor 

op denitrificatie is nauwlijks onderzocht. Bovendien is de ruimtelijke en temporele 

variatie van denitrificatie zo groot, dat de bestaande, schaarse, resultaten onvoldoende 

representatief zijn. De mogelijkheden die bestaan om zoetwatergetijdegebieden te 

herstellen maken onderzoek van denitrificatie in zoetwatergetijdegebieden daarom zeer 

nuttig. 

1.1. Het nitraatprobleem 

1.1.1. Kenmerken en omvang van het probleem: globale situering 

Eén van de belangrijkste kenmerken van het nitraatprobleem is eutrofiëring. 

Fytoplanktonproduktie in verschillende kustzones en in een aantal meren is gelimiteerd 

door stikstof, andere zijn gelimiteerd door stikstof of fosfor. Een verhoogde 

stikstofaanvoer kan daardoor aanleiding geven tot overvloedige algenbloei (Seitzinger, 

1988; Graneli et al., 1990; Billen. 1993; Heathwaite, 1993; Owens, 1993). 

Er zijn sterke aanwijzingen dat het nitraatprobleem gedurende de laatste 20 jaar een 

schaalvergroting heeft ondergaan. Wat ooit een lokaal verontreinigingsprobleem was, is 

uitgegroeid tot een milieuprobleem met regionale dimensies (Heathwaite et al., 1993). 

Voldoende bewijs is aanwezig om te kunnen stellen dat indien geen maatregelen getroffen 

worden om de hoeveelheid en de snelheid van nitraat input in oppervlaktewateren te 

reduceren, de schaal van het nitraatprobleem kan verschuiven naar een continentaal 

niveau, met wijdverspreide verontreiniging van zowel zoete als mariene wateren. 
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De gemiddelde concentratie van stikstof in anthropogeen onbezoedelde rivieren wordt 

geschat op 0,015 mg NH4+-N/I, 0,001 mg NO2--N/I en 0,1 mg NO3--N/I (Heathwaite et 

al., 1993). In 1988 kon minder dan 10 % van de Europese rivieren als anthropogeen 

onbezoedeld geklasseerd worden (UNEP/WHO, 1988). De mediaanconcentratie van 

nitraat in meetstations van "Global Environment Monitoring Systems" (GEMS) buiten 

Europa was 0,25 mg NOa'-N/l, terwijl de mediaanconcentratie binnen Europa 4,5 mg 

N03"-N/l was (WHO/UNEP, 1987). Meer dan 10 % van de Europese rivieren had een 

nitraatconcentratie tussen 9 en 25 mg NOs'-N/l. In een aantal rivieren wordt de volgens 

de Europese Richtlijn voor Drinkwater (80/788) maximaal toegelaten concentratie van 

11,3 mg NO3--N/I overschreden (Ball, 1993). 

1.1.2. Situatie in de Noordzee 

De afvoer van verhoogde stikstof vrachten veroorzaakt ook eutrofiëring in de kustzeeën. 

Er is b.v. voldoende bewijs om te kunnen stellen dat rivieren van dichtbevolkte gebieden 

verantwoordelijk zijn voor het transport van 4 keer zoveel stikstof naar de Noordzee als 

zou voorkomen onder natuurlijke omstandigheden. Deze aanrijking treft vooral de 

kustzones en de estuaria (Persoone, 1991). Sinds 1950 heeft de verhoogde 

stikstofbelasting van Rijn en Maas de stikstof concentratie in de Nederlandse kustwateren 

3 tot 5 maal doen toenemen. Effecten van eutrofiëring op de biologische 

gemeenschappen in het westelijk deel van de Waddenzee konden hiermee in verband 

worden gebracht (Nienhuis, 1993). 

1.2. Het "wetland"probleem 

"Wetlands" zijn zeldzame gebieden die reeds vanuit het verleden sterk bedreigd zijn. Het 

areaal van "wetlands" wordt globaal geschat op 8.558.000 km^. Het wereldwijd verlies 

aan "wetlands" te wijten aan menselijk ingrijpen wordt geraamd op 50 % (Beazley, 

1993). Het verlies aan "wetlands" in de Verenigde Staten sinds de jaren 1700 wordt 

geschat op 53 %. Van 1950 tot 1970 werd er een veriies van 185.000 ha, zijnde 8,5 %, 

vastgesteld (Mitsch & Gosselink, 1993). Die bedreiging en het voortschrijdend verlies 

aan areaal is vooral te wijten aan het standpunt dat het beter is de natuurlijke omgeving te 

bedwingen dan de mogelijkheden ervan te benutten. Heden worden nochtans veel 

waardevolle eigenschappen van "wetlands" erkend (Mitsch & Gosselink, 1993). 

2 



1.3. Het Scheldebekken 

1.3.1. Situering 

Beide hierboven besproken problemen, een verhoogde concentratie aan nitraat en het 

veriies aan "wetlands" zijn prominent aanwezig in de waterlopen van het Scheldebekken. 

Het Scheldebekken is zo'n 23.000 km- groot en omvat het grootste deel van Vlaanderen. 

De Schelde zelf ontspringt in Saint-Quentin (Frankrijk) en mondt na ongeveer 350 km uit 

in de Noordzee nabij Vlissingen. Haar belangrijkste bijrivieren zijn de Leie, de Dender 

en de Rupel. Het estuariene deel (het deel van het Scheldebekken dat aan getij 

onderhevig is) omvat het trajekt Gent-Vlissingen, de Durme, de Rupel, de Dijle tot 

Werchter, de Zenne tot Zemst, en de Grote en Kleine Nete tot resp. Itegem en 

Grobbendonk. Dit betekent dat aan de Schelde een zeer groot estuarien systeem 

verbonden is. Het is één van de grootste van Europa. Het estuarien systeem van de 

Schelde omvat bovendien een unieke gradiënt, van zout over brak tot 

zoetwatergetijdegebied. Een belangrijk deel van het Schelde estuarium is onderhevig aan 

zoetwatergetij (Meire et al., 1992). In dit werk zullen wij ons verder toespitsen op het 

estuariene deel van het Scheldebekken, met name op het zoetwatergetijdegebied. 

1.3.2. Het nitraatprobleem in de Schelde 

De Schelde voert een grote stikstof vracht naar zee. Ongeveer 47.000 ton nitraat en 9.000 

ton ammonium verlaat jaarlijks het estuarium naar zee. Dit is 3 keer meer nitraat, maar 3 

keer minder ammonium vergeleken met wat via de rivier (9.0(X) ton nitraat en 19.000 ton 

ammonium) en via lozingen (6.000 ton nitraat en 11.000 ton ammonium) de 

Westerschelde binnen komt. De Westerschelde produceert dus nitraat. De Westerschelde 

consumeert organische stikstof. Netto komt per jaar zowel uit de zee (5.000 ton), via de 

rivier (8.000 ton) als via lozingen (13.000 ton) organische stikstof de Westerschelde 

binnen(Soetaert & Herman, 1993). Een massabalans uitgevoerd door Van Eek et al. 

(1991) levert vergelijkbare resultaten op. De mate waarin kustwater door menging met 

het estuariene water van de Schelde wordt aangerijkt met stikstof is bestudeerd door 

Soetaert & Herman (1994b). Uitgemiddeld per jaar wordt het kustwater dat het 

estuarium in- en uitstroomt met het getij elke dag opnieuw ongeveer 14 % aangerijkt met 

stikstof. Dit kustwater blijft voor de monding van het estuarium gevangen in een 

circulaire stroming, zodat de stijging van de stikstofbelasting merkbaar blijft, vooral 

tijdens de winter. Het resultaat is een bloei van fytoplankton die groter is dan in het 

Kanaal. 
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Daarbij komt de waarneming dat de hoeveelheid nitraat verder toeneemt in het estuarien 

gedeelte van de Schelde. Metingen van zuurstof, nitraat en ammonium sinds 1975 tonen 

aan dat de zuurstofconcentratie stroomopwaarts toe verbeterd is in de jaren tachtig, wat 

overeen komt met een afname van de organische belasting (Billen et al., 1990; Van Eek et 

al., 1991; Soetaert & Herman, 1994a en b). Simultaan met de zuurstoftoename daalde de 

ammoniumconcentratie en steeg de nitraatconcentratie (Billen et al., 1990; Klap & Heip, 

1991; Van Eek et al., 1991; Soetaert & Herman, 1994a en b). 

De toenemende transformatie van ammonium naar nitraat en de stijgende 

nitraatconcentratie zijn niet alleen waargenomen, maar ook voorspeld. Want hetgeen nu 

merkbaar wordt is precies wat de modellen van Billen et al. (1990) en Soetaert & Herman 

(1994a en b) naar voor brengen: nl. dat de voortzetting van de huidige politiek van 

inplanting van konventionele waterzuiveringsstations niet zal leiden tot een vermindering 

van de stikstofbelasting naar de zee. Denitrificatie, een proces dat nitraat omzet tot 

atmosferische stikstof en daarvoor anaërobe omstandigheden behoeft (Patrick Jr.& 

Reddy, 1976), zal immers verminderd optreden ten gevolge van het herstel van een 

voldoende oxygenatie van het water. Dat denitrificatie in sedimenten eveneens zal 

afnemen is te betwijfelen. In subtidale en sublittorale sedimenten kan denitrificatie zelfs 

plaatsgrijpen in de bovenste laag als de waterkolom goed geaëreerd is (Vanderborght et 

al., 1977a en b; Christensen et al., 1989; Christensen et al., 1990). In terrestrische 

sedimenten gebeurt denitrificatie in anoxische zones en microsites, die kunnen ontstaan 

door mineralisatie van organisch materiaal (Guthrie & Duxbury, 1978; Christensen et al., 

1986; Parkin, 1987; Seech & Beauchamp, 1988). Het is dus goed mogelijk dat het 

relatief belang van subtidale sedimenten en intergetijdesedimenten op het vlak van 

denitrificatie zal toenemen. De studie van denitrificatie in getijdegebieden wordt hierdoor 

interessant. Volgens data van de Vlaamse Milieu Maatschappij (V.M.M.) blijkt dat de 

nitraatnorm van 113 mg NO3-N/I in de Schelde soms, vooral tijdens de winter maar ook 

tijdens de zomer, wordt overschreden. Indien echter een belangrijk deel van de 

aanwezige ammoniumhoeveelheid naar nitraat zou omgezet worden, zou de norm 

dikwijls overschreden worden. 

1.3.3. Habitatverlies van "wetlands" langs de Schelde 

Tussen 1900 en 1990 is in de Westerschelde 52(XD ha gebieden ingepolderd. De totale 

oppervlakte aan zoetwaterschorren langs de Schelde is afgenomen van 440 ha in 1900 tot 

364 ha in 1990. Het areaal aan slikken is langs de Zeeschelde eveneens ingekrompen. 

Ook in de toekomst kunnen nog bepaalde gebieden uit het Schelde estuarium verdwijnen, 

zoals ter hoogte van het Groot Buitenschoor ten gevolge van de bouw van een 
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containerkaai, of door de onaangepaste afwerking van het Sigmaplan (Meire et al., 1992; 

Meire, mond. med., 1994). 

1.4. Mogelijke oplossingen voor het nitraatprobleem 

1.4.1. Wijzigingen in landbouwpraktijken 

Het nitraatprobleem is zeer aktueel in de landbouw. Veel onderzoek is op dat vlak reeds 

verricht (Col bourn, 1992). Een overzicht van het onderzoek naar de stikstof cyclus in 

landbouwgronden is gegeven door Vinten & Smith (1993). De impakt van verschillende 

landbouwpraktijken, en strategieën om nitraatuitloging te verminderen worden 

gerapporteerd door Armstrong & Burt (1993), Burt & Haycock (1993) en Parkinson 

(1993). In een poging om de timing, de hoeveelheid, en de wijze van toediening m.b.t. 

het gebruik van organisch afval op landbouwgrond beter af te stemmen, is in 1991 de 

Code voor Goede Landbouwpraktijken opgesteld (Heathwaite et al., 1993). De Cooman 

et al. (1993) stelden vast dat de nutriëntverliezen naar het oppervlaktewater door 

landbouwaktiviteit in België met 10 tot 15 % zijn afgenomen. Deze waarde is echter 

kleiner dan de foutenmarge van het berekeningsmodel zodat het voorzichtiger is te 

gewagen van een niet stijging van de nutriëntverliezen (De Cooman, mond. med., 1994). 

In elk geval lijkt de doelstelling om tegen 1995 een reduktie van de nutriëntverliezen van 

50 % te bekomen niet haalbaar. Deze doelstelling werd overeen gekomen in het kader 

van de Conferentie van Den Haag in 1990 (Laane et al., 1990). Bovendien stuiten 

maatregelen om nitraatverliezen verder te beperken op veel verzet van de landbouwers. 

1.4.2. Waterzuivering 

Om stikstof uit afvalwater te verwijderen is een tertiaire behandeling nodig (Hall & Croll, 

1993). Die is echter zeer duur, en is niet opgenomen in de bestaande investerings­

programma's. Bovendien is waterzuivering geen oplossing voor de diffuse 

nitraatbronnen. De hoeveelheid stikstof die in zee terecht komt via de Schelde is niet 

significant afgenomen, ondanks de gevoelige vooruitgang in secundaire behandeling van 

huishoudelijk en industrieel afvalwater gedurende deze periode (Billen et al., 1990). 

1.4.3. Invloed van "wetlands" 

Een totaal andere methode om de input van nitraat naar de waterlopen te verminderen 

bestaat uit het herstel van "wetlands". Dit kan ekonomisch een veel efficiëntere strategie 

zijn om stikstof inputs in estuaria te reduceren dan verbeteringen van landbouwpraktijken 

of behandeling van afvalwater (Groffman, 1994). Om die schatting te evalueren zijn 
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specifieke data van de denitrificatiecapaciteit van "wetlands" noodzakelijk (Groffman, 

1994). Spijtig genoeg zijn slechts weinig studies op de schaal van een rivierbekken 

verricht over het belang van denitrificatie in "wetlands" als moderator van 

stikstofbelasting in rivieren (Lowrance et al., 1984; Whigham et al., 1988; Groffman, 

1994). De mogelijke rol van "wetlands" in het algemeen en getijdegebieden in het 

bijzonder wordt hieronder kort gesitueerd. 

1.5. Denitrificatie in "wetlands" 

1.5.1. Algemeen overzicht 

Reeds heel wat onderzoek is verricht naar de rol van "wetlands" als bufferzone om 

waterkwaliteit te regelen (Boyt et al., 1977; Fetter et al., 1978; Johnston et al., 1984; 

Lowrance et al., 1984; Howard-Williams, 1985; Brinson, 1988; Pinay et al., 1992; 

Haycock et al., 1993; Brunet et al., 1994). Indien grondwater door de met koolstof 

aangerijkte sedimenten van een oeverzone passeert kan een zeer belangrijk deel nitraat uit 

het grondwater verwijderd worden door denitrificatie (Peterjohn & Corell, 1984; 

Lowrance et al., 1984; Pinay & Decamps, 1988; Ambus & Lowrance, 1991; Boderie et 

al., 1993; Burt & Haycock, 1993; Osborne & Kovacic, 1993; Pinay et al., 1993). 

Hieronder zullen we ons verder toespitsen op de gegevens over denitrificatie in estuaria. 

Hierbij valt op dat heel wat onderzoek reeds verricht is naar de stikstofcyclus van 

zoutwaterintergetijdegebieden (Valiela et al., 1978; Valiela & Teal, 1979; DeLaune et al., 

1981; Jacobs & Giliam, 1985; Whiting et al., 1989; Jordan & Correll, 1991; Howard-

Williams & Downes, 1993). 

Dit contrasteert sterk met de zoetwatergetijdegebieden die slechts weinig werden 

bestudeerd (Simpson et al., 1983; Bowden et al., 1991). Het feit dat 

zoetwatergetijdegebieden zeer zeldzame gebieden zijn is daar misschien een verklaring 

voor. Nochtans maakt het zoetwatergetijdegebied, zeker op Belgisch grondgebied, een 

belangrijk deel uit van het estuarium van de Schelde (Meire et al., 1992; Hoffmann, 

1993). Zoetwatergetijdegebieden zijn niet alleen gebieden tussen land en water. Ze 

kunnen eveneens beschouwd worden als intermediaire gebieden tussen oeverzones en 

zoutwatergetijdegebieden. Hun botanische kenmerken vertonen overeenkomsten met die 

van oeverzones, en hun hydrologische eigenschappen lijken op die van 

zoutwatergetijdegebieden (Bowden et al., 1991). Een meer genuanceerd onderscheid 

tussen zoet- (Simpson et al., 1983; Hopkinson Jr., 1992) en zoutwatergetijdegebieden 

(Huiskes, 1988) wordt gegeven door Odum (1988). 
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Over het algemeen zijn de denitrificatiewaarden gemeten in mariene kustsedimenten groter 

dan die gemeten in meren of rivieren. In verschillende mariene sedimenten van estuaria 

en kusten varieert de denitrificatiesnelheid van 50 tot 250 [jmol N m"- h"l (= 0,17 - 0,84 

kg N ha"l d"l), met extremen van O tot 1067 [imol N m"- h'^. Denitrificatie in mariene 

getijdegebieden is reeds tamelijk goed onderzocht (Grundmanis & Murray, 1977; Kaplan 

& Valiela, 1979; Nishio et al., 1982; Nishio et al., 1983; Oremland et al., 1984; Kemp et 

al., 1990; Rysgaard et al., 1993). De waarden van sedimenten van meren variëren van 2 

tot 171 jimol N m-- h"! (= 0,0067 - 0,57 kg N ha-l d"!). De waarden van sedimenten 

van rivieren variëren van O tot 345 îmol N m"- h"̂  (= O - 1,16 kg N ha"' d"') (Seitzinger, 

1988; Nielsen et al., 1990). De hogere waarden zijn afkomstig van systemen die een 

aanzienlijke input van antropogene nutriënten hebben (Reddy et al., 1978; Seitzinger, 

1988). Waar denitrificatie zowel in de waterkolom als in het sediment gemeten werd was 

denitrificatie intenser in het sediment (Seitzinger, 1988). Overzichten van 

denitrificatiewaarden van verschillende systemen zijn te zien in Seitzinger (1988), Korom 

(1992), Burt & TrudgiU (1993), Howard-Williams & Downes (1993). 

1.5.2. Factoren die denitriflcatie beïnvloeden 

Een bondig overzicht van de factoren die denitrificatie beïnvloeden is gegeven door 

Groffman (1994). De invloed van bodemfauna is onderzocht door Chatarpaul et al. 

(1980). Vegetatie en getij worden hieronder kort apart besproken. 

De invloed van vegetatie op het zuurstoftransport naar de bodem en de gevolgen daarvan 

voor de stikstofcyclus in het algemeen en denitrificatie in het bijzonder worden besproken 

door Christensen et al. (1986) en Reddy et al. (1989). De invloed van riet (Phragmites) 

en bies (Scirpus) wordt momenteel in het Nederlands Instituut voor Oecologisch 

Onderzoek (N.I.0.0.) te Yerseke, Nederland, onderzocht door Van der Nat (1993). 

In getijdegebieden laat zich alleen al door het overspoelingsregime een apart gedrag van 

denitrificatie vermoeden (Groffman & Tiedje, 1988). Het getij is de belangrijkste factor 

die zorgt voor de openheid van getijdegebieden. Uit een vergelijking tussen gesloten 

moerassystemen en open oeversystemen zijn indikaties naar voor gekomen dat naarmate 

een systeem meer open wordt en ook naarmate een systeem rijker wordt aan nutriënten, 

de turnover van nutriënten sneller gebeurt, en dat de nutriëntcycli minder gesloten zijn 

(Hopkinson Jr., 1992). Dit kan van groot belang zijn voor het denitrificatieproces. Het 

is daarom des te opmerkelijker dat in geen enkele studie over getijdegebieden en 

denitrificatie het getij als specifieke factor is onderzocht. Waar denitrificatie is gemeten in 

getijdegebieden, is nooit de variatie langsheen de getijgradiënt bepaald. 
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1.5.3. Denitrificatie in getijdegebieden van de Schelde 

De gegevens van de Schelde zijn afkomstig uit 2 soorten bronnen: modellen en 

sedimentbepalingen. 

Denitrificatie in het Schelde estuarium is enerzijds berekend via modellen (Billen, 1990; 

Soetaert & Herman, 1994b). Deze modellen zijn o.a. gebaseerd op kennis van 

microbiële en fysische processen en op alle beschikbare nuttige waarnemingen van 

omgevingsfactoren. Het blijkt dat ongeveer 25 % van de totale hoeveelheid stikstof die 

het estuarium bereikt niet in de Noordzee terecht komt wegens denitrificatie (Soetaert & 

Herman, 1994b). Ongeveer 14 (Middelburg et al., 1994a) tot 30 % (Soetaert & Herman, 

1994b) van de denitrificatie zou plaatsvinden in intergetijdesedimenten. Het model 

(Soetaert & Herman, 1994b) dat deze waarde oplevert heeft te kampen met enkele 

tekortkomingen. Vooreerst is het slechts van toepassing stroomafwaarts de 

Rupelmonding. Bovendien houdt het model geen rekening met het apart karakter van 

getijdegebieden. 

Anderzijds is denitrificatie berekend via bepalingen van gasfluxen uit het sediment 

(Middelburg et al., 1994a en b). In de Durme werd eenjaargemiddelde denitrificatie-

waarde van 25 mol N m"-j'l (= 10,27 kg N ha'M"^) geschat (Middelburg, mond. med., 

1994). Deze waarde is enorm hoog. Een afdoende verklaring kon hiervoor niet gegeven 

worden. Een aantal opmerkingen dienen echter geformuleerd te worden. Eén van de 

grootste uitdagingen in onderzoek naar denitrificatie is de grote ruimtelijke en temporele 

variatie, met variatiecoëfficiënten die dikwijls meer dan 100 % bedragen (Groffman, 

1994). Bovendien zijn oeverzones en getijdegebieden zeer heterogene systemen 

(Tabacchi et al., 1990; Higler, 1993). Daarom zijn metingen op verschillende plaatsen en 

veel herhalingen nodig (Groffman, 1994). Middelburg et al. (1994a) voerden voor de 

bekomen denitrificatieschatting aan de Durme om de 4 weken op slechts 1 lokatie 

metingen, bestaande uit slechts 2 herhalingen, uit. Dit is te weinig. De metingen die aan 

de basis van de schattingen liggen werden bovendien uitgevoerd op vrij hoog gelegen 

lokaties in de intergetijdegebieden, dus op plaatsen met een korte overspoeling door het 

getij. De bekomen waarden zijn daarom niet representatief. 
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1.6. Nitraatverwijdering en milieuconsekwenties 

Hoewel stikstofverwijdering door denitrificatie zeer gunstig is voor het milieu is er toch 

een belangrijke schaduwzijde. Onvolledige denitrificatie kan leiden tot produktie van 

N2O. Dit is een belangrijk broeikasgas. Het is ook betrokken bij de afbraak van 

stratosferisch ozon. 

1.6.1. Milieuproblematiek van N2O 

N2O concentraties in de atmosfeer nemen toe aan een tempo van 0,3 % per jaar 

(Schlesinger, 1991; Granli & B0ckman, 1994). De globale emissie in 1992 werd geschat 

op 5,18-16,1 Tg j"l. De anthropogene bronnen, met als belangrijkste: cultivatie van land, 

verbranding van biomassa, stationaire verbranding, verkeer, en de produktie van 

salpeterzuur, bedroegen 20 tot 36 % van de totale emissie (Granli & B0ckman, 1994). 

N2O is een broeikasgas. In 1990 leverde N2O een bijdrage van 5 % aan het 

broeikaseffect. Op lange termijn betekent N2O zelfs een groter gevaar voor de 

opwarming van de aarde dan CO2 omdat de verblijftijd van N2O, ongeveer 150 jaar in de 

troposfeer (Wayne, 1993), beduidend langer is dan van CO2. Bovendien is de opname 

capaciteit van infra-rode straling voor één molecule N2O 200 keer zo groot dan voor een 

molecule CO2 en 10 keer zo groot dan voor een molecule CH4 (Van der Nat, 1993). 

N2O, of beter de stikstofoxides die eruit geproduceerd worden door fotochemische 

reakties in de stratosfeer, zijn betrokken bij de afbraak van stratosferisch ozon (Smith et 

al., 1983; Wayne, 1993). 

1.6.2. N2O/N2 verhouding 

N2O kan door microbiële procesen gevormd worden op 3 manieren: als intermediair 

tijdens denitrificatie, en als nevenreaktieprodukt bij nitrificatie en nitraatreduktie naar 

ammonium. Microbiële konsumptie gebeurt enkel in het denitrificatieproces. Een stand 

van zaken in het onderzoek naar de faktoren die de N2O/N2 verhouding beïnvloeden 

wordt gegeven door Granli & B0ckman (1994), en Van Cleemput (1994). O2 vertraagt 

de synthese van N2O reductase relatief minder dan van nitaat reductase of nitriet 

reductase, zodat de N2O/N2 verhouding toeneemt bij stijgende O2 concentratie. Een 

soortgelijke "lag"periode werd vastgesteld door Scott Smith & Tiedje (1979) in N2 

produktie na initiatie van anoxische omstandigheden. Proeven met chlooramfenicol 

deden hen besluiten dat de eerste fase van denitrificatie die volgt op anoxic te wijten is aan 

het reeds op voorhand aanwezig zijn van denitrificatie enzymen. De tweede fase is te 

wijten aan de toename van de biomassa van de denitrifiërende organismen. Gewoonlijk 
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inhibeert of vertraagt nitraat de reduktie van N2O naar N2, zodat de N2O/N2 verhouding 

sterk kan toenemen (Van Cleemput et al., 1988). Dit nitraateffect en de vereiste 

nitraatconcentratie zijn echter afhankelijk van andere faktoren. In vochtige bodems wordt 

over het algemeen na toediening van nitraat een grote hoeveelheid N2O geproduceerd. 

Na bepaalde tijd, gewoonlijk na enkele uren of dagen, neemt de N2O produktie af en 

stijgt de N2 produktie. De duur van de "lag" periode na initiatie van anoxische 

omstandigheden neemt toe bij stijgende nitraatconcentratie. Maar uiteindelijk gebeurt 

N2O reduktie zelfs onder relatief hoge nitraatconcentraties. Onder sterk reducerende 

omstandigheden, b.v. overspoelde koolstofrijke gronden, is het effect van nitraat sterk 

gereduceerd of zelfs tot nul herleid door de toegenomen vraag naar electronacceptoren. 

Bovendien is het effect van nitraat pH afhankelijk. Toediening van 10 mg N03"-N kg'l 

grond gaf een N2O/N2 verhouding van 4 bij pH 4,9 en van 0,2 bij pH 6,5. De invloed 

van pH op de N2O/N2 verhouding is vooral te merken als de nitraatconcentratie hoog is 

(Granli & B0ckman, 1994). 

1.6.3. N2O produktie in de intergetijdegebieden van de Schelde 

Smith et al. (1983) stelden in zoetwatergetijdegebieden een gemiddelde N2O produktie 

van 2 mmol N2O m'^j-l vast. N2O produktie in intergetijdegebieden van de Schelde 

werd onderzocht door Middelburg et al. (1994a). De data waren zeer variabel, zowel 

temporeel als ruimtelijk (-25 tot 75 mmol N2O m'-y^). De zeer grote variatie lijkt een 

kenmerk te zijn van alle biogene spoorgas emissiesnelheden (Bartlett et al., 1993) 

Behalve de heterogeniteit van de sedimenten zijn ook de complexiteit en de heterogeniteit 

van de processen in het algemeen verantwoordelijk voor variatie in produktie, 

konsumptie, en transport van de verschillende stikstof bestanddelen. Grondige analyse 

wees geen enkele factor of kombinatie van variabelen aan die de variatie bevredigend kon 

verklaren. Slechts over de periode van eenjaar kan een quasi "steady state" flux uit het 

sediment worden verondersteld. De hoeveelheid N2O die opgelost blijft in het 

poriënwater van sedimenten is op jaarbasis immers onbeduidend (Davidson & Swank, 

1990). Daarom kan een vergelijking van data slechts gebeuren op jaarbasis. Andere 

benaderingen dan de berekening op basis van gemeten gasfluxen om processen van de 

stikstof cyclus te bepalen zijn daarom gewenst. In het algemeen waren N2O fluxen van 

sediment naar atmosfeer hoger in het zoetwater gedeelte van de Schelde (Durme en 

Notelaar), dan deze in de meest saliene stations. Soms waren de fluxen hoger tijdens de 

zomer, maar niet altijd (Middelburg et al., 1994a). 

In een intergetijdegebied van de Schelde, nabij Doel bedroeg de N2O/N2 verhouding 

0,006 (Middelburg et al., 1994b). Dit is zeer laag. 

10 



2. Doelstelling 

Dit onderzoek wil een bijdrage leveren aan de kennis van het belang van denitrificatie in 

zoetwatergetijdegebieden van het Schelde estuarium, en van de factoren die dit 

beïnvloeden. Het doel is de rol van die getijdegebieden in de stikstofcyclus van de 

Schelde beter te kunnen kwantificeren, en na te gaan in hoeverre het behoud en de 

uitbreiding van die "wetlands" van belang is om de stikstof af voer naar zee te 

verminderen. Meer algemeen kan de doelstelling geformuleerd worden als het nagaan 

welke rol de kennis van biogeochemische cycli kan spelen bij het behoud en of herstel 

van "wetlands" ten einde op die manier een bijdrage te leveren aan de waterkwaliteit. 

In dat opzicht bestaat de speciHeke doelstelling van deze studie erin een 

antwoord te formuleren op enkele van de volgende vragen. De vragen slaan 

enkel op zoetwaterintergetijdegebieden. Het is in de eerste plaats niet de bedoeling de 

invloed van de saliniteitsgradiënt te onderzoeken. Het is eveneens niet de bedoeling 

denitrificatie te onderzoeken op organismaal niveau. 

2.1. Denitrificatie van intergetijdegebieden t.o.v. waterkolom 
en bodemsediment 

Wat is het aandeel van de zoetwatergetijdegebieden in de globale denitrificatie (zoals die 

volgens modellen ingeschat wordt) van de Schelde? Hoe intens gebeurt denitrificatie in 

de intergetijdegebieden in vergelijking met de waterkolom of het bodemsediment van de 

rivier? 

Dit zal nagegaan worden via massabalansen, sedimentbepalingen en laboratorium­

experimenten. 

2.2. Ruimtelijke en temporele variatie van d e n i t r i f i c a t i e 
binnen intergetijdegebieden 

Welke is de ruimtelijke variatie van denitrificatie binnen intergetijdegebieden. Welke 

variatie vertoont denitrificatie in slikken, en in schorren? In welk vegetatietype is 

denitrificatie het hoogst? Welke factoren verklaren de variatie? Welke rol speelt het getij 

als karakteristieke factor in het bijzonder? Welk overspoelingsregime is optimaal voor 
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denitrificatie? Hoe gedragen zich de verschillende processen die van belang zijn voor 

denitrificatie onder getijomstandigheden? Welke is de temporele variatie tussen de 

seizoenen, en tussenjaren? 

Dit zal nagegaan worden via sedimentbepalingen en laboratoriumexperimenten. 

2.3. Toekomstperspektief 

Hoe kunnen de bevindingen ingepast worden in een toekomstperspektief? Zal het 

patroon van demtnficatiesnelheden wijzigen onder invloed van concentratieveranderingen 

van zuurstof of stikstofkomponenten in het overspoelend water? Kan het relatief aandeel 

van getijdegebieden wat betreft stikstofverwijdering in de toekomst stijgen wanneer de 

koolstofbelasting van de Schelde afneemt, het rivierwater zuurstofrijker wordt, en de 

nitraatconcentratie toeneemt? 

Dit zal nagegaan worden via massabalansen, sedimentbepalingen en vooral ook via 

laboratoriumexperimenten. 
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3. Projektbeschrijving 

3.1. Inle iding 

Om de doelstellingen te bereiken worden verschillende methoden aangewend. 

Denitrificatie wordt bepaald via een massabalans enerzijds, en via onderzoek van de 

bodem zelf anderzijds. In het laboratorium zullen ondersteunende proeven worden 

uitgevoerd. 

3.2. N-Massabalans van de Durme 

3.2.1. Motivatie en keuze van het studieterrein 

Een N massabalans behoort tot de methoden om denitrificatie te kwantificeren (Billen et 

al., 1985; Seitzinger et al., 1993). Als studiegebied werd de Durme, een zijrivier van de 

Schelde ter hoogte van Hamme, geselekteerd. In het kader van dit onderzoek is de 

Durme representatief voor de Schelde. Op vegetatiekundig en ecologisch vlak is immers 

geen merkbaar verschil tussen de intergetijdegebieden van de Durme en die van de 

Schelde tussen Rupel en Dender (Hoffmann, 1993). De Durme is gekozen om 

verschillende redenen. De getijamplitude is er zeer groot: ± 5 m aan de monding. De 

oevers bestaan voor het grootste deel uit intergetijdegebieden. Ter hoogte van de Durme 

is een zeer intense mineralisatie vastgesteld door Middelburg et al. (1994a), en wordt 

denitrificatie op slikken geschat op 25 mol N m'~y^ (= 10 kg ha'^j'l). Via gegevens van 

komberging en een schatting van de totale oppervlakte aan intergetijdegebieden langs de 

Durme a.h.v. gegevens van het Waterbouwkundig Instituut te Borgerhout, is berekend 

dat door deze denitrificatiewaarde de intergetijdegebieden van de Durme verantwoordelijk 

zouden zijn voor een afname van de nitraatconcentratie in de waterkolom van 0,2 mg I"̂  

per getijcyclus (zie appendix 1). Bij springtij is dit zelfs 0,4 mg 1"̂ . Dit zijn invloeden 

die gemakkelijk meetbaar zijn, wat een N massabalans van de Durme zeer interessant 

maakt. 

3.2.2. Geologische en hydrologische beschrijving van het Durmebekken 

Aan de hand van stafkaarten kan de omtrek van het hydrografisch bekken van de Durme 

reeds in grote lijnen worden aangeduid. Alle beschikbare hydrografische en geologische 
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gegevens worden verzameld. Het is nuttig te weten waar zich ondoordringbare lagen of 

breuken bevinden, en hoe de Durmebedding geologisch en sedimentologisch kan 

beschreven worden. Deze informatie is belangrijk omdat verschillen kunnen bestaan 

tussen het hydrografisch bekken zoals dat naar voor komt uit het patroon van de 

oppervlaktewateren, en het hydrografisch bekken dat naar voor komt uit het patroon van 

de grondwaterstromen. Klimatologische gegevens en gegevens over watervoorziening 

kunnen helpen bij het typeren van het drainerend of irrigerend karakter van de Durme. 

Kompilatie van al die gegevens zijn nuttig om een waterbalans te kunnen maken van het 

stroombekken. Dit kan helpen bij het inschatten van de diffuse nitraatbronnen in de 

Durme. 

3.2.3. Inventarisatie van de verschillende stikstofbronnen in de Durme 

Om een massabalans van de Durme zo volledig mogelijk te maken is het nodig een zo 

goed mogelijk beeld te vormen van ook alle andere in- en outputs dan enkel deze t.g.v. de 

getijwerking op de Schelde. Daarom dient een inventaris opgesteld van puntbronnen en 

diffuse bronnen, die stikstof in de Durme brengen. De beschikbare gegevens van 

puntbronnen: bemalingstations, lozingspijpen, en waterlopen worden verzameld. Door 

de Vlaamse Milieu Maatschappij (V.M.M.) is een volledige inventaris van puntbronnen in 

Vlaanderen uitgevoerd. Indien dan toch nog waarnemingen ontbreken zullen ze zo 

volledig mogelijk worden aangevuld door metingen. Een nauwkeurige bepaling van de 

nitraatflux in de Durme via het grondwater zou een te uitgebreide studie omvatten en valt 

buiten het bestek van dit werk. Wel kan m.b.v. bestaande modellen via hydrologische en 

geologische gegevens (zie 3.1.2.), samen met gegevens van milieuvergunningen, 

mestbankgegevens en gegevens van de 15-mei landbouwtelling (NIS) een schatting van 

de flux worden gemaakt. 

Alle tot nu toe vermelde werkzaamheden zullen worden uitgevoerd tijdens de eerste 

maand van het onderzoek. 

3.2.4. Bemonstering van de waterkolom 

De bemonstering zal plaatsvinden dicht tegen de Durmemonding. Een voorafgaand 

onderzoek van het stroomprofiel is nodig om te weten hoe debiet, stroomsnelheid en 

andere variabelen best bepaald worden. Dergelijk vooronderzoek is beschreven door 

Valiela et al. (1978). Tweemaandelijks worden dan gedurende een volledige getijcyclus 

om het half uur waterstalen genomen om alle stikstofkomponenten te analyseren. NH4-

N, NOs'-N, en NOf-N worden, uit water dat door een filter van 0,45 ^m (Johnes & 

Burt, 1993) is gepasseerd, bepaald volgens gestandaardiseerde colorimetrische methodes 
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met een Skalar autoanalyser. Opgeloste organische N (DON) wordt berekend als het 

verschil van de totale opgeloste N, bepaald uit gefilterd water en na digestie, en alle 

anorganisch N-vormen. Particulaire organische N (PON) wordt berekend als het verschil 

van de totale N, bepaald uit ongefilterd water en na digestie, en de totale opgeloste N. 

Het verschil tussen de totale in- en outflux van een komponent gedurende een getijcyclus 

wordt veroorzaakt door de verschillende processen die de stikstof cyclus beïnvloeden, en 

door de verschillende andere bronnen, zoals lozingen, en verliesposten, zoals irrigatie 

naar het grondwater toe, dan het getij die stikstof in of uit de Durme brengen. Debiet en 

getijhoogte worden bij elke monstemame geregistreerd. Begeleidende metingen omvatten 

geleidbaarheid, chloriniteit, temperatuur, pH, zuurstofgehalte, opgeloste organische 

koolstof, chlorophyl a, en facultatief totale organische fosfor en orthofosfaat. Om na te 

gaan of een tweemaandelijkse massabalans voldoende is, wordt gedurende 14 dagen om 

de 2 dagen een massabalans uitgevoerd. 

Het voorbereidend onderzoek wordt uitgevoerd in de tweede maand van het onderzoek. 

De reeks van 7 massabalansen in 14 dagen wordt uitgevoerd in mei 1995. In maanden 

dat geen massabalans met bijhorende metingen wordt uitgevoerd wordt de waterkolom 

bemonsterd om de voornaamste chemische karakteristieken te bepalen. 

3.3. In situ sedimentbepalingen 

De sedimentbepalingen worden langs de verticale gradiënt uitgevoerd. Een 

voorbereidend onderzoek, voornamelijk bestaande uit granulometrische bepalingen, moet 

uitmaken hoeveel monsterpunten geselekteerd zullen worden. Tijdens de eerste termijn 

wordt de klemtoon op de slikken gelegd. Tijdens de tweede termijn worden de schorren 

beklemtoond. 

Het voorbereidend onderzoek wordt uitgevoerd in de tweede maand van het onderzoek. 

3.3.1. Fysische karakteristieken 

Het slibgehalte, d.i. de sedimentfraktie < 63 [im, en de mediaanwaarde, d.i. de 

korrelgrootte die overeenstemt met het 50 %-niveau van de korrelgroottedistributie, 

worden bepaald volgens een laserdiffraktietechniek. Deze parameters worden frekwent 

gebruikt om de fysische sedimentsamenstelling te karakteriseren. De porositeit is o.a. 

van belang om fluxen te berekenen op basis van de moleculaire diffusiesnelheid. Op 

sedimenten van verschillende samenstelling worden percolatieproeven uitgevoerd. Een 

percolatieproef gebeurt door een buis in het sediment te planten, waarbij erop gelet wordt 

dat het sediment niet wordt samengeperst. In de buis wordt bovenop het sediment water 
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aangebracht. Op gepaste tijden wordt de hoogte van het water in de buizen geregistreerd. 

Naast de buis wordt de proef met een tweede buis herhaald, maar met als verschil dat de 

bodem van de tweede buis is afgesloten. Dit toont de invloed van verdamping op de 

proef. Een erosie"plot" wordt geïnstalleerd om netto sedimentatie of erosie te registreren. 

Ter plaatse wordt de temperatuur van het sediment gemeten. 

3.3.2. Chemische karakteristieken 

Poriënwater wordt bekomen door drukfiltratie. NH4+-N, N03"-N, N02"-N, en DON 

van het poriënwater worden bepaald volgens dezelfde principes uitgelegd in 3.1.4. PON 

van het sediment wordt eveneens bepaald. Dit is nodig om te weten welke fraktie in het 

sediment begraven wordt. 2CO2 wordt bepaald via potentiometrische titratie. De 

organische koolstof wordt bepaald na digestie. De C/N verhouding van het sediment 

wordt bepaald. De pH wordt ter plaatse bepaald. Een redoxprofiel wordt gemeten a.h.v. 

4 electroden. 

3.3.3. Biologische karakteristieken 

Omdat benthos door de constructie van graaf gangen een belangrijke rol kan spelen in de 

stikstofcyclus van sedimenten (Chatarpaul, 1980) wordt op de monsterpunten een 

inventaris van het benthos gemaakt. Dit wordt enkel op de slikken gedaan, en slechts één 

keer per seizoen. Enkel Oligochaeta komen voor (Meire et al., 1992), zodat het 

determineerwerk praktisch tot nul herleid is. Biomassa en densiteit worden bepaald 

langsheen een transekt volgens de getijgradiënt. 

Benthos wordt elk seizoen bepaald. 

3.3.4. Meting van denitriflcatie 

Beschrijving 

Denitrificatie wordt in situ bepaald met de acetyleen inhibitietechniek. De metingen 

worden volgens de getijgradiënt, en op verschillende sedimenttypes uitgevoerd. De 

gasmonsters worden geanalyseerd via een gaschromatograaf. N2O wordt eveneens in 

situ bepaald. Sedimentstalen van de plaats waar NoO gemeten is worden naar het labo 

gebracht. Daar wordt acetyleen in de stalen gebracht, en denitrificatie wordt gemeten. 

Dit laat ook toe de verhouding N2O/N2 te bepalen. 
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Op plaatsen waar bij laag water denitrificatie wordt gemeten wordt bij hoog water de 

sediment-water flux van NH4+-N en NOs'-N bepaald door een stolp (ter beschikking 

gesteld door de U.L.B.) op de bodem te plaatsen. Waterstalen uit de stolp worden op 

gepaste tijden naar de oppervlakte gepompt (Billen et al., 1989). Deze gekombineerde 

metingen die gegevens zullen leveren over de invloed van hoog en laag tij op dezelfde 

plaats, zijn nog niet eerder uitgevoerd. 

Motivatie 

Met de acetyleenmethode kunnen reeds een behoorlijk aantal bepalingen in situ uitgevoerd 

worden. Maar het aantal bepalingen kan sterk opgevoerd worden door sedimentkemen in 

het labo te incuberen. Het nadeel van sedimentkemen is dat verstoring van de bodem 

onvoorziene effecten kan teweeg brengen op denitrificatie. Hoe langer de kernen in het 

labo gehouden worden, hoe meer ze van de omgeving gaan verschillen van waaruit ze 

afkomstig zijn (Groffman, 1994). Daarom blijven in situ bepalingen noodzakelijk. 

Er bestaan geen methoden die op bevredigende wijze denitrificatie kunnen meten. Een 

kombinatie van verschillende benaderingen kan echter wel een beter beeld van de 

werkelijkheid geven. De meest toegepaste methoden met hun belangrijkste voor- en 

nadelen worden kort besproken in appendix 2. 

3.4. Laboratoriumexperimenten 

3.4.1. '^N tracer experiment 

Beschrijving 

Een staal intergetijdesediment wordt in een recipiënt geplaatst. Het sediment kan 

kunstmatig onderworpen worden aan een gamma van behandelingen zoals 

overspoelingsregimes, temperatuursveranderingen en uiteenlopende concentraties van 

stikstof, koolstof, of zuurstof in het overspoelende water. De temperatuur en de 

chloriniteit van het overspoelende water kunnen eveneens aangepast worden. Er zijn veel 

mogelijkheden. Eerst wordt ter oriëntatie een proef uitgevoerd zonder toevoeging van 

ISjsj 15jsj jfajj jy,gj (jg beschikbare mogelijkheden niet als gasfase geanalyseerd worden. 

Meting van denitrificatie is met dit experiment dus niet mogelijk. Wel kunnen 

toedieningen van ^^N als nitraat, of als ammonium veel informatie opleveren over 
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nitrificatie, immobilisatie, en alle stikstoffluxen. Denitrificatie kan, onder enig 

voorbehoud, worden geschat als de fraktie ^̂ N die niet teruggevonden wordt. 

Motivatie 

Deze proef maakt een ganse gamma van manipulaties mogelijk die de invloed van 

verschillende faktoren op de processen die van belang zijn voor denitrificatie kunnen 

aantonen. 

De "isotope pairing" techniek kan vanaf de tweede helft van 1995 in het N.I.0.0. te 

Yerseke, Nederland, worden aangeleerd en toegepast. 

Enkele manipulaties zullen worden uitgekozen. 

3.4.2. Experimentele bepaling van water-sediment flux 

Beschrijving 

Van het te onderzoeken sediment worden vooraf de verschillende stikstofkomponenten 

bepaald. Sedimentkemen van 10 cm lengte worden dan in een metalen cilinder gebracht. 

Om interactie met biologische processen te vermijden is een biocide toegevoegd. Boven 

het sediment wordt een waterlaag aangebracht, met erin een nutriënt aan een bepaalde 

concentratie. Na een bepaalde tijd kan het sediment, d.m.v. een draaischroef onder de 

bodem van de cilinder, uit de cilinder geperst worden. Het sediment kan zo in schijfjes 

van een willekeurige bepaalde dikte gesneden worden. Op het einde van de proef wordt 

de concentratie van het onderzocht nutriënt bepaald per schijfje en in het bovenliggend 

water. 

De nutriëntconcentraties van sedimenten in situ vertonen een diepteprofiel. Ammonium, 

zoals ook fosfaat en silicium, geven in Scheldesedimenten in de meeste gevallen mooie 

asymptotische profielen te zien. In de meeste profielen is de aanwezigheid van nitraat 

daarentegen beperkt tot het bovenste monster (Wilson et al., 1993; Middelburg, 1994a). 

De aanwezigheid van ammonium en nitraat is in de sedimentkernen dus zeker niet 

homogeen verdeeld. Het is bijgevolg nodig te weten hoe groot de variatie van het 

diepteprofiel van nitraat en ammonium in situ is binnen een relatief kleine oppervlakte, ten 

einde met een zo groot mogelijke zekerheid te weten welk diepteprofiel de sedimentkem 

in de proefopstelling vertoont vooraleer de proef wordt uitgevoerd. Indien die variatie te 

groot blijkt te zijn om betrouwbare resultaten te bekomen, kan de sedimentkern 

gehomogeniseerd worden. Hierbij kan de nutriëntconcentratie van het sediment, die 
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uniform is en gekend, eventueel kunstmatig aangepast worden. Met deze benadering 

wordt de invloed die de gangen van benthos uitoefenen op verbeterd transport 

uitgeschakeld. Deze invloed zou wel kunnen ingeschat worden indien de ruimtelijke 

variatie van diepteprofielen toelaat sedimentkemen met diepteprofiel te gebruiken. Een 

voorafgaand experiment zou dan moeten uitgevoerd worden om na te gaan hoe snel een 

diepteprofiel in een nat sediment vervlakt na toevoeging van biocide. 

Verschillende experimenten zijn mogelijk. Als sedimentkemen kunnen sedimenten van 

uiteenlopende sedimentsamenstelling worden gekozen. Het bovenliggend water kan van 

een bepaalde concentratie aan nitraat of aan ammonium voorzien worden om de flux naar 

het sediment na te gaan. Als het bovenliggend water geen nitraat of ammonium bevat kan 

de flux van het sediment naar het water bepaald worden. Boven het sediment kan ook 

gewoon Durmewater worden gebracht. Door roeren kan de stroomsnelheid in situ 

benaderend worden nagebootst, ten einde vergemakkelijkt transport door de beweging 

van het water te kunnen nagaan. Ten slotte kunnen dergelijke proeven ook zonder 

biocide worden uitgevoerd, om de realiteit zo dicht mogelijk te benaderen. Belangrijk 

zijn de bovenste sedimentlaagjes, omdat de flux van de oxische naar de anoxische laag, 

die daar verwacht wordt plaats te vinden, een belangrijke factor van denitrificatie is. 

Motivatie 

De opstelling van deze proef is zeer eenvoudig, en de informatie die eruit voortkomt is 

van essentieel belang om de stikstofbalans van intergetijdegebieden goed te begrijpen. De 

flux tussen sediment en water kan d.m.v. de eerste wet van Fick ook afgeleid worden 

van het diepteprofiel in situ, de porositeit van het sediment, en de diffusiecoëfficiënt in 

vrije oplossing (Iversen & Jorgensen, 1993). Deze benadering, die enkel geldt voor 

"steady state" omstandigheden, kan door de beschreven experimenten worden getoetst. 

Een pluspunt van deze experimenten is dat enkele belangrijke "non-steady state" factoren, 

zoals invloed van fauna en waterbeweging, afzonderlijk kunnen worden bestudeerd. 

3.5. Klemtoon tijdens de tweede termijn 

Tijdens de tweede termijn wordt de klemtoon op de schorgebieden gelegd. Een 

massabalans wordt dan opgesteld van het schor aan de Durmemonding, waarvan het 

overspoelend water hoofdzakelijk door één hoofdkanaal in- en uitstroomt. Aandacht 

wordt besteed aan de bodemprofielen van stikstof en koolstof. Vegetatiesystemen die 

zeker onderzocht worden zijn biezengordel, rietkraag, en wilgenbos, omdat deze de 

belangrijkste systemen zijn van het successieverloop. Speciaal ontworpen kokers, 

verlengbaar tot 1,7 m, zijn ontwikkeld door het N.I.O.O.. Daarmee kunnen fluxen 
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gemeten worden in vegetatiezones waar de vegetatie maximaal 1,7 m hoog is 

opgeschoten. Metingen in de slikken blijven verdergaan om de resultaten van de 

schorren met die van de slikken te kunnen relateren. 

3.6. Samenwerking 

Het gepland onderzoek is interdisciplinair, en is een uiting van samenwerking tussen 

verschillende wetenschappelijke instellingen waaronder het Instituut voor Natuurbehoud 

(I.N.), de Universiteit Gent (R.U.G.), het Nederlands Instituut voor Oecologisch 

Onderzoek (N.I.0.0.) te Yerseke, Nederland, en de Université Libre de Bruxelles 

(U.L.B.). 
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4. Planning 
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5. Toepassingsmogelijkheden 

Zoals reeds aangegeven in de probleemstelling is het duidelijk dat we te kampen hebben 

met een groot nitraatprobleem enerzijds en met een zware aantasting van het natuurlijk 

milieu door habitatverlies en -degradatie anderzijds. Het is een uitdaging voor het beleid 

om hiervoor oplossingen te bedenken en te implementeren. Recentelijk zien we dan ook 

een wijziging in het beleid ten aanzien van onze waterlopen. Hierbij worden de 

verschillende functies van de waterlopen erkend en wordt gestreefd naar een "integraal 

waterbeheer". Dit houdt in dat die beheers- en inrichtingsmaatregelen worden getroffen 

zodanig dat de verschillende functies van de waterloop zo optimaal mogelijk kunnen 

functioneren. Een goede waterkwaliteit en een duurzaam functionerend ecosysteem 

vormen daar een essentieel onderdeel van. Hoewel bekend dat verschillende soorten 

"wetlands" belangrijke habitats zijn voor vele organismen en een belangrijke rol spelen in 

de nutriënthuishouding, zijn over dit laatste aspekt nog te weinig gegevens voorhanden 

om daarmee rekening te houden bij het uitwerken van inrichtingsplannen voor 

waterlopen. Met de resultaten van dit onderzoek kan daartoe een bijdrage geleverd 

worden. Dit kan specifiek bij de verdere afwerking van het Sigmaplan. 

5.1. Het Sigma plan 

Het Sigma plan kan vergeleken worden met het Nederlandse Delta plan. Het plan houdt 

in dat het deel van het Schelde estuarium dat onderhevig is aan getijwerking en dat 

gelegen is op Vlaams grondgebied volledig wordt ingedijkt, ten einde de bevolking voor 

overstromingsrampen te behoeden. Deze dijken moeten een hoogte bereiken van 8 m 

TAW. De werken zijn momenteel in uitvoering, maar het zal nog vele jaren duren 

vooraleer het projekt is afgewerkt. Dit houdt in dat nog vrij ruime mogelijkheden bestaan 

om aanpassingen van de bestaande plannen voor te stellen. 

De realiteitswaarde van deze mogelijkheden is verre van dubieus. De Vlaamse regering 

heeft immers recent beslist dat bij de verdere afwerking van het Sigmaplan niet alleen met 

de veiligheid maar ook met de ecologische inpasbaarheid van het volledige projekt moet 

worden rekening gehouden. Bovendien moeten de werken passen binnen de principes 

van integraal waterbeheer. Dit houdt o.a. in dat op bepaalde plaatsen het slikken- en 

schorrenareaal kan uitgebreid worden. 
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De resultaten van dit onderzoek zullen argumenten aanbrengen om planaanpassingen te 

ondersteunen of bij te sturen. Op basis van dit onderzoek kunnen intergetijdegebieden, 

die bijdragen tot een betere nitraatverwijderingscapaciteit van de Schelde, teruggewonnen 

worden, vooral indien precies kan worden aangegeven welk specifiek biotoop of welke 

hoogteligging gekoppeld is aan een maximale denitrificatie. Dit is vooral belangrijk 

omdat in het huidig toekomstperspectief van de stikstofproblematiek van de Schelde het 

relatief aandeel van de intergetijdegebieden op het vlak van nitraatverwijdering zeer 

waarschijnlijk zal toenemen. Uiteindelijk kan de incorporatie van het belang van 

nutriëntencycli en denitrificatie in het bijzonder een belangrijke stimulans betekenen bij 

het behoud en herstel van "wetlands", wat dan op zijn beurt kan bijdragen tot het 

ecologisch herstel van onze waterlopen. 

5.2. Modellering van de Schelde als ecosysteem 

De verschillende meetresultaten zullen zeer nuttig zijn om het apart karakter van 

intergetijdegebieden te typeren door middel van een model. De bestaande modellen van 

de Schelde houden geen (Billen, 1990) of in beperkte mate (Soetaert & Herman, 1994 

a,b) rekening met intergetijdegebieden. Dit onderzoek kan een verfijning teweeg brengen 

van de bestaande modellen. 

Voor de waterbeheerder is het van groot belang om over goede ecologische modellen te 

beschikken. We zien dan ook meer en meer dat van de grote watersystemen modellen 

bestaan. Zo ook voor de Schelde (model Billen, SAWES en MOSES). Die modellen 

kunnen voorspellingen maken van de mogelijke effecten van verschillende 

beleidsvoornemens (b.v. verdere waterzuivering). Modellen vormen aldus een zeer 

belangrijk element voor het beleid. 
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APPENDIX 1: 

SCHATTING VAN DE INVLOED VAN DENITRIFICATIE VAN 
GETIJDEGEBIEDEN VAN DE DURME OP DE NITRAATCONCENTRATIE VAN 

DE WATERKOLOM 



Schatting van de invloed van denitrificatie van getijdegebieden van de 
Durme op de nitraatconcentratie van de waterkolom, bij gemiddeld 
getji 

denitrificatie D: 25 mol N/m-/j = 0,53 g N/m-/getijcyclus 

kombergingV: 2.159.272 m^ 

De oppervlakte van de getijdegebieden O werd per kompartiment geschat volgens de 

formule: 

0 = [(Bvl-Beb)2 + H2]l/2xL 

met: Byi = breedte van de rivier bij vloed 

Beb = breedte van de rivier bij eb 

H = getijamplitude 

L = lengte per kompartiment = afstand tussen opeenvolgende 

transsecten 

Tabel: Berekening van de oppervlakte aan getijdegebieden langs de Durme a.h.v. 

gegevens van het Waterbouwkundig Instituut te Borgerhout, bij gemiddeld getij 

nr. transsect 

130 
131 
132 
133 
134 
135 
136 
137 
138 

-

invloed op 

breedte \an 

vloed 

125,2 
118,0 
85,6 
70,4 
61,9 
41,0 
31,2 
16,5 
11,9 

waterkolom = 

de rivier (m) 

= (D 

eb 

44,0 
31,5 
11,8 
0 
0 
0 
0 
0 
0 

X 0) / V : 

g« 

= 0,2 

lij amplitude 

(m) 

5 
5 
5 
5 
4 
5 
5 
2 
1 

totale 

lengte (m) / 

kompartiment 

2068 
2005 
2002 
1874 
2125 
1875 
1750 
2000 
1400 

oppervlakte (ha): 

mg N/l/petijcvclus 

oppen lakte (m^) 

/kompartiment 

168239,65 
173722,00 
14808630 
131811,85 
131811,85 
77444,54 
55296,68 
33241,54 
16718,72 

93,68 



Schatting van de invloed van denitrificatie van getijdegebieden van de 
Durme op de nitraatconcentratie van de waterkolom, bij springtij 

denitrificatie D: 25 mol N/m-/j = 0,53 g N/m-/getijcyclus 

komberging V: 2.500.000 m^ 

De oppervlakte van de getijdegebieden O werd per kompartiment geschat volgens de 

formule: 

0 = [(Bvi-Beb)- + H2]l/-xL 

met: Bx i = breedte van de rivier bij vloed 

Beb = breedte van de rivier bij eb 

H = getijamplitude 

L = lengte per kompartiment = afstand tussen opeenvolgende 

transsecten 

Tabel: Berekening van de oppervlakte aan getijdegebieden langs de Durme a.h.v. 

gegevens van het Waterbouwkundig Instituut te Borgerhout, bij springtij 

nr. transsect 

130 
131 
132 
133 
134 
135 
136 
137 
138 

' 

invloed op 

breedte van 

vloed 

280,8 
213,1 
127,0 
95,5 
88,6 
69,4 
59,5 
51,4 
40,0 

waterkolom = 

de rivier (m) 

= (D 

eb 

29,9 
15,6 
0 
0 
0 
0 
0 
0 
0 

X 0) / V = 

ge 

= 0,4 

Lijampli 

(m) 

10 
10 
9 
9 
9 
6 
6 
8 
8 

tude 

totale 

lengte (m) / 

kompartiment 

2068 
2005 
2002 
1874 
2125 
1875 
1750 
2000 
1400 

oppervlakte (ha): 

mg N/1/getijcvclus 

opper\'lakte (m^) 

/kompartiment 

519273,15 
396494,77 
254891,63 
180506,28 
189243,87 
130610,41 
104653,07 
104037,69 
57109,02 

193,68 



APPENDIX 2: 

METHODEN OM DENITRIHCATIE TE BEPALEN 



Methoden om denitrificatie te bepalen 

Er bestaan geen methoden die op bevredigende wijze denitrificatie kunnen meten. Een 

kombinatie van verschillende benaderingen kan echter wel een beter beeld van de 

werkelijkheid geven. De meest toegepaste methoden met hun belangrijkste voor- en 

nadelen worden hierna kort besproken. 

1. Acetyleen inhibitietechniek (AIT) 

Acetyleen blokkeert de reduktie van N2O naar No (Van Raalte & Patriquin, 1979). De 

accumulatie van N2O is hierbij een maat voor denitrificatie, en wordt zeer precies 

bepaald d. m. v. een gaschromatograaf. Het is ondanks de nadelen die eraan verbonden 

zijn één van de meest toegepaste methoden om denitrificatie te meten in aquatische 

sedimenten (Seitzinger et al., 1993). De effecten die acetyleeninjectie in de bodem 

teweeg brengt op vegetatie, en via mogelijke reakties van vegetatie op de stikstofcyclus 

in de bodem, zijn nog niet goed gekend (Van der Nat, 1993). 

voordelen 

* Metingen zijn mogelijk na een korte incubatietijd en bij realistische 

nitraatconcentraties. 

* De methode is goedkoop en gemakkelijk uitvoerbaar. 

nadelen 

* Acetyleen inhibeert ook nitrificatie (Hynes & Knowles, 1978). Het inhibeert 

ammoniumoxydatie onomkeerbaar door reaktie met het ammonium-monooxygenase 

enzym. Daardoor geeft de methode een onderschatting van de werkelijke 

denitrificatiewaarden. Enkel denitrificatie ten gevolge van NO3" transport vanuit de 

waterkolom wordt gemeten. Dit kan ook deels verklaren waarom AIT niet werkt bij 

lage nitraatconcentraties. De mate waarin AIT gekoppelde nitrificatie/denitrificatie 

onderschat hangt af van de verhouding waarin de "turnover"tijd van de nitraat"poor' 

afkomstig van nitrificatie staat tegenover de incubatietijd. Seitzinger et al. (1993) 

toonden aan dat de "tumover"tijd van de nitraat"poor' afkomstig van nitrificatie in 

sedimenten zeer kort kan zijn, nl. minder dan 15 minuten. 

* Bovendien inhibeert acetyleen, vooral bij lage nitraatconcentraties, de N2O-

reductase onvolledig. Seitzinger et al. (1993) vonden dat met de acetyleen 

inhibitietechniek slechts de helft van de denitrificatie ten gevolge van de nitraatflux 

werd gedetecteerd. Dit kan in sommige gevallen vermeden worden door hoge acetyleen 

concentraties te gebruiken (Oremland et al, 1984). 



* Soms zorgt slechte diffusie van acetyleen voor problemen (Oremland et al, 

1984). De diffusie wordt vooral belemmerd in sedimenten met hoog klei- of 

slibgehalte. 

* Sulfide maakt acetyleenblokkering van N20-reductase ongedaan. Dit kan 

vooral problematisch zijn in sterk organische mariene sedimenten (Tam & Knowles, 

1979). 

2. Rechtstreekse flux metingen 

Bij deze methode worden in gasdichte glazen kamers sedimentstalen geïncubeerd 

(Kaplan & Valiela, 1979; Valiela & Teal, 1979). De N2 produktie dient dan te worden 

geregistreerd. Bij denitrificatiemetingen onder water kan de N2 toename boven de N2 

verzadigingswaarde in het water worden gemeten (Devol, 1991). Bij sedimenten met 

een bovenliggende water- en gasfase wordt de achtergrondconcentratie van N2 

teruggedrongen van 78 % naar 1 tot 3 % door de bovenliggende water- en gasfase te 

"flushen" met een gasmengsel van 80 % He en 20 % O2. Een mengsel bestaande uit 21 

% O2, 0,03 % CO2, en He wordt ook soms gebruikt (Seitzinger, 1988). 

voordelen 

* Het gebruik van inhibitoren met bijhorende neveneffecten is niet nodig. 

Nitraat- en zuurstofconcentraties worden niet beïnvloed. 

nadelen 

* Bij gebruik van He zijn incubatietijden van ongeveer 9 dagen nodig om de 

achtergrondconcentratie van N2 in het poriënwater weg te krijgen. Desondanks worden 

parameters zoals ammonium-, nitraat-, nitriet-, en zuurstoffluxen tussen sediment en 

water hierdoor niet merkbaar beïnvloed (Seitzinger, 1988). Om de invloed van 

getijwerking na te gaan is deze methode echter niet voor de hand liggend. Daarbij komt 

dat sedimenten met planten tijdens dergelijke lange periodes niet stabiel blijven 

(Groffman, 1994). 

* De methode is duur en technisch niet gemakkelijk uitvoerbaar. 

3. Stabiele isotopen 

Stikstof komt in de natuur voor onder de vorm van 2 stabiele isotopen: ^^N en l^N. In 

atmosferisch N2 komt '^N voor als 0,3663 % van beide isotopen samen. Wegens het 

verschil in massa van de isotopen verandert deze verhouding naargelang de 

transformaties die de stikstofvormen ondergaan. Een voorbeeld: stikstof onder de vorm 

van ureum uit dierlijke mest of rioolwater hydrolyseert tot ammoniak. De ammoniak 

f 



die vervluchtigt zal sterk verarmd worden aan het ^^N-isotoop. Het achterblijvend 

ammonium in oplossing zal aangerijkt zijn aan het ^^N-isotoop. Een toepassing hiervan 

is de mogelijkheid om d.m.v. de isotoopverhouding van wateren aanwijzingen te geven 

van bronnen van verontreiniging (DeLaune et al., 1988). De besproken methoden 

betreffen experimenten waarbij het ^^N-isotoop als tracer kunstmatig wordt aangerijkt. 

voordelen 

* Met de "isotope pairing" techniek kunnen ^^N atomen, gevormd door 

denitrificatie van ^^NOs, gebruikt worden om bindingen te vormen met l'̂ N atomen, 

geproduceerd door denitrificatie van ^^NOs. De denitrificatiesnelheid kan berekend 

worden door de verhouding te meten van ^N2, -^N2 en ^0^2 (Rysgaard et al., 1993). 

nadelen 

* Reversiebele adsorptie aan sedimentpartikels is een belangrijke reaktie die de 

verdeling van opgelost ammonium in sedimenten beïnvloedt (Mackin & Aller, 1984). 

^^NH4''" verdwijnt na toediening onmiddellijk door adsorptie aan het sediment. Later 

tijdens de incubatie komt het weer te voorschijn. Daardoor ontstaat een onevenwicht 

tussen reaktie en transport, en wordt een deel van het isotoop niet teruggevonden 

(Blackburn, 1993; Laima, 1993). Daaraan kan worden verholpen door een verdunde 

sedimentbrij te gebruiken (Blackburn, 1993). Dit heeft dan weer het nadeel dat 

processen ontkoppeld worden, en dat de incubatieomstandigheden onnatuurlijk zijn. 

Met geschikte extractiemiddelen kunnen uit het sediment echter NH4+ "pools" met 

verschillende uitwisselingscapaciteit worden geëxtraheerd. 

* De 1̂ NH4"'" techniek vereist een beduidende stijging van de ammonium 

concentratie (Rysgaard et al., 1993). 

* Onderzoek van de gasfase is technisch zeer moeilijk. De standaardprocedure 

waarbij gassen onmiddellijk na bemonstering worden geïnjecteerd in de 

massaspectrometer is bovendien de oorzaak dat de onderzoeker met deze methode geen 

in situ metingen kan uitvoeren. Methoden om l^N2 stalen te bewaren zijn echter in 

volle ontwikkeling. 


