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Begrippenlijst 

Aberraties  afwijking 
Acetylcholinesterase regelt de vrijstelling van de hoeveelheid neurotransmitter acetylcholine in het zenuw-

stelsel. De werkwijze van malathion, parathion en andere veel gebruikte organofosfaat 
pesticiden inhiberen dit enzym. 

ALA-D amino levulinic zuur katalyseert de synthese van één molecule porfobilinogeen (PGB) 
uit twee moleculen ALA. PGB is een precursor van hemoglobine, katalase, verschil-
lende cytochromen en chlorofyl A. ALA-D komt in de meeste aerobe bacteriën, plan-
ten en dieren voor. 

Allelfrequentie aantal allelen van een bepaald type dat in een populatie voorkomt, relatief ten opzichte 
van het totaal aantal allelen van het betreffende locus 

Aneuploïdie  verlies van een chromosoom uit het genoom 
Aneurysme  slagaderbreuk 
Anomaliën  afwijking van een regel of wet, tegenstrijdigheid ermee 
Antagonistische effecten het verschijnsel dat twee effecten elkaars werking (ten dele) opheffen 
Antropogeen  van menselijke oorsprong 
Apoptosis  celdood 
Artritis   ontsteking van de slijmbekleding van een gewrichtskapsel 
Asfyxie   ademnood 
ATPase adenosine trifosfatase is een wijdverspreid enzym dat betrokken is bij het energievra-

gende actieve transport van elektrolyten doorheen membranen. De pesticide DDT in-
hibeert het mitochondriaal ATPase van verschillende visweefsels. Hoewel verschil-
lende typen ATPase ook geactiveerd kunnen worden als antwoord op deze toxicanten. 

 
 
Bentisch   op of in de bodem levend 
Bioaccumuleren ook bekend als bioconcentratie, is het geleidelijk opstapelen van een specifieke sub-

stantie vanuit de leefomgeving in het lichaam van een levend organisme door de op-
name van verontreinigde lucht, water of voedsel, vanwege een langzaam metabolisme 
en uitscheiding. 

 
 
Carcinogeen  kankerverwekkend 
Cardiomyopathie  ziekte van de hartspier 
Carnivoor  vleesetend dier 
Chemiluminicentie luminescentie (licht uitstraling) als gevolg van een chemische reactie 
Chironomiden  dans- of vedermuggen 
Cholestasis  verstoring of verstopping van de galafvoer 
Clastogeen  DNA-beschadigend 
Congeneer varianten van een bepaalde stof met soortgelijke chemische structuur en meestal 

soortgelijke eigenschappen, maar soms grote verschillen in toxiciteit 
Contaminant  verontreinigende stof 
Corrosief  bijtend, invretend 
 
 



 xiv

Dampspanning  druk door een verzadigde damp uitgeoefend bij een bep. temperatuur 
Diëlektrische constante ook wel de relatieve permittiviteit genoemd, is de verhouding van de permittiviteit van 

dat materiaal (het diëlektricum) tot die van vacuüm bij dezelfde temperatuur 
Dioxine benaming voor de drie isomeren 1,2-, 1,3- en 1,4-dioxine, waarvan de moleculen een 

onverzadigde zesring bevatten met vier koolstof- en twee zuurstofatomen, C4H4O2 
Discrepantie  tegenstrijdigheid, tegenspraak 
 
 
Enantiomeren  een van twee ongelijke moleculen die elkaars spiegelbeeld zijn 
Enterohepatische circulatie met betrekking tot dunne darm en lever 
EROD  of ethoxyresorufine-O-deëthylase: wordt gebruikt om de activiteit van het ontgiftings-

syteem van de lever te bestuderen. De aanwezigheid van stoffen zoals PCB’s en 
PAK’s verhogen deze activiteit. Dit wordt 'inductie' genoemd. 

Exfoliatie  afschilfering 
Exopthalmus  ziekelijke uitpuiling van de oogbol 
 
 
Fagocytose de eigenschap van sommige cellen om bacteriën of schadelijke stoffen te kunnen ver-

nietigen 
 
 
Gap juncties kanalen die het transport van bepaalde moleculen rechtstreeks tussen de cellen moge-

lijk maken (zonder de extracellulaire ruimte te moeten passeren) 
Genotoxiciteit  vermogen om potentieel schadelijke veranderingen in het DNA aan te 

brengen 
Glomerulus slagadertje dat bloed aanvoert en zich uiteindelijk vertakt in een kluwen haarvaten 
Glucogenese  glycogeensynthese 
Glycogeendepletie Bij langdurige belastingen worden allereerst de intramusculaire glycogeenreserves 

verbruikt en bij voortdurende uitputtende belasting ook de reserves in de lever. Een 
volledige glycogeendepletie van de direct bij de inspanning betrokken spieren komt 
pas voor bij belastingen die langer dan één uur duren en is verregaand afhankelijk van 
de oorspronkelijke glycogeenvoorraad in de spieren bij aanvang (van bijvoorbeeld een 
lange duurloop). 

 
 
Habitatreductie  afname van het beschikbare habitat 
Hepatomegalie  leververgroting 
Hepatotoxische  wat de lever beschadigt 
Hermafrodiete tweeslachtig wezen, mens die of dier dat kenmerken van beide geslachten in zich 

verenigt 
Heterogeniteit  ongelijksoortigheid 
Heterozygoot  de twee allelen van een diploid locus zijn verschillend 
Homeostase  zelfregulering 
Homing gedrag  het steeds terugkeren naar een vaste plaats 
HPI-as hypothalamus-hypofysse-bijnieras is het controlemechanisme voor de bijnier activi-

teit. 
Hydrofobiciteit  een maat voor de ‘waterafstotendheid’ van een oppervlak 
Hyperglykemie  abnormale verhoging van de suikerspiegel 
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Hyperkeratosis  overmatige verhoorning van de huid 
Hypoglycemia  daling van de bloedglucose 
Hypothyreoïdie  onvoldoende werking van de schildklier 
Hypertrofie  abnormale toename in omvang en gewicht van een orgaan 
 
 
Immunosuppressie onderdrukking (= suppressie) van de natuurlijke afweerreactie (= immuunreactie) 

tegen lichaamseigen stoffen (zoals bij auto-immuunziekten) en/of lichaamsvreemde 
weefsels en organen (na transplantaties). 

Immuunrespons  afweerreactie van de mens tegen binnendringende ziektekiemen 
Intraperitoneaal  in de buikholte 
Iteropare  meerdere voortplantingscycli in hun leven 
 
 
Kyfose   buitenwaartse kromming van de ruggengraat 
 
 
Lipofiel   de neiging hebbend zich op te lossen in apolaire stoffen, zoals alkanen 
Lordosis   ziekelijk voorwaarts gekromde ruggengraat 
Lysis   afbraak 
 
 
Melanismen  donker pigment 
Methylatie een natuurlijk controlemechanisme dat de werking van genen in het DNA regelt. 
Mitose normale celdeling, waarbij het aantal chromosomen na de deling gelijk gebleven is 
Mono-oxygenase systeem organismen bezitten enzymsystemen die lichaamsvreemde stoffen omvormen 

en uitscheiden 
Multimerische enzymen eiwitten bestaande uit meerdere onderdelen 
Mutagene  mutaties bevorderend of teweegbrengend 
 
 
Necrosis   afsterven van het weefsel 
Neonatale  pasgeboren 
Neoplasis  nieuw gevormd weefsel, eventueel gezwel 
Neurotoxisch  giftig voor het zenuwstelsel 
 
 
Ovotestes geslachtsklier waarin zowel testiculair weefsel als ovariumweefsel wordt aangetroffen 
 
 
Pathogenen  ziekteverwekker 
PCA Principal Component Analyse: multivariate techniek om de variatie onder een groot 

aantal gecorreleerde variabelen te beschrijven met een klein aantal ongecorreleerde 
variabelen, die elk een lineaire combinatie vormen van de originele variabelen. PCA 
analyse zoekt naar een klein aantal lineaire combinaties om de data samen te vatten, 
en tegelijkertijd zoveel mogelijk informatie te bewaren. 

Peroxidase  enzym dat oxidatie verwekt 
Polluent   verontreinigende stof 
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Polyploïdie  toevoeging van een genoom tot de chromosoomsamenstelling 
 
 
Reprotoxische  gevaarlijk voor voortplanting 
Retinoïde depletie ontlasten van lichaamsvloeistof 
 
 
Scoliose   blijvende zijwaartse ruggengraatsverkromming 
Selenaat   zout van seleenzuur 
Seleniet   zout van selenigzuur 
Semelpare slechts één voortplantingscyclus in hun leven 
Sinusoïde  sinusachtige verwijding voorkomend in de lever en de milt 
Somatisch  lichamelijk 
Spierdystrofieën  spierzwakte 
Synergetische  van de aard van, betrekking hebbend op de synergie 
Synergie situatie waarin het effect van twee of meer samenwerkende of gecombineerde organen 

of functies groter is dan de som van de effecten die elk van de organen of functies al-
leen zou kunnen opwekken 

 
 
Teratogene  misvorming veroorzakend 
 
 
Vibriose ziekte veroorzaakt door Vibrio anguillarum en is verantwoordelijk voor onstekingen 

in de huid 
Vitellogenese  processen die nodig zijn om een eicel tot ontwikkeling te brengen 
 
 
Xenobiotisch elke biologische stof, die verplaatst is van zijn normale habitat; een scheikundige stof 

die vreemd is aan een biologisch systeem 
Xeroftalmia  uitdroging van de slijmvliezen en het bindweefsel 
Xerose  uitdroging 
 
 
Zoöbenthos  dierlijk benthos 



Woord vooraf 

Van een (beperkt) aantal milieugevaarlijke stoffen verkrijgen we via diverse meetnetten (water, 
waterbodem, biota (paling)) tegenwoordig een goed beeld van hun aanwezigheid in het aquatisch 
milieu. Het is duidelijk dat veel van deze schadelijke stoffen niet onmiddellijk uit ons milieu zullen 
verdwijnen, zelfs al wordt het gebruik ervan aan banden gelegd of is reeds verboden. Voor PCB’s 
bijvoorbeeld wordt er, gelet op de halfwaardetijden, van uitgegaan dat hun aanwezigheid en 
schadelijke effecten toch nog minstens gedurende de volgende 100 jaar zal merkbaar blijven. 
Organochloorpesticiden zoals DDT en de drins zijn al sinds de jaren 1970 verboden maar hun 
aanwezigheid in biota is nog steeds meetbaar. Het is daarom belangrijk dat ook de nadelige effecten 
van deze stoffen zo goed mogelijk gedocumenteerd worden want hierover is er veel minder bekend. 
Die nadelige effecten kunnen meetbaar zijn op verschillende vlakken, zo zijn er van een aantal stoffen 
effecten bekend op (sub)cellulair en histologisch niveau. Effecten op soortassociaties en biodiversiteit 
zijn echter veel minder bekend. In dat verband werd in Vlaanderen recentelijk aangetoond dat de 
aanwezigheid van zware metaalvervuiling een impact kan hebben op de IBI-score (visindex) en dus 
ook op de visgemeenschappen. 
 
In opdracht van de VMM wordt een studie uitgevoerd naar de ecotoxicologische effecten van 
verontreinigende stoffen op paling en predatoren, tevens zullen de resultaten van het Vlaamse 
palingpolluentenmeetnet getoetst worden aan uit de literatuur gehaalde waarden om inzicht te krijgen 
in de verontreinigingtoestand in Vlaanderen. 
Deze keuze is enerzijds ingegeven door het feit dat we van paling reeds metingen van allerlei 
vervuilende stoffen ter beschikking hebben. Dat laat toe om reële vervuilinglasten 
(bioaccumulatiegegevens in het dier zelf) te relateren aan eventuele meetbare effecten. Bovendien is 
bekend dat de belasting door de meeste vervuilende stoffen in paling vele malen hoger is dan bij 
andere soorten. Dit heeft te maken met specifieke fysiologische en ecologische aspecten van de soort 
(zeer hoog vetgehalte, plaats in de voedselpiramide, langlevende benthische soort, …). Gezien die 
hogere belasting is het waarschijnlijk dat ook de effecten dan ook belangrijker en beter meetbaar zijn. 
Ten slotte wordt de paling momenteel zeer sterk bedreigd en lijken de vervuilende stoffen in deze 
achteruitgang een belangrijke rol te spelen (althans volgens recente wetenschappelijke bevindingen). 
In het internationaal beleid wordt de paling in elk geval een aandachtssoort. 
 
 



Nederlands abstract 

Sinds ca. 1980 wordt over bijna het ganse Europese continent een steile daling van de 
palingpopulaties waargenomen en er wordt aangenomen dat de soort zich momenteel buiten de 
biologische veiligheidsgrenzen bevindt. Er zijn tal van mogelijke oorzaken van deze achteruitgang. 
Recent onderzoek heeft aangetoond dat vervuiling met dioxineachtige scheikundige stoffen (o.a. 
PCB’s) een grote impact zou hebben op de ontwikkeling en het voortplantingssucces van de 
Europese paling. Deze studie beschrijft aan de hand van een literatuurstudie de nadelige effecten van 
vervuilende stoffen op paling. Er wordt een overzicht gegeven van de belangrijkste meetgegevens 
voor paling uit Vlaamse oppervlaktewaters. Op basis van de nieuwste wetenschappelijke inzichten uit 
deze literatuurstudie worden de Vlaamse meetwaarden van verschillende verontreinigende stoffen in 
paling getoetst. De dataset van vervuilende stoffen in paling werd via een statistisch model 
geanalyseerd waarbij het mogelijk bleek om verbanden te leggen tussen de fitness (vetgehalte en 
conditie) van de paling en een aantal milieuvariabelen, waaronder vervuilende stoffen. Met name voor 
de PCB’s (vooral de hoger gechloreerde) en DDT werd een negatief verband met het vetgehalte 
aangetoond. 
 



English abstract 

The European eel (Anguilla anguilla L.) is a widespread catadromous species in decline. Review of 
the available information on the status of the stock supports the view that the population as a whole 
has declined in most of the distribution area, that the stock is outside safe biological limits and that 
current fisheries are considered outside sustainable limits. There are numerous possible causes for 
this decline. Recently, there is an increasing awareness that spawner quality might be an essential 
element in the decline of the species. Recent studies have shown that pollution with dioxin like 
substances, including PCBs may have a large impact on the reproduction success of the eel. This 
study gives a literature overview of the consequences of these contaminants on European eel. A 
review of latest data and reports on contaminants in eel has been given, and Flemish eel data are 
compared to toxic benchmarks from literature. An extensive dataset of contaminants has been 
analysed by statistical modelling, to show relationships between fitness (lipid content and eel 
condition) and various environmental variables. It was concluded that PCBs (especially the higher 
chlorinated ones) and DDTs have a negative impact on the lipid content of the eel. 
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INLEIDING 

Het wijdverspreid voorkomen van schadelijke stoffen in het milieu blijft een belangrijke aangelegen-
heid voor de fauna en de volksgezondheid. Vele chemicaliën, zelfs reeds lang verboden stoffen, blij-
ven nog in ons milieu aanwezig en accumuleren in het ecosysteem. Voor PCB’s bijvoorbeeld wordt er, 
gelet op de halfwaardetijden, van uitgegaan dat de aanwezigheid en schadelijke effecten van PCB’s 
toch nog minstens gedurende de volgende 100 jaar merkbaar zullen blijven. Organochloorpesticiden 
zoals DDT en de drins zijn al sinds de jaren 1970 verboden maar hun aanwezigheid in biota is nog 
steeds meetbaar. Naar aanleiding hiervan vaardigde de Europese Commissie een nieuw systeem uit, 
REACH, Registration, Evaluation and Authorisation of Chemicals dat moet instaan voor een grotere 
veiligheid bij het vervaardigen en gebruiken van chemische stoffen. De persistente en bioaccumulatie-
ve substanties moeten vervangen worden door veiligere alternatieven indien deze laatste voorhanden 
zijn. Het nieuwe systeem moet er eveneens voor zorgen dat hiaten in de bestaande informatie omtrent 
de schadelijke eigenschappen van chemicaliën aangevuld wordena (EC, 2006). Het Europese Parle-
ment keurde het REACH-voorstel goed in 2006 en het wordt van juni 2007 in stappen ingevoerd. De 
Kaderrichtlijn Water (2006) stelde voor om een aantal verontreinigende stoffen te meten in aquatische 
biota en te rapporteren over de scheikundige toestand van onze waterlichamen. Het doel is de be-
scherming van aquatische organismen en volksgezondheid. In deze nieuwe politieke context blijft 
monitoring van scheikundige stoffen in onze aquatische ecosystemen hun biota dus uitermate belang-
rijk om data aan te leveren die als basis kunnen dienen om toekomstige saneringsmaatregelen te 
evalueren. 
 
Het meten van interne concentraties in organismen geeft inzicht in de beschikbaarheid en mogelijke 
risico’s van stoffen in de voedselketen. Organismen nemen stoffen op uit het water of de waterbodem 
en door opname van voedsel. Veel stoffen hebben de eigenschap dat ze goed binden aan het vet van 
een organisme en moeilijk weer uitgescheiden worden. Door ophoping wordt de concentratie in het 
organisme dus hoger dan in het omringende milieu. Dit verschijnsel wordt bioaccumulatie genoemd. 
Door de ophoping van stoffen lenen sommige organismen zich uitstekend als biomonitor om de con-
centraties van stoffen in het aquatisch ecosysteem vast te leggen en in de tijd te volgen. Gehaltes in 
het water of zwevend stof kunnen extreem laag zijn in vergelijking tot die in de organismen. De bepa-
ling van de stoffen in water is dan niet mogelijk, heeft een grote onzekerheid of ligt onder de detectie-
grens (Maas, 2003a; Belpaire & Goemans, 2007). 

                                                 
a De Europese Commissie publiceerde eind oktober 2003 een ontwerpverordening inzake de registratie, evaluatie, en autorisa-
tie van chemische stoffen. De reden voor dit voorstel van verordening was de bezorgdheid van de Commissie omtrent inciden-
ten in de milieuzorg en de volksgezondheid en de toename van het aantal en de hoeveelheid chemische stoffen in ons milieu. 
Het voorstel kadert tevens in een breder internationaal initiatief ter bevordering van duurzame ontwikkeling en het verantwoord 
beheer van chemische stoffen. Het verplicht de bedrijven onder meer om een aantal gegevens te verschaffen over de stoffen 
die ze produceren, gebruiken of importeren. De Europese Unie heeft zich hiertoe verbonden tijdens de VN-top over het wereld-
milieu in Rio van 1992 en de VN-top in Johannesburg van 2002. 
Het Europees Parlement keurde uiteindelijk het REACH-voorstel in een tweede lezing goed op 13 december 2006, en de Euro-
pese ministerraad aanvaardde het op 18 december 2006. De tekst van de verordening werd gepubliceerd in het Publicatieblad 
nr. L 396 van de Europese Unie van 30 december 2006. De regelgeving zal vanaf 1 juni 2007, in stappen, van kracht worden. 
Het Europees Chemicaliënagentschap in Helsinki zou in 2008 operationeel worden. 
De gevraagde informatie en de toegestane termijnen voor het verschaffen ervan hangen af van de hoeveelheid die van elke stof 
wordt geproduceerd, gebruikt of geïmporteerd: 

• >1 ton, registratie en evaluatie;  

• >10 ton registratie, evaluatie en chemisch veiligheidsrapport. 
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Het meten van interne concentraties in organismen geeft ook inzicht in de beschikbaarheid van stoffen 
in voedselketens. Modelberekeningen van concentraties van gemeten stoffen in die organismen kun-
nen vervolgens een inschatting maken van de beschikbaarheid en mogelijke risico´s voor hogere or-
ganismen (Maas, 2003a). 
 
Internationaal wordt geadviseerd om de waarde van het gebruik van paling als indicator van bioaccu-
muleerbare substanties te erkennen (Belpaire & Goemans, 2007). Aldus kunnen zowel de bronnen 
van vervuiling opgespoord worden als de evoluties van vuilvrachten in biota in tijd en ruimte opge-
volgd worden (de Boer & Brinkman, 1994). Bovendien bevelen ook de OSPAR Commission (Os-
lo/Paris Convention for the Protection of the Marine Environment of the North-East Atlantic) en de 
Derde Noordzeeconferentie het gebruik van metingen in biota aan voor de monitoring van polluenten. 
Ook de recente Kaderrichtlijn Water (EG, 2000) vermeldt de noodzaak van metingen van polluenten in 
biota, alsook van de noodzaak van kwaliteitsnormstellingen. Voor een beperkt aantal stoffen 
(hexachlorobenzeen, hexachlorobutadieen, en methylkwik) worden zelfs milieukwaliteitsnormen voor 
biota voorgesteld (CEC, 2007). Voor kwik, lood en cadmium bestaan er al lange tijd consumptienor-
men in vis. Recent werd een nieuwe EU-norm voor dioxine en dioxineachtige PCB’s ingesteld (EG, 
2001; CEC, 2006a; EC, 2006). 
 
In het Vlaamse milieubeleid wordt de laatste jaren steeds meer aandacht besteed aan de verspreiding 
van toxische stoffen in ons milieu. Er werden meetnetten opgezet (water, waterbodem, biota (paling)) 
waarvan de resultaten mogelijkheden aangeven voor het milieubeleid onder andere met betrekking tot 
de opvolging en de normering van milieugevaarlijke stoffen, de sanering van waterbodems, de regel-
geving rond het gebruik en de risicobeoordeling van deze stoffen (doorstroming naar mens en natuur). 
Daarnaast is het ook belangrijk om inzicht te krijgen in de nadelige effecten van deze stoffen. Deze 
zijn meetbaar op verschillende vlakken, zo zijn er van een aantal stoffen effecten bekend op 
(sub)cellulair en histologisch niveau. Effecten op soortassociaties en biodiversiteit zijn echter veel 
minder bekend. In dat verband toonden Bervoets et al. (2005) in Vlaanderen recentelijk aan dat de 
aanwezigheid van zware metaalvervuiling een impact kan hebben op de IBI-score (Index voor Bioti-
sche Integriteit, visindex) en dus ook op de visgemeenschappen. 
 
In deze studie wordt hoofdzakelijk aandacht besteed aan de ecotoxicologische effecten van vervuilen-
de stoffen op de Europese paling (Anguilla anguilla (L.)) in Vlaanderen. Van alle onderzochte vissen 
bleek paling immers de grootste concentraties aan polluenten te bezitten (Weltens et al., 2002). Dit 
heeft te maken met de specifieke fysiologische en ecologische aspecten van de soort (zeer hoog vet-
gehalte, plaats in de voedselpiramide, langlevende benthische soort, …). Gezien die hogere belasting 
is het waarschijnlijk dat ook de effecten belangrijker en beter meetbaar zijn. Bovendien zijn er voor 
deze soort metingen van allerlei vervuilende stoffen ter beschikking. Dat laat toe om reële vervui-
linglasten (bioaccumulatie gegevens in het dier zelf) te relateren aan eventuele meetbare effecten. 
Ten slotte is paling momenteel zeer sterk bedreigd en bevindt de soort zich buiten de biologische vei-
ligheidsgrenzen en lijken de vervuilende stoffen in deze achteruitgang een belangrijke rol te spelen 
(althans volgens recente wetenschappelijke bevindingen). In het internationaal beleid is paling in elk 
geval een aandachtssoort geworden. 
Vooreerst wordt in een literatuurstudie inzicht gegeven in de nadelige effecten van deze vervuilende 
stoffen op paling en een aantal van zijn predatoren, o.a. de otter. Het lijkt immers zo te zijn dat de 
PCB-concentraties in paling dermate groot zijn dat dit de terugkeer van de otter naar onze waterlopen 
tegenhoudt. Er wordt een overzicht gegeven van de geanalyseerde stoffen en hun eigenschappen, er 
wordt verklaard waarom paling geschikt is als bio-indicator en het Vlaamse palingpolluentenmeetnet 
met zijn resultaten wordt voorgesteld. Voor sommige polluenten is maar weinig informatie beschikbaar 
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over de ecotoxicologische effecten bij paling. In dat geval worden de resultaten van onderzoek bij 
andere soorten vermeld. 
 
De analysegegevens van het palingpolluentenmeetnet werden recentelijk gevaloriseerd via weten-
schappelijk onderzoek en publicaties, waarbij aandacht besteed werd aan de schadelijke effecten van 
de onderzochte stoffen (Roose et al., 2003; Versonnen et al., 2004; Morris et al., 2004; Maes et al., 
2005; Hoff et al., 2005; Van Campenhout, subm., e.a.). In deze studie wordt een vulgariserend over-
zicht gemaakt van deze wetenschappelijke artikels. 
 
Op basis van de nieuwste wetenschappelijke inzichten uit de literatuurstudie worden de Vlaamse 
meetwaarden van verschillende verontreinigende stoffen in paling getoetst. 
 
Het vetgehalte van de paling is voor een succesvolle migratie en reproductie zeer belangrijk (Van 
Ginneken et al, 2000, 2005a; Durif et al, 2006). Er is evidentie dat tussen bepaalde watersystemen de 
gemiddelde vetconcentraties van paling zeer sterk verschillen. In een laatste deel worden de relaties 
tussen polluentgehalten in visvlees met het vetgehalte en de conditie van de paling onderzocht. Dit 
omvat dus geen nieuwe weefselanalyses maar een doorgedreven statistische analyse van de polluen-
tendatabank. 
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I. Overzicht van de geanalyseerde stoffen 

I.1. Polychloorbifenylen (PCB’s) 

I.1.1. Chemische structuur 
PCB’s of polychloorbifenylen zijn gechloreerde scheikundige verbindingen die behoren tot de klasse 
van de poly-gehalogeneerde aromatische koolwaterstoffen. Het is een klasse van organische stoffen 
met 1 tot 10 chlooratomen die vastzitten aan een bifenylmolecule (Figuur 1.1). Het zijn lipofiele ver-
bindingen die afhankelijk van de plaats van de chlooratomen aan de benzeen-(bifenyl)-ringen 209 
varianten hebben, ook wel congeneren genoemd. Iedere congeneer heeft zijn eigen fysische en che-
mische eigenschappen en ook het effect van de congeneren op organismen is specifiek. In het alge-
meen zijn PCB’s met minder chlooratomen beter wateroplosbaar, meer ontvankelijk voor chemische 
en biologische degradatie en hopen zich minder op in het milieu (Safe, 1984). Een beperkt aantal 
congeneren van de PCB-familie (11 congeneren) heeft met dioxine vergelijkbare giftige eigenschap-
pen. Verder geldt dat bij verbranding van PCB's bij temperaturen onder 1000°C (bijvoorbeeld in gewo-
ne vuilverbrandingsovens) dioxinen kunnen gevormd worden waarbij de giftigheid sterk kan toene-
men. 
 

 
Figuur 1.1: De polychloorbifenylmolecule (MIRA, 2005a). 

 
 

I.1.2. Fysische eigenschappen 

De algemene eigenschappen van PCB's zijn het vloeibaar zijn bij kamertemperatuur, hoog kookpunt 
(275-450°C), niet explosief, lage elektrische geleidbaarheid, zeer hoge thermische geleidbaarheid, 
zeer hoge thermische en chemische stabiliteit, niet corrosief, hoge diëlektrische constante, slechte 
oplosbaarheid in water en waterige oplosmiddelen (Aroclor tussen 0,0027 en 0,59 mg l-1) en de lage 
dampspanning (bij 25°C tussen 10-11 en 10-6 atm.) waardoor de stoffen weinig vluchtig zijn. PCB's 
lossen echter wel makkelijk op in de meeste organische oplosmiddelen (zeer hoge octanol/water ver-
delingscoëfficiënt) en ook in olie en vet. De commerciële bruikbaarheid van PCB's was grotendeels op 
de chemische stabiliteit gebaseerd, samen met de onbrandbaarheid. Bovendien zijn PCB's elektrische 
isolatoren, in tegenstelling tot op water gebaseerde vloeistoffen. Het zijn zeer stabiele verbindingen 
die niet makkelijk uiteenvallen. Daarom blijven ze lang in het milieu aanwezig. 
 
Zoals eerder aangehaald zijn PCB-congeneren heel lipofiel en persistent en hebben ze de neiging om 
te accumuleren in het milieu en de voedselketen. Sommige PCB-congeneren zijn aanzienlijk meer 
toxisch dan andere. Om deze reden werd het concept TEQ (toxische equivalent) ingevoerd. Toxische 
equivalentiefactoren (TEF) drukken de relatieve toxiciteit van dioxineachtige verbindingen uit ten op-
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zichte van de referentieverbinding 2,3,7,8-tetrachloordibenzo-p-dioxine (TCDD, het meest toxische 
dioxine, TEF = 1) (Tabel 1.1). De niet-dioxineachtige PCB’s kunnen ook een toxisch effect hebben, 
maar het toxiciteitmechanisme werkt anders dan bij dioxines en aanverwante stoffen zodat de toxici-
teit in deze gevallen niet met TEF-waarden kan aangegeven worden (Goemans et al., 2003). 
 

Tabel 1.1: TCDD equivalentiefactoren (TEF) voor toxische PCB's (Maas, 2003a). 
PCB-nummer TEF-waarde (WHO, 1998) 
PCB 77 0,0001
PCB 105 0,0001
PCB 118 0,0001
PCB 126 0,1
PCB 156 0,0005
PCB 169 0,01
TCDD 1

 
 

I.1.3. Toepassingen 

Tussen 1930 en het begin van de jaren 1980 werden PCB’s geproduceerd voor toepassingen in indu-
striële, elektrische en hydraulische toestellen. Daar kwamen hun uitstekend elektrisch isolatievermo-
gen, prima brandweerstand, geschikte warmtegeleiding en viscositeit goed van pas. PCB’s werden 
geproduceerd door chlorering van bifenyl. De commerciële productie startte rond 1929 en de totale 
hoeveelheid PCB’s wereldwijd geproduceerd bedraagt ca. 1,5 106 ton. Ze werden geproduceerd onder 
verschillende merknamen: Clophen, Bayer Duitsland, Aroclor Monsanto USA, Askarel USA (mengsel 
van PCB’s en chloorbenzeen), Fenclor Italië, Kanechlor Kanegafuchi Japan, Santotherm Mitsubishi 
Japan, Phenoclor en Pyralène Prodalec Frankrijk. Over de jaren heen was er een verschuiving naar 
minder sterk gechloreerde PCB’s. In de meeste landen werd ondertussen de productie van PCB’s 
verboden of stopgezet toen duidelijk werd dat PCB’s een gevaar voor mens en milieu betekenen. In 
Vlaanderen gebeurde dit in 1986. Commercieel geproduceerde PCB-vloeistoffen worden in de loop 
van de tijd verontreinigd met polygechloreerde dibenzofuranen, waarvan sommige bijdragen tot een 
dioxine-achtige toxiciteit. Desondanks ligt er in de (water)bodem en in het slib nog een erfenis, aange-
zien PCB's ruim 50 jaar zijn toegepast in industrie en techniek. En ook zijn er nog steeds transforma-
toren en condensatoren in gebruik die PCB's bevatten. 
 
 

I.1.4. Beleid 

Omwille van deze toxische eigenschappen werden wetgevingen ingevoerd om de opname van PCB’s 
voor de volksgezondheid te beperken. In België wordt door het KB van 9 juli 1986 het op de markt 
brengen van PCB’s en van apparaten die PCB’s bevatten verboden (OVAM, 2000). In de Slotverkla-
ring van de Derde Internationale Conferentie over de Bescherming van de Noordzee van 8 maart 
1990 en in de beslissingen van de vergadering van de Commissies van Oslo en Parijs ter voorkoming 
van de verontreiniging van de Noordzee van 21 september 1992 (Parcom 92/3), en later op 23 okto-
ber 1995 en op 2 juli 1996 op EU-niveau, verbond België er zich toe om ten laatste tegen eind 1999 
alle identificeerbare PCB’s uit te bannen en te vernietigen. In 1996 bepaalt de richtlijn 96/59/EG van 
de Raad van de Europese Unie onder meer dat alle apparaten die volgens de bepalingen van de richt-
lijn moeten worden geïnventariseerd, ten laatste op 31 december 2010 moeten gereinigd zijn en/of 
verwijderd. Het Milieubeleidsplan 1997-2001 stelt echter dat België redelijkerwijs niet meer kan vol-
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doen aan de bepalingen van de Parcombeslissing 92/3. De verwerking van PCB-houdende apparaten 
moest volgens dit plan uiterlijk op 31 december 2005 gerealiseerd zijn en het plan legt een actief ver-
nietigingsbeleid op. In 1998 werd de Europese richtlijn 96/59/EG omgezet in Vlaamse wetgeving (BVR 
van 24 maart 1998; BS 30 april 1998 en BVR van 17 december 1997; BS 16 april 1998). Het verwijde-
ringplan wordt geconcretiseerd in het BVR 17 maart 2000 (BS 17 mei 2000). Het Achtergronddocu-
ment MIRA 2005 ‘Verspreiding van PCB’s’ geeft een uitgebreid overzicht over deze materie (MIRA, 
2005a). 
 
Heden wordt er in België een consumptienorm voor vis gebruikt die bij Koninklijk Besluit op 16 april 
2002 werd vastgelegd. Het maximale gehalte aan t-PCB’s in vis en voedingsmiddelen bereid op basis 
hiervan mag slechts 75 ng.g-1 product bedragen (Belgisch Staatsblad, 2002). Deze t-PCB’s is geba-
seerd op zeven congeneren, de zogenaamde indicator PCB’s (PCB28, PCB52, PCB101, PCB118, 
PCB138, PCB153 en PCB180). Van deze congeneren is geweten dat ze bioaccumuleren in het men-
selijke dieet en dat ze representatief zijn voor alle PCB’s omdat ze de invloedrijkste congeneren zijn in 
biotische en abiotische matrices (Bakker et al., 2003). De som van de zes indicator PCB’s (zeven 
indicatoren zonder congeneer 118) vertegenwoordigt 50% van de totale niet-dioxineachtige PCB’s in 
de voeding (EFSA, 2005). 
Het overheidsbeleid is erop gericht deze apparaten zo snel mogelijk te reinigen of te verwijderen. Ze 
moeten daarom op een gecontroleerde manier opgeruimd worden door erkende afvalverwijderingsbe-
drijven. Tegen 2010 mogen er geen PCB’s meer gebruikt worden (MIRA, 2005a). 
 
 
 
I.2. Pesticiden 

I.2.1. Chemische structuur 

Pesticiden zijn chemische bestrijdingsmiddelen waarvan de chemische structuur minstens uit één 
benzeenring bestaat waaraan één of meerdere chlooratomen vastgehecht zijn. Ze zijn schadelijk voor 
alle levende organismen omwille van hun grote affiniteit voor vetweefsels en hun lange persistentie in 
het milieu. Figuur 1.2 geeft de moleculaire structuur weer van de meest voorkomende persistente 
organische polluent: DDT (dichloordifenyltrichloorethaan) (Pocar et al., 2003). 
 

 
Figuur 1.2: De moleculaire structuur van de meest voorkomende persistente organische pollu-
ent: DDT (dichloordifenyltrichloorethaan). 
 
 

I.2.2. Fysische eigenschappen 
Een nadeel van veel chemische bestrijdingsmiddelen is dat de stof meestal niet helemaal specifiek is 
en dat niet alleen het te bestrijden organisme wordt vergiftigd, maar ook andere organismen. Pestici-
den worden intussen overal aangetroffen: in grondwater, in regenwater, in sneeuw, in de bodem en in 
de lucht, in voedingsmiddelen, in drinkwaterreserves en in kraantjeswater. Sommige pesticiden hopen 
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zich op in de bodem of in planten en dieren. Langs verschillende wegen komen ze in het lichaam te-
recht: langs de mond, de luchtwegen en de huid. Zelfs in lage dosissen kunnen ze er schade veroor-
zaken. Bovendien kunnen ze elkaars schadelijke werking versterken. Een tweede nadeel is dat er 
resistentie tegen het middel kan ontstaan bij het te bestrijden organisme. 
Een overzicht van de gehanteerde normen en RfD-waarden (orale referentie dosis) voor een aantal 
pesticiden wordt gegeven in Tabel 1.2 (Goemans et al., 2003). 
 
Tabel 1.2: Overzicht van de gehanteerde normen en RfD-waarden (orale referentie dosis) voor 
een aantal orghanochloorpesticiden (Goemans et al., 2003). 

Pesticide Norm RfD (EPA, 2000) 
lindaan (γ-HCH) 200 ng.g-1 BW(1) 0,30 µg/kg/dag
α-HCH (hexachlorocyclohex-
aan) 

50 ng.g-1 BW(1)

HCB (hexachloorbenzeen) 100 ng.g-1 BW(1) 0,80 µg/kg/dag
endrin 0,30 µg/kg/dag
dieldrin 100 ng.g-1 BW(2) 0,05 µg/kg/dag
DDT’s 1000 ng.g-1 BW(2) 0,50 µg/kg/dag
BW: versgewicht (body weight) 
(1) Nederlandse tolerantiewaarden voor consumptie 
(2) Amerikaanse en Canadese consumptienormen 
 
 

I.2.3. Toepassingen 

Pesticiden zijn chemische stoffen die gebruikt worden voor de bestrijding van allerlei ongewenste aan-
tastingen van planten, dieren en materialen. Ze worden o.a. in de landbouw gebruikt om planten te 
beschermen tegen plagen, ziekten en overwoekering door onkruid (gewasbeschermingsmiddelen). Ze 
worden ook ingezet om mensen, (gedomesticeerde) dieren en materialen (oogst of andere waardevol-
le materialen zoals documenten) te vrijwaren van plagen of hinderlijke organismen. Soms worden 
bijvoorbeeld scheepsrompen, koelwaterinlaatpijpen of terrassen of plantsoenen uit technisch of esthe-
tisch oogpunt met chemische bestrijdingsmiddelen vrijgehouden van ongewenste organismen. In deze 
toepassingen spreekt men van biociden. 
 
 

I.2.4. Beleid  

Een aantal pesticiden zijn reeds lange tijd verboden in België. In de ontwikkelingslanden daarentegen 
worden ze wel nog gebruikt omwille van de lage kostprijs en hun efficiëntie. Ondanks het verbod in 
België worden ze nog steeds in vrij hoge concentraties teruggevonden in ons milieu. 
Het KB 1974 verbood het gebruik van organochloorpesticiden, hexachlorobenzeen (HCB), dieldrin en 
DDT en derivaten. Producten op basis van chlordaan werden verboden in 1981 en het gebruik van 
lindaan in 2002. Toch worden deze stoffen nog steeds in vrij hoge concentraties teruggevonden in ons 
milieu. Dit duidt op de extreme persistentie van deze polluenten (de halfwaardetijd van DDT en som-
mige van zijn metabolieten kan meer dan 50 jaar bedragen) en/of het feit dat illegale voorraden ge-
bruikt worden. Tabel 1.3 geeft een overzicht van het verbod van een aantal pesticiden. 
Volgens de bestaande Belgische wetgeving is er een onderscheid tussen de bestrijdingsmiddelen 
voor landbouwkundig gebruik (KB van 28/2/1994) enerzijds en voor niet landbouwkundig gebruik an-
derzijds, de zogenaamde biociden (KB van 22/5/2003), waarbij bestrijdingsmiddelen naargelang toe-
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passingsveld onder beide categorieën kunnen vallen. De Europese regelgeving maakt een onder-
scheid tussen gewasbeschermingsmiddelen (richtlijn 91/414/EEG) en biociden (richtlijn 98/8/EG). De 
belangrijke groep van de biociden zijn gereglementeerd in een aparte EU-richtlijn (98/8/EG). Deze 
richtlijn omvat een breed gamma producten (MIRA, 2005b). 
 
In de EG-richtlijn 76/464/EEG wordt gestreefd naar een beëindiging van de emissie van een reeks 
werkzame stoffen die worden ingedeeld als volgt (cursief = erkend in België): 
- Lijst I: “zwarte stoffen” met een nood aan emissiewaarden of kwaliteitsdoelstellingen: 
atrazine, simazine, trifluralin, endosulfan, dichloorvos, parathion, malathion, azinfosmethyl, 
azinfos-ethyl, fenitrothion, fenthion. 
- Lijst II: “grijze stoffen” met nood aan emissie reductieprogramma’s: linuron, bentazon, chlori-
dazon, monolinuron, propanil, chlordaan, heptachloor en –epoxide, 2,4-dichlorophenoxyacetic acid 
(2,4-D), methyl chlorophenoxy acetic acid (MCPA), 2,4,5-trichlorophenoxyacetic acid (2,4,5-T), meco-
prop, dichloorprop, parathion, malathion, dimethoaat, mevinfos, coumafos, demeton, demeton-S-
methyl, demeton-O-methyl, disulfoton, foxim, methamidofos, omethoaat, parathion-methyl, triazofos, 
trichloorfon (MIRA, 2005b). 
 
De Kaderrichtlijn Water (2000) bevat in annex een lijst van "prioritaire stoffen", vastgelegd via een 
beschikking van Raad en Parlement op 20 november 2001 (2455/2001). Ze bevat 33 stoffen en/of 
stofgroepen die dus allemaal "prioritair" zijn, en waarvan 10 "gevaarlijk" zijn en er 14 nog verder geë-
valueerd moeten worden of ze ook het label "gevaarlijk" krijgen. 
 
Het Persistente Organische Polluenten (POP)-protocol van Aahrus (MiNa Raad, 2003) onder de LR-
TAP Conventie van Genève (Long-Range Transboundary Air Pollution) betreft het beheersen, terug-
dringen of elimineren van lozingen, emissies en verliezen van persistente organische verontreinigende 
stoffen. Het werd van kracht op 23/10/03 (http://www.unece.org/env/lrtap/pops_h1.htm). Het gaat over 
16 stoffen waaronder elf pesticiden, twee industriële chemicaliën en drie tussenproducten of contami-
nanten. Voor producten zoals aldrin, chlordaan, chloordecon, dieldrin, endrin, hexabroombifenyl, mirex 
en toxafeen geldt een verbod op de aanmaak en het gebruik ervan. Andere producten zoals DDT, 
heptachloor, hexachloorbenzeen en PCB’s zullen volgens een bepaald tijdschema worden afge-
bouwd. Ten slotte worden er beperkingen voorzien op het gebruik van DDT, HCH (inclusief lindaan) 
en PCB’s (MIRA, 2005b). 
 
Tabel 1.3: Overzicht van de ingang van het verbod op een aantal pesticiden. 

Pesticiden verbod sinds 
α-HCH 2002 
γ-HCH (Lindaan) 2002 
Dieldrin 1974 
Aldrin 1976 
Endrin 1976 
Hexachlorobenzeen (HCB) 1974 
p,p’-DDD (TDE) 1974 
p,p’-DDT 1974 
p,p’-DDE 1974 
trans-nonachloor 1981 
 
 
 



 12

I.3. Zware metalen 

I.3.1. Chemische structuur 

Zware metalen zijn een groep metalen met een hoog atoomgewicht en dus een hoge dichtheid. De 
meeste zijn van nature aanwezig in vrijwel alle bodems, de gehaltes zijn afhankelijk van de mineralo-
gische samenstelling van de bodem en de optredende verweringsprocessen. Tot de zware metalen 
behoren lood, cadmium, kwik en arseen die zelfs bij lage concentraties zeer giftig zijn. Omwille van 
hun toxiciteit worden ook edelmetalen tot deze categorie gerekend. Antropogene verspreiding gebeurt 
door lozing via lucht en oppervlaktewater en door direct contact met de bodem. Zware metalen komen 
op en in de bodem terecht door atmosferische depositie of door het storten van afvalstoffen of het 
gebruik van meststoffen. Na doorsijpeling kunnen ze het grondwater bereiken of via afspoeling het 
oppervlaktewater verontreinigen. Ze kunnen zich snel neerzetten op het bodemmateriaal. Van hieruit 
treedt een langdurige nalevering van metalen naar het oppervlaktewater op. 
 
 

I.3.2. Fysische eigenschappen 
Zware metalen zijn persistent en worden dus niet afgebroken, noch in het milieu, noch bij de verwer-
king van voedingsmiddelen, noch in het lichaam (waar ze wel gedeeltelijk worden uitgescheiden). Hun 
concentraties nemen slechts af door fysische verwijdering (MIRA-T, 2002). 
 
Een aantal metalen vervullen een reeks essentiële biologische functies. De alkalimetalen natrium en 
kalium en de aardalkalimetalen calcium en magnesium zijn zeer belangrijk voor alle vormen van leven 
en spelen een rol in verschillende biologische regulatiesystemen. Cadmium, kwik en lood behoren tot 
de metalen die geen biologische functie hebben. Wanneer ze op de ene of de andere manier toch 
beschikbaar worden voor organismen, zijn ze vaak reeds zeer toxisch bij een relatief lage concentra-
tie. Hoewel sommige metalen essentieel zijn voor biologische systemen, zijn alle metalen toxisch van-
af specifieke kritische concentraties. Voor sommige essentiële metalen zoals zink en koper is het 
overgangsgebied tussen wat nodig is en wat giftig is zeer nauw. In vervuilde milieus leven vele orga-
nismen dan ook op de grens van wat ze kunnen verdragen. Voor zowel de essentiële als de niet-
essentiële metalen is het dan ook zeer belangrijk dat hun fysische en chemische distributie in het mili-
eu relatief constant blijft (Rainbow, 1989; Foulkes, 1990). 
 
Zware metalen en hun verbindingen kunnen het voedsel contamineren langs verschillende wegen. Zo 
kunnen zij in het voedsel terechtkomen doordat planten ze opnemen uit de bodem, door stofneerslag, 
tijdens de voedselbereiding of door migratie uit het verpakkingsmateriaal. Vissen zijn meer geconta-
mineerd als ze in vervuild water leven. Vee neemt zware metalen op bij het eten van ruwvoeder en 
gras. Bij dieren stapelen de zware metalen zich vooral op in de lever en in de nieren van oudere die-
ren. De kans op hogere gehaltes is groter bij runderen en paarden dan bij varkens, omdat  runderen 
en paarden grazen en langer leven. 
 
 

I.3.3. Toepassingen (MIRA, 2005c)) 

Zware metalen worden aangewend in de woningbouw (dakgoten, dakbedekking, waterleiding, glas-
ramen), in het verkeer voor de vervaardiging van voertuigen (verzinking van koetswerken, batterijen), 
in de energievoorziening voor het elektriciteitsnetwerk (kabels) en in de industrie (pigmenten, additie-
ven). Het aandeel van de doelgroepen verschilt naargelang het metaal. 
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A. Koper (Cu) 

Koper is één van de belangrijkste metalen en heeft verscheidene commerciële toepassingen omwille 
van zijn duurzaamheid, buigzaamheid en elektrische en thermische geleiding. De belangrijkste toe-
passingen van koper wereldwijd zijn elektrische bedrading en kabels, maar ook andere elektronische 
toepassingen hebben een belangrijk aandeel. Koper wordt ook veel gebruikt in de bouwsector zoals in 
gas en waterleidingen, dakwerk en goten (WHO, 1998). Andere toepassingen worden gevonden in 
transportuitrustingen, airconditioning en diepvriezen, maar ook in het fabriceren van machineonderde-
len, munten, militaire en consumentengoederen. Naast het gebruik van koper als metaal wordt een 
klein percentage ook aangewend voor het aanmaken van afgeleide stoffen. Het derivaat kopersulfaat 
(CuSO4) wordt zowel in de industrie als in de landbouw gebruikt. In de industrie kent het toepassingen 
bij de productie van chroomkoperarsenaat (houtbeschermingsmiddel), bij galvanisatie en bij petrole-
umraffinage. In de landbouw wordt kopersulfaat gebruikt als fungicide, pesticide, algicide, voedings-
supplement en meststof. 
 

B. Zink (Zn) 

Zink is het vierde meest gebruikte metaal in de wereld na ijzer, aluminium en koper. Zn wordt hoofd-
zakelijk gebruikt als beschermende coating op andere metalen. Omdat Zn echter minder sterk is, 
wordt het vaak verbonden met andere metalen in legeringen, zoals brons en messing (ATSDR, 1999). 
Verder kent Zn ook toepassingen in de houtbescherming, als katalysator, in verf, in keramiek, mest-
stoffen en batterijen en tenslotte ook in explosieven, medische en huishoudelijke toepassingen en 
geneesmiddelen. 
 

C. Cadmium (Cd) 

Wereldwijd komt ongeveer 25 000 ton cadmium in het milieu terecht waarvan de helft via natuurlijke 
processen zoals erosie, bosbranden en vulkaanuitbarstigen. Cd komt ongewild vrij bij de productie 
van ijzer en staal en van non-ferro metalen (zink, lood en koper), bij de verbranding van fossiele 
brandstoffen en huishoudelijk afval en bij de toepassing van cement en meststoffen gebaseerd op 
fosfaat (WHO, 2000). Bijna al het uitgestoten cadmium komt uiteindelijk in de bodem terecht waar het 
bindt aan de organische fractie. Vanuit de bodem kan Cd de voedselketen besmetten via opname 
door het wortelsysteem van planten. Meer dan 75% van het geproduceerde cadmium wordt aange-
wend bij de productie van Ni-Cd batterijen onder de vorm van cadmiumhydroxide. Verder wordt Cd 
gebruikt als geel tot rood pigment bij het kleuren van producten, gaande van plastics tot inkten. Ande-
re toepassingen van Cd zijn het gebruik als PVC-stabilisator en in metaalcoatings ter preventie van 
corrosie. Cd wordt gemengd onder diverse legeringen voor elektrische geleiders (Wilson, 1988). 
 

D. Kwik (Hg) 

Kwik heeft vele toepassingen in de industrie omwille van zijn unieke eigenschappen zoals vloeibaar-
heid op kamertemperatuur, een uniforme volume-expansie over het gehele temperatuursbereik, hoge 
oppervlaktespanning en de mogelijkheid om zich te binden met andere metalen (Daenens & Tygat, 
1995). Eén van de grootste industriële gebruiken van kwik situeert zich in de chlooralkali-industrie, 
waar kwik gebruikt wordt in de elektrolyse van NaCl om chloride, hypochloriet en natriumhydroxide te 
maken. Dit procédé wordt echter geleidelijk aan afgebouwd omdat het oorzaak is van belangrijke an-
tropogene emissies. Kwik wordt ook gebruikt in elektrische toepassingen zoals alkalinebatterijen, elek-
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trische ontladingslampen, oscillatoren en krachtschakelaars voor motoren. Verder wordt het ook ge-
bruikt in wetenschappelijke en medische precisie-instrumenten zoals thermometers, bloeddrukmeters 
en geijkt glaswerk, als katalysator in reacties waarbij polymeren gevormd worden zoals vinylchloride 
en urethaanschuim en als middel voor tandherstellingen omdat het gemakkelijk bindt met metalen. 
HgCl2 (corrosief sublimaat) is een sterk reactieve verbinding die proteïnen denatureert en werd in het 
verleden gebruikt als ontsmettingsmiddel voor wonden. Kalomel (Hg2Cl2) is het meest bekende Hg1+-
zout en werd in het begin van de eeuw toegepast in tandpasta en antiwormmiddelen. Daarnaast werd 
het ook gebruikt in elektroden. De organische verbinding methylkwik werd gebruikt als fungicide in verf 
(langere houdbaarheid) en op zaden en granen, maar dit werd verboden omwille van de hoge toxici-
teit. 
 

E. Arseen (Ar) 

Arseenverbindingen worden in de eerste plaats gebruikt in de houtverwerkende nijverheid als biocide 
voor de bescherming van hout (Ignatow et al., 1991). Andere toepassingen zijn het gebruik in medicij-
nen, de productie van bepaalde types glas, als groen kleurpigment of als metaal in legeringen. 
 

F. Chroom (Cr) 

Chroom is het hoofdmetaal in legeringen van verschillende types roestvrij en hitteresistent staal. Per-
centages tot 6% Cr verhogen de hardheid van het staal en meer dan 10% Cr zorgt ervoor dat het staal 
resistent wordt tegen zuren en oxidatie op hoge temperaturen (Slooff et al., 1990). Andere toepassin-
gen binnen de industrie zijn pigmentatie van verven, leerlooierij, fungicide, houtbeschermingsmiddel. 
Cr wordt gebruikt in ontsmettingsmiddelen en bloedstelpende middelen en in brouwerijen als algicide 
om bacteriën gistgroei in proceswaters tegen te gaan. 
 

G. Lood (Pb) 

Het commercieel gebruik van lood is gestoeld op de volgende eigenschappen: gemakkelijk vorm te 
geven, hoge densiteit, laag smeltpunt, lage sterkte, gemakkelijk te produceren, zuurresistentie, elek-
trochemische reactie met zwavelzuur en de chemische stabiliteit in lucht, water en bodem. Het meeste 
lood wordt aangewend in de productie van loodaccumulatoren die gebruikt worden in de automobiel-
industrie. Andere belangrijke toepassingen zijn stralingsschilden in nucleaire centrales en röntgenma-
chines, dakbedekkingen en het isoleren van hoogspanningskabels. Zijn corrosieresistentie maakt het 
materiaal geschikt voor buizen en andere benodigdheden in chemische processen. De densiteit maakt 
Pb geschikt voor het maken van munitie en gewichten. Samen met tin vormt het een soldeermetaal. 
Loodderivaten, zoals loodoxide worden geïncorporeerd in glas om het ontsnappen van straling te be-
lemmeren in kathodebuizen (televisie en computerschermen). Vroeger werd lood gebruikt als pigment 
in verven en als anti-klopmiddel in benzine. 
 

H. Nikkel (Ni) 

Nikkel wordt vooral gebruikt in legeringen omwille van corrosieresistentie, warmteresistentie, hardheid 
en sterkte. Cu-Ni-legeringen (Monel-metaal) worden gebruikt in industriële loodgieterijen, zeebeno-
digdheden, petrochemische installaties, warmtewisselaars en vele andere producten. Ni-Cr-legeringen 
worden gebruikt voor warmte-elementen. Ni-Fe- Cr-legeringen zorgen voor sterkte en corrosieresis-
tentie over een groot temperatuursbereik. Grote hoeveelheden nikkel worden gebonden met ijzer voor 
het maken van staallegeringen, roestvast staal en gietijzer. Roestvast staal bevat gemiddeld 8-10% 
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Ni. Nikkel wordt ook gebruikt omwille van zijn magnetische eigenschappen: de meeste permanente 
magneten zijn een legering van ijzer en nikkel (Lewis en Cadwell, 2004). Andere toepassingen zijn 
ook nog het gebruik in batterijen, brandstofcellen, of als katalysatoren en dergelijke meer. 
 
 

I.3.4. Beleid 

Ook voor zware metalen gelden toxicologische grenswaarden die internationaal zijn vastgelegd. In 
België (Europa) zijn er slecht drie zware metalen waarvoor er een consumptienorm bestaat (EG, 
2001). In Tabel 1.3 wordt een overzicht gegeven van deze Europese normen en de referentiedosissen 
zoals berekend door de EPA (American Environmental Protection Agency) (Goemans et al., 2003). 
 
 
Tabel 1.4: Overzicht van de geldende normen in België en RfD-waarden (orale referentie dosis) 
voor de beschouwde zware metalen (Goemans et al., 2003). 
Zwaar metaal Norm RfD (EPA, 2000) 
Kwik (Hg) 1000 ng.g-1 BW 0,1 µg/kg/dag(1)

Cadmium (Cd) 100 ng.g-1 BW 1 µg/kg/dag
Lood (Pb) 400 ng.g-1 BW -
Koper (Cu) - -
Zink (Zn) - 300 µg/kg/dag
Nikkel (Ni) - -
Chroom (Ch) - 3 µg/kg/dag
Arseen (Ar) - 0,3 µg/kg/dag(2)

Selenium (Se) - 5 µg/kg/dag
BW: versgewicht (body weight) 
(1) RfD van toepassing op methylkwik 
(2) RfD van toepassing op anorganisch arseen 
 
 
 
I.4. Gebromeerde vlamvertragers 

I.4.1. Chemische structuur 
Gebromeerde vlamvertragers zijn een groep chemicaliën die worden toegevoegd aan een verschei-
denheid aan producten zoals computers, tv’s, textiel en bouwmaterialen. Het is de bedoeling om de 
ontvlambaarheid van die producten te verminderen en de kunststofmaterialen niet te laten bijdragen 
aan de verdere ontwikkeling of verspreiding van een brand. Voorbeelden van gebromeerde vlamver-
tragers zijn polybroomdifenylethers (PBDE's), hexabromocyclododecaan (HBCD) en tetrabromobis-
fenol-A (TBBP-A) en de ondertussen niet meer geproduceerde polybroombifenylen (PBB’s). Ze wor-
den onderverdeeld in reactieve of additieve bestanddelen. De reactieve vlamvertragers (TBBP-A) 
worden chemisch gebonden in plastic terwijl additieve vlamvertragers (PBDE's) gebruikt worden in 
polymeren en gemakkelijker kunnen vrijgesteld worden in de omgeving in vergelijking met de reactie-
ve vlamvertragers (Hutzinger et al., 1976; Hutzinger & Thoma, 1987). De chemische structuur van 
deze producten is weergegeven in Figuur 1.3. 
 
De groepen die momenteel de meeste aandacht opeisen zijn de PBDE’s en HBCD. De chemische 
analyse van deze twee groepen van verbindingen in milieustalen kan momenteel zeer goed worden 
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uitgevoerd. PBDE’s kenmerken zich door hun gelijkenissen met PCB’s. PBDE’s bestaan uit een reeks 
verbindingen afgeleid van een difenylethermolecule, waarin één of meer waterstofatomen door een 
broomatoom zijn vervangen. Afhankelijk van de positie van de broomatomen en hun aantal (1 tot 10) 
bestaan theoretisch 209 mogelijke PBDE’s (zgn. congeneren) die in de IUPAC-nomenclatuur elk een 
nummer (1-209) krijgen. Binnen dezelfde bromeringsgraad (aantal Br-atomen) verschilt het aantal 
mogelijke isomeren sterk. PBDE’s met dezelfde bromeringsgraad noemt men homologen. 
HBCD lijkt een eenvoudige molecule maar is dit niet. Verschillende enantiomeren zijn mogelijk afhan-
kelijk van de driedimensionale structuur (α-,β-,γ-HBCD en twee mesovormen). Daarnaast bestaan er 
van elke enantiomeer twee optisch verschillende diastereo-isomeren. Wat de relevantie en impact van 
deze verschillende vormen van HBCD is, staat momenteel nog niet ontegensprekelijk vast maar aan-
genomen wordt dat de verschillende vormen een andere biobeschikbaarheid en mogelijk ook toxiciteit 
bezitten (MIRA, 2005d). 
 
 

 
 

Figuur 1.3: De chemische structuur van links naar rechts PBDE, PBB, HBCD en TBBP-A (MIRA, 
2005d). 
 
 

I.4.2. Fysische eigenschappen 
Het voordeel van gebromeerde vlamvertragers is hun hoge weerstand tegen zuren, basen, hitte, licht, 
reducerende en oxiderende bestanddelen. Deze weerstand wordt echter een probleem wanneer deze 
bestanddelen in het milieu worden geloosd. Verder kunnen bij verhitting of verbranding van PBB en 
PBDE bevattende materialen gebromeerde dibenzofuranen en dibenzodioxines gevormd worden die 
dezelfde toxische effecten hebben als gechloreerde dioxines (Watanabe & Tatsukawa, 1990; WHO, 
1998). Zowel PBB’s als PBDE's hebben kenmerken gelijkaardig aan die van gerelateerde bestandde-
len zoals PCB's, dibenzodioxinen en dibenzofuranen en polycyclische aromatische koolwaterstoffen 
(PAK's). Hun toxiciteit zal dus interfereren met de toxiciteit van deze gerelateerde bestanddelen (Pij-
nenburg et al., 1995). 
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I.4.3. Toepassingen 
De productie van gebromeerde vlamvertragers neemt nog steeds toe. Wereldwijd wordt er zo’n 200 
000 ton per jaar geproduceerd. 56% wordt toegepast in de elektronicabranche, 31% in bouwmateria-
len en 7% in textiel. In Europa wordt jaarlijks 138 000 ton aan tetrabromobisfenol-A (TBBP-A) gepro-
duceerd, 8900 ton aan hexabromocyclododecaan (HBCD), 7500 ton aan decabroomdifenylether (de-
caBDE) en 660 ton aan penta- en OcBDE samen (BSEF, 2000). 
Bronnen van blootstelling zijn, naast de industrie die verantwoordelijk is voor het produceren van ge-
bromeerde vlamvertragers of producten die deze bestanddelen bevatten, verbrandingsovens, fabrie-
ken die plastic en metaal van elektronische apparaten recycleren en stortplaatsen. Elektronische ap-
paraten zoals tv’s en computers zijn dan weer verantwoordelijk voor de emissie van gebromeerde 
vlamvertragers binnenshuis (Tamade et al., 2002). 
 
PentaBDE-mengsels worden voornamelijk aangewend in polyurethaanschuimen (vooral voor gebruik 
in wagens, openbare transportmiddelen en meubels). In zeer beperkte mate zou het ook gebruikt zijn 
in epoxyharsen, fenolharsen en onverzadigde polyesters. Het OcBDE-mengsel wordt voor 95% ge-
bruikt in ABS (acetonitrile butadieen styreen) maar kent ook nog andere toepassingen. ABS vindt vnl. 
toepassing in elektronica en de auto-industrie. Zowel het penta- als octa-mengsel mogen vanaf 15 
augustus 2004 niet langer worden gebruikt in Europa (EC, 2003). Het decaBDE-mengsel is echter in 
een recente risico inschattingsanalyse veilig verklaard en kan dus zonder beperkingen verder worden 
gebruikt. Deze studie heeft evenwel geen rekening gehouden met het feit dat de bestanddelen van het 
decaBDE-mengsel in het milieu kunnen worden omgevormd tot lager gebromeerde DE’s (MIRA, 
2005d). 
 
Het decaBDE-mengsel wordt naast toepassingen in textiel vooral gebruikt in plastics (voornamelijk in 
HIPS (high–impact polystyreen; vnl. in elektronica en behuizing van tv’s, computers, etc.), maar ook in 
PE (polyethyleen; vnl. in elektronica en verpakkingsmateriaal), PP (polypropyleen; elektronica, auto-
industrie en constructiematerialen), PBT (polybutyleen tereftalaat; vnl. in elektronica), UPE (onverza-
digde polyesters; vnl. in constructiematerialen en in de auto-industrie), EVA (ethyleen vinyl acetaat; 
schuimrubber, zeer breed toepassingsgebied), EPDM (ethyleen propyleen dieen monomeer; elasto-
meren) en andere engineering plastics. HBCD wordt vnl. gebruikt in polystyreen (vnl. in constructie-
materialen zoals isolatiepanelen) en in textiel en meubels. De toepassing van TBBP-A ligt vooral in 
epoxyharsen (als reactieve vlamvertrager) voor de productie van platen voor gedrukte bedrading 
(“chips” voor elektronica) en daarnaast ook voor ABS en als tussenproduct in de bereiding van andere 
gebromeerde vlamvertragers (MIRA, 2005d). 
 
 

I.4.4. Beleid 
Gebromeerde vlamvertragers zijn opgenomen in de OESO-lijst (Organisatie voor Economische Sa-
menwerking en Ontwikkeling) van potentieel hormoonverstorende stoffen (lijst B waarbij in-vitro effec-
ten werden waargenomen). Binnen de OESO is sinds 1995 een vrijwillig initiatief operationeel met de 
industrie van de gebromeerde vlamvertragers. De Conventie voor de bescherming van het mariene 
milieu van de Noord-Oost Atlantische Oceaan (OSPAR) beschouwt gebromeerde vlamvertragers als 
prioritair te behandelen stoffen (OSPAR/MMC 1998, beschouwde stoffen zijn hier: polygebromeerde 
difenylethers, polygebromeerde bifenylen en hexabromocyclododecaan). Ook tetrabromobisfenol-A 
werd op OSPAR 2000 aan deze lijst toegevoegd. Op de vierde Noordzeeconferentie te Esbjerg in 
1995 werd afgesproken dat de nodige aandacht moest geschonken worden aan de vervanging van 
deze stoffen. De gebromeerde difenylethers zijn als groep opgenomen in de lijst van prioritaire stoffen 
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van de Kaderrichtlijn Water. Pentabroomdifenylether wordt wél uit deze groep gelicht als prioritair ge-
vaarlijke stof. Er bestaat een rapporteringplicht voor gebromeerde difenylethers in het kader van het 
European Pollutant Emission Register (IPPC-EPER): vanaf een lozing van 1 kg jaar-1 dienen de ge-
bromeerde difenylethers gerapporteerd te worden in EPER. De criteria voor het toekennen van Euro-
pese milieukeuren (ecolabelling) voor bijvoorbeeld textielproducten, computers en televisietoestellen 
bevatten beperkende bepalingen inzake het gebruik van sommige gebromeerde vlamvertragers. Re-
centelijk werd op Europees niveau aandacht geschonken aan de regulering van het gebruik van 
BFR’s (brominated flame retardants). Voor een aantal stoffen zijn risicoanalyses beschikbaar (pen-
taBDE, OcBDE en decaBDE) of in voorbereiding (HBCD en TBBP-A). Het gebruik van PBB’s werd al 
eerder verboden en vanaf 15 augustus 2004 zijn ook pentaBDE en octaBDE verboden (Richtlijn 
2003/11/EC). Voor decaBDE, dat 75% van alle PBDE’s vertegenwoordigt, stelt de risicoanalyse dat 
verder onderzoek nodig is. Bovendien heeft de Europese Commissie een richtlijn uitgebracht 
(2002/95/EC) die de aanwezigheid van PBB’s en PBDE’s in nieuw elektrisch en elektronisch materiaal 
verbiedt vanaf 1 juli 2006 (De Bont & Van Larebeke, 2002). 
 
 
 
I.5. Vluchtige organische componenten (VOC) 

I.5.1. Chemische structuur 
VOC’s zijn vluchtige organische componenten (o.a. benzeen, tolueen, xyleen). Organische chemische 
componenten bevatten minstens één koolstofatoom in hun moleculaire structuur (uitgezonderd: CO, 
CO2, (bi)carbonaten, anorganische of minerale componenten). 
 
 

I.5.2. Fysische eigenschappen 

Het gaat om natuurlijke, kunstmatige en synthetische chemicaliën. Ze hebben een dampspanning van 
minstens 0,1 kPa bij normale temperatuur en druk en worden als "vluchtig" beschouwd als ze een 
bepaalde hoeveelheid dampen lozen bij kamer- of werktemperatuur. Dit is het geval voor een groot 
aantal onder hen. VOC's zijn zeer talrijk en worden in diverse beroepssectoren gebruikt, vnl. in oplos-
middelen. We vinden ze terug in drukkerijen, oppervlaktebehandeling (reiniging, ontvetting, coating, 
impregnatie, ...), droogkuis, lijmen, rubberbewerking, voeding (extractie, ...), pesticiden, geneesmidde-
len, verven, inkten, kleefstoffen, enz.  
 
 

I.5.3. Toepassingen 
Met het gebruik van VOC's gaan veel risico's gepaard. Op het vlak van de gezondheid zijn talrijke 
acute (hoge concentraties) en chronische effecten (lage concentraties met herhaaldelijke en/of lang-
durige blootstellingen) mogelijk. Naargelang de aard van het product en de blootstellingweg kunnen 
verschillende doelorganen aangetast worden. Zo zijn er bv. carcinogene, mutagene, reprotoxische, 
neurotoxische, en hepatotoxische effecten. 
Ook qua veiligheid zijn er zware risico's. VOC's branden en vooral hun dampen ontvlammen en ont-
ploffen zelfs door contact met een warmtebron boven een bepaalde concentratie. Dit brand-
/explosierisico is des te groter omdat deze dampen meestal zwaarder zijn dan lucht en over de grond 
sluipend circuleren totdat ze bv. een defect stopcontact of een kortsluiting tegenkomen. 
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Op milieuvlak liggen VOC's aan de oorsprong van zware verontreinigingproblemen, zoals fotochemi-
sche smog en troposferische ozon (inadembaar en irriterend, vooral in de zomer) of het broeikaseffect 
en de klimaatverwarming. 
 
 

I.5.4. Beleid 

Deze talrijke risico's verklaren de vermenigvuldiging van de reglementeringen. Een belangrijke richtlijn 
verscheen in het Publicatieblad van de EG nr. L85 van 29.3.1999: de nieuwe "VOC’s II” of "Solventen-
richtlijn" nr. 1999/13/EG. De tekst bepaalt o.a. de verbruik- en emissiedrempels, strikte streefdata 
(april 2001 voor nieuwe en 31 oktober 2007 voor bestaande installaties) en precieze reductiemetho-
des. Deze wettekst heeft een grote draagwijdte voor heel wat bedrijven. Ze zullen hun procedés en 
producten moeten herzien om de nieuwe grenswaarden na te leven en zo nog te kunnen functioneren.  
Wat veiligheid en gezondheid op het werk betreft, zal de wettelijke risicopreventie aanpak toegepast 
moeten worden: verwijdering van het risico via substitutie/vervanging, beperking van het risico (geslo-
ten circuits, collectieve bescherming en tot slot individuele bescherming (www.prevent.be). 
 
 
 
I.6. Perfluoroctaansulfonaat (PFOS) 

I.6.1. Chemische structuur 

Perfluorkoolwaterstoffen komen steeds in mengsels voor. De koolstofwaterstofverbindingen zijn ver-
vangen door koolstoffluorverbindingen, die erg stabiel zijn (Figuur 1.4). De ketenlengte van het kool-
stofskelet kan verschillen (van 4 tot 10). Daarnaast kunnen ook metaalzouten (O-M+), vrije zuren (OH), 
sulfonylhaliden (X) en sulfonamiden (NH2) voorkomen. 
Van nature komen ongeveer 30 orgaanfluoriden voor, elk met slechts één fluoratoom in elke molecule 
(Hekster et al., 2003). De door de mens geproduceerde orgaanfluorverbindingen daarentegen bevat-
ten meerdere fluoratomen per molecule. 
 

 
Figuur 1.4: De chemische structuur van PFOS (Bron: EB&T, Universiteit Antwerpen). 
 
 

I.6.2. Fysische structuur 
De directe chemische verbinding tussen het koolstof en de fluor is zeer kort en zeer sterk, wat PFOS 
hoog resistent maakt tegen chemische, biologische en thermische degradatie (So et al., 2004). Het 
zijn deze karakteristieken samen met hun ongebruikelijke oplosbaarheideigenschappen die de perflu-
orverbindingen gedurende de laatste 50 jaren zo aantrekkelijk gemaakt hebben in de handel (Paus-
tenbach et al., 2005). Echter zijn het ook deze verbindingen die de perfluor chemicaliën (PFC’s) per-
sistent maken eenmaal ze in het milieu vrijgesteld zijn door productie of verwijderingoperaties of ge-
woon gedurende de bruikbare levensduur van een product (Key et al., 1997). 
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Zoals eerder gezegd hebben PFC’s naast hun hoge stabiliteit ook een ongebruikelijke oplosbaarheid 
en oppervlakte actieve eigenschappen. De chemische eigenschappen van vele PFC’s betekenen dat 
ze een relatief kleine oplosbaarheid hebben in zowel water als olie, unieke eigenschappen die ge-
maakt hebben dat ze wijdverspreid gebruikt worden als water, vet en vlekafstotende lagen op textiel 
en papierproducten, als speciale solventen en surfactanten in de industrie en als componenten van 
cosmetische en plastic producten (OESO, 2002; Hekster et al., 2003). Hun resistentie tegen breuken 
zelfs bij zeer hoge temperaturen heeft geleid tot het gebruik als brandbestrijdende schuimen en in 
smeermiddelen voor toepassingen bij hoge temperaturen (OSPAR, 2006). 
 
 

I.6.3. Toepassingen 

Deze organochemicaliën worden gebruikt in een eindeloze lijst van toepassingen: van oppervlaktebe-
handeling van tapijten, leder en textiel tot vlek- en waterafstotende producten voor de behandeling van 
papier (bijvoorbeeld Scotchguard). Gespecialiseerde toepassingen omvatten polymeren (zoals 
Teflon), vuurbestrijdingsschuimen, surfactanten voor de mijnbouw en oliewinning, onderdrukkers van 
zure nevel in de productie van metalen platen en elektrische etsbaden. Basische schoonmaakmidde-
len, polijstmiddelen voor vloeren, schoonmaakmiddelen in de tandheelkunde, fotografische films, 
shampoos, insecticides, adhesieven (bijvoorbeeld Post-It briefjes), waterafstotend en vetvrij papier, en 
oppervlaktebehandeling van kookgerei (bijvoorbeeld Tefal) zijn de meest gangbare huishoudelijke 
toepassingen (Giesy & Kannan, 2001; Hekster et al., 2002). 
 
 

I.6.4. Beleid 

In 2000 heeft 3M, een van de producenten van PFOS in de Verenigde Staten, vrijwillig besloten om 
wereldwijd de productie van PFOS te verminderen en uiteindelijk volledig uit te bannen (3M Company, 
2002). In de Verenigde Staten bestaat er nu een SNUR (Significant New Use Rule), wat de overheid 
de mogelijkheid verschaft om elke nieuwe toepassing waarin PFOS verwerkt zijn, te evalueren. Het 
feit dat we geconfronteerd worden met een nieuwe klasse van persistente chemicaliën waarvoor wei-
nig geweten is over verspreiding en toxiciteit heeft de bezorgdheid van beleidsmakers, producenten 
en consumenten in de Europese Gemeenschap doen toenemen. Voorlopig zijn er echter op Europees 
of Belgisch niveau nog steeds geen wettelijke normen. Er wordt verwacht dat de Europese Commissie 
in het najaar van 2005 een draft zal klaar hebben aangaande restricties voor het op de markt brengen 
en gebruiken van PFOS. Deze draft kadert in Directive 76/769/EEC. Ook hebben Groot-Brittannië en 
Zweden voorstellen ingediend bij de Europese Commissie voor nationale regelgeving omtrent PFOS 
maar deze initiatieven worden bevroren omdat er een regelgeving op Europees niveau in wording is 
(restrictions on marketing and use, zie begin paragraaf) (MIRA, 2005e). 
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II. Europese paling als bio-indicator 

II.1. Europese paling 

De Europese paling (Anguilla anguilla L.) is een wijdverspreide katadrome vissoort waarvan de hele 
populatie danig achteruit gegaan is in het grootste deel van zijn verspreidingsgebied. Internationaal 
wordt gesteld dat de soort zich buiten de biologische veiligheidsgrenzen bevindt. Mogelijke oorzaken 
van deze achteruitgang zijn divers. Zowel antropogene factoren (vb. visserij, habitatverlies, migratie-
barrières, verontreiniging, klimaatverandering) als natuurlijke processen (vb. overdracht van parasie-
ten en ziekten, predatie) kunnen bijgedragen hebben tot deze achteruitgang (ICES, 2003). Momenteel 
is de EC maatregelen aan het voorbereiden teneinde de palingstock te herstellen (COM 2003, 573 
final en Council Regulation establishing measures for the recovery of the stock of European eel, COM 
2005, 472 final) zijnde de ontwikkeling van internationale palingherstelplannen. Europese paling is 
recent ook toegevoegd aan de UN CITES Appendix II lijst en werd gerangschikt als “critically endan-
gered” op de Rode Lijst soorten die door de World Conservation Union opgesteld werd. 
 
De rekrutering van Europese paling (de intrek van glasaal) is ineengestort sinds begin de jaren 1980. 
De intrek van glasaal is zelfs met 99% achteruitgegaan (Anonymous, 2003a). De potentiële oorzaken 
voor deze achteruitgang kunnen in twee grote groepen verdeeld worden: 
1) kwantitatieve oorzaken zoals klimaatverandering, visserij, habitatreductie en migratiebarrières 
2) kwalitatieve oorzaken zoals onvoldoende vetreserves, virusinfecties (EVEX), parasietinfecties 

(Anguillicola crassus) en contaminatie (PCB’s) (Palstra et al., 2006). 
 
Het maturatieproces en een goede fysiologische conditie van de zilverpalingen die onze riviersyste-
men verlaten zijn een eerste vereiste voor een succesvolle migratie van de Europese wateren naar de 
voortplantingsgronden bij de Sargassozee en zijn essentieel voor de reproductie. De energievoorra-
den moeten volstaan om de 5 à 6000 km lange reis aan te kunnen en om volgroeide gonaden met 
een goede kwaliteit aan gameten te ontwikkelen. De totale vetgehaltes van zowel mannelijke als 
vrouwelijke palingen moeten minstens 15% bedragen voor een succesvolle migratie (Van Ginneken et 
al., 2000, 2005a) en meer dan 20% voor een goed reproductievermogen (Durif et al., 2006). 
 
Recente wetenschappelijke data (WG EEL, 2006) wijzen erop dat de aanwezigheid van vervuilende 
stoffen in zilverpaling een belangrijke en onderschatte oorzaak kan zijn in de achteruitgang van de 
soort. Deze resultaten (van den Thillart et al. 2005; Palstra et al., 2005, 2006) suggereren ook dat de 
huidige gonadale niveaus van dioxineachtige contaminanten, met inbegrip van PCB’s in palingen de 
normale embryonale ontwikkeling kunnen schaden. PCB’s en anderen contaminanten kunnen bijge-
dragen hebben tot de achteruitgang van palingrekrutering die sinds 1980 gezien wordt. Zo worden 
gebromeerde vlamvertragers in paling aangetroffen (Belpaire et al., 2002; Morris et al., 2004). Uit ge-
netisch onderzoek van Vlaamse paling (Maes et al., 2005) blijkt er een significant negatieve correlatie 
te bestaan tussen vervuiling door zware metalen en conditie. Uit het palingpolluentenmeetnet blijkt 
bovendien dat er zeer grote variatie bestaat in vervuiling van de paling afhankelijk van het meetstati-
on, met voor sommige stoffen extreem hoge waarden (Goemans et al., 2003; Goemans & Belpaire, 
2004). 
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II.2. Europese paling als bio-indicator 

Er zijn een aantal ecologische en fysiologische eigenschappen die ervoor zorgen dat paling gevoelig 
is voor lipofiele polluenten en deze sterk accumuleert. De soort kan aldus gebruikt worden als bio-
indicator voor het detecteren van chemicaliën in het milieu. Bovendien geeft het monitoren van veront-
reinigende stoffen in paling een beeld van de scheikundige toestand van de Vlaamse wateren en is 
dus ook een indicator van milieudruk op de volksgezondheid. Het levert gegevens over de hygiëni-
sche controle van visserijproducten binnen de veiligheidsreglementeringen voor humane voeding en 
het monitoren van de palingkwaliteit binnen de vereisten van het internationaal herstelplan van de 
paling (Belpaire & Goemans, 2007). Het is hoe dan ook duidelijk dat een adequaat biomonitororga-
nisme aan meerdere condities moet voldoen. Deze vereisten voor paling worden opgelijst en bedis-
cussieerd in Tabel 2.1. 
 
Een eerste belangrijke factor is dat de bio-indicator over een grote bioaccumulatie capaciteit beschikt. 
Door het hoog vetgehalte van paling, tot meer dan 30% van het lichaamsgewicht (cf. bij karper is dit 
maar 3%), accumuleren lipofiele polluenten (PCB’s, pesticiden,...) gemakkelijk in paling. Zelfs bij een 
zeer lage contaminatiegraad kan men sporen terugvinden in zijn spierweefsel (Mason & Barak, 1990). 
De graad van accumulatie is polluentafhankelijk. Deze neemt toe naarmate de hydrofobiciteit van de 
polluent toeneemt (Bruggeman et al., 1984 (fide: Robinet & Feunteun, 2002)). 
 
Ten tweede heeft paling een lange sedentaire benthische levenswijze als gele paling in de sediment-
laag van de vervuilde binnenwateren waardoor hij veel in contact komt met de in de bodem en het slib 
opgeslagen verontreinigingen. Op deze manier kan paling jarenlang allerlei polluenten accumuleren. 
Concentraties van ΣPCB’s en DDT en zijn metabolieten nemen immers toe met de leeftijd (lengte, 
gewicht). Het verband is het best zichtbaar wanneer de berekeningen uitgevoerd worden op basis van 
versgewicht (Larsson et al., 1991). 
Vissen nemen polluenten op vanuit het water en vanuit voedsel (vb. Spigarelli et al., 1983). De opna-
me uit het water is een snel proces – een kwestie van uren of dagen afhankelijk van de chemische 
eigenschappen van de polluent (Pizza & O’Connor, 1983). De opname uit voedsel daarentegen is een 
veel trager proces en hydrofobe polluenten kunnen gedurende jaren accumuleren (Bengtsson, 1980; 
Spigarelli et al., 1983). Ten gevolge hiervan is de blootstellingtijd aan polluenten (leeftijd van de vis) 
een bepalende parameter bij het opnameproces. Voor palingen die 12 jaar zijn en ouder is de grootste 
toename in ΣPCB’s en ΣDDT’s (ng.g-1 versgewicht) geregistreerd. Van 6 tot 12 jaar is de opname van 
de polluenten lager en neemt die gradueel toe. De toename van de polluentenopname vanaf de leef-
tijd van 12 jaar kan te wijten zijn aan de afgenomen groeisnelheid (Larsson et al., 1991). 
 
Om een betrouwbaar beeld te geven van de vervuilingsgraad op een specifieke locatie is het belang-
rijk dat de soort resident (sedentair) is. Paling vertoont een expliciet homing gedrag d.i. het steeds 
terugkeren naar een vaste plaats en zijn foerageerbewegingen zijn beperkt tot een paar honderd me-
ter. De meeste palingsoorten vertonen ogenschijnlijk dit gedrag (A. anguilla: Baras et al., 1998; Lafail-
le et al., 2005; A. rostrata: Oliviera, 1997; Goodwin, 1999; A. australis: Jellyman et al., 1996; A. dief-
fenbachi: Beentjes & Jellyman, 2003; A. japonica: Aoyama et al., 2002). Ook in getijdenestuaria is het 
homing gedrag duidelijk aanwezig al kan de home range groter zijn dan in zoetwater habitatten (Par-
ker, 1995) en er kunnen ook seizoensgebonden bewegingen optreden (Hammond, 2003). Ook het 
voorkomen van zogenaamde ‘nomaden’ werd gerapporteerd (Feunteun et al., 2003). Nomaden zijn 
palingen die zich niet op een bepaalde plaats gesetteld hebben. Het kunnen jonge palingen zijn die na 
een winterstop verder stroomopwaarts trekken al lijkt het erop dat palingen van om het even welke 
grootte of leeftijd stroomopwaarts kunnen trekken (Feunteun et al., 2003). Hun gedrag kan intrinsiek 
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zijn (nog niet gerapporteerd), een gevolg van het veranderen van habitat omwille van hun grootte 
(Feunteun et al., 2003; Glova, 1998; Baisez et al., 2000; Baisez, 2001), of ten gevolge van verande-
ringen in milieucondities zoals vb. droogte, overstromingen, getijden, temperatuur, waterpeil en antro-
pogene verstoring (Parker, 1995; Adam, 1997; Lamothe et al., 2000). Omwille van de migratie activi-
teit van paling gedurende het zilverstadium, kan paling enkel gedurende de gele palingfase gebruikt 
worden als bio-indicator. 
 
Ten derde bekleedt paling een hoog trofisch niveau in de aquatische voedselketen en accumuleert 
hierdoor grote hoeveelheden contaminanten. Deze accumulatie vindt plaats omdat organismen vb. 
PCB’s niet of zeer langzaam metaboliseren. Organismen bezitten enzymsystemen die lichaams-
vreemde stoffen omvormen en uitscheiden, ook wel het mono-oxygenase systeem genoemd. De en-
zymen van dit systeem - waarvan de hoogste concentraties in de lever worden gevonden - en ver-
scheidene conjugerende enzymen, helpen dieren verontreinigingen te ontgiften en te verwijderen uit 
de weefsels en uit te scheiden naar het omringende milieu (Bruijs et al., 2002). Naast de blootstelling-
tijd kan ook een verandering in dieet (door de leeftijd) een toename aan polluentconcentraties bij ou-
dere vissen verklaren. Jonge palingen voeden zich hoofdzakelijk met zoöbenthos. Wanneer de paling 
groeit, zal vis een groter deel gaan uitmaken van zijn dieet (Tesch, 1977). 
 
Een factor in de voortplantingsbiologie van de paling maakt tevens dat deze soort extra gevoelig is 
voor bioaccumulatie van lipofiele polluenten. Semelpare (slechts één voortplantingscyclus in hun le-
ven) soorten (zoals paling) gebruiken het meeste van hun lichaamsvet voor de voortplanting, terwijl 
iteropare (meerdere voortplantingscycli in hun leven) soorten tijdens de reproductie hun vetreserves in 
mindere mate aanspreken. De meeste soorten zijn iteropaar en volwassen organismen kunnen geac-
cumuleerde lipofiele producten elimineren door ze door te geven aan de gameten tijdens het paaien. 
Doordat palingen echter slechts éénmaal paaien hebben ze dus geen verdedigingsmechanisme tegen 
polluentaccumulatie zoals iteropare soorten (Robinet & Feunteun, 2002). Het gevolg is dat de polluen-
tenaccumulatie gedurende hun hele leven doorgaat en dit niet alleen bij de mannelijke individuen 
maar ook bij de vrouwtjes. Palingen beschikken bovendien over grote vetreserves zodat de polluent-
concentraties hoger zijn dan bij de meeste andere vissen. Daarbij komt dat palingen relatief ongevoe-
lig zijn voor een slechte waterkwaliteit en ze vaak blootgesteld worden aan hoge concentraties persis-
tente polluenten in industriegebieden. Wanneer we al deze factoren combineren met de lange af-
standmigratie waarbij de vetreserves als energievoorraad gebruikt worden, lijkt het erop dat paling een 
soort is die zwaar blootgesteld wordt aan polluenten. Wanneer de vetreserves opgebruikt worden, 
komen de polluenten vrij in de bloedbaan en kunnen ze naar de vitale en de voortplantingsorganen 
getransporteerd worden (Larsson et al., 1991). Van zulke situaties is reeds aangetoond dat ze dodelijk 
zijn voor vogels; wanneer vogels vasten, worden de persistente polluenten vrijgesteld uit de vetreser-
ves en vergiftigen het individu (Krom, 1986). Een gelijkaardige situatie kan het geval zijn voor migre-
rende zilverpalingen en kan een oorzaak zijn voor de afnemende palingvangsten in Europa gedurende 
de laatste tientallen jaren (Larsson et al., 1991). Het meten van deze polluenten in (zilver)paling wordt 
dan ook aangemoedigd door WG EEL (2006) en STECF (2006) en is dus een graadmeter voor de 
kwaliteit van de toekomstige kweekdieren. 
 
Een bijkomend voordeel van meten in paling is dat polluenten, zoals lindaan, ook buiten hun toepas-
singsperiode in verhoogde concentraties in paling worden aangetroffen, in tegenstelling tot metingen 
in andere compartimenten (vb. water). Deze typische karakteristieken garanderen het gebruik van 
paling als bio-indicator voor de aanwezigheid van schadelijke stoffen in het milieu en in het bijzonder 
in substanties met een lage oplosbaarheid in water. Men gaat ervan uit dat palingweefsel een indicatie 
geeft van de mate van blootstelling van schadelijke stoffen in het milieu en dat zijn vetgehalte het ver-
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vuilingniveau van prooisoorten, oppervlaktewateren en sedimenten weerspiegelt (Maes et al., in 
press.). 
 
Een ander belangrijk voordeel van het gebruik van paling als bio-indicator voor schadelijke stoffen in 
het milieu is gerelateerd aan de volksgezondheid omwille van de consumptie van paling door de 
mens. Palingconsumptie maakt immers dat de mens blootgesteld wordt aan persistente organische 
chemicaliën en zware metalen (Harrad & Smith, 1999; Bilau et al., in prep.). Veel van deze polluenten 
worden als potentiële carcinogenen beschouwd en van sommige wordt verondersteld dat ze het me-
tabolisme en de endocriene functies van het menselijk lichaam verstoren (European Environment 
Agency, 2005). Ook zijn er normen opgesteld voor deze stoffen o.a. voor Cd, Hg, Pb, ΣPCB’s, dioxi-
nes, … 
 
Migrerende palingen eten niet en zijn om de migratie en de oöcytontwikkeling te volbrengen dus volle-
dig afhankelijk van hun vetreserves die als energiebron fungeren. Gedurende de 5 à 6000 km lange 
migratie naar de Sargassozee, ziet de bestemming van de gemobiliseerde vetreserves van de semel-
pare paling er als volgt uit: 39% wordt gebruikt als energiebron (van Ginneken & van den Thillart, 
2000; van den Thillart et al., 2004; van Ginneken et al., 2005a; Palstra et al., unpublished data) en 
28% wordt geïncorporeerd in de rijpende oöcyten (Palstra et al., 2006 and unpublished data). Door de 
vetmetabolisatie zullen de interne concentraties aan PCB’s toenemen (door vrijstelling uit de vetreser-
ves) en zal zo het risico op toxische effecten ook toenemen. 
 
Naast de vele voordelen zijn er ook een aantal nadelen verbonden aan het gebruik van paling als bio-
indicator voor verontreinigende stoffen. Een eerste nadeel is dat de soort niet overal aanwezig is. Een 
ander nadeel is dat de laboratoriumonderzoeken enkel op dode exemplaren uitgevoerd kunnen wor-
den. Ook is leeftijdsbepaling moeilijk. Alhoewel paling een ideale biomonitor is voor tal van verontrei-
nigende stoffen is hij dit niet voor endocrien verstorende effecten (vb. VTG). Deze laatste kunnen en-
kel gemeten worden in volwassen exemplaren en paling wordt pas volledig volwassen tijdens zijn 
migratie naar de voortplantingsgebieden. Ook kan men zich vragen stellen omtrent de noodzaak van 
het systematisch doden van paling voor het monitoren van verontreinigende stoffen terwijl de soort 
zich buiten zijn biologische veiligheidsgrenzen bevindt. Anderzijds kan door paling te gebruiken als 
graadmeter en de in paling aangetroffen concentraties te haneteren als streefnorm voor de chemische 
toestand zal dit de soort effectief ten goede komen. 
 
Tabel 2.1: Vereisten voor een adequate bio-indicator voor het monitoren van verontreinigende 
stoffen in aquatische omgevingen (Belpaire & Goemans, 2007). 
Vereisten  Paling 
Bioaccumulatie 
capaciteit 

 

Ecologische karakteristie-
ken, habitat, trofisch niveau, 
… zijn belangrijke aspecten 
die de bioaccumulatie capa-
citeit van een organisme 
bepalen. 

+ Palingen zijn carnivore bentische vissen die 
predateren op insectenlarven, wormen, Crusta-
ceeën slakken, mosselen en vis, in het bijzonder 
kleine bodembewonende soorten. Dit gedrag 
resulteert in een hoge bioaccumulatie van toxi-
sche residu’s. 

- Er kunnen individuele verschillen optreden 
door trofische specialisatie van sommige indivi-
duen (Belpaire et al., 1992; Dörner et al.,2006). 
Afhankelijk van de lokale biotische condities (vb. 
de biomassa aan chironomiden) kunnen palin-
gen verschillende trofische posities bekleden 
(Dörner et al., 2006). 

   
Biobeschikbaarheid De bio-indicator moet een + Palingen zijn carnivore predatoren (zie hier-
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hoog trofisch niveau bekle-
den om informatie over de 
biobeschikbaarheid van 
chemicaliën te bekomen. 

boven). 

   
Range van de 
meetbare chemica-
liën 

De range aan meetbare 
chemicaliën moet zo groot 
mogelijk zijn. 

+ Paling heeft reeds bewezen een goede indica-
torsoort te zijn voor een grote waaier aan che-
mische componenten, waaronder PCB’s, orga-
nochloorpesticiden, zware metalen (Goemans et 
al., 2003), gebromeerde vlamvertragers (Belpai-
re et al., 2003; Morris et al., 2004; vluchtige 
organische polluenten (Roose et al., 2003), 
dioxinen, perfluor chemicaliën (Hoff et al, 2005; 
Santillo et al., 2006), metallothioneïnes (Langs-
ton et al., 2002) en polycyclische aromatische 
componenten (Ruddock et al., 2003). 

- Gele paling is echter geen aangewezen bio-
indicator voor endocriene verstoorders die ge-
meten worden via het vitellogenine (Versonnen 
et al., 2004). 

   
Internationaal aan-
vaarde monitorsoort 

De lidstaten gebruiken ver-
schillende organismen als 
bio-indicator: microbiële 
assemblages,mollusken, 
algen, andere vissoorten 
(forel, grondel, …), vispara-
sieten, invertebraten, aqua-
tische macrofyten, watervo-
gels, … Er is zeker nood 
aan harmonisatie, een ge-
meenschappelijke benade-
ring en strategie voor het 
opsporen van chemicaliën 
in aquatische biota. 

+ Palingen zijn reeds over de hele wereld ge-
bruikt als chemische bio-indicator. Studies over 
de Europese paling zijn in Europa op lokale of 
nationale schaal voorhanden in Nederland (Pie-
ters, 1991; Hendriks & Pieters, 1993; de Boer & 
Hagel, 1994; Pieters et al., 2004), Frankrijk (Bat-
ty et al., 1996; Roche et al., 2002; 2003; Gour-
solle, 2002), Finland (Tulonen & Vuorinen, 
1996), Zweden (Van Leeuwen et al., 2002; An-
karberg et al., 2004), Verenigd Koninkrijk 
(Mason & Barak, 1990; Mason, 1993; Weather-
ley et al., 1997), Spanje (Usero et al, 2003), 
Italië (Bressa et al, 1995; 1997; Agradi et al., 
2000; Corsi et al., 2005), Duitsland (Fromme et 
al., 1999; Wiesmüller & Schlatterer, 1999; Rein-
cke et al., 2000; Lehmann et al., 2005) en Bel-
gië (Wallonië: Thomé et al., 2004 en Vlaande-
ren: Goemans et al., 2003; Goemans & Belpai-
re, 2004; Roose et al., 2003; Morris et al., 2004; 
Hoff et al., 2005; Maes et al., 2005). Er bestaat 
reeds een monitoringsnetwerk sinds 1977 in 
Nederland en sinds 1994 in België. Andere 
wijdverspreide studies waarbij paling als bio-
indicator gebruikt werd voor de aanwezigheid 
van gebromeerde vlamvertragers en PCB’s in 
waterlopen en meren in 10 Europese landen 
(Santillo et al., 2005) en voor perfluor chemicali-
en (11 landen (Santillo et al., 2006)) werden 
door Greenpeace gerapporteerd. 

   
Seizoensgebonden 
veranderingen 

Geen of minimale seizoena-
le veranderingen door me-
tabolische activiteit gerela-
teerd aan de reproductie of 
seizoenale milieuverande-
ringen in de jaarcycli. 

+ Door de afwezigheid van een jaarlijkse repro-
ductie cyclus treden er geen aan de reproductie 
gerelateerde seizoenale metabolische verande-
ringen op. 

- Desalniettemin kan het vetgehalte fluctueren 
doorheen het jaar (van Leeuwen et al., 2002). 
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Migratiegedrag De indicatorsoort moet zeer 
resident zijn om een finger-
print te leveren van de loca-
le vervuilingsgraad. 

+ Gele paling heeft een expliciet homing gedrag 
en zijn foerageerbewegingen zijn meestal be-
perkt tot een paar honderd meters. De meeste 
palingsoorten vertonen dit gedrag (A. anguilla: 
Baras et al., 1998; Lafaille et al., 2005; A. rostra-
ta: Oliviera, 1997; Goodwin, 1999; A. australis: 
Jellyman et al., 1996; A. dieffenbachi: Beentjes 
& Jellyman, 2003; A. japonica: Aoyama et al., 
2002). De fingerprint methode werd reeds aan-
getoond (Castonguay et al., 1989; Belpaire et 
al., 1999). 

- Ook in getijdenestuaria is het homing gedrag 
duidelijk aanwezig al kan de home range groter 
zijn dan in zoetwater habitatten (Parker, 1995) 
en er kunnen ook seizoensgebonden bewegin-
gen optreden (Hammond, 2003). De waarde 
van paling als ‘fingerprint’ werd reeds aange-
toond (Castonguay et al., 1989, Belpaire et al., 
1999). Ook het voorkomen van zogenaamde 
‘nomaden’ werd gerapporteerd (Feunteun et al., 
2003). Omwille van de migratie-activiteit van 
paling gedurende het zilverstadium, kan paling 
enkel gedurende de gele palingfase gebruikt 
worden als bio-indicator. 

   
Voorkomen De soort moet wijdverspreid 

zijn en in een brede waaier 
aan aquatische habitatten 
voorkomen. In het kader 
van de WFD-context is een 
algemene Europese ver-
spreiding aanbevolen. 

+ Palingen komen wijdverspreid voor en worden 
in bijna alle aquatische milieus aangetroffen. Ze 
komen voor in zoet-, brak- en kustwater in bijna 
heel Europa (zelfs in Noord-Scandinavië en van 
de Azoren tot de Oost mediterraan gebieden) en 
in Afrika. In Vlaanderen is paling de derde 
meest verspreide vissoort. 

- Het voorkomen van paling in stroomopwaarste 
gedeelten is sterk achteruitgegaan ten gevolge 
van migratiebarrières. Herstelmaatregelen zoals 
herbepoting compenseren dit gedeeltelijk. 

   
Grootte Het organisme moet vol-

doende groot zijn om ade-
quate analyses toe te laten. 

+ De beoogde lengte is 40 cm wat overeenkomt 
met een gewicht van ca. 100 g, en wat voldoen-
de groot is om het palingweefsel te verdelen 
voor de verschillende analyses en laboratoria. 

   
Standaardisatie Standaardisatie op lengte 

en/of leeftijd is aanbevolen. 
+ Standaardisatie voor de palinglengte is rond 
40 cm. 

- Er kan wel groei heterogeniteit optreden. 
   
Fysiologische ei-
genschappen 

Naast grootte zullen fysiolo-
gische karakteristieken zo-
als een hoog vetgehalte de 
analyse van (hoofdzakelijk 
vetoplosbare) substanties 
vergemakkelijken. 

+ Paling heeft extreem hoge vetgehalten (ge-
middelde voor Vlaamse paling: 14,7%, N=1164, 
Goemans et al., 2003). 

- Heterogeniteit in vetgehalten tussen de indivi-
duen en locaties kan optreden. 

   
Normatief kader Evaluatie procedures, risico-

analyses, beslissingsbomen 
voor beheer, … zijn afhan-

+ Op basis van distributie analyses werden in 
Vlaanderen referentiewaarden voor palingen 
voorgesteld voor PCB’s, organochloor pestici-
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kelijk van de beschikbaar-
heid over normatieve waar-
den zoals referentiewaar-
den, doelwaarden, actie 
drempelwaarden, consum-
tiestandaarden, etc. 

den (OCP’s) en zware metalen (Goemans et al., 
2003; Belpaire & Goemans, 2004). Ook in Ne-
derland bestaan referentiewaarden (Hendriks & 
Pieters, 1993) evenals drempelwaarden. In veel 
landen zijn nationale en EU consumptiestan-
daarden van kracht of in ontwikkeling. 

- Voor vele stoffen ontbreken nog referentie-
waarden. 

   
Levensgeschiedenis De soort moet voldoende 

lang leven zodat hij in staat 
is om toevallige substanties 
te accumuleren. 

+ Paling brengt 5 tot 18 jaren door in de binnen- 
en de kustwateren. 

   
Robuuste soort Het is essentieel dat conta-

minanten ook in (zwaar) 
verontreinigde waters ge-
monitord kunnen worden 
met behulp van de indica-
torsoort; daarom moet de 
soort zeer resistent zijn aan 
milieudegradatie. 

+ Paling is vrij resistent tegen een achteruitgang 
van de waterkwaliteit en kan tegen lage zuur-
stofwaarden en hoge eutroficatiewaarden. 

- Paling is gevoelig voor verstoringen in de 
structuurkwaliteit maar hun aanwezigheid wordt 
in stand gehouden door herbepotingen. 

   
Multipele indicator   Het gelijktijdig gebruik van 

één indicator voor verschil-
lenden doeleinden is een 
economisch voordeel (kos-
ten efficiëntie voordeel). 

+ Het kiezen van paling als chemische indica-
torsoort biedt drievoudige voordelen: 
1. monitoring van de gezondheids- en chemi-
sche toestand van het milieu (nationaal en 
WFD-niveau) 
2. monitoring van de humane voedselveiligheid 
en hygiënische controle van visserijproducten 
3. monitoring van paling (paai) kwaliteit binnen 
de vereisten van het internationaal herstelplan 
paling en het nationaal palingbeheerplan 
(STECF, 2006). 
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III. Het Vlaamse palingpolluentenmeetnet 

België en in het bijzonder Vlaanderen heeft te maken met substantiële milieuproblemen. Ten gevolge 
hiervan scoort ons land slecht in internationale studies. Gebaseerd op een recent ingestelde milieu-
performantie index (environmental performance index; Esty et al., 2006), scoort België 39e op wereld-
schaal, laatste in de EU-25 schaal en 26e van de 29 OESO-lidstaten (Organisation for Economic Coo-
peration and Development) (Maes et al., in press). De milieuproblemen in Vlaanderen zijn te wijten 
aan een hoge populatiedensiteit gekoppeld aan een historisch gebrek aan juist landgebruik. Het land-
schap wordt gekenmerkt door een afwisselend patroon van verstedelijking, natuur, landbouw en indu-
strie. De hoge populatiedensiteit, de intensieve veeteelt en de economische ontwikkeling van indu-
strieën zorgen voor een hoge milieudruk terwijl op hetzelfde moment de sterke versnippering van het 
landschap de mogelijkheden om doelgerichte maatregelen toe te passen en aan effectief milieubeleid 
te doen drastisch beperken (Maes et al., in press). Maes et al. (in press) bekeken de trend en de evo-
lutie van pollutie in paling uit Vlaamse binnenwateren. Hun resultaten worden gebruikt om inzicht te 
geven in de verontreiniging van paling uit Vlaanderen op basis van gegevens van het Vlaamse paling-
polluentenmeetnet. 
 
Het Instituut voor Natuur- en Bosonderzoek (INBO), het voormalige Instituut voor Bosbouw en Wild-
beheer (IBW), heeft in dit kader een meetnet voor de verspreiding van polluenten op openbare waters 
in Vlaanderen uitgebouwd waarin paling als bio-indicator gebruikt wordt. De bedoeling van het pollu-
entenmeetnet is een gebiedsdekkend beeld te krijgen van de kwaliteit van openbare waters, zowel 
stromende waters als kanalen, afgesloten waters als polderwaterlopen. De keuze van de te bemon-
steren waters gebeurde op basis van de lijst met openbare (vis)waters zoals vermeld in Vandenabeele 
et al. (1998). Bij de keuze van de locaties werd er getracht om tot een overeenstemming te komen 
met het waterbodemmeetnet van de Vlaamse Milieumaatschappij (VMM). Anderzijds is er ook een 
koppeling met het Meetnet Zoetwatervis (logistiek). Tevens werd er besloten om op kanalen en grote-
re waterlopen iedere 10 à 15 km een locatie vast te leggen. Vanaf 2001 werden zoveel mogelijk wa-
ters en locaties waarvan reeds informatie beschikbaar was opnieuw bemonsterd om zo op middellan-
ge termijn een beeld te verkrijgen van een mogelijke evolutie van de vervuiling in de Vlaamse opper-
vlaktewateren (Goemans et al., 2003). 
 
Tussen 1994 en 2006 werden meer dan 2940 palingen afkomstig van 365 meetplaatsen (Figuur 3.1) 
onderzocht op de aanwezigheid van ca. 100 chemicaliën waaronder PCB’s, organochloor pesticiden 
en zware metalen. Op een selectie van meetplaatsen werden projectmatig gebromeerde vlamvertra-
gers, vluchtige organische stoffen (VOC’s), endocriene verstoorders, dioxinen, perfluoroctaansulfo-
naat (PFOS), methallothioneïnes en polycyclische aromatische componenten gemeten (Tabel 3.1). De 
resultaten werden in verschillende rapporten gerapporteerd (Belpaire et al., 2001; Belpaire et al., 
2003; Goemans et al., 2003; Roose et al., 2003; Goemans & Belpaire, 2004; Morris et al., 2004; van 
Campenhout, 2004; Versonnen et al., 2004; Hoff et al., 2005; Maes et al., 2005). Deze serie onder-
zochte stoffen bevat slechts een kleine fractie (minder dan 0,5%) van de meer dan 30 000 chemicali-
en die regelmatig in Europa verhandeld worden. Het onderzoek naar de aanwezigheid van zware 
metalen gebeurt door het Centrum voor Onderzoek in Diergeneeskunde en Agrochemie (CODA, Ter-
vuren) en het Departement voor Zeevisserij (DVZ, Oostende) onderzoekt de aanwezigheid van ver-
scheidene lipofiele polluenten (Goemans et al., 2003). 
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Om de concentratieniveaus van verontreinigende stoffen in paling op verschillende locaties met elkaar 
te kunnen vergelijken is standaardisatie van de bemonsteringen en palingen noodzakelijk. Bij de start 
van het palingpolluentenmeetnet werd er besloten om per locatie tien palingen met een lengte tussen 
35-45 cm mee te nemen. Door beperkingen op het terrein heeft men echter dit lengte-interval moeten 
uitbreiden naar 30-50 cm. Naast de standaardafstand voor visbestandopnames zoals weergegeven in 
Van Thuyne & Belpaire (1997) moest er in veel gevallen immers doorgevist worden op paling om te 
proberen aan het vooropgestelde aantal te geraken. 
Vanaf 2000 werd geopteerd voor de lengteklasse 30-50 cm omdat hierin beide geslachten vertegen-
woordigd zijn, deze palingen het meest gegeerd zijn voor consumptie en omdat ze een vergelijkbare 
blootstellingduur hebben. Randvoorwaarde om een beeld te krijgen van de lokale vervuiling is ui-
teraard dat het om een paling gaat in het gele-palingstadium (sedentair) en het dus geen trekpaling 
(zilverpaling) is. 
Tijdens elke afvissing worden eveneens een aantal variabelen gemeten: pH, zuurstofgehalte, water-
temperatuur, conductiviteit, stroomsnelheid, breedte van de waterloop. Ook de abiotische factoren, 
eigen aan de locatie worden genoteerd. Er wordt een schets van de bevissingsplaats gemaakt waarop 
opvallende kenmerken worden aangeduid en de GPS-coördinaten worden opgenomen. Deze ken-
merken kunnen immers een invloed uitoefenen op de waterloop en zijn fauna. Bij het analyseren van 
de stalen kunnen ze een mogelijke verklaring geven voor afwijkende resultaten (Goemans et al., 
2003). 
 
Tabel 3.1: Geanalyseerde stoffen en analyselaboratoria. Voor de gebromeerde vlamvertragers 
en voor de VOS werden de analyses slechts op een beperkte selectie van meetplaatsen uitge-
voerd. 
Stofgroep  Stoffen  Analyselabo 
Zware metalen:  cadmium, kwik, lood, chroom, nikkel, ko-

per, zink, arseen en selenium  
Centrum voor Onderzoek in 
Diergeneeskunde en Agroche-
mie (CODA) 

Polychloorbifenylen:  PCB 28/PCB 31, PCB 52, PCB 101, PCB 
105, PCB 118, PCB138, PCB153, PCB 
156, PCB 180 

Departement voor Zeevisserij 
(DVZ) van het Centrum voor 
Landbouwkundig Onderzoek 
(CLO)* 

Hexachloor- 
cyclohexanen:  

α-HCH, γ-HCH (Lindaan) DVZ/CLO 

Cyclodienen (drins):  Dieldrin, Aldrin, Endrin DVZ/CLO 
Polychloorbenzeen:  Hexachloorbenzeen (HCB) DVZ/CLO 
Chloorethanen:  p,p’-DDD (TDE), p,p’-DDT, p,p’-DDE, 

trans-nonachloor 
DVZ/CLO 

Gebromeerde vlamver-
tragers:  

HBCD, TBBP-A, PBDE’s Instituut voor Binnenvisserijon-
derzoek, Ijmuiden (RIVO) 

Vluchtige organische 
solventen:  

50 verschillende stoffen DVZ/Beheerseenheid Mathema-
tisch Model 

* vanaf 1 april 2006 is het Centrum voor Landbouwkundig Onderzoek (CLO) samen met het wetenschappelijk deel van het 
Centrum voor Landbouweconomie (CLE) ondergebracht in een Intern Verzelfstandigd Agentschap (IVA) zonder rechtspersoon-
lijkheid onder de benaming 'Instituut voor Landbouw- en Visserijonderzoek (ILVO)'. 
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Figuur 3.1: Overzicht van de staalnamepunten van het palingpolluentenmeetnet (Y. Maes). 
 
 
 
III.1. Polychloorbifenylen (PCB’s) 

PCB’s zijn alomtegenwoordig in Vlaamse paling. Uit de resultaten van het palingpolluentenmeetnet 
blijkt dat de gemiddelde concentratie van de ΣPCB’s voor Vlaamse paling 605 ng.g-1 versgewicht be-
draagt en dus de Belgische maximumnorm voor consumptie (75 ng g-1) sterk overschrijdt (Tabel 3.2; 
gegevens van 1994-2005) en dit op 80% van de onderzochte locaties in Vlaanderen. Let op de grote 
standaarddeviatie. De verdeling van de totale PCB-concentratie in paling is scheef getrokken: 14% 
van de individuen vertoont een totale PCB-concentratie die hoger is dan 1000 ng.g-1 versgewicht en 
1,4% vertoont een concentratie die hoger is dan 5000 ng.g-1 versgewicht (Maes et al., in press). Op 89 
van de 260 locaties (34%) werd er een gemiddelde concentratie aan ΣPCB’s aangetroffen die sterk 
afwijkt van de referentiewaarde. In vijf waters (9 locaties) werd een concentratie aangetroffen van 
boven de 2000 ng.g-1 versgewicht, nl.: de Maas, het kanaal van Dessel naar Schoten, het kanaal van 
Bocholt naar Herentals, de Laan en de Leyloop. Een concentratie van 2000 ng.g-1 versgewicht wordt 
internationaal erkend als zijnde totaal onverantwoord om nog te consumeren. PCB-waarden in paling 
uit de Rijn en de Maas behoorden de voorgaande jaren tot de hoogste waarden in zoetwatervissen in 
Europa gemeten. Alleen buiten Europa zijn hogere PCB-waarden voor diverse vissoorten gemeten, in 
1977 in de Hudson rivier (New York, Verenigde Staten) welke de extreme waarden bedroegen van 
1500-4000 mg kg-1. In de beginperiode van de jaren 1980 daalde de PCB-concentratie in sterke mate 
in de Rijn en is daarna op een relatief constant niveau gebleven. Figuur 3.2 geeft een overzicht van de 
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PCB-concentraties (versgewichtsbasis) in paling uit Vlaamse oppervlaktewaters (Vlaanderen, 1995-
2002) en Figuur 3.4 geeft een overzicht van de trend van lichaamslasten van paling van PCB’s in de 
verschillende rivierbekkens in Vlaanderen. 
 
Tabel 3.2: De lichaamslast (ng.g-1 versgewicht) van de verschillende PCB’s die in spierweefsel 
van paling uit Vlaamse oppervlaktewateren aangetroffen werd. Aantal palingen (N), gemiddel-
den, minimum- en maximumwaarden en standaarddeviatie (St. Dev.) zijn berekend voor de 
periode 1994-2005 (Maes et al., in press). 

 N gemiddelde minimum maximum Std. Dev. 
L (cm) 2839 41,79 19,20 102,30 9,28 
G (g) 2838 153,46 11,70 2284,00 152,69 
% vet 2528 14,92 0,5200 57,59 10,18 
PCB28 2525 6,44 0,0035 292,65 15,11 
PCB31 2525 3,04 0,0037 211,84 7,97 
PCB52 2526 30,61 0,0087 624,36 53,82 
PCB101 2526 55,55 0,0272 1505,79 104,77 
PCB105 2526 18,12 0,0104 478,12 34,81 
PCB118 2526 57,13 0,2904 2076,45 112,23 
PCB138 2526 149,69 0,5805 2924,25 295,65 
PCB153 2526 211,89 1,0423 5098,68 430,33 
PCB156 2525 13,98 0,0263 352,71 25,17 
PCB180 2525 93,48 0,1250 2131,50 180,93 
ΣPCB’s 2524 604,99 3,5213 12455,38 1118,56 
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Figuur 3.2: PCB-concentraties (versgewichtsbasis) in paling uit Vlaamse oppervlaktewaters
(Vlaanderen, 1995-2002). 
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III.2. Pesticiden 

In Vlaanderen varieert de gemiddelde concentratie van de biocide lindaan tussen 0,01 en 2225 ng.g-1 

versgewicht met een gemiddelde lichaamslast van 31,4 ng.g-1 versgewicht. Concentraties van α-HCH 
zijn gemiddeld 0,64 ng.g-1 versgewicht (max. 16,9 ng.g-1 versgewicht). Dieldrin en endrin die ooit als 
pesticiden gebruikt werden maar verboden zijn sinds 1974 en 1976 respectievelijk, werden in meer 
dan 90% van de geanalyseerde palingen aangetroffen. Dieldrinconcentraties hadden een gemiddelde 
van 15,6 ng.g-1 versgewicht en een maximumwaarde van 389 ng.g-1 versgewicht; de gemiddelde con-
centratie aan endrin was 1,4 ng.g-1 versgewicht (max. 496 ng.g-1 versgewicht). De fungicide 
hexachloorbenzeen werd aangetroffen in paling in een gemiddelde concentratie van 5,89 ng.g-1 vers-
gewicht (max. 192 ng.g-1 versgewicht). DDT’s zijn in alle vissen aanwezig in gesommeerde concentra-
ties die variëren tussen 1,5 en 4000 ng.g-1 versgewicht (Maes et al., in press). Tabel 3.3 geeft een 
overzicht van de lichaamslast (ng.g-1 versgewicht) van de verschillende pesticiden die in spierweefsel 
van paling uit Vlaamse oppervlaktewateren aangetroffen werden. De internationaal gerapporteerde 
contaminantconcentraties in Europese paling voor verschillende pesticiden variëren (Robinet & 
Feunteun, 2002). Figuur 3.4 geeft de ruimtelijke verdeling van de gemiddelde lichaamslasten van pa-
ling voor lindaan, HCH, dieldrin, ∑DDT’s, HCB en transnonachloor (Tnona) in de verschillende rivier-
bekken in Vlaanderen weer (Maes et al., in press). 
 
Tabel 3.3: De lichaamslast (ng.g-1 versgewicht) van de verschillende pesticiden die in spier-
weefsel van paling uit Vlaamse oppervlaktewateren aangetroffen werd. Aantal palingen (N), 
gemiddelden, minimum- en maximumwaarden en standaarddeviatie (St. Dev.) zijn berekend 
voor de periode 1994-2005 (Maes et al., in press). 

 N gemiddelde minimum maximum Std. Dev. 
L (cm) 2839 41,79 19,20 102,30 9,28 
G (g) 2838 153,46 11,70 2284,00 152,69 
% vet 2528 14,92 0,5200 57,59 10,18 
α-HCH 2528 0,64 0, 1 16,94 1,32 
γ-HCH 2527 27,89 0,0109 2225,46 131,68 
DIELDR 2528 15,63 0,0046 388,78 30,21 
ENDRIN 2446 1,39 0,0026 495,83 11,59 
HCB 2526 5,89 0,0026 191,95 8,91 
TDE 2528 26,26 0,0108 568,46 41,36 
pp’-DDT 2528 3,19 0,0037 187,81 9,58 
pp’-DDE 2526 61,77 0,1007 3422,63 112,73 
somDDT 2528 90,77 1,5149 3995,42 148,27 
TNONA 2528 1,43 0,0026 52,03 2,73 
aldrin 548 1,11 0,0056 14,11 2,21 

 
Figuur 3.3 geeft een overzicht van concentraties van een aantal organochloorinsecticiden in het 
spierweefsel van paling, uitgedrukt in afwijkingsklassen t.o.v. de referentiewaarde. Voor drie van de 
vier voorgestelde bestrijdingsmiddelen blijkt een niet te verwaarlozen aantal meetplaatsen sterk af te 
wijken van de referentietoestand. Voor lindaan, dieldrin en HCB is dit respectievelijk 25 %, 28 % en 
24 %. Voor som DDT’s werd slechts op 2 % van de meetplaatsen een sterk afwijkende concentratie 
teruggevonden. De hoogste gemiddelde som DDT-concentratie in Vlaanderen (680 ng.g-1 versge-
wicht) is echter van dezelfde grootteorde als de hoogste concentratie teruggevonden in de internatio-
nale literatuur (720 ng.g-1 versgewicht). Vooral de concentraties van lindaan zijn zeer hoog in vergelij-



 34

king met waarden aangetroffen in paling uit onze buurlanden: maximum 171 ng.g-1 versgewicht in de 
internationale literatuur versus 2000 ng.g-1 versgewicht in Vlaanderen. Voor lindaan worden de hoog-
ste concentraties gemeten in paling van het IJzerbekken. Deze vervuiling in paling kan in verband 
gebracht worden met het gebruik van deze stof (bietenteelt). Gezien het recente gebruiksverbod op 
lindaan (vanaf juni 2002), zal verdere monitoring moeten uitwijzen of dit ook een effect heeft op de 
concentraties in paling. 
 

0
10
20
30
40
50
60
70
80
90

100

lindaan dieldrin HCB som DDT's

sterk
afwijkend

afwijkend

licht
afwijkend

niet
afwijkend

aandeel meetplaatsen (%)

 
Figuur 3.3: Concentratie van 4 bestrijdingsmiddelen in het spierweefsel van paling: meetplaat-
sen ingedeeld in afwijkingsklassen t.o.v. de referentiewaarde (Vlaanderen, 1994-2002; Goe-
mans et al., 2003). 
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Figuur 3.4: Ruimtelijke verdeling van de gemiddelde lichaamslasten van paling van PCB’s, 
lindaan, HCH, dieldrin, ∑DDT’s, HCB en transnonachloor (Tnona) in de verschillende rivier-
bekken in Vlaanderen (Maes et al., in press). 
 
 
 
 
III.3. Zware metalen 

In Vlaanderen variëren de gemiddelde concentraties aan zware metalen tussen 15,75 ng.g-1 versge-
wicht voor cadmium en 25865 ng.g-1 versgewicht voor zink (Tabel 3.4; Figuur 3.5). Een vergelijking 
van deze waarden met de geldende normen in België en deze die door de EG (2001) (Tabel 1.3) wer-
den voorgesteld laat zien dat de norm voor cadmium (100 ng.g-1 versgewicht) en voor lood (400 ng.g-1 

versgewicht) gemiddeld niet overschreden worden maar die voor zink (1000 ng.g-1 versgewicht) wel. 
Gemiddelde concentraties aan PCB’s, HCB, pp’-DDD, pp’-DDE en kwik nemen significant toe met een 
toenemende lichaamslengte wat wijst op bioaccumulatie in paling. Concentraties aan lood zijn nega-
tief gecorreleerd met de vislengte. 
 



 37

Tabel 3.4: De lichaamslast (ng.g-1 versgewicht) van de verschillende zware metalen die in 
spierweefsel van paling uit Vlaamse oppervlaktewateren aangetroffen werd. Aantal palingen 
(N), gemiddelden, minimum- en maximumwaarden en standaarddeviatie (St. Dev.) zijn bere-
kend voor de periode 1994-2005 (Maes et al., in press). 

 N gemiddelde minimum maximum Std. Dev. 
L (cm) 2839 41,79 19,20 102,30 9,28 
G (g) 2838 153,46 11,70 2284,00 152,69 
% vet 2528 14,92 0,5200 57,59 10,18 
Hg 2769 116,62 5,0 1185 98,89 
Cd 2809 15,75 1,0 2474 62,21 
Pb 2802 81,17 1,0 3453 172,17 
Cu 2117 909,73 40,0 436000 10006,90 
Zn 2117 25864,79 1200,0 243100 15919,30 
Ni 2117 207,83 5,0 16300 692,00 
Cr 2117 254,51 17,2 13690 455,97 
As 1410 168,13 14,0 1805 176,72 
Se 1410 753,93 24,0 5098 499,75 
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Figuur 3.5: Ruimtelijke verdeling van de gemiddelde lichaamslasten van paling voor vier zware 
metalen: arseen, cadmium, kwik en lood voor de verschillende rivierbekkens in Vlaanderen 
(Maes et al., in press). 
 
 
 
III.4. Gebromeerde vlamvertragers 

Bepaalde gebromeerde vlamvertragers met name HBCD (hexabroomcyclododecaan), TBBP-A (tetra-
bromobisfenol-A) en PBDE’s (polygebromeerde difenylethers) worden in zeer hoge concentraties in 
Vlaanderen gemeten, althans in het aquatisch milieu. Ze zijn aanwezig in het sediment en sommige 
stapelen zich in zeer hoge mate op in biota. Zo werden in 2001 indicaties van hoge HBCD-
concentraties aangetroffen in biota en sediment van de Westerschelde (de Boer et al., 2001) en de 
aanwezigheid van HBCD in eieren van de visdief (Sterna hirundo) nabij Terneuzen. Bovendien is het 
bekend dat er zich stroomop- en –afwaarts Antwerpen een intensieve textielindustrie bevindt. Mogelijk 
gebruiken een aanzienlijk deel van deze bedrijven gebromeerde vlamvertragers in hun producten. Er 
werd een onderzoek opgestart met de bedoeling om de mogelijke herkomst van deze stoffen op te 
sporen. Hierbij is het niet onbelangrijk te vermelden dat de textielnijverheid in Vlaanderen zeer sterk 
ontwikkeld is. In België is de textielproductie een Vlaamse specialiteit: Vlaanderen vertegenwoordigt 
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ongeveer 85% van de productiewaarde en de tewerkstelling van de Belgische textielnijverheid. De 
Vlaamse textielnijverheid voert ongeveer 80% van haar productie uit. De belangrijkste bedrijfstakken 
zijn de tapijt- en katoenindustrie. De textielnijverheid is aardrijkskundig zeer geconcentreerd: 95% van 
de activiteiten is gevestigd in West- of Oost-Vlaanderen, nl. in de regio's rond Kortrijk en Gent 
(Steyaert & Gauderis, 1994). Ook stroomopwaarts en –afwaarts van Antwerpen bevindt zich een in-
tensieve textielindustrie die mogelijk gebromeerde vlamvertragers in hun producten verwerken. Hoge 
concentraties van deze stoffen in biota en sediment van de Westerschelde en de Antwerpse haven 
waren aanleiding voor het nemen van monsters in het Scheldebekken (de Boer et al., 2001). 
 
Onderzoek toont aan dat gebromeerde vlamvertragers in toenemende mate aangetroffen worden in 
ons milieu, vooral in het aquatisch milieu waar ze aanwezig zijn in het sediment en zich soms in hoge 
mate opstapelen in biota (Belpaire & Goemans, 2002). Paling afkomstig uit de Schelde in Oudenaarde 
bijvoorbeeld heeft een maximumwaarde voor HBCD (hexabromocyclododecaan), een soort vlamver-
trager, van 33 mg kg-1 (vetgewicht). Zulke concentratie wijst op ophoping van deze stoffen in zoetwa-
ter omgevingen en op de invloed van de productie en het gebruik van deze stoffen op deze plaatsen. 
De gehalten aan gebromeerde vlamvertragers in paling zijn op sommige plaatsen in Vlaanderen zeer 
hoog: de maximale waarde voor HBCD is 33 000 µg kg-1 vetgewicht, terwijl de maximale waarde voor 
deze stof in Nederland 850 µg kg-1 vetgewicht is. Concentraties hoger dan 30 000 µg kg-1 vetgewicht 
werden nog maar uitzonderlijk in vis vastgesteld. Vermoedelijk wijzen de hoge waarden op sommige 
meetplaatsen op de productie of het gebruik van deze stoffen. Bovendien kunnen analyses van het 
congenerenprofiel in sommige gevallen indicaties geven betreffende hun oorsprong. 
Omdat de onderzochte rivieren in de Noordzee uitmonden, werden ook restanten van deze gebro-
meerde vlamvertragers in dieren uit verschillende trofische niveaus van de Noordzee onderzocht. Uit 
de toenemende concentraties aan verontreinigende stoffen in organismen aan de top van de voedsel-
keten blijkt dat deze stoffen in staat zijn zich op te stapelen in het milieu en ook in de voedselketen. Zo 
vertonen de visdiefjes in het Westerschelde estuarium concentraties van 0,3 – 0,7 mg kg-1 terwijl dit 
voor grondel (Gobio gobio ;zijn prooi) veel lager is. Deze resultaten tonen aan dat gebromeerde vlam-
vertragers een nieuw probleem kunnen vormen. Deze stoffen zijn dus in staat om te accumuleren in 
organismen en daar schadelijke ef-fecten te veroorzaken. Bovendien breken ze niet gemakkelijk af en 
blijven dus lang in het milieu aanwezig. Daarom is het belangrijk dat het Vlaams milieubeleid aandacht 
geeft aan de monitoring van deze stoffen in ons milieu en specifiek in aquatische biota. Het is even-
eens belangrijk dat de gegevens omtrent het voorkomen en de evoluties van deze stoffen in ons mili-
eu goed gedocumenteerd worden (De Wit, 2001 in ‘3rd Annual Workshop on Brominated Flame Re-
tardants in the Environment”). Een inventarisatie van het gebruik en de emissie van deze stoffen in 
Vlaanderen is daarom noodzakelijk. Sommige stoffen zouden omwille van hun voorkomen en effecten 
verboden moeten worden. 
 
 
 
III.5. Vluchtige organische componenten 

Het belang van VOC’s is niet te onderschatten, daarom zijn sommige van hen opgenomen in de priori-
teitenlijst van de Kaderrichtlijn Water (CEC, 2006b). Onderzoek naar 52 vluchtige organische stoffen 
in paling van 20 meetplaatsen in Vlaanderen toonde aan dat bijna de helft van de onderzochte stoffen 
- d.i. 25 van 52 - aangetroffen werden in één of meerdere palingen (Roose et al., 2003). 
De concentraties VOC’s die in Vlaanderen gedetecteerd werden, variëren aanzienlijk van stof tot stof. 
Zoals te zien is in Figuur 3.6, liggen de gemiddelde concentraties tussen 1-14 ng g-1, variërende van 
0,5 ng.g-1 voor isopropylbenzeen tot 14 ng.g-1 versgewicht voor tetrachlooretheen. Hoge concentraties, 
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d.w.z. hoger dan 30 ng.g-1 werden voor 12 VOC’s gevonden met een maximum van 700 ng.g-1 vers-
gewicht voor 1,2-dibroom-3-chloorpropaan. De resultaten zijn geen grote verrassing omdat eerder 
onderzoek al de aanwezigheid van VOC’s aantoonde in mariene organismen en palingen uit het 
Schelde estuarium (Roose & Brinkman 1998; Roose et al., 2001). De gemiddelde concentraties in 
mariene vissen ligt echter een stuk lager dan in paling. 
 

Figuur 3.6: Box en whisker plot van de aangetroffen VOC’s voor alle palingstalen met van links 
naar rechts: (6) chloroform; (7) 1,1,1-trichloorethaan; (10) benzeen; (11) 1,2-dichloorethaan; (17) 
tolueen; (20) tetrachlooretheen; (24) chloorbenzeen; (26) ethylbenzeen; (27) m-xyleen; (28) p-
xyleen; (29) o-xyleen; (32) isopropylbenzeen; (36) n-propylbenzeen; (38) 1,3,5-
trimethylbenzeen; (41) 1,2,4-trimethylbenzeen; (43) 1,3-dichloorbenzeen; (44) p-
isopropyltolueen; (45) 1,4-dichloorbenzeen; (47) 1,2-dichloorbenzeen; (48) 1,2-dibroom-3-
chloorpropaan; (49) 1,2,4-trichloorbenzeen; (50) hexachloorbutadiern; (51) naphthaleen; (52) 
1,2,3-trichloorbenzeen (Roose et al., 2003). 
 
 
De hoge concentratie van 1,2-dibroom-3-chloorpropaan (700 ng.g-1 versgewicht) werd gemeten in 
paling afkomstig van het Albertkanaal in Langerlo. 1,2-dibroom-3-chloorpropaan is een pesticide die 
gebruikt wordt in het kader van onderzoeksdoeleinden en in toepassingen van organische synthese 
(ATSDR, 1992). Het breekt traag af in de lucht en verdwijnt na verschillende maanden, in het opper-
vlaktewater daarentegen verdampt de stof in enkele dagen tot een week. De richtwaarde in het drink-
water voor een bijkomende risico op kanker van 1 op 100 000 personen voor deze kankerverwekken-
de stof is 1 µg g-1 (Belgische Senaat, 2003). Volgens ATSDR (1992) zet 1,2-dibroom-3-chloropropaan 
zich niet vast aan het sediment en wordt er niet verwacht dat vis grote hoeveelheden opstapelt. Toch 
wijzen onze resultaten op bioaccumulatie onder bepaalde omstandigheden. Tachtig percent van de 
geanalyseerde paling bevindt zich onder de detectiegrens (0,05 ng.g-1 vergewicht; Figuur 3.7). Hoge 
concentraties werden aangetroffen in paling afkomstig van twee kanalen namelijk de Leuvense vaart 
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265 ng.g-1 en het Albertkanaal 706 ng g-1, beide belangrijke kanalen in het midden van België. Dit wijst 
op lokale vervuilinghaarden op deze meetplaatsen waarvan de oorsprong hiervan ons echter onbe-
kend is. 
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Figuur 3.7: Concentraties 1,2-dibroom-3-chloorpropaan in palingen op 20 plaatsen in Vlaande-
ren (1996-1998). Gegevens van Roose et al. (2003). 
 
1,2-dichloorbenzeen (of o-dichloorbenzeen) wordt gebruikt in landbouwchemicaliën en als solvent 
voor beschermingsmiddelen, pigmenten, verven, ontvetters, … Tien Vlaamse meetplaatsen liggen 
onder de detectielimiet (50%), terwijl op twee meetplaatsen de aangetroffen concentraties hoog zijn 
(Oude Leie in Wevelgem: 85 ng.g-1 BW en Leie in Menen: 49 ng.g-1 BW). Er zijn weinig studies bekend 
over het voorkomen van 1,2-dichloorbenzeen in vis. Begin jaren 1980 werden in de Great Lakes (VS) 
concentraties gemeten van 0,3 ng.g-1 BW in forel Salvelinus namaycush en van 1,0 ng.g-1 in regen-
boogforel Oncorhynchus mykiss (Oliver & Nicol, 1982; Oliver & Niimi, 1983; Fox et al., 1983). Beide 
voornoemde Vlaamse meetplaatsen liggen in de buurt van de Leie in de nabijheid van belangrijke 
industrieën voor textielafwerking en de afwerking van pigmenten (Anonymous, 2003b; Belpaire & 
Goemans, 2007). 
 
Benzeen, tolueen, ethylbenzeen en xyleen (BTEX) zijn belangrijke industriële componenten onder de 
VOC’s. BTEX wordt bovendien niet alleen bij industriële processen d.i. locale bronnen aangetroffen, 
het komt op alle staalnameplaatsen voor en de variabiliteit in waarden is kleiner dan voor de andere 
VOC’s (Figuur 3.8). Bovendien zijn de verschillende BTEX-componenten extreem sterk met elkaar 
gecorreleerd (0,77 - 0,98; Roose et al. 2003) wat erop wijst dat BTEX een diffuse natuur heeft en dat 
onderbouwt het besluit dat het gebruik van fossiele brandstoffen in vb. het verkeer de voornaamste 
bron van BTEX is. BTEX zitten immers in diesel en veel petrochemische producten en worden uitge-
stoten door verbrandingsmotoren (Howard 1989, 1990; Crookes et al., 1993). 
 
Globaal gezien zijn de vervuilinggraden voor palingen die op eenzelfde locatie gevangen werden ge-
lijkaardig (Albertkanaal, Grensmaas, Kanaal Leuven-Dijle). Wanneer echter de rivierbekkens vergele-
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ken worden, ziet men duidelijk dat de BTEX-concentraties in palingen van sterk geïndustrialiseerde 
gebieden en dichtbevolkte regio’s (Dender, Dijle-Zenne en Netebekken) hoger zijn. Zo kunnen bij-
voorbeeld de hoge concentraties die op de staalnameplaats van het Groot-Zuunbekken aangetroffen 
zijn, verklaard worden door zijn ligging in een dichtbevolkt en geïndustrialiseerd gebied in de nabijheid 
van een groot chemisch bedrijf in Drogenbos (op 9 km van de meetplaats), dat plastics in primaire 
vorm produceert en directe emissies doet van 0,46 ton BTEX/jaar (EPER, European Pollutant Emissi-
on Register) (Belpaire & Goemans, 2007). 
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Figuur 3.8: Concentraties BTEX-componenten in palingen op 20 plaatsen in Vlaanderen (1996-
1998). Gegevens van Roose et al. (2003). 
 
 
 
III.6. Endocriene verstoorders in paling 

Endocriene verstoorders. Xeno-oestrogenen. Het zijn allemaal termen die duiden op scheikundige 
stoffen, zowel synthetische als natuurlijke, die in staat zijn het delicate evenwicht van het hormoonsys-
teem te ontregelen. Het zijn stoffen die o.a. de werking van het vrouwelijk geslachtshormoon 17β-
oestradiol kunnen nabootsen of de werking ervan blokkeren. Er is een toenemende aanwijzing dat 
door de mens geproduceerde xeno-oestrogenen de endocriene status van in het wild levende dieren 
kan beïnvloeden (Damstra et al., 2002). Hoewel de precieze actiemechanismen nog maar weinig be-
grepen worden en de oorzaken nog niet altijd bekend zijn, is er een grote evidentie dat afvalwateref-
fluenten de endocriene functies bij vissen kunnen verstoren (Harries et al., 1999; McArdle et al., 2000; 
Damstra et al., 2002). 
 
Slechts 64,4% van het huishoudelijke afvalwater wordt gezuiverd dus de componenten die een oes-
trogene activiteit bezitten komen in relatief hoge concentraties in het oppervlaktewater voor (MIRA, 
2006). Natuurlijke of synthetische bereidingen van hormonen en xeno-oestrogenen kunnen zich im-
mers door agrarische activiteiten, via afvalstromen van diverse industriële sectoren en rioolwaterzuive-
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ringsinstallaties verspreiden in het milieu. Organochloorpesticiden bijvoorbeeld worden in meer dan 
42% van de herhaaldelijk onderzochte staalnameplaatsen in hogere concentraties dan de standaard-
milieunormen aangetroffen (De Cooman et al., 2002). Er zijn meerdere inventarisatiestudies die het 
belang van de verspreiding van chemische stoffen met hormoonverstorende potentie aantonen voor 
Vlaanderen (Bayens & Goeyens, 1998; Witters et al., 2000, 2003). In 2003 werd door Witters et al. 
een monitoringstudie uitgevoerd met behulp van biologische testen, waarbij voor het bekken van de 
Boven-Schelde aangetoond werd dat er vooral in oppervlaktewaters een hoge oestrogene potentie 
aanwezig is, die meestal beduidend hoger is dan in rivieren in de ons omringende landen. 
 
Versonnen et al. (2004) onderzochten palingen in het gele aal stadium op verstoring door xeno-
oestrogene stoffen. De plasma VTG-gehaltes werden gemeten in 142 palingen van 20 meetplaatsen 
in Vlaanderen. De resultaten worden in Figuur 3.9 voorgesteld. Hieruit blijkt dat de ruimtelijke variaties 
in de VTG-gehaltes van palingen in Vlaanderen beperkt zijn. Blijkbaar is paling, althans in zijn immatu-
re gele aal stadium, geen goeie indicator om endocriene verstoring via VTG-metingen op te sporen. 
Literatuurgegevens bevestigen dit. Er kan besloten worden dat het niet zinvol lijkt onvolwassen of niet-
seksueel gedifferentieerde palingen systematisch te screenen op de aanwezigheid van vitellogenine in 
bloedplasma of lever (Versonnen et al., 2004). Dit betekent geenszins dat paling geen effecten van 
die chemische stoffen op de reproductiefysiologie zou ervaren. Recentelijk werd immers wetenschap-
pelijk aangetoond dat dit wel degelijk het geval kan zijn (van den Thillart et al., 2005; Palstra et al, 
2006), waarbij reproductieverstoringen in verband gebracht werden met o.a. gehaltes aan PCB’s in 
het vet van de vrouwelijke palingen. Wellicht zullen die effecten pas meetbaar zijn bij het op gang 
komen van het maturatieproces waarbij een hoeveelheid van de potentieel endocrien verstorende 
chemicaliën vanuit het vet gemetaboliseerd worden en aldus pas dan op de fysiologie van het repro-
ductieproces hun impact zullen hebben. Het is dus aangewezen om in de toekomst de effecten van 
endocriene verstoorders op zilverpaling te bestuderen. 
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Figuur 3.9: Relatieve plasma vitellogenine (VTG) in paling van 20 Vlaamse locaties met stan-
daardafwijking op het gemiddelde, ook het aantal vissen is weergegeven (Versonnen et al., 
2004). 
    
Code Locatie Code Locatie 
AB1 Abeek, Bocholt HZW Vijver te Hazewinkel, Willebroek 
AB2 Abeek, Kinrooi LEO1 Leopoldskanaal, Sint Laureins 
DA1 Antwerpse dokken LEO2 Leopoldskanaal, Damme 
DA2 Antwerpse dokken SCH6 Schelde, Hamme 
DE1 Dender, Geraardsbergen SCH7 Schelde, Antwerp 
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DE2 Dender, Ninove WBA Warmbeek, Hamont-Achel 
DO1 Dommel, Overpelt ZWV1 Zuid-Willemsvaart, Maasmechelen 
DO2 Dommel, Neerpelt ZWV2 Zuid-Willemsvaart, Dilsen-Stokkem 
GPG Vijver Ganzepoot, Hoeilaart ZWV3 Zuid-Willemsvaart, Dilsen-Stokkem 
HVG Visvijver, Hoeilaart ZWV4 Zuid-Willemsvaart, Bree 
 
 
 
III.7. Perfluorverbindingen 

PFOS-concentraties in visweefsel werden totnogtoe maar zelden onderzocht. Meestal werden de 
biochemische effecten van blootstelling aan PFOS hoofdzakelijk bestudeerd in zoogdiersoorten. 
Onderzoek naar de PFOS-concentraties in leverweefsel van vis afkomstig uit een aantal zoetwater 
locaties in Vlaanderen leerde dat de concentraties in paling uit de Ieperleevaart en de Blokkersdijkvij-
ver hoger zijn dan de hoogste waarden die in de Verenigde Staten aangetroffen werden (170 ng.g-1 

versgewicht in lever van de Chinook zalm uit de Great Lakes; Giesy & Kannan, 2001) en vergelijkbaar 
zijn met de hoogste waarden tot op heden (5140 ng.g-1 versgewicht in otterlever, Kannan et al., 2005). 
De verhoogde PFOS-concentraties in vis van de Ieperleevaart toont aan dat hoge concentraties niet 
alleen in de nabijheid van fluorochemische bedrijven voorkomen zoals dat het geval is voor de Blok-
kersdijk maar evengoed in geïndustrialiseerde gebieden zonder perfluorochemische activiteit optre-
den. Dit is zeker en vast het geval voor de Ieperleevaart in Boezinge omdat de staalnameplaats 
stroomafwaarts van de industriezone in Ieper gelegen is, wat erop wijst dat de PFOS (of zijn voorlo-
pers) in de Ieperleevaart terechtkomen via industrieel of huishoudelijke afvalwater. 
 
Uit de studie blijkt dat beide staalnameplaatsen: de Blokkersdijkvijver (Antwerpen) gelegen in een 
natuurreservaat naast een fluorochemische productie-eenheid en de Ieperleevaart in Boezinge (Ieper) 
stroomafwaarts van een industriegebied zonder perfluorochemische productieactiviteiten gelegen, hot 
spots zijn voor de PFOS-vervuiling in Vlaanderen. Op deze locaties behoren de concentraties die in 
de lever aangetroffen worden tot de hoogste die ooit bij dieren in het wild aangetroffen werden. On-
derzoek leerde ook dat PFOS leverschade kan toebrengen bij zoetwatervissen evenals kieuwschade 
veroorzaken en een verzwakking van de membraanstructuur die uiteindelijk uiteen zal vallen (Hoff et 
al., 2005). 
 
 
 
III.8. Genetische variabiliteit 

Het begrijpen van de effecten van polluenten op het genoom is van cruciaal belang om het evolutiepo-
tentieel van bedreigde natuurlijke populaties te bewaren. Dit is zo omdat een sterke genetische ver-
scheidenheid de populatie de kans geeft om zich aan te passen aan de selectiekrachten (Gillespie & 
Guttman, 1989). Onder normale omstandigheden (vb. afwezigheid van menselijke invloeden), fluctue-
ren de allelfrequenties van een populatie met de tijd en zijn ze in overeenstemming met stochastische 
processen zoal drift, migratie en/of omgevings selectiedruk (klimaat- en habitatveranderingen), terwijl 
polymorfisme behouden blijft. Sterke verstoringen in een korte tijdspanne, bijvoorbeeld vervuiling door 
de mens en oogst, kunnen de condities en de genetische variabiliteit doen dalen en zo de levensvat-
baarheid (fitness) van natuurlijke populaties reduceren. Daarom neemt de gevoeligheid voor additio-
nele milieustress toe en verzwakt de overlevingskans van de soort (Thorpe et al., 1981; Learly et al., 
1987; Stanton et al., 2000). 



 45

III.9. Paling en volksgezondheid 

De concentraties PCB’s die in niet commerciële Europese paling in Vlaanderen aangetroffen worden, 
zijn hoog: in 81% van de onderzochte locaties wordt de Belgische PCB-standaard voor vis (75 ng g-1) 
overschreden. M.a.w. ook de bevolking kan blootgesteld worden aan te hoge PCB-waarden door het 
consumeren van vervuilde paling. Bilau et al. (subm.) vergeleken de opname van PCB’s via paling-
consumptie bij recreatieve vissers met de opname bij de gemiddelde bevolking. De geschatte opname 
voor recreatieve vissers varieert tussen 18,4 en 237,6 ng ΣPCB’s kg-1 lichaamsgewicht/dag afhankelijk 
van het consumptiepatroon terwijl de geschatte opname van de palingconsumerende bevolking 4,3 ng 
ΣPCB’s kg-1 lichaamsgewicht/dag is. De opname van de PCB’s door consumptie van zelfgevangen 
paling in Vlaanderen lijkt belangrijk te zijn. Het Vlaamse paling meeneemverbod dat sinds 2002 van 
banden is, zou dus behouden moeten blijven en goed opgevolgd (Bilau et al., subm.). Ook het sensibi-
liseren van de hengelaars is belangrijk. Daarom wordt er op de jaarlijkse visverloven volgende bood-
schap gedrukt: “De Vlaamse Overheid ontraadt de consumptie van zelf gevangen paling en roofvis uit 
openbare wateren.” Bovendien is in 2006 aan elke visser bij aankoop van zijn visverlof een sensibili-
serende folder bezorgd inzake de vervuiling in paling en de consumptierisico’s. 
De Hoge Gezondheidsraad en de Administratie Volksgezondheid brengen regelmatig advies uit. Hier-
onder een kort overzicht van enkele recente adviezen, nota’s of standpunten 

• De Hoge Gezondheidsraad bracht op 23 februari 2005 een advies uit over het ge-
zondheidsrisico voor sportvissers door het eten van zelfgevangen vis. Dit advies werd uitgebracht op 
vraag van het Ministerie van de Vlaamse Gemeenschap. Er werd een schatting gemaakt van het ge-
zondheidsrisico voor sportvissers door de inname van PCB’s. Besluit: het gezondheidsrisico dat 
sportvissers lopen zal mogelijk stijgen indien men het meeneemverbod van paling zou opheffen, om-
dat dan meer vissers paling zouden meenemen. 

• Actie van het FAVV (Federaal Agentschap voor de Veiligheid van de Voedselketen): 
analyse van palingen op PCB’s uit het commercieel circuit in België en uit oppervlaktewater van Wal-
lonië van 2004. De bekomen resultaten waren dat palingen ingevoerd vanuit de VS de Belgische norm 
van 75 ng.g-1 lichaamsgewicht sterk overschreden, palingen uit de Maas in Lixhe overtroffen de norm 
in hoge mate (tot 1200 ng.g-1 versgewicht) en palingen uit de kleinhandel waren soms boven de norm. 
Conclusies voor wat het meeneemverbod betreft waren om na overleg met het Waals gewest en na 
meer uitvoerig onderzoek ook een meeneemverbod in te stellen voor Wallonië. 

• Ook de eigen Vlaamse Gezondheidsadministratie bracht op 25 februari 2003 een ad-
vies uit en dit op vraag van het Visserijfonds. De vraagstelling was of het meeneemverbod al dan niet 
gehandhaafd zou moeten blijven. Het advies luidde: “De Administratie Gezondheidszorg pleit voor het 
behoud van het meeneemverbod en het consumptieverbod van paling uit de Vlaamse wateren. De 
palingen bevatten nog steeds te hoge concentraties van gezondheidsschadende stoffen. Dit omwille 
van de sterk afwijkende concentraties voor een aantal pesticiden, aangetroffen hoge concentraties 
voor cadmium en lood, de langzaam stagnerende maar nog steeds hoge tot zeer hoge concentraties 
aan PCB’s en het steeds groter wordende aantal van gebromeerde vlamvertragers (gelijkaardige stof-
fen als PCB’s) in ons milieu.” 

• Nota van het Instituut voor Bosbouw en Wildbeheer en het Departement Zeevisserij 
opgesteld op vraag van de Hoge Gezondheidsraad. Er werden PCB-metingen uitgevoerd in consump-
tiepaling uit de handel in Vlaanderen. Het advies werd uitgebracht op 22 november 2000. Ongeveer 
de helft van de consumptiepalingen uit de handel waren boven de norm. 
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III.10. Trends in palingcontaminatie 

De data van het palingpolluentenmeetnet duiden op een dalende lichaamslast van sommmige persis-
tente chemicaliën in de Europese paling. Tijdseries van weefselconcentraties van PCB’s en pesticiden 
laten een negatieve trend zien. Deze daling stemt overeen met andere studies die rapporteren over 
tijdseries voor contaminanten in vis (Maes et al., in press). PCB’s werden in 1985 verboden in de Eu-
ropese Unie en sindsdien wijzen meerdere tijdseries op dalende concentraties. Een bekend voorbeeld 
is de dalende trend aan PCB’s in moedermelk in Zweden (Noren & Meironyte, 2000). In beenvissen 
werd een significante afname aangetoond van PCB-concentraties tussen 1995 en 2003 (Gomara et 
al., 2005), in salmoniden van het Michigan meer tussen 1972 en 1994 (Lamon et al., 1998) en in Arc-
tische zalmforel van het Vättern meer (Zweden) in de periode 1960-1996 (15% voor PCB’s en 13% 
voor DDT) (Lindell et al., 2001). In Vlaanderen rapporteerde men een daling van de ΣPCB-
concentraties in palingweefsel met 7% per jaar (Maes et al., in press). Deze daling is in overeen-
stemming met andere visstudies (Lindell et al., 2001). Zo vertonen ook de tijdseries van lindaan, α-
HCH, HCB, dieldrin en eldrin een dalende trend. Een opmerkelijke uitzondering voor deze trend is 
p,p’-DDT. Het lineair model voorspelde een lineaire toename terwijl tegelijkertijd p,p’-DDD en p,p’-
DDE een significante daling vertoonden (Maes et al., in press). p,p’-DDT-concentraties daalden tus-
sen 1994 en 2001 en namen opnieuw toe vanaf 2002. Op het eerste zicht is de verhouding tussen 
DDE en DDT in alle geanalyseerde palingen > 1, ervan uitgaand dat de overblijvende DDT niet recent 
toegepast werd. Toch neemt de verhouding DDE - DDT op sommige locaties in een paar jaar tijd snel 
af met een factor drie. Maes et al. (in press) veronderstellen dat zo een sterke daling, zelfs al is de 
verhouding groter dan 1, wijst op een recente toepassing van DDT en dat de stock dus nog steeds 
niet uitgeput is. Deze resultaten samen met het feit dat recent onderzochte menselijke bloedstalen, 
vooral van jonge mensen die buiten de stedelijke gebieden leven, nog steeds DDT bevatten (Steun-
punt Milieu en Gezondheid, 2006), zou regionale politici ertoe moeten drijven om de overblijvende 
stock aan verboden pesticiden te verzamelen (Maes et al., in press). 
 
Hoewel de gemiddelde polluentconcentraties niet substantieel verschillen tussen de vergeleken rivier-
bekkens, is het wel opvallend dat de maximale waarden die in de Vlaamse paling aangetroffen wor-
den tot de hoogste concentraties behoren die in de literatuur teruggevonden worden. Dit kan gedeelte-
lijk te wijten zijn aan de grote aantallen palingstalen die onderzocht werden. Nochtans gebruikten 
Goemans et al. (2003) de resultaten van ongepubliceerde studies rond contaminant concentraties in 
paling uit Europa en concludeerden dat er in Vlaanderen toch een neiging is naar extreem hoge waar-
den. Dit geldt vooral voor PCB’s, lindaan, endrin en dieldrin. Voor zware metalen en andere polluenten 
die niet in deze studie opgenomen zijn, geldt hetzelfde (Maes et al., in press). In het bijzonder voor 
gebromeerde vlamvertragers werden extreem hoge concentraties aangetroffen op een staalname-
plaats in de nabijheid van textielindustrie. De gemiddelde PCB-vervuiling in Vlaamse paling valt bin-
nen de concentraties gerapporteerd voor West-Europa maar men moet rekening houden met extreme 
waarden van bepaalde polluenten die kunnen aangetroffen worden (Maes et al., in press). Daarom 
wordt aangeraden om de consumptie van in het wild gevangen paling af te raden. 
 
 
 
III.11. Conclusies 

Algemeen kan men concluderen dat in Vlaanderen (Maes et al., in press): 
1) in 76% van de geanalyseerde palingen en 78% van de bemonsterde locaties de Belgische 

PCB-consumptienorm voor vis (75 ng.g-1 versgewicht) wordt overschreden. 
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2) in het noordwesten van Vlaanderen er een ernstige lindaanvervuiling is. 
3) een groot aantal reeds lange tijd verboden pesticiden nog steeds in aanzienlijke concentraties 
worden teruggevonden in onze voedselketen. 
4) een aantal locaties zeer hoge concentraties aan gebromeerde vlamvertragers bevat. 
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IV. De ecotoxicologische effecten van verontreinigende stoffen 

Door industriële en huishoudelijke lozingen en agrarische activiteiten zijn grote hoeveelheden veront-
reinigende stoffen in de waterlopen terechtgekomen. Veel van die vervuiling is in de waterbodems 
(sediment) terechtgekomen waarin vissen hun voedsel zoeken. De gehaltes aan polluenten kunnen in 
het sediment tot 1000 maal hoger liggen dan de concentraties in de bovenstaande waterkolom (VMM, 
2002). De kwaliteit van de waterbodem maakt dus integraal deel uit van het aquatische ecosysteem 
en is een belangrijke aanvoerader van verontreinigende stoffen voor bentisch levende soorten. Via 
hun voedsel nemen vissen deze stoffen op. 
 
Vissen zullen reageren op de aanwezigheid van polluenten door het aanpassen of veranderen van 
hun metabolische functies. Afhankelijk van de verscheidenheid van de gebruikte biomerkers bij eco-
toxicologisch onderzoek, is er een voorkeur voor parameters die gerelateerd zijn aan de enzymatische 
xenobiotische detoxificatie en activiteit (biotransformatie) (Pacheco & Santos, 2002). 
Het activeren van xenobiotische stoffen in het lichaam leidt tot de aanmaak van potentieel schadelijke 
oxyradicalen die reageren met vele biologische moleculen waaronder ook DNA (Di Guilio et al., 1989). 
Met andere woorden ook de DNA-integriteit kan aangetast worden. Wanneer de mogelijke risico’s in 
beschouwing genomen worden die geassocieerd zijn met beschadigingen in het DNA, dan is het dui-
delijk dat de uitvoering van DNA-adductoren (Harvey et al., 1997), DNA-strand breaks (Everaarts, 
1995), micronuclei (Jaylet et al., 1986) en abnormaliteiten in de erytrocytkernen (Pacheco & Santos, 
1996; 1999) uitermate belangrijk is. Het verstoren van de biologische levensprocessen op moleculair 
en subcellulair niveau door xenobioten leidt vaak tot celschade die op zijn beurt resulteert in degene-
ratieve en neoplastische ziekten in de doelorganen (Pacheco & Santos, 2002). 
Histopathologische biomerkers hebben bewezen om bruikbare complementaire indicatoren te zijn 
voor toxiciteit in visorganen (Schwaiger et al., 1996; Teh et al., 1997). De informatie die door elke indi-
viduele biomerker gegeven wordt, heeft maar een beperkte relevantie omdat er een grote kans is op 
foute interpretaties. Moore & Simpson (1992) benadrukken dat biomerkers het best gebruikt worden 
als een testbatterij in plaats van individueel. Daarom kan het koppelen van de resultaten die op de 
verschillende biologische niveaus zoals moleculair (biotransformatisch metabolisme), subcellulair ni-
veau (genotoxische expressie) en cellulair weefsel (histopathologische effecten) leiden tot een sub-
stantiële verbetering in de kennis van geïntegreerde vistoxiciteit respons (Pacheco & Santos, 2002). 
 
 
 
IV.1. Polychloorbifenylen (PCB’s) 

Zoals reeds eerder vermeld hebben PCB’s verschillende eigenschappen die een probleem vormen 
wanneer ze in het milieu terechtkomen. Hiervan zijn chemische en biologische persistentie en lipofili-
teit de belangrijkste. PCB’s worden in het milieu slecht en langzaam afgebroken waardoor ze in alle 
milieucompartimenten verspreid geraken en ze zijn sterk lipofiel. Bijgevolg accumuleren ze vooral in 
aquatische organismen en predatoren aan de top van de voedselketen o.a. paling. Dat PCB’s in ons 
milieu voorkwamen, werd reeds in 1966 duidelijk toen PCB’s aangetroffen werden in zeearend (He-
liaeetus leucocephalus) en in andere visetende vogels (dalend aantal broed en toegenomen sterfte 
van de jongen), nerts (Mustela vison) en otters (Lutra canadensis) (Risebrough et al., 1968; Holmes et 
al., 1967; Wren, 1991; Giesy et al., 1994a). In de beginjaren 1970 werd verder melding gemaakt van 
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een verminderd uitkomen van zalmeieren toegeschreven aan een te hoge concentratie van PCB’s 
(Johansson et al., 1970) en ook dat PCB’s en gechloreerde dioxines bij regenboogforel (Salvelinus 
namaycush) de natuurlijke reproductie verstoorden (USFWS, 1981; Spitsbergen et al., 1991). 
 
Van de 209 PCB-congeneren krijgen deze met een coplanaire structuur de grootste aandacht omwille 
van hun toxiciteit die gerelateerd is aan de structurele gelijkenis met 2,3,7,8-tetrachlorodibenzo-p-
dioxine (TCDD), het meest toxische en het prototype van de gehalogeneerde aromatische koolwater-
stoffen (Regala et al., 2001). De mate van toxiciteit stemt overeen met de sterkte van de bindingsaffi-
niteit met de cytosol arylkoolwaterstofreceptor (Ahr) (Kafafi et al., 1993), die een veelbeschreven 
transcriptiefactor is voor verschillende genproducten waaronder het cytochroom P450 (Hahn & Ste-
gemann, 1994). PCB126 bijvoorbeeld is door zijn gelijkenis aan TCDD zeer toxisch al zal het in min-
dere mate zijn (Regala et al., 2001; Kafafi et al., 1993). 
 
 

IV.1.1. Potentiële effecten van PCB’s op paling 
Literatuuroverzichten wijzen steeds op een verband tussen de concentratie van verschillende xenofo-
be componenten in het water en de contaminatie - en daarmee samenhangend - de gezondheid van 
paling. Een aantal studies naar de effecten van contaminanten op de reproductie van vissen komt tot 
het besluit dat er een verband bestaat tussen de contaminatie van het aquatisch milieu en het broed-
succes van paling (Kime, 1995; Brion et al., 1998; fide Robinet & Feunteun, 2002). Bruijs et al. (2002) 
en Robinet & Feunteun (2002) gaven een overzicht van de effecten van PCB’s op paling. De toelich-
ting in deze tekst is een samenvatting van hun resultaten aangevuld met gegevens uit de literatuur. 
Paling is door zijn bijzondere levenscyclus als soort zeer gevoelig voor de toxische effecten van 
PCB’s. Deze kunnen plaatsvinden op verschillende momenten in de levenscyclus: tijdens de opgroei-
fase, het verzilveren tot schieraal, de migratie, bij de aanmaak van de geslachtsproducten en de ont-
wikkeling van de larven. In de opgroeifase van paling zullen de effecten zich het minst doen gelden 
omdat PCB’s in het vetweefsel opgeslagen worden. De invloed van PCB’s begint pas echt wanneer bij 
paling tal van morfologische veranderingen plaatsvinden onder invloed van hormonen, wanneer het 
dier verzilvert tot schieraal. Tijdens de migratie naar hun paaigebied in de Sargassozee, stopt paling 
met eten en teert op zijn vetvoorraad. Tijdens deze tocht verbruiken palingen zo’n 60% van hun vet-
voorraden (van Ginneken & van den Thillart, 2000). Dit betekent dat een gedeelte van de geaccumu-
leerde PCB’s opnieuw beschikbaar wordt. Een continue vetverbranding betekent een continue be-
schikking over PCB’s en een (hoge) mate van toxiciteit in paling, ondanks dat een gedeelte opnieuw 
opgeslagen wordt in het overgebleven vetweefsel. Een dergelijke PCB-vergiftiging leidt tot verstorin-
gen van het immuunsysteem, het voortplantingssysteem, het zenuwstelsel en het endocrien systeem. 
Concreet betekent dit dat deze toxificatie leidt tot fysiologische verstoringen, verminderde endocriene 
stress respons en verminderde weerstand tegen infecties van virussen en parasieten, wat op zijn 
beurt weer leidt tot een verstoorde voortplanting en zelfs direct tot de dood van de paling. PCB’s kun-
nen dus een belangrijke rol spelen bij de achteruitgang van de soort. 
Feunteun (2002) stelt dat de bioaccumulatiewaarde van paling die een paar jaren in rivieren geleefd 
heeft, kan gezien worden als indicatief voor hun fitness omdat sterk gepollueerde paling minder effici-
ent detoxificeert, een mindere conditie heeft en minder succesvolle paaiers zijn. 
 
Een studie uitgevoerd door De Boer et al. (1993) bracht aan het licht dat 85-90% van de toxische ef-
fecten van PCB’s veroorzaakt wordt door de PCB’s 126, 156 en 118, die het meest in industriële doe-
len gebruikt worden. Daarnaast werd eveneens door De Boer et al. (1994) aangetoond dat éénmaal 
PCB’s geaccumuleerd zijn in palingweefsel de halfwaardetijden in de grootteorde van jaren liggen (1-4 
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jaren). Voor de hogere gechloreerde bifenylen (CB’s; hexa-octa-CB’s) werd er zelfs helemaal geen 
eliminatie aangetroffen, d.w.z. dat deze stoffen het organisme nooit meer verlaten. 
Hieronder worden de verschillende systemen besproken die door PCB-vergiftiging verstoord kunnen 
worden. 
 

A. Enzymrespons 

Zoals reeds eerder aangehaald bezitten organismen enzymsystemen die lichaamsvreemde stoffen 
omvormen en uitscheiden, ook wel het mono-oxygenase systeem genoemd. De enzymen van dit sys-
teem, waarvan de hoogste concentraties in de lever worden aangetroffen en verscheidene conjuge-
rende enzymen helpen dieren verontreinigingen te ontgiften, te verwijderen uit weefsels en uit te 
scheiden naar het omringende milieu. Het merendeel van de PCB’s kan echter niet of slechts in zeer 
beperkte mate door enzymsystemen gedetoxificeerd worden. De snelste manier om van de PCB’s af 
te komen is dus door ze op te slaan in het vetweefsel, een metabolisch relatief inactieve compartiment 
(Bruijs et al., 2002). Dit detoxificatie mechanisme (mono-oxygenase systeem) kan van nature onder-
drukt worden door hormonale factoren zoals steroïdhormonen welke belangrijk zijn bij hormonale ver-
anderingen gedurende het paaiseizoen, maar ook door temperatuur, geslacht, leeftijd en voedingstoe-
stand. Voortplantingshormonen reguleren de seizoensveranderingen in de mono-oxygenase activiteit 
en bij veel vissoorten neemt deze activiteit door natuurlijke factoren af, vlak voor het paaiseizoen 
(Walton et al., 1983). Het detoxificatie mechanisme wordt bij vissen echter ook gestimuleerd door 
lichaamsvreemde chemicaliën zoals PCB’s (Melancon et al., 1981; Ankley et al., 1986; Kleinow et al., 
1987). Dit werd o.a. aangetoond door hoge waarden aan mono-oxygenase activiteit in vislever in de 
Rijn stroomafwaarts van een PCB-verbrandingsfabriek (Monod et al., 1988). Andere voorbeelden van 
PCB-geïnduceerde mono-oxygenase activiteit in vislever worden voorgesteld in Tabel 4.1. Wanneer 
de enzymenactiviteit verhoogd wordt, kan het steroïdhormoon gehalte in het bloed dalen, met alle 
gevolgen van dien. Daarnaast kan een hoge mono-oxygenase activiteit ook direct de levensvatbaar-
heid van geslachtscellen, bevruchting van de eicel en embryonale ontwikkeling nadelig beïnvloeden 
(Spies & Rice, 1988). 
 
Tabel 4.1: PCB-geïnduceerde mono-oxygenase activiteit bij verschillende vissoorten (Kleinow 
et al., 1987). 
Vissoort Weefseltype Referentie 
beekforel lever Addison et al., 1978 
cohozalm lever Gruger et al., 1976 
regenboogforel lever Lidman et al., 1976; Sivarajah et 

al., 1978; Elcombe & Lech, 
1979 

meerval lever Hill et al., 1976 
karper lever Sivarajah et al.,1978 
 lever en nieren Melancon et al., 1981 
Archosargus probatocephalus lever James & Little, 1981 
levendbarende tandkarper lever Binder & Stegeman, 1980 
harder lever Narbonne & Gallis, 1979 
 
Jimenez et al. (1988) toonden aan dat vis die honger lijdt, een lagere mono-oxygenase activiteit heeft 
dan goed doorvoede vis. Voedsel kan bijgevolg ook de activiteit van de detoxificatie enzymen beïn-
vloeden maar Jimenez & Burtis (1989) bewezen eveneens dat polluenten nog steeds de mono-
oxygenase activiteit kunnen induceren bij vis die gedurende twee weken vastte. Bij paling, die veron-
dersteld wordt om gedurende zijn migratie (ongeveer zes maanden; Jimenez & Burtis, 1989) te vasten 
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zal bijgevolg de mono-oxygenase activiteit steeds sneller geïnduceerd worden door een toenemende 
PCB-concentratie in het lichaam ten gevolge van het vrijstellen uit het vetweefsel. Bovendien kan, 
wanneer het effect van het vasten de mono-oxygenase activiteit onderdrukt, het schadelijke effect van 
de PCB’s nog tot uiting komen omwille van de hoge concentraties in het lichaam. 
Bruijs et al. (2002) stellen dat inductie van de mono-oxygenase activiteit gedurende de voortplanting, 
het broedsucces van paling danig kan beïnvloeden en kan leiden tot een daling in de aantallen jonge 
paling. Daarom is het effect van PCB’s op de mono-oxygenase activiteit een belangrijk mechanisme 
langs hetwelk PCB’s de palingpopulaties schade kunnen toebrengen (Bruijs et al., 2002). 
 
Maes et al. (2005) vonden geen correlatie tussen de palinglengte en de aanwezigheid van zware me-
talen (Hg, Cd, Pb, Cu, Zn, Ni, Cr,As en Se)  waardoor mag aangenomen worden dat de capaciteit van 
individuen om te detoxificeren niet gerelateerd is aan hun grootte. Wel vonden ze bij residente paling 
een duidelijk verband tussen het bioaccumulatie niveau en een slechtere conditie. Daarnaast vonden 
ze ook een verband tussen pollutie en een lagere individuele allozymatische genetische variabiliteit en 
in twee post hoc gedefinieerde groepen van verschillende pollutieniveaus (Maes et al., 2005). Sterk 
gepollueerde individuen hebben meer energie nodig voor hun detoxificatie en zijn in het algemeen in 
een slechtere conditie terwijl meer heterozygote individuen minder accumuleren (Maes et al., 2005). 
Heterozygoten zijn immers beter beschermd tegen milieuveranderingen en superieur omwille van hun 
multimerische enzymen (Nevo et al., 1986). 
 

B. Endocrien systeem 

Bij vissoorten die migreren tussen zoetwater en zoutwater milieus worden endocriene mechanismen 
ingeschakeld om de veranderde osmotische condities op te vangen. Bij paling betreft de aanpassing 
aan het zoute milieu een eenmalige metamorfose, het dier wordt schieraal, waarbij de endocriene 
hormonen een belangrijke rol spelen. Palingen overleven de stressvolle situatie van zoet naar zout 
water alleen wanneer hun endocrien systeem niet verstoord is. Dit wordt nauwkeurig gereguleerd 
vanuit een aantal gespecialiseerde klieren welke verschillende hormonen synthetiseren en afgeven 
onder controle (positief en negatief) van de zogenaamde hypothalamus-hypofyse-bijnier as (HPI-as). 
In beenvissen wordt de HPI-as geactiveerd door een brede waaier aan stressoren (Wendelaar Bonga, 
1997). In het geval van paling is de stressprikkel de verandering van saliniteit. Verstoring van het 
stressgerelateerde endocrien systeem verstoort de fysiologische processen en vermindert de moge-
lijkheid om met additionele stress om te gaan. PCB’s en andere toxische stoffen gaan een interactie 
aan met verscheidene endocriene controlemechanismen (Brouwer et al., 1990; Goksøyr & Förlin, 
1992; McKinney & Walter, 1994; Barron et al., 1995). 
Bij zoogdieren is allang bekend dat endocriene weefsels beïnvloed worden door PCB’s (review Birn-
baum, 1994). Hontela et al. (1992; 1995) toonden echter aan dat volwassen gele baars (Perca flaves-
cens) en snoek (Esox lucius) uit PCB-gecontamineerde gebieden een beschadigde stress respons 
vertoonden na vangst en behandeling. PCB’s interfereren met het neuro-endocrien systeem, vooral bij 
het uitoefenen van oestrogene effecten (Soontornchat et al., 1994). Ze kunnen interfereren met de 
corticosteroïdogenese en de corticosteroïde activiteit zoals door Barron et al. (1995) beschreven is 
voor de gonadosteroïdogenese en met de thyroïdhormoon synthese (McKinney & Waller, 1994; Murk 
et al., 1994a). De thyroïdhormonen spelen een rol bij de allereerste ontwikkelingen van vissen (Sulli-
van et al., 1987). T3 (3,5,3’-triiodo-L-thyronine) is een actieve vorm van het thyroïdhormoon dat be-
langrijk is voor de stimulatie van de (vis)groei en de vroege ontwikkeling van de ovaria (Eales & Ma-
cLatchy, 1989). De systematische omzetting van T4 (thyroxine) naar T3 is de belangrijkste bron van T3-
productie (Leatherland, 1987). Verder werd er reeds in 1946 gerapporteerd dat thyroïdhormonen de 
metamorfose van leptocephali larven kunnen teweegbrengen (Vilter, 1946). Cortisol, waarvan de con-
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centratie toeneemt onder stress omstandigheden, beïnvloedt de thyroïdactiviteit door de plasma T3-
concentratie te laten afnemen (Leatherland, 1985; Vijayan & Leatherhand, 1989). Redding et al. 
(1986) ontdekten dat bij chronisch vastende paling de in vivo conversie van T4 naar T3 afneemt en de 
T3-plasmawaarden doet dalen. Door de grote structurele overeenkomst tussen thyroïdhormonen en 
bepaalde PCB-metabolieten (Brouwer et al., 1990; Murk et al., 1998) treden deze metabolieten in 
competitie met het thyroïdhormoon om te binden aan het thyroxine (T4), wat aanleiding geeft tot een 
verhoging van het vrij thyroxine en bijgevolg een bijna volledige eliminatie van het thyroxine in het 
plasma veroorzaakt, wat op zijn beurt weer leidt tot een dalende T3-productie. 
 
Andere studies die de actiemechanismen van de onderliggende effecten van PCB’s op endocriene 
weefsels onder de loep namen, onthulden dat PCB’s kunnen interfereren met de steroïdogenese en 
de steroïdreceptoren (vissen: McKinney & Waller, 1994), met de mixed-function oxygenase systemen 
die betrokken zijn bij het steroïdmetabolisme (dieren: Goksøyr & Förlin, 1992) en dat ze in staat zijn 
om met de Ah-receptor (arylkoolwaterstofreceptor) te binden die verondersteld wordt om de toxische 
effecten van PCB’s te beperken (vissen: McConnell, 1985; vogels: Nebert, 1989; Safe, 1990). 
 
Quabius et al. (1997) onderzochten of de stress respons en meer bepaald de HPI-as bij tilapia (Oreo-
chromis mossambicus) beïnvloed wordt door korte termijn blootstelling aan PCB126. Hiervoor werden 
zowel vrouwtjes als mannetjes gedurende vijf dagen op een dieet gezet dat gecontamineerd was met 
PCB126 (50 µg kg-1 vis/dag). In een eerste experiment werd het effect van de stress respons op de 
vangst onderzocht. De met PCB-gevoerde vissen vertoonden lagere cortisolwaarden dan de controle-
vissen wat erop wijst dat tilapia die blootgesteld is aan PCB’s niet in staat is om de steroïdogenese 
acuut te activeren. Verder werd aangetoond dat ook de ACTH en cAMP-gestimuleerde vrijstelling van 
cortisol door de nieren veel lager is bij de controlevissen. Deze resultaten wijzen, tezamen met de 
hoge concentraties aan PCB126 in de nieren van de blootgestelde vissen, op directe toxische effecten 
op de “interrenale cellen”. In een tweede experiment werden de vissen op het einde van de blootstel-
lingperiode bekeken in rust of na twee stressvolle uren. De resultaten toonden aan dat het basaal 
plasma cortisol en de ACTH-waarden niet beïnvloed werden door de PCB-behandeling maar dat de 
basale ACTH-inhoud van de rostrale pars distalis van de hypofyse van PCB gevoerde vissen lager 
was dan bij de controlevissen. Algemeen kan men besluiten dat PCB126 (oraal toegediend) de gevoe-
ligheid van de HPI-as bij tilapia beïnvloedt (verhinderen van de ACTH-activiteit van de cortisol produ-
cerende interrenale cellen). 
 

C. Immuunrespons 

Om zich tegen pathogenen zoals parasieten, bacteriën en virussen te wapenen, beschikt paling net 
als alle andere gewervelden, over een immuunsysteem. Bij beenvissen zijn de mechanismen in grote 
lijnen gelijk aan die van zoogdieren. De cellen en organen die betrokken zijn in de immuunrespons 
werken samen bij de overdracht van biochemische signalen. Deze zijn ontvankelijk voor de inwerking 
van specifieke chemicaliën, de zogenaamde immunomodulatie, wat de inductie, blokkering, verster-
king of vermindering en opeenvolgende stappen van de verschillende defensieorganismen omvat. 
Verstoring van het immuunsysteem door lichaamsvreemde chemicaliën kan leiden tot een onderdruk-
king van het immuunsysteem, de zogenaamde immunorespons. Hierdoor wordt het dier gevoeliger 
voor pathogenen uit het milieu. Zo werd door Vethaak & Reinhalt (1992) aangetoond dat in verschil-
lende kustgebieden die PCB-gecontamineerde sedimenten bevatten er een toegenomen ziektever-
spreiding was bij bentische vissoorten. Ook andere studies toonden een verstoorde immuunfunctie 
aan bij gecontamineerde vissen van binnenwateren (Warriner et al, 1988; Weeks et al., 1990; Arkoosh 
et al., 1991). Andere experimenten suggereerden dat blootstelling aan PCB’s door injectie of via voe-



 54

ding ook immunotoxische effecten kan veroorzaken (Thuvander & Carlstein, 1991; Thuvander et al., 
1993; Arkoosh et al., 1994; Rice & Schlenk, 1995). Sures & Knopf (2004) onderzochten de invloed 
van individuele en gecombineerde effecten van cadmium en PCB126 op experimenteel geïnfecteerde 
paling met de parasiet Anguillicola crassus. Ze ontdekten dat de ontwikkeling van de parasiet niet 
beïnvloed werd door de blootstelling aan beide stoffen. Ook de immuunrespons bij geïnfecteerde pa-
ling zonder blootstelling aan contaminanten en bij geïnfecteerde paling die uitsluitend aan Cd blootge-
steld werd (waterige oplossing ~22 µg l-1), werd niet onderdrukt maar blootstelling aan PCB126 (100 
ng.g-1 versgewicht) alleen of in combinatie met Cd daarentegen onderdrukt deze respons wel. Deze 
resultaten wijzen nogmaals op het feit dat gastheren die blootgesteld worden aan pollutie veel gemak-
kelijker geïnfecteerd kunnen geraken dan hun niet gecontamineerde soortgenoten. Sures & Knopf 
(2004) wijzen er ook op dat uit de literatuur blijkt dat de cadmiumconcentraties die in dit experiment 
gebruikt werden niet hoog genoeg waren om de immuunrespons van de Europese paling te onder-
drukken. Bovendien lijkt het erop dat paling, gezien hij in staat is om te overleven in verontreinigde 
waters en grote hoeveelheden zware metalen kan opslaan, hij niet gevoelig genoeg is om veranderin-
gen in zijn immuunrespons te vertonen bij lage cadmiumvervuiling. 
 
De immuunrespons is dus belangrijk om op een succesvolle manier te kunnen omgaan met milieuver-
anderingen (Sumpter, 1997; Wendelaar Bonga, 1997). Voor paling houdt dit de migratie van zoet naar 
zoutwater in. Een afgenomen immuniteitsrespons kan leiden tot infecties door parasieten maar even-
goed tot een verstoorde energiebalans en een verstoorde gonadenontwikkeling met als gevolg een 
verminderde reproductie (Barton & Iwama, 1976). Bij een deficiëntie van het immuunsysteem, kunnen 
parasieten en ziekten toeslaan wat eventueel kan leiden tot de dood van de paling, zelfs nog voor hij 
de paaigronden bereikt heeft. Wanneer dit op grote schaal plaatsvindt, zal een groot deel van de po-
pulatie niet in staat zijn om zich voort te planten. Het is mogelijk dat zilverpalingen hun paaigronden 
dus niet bereiken ten gevolge van een verminderd immuunsysteem. 
 
Brouwer et al., (1989) ontdekten een PCB-geïnduceerde reductie van het plasma retinol en van thy-
roxine- en triiodothyronineconcentraties in met PCB’s gecontamineerde zeehonden (Phoca vitulina) 
en suggereerde een mogelijk mechanisme dat de vervuiling koppelde aan gevoeligheid voor microbië-
le infecties, reproductieve en andere pathologische aarden (zie verder). PCB’s blijken ook het vitamine 
A gehalte in de lever te beïnvloeden. Doch de gevolgen van een verlaagd vitamine A gehalte in de 
lever van vissen is onbekend maar kan invloed hebben op de celgroei en de celdifferentiatie en zo 
een rol spelen bij de ontwikkeling van tumoren (Brouwer, 1987). 
 

D. Verzilvering 

Een groot aantal studies wees er reeds op dat het zilveringsproces met de daaropvolgende stroomaf-
waartse en transoceanische migratie naar de paaigronden en de rijping van de gonaden enkel kan 
plaatsvinden wanneer een voldoende grote energievoorraad in de vorm van vetten gestockeerd is. 
Tijdens de groei worden water en proteïnen gestaag omgezet naar vetten (lipiden en lipoproteïnen; 
Degani et al., 1986). Boëtius & Boëtius (1980) schatten dat de totale hoeveelheid gestockeerde vetten 
meer dan 20% van het lichaamsgewicht van een vrouwelijke zilverpaling moet bedragen om de migra-
tie en succesvolle paai te kunnen volbrengen. Dit wordt door van den Thillart et al. (2004; 2005) be-
vestigd die stellen dat 60% van de totale vetreserve van zilverpaling nodig is om de 5 à 6000 km te 
zwemmen. 
Dit vetmetabolisme kan door verschillende polluenten beïnvloed worden door verstoring van de 
schildklierwerking (Leatherland, 1987; Singh, 1989). Schildklierhormonen spelen een rol bij GtH-
afhankelijke steroïdogenese (gonadotrofine hormoon) (Cyr & Eales, 1988), bij de rijping van oöcyten 
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(Dickhoff et al., 1989; Weber et al., 1992) en bij de levensvatbaarheid van het broed (Brown et al., 
1989). Een aantal veel voorkomende polluenten kunnen de schildklierwerking verstoren bij vissen. Tot 
deze groep behoren: γ-HCH of lindaan (organochloor verbinding; Yadav & Singh, 1987), malathion 
(organofosfor component; Lal & Singh, 1987; Singh, 1992), endosulfaan (organochloor verbinding; 
Murty & Devi, 1982), 2,3,7,8-PCDD en –PCDF (dioxine en gehalogeneerde furaan; Safe, 1990), een 
aantal PCB’s (in het bijzonder de para- en metavorm van 2,3,7,8-TCDD, Safe, 1990) en PAK’s (poly-
cyclische aromatische koolwaterstoffen; Leatherland & Sonstegard, 1977; 1978; 1980). 
 
In ander onderzoek werd de invloed van milieufactoren op het overmatig gebruik van de vetreserves 
nagegaan. Bij beenvissen is het corticoïdhormoon, cortisol een indicator (Hontela, 1997; 1998) voor 
stress ten gevolge van milieufactoren (vangen, predatie, stortvloeden en waterafvoer, Haux et al., 
1985; Schreck, 1990) of chemische stress (blootstelling aan polluenten (Barton et al., 1987; Hontela et 
al., 1992; Hontela, 1998) en blootstelling aan cyanobacterische toxines (Bury et al., 1996)). Cortisol-
pieken leiden tot lysis (afbraak) van spieren en levervetten (Freeman & Idler, 1973; Davis et al., 1985; 
Barton et al., 1987; Mommsen et al., 1999) en vervolgens tot een toegenomen glucoseconcentratie in 
het plasma om tengevolge van de stress de energie zo snel mogelijk beschikbaar te stellen. Deze 
lipolyse doet de energiereserves van zilverpaling afnemen en stelt vetzuren vrij in het bloed die ge-
bruikt worden voor lever glycogeensynthese (glucogenese). Chan & Woo (1978) troffen deze fenome-
nen reeds aan bij Anguilla japonica en Dave et al. (1979), Lidman et al. (1979) en Gimeno et al. 
(1995) troffen ze aan bij Anguilla anguilla. Langdurige chemische stress leidt tot hyperactiviteit van de 
hypofysecellen en zo tot uitputting van het hypothalamo-hypofyso-adrenaline systeem en de productie 
van cortisol (Hontela, 1997). De cortisolproductie is op zijn beurt verantwoordelijk voor de lipolyse die 
de energie accumulatie in palingen negatief beïnvloedt. Deze overdreven lipolyse zou de verzilvering 
en de daaraan gerelateerde migratie vertragen tot voldoende vet gestockeerd is bij de paling. 
Recente studies uitgevoerd in Europa laten zien dat de concentraties aan persistente pesticiden (lin-
daan, dieldrin, DDE, organochloriden) variëren tussen 0,03 en 7,5 µg g-1 (lichaamsgewicht) met hoge-
re waarden van 8,2 µg g-1 in spiervetten (Nederland). PCB-concentraties in palingweefsel lopen op tot 
33,8 µg g-1 (Finland) maar overstijgen meestel niet 1 µg g-1 (Robinet & Feunteun, 2002) (Tabel 4.2). 
 
Tabel 4.2: Voorbeelden van gerapporteerde gemiddelde concentraties of concentratie ranges 
van een aantal polluenten of polluentenfamilies in weefsel van gele paling (µg g-1 versgewicht) 
tot 2002 (Robinet & Feunteun, 2002). 
Weefsel Componenten Lichaamsconcentraties 

(µg g-1) 
Locatie Referentie 

lichaam Lindaan 0,053 Nederland (1981) De Boer et al., 1994 
 Dieldrin 0,036   
spier Lindaan 0,02 Spanje (1983-1984) Hernandez et al., 

1987 
 t-PCB’s 0,19   
spier Dieldrin 0,066-1,68 Engeland (1983) Hamilton, 1985 
 DDE 0,049-0,3   
 Lindaan 0,027-0,17   
lichaam t-PCB’s 33,8 Finland (1991) Tulonen & Vuorinen, 

1996 
lichaam Dieldrin 0,21 Engeland (1991) Mason, 1993 
 DDE 0,27   
 t-PCB’s 0,91   
vet Organochloriden 0,57-8,2 Nederland (1991) Van der Oost et al., 

1996 
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 t-PCB’s 5,6-15   
 t-PAK’s 11-39   
spier Dieldrin 0,01-0,1 Ierland (1993) Weatherley et al., 

1997 
 t-PCB’s < 0,1   
vet t-PCB’s 0,24 x 10-5 – 17,05 x 10-5 Duitsland (1996) Wiesmüller & Schlat-

terer, 1999 
vet Organochloriden 0,162 Frankrijk (1996-

1997) 
Roche et al., 2000 

 
 

E. Zwemcapaciteiten 

Van den Thillart et al. (2005) onderzochten gedurende het EELREP-project “Estimation of the repro-
duction capacity of the European eel” de invloed van PCB’s op de fysiologie en de gonadenontwikke-
ling bij zilverpaling gedurende een gesimuleerde migratie. Er is reeds geweten dat zolang de contami-
nanten opgeslagen zitten in de vetten, de toxische effecten gering blijven. Maar wanneer de migratie 
start de vetten geoxideerd worden en de PCB’s vrijkomen, bestaat er een grote kans dat de PCB-
waarden in het bloedplasma zullen toenemen tot toxische niveaus. Paling zal immers, als katadrome 
vissoort, voor zijn migratie vetten opslaan in zijn spieren zowel als energiebron als voor de ontwikke-
ling van de gonaden tijdens de migratie. Van den Thillart et al. (2005) melden dat gecontamineerde 
paling tot 1,5 keer meer gewicht verliest tijdens de migratie dan niet gecontamineerde paling. Dit ge-
wichtsverlies kan niet toegeschreven worden aan het vasten (alle palingen vasten immers tijdens de 
migratie) maar is eerder het resultaat van de effecten van PCB’s op het intermediair metabolisme. In 
dit opzicht is het opmerkelijk dat bij door PCB’s gecontamineerde paling hypoglycemia (daling van de 
bloedglucose) wordt waargenomen zoals ook aangetroffen wordt bij aan TCDD blootgestelde ratten. 
Van den Thillart et al. (2005) vroegen zich ook af of de paaimigratie van palingen een stressvolle ge-
beurtenis is. Secundaire indicatoren voor een stress respons zijn een stijging van het melkzuur, een 
toename aan kalium en glucose (van Ginneken et al., 2002). Geen van deze parameters nam toe bij 
PCB-gecontamineerde palingen en/of palingen die verplicht werden te zwemmen (zwemtunnel) wat 
erop wijst dat blootstelling aan PCB’s in combinatie met het zwemmen niet stressvol is. Uit andere 
PCB-studies daarentegen is geweten dat blootstelling aan PCB’s leidt tot een afname van de adreno-
corticale functie. Eerder werd al een dalende cortisol respons gerapporteerd voor aan PCB’s blootge-
stelde volwassen gele baars, snoek (Hontela et al., 1992; 1995) en tilapia (Quabius et al. 1997). Een 
mogelijke verklaring voor dit fenomeen kan een gereduceerde of beschadigde endocrien respons op 
milieustress zijn. 
PCB’s kunnen ook een immunosuppressie teweegbrengen die leidt tot een afgenomen resistentie 
tegen ziekten, virussen en parasieten. Zo kan het EVEX-virus in combinatie met zwemmen hemorra-
gie veroorzaken evenals anemie en leiden tot de dood van de paling na 1000-1500 km zwemmen 
(van Ginneken et al., 2005b). Samenvattend kunnen we stellen dat PCB’s de energieconsumptie van 
zowel zwemmende als rustende palingen drastisch verlagen ten gevolge van een onderdrukte proteï-
nesynthese met desastreuze gevolgen voor de vis. Daarnaast zal de concentratie aan ‘beschikbare’ 
PCB’s drastisch toenemen tijdens de migratie door het verbruik van de vetreserves als brandstof voor 
het zwemmen (van den Thillart et al., 2005). 
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F. Reproductie 

Palingen verblijven vaak in gecontamineerde sedimenten en accumuleren op deze manier hoge 
waarden van PCB’s (van Leeuwen et al., 2002). Van deze componenten werden niet alleen ongunsti-
ge effecten op de fertiliteit bij vissen aangetoond maar evengoed effecten op de fertiliteit bij amfibieën 
(Gutleb et al., 1999) en verstoring van de oöcytrijping bij zoogdieren (Pocar et al., 2003). Safe (1994) 
ontdekte dat deze effecten minstens voor de helft toegebracht worden door interactie met de aryl-
koolwaterstof receptor, die na binding getransloceerd wordt naar de celkern. Daar zal hij interageren 
met dioxine respons elementen en de fysiologische en ontwikkelingsprocessen. Palstra et al. (2006) 
behandelde mannelijke en vrouwelijke palingen met carp pituitary extracts (CPE) om zo een artificiële 
maturatie en reproductie te stimuleren. De embryonale misvormingen die tijdens deze studie aange-
troffen werden, zijn typisch voor aan PCB’s blootgestelde eieren zoals deze van snoek, karper (Cypri-
nus carpio), Salvelinus namaycush (Walbaum, 1792) en regenboogforel (Walker & Peterson 1991; 
Helder 1980; Stouthart et al. 1998; Walker et al. 1994) (Figuur 4.1). Gelijkaardige symptomen werden 
ook beschreven voor visetende vogels en staan bekend als de “great lake embryo mortality, edema 
and deformities syndrome” (GLEMEDS) (Gilbertson et al., 1991). Uit de resultaten van Palstra et al. 
kunnen we besluiten dat de correlatie tussen embryo overleving en TEQ-waarden in de gonaden wij-
zen op TEQ-geïnduceerde teratogene effecten en dat de huidige contaminatiewaarden in de gonaden 
van paling van de meeste Europese locaties een normale embryologische ontwikkeling verhinderen 
(Palstra et al., 2006). Er lijkt een negatieve correlatie tussen dioxineachtige contaminanten en de em-
bryo overleving en ontwikkeling te bestaan (Figuur 4.1). Effecten treden reeds op onder de maximaal 
toegelaten waarde van visconsumptie (4 ng TEQ kg-1 vis). Monitoringsstudies (van Leeuwen et al., 
2002) tonen aan dat de meeste zilverpaling veel te hoge TEQ-waarden heeft. Volwassen palingen met 
waarden >1 ng TEQ kg-1 gonaden kunnen hoogst waarschijnlijk niet deelnemen aan een succesvolle 
voortplanting van een vitaal nageslacht. Het blijft echter moeilijk om deze drempelwaarden te extrapo-
leren naar referentiewaarden voor onvolwassen palingen en per kilogram spieren. Vet waarin PCB’s 
geïncorporeerd zijn en dat oorspronkelijk uit het spierweefsel kwam, wordt ook geïncorporeerd in de 
oöcyten van een volwassen vrouwtje. Dit aannemende kan men de gevonden waarden extrapoleren 
naar ng TEQ kg-1 spieren in wilde zilverpaling. 
 
Als paling de Sargassozee bereikt heeft, worden de overgebleven vetreserves gebruikt om de ge-
slachtsproducten aan te maken. Daarbij hopen PCB’s zich op in het gonadenweefsel en de geslachts-
producten van de ouderdieren. Ze zullen in de dooierzak van de eieren terechtkomen wat een duide-
lijke blootstellingroute is van PCB’s naar larven die in hun eerste levensfase teren op de eidooier. 
Zoals reeds eerder vermeld werd tijdens het EELREP-project onderzoek gedaan naar de invloed van 
PCB’s op de fysiologie en de gonadenontwikkeling bij zilverpaling gedurende een gesimuleerde mi-
gratie (Palstra et al., 2005). De wetenschappers onderzochten de correlatie tussen vetpercentages en 
PCB’s versus het reproductieproces. Ze deden dit voor palingen die afkomstig waren van twee loca-
ties: het Grevelingenmeer (Nederland) en de Loire (Frankrijk). Er bestonden geen verschillen in vet-
percentages tussen de vrouwelijke palingen van beide locaties. Oudere wijfjes zijn groter en sterker 
maar er werd geen correlatie gevonden met de conditiefactor. Palstra et al. (2005) ontdekten dat ou-
dere wijfjes meer vet incorporeren in de eitjes dan jongere wijfjes. Eitjes van zilverpalingen uit de con-
trolegroep (geen wekelijkse behandeling met CPE (carp pituitary extract) vertoonden een hogere vet-
concentratie dan spierweefsels (van den Thillart et al., 2005)). De totale vetpercentages werden bere-
kend door het vetpercentage te vermenigvuldigen met het gonadaal gewicht gedeeld door het li-
chaamsgewicht bij de start van het experiment. De totale vetpercentages van de onbehandelde zilver-
palingen (GSI gondao-somatisch index) 0,8-1,8) varieerden tussen 0,2-0,7% terwijl dit bij de behan-
delde zilverpalingen (GSI 15-50: wekelijks behandeld met CPE) varieerde tussen 3-11%. 
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Er werd geen correlatie gevonden met de embryo-ontwikkeling. Ook de PCB-waarden waren ongelijk 
verdeeld tussen de spieren en de eitjes (Figuur 4.2). Er bestond een verschil tussen de TCDD-TEQ-
waarden van de vrouwelijke palingen van het Grevelingenmeer en de Loire omdat twee op vier be-
handelde vrouwelijke palingen van de Loire relatief hoge PCB-waarden in de spieren hadden (175 en 
104 pg g-1 vet). Er werd eveneens een sterke negatieve correlatie gevonden tussen de TCDD-TEQ-
waarden in de eitjes en de embryologische ontwikkeling (p= 0,002; Figuur 4.3). Hogere PCB-waarden 
doen de embryologische ontwikkeling stoppen en geven aanleiding tot misvormingen. Dit gebeurde bij 
eitjes waarin de totale PCB-waarden (ng TCDD-TEQ kg-1) varieerden tussen 0-2,4 ng kg-1 wat nog 
steeds onder de EU-standaard consumptienorm van 16 ng kg-1 is. Bovendien gaat het over zilverpa-
lingen die niet zwommen waardoor de PCB-waarden niet toenamen tengevolge van de vetomzetting 
en de readsorptie van de vrije PCB’s. Wel is het zeker dat zelfs wanneer de vrouwelijke en mannelijke 
palingen de paaigronden zouden bereiken en zich zouden voortplanten het nageslacht al belast is met 
een PCB-erfenis nog voor ze zichzelf maar kunnen voeden. 
 

 
Figuur 4.1: : a) Gezonde Europese palingembryo op 30-35 uren postfertilisatie met een hartslag 
en dooierzak met een grote vetdruppel, b) een ouder embryo van een ongezonde groep in het-
zelfde ontwikkelingsstadium met een dooierzak oedeem, vervormd hoofd en afwezigheid van 
een hartslag. De schaal is 100 µm. c) een negatieve correlatie tussen de totale TEQ-waarden 
(ng/kg gonaden) en de overlevingstijd van het embryo (uren na de bevruchting) van de be-
vruchte eitjes van acht met hormonen geïnduceerde palingen (Palstra et al., 2006). 
 
Ovaria concentreren dus meer contaminanten omwille van de transfer van vetten naar de eitjes via het 
vitellogenine (VTG) (Hodson et al., 1994; Kime, 1995) en omwille van de vetvesikels in de ovariafolli-
kels gedurende het zilveringsproces (Lopez & Fontaine, 1990; Fontaine, 1994). Eitjes concentreren 
lipofiele contaminanten veel gemakkelijker tijdens de vitellogenese dan somatische weefsels (Giuney 
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et al., 1979; Hose et al., 1981; Miller, 1993). Versonnen et al. (2004) onderzochten gele palingen op 
verstoring door xeno-oestrogene stoffen maar vonden dat paling geen goede bio-indicator is voor 
vitellogenine verstoring. Dit besluit is in overeenstemming met wat blijkt uit Burzawa-Gerard & Dumas-
Vidal (1991) en Luizi et al. (1997) die vonden dat hoge dosissen geïnjecteerde E2 (estradiol; minstens 
5 x 0,5 mg kg-1 gedurende 12 dagen) nodig is om VTG-productie te induceren bij onvolwassen paling. 
Peters et al. (2001) en Livingstone et al. (2000) induceerden VTG bij paling door intraperitoneale injec-
tie met hoge dosissen E2 (4 x 10 mg kg-1 gedurende 4 weken en 2 x 5 mg kg-1 gedurende 6 dagen 
respectievelijk). De plasma VTG-waarden waren 260000-750000 keer hoger bij blootgestelde vissen 
(tot 50 mg VTG ml-1), vergeleken met de controles na vier weken blootstelling (Peters et al., 2001). Uit 
de studie van Versonnen et al. (2004) kan besloten worden dat het niet zinvol lijkt onvolwassen of 
niet-seksueel gedifferentieerde palingen systematisch te screenen op de aanwezigheid van VTG in 
bloedplasma of lever. 
 

 
Figuur 4.2: PCB TCDD-TEQ-waarden in eitjes en spieren bij de controlegroep en bij CPE (carp 
pituitary extract) behandelde vrouwelijke palingen afkomstig van het Grevelingenmeer (Neder-
land) en de Loire (Frankrijk) (van den Thillart et al., 2005). 
 

 
Figuur 4.3: Een sterk negatieve correlatie tussen PCB TCDD-TEQ-waarden en het stoppen van 
de embryologische ontwikkeling (van den Thillart et al., 2005). 
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Johnson et al. (1998) melden dat blootstelling aan PAK’s en PCB’s het broedsucces van vrouwelijke 
paling aanzienlijk reduceert waarbij het gemiddelde gewicht van de eitjes drastisch afneemt ten gevol-
ge van interferentie in de ontwikkeling van de ovaria. 
PAK’s zijn waarschijnlijk ook verantwoordelijk voor de fysische en chemische genotoxiciteit in vissen. 
Dit kan breuken in het DNA veroorzaken en kan leiden tot de vorming van micronuclei in het intracyto-
plasmatisch chromatine. De biologische degradatie van PAK produceert katabolieten die ook interage-
ren met het DNA (Rether et al., 1997). De mogelijke schade aan het DNA kan op zijn beurt weer lei-
den tot het falen van de voortplanting gedurende het bevruchtingsproces. 
Geaccumuleerde polluenten kunnen het hepato-ovariaal systeem verstoren tijdens de gametogenese 
en zo somatische lipiden in de bloedcirculatie brengen. Hierdoor wordt het plasma evenwicht van de 
vrije lipidecomponenten abnormaal verhoogd (vetzuren, mono-, di-, en triglyceriden, cholesterol en 
phosphoslipiden) en leidt tot problemen bij dooieropslag van toekomstige eieren. Lindaan (isomeer β) 
leidt tot een abnormale configuratie van de dooier (Wester et al., 1985), vooral in de vetvesikels. Con-
taminanten veroorzaken in het algemeen een afname van het RGS (regeling van de G-proteïnes) 
(Kime, 1995) en een afname in de rekrutering op lange termijn. 
 
 
Samenvattend kan gezegd worden dat paling voor de migratie 126,5 g kg-1 vet consumeert wat over-
eenkomt met 60% van de totale vetreserve van de meeste zilverpalingen. Van den Thillart et al. 
(2005) berekenden dat 36,6% van de (totale) vetreserve van zilverpaling gebruikt wordt voor het in-
corporeren in de eitjes. Tezamen komt dit neer op 96,6% van de totale vetreserve. 
Onafhankelijk van de lengte van de paling is dus 13% vet (op basis van het lichaamsgewicht bere-
kend) nodig voor het zwemmen en gemiddeld 7,7% (op basis van het lichaamsgewicht berekend) voor 
incorporatie in de eitjes wat erop wijst dat zilverpalingen een vetpercentage van 20,7% (op basis van 
het lichaamsgewicht berekend) moeten hebben om succesvol te migreren en zich voort te planten 
(van den Thillart et al., 2005). 
PCB’s hebben een schadelijke invloed op de fertiliteit van paling doordat ze de kwaliteit van de eitjes 
beschadigen en een nefaste invloed hebben op de embryonale ontwikkeling. Dit zou betekenen dat 
palingen, afkomstig uit gebieden met hoge PCB-concentraties niet deelnemen aan een succesvolle 
voortplanting van een vitaal nageslacht, ook al hebben ze een hoge score in reproductieve capacitei-
ten. Bovendien komt de piek in de uitstoot van PCB’s overeen met de achteruitgang van paling (Fi-
guur 4.4) (Palstra et al., 2006). 
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Figuur 4.4: De geschatte productie en emissie van PCB's in de OESO-landen (van Leeuwen & 
Hermens, 1995). 
 
 

IV.1.2. Potentiële effecten van PCB’s op palingpredatoren 
Reeds in 1980 werd een verband gelegd tussen het PCB-gehalte bij vissen in de Waddenzee en de 
verminderde vruchtbaarheid bij zeehonden aldaar (Reijnders, 1980). Een groep van twaalf zeehonden 
werden gevoed met vis uit de Atlantische Oceaan. Een andere groep van twaalf kreeg vis afkomstig 
uit de Waddenzee. De voedingswaarde van beide diëten was glijk; het grote verschil zat in het gehalte 
aan PCB’s en DDT in de vis. Drie mannelijke zeehonden werden gevoerd met ‘schone’ Atlantische 
vis. Ze kregen alledrie de gelegenheid om vrouwtjes uit beide groepen te dekken. De Atlantische 
groep kreeg twee keer zoveel nakomelingen als de groep gevoerd met vis uit de Waddenzee. In eer-
ste instantie leek dat weinig te maken te hebben met de hormoonstatus. De concentraties aan vrou-
welijke geslachtshormonen progesteron of oestradiol liepen niet uiteen. Wel bleek dat de groep die 
‘vervuilde’ vis kreeg, een lagere concentratie oestradiol had in de kritieke fases van de cyclus. Vol-
gens Reijnders (1980) zou de lagere concentratie in de kritieke fasen het verschil in reproductiesucces 
tussen beide groepen zeehonden kunnen verklaren. Het innestelen van het eitje lijkt namelijk niet 
zozeer afhankelijk te zijn van het gehalte aan oestradiol als zodanig dan wel van de snelheid waarmee 
de concentratie oestradiol op peil komt. Wordt die dan vertraagd, bijvoorbeeld als gevolg van de anti-
oestrogene werking van PCB’s dan is de baarmoederwand niet tijdig ‘gereed’. Er vindt geen of onvol-
ledige innesteling plaats en zwangerschap blijft uit. Naast het effect op de reproductie bleek ook het 
geboortegewicht van de jongen van de dieren uit de ‘Waddenzeegroep’ beduidend lager (Reijnders, 
1980). Hij suggereerde een significant reproductieremming bij PCB-concentraties van gemiddeld 27,4 
ppm (versgewicht) variërende tussen 3,3-72,3 ppm. 
 
Brouwer et al. (1989) onderzochten het effect van vis die PCB’s toegediend kreeg, op het plasma 
retinol (vitamine A) en de thyroïdhormoon concentraties, beide gevoelige indicatoren voor PCB-
intoxicatie, op zeehonden. Ze zagen dat zeehonden gevoed met vis afkomstig van de Waddenzee en 
in hoge mate PCB-gecontamineerd significant lagere concentraties aan plasma retinol, vrij thyroxine 
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en triiodothyronine vertoonden in vergelijking met zeehonden gevoed met vis afkomstig van de 
Noordoost Atlantische Oceaan die laag PCB-gecontamineerd is. De gemiddelde dagelijkse opname 
werd geschat op 1,5 mg PCB’s en 0,4 mg pp’-DDE bij het hoog gecontamineerde dieet en 0,22 mg 
PCB’s en 0,13 mg pp’-DDE bij het laag gecontamineerde dieet. De PCB-geïnduceerde daling van de 
plasma retinolwaarden verdween wanneer de zeehonden met een Waddenzee dieet, gevoed werden 
met vis uit de Atlantische Oceaan. Deze resultaten zouden er een mogelijke verklaring voor kunnen 
zijn dat gereduceerde plasma retinol en thyroïdhormoon waarden die kunnen resulteren in een toege-
nomen gevoeligheid voor microbiële infecties, voortplantingsstoornissen en andere pathologische 
veranderingen, in belangrijke mate betrokken zijn bij de recent gerapporteerde voortplantingsstoornis-
sen en dodelijke virale infecties bij zeehonden en andere mariene zoogdierpopulaties uit de Baltische 
zee, de Noordzee en de Waddenzee. 
Vandenbergh et al. (2002) zagen een dalende zeehondenpopulatie in de Waddenzee, een verstoorde 
reproductie bij visdiefje (Sterna hirundo) aan het Terneuzen sluizencomplex, een vervrouwelijking van 
bot in het IJsselmeer, de Euromonding en het Noordzeekanaal, effecten op purperslak en wulp in de 
Noordzee en de Oosterschelde en vervrouwelijking van vissen in Vlaanderen. 
 
Van den Berg et al. (1987) onderzochten in de periode 1980-1982 de levers van visetende vogelsoor-
ten (aalscholvers (Phalacrocorax carbo), reigers (Ardea cinerea) en futen (Podiceps crisatus)) op de 
aanwezigheid van polygechloreerde dibenzo-p-dioxinen en dibenzofuranen. De resultaten toonden 
aan dat vogels dezelfde congeneren bevatte als het leverweefsel van het palingweefsel (2,3,4,7,8-
pentachloordibenzofuraan en 1,2,3,6,7,8-hexachloordibenzo-p-dioxine in een 1 tot 5 ng kg-1 range). 
Omdat paling een voedselgroep is van de aalscholver kan dit wijzen op een zeer sterke doorgave van 
deze congeneren naar de lever van de aalscholver. 
 
Murk et al. (1994b) onderzochten de concentratie van dioxineachtige componenten in het voedsel van 
twee toppredatoren, het visdiefje en de zeehond en vergeleken deze met de “No Observed Effect 
Concentration (NOECs) in hun dieet en in het sediment van hun habitat. Er werden geen effecten op 
biochemische parameters aangetroffen bij de kuikens van het visdiefje bij concentraties van 15 pg 
TEQ PCDD’s + PCFD’s + PCB’s g-1 versgewicht aan dieet, terwijl er wel effecten werden aangetroffen 
bij concentraties van 46 pg TEQ PCDD’s + PCFD’s + PCB’s g-1 versgewicht aan dieet. De NOEC-
waarde voor het dieet van de zeehond werd door Leonards et al. (2005) vastgelegd op 7,8 pg TEQ g-1 
versgewicht. 
 
Otters zijn semi-aquatisch (ze spenderen een groot deel van hun leven in het water) en voeden zich 
grotendeels met organismen uit het water zodat ze gemakkelijk bedreigd worden door een slechte 
waterkwaliteit. Doordat ze ook nog eens aan de top van de voedselketen staan, kunnen ze gedurende 
hun leven een grote hoeveelheid PCB’s stockeren. Onderzoek heeft uitgewezen dat het eten van met 
PCB-gecontamineerde vissen zorgt voor een lager geboortecijfer en een lagere overleving van het 
aantal jongen per nest. Daarnaast leven otters niet lang in gebieden die met PCB’s gecontamineerd 
zijn (www.dec.state.ny.us/website/dfwmr/habitat/hrotterssp/Otterpollution.htm). 
Zoals de paling zijn ook de otterpopulaties danig afgenomen in veel West-Europese landen (Mason, 
1989). Verschillende auteurs wijten deze afname aan de accumulatie van chloorbifenylen (PCB’s) 
(Mason, 1989; Broekhuizen 1989; Olsson & Sandegren, 1991). Voorbeelden hiervan zijn de afgeno-
men otterpopulaties in Engeland (Chanin & Jefferies, 1978), in Zweden (Sandegren et al., 1980; Erlin-
ge, 1980, Olsson & Sandegren, 1983), in Georgië (Halbrook  et al., 1981) en de nerts en otterpopula-
ties in Oregon (Henney et al., 1981). De bedreigde populaties bezaten immers een hogere PCB-
concentratie dan de goed gedijende populaties (Smit et al., 1994). Laboratoriumonderzoek heeft uit-
gewezen dat niet ortho-gesubstitueerde PCB-congeneren verantwoordelijk zijn voor de nadelige ge-
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zondheidseffecten bij otters zoals een mislukte reproductie (Ministerie van Landbouw en Visserij, 
1989; Kihlström et al., 1992). De gemiddelde concentratie aan PCB’s bij de laatste vijf verkeersslacht-
offers (1981-1988) in Nederland was 80 mg PCB kg-1 (vetgewicht) (Broekhuizen, 1989). Bij de nerts, 
een aan de otter gerelateerde diersoort, werd een waarde van 50 mg PCB kg-1 (vetgewicht) gerela-
teerd aan een daling van 50% in de reproductie (Jensen et al., 1977). 
Safe (1984) rapporteert dat otters zeer gevoelig zijn voor de acute toxische effecten van PCB’s en 
PBB’s: toediening van 30 ppm van een mengsel van Aroclors 1242, 1245 en 1254 (1:1:1) resulteerde 
binnen de zes maanden in 100% mortaliteit; een dieet van 3,6 ppm Aroclor 1254 gedurende 105 da-
gen resulteerde eveneens in 100% mortaliteit bij een andere groep otters. Heath et al. (1972) toonden 
voor verschillende vogelsoorten aan dat de LC50 waarden voor Aroclors 1232, 1242, 1248, 1254, 1260 
en 1260 liggen bij een overschrijding van 600 mg kg-1 (totale opname via het voedsel). 
Wren (1991) rapporteerde een verband tussen de mislukte reproductie bij nerts en de organochloor 
verhoudingen van de (gegeten) vis. Nertsen vertoonden een onderdrukte groei wanneer ze gevoed 
werden met een dieet dat 10 µg g-1 PCB’s alleen of in combinatie met organochloor pesticiden. Een 
overzicht van de chemische effecten op nertsen en fretten onder laboratorium omstandigheden is 
terug te vinden bij Wren (1991). Gutleb (2000) vermeldt volgende ziekten bij otters vervuild met di-
ortho-gesubstitueerde PCB’s: tumoren in de ingewanden, hepatitis, galstenen, vergrote lever (10% 
van het lichaamsgewicht), navelstreng hernia en vervormde uterus. Hetzelfde onderzoek suggereert 
dat het aantal ziekten toeneemt met een stijgende concentratie aan PCB’s die veroorzaakt kunnen 
worden door immunosuppressie bij de otter (Tabel 4.3). De indeling in de drie groepen is gebaseerd 
op de vervuiling van otters met non- (groep 1), mono- (groep 2), of ortho-gesubstitueerde (groep 3) 
PCB’s. 
 
Tabel 4.3: Voor elke TEQ-groep (ng.g-1 vetgewicht) werd het aantal otters met een ziekte (virale 
infectie, bacteriële ziekte, pathologische afwijkingen en/of endoparasieten), aantal ziekten per 
zieke otter, percentage otters met een ziekte, conditie index (CI), somatische index van de lever 
(LSI) en gemiddeld verschil (%) tussen de conditie index en de somatische index van de lever 
vergeleken met gezonde otters (Gutleb, 2000). 
 TEQ groep 1 TEQ groep 2 TEQ groep 3 
TEQ-concentratie (ng.g-1 vetgewicht) 0-4 4-8 8-26 
aantal otters in de groep 24 7 12 
aantal otters met ziekte 4 2 4 
aantal ziekten per zieke otter 1 1,5 2,25 
% ziekten 17 29 33 
CI (gemiddelde ± SD) 1,17 ± 0,14 1,22 ± 0,15 1,01* ±  0,19 
Verschil in CI vergeleken met gezonde 
otters 

+ 1% + 5% - 13% 

LSI (gemiddelde ± SD) 0,037 ± 0,011 0,034 ±  0,011 0,052 ± 0,029 
Verschil in LSI vergeleken met gezonde 
otters 

+ 3% - 6% + 44% 

CI = conditie index 
LSI = somatische index van de lever (verhouding tussen gewicht van de lever en het lichaamsgewicht) 
* = gemiddelde CI van groep 3 is significant lager dan van groep 1 of 2. 
 
De resultaten laten zien dat de gemiddelde conditie index voor de otters uit groep 3 significant lager (p 
< 0,05) is dan van de otters uit groep 1 en 2. Dit wijst op lagere relatieve lichaamsgewichten in deze 
groep: 13% minder lichaamsgewicht dan voor gezonde otters. Experimentele studies met nerts heb-
ben aangetoond dat bij blootstelling aan hoge PCB-waarden de dieren minder aten dan in de contro-
legroep. 
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De resultaten van Murk et al. (1998) suggereren dat otters gevoelig zijn voor stoffen die ageren via de 
AhR. In combinatie met de selectieve accumulatie van de meest toxische planaire PAK’s (Leonards et 
al., 1997) zijn de huidige concentraties in het milieu voldoende hoog om retinoïde depletie (ontlasten 
van lichaamsvloeistof) te veroorzaken. Hoewel de dagelijkse opname van vitamine A de leverwaarden 
kan beïnvloeden, zijn de veranderingen in vitamine A homeostase ook geassocieerd met blootstelling 
aan PAK. Dit werd onderzocht in experimentele set-ups waar de voedselkwaliteit constant gehouden 
werd voor duiven (Spear et al., 1989), zeehonden (Brouwer et al., 1989), eidereenden (Murk et al., 
1994b) en nerts (Brunström et al., 1991). De toegenomen verhouding retinol retinylpalmitaat met in-
wendige blootstelling bij wilde otters suggereert dat hun opslagcapaciteit of mobilisatie van retinoïden 
op een dosis-gerelateerde wijze verstoord is. In de studie die door Brunström et al. in 1991 werd be-
schreven, was de vitamine A waarde van de lever met 48% afgenomen bij volwassen nertsvrouwtjes 
die gevoed werden met 2 mg Clophen A50 gedurende 12-14 weken. De vitamine A waarde werd na 
een volledige hydrolyse bepaald zodat er geen verwarring mogelijk is tussen retinylesters en retinol. 
Een belangrijk verschil met wilde otters is dat de nertsen gevoed werden met vitamine A supplemen-
ten die gedeeltelijk de nadelige effecten van PCB’s op de vitamine A homeostase compenseren. 
Desalniettemin waren in de longen van deze dieren de vitamine A waarden gereduceerd tot 67%. Dit 
wijst erop dat de vitamine A waarden reeds gereduceerd konden zijn voordat de lever, het belangrijk-
ste opslagorgaan voor vitamine A is uitgeput (Gutleb & Murk, 2000). 
 
Leonards et al. (1994) en Smit et al. (1996) gebruikten volgende waarden voor de evaluatie van po-
tentiële toxicologische responsen van nerts en otter in de Hudson rivier. 
(1) < 9 µg totale PCB’s g-1 vet wordt beschouwd als een veilige waarde voor nerts en otter en is 

gebaseerd op de EC1 voor lichaamsvrachten in Europese otter die de lever retinolwaarde (vi-
tamine A) beïnvloeden. 

(2) ≥ 21 µg totale PCB’s g-1 vet wordt beschouwd als een kritische waarde voor beschadiging van 
de gezondheid bij nerts en otter en is gebaseerd op de EC90 voor lichaamsvrachten in Euro-
pese otter die de lever retinolwaarde (vitamine A) beïnvloeden. 

(3) ≥ 50 µg totale PCB’s g-1 vet wordt beschouwd als een kritische waarde voor beschadiging van 
de reproductie bij nerts en otter en is gebaseerd op de EC50 voor de reproductie van het aan-
tal jongen bij nerts. De grenzen van de kritische waarden voor reproductie, uitgedrukt in aantal 
jongen per nest en afname van de overleving van de jongen, variëren tussen 40 en 60 en 79 
en 118 µg totale PCB’s g-1 vet respectievelijk, gebaseerd op een weefsel met 2 tot 3% vet. 

 
Traas et al. (2001) stelden een risk assessment model op voor PCB-specifieke congeneer bioaccumu-
latie van sediment naar vis naar zeehond in Nederland. De bioaccumulatie van PCB’s in het Zand-
meer toonde aan dat de TEQ-waarden van een doorsnee dieet een grootteorde één hoger liggen dan 
voor het sediment en nog één grootteorde stijgen bij de biomagnificatie van vis naar wijfjes otters. De 
geobserveerde biomagnificatie van vis naar otter is voor de mannetjes groter dan voor de wijfjes. Dat 
is te wijten aan het PCB-verlies dat de wijfjes hebben gedurende de lactatie. Ook werd een positieve 
correlatie aangetoond tussen leeftijd en PCB-concentraties voor mannelijke otters. De effecten van 
vitamine A depletie op jonge mannelijke otters lijkt dan ook zwaarder omwille van de hogere bioaccu-
mulatie en men schat dat het ongeveer 15 jaar zal duren voor de dieren hiervan hersteld zullen zijn. In 
Figuur 4.5 is de 'giftigheid van het sediment', uitgedrukt als het toxisch equivalent van PCB, uitgezet 
tegen de gemodelleerde habitatgeschiktheid1 uitgedrukt als 'relatieve nestgrootte'. Beneden een rela-
 
1  Als 'habitatgeschiktheid' is de relatieve nestgrootte gekozen. Dat is het gemiddelde aantal jongen dat een ottervrouwtje in een 
bepaalde periode bij een gegeven TEQ zou krijgen, vergeleken met het aantal jongen dat een ottervrouwtje gekregen zou 
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tieve nestgrootte van 0,5 wordt de populatie kleiner en is uiteindelijk niet levensvatbaar. Van de rela-
tieve nestgrootte kan een 'kritisch niveau' voor PCB’s in sedimenten worden afgeleid. Het TEQsed in de 
Rijn- en Maasstroomgebieden zal tussen Zandmeer en Biesbosch in liggen. Ondanks grote onzeker-
heden concluderen Traas et al. (2001) dat in de 'schonere' meren zoals het Zandmeer het nog onge-
veer 15 jaar zal duren voordat het sediment die kwaliteit bezit om een otterpopulatie een duurzaam 
leven te kunnen garanderen. In de Biesbosch zal dat 25-80 jaar kunnen zijn. Het voortbestaan van 
een gezonde populatie otters in Nederland staat onder druk van de giftigheid van het sediment. 
 

 
Figuur 4.5: De 'giftigheid van het sediment', uitgedrukt als het toxisch equivalent van PCB’s, 
uitgezet tegen de gemodelleerde habitatgeschiktheid, uitgedrukt als 'relatieve nestgrootte' 
(Traas et al., 2001). 
 
 
Fisk et al. (2005) schreven een recensie over de toxicologische effecten van antropogene contami-
nanten in de Canadese Arctische fauna. Zij gaven hierin een tabel weer met de drempelwaarden voor 
de biologische effecten voor ΣPCB, ΣDDT en de TEQ-waarden voor dioxineachtige chemicaliën voor 
vissen, zeevogels en mariene zoogdieren (Tabel 4.4). 
 
Tabel 4.4: Drempelwaarden voor de biologische effecten van ΣPCB, ΣDDT en de TEQ-waarden 
voor dioxineachtige chemicaliën voor vissen, zeevogels en mariene zoogdieren (Fisk et al., 
2005). 
 NOEL Effect Referentie 
Vissen 
ΣPCB 1000 ng.g-1 bw in de lever EROD-inductie bij Arctische 

zalmforel 
Jørgensen et al., 
1999 

Zeevogels 
ΣPCB 2300 ng.g-1 bw in eitjes broedsucces bij de Forsters stern Bosveld & van den 

Berg, 1994 
 3500 ng.g-1 bw in eitjes mortaliteit in de eitjes van de Giesy et al., 1994b 

 
hebben in een 'ongestoorde' omgeving (TEQ =0). De relatieve nestgrootte is geschat aan de hand van experimentele data van 
de verwante Amerikaanse nerts (Leonards et al. 1995; Traas et al. 2001). De 'habitatgeschiktheid' (relatieve nestgrootte) is 
omgerekend naar de fractie levende jongen per vrouwtje ten opzichte van een 'ongestoorde' controle-populatie, waarbij het 
gemiddelde aantal jongen 1,7 was. Vermeld moet worden dat er geen zekerheid is dat de Amerikaanse nerts even gevoelig 
voor PCB’s is als de otter. Berekeningen waarin gekeken werd naar de verstoring van de vitamine A huishouding van de otter 
bleken echter bijna hetzelfde beeld te vertonen qua habitatgeschiktheid als worpgrootte/ nestgrootte. 
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geoorde aalscholver Barron et al., 1995 
ΣDDT 3000 ng.g-1 bw reproductie van de Amerikaanse 

zeearend 
Wiemeyer et al., 
1984 

TEQ 4,6 pg TEQ g-1 bw in eitjes reproductie van aalscholver Giesy et al., 1994b 
 20 pg TEQ g-1 reproductieve effecten op Caroli-

na eend 
Giesy et al., 1994b 

 10 pg TEQ g-1 bw in eitjes reproductie van de zilvermeeuw Giesy et al., 1994b 
 200 pg TEQ bw-1 in eitjes reproductie van de Amerikaanse 

zeearend 
Elliot et al., 1996 

 100 pg TEQ g-1 bw in eitjes cytochroom P450 1A inductie bij 
de Amerikaanse zeearend 

Elliot et al., 1996 

Mariene zoogdieren 
ΣPCB 1000 ng.g-1 lw in bloedserum visueel geheugen bij resusaap Ahlborg et al., 1992 
 500-1000 ng.g-1 lw in bloed-

serum 
korte termijngeheugen bij resus-
aap 

Ahlborg et al., 1992 

 4000 ng.g-1 lw in de lever vitamine A reductie bij otters Murk et al., 1998 
 11 000 ng.g-1 lw in de lever vitamine A reductie bij otters Murk et al., 1998 
TEQ 2000 pg TEQ g-1 lw in de lever vitamine A reductie bij otters Murk et al., 1998 
 210 pg TEQ g-1 lw in spek immunosuppressie bij zeehon-

den 
Ross et al., 1995 

Deze waarden werden voor de tweede AMAP (Artic Monitoring and Assessment Programme) beoor-
deling van POP’s in Arctische biota samengesteld (de Wit et al., 2002). 
EROD: Ethoxyresorufin-O-diëthylase 
NOEL: no observable effects level 
LOEL: lowest observable effects level 
lw: lipid weight (vetgewicht) – bw: body weight (versgewicht) 
 
 
 
IV.2. Potentiële effecten van pesticiden op paling 

Organochloorverbindingen die als mogelijke endocrien verstoorders worden gedefinieerd zijn o.a. 
DDT, lindaan en methoxychloor (MXC). Die pesticiden zijn potentieel schadelijk voor vele levende 
organismen omwille van hun grote affiniteit voor vetweefsels en hun lange persistentie in het milieu. 
Hun halfwaardetijd bedraagt minstens 20 jaren zowel in het water als in de bodem en sommige bo-
dems houden tot 38% van de oorspronkelijk toegepaste hoeveelheid pesticiden vast (Martijn et al., 
1993). Bijgevolg is deze groep pesticiden omwille van hun vetoplosbaarheid in staat om te bioaccumu-
leren in de voedselketen (Clarkson, 1995). 
Tegenwoordig worden veel pesticiden verkozen omwille van hun korte remanentie en daarom worden 
ze verondersteld om onschadelijk te zijn voor macro-organismen, vissen incluis. Een aantal onder hen 
zijn niet lipofiel, bioaccumuleren niet in de voedselketen en worden snel uitgescheiden via excretie. 
Vaak bereikt echter slechts 0,3% van de actieve substantie het doel terwijl de overblijvende 99,7% 
opgelost wordt in het aflopende water en afgevoerd wordt naar het aquatisch systeem waar het uitein-
delijk terecht zal komen in aquatische organismen (Van der Werf, 1996). In MIRA (2005b) wordt aan-
genomen dat bij behandelingen van gewasbeschermingsmiddelen op planten meer dan 80% uiteinde-
lijk niet op de bedoelde plaats zoals het bladoppervlak terecht komt en bijgevolg niet effectief is. For-
ster (2004) stelde het zo: als de totale gespoten hoeveelheid gelijk gesteld wordt aan 100% is er 80% 
depositie, daarvan slechts 50% retentie, van deze weerhouden hoeveelheid wordt 50% opgenomen, 
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en 10% van de opgenomen fractie wordt getransporteerd. Dit betekent dus dat maar 20% opgenomen 
wordt en niet meer dan 2% in het gewas getransporteerd wordt naar de plaats van actie. De 80% die 
niet opgenomen wordt gaat verloren en komt op niet-doeloppervlakken of in niet-doelcompartimenten 
terecht. Daar kan de aanwezigheid nefast zijn en kunnen deze verbindingen schade berokkenen aan 
de oorspronkelijke habitatten. 
 
 

IV.2.1. Pesticiden en paling 
Het gebruik van morfologische karakteristieken van organen als biomerker is handig voor biomonito-
ring programma’s en wordt gebruikt voor het monitoren van persistente organische polluenten (POP’s) 
in aquatische ecosystemen. Het is reeds aangetoond dat levers nuttig zijn voor het beschrijven en 
documenteren van de effecten van polluenten (Oliveira Ribeiro et al., 2002; Bondy et al., 2003; Da-
mek-Proprawa & Sawicka-Kapusta, 2003; Padros et al., 2003; Akaishi  et al., 2004; Brown & Steinert, 
2004). Recent toonden Dutta & Meijer (2003), Marty et al. (2003), Akaishi et al. (2004) en Brown & 
Steinert (2004) microscopische letsels aan in kieuwen, levers en milt bij o.a. Lepomis macrochirus, 
tropische zoetwater vissen van het species Astyanax en bij platvissen. Omdat kieuwen in contact 
staan met water en blootgesteld worden aan opgeloste contaminanten, duidt het samensmelten van 
lamellen en het voorkomen van aneurysmen (slagaderbreuk) op een acute blootstelling aan polluen-
ten, terwijl het voorkomen van parasieten in kieuwen wijst op een aangetast immuunsysteem. 
Pesticiden (Azzalis et al., 1995) en PAK (Ibuki & Goto, 2002) worden gerelateerd aan een toegeno-
men concentratie van vrije radicalen in het cytosol. Deze oxidatieve vormen kunnen geprogrammeer-
de celsterfte doen toenemen of de homeostase van cellen verstoren en cellulaire necrose veroorza-
ken. Zo wijst de aanwezigheid van prenecrotisch weefsel op de aanwezigheid van necrosis (afsterven 
van het weefsel) terwijl de invasie van rode bloedcellen in het weefsel wijst op celschade. Apoptosis 
(celdood) wordt veroorzaakt door een complex mechanisme waarbij biochemische mechanismen ver-
antwoordelijk zijn voor de activatie van de sleutelevenementen (Oliveira Ribeiro et al., 2005). 
 
Er werden reeds een aantal onderzoeken uitgevoerd naar de invloed van de toxische effecten van 
pesticiden op paling. Hieronder worden er een aantal aangehaald. Ceron et al. (1996) onderzochten 
de effecten van diazinon op de cholinesterase activiteit in verschillende palingweefsels (hersenen, 
plasma en oogweefsel) die aan een subletale dosis van 0,042 mg l-1 (0,50% van het 96h LC50) bloot-
gesteld werden. Oogweefsel was het enige weefsel dat hogere waarden van ChE-activiteit (8,17 mi-
cromol min-1 g-1) vertoonde in niet blootgestelde palingen. 
Fernandez-Vega et al. (1999) onderzochten de toxiciteit van het herbicide thiobencarb (S-4-
chloorbenzyldiethylthiocarbamaat) bij paling. De palingen werden blootgesteld aan een subletale thio-
bencarb-concentratie (1/60 LC50-96h = 0,22 mg l-1). Uit de resultaten kwam naar voren dat thioben-
carb een significant remmende werking heeft op de plasma AChE-activiteit vanaf het eerste contact-
moment met het vergif. Deze remming (minder dan 50% activiteit) werd gedurende de hele blootstel-
lingperiode (96h) behouden en zelfs de palingen die overgebracht werden naar proper water vertoon-
den een plasma AChE-activiteit die verschillend was van die in de controlegroep. 
Gedwongen en continue spieractiviteit leidt tot trillen (Hughes et al., 1997) en deze inspanning leidt op 
zijn beurt tot een snelle vetmobilisatie. Sancho et al. (1998) zagen dat palingen die blootgesteld wer-
den aan fenitrothion (een organofosfor insecticide; 0,02 en 0,04 mg l-1) significant lagere vetreserves 
hebben dan voor de blootstelling. Calow (1991) schat dat de energiekosten ten gevolge van chemi-
sche stress zowel korte als lange termijn consequenties hebben op de groei en de reproductie. Deze 
pesticiden verstoren de synthese van vetten en zo de migratie efficiëntie en het broedproces van Eu-
ropese en Amerikaanse palingen. 
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Drie pesticiden kunnen neoplasis (nieuw gevormd weefsel, ev. gezwel) veroorzaken: chlordaan (NCI, 
1977), heptachloor (Akay & Alp, 1981) en lindaan (Wolff et al., 1987). Daarnaast kunnen ook andere 
zware metalen en PAK beschouwd worden al potentiële carcinogene agenten (Bal & Kasparzak, 
2002; Shailaja & D’Silva, 2003). PAK induceert de vorming van mixed function oxygenase (MFO) in 
vissenlever met neveneffecten die veroorzaakt worden door de vorming van hoog carcinogene over-
gangsproducten (Shailaja & D’Silva, 2003). Tumoren die aangetroffen worden in levers en milten van 
paling zijn het resultaat van langdurige blootstelling aan een combinatie van potentieel carcinogene 
polluenten (Roche et al., 2002). 
 
Verschillende studies vermelden dat BaP (benzo[a]pyrene; Wolkers et al., 1996; Pacheco & Santos, 
1997), DHAA (dihydroabiëtisch zuur) en BKPME (bleached kraft pulp mill effluent) (Martel et al., 1994; 
Pacheco & Santos, 1999) EROD-inductoren2 zijn. Pacheco & Santons (2002) onderzochten de bio-
transformatie respons van paling op de toxiciteit van bovengenoemde stoffen. Zij bekwamen een on-
verwacht resultaat omdat noch BaP (0,22; 0,45 en 0,9 µM) noch BKPME (3,12; 6,25; 12,5%) een tota-
le EROD-inductie teweegbracht. De respons op een kortere termijn blootstelling aan DHAA (0,07; 
0,15; 0,3 µM) kwam ook niet overeen met eerder bekomen resultaten, ondanks de duidelijke EROD-
inductie die vis vertoonde na 180 dagen blootstelling aan DHAA. De discrepantie in de resultaten 
wordt geweten aan de verschillen tussen de visloten of aan de ongevoeligheid van de EROD-
methodologie voor metingen op het hele lichaam. Pacheco & Santos (2002) ontdekten ook dat met 
DHAA behandelde vis na 30 dagen exfoliatie (afschilfering) van de epidermis vertoont waarschijnlijk 
ten gevolge van het bijtende effect van de harszuren. Eerdere studies (Bushell et al., 1985; Toivola & 
Isomaa, 1991) wijzen erop dat ook detergensinwerkingen en de daaruit resulterende celdefecten die 
een rechtstreekse invloed hebben op het palinglichaam, in beschouwing genomen moeten worden. 
Harszuren zijn een belangrijke component van de ‘pulp mill effluents’ (BKPME) waardoor DHAA mede 
verantwoordelijk is voor dezelfde histologische veranderingen die aangetroffen worden bij met BKPME 
behandelde vis. Zo rapporteerden Santos et al. (1990) huidbeschadigingen bij adulte paling ten gevol-
ge van BKPME. Howard et al. (1971) en Mc Leay (1973) rapporteerden een afgenomen dikte van het 
huidepitheel bij cohozalm. Howard et al. (1971) rapporteerde eveneens een gunstige adaptatie van vis 
ten gevolge van blootstelling aan BKPME. Het ontbreken van parasieten of beschadigingen ten gevol-
ge van parasieten op de huid van met DHAA behandelde vissen wijst erop dat het bovengenoemde 
bijtende effect van DHAA er ook voor zorgt dat parasieten zich niet kunnen vastzetten en dat zo infec-
tie verhinderd wordt (Pacheco & Santos, 2002). Verder veroorzaakt DHAA structurele veranderingen 
in de kieuwen (Tuurala & Soivio, 1982; Pacheco & Santos, 2002). Deze histopathologische verande-
ringen hebben een belangrijke invloed op de gezondheid van de vis omdat ze de zuurstofdiffusie door 
de kieuwen verhinderen en beschadiging van de osmoregulatorische functie veroorzaken. Hemosi-
derose (ijzeropslag) in de milt wijst op erytrocyten katabolisme wat op zijn beurt kan leiden tot een 
daling in het aantal rijpe erytrocyten in de bloedcirculatie (Hibiya, 1982). Verder werden ook letsels in 
het nierweefselkluwen ontdekt die infiltratie in de glomerulus kunnen verhinderen. Histologische ver-
anderingen in de nierbuisjes van aan BKPME blootgestelde paling werden eerder al ontdekt door San-
tos et al. (1990). 
Met BaP behandelde vissen vertonen cholestasis (verstoring of verstopping van de galafvoer) (Pa-
checo & Santos, 2002). 
 

 
2 EROD of ethoxyresorufine-O-deëthylase: wordt gebruikt om de activiteit van het ontgiftingssyteem van de lever te bestuderen. 
De aanwezigheid van stoffen zoals PCB’s en PAK’s verhogen deze activiteit. Dit wordt 'inductie' genoemd. 
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POP-contaminatie kan leiden tot glycogeendepletie3 wat een gevolg is van vasten en een afname in 
de gluconeogenese veroorzaakt door veranderde glucogenetische enzymactiviteiten (Viluksela et al., 
1999). Glycogeen, vetdepletie en extreme structuurveranderingen in darm en lever komen bij een lage 
dosis aan endosulfaan voor bij karper (Braunbeck & Appelbaum, 1999). In tegenstelling hiermee kun-
nen chronisch geëxposeerde organismen fysiologische tolerantie ontwikkelen tegenover polluenten 
waarbij ze geen respons meer vertonen op die polluenten (Thomas et al., 1999). 
 
Sancho et al. (1997) deed onderzoek naar de subletale effecten van een organofosfaat pesticide, 
fenitrothion (O,O-dimethyl-O-3-methyl-4-nitrofenyl fosforothioaat). Ze zagen dat een constante sublet-
ale concentratie van 0,02 mg l-1 in het water gedurende 96h, fysiologische stress veroorzaakt bij pa-
ling. Er werd een voortdurende hyperglykemie4 aangetroffen. Anderzijds was er een spectaculaire 
stijging in de bloed-, lever- en kieuwlactaatwaarden terwijl de proteïnen significant afnamen. Lactaat 
wordt wereldwijd gebruikt als een maat voor het anaërobisch metabolisme en een stijging hiervan is 
een snelle en duidelijke respons op het voorkomen van energiedepletie ten gevolge van een zuurstof-
tekort (Van den Thillart, 1982). Pesticiden staan bekend om hun mogelijkheid om de structurele inte-
griteit van kieuwen te verstoren (Kumaragura et al., 1982; Virtanen, 1986; Evans, 1987). Het mag 
aangenomen worden dat ten gevolge van de gereduceerde efficiëntie van de beschadigde kieuwen 
als respiratorisch orgaan, de weefsels minder zuurstof krijgen. De ontwikkelingen van zulke interne 
hypotoxische condities kan uiteindelijk verantwoordelijk zijn voor het overschakelen naar minder effici-
ente anaërobe metabolismen die waarneembaar zijn door de veranderingen in melkzuurconcentraties 
in het bloed-, lever- en kieuwweefsel. Deze resultaten komen overeen met die van Ferrando & Andreu 
(1991a) en Gimeno et al. (1994) die de blootstelling van A. anguilla aan pesticiden onderzochten. 
Ferrando & Andreu (1991b) bestudeerden de effecten van lindaanblootstelling (96h) op A. anguilla en 
zagen een afname van de lever en het spierglycogeen en een toename van glucosewaarden in het 
bloed. 
Sancho et al. (1997) zag dat de met fenitrothion behandelde palingen na vijf dagen blootstelling geen 
significante veranderingen in lever glycogeenwaarden vertoonden maar dat de proteïneconcentraties 
wel significant daalden. Holmberg et al. (1972) vond gelijkaardige resultaten bij paling die gedurende 8 
dagen blootgesteld was aan PCP (pentachloorfenol). Hij vond ook een significante toename van de 
hepatosomatische index. Deze toename werd verklaard door een vergroting van de lever tengevolge 
van de pesticide blootstelling. In deze studie (Sancho et al., 1997) werd ook hepatomegalie (leverver-
groting) aangetroffen zoals ook in andere studies naar blootstelling aan chemische stressoren gerap-
porteerd wordt (Couch, 1975). De afname van de proteïnegehalten bij met fenitrothion geïntoxificeer-
de palingen wijst ook op de fysiologische adaptatie van vissen voor het compenseren van stress ver-
oorzaakt door pesticiden. Het hoofd bieden aan deze stress vraagt veel energie van de dieren. Het 
kan zijn dat deze energievraag geleid heeft tot de stimulatie van het proteïnekatabolisme. Wanneer vis 
kan herstellen in zuiver water, kunnen deze stoornissen in minder dan een week (192h) verdwijnen 
(Sancho et al., 1997). 
 
 

 
3 Bij langdurige belastingen worden allereerst de intramusculaire glycogeenreserves verbruikt en bij voortdurende uitputtende 
belasting ook de reserves in de lever. Een volledige glycogeen-depletie van de direct bij de inspanning betrokken spieren komt 
pas voor bij belastingen die langer dan een uur duren en is verregaand afhankelijk van de oorspronkelijke glycogeenvoorraad in 
de spieren bij aanvang (van bijvoorbeeld een lange duurloop). Via de training en de overcompensatie daarna zijn de glycogeen-
voorraden te vergroten (zie: Koolhydratenstapeling). 
4 Abnormale verhoging van de suikerspiegel. 
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IV.2.2. Pesticiden en palingpredatoren 
Het gebruik van DDT voor huishoudelijke en agrarische doeleinden na WO II in 1945 contamineerde 
al snel duiven en zangvogels alsook prooivogels zoals de slechtvalk (Falco peregrinus), sperwer (Ac-
cipiter nisus) en smelleken (Falco columbarius). Het eerste merkbare subletale effect was het dunner 
worden en daarna breken van de eischalen bij de drie laatstgenoemde vogelsoorten in 1946 (Ratcliff, 
1970, 1993; Newton, 1973, 1986; Newton et al., 1982). Deze effecten waren ook zichtbaar bij zeevo-
gels zoals jan-van-genten (Sula bassana) ten gevolge van organochloor pollutie van zeevissen (Pars-
low & Jefferies, 1977). Wanneer de veel toxischere cyclodiëne organochloor insecticiden, dieldrin en 
aldrin op de markt kwamen als zaadmest in 1956, werd dit gevolgd door grote sterftes bij zaadetende 
vogels en dit vooral in het Oosten. Dieldrin heeft een 6 tot 14 keer grotere chronische letale toxiciteit 
dan DDT (DeWitt et al., 1960). Dieldrin kwam ook in het water terecht en zorgde ervoor dat ook vissen 
en paling zwaar gecontamineerd werden. Ten gevolge daarvan werden ijsvogels (Alcedo atthis) en 
reigers dood aangetroffen met hoge dieldrinconcentraties in hun lichaam (Prestt, 1970; Cooke et al., 
1982; Haas & Cooke, 1983). 
 
Blus (1996, Fide: Mora & Wainwright, 1998) vermeldt dat DDT-concentraties variërende tussen < 1 tot 
28 µg g-1 versgewicht in hersenen van vogels dodelijk zijn en dat DDE-residu’s in vogeleieren varië-
rende van 0,1 tot > 60 µg g-1 versgewicht de eischaal verdunnen. Er treden echter geen significante 
afnames op in de productiviteit tot de eischaal 15-20% verdund is. Blus (1996) zegt ook dat de bruine 
pelikaan de meest gevoelige soort is voor eischaalverdunningseffecten van DDE en dat 3 µg g-1 vers-
gewicht in de eitjes volstaat om hun productiviteit te doen afnemen. 
 
Jefferies & Hanson (2000) rapporteren dat blindheid één van de gevolgen is van vitamine A deficiëntie 
die veroorzaakt wordt door de aanwezigheid van pesticiden en andere verontreinigende stoffen in 
otters. Ook hypothyreoïdie (onvoldoende werking van de schildklier) wordt veroorzaakt door orga-
nochloriden en PCB’s en omdat er een relatie bestaat tussen de thyroïdactiviteit en het vitamine A 
metabolisme treedt er ook een secundair effect van vitamine A op (Jefferies, 1975). Xerose (uitdro-
ging) van het epitheel en het serieuzere xeroftalmia (uitdroging van de slijmvliezen en het bindweef-
sel) en hyperkeratosis (overmatige verhoorning van de huid) die de cornea beïnvloeden, zijn alge-
meen voorkomend bij dieren met een vitamine A deficiëntie (Jefferies & Hanson, 2000). 
 
Jefferies & Hanson (2000) beschrijven de ineenstorting van de otterpopulatie in Engeland, Wales en 
het zuiden van Schotland in 1957, 18 maanden na de invoering van de hoog toxische cyclodiëne or-
ganochloor insecticides aldrin, dieldrin en heptachloor. Het verval en herstel vertoonde veel correlaties 
met de landbouwpraktijken in de omgeving. De achteruitgang van de otter begon op het moment dat 
er ook veel slachtoffers vielen bij zaadetende vogels in Zuid- en Oost-Engeland. Tegelijkertijd stortten 
twee prederende vogelpopulaties in, nl. sperwer en valk, ten gevolge van het gebruik van dieldrin. In 
Engeland werd het grootste effect op de otterpopulaties gezien in de zuidelijke en oostelijke land-
bouwgbieden die tevens de grootste met organochloor insecticiden behandelde oppervlaktes hebben. 
Onderzoek naar het jachtsucces van de otter toonde aan dat in 1956, vóór het gebruik van dieldrin, er 
geen significante correlatie bestond tussen het succes van de otterjacht en het aantal landbouwgron-
den in een gebied. Na 1956 echter was er een significant omgekeerd verband tussen beide: als het 
landbouwgebruik toenam (en dus ook het gebruik van dieldrin) dan nam het jachtsucces af. Bij het 
eerste verbod in 1962 op het gebruik van sommige dieldrinproducten in zaadmest was er een plotse 
verandering in de snelheid van de otterafname. Het begin van het herstel in de oostelijke en westelijke 
populaties komt overeen met het invoeren van het verbod op het gebruik van organochloriden. 
Jefferies & Hanson (2000) wijzen ook op een significant lineair verband tussen de intensiteit van het 
landbouwgebruik in een gebied (en dus ook het gebruik van dieldrin) en het moment van het diepte-
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punt in de vervalcurve van de otter voor dat gebied. Dat dieptepunt treedt het vroegst op waar het 
landbouwgebruik het laagst is, zodat het herstel vroeger optreedt in het westen dan in het oosten. De 
otterpopulatie vertoont dus een vooruitgang van het westen naar het oosten zoals ook het geval is 
voor de twee bovengenoemde vogelpopulaties. In het noorden en het westen van Groot-Britannië is 
de achteruitgang van de otterpopulatie gerelateerd aan de schapendensiteit daar die het gebruik van 
dieldrin reflecteert (werd gebruikt voor het kleuren van de schapen). In tegenstelling tot de andere 
polluenten (DDT, DDE, PCB) die geanalyseerd werden, waren de concentraties aan dieldrin in het 
otterweefsel veel hoger op het moment van het verval (1957). En hun afname in het otterweefsel komt 
overeen met het herstel van de populatie. De hoogste dieldrinconcentraties werden in Engelse otters 
aangetroffen waar de achteruitgang het grootst was en de laagste concentraties in Schotse otters 
waar de achteruitgang niet zo groot was. De belangrijkste acties die ondernomen werden om de ach-
teruitgang van de otter te stoppen en om te keren was in de eerste plaats een verbod op het gebruik 
van organochloor insecticiden en ten tweede het voorzien van een wettelijke bescherming om een 
snel herstel van de populatie te bekomen (Jefferies & Hanson, 2000). 
 
Weseloh et al. (1989) verzamelden in 1981 tien eieren van visdiefjes uit verschillende nesten van elk 
van de vier nestende kolonies in de drie Grote Meren. De gemiddelde dikte van de eierschalen was 
0,20; 0,19; 0,19 en 0,21 mm op de vier plaatsen. Er werden geen signicante correlaties gevonden met 
PCB en DDE. Nisbet & Reynolds (1984) melden dat de DDE-concentraties in vijf eieren in Massachu-
setts in 1975 die niet uitkwamen varieerden van 1,8 tot 4,6 mg.g-1 versgewicht. Deze concentraties 
vallen samen met deze die gerapporteerd werden bij een afgenomen broed. Sinds 1971 bedragen de 
DDE-waarden in visdiefjes in Massachusetts gemiddeld <3 mg.g-1 en zijn geassocieerd met 93-97% 
van het broedsucces. De effecten van DDE op visdiefeieren in de bestudeerde periode werden als 
ondergeschikt verklaard aangezien de concentraties bleven afnemen sinds de afname van DDT in 
1960. Burger et al. (1995) meldden dat de dikte van de eierschaal in staalnamen van de New York 
Bight met 3,4% toenamen van 1970-1980 en met 44% van 1980 tot 1990. In 1972 bleken de eierscha-
len van visdiefjes verzameld uit Buffalo Lake in Alberta (Canada) 3,8% dunner dan de schalen van 
eieren die voor 1976 verzameld werden (Fox, 1976). In 1980 werd een significant negatieve correlatie 
gevonden tussen PCB-concentraties en de dikte van de eierschalen die van Rhode Island tot North 
Carolina gevonden werden (Custer et al., 1983). Er werd geen correlatie gevonden tussen DDE en 
schaaldikte. 
 
 
 
IV.3. Potentiële effecten van zware metalen op paling 

Zoals eerder gezegd komen zware metalen van nature voor in het milieu onder verschillende vormen: 
als ionen of gebonden aan stof of moleculen, opgelost in water, als damp in de atmosfeer of als mine-
ralen in gesteenten, bodems. Daarnaast worden ze teruggevonden in het ecosysteem inclusief de 
mens. Het gevaar van sommige van deze zware metalen schuilt vooral in het feit dat ze kunnen bio-
accumuleren. Dat betekent dat hun concentratie in het organisme geleidelijk aan kan toenemen ten 
opzichte van de concentratie in het milieu, zelfs bij een voortdurende blootstelling aan zeer lage con-
centraties in de lucht, in drinkwater of de voeding. Dit geldt in sterke mate voor kwik, lood en cadmi-
um, metalen waarvan wordt aangenomen dat ze geen nuttige functie vervullen voor biologische orga-
nismen (MIRA-T, 2002). 
 
Verschillende lichte metalen hebben nuttige celfuncties (Baldwin & Marshall, 1999). Ze coördineren de 
vorming van complexen tussen verschillende moleculen door te binden aan zuurstof- of stikstofato-
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men. Zuurstof en stikstof maar ook bijvoorbeeld zwavel maken dikwijls deel uit van liganden: neutrale 
moleculen of ionen die een vrij elektronenpaar bezitten. Vrije elektronen kunnen gebruikt worden om 
een binding te vormen met een metaalion. Koper en zink zijn in deze context erg nuttige elementen. 
Andere lichte metalen zoals aluminium kunnen bij verhoogde concentratie in competitie treden met 
nuttige metalen en vervolgens de nuttige werking van bepaalde moleculen deactiveren. Sommige 
metalen die in de tabel van Medeljev onder of boven essentiële elementen staan, hebben sterk gelij-
kende structurele eigenschappen en kunnen hierdoor verstorend optreden. Zwaardere metalen 
(atoomgewicht) zijn in de celcylcus van ondergeschikt belang. Dergelijke atomen zijn fysisch groter, 
raken hierdoor sneller gepolariseerd en vormen stabiele complexen met sulfhydryl liganden. Wanneer 
dit gebeurt, verliezen de betrokken moleculen (enzymen, proteïnen) hun werking. Bij acute metaalver-
giftiging is de toegediende concentratie dermate hoog wat leidt tot breuken in de celmembraan of 
functiestoringen in de mitochondrieën via het vrijkomen van radicalen. Bepaalde metalen zijn ook 
toxisch zonder tussen te komen in ligand gebaseerde bindingen en reageren meer specifiek met be-
paalde celmoleculen (MIRA-T, 2002). 
 
Het lichaam beschikt over verschillende defensiemechanismen om de schadelijkheid van zware meta-
len, eens ze in het lichaam terecht komen, uit te schakelen. Een belangrijke rol in de afzondering van 
metalen is weggelegd voor metallothioneïnes (Baldwin & Marshall, 1999). Metallothioneïnes zijn be-
langrijke eiwitten die metalen kunnen binden en zo minder biobeschikbaar maken. Het zijn relatief 
lichte proteïnen die minstens 18 verschillende metalen kunnen binden. Hieraan ontlenen ze hun de-
toxificerende werking. Metallothioneïnes komen vooral voor in de lever, de nieren, het spijsverterings-
stelsel en de pancreas. Wellicht hebben ze een essentiële rol in het metabolisme van zink en koper. 
Medicinale toediening van zink leidt tot de verhoogde aanmaak van metallothioneïnes in het lichaam 
wat van zink een middel maakt om bijvoorbeeld een cadmiumvergiftiging te bestrijden (MIRA-T, 2002). 
 
 

IV.3.1. Zware metalen in paling 

A. Lood 

Santos & Hall (1990) onderzochten de invloed van anorganisch lood op de biochemische samenstel-
ling van palingbloed. De loodwaarden in het bloed zijn een gevoelige indicator voor de blootstelling 
aan lood en zijn gerelateerd aan loodtoxiciteit. Voor forel treedt toxiciteit op bij bloed loodwaarden > 
300 µg l-1 (Hodson et al., 1984). Santos & Hall (1990) stelden palingen (gemiddeld gewicht 50 g) ge-
durende 30 dagen bloot aan anorganische loodconcentraties van 300 µg Pb/l. Een telling van de witte 
bloedcellen toonde een toegenomen aantal lymfocyten aan bij de aan lood blootgestelde vissen. Het 
hemoglobine en het aantal rode bloedcellen per kubieke millimeter liet geen verschil zien tussen de 
controle en de blootgestelde vissen. Biochemische analyses van de bloedsamenstelling zoals gluco-
se, het totaal plasmaproteïne, het totaal plasma cholesterol, natrium en kalium plasma lieten geen 
verschil zien tussen beide groepen. De plasmalactaatwaarden namen wel toe bij de blootgestelde 
vissen. 
 
Zimmermann et al. (1999) onderzochten het effect van de saliniteit en de toedieningswijze (oraal ver-
sus via water) op loodaccumulatie in verschillende weefsels van paling en zijn parasieten Anguillicola 
crassus (Nematoda) en Paratenuisentis ambiguus (Acanthocephala). Blootstelling aan lood zowel via 
water als via het voedsel veroorzaakte een toename in de metaalniveaus van de verschillende pa-
lingweefsels en parasieten. De toedieningswijze had een significante invloed op de loodverdeling in de 
visweefsels terwijl er geen significant verschil gevonden werd bij loodconcentraties te wijten aan de 
saliniteit. Uit de geanalyseerde weefsels bleek dat de intestinale acanthocephala P. ambiguus (haak-
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worm) significant de hoogste loodconcentraties bezat, ongeacht de saliniteit of de toedieningswijze. 
De loodconcentraties bij de nematode A. crassus die in de zwemblaas van paling voorkomt, lagen 
onder de waarden die in de lever, ingewanden en de gal van de gastheer (paling) gevonden werden. 
Dus zijn afhankelijk van de wijze van de loodtoepassing de resulterende metaalconcentraties 20 tot 
2000 keer hoger in P. ambiguus dan in A. crassus. Deze verschillen kunnen te wijten zijn aan de ver-
schillende microhabitatten en de nutriëntenopname mechanismen van de twee parasietsoorten. 
 
Hodson et al. (1984) onderzochten de effecten van blootstelling aan lood op vissen. Ze zagen dat de 
ALA-D activiteit5 bij regenboogforel geïnhibeerd werd bij lage loodwaarden in het water (5 µg l-1) en in 
het bloed (300 µg l-1). De loodwaarden in het bloed en de ALA-D activiteit zijn goede indicatoren voor 
loodtoxiciteit. Ze reageren snel (≤ 1 week) voor er neurotoxiciteit optreedt (≥ 8 weken). Wanneer de vis 
opnieuw in zuiver water gezet wordt, dalen de loodwaarden in het bloed en neemt de ALA-D activiteit 
opnieuw toe en deze processen versnellen bij een stijgende temperatuur. De loodwaarden in het 
bloed verschillen tussen de vissoorten. Bij identieke blootstellingen aan lood accumuleerde regen-
boogforel meer lood dan beekforel (Salmo fario trutta) wat duidt op een grotere gevoeligheid voor 
loodtoxiciteit bij de eerste (Hodson et al., 1977). Het soorteffect op lood accumulatie zal het verband 
tussen de ALA-D activiteit en de loodwaarden in het water beïnvloeden – soorten die gemakkelijk 
loodaccumuleren zullen gevoelige en betere indicatoren zijn voor milieucontaminatie. 
 

B. Kwik 

Kwik is een zwaar metaal dat van nature aanwezig is in de meeste bodems in concentraties tot 0,08 
mg kg-1 en in hogere concentraties in gebieden met vulkanische activiteit. Jaarlijks wordt ongeveer 
800 ton vrijgesteld door natuurlijke erosie. Het meeste hiervan wordt gebonden aan partikels afge-
voerd naar de oceanen (Gavis & Ferguson, 1972). Menselijke activiteiten, zowel historische als huidi-
ge industrie en landbouw hebben gedurende verschillende eeuwen kwik geproduceerd en vrijgesteld 
in het milieu (Kaiser & Tödl, 1980). Daarenboven hebben menselijke invloeden zoals mijnbouw en 
zuurdeposities ten gevolge van sulfaatemissies de mobiliteit van het kwik verhoogd wat resulteert in 
een grote blootstelling van fauna. Kwik is onder de zware metalen uniek omdat het in verschillende 
fysische en chemische vormen kan voorkomen. Het is vloeibaar bij kamertemperatuur en in het milieu 
worden twee stadia gevonden, nl. kwik I en kwik II. Beide vormen zijn wateroplosbaar. Daarom zijn ze 
biobeschikbaar en kunnen ze omgezet worden naar organokwik componenten die meer toxisch zijn 
dan de anorganische vormen. Elementaire kwik wordt gemakkelijk geëvaporeerd en wordt op deze 
manier in de atmosfeer getransporteerd. Het komt opnieuw op aarde terecht onder de vorm van neer-
slag en komt zo in de meren en oceanen terecht. Terwijl deze cyclus vooral het lange afstand trans-
port betreft, is er ook een kleinere cyclus die afhankelijk is van de methylatie van kwik in een organi-
sche vorm ten gevolge van biologische activiteit of bacteriën en algen. Dit komt vooral voor onder 
tropische omstandigheden bij een lage pH en saliniteit die de vorming van dimetylkwik begunstigen. 
Deze vorm kan zich in vissen en andere aquatische organismen concentreren ten gevolge biomagnifi-
catie en bioaccumulatie (Boening, 2000). 
Kwik wordt voornamelijk in zeevruchten en zoetwater vissen aangetroffen en staat bekend als een 
grote neurotoxische agent. Organische kwik wordt naar de placenta getransporteerd terwijl de anor-
ganische vorm naar de foetus gaat (Kajiwara et al., 1996). De gevolgen zijn gedrags- en cognitieve 
veranderingen die geassocieerd worden met effecten op het centraal zenuwstelsel en veranderingen 

 
5 ALA-D activiteit: amino levulinic zuur katalyseert de synthese van één molecule porfobilinogeen (PGB) uit twee moleculen 
ALA. PGB is een precursor van hemoglobine, katalase, verschillende cytochromen en chlorofyl A. ALA-D komt in de meeste 
aerobe bacteriën, planten en dieren voor. 
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in de nieren. Door de grote affiniteit tussen kwik en sulfhydrylmoleculen treden er interacties op tussen 
kwikionen en de thiolgroep van proteïnen, peptiden en aminozuren zoals albuminen, metallothioneï-
nen6, glutation en cysteïne. Deze mechanismen zijn allemaal betrokken bij de opname en accumula-
tie, transport en toxiciteit van de kwikionen in de nieren (Zalups, 2000). Kwikcomponenten oefenen 
vaak clastogene (DNA-beschadigende) effecten uit op eukaryotische cellen waarbij ze handelen, als 
inhibitor en zo c-mitosis en bijgevolg aneuploïdie (verlies van een chromosoom uit het genoom) en 
polyploïdie (toevoeging van een genoom tot de chromosoomsamenstelling) veroorzaken (De Flora et 
al., 1994). Selenium heeft een beschermende functie voor kwikintoxicatie. Koeman et al. (1973) rap-
porteerde een 1:1 correlatie tussen selenium en kwik bij mariene zoogdieren waarbij de metallothione-
inen een ondergeschikte rol blijken te spelen bij de binding en de detoxificatie van kwik in mariene 
zoogdieren (Das et al., 2000). Kwik is ook in staat om de koppelingsprocessen van iodide in de thyro-
idklier te inhiberen waardoor de thyroïdhomeostase verandert (Nishida et al., 1986). Deze laatste 
wordt ook door andere xenobioten zoals PCB’s beïnvloed (Brouwer et al., 1998). 
 
In een algemeen overzicht van de effecten van zware metalen op paling meldt Bruslé (1987) dat de 
toxische waarde van kwikchloride (HgCl2) op jonge Japanse paling (A. japonica) 0,02 ppm (hoogste 
getolereerde concentratie bij 20-22°C gedurende 50h) is. Voor de Europese paling (A. anguilla) zou-
den 1 ppm Hg en 50 ppm Cd letaal zijn. Hij zegt dat de LC50 96h waarde van Cd op glasaal hoger is 
dan 20 000 µg l-1. Het letaal effect van HgCl2 wordt toegeschreven aan een verstoring van de NaCl-
balans in paling: kwik interageert in de kieuwen met de beweging van de actieve ionen en met de 
osmoregulatorische processen. Het stilvallen van het osmoregulatorisch mechanisme lijkt afhankelijk 
te zijn van de specifieke invloed van de polluent op de Na-pomp (snel verlies van K en water en een 
toename van het Na-gehalte) en gecorreleerd met de membraanpermeabiliteit en de verstoring van de 
enzymsystemen (Bruslé, 1987). 
Bruslé (1989) meldt dat een acute intoxicatie van HgCl2 (4 µmol dm³-1) en van CdCl2 (445 µmol dm³-1) 
mortaliteit veroorzaakt bij Europese paling na 5-10 uren blootstelling (Noël-Lambot & Bouquegneau, 
1977). De accumulatie van Hg is groter dan die van Cd voor alle organen. Het letale effect van HgCl2 
kan toegeschreven worden aan een verstoring van de NaCl balans: in de kieuwen werkt kwik in op de 
actieve ionenbeweging, het NaCl transport en het osmoregulatorisch proces (Bouquegneau, 1973, 
1977). Het defect in de osmoregulatorische mechanismen lijkt een gevolg van de specifieke reactie 
van het polluent op de Na-pomp (snel verlies van K en water, een toename van de Na-concentratie 
door een inhibitie van de Na+K+ATPase activiteit bij 3 x 10-6M HgCl2 of 8 x 10-6M CH³HgCl2) (naar 
Bouquegneau, 1977). Het defect is ook gecorreleerd aan veranderingen in de membraanpermeabiliteit 
en verstoringen in het enzymsysteem (Bouquegneau & Distèche, 1973). 
 
Jarvenpaa et al. (1970) bekeken de eliminatie van kwik bij paling en zagen dat de halfwaardetijd voor 
excretie redelijk hoog lag: 910 tot 1030 dagen. Dus het metaal wordt op een efficiënte manier vastge-
houden en extreem traag uitgescheiden. 
 

C. Cadmium 

Wereldwijd komt ongeveer 25 000 ton cadmium in het milieu terecht waarvan de helft via natuurlijke 
processen zoals erosie, bosbranden en vulkaanuitbarstigen (MIRA-T, 2002). Cadmium heeft ook een 
groot aantal industriële gebruikers zoals Cd-batterijen, anticorrosieve coating van metalen, pigmenten 
en stabilisatoren voor plastic (Stoeppler, 1991). Canada is de voornaamste producent, gevolgd door 
 
6 Methallothioneïnen spelen een belangrijke rol in de interne regulatie van zowel essentiële als niet-essentiële metalen. Het is 
een transporteiwit waaraan metalen worden gebonden naargelang hun bindingscapaciteit (Hg>Ag>Cu>Cd>Zn). 
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de V.S., Australië, Mexico, Japan en Peru. De wereldproductie bedraagt 14 000 ton per jaar (MIRA-T, 
2002). 
Wanneer cadmium accumuleert in het aquatisch ecosysteem, kan het de voedselketen via verschil-
lende wegen binnenkomen: door de directe consumptie van water of biota en door absorptie door het 
epitheel (Ruangsomboon & Wongrat, 2006). Kieuwen, huid en het spijsverteringskanaal zijn voor vis-
sen mogelijke absorptiekanalen van cadmium. Cadmium zou effecten hebben op het kieuw- en lever-
metabolisme, de hematopoëse (vorming van bloedcellen) en embryologische en post-embryologische 
ontwikkeling (Gony, 1987). Ruangsomboon & Wongrat (2006) voerden een experiment uit met fy-
toplankton (Chlorella vulgaris), zoöplankton (Moina macrocopa) en katvis (Clarias macrocephalus x C. 
gariepinus) om de bioaccumulatie van cadmium (0; 0,35 en 3,50 mg l-1 Cd voor katvis) in de aquati-
sche voedselketen na te gaan. Ze kwamen tot de conclusie dat de hoogste cadmiumaccumulatie 
plaatsvond op het niveau van de primaire producenten, gevolgd door de primaire en secundaire con-
sumenten. Pas op het moment dat de hoeveelheid geaccumuleerde cadmium de mogelijkheid van de 
vis om detoxificerende metallothioneïnes (transporteiwit) te produceren overschrijdt, wordt cadmium 
naar andere organen uitgescheiden. De hoogste concentraties worden in de darmen, nieren en lever 
teruggevonden (Handy, 1992) maar evengoed in de spieren (Suresh et al., 1993). 
 
Zhu et al. (2006) onderzochten de toxiciteit van cadmium in het hersenweefsel van Paralichthys oliva-
ceus (zomervogel). Zij wijzen erop dat Cd2+ bij hogere eukaryoten gebonden kan worden door methal-
lothioneïnes ook al hebben die een hoge cysteïnylconcentratie. Cadmium kan ook gedetoxificeerd 
worden door te binden aan glutation of fytochelatine. Zhu et al. (2006) ontdekten dat vissen bij een 
acute cadmiumblootstelling (1; 2; 3; 5; 10; 15 en 20 ppm) een onregelmatig zwemgedrag vertonen en 
een overdreven mucusproductie op het operculum. De vissen hyperventileerden na 24h blootstelling 
aan cadmiumconcentraties van 3 en 5 ppm en dat werd erger na 24h blootstelling aan 10 en 15 ppm 
Cd. Na 24h blootstelling aan 20 ppm Cd gingen de vissen dood. In de controlegroep was er geen mor-
taliteit. Men kan, gebaseerd op deze gedragsrespons, aannemen dat cadmium in het zeewater de 
hersenen van vissen onmiddellijk aantast. Bovendien veronderstelt men dat verschillende toxische 
proteïnen in de vissenhersenen significant geïnduceerd worden tengevolge van de cadmium ionen die 
in het zeewater aanwezig zijn. De resultaten impliceren ook dat contaminatie in een range van 1,0 tot 
5,0 ppm een sub-chronische cadmiumblootstelling en in een range van 10 tot 12 ppm een acute cad-
miumblootstelling betekenen (Zhu et al., 2006). Zhu et al. (2006) vermelden ook dat een acute Cd2+ 
blootstelling necrosis en celschade oplevert in de nieren, lever, het testikelweefsel en de hersenen 
terwijl een chronische blootstelling schade toebrengt aan de nieren en de beenderen. 
 
Sures & Knopf (2004) beschrijven dat eerdere studies reeds aantoonden dat blootstelling aan cadmi-
um de celgemedieerde en humorale immuunrespons bij vissen beïnvloedt. Dit houdt een toegenomen 
fagocytose7 activiteit in en chemiluminicentie in de macrofagen, wisselende aantallen leucocyten, wis-
selende lymfocyten activiteit en wijzigingen in de antilichaamproducerende cellen. De immunomodula-
torische effecten van cadmium daarentegen zijn afhankelijk van de gevoeligheid van de soort, het 
tijdstip en blootstellingweg, evenals de toegepaste concentratie. 
 
Gony (1987) onderzocht de effecten van cadmium op jonge gele paling. Ze zag dat er reeds na een 
contaminatie (5 µg l-1) van twee uren structurele veranderingen optraden in de kieuwen zoals een 
zwelling van de primaire en secundaire lamellen (SEM) veroorzaakt door epitheel hypertrofie (abnor-
male toename in omvang en gewicht van een orgaan) en een opeenhoping van secundaire lamellen. 
Op hetzelfde moment verschijnen melanismen (donker pigment) in de kieuwbloedvaten (de aanvoe-
 
7 De eigenschap van sommige cellen om bacteriën of schadelijke stoffen te kunnen vernietigen. 
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rende en afvoerende kieuwarteries naast de kieuwboog). Mucuscellen nemen toe in aantal en grootte 
en chloridecellen worden moeilijk zichtbaar omwille van de opzwelling van de omringende epitheelcel-
len. Afhankelijk van de individuele respons op de cadmiumblootstelling treden ook andere verwondin-
gen op zoals afschilfering van het epitheel en het uiteenvallen of versmelten van lamellen. 
Ook het leverweefsel wordt snel beïnvloed door cadmiumblootstelling. Na een blootstelling van twee 
uren duwen infiltrerende vetten de nucleus en de cytoplasmatische componenten in de richting van de 
bloedvaten en een verwijde sinusoïde (sinusachtige verwijding voorkomend in de lever en de milt). Na 
een contaminatieperiode van één tot drie dagen neemt deze infiltratie toe en beschadigt de paren-
chym homogeniteit. Na één dag contaminatie worden er drie zones in de lever onderscheiden: 

i) de infiltratiezone van de lipiden 
ii) een necrose zone waarbinnen de cellen in grootte afnemen en een donker gevlekt cytoplasma 

hebben 
iii) de hepatocyten zijn grote cellen met een centrale kern maar met een dicht cytoplasma zoals 

levercellen die aan het regenereren zijn. Bovendien vertoont de sinusoïde een gelijkaardige 
uitzetting. Dit is een symptoom van fibriose. 

 
Normaal wordt een infiltratie van lipiden enkel gerapporteerd bij een sterke metaalvervuiling. Daarom 
kunnen deze celveranderingen beschouwd worden als een typische weefselreactie op zware metalen 
 
Na twee uren blootstelling verdwijnt plaatselijk de afgeschilferde epidermislaag. De huidbeschadiging 
neemt toe doorheen de contaminatie fase: na één dag blootstellen wordt plaatselijk ernstige huidero-
sie aangetroffen en na drie dagen worden beginnende zweren gezien (Figuur 4.6). Gedurende de 
decontaminatie fase treedt er een omkeer op: na 28 dagen heeft de huid opnieuw zijn normaal uit-
zicht. Het lijkt erop dat de buitenste huidlaag onmiddellijk gevoelig is voor cadmiumcontaminatie in het 
water en dat wanneer cadmium niet langer aanwezig is, tijdens de decontaminatie fase, de generatie-
ve epidermislaag de normale epidermisstructuur herstelt. 
Het vergelijken van de verschillende patronen in de drie organen laat zien dat er: 

- geen herstel optreedt in de kieuwen, tenzij er een decontaminatie plaatsvindt 
- een gedeeltelijk herstel van de lever is 
- een totaal herstel van de huid optreedt na een decontaminatie fase. 

Deze patronen kunnen verklaard worden door de mogelijkheid van de lever en de kieuwen om zware 
metalen op te nemen en op te slaan, vooral cadmium dat een continue verstoring veroorzaakt zelfs na 
een decontaminatieperiode en voor ernstige beschadigingen kan zorgen bij paling ondanks dat het in 
lage concentraties voorkomt. 
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Figuur 4.6: Foto van een geïnduceerd ziektebeeld thv een RWZI op het Boudewijnkanaal. © G. 
Goemans. 
 
Lionetto et al. (1998) onderzochten het effect van cadmium op de in vitro activiteiten van Na+-K+-
ATPase en koolstofanhydrase (CA) op de ingewanden en kieuwen van paling. Na+-K+-ATPase activi-
teiten werden geremd bij toenemende cadmiumconcentraties (0,5-50 µM, in één uur incubatie). Deze 
remming was dosis-afhankelijk: er trad een maximale remming (ongeveer 80%) op bij 5 µM en 50 µM 
CdCl2 voor de kieuw- en de ingewanden Na+-K+-ATPase. Koolstofanhydrase activiteiten werden signi-
ficant geremd door pre-incubatie (1h) met CdCl2. Er trad een maximale remming op (ongeveer 80%) 
bij de kieuw-CA bij 60 µM, hogere concentraties gaven geen verdere significante remming. De cytoso-
lische en membraan gebonden ingewanden-CA vertoonden een lagere gevoeligheid voor de zware 
metalen in vergelijking tot de kieuw-CA-activiteit omdat de hoogste geteste concentratie CdCl2 (600 
µM) een respectievelijke remming van 30% tot 50% veroorzaakte. De resultaten van deze studie sug-
gereren dat cadmium, door het remmen van de CA activiteit en de Na+-K+-ATPase enzymes in de 
ingewanden en de kieuwen, zowel het zuur-base evenwicht als de osmoregulatie bij teleosten kan 
wijzigen (Lionetto et al., 1998). 
 
De Amerikaanse paling (A. rostrata) vertoont een chronische verhoging van de plasma cortisolwaar-
den bij een lange termijn blootstelling (16 weken) aan cadmium (150 µg l-1) (Gill et al., 1993). Gedu-
rende deze tijdspanne stonden de palingen onder (additionele) stress (CO2 gedurende 1 min.) met als 
gevolg een verder toenemend plasma cortisol. Na twee weken blootstelling aan 75 en 150 µg l-1 Cd 
zijn de plasma glucosewaarden significant gedaald. Hoewel ze daarna opnieuw toenemen naar een 
waarde dicht bij het controleniveau. Uit de studie wordt besloten dat vervuiling van het palinghabitat 
met cadmium een chronische stimulatie van de adrenocorticale as bij de (Amerikaanse) paling veroor-
zaakt wat resulteert in een voortdurende hypercortisolemie (overmaat aan cortisolproductie) die het 
metabolisme, het immuunsysteem, de gonadale rijping en mogelijkheid om naar de paaigebieden te 
migreren serieus beïnvloedt (Gill et al., 1993). 
 

D. Zink 

Zink is een essentieel sporenelement: het is immers nodig voor de aanmaak van het koolzuuranhy-
drase en voor meer dan 70 andere enzymen. Zink wordt in het lichaam opgestapeld. In het bloed 
wordt het aan eiwitten gebonden. De hoogste concentraties worden in de prostaat en testes gemeten. 
 
McGeer et al. (2000) bekeken het verband tussen groei, voedingsgedrag, ionregulatie, zwemgedrag 
en zuurstofconsumptie bij regenboogforel bij een chronische blootstelling (tot 100 dagen) aan subleta-
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le waarden van Zn (250 µg l-1), Cu (3 µg l-1) en Cd (75 µg l-1) in hard water (hardheid van 140 mg l-1, 
pH 8). Het is immers zo dat Zn, Cu en Cd acute toxische reacties kunnen veroorzaken in zoetwater-
vissen afhankelijk van de watersamenstelling, vissoort, leeftijd en temperatuur. In de meeste waters 
zijn zware metalen enkel in subletale concentraties aanwezig en er is maar weinig geweten over de 
effecten van chronische subletale blootstelling in vissen. Bovendien is het moeilijk om inzicht te krijgen 
in subletale responsen van Cu en Zn daar ze beide noodzakelijke micronutriënten zijn. Chronische 
subletale blootstelling resulteert normaal gesproken in acclimatisatie, een fysiologisch proces dat re-
sulteert in een toegenomen tolerantie aan acute blootstellingen aan zware metalen. Dit proces wordt 
gekarakteriseerd door drie fasen: een initiële ‘shock’ fase, een herstelfase en dan de acclimatisatie 
zelf. De initiële shock fase is een periode van fysische schade vooral aan de kieuwen en verstoringen 
van de interne fysiologische homeostase (zelfregulering). De schadefase duurt meestal kort (een paar 
dagen). Daarna start het herstel door toenemende biosynthetische processen (mitose, verhoogde 
proteïnesynthese) die zullen helpen om de schade te herstellen en de fysiologische processen te cor-
rigeren. Inherent aan de herstelfase is de mobilisatie van de metaalbindende proteïnen zoals metallo-
thioneïne (Bradley et al., 1985; Hogstrand & Wood, 1996) en het corrigeren van andere paden om het 
schadelijk effect van de metalen tegen te gaan of te bestrijden vb. die gerelateerd aan ionregulatie 
(Lauren & McDonald, 1987a, b; Hogstrand et al., 1995). 
In het experiment van McGeer et al. (2000) zag men voor de drie metalen eenzelfde patroon van ver-
storing, herstel en stabilisatie, al verschilde de mate van verstoring, de specifieke respons en het tijds-
verloop. De groei werd niet verstoord bij oververzadiging door één van de metalen maar de eetlust 
nam toe bij aan Cu en af bij aan Cd blootgestelde forel. De kritische zwemsnelheid nam significant af 
bij chronische Cu blootstelling, een effect dat geassocieerd is met de verhoogde zuurstofconsumptie 
snelheid bij hogere zwemsnelheden. De Na+/K+-ATPase activiteit in de kieuwen werd bij Cu-
blootstelling verhoogd maar niet bij Cd-blootstelling. Verstoring van het Na+ en Ca2+ evenwicht trad op 
na twee dagen blootstelling aan Cu, Cd of Zn. Het verlies aan Ca2+ bleef het langst zichtbaar bij aan 
Cd blootgestelde forel en herstel duurde ongeveer één maand. De fysiologische respons van forel op 
chronische Cu-blootstelling had betrekking op mechanismen geassocieerd aan metabolische kosten 
terwijl Cd-blootstelling geen metabolische kosten op lange termijn had (McGeer et al., 2000). Wanneer 
het accumulatiepatroon van de zware metalen in het weefsel bekeken wordt, blijkt Zn niet te accumu-
leren in de lever en de nieren terwijl er wel kleine hoeveelheden accumuleerden in de kieuwen en het 
lichaamsweefsel. Cu accumuleert in de eerste plaats in de lever terwijl Cd hoofdzakelijk in de nieren 
opslaat. 
De eliminatie van zink verloopt traag (Baudin, 1981). 
 

E. Selenium 

Selenium is van nature aanwezig in oppervlaktewaters in concentraties rond 0,1-0,3 µg l-1 (parts per 
billion; Lemly, 1985a). Het kan in grotere hoeveelheden bioaccumuleren in aquatische voedselketens 
en zodanig geconcentreerd worden dat het toxische concentraties bereikt in vis en fauna (Lemly, 
1993). 
Selenium wordt het meest opgeslagen in de lever en de nieren. Ook in het bloed, spieren en de testes 
meet men hoge seleniumwaarden. Het wordt geïncorporeerd in aminozuren en komt alzo in de eiwit-
ten terecht. Vroeger was selenium enkel gekend om zijn hoge toxiciteit. In hoge concentraties ver-
stoort het de celwerking door blokkering van de sulfhydrylgroepen van eiwitten en enzymen. In extre-
me hoeveelheden ingenomen zou het kankerverwekkend zijn. Naar alle waarschijnlijkheid is selenium 
ook een essentieel sporenelement. Het wordt in het glutationperoxydase aangetroffen, een enzym dat 
de cellen beschermt tegen oxidatieve afbraak door peroxiden en hydroperoxiden om te zetten in on-
schadelijke producten. In lage dosissen zou het nog heel wat heilzame functies uitoefenen zoals het 
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genezen van spierdystrofieën (spierzwakte) en cardiomyopathie (ziekte van de hartspier). Ook zou het 
bescherming bieden tegen hoge dosissen zware metalen, artritis en ouderdomsverschijnselen. Bo-
vendien zou het kanker en levernecrose tegengaan. 
 
Lemly (1996) beschreef dat selenium, vrijgekomen door de verbranding van steenkool in elektriciteits-
centrales, in de VS vele belangrijke reservoirs gecontamineerd heeft wat weer geleid heeft tot de ach-
teruitgang van de voortplanting en het uitsterven van hele visgemeenschappen (Cumbie & Van Horn, 
1978; Garrett & Inman, 1984; Woock & Summers, 1984; Woock et al., 1985: Lemly, 1985b, 1993). Het 
grootste gevaar voor seleniumcontaminatie bestaat wanneer de blootstellingconcentratie hoog is en 
optreedt tijdens het broedseizoen (Lemly, 1996). 
 
In de Belews Lakes (North Carolina) werd in 1975, 1978, 1982 en 1992 het voorkomen van abnormali-
teiten en de daarmee geassocieerde seleniumresidu’s in visweefsel onderzocht (Lemly, 1993). De 
aangetroffen teratogene (misvorming veroorzakend) effecten waren onder andere lordosis (ziekelijk 
voorwaarts gekromde ruggengraat), kyfose, scoliose (blijvende zijwaartse ruggengraatsverkromming) 
en vervorming van de kop, mond en vinnen. Andere aangetroffen abnormaliteiten waren oedeem, 
exopthalmus (ziekelijke uitpuiling van de oogbol) en cataract. De vervormingen aan skelet, vinnen en 
kop werden bij juveniele vissen aangetroffen terwijl oedeem, exopthalmus en cataract ook bij adulte 
vissen werden gevonden. Veel vissen vertoonden meerdere misvormingen en sommige hadden een 
zeer sterk vervormde verschijning. In 1975 varieerden de seleniumresidu’s in het lichaamsweefsel van 
vissen uit de Belews Lakes tussen 40-67 µg g-1 (drooggewicht) terwijl de residu’s uit referentiestalen 
lager waren dan 2,4 µg g-1. In 1978 waren de seleniumwaarden zo goed als verdubbeld, variërende 
tussen 80-132 µg g-1 terwijl de referentiewaarden dezelfde bleven. In 1980 daalden ze lichtjes (82-120 
µg g-1) en de daling zette door in 1992. De teratogene effecten namen toe met toenemende seleni-
umwaarden in 1975 en 1982 en namen weer af wanneer de seleniumwaarden in de Belews Lakes 
verminderden in 1982 en 1992 (Lemly, 1993). 
In laboratoriumstudies werd aangetoond dat selenium misvormingen veroorzaakt bij reproducerende 
vissen. Misvormde jongen werden geboren wanneer aan de ouderdieren tijdens de paaiperiode sele-
nomethionine in het dieet werd toegediend (Woock et al., 1987) of wanneer ze in oplossingen met 
sodiumselenaat werden gehouden (Pyron & Beitinger, 1989). De aangetroffen vervormingen waren 
opgezwollen pericardiale en abdominale holten, lordosis, kyfose, scoliose, misvormde koppen en 
monden en misvormde staartverbindingen. Verder werd aangenomen dat deze teratogene effecten 
dodelijk zijn nog voordat de vis tot volwassen individu is uitgegroeid omdat de bestudeerde larven 
meestal stierven voor ze volwassen waren (Gillespie & Baumann, 1986; Woock et al., 1987; Pyron & 
Beitinger, 1989; Schultz & Hermanutz, 1990; Hermanutz, 1992; Hermanutz et al., 1992). 
 
Pedersen et al. (1998) onderzochten het effect van selenium op de opname van kwik doorheen de 
kieuwen van regenboogforel. Kwik wordt door de kieuwen uit het water opgenomen en de opname-
snelheid bereikt een stabiel niveau na 30 min. doordringing. Wanneer de kieuwen na één uur bloot-
stelling aan kwik in kwik-vrij water geplaatst worden, blijven ze significante hoeveelheden kwik vrijstel-
len. Blootstelling aan seleniet (zout van selenigzuur) of selenaat (zout van seleenzuur) (0,075-0,75 
µM) beïnvloedde noch de opname noch de vrijstelling van kwik doorheen de kieuwen. Seleniet of se-
lenaat (7,5 µM) verhoogde de opname van kwik doorheen de kieuwen en seleniet verhoogde de hoe-
veelheden vrijgestelde kwik tijdens de kwik-vrije periode. Intern selenium verhoogde de kwikaccumu-
latie in de kieuwen terwijl externe selenium de kwikaccumulatie niet beïnvloedde. De opname van 
selenium uit het water door de kieuwen gebeurt zeer traag. 
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F. Aluminium 

Aluminium is één van de meest voorkomende metalen in de aardkost. Het is dan ook overal aanwe-
zig. Birchall et al. (1989) rapporteerden dat een verhoogd aluminium niveau in natuurlijk verzuurd wa-
ter de voornaamste doodsoorzaak is door schade aan het kieuwepitheel en een verlies aan osmore-
gulatie capaciteit. De aluminiumtoxiciteit is afhankelijk van het soort Al (met een actief kation, neutraal 
of anionisch) en wordt dus beïnvloed door de pH en de aanwezigheid van samengestelde liganden 
zoals fluoride en organische materialen zoals humuszuur dat de aluminiumtoxiciteit verbetert. In deze 
studie werd aangetoond dat bij een overmaat aan Si op Al en met de vorming van hydroxy-
aluminosilicaat vormen, de biobeschikbaarheid van Al bij een pH 5 gereduceerd wordt en de toxiciteit 
teniet gedaan (Birchall et al., 1989). Exley et al. (1997)  bevestigen dat de reactie van siliciumzuur met 
aluminium om hydroxy-aluminosilicaat te vormen, de biobeschikbaarheid en dus zo de toxiciteit van Al 
verminderen. 
 

G. Koper 

Rødsæther et al. (1977) zagen dat paling die in met koper (30-60 µg) vervuild water zat na een perio-
de van 50 dagen symptomen van vibriose8 begon te vertonen en stierf. Vibrio anguillarum werd aan-
getroffen in het bloed van paling die de symptomen van vibriosis vertoonden en dit na blootstelling 
aan koper. Er werden geen andere bacteriën in het bloed gevonden. Deze resultaten duiden erop dat 
koper het binnenkomen van de V. anguillarum in de bloedbaan van vissen vergemakkelijkt. 
Koper en andere zware metalen veroorzaken stollingen in de slijmlaag van de kieuwen en verhinderen 
zo het zuurstoftransport (Westfall, 1945). Dit leidt op zijn beurt tot ademnood (asfyxie). De palingen in 
deze studie vertoonden echter geen tekenen van ademnood. Daarom wordt aangenomen dat koper 
meer subtiele fysiologische veranderingen heeft veroorzaakt die de weerstand van palingen voor vi-
briosis heeft doen afnemen. 
 
Grosell et al. (1996) onderzochten het effect van de blootstelling aan koper bij Europese paling. De 
accumulatie van koper in de kieuwen, lever en spierweefsel werd bestudeerd voor de opname van 
64Cu gedurende een 67h blootstelling aan 8 en 64 µg Cu l-1. Tabel 4.5 geeft een overzicht van de op-
zet van het experiment. Zij zagen dat blootstelling aan 64 µg Cu l-1 de 64Cu-accumulatiesnelheid in het 
kieuwweefsel niet beïnvloedt. De steady-state voor de accumulatie in de kieuwen treedt 2-3 dagen na 
blootstelling op. Dit wil zeggen dat de koperconcentratie in de kieuwen vanaf dat moment constant 
blijft en dat de koperopname door het apicaal membraan van de kieuwepitheelcellen gelijk is aan het 
netto kopertransport doorheen het basolateraal membraan naar de bloedbaan. De totale kopercon-
centratie in het leverweefsel wijst erop dat er na één week blootstelling een maximum accumulatieni-
veau behaald is zowel bij 64 als bij 8 µg Cu l-1. De duidelijk afgenomen koperaccumulatie in het spier-
weefsel bij een toenemend lichaamsgewicht kan te wijten zijn aan een afnemende kieuwoppervlak-
te/lichaamsgewicht verhouding bij een toenemende lichaamsgrootte. Lichaamsgewicht afhankelijke 
koperaccumulatie werd ook aangetroffen in de lever van baars die blootgesteld was aan in het water 
aanwezig koper. In het beschreven experiment werd er geen verband tussen de lichaamslengte en 
koperaccumulatie in de lever aangetoond waarschijnlijk omdat paling door een toegenomen koperex-
cretie veel minder koper accumuleert dan baars. Hoewel de accumulatiesnelheden in lever en spier-
weefsel significant gereduceerd werden na 8 en 26 dagen van blootstelling aan 64 µg Cu l-1 (maar niet 
bij 8 µg Cu l-1), werd de opname in de kieuwen niet beïnvloed door de blootstellingtijd maar door de 
duur van de 64Cu incubatieperiode en de concentratie (p< 0,0005 en p< 0,00005 respectievelijk). 

 
8 Bacteriële ziekte veroorzaakt door Vibrio anguillarum en is verantwoordelijk voor onstekingen in de huid. 
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Tabel 4.5: Opstelling van het 64Cu experiment (Grosell et al., 1996) 

64Cu incubatietijd (h) 
3 10 30 67 

Blootstellingtijd 
(dagen) 

Blootstellingtijd en/of incu-
batieconcentratie (µg Cu l-1) 

(aantal vissen) 
0 (controle) 8 5 5 5 6 
 64 5 5 4 6 
6 8 5 5 4 6 
 64 / 5 5 6 
28 8 5 5 5 5 
 64 5 5 5 5 
 
Grosell et al. (1998) deden een gelijkaardig experiment om het metabolisme en de eliminatie van ko-
peropname bij gevoede en niet gevoede paling te onderzoeken. De accumulatie van 64Cu en de totale 
koperconcentratie in de kieuwfilamenten, plasma, lever en gal werd gemeten gedurende een 28 da-
gen blootstelling aan 12 en 94 µg Cu l-1. De koperopname in de kieuwen ligt tussen 0,03 en 0,13 µg 
Cu l-1 g kieuwfilament-1 h-1 bij 12 en 94 µg Cu l-1, respectievelijk, doorheen de 28 blootstellingdagen. 
Bij blootstelling aan 94 µg Cu l-1 is het basolateraal membraan de limiterende stap voor koperopname 
in de kieuwen. De plasma Cu-concentraties stegen van 0,64 naar 1,92 en 2,68 µg Cu ml-1 gedurende 
de eerste zes blootstellingdagen en normaliseerden daarna geleidelijk naar 1,07 en 1,45 µg Cu ml-1 en 
naar 12 en 94 µg Cu ml-1 na 28 blootstellingdagen ondanks een constante koperopname via de kieu-
wen die wijst op een toegenomen ommezwaai van het plasma koper. De 64Cu-concentratie in de lever 
was constant bij de gevoede en niet gevoede palingen (0,55 µg Cu g lever-1 h-1) bij beide Cu-
concentraties gedurende 28 blootstellingdagen. De totale Cu-concentratie in de lever was lager bij de 
gevoede paling vergeleken met de niet gevoede en steeg miniem tussen 3 en 28 blootstellingdagen 
wijzend op een hoge ommezwaai van Cu in de lever gedurende de acclimatisatie. De lever Cu-
concentratie, als 64Cu in de gal, was het hoogst bij de gevoede paling bij de hoogste Cu-concentratie 
en werd bij de niet gevoede paling gestimuleerd gedurende de acclimatisatie. 
 
Buckley et al. (1982) en Collvin (1984) vonden reeds eerder dat blootstelling aan koper de groeisnel-
heid van verschillende vissoorten beïnvloedt. De gerapporteerde groeisnelheidafnames zijn allemaal 
gerelateerd aan een afgenomen eetlust. En omdat de paling in het beschreven experiment niet ge-
voederd werd, was eetlust niet bepalend. Eerder werd ook aangetoond dat paling een slechte indica-
tor is voor koper omdat jonge palingen in staat zijn om hun totale koperconcentratie te regelen onaf-
hankelijk van de koperconcentraties in hun omgeving. De resultaten tonen aan dat lage koperconcen-
traties (8 µg Cu l-1) in paling teruggevonden kunnen worden. Hoewel, en dit is in overeenstemming 
met resultaten van Amiard-Triquet et al. (1987), men op basis van de aangetroffen concentraties niet 
in staat is om de duur van de kopervervuiling aan te tonen omdat die niet zichtbaar is in de geaccumu-
leerde koperconcentraties in de weefsels. Ook de invloed van het lichaamsgewicht op de kopercon-
centratie in het spierweefsel begrenst het gebruik van paling als indicatorsoort voor kopervervuiling 
(Grosell et al., 1996). 
 
Zowel de redoxreactie van zware metalen als hun interferenties met organische polluenten vormen 
een belangrijke bijdrage aan oxidatieve stress ten gevolge van watervervuiling. Ahmad et al. (2005) 
onderzochten de oxidatieve stressrespons bij Europese paling bij een 24h durende blootstelling aan 
twee koperconcentraties (Cu; 1 microM, 2,5 microM) en aan beta-naftoflavoon (BNF; 2,7 microM) met 
of zonder 24h pre-blootstelling aan BNF (2,7 microM). De optredende oxidatieve stressresponsen op 
de kieuwen en nieren zijn vetperoxidatie (LPO), glutation peroxidatie (GPX), katalase (CAT), glutation 
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S-transferase (GST) en totaal gereduceerde glutation (GSH). Blootstelling aan koper of BNF kan noch 
in de nieren noch in de kieuwen LPO induceren. Een tweevoudige blootstelling aan BNF in beide or-
ganen echter induceert LPO en een opeenvolgende blootstelling aan BNF/Cu doet het risico op het 
optreden van peroxidatieve schade in beide organen toenemen. BNF/Cu interferentie op antioxidant 
responsen verschilt tussen beide organen. In de kieuwen worden de antagonistische effecten aange-
duid door een toename in peroxidatieve schade. In de nieren voorkomt pre-blootstelling van BNF CAT 
en GPX inhibitie door koper; toch had dit effect invloed tegen de vorming van LPO. Wanneer BNF als 
een surrogaat voor PAK en de interacties met koper gezien wordt en als aangenomen wordt dat deze 
effecten in vervuilde ecosystemen kunnen optreden, dan tonen deze resultaten hun relevantie aan om 
een beter zicht te krijgen op de kennis van oxidatieve stress mechanismen in vis (Ahmad et al., 2005). 
 

H. Arseen 

Arseen is een metalloïde en bezit zowel metaal- als niet-metaaleigenschappen. Het komt onder na-
tuurlijke omstandigheden voor onder zowel organische als anorganische vorm. Arseen is het 20ste 
meest voorkomende element in de aardkorst. Via erosie wordt het beschikbaar en kan het opwaaien 
of komt het terecht in oppervlaktewater. Andere natuurlijke bronnen van As zijn de uitstoot door vulka-
nen en de productie van methylarsines door micro-organismen. De globale natuurlijke emissie van As 
bedraagt 12 000 ton per jaar. Planten absorberen gemakkelijk As, zodat As-concentraties hoger in de 
voedselketen accumuleren. Vooral aquatische organismen worden getroffen door het accumulerende 
effect. Anorganisch As lost immers slecht op in water wat de (bio)beschikbaarheid aan As doet toe-
nemen in vergelijking met gebonden of opgeloste vormen. Vissen en visetende vogels kunnen bijge-
volg sterven aan arseenvergiftiging (MIRA-T, 2005c). 
 

I. Chroom 

Chroom is het hoofdmetaal in legeringen van verschillende types roestvrij en hitteresistent staal. An-
dere toepassingen binnen de industrie zijn pigmentatie van verven, leerlooierij, fungicide, houtbe-
schermingsmiddel. De concentratie Cr in de aardkorst bedraagt gemiddeld 100 mg kg-1. Het komt van 
nature voor in vele gesteenten, bodems, sedimenten, water en de atmosfeer (omwille van opwaaiend 
stof en vulkanenuitbarstingen). Kleinere bronnen zijn zeezout en omdat planten Cr onttrekken uit de 
bodem, bosbranden. Cr komt ook voor in steenkool. 
Cr3+ is een essentieel element voor organismen. Het suikermetabolisme functioneert slechter zonder 
Cr3+. Cr6+ is toxisch voor vele organismen en leidt tot genetische afwijkingen en kankers. Planten zijn 
uitgerust met een mechanisme om enkel Cr3+ op te nemen maar verzuring van de bodem kan de goe-
de werking verstoren zodat toxische varianten toch de voedselketen binnen komen. Hoge concentra-
ties nabij lozingspunten kunnen leiden tot de beschadiging van kieuwen in vis en tot onder andere 
ademhalingsproblemen. 
 
Sugatt (1980) onderzocht de effecten van blootstelling aan chroom (onder de vorm van natrium 
dichroom) op de immuunrespons van juveniele cohozalm (Oncorhynchus kisutch) tegen Vibrio anguil-
larum. Subletale blootstelling in zoetwater deed hun resistentie en serum agglutinine productie afne-
men. Onderzoeksexperimenten naar de ziekteresistentie tegen V. anguillarum waarbij zalm geduren-
de twee weken blootgesteld werd aan 0,0 of 0,5 mg Cr l-1 en vervolgens geïnjecteerd werd met ca. 3–
4 × 102–5 bacteries ml-1 dosis, toonde aan dat de mortaliteit toenam met de dosis en significant hoger 
was bij de aan Cr blootgestelde vis. De serum agglutinine productie werd significant geremd bij de 
blootgestelde zalm zes weken na de immunidatie (Sugatt, 1980). 
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Oliveira et al. (2003) onderzocht de effecten van chroom op een levercultuur van paling. Leverweefsel 
van een met beta-naftoflavoon (BNF, PAK gelijkende component; 4 mg kg-1) geïnjecteerde paling 
werd na 24h voor 24h in cultuur gebracht onder vier verschillende condities: serumvrij (MEM-S); met 
serum (MEM+S); serumvrij met kaliumdichroom 1 mM (MEM-S+Cr); met serum en kaliumdichroom 1 
mM (MEM+S+Cr). De lever ethoxyresorufin-O-de-ethylase (EROD) activiteit, cytochroom P450 (P450) 
gehalte en glutathione-S-transferase (GST) activiteit werden bepaald. De EROD-activiteit steeg signi-
ficant na 24h in cultuur zowel in MEM-S als in MEM+S vergeleken met het controleniveau (0h). Weef-
selcultuur met chroom vertoont een grote significante daling in EROD-activiteit. Het experiment toonde 
aan dat het toevoegen van serum de daling van de lever EROD-activiteit die door chroom veroorzaakt 
wordt verhinderd. De P450-gehaltes varieerden niet veel onder de verschillende experimentele om-
standigheden. De GST-activiteit in MEM+S was significant hoger dan bij MEM-S en ze nam ook signi-
ficant toe in MEM-S+Cr vergeleken met MEM-S (Oliveira et al., 2003). 
 
Teles et al. (2005) stelden paling gedurende 24h bloot aan Cr (100 M en 1 mM) of Cu (1 en 2,5 M) 
met of zonder eerdere blootstelling aan beta-naftoflavoon (BNF; 2,7 M). Het plasma cortisol, het tyroïd 
stimulerend hormoon (TSH), vrij triiodothyronine (T3) en vrij thyroxine (T4) werden bepaald om de ef-
fecten op de endocriene functies na te gaan. De T4 waarde in het plasma nam af bij blootstelling aan 
Cr. De eerdere blootstelling aan BNF op Cr-effecten werd gezien onder de vorm van significante stij-
ging van het plasma glucose. Blootstelling aan Cu verhoogde het plasma cortisol en glucose (2,5 M) 
evenals het plasma lactaat (1 M) terwijl bij beide Cu-concentraties een daling in het T4 optrad. Eerdere 
blootstelling aan BNF verhinderde een toename in het plasma cortisol en lactaat terwijl een grotere 
toename in T4 gezien werd bij 2,5 M Cu blootstelling. Deze voorbehandeling met BNF was cruciaal 
voor de genotoxische expressie daar alleen BNF +2,5 M Cu blootgestelde vissen een significante 
ENA-inductie (erythrocytic nuclear abnormalities) vertoonden. In het algemeen was T4 het meest be-
invloedde hormoon dat zowel op Cr als op Cu blootstelingen reageerde (Teles et al., 2005) 
 
Ahmad et al. (2006) onderzochten de oxidatieve stress respons en hun rol bij de inductie van geno-
toxische effecten op kieuwen en nieren bij paling blootgesteld aan chroom met of zonder eerdere 
blootstelling aan beta-nafthoflavoon (BNF). De oxidatieve stress respons in kieuwen en nieren werd 
gemeten als vetperoxidatie (LPO), glutation peroxidatie (GPX), katalase (CAT), glutation S-transferase 
(GST)-activiteit en gereduceerde glutationconcentratie (GSH) terwijl de genotoxiciteit gemeten werd 
als DNA-strand breakage (het breken van de DNAstrengen). Paling werd gedurende 24h blootgesteld 
aan twee Cr-concentraties (100 microM, 1 mM) met of zonder eerdere blootstelling aan BNF (2,7 mi-
croM, 24h). In de kieuwen trad een daling van de GSH op tezamen met een verlies aan DNA-
integriteit bij alle condities uitgezonderd bij de laagste Cr-concentratie. Bovendien is de sporadische 
inductie van antioxidant enzymes niet effectief bij de bescherming tegen genotoxiciteit. In de nieren 
blijkt er een ander mechanisme op te treden daar het verlies aan DNA-integriteit dat bij alle blootge-
stelde palingen aangetroffen werd, niet gepaard ging met veranderingen in de antioxidantwaarden. 
Wat de peroxidatieve schade betreft vertoonden beide organen een LPO-toename na een opeenvol-
gende blootstelling aan BNF en 100 µM Cr. Er kon nochtans geen verband gelegd worden tussen de 
LPO-inductie en de antioxidant respons. De interferentie van (pre-blootstelling aan) BNF met orgaan 
respons op Cr toont een afhankelijkheid van de Cr-concentratie aan. De kieuwen vertoonden een 
synergetisch effect van een toename aan LPO en GPX evenals een toename van CAT en GSH bij de 
laagste Cr-concentratie. Bij de hoogste concentratie daarentegen, werd een additief affect op de af-
name van de DNA-integriteit en een antagonistische effect op de toename van GPX gezien. In de 
nieren zijn synergetische effecten op een toename aan LPO en afname van GSH evident bij de laag-
ste Cr-concentraties evenals een CAT en GST toename bij de hoogste concentratie. Er werd daaren-
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tegen een antagonistisch effect op het verlies aan DNA-integriteit bij beide Cr-concentraties (Ahmad et 
al., 2006). 
 

J. Nikkel 

Nikkel wordt vooral gebruikt in legeringen omwille van corrosieresistentie, warmteresistentie, hardheid 
en sterkte. Cu-Ni-legeringen (Monel-metaal) worden gebruikt in industriële loodgieterijen, zeebeno-
digdheden, petrochemische installaties, warmtewisselaars en vele andere producten. Andere toepas-
singen zijn ook nog het gebruik in batterijen, brandstofcellen, of als katalysatoren en dergelijke meer. 
Bijna alle nikkel op aarde zit opgesloten in de binnenste vloeibare ijzerkern die voor 10% uit nikkel 
bestaat (WHO, 2000). De oceaan vormt een ander belangrijk reservoir van Ni. In de aardkorst be-
draagt de concentratie 0,008%. Nikkel is een essentieel element voor dieren. Nikkel bioaccumuleert 
niet doorheen de voedselketen. 
 
 

IV.3.2. De invloed van zware metalen op de genetische variabiliteit 
De impact van polluenten of giftige stoffen zoals zware metalen, pesticiden of industrieel afval op de 
genetische diversiteit en de structuur van natuurlijke populaties staat in verband met een afgenomen 
genetische variabiliteit in verontreinigde populaties, genotype specifieke overleving en de erop vol-
gende verschuiving in de distributie van tolerante genotypen zonder het verlies aan diversiteit of signi-
ficante correlaties tussen polluenten en allelfrequenties (Hvilsom, 1983; Fevolden & Garner, 1986; 
Klerks & Weiss, 1987; Patarnello & Battaglia, 1992; Postuma & Vanstraalen, 1993). Zware metalen 
lijken de allelische selectie en allelfrequentie verschuivingen bij polymorfische loci sterk te beïnvloe-
den. 
 
 

IV.3.3. Zware metalen in palingpredatoren 
Burger & Gochfeld (1985) voerden een experiment uit op acht paren van vijf dagen oude visdiefkui-
kens uit zoutmoeraskolonies in New Jersey waarbij telkens één visdiefkuiken een intraperitoneale 
inspuiting van 0,2 mg Pb g-1 kreeg en het andere kuiken van elk paar een inspuiting met een steriele 
zoutoplossing (controlegroep) kreeg. Op bepaalde dagen na het toedienen van de injecties werden 
gedragstesten naar voortbewegingsvermogen, evenwicht, oriëntatievermogen, diepteperceptie, ther-
moregulatie, bedelen voor voedsel, voedselbehandeling en leergedrag gedaan. De gewichtstoename 
was kleiner bij met lood behandelde kuikens (± 17g bij kuikens uit de controlegroep). Bij de meeste 
gedragstesten presteerden ze minder dan de kuikens uit de controlegroep. Zo hadden ze bijvoorbeeld 
veel meer tijd nodig om eenzelfde hoeveelheid vis te verorberen. Burger & Gochfeld (1985) conclu-
deerden dat lood verscheidene gedragspatronen beïnvloedde, soms van voorbijgaande aard, waarbij 
de eerste effecten vijf dagen na de inspuiting optraden. De maximum getolereerde dosis was 0,80 
mg.g-1. In een ander onderzoek bekeken Gochfeld & Burger (1988) de respons van visdiefkuikens op 
lood. Daarvoor spoten ze vijf dagen oude visdiefkuikens in met 0,2 mg.g-1 Pb in een 50 mg l-1 loodni-
traat oplossing, de controlegroep kreeg een zoutoplossing ingespoten. De met lood behandelde groep 
woog minder dan de controlegroep. Omdat men geen verschil zag in het aantal vissen die gegeten 
werden, was de meest voor de hand liggende verklaring een verschil in het gebruik van de geconsu-
meerde vis. Op dagen 11 en 12 slikten de behandelde vogels trager dan de controlevogels terwijl bij 
deze laatste steeds meer bekwaam werden in het manipuleren van de gegeten vissen. Deze be-
kwaamheden werden niet teruggevonden bij de behandelde vogels. In nog een ander experiment 



 85

kregen drie dagen oude visdiefkuikens een intraperitoneale inspuiting van lood (0,2; 0,3; 0,4; 0,8; of 
1,0 mg Pb g-1) onder de vorm van een loodnitraat oplossing gelijk aan 200, 300, 400, 800, of 1000 mg 
Pb kg-1 lichaamsgewicht (Burger & Gochfeld, 1988). Op zeven dagen oude leeftijd kregen bepaalde 
kuikens een tweede dosis lood (0,2; 0,3; 0,4; of 0,6 mg.g-1) onder de vorm van een loodnitraat oplos-
sing gelijk aan 200, 300, 400, of 600 mg Pb kg-1. Twee dagen na elke inspuiting werden gedragstes-
ten uitgevoerd naar visuele rotsvoorstelling, voortbewegings- en oriëntatierespons. De gedragingen 
verschilden duidelijk voor alle dosissen en waren dosisafhankelijk. De initiële dosis beïnvloedde het 
gedrag meer dan de tweede dosis zij het dat de tweede dosis letaal was. De enkelvoudige dosis LD50 
waarde voor lood is 1,0 mg.g-1 (1000 mg kg-1) met 100% mortaliteit wanneer de vogels een totale do-
sis van 1,2 mg.g-1 (1200 mg kg-1) kregen (Burger & Gochfeld, 1988). 
 
Wren (1985) rapporteerde een Canadese otter (Lutra canadensis) die dood naast de rivier gevonden 
werd en zwaar vervuild was met kwik. Er werd een concentratie van 96 µg g-1 kwik aangetroffen in zijn 
lever. Sporen too nden aan dat de otter onregelmatig gedrag vertoonde zoals in cirkels lopen, voor-
overvallen en in de sneeuw graven voor hij stierf. Twee stervende Schotse otters werden met eenzelf-
de gedrag aangetroffen en hadden leverconcentraties hoger dan 30 µg g-1 (Kruuk & Conroy, 1991). 
Kruuk et al. (1993) analyseerden PCB’s (16 congeneren), de organochloriden DDE, HEOD (dieldrin), 
HCB, HCH, TDE (tetraëthyl dithiopyrofosfaat) en kwik bij otters (N = 116) en paling (N = 88) uit Shet-
land, Orkney, Schotland en Noord-Engeland. Ze kwamen tot het besluit dat er bij de otter significante 
verschillen waren tussen de concentraties van de contaminanten in de verschillende gebieden. Van 
de geanalyseerde componenten waren enkel PCB’s en kwik aanwezig in biologisch significante con-
centraties. Er bestaat een significant negatieve correlatie tussen de PCB- en kwikwaarden bij otters en 
de lichaamsconditie maar de oorzaak hiervan is onduidelijk. De PCB-waarden in verschillende zogen-
de moederdieren die in goede conditie verkeerden waren tot 20 keer hoger dan de concentraties die 
het reproductiesucces in otters verminderen (1,3 ppm versgewicht). 
 
Gochfeld (1980) meldde een abnormaal verlies van veren bij visdiefjes op Long Island in het begin 
van de jaren 1970. De vogels hadden significant hogere concentraties aan kwik dan de normaal be-
vonden visdiefjes. In 1981 vergeleek men op Long Island het reproductief succes van een visdief ko-
lonie die blootgesteld was aan een hoge concentratie zware metalen (Providence Barge) met een 
kolonie die niet blootgesteld was (Wickford Tower) (Custer et al., 1986). Het succes om nesten te 
bouwen was voor beide kolonies hetzelfde, gemiddeld rond 75%. De gemiddelde groeisnelheid van de 
nestvogels was groter in Providence. Er trad geen verschil op in hematocriet, ALA-D, hemoglobine, 
plasma cholinesterase, of alanine aminotransferase tussen de nestvogels van beide kolonies, hoewel 
de jongen uit Providence een hogere aspartaat aminotransferase activiteit en urinezuur concentraties 
hadden. IJzer was het enige metaal dat in hogere concentraties werd aangetroffen in de levers van 
nestvogels uit Providence. 
 
Maas (2003a) wijst op de nog steeds bestaande risico's op gezondheidseffecten voor visetende die-
ren, hoewel de waterkwaliteit verbeterd is, door ophoping van giftige stoffen in hun lichaam (Figuur 
4.7). Metingen aan paling en driehoeksmosselen tonen dit aan. In de grote rivieren lopen visetende 
dieren matige risico's op gezondheidseffecten. In de Maas bijvoorbeeld treedt een oplopende trend 
op, die grillig van karakter is. Voor mosseletende dieren zijn de risico's in de rivieren matig tot hoog, 
vooral als gevolg van kwik- en cadmiumconcentraties. PCB’s dragen in het algemeen het meeste bij, 
tot ruim 50% in de Maas. Kwik veroorzaakt in het algemeen 20-40% van het risico, maar dat kan in 
'schone' watersystemen oplopen tot 75%. HCB, DDD en DDE veroorzaken 10-20% van het risico 
(Maas, 2003a, b). Omdat otters vrijwel alleen vis eten, krijgen ze veel giftige stoffen binnen, die in hun 
lichaam ophopen, en zijn ze extra kwetsbaar. 
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Er werd reeds vermeld dat selenium meerdere types van ontwikkelingsstoornissen veroorzaakt in 
vogels, zoogdieren en vissen. 
 

 
Figuur 4.7: In de grote Nederlandse rivieren lopen visetende dieren matige risico's op gezond-
heidseffecten (Maas, 2003a). 
 
 
 
IV.4. Potentiële effecten van gebromeerde vlamvertragers op paling 

Het verwarmen en/of verbranden van producten die PBB's (polygebromeerde bifenylen), PBDE's (po-
lygebromeerde difenylethers) of andere gebromeerde vlamvertragers bevatten, kan aanleiding geven 
tot de vorming van polygebromeerde dibenzo-p-dioxines en dibenzofuranen die gelijkaardige toxicolo-
gische effecten hebben als gechloreerde dioxines (WHO, 1998). 
 
Literatuuronderzoek leverde slechts weinig teksten op waarin de effecten van gebromeerde vlamver-
tragers op paling beschreven staan. Men kan aannemen dat zij gelijkaardig zullen zijn aan de be-
schreven effecten op andere vissoorten, voornamelijk grote migratoren. De Wit (2000) schreef een 
literatuurstudie over de aanwezigheid en de effecten van gebromeerde vlamvertragers in ons milieu. 
De belangrijkste resultaten hieruit worden hieronder samengevat (Belpaire et al., 2002). 
Textiel- en plasticindustrie blijken in Zweden de voornaamste bronnen van gebromeerde vlamvertra-
gers in het milieu te zijn. De aanwezigheid van deze stoffen werd ook in de werkomgeving (in binnen-
huisstof en lucht) aangetoond. De aanwezigheid van PBDE en PBB in biotastalen van de Arctische 
zee (Svalbard) en de aanwezigheid van PBDE in de lucht in afgelegen gebieden zoals Zuid-Gotland 
en Noord-Zweden tonen aan dat er lange afstandstransport via de lucht mogelijk is. Aanwezigheid van 
BDE-47, -99 en -209, TBBP-A en HBCD in RWZI-slib geven aan dat deze stoffen ook aangetroffen 
kunnen worden in huishoudelijke bronnen of afkomstig zijn vanuit het verkeer of andere diffuse bron-
nen. Laag gebromeerde PBDE’s werden in lage concentraties gevonden in sediment van de Baltische 
Zee, maar, samen met DeBDE, in hogere concentraties ter hoogte van de riviermondingen van be-
paalde Europese rivieren (verschillende rivieren uit het UK en in de Viskan rivier, Zweden). Er werd 
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aangetoond dat de Tees rivier in het UK zwaar verontreinigd was door PBDE, stroomafwaarts van een 
PBDE producerend bedrijf (Alchin et al., 1999). 
 
Concentraties van BDE-47, -99 en -100 zijn laag in zoogdieren en vogels van terrestrische ecosyste-
men, terwijl in biota van aquatische en mariene ecosystemen (vis, vogels en zoogdieren) hogere con-
centraties gemeten worden. PBB en PBDE werden gevonden in vetweefsel van potvis (Physeter ma-
crocephalus) in de afgelegen diepe waters van de Atlantische Oceaan (de Boer et al., 1998) en ook 
griend (Globicephala melas (Trail, 1809)) blijkt daar gecontamineerd te zijn door PBDE (Lindstrom et 
al., 1999). Er bestaat een spatiële trend voor BDE in biota in Noord-Europa: de hoogste concentraties 
worden gevonden in Nederland, gevolgd door de Baltische zee, met lagere concentraties in de Noord-
zee en de laagste in Noord-Zweden en de Arctische regio. Deze spatiële verschillen vertonen gelijke-
nissen met de distributiepatronen van PCB’s en DDT. In stalen uit verontreinigde gebieden (Vättern 
meer, Baltische zee, Viskan rivier) komt BDE-47 het meest voor, terwijl in afvalwater, sedimenten en 
vis uit ‘referentie’meetplaatsen het congenerenprofiel meer gelijkt op het technisch product Bromkal 
70-5-DE. De hoogste concentraties van BDE-47 in Zweden worden teruggevonden in vis, gevangen in 
de Viskan rivier waarlangs verschillende textielindustrieën gevestigd zijn. Sedimenten van deze rivier 
bevatten ook DeBDE en HBCD en de vis bevat ook HBCD. Hoge concentraties van vooral BDE-47 
zijn ook teruggevonden in visetende vogels en zoogdieren, mogelijks ten gevolge van bioaccumulatie 
en biomagnificatie omdat deze congeneer de hoogste biobeschikbaarheid vertoont. In vis uit het UK 
worden de hoogste concentraties van BDE-47, -99, OcBDE en DeBDE teruggevonden in riviermon-
dingen van rivieren met fabriekszones of hoger gelegen bedrijven die gebromeerde vlamvertragers 
gebruiken. Ook in alpiene gebieden in Oostenrijk werden een aantal gebromeerde vlamvertragers 
teruggevonden, zowel in sneeuw als in vissen van alpiene meren (Krautter & Seidl, 2002; Leonards et 
al., 2002). 
 
Lager gebromeerde PBDE, OcBDE en HBCD zijn biobeschikbaar in het sediment, zoals aangetoond 
door hun aanwezigheid in vis. Opname door het gastro-intestinaal stelsel van ratten, muizen en vis is 
hoog voor lager gebromeerde PBDE’s. Hoge waarden worden ook teruggevonden in neonatale mui-
zen en worden via de moedermelk doorgegeven. Metabolisme lijkt te resulteren in de vorming van 
gehydroxyleerde PBDE's. HBCD wordt ook snel opgenomen via de darm in ratten. Opname via het 
gastro-intestinaal stelsel van vissen is laag voor DeBDE, maar metabolische debrominatie naar lager 
gebromeerd PBDE kan voorkomen. BDE-47, -99 en -100 biomagnificeren in visetende vogels en 
zoogdieren. BDE-47, -99 en -100 wordt teruggevonden in de mens en in het bloed van zalm uit de 
Baltische zee. PBDE wordt teruggevonden in het menselijk vetweefsel, bloed en moedermelk. Hoger 
gebromeerde PBDE's, waaronder DeBDE, worden teruggevonden in menselijk vetweefsel en in bloed. 
De hoogste DeBDE-concentraties werden teruggevonden bij werknemers van een computer ontman-
telingbedrijf. DeBDE is ook biobeschikbaar in vis (Belpaire et al., 2002). 
 
Gebaseerd op waarden van PBDE in vetrijke zeevis uit de Baltische zee en op recente toxicologische 
studies heeft de Zweedse voedseladministratie een risico berekening voor humane consumptie naar 
voor gebracht. Gebaseerd op deze feiten bereikten ze een "no effect level" van 2 mg kg-1 lichaams-
gewicht/dag (Darnerud & Thuvander, 1998). 
 
Studies omtrent tijdsevoluties illustreren allemaal verhoogde concentraties van PBDE’s in het milieu 
sedert de jaren 1970. Een tijdsevolutie gemeten in zeekoeten toont aan dat de waarden van BDE -47, 
-99 en -100 in de Baltische Zee dalen sedert de vrijwillige stopzetting van het gebruik van deze stoffen 
in een aantal landen, maar de waarden van HBCD blijven stijgen. De tijdsreeks voor metingen in hu-
mane moedermelk vertoont een exponentiële stijging tot ca. 1998 (met elke vijf jaar een verdubbe-
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ling). De mens wordt aan deze stoffen niet alleen via het voedsel (cf. de gehaltes in snoek en zeekoet) 
blootgesteld maar ook door recente blootstelling aan elektronische toepassingen en textiel die gebro-
meerde vlamvertragers bevatten in huis- en werkomgeving. Recent Zweeds onderzoek heeft PBDE 
aangetoond in het bloed van kantoorbedienden die computers gebruiken, hetzelfde werd teruggevon-
den bij schoonmaakpersoneel in hospitalen en bij arbeiders van een ontmantelingbedrijf voor elektro-
nica. De hoogste waarden werden in deze laatste groep aangetroffen, hetgeen de rol van elektroni-
sche toestellen in de verontreiniging illustreert (Sjödin et al., 1999). Ook TBBP-A werd gerapporteerd 
in het bloed van kantoorbedienden. 
 
Van verschillende lagere gebromeerde PBDE’s, waaronder BDE-47, -99 en -100, werd aangetoond 
dat ze de Ah-receptor activeren of inhiberen. Blootstelling van jonge muizen aan lage doses van PB-
DE bijvoorbeeld veroorzaakt permanente verstoring van gedrag, geheugen en leercapaciteit (Eriksson 
et al., 1999). PBDE verstoort bovendien het schildklierhormoon systeem in ratten en muizen, een sys-
teem dat essentieel is bij de ontwikkeling van hersenen en lichaam (Darnerud & Thuvander, 1998; 
Hallgren & Darnerud, 1998). 
Bromkal 70-5DE, een PBDE-product, zou via Ah-receptoren leverenzymen zoals EROD (ethoxyresor-
ufin-O-diëthylase) induceren, zowel in vitro als in vivo in ratten en regenboogforellen. Daarentegen 
zouden BDE-47 en -99 de EROD-activiteit in de lever van regenboogforellen verlagen. Gehydroxy-
leerde PBDE en TBBP-A zijn sterke concurrenten voor transthyretin, het plasmaproteïne dat verant-
woordelijk is voor het transport van schildklierhormonen in het plasma (Belpaire et al., 2002). Ook 
verschillende planaire PCB-congeneren zijn in staat om de cytochroom P450A proteïnesynthese en 
de daaraan gerelateerde enzymactiviteit (EROD) in vissen te induceren (Andersson & Forlin, 1992). 
Deze observaties duiden erop dat vissen een gelijkaardige zoniet identieke aan zoogdieren en men-
sen, respons hebben op de Ah-receptor (Rice & Schlenk, 1995).  
 
Gebromeerde analogen van thyroxine en triiodothyronine vertonen een interactie met de schildklier-
hormoon receptoren. Ratten en muizen, behandeld met Bromkal 70 5DE of BDE-47 kenden zowel 
een verlaagde thyroxinespiegel als veranderingen in de immunorespons. Orale toediening van BDE-
47 of BDE-99 aan neonatale muizen op dag 10 induceerde permanente aberraties in het spontaan 
motorisch gedrag wat erger werd naarmate de dieren ouder werden. Neonatale blootstelling aan BDE-
99 verstoorde eveneens de leer- en geheugenfunctie in het volwassen dier. Daarom zijn deze stoffen 
in staat de leverenzymproductie te beïnvloeden en hebben ze een negatieve invloed op het schild-
klierhormoonsysteem en induceren immunotoxiciteit. Ze veroorzaken ook neurotoxiciteit indien toege-
diend tijdens gevoelige periodes bij de ontwikkeling van de hersenen (Belpaire et al., 2002). 
 
PBDE, TBBP-A en HBCD zijn aanwezig in ons milieu en worden opgenomen door levende organis-
men terwijl de lager gebromeerde PBDE’s biomagnificeren. TBBP-A en PBDE en/of hun metabolieten 
vertonen een biologische activiteit. De waarden van PBDE’s lijken te verhogen. Vooral bij mensen 
blijkt deze verhoging zeer snel te gaan. Dit kan leiden tot waarden die zowel bij mens als dier effecten 
kunnen veroorzaken. De kennis echter over deze stoffen, hun oorsprong, hun toxiciteit en hun gedrag 
in het milieu is zeer beperkt. Daardoor is de risicobepaling en het vinden van oplossingen moeilijk 
(Belpaire et al., 2002). 
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IV.5. Potentiële effecten van vluchtige organische componenten (VOC’s) op paling 

Zoals reeds eerder vermeld zijn de meest voorkomende VOC’s benzeen, tolueen, ethylbenzeen en 
xyleen en de gechloreerde VOC’s, chloroform en tetrachlooretheen. Er is nog niet zoveel geweten 
over de ecotoxicologische effecten van VOC’s op paling. Ahmad et al. rapporteerde in 1984 dat de 
letale dosis van 1,2-dichloro-benzeen voor regenboogforel 1,61 mg l-1 is. Black et al. (1982) bestu-
deerden de gevoeligheid van de embryonale stadia van vis op 1,2-dichlorobenzeen; de letale dosis 
voor regenboogforel was 3,01 mg l-1 na een blootstellingtijd van 27 dagen. 
Studies van arbeiders werkzaam in chemische industrie waar 1,2-dibromo-3-chloropropaan geprodu-
ceerd wordt vertoonden een negatief effect op de mannelijke voortplantingsorganen, een lagere 
spermaproductie en een mindere reproductie mogelijkheid (Belpaire & Goemans, 2007). 
 
 
 
IV.6. Potentiële effecten van perfluoroctaansulfonaat (PFOS) op paling 

Perfluoroctaansulfonaat (PFOS) is persistent, bioaccumulatief en toxisch voor zoogdieren. Het wordt 
goed geabsorbeerd (in mannelijke ratten werd meer dan 95% geabsorbeerd binnen 24 uur). Het bindt 
aan de bloedeiwitten albumine en betalipoproteïne en stapelt zich op in de lever, galblaas en serum. 
Transfer doorheen de placenta en naar moedermelk wordt waargenomen. PFOS wordt niet verder 
gemetaboliseerd. Er is een enterohepatische circulatie van PFOS met trage uitscheiding via urine en 
feces. De halfwaardetijd ervan verschilt van soort tot soort; 100 dagen in ratten, 200 dagen in apen en 
jaren in mensen (8,7 jaar). Het toxiciteitprofiel van PFOS is gelijkaardig voor ratten en apen. Herhaal-
delijke blootstelling resulteert in hepatotoxiciteit en mortaliteit; de dosisrespons curve is zeer steil voor 
mortaliteit. Dit komt voor in dieren van alle leeftijden, hoewel pasgeborenen gevoeliger zijn. Epidemio-
logische studies toonden reeds een associatie aan tussen PFOS-blootstelling en de incidentie van 
kanker (De Bont et al., 2004). 
 
PFOS-concentraties in visweefsel werden totnogtoe maar zelden onderzocht. De Voogt (2006) ver-
meldt dat PFOS aangetroffen wordt in vis in concentraties die variëren tussen 1 en 560 ng.g-1 versge-
wicht. Tabel 4.6 geeft een overzicht van zijn resultaten. 
 
Tabel 4.6: PFOS-concentraties in visweefsel (De Voogt, 2006). 
Herkomst Weefsel Soort PFOSA PFOS PFOA PFNA Referentie 
Nederland fillet paling n.a. <8-123 <2,6 n.a De Voogt 

et al., 2003 
Westerschelde fillet bot n.a. 23 <2,6 n.a. De Voogt 

et al., 2003 
 fillet schol n.a. <10-

111 
n.a. n.a. Hoff et al., 

2003 
Noordzee (Bel-
gië) 

fillet schol n.a. <10-39 n.a. n.a. Hoff et al., 
2003 

Baltische zee 
(Zweden) 

lever kabeljauw 0,41-
6.1 

6,4-62 <LOD 0,47-18 Kallenborn 
et al., 2004 

Denemarken lever bot 3,3-15 18-21 <LOD 0.78-
1,7 

Kallenborn 
et al., 2004 

 lever haring 19 15 5.4 1,2 Kallenborn 
et al., 2004 
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Japan 
(Verschillende 
mariene 
wateren) 

lever verschillende 
soorten 

n.a. 3-558 n.a. n.a. Taniyasu 
et al., 2003 

Canada (Arcti-
sche, sub-
arctische en 
zoetwaters) 

lever verschillende 
soorten 

2-18 6-50 <2 <0,5-
6,5 

Martin et 
al., 2004b 

Middelandse 
zee 

lever zwaardvis/tonijn <38 3-87 <36<72 n.a. Kannan et 
al., 2002 

* n.a.: niet geanalyseerd 
 
 
De biochemische effecten van blootstelling aan PFOS werden hoofdzakelijk bestudeerd in zoogdier-
soorten waarbij PFOS aanzien werd als een inductor van peroxisomale β-oxidatie (Ikeda et al., 1987; 
Sohlenius et al., 1993) en als hypolemische agent (Haughom & Spydevold, 1992; Lau et al., 2001; 
Seacat et al., 2003). Ook effecten op de carboxylesterase expressie werden aangetoond (Derbel et 
al., 1996), naast effecten op de ontwikkeling (York et al., 2000). Bij rhesusapen en ratten werd een 
toegenomen alanineaminotransferase (ALT) waargenomen in het serum (Goldenthal et al., 1978a, b; 
Seacat et al., 2003). Hoff et al. (2003) suggereerde dat PFOS interfereren met de homeostase van het 
DNA-metabolisme en dat ze leverschade veroorzaken bij karpers. De significante relatie tussen de 
leverconcentraties aan PFOS en de Cl-, Na²+ en Ca2+-concentraties in het serum van karper doen 
vermoeden dat PFOS fouten in de ionregulering veroorzaakt door het uiteen doen vallen van de 
membraanstructuur en/of de kieuwcellen die een sleutelrol spelen bij de osmoregulatie en de regulatie 
van de homeostase (Wendelaar Bonga & Lock, 1992). 
Daarnaast werd aangetoond dat PFOS verscheidene effecten kunnen hebben op membraanniveau: 
een toenemend verlies aan protonen van het binnenste mitochondriaal membraan (Starkov & Walla-
ce, 2002), een verhoging van de membraan vloeibaarheid in de levercellen van ratten en karpers en in 
rode bloedcellen van kippen (Hu et al., 2000) en het onderdrukken van communicatie via gap juncties 
tussen cellen (Hu et al., 2002). PFOS hebben een amphipatische structuur en kunnen de membraan-
structuur fysisch verwoesten zoals het geval is voor vele detergensachtige componenten (Schreier et 
al., 2000). 
De door PFOS geïnduceerde verstoring in de kieuwstructuur bij karper, veroorzaakt door dalende Cl-, 
NaC en Ca2C concentraties, kan leiden tot hemodilutie ten gevolge van een toegenomen wateropna-
me door osmose (Wendelaar Bonga & Lock, 1992). In tegenstelling tot bij karpers duidt het tekort aan 
veranderingen in de elektrolytconcentraties in palingserum erop dat PFOS het defect van de kieuwen 
niet induceert. 
Bij paling neemt het PFOS-geassocieerde hematocriet toe en blijkt geassocieerd met toegenomen 
PFOS-concentraties in de lever en geeft aanleiding tot het zwellen van de erytrocyten, het toenemen 
van het aantal erytrocyten en dehydratatie. 
De verschillende correlatiepatronen aangetoond bij verschillende vissoorten kunnen wijzen op ver-
schillen in PFOS toxiciteitmechanismen tussen de soorten. 
 
Hoff et al. (2005) toonden aan dat de concentratie aan PFOS in vissenlever significant en positief ge-
correleerd is aan de alanineaminotransferase serumactiviteit (een merker voor leverschade) en nega-
tief gecorreleerd is met het serum proteïnegehalte in paling en karper. Het is ook gecorreleerd aan de 
verstoring van de ionhomeostase bij karper (duidend op schade aan de kieuwen) en aan een toege-
nomen hematocrietniveau in paling. Samenvattend tonen ze dus aan dat PFOS kieuw- en leverscha-
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de toebrengen aan zoetwatervissen (in veldcondities). Alhoewel ook andere gemeten organohaloge-
nen hier gedeeltelijk verantwoordelijk voor kunnen zijn. De leverconcentraties aan PFOS bleken niet 
significant gerelateerd te zijn aan de groei of de conditie van de vissen (Hoff. et al., 2005). Hoewel 13 
organochloor pesticiden, 22 polychloorbifenyl congeneren (PCB) en 7 polybroomdifenylethers (PB-
DE’s) getest werden in leverweefsel, werden enkel PCB28, PCB74, γ-hexachlorocyclohexaan (γ-
HCH) en hexachlorobenzeen (HCB) verondersteld bij te dragen tot de geobserveerde serologische 
wisselingen in paling (Hoff et al., 2005). 
 
 

IV.6.1. PFOS in palingpredatoren 
Martin et al. (2003a, b) zagen PFOS-accumulatie in het lichaam van dieren waarbij het bond aan de 
proteïnes in het bloed en dit het meest in de lever. De hoogste PFOS-waarden die ooit genoteerd zijn, 
is in de lever van poolberen, zeehonden en vissen die aan de top van de voedselketen staan (Martin 
et al. 2004a, b; Bossi et al., 2005; Kannan et al., 2005; Smithwick et al., 2005; Sinclair et al., 2006). 
 
 
 
IV.7. Potentiële effecten van endocriene verstoorders op paling 

De term ‘endocriene verstoorders’ duidt op scheikundige stoffen, zowel synthetische als natuurlijke, 
die in verband gebracht worden met ontwikkelings-, reproductieve en andere gezondheidsproblemen, 
bij zowel laboratoriumdieren als natuurlijke populaties. Alle organismen reageren immers op hun om-
geving. Endocriene verstoorders zijn in staat om het delicate evenwicht van het hormoonsysteem te 
ontregelen. De coördinatie van deze reacties gebeurt bij mens en dier door twee systemen: het ze-
nuwstelsel en het hormoonstelsel. Terwijl het zenuwstelsel zorgt voor een vrij snelle berichtgeving 
zoals de reactie op een pijnprikkel, zorgen hormonen voor een tragere overdracht van informatie maar 
met een langduriger effect. Ze regelen essentiële levensfuncties zoals ontwikkeling, groei, voortplan-
ting, afweer en energiehuishouding. Het schildklierhormoon thyroxine bijvoorbeeld is nodig voor de 
ontwikkeling van de hersenen; adrenaline is essentieel bij de vluchtreactie; insuline voor de regulatie 
van de bloedsuikerspiegel en hormonen zoals testosteron en oestradiol zijn sekshormonen. Hormo-
nen spelen eveneens een belangrijke rol tijdens het embryonale en foetale stadium bij o.a. de ontwik-
keling van de seksuele kenmerken, het afweersysteem, het zenuwstelsel, de hersenen, het gedrag en 
de groei van de foetus (Caubergs et al., 1999). 
Hormonen worden rechtstreeks aan de bloedbaan afgegeven. Deze endocriene secretie zorgt ervoor 
dat ze alle levende cellen bereiken. Daar de doelwitten over een receptor beschikken kunnen ze de 
boodschap van een hormoon vastleggen en doorgeven. Deze receptoren moeten in staat zijn om het 
juiste hormoon te onderscheiden uit miljoenen andere moleculen waaraan ze blootgesteld zijn en het 
verbindingssignaal overdragen naar de cel. Wanneer het endocrien systeem normaal functioneert, 
worden de juiste boodschappen doorgegeven aan de juiste cellen. Bij storingen worden foute signalen 
doorgegeven. 
Endocriene verstoorders kunnen de hormonale functies op verschillende manieren beïnvloeden: 

- Nabootsen van natuurlijke hormonen door te binden op exact dezelfde receptoren. 
Hierdoor is er een overproductie aan boodschappen of worden er op verkeerde mo-
menten boodschappen doorgegeven. 

- Blokkeren van de receptoren met als resultaat dat de natuurlijke hormonen niet meer 
kunnen binden. Een chemische stof die bijvoorbeeld testosteron verhindert zijn recep-
toren te bereiken door zelf de receptor te bereiken en de plaats de bezetten, kan een 
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vervrouwelijking tot gevolg hebben omdat er hierdoor niet genoeg mannelijke hor-
moonboodschappen doorgegeven worden. 

Anti-hormonen verhinderen dus de werking van de natuurlijke hormonen door o.a. het 
- stimuleren van de aanmaak van meer hormoonreceptoren. 
- wijzigen of vernietigen van de natuurlijke hormonen. 
- deactiveren van de enzymen die de natuurlijke hormonen moeten elimineren. 
- rechtstreeks interageren in de hormoonproductie waardoor de hormoonstructuur wij-

zigt. 
- beïnvloeden van de secretie van de hormonen en het transport doorheen het bloed. 
- interageren met het gebonden hormoon met als gevolg een storing in het signaal dat 

door het hormoon gegeven wordt (Caubergs et al., 1999). 
 
Het is zeer moeilijk om een rechtstreeks verband aan te tonen tussen waargenomen effecten en één 
bepaalde scheikundige stof. Het is wel aannemelijk te veronderstellen dat hormonale storingen ver-
oorzaakt worden door een veelheid aan chemicaliën. Maar naast endocriene verstoorders spelen ook 
veranderingen in omgevingsfactoren zoals voedselaanbod, verstoringdruk, habitatversnippering en 
vernietiging eveneens een essentiële rol. Endocriene verstoorders kunnen o.a. een effect hebben op 
de voortplanting, de schildklier en het gedrag. Hieronder worden een aantal voorbeelden aangehaald 
(Caubergs et al., 1999). 
Mannelijke vissen in Engeland bleken vitellogenine te produceren (vervrouwelijking). Dit is een lever-
eiwit dat in normale omstandigheden enkel door de wijfjes wordt aangemaakt en dient voor de aan-
maak van dooiermateriaal. Regenboogforellen dichtbij waterzuiveringsinstallaties hebben één tot 100 
000 keer hogere concentraties aan vitellogenine in hun bloed dan controle vissen (Santillo et al., 
2006). 
Onderzoekers van de Guelph University in Canada hebben vastgesteld dat alle twee tot vier jaar oude 
zalmen die ze onderzochten in de Great Lakes een vergrote schildklier hadden. Bijna al deze zalmen 
hadden bovendien hermafrodiete voortplantingsorganen. De schildklier is van groot belang bij o.a. het 
metabolisme en de groei (bij vissen vooral de skeletgroei) (Santillo et al., 2006). 
Er zijn meerdere inventarisatiestudies die het belang van de verspreiding van chemische stoffen met 
hormoonverstorende potentie aantonen voor Vlaanderen (Bayens & Goeyens, 1998; Witters et al., 
2000, 2003). In 2003 werd door Witters et al. een monitoringstudie uitgevoerd met behulp van biologi-
sche testen, waarbij voor het bekken van de Boven-Schelde aangetoond werd dat er vooral in opper-
vlaktewaters een hoge oestrogene potentie aanwezig is, die meestal beduidend hoger is dan in rivie-
ren in de ons omringende landen. 
 
Het laatste decennium werd er in het buitenland heel wat onderzoek verricht naar endocriene versto-
ring bij vissen. Het voorkomen van seksuele verstoring blijkt wijd verspreid bij vissen, zowel in zoet- 
als in zeewater in Europa (Hecker et al., 2002; Jobling et al., 1998; Lye et al., 1997; Minier et al., 
2000; Vethaak et al., 2002), in Japan (Hashimoto et al., 2000) en in de VS (Folmar et al., 2001; Mun-
kittrick et al., 1998). Sommige van deze effecten staan nauw in verband met de impact van chemische 
endocriene verstoorders van RWZI’s. Seksuele disruptie wordt gedefinieerd als een verstoring van de 
gonadale ontwikkeling met het voorkomen van ovotestes9. Bekende effecten van vervrouwelijking 
door RWZI-effluenten is de inductie van vitellogenine (Purdom et al., 1994), een verstoring van de 
gehalten aan seks steroïdenhormonen bij adulte en juveniele vissen (Folmar et al. 1996; Hecker et al. 
2002), verstoorde gonadale ontwikkeling bij adulte en juveniele vissen (Hemming et al., 2001; Jobling 
et al., 2002a), een verstoring van het tijdstip van seksuele differentiatie in de vroege levensstadia 
 
9 Geslachtsklier waarin zowel testiculair weefsel als ovariumweefsel wordt aangetroffen. 
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(Rodgers-Gray et al., 2001) en gonadale inter-seks (gonaden met zowel vrouwelijke als mannelijke 
karakteristieken; Jobling et al., 1998). Inter-seks werd gerapporteerd in een groot aantal vissoorten 
over de ganse wereld (Allen et al.,1999; Harshbarger et al., 2000; Hashimoto et al., 2000; Jobling et 
al.,1998; Kavanagh et al., 2004; van Aerle et al., 2001). Een brede monitoringstudie naar de vervrou-
welijking van vissen door RWZI-effluenten in het VK op meer dan 50 meetplaatsen heeft een hoog 
voorkomen van inter-seks aangetoond bij blankvoorn van locaties stroomafwaarts RWZI’s (Jobling et 
al., 1998). 
 
Ondanks hun belang is er relatief weinig geweten over het voorkomen van endocriene verstoorders en 
hun effecten op vissen in de Vlaamse oppervlaktewateren. Wel zijn recent ook in Vlaanderen enkele 
aanwijzingen gevonden voor effecten van xeno-oestrogene stoffen bij in het wild gevangen vissen, of 
vissen in kooi-experimenten. Versonnen et al. (2003) toonden bij blankvoorn een significante correla-
tie aan tussen polluentenaccumulatie en de biomerker voor xeno-oestrogene blootstelling: vitellogeni-
ne. Gillemot (2003) evalueerde de inductie van VTG bij in het wild gevangen giebels (Carassius aura-
tus gibelio), rietvoorns (Scardinius erythrophthalmus) en blankvoorns en bij gekooide karpers. De ef-
fecten waren meest het uitgesproken bij de mannelijke blankvoorns met een verhoogd VTG-gehalte 
ten opzichte van het basale niveau voor 16 van in totaal 29 bemonsterde vissen (gecollecteerd in acht 
verschillende oppervlaktewaters). 
 
De gonadenontwikkeling bij paling vindt plaats via een ambosexueel stadium waarin zowel vrouwelijke 
als mannelijke gameten aanwezig zijn (Grandi & Poerio, 2000). In natuurlijke omstandigheden begint 
paling zich te reproduceren na 6-12 jaren van juveniele groei in continentale waters. Aan het begin 
van hun migratie naar de Sargassozee is de Europese paling nog steeds niet volwassen. Dit komt 
door een tekort in de productie van hypofyse gonadotrofine (hormoon) en VTG. Tot op heden zijn er 
nog geen volwassen Europese palingen gevangen en dus zijn de gonadale steroïd- en VTG-waarden 
gedurende een natuurlijke reproductie nog steeds onbekend (Peyon et al., 1997). VTG-inductie bij 
vissen werd reeds algemeen gebruikt om blootstelling aan xeno-oestrogene componenten te onder-
zoeken. Onder natuurlijke omstandigheden wordt VTG enkel geproduceerd bij volwassen vrouwtjes 
als voorloper van de dooier. Wanneer mannetjes of juveniele vissen echter blootgesteld worden aan 
xeno-oestrogenen dan kunnen ook zij dit proteïne aanmaken (Copeland et al., 1986; Allner et al., 
1999; Tyler et al., 1998). Om deze reden wordt VTG-inductie als een goede biomerker beschouwd bij 
blootstelling aan componenten met oestrogene eigenschappen. Berckmans et al. (2007) deden on-
derzochten of er een meetbaar schadelijk effect is van stoffen met een oestrogeenachtige werking op 
natuurlijke vispopulaties. Ze besloten dat deze stoffen ingrijpende veranderingen in bloed en ge-
slachtsorganen tot gevolg hebben bij natuurlijke vispopulaties als bijvoorbeeld blankvoorn. 
 
 

IV.7.1. Effecten van endocriene verstoorders op palingpredatoren 

Zoals eerder gezegd kunnen endocriene verstoorders o.a. een effect hebben op de voortplanting, de 
schildklier en het gedrag. Hieronder worden een aantal voorbeelden aangehaald. 
 
(1) Effecten op de voortplanting (Santillo et al., 2006) 

 eieren van vogels die broeden in het gebied van de Great Lakes vertonen een belangrijke 
verdunning van de eischaal. Hierdoor vergroot de kans dat de eischaal breekt voor de jongen 
zich volledig kunnen ontwikkelen in het ei. 
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 Tussen 1950 en 1975 was er een spectaculaire daling van het aantal zeehonden in het weste-
lijke deel van de Waddenzee van 3000 naar 500. Dit westelijke deel is zwaar vervuild met 
stoffen die meegevoerd worden door de Rijn. 

 In 1995 werd een achteruitgang van beluga-walvissen in Canada opgemerkt van 5000 naar 
500 exemplaren. Ook hier wordt verondersteld dat vervuiling de oorzaak is van de abnormale 
reproductie en schildklieraandoeningen. 

 
(2) Effecten op gedrag (Santillo et al., 2006) 

 Lesbisch gedrag bij meeuwen en nestverwaarlozing op het eiland St. Barbara aan de kust van 
Californië. 

 Geen interesse voor baltgedrag en paren bij volwassen exemplaren van de Amerikaanse vis-
arend in Florida. 

 
(3) Effecten op de schildklier (Santillo et al., 2006) 

 Ook vogels blijken afwijkende schildklieren te hebben in het Grote Meren gebied, vooral 
meeuwenkolonies in de vervuilde gebieden. 

 
 
 
IV.8. Parasieten en verontreinigende stoffen 

Naast de negatieve impact van verontreinigende stoffen kunnen ook parasieten, onder bepaalde om-
standigheden, de gastheer schade berokkenen. Er is nog maar slechts weinig informatie beschikbaar 
over de effecten van een gelijktijdige blootstelling aan polluenten en parasieten op de homeostase van 
organismen. Sures (2006) toonde aan dat parasieten in staat zijn om: 
- het metabolisme van polluenten in gastheren te beïnvloeden 
- op een synergetische of antagonistische manier te interfereren met polluenten 
- fysiologische reacties uit te lokken bij de gastheer. Deze laatste worden verondersteld om 

geïnduceerd te worden door polluenten. 
 
Experimentele studies over de opname en de accumulatie van metalen in vis hebben aan het licht 
gebracht dat vis geïnfecteerd met acanthocephali, lagere loodgehaltes bevat dan de niet geïnfecteer-
de gastheren; vb. Pomphorynchus laevis reduceert de loodconcentratie in de gal van vissen en ver-
hindert daarbij dat lood in de lever wordt opgeslagen waardoor de hoeveelheid beschikbare metalen in 
de vis vermindert. Wijzigingen in de polluentenopname en accumulatie in verschillende tussengasthe-
ren en gastheren ten gevolge van parasieten, zijn dus belangrijk op het gebied van de ecotoxicologie. 
Daarnaast bestaat er een sterke interactie tussen de effecten van polluenten en van parasieten die 
gedeeltelijk op gang gebracht wordt door het endocrien systeem dat op zijn beurt sterk gecorreleerd is 
met het immuunsysteem. Laboratoriumstudies waarbij paling experimenteel geïnfecteerd werd met de 
zwemblaas nematode Anguillicola crassus onthulden dat toxische chemicaliën zoals PCB’s immuno-
suppresieve effecten veroorzaken die de infectie door de parasiet vergemakkelijken. Op dezelfde ma-
nier neemt de cortisolconcentratie in het palingserum toe ten gevolge van de chemische blootstelling 
en is de infectie gecorreleerd aan de dalende waarden aan anti-A. crassus antilichamen. Voorts zijn 
parasieten in staat om fysiologische reacties uit te lokken die toe te schrijven zijn aan chemicaliën met 
endocrien verstorende eigenschappen, zo staat de cestode Ligula intestinalis gekend om zijn onder-
drukkende werking op de gonadenontwikkeling bij blankvoorn (Rutilus rutilus). De beste gekende en 
best gedocumenteerde voorbeelden van endocriene verstoring zijn bij blankvoorn en het is voorstel-
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baar dat deze verstoring niet enkel door chemische activiteit maar evengoed door parasieten als L. 
instestinalis of soorten van het Microspora geslacht veroorzaakt worden (Sures, 2006). 
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In dit deel willen we op basis van de INBO-dataset van het palingpolluentenmeetnet nagaan in hoe-
verre er een relatie bestaat tussen bioaccumulatiegegevens van contaminanten gemeten in paling en 
de fitness van paling. Uit de literatuurstudie kwam duidelijk naar voor dat verschillende contaminanten 
nadelige effecten op de paling kunnen hebben. Sommige effecten werken duidelijk in op het vetmeta-
bolisme, bijvoorbeeld door inhibitie van vetaanmaak of door een verhoogd vetverbruik als gevolg van 
chemische stress (deel I). Het is daarom interessant om te onderzoeken of deze observaties die 
meestal in laboratoriumomstandigheden uitgevoerd werden ook tot uiting komen in grootschalige 
veldgegevens. Veroorzaken bepaalde contaminanten een verlaging van het vetgehalte? Hebben hoge 
concentraties van sommige stoffen een invloed op de conditie van de vissen? Anderzijds is het inte-
ressant om na te gaan of individuele verschillen in vetgehalte een effect kunnen hebben op de geme-
ten gehaltes aan contaminanten. 
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V. Materiaal en Methode 

V.1. Het conceptueel model om de relatie tussen de conditie van paling en de li-
chaamsvracht te bepalen 

V.1.1. Voorstelling van het conceptueel model 

Op basis van de INBO-dataset van het palingpolluentenmeetnet willen we nagaan in hoeverre er een 
relatie bestaat tussen de conditie van paling en de lichaamsvracht (body burden). Als leidraad hier-
voor hebben we een conceptueel model ontwikkeld dat tevens een leidraad moet bieden voor de sta-
tistische modelbouw. 
De opbouw van de dataset liet niet altijd toe om (automatische) selecties door te voeren, hetgeen 
cruciaal is om sensitiviteitsanalyses te kunnen uitvoeren. Bijgevolg werd een keuze gemaakt op basis 
van een aantal criteria om zoveel mogelijk representativiteit te garanderen en vertekening uit te slui-
ten. De keuzes die gemaakt werden bij de opstelling van het model zijn altijd ergens arbitrair, maar 
wel zoveel mogelijk transparant gemaakt. De criteria hiervoor berusten op literatuuronderzoek en ex-
pertkennis. Voor de lipofiele polluenten (PCB’s en pesticiden) waren de gegevens zowel op vetbasis 
als op basis van het lichaamsgewicht uitgedrukt beschikbaar, terwijl die voor de zware metalen enkel 
op lichaamsgewichtbasis beschikbaar waren. Op basis van een verkennende analyse werd uiteindelijk 
besloten om te werken met de lichaamsvracht op vetbasis uitgedrukt voor de lipofiele polluenten en 
voor de zware metalen uiteraard met de versgewicht gegevens. We kozen voor deze benadering en 
omdat de resultaten logischer leken. Hierbij moet wel gemeld worden dat er op basis van de dataset 
alleen geen eenduidige beslissing mogelijk was. 
 
 

V.1.2. Het conceptueel model 
Zoals eerder vermeld wordt een conceptueel model opgesteld dat als leidraad zal dienen voor de sta-
tistische modelbouw. De opbouw van dit model wordt hier voorgesteld. Voor een bepaalde palingpo-
pulatie (P) willen we kijken naar de invloed van de lichaamsvracht (PCB’s, pesticiden, zware metalen) 
op de fitness van de paling. In het model stelt de fitness van paling de responsvariabele (Y) voor en 
de lichaamsvracht de verklarende variabele (X). Het is immers de lichaamsvracht die een invloed 
heeft op de fitness van de paling. De vraag rijst echter hoe we die fitness moeten uitdrukken. Gebeurt 
dit op basis van het gemeten vetgehalte of op basis van de conditiefactor (lengtegewicht relatie)? 
Welke factoren (F) spelen er nog een rol en hoe? Er zijn immers factoren die een directe impact heb-
ben vb. plaats, graad van vervuiling, blootstellingduur … en factoren die een indirecte impact hebben 
vb. geslacht. Over welke populatie (P) bekijken we de effecten (beperken tot wijfjes, jaar, …)? Als we 
al deze gegevens samenbrengen, kunnen we volgend generiek model opstellen: P ↔ Y ~ X | F. Voor 
een bepaalde populatie P gaan we de invloed van de lichaamsvracht X op de fitness Y na waarbij we 
rekening houden met nog een aantal achtergrondfactoren F. Figuur 5.1 geeft een voorstelling van de 
opzet van het conceptueel model en de belangrijkste relaties tussen conditie en lichaamsvracht. 
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CF: conditiefactor (Gewicht ↔ Lengte)

Lichaamsvracht
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drempelwaarden?  gewichtsfactoren ?
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Kenmerken paling
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Grootte, Gewicht, …

Duur blootstelling
Populatie (genetische kenmerken)

Omgeving

Type (waterloop)
Kwartaal (seizoenseffecten, …)

Plaatscode (locale factoren)
Jaar (algemene trends in druk)

Proefopzet

Steekproefkader (representatieve steekproef / meetcampagnes onderzoek/beleid)

Meetmethoden (veranderingen in de tijd?) (versgewicht / vet) (bepaalbaarheidsgrens)  
Figuur 5.1: Voorstelling van het conceptueel model met de verschillende variabelen die een 
invloed hebben op de conditie en de lichaamsvracht. 
 
 

V.1.3. Hoe de fitness (Y) beschrijven? 

Er zijn twee mogelijkheden om “fitness” of “conditie” uit te drukken: 
(1) op basis van het vetgehalte (%). 

Zeker bij lange afstand migratoren is het vetgehalte een essentiële parameter voor een normale le-
venscyclus. De volwassen palingen die wegtrekken naar de Sargassozee om te paaien zijn afhanke-
lijk van de vetreserves die ze in hun opgroeifase in het zoet water opgebouwd hebben. De drempel-
waarde voor een succesvolle migratie en reproductie is 20,7% vet (Van de Thillart et al., 2005). Er kan 
eventueel gewerkt worden met een binaire schaal die hoger of lager dan 20,7% vet uitdrukt. 
Het gemiddelde vetpercentage (berekend over de hele dataset) van de Vlaamse gele paling bedraagt 
15,1% (± 10,1). Dit wil zeggen dat Vlaamse paling niet in staat zou zijn om hun transoceanische mi-
gratie te beëindigen met voldoende vetreserves. We zien ook dat het vetpercentage in de loop van de 
jaren is afgenomen (Figuur 5.2). Laat het duidelijk zijn dat de onderzochte gele palingen echter nog 
niet klaar zijn om aan hun migratie te beginnen, ze moeten eerst transformeren tot schieraal voor zij 
vertrekken naar de paaigronden. 
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Figuur 5.2: De boxplots van het vetpercentage van 1994 tot 2005 in Vlaamse gele paling. Aan-
geduid zijn mediaan en 5, 25, 75 en 95 percentielen. De respectievelijke gemiddelde vetpercen-
tages en hun standaard deviatie worden in de tabel weergegeven. 
 

Jaar 1994 1995 1996 1997 1998 1999 2000 2001 2002 2003 2004 2005 
Vet (%) 21,1 15,2 19,1 19,7 20,2 15,3 13,7 15,7 17,1 12,7 12,4 14,6
St. dev. 8,64 11,4 9,47 9,49 9,31 11,4 10,2 10,5 9,71 9,2 8,82 9,05 

 
 

(2) op basis van de conditiefactor (afhankelijk van de groeiwijze). 
De conditiefactor drukt uit in hoeverre er ondergewicht is bij een bepaalde lengte, het is een maat voor 
de visconditie. Als de vis te dik of te mager is voor zijn lengte kan dit te wijten zijn aan een aantal fac-
toren waaronder bijvoorbeeld beperkt voedselaanbod, te hoge/lage densiteit, slechte milieuomstan-
digheden,… 
Ook hier rijzen nog vragen. Een te lage conditiefactor kan nefast zijn maar kan die ook te hoog zijn? 
Kent paling een allometrische of isometrische groeiwijze? Hiervoor moet de relatie tussen 
log(Gewicht) en log(Lengte) onderzocht worden. 
 
In de literatuur worden verschillende conditiefactoren gedefinieerd: 

- Fulton conditiefactor (Lager, 1956): CF= 100*(G/L³) waarbij G= lichaamsgewicht (g) en L= 
palinglengte (cm); de factor 100 wordt gebruikt om de conditiefactor tot een eenheid te 
brengen. 

- Relatieve conditiefactor geïntroduceerd door Le Cren (1951) waarbij er gecompenseerd 
wordt voor vormveranderingen of conditieveranderingen bij een toenemende lengte en die 
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dus voor een individu de afwijking van een gemiddeld gewicht voor een bepaalde lengte 
meet: CFrel= (G/G’)= G/aLb waarbij G= geobserveerd gewicht (g) en G’= gemiddeld ge-
wicht voor die specifieke lengte. 

- Gemiddelde conditiefactor wordt berekend uit lengtegewicht verhoudingen en geeft de 
gemiddelde conditiefactor bij een bepaalde lengte: CF= 100*aLb-3 (Froese, 2006) waarbij 
L= lengte (cm) en b= regressiecoëfficiënt in de log-schaal. 

 
Voor deze analyse gebruiken wij het model van Le Cren. Voor het opstellen van de conditiefactor (CF) 
zijn lengte en gewicht t.o.v. elkaar geplot en gemodelleerd in de log-schaal (Figuur 5.3). We delen het 
gewicht door zijn schatting voor deze lengte. Dit levert onderstaande vergelijking op waarbij er geen 
relatie meer bestaat tussen de CF en de lengte (p= 0). 
 

CF = 18.30009.0ˆ L
G

L
G

G
G

== χα
 

waarbij G= Gewicht; Ĝ = gemiddelde gewicht; α = 0,0009 en b= 3,18 en L = Lengte. 
 
Voor het berekenen van de conditiefactor kijk je dus naar het gewicht voor een bepaalde lengte. De 
lengte van een paling beïnvloedt immers zowel het gewicht als het vetpercentage. Het is logisch dat 
een paling die groeit ook zwaarder zal worden. De conditiefactor mag evenwel niet vergeleken worden 
met het vetpercentage omdat bij het vetpercentage nog niet gecorrigeerd werd voor de lengte. Beter 
zou dus zijn om een vetfactor te definiëren. 
 
De globale trend tussen de CF en het vetgehalte is positief: hoe hoger het vetpercentage, hoe hoger 
de CF. Dit is een logisch verband. Tesch (1968) schreef reeds over de conditiefactor dat die gebruikt 
wordt voor het vergelijken van de “conditie”, of het “welzijn” van de vis en gebaseerd is op de assump-
tie dat zwaardere vissen van een bepaalde lengte in een betere conditie verkeren (Froese, 2006). 
 
Bij het opstellen van het statistisch model moet er voor het vetgehalte gecorrigeerd worden voor de 
lengte maar evengoed voor andere factoren zoals type, bekken, trend, … De conditiefactor wordt log-
getransformeerd om de variantie te stabiliseren en de verdeling van de waarnemingen meer normaal 

te maken. Het vetgehalte wordt via een hoektransformatie ( VpctArcsin ) genormaliseerd (V.3 Be-

spreking van de termen van het conceptuele model). 
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Figuur 5.3: Voor het opstellen van de CF zijn lengte en gewicht t.o.v. elkaar geplot en gemodel-
leerd in de log-schaal. 
 
 

V.1.4. Hoe de vuilvracht (body burden) (X) beschrijven? 
Hoe drukken we de concentratie vervuiling in het lichaam goed uit? Doen we dit t.o.v. het vetgehalte 
(% vet), t.o.v. het versgewicht (% vers = % vet * vetgehalte) of t.o.v. de totale hoeveelheid in het li-
chaam (% vers * gewicht)? Hoe berekenen we de totale vervuiling? Werken we met de CBsom (som 
van de zeven merker PCB’s), met een gewogen som ~ schadelijkheid t.o.v. een referentiewaarde 
(wettelijke norm, vijf percentielwaarde uit de steekproef), de som van ranks (d.i. een globale relatieve 
score), met PCB-congeneren afzonderlijk (teveel detail maar mogelijkheid om te focussen op de 
meest toxische)? 
Een grafische verkenning levert alvast tegenstrijdige resultaten op: er is een negatief verband tussen 
PCBvet en het vetgehalte terwijl er een positief verband blijkt te bestaan tussen PCBvers en het vetge-
halte (Figuur 5.4). Verschillende hypotheses kunnen de verbanden tussen vuilvracht en vet verklaren: 
 
Hypothese 1: PCB's hebben een negatieve impact op de vetopslag bij de paling, fysiologisch of via 

stress. Hoe meer PCB’s hoe minder vet de paling wordt en hoe lager zijn conditiefac-
tor zal zijn. 

Hypothese 2: Hoe meer voedsel een paling opneemt, hoe meer PCB's hij binnen krijgt. Een goed 
doorvoede paling zal vetter zijn en een hogere CF hebben. Hoe hoger het vetgehalte, 
hoe meer PCB’s in zijn lichaam. 

Hypothese 3: Palingen van een bepaalde site krijgen allemaal evenveel PCB's binnen. Er is een 
natuurlijke variatie in vetgehaltes tussen de individuen van een bepaalde site. Het vet-
gehalte wordt niet beïnvloed door PCB’s. Hoe lager hun vetgehalte hoe hoger de 
PCB-concentraties op vetbasis zullen zijn. 

 
Elk van deze hypothesen kan ondersteund worden door Figuur 5.4 en het is dan ook niet haalbaar 
hierover uitsluitsel te geven. Hoogstwaarschijnlijk zijn de verbanden ook complexer en werken ze syn-
ergetisch. Bovendien zijn beide modellen wiskundig met elkaar verbonden (zie onderstaande formu-
les). 
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De vuilvracht kan dus uitgedrukt worden in zowel verswicht verhouding als op basis van het vetgehal-
te. Het is evenwel belangrijk om één spoor consequent te volgen. Wij verkiezen het spoor van PCBvet 
omdat we het logischer vinden dat naarmate de lichaamsvracht toeneemt, de conditie afneemt. Maar 
dit is geen bewijs. Het is wel belangrijk om te weten hoe de meting gebeurde. Deze houdt in eerste 
instantie een vetextractie in dat wil zeggen dat het vet samen met de contaminanten uit het spierweef-
sel gehaald wordt. Dit kan heel nauwkeurig gebeuren (nauwkeurigheid van < 1%, uitzonderlijk tot 2%; 
K. Parmentiers, pers. comm.). De vetbepaling gebeurt in serie (na de extractie en niet tegelijk). Nor-
maal wordt ca. 10 g palingweefsel genomen, het vet geëxtraheerd en het extract ingedampt in een 
getarreerde erlenmeyer. In het extract wordt vet van analyt gescheiden waarna deze laatste wordt 
gekwantificeerd d.i. het netto vet in de erlenmeyer gedeeld door het versgewicht levert de vetconcen-
tratie. Daar is de onzekerheid veel groter. Bij palingen zijn de concentraties vrij hoog maar de manipu-
laties talrijk en afwijkingen tussen 5-10% geen uitzondering. Voor heel lage concentraties kunnen die 
afwijkingen oplopen tot 20-30%. Dat is tevens de marge die typisch in ringtesten gegeven wordt om 
een resultaat aanvaardbaar te noemen (K. Parmentier, pers. comm.). Eenmaal de vetconcentratie 
berekend, doseer je en bekomt bijgevolg de concentratie op vetbasis. Door deze concentratie op vet-
basis te vermenigvuldigen met de vetfractie, bekom je de concentratie op versgewicht. Om het vers-
gewicht te bepalen moet het vetpercentage gekend zijn zodat fouten in het vetpercentage accumule-
ren in het versgewicht. Gezien de vuilvracht gedoseerd wordt op vetbasis en de concentratie vuil-
vracht op versgewicht basis een afgeleide berekening is, verkiezen we te werken met de vuilvracht op 
basis van het vetgewicht (uitgedrukt als PCBvet). 
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Figuur 5.4: (a) Relatie tussen de vetconcentratie van individuele palingen en de PCB-
concentratie uitgedrukt op vetbasis (b) Relatie tussen de vetconcentratie van individuele palin-
gen en de PCB-concentratie uitgedrukt op versgewicht. 
 
 

V.1.5. Hoe de invloed van externe factoren beschrijven? 

In het conceptueel werd er reeds aangehaald dat er buiten de lichaamsvracht nog verschillende ande-
re factoren een rol spelen. Hieronder worden de voornaamste factoren die een directe of indirecte 
impact hebben kort besproken. 

- Drukfactoren 
De plaats waarvan paling afkomstig is, kan een belangrijke rol spelen. De vervuiling is immers sterk 
afhankelijk van de meetplaats met zijn specifieke vervuilingdruk. Anderzijds is bekend dat ook de typo-
logie van de meetplaats de fitness van de paling kan beïnvloeden (Piatek, 1970). Het is dus belangrijk 
om rekening te houden met het bekken, het type waterloop (afgesloten waters; stromende waters, 
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kanalen, polderwaterlopen) en het segment in de waterloop (homogeen). In de databank zit geen sys-
tematische informatie over de verandering in de vervuilingsgraad. De vervuilingsgraad kan een tijd-
strend vertonen, zij kan bijvoorbeeld van jaar tot jaar fluctueren. Misschien zijn er zelfs seizoensge-
bonden fluctuaties mogelijk? 

- Kenmerken paling 
Het is ook belangrijk om een aantal eigenschappen van de paling zelf in beschouwing te nemen. De 
leeftijd van de vis kan een invloed hebben op de accumulatie van verontreinigende stoffen, het meta-
bolisme kan verschillen. Daar noch de leeftijd van de beschouwde palingen noch de blootstellingduur, 
die in principe een betere maat is, bekend zijn, kan er eventueel met lengteklassen gewerkt worden. 
Afhankelijk van het geslacht kan het metabolisme verschillen. Er treedt pas geslachtsdifferentiatie op 
vanaf een bepaalde leeftijd; intersexen komen voor. De grenswaarde voor vrouwtjes is 46 cm; tussen 
35 en 46 cm komen beide geslachten voor (Poole & Reynolds, 1996; Tesch, 2003). De grootte van de 
paling kan een indicatie zijn voor de leeftijd of het geslacht. 

- Populatie 
Een goede afgrenzing van de populatie is cruciaal bij statistische modelbouw. Soms is het beter te 
werken met minder waarnemingen en wordt dit ruimschoots gecorrigeerd doordat er gewerkt kan wor-
den met een meer homogene groep. De populatie kan beperkt worden tot enkel vrouwtjes (> 46 cm) 
of kan opgesplitst worden in categorieën vb. drie (< 41 cm; 41-46 en > 46 cm). Een andere belangrijke 
voorwaarde is dat de steekproef consistent moet zijn. In deze databank kunnen vb. de metingen in het 
meer van Weerde de steekproef scheeftrekken omwille van hun grote aantallen. Desnoods moet deze 
groep afgesplitst worden en apart geanalyseerd. 
 
 
 
V.2. De beschikbare data 

De steekproef die gebruikt wordt in deze analyse is gebaseerd op gegevens uit de Vlaamse palingpol-
luentendatabank van het Instituut voor Natuur- en Bosonderzoek. Er moest wel aan een aantal criteria 
voldaan worden om te komen tot een consistente steekproef: 

(1) geen ontbrekende waarden voor PCB’s en vet. Hierdoor vallen bijna alle waarnemingen 
voor 1994 weg. 

(2) Specifieke meetcampagnes met heel veel observaties worden niet in de steekproef opge-
nomen. Ze kunnen later eventueel apart bekeken worden ter evaluatie. Zo werden bij-
voorbeeld de data van de polluentanalyses van paling van de zandwinningsput van Weer-
de niet in de analyse meegenomen. Het betreft immers een specifiek onderzoek (dus een 
niet representatieve steekproefname) met heel veel waarnemingen. Dit kan gevaar ople-
veren voor vertekening en daarenboven – samenhangend met het specifiek onderzoek – 
betreft het een heel sterk vervuild gebied. 

(3) Fouten werden opgespoord en verbeterd. Bijvoorbeeld een uitzonderlijk hoge conditiefac-
tor wijst op een verkeerd lengte- of gewichtsgegeven. 

(4) Bepaalde outliers werden geëlimineerd. 
 
In de definitieve steekproef waarop het statistisch model gebaseerd wordt, zitten gegevens over 2400 
palingen afkomstig van 356 meetplaatsen. Het aantal locaties die per jaar bemonsterd werd, is niet 
hetzelfde over de jaren heen maar varieert tussen 6 in 1995 en 143 locaties in 2000 waardoor ook het 
aantal bruikbare gegevens per jaar danig verschilt. Wanneer we ons willen beperken tot de wijfjes, 
wordt de steekproef een heel stuk kleiner omdat het aandeel aan wijfjes (> 46 cm) beperkt is. 
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Hieronder wordt een overzicht gegeven van de verontreinigende stoffen die in de steekproef worden 
opgenomen: 

• PCBs 
– 28, 31 (28 + 31), 52, 101, 105, 118, 138, 153, 156, 180 
– CBsom (d.i. som van de zeven merker PCB’s) = meest courante (onderlijnd) 

• Pesticiden 
– HCHA, HCHG, HCB, TNONA 
– pp’-DDD, pp’-DDT, pp’-DDE  DDTsom 
– Dieldrin 

• Zware metalen 
– Vanaf 1994: Cd, Hg, Pb 
– Vanaf 2000:Cu, Zn, Ni, Cr en beperkt Ar en Se 
– Vanaf 2002 courant: As, Se 

 
 
 
V.3. Bespreking van de termen van het conceptuele model 

Een relatie tussen twee variabelen kan liggen aan een derde variabele die beide beïnvloedt. Hierdoor 
kunnen we ten onrechte een causaal verband leggen tussen twee variabelen. Stel bijvoorbeeld dat 
een type waterloop ongunstig is voor paling en zich dat uit in een verminderde conditie en dat in die 
waterloop een onschadelijke stof meer voorkomt dan elders. Deze onschadelijke stof zullen we dan 
ten onrechte in verband brengen met de verminderde conditie, tenzij we type ook in het model opne-
men. Daarom is de eerste stap in de analyse het opstellen van een basismodel dat een aantal basis-
patronen beschrijft zoals trends, verschillen tussen types, fluctuaties in lengte. 
 
Het lineair basismodel krijgt volgende vorm Y ~ C + X waarbij: 
 - response variabele (Y): fitness (vet percentage of conditiefactor) 
 - confounders (C): palinglengte– waterlooptype – jaar - staalnamedatum 
 - lichaamsvracht (X): PCB’s (concentraties op vetbasis) – pesticiden (concentraties op 

vetbasis) – zware metalen (concentraties op basis van het versgewicht). 
Eenmaal het basismodel gekozen, moet er gecontroleerd worden op mogelijke confounders d.i. sto-
rende factoren en moeten nog een aantal vragen beantwoord worden. Hoe delen we de dataset in? 
Werken we met palinglengte of een indeling in lengteklassen, met waterlooptype maar welke classifi-
caties, met jaarklassen of jaar, nemen we maanden of seizoenen in beschouwing? Uiteraard dient ook 
het effect van de vervuiling (lichaamsvracht) t.o.v. het basismodel nagegaan te worden. Het statistisch 
model dat opgesteld wordt, zal dus bestaan uit drie grote delen: 
 

(1) structureel gedeelte: VpctA ~ Lengte + TypeS + Year3 + logCBsom 
 Vetpercentage (“Vpct”): als indicator voor fitness. Percentages hebben geen goe-

de statistische eigenschappen dus wordt VpctA gehanteerd d.i. het vetpercentage 

na hoektransformatie ( VpctVpctA arcsin2*100
π

= ) om de gegevens te nor-

maliseren. Figuur 5.5 geeft de relatie weer tussen vet en VpctA. Wat je ziet is dat 
de kleine (nabij 0%) en grote waarden (nabij 100%) opgewaardeerd worden zodat 
de variantie gestabiliseerd wordt. 
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 Lengte (“Lengte”): In de analyse worden alle lengteklassen samen genomen en 
wordt er niet beperkt tot de wijfjes (> 46 cm). Een PCA-analyse toont immers 
geen wezenlijke verschillen tussen de lengteklassen (zie verder). 

 Periode (“Year3”): d.i. de tijdstrend in drie perioden onderverdeeld: periode 1: 
1994-99 (referentie), periode 2: 2000-2002 en periode 3: 2003-2005. 

 Waterlooptype (“TypeS”): stilstaand (referentie), kanaal, polder en rivier. 
 Lichaamsvracht (“logCBsom”): invloed van de lichaamsvracht (logschaal). Het be-

treft hier de logaritme van de som van de zeven indicator PCB’s (zie hoger), uit-
gedrukt op vetbasis. 

 
(2) random effects: geeft de impact van de locatie op de regressie weer vb. voedselaanbod, 

stress, habitat, … 
 random intercept: locale verhoging of verlaging 
 random slope: fluctuatie op de regressiecoëfficiënt 

 
(3) ruis: individuele biologische variatie, hier van de individuele palingen en de meetfout. Bin-

nen één locatie bestaan er immers ook individuele verschillen tussen palingen die niet te 
wijten kunnen zijn aan een verschil in milieudruk maar het gevolg zijn van individuele vari-
atie in ecologische of fysiologische eigenschappen. 

 

0 20 40 60 80 100

0
20

40
60

80
10

0

Percentage [%]

H
oe

kt
ra

ns
fo

rm
at

ie
 ['

%
']

 
Figuur 5.5: De relatie tussen vet (Percentage [%] en het getransformeerde vetpercentage 
(Hoektranfsormatie [%]). 
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V.4. Mixed models 

Nu we (zoveel mogelijk) rekening gehouden hebben met de achtergrondfactoren, kunnen we nagaan 
in hoeverre de lichaamsvracht een rol speelt om het verschil in vet te verklaren. Hiervoor moeten de 
data groter zijn dan de detectielimiet en moet er getrimd (0,01) worden om de extremen weg te filteren 
d.w.z. de extremen afzwakken zodat ze geen al te grote impact hebben, maar toch nog een invloed 
hebben. Een andere politiek zou zijn de extremen eruit te gooien, maar dan gooi je het kind met het 
badwater weg. Twee methoden kunnen hiervoor gehanteerd worden (1) mixed models waarbij elke 
polluent t.o.v. het basismodel toegevoegd wordt en de coëfficiënt nagegaan wordt en (2) plotten met 
gestandaardiseerde residu’s van het basismodel t.o.v. de polluenten. 
 
Locale factoren kunnen ook een invloed hebben op de relatie tussen vuilvracht en fitness. Als we dat 
uitdrukken onder de vorm van een lineaire regressie krijgen we een veelheid aan regressierechten 
(Figuur 5.6). Om de impact van PCB’s na te gaan wordt er gemodelleerd met mixed models met een 
“random slope”. Het mixed effect model laat toe dat het verband tussen PCB en vetpercentage lokaal 
varieert door lokale factoren zonder dat we hoeven te weten waarom. Het is een soort ruis op de coëf-
ficiënten. Het grote voordeel is dat we hierdoor lokale factoren kunnen meenemen in het model zon-
der ze te expliciteren en hierdoor hebben we bij van spreken onze handen vrij om ons te concentreren 
op het hoofdeffect. 
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Figuur 5.6: Locale factoren kunnen een invloed hebben op de relatie tussen vuilvracht en fit-
ness. Uitgedrukt onder de vorm van een lineaire regressie krijgen we een veelheid aan regres-
sierechten Hier weergegeven voor een beperkt aantal locaties. 
 



 110

 



 111

VI. Resultaten en bespreking 

VI.1. Verkennende analyse 

VI.1.1. Principaal Component Analyse 
Een verkennende PCA-analyse waarbij de dataset in lengteklassen onderverdeeld wordt, geeft een 
heel homogene verdeling (Figuur 6.1). De “pijlen” (Figuur 6.1) liggen min of meer gelijk, wat betekent 
dat de relaties tussen de variabelen gelijk zijn en het profiel van de PCB’s weinig gerelateerd is met de 
lengte (alle figuren vertonen eenzelfde patroon). Er is wel een verschuiving maar die is minder essen-
tieel. Alle lengteklassen mogen dus samengenomen worden. In de verdere analyse werken we dus 
met de volledige dataset en worden de wijfjes niet apart bekeken. 
 

 
 
 

VI.1.2. Invloed van de verschillende factoren op het vetgehalte 

Via een verkennende analyse krijgen we zicht op de invloed van de verschillende factoren op het 
(hoekgetransformeerde) vetgehalte in paling. Een grafische verkenning laat een haast lineaire impact 
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Figuur 6.1: PCA-analyse voor de dataset die per lengteklasse opgesplitst wordt. Er zijn geen 
wezenlijke verschillen tussen de lengteklassen. Het profiel van de PCB’s is weinig gerelateerd 
met de lengte (alle figuren vertonen eenzelfde patroon), er is wel lichte verschuiving. 
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zien van de lengte (indeling in lengteklassen van 4 cm) op het vetpercentage (Figuur 6.2a), een afna-
me in de tijd d.i. negatieve trend van het vetgehalte over de jaren voor periode (Figuur 6.2b) en geeft 
een impact van type op het vetpercentage weer. Stilstaande wateren hebben een lager vetgehalte dan 
polders, rivieren en kanalen (Figuur 6.2c). Seizoenaal bekeken lijkt de zomer een iets lager vetgehalte 
te hebben (niet weergegeven omdat niet relevant, zie verder). 
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Figuur 6.2: Boxplot van het hoekgetransformeerde vetpercentage (VpctA) versus (a) de lengte 
onderverdeeld in lengteklassen van 4 cm, (b) de periode en (c) het waterlooptype. De weerge-
geven waarden zijn respectievelijk minimum, 1e kwartiel, mediaan, 3e kwartiel en maximum. 
 
 
 
VI.2. Het basismodel 

VI.2.1. Het model 
Met bovenstaande resultaten in het achterhoofd, wordt het basismodel als volgt opgesteld: 

VpctA ~ Lengte + Year3 + TypeS + DatumQ | Code 
waarbij het getransformeerde vetpercentage (VpctA) voorgesteld wordt in functie van de lengte (Leng-
te), de periode (jaarklasse) waarin de staalname plaatsvond (Year3) en het waterlooptype (TypeS). 
Voor elke parameter afzonderlijk werd getest in hoeverre hij een invloed heeft op het vetpercentage 
en of de weergave op de juiste manier gebeurt. Met weergave bedoelen we of bijvoorbeeld de lengte 
als continue data of als grootteklassen moet opgenomen worden. Er wordt gewerkt met de volledige 
steekproef zoals beschreven in V.2. Bij de interpretatie moet men ermee rekening houden dat waar-
nemingen van eenzelfde locatie gecorreleerd zijn. 
 

VI.2.2. De ANOVA-tabel 
Uit de resultaten van die analyse (ANOVA) komen volgende zaken naar voor die opgenomen worden 
in het basismodel. Let er bij de interpretaties steeds op dat het gaat over een model! 
 

ANOVA (test significantie termen) 
                          numDF denDF F-value p-value  
(Intercept)     1  2038    6892  <.0001 
     Lengte     1  2038     298  <.0001 
      Year3     2  2038      20  <.0001 
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      TypeS     3   352      23  <.0001 
     DatumQ     3  2038       1   0.365 

 
De termen Lengte, Year3 en TypeS zijn significant en hebben dus een invloed op het vetpercentage. 
Zij worden in het model opgenomen. DatumQ (maand) heeft geen significante invloed op het vetper-
centage (p= 0,365) en wordt bijgevolg uit de analyse gelaten. Het waargenomen verband zou te ma-
ken kunnen hebben met het feit dat bepaalde (waterloop)types in een bepaalde periode bemonsterd 
werden. 
De invloed van seizoen is niet opgenomen in het model, is ook niet significant ondanks het feit dat de 
eerste verkennende analyse wel het signaal gaf dat het belangrijk kon zijn. De vermoedelijke reden 
hiervoor is dat naargelang het moment in het jaar er andere types waterlopen bemonsterd zijn en type 
een belangrijke invloed heeft. En één keer type in het model opgenomen is, is seizoen niet meer signi-
ficant. Dit is een typisch voorbeeld van “confounding” en ook de reden waarom seizoen niet verder 
behandeld wordt. 
 
 

VI.2.3. Discussie van de termen 
Hieronder worden de verschillende termen die in het model opgenomen zijn kort besproken. De tabel 
geeft de geschatte coëfficiënten weer. 
 

  Fixed effects: 
                 lower   est.    upper  
    (Intercept)  23.458  24.878  26.297 
       Lengte50  0.305    0.346   0.387 
    TypeSkanaal  3.566    5.121   6.676 
    TypeSrivier  4.040    5.580   7.120 
    TypeSpolder  4.326    6.441   8.556 
Year32000-2002  -3.405   -2.239  -1.072 
Year32003-2005  -5.757   -4.523  -3.290 
 
Random Effects: 
   Level: Code  
                 lower est. upper  
 sd((Intercept))  3.76 4.26  4.82 
  
  Within-group standard error: 
  lower est. upper  
   7.49 7.72  7.96 

 
 palinglengte wordt het best uitgedrukt als continue data en heeft een significant positief effect 

op het vetpercentage (ANOVA-tabel p< 0,0001). Het verband is positief en nagenoeg lineair. 
Er moet niet geëxtrapoleerd worden want 95% van de data liggen tussen 30 en 65 cm. Per 10 
cm is er een vettoename van +3,5% (tabel Fixed effects). 

 
 jaar wordt ingedeeld in drie jaarklassen: 1994-1999 (referentie); 2000-2002 en 2003-2005. Er 

wordt gewerkt met jaargroepen eerder dan met continue data omdat er niet tijdens alle jaren 
even intensief bemonsterd werd. Er bestaat een significant negatief effect van Year3 op het 
vetpercentage (ANOVA-tabel p< 0,0001) m.a.w. paling is minder vet na 2000 en dit neemt 
verder af naar 2005 toe. Over de verschillende periodes is er telkens een daling van -2,2% 
(tabel Fixed effects). 
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 waterlooptype wordt als volgt ingedeeld: stilstaand (referentie), kanaal, polder en rivier waar-
bij de stilstaande wateren gegroepeerd werden met uitzondering van kanaal. Er is een signifi-
cant positief effect van type op het vetpercentage (ANOVA-tabel p< 0,0001). Als referentie is 
de groep van stilstaande wateren genomen. Volgens dit effect is paling vetter in de polders 
(+6,4%) en wordt minder vet in rivieren (+5,6%), kanalen (+5,1%) en stilstaande wateren (ta-
bel Fixed effects). Doen de polders het het beste omwille van de minste vervuiling? Hieruit 
kan alvast besloten worden dat het belangrijk is om de relatie type ↔ vervuiling in rekening te 
brengen. 

 
 

VI.2.4. Het globale regressiemodel 

De grootte effecten in relatie tot de ruis (individuele verschillen) geven de volgende vergelijking voor 
de regressierechte bij een palinglengte van 50 cm (tabel Fixed effects): 

24,9 + 0,31 Lengte50 + 5,1 kanaal + 6,4 polder + 5,6 rivier –2,4 periode2 –4,5 periode3. 
random effect (locatie):  4,3 
ruis (individuele paling): 7,7 

Het effect van de locatie en van de individuele verschillen tussen palingen heeft een grotere waarde 
dan de andere effecten (type, periode). Dit is te verwachten gezien de zeer grote variatie in vervuiling-
druk over de verschillende meetplaatsen. Bovendien heeft elke individuele paling zijn eigen levensge-
schiedenis wat blijkbaar resulteert in grote verschillen (hoge ruis). Het random effect geeft een maat 
voor het effect van de locatie op de ligging van de regressierechte. Locale factoren zorgen ervoor dat 
de regressierechte lager of hoger ligt. Het grootte effect is vergelijkbaar met andere factoren (i.h.b. 
type) en is minder groot dan voor de individuele paling (ruis). Dit kan te wijten zijn aan het verschil in 
vervuilingsgraad. 
 
Samenvattend kunnen we zeggen dat het vetgehalte lineair toeneemt met de lengte +3,5% per 10 cm; 
dat stilstaande wateren een lager vetgehalte vertonen: verschil 5,5 à 6,4% en dat er een afname is 
van het vetgehalte in de tijd (negatieve trend): -2,4% en -4,5%. We besluiten dat het basismodel van 
waaruit we verder bouwen is: 
 
 

VpctA ~Lengte + TypeS + Year3 
 
 
Een grafische voorstelling van het model geeft een beter beeld van de feiten. Figuur 6.3 stelt het effect 
van de lengte, het type en de periode voor op het vetpercentage. We zien dat het vetpercentage toe-
neemt met de lengte en dit in elke periode. We zien eveneens dat de toename het kleinst is voor stil-
staande wateren (blauw) en vrij gelijkend is voor kanalen (groen), rivieren (oranje) en polderwaterlo-
pen (zwart). 
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Figuur 6.3: Grafische voorstelling van het basismodel waarbij het effect van lengte, type (stil-
staande wateren (blauw), kanalen (groen), rivieren (oranje) en polderwaterlopen (zwart)) en 
periode op het vetpercentage afgebeeld wordt. 
 
 
 
VI.3. Het effect van de voornaamste PCB’s samen 

VI.3.1. Het model 
Nu het basismodel opgesteld is en we een idee hebben van de belangrijkste factoren die een invloed 
uitoefenen op het vetgehalte, kan de vuilvracht in rekening gebracht worden. Hiervoor breiden we het 
basismodel uit onder volgende vorm: basismodel + vuilvracht | conditie waarbij in het basismodel re-
kening gehouden wordt met de confounders. Structureel ziet het model er dan als volgt uit: 

VpctA ~ Lengte + Year3 + Type3 + logCBsomD 
    met: logCBsomD = logCBsom – median(logCBsom) 
 
 

VI.3.2. De ANOVA-tabel 
Een belangrijke vraag was in hoeverre de impact van de PCB’s ook afhankelijk was van de locatie en 
hiervoor stelden we een random effects model op dat de afhankelijkheid van de regressiecoëfficiënt 
uitdrukte voor logCBsomD en de locatie Code. 
 
We bekeken volgende mogelijkheden: 
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M1 ↔ list(Code = ~ logCBsomD ) 
M2 ↔ list(Code = ~ pdDiag (logCBsomD) ) 
M3 ↔ list(Code = ~ 1) = ~ 1 | Code 
 
De eerste twee modellen drukken uit dat zowel het intercept als de helling van Code afhangen. In het 
derde model is dat alleen het geval voor het intercept. Het verschil van het eerste met het tweede 
model is dat we daar ook de correlatie tussen intercept en helling laten afhangen van de locatie. 
 
ANOVA 
       Model  df   AIC    BIC    logLik   Test    L.Ratio    p-value  
 Mfit1     1  12   16424  16493   -8200                        
 Mfit2     2  11   16426  16489   -8202   1 vs 2   3.5       0.0624 
 Mfit3     3  10   16462  16520   -8221   2 vs 3   38.3      <.0001 

 
Het model M1 is het meest complete model. Wat we hier nagaan, is in hoeverre we het model kunnen 
vereenvoudigen. Als er geen significant verschil is tussen twee opeenvolgende modellen (waar het 
laatste een vereenvoudiging is van het vorige), dan kunnen we de twee modellen als evenwaardig 
beschouwen. We verkiezen dan het meest eenvoudige conform het algemene principe dat we bij sta-
tistische modelbouw het meest eenvoudige model zoeken dat nog goed aansluit bij de data. Uit bo-
venstaand model blijkt dat het model M3 significant verschillend is van M1, maar model M2 verschilt 
niet significant van M1 (p = 0.06). Dus we kiezen voor M2. 
 
 

VI.3.3. Het globale regressiemodel 

Vooraleer we in de volgende paragrafen in detail de termen van het model bespreken bekijken we 
eerst het globale model. De grootte effecten in relatie tot de ruis (individuele verschillen) geven de 
volgende vergelijking voor de regressierechte bij een palinglengte van 50 cm (tabel Fixed effects): 

µ = 24,4 + 0,35 Lengte50 – 3,8 periode2 – 7,8 periode3 + 9,8 kanaal + 7,0 rivier – 0,2 polder – 
12,16 (log10(CBsom) - mediaan 

b0 ∝ N(0; 5,69) = random intercept (verschillen tussen locaties) 
b1 ∝ N(0; 5,53) = random slope (verschillen binnen locaties) 
ε ∝   N(0; 6,63) = ruis (individuele paling) 

De coëfficiënten bepalen hoe het gemiddelde vetpercentage anders is dan bij de referentietoestand. 
We gaan stap voor stap te werk bij de interpretatie van het model. 
 
De ruis (6,36) is iets kleiner dan in het basismodel (7,7) dus het model verbetert. Door rekening te 
houden met de lichaamsvracht in paling wordt het vetpercentage beter voorspelbaar (R²= 31,8%). De 
grootteorde is vergelijkbaar met andere effecten. De verschillen tussen de locaties (random intercept): 
5,69 is iets groter dan in het basismodel (5,53). Dit wijst op het effect van locale factoren op de positie 
van de regressierechte (hoog/laag). Het grootte effect is vergelijkbaar met andere factoren (i.h.b. type) 
en minder groot dan voor ruis (individuele paling: 6,36). De random slope (5,53) is een maat voor het 
effect van locale factoren op de helling van de regressierechte. De gemiddelde waarde (12,2) geeft 
een kans om op sommige plaatsen een positieve helling= 1,4% (gebaseerd op N(12,2; 5,53) te krij-
gen. 
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VI.3.4. Discussie van de fixed effects 
Hieronder worden de verschillende termen die in het model opgenomen zijn kort besproken. De tabel 
geeft de geschatte coëfficiënten weer. 
 

Fixed effects: 
                  lower    est.   upper  
    (Intercept)  22.749  24.372  15.994 / B: 23.458 
       Lengte50   0.313   0.351   0.388 / B:  0.346 
    TypeSpolder  -2.962  -0.177   2.607 / B:  6.441 
    TypeSrivier   5.103   6.973   8.843 / B:  5.580 
    TypeSkanaal   7.801   9.747  11.692 / B:  5.121 
 Year32000-2002  -4.924  -3.773  -2.623 / B: -2.239  
 Year32003-2005  -8.984  -7.806  -6.628 / B: -4.523  
      logCBsomD -13.316 -12.158 -10.999 

 
 palinglengte: per 10 cm is er een toename van 3,5% vet. Het inbrengen van de PCB-last in 

het model heeft geen impact op de relatie tussen het vetpercentage en de palinglengte. Bij 
een lengtetoename van 50 cm is dus er een vettoename van 17,5%. Een grafische voorstel-
ling van het model geeft een beter beeld van de feiten. Figuur 6.4a stelt het effect van vuil-
vracht, het type en de periode voor op het vetpercentage bij palingen van 50 cm. We zien dat 
het vetpercentage afneemt met de vuilvracht en dit in elke periode. We zien eveneens dat de 
afname het grootst is voor rivier (bruin) gevolgd door kanaal (oranje) en vrij gelijkend is voor 
polderwaterlopen (blauw) en stilstaande wateren (groen).  

 
 Er was reeds een daling van het vetpercentage in de tijd aangegeven over de drie periodes. 

De daling t.o.v. de referentieperiode (1994-1999) is -3,8% voor 2000-2002 en -7,8% voor 
2003-2005. Het effect is dus groter geworden (voordien -2,2%). Door een extra term in de re-
gressie te brengen, kunnen de effecten van de andere variabelen verminderen of vermeerde-
ren. Als de vuilvracht in de tijd vermindert (Maes et al., in press) en je houdt er eerst geen en 
dan wel rekening mee, dan zal het effect van periode groter worden. Dit is wat we hier zien.  

 
 Stilstaande wateren kwamen reeds als slechtste type naar voren wat betreft het vetpercenta-

ge. Wanneer we rekening houden met de vervuiling gaan de polders achteruit (-0,18%). De 
impact op kanaal (+9,7%) en rivier (+7,0%) is kleiner waardoor het betere milieus lijken te zijn 
m.a.w. paling is er vetter dan in polders en stilstaande wateren. Het blijft dus belangrijk om het 
verband type « vervuiling in het oog te houden.  

 
 log10CBsom geeft in deze schaal een nagenoeg lineair verband. Er is een afname van 12,2% 

per eenheid in de log-schaal. Een grafische voorstelling van het model geeft een beter beeld 
van de feiten. Figuur 6.4b stelt het effect van de lengte, het type en de periode voor op het 
vetpercentage bij palingen met eenzelfde vuilvracht (logCBsom). We zien dat het vetpercen-
tage afneemt met de vuilvracht en dit in elke periode. We zien eveneens dat de afname het 
kleinst is voor rivier (bruin) gevolgd door kanaal (oranje) en vrij gelijkend is voor polderwater-
lopen (blauw) en stilstaande wateren (groen). 
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Lengte = 50 cm; na terugtransformatie
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log10(PCBsom) = 3.31; na terugtransformatie

Polder < Stilstaand Water

Rivier < Kanaal
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Figuur 6.4: De invloed van verschillende factoren op het vetpercentage (a) van een paling van 
50 cm en (b) op de CBsom. bruin: rivier; oranje: kanaal; blauw: polder en groen: stilstaand 
water. 
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VI.3.5. De random effects (de variatie van de regressiecoëfficiënten) en de ruis 
De volgende stap is een simulatie om voeling te krijgen met de variatie van de coëfficiënten in het 
model. Er zijn immers grote verschillen tussen de meetplaatsen zowel naar intercept als naar helling. 
Onderstaande tabel geeft een overzicht van de random termen in het model. 
 
  Random Effects: Level: Code  
                 Lower  est.   upper  
 sd((Intercept))  5.05  5.69   6.41 
   sd(logCBsomD)  4.33  5.53   7.06 
  
  Within-group standard error: 
  lower est. upper  
   6.15 6.36  6.58 / B: 7.72 

 
Daarenboven is er nog het effect van type meetplaats, palinglengte en periode. Deze laatste effecten 
schakelen we uit door te standaardiseren voor de periode 1994-1999 op stilstaande wateren en op 
lengte= 50 cm (mediaan = 40,9 cm) en het effect van de CBsom uitgedrukt t.o.v. de mediaan in de 
log-schaal. De simulatie wordt uitgevoerd bij gelijke “fixed factors”: d.w.z. lengte, periode en type (Fi-
guur 6.5a) en vervolgens voor de ruis in de individuele paling (Figuur 6.5b) en voor variatie in het be-
reik van de vuilvracht (Figuur 6.5c). We kunnen hieruit besluiten dat er een sterk verband bestaat tus-
sen de lichaamsvracht aan PCB’s op vetbasis en het vetgehalte. Daarenboven is de variatie van loca-
tie tot locatie groot. 
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Figuur 6.5: De simulatie toont de verschillende lijnen (a) per locatie en (b) de ruis van indivi-
duele palingen en (c) de verschillen in het bereik van de vuilvracht. 
 
 

VI.3.6. Screening per locatie 
Het kan voorkomen dat het globale beeld een dalende (of stijgende) trend vertoont, maar als je binnen 
elke plaats apart kijkt er een andere relatie is. Dus is het nodig om ook per locatie naar de impact te 
kijken d.i. nagaan hoe de relatie tussen de variabelen zit. Indien er overal nagenoeg dezelfde relatie 
tussen logCBsom en vet voorkomt, dan zijn er aanwijzingen voor een causaal verband. Het globale 



 122

patroon is dalend (het vetgehalte daalt bij toenemende PCB-belasting) daarom wordt per locatie de 
relatie met de polluenten bekeken. In elke locatie met vet- en PCB-gegevens voor minstens twee pun-
ten berekenen we de regressierechte en onderzoeken we de distributie van de coëfficiënten. We vra-
gen ons af of we overal dezelfde relatie tussen logCBsom en vet vinden? Indien dat het geval is, zijn 
we zeker dat er een causaal verband bestaat. Uit de eerste resultaten blijkt alvast dat de helling 
meestal negatief is, slechts in een heel beperkt aantal plaatsen (16%) is er een stijgend verband en 
meestal op plaatsen waar de range van de CBsom-waarden beperkt is of het aantal palingen beperkt. 
Beide zijn afhankelijk van elkaar: als er weinig palingen zijn, is er ook een beperkte range. We kunnen 
dit expliciet modelleren (gam model: binomia) en dan zien we dat naarmate het aantal palingen op 
een bepaalde locatie toeneemt, er steeds minder positieve verbanden zijn. Dit is logisch omdat toeval-
lige fluctuaties een beperktere impact hebben wanneer men een ruimer zicht heeft. Daarenboven zien 
we dat we vooral extreme waarden hebben wanneer het bereik klein is. Ook heel logisch. Naarmate 
dichter bij elkaar, zijn de hellingen meer en meer toeval en is het mogelijk om per toeval een positieve 
trend te krijgen zelfs wanneer de werkelijke trend negatief is (Figuur 6.6). 
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Figuur 6.6: Het gecombineerde effect van het bereik van vuilvracht en het aantal palingen. De 
kans op een positieve helling vermindert. Als de interne variatie in een waterloop maar groot 
genoeg is, komen er nog nauwelijks positieve hellingen voor. 
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VI.3.7. Vetpercentage versus conditiefactor 
Naast het vetpercentage kan ook de conditiefactor als een maat voor fitness beschouwd worden (zie 
hoger). Daarom worden beide modellen vergeleken en eveneens wordt hier gewerkt met de vuilvrach-
ten uitgedrukt op versbasis en vetbasis. 

• Vetgehalte ~ log10(PCB vet of vers) 
• CF ~ log10(PCB vet of vers) 

De coëfficiënten worden herschaald tussen -1 en 1 om onderlinge vergelijking in de figuren te verge-
makkelijken. De lengte wordt enkel beschouwd in het model met het vetgehalte, daarin is ze vergelijk-
baar ongeacht het model. De periode verandert sterk. Voor het vetgehalte ~ log10(PCB.vers) is er geen 
effect meer en voor de CF zijn er geen verschillen tussen 2000-2002 & 2003-2005. Voor het type zien 
we dat de rangorde wisselt naargelang het model. Voor de vuilvracht (log(PCB)) is het omgekeerd 
naargelang vers of vet beschouwd wordt m.a.w. we kunnen geen eenduidige besluiten trekken (Tabel 
6.1 en Figuur 6.7). Die omgekeerde relatie was al duidelijk uit Figuur 6.5. 
 
Tabel 6.1: Coëfficiënten van de modellen op basis van het vetgehalte en op basis van de condi-
tiefactor als maat voor fitness, en gebaseerd op vuilvrachten zowel op vet- als op versbasis. 
 CFm vet CFm vers VpctA vet VpctA vers 

(Intercept) 0,213 0,251 24,372 26,529 

Lengte50   0,351 0,198 

< 2000     

2000–2002 -0,557 -0,466 -3,773 -0,245 ns 

2002–2005 -0,608 -0,426 -7,806 1,021 ns 

Stilstaand     

Kanaal 0,338 0,087 ns 9,746 -2,775 

Polder 0,395 0,407 -0,177 ns 9,881 

Rivier 0,075 ns 0,285 6,973 0,570 ns 

log10(PCB) -0,559 
(-0,651; -0,464) 

0,115 
(0,018; 0,212) 

-12,158 
(-13,316; -10,999) 

13,022 
(11,943; 14,100) 

 
In Figuur 6.7 vergelijken we vier modellen. De eerste twee hebben het vetgehalte als afhankelijke 
variabele, de twee laatste de CF. Voor zowel vetgehalte als CF hebben we twee alternatieven beke-
ken om de impact na te gaan van de PCB’s. Een keer uitgedrukt als vetgehalte en een keer op basis 
van vetgewicht. 
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Figuur 6.7: Vergelijken van modellen voor het vetgehalte en de conditiefactor beide zowel op 
vet- als op versbasis uitgedrukt. 
 
Als PCBvers in het model wordt opgenomen, bestaat er een positieve relatie tussen de CF en de vuil-
vracht. Deze relatie is te verklaren door de positieve correlatie tussen de CF en het vetpercentage. 
PCBvers = PCB(vet * Vpct) m.a.w. het vetpercentage bepaalt PCBvers heel sterk en het gevolg is dat de 
positieve relatie van het vetpercentage op de CF doorweegt. Als we het vet percentage wel opnemen 
in het model, dan is het effect van PCBvers en PCBvet gelijk en zijn beide modellen equivalent. 
 
 
 
VI.4. Screening per polluent 

Voor de verkennende analyse van de invloed van de polluenten (PCB’s, pesticiden en zware metalen) 
werd dezelfde benaderingswijze gebruikt als boven beschreven voor de ΣPCB’s. Waarbij ook hier de 
data groter moeten zijn dan de detectielimiet en er getrimd (0,01) moet worden om de extremen weg 
te filteren. 
Figuur 6.8 stelt voor de verschillende polluenten afzonderlijk hun concentratie in de log-schaal voor. 
We zien dat de grootteorde tot vier eenheden verschilt. Dit kan te maken hebben met de verschillen in 
eenheden waarin de concentraties oorspronkelijk weergegeven worden (ng/g of mg/kg). PCB153 en 
PCB156 komen in de hoogste concentraties voor, evenals de pesticide pp’-DDE en het zware metaal 
selenium. 
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Figuur 6.8: De concentraties in de log-schaal voor de verschillende elementen. 
 
Voorts werd de impact van de polluent op de verschillende parameters uit het basismodel bekeken 
(vet, type, lengteklasse en jaar). Hier worden slechts enkele figuren weergegeven van polluenten en 
hun invloed op het vetpercentage. Een uitgebreid overzicht zit in bijlage 2. 
 
 

VI.4.1. PCB’s 
De PCB’s afzonderlijk vertonen geen significante trend voor het type, de lengteklasse en het jaar (bij-
lage 2). Voor de invloed van PCB’s op het vetpercentage zien we een tamelijk consistent verhaal 
waarbij vooral de hoger gechloreerde PCB’s de hoogste effecten veroorzaken. Het vetpercentage 
werd hiervoor in vier klassen onderverdeeld. PCB28 (Figuur 6.9a), PCB31, PCB52, PCB104 vertonen 
geen duidelijke trend. Ze hebben geen invloed op het vetpercentage, dit in tegenstelling tot PCB105, 
PCB118, PCB138, PCB153 en PCB156 (Figuur 6.9b) die een duidelijk dalende trend vertonen. M.a.w. 
bij een hogere PCB-concentratie zal het vetpercentage gemiddeld toenemen. Dit is in tegenstelling 
met wat men zou verwachten en komt omdat de vetconcentratie in de figuur t.o.v. het oorspronkelijk 
gewicht is uitgedrukt d.i. in versgewicht. 
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Figuur 6.9: (a) PCB28 heeft geen invloed op het vetpercentage; (b) PCB156 vertoont een sig-
nificant dalende trend met toenemend vetpercentage. 
 
Het mixed model werd gefit om de relatie van de polluent met het vetpercentage na te gaan. Figuur 
6.10 laat voor de verschillende PCB’s de helling van de regressierechte zien. Hier krijgen we nog-
maals bevestigd dat enkel de hogere PCB’s een trend vertonen. Op zich zijn ze niet significant maar 
als we naar de som kijken (ΣPCB) dan wel. PCB28 en PCB31 hebben geen enkele invloed. 
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Figuur 6.10: De helling van de regressierechte voor de verschillende PCB’s. PCB28 en PCB31 
hebben geen invloed. Enkel de hoger gechloreerde PCB’s vertonen een trend. De verticale 
strepen stellen de betrouwbaarheidsintervallen voor. Hieronder staan de hellingcoëfficiënten 
weergegeven voor de PCB’s. 
 
               Rslope 

CBsom   -12.0255    
CB28   -0.3804    
CB31   -0.2508    
CB52   -3.2395    
CB101   -5.6792    
CB105   -13.6329    
CB118   -13.4406    
CB138   -12.2701    
CB153   -11.4393    
CB156   -11.6374    
CB180   -10.6998    

 
 

VI.4.2. Pesticiden 

Voor pesticiden werd dezelfde analyse uitgevoerd. We zien dat ook hier er geen invloed is op type en 
lengteklassen. Voor HCHA, HCHG en endrin is er wel een dalende trend met de jaren. DDTPP en 
TNONA vertonen grote schommelingen met een stijging in de periode 2003-2005 (bijlage 2). Voor het 
vetpercentage zijn er enkel voor de DDT-derivaten en TNONA effecten waarneembaar. Bij de eerste 
is er een licht dalende trend (Figuur 6.11a), terwijl voor TNONA het vetpercentage schommelt (Figuur 
6.11b). 
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Figuur 6.11: (a) Er is een licht dalende trend voor pp’-DDE; (b) Voor TNONA schommelt het 
vetpercentage. 
 
Op de algemene figuur (Figuur 6.12) zien we bijna geen relatie tussen het vetgehalte en de polluent 
uitgezonderd voor de DDT-derivaten en TNONA. Dit is in overeenstemming wat we eerder al aan-
toonden. 
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Figuur 6.12: Er is bijna geen relatie zichtbaar voor de pesticiden uitgezonderd voor de DDT-
derivaten en TNONA. De verticale strepen stellen de betrouwbaarheidsintervallen voor. Hier-
onder staan de hellingcoëfficiënten weergegeven voor de pesticiden. 
 

         Rslope  
HCHA   1.0071    
HCHG   1.3221    
Dieldrin  -1.1566    
Endrin  -0.0786    
HCB   -1.7779    
TDE   -9.1369    
DDTPP   -4.4164    
ppDDE   -17.6535    
TNONA   -9.4482    

 
 
 

VI.4.3. Zware metalen 
Mogelijke effecten van zware metalen lijken eerder beperkt te zijn (bijlage 2). De voorspellende kracht 
van Cr op vet is bijvoorbeeld klein. De variatie binnen één vetklasse is groter dan de variatie over de 
vetklassen heen (Figuur 6.13). 
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Figuur 6.13: De voorspellende kracht van Cr op vet is klein. De variatie binnen één vetklasse is 
groter dan de variatie over de vetklassen heen. 
 
Zware metalen blijken geen effect te hebben op het vetpercentage. In de figuur vallen de grote be-
trouwbaarheidsintervallen op (Figuur 6.14). Deze hebben te maken met het beperkt aantal metingen 
dat verricht is voor deze stoffen. 



 131

S
lo

pe
Heavy Metal

-4
0

-2
0

0
20

Hg Cd Pb Cu Zn Ni Cr As Se

 
Figuur 6.14: Er is geen effect zichtbaar voor zware metalen. De verticale strepen stellen de be-
trouwbaarheidsintervallen voor. Hieronder staan de hellingcoëfficiënten weergegeven voor de 
zware metalen. 
 

Rslope  
Hg   -4.2939    
Cd   -2.1083    
Pb   -0.3721    
Cu   1.0297    
Zn   -4.6241    
Ni   0.5316    
Cr   -7.0385    
As   2.9694    
Se   -5.9789    

 
 
 
VI.5. Discussie 

VI.5.1. De beschikbare data 

De dataset waarop in deze studie gewerkt werd, is op mondiaal vlak uniek. Ze omvat een set van 
variabelen van ca. 2400 palingen met zowel individuele morfometrische gegevens, locatiegegevens, 
als milieubelastinggegevens. De palingen werden gecollecteerd op 356 meetplaatsen, verspreid over 
een eerder beperkt gebied (Vlaanderen), maar met een sterk variërende milieudruk. 
De beschikbare individuele morfometrische gegevens van de palingen zijn beperkt tot lengte, gewicht 
en vetgehalte. Belangrijke gegevens die ontbreken zijn het geslacht van de vissen en de leeftijd. Bei-
de variabelen zijn in de praktijk moeilijk te meten. Nochtans kunnen ze een belangrijk effect hebben 
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op het vetgehalte. Ook de vangstmethode zou een belangrijke invloed hebben op de gevangen palin-
gen. Heermans & Willigen (1981) meldden grotere waarden voor conditiefactoren bij palingen uit het 
IJsselmeer gevangen met elektrische sleepnetten dan met staanfuiken. De locatiegegevens omvatten 
omgevingsvariabelen gerelateerd aan het habitat waarin het individu opgroeide. 
 

VI.5.2. De termen uit het conceptueel model: omgevings- en drukfactoren 

De in het model opgenomen omgevingsfactoren zijn tijdstip en jaar van bemonstering, de meetplaats, 
het bekken en de typologie van de meetplaats. In principe zijn er op niveau Vlaanderen nog veel meer 
parameters beschikbaar. In het kader van deze studie bleek het niet mogelijk om ze mee in het model 
te betrekken enerzijds omdat ze niet voor alle meetplaatsen beschikbaar zijn en anderzijds omdat ze 
niet gelijktijdig met de palingbemonstering gemeten werden. Deze relevante parameters zijn o.a. wa-
terkwaliteitsgegevens, gegevens over trofisch niveau, voedselbeschikbaarheid, palingdensiteit, ziekte, 
ecologische indices zoals de BBI (Belgische Biotische Index) en IBI (Visindex of Index voor Biotische 
Integriteit). Dat de eutrofiëringtoestand van het water het vetgehalte beïnvloedt, werd al aangetoond 
door Piatek (1970). Belpaire et al. (1992) toonden aan dat bij jonge paling de groei heel sterk beïn-
vloed wordt door de palingdensiteit en de voedselbeschikbaarheid. Infecties door parasieten kunnen 
een invloed hebben op het vetpercentage. De nematode Anguillicola crassus bijvoorbeeld beschadigt 
de zwemblaas en veroorzaakt stress waardoor de cortisol plasmawaarden (Sures et al., 2001) toene-
men die op hun beurt het energiemetabolisme beïnvloeden en zo de opslag aan vetten kunnen te-
genwerken (Robinet & Feunteun, 2002). Verschillende studies werden uitgevoerd rond de impact van 
de zwemblaasparasiet Anguillicola, en er werd gerapporteerd dat infectie van zilverpaling de migratie-
capaciteit negatief beïnvloedt (WG Eel 2006). Recentelijk werd aangetoond dat de IBI correleert met 
bepaalde vervuilingfactoren in vis. Zo vonden Bervoets et al. (2005) een verband tussen zware meta-
len in riviergrondel en de IBI, en recentelijk werd een verband aangetoond tussen parameters voor 
endocriene verstoring gemeten in blankvoorn en IBI-metingen (Berckmans et al., 2007). 
 
De in het model bestudeerde milieudrukfactoren zijn bioaccumulatiegegevens van milieuvervuilende 
stoffen. De impact van drie groepen van stoffen werd nagegaan: PCB’s, organochloorpesticiden 
(OCP’s) en zware metalen. Voor de PCB’s en OCP’s worden de meetgegevens uitgedrukt als concen-
traties op basis van het versgewicht én als concentraties op basis van het vetgewicht. Er werd geko-
zen om in het statistisch model voor deze stofgroepen de meetgegevens op vetbasis te gebruiken. De 
bioaccumulatiegegevens van de zware metalen worden uitgedrukt op basis van het versgewicht. 
 

VI.5.3. De fitness van paling 

De metingen worden op opgroeiende gele paling gedaan. We nemen hierbij aan dat de fitness van de 
gele paling in belangrijke mate ook de fitness van de mature zilverpaling zal mee bepalen. In het mo-
del wordt de fitness beoordeeld aan de hand van het vetgehalte van de paling enerzijds en aan de 
hand van de conditiefactor anderzijds. Hoe vetter de paling hoe beter zijn fitness en hoe hoger de 
conditiefactor (d.i. hoe hoger het gewicht bij een bepaalde lengte), hoe hoger zijn fitness. De globale 
trend tussen de conditiefactor en het vetgehalte is positief: hoe hoger het vetpercentage, hoe hoger de 
conditiefactor. Dit is een logisch verband. Tesch (1968) schreef reeds over de conditiefactor dat die 
gebruikt wordt voor het vergelijken van de “conditie”, of het “welzijn” van de vis en gebaseerd is op de 
assumptie dat zwaardere vissen van een bepaalde lengte in een betere conditie verkeren (Froese, 
2006). 
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VI.5.4. Het vetgehalte 
De uitgevoerde analyse van deze gegevensset is gebaseerd op een gedegen analytisch model waar-
bij gepeild werd of en hoe de fitness van de paling van Vlaamse oppervlaktewaters beïnvloed wordt 
door externe factoren. Eerst werd er vastgesteld dat het vetgehalte in de paling sterk varieerde. Ten-
einde mogelijke verklaringen hiervoor te duiden werd in een eerste fase een basismodel opgesteld 
waarin zoveel mogelijk rekening gehouden werd met niet contaminant gerelateerde variabelen (pa-
linglengte, periode (staalnamejaar), waterlooptype). Daarna werd nagegaan in hoeverre de lichaams-
vracht aan PCB’s, pesticiden en zware metalen een rol speelt om het verschil in vetpercentages te 
verklaren. Zeker bij lange afstand migratoren is het vetgehalte immers een essentiële parameter voor 
een normale levenscyclus. De wegtrekkende palingen zijn afhankelijk van de vetreserves die ze in 
hun opgroeifase in het zoet water opgebouwd hebben. De drempelwaarde voor een succesvolle mi-
gratie en reproductie is 20,7% vet (Van den Thillart et al., 2005). Als de vetreserves te laag zijn, kan 
dit een belangrijke impact hebben op het welslagen van de reproductie. Al werden in Noorwegen 
(Svëdang & Wichström, 1997) en Zweden (Bergersen & Klemetsen, 1988) al wegtrekkende zilverpa-
lingen gemeld met lagere vetpercentages (10-28%). Het gemiddelde vetgehalte in Vlaamse paling 
bedraagt slechts 15,1%. Bovendien blijkt uit de dataset dat het vetpercentage de laatste 15 jaar afge-
nomen is van 21 naar 14%. De analyse poogt hierbij de oorzaken voor deze dalende trend te achter-
halen, specifiek de rol van de contaminanten. 
 
Het vetgehalte verhoogt met de leeftijd. Dit is in analogie met resultaten van (Piatek (1970). Piatek 
(1970), Heermans en Willigen (1981) en de Boer & Hagel (1994) rapporteerden eveneens dat vrouwe-
lijke palingen lagere vetgehaltes hebben dan mannetjes. Het ontbreken van leeftijdsgegevens in onze 
dataset werd ten dele opgevangen door de lengte van de paling in het model te gebruiken. Het is im-
mers bekend dat lengte gecorreleerd is aan de leeftijd van het dier. Uit een model uitgewerkt door 
Simon (2007) blijkt in Duitse meren paling tussen 40 en 60 cm een leeftijd van 6 tot 10 jaar hebben. 
Daar paling een geslachtsdimorfisme kent en palingen boven 46 cm uitsluitend vrouwelijk zijn, was het 
wel mogelijk om te testen of deze groep (vrouwtjes > 46 cm) afweek van de rest. Dit bleek niet het 
geval.  
Het model heeft kunnen aantonen dat het vetgehalte van paling in belangrijke mate beïnvloed wordt 
door de typologie en door de bemonsteringsperiode. We vinden dat palingen uit stilstaande waters en 
polderwaterlopen het laagste vetgehalte hebben, waarbij paling uit rivieren en zeker ook kanalen be-
duidend hogere vetgehaltes hebben. Ook Piatek (1970) registreerde de laagste vetgehalten in paling 
afkomstig uit meren. Deze observaties zijn ietwat verwonderlijk daar de meeste stilstaande waters en 
ook polderwaterlopen meestal eutroof zijn en dus voedselrijk, en verhoudingsgewijs een goede fitness 
verwacht wordt. Anderzijds is het visbestand van deze meren en polders meestal denser dan in rivie-
ren en kanalen. In veel gevallen wordt het bestand ook nog via herbepotingen bijgestuurd. Eén en 
ander kan dan resulteren in een verstoord biologisch evenwicht en/of geringere voedselbeschikbaar-
heid. Het is bovendien niet uitgesloten dat de lagere vetgehaltes aangetroffen in paling uit afgesloten 
waters gerelateerd is aan het feit dat deze waters met paling bepoot worden. Westin (2003) verklaar-
de de lage vetgehaltes in paling uit Lake Fardum (Zweden) aan het feit dat deze paling uitgezet was. 
Hiermee stelde hij de efficiëntie en het nut van de uitzettingen in het kader van stockbeheer in vraag. 
Heermans & Willigen (1981) meldden enkel dat de vetgehalten van het spierweefsel grote verschillen 
kunnen vertonen per watertype. 
 

VI.5.5. De impact van contaminanten op het vetgehalte 

In Vlaanderen werd in 1986 de productie van PCB’s verboden of stopgezet toen duidelijk werd dat ze 
een gevaar voor mens en milieu betekenen. Desondanks ligt er in de (water)bodem en in het slib nog 
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een erfenis, aangezien PCB's ruim 50 jaar zijn toegepast in industrie en techniek. En ook zijn er nog 
steeds transformatoren en condensatoren in gebruik die PCB’s bevatten. Toch zouden we in komende 
jaren een verdere daling van de PCB-concentraties in palingweefsel mogen verwachten. Dit kon re-
centelijk al vastgesteld worden door Maes et al. (in press). Uit het model zien we dat de invloed van 
PCB’s op het vetpercentage een tamelijk consistent verhaal vertelt waarbij vooral de hoger gechlo-
reerde PCB’s de grootste effecten veroorzaken. 
De pesticiden endrin, HCHA en HCHG vertonen een dalende trend met de jaren terwijl er voor 
DDTPP en TNONA grote schommelingen optreden met een stijging in de periode 2003-2005. De da-
ling is in overeenstemming met de verwachtingen sinds het verbod op de aanmaak en het gebruik van 
de pesticiden (1974 en 2002 respectievelijk). De sterke schommelingen en stijging zouden kunnen 
wijzen op een recente toepassing van DDTPP en TNONA en op het feit dat de stock dus nog steeds 
niet uitgeput is. Uit de analyse blijkt dat vooral de DDT-derivaten een negatieve invloed lijken te heb-
ben op het vetgehalte. Mogelijke effecten van zware metalen op het vetpercentage lijken eerder be-
perkt te zijn. Toch melden Maes et al. (2005) een negatieve correlatie tussen vervuiling door zware 
metalen en de conditie. Onder laboratoriumomstandigheden stelden wetenschappers een verhoogd 
vetverbruik vast ten gevolge van cadmiumblootstelling (Pierron, 2007) of de insecticide fenitrothion 
(Sancho et al., 1998) en bijgevolg een verminderde efficiëntie van de vetopslag. Uit de literatuurstudie 
weten we ook dat contaminanten een impact hebben op metabolische functies en gedrag. Ze kunnen 
de lipidogenese beïnvloeden en lipolysis induceren. De vetopstapeling kan onmogelijk gemaakt wor-
den door verstoring van de thyroïd functie. Ceron et al. (1996) zagen dat de vetopstapeling was ver-
stoord werd door de inhibitie van acetylcholinesterase activiteiten ten gevolg van blootstelling aan 
pesticiden. Ook van nieuwe stoffen zoals perfluor-componenten is geweten dat ze het vetmetabolisme 
beïnvloeden door veranderingen in de celeigenschappen bij vissen te veroorzaken (Hu et al., 2003). 
Van een grote range aan organische chemicaliën is geweten dat ze endocriene verstoring veroorza-
ken en zo indirect een invloed hebben op het vetpercentage. 
 
 
 
VI.6. Toetsing literatuurwaarden aan resultaten van het VPPM 

VI.6.1. Grenswaarde van vetpercentage voor succesvolle migratie 

Zowel Boëtius & Boëtius (1980) als Palstra et al. (2006) stellen dat een wijfjes zilverpaling minimaal 
een vetpercentage van 20 à 21% nodig heeft om de migratie naar de Sargassozee en een hierop 
volgende succesvolle paai te kunnen volbrengen. In de veronderstelling dat de hoeveelheid vet niet 
spectaculair toeneemt bij de metamorfose van gele paling naar zilverpaling betekent dit voor Vlaande-
ren dat slechts 33% van de palingen groter dan 30 cm deze grenswaarde haalt. Indien we de minima-
le lengte optrekken van 30 naar 40 cm zien we slechts een lichte stijging optreden tot 36%. Indien we 
de minimale lengte verder optrekken tot 46 cm zien we ineens een duidelijke stijging, van het aantal 
palingen dat meer dan 20% vet heeft, tot 50%. Deze plotse stijging is meer dan waarschijnlijk te wijten 
aan het zo goed als enkel overblijven van wijfjes als je 46 cm als ondergrens neemt. 
Dit zou betekenen dat van de wijfjes (>46 cm) die de Vlaamse binnenwateren verlaat om naar de Sar-
gassozee te migreren, slechts de helft over voldoende vetvoorraden beschikt om effectief de migratie 
te kunnen uitvoeren en nog de noodzakelijke energie hebben voor de aanmaak van hun eitjes. 
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VI.6.2. TEQ waarden: effecten op embryo overleving en ontwikkeling 
Palstra et al. (2006) vonden dat er vanaf 4 pg TEQ (PCDD’s/PCDF’s + PCB’s)/g ww misvormingen 
van de embryo’s tot een stop optreedt van de embryonale ontwikkeling. Dit is dus ver onder de sinds 
2006 geldende norm voor paling van 12 pg TEQ (PCDD’s/PCDF’s + PCB’s)/g ww. 
Er zijn echter slechts van acht locaties in Vlaanderen gegevens beschikbaar over concentraties aan 
dioxine en dioxineachtige PCB’s (DL-PCB’s). Op vijf van deze acht locaties werden er concentraties 
van meer dan 4 pg waargenomen. De hoogste aangetroffen waarde was zelfs 35 maal hoger dan 
deze grenswaarde van 4 pg TEQ (PCDD’s/PCDF’s + PCB’s)/g ww. Deze acht locaties zijn uiteraard 
slechts een zeer kleine steekproef. Om dit resultaat te staven hebben we de PCB-TEQ waarden bere-
kend met de formule gegeven door de Boer et al. (1993) en dit vermenigvuldigd met 1,25 (om de tota-
le TEQ te krijgen). Op 67% van de locaties werd een gemiddelde TEQ-waarde verkregen van mini-
maal 4 pg TEQ (PCDD’s/PCDF’s + PCB’s)/g ww , dit resultaat is volledig in overeenstemming met de 
bekomen dioxine resultaten. Het betreft hier concentraties in spierweefsel van palingen, uit Palstra et 
al. (2006) blijkt dat concentraties in de gonaden hoger liggen dan in het spierweefsel. 
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Figuur 6.15: Concentraties aan dioxines, furanen en dioxineachtige PCB’s in spierweefsel van 
paling (Vlaanderen 2001-2005). De rode lijn stelt de grens voor waarboven de embryonale ont-
wikkeling van paling sterk negatieve gevolgen ondervindt (4 pg TEQ(PCDD’s/PCDF’s + 
PCB’s)/g ww). 
 
 

VI.6.3. Teratogene effecten door de aanwezigheid van selenium 
Lemly (1993) stelt verscheidene teratogene effecten vast bij vissen vanaf 40 µg/g dw, omgerekend 
komt dit ongeveer overeen met een concentratie van 13 µg/g ww. De hoogste concentraties in Vlaan-
deren liggen iets boven de 5 µg/g ww. 
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VI.6.4. Vibriose door hoge concentraties aan koper 
Rødsæther et al. (1977) stelden vast dat er vibriose ontstond bij palingen met een concentratie van 
meer dan 30 µg/g ww. In Vlaanderen werden enkel in de Klaverbladvijver in Wachtebeke en op het 
Kanaal van Beverlo in Lommel palingen aangetroffen die boven deze waarden uitkwamen, de andere 
palingen zitten ruim onder deze grenswaarde. 
 
 

VI.6.5. Effecten op predatoren van paling 
Er wordt algemeen aanvaard dat bioaccumulerende polluenten en meer specifiek dieldrin, PCB’s en 
kwik de hoofdoorzaak zijn van de snelle achteruitgang van de Europese otterpopulaties. Ter be-
scherming van otterpopulaties mogen de PCB-concentraties in vis 26 ng/g versgewicht niet over-
schrijden. PCB-concentraties van 50 ng/g versgewicht in het dieet van otters induceert over langere 
periode reproductieproblemen (Mason & MacDonald, 1993). Uit Goemans et al. (2003) bleek dat de 
gemiddelde PCB-concentraties in paling slechts op 9 van de 260 staalnameplaatsen (1994-2001) 
onder de maximaal toelaatbare concentratie voor een leefbare otterpopulatie bleef. Indien we de re-
sultaten in beschouwing nemen van 2000 tot 2005 zien we een toename van het aantal leefbare 
plaatsen voor otters in Vlaanderen tot 16 van de 300 bemonsterde locaties. Dit is een stijging van 
3,5% in 2001 tot 5,3% in 2005. 
 
Lazorchak et al. (2003) hebben voor een aantal piscivore dieren ‘Wildlife Values’ (WV) berekend. In-
dien we hun WV voor otter bekijken op Vlaams niveau verkrijgen we toch een ietwat rooskleuriger 
beeld van de situatie in Vlaanderen. Indien we enkel de WV voor PCB’s in beschouwing nemen (180 
ng/g versgewicht) blijkt dat 134 locaties (45%) geschikt zijn voor een leefbare otter populatie. Als we 
ook de WV’s voor dieldrin, endrin, kwik en DDT en zijn derivaten beschouwen blijken er nog 55 loca-
ties (18%) over te blijven. Het is duidelijk dat er hier verder onderzoek noodzakelijk is om tot een een-
duidig besluit te komen 
 
Tabel 6.2: Wildlife values zoals berekend voor otter, nerts en ijsvogel door Lazorchak et al., 
2003. 
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VII. Samenvatting 

VII.1. Verontreinigende stoffen in paling 

Sinds ca. 1980 wordt over bijna het ganse Europese continent een steile daling van de palingpopula-
ties waargenomen. Vanuit internationale adviesorganen wordt gesteld dat de soort zich momenteel 
buiten de biologische veiligheidsgrenzen bevindt (ICES, 2002). Het belang van de instandhouding van 
paling evenals de nood aan beheersmaatregelen wordt de laatste jaren dan ook steeds duidelijker en 
dringender voor wetenschappers en beleidsmensen. Er zijn tal van mogelijke oorzaken van deze ach-
teruitgang zoals bv. visserijdruk, habitatverlies, migratiebarrières, verontreiniging en besmetting door 
parasieten of andere ziektefactoren maar ook vb. klimaatverandering en predatie. Tegenwoordig ra-
ken wetenschappers er ook steeds meer van overtuigd dat de kwaliteit van de paaidieren (de naar zee 
trekkende zilverpaling) een essentieel element kan zijn in de achteruitgang van de soort. 
Recent onderzoek naar de aanwezigheid van verontreinigende stoffen in waterlopen in Europa heeft 
aangetoond dat vervuiling met dioxineachtige scheikundige stoffen, incluis de verboden PCB’s nog 
steeds een grote impact heeft op de ontwikkeling en het voortplantingssucces van de Europese pa-
ling. Daarom is verder onderzoek naar de verspreiding van deze en andere organische persistente 
stoffen in Europa zeer belangrijk (Maes et al., in press.). 
 
 
 
VII.2. Ecologische en ecotoxicologische effecten van verontreinigende stoffen in pa-

ling 

Paling is door zijn bijzondere levenscyclus als soort zeer gevoelig voor de toxische effecten van ver-
ontreinigende stoffen. Deze effecten kunnen plaatsvinden op verschillende momenten in de levenscy-
clus: tijdens de opgroeifase, het verzilveren tot schieraal, de migratie, bij de aanmaak van de ge-
slachtsproducten en de ontwikkeling van de larven. In de opgroeifase van paling zullen de effecten 
zich het minst doen gelden omdat verontreinigende stoffen in het vetweefsel opgeslagen worden. Hun 
invloed begint pas echt wanneer bij paling tal van morfologische veranderingen plaatsvinden onder 
invloed van hormonen, wanneer het dier verzilvert tot schieraal. Tijdens de migratie naar hun paaige-
bied in de Sargassozee, stopt paling met eten en teert op zijn vetvoorraad. Daarom is een goede fysi-
ologische conditie van de zilverpalingen die onze riviersystemen verlaten een eerste vereiste voor een 
succesvolle migratie van de Europese wateren naar de voortplantingsgronden bij het Sargassozee. 
De energievoorraden moeten volstaan om de ±6000 km lange reis aan te kunnen en om volgroeide 
gonaden met een goede kwaliteit aan gameten te ontwikkelen. Tijdens deze tocht verbruiken palingen 
zo’n 60% van hun vetvoorraden (van Ginneken & van den Thillart, 2000). Dit betekent dat een gedeel-
te van de geaccumuleerde verontreinigende stoffen opnieuw beschikbaar wordt. Een continue vetver-
branding betekent een continue beschikking over die stoffen en een (hoge) mate van toxiciteit in pa-
ling, ondanks dat een gedeelte opnieuw opgeslagen wordt in het overgebleven vetweefsel. Een derge-
lijke ‘vergiftiging’ leidt tot verstoringen van het immuunsysteem, het voortplantingssysteem, het ze-
nuwstelsel en het endocrien systeem. Concreet betekent dit dat deze toxificatie leidt tot fysiologische 
verstoringen, verminderde endocriene stress respons en verminderde weerstand tegen infecties van 
virussen en parasieten, wat op zijn beurt weer leidt tot een verstoorde voortplanting en zelfs direct tot 
de dood van de paling. Verontreinigende stoffen kunnen dus een belangrijke rol spelen bij de achter-
uitgang van de soort. 
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De laatste jaren werden verschillende studies uitgevoerd naar de ecotoxicologische effecten van ver-
ontreinigende stoffen op paling. Tabellen 1 en2 in bijlage 1 geven een samenvattend overzicht van 
een aantal gevaarlijke stoffen, hun schadelijke concentraties en gevolgen voor paling en voor zijn 
predatoren. Een studie uitgevoerd De Boer et al. (1993) bracht aan het licht dat 85-90% van de toxi-
sche effecten van PCB’s veroorzaakt wordt door de PCB’s 126, 156 en 118, die het meest industriële 
toepassingen kent. Daarnaast werd eveneens door De Boer et al. (1994) aangetoond dat éénmaal 
PCB’s geaccumuleerd zijn in palingweefsel de halfwaardetijden in de grootteorde van jaren liggen (1-4 
jaren). Voor de hogere gechloreerde bifenylen (CB’s; hexa-octa-CB’s) werd er zelfs helemaal geen 
eliminatie aangetroffen, d.w.z. dat deze stoffen het organisme nooit meer verlaten. Andere resultaten 
wijzen op het feit dat gastheren (paling) die blootgesteld worden aan pollutie veel gemakkelijker geïn-
fecteerd kunnen geraken door parasieten dan hun niet gecontamineerde soortgenoten. De gevoelig-
heden voor verontreinigende stoffen en hun gevolgen zijn over het algemeen ook soort- en dosisaf-
hankelijk dat wil zeggen dat de ene soort meer gevoelig is voor de toxiciteit van een bepaalde stof dan 
een andere soort. Er is al heel wat geweten over de invloed van verontreinigende stoffen op paling en 
predatoren maar er zijn ook nog veel onzekerheden. Zo is er weinig informatie beschikbaar over de 
exacte concentratie waarop een bepaalde stof toxisch wordt. Verder onderzoek is dus nog vereist. 
 
 
 
VII.3. Statistische analyse van de data van het Vlaamse palingpolluentenmeetnet 

Het is duidelijk dat verschillende contaminanten nadelige effecten op paling kunnen hebben. De data-
set van het Vlaamse palingpolluentenmeetnet leent zich uitstekend om dit na te gaan. Ze omvat een 
set van variabelen van ca. 2400 palingen afkomstig van 356 meetplaatsen verspreid over Vlaanderen, 
een eerder beperkt gebied maar met een sterk variërende milieudruk. Van elke paling zijn zowel indi-
viduele morfometrische gegevens, locatiegegevens, als milieubelastinggegevens voorhanden. De 
gegevens betreffen gele palingen. We nemen aan dat de fitness van de gele paling in belangrijke ma-
te ook de fitness van de mature zilverpaling zal meebepalen. In het opgestelde model wordt de fitness 
beoordeeld aan de hand van het vetgehalte van de paling enerzijds en aan de hand van de conditie-
factor anderzijds. Hoe vetter de paling hoe beter zijn fitness en hoe hoger de conditiefactor (d.i. hoe 
hoger het gewicht bij een bepaalde lengte), hoe hoger zijn fitness. De globale trend tussen de condi-
tiefactor en het vetgehalte is positief: hoe hoger het vetpercentage, hoe hoger de conditiefactor. 
 
Eerst werd een basismodel opgesteld waarin zoveel mogelijk rekening gehouden werd met de achter-
grondfactoren (palinglengte, periode (staalnamejaar), waterlooptype). Daarna is nagegaan in hoeverre 
de lichaamsvracht aan PCB’s, pesticiden en zware metalen een rol speelt om het verschil in vetper-
centages te verklaren. Bij lange afstand migratoren is het vetgehalte immers een essentiële parameter 
voor een normale levenscyclus. De wegtrekkende palingen zijn afhankelijk van de vetreserves die ze 
in hun opgroeifase in het zoet water opgebouwd hebben. De drempelwaarde voor een succesvolle 
migratie en reproductie is 20,7% vet (Van den Thillart et al., 2005). Als de vetreserves te laag zijn, kan 
dit een belangrijke impact hebben op het welslagen van de reproductie. Het gemiddelde vetgehalte in 
Vlaamse paling (1994-2005) bedraagt slecht 15,1%. Bovendien blijkt uit de dataset dat het vetpercen-
tage de laatste 15 jaar afgenomen is van 21 naar 14%. Het is niet helemaal duidelijk wat de oorzaken 
zijn voor deze dalende trend al weten we zeker dat contaminanten een belangrijke rol spelen. We zien 
wel dat het vetgehalte verhoogt met de leeftijd en dat wijfjes geen afwijkende vetpercentages hebben. 
In de literatuur wordt immers door verschillende auteurs vermeld dat wijfjes lagere vetpercentages 
zouden hebben. 
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Het model heeft kunnen aantonen dat het vetgehalte van paling in belangrijke mate beïnvloed wordt 
door de typologie en door de bemonsteringsperiode. Palingen uit stilstaande waters en polderwaterlo-
pen hebben het laagste vetgehalte, terwijl paling uit rivieren en zeker ook kanalen beduidend hogere 
vetgehaltes hebben. 
 
We zien een daling van de PCB-concentraties in palingweefsel en we verwachten dat deze trend zich 
ook de komende jaren zal verder zetten. Ondanks het verbod op de productie van PCB’s in 1986 ligt 
er in de (water)bodem en in het slib nog een erfenis, aangezien PCB's ruim 50 jaar zijn toegepast in 
industrie en techniek. En ook zijn er nog steeds transformatoren en condensatoren in gebruik die 
PCB’s bevatten. De invloed van PCB’s op het vetpercentage vertelt een tamelijk consistent verhaal 
waarbij vooral de hoger gechloreerde PCB’s de grootste effecten veroorzaken. 
De pesticiden endrin, HCHA en HCHG vertonen een dalende trend met de jaren terwijl er voor DDTPP 
en TNONA grote schommelingen optreden met een stijging in de periode 2003-2005. De daling is in 
overeenstemming met de verwachtingen sinds het verbod op de aanmaak en het gebruik van de pes-
ticiden (1974 en 2002 respectievelijk). De sterke schommelingen en stijging zouden kunnen wijzen op 
een recente toepassing van DDTPP en TNONA en op het feit dat de stock dus nog steeds niet uitge-
put is. Een negatief verband tussen het voorkomen van pesticiden en het vetgehalte kon aangetoond 
worden voor DDT. 
In de concentraties aan zware metalen in palingweefsel is niet echt een trend terug te vinden. Dit heeft 
te maken met het beperkt aantal metingen dat verricht is voor deze stoffen. Mogelijke effecten van 
zware metalen op het vetpercentage lijken eerder beperkt te zijn. In de literatuur worden desalniette-
min effecten vermeld. Zo wijzen Maes et al. (2005) bijvoorbeeld op een negatieve correlatie tussen 
vervuiling door zware metalen en de conditie. 
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VIII. Toekomstperspectieven 

Hieronder willen we kort een beeld schetsen van de evoluties die wij verwachten bij het gebruik van 
paling als bio-indicator zowel nationaal als internationaal. Anderzijds verwachten wij met betrekking tot 
de ecotoxicologische betekenis van deze stoffen op de soort zelf ook een aantal nieuwe initiatieven en 
dit zowel op niveau van beleid als van onderzoek. 
 
 
VIII.1. Paling als bio-indicator 

Bio-indicator voor de toestand van verontreinigende stoffen in ons aquatisch milieu in de context van 
een ruime strategie. 
Uit verschillende recente onderzoeken (Weltens et al., 2002; Belpaire & Goemans, 2007) blijkt dat in 
Vlaanderen, zeker voor een aantal lipofiele stoffen, de huidige meetstrategie onvoldoende is om onze 
aquatische habitatten en biota te beschermen. Voor verschillende stoffen is het meten in sediment of 
water onvoldoende geschikt om de toestand behoorlijk in beeld te brengen. Om een efficiënte meet-
strategie te ontwikkelen is het belangrijk om een beter inzicht te verkrijgen in doorstroming en gedrag 
van de polluenten doorheen de verschillende compartimenten van ons ecosysteem (partitie modellen, 
biota/sediment relaties, …) voortbouwend op preliminair onderzoek door Weltens et al. (2002). Een 
efficiënte strategie zal wellicht moeten gebaseerd zijn op het meten in verschillende compartimenten, 
afhankelijk van het type stof. Uiteraard zal rekening gehouden moeten worden met de resultaten en 
aanbevelingen van de lopende studie “Kwaliteitsvolle monitoring voor het beleid” (Onkelinx et al., 
2006). 
Ook afstemming van de meetnetten in tijd en ruimte moet uiteraard een belangrijk onderdeel van deze 
nieuwe meetstrategie zijn. En er zal ook nood zijn aan de uitbouw van een normenstelsel in de ver-
schillende compartimenten (ook voor biota) afhankelijk van het type stof. 
 
Internationaal in de context van de Kaderrichtlijn Water 
Dezelfde problematiek stelt zich momenteel op internationaal niveau in de context van de Kaderricht-
lijn Water. De richtlijn vraagt een aantal milieuvervuilende stoffen regelmatig te monitoren. Momenteel 
hoofdzakelijk in het compartiment water. Slechts voor een zeer beperkt aantal van die stoffen gebiedt 
de richtlijn om de metingen in biota uit te voeren. Nochtans groeit ook hier het besef dat het opvolgen 
van sommige stoffen van de richtlijn best in biota gemeten worden. Enkele internationale werkgroepen 
hebben paling voorgesteld als een geschikte internationale biomonitor. Het gebruik van de Europese 
paling als bio-indicator zou inderdaad voor een groot deel van de EG gebied geschikt zijn. Momenteel 
worden er in heel wat landen inspanningen geleverd om na te gaan in welke mate bepaalde vervui-
lende stoffen zich in de paling opstapelen. Dit geldt voor ‘klassieke’ vervuilende stoffen zoals zware 
metalen, PCB’s, bepaalde pesticiden, maar ook in toenemende mate voor nieuwe stoffen waarvan de 
toxische eigenschappen minder bekend zijn (vb. gebromeerde vlamvertragers, organische solventen, 
fluorverbindingen, …). Van een zeer groot aantal stoffen is echter quasi niets bekend met betrekking 
tot bioaccumulatie in biota. Het vormt een uitdaging om ook voor deze stoffen analytische technieken 
op punt te stellen. 
Hieruit volgt dat in de toekomst de strategie en methodologie afgestemd en geharmoniseerd moeten 
worden. Ook in dit internationaal kader zal het dus nodig zijn om een meetstrategie te ontwikkelen, 
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methodieken te ontwikkelen en/of af te stemmen. Op korte of middellange termijn zullen onderzoeks-
projecten of pilootprojecten hier een wetenschappelijke onderbouw aan dienen te geven. 
 
Specifieke vervuilingsbronnen  
Een aantal stoffen werden in hoge mate aangetroffen in gekende verontreinigde gebieden (vb. cadmi-
um in paling van het Kanaal van Beverlo). Soms wezen metingen op minder gekende vervuilingpro-
blemen (vb. hoge PCB-concentraties in de Congovaart en in de Visvijver van Weerde). Bepaalde 
vluchtige organische solventen werden op specifieke meetplaatsen in hoge concentraties aangetrof-
fen. Gebromeerde vlamvertragers zijn extreem hoog in paling van de Schelde in de buurt van Oude-
naarde. Het verdient aanbeveling dat er verder onderzoek gebeurt rond de gerichte opsporing van 
specifieke vervuiling, vervuilinghaarden en vervuilingsbronnen in Vlaanderen teneinde deze knelpun-
ten op te lossen. Uiteraard dient dit onderzoek te gebeuren in overleg en in samenwerking met de 
specifieke diensten van de Vlaamse overheid (o.a. milieu-inspectie, waterkwaliteitsbeheerder, …). 
 
Evaluatie van beleidsmaatregelen, follow-up 
Ook in het evaluatiebeleid van saneringsmaatregelen is het opvolgen van de toestand van de vervui-
lende stoffen een efficiënt instrument. De efficiëntie van de sanering van vervuilde waterbodems (cf. 
saneringsproject voor de waterbodems van de Dommel) zal meetbaar worden door de evolutie van 
deze stoffen op te volgen. Ook het regelgevingbeleid kan opgevolgd worden: zo heeft het verbod van 
het gebruik van lindaan in 2002 geleid tot een dalende trend in de concentraties gemeten in paling. 
Het recente gebruik van DDT is aangetoond door metingen van de verschillende derivaten in paling 
en leidt momenteel tot een sensibilisatieactie naar de bevolking. 
 
Koppeling met humane gezondheid 
Het palingpolluentenmeetnet is relatief gebiedsdekkend voor Vlaanderen en accumulatiegegevens in 
paling geven een indicatie van de milieudruk (voor specifieke vervuilende stoffen) op die plaats. Het is 
dan ook bijzonder zinvol de databank palinggegevens te koppelen aan humane epidemiologische 
gegevens. Daarom werd de palingpolluentendatabank opgenomen in de kruisdatabank van het 
Steunpunt Milieu en Gezondheid. Dit vormt dan ook een basis voor verder analyses met als doel het 
beter in beeld brengen van de impact van milieudruk op humane ziekte-incidentie. Samenwerking en 
overleg met het Steunpunt Milieu en Gezondheid is hier rond uiteraard noodzakelijk. 
Anderzijds kan de vervuiling in paling ook rechtstreeks oorzaak zijn van humane risico’s op ziektes of 
opstapeling van vervuilende stoffen in de mens. Paling wordt in Vlaanderen culinair strek geappreci-
eerd, maar is op veel plaatsen heel zwaar vervuild. Via hun consumptiegedrag vormen sportvissers 
een risicogroep. Verder onderzoek hierrond verdient in de toekomst zeker aanbeveling. 
 
 
 
VIII.2. Ecotoxicologische impact op de soort 

Uiteraard is het noodzakelijk om ook de effecten van deze stoffen op het organisme zelf beter te ken-
nen. Dit rapport poogt een samenvatting van de bestaande kennis weer te geven. De studies zijn vaak 
fragmentarisch, ze illustreren hoe een bepaalde stof een bepaald fysiologisch proces beïnvloedt. Ho-
listisch gerichte onderzoeken naar de effecten op de reproductie van paling zijn schaars en worden 
bemoeilijkt door de specifieke reproductieve eigenschappen van de soort. In die zin zijn de resultaten 
van het EELREP-team vernieuwend en bieden ze perspectief voor verder onderzoek. 
De achteruitgang van de paling staat momenteel internationaal onder de aandacht. Over de factoren 
die een rol kunnen spelen bestaat weinig wetenschappelijke onderbouwing. Maar mogelijk spelen 
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vervuilende stoffen een rol via hun verstorend effect op de reproductie. PCB-vervuiling in vrouwelijke 
palingen lijkt een vervorming van de larven te induceren (EELREP, Van den Thillart et al., 2005). Het 
is dan ook te verwachten dat dit onderzoek verder impuls zal krijgen: 

- In welke mate stapelen nieuwe stoffen zich op in paling (en andere biota)? 
- Wat is de impact van die stoffen op fysiologische en endocrinologische processen en perfor-

manties, maar ook algemeen op de reproductie? 
- Over de synergetisch werking van contaminant cocktails is zeer weinig bekend. Ook hier is 

onderzoek wenselijk. 
- In welke mate heeft vervuiling een impact op de neutrale en adaptieve genetische structuur 

van de populatie? 
- Onderzoek naar technieken/indicatoren om de gezondheid van populaties te screenen (vb. via 

bioassays, genexpressie, proteomics, zie ook Snape et al. (2004)). Dit niet alleen in het kader 
van de effecten op de soort maar ook als biomonitor om de gezondheid van onze rivieren in 
beeld te brengen. 

- Gezien de mogelijke rol van deze stoffen op de achteruitgang van de soort is het nodig dat de 
kwaliteit van de wegtrekkende zilverpaling op Europees niveau in kaart gebracht wordt. 
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Bijlage 1 

Tabel 1: Overzicht van een aantal verontreinigende stoffen, hun schadelijke concentraties en de gevolgen voor paling. 
Verontreinigende 
stof 

Dosis Vissoort Effecten Referenties 

PCB126 50 µg kg-1 vis/dag Tilapia (Oreochromis 
mossamicus) 

Gevoeligheid HPI-as (verhinderen ACTH-activiteit van de cortisol 
producerende interrenale cellen) 

Quabius et al., 1997 

PCB + Cd Cd: H2O ~22 µg l-1 

PCB: 100 ng g-1 
BW 

Europese paling geïn-
fecteerd met parasiet 
Anguillicola crassus 

Blootstelling aan beide stoffen: ontwikkeling parasiet niet beïn-
vloed 
Blootstelling aan PCB126 alleen of in combinatie met Cd: onder-
drukking respons 

Sures & Knopf, 2004 

γ-HCH of lindaan   Verstoring schildklierwerking bij vissen Yadav & Singh, 1987 
malathion   Verstoring schildklierwerking bij vissen Lal & Singh, 1987; 

Singh, 1992 
endosulfaan   Verstoring schildklierwerking bij vissen Murty & Devi, 1982 
2,3,7,8-PCDD en –
PCDF 

  Verstoring schildklierwerking bij vissen Safe, 1990 

para- en metavorm 
van 2,3,7,8-TCDD 

 snoek, karper, regen-
boogforel, Europese 
paling 

Verstoring schildklierwerking bij vissen  
Embryonale misvormingen 

Safe, 1990 
Walker & Peterson 
1991; Helder 1980; 
Stouthart et al. 1998; 
Walker et al. 1994 

 4 ng TEQ kg-1 vis  Negatieve correlatie tussen dioxineachtige contaminanten en de 
embryo overleving en ontwikkeling 

Palstra et al., 2006 

PAK’s   Verstoring schildklierwerking bij vissen  Leatherland & Sonste-
gard, 1977; 1978; 1980 

diazinon 0,042 mg l-1 
(0,50% van het 

Europese paling remmende effecten op de cholinesterase activiteit (variërend van 
> 70% remming in het hersenweefsel tot > 90% remming in plas-

Ceron et al., 1996 
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96h LC50) mamonsters) 
thiobencarb  1/60 LC50-96h = 

0,22 mg l-1 
Europese paling significant remmende werking op de plasma AChE-activiteit vanaf 

het eerste contactmoment met het vergif  
Fernandez-Vega et al., 
1999 

fenitrothion 0,02 en 0,04 mg l-1 Europese paling Lagere vetreserves 
Voortdurende hyperglykemie; spectaculaire stijging in de bloed-, 
lever- en kieuwlactaatwaarden; afname van de proteïnen. 
 

Sancho et al., 1998 
Ferrando & Andreu, 
1991a; Gimeno et al., 
1994 

chemische stoffen  Europese en Ameri-
kaanse paling 

Energiekosten ten gevolge van chemische stress hebben zowel 
op korte als lange termijn consequenties op de groei en de repro-
ductie. 

Calow, 1991 

dieldrin   Heeft een 6 tot 14 keer grotere chronische letale toxiciteit dan 
DDT 

DeWitt et al., 1960 

Pb > 300 µg l-1 (bloed) 
300 µg l-1 (bloed) 
gemiddeld gewicht 
50 g) 

forel 
Europese paling 

Toxiciteit 
Toegenomen aantal lymfocyten en plasmalactaatwaarden 

Hodson et al., 1984 
Santos & Hall, 1990 

 H2O: 5 µg l-1 
Bloed: 300 µg l-1 

regenboogforel 
 

ALA-D activiteit geïnhibeerd Hodson et al., 1984 

kwikchloride (HgCl2) 0,02 ppm  Japanse paling Hoogste getolereerde concentratie bij 20-22°C gedurende 50h  Bruslé, 1987 
 HgCl2: 4 µmol 

dm³-1 

CdCl2: 445 µmol 
dm³-1 

 Veroorzaakt mortaliteit bij Europese paling na 5-10 uren blootstel-
ling 

Noël-Lambot & Bou-
quegneau, 1977; Brus-
lé, 1989 

 Hg: 1 ppm  
Cd: 50 ppm 

Europese paling Letale dosis; de LC50 96h waarde van Cd op glasaal is hoger dan 
20 000 µg l-1 

Bruslé, 1987 

Cd acute cadmium-
blootstelling (1,0; 
2,0; 3,0; 5,0; 10,0; 
15,0 en 20,0 ppm 

Paralichthys olivaceus Onregelmatig zwemgedrag vertonen en overdreven mucusproduc-
tie op het operculum. 
Hyperventilatie na 24h blootstelling aan Cd concentraties van 3,0 
en 5,0 ppm en dat werd erger na 24h blootstelling aan 10,0 en 
15,0 ppm Cd. 
Mortaliteit na 24h blootstelling aan 20,0 ppm Cd. 

Zhu et al., 2006 
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Acute Cd2+ blootstelling levert necrosis en celschade op in de 
nieren, lever, het testikelweefsel en de hersenen terwijl een chro-
nische blootstelling schade toebrengt aan de nieren en de been-
deren. 

 5 µg l-1 (2 uren) jonge gele paling Zwelling van de primaire en secundaire lamellen; melanismen in 
de kieuwbloedvaten; toename in mucuscellen; verwondingen zo-
als afschilfering van het epitheel en het uiteenvallen of versmelten 
van lamellen 

Gony, 1987) 

 0,5-50 µM, in één 
uur incubatie 

 Remming K+-ATPase activiteiten; remming koolstofanhydrase 
activiteiten; wijziging in zuur-base evenwicht en osmoregulatie 

Lionetto et al., 1998 

 150 µg l-1 (16 we-
ken) 

Amerikaanse paling Verhoging van de plasma cortisolwaarden Gill et al., 1993 

lindaan  Europese paling Afname van de lever- en het spierglycogeen en toename van glu-
cosewaarden in het bloed. 

Ferrando & Andreu, 
1991b 

Zn – Cu - Cd Zn: 250 µg l-1 
Cu: 3 µg l-1 
Cd: 75 µg l-1 

regenboogforel Eetlust nam toe bij aan Cu en af en bij aan Cd blootgestelde forel; 
De kritische zwemsnelheid nam significant af bij chronische Cu 
blootstelling. De Na+/K+-ATPase activiteit in de kieuwen werd bij 
Cu-blootstelling verhoogd maar niet bij Cd-blootstelling. 

McGeer et al., 2000 

Se 40-67 µg g-1 
(drooggewicht 

vis Teratogene effecten: lordosis, kyfose, scoliose en vervorming van 
de kop, mond en vinnen. Andere aangetroffen abnormaliteiten 
waren oedeem, exopthalmus en cataract. De vervormingen aan 
skelet, vinnen en kop werden bij juveniele vissen aangetroffen 
terwijl oedeem, exopthalmus en cataract ook bij adulte vissen 
werden gevonden. 

Lemly, 1993 

Cu 30-60 µg Europese paling Vibriose Rødsæther et al,. 1977 
   Afname groeisnelheid Buckley et al., 1982; 

Collvin, 1984 
Cu – BNF Cu: 1 microM, 2,5 

microM) 
BNF: 2,7 microM 

Europese paling Toename peroxidatieve stress Ahmad et al., 2005 

Cr 0,0 of 0,5 mg Cr l-1 cohozalm Toename mortaliteit; remming van de serum agglutinine productie Sugatt, 1980 
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3–4 × 102–5 bac-
teries ml-1 dosis V. 
anguillarum 

Cr – Cu – BNF Cr: 100 M en 1 
mM 
Cu: 1 en 2,5 M 
BNF: 2,7 M 

Europese paling Blootstelling aan Cr: daling vrij thyroxine, stijging plasma glucose 
Blootstelling aan Cu: stijging van het plasma cortisol en glucose 
en het plasma lactaat, daling thyroxine. 
Eerdere blootstelling aan BNF verhinderde een toename in het 
plasma cortisol en lactaat terwijl een grotere toename in T4 gezien 
werd bij 2,5 M Cu blootstelling. Deze voorbehandeling met BNF 
was cruciaal voor de genotoxische expressie daar alleen BNF 
+2,5 M Cu blootgestelde vissen een significante ENA-inductie 
vertoonden. In het algemeen was T4 het meest beïnvloedde hor-
moon dat zowel op Cr als op Cu blootstelingen reageerde. 

Teles et al., 2005 

Cr –BNF Cr: 100 microM, 1 
mM 
BNF; 2,7 microM, 
24h 

Europese paling In de kieuwen trad een daling van de GSH op tezamen met een 
verlies aan DNA-integriteit bij alle condities uitgezonderd bij de 
laagste Cr-concentratie. 

Ahmad et al., 2006 

BNF 4 mg kg-1 Europese paling Invloed op EROD-activiteit Oliveira et al., 2003 
VOC 1,61 mg l-1 regenboogforel Letale dosis voor 1,2-dichloro-benzeen Ahmad et al., 1984 
 
 
Tabel 2: Overzicht van een aantal verontreinigende stoffen, hun schadelijke concentraties en gevolgen voor palingpredatoren en een aantal andere 
diersoorten. 
Verontreinigende stof Concentratie Soort Effecten Referenties 
PCB gemiddeld 27,4 ppm (BW) 

variërende tussen 3,3-72,3 
ppm 

zeehond Geen of onvolledige innesteling; geen zwangerschap; geboor-
tegewicht van de jongen is lager 

Reijnders, 1980 

 PCB’s: 1,5 mg 
 pp’-DDE: 0,4 mg hoog 
gecontamineerd dieet 
PCB’s: 0,22 mg 

zeehond Gereduceerde plasma retinol en thyroïdhormoon waarden die 
kunnen resulteren in een toegenomen gevoeligheid voor micro-
biële infecties, voortplantingsstoornissen en andere pathologi-
sche veranderingen 

Brouwer et al,.1989 
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pp’-DDE: 0,13 mg het laag 
gecontamineerd dieet. 

 10 µg g-1 nerts Mislukte reproductie Wren, 1991 
 1,3 ppm BW otter Verminderd reproductiesucces Kruuk et al., 1993 
 < 9 µg totale PCB’s g-1 vet 

≥ 21 µg totale PCB’s g-1 
vet 
≥ 50 µg totale PCB’s g-1 
vet 

otter en nerts Veilige waarde 
Kritische waarde 
Beschadiging reproductie 

Leonards et al., 
1994; Smit et al., 
1996 

PCB - DDE DDE: 1,8 tot 4,6 mg g-1 BW visdiefje Afgenomen broed Nisbet & Reynolds, 
1984 

ΣPCB 1000 ng g-1 bw (lever) 
(NOEL) 

Arctische zalmforel EROD-inductie Jørgensen et al., 
1999 

 2300 ng g-1 bw in eitjes 
(NOEL) 

Forsters stern broedsucces Bosveld & van den 
Berg, 1994 

 3500 ng g-1 bw in eitjes 
(NOEL) 

geoorde aalscholver mortaliteit in de eitjes Giesy et al., 1994b; 
Barron et al., 1995 

 1000 ng g-1 lw in bloed-
serum (NOEL) 

resusaap visueel geheugen Ahlborg et al., 1992 

 500-1000 ng g-1 lw in 
bloedserum (NOEL) 

resusaap korte termijngeheugen Ahlborg et al., 1992 

 4000 ng g-1 lw in de lever 
(NOEL) 

otter vitamine A reductie Murk et al., 1998 

 11 000 ng g-1 lw in de lever 
(NOEL) 

otter vitamine A reductie Murk et al., 1998 

2,3,4,7,8-
pentachloordibenzofu-
raan 
1,2,3,6,7,8-
hexachloordibenzo-p-
dioxine 

1 tot 5 ng kg-1 range alscholvers (Phalacroco-
rax carbo), reigers (Ardea 
cinerea) en futen (Podi-
ceps crisatus) 

Zeer sterke bioaccumulatie van deze congeneren in de lever 
van de aalscholver  

Van den Berg et al., 
1987 
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dioxineachtige compo-
nenten 

7,8 pg TEQ g-1 BW zeehond NOEC-waarde voor het dieet van de zeehond Leonards et al.,  
2005 

CB 50 mg CB kg-1 (BW) nerts Daling van 50% in de reproductie Jensen et al., 1977 
Aroclors 1242, 1245 en 
1254 

30 ppm van een mengsel 
(1:1:1) 

otter 100% mortaliteit  Safe, 1984 

Aroclor 1254 3,6 ppm otter 100% mortaliteit  Safe, 1984 
Aroclors 1232, 1242, 
1248, 1254, 1260 en 
1260 

> 600 mg kg-1   LC50 waarden voor verschillende vogelsoorten Heath et al., 1972 

Clophen A50 2 mg (12-14 weken) nerts Afname met 48% van vitamine A waarde van de lever  Brunström et al., 
1991 

DDT < 1 tot 28 µg g-1 BW vogels Dodelijk Blus, 1996, Fide: 
Mora & Wainwright, 
1998 

ΣDDT 3000 ng g-1 bw (NOEL) Amerikaanse zeearend reproductie Wiemeyer et al., 
1984 

DDE 0,1 tot > 60 µg g-1 BW vogels Verdunning eischaal Blus, 1996, Fide: 
Mora & Wainwright, 
1998 

Pb 2 mg g-1 

 

0,80 mg g-1 

visdiefje Kleinere gewichtstoename 
Beïnvloeding verscheidene gedragspatronen 
Maximaal getolereerde dosis 

Burger & Gochfeld, 
1985 

 1,0 mg g-1 (1000 mg kg-1 

1,2 mg g-1 (1200 mgkg-1) 
 LD50 waarde 

100% mortaliteit 
Burger & Gochfeld, 
1988 

TEQ 4,6 pg TEQ g-1 bw in eitjes 
(NOEL) 

aalscholver reproductie Giesy et al., 1994b 

 20 pg TEQ g-1 (NOEL) Carolina eend reproductieve effecten Giesy et al., 1994b 
 10 pg TEQ g-1 bw in eitjes 

(NOEL) 
zilvermeeuw reproductie Giesy et al., 1994b 

 200 pg TEQ bw-1 in eitjes Amerikaanse zeearend reproductie Elliot et al., 1996 
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(NOEL) 
 100 pg TEQ g-1 bw in eitjes 

(NOEL) 
Amerikaanse zeearend cytochroom P450 1A inductie Elliot et al., 1996 

 2000 pg TEQ g-1 lw in de 
lever (NOEL 

otter vitamine A reductie Murk et al., 1998 

 210 pg TEQ g-1 lw in spek 
(NOEL 

zeehonden immunosuppressie Ross et al., 1995 
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Bijlage 2 

De relatie van de lichaamsvracht met vet, jaar, seizoen en type voor de verschillende polluenten af-
zonderlijk. 
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