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Referat

Muniz, |.P. & Aagaard, K. 1990. Effekter av langtransportert
forurensning pa ferskvannsdyr i Norge - virkninger av endel
sporelementer og aluminium. - NINA Utredning 13: 1-64

Kunnskapen om norske ferskvannsdyr og deres talegrenser
for de fleste metaller som blir tilfert ved langtransport eller
utvasket ved forsurning, er liten. Internasjonale undersekel-
ser er | stor grad utfert med andre arter av invertebrater (vir-
vellese dyr) enn de som er vanlig i norske ferskvannsfore-
komster. Kunnskapen om fisk i denne sammenhengen er
noe bedre, men er i mange tilfeller relatert til andre vann-
kvaliteter enn de vi har i Norge.

Kunnskapen om effekten av kroniske, lave konsentrasjoner
over lang tids eksponering er meget sparsom. Stort sett er
erfaringene begrenset til virkningen av relativt heye kon-
sentrasjoner i korttidsforsek over noen fa dager eller uker.
Antallet undersokte arter er ogsa begrenset, og tdlegrenser
for metallkonsentrasjoner for akologiske samfunn i stillest3-
ende eller rennende vann er naermest ukjent. Kunnskapen
om metallkonsentrasjoner i norske innsjeer og vassdrag er
0gsa begrenset. '

For vannleselig uorganisk aluminium er konsentrasjonene i
sure norske vann na s3 hoye at tilegrensene for en rekke
vannlevende organismer klart er overskredet. For felsomme
komponenter | det akvatiske system bor tilegrensene settes
lavt, antakelig lavere enn 10 - 20 pg/l, som grovt tilsvarer
pH-verdier omkring 6,0.

Kadmium er muligens et metall som kan opptre i miljefarli-
ge konsentrasjoner i Norge, Det hefter imidlertid betydelige
metodiske svakheter ved de tilgjengelige data fra norske
vannforekomster. En talegrense for ferskvannsfaunaen ber
ut fra paviste skader pa dafnier ligge pa 0,3 - 0,4 ug/l, helst
heltned p4 0,01 ngl.

Vannlest kvikksalv foreligger i svaert lave konsentrasjoner i
vann. En talegrense ber ligge pé rundt 0,0ug/l eller ved at
vevskonsentrasjonen i fisk holder helsemessige kriterier (<
0,5 ma/kg fiskekjott).

Blykonsentrasjonsnivaene i norske sjoer ligger pa rundt 0,5 -
5ug/l. Det er fa observasjoner av subletale effekter under 10
ug/l, og letale effekter begynner pa ca 20 ug/l. Talegrenser
pa rundt 5 ug/l kan vaere realistiske, men avstanden oppover
til de konsentrasjoner hvor biologiske effekter opptrer blir
da svaert liten.

Béde for selen og arsen ligger de observerte norske verdie-
ne i ferskvann langt under de verdiene som synes miljofarli-
ge, men med en viss mulighet for selen-mangel i sure vann-

typer.

Emneord: Langtransportert forurensning - Metaller - Forsur-
ning - Ferskvannsfauna - Talegrenser - @kologiske samfunn

Ivar Pors Muniz, NINA Norsk institutt for naturforskning,
Boks 1037, Blindern, N-0315 Oslo 3

Kaare Aagaard, NINA Norsk institutt for naturforskning,
Tungsletta 2, N-7004 Trondheim
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Abstract

Muniz, I.P. & Aagaard, K. 1990, Effects of longrange atmos-
pheric pollution on freshwater fauna in Norway - effects of
some trace elements and aluminium. - NINA Utredning 13:
1-64

The present knowledge of the critical environmental crite-
ria for Norwegian freshwater fauna with respect to most
toxic metals introduced either by direct long range atmos-
pheric deposition or indirectly, by e.g. leaching processes
related to acidification, are limited. International studies
have been mostly concerned with species of invertebrates
uncommon In Norwegian freshwaters. The knowledge
about fish species is in this context more relevant, but is in
most cases performed by using other water qualities than
those typical for Norway.

Knowledge about the effects of chronic, low concentra-
tion, long term exposures is very sparse. Experience is
largely limited to the effects of relatively high concentra-
tion in short term exposures for a few days or weeks. The
number of investigated species is limited, and the critical
criteria for metals for whole ecological communities in
freshwater is virtually unknown. Knowledge of metal con-
centrations in Norwegian lakes and streams is also limited.

Concentrations of water-soluble inorganic aluminium in
Norwegian lakes have now clearly surpassed the critical
limits for a number of organisms in freshwater. For the sen-
sitive components of the aquatic system a critical limit
should be set low, probably below 10 - 20 pg/l, which
roughly approximates pH around 6.0.

nina dning 013

Cadmium is possibly a metal which may occur at environ-
mentally harmful concentrations in Norway. There are,
however, considerable methodological weaknesses related
to available data from Norwegian waters. A critical limit
for cadmium with respect to freshwater fauna should, ac-
cording to demonstrated damages on Daphnia, be around
0.3 - 0.4 pg/l, preferably as low as 0.01 pg/l.

Aqueous mercury is present in very low concentrations in
water, with a recommended limit around 0.01 pg/l, or
based on tissue concentrations compliant with health crite-
ria of less than 0.5 mg/kg fish meat.

Concentrations of lead in Norwegian lakes vary around 0.5
- 5 ug/l. There are few observations of sublethal effects be-
low 10 ug/l. Lethal effects start around 20 pg/l. A critical ac-
ceptable limit around 5 pg/t may be realistic, but the dis-
tance to levels where biological effects may occur then
becomes quite small.

The observed Norwegian levels for both selenium and ar-
senic appear far below levels regarded as environmentally
hazardous, but there is a possibility of selenium deficiency
in acid water qualities.

Key words: Long range air pollutants - Metals - Acidifica-
tion - Freshwater fauna - Critical levels - Ecological commu-
nities
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Forord

| forbindelse med programmet “Naturens tdlegrenser”
under noen av Miljeverndepartementets ytre etater ble
det av Direktoratet for naturforvaitning bestiit en status-
rapport fra NINA over vir kunnskap om langtransportert
forurensning og dens effekt pad terrestrisk og akvatisk
miljo. Arbeidet ble av praktiske grunner delt i et terrestrisk
og et akvatisk delprosjekt.

Denne statusrapporten har form som en utredning basert
pa litteratursammenstilling. Rammen har vaert effekter av
langtransporterte luftforurensninger og forsurning pa me-
tallene aluminium, arsen, bly, kadmium, kvikkselv og selen
og deres virkninger pa dyrelivet i ferskvann.

Det ligger en del begrensninger i et slikt korttidsprosjekt.
For invertebratenes del er hovedvekten lagt p& litteratur
etter 1980 og kun noen fa tidligere sammenstillinger. Vik-
tige kilder til kunnskap om disse metallene har i tillegg til
enkeltpublikasjoner vzert de ulike utredningene av R.
Eisler, U.S. Fish and Wildlife Service, og en utredning av
P.M. Murphy, University of Wales. Utmerkete kilder for pri-
maerlitteratur har vaert juni-heftene av Journal of Water
Pollution Control Federation. Dessuten er det utfert littera-

tursek for perioden etter 1980 i Biosis og en mindre, spesi-
alisert database bygget opp | Kanada av H.B. Hynes. Det
har ikke vaert tid til & felge opp alle referanser i de ulike
primaerartiklene, men grovt sett er det rimelig & tro at
dette kunnskapstilfanget tilsammen gir et, om enn grov-
masket, rimelig dekkende bilde for invertebratene.

Kunnskapsnivaet er bedre nar det gjelder fisk, og her er
det i storre utstrekning benyttet primaerartikler i tillegg til
Eislers oversikter.

| Norge er det nesten ikke drevet forskning p4 virkningen
av de valgte metallene pd invertebrater i ferskvann. For
fisk er bildet noe mer komplett, men ogs4 her stir det mye
igjen & gjere.

Vi vil & takke professor Eiliv Steinnes ved AVH, Universite-
tet i Trondheim og forsker Inggard Blakar, NINA, for hjelp
med litteratur om vannkjemiske forhold i Norge, videre
professor Karl Erik Zachariassen, AVH, for gjennomlesning
av en tidligere utgave av manus.

Oslo og Trondheim februar 1990

Ivar Pors Muniz Kaare Aagaard
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1Innledning

| forbindelse med den stadig ekende forsurning av jord og
overflatevann er det blitt stadig klarere at disse prosessene
ogsd pavirker ferskvannsmiljeet ved at en rekke metaller
som avsettes fra atmosfaeren, anrikes eller frigjores i en
form som er skadelig for ferskvannsbiota.

| denne oversikten som omhandler metallene aluminium
(Al), arsen (As), bly (Pb), kadmium (Cd), kvikkselv (Hg) og
selen (Se), er Al en “klassisk® komponent i vannforsurnin-
gen, mens de ovrige | denne sammenhengen er mindre
studert og derved mindre kjent. Disse evrige vil vi kalle
sporelementer.

Kilder for sporelementer

At elementer opptrer i atmosfaeren i unaturlig forheyede
konsentrasjoner, skyldes at de forflyktiges ved forbrenning
av fossile brensler og ved andre heytemperatur industri-
prosesser (> 1000 °C). Spesielt gjelder det ved utvinning av
ikke-jernholdige metaller og fra deres sulfider. Semb &
Pacyna (1988) og Pacyna (1983) har utfra tilgjengelige da-
takilder gitt oversikter for europeiske emisjoner av sporele-
menter. Mesteparten av det pafelgende bygger pa deres
sammenstillinger.

Sporelementer er i denne sammenheng stoffer som viser
heye anrikninger | areosoler relativt til deres forekomst i
jordskorpen. Dette er et tegn p3 at menneskelig aktivitet
har endret de geokjemiske sykler for disse elementene. De
viktigste kildene for utslipp av slike elementer til atmosfae-
ren er metallurgisk industri, gjenbruk av skrapmetall og
forbrenning av visse typer oljer og kull. Polsk brunkull kan
f.eks. inneholde opp til 1200 ppb As. Betydelige kilder for
Pb er metallurgisk industri og gjenvinningsanlegg, men det
langt viktigste er avgasser fra biltrafikk. Hovedkilden for
Se er kullforbrenning, mens de viktigste for Hg er kloralka-
li-industri, metallindustri og spesielt brenning av fossile
brensler.

Emmisjoner

Utslipp til atmosfaeren i Europa av disse sporelementene er
betydelige. For 1982 var utslippsansiagene for As 5000 t/ar,
for Cd 1100 t/ar, Pb 90 000 t/4r, Hg 390 tir og Se 420 ¥/ar
(Semb & Pacyna1988).

Utslipps-trender

Naér det gjelder fremtidige trender for utslipp, regner for-
fatterne med sma endringer pa kort sikt. De planlagte ren-
setiltak for svovel (og nitrogen) forventes 4 gi utslippsre-
duksjoner for As, Cd og Pb. Tendenser til oket seppelfor-
brenning vil antakelig gi ekte Hg-utslipp, mens utslippene
av Pb vil avta pga. innfering av blyfri bensin. Dette er
ihvertfall tilfelle i Vest-Europa, mens en i @st-Europa har
sett en motsatt tendens.

Kjemiske tilstandsformer

De kjemiske tilstandsformene for disse elementene etter
heytemperaturforbrenning er lite kjent. For As dominerer
den uorganisk trivalente (As (Hll)) som er den mest giftige,
for Cd elementaert Cd%, ulike oksyder og kloridet, for bly
ulike halider (Br, Cl) i partikulzer form og tetra-alkyd-Pb-
forbindelser. Kvikkselv forekommer dels som elementzert
HgP og oksyder; emittert dimetyl-Hg kan omdannes til ele-
mentaert kvikkselv som deretter omdannes til vannleselige
former som avsettes tert eller ved vatavsetning.

Av disse forbindelsene som her er nevnt, er noen flyktige,
andre ikke. Noen er svaert reaktive, andre naermest inerte.
De flyktige kondenserer ofte pa partikler (0,1 - 1 mm),
f.eks. flyaske som inneholder H,S0,, og ytterligere partik-
kelvekst og reaksjoner forer til dannelse av NH,-SO,-
partikler som kan langtransporteres.

Transport og avsetninger

Transportavstanden avhenger av partiklenes fysisk-
kjemiske egenskaper (f.eks. starrelse), men ogs3 av avset-
ningsprosesser, meteorologiske forhold og lokale forhold
der de avsettes, f.eks. underlagets beskaffenhet (gress,
skog, sno). Avsetningen skjer bade tart og vatt. For Se, As
og kanskje Pb er vatavsetning den viktigste, og utvaskin-
gen fra atmosfeaeren forventes & skje pd samme mate som
for sulfat-areosoler.

Malinger i luft og nedbor

Rutinemélinger av luft og nedber i Norge startet i 1978, i
Sverige i 1983. For stasjonene Birkenes i Aust Agder og
Jergul i Finnmark har Semb & Pacyna (1988) gitt endel re-
presentative verdier for Cd, Pb, Se, As (og Al) i nedber og
luftprever (tabell 1)

Avsetningsmenster

Nér det gjelder avsetningsmensteret av sporelementer i
Skandinavia, viser flere en klar nordsyd-gradient avtaken-
de nordover. For f.eks. Cd og Pb er dette vel korrelert med
ikke-marint (excess) sulfat i nedber. Det er ogsa klare indi-
kasjoner pd at dette mensteret skyldes antropogene kilder,
og spesielt viktig | den forbindelse er malinger p4 moser
som er en elegant mate & f3 et relativt mal p3 den atmos-
feaeriske avsetning (Rohling & Tyler 1968) bade pa lokal
(Steinnes 1987) og regional skala (Ottar et al. 1986). Prover
av ombrogene myrer tyder i tillegg p& at dette er et rela-
tivt nylig fenomen fordi anrikning av sporelementer er lo-
kalisert til de overste cm (Hvatum et al. 1983). Paleolimno-
logiske studier av innsjesedimenter peker i samme retning
(Battarbee et al. 1985).

Det er ogsa utviklet kilde-reseptor modeller som setter en i
stand til a relatere malte luftkonsentrasjoner med anslatte
utslipp ogsa pa fjerne "bakgrunnsstasjoner”. Her er bade
benyttet trajektoriemodeller av den type som benyttes ved
beregning av svoveltransport, og mer statistiske metoder.
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Tabell 1

(Vest-Agder) and Jergul (Finnmark).

Element Birkenes
Luft pg/m?

Air

Cd 0,11-0,28
Pb 11-19
Se 0,3-0,6
As 0,7-1,0
Al 71-96

Stasjon
Station

Nedbar pg/
Precipitation

0,3
11

0,8

Jergul
Luft pg/m?®
Air

0,13
6,4
0,3
0.8

Representative verdier for utvalgte metaller i nedber og lufiprever fra stasjonene Birkenes ( Vest-Agder)
og Jergul (Finnmark) (atter Semb & Pacyna 1988).
Representative values for selected metals in precipitation and air samples from the stations Birkenes

Nedbor g/
Precipitation

0,2
3,5

0,5

Alle disse angrepsmatene tyder klart pa at det foregér en
betydelig fjerntransport av sporelementer i tillegg til avset-
ninger fra lokale kilder, og at Europa er en nettokilde

f.eks. for atmosfaerens innhold av Hg.

Nar det gjelder kilder for Al, er hovedkildene selve nedbers-
feltet, spesielt jord og berggrunn. Mobilisering av Al fra
disse deponiene som folge av oket sterksyrevirkning fra

“sur nedber" er naermere beskrevet i kapittel 3.
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2 Konsentrasjoner av visse
metaller i norske innsjoer
og elver

For bedre & kunne vurdere opplysninger om subletale og
letale konsentrasjoner av disse metallene, er det av interes-
se & fa en oversikt over maite verdier fra norske vassdrag.
Det foreligger ingen arviss, regelmessig innsamling av slike
data, men ved sammenstilling av resultater gitt i en del pu-
blikasjoner er det mulig & fa en viss oversikt.

Ett ytterligere problem for bruk av disse data til biologiske
formal, er at dette med f& unntak er totalkonsentrasjoner
av de ulike metallene. En vet f.eks. ikke hvor mye som er or-
ganisk bundet eller er i fri ionisk form. Dette er avgjerende
for & forstd deres giftighet og/eller akkumulerbarhet. Det
blir derfor vanskelig & vurdere analyseresultatene. Metalle-
ne foreligger ogsa dels i sa lave konsentrasjoner at kontami-
nering, prevebehandling og selve analysegangen blir kri-
tisk. Dette er ogsa et felt vi tror ma prioriteres sterkere enn
hittil.

Allen & Steinnes (1987) gir data for i alt 29 elementer fra
40 norske innsjoer. Sjoene er fordelt jevnt over hele Norge.
Innsamlingene ble foretatt i 1977. Provene ble tatt fra
overflaten en gang i lepet av sesongen. Til bruk i tabell 2
er det tatt ut gjennomsnittsverdier (mean) og maks/min
verdier for alle sjeer for Al, Fe, Mn, Zn og Se. Det er ogs
gitt verdier for Cr i arbeidet, men disse er ikke pilitelige
(pers. medd. E. Steinnes).

Salbu et al. (1979) undersekte inntil 40 elementer i vann
fra 11 norske elver, 10 i Ser-Norge og 1 i Nord-Norge. Tre
prover ble tatt i mai - oktober 1971 fra hver av de 11
elvene. Til bruk i tabell 2 er det tatt ut maks/min verdier
og veiete middelverdier (vannferingsdata) for elementene
Al, Fe, Mn, Zn, Cuy, Cr, Cd, As og Se. Lenvik et al. (1978) har
data fra de samme 11 elver for As, Cd, og Zn.

Steinnes et al. (1989) gir data for Zn, Pb, Cu og Cd fra 215
innsjoer | Sor-Norge. Vannprevene er samlet ved utlepet
av innsjeene om hesten etter at sjgene har "snudd" (hast-
sirkulasjonen). Det er brukt middelverdier og maks/min-
verdier fra dette arbeidet i tabell 2.

Henriksen & Wright (1978) undersekte Zn, Pb, Cu og Cd i
overflate- og bunnvannspraver i sm3 "uforurensete® inn-
sjeer. | alt ble 136 sjoer i Ser-Norge og 77 sjeer i Nord-
Norge undersokt. Data fra 110 av disse sjoene ble gitt som
“bakgrunnsverdier” for de nevnte elementene og er tatt
inn i tabell 2.

Riise (1987) gir data fra en regional undersekelse av 56
sma tjern og innsjoer | Gstmarka ved Oslo. Hun har verdier
for Al, Fe, Mn, Zn, Cuy, Cr, Ni, Cd og Pb fra prever tatt i
mars og oktober 1983. Verdier fra mars 1983 er gjengitt i
tabell 2.

Videre er det i tabell 2 tatt med kalkulerte bakgrunnsver-
dier for svenske innsjoer, dvs. verdier som er antatt & ha
eksistert i naturen for forurensningen tok til, og verdier fra
svenske bekker (Monitor 1987)

De norske verdiene for Al, As, Cd, Pb og Se er referert
under omtalen av de ulike metallene.
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Tabell 2

Moetallkonsentrasjoner (ug/l) i norske og svenske vassdrag og innsjeer. Gjennomsnittsverdien, medianverdien og/eller variasjonsbredden for maélinger fra ulike innsamlingsserier
angitt med kilde. Verdiene for kadmium (Cd) fra Norge er sannsynligvis for hoye ( pers. medd. E. Steinnes).
Concentrations of metals (1g/) in Norwegian and Swedish rivers and lakes. Mean, median and/or range of samples given with references. The values of cadmium from Norway are
most likely too high (pers. comm. E. Steinnes).

Ref.

Period.

Omrade.
Area

Antall praver
No. of samples
Merknad

Comment

Element
Al
Fe
Mn
Zn
Cu
Cr
Ni
Cd
Pb
As
Se

Innsjeer
Lakes

Henriksen &
Wright 1978

1974-1975

S og N-Norge
S and N-Norway

136+77

(bakgrunns-
nivaer)
(background-
levels)

0,5-12,0
0-2,0

0,1-0,5
0-2,0

Steinnes
et al. 1989

S-Norge
S-Norway

215
median

(variasjon)
median (range)

14,3 (0,4-39)
1,1 (0,4-9,1)

<0,10 (<0,10-0,54)
0,8 (<0,5-4,5)

Allen &
Steinnes 1987

1977

Hele Norge
Norway

40

gjennomsnitt
(variasjon)
mean (range)

67 (7-281)
78 (5-470)

13,8 (<0,3-137)
6,7 (1,6-36,4)

0,135 (20-310)

Riise 1987

1983

Dst-Marka
Oslo

56 (mars)

median
(variasjon)
median (range)

125 (55-525)
145 (10-430)

30 (10-290)

18 (5-30)
2(1-6,5)

0,5 (0,1-1,0)

2,0 (0,5-8,0)
0,13 (<0,05-0,50)
1,5 (0,5-3,0)

Monitor 1987

Sverige
Sweden

(bakgrunns-
nivaer)
{background
levels)

{20-1000)
(2-500)
(0,5-5)
(0,2-2)
{0,1-0,5)
(0,1-1,0)
{0,005-0,05)
(0,05-0,5)

Eiver
Rivers

Salbu et al,
1979

1971

Hela Norge
Norway

veiet
gjennomsnitt
weighted
mean (range)

171 (5-870)
17,1 (2,3-65)
20,0 (4-57)
<6,0 (4-60)
0,9 (0,4-3,5)

<0,6 (<0,6)

<0,3 {<0,3)
<0,4 (<0,3-0,7)

Bekker
Brooks

Monitor 1987

Sverige
Sweden

variasjonsbredde

range

290-800
16-60
7-25
0,5-1,0
0,5-0,7
0,8-1,1
0,03-0,15
0,3-0,7
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3 Visse metaller og deres
virkning pa invertebrater
og fisk

3.1 Aluminium
3.1.1 Forekomst og virkeméite av aluminium

Aluminium er et nokkelelement som pavirker organismene
i forsuret vann. Aluminiums kjemi er meget kompleks fordi
det opptrer i en rekke lgselige tilstandformer og i tillegg i
mange faste faser. Al danner komplekser med uorganiske
forbindelser som F', OH", SO, $iO3"'m.m. og med organis-
ke molekyler f.eks. humustoffer.

For de uorganiske kompleksene (f.eks. Al)) varierer andelen
av de ulike ioneformene pad en komplisert og ikkelineaer
maéte med pH. Nir pH < 4,5, er det AB+-jonet som domine-
rer, mens det i pH-omradet 4,5 - 6,5 er det de ulike hydroksy-
og fluoridkompleksene som dominerer. Omkring pH 6,5 kan
Al felles ut som tungtleselige hydroksyder, men i mer basis-
ke losninger dominerer loselige aluminat anion-komplek-
ser, Spesielt viktig er at uorganisk Al bindes til organiske mo-
lekyler, i.e. humus og fulvussyrer, (R-COO:Al). Disse Al -
forbindelsene avgir ikke lett bundet Al, og de er ikke eller
svaert lite giftige. Hvor mye Al som bindes pa denne méiten,
er avhengig av bl.a. mengden humusstoffer som er tilstede,
pH og mengden lost Al. Hvis ikke den totale Al mengden
(Al,,) er for hay, kan en grovt sett si at ndr humusmengden
> 10 mg/l og 4 < pH <9, er det slike komplekser som domine-
rer. Ved pH 4 - 5 er de imidlertid fortsatt viktige nar humus-
mengden er > 3 mg/l og mengden uorganisk Al forsatt ikke
er for hay. Den organiske kompleksbindingen sker med hu-
musmengden (Backes & Tipping 1987). Specieringen i "na-
turlig” forsuret vann er derfor viktig. Ved pH > 5 er det ofte
slik at [Al-uorganisk] ~ [Al-organisk]. Ved pH < 4,7 er [AI3*] >
[Sum A(OH)%*], og som regel er da sulfat- og fluoridkom-
pleksene mindre betydningsfulie.

Aluminium er et av verdens mest vanlige metaller, og som
det tredje vanligste element utgjer det 7 - 8 % av jordskor-
pen. Fritt Al° finnes ikke naturlig pA grunn av aluminiums
store reaktivitet og heye oksydasjonspotensial. Al finnes i
naer sagt alle bergarter, i mange jordarter, i overflatevann,
og selv om det ikke er ansett & vaere et essensielt element,
i en rekke ferskvannsorganismer. Som et resultat av lang
tids vitring av primaere mineraler forekommer Al i en
rekke leirmineraler og i jord, hvor silikatvitringen er viktig,
som hydratiserte (tungtloselige) oksyder og hydroksyder
f.eks. gibsitt.

Al-mobilisering i jord og avrenningsvann er ikke kjent i
detalj. | det geokjemiske kretslap har en ofte knyttet regu-

leringen av Al sammen med Al-hydroksydenes kjemiske
kontroll og da ofte via en fast trihydroksydfase som kilde
for hydrolysen. Mye tyder imidlertid p& at dette er en
sveert forenklet og kanskje til og med uheldig betrakt-
ningsmate. ionebytte, vitringsreaksjoner, det hydrologiske
stremningsbilde i jorden og den intime koplingen til fluk-
sene av mobile sterksyreanioner fra nedber og terravset-
ning, SO, og na etterhvert i ekende grad NO;, er langt vik-
tigere (Sullivan et al. 1986).

Noe av det mest karakteristiske for variasjonene av uorga-
nisk Al i rennende vann er at konsentrasjonsmaksimum
oftest opptrer ved hoye vannferinger og nr pH er lavest. |
flomsituasjoner passerer vannet mer gjennom de evre og
sure Al-rike lag i jorden, mens en i terrvaersperioder far
mer innslag av vann som har passert dypere jordlag hvor
noytraliserings- og vitringsreaksjoner reduserer surheten
og mengden lest Al. Det er ogsd vist at utfelt eller lost
kompleksbundet Al i bekkesedimenter (og submers vege-
tasjon) kan frigjeres av surt vann | nedbers- og/eller snos-
meltnings-situasjoner (Henriksen et al. 1988). Alt i alt er
denne samvariasjonen mellom f.eks. vannfering, pH og
vannloselig Al resultatet av et komplekst samspill mellom
kjemiske og biclogiske reaksjoner.

3.1.2 Effekter av aluminium pa invertebrater

Det er vel dokumentert at limniske krepsdyr tar opp Al fra
vannet. For Dapnia magna ble f.eks. funnet at konsentra-
sjonen for hele individet okte fra 320 til 3000 pg/g i lepet
av 24 timers eksponering til 20 ug/l (pH 6,5) og til 11 000
1g/g nér Al-mengden ble oket til 1 mg/. Al var da lokali-
sert til kroppsoverflater, noe fantes i tarm, og noe syntes
ha blitt tatt opp i kloridcellene i gjellevevet hvor osmore-
guleringen foregar (Havas 1985). Storkrepsarten Orconec-
tes virilis akkumulerte ogsd tilsynelatende betydelige
mengder Al etter 14 dagns eksponering til 500 pg/l, men
da dyrene deretter ble utsatt for en sultperiode, sank niva-
ene. Dette tyder pa at det meste satt i tarminnholdet og

_ikke var tatt opp av organismen (Malley 1980).

Det har vaert funnet at bentiske invertebrater | rennende
vann med Al-konsentrasjoner i vannet i omradet 150 - 200
ng/l kan inneholde opptil ca 8 mg/g (terrvekt; hele dyret).
Selv om det skjer en akkumulering, ser det ut til at mye de-
poneres og legges tilbake i exuviene nar insektene klekkes.
Det finnes savidt vites ingen sikre tall p3 den faktiske rest-
konsentrasjon som skal til for & f4 giftvirkninger p3 vevs/
organ-niva. De aller fleste studier har vaert utfort ved Al-
tilsetning til vannet (Herrman 1987).

Limniske evertebrater er i forhold til fisk lite undersokt.
Det er foretatt endel toksisitetstester (jf. figur 1). De sub-
letale effekter er s godt som ikke studert, og antall meka-
nismestudier er fa. Det som likevel finnes, tyder p3 at Al-
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Figur 1

Konsentrasjonsnivier for dokumenterte letale og subletale
effekter av vannlgslig aluminium pad dyrearter/grupper i
ferskvann, data fra vannkjemiske méalinger og anbefalte
miljekriteria (vannkjemidata fra tabell 2; ytterligere opp-
lysninger i avsnitt 3.1). Felgende symboler er benyttet: in- 1
vertebrater (® ), fisk (M ), flere obervasjoner for én art -
(m— ), effektomrade for én art (B——> ) med angivel-
se av laveste konsentrasjon som har gitt skadelige effekter
pa organismen.

Concentration levels for documented lethal and sublethal 01+
effects of aqueous aluminium on species/groups of freshwa-
ter animals, water chemistry data, and recommended envi-
ronmental criteria (chemistry data from table 2; additional
information in Section 3.1). The following symbols are used:
invertebrates ( @ ), fish ( M ), several observations for one
species ( —M ), effect range for one species (B——> )
with indication of the lowest concentration which has given
detrimental effects on the organism.
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toksisiteten manifesterer seg som svikt i ionereguleringen.
Dyrene som i utgangspunktet har heyere osmotisk konsen-
trasjon i vevet enn i mediet, ma kompensere for tap av os-
molytter ved aktive opptaksmekanismer vanligvis lokalisert
til gjelleepitel eller andre respirerende overflater. Svikter
dette aktive og energikrevende opptaket, vil dyret tape
salter f.eks. NaCl.

Hos dafnier (D. magna) fant en i 24 timers tester ved pH
5,0 og 6,5, 2,5 mg Ca/l og Al, > 300 ug/l at vannet var akutt
giftig. Det aktive saltopptaket avtok og det passive tapet
okte slik at NaCl-konsentrasjonen i blod og vev avtok. Ved
lavere Al-konsentrasjoner (54 ug/l) og ved 0,4, 4 og 20 mg
Ca/l var dodeligheten hhv. 50 - 60%, 10% og ~10%, og de-
deligheten avtok ogsd med ekende tilsetning av organisk
stoff. Hos denne arten fant en ogsa reproduksjonen avtok
noe (16%) ved pH 7,7 og 320 ug Al/l, og ved denne pH var
LC50 ca 1,4 mg Al/l (Havas 1985, Havas & Likens 1985).

For Daphnia spp. og Cydops spp. har en i 72-timers tester
funnet overdodelighet ved 100 pg/l mens Diaptomus-arter
og Holopedium gibberum og den nordamerikanske arten
Daphnia catawba er relativt tolerante. Denne overdgdelig-
heten opptrer (som hos fisk) ved lavere pH (5,0) og hayere
(8.,5), men er klart lavere i pH-omradet 6,0 - 7,2 hvor gifti-
ge Al-former kan felles ut (Havas & Likens 1985),

Grovt kan en si at for en rekke arter zooplankton ligger
antakelig talegrensen omkring 100 pg/l nir en befinner
seg i pH-omradet 5,0 - 85. Denne dedeligheten er som
nevnt koplet til salttapet ved at visse epitelceller (kloridcel-
ler) hvor opptaket skjer, pavirkes. Slike pavirkninger er vist
hos felsomme arter som Daphnia magna, men ikke hos
mer tolerante arter som Holopedium, Chaoborus eller Chi-
ronomus riparius. En nedgang i kroppens Ca-innhold er
ogsa ofte assosiert med Al-eksponeringer, f.eks. hos Daph-
nia og Orconectes. Ved 500 - 2000 ug/l viser f.eks. larver av
visse degnfluearter oket respirasjon, og det er muligens en
kopling til redusert O,-transport forarsaket av svikt i osmo-
regulering og ionetransport over gjellene og/eller fysiske
skader pa gjelleoverflaten (Howells 1990, Herrmann 1987).

Sterre krepsdyr varierer ogsa mye | folsomhet. For Orconec-
tes virilis finner en ingen dedelighet ved pH 5,5 og en Al-
konsentrasjon pa 200 pgfl, men Ca-opptaket ble redusert.
Ved hayere (6 - 6,7) og lavere {(<5) pH forsvant denne ef-
fekten (Malley 1980). Tester med Asellus intermedius ved
pH 5,0 og 250 pg/l gav ingen dedelighet, men den okte
nar pH ble senket til 4,0 og Al-mengden gket til 500 pg/l
(Burton & Allan 1986).

Visse insektlarver spesielt blant degnfluene der nir surhe-
ten og Al-konsentrasjonene gker, f.eks. blant baetidene. |
tester med Neonumra-arter ved pH 5,0 og 250 pg/l fant en
imidlertid ingen dedelighet men forst ved pH 4,0 0og 500 ug
Al/l. Tilsvarende heye toleranser er funnet for Chaoborus

punctipennis og Chironomus anthracinus. Disse overlevde i 8
degn i konsentrasjonsomradet 1,02 - 20 mg/l og ved pH
mellom 4,0 og 6,5, og C riparius overlevde selv om Al-
konsentrasjonen var over 20 mg/l (Havas & Hutchinson
1982). | assay med Tanytarsis dissimilis (2. og 3. larvestadium)
fant en 38% daedelighet etter 55 degn ved pH 6,8 0og 832 ug/
I, men i 96-timers tester ved pH 6,5 og tilsats av 78 mg Al/l var
det ingen dedelighet. Da forseket ble fortsatt til hhv. 14 og
38 degn, var imidlertid dedeligheten 100% (Howells 1990).

Studier av dagnfluene Heptagenia sulfurica og Ephemera
danica som over 10 degn ble eksponert til pH 4,4 - 4,8 viste
at alle forsoksdyrene overlevde, men dyrenes respirasjon
(O,-opptak) ekte (Herrmann 1987).

Parallellen til fiskens responser er ogs& tydelig idet som
nevnt ionereguleringen pavirkes f.eks. hos Daphnia, endel
storkrepsarter, flere degnfiuer og hos endel corixider. Hos
folsomme arter reduseres Na-opptaket, og hemolymfens
NaCl-konsentrasjon avtar. Nar pH er sveert lav, virker Al be-
skyttende pé virkningen av heye hydrogenionekonsentra-
sjoner [H*] (Herrmann 1987).

Av andre ferskvannsinvertebrater virker det som om mol-
lusker er relativt tolerante for vannleselig Al, men ikke for
lav pH. Snegl mangler stort sett i sure lav-kalsium vann, og
det har vaert hevdet at [Al] kan dobles i forhold til det *na-
turlige” uten at snegl og muslinger pavirkes. Physella hete-
rostropha viste f.eks. ingen dedelighet i forsuret vann med
pH 5,0 og total Al 250 ug/l og heller ikke ndr vannkvalite-
ten ble endret til pH 4,0 og 500 g/l (Burton & Allan 1986).

Anodonta grandis eksponert til pH 4,5 og 2,24 mg Al viste
ingen dedelighet etter 26 degn, men viste fysiologiske
stressresponser ved at [NaCl] i vevsvesken avtok og [Ca]
okte (Malley et al. 1987, sitert i Howells 1990).

Makroevertebratfaunaen i heytliggende smabekker everst i
nedberfeltene er ofte utsatt for surere vann, mer Al-
kontaminerting og har lavere artsdiversitet enn lenger ned i
vassdragene. Dette er antakelig et resultat av bade vann-
kvalitet og at de kanskje er blitt "avfolket" ved at sure Al-
episoder eker driften av dyr nedover vassdraget. En har i
felteksperimenter med syre og Al-tilsetninger til bekker sett
at driften eker. | et felteksperiment hvor pH ble senket og
Al oket fra 52 til 347 pg/l, ble det observert dedelighet p4
larver av degnfluearten Baetis rhodani og Gammarus pulex
etter 72 timer, og driften av knott (Dixa spp.) og degnfluen
Ephemerella (og B. rohdani) okte. Arter som Chironomus ri-
parius, H. augustipennis, Dinocras cephalotes og Ecdyonu-
rus venosus viste ikke overdedelighet. | andre slike forsek
har en ogsa sett oket drift av fjaermygglarver, og her har pH
ofte vaert lav (ca 4,0), og Al har variert mellom 200 - 4000
pg/l (Ormerod et al. 1987, Hall et al. 1987).

Invertebratgruppene har et vidt spektrum av responser og
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der toleranseforskjelier reflekteres i forskjeller i respirasjon
og ioneregulering. Al-felsomheten for krepsdyr synes ge-
nereit & vaere mindre enn for fisk, men er spesielt stor nar
bide pH og Ca-konsentrasjonen er lave. Insektlarver kan
vaere svaert felsomme (Baetidae) eller relativt tolerante
(Chironomidae), mens mollusker antakelig er relativt insen-
sitive for Al nar nivaene er ca 100 pg/l.

3.1.3 Effekter av aluminium pa ferskvannsfisk og
andre virveldyr

Vevskonsentrasjonene av Al er normalt svaert lave (Nyholm
1986). Hos mennesket, som er best studert, er haltene for
nyre, muskulatur, hjerne og gonader stort sett under 0,5
mg/kg ferskvekt. Nyholm (1986) gir verdier pa 1 - 6 mg/kg
for klatremus (Clethrionomys glareolus), 0,017 - 0,099 mg/
kg i lever fra svarthvit fluesnapper (Ficedula hypoleuca).
Han papeker imidlertid de analytiske og kontaminerings-
messige problem og antar at de fleste malinger er behef-
tet med feil og stort sett gir for hoye verdier.

Det er til na ikke entydig vist tilfeller av biomagnifikasjon
(biologisk anrikning) av Al i neringskjedene. Hos fisk (reye
Salvelinus alpinus) ligger nivaene omtrent pd samme niva
som hos byttedyrene (zooplankton). | et eksperiment der
en sjo ble behandlet med alum, var Al-nivaet i vev hos aure
(5almo trutta) mye mindre enn hos de planktonorganismer
fisken beitet. Regionale inventeringer gav heller ikke et
klart bilde (Howells 1990).

Nar det gjelder fisk, er det vel kjent at Al kan akkumuleres,
forst og fremst pa gjeller og hudoverflater. Hvorvidt Al
ogsa kan passere gjellemembranen, er mer usikkert. Hos
lagesild (Coregonus albula) har en f.eks. funnet at gjelle-
konsentrasjonen oker fra 6 til 47 ug/g nadr en sammenlig-
ner prover fra ikke-sure referanse-sjeer og forsurede sjoer
(Grahn 1980). | et tilfelle mener en & ha vist at hos regn-
bueaure (Oncorhynchus mykiss) (Smith & Stearly 1989)
ligger konsentrasjonen av Al ca 2 ganger hoyere i gjellevev
enn i muskelvev, innvoller og gonader. Flere andre har
ikke klart & pavise bioakkumulering selv om det er funnet
at Al-innholdet i epitelcellene i gjellen eker. For aureyngel
i bekker hvor Al-nivaene i vannet ligger pa 154 - 180 ug/l
er det rapportert om vevskonsentrasjoner pa 0,4 - 3,5 mg/g
(terrvekt) (Stoner et al. 1984). For karpe (Cyprinus carpio)
fant en at Al-konsentrasjon i ulike vev fordelte seg slik:
gjelle >> innvoller > andre vev (Howells 1990).

Akutt og kronisk giftighet av Al hos pattedyr, inklusive hos
mennesket, er en del studert, og mye tyder pa at dedelig
konsentrasjon opptrer nar mengden i vevene er ca 3 - 10
ganger de normale bakgrunnsverdiene (Nyholm 1986). Til-
svarende verdier finnes ikke for akvatiske organismer, men
her er til gjengjeld kunnskapen om akutt og kronisk giftig-
het av vannleselige Al-forbindelser relativt god.
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Hos fisk er det na vist at det er de labile monomere uorga-
niske Al-fraksjonene som er de giftigste (iallfall hos lakse-
fisk) og med Al(OH)2+ som den mest sannsynlige kandidat
(Fivelstad & Leivestad 1984). Slike Al-species pavirker pri-
maert gjellefunksjonen og forer til respiratoriske forstyrrel-
ser, dvs. gassutvekslingen over gjellene, samt til svikt i
ionereguleringen. Dadsarsaken er derfor en kombinasjon
av saltutvasking og kveling. Av subletale effekter er de vik-
tigste redusert vekst, adferdsforstyrrelser og forandringer i
hudpigmentering (Muniz & Leivestad 1980).

For respirasjonseffekter er det funnet at metabolismen i
form av oket 02-opptak og ventilasjonsfrekvensen eker i
surt Al-rikt vann, f.eks. for aure ved pH 5,0 og 450 ug Al/l
tilsatt; for bekkersye (Salvelinus fontinalis), som er mer to-
lerant, var responsen mindre (Rosseland 1980). Langtidsfor-
sok med den sistnevnte art viste ogsa lavere tilvekst enn i
en kalket kontroll (jf. ogsa Muniz & Leivestad 1980). Det er
ogsa funnet histopatologiske endringer og eket slimpro-
duksjon pa gjeller og dette synes & hindre gassutveksling
over gjellemembranen slik at respirasjonssvikt blir viktig i
tiiiegg tii de for nevnte osmotiske forstyrreisene. Den ob-
serverte hyperventilering er reversibel og kan reverseres
ved tilsats av komplekserende ligander (f.eks. citrat) som
binder toksiske Al-former. Gassanalyser av venest blod hos
fisk i surt Al-rikt vann viser at Pg, er lavt mens Pcq, 0g blo-
dets pH ikke endres. Hosting, dvs. reversering av vann-
strommen over gjellene, og klogging av gjellefilamentene
av slim er da ogsa vanlig (Wood & McDonald 1987).

P& samme mé&te som for endel invertebrater forer slikt Al-
stress til at det aktive saltopptaket over gjellene avtar, og
NaCl-konsentrasjonen i plasma avtar samtidig som haema-
tokrit (blodcellenes volummessige andel i plasma) oker.
Disse responsene skjer raskest hos felsomme arter som
f.eks. atlantisk laks (Sa/mo salar), noe mindre hos aure,
mens bekkergye, som er relativt tolerant, viser mye mindre
respons (Rosseland & Skogheim 1984). Dette samsvarer bra
med resultater fra dedelighetsforsek i felt, og de erfarin-
gene en har fra utsettinger med disse artene (Muniz &
Grande 1974).

Laboratorieforsek med laksefisk viser at hos aure vil det
aktive Na-opptaket over gjellene inhiberes ved pH 4,5 og
4,0 og nar [Al] > 40 pg/l (Dalziel et al. 1986). Noen finner
ogsa at utfluksen av Na samtidig eker, og det er vist at re-
dusert opptak henger sammen med redusert aktivitet pa
gjelleenzymene Na-K-ATPase og karbonsyreanhydrase i
kloridcellene i gjelleepitelet. Slik inhibering opptrer hos
laks og regnbueaure (O. mykiss) ved ca 200 pg Al/l (pH 5,0)
(Staurnes et al. 1984). Som nevnt er den fysiologiske re-
spons bade av respiratorisk og ioneregulerende art, og
hvilke som dominerer avhenger av bl.a. pH. 76 ug Al/l ved
pH 6,1 resulterte i dodelighet antakelig primzert pga. hy-
poksi hos regnbueaure. Ved lavere pH (4,0 - 4,5) var det
salttapet som dominerte, og ved pH 5,0 - 5,5 var det en
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blanding av disse to dodsarsakene (Neville 1985). Kompa-
rative studier av aure, bade stasjonaer form og sjeaure, laks
og bekkeroye viste typisk fall i plasma Cl og gket hemato-
krit, minst hos bekkeraye som er mest tolerant. Felsomheten
overfor vannleselig Al er spesielt stor for presmolt av laks,
og den avtar i rekkefelgen laks > sjgaure > aure > bekkeraye
(Rosseland & Skogheim 1984). Slike fysiologiske responser
er ogsa vist under episoder med fiskeded, f.eks. i Tovdalselva
og Ogna, og felteksperimenter viser at de er reversible
(Leivestad & Muniz 1976, Skogheim et al. 1984). Arsakene til
de observerte gjelleutfellingene, som er vanlige, er fortsatt
uklare. Noen hevder det er hydroksydutfellinger pga. av
overmettede Al-lesninger andre mener det er gjellen selv
som f.eks. via NH4*-produksjon forandrer mikromiljget ved
membranoverflaten. Selv om Al-innholdet i slikt gjelleslim
er hoyt, er det ikke entydig vist at Al passerer membranen
og inn i vevene.

Av subletale effekter pa fisk pa grunn av Al i vannmiljoet
er de viktigste virkningene pa utvikling og vekst. Larveut-
viklingen blir langsommere slik at plommesekk-resorb-
sjonen avtar, og yngelen blir mindre enn ellers (Baker &
Schofield 1982). Dette sammenfaller med mindre kalsifise-
ring av skjelettet noe som kan vaere forarsaket av redusert
opptak av Ca, N og K. Slik depresjon av vekst og utvikling
er vist i bade laboratorie- og felteksperimenter. F.eks. fant
en at eksponering av lakseegg til 93 - 183 pg Al/l ved pH
4,8 - 5,6 okte utviklingstiden fra befruktning til startféring
vesentlig (Skogheim & Rosseland 1984), og i et forsok med
aure fant en slike effekter ved pH 5,5 og Al; > 27 pg/l. Tilsats
av Ca til vannet kan redusere disse effektene. Av andre
symptomer kan nevnes redusert yngelaktivitet, redusert
fodeinntak, svikt i likevektssansen, gjeliehyperplasi, mork-
pigmentering og oket mucusproduksjon. Hos &lefaringer
(Anguilla anguilla) fikk en redusert aktivitet og sket mu-
cusproduksjon ved pH 5,1 og 230 pg Al,J (Fjellheim et al.
1985).

Hos fiskeegg synes Al & mildne virkningene av H*-ionene ved
lav pH, men rett etter klekking blir Al betydelig mer giftig
og pavirker dessuten embryonalutviklingen og selve klek-
keprosessen. Hos bekkergyerogn ved pH 4,2 okte tilsats av
200 pg All klekkeprosenten fra 0 til 52%, ved pH 4,4 og 100
ug/l tilsatt fra 58 til 83%, ved pH 4,5 og 300 pg/! fra 6 til
45,9%, og her ble ogsad yngeldedeligheten redusert noe
(Baker & Schofield 1982). Flere lignende resultater er kjent
fra litteraturen, og det ser ut til at fiskeegg er forholdsvis
tolerante. For lakseegg har en f.eks. fatt 100% klekking ved
186-531 g/l og pH 4,8 - 5,6; hvor ogsa rogn av aure, sjgaure
og bekkeraye overlevde frem til klekking, men deretter fikk
en stor dedelighet. Resultatene er her litt sprikende idet
enkelte finner at Al-tilsetninger faktisk reduserer kiekke-
prosenten i pH-omradet 5,0 - 5,5. For bekkeroye fant en
dette ved pH > 5,2 da klekkeprosenten var lav, og mye av
yngelen var deformert. | kiekke- og yngelforsek med laks,
sjeaure, aure og bekkeroye var dedeligheten i klekkeperio-

den hhv. 39%, 99,1%, 61% og 12%, mens dedeligheten
etter klekking okte til hhv. 93%, 99,7%, 87% og 13%. | dette
forseket 14 pH mellom 4,8 og 5,6 og Al;-nivaet var 93 - 183
ng/l (Skogheim & Rosseland 1984).

Yngelstadiet fra klekking og frem til plommesekken er re-
sorbert (swim up-stadiet) er derfor et meget folsom stadium.
Selv for den Al-tolerante bekkergya er 300 pg total Al (pH
4,2 - 5,5) akutt giftig, og for andre arter er tilsvarende vist i
konsentrasjonsomradet fra 12 til 1000 ug/l. Hos vanlig aure
opptrer slike effekter iallfall ved 250 - 500 pg/l (pH 4,5 - 5,4),
og talegrensen for f.eks. hvit sugefisk (Catostomus com-
mersoni) ved pH 5,0 - 5,5 er ca 100 pug/l (Baker & Schofield
1982).

Mange tror at Al-folsomheten oker med fiskens alder, men
det er nok ikke tilfelle. Nar det gjelder yngel og ungfisk, er
som tidligere beskrevet yngel av bekkeroye godt studert.
For denne er [Al] omkring 300 pug/l i pH-omradet 4,5 - 5,5
mye mer giftig enn lav pH alene, mens 100 ug Al/l ikke synes
& gi oket mortalitet i pH-omradet 4,0 - 4,9. @king av Al-
mengdene til 200 pg/l ekte dedeligheten, spesielt i pH-
intervallet 4,7 - 5,5, og da var yngel mye mer folsom enn
plommesekklarver. For alefaringer var det lave dedeligheter
under 170 pg Al/l (pH 6,6 - 5,1), mens dedeligheten ekte ved
pH 5,1 da Al-konsentrasjonen ble oket til 230 pug/l (Fjellheim
et al. 1985).

Nar det gjelder eldre stadier av ungfisk, smolt og voksne
individer, vet en at presmolt av anadrom laks er meget
folsom idet 100% dedelighet opptrer etter allerede 48 timer
ved 245 ug Al/l og ved 313 - 436 pug/l etter 30 timer. Tale-
grensen ligger antakelig her godt under 100 pg/l. Parr er
derimot mindre felsom enn presmolt, men i forsek med
en- og todrig aure var den eldste fisken mest folsom (Ros-
seland & Skogheim 1984). | laboratorieforsek med oppvan-
drende (og voksen) laks var pH 5,0 og mer enn 500 pg
Al ./l dedelig og gav de typiske fysiologiske stressresponser
(W.T.W. Potts pers. medd.).

Hos amfibier synes det som de voksne er relativt tolerante
for Al, i det minste nar dyrene eksponeres for realistiske
Al-nivaer, mens de i klekkefasen er betydelig mer falsomme.
Den kroniske giftighet av vannleselig Al er pH-avhengig
(som hos fisk), men i motsetning til fisk sker giftigheten nar
pH avtar. Hos vanlig padde (Bufo bufo) hvor nylig gytte egg
ble testet for total Al-konsentrasjon p& 93 og 185 pg/l ved
ulike pH, var dedeligheten 100% ved pH 3,5, 50% ved pH
4,0, klart merkbar ved pH 5,0, men dedeligheten avtok et-
tersom larvene vokste og metamorforiserte. Tilsvarende re-
sultater fikk en ogsa for tre Rana-arter, og voksne dyr synes
i det minste i perioder & overleve pH 3,0. Noen Triturus-arter
og Rana arvalis ser ut til 3 overleve pH 4,0 - 4,5 og néar [Al]
er omkring 100 pug/l, mens andre arter er mer felsomme
(Leuven et al. 1986).
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Hos Bufo americanus ble klekkingen redusert nar [Al;] ble
oket fra 35 til 46 pg/l, mens overfering av larver fra pH 6 -
6,5 til 4,3 uten aluminiumstilsats ikke forte til overdedelig-
het (Clark & Hall 1985). Hos Rana sylvatica fant en klare ef-
fekter i form av redusert klekking ved pH 4,3, men ikke
ved 4,8. Det var ingen larvededelighet ved disse pH-
verdiene. Akutt grenseverdi for Al ved pH 4,3 ble for
denne arten satt til 70 pg/l. | tester med Rana arvalis, R.
temporaria og R. esculentus fant en at pH 3,5 var letal, pH
4,0 kritisk, men at de overlevde godt ved pH 5,0. Nir en
ved denne pH tilsatte 2,5 mg Al/l, okte dedeligheten. Hos
R. temporaria ble den mélt til 60% ved pH 5,0 og 95% ved
pH 4,5. Hos denne arten var larvededeligheten frem til me-
tamorfosen hhv. 42 og 50% ved Al-niviene 800 og 1600
ug/l. Disse larvene var imidlertid sa svake at en regnet med
de senere ville bukke under. Eggdedeligheten hos R. sylva-
tica var total ved total Al pa 200 ug/l og nar [Ca] var lav
(0,5 mg/l), og ble redusert til ca 20% nar Ca-nivaet ble oket
til 100 mg/l (Leuven et al. 1986).

| denne oversikten er det rimelig ogsd & inkludere fugl
fordi Al-forgiftning er en sannsynlig arsak til alvorlige klek-
keforstyrrelser hos flere fuglearter som via naeringsnisjen
er knyttet til ferskvann (Nyholm 1981). Dette er vist i Sveri-
ge for spurvefugler i Lappland og i forsurede omrader i
sarvestre Sverige. Fuglene legger egg hvor eggskallet er
svaert tynt eller mangler helt. Al-haltene i benmargen er
betydelig forheyet hos svarthvit fluesnapper som viser
disse symptomene. Tilsvarende symptom er funnet hos fos-
sekall (Cinclus cinclus) i sure Serlandsvassdrag hvor bestan-
dene nd avtar, men her er det s3 vidt vites ikke hittil rap-
portert resultater fra Al-analyser. Fra tilsvarende studier i
Wales har en funnet at redusert fedetetthet i forsurede
bekker samsvarer med oskede territoriestorrelser hos fosse-
kall. Viktigere er at den videre statistiske analyse antyder
at bl.a. vannkvalitetsparametre som pH og uorganisk Al-
innhold er viktige faktorer. Hekking av fossekall opphorer
langs bekkefar n&r Al i vannet er heyere enn 100 pg/l (Or-
merod et al. 1986). Inntaket av Al er antatt & veere via
feden (invertebrater), og en mulig mekanisme kan veaere
forstyrrelse av Ca-metabolismen.

Blant fugl har det eksperimentelt vist seg & veere kjenns-
forskjeller. Verpende hunner av japansk vaktel (Coturnix c
Jjaponicus) som fikk Al-citrat i drikkevannet akkumulerte
betydelig mer Al enn tilsvarende hanner. Al ble mest
lagret i benmarg, men og i lever og nyre (som Pb og Cd)
(Nyholm et al. 1983, Nyholm 1986).

3.1.4 Aluminiuminnhold i ferskvann og grense-
verdier

Aluminium har ikke vist seg a vaere essensielt for noen orga-
nisme (Nyholm 1986). Konsentrasjonen i overflatevann vari-
erer sterkt mellom ulike regioner avhengig av bl.a. geologi,

nina utredning 013

hydrologi og vitringsgrad. | vann med pH < 5,5 gker kon-
sentrasjonen med avtakende pH, mens konsentrasjonen
avtar mot pH ~ 6,5 hvor laselighetene av hydroksydene er
lavest. | sure skandinaviske sjeer varierer Al . i omradet
100 - 800 pug/l, mens den uorganiske delen (Al) er lavere,
For norske forhold viste Henriksen et al. (1987) at [Al]] ekte
med [H*] i sure sjser (pH < 5,5) mot 230 pg/l ved pH 4,3.
Regionale inventeringer i nordastre deler av USA og i
Kanada viser det samme. | Adirondack-omradet fant en
f.eks. at | sjoer med pH <5 hadde 90% [AL] > 150 ug/l (EPA
1986). | Sudbury i Ontario 14 total Al mellom 150 - 1150 pug/
|, hayest i de sureste vannene, mens en i forsurede elver i
Nova Scotia hadde verdier omkring 160 - 330 pg/l som
Al | det siste tilfellet var imidlertid konsentrasjonen av
det antatt giftige Al, bare 11 - 27 ug/l, slik at pH per se er
her antakelig viktigere enn Al (Schneider et al. 1979, La-
croix & Kahn 1986, Howells 1990).

Aluminium kan ogsa felle ut humus eller andre organiske
karbonforbindelser og fosfat [PO,] og derved fjerne nae-
rings/energikildene i slike oligotrofe systemer (Muniz & Lei-
vestad 1980). Utfellingene kan lagres pa sedimentoverfla-
tene som senere kan opptre som bade kilde for Al, eller
viktigere, som neytraliseringsreservoar via hydrolyse, kat-
ionbytte og sulfatreduksjon. Det er viktig & merke seg at i
de akvatiske systemer er Al-dynamikken betydelig sterre
enn i jord som er preget av mer metastabile systemer.

3.2 Arsen

3.2.1 Forekomst og virkemate av arsen

Arsen er et klassisk giftstoff hyppig omtait i den ikke-
vitenskaplige litteratur. Lufteksponering (> 3 pg As/m?
luft) er hos mennesker klart implisert som arsak til en
rekke alvorlige sykdommer, organskader og svekking av
immunforsvaret, mens oralt inntak ogsa bl.a. gir harsels-
skader og hjerneskader.

Arsen forekommer relativt vanlig i naturen, for det meste
som arsener eller pyritter, men kan ogsd opptre i elemen-
teerformen. Arsen har veert brukt ved fremstilling av en
rekke industriprodukter, i biocider, medisinske produkter,
maling og halvledere. Det frigjeres ogsa ved bruken av fos-
sile brensler (Semb & Pacyna 1988). Bruken som biocid har
endret seg i det siste ved overgang til andre gifistoffer.
Det brukes som vekst- og helsefremmende tilsetting i kjatt-
produksjonen. Sverige er verdens sterste produsent av
arsen.

Som miljekontaminant er i var forbindelse industriutslipp
til atmosfaeren den viktigste kilden sammen med jordbruks-
avrenning og naturlige vitringsprosesser. Sistnevnte bidrar
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imidlertid mindre, og pa global skala er det anslatt at
dette bidraget til overflatevannets innhold av arsen er av
sterrelsesorden 10 ug/l eller mindre, mens det antropoge-
ne bidraget er ca 3 ganger sterre (Eisler 1988a).

As-syklus i miljeet er preget av omsetning, oksydasjons- og
reduksjonsprosesser og metabolisering. | s& mate minner
det mye om fosfatomsetningen, men er mye langsommere.
As kan akkumuleres i sure jordslag og skulle i s& fall tilbake-
holdes og vise lave konsentrasjoner | forsuret overflate-
vann. Sedimentologiske undersekelser indikerer at utslipp
av As til atmosfaeren har eket | historisk tid (Smith et al.
1987). As kan via mikrobiell vei metaboliseres til flyktige ar-
senderivater, og en regner med at 20 - 60% kan reemitteres
fra jord. Arsen kan og metyleres via mikroorganismer, men
som hovedregel er organiske As-forbindelser mindre leseli-
ge enn uorganiske hvorav As(V) er det vanligste laste spe-
cies. Det gjelder spesielt i vel oksygenerte basiske vanntyper
med lavt totalt organisk karbon (TOC) og der elektropoten-
sialet (Eh) er heyt. | sure dystrofe systemer er det arsenitt og
As-sulfider som dominerer. Arsenater sorberes til humuskol-
loider og danner kopresipitater eller absorberes til jernhy-
droksyder og danner relativt ulaselige utfellinger med Ca, S
og Al som fastlegges i sedimentene {Thanabalasingam &
Pickering 1986). Under stratifiserte forhold i innsjeene kan
dette As avgis til hypolimnion og under sirkulasjonen forde-
le seg | vannmassene. Sesongvariasjoner er derfor vanlige
under slike forhold (Eisler 1988a). Under sure forhold med
stor atmosfzerisk avsetning direkte pa storre innsjeoverfla-
ter kan en regne med at primaerprodusenter med kronisk
fosfat-mangel kan akkumulere As som kan virke hemmen-
de eller direkte giftig pa f.eks. planteplankton.

I og med at As har s mange likhetspunkter med fosfor, vil
det stort sett folge fosforets vei i de aktive transportmeka-
nismer pa membrannivad og kan skilles ut via nyrene. Hos
pattedyr metyleres As-forbindelsene i leveren og avgiftes
for ekskresjonen. Virkningsmaten for As(lll) er en p&kop-
ling pa sulfhydrylgrupper p proteiner med pifalgende en-
zyminhibering. Det samme er tilfelle for As(V), som imid-
lertid er mindre effektivt (Howard et al. 1984, Eisler
1988a).

3.2.2 Effekter av arsen pa invertebrater

Giftigheten av arsen p4 livet i ferskvann avhenger av ione-
tilstand; det trivalente (As(ill)) er betydelig mer giftig enn
det pentavalente (As(V)). Uorganiske forbindelser synes
mere giftige enn organiske. Andre faktorer som virker mo-
difiserende pa giftigheten er pH, hardhet, mengden orga-
nisk stoff, fosfatinnhold og tilstedevaerelsen av en rekke
andre stoffer, f.eks. selen.

Akvatiske organismer kan pdvirkes av arsenforbindelser i
vann i sa lave konsentrasjoner som 19 til 48 pg/l, ved 120

mg/kg i nzeringen og ved vevskonsentrasjoner pd 1,3 til 5
mg/kg vatvekt (figur 2 og vedliegg 1). De mest falsomme
organismene er alger. Ved 85 - 88 ug/ av As®* ble det
pavist 10 - 32% dedelighet hos Gammarus pseudolimnaeus
i lepet av 28 dager. Konsentrasjoner pa rundt 1 mg/l gir ef-
fekter pa ulike invertebrater (figur 2).

Det er pavist at arsenforbindelser kan akkumuleres i orga-
nismene, bla. i ferskvannsplanktonkreps og mollusker,
men opptaket er relativt lavt. Konsentrasjonsfaktoren for
uorganisk As* er hos de fleste invertebrater ikke hayere
enn 17 ganger, for As> 6 ganger og for organiske arsen-
forbindelser 9 ganger etter 21 - 30 dager. Giddings & Edd-
lemon (1977) paviste i et eksperimentakosystem en signifi-
kant ekning av As (tilfort som natriumarsenitt) i snegler av
slekten Physa. Forsaket viste at sneglene sannsynligvis tok
opp As fra sedimentet i stedet for direkte fra vannet. Det
er ikke pavist noen bioakkumulering gjennom naeringskje-
den i ferskvann.

3.2.3 Effekter av arsen pa ferskvannsfisk

| biologisk materiale er haltene i liminske miljoer generelt
lave (< 1 mg/kg (vatvekt)), mens det i marine organismer er
opp mot elier over 100 mg/kg. Hos ferskvannsfisk er det fra
0 (i praksis deteksjonsgrensen) til 0,2 mg/kg vatvekt, hoyest
i kontaminerte omrader. For helfisk er oppgitte verdier for
gjedde (Esox lucius) fra Kanada 0,05 - 0,09. Tilsvarende fra
Sverige er 0,03 mg/kg, noe hoyere i lever og hos fet fisk.

Letale og subletale effekter opptrer hos fisk nir vannet in-
neholder 0,1 - 0,5 mg/l, nar dietten inneholder 120 mg/kg
(vatvekt), eller nar vevene har akkumulert As til niviene
1.3 - 5 mg/kg.

Toksikologiske tester med ulike uorganiske arsensalter (V,
lll} har vist at det er store artsforskjeller i toleranse selv
blant naerbeslektede arter. Det er et gjennomgéende trekk
at felsomheten avtar med ekende alder; de yngste postem-
bryonale stadiene er mest falsomme, jf. tabell 3. Av de

“uorganiske formene er As(lll) mer giftig enn As(V), og de

organiske As-forbindelsene er mindre giftige enn de uor-
ganiske (Eisler 1988a).

LC50-verdiene varierer med pH, temperatur, Eh, TOC,
[PO,), mengde materiale i suspensjon m.v.

3.2.4 Arseninnhold i ferskvann og grenseverdier

Nar det gjelder konsentrasjoner i ikke-biologisk materiale,
er det fra USA oppgitt verdier fra ukontaminerte referan-
seomrader pa 0,5 - 1 ug/l i overflatevann, for Lake Superior
i Kanada 0,1 - 1,6 nug/l. For Elben i Vest Tyskland, som er
sterkt miljpbelastet, er nivaet 20 - 25 ng/i (Eisler 1988a).

17



© Norsk institutt for naturforskning (NINA) 2010 http://www.nina.no
Vennligst kontakt NINA, NO-7485 TRONDHEIM for reproduksjon av tabeller, figurer, illustrasjoner i denne rapporten.

nina g 013
As it
ug/l. =
(ppb
100,000
I .
ot
10,000 .
H
1000 ~ X
:
. ]
» [ ]
EPA
100 - . -
Figur2 &
Konsentrasjonsnivaer for dokumenterte letale og subletale
effekter av arsen p4 dyrearter j ferskvann, data fra vannkje- CANADA
miske médlinger og anbefalte miljgkriteria {vannkjemidata
etter tabell 2, data for fisk etter tabell 3, data for inverte-
brater etter vedlegg 1, ytterligere opplysninger i avsnitt Paad
3.2). Felgende symboler er benyttet: invertebrater (® ), fisk
(M), flere obervasjoner for én art (——M ), effektomrade
for én art (M—> ) med angivelse av laveste konsentrasjon 102
som har gitt skadelige effekter pa organismen. \/
Concentration levels for documented lethal and sublethal
effects of arsenic compounds on species of freshwater ani- g Subletale Letale Letale Subletale
mals, water chemistry data, and recommended environmen- o1 5 5 verdier  verdier  verdier  verdier
tal criteria (chemistry data from table 2, data for fish from ‘ JE28 . .
tabie 3, for invertebrates from Appendix 1; additional infor- . .% ?,,~_§§ s E g g
mation in Section 3.2). The following symbols are used: in- SEEgEeE g_gggg gigé N
vertebrates (@ ), fish (B ), several observations for one spe- Vannkjemi 3552 EEL T &
cies (——M ), effect range for one species (B——> ) with
indication of the lowest concentration which has given det-
rimental effects on the organism.
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Tabell 3
Virkning av arsen-forbindelser p fisk.
Effects of arsenic on fish.

Art Test
Species

Ketalaks Ohcorhynchus keta LC50/48 t
Drekyt Phoxinus phoxinus Letaltest

Orekyt Phoxinus phoxinus

Regnbueaure Oncorhynchus mykiss LCs0/28 d
Regnbueaure Oncorhynchus mykiss LC50/96 t
Bekkeraye Salvelinus fontinalis LC50/96 t

Tap av likevektssans

Konsentra- Merknad Ref.
sjon (mg/l) Comment
11 juvenile NAS 1977
234-250 akutttest NAS 1977
20 36 hrs, NAS 1977
0,54 egg (Aslll) EPA 1980
23-26,6 adulte Spehar et al. 1980
15 adulte EPA 1985

I Norge er de fa verdiene som er registrert i vire vassdrag,
alle under 0,3 pg/l. Registrert middelverdi fra 57 steder i
UK i 1976 var 35 pug/l; pa de ti stasjonene med heyeste kon-
sentrasjoner varierte de fra 40 til 1500 pg/l (Murphy 13980).

Pa bakgrunn av dette er det liten grunn til & anta at det
foreligger situasjoner i typiske norske forsurede vann og
vassdrag hvor As-haltene er s& hoye at de nevnte tilegren-
sene overskrides slik at toksiske situasjoner oppstdr. Som
nevnt av Eisler (1988) er det paradoksalt nok tegn som
tyder pa at As kan vaere et essensielt naeringselement eller
til og med nyttig. Selv om dette bare er vist for pattedyr,
er dette en problemstilling som burde kunne studeres for
andre organismer i forbindelse med forsurning. Hvis forsur-
ningen pavirker og nedsetter tilgjengeligheten av As, kan
en anta at dette kan pavirke vekst og utvikling hos fersk-
vannsbiota. Dette er et forskningsfelt som ligger dpent og
burde tas opp i kommende ar,

EPA gir en maksimalverdi pA 190 pg/l As3*. Denne tile-
grenseverdien er mest sannsynlig satt for heyt. Det er for
Kanada angitt en verdi pa 50 pg/l. Riktige verdier er sann-
synligvis ned mot 10 pug/l.

3.3 Bly

3.3.1 Forekomst og virkemate av bly

Bly har i drhundrer vaert kjent for & vaere giftig. Miljebe-
lastningen av bly er nd til dels s& hoy at den i deler av
verden ligger naermere faregrensene enn noen annet kje-
misk stoff (Eisler 1988b).

Bly finnes over alt som sporstoff i berggrunn, jordsmonn,
vann og organismer. Mer enn 4 millioner tonn bly blir pro-
dusert arlig, mest gjennom fremstilling av batterier, ben-
sintilsetninger, pigmenter og ammunisjon. Saerlig i de siste
40 ar har mengden av bly i miljset som resultat av mennes-
kelig aktivitet okt s& mye at balansen i blyomsetningen er
sterkt forskjovet.

Bly er hverken et essensielt eller nyttig element for leven-
de organismer. Skader pd ferskvannsbiota opptrer ved
konsentrasjoner av vannigselig bly {Pb,gl pa 1-1,5u9/ og
viser seg som redusert overlevning og vekst og ved repro-
duksjonsskader. Biomagnifikasjon (anrikning i naeringskje-
dene) er ubetydelig, men Pb er ellers en metabolsk gift
som pavirker atferd, sirkulasjons- og nervesystemet og ny-
refunksjon. Generelt er organiske blykomplekser mer gifti-
ge enn de uorganiske (Nriagu 1978).

Bly er temmelig uleselig i vann med pH > 7,0 (< 30 pg/l),

‘men er betydelig mer loselig i surt ionefattig vann, opp

mot 500 pg/l. Leseligheten oker med skende temperatur.
Leseligheten av bly ved pH 5,5 er ca 10 g/l og ved pH 9,0
mindre enn 1 ug/l. Viktige valenser for bly er Pb (0, 1+, 2+,
3+, 44), hvorav alle, unntatt kanskje Pb{l), forekommer
vanlig i vann, med Pb(l) som det vanligste. Blyacetat, blyni-
trat og blyklorid er uleselige, noe som om enn i mindre
grad ogsa er tilfelle for de organiske forbindelsene TEB (te-
traetylbly) og TMB (tetrametylbly). Disse er imidlertid mer
fettloselige (Demayo et al. 1982). Emittert TEB og TMB
nedbrytes fotokjemisk i atmosfaeren til elementzert bly
(Pb% og de organiske radikalene TE- og TM- (Semb &
Pacyna 1988).

Laseligheten og biotilgjengeligheten av Pb i vann gker ved
lav pH, lav TOC, lavt innhold av organiske stoffer i suspen-
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sjon og lavt innhold av opploste salter (f.eks. Ca, Fe, Mn,
Zn og Cd).

Bly foreligger bidde som labile former, f.eks. lost Pb(ili),
PbOH*, PbCO;, som mindre lablle former (f.eks. mer eller
mindre fast kompleksbundet pa kolloider) eller som mer
fast partikulaert bundet.

Mesteparten av tilforslene av Pb fra nedberfeltene er nor-
malt de labile former, og i slike systemer skjer en betydelig
utfelling og akkumulering av tungtleselige kjemiske til-
standsformer. | sure sjoer skjer dette antakelig som medfel-
ling av Al og karbon spesielt nar pH er stigende (sommer).
Under episoder nar pH synker (eller ionestyrken oker) kan
det skje en utlesning fra sedimenter (White & Driscoll
1985), men her er ogsa de hydrologiske betingelser viktige.
Endel bly kan ogsad metyleres (TMB) av mikroorganismer i
sedimentene, spesielt nar temperaturen er stigende (oket
mikrobiell aktivitet), og nar pH er lav eller avtar (Demayo
et al. 1982). Det er ogsa muligheter for in vivo intern me-
tylering av Pb hos fisk og evrige biota.

3.3.2 Effekter av bly p& invertebrater

De fleste tilfeller av forheyde blykonsentrasjoner i fersk-
vannsorganismer er funnet naer forurensningskilder som
industriomrader, gruver, byomrader og vann med mye bly-
hagl | sedimentene pga. jakt. Bly-konsentrasjonene er van-
ligvis heyere hos alger og bunndyr, lavest hos topp-
predatorer. Evnen til & lagre bly pavirkes av graden av bly-
forurensning forseksdyrene har vaert utsatt for i naturen.

Pavirking pa akvatiske organismer av bly varierer sterkt
(figur 3 og vedlegg 2). Organiske blyforbindelser er mer gif-
tige enn uorganiske, Dafnier reagerer med forplantnings-
svikt allerede ved konsentrasjonen 1,0 pg Pb2*1, mens
samme konsentrasjon gir akkumulering hos osters (Ostrea
spp.). Alle grupper viser mer uttalte effekter ved forhoyde
temperaturer, redusert pH, relativt blett vann, og for yngre
stadier av organismene og med ekende eksponeringstid.

Flere studier har vist at konsentrasjonen av bly i ferskvann-
invertebrater vanligvis reflekterer den i sedimentene (An-
derson 1977). Nehring (1976) har foreslatt & bruke larver
av dogn- og steinfluer in situ som monitororganismer for
tungmetallforurensning av bl.a. bly (vedlegg 3).

3.3.3 Effekter pa ferskvannsfisk

Virkningen pa fisk er bredspektret, spesielt ved akutte ek-
sponeringer, og involverer en rekke biokjemiske og fysiolo-
giske prosesser. For flere fiskearter er vist at de kan meta-
bolisere tetraalkylbly til trialkylbly som antakelig er den
mest virksomme {og skadelige) formen (Nriagu 1978).
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Bly inhiberer ogs& hematopoiesen bl.a. ved & pavirke enzy-
mene d-aminoleuvolinsyredehydrogenase (ALAD) og fer-
rochelatase, og som bl.a. resulterer i anemiske tilstander.
En slik inhibering av ALAD-aktiviteten er vist for flere arter
beinfisk (bl.a. sik (Coregonus spp.)), men den fysiologiske
betydning av en slik inhibering er uklar. Den kan kanskje
brukes som en indikator p& Pb-belastning i ferskvannsmil-
jeet Johansson-Sjébeck & Larsson 1979)

Pb-eksponering av regnbueaure (O. mykiss) gav forstyrrel-
ser i sukkerstoffskiftet og kalium- og kloridmetabolismen,
og Pb ble akkumulert i beinvev (Haux & Larsson 1982). Det
meste av opptaket synes a skje via tarm, men opptaket er
sterkt avhengig av fodesammensetningen og woker nir
visse naeringskomponenter mangler eller er i sterkt over-
skudd (Hodson et al. 1980). | forsek med Coho-laks (Oncor-
hynchus kisutch) fant en f.eks. at oket Ca-opptak via foret
satte ned opptaket i tarmen og reduserte Pb-retensjonen i
hud og beinvev (Eisler 1988a).

Ute | naturen synes ikke bly i saerlig grad & oppkonsentre-
res via naringskjedene, men det akkumuleres som nevnt
f.eks. i beinvev hos ferskvannsfisk. Denne anrikningen eker
med fiskens alder.

Retensjon av bly er relativt stor, og bly bindes godt (og
lenge) i organogene jorder og sediment. | sure sjoer er bly-
tilfarselen oftest vesentlig via luftveien, og tilfersler fra
nedberfeltet blir bare viktig dersom berggrunnen er bly-
holdig.

Nar det gjelder bakgrunnskonsentrasjoner i fisk, er de lave
i referanselokaliteter. For svenske forhold oppgir Haux et
al. (1986) for lever av sik < 1 mg/kg (terrvekt), mens en i
kontaminerte lokaliteter ligger 6 - 7 ganger hoyere. Fra de
store sjoene i Kanada som lokalt er endel kontaminert,
oppgis verdier pa 0,1 - 0,13 mg/kg (ferskvekt og hele indivi-
det) (Demayo et al. 1982). En mye brukt grenseverdi for
menneskelig inntak er mindre enn 0,3 mg/kg (ferskvekt)
(Eisler 1988b).

Det er foretatt en rekke tester og undersokelser av de
letale og subletale effekter mht. ulike blyforbindelser bade
for de organiske, som er de mest giftige, og de uorganiske.
Det er i disse tester gjennomgéende at giftigheten eker
med okende temperatur, synkende pH og avtagende hard-
het. Sistnevnte avspeiler minkende grad av utfellinger av
tungtleselig PbCO,. Fiskens ungstadier er mest falsomme,
og giftigheten oker med ekende eksponeringstid. Hodson
et al. (1982) fant at giftigheten okte mer med okende
veksthastighet hos fisken (oket opptak?) enn med fiske-
storrelsen.

Vannleselige forbindelser er mer giftige enn innholdet av
*totalbly" skulle tilsi. Tester med tetraetylbly (TEB) viser at
det er svaert giftig. For regnbueaure er det funnet LC50-
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Konsentrasjonsnivder for dokumenterte letale og subletale
effekter av bly pa dyrearter i ferskvann, data fra vannkje-
miske malinger og anbefalte miljokriteria (vannkjemidata
‘etter tabell 2, data for invertebrater etter vedlegg 2; ytter-
ligere opplysninger i avsnitt 3.3). Felgende symboler er be-
nyttet: invertebrater ( ® ), fisk ( M ), flere obervasjoner for
én art ( M\——W ), effektomrade for én art ( B——> ) med
angivelse av laveste konsentrasjon som har gitt skadelige
0,1 ~ effekter pd organismen.

Concentration levels for documented lethal and sublethal
Subletale Letale  Letale Subletale effects of lead on species of freshwater animals, water
verdier  verdier  verdier verdier chemistry data, and recommended environmental criteria
(chemistry data from table 2, data for invertebrates from
Appendix 2; additional information in Section 3.3). The fol-
lowing symbols are used: invertebrates (® ), fish (M ), sev-
eral observations for one species ( B——M ), effect range
for one species ( B——> ) with indication of the lowest
concentration which has given detrimental effects on the
organism.
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verdier i 72-timers tester pa 3,5 ug/t (Wong et al. 1981). |
tester med uorganiske blysalter og i tester som har pagatt
over s lang tid at det ma regnes som flergenerasjonstes-
ter, finner en for kanadareye (Salvelinus namaycush) full
overlevning ved 50 - 100 ug/l (vannets totale hardhet dH
50 - 80) (EPA 1980¢). For bekkereye (S. fontinalis) fant en
ingen péviselige effekter i konsentrasjonsomradet 6 - 120
pna/l (dH 44) i et forsek som gikk over 3 generasjoner. | et
tilsvarende én-generasjonsforsok med gjedde (Esox Jucius)
ved niviet 250 - 500 pg/ (dH 34) var resultatet det samme
(EPA 1985b).

For de organiske blyforbindelsene eker giftigheten med
okende alkylering slik at tetraetylbly er giftigere enn tri-
etylformen. Dette er begge forbindelser som opptas og eli-
mineres raskere enn de uorganiske (Wong et al. 1981).

Ved eksponering av fisk til toksiske nivaer ser en typisk
ekende mucusproduksjon. Dette pavirker respirasjonsfunk-
sjoner som forarsaker en anoksi, og denne er antatt & for-
sterkes av at mucusansamlinger pa gjelleoverflaten eker
diffusjonsveien for respirasjonsgassene (Aronsen 1971).
Langtids blyeksponeringer (> 10 pg/l) har fert til ryggrads-
deformering (dorsale krekninger), latent anemi, misfar-
ging av hud, degenerering av halefinnen m.v. (Haux et al.
1986). Deformasjoner av ryggraden og andre skjelettska-
der er observert i sure sjoer, men metallenes rolle i dette er
lite kjent (Erik Nyholm pers. medd.).

Den biologiske halveringstiden for Pb (TB1/2) opptatt di-
rekte fra vannet var ca 9 dager, mens TB1/2 for bly opptatt
via feden var ca 40 dager.

3.3.4 Blyinnhold i ferskvann og grenseverdier

Norske undersekelser viser at bly forekommer i totalkon-
sentrasjoner pa opp til 4,5 pg/l med snittverdier p40,8- 1,5
pa/l. Det er imidlertid generelt vanskelig & vurdere slike
tall fordi blyets giftighet og akkumulerbarhet er avhengig
av dets kjemiske tilstandsform. | tillegg kommer at innsam-
ling og analyseprosedyrene gir rik anledning til & kontami-
nere provene slik at verdiene antakelig blir for haye. Dess-
uten far en som nevnt bare méit totalbly.

Talegrenser for totalt vannleselig Pb har EPA i USA angitt
1,3 - 7,7 pg/l. Dette er antakelig for hoyt, spesielt hvis det
foreligger som organiske forbindelser. Nar det gjelder til-
latte konsentrasjoner i fiskeprodukter, ligger verdiene for
Kanada pa 10 mg/kg, i Storbritannia pa 2 mg/kg, men ogsé
disse er for haye, szerlig fordi bruken av organiske blyfor-
bindelser na synes a eke.

Mye forskning gjenstar her, spesielt gjelder det virkningen
av de organiske blyforbindelsene, fer en kan etablere rea-
listiske talegrenser.
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3.4 Kadmium

3.4.1 Forekomst og virkemate av kadmium

Kadmium er mye brukt i industrien, og mindre mengder
vannutslipp forurenser overfiatevann. Utslipp til luft av
kadmium skyldes forbrenning av olje og kull og bruken av
kadmiumholdige pesticider. Kadmium brukes mye i elek-
trogalvanisk industri, og fra maling- og plastindustri er
luftutslippene betydelige (jf. kapittel 1). Cd-belastningen
pa jord og terrestre biota i mange industriland eker, og ut-
viklingen er bekymringsfull bl.a. i Skandinavia (Tjell et al.
1983, Nyholm 1986).

Kadmiums biotilgjengelighet er avhengig av det fysisk-
kjemiske miljo det befinner seg; dvs. hastigheten pa ad-
sorpsjons og desorpsjonsprosesser fra baerermaterialet,
som kan vaere organisk materiale (f.eks. slam eller humus)
eller leirpartikler. Men det er ogsd avhengig av det ovrige
medium fordi mobiliteten av dette metallet eker med av-
takende pH og eokende grad av oksygenerte betingelser
m.v. som er typisk for sure systemer (oligotrofiering).
Under eutrofe og reduserende betingelser bindes Cd, men
kan oke i fraksjoner i suspensjon. Nar det gjelder kjemiske
tilstandsformer, er Cd?* direkte biotilgjengelig, mens de
organiske kompleksene er mindre tilgjengelige og relativt
sett mindre giftige. Disse formene kan imidlertid omdan-
nes og endel planter kan ta opp Cd fra jordkolloider.
Nivaet i planter er gjennomgdende under 1 mg/kg (Eisler
1985a).

Kadmium er ikke biologisk essensielt eller nyttig og er ge-
nerelt en svaert skadelig miljegift.

| leselig form er kadmium en kumulativ gift, aktiv selv i
svaert sma konsentrasjoner. EIFAC (1977) har bemerket den
uvanlige formen pa konsentrasjon-respons kurven i akutte
og kroniske giftighetstester med falsomme fiskearter. Kon-
sentrasjoner av metallet som er letale etter minst 10
dagers eksponering, kan vaere bare hundredelen av de
som er letale i lopet av 2 - 4 dager. Tilsvarende studier
tyder pa et lignende menster for giftighet av kadmium pé
ferskvannsinvertebrater.

Som tidligere nevnt, viser avsetningsmenstret av syrer og
metaller pa regional basis store likheter p& grunn av deres
felles opphav. Dessuten eker forsurningene mobiliseringen
av f.eks. Al og Cd fra nedborsfeltene, antakelig via pavirk-
ningene pa de evre deler av grunnvannsreservoarene
{Bruce Lazerte pers. medd.). | tillegg pavirker forsurningen
den biogeokjemiske “atferden” til mange metaller slik at
konsentrasjonen av biotilgjengelige metallspecies oker
(Dillon et al. 1988).
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3.4.2 Effekter av kadmium pa invertebrater

Undersokelser indikerer at hoye konsentrasjoner av sedi-
mentbundet kadmium vil pavirke ferskvannsinvertebrater.
Opptak av og avgift av kadmium fra mudder og leire er
viktige faktorer for hvilken konsentrasjon kadmium vil f§ i
vannet. Omsetningen er saerlig rask fra og til mudder og
partikler av leire, humest materiale og annet naturlig
bunnsubstrat. Konsentrasjonsfaktorene for elvemudder
kan ligge pa 5000 til 500 000 i forhold til vannet, avhengig
av konsentrasjonen, kontaktmulighetene, partikkelstorrel-
sen og en del andre faktorer.

Tilgjengeligheten og giftigheten av kadmium avhenger av
hardheten, organiske komplekser, pH, temperatur og oksy-
genkonsentrasjonen. Nedgang i oksygenkonsentrasjonen
ble funnet & redusere bide giftigheten og bioakkumule-
ringen i insektiarver (Clubb et al. 1975) Varierende folsom-
het av kadmium pa ulike stadier av insektlarver og amphi-
poder bl.a. er beskrevet av Thorp & Lake (1974) og Ciubb
et al. (1975).

En oversikt over kadmiums giftighet er gitt i figur 4 og
vedleggene 4 og 5. Hos de undersokte ferskvannsorganis-
mene har konsentrasjoner i omradet 0,47 - 5,0 ug/l gitt re-
dusert stdende biomasse, nedsatt vekst, hemmet reproduk-
sjon, immobilisering og endring i populasjonen. Konsentra-
sjoner helt ned i 0,15 - 0,17 ugA pévirker forplantningsev-
nen hos dafnier.

Konsentrasjonen av Cd hos flere grupper av ferskvanns-
organismer, f.eks. zooplankton, eker nar pH faller fra over
6,0 og ned til pH 5 - 6, men avtar deretter nir pH faller yt-
terligere (Yan et al. 1989). Dette skjer til tross for at total
konsentrasjon av Cd da oker (Stephenson & Mackie 1988)
Denne ikke-linzere responsen i bioakkumulering for Cd kan
skyldes at H* ionene konkurrerer ut Cd-ionene pa de biolo-
giske overflatene der metallene tas opp.

Det er i mange laboratoriestudier sett pa ulike ferskvanns-
organismers evne til 3 akkumulere kadmium fra vannet
(vedlegg 6). Oppkonsentreringsfaktorene kan ligge
meliom 0,001 og 21 500 (Murphy 1980). Det er p&vist bio-
akkumulering for de lavere trofiske niva i naeringskjeden;
kadmium ble | et tilfelle akkumulert fra alger (opp fra 10
ppb til 30 ppm Cd terrvekt) til dafnier (opp fra 4,5 ppb til
32 ppm Cd terrvekt), men ikke til fisk som spiste dafniene
(Ferard et al. 1983).

3.4.3 Effekter av kadmium pa ferskvannsfisk

Nivaene i ferskvannsfisk er variable. Fra USA varierer det
mellom 0,01 og 1,04 mg/kg (heldyrprever og pé ferskvekts-
basis). Fra Adirondack-omradet, som ogsa innbefatter sure
sjoer, fant Lovett et al. (1972) Cd-konsentrasjoner i fisk pa

0,02 - 0,05 mg/kg (ferskvekt). For enkeltarter finner en for
regnbueaure (0. mykiss) vanligvis under 0,07 mg/kg og for
en amerikansk gjorslignende art (Stizostedion vitreum)
opptil 0,16 mg/kg (ferskvekt) i hele dyret og 0,2 mg/kg i
lever. Nar det gjelder Cd-akkumulering i fisk og sjoenes
surhet, har en fra svenske undersokelser tegn p3 at Cd-
akkumuleringen okte med avtakende pH. Suns et al. (1987),
som undersokte kanadiske sjoer, fant ikke en slik korrela-
sjon. Arsakene til denne forskjellen er ikke klarlagt, men for
skandinaviske forhold synes det vaere klart at Cd er en miljo-
kontaminant som opptrer i forbindelse med forsurning. F&
slike undersokelser er til n foretatt i Norge. Det er imidler-
tid viktig at slike igangsettes bl.a. fordi Cd kan feres videre i
naeringskjedene fra fisk og til fiskespisende fugl og pattedyr.

Akutt-tester med ferskvannsfisk viser at en ved Cd-
konsentrasjoner under 10 ug/l alltid far stor dedelighet, re-
dusert vekst, inhibering av reproduksjonen m.v. | andre til-
svarende tester finner en akutte effekter allerede ved 0,8 -
0,9 ug/l. | begge typer tester eker dedeligheten med
okende eksponeringstid, avtagende hardhet (Ca f.eks.) og
med synkende alder pa ferseksdyrene (Eisler 1985a).

Nar det gjelder akutt toksisitet, har en ved tester med
stingsild (Gastrosteus aculeatus), Chinook-laks (Oncorhyn-
chus tschawytscha), regnbueaure og bekkersye funnet
LCS0-verdier i konsentrasjonsomradet 0,6 - 7,2 ug/l. Verdie-
ne varierer avhengig av art, utviklingsstadium, ekspone-
ringstid og vannets hardhet (dH) (tabell 4).

Subletale effekter pd ferskvannsfisk i tester av 30 - 60
dagers varighet og i vann med lav hardhet (blott vann),
opptrer oftest i konsentrasjonsomradet 1 - 3 pgh. | tilsva-
rende forsok, men ved heyere hardhetsverdier (eller alkali-
nitet), forskyves dette “subletale” omradet oppover til 2 -
12 pg/l (Eisler 1985a). De subletale effektene hos bekke-
reye, som er svaert folsom, inkluderer bl.a. redusert vekst,
overlevning og fekunditet. For atlantisk laks fant en ved 60
dagers eksponering til 2 ug/l skader p& kraniet, redusert
vekst og en viss overdedelighet. Slike effekter ble ikke
funnet i parallellforsek med 0,2 pg/l. Av fysiologiske effek-
ter viste bekkergye i samme forseksoppstilling nedsatt ak-
tivitet pa LDH (melkesyredehydrogenase) og lavere nivier
av blodglukose (Christensen et al. 1977).

Kadmium bioakkumuleres og den biologiske halveringstid
er lang. Cd tas opp fra vannet selv om konsentrasjonene i
vannet er svaert lave, og lavere enn hva som helsemessig er
ansett & vaere skadelige nivaer i drikkevann. Biokonsentra-
sjonsfaktorer (BCF) for regnbueaure etter 14 dagers ekspo-
nering til 9 pg/l var 260 for gjellevev, 17 for lever og 26 for
nyre. Etter 3 méneders eksponering ved omtrent samme
Cd-konsentrasjon (10 pg/l) ekte BCF til 1740 for gjeller, til
4900 for lever og til 740 for nyrer (Roberts et al. 1979).

Sterstedelen av biomagnifikasjonen av Cd i limniske nae-
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Tabell 4
Virkninger av kadmium pa fisk.
Effects of cadmium on fish.

Art Test Konsentra- Merknad  Ref.
Species sjon (ng/) Comment
Stingsild Gastrosteus aculeatus LC50/33d 0,8 Pascoe & Mattey 1977
Chinook-laks Oncorhynchus tschawytscha LC50/96-200t 0,6-3,5 dH23 Chapman 1978,
Finlayson & Verrue 1982
Regnbueaure Oncorhynchus mykiss LC50/96-200t  0,7°-7,2"  dH23-132  Finlayson & Verrue 1982,
Chapman & Stevens 1978
Bekkeroye Salvelinus fontinalis LC50/96 t 2,4 dH44 Carrol et al. 1979
*  parr
** adulte (17 dagers test)
ringskjeder synes & skje pa de lavere trofiske nivier, og for Tabell 5

fisk er antakelig det direkte opptak fra vannet via gjellene
det viktigste. Det gjelder i alle fall ved akutteksponeringer,
mens en ved langtidseksponeringer ved lave konsentrasjo-
ner i vannet antakelig har at opptak via tarm, nyrer og andre
organ da blir viktigere.

Hvor store mengder Cd som kan akkumuleres for fersk-
vannsfisk skades, er Ikke kjent, men for saltvannsfisk er det
foreslatt en slik grense pd 5000 pg/kg (5 ppm) (Eisler
1985a).

Kadmium er ogsa kjent for & kunne gi teratogene effekter
og hamutagene og karsinogene egenskaper. De teratogene
effektene er spesielle for Cd og betydelig mer omfattende
enn hva som er tilfelle for elementene bly, kvikkselv og
arsen. For fisk er det vel kjent at Cd ferer til deformasjoner
av skjelettet. 1 klekkeforsek med smi amerikanske arter
(bluegill Lepomis macrochirus, fathead minnow Pimephales
promelas) fant en i tillegg til redusert kiekking at embryo
og yngel var deformerte, f.eks. i ryggraden, og for andre
arter er deformerte halefinner vanlige (Pickering & Gast
1972, Eaton 1974).

Mutagene og karsinogene effekter av Cd er vel kjent for
pattedyr (mus Mus musculus). Mutagene effekter er ogsd
vist for bakterier, men dette er enn sdlenge ikke vist for fisk
(EPA 1980b, Eisler 1985a).

3.4.4 Kadmiuminnhold i ferskvann og grense-
verdier

EIFAC (1977) har tidligere gitt anbefalte verdier for euro-
peiske ferskvannsfisker ved en hardhet p& 10 mg/l CaCO;.
For laksefisk ligger da pa arsbasis 50 og 95 percentile ver-

Anbefalte Cd-konsentrasjoner i vann iflg. EPA.
Recommended concentrations of cadmium in

freshwater after EPA.

Hardhet (dH) mg CaO/

200 100 50 25* 2,5*
Cdugh 63 '3 1.5 ~1 ~0,5

* beregnede verdier for lav hardhet
* estimated low hardness values

diene pa hhv. 0,3 og 0,6 ug/ (totalt kadmium). For andre
ferskvannsfisk ligger verdiene mellom 25 og 50 pug/l ved en
hardhet pa 300 mg/l.

Nar det gjelder bakgrunnsverdier for ferskvann, varierer de
stort sett mellom 0,05 og 0,2 pg/l, mens verdiene for inn-
sjgsedimenter kan komme opp i 5000 pg/l i kontaminerte
lokaliteter. | luft er det malt 0,001 - 0,005 pg/m3. Generelt
er nivaene i limniske systemer lavere enn i marine.

Cd akkumuleres i organismene i viscera, lever og nyrer og
Cd-nivaene er heyere i eldre enn yngre individer av karni-
vore. Organismenes innhold korrelerer oftest godt med
lokale kontamineringskilder og kan vise korresponderende
sesongvariasjoner. Dette er ogsa kjennsavhengig.

EPA (1980b) har gitt anbefalinger for Cd-konsentrasjoner i

- vann med ulik hardhet som ikke f&r overskrides (tabell 5).

Hvis disse verdiene ekstrapoleres nedover mot de nivder
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for hardhet (dH) som mer svarer til med norske forhold (*),
far vi talegrenseverdier pa omkring 1 - 0,5 pg/l. Dette ma
selvsagt ansees som et grovt anslag som ma gjeres til gjen-
stand for fremtidige undersekelser. Vi vil tro at anslaget for
dH 2,5 er for hoyt, saerlig nar det dreier seg om sure vann-
kvaliteter (pH 6 - 5).

3.5 Kvikksolv
3.5.1 Forekomst og virkemate av kvikksalv

Kvikkselv har vaert benyttet av mennesket i mer enn 2000
ar til ulike formal. Det benyttes nd mest som fungicid, i
kloralkaliindustri, til plastfremstilling, | metallurgisk indus-
tri, ved batteriproduksjon m.v. En regner med at Hg-
belastningen pa miiljoet i historisk tid har eket ca 5 ganger
pa grunn av industriell aktivitet og ved endret bruk av
jord- og vannressurser. Miljevirkningene av Hg i det limniske
miljo skyldes bade at det er giftig i lave konsentrasjoner og
at retensjonstiden er svaert lang, ofte mer enn 100 &r.

Hg er ikke kjent & ha noen biologisk funksjon, og giftighe-
ten kan okes betydelig via biologiske eller andre i og for seg
naturlige prosesser. Det kan da gjores ytterligere bicakku-
mulerbart i organismene, og Hg anrikes i stor grad oppover
i naeringskjedene. | og med at det ogsa er et mutagent, te-
ratogent og karsinogent stoff som forarsaker skader p& or-
ganismer, organer, vev og celler hos en rekke ferskvannsdyr
og for mennesket selv, arbeides det aktivt med & f3 be-
grenset antropogent bruk av Hg. Dette er spesielt viktig
fordi konsentrasjonsforskjellen mellom akseptable naturlig
nivaer og de hvor skadelige effekter opptrer, er eksepsjo-
nelt liten (Eisler 1987).

P& global skala brukes det na arlig 10 000 - 15 000 tonn, og
flere miljekatastrofer, f.eks. i Minamata i Japan (industriut-
slipp) og i Irak (bruk av Hg-beiset sdkorn i hungersdistrikter)
ble tusener av mennesker forgiftet og svaert mange dede,
har rystet en hel verden. Svenske helsemyndigheter matte i
1967 svarteliste en rekke vassdrag fordi fisken var kontami-
nert av Hg, og utover i 70-arene i USA og Kanada métte en
gjere tilsvarende svartelistninger i hundrevis av vassdrag
(Das et al. 1982). Antallet lokaliteter eker fortsatt, og det er
naermest utelukkende betinget av antropogene utslipp til
luft, jord og vann. Disse regner en med de siste 100 ar har
tilfort biosfeeren 500 000 tonn kvikksalv. Det er anslatt at i
gjennomsnitt 25 - 30% av alt Hg | atmosfaeren skyldes slik
menneskelig virksomhet (Nriagu 1989).

Naturlige kilder omfatter vulkaner som slipper ut Hg%gass
og -partikler, varme kilder der vannet inneholder Hg$ (som
er en hovedkilde) og verdenshavene. Angaende sistnevnte
har det f.eks. vaert anslatt at primaerproduksjonen i de
ekvatoriale oppstremningsomradene star for ca 1/3 av de
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globale Hg-utslipp til atmosfaeren. Den globale Hg-syklus
bestar av reemittering fra jordskorpen og senere avsetning.
De store kildereservoarene er i jord, havvann, marine sedi-
menter der oppholdstiden er hhv. 1000, 2000, mer enn 1
000 000 ar. Den arlige avgassing av Hg fra jord, ferskvann
og hav til atmosfzeren er ca 30 000 tonn. | akvatiske syste-
mer er retensjonen hay, og Hg fjernes langsomt avhengig
av kontamineringsgrad, den kjemiske form av Hg, de fy-
siske og kjemiske betingelser og hydrologiske forhold (NAS
1978).

Kvikkselv opptrer i vann som uorganisk Hg® Hg,*(l), Hg?*
(det mest giftige for fisk) og i en rekke organiske og andre
uorganiske former. Hvilken form eller hvilke former Hg fo-
religger i, avhenger bl.a. av pH, alkaliniteten og redox-
betingelsene. Dette gir en rekke forbindelser med ulike
ladninger og loseligheter (NAS 1978). { surt miljo og ved lave
ionestyrker | vannet dominerer de kationiske formene
(Hg®*), men innen hele det pH-intervall som interesserer,
skjer en betydelig grad av biologisk metylering (fra Hg(ll))
som ogsa oker ved avtakende pH (Jerneldv 1980). Metyle-
ringer skjer bade i de fri vannmasser, men og i sediment og
spesielt under aerobe forhold. Det er ogsd indikasjoner p&
at dette kan skje via abiotiske prosesser som involverer
humus, og katalyseres ved tilstedevzerelse av metaller som
Fe, Cu, Mn og Al. pH-optimum for denne prosessen ligger
omkring pH 4,0.

Hg-haltene i fisk er generelt hoyere i sure (metallkontami-
nertet) sjoer med heyt humusinnhold enn i tilsvarende
klarvannsjoeer (Hultberg 1977). Metylering av Hg kan ogsa
skje pa og i fisken, p4 mucus, via tarmbakterier og endel
andre enzymatiske prosesser. Det sekundaert dannede mo-
nometylkvikkselv (CHy-Hg*) kan fisken ogsa delvis ta opp
direkte fra vannet. Dette kan ogsé via demetylerende mi-
kroorganismer reduseres til Hg% som i gassform reemmiteres
til atmosfaeren. CH;-Hg* akkumuleres ogsi oppover i nae-
ringskjedene, og de heyeste Hg-haltene opptrer blant
topp-predatorene nar Hg felger denne ruten.

| forbindelse med Minamata-katastrofen fant en at ruten
var fra partikuleertbundet Hg til zooplankton og videre til
fisk (og mennesker) (Nishimura & Kumagai 1983). Nar det

-gjelder andre organiske Hg-forbindelser, er de antakelig

mindre viktige fordi de dekomponerer raskt og oppferer
seg som uorganisk Hg.

Den biologiske syklus for Hg er i en labil balanse der selv
sma endringer | tilfersler og kjemisk tilstandsform (specie-
ring) i felsomme systemer kan fore til ekt metylering og
opptak. Her kommer forsurningen inn som et eksempel
idet en i sjoer langt fra kjente lokale kilder, som eventuelt
kunne bidra, finner uforklarlig hoye Hg-niv4 i fiskebestan-
dene. Slike situasjoner er kjent | forsurede omrader i
Kanada, USA, Sverige og hos oss (Suns et al. 1987, Sloan
& Schofield 1983, Bjerklund et al. 1984, Andersen et al.
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1986). Det er holdepunkter for at sur nedbersbelastning
oker rekrutteringen av Hg til denne typen miljoer, eker lo-
seligheten og metyleringsratene slik at metallet dukker
opp 1 nzringskjedene.

Generelt synes opptaket, | tillegg til konsentrasjonen i
vannet og | fiskens naeringsdyr, ogs3 & eke med avtakende
fisketilvekst og med ekende metabolisme, med sterrelse
(og alder), med avtakende Ca-innhold (og alkalinitet eller
hardhet) og med avtakende pH og ekende mengder orga-
nisk materiale (TOC/humus). Dette er biologiske og abiotis-
ke endringer som er velkjent fra sure sjoer. | tillegg synes
det som om sterre sjeer med storre omrdder littoral/
sublittorale sediment gir hoyere halter enn de mindre (jf.
Eisler 1987).

Fjerning av lokale kontaminerende utslipp eller kalking av
sure sjoer farer til at Hg-nivaene i fisken avtar, og alt tyder
pa at dette er en reversibel om enn langsom prosess. Opp-
demning av kunstige vannmagasin har noen ganger fri-
gjort kvikkselv fra de neddemte omradene (Bodaly et al.
1984).

Pa molekylzert niva | organismene binder Hg seg til sulfid-
rylgrupper, og fenyl- og metylkvikkselv er de sterkeste
kjente inhibitorer for celledeling. Metylert Hg passerer pla-
centabarrieren og kan komme inn i dyret via hud, tarm og
mucusmembraner. De er i tillegg til & vaere membranper-
meable sterkt fettleselige og utskilles relativt sent. Antago-
nistiske stoffer er bl.a. vitamin E (som inneholder Se), Se-
salter, thioler (R-SH), og virkematen er at disse stoffene
konkurrerer med Hg om bindingseter pa proteiner. Se an-
tagonismen er velkjent for bl.a. fisk, og her synes det som
om Se kopler av proteinbundet Hg og danner Se-Hg kom-
plekser som reduserer badde mengden fritt Hg og vevskon-
sentrasjonen (se selen-kapitlet).

3.5.2 Effekter av kvikkselv pi invertebrater

| motsetning til for mange andre metaller synes hardheten
bare & ha en mindre innflytelse p4 giftigheten av uorga-
nisk kvikkselv. Smith et al. (1975) fant at temperatur tilsy-
nelatende ikke hadde noen effekt pA opptaket av uorga-
niske og organiske kvikkselvforbindelser i ferskvannsmus-
linger. Prabhu & Hamdy (1977) fant at formen pa metallet,
alderen pa forseksdyret og lengden av eksponeringstiden
hadde paviselige effekter pd akkumulering av kvikkselv i
stikkemyggen Aedes aegypti.

For to krepsearter fant Heit & Fingerman (1977) at giftig-
heten av kvikkselv avhang av sterrelse, kjenn og tempera-
tur. Elder & Gaufin (1974) har vist at forandringene i meta-
bolismen ved overgangen til voksent insekt kan endre
graden av pavirkning av uorganisk kvikkselv hos steinfluen
Pteronarcys californica.

Kvikksalv pavirker reproduksjon, vekst, adferd, osmoregu-
lering og oksygenoppptak. Felsomme arter viser subletale
effekter allerede ved 0,03 - 0,1 ug/l. Unge stadier er gjerne
mer folsomme enn eldre. Letale konsentrasjoner kan vare
fra 1,0 til 2,0 pg/t ved lengre tids eksponeringer. Giftvirk-
ningen forsterkes ved stigende temperaturer og ved tilste-
devaerelsen av sink og bly. Mindre felsomme arter kan téle
opp til 200 ug/l (figur 5 og vediegg 7).

Sigmon et al. (1977) fant at kontinuerlige tilsetninger av
0,1 og 1,0 ng/l Hg som uorganisk kvikkselv til en kunstig
bekk ga reduksjoner i algeantall og stiende biomasse. De
heyere trofiske nivdene ble ikke pavirket.

Flere undersokelser i UK (Murphy 1980) viste at kvikksolv-
innholdet i snegler og mollusker kunne brukes som indika-
torer. Det var haeyere nivier i mollusker fra landomrader
enn i byomradene, sannsynligvis pga. bruken av pesticider i
landbruket.

Studier av opptak og eliminering av kvikksolvforbindelser
hos ferskvannnsinvertebrater indikerer at de organiske
kvikksolvforbindelsene blir lettere akkumulert enn de uor-
ganiske. Opptaket av kvikksolvforbindelser foregar raskt
mens utskillelsen gar langsomt (vedlegg 8). Hastigheten og
monstret i utskillelsen fra vevet avhenger ogsa av i hvilken
form kvikkselvet blir lagret. Metylkvikksolv har en szerlig
lang lagringstid.

Et av de storste problemene med kvikkselv er mulighetene
for biologisk anrikning i nzeringskjeden. Hoye verdier i rov-
fisk har vaert brukt som belegg for dette.

3.5.3 Effekter av kvikksalv pa ferskvannsfisk

Nér det gjelder bakgrunnskonsentrasjoner i ukontaminerte
referanseomrader, er Hg-mengdene i ferskvannsfisk lave (<
0,1 mg/kg vatvekt), og det meste foreligger som metyl-
kvikkselv. Som tommelfingerregel kan en si at vevsnivier
over eller naer 1,0 mg/kg assosieres med menneskelig kon-
taminering. Dette ma imidlertid forutsettes ikke 4 vzere til-
fellet nar det dreier seg om fiskespisende og svaert gamle
individer, eller nar det en sjelden gang finnes naturlige
kilder innen nedberfeltet.

Konsentrasjonen | vannet i referanseomrader er meget lave
{0,001 - 0,050 ug/l) (Fitzgerald 1979), i sediment vanligvis <
1 mg/kg (Skei 1978). For fisk ligger som nevnt niviene lavt,
for gjedde i Skandinavia ligger verdiene pa under 0,1-0,2,i
Kanada pa ca 0,1 mg/kg vatvekt, mens det i kontaminerte
lokaliteter ligger 5 - 10 ganger hoyere. Det ber 0gs nevnes
at oppdemming av en stor kanadisk sje ferte til at Hg-
niviene i gjeddene (Fsox lucius) steg 2 - 3 ganger (Bodaly et
al. 1984). Som sammenligning kan nevnes at Hg-niviene i
muskulatur hos fisk fra sterre sernorske innsjoer ligger
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heyere, for en del arter betydelig hoyere enn i referanseom-
radene. Mjosa og Tyrifjorden, som er best undersekt, er en
del Hg-belastet fra lokale utslipp, men er ikke forsuret. For
Mjesa oppgir Sandlund et al. (1987) verdier for gjedde i om-
radet 0,5 - ca 2 ppm, for lake (Lota lota) 0,7 - 2,5 ppm, for
abbor (Perca fluviatilis) ca 0,05 - 3,0 ppm, for aure omkring
1,3 ppm, mens lagesild (Coregonus albula) og krekle (Osme-
rus eperlanus) hadde lavere verdier (0,1 - 0,5 ppm), lavest
hos lagesild. Tilsvarende undersekelser fra Tyrifjorden viser
for noen av disse artene omtrent samme bilde (Skurdal et al.
1985). Som vanlig er det i tillegg til artsforskjeller ekende
akkumulering med fiskens alder. Dette skyldes antagelig
faktorer som forskjeller | naerings- og habitatvalg og, spe-
sielt for aure, forskjeller i livshistorie. De heyeste niviene
opptrer gjerne hos bunnlevende arter og fiskespisere.

Fisk fra forsurede omrader viser som nevnt forhoyde
halter, og disse eker med avtakende pH. Undersekelser i
Ontario i Kanada viste entydig at innen et sterre omride
nord for de store sjoene, inklusive naeromridet til det
store punktutslippet for SO, i Sudbury, okte Hg-innholdet i
gulabbor (Perca flavescens) (1+) eksponensielt med avta-
kende pH. For andre arter kunne mye av dette ogsa forkla-
res ut fra TOC, Ca-mengden i vannfasen og Hg-haltene i
innsjesedimentene (Anonym 1988). | disse sjeene drives det
fortsatt et utstrakt sportsfiske, men med klare anbefalin-
ger fra myndighetene om at fisken ikke bor spises. Wren &
MacCrimmon (1984) som undersekte Lepomis gibbosus
(Pumpkinseed) | sjeer i Ontario over pH-intervallet 5,6 -
8,4, fant ogsd en gkning | muskulatur fra 0,09 mg Hg/kg i
sjoer med hoy pH til 0,54 mg Hg/kg i de sureste.

Tilsvarende er funnet hos bekkersye i Maine (Akielazak &
Haines 1981) og i Adirondack-omradet hvor niviene {4
mellom 0,5 og 1,0 mg/kg (Sloan & Schofield 1983). Dette er
edemarksjoer som er sure og har lave Ca-konsentrasjoner,
men der TOC er lav. Disse sjoene har lav produksjon, og de
fa stikkprever som er tatt, viser stort sett konsentrasjoner i
vannfasen pa under 0,03 pg/l, noe som ma regnes som bak-
grunnsverdier og klart under det en regner som direkte
skadelig for fisk (Drummon et al. 1974, Wren & MacCrim-
mon 1984). For tilsvarende svenske sjoer fant Hultberg &
Hasselrot (1981) en okning hos 1 kg gjedder fra ca 0,5 til
2,0 mg/kg | pH-intervallet 7,4 - 4,1. Mestedelen av eknin-
gen var i siser med pH lavere enn 5,0, hoyest i humussjeer,
For norske forhold er det gjennomgaende samme tendens,
men nivaene for aure og abbor (Perca fluviatilis) er lavere i
forsurede lokaliteter (0,4 - 0,8 mg/kg). | referanselokalite-
ter fant en svaert lave nivier hos aure, ned mot og tildels
under 0,05 mg/kg. De hoyeste verdiene opptrer blant
abbor og spesielt gjedde, lavere hos reye og aure (Rosse-
land 1983).

Nar det gjelder akutt og kronisk giftighet, er som nevnt de
yngre stadiene mest felsomme, og de organiske Hg-
forbindelsene mest giftige. | og med at en rekke biotiske

og abiotiske faktorer kan modifisere giftigheten flere stor-
relsesordner, og siden mekanismene ikke er tilstrekkelig
kjent, kan det vaere vanskelig & angi kritiske nivder. Men i
akutt-tester har en belegg for at for felsomme arter ligger
letalkonsentrasjonen i vannet | omradet 0,1 - 2 pg/l (Eisler
1987). Dette er imidlertid sterkt avhengig av hvilke Hg-
former en har testet og ogsa selve forseksoppsettet. For
regnbueaure (0. mykiss) var f.eks. LC50-verdiene (96 timer)
150 - 200 pg/l for uorganisk Hg, mens metyl-Hg verdiene
var 5 - 42 ug/l (EPA 1980d). | 26-dagers tester med uorga-
niske Hg-salter var LC50-verdiene for regnbueyngel i sta-
tisk testsystem 4,7 pg/l, mens en i dpne gjennomstremssys-
temer med kontinuerlige tilsatser fant LC50-verdier under
0,1 ug/l (Birge et al. 1979). For bekkeraye, som regnes som
relativt felsom, har en i langtidstester funnet LCS50-verdier
pa 0,3 - 0,9 pug/l (EPA 1980d).

I slike akuttforsek ser en ofte at fiskens respirasjonsfrekvens
oker, den taper likevektssansen og evne til motorisk koordi-
nering med péfolgende atferdsforstyrrelser, blir slev og
mister apetitten. Grovt kan en si at vevskonsentrasjonen hos
doende individer ligger pa 30 - 70 mg/kg for lever, omkring
20 for hjernevev og for hele dyret 5 - 7 mg/kg (Armstrong
1979).

Subletale effekter, som i var sammenheng er mer relevante,
opptrer pa felsomme fiskearter i vann innen konsentrasjons-
omradet 0,03 - 0,1 mg/l. Da pavirkes reproduksjonen ved at
gyting oppherer eller at eggene ikke klekker, og ofte redu-
seres veksten (Armstrong 1979, Birge et al. 1979). Det opp-
trer gjerne enzymforstyrrelser, huden blir misfarget og
tarmfunksjonen skades. Hos marine fisk er det ogsi funnet
svikt i osmoregulering og gassutveksling over gjellene.

Som tidligere nevnt, kan Hg i fisk anrikes relativt raskt, mens
avgiften er tilsvarende langsom, og Hg-fluxen eker oppover
i naeringskjeden. | tillegg kommer et raskt opptak direkte fra
vannfasen, noe som er dokumentert for en rekke arter fersk-
vannsfisk. Opptaket oker med temperaturen, avtakende io-
neinnhold i vannet og ekende surhet og dystrofigrad (TOQ),
og det er vist at forheyde konsentrasjoner av Zn, Cd og Se
ogsa oker opptaket. Opptaket aker ogsi med eksponerings-
tiden og da ogsa med okende alder pé fisken (Eisler 1987).
Opptaksmensteret varierer ogss med fiskens kjenn og grad
avkjennsmodning, og fra forsek har en erfaring for at fakto-
rer som tidligere eksponeringer til Hg og Hg-specieringen i
testlesningen er viktige. Fedesammensetningen og fiskens
fodenisje (f.eks. plankton- eller fiskespiser), samt artens
vevsspesifisitet for opptak og det metabolske nivaet er ogsa
viktig for opptaket. Resultatet er at generelle trender er
vanskelige & se. Det har f.eks. vist seg i paralleliforsok over
30 degn der fisk ble eksponert til hhv. 0,1ug Hg/l som metyl-
Hg og til 0,1 ng/l som Hg?*. Gruppen testet for metyl-Hg
viste gjennomgiende hoyere biokonsentrasjonsfaktorer
(BCF) for hele dyret, hjerne, muskel, blod, lever, nyre og gjel-
ler, men nér det gjalt BCF for milt var den hayest hos grup-
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pen som ble eksponert for Hg?*. BCF-verdiene varierte |
dette tilfellet mellom 7 000 og 521 000 (Ribeyre & Boydou
1984). De hoye BCF-verdiene refiekterer et meget effektivt
opptak. Det er ogsa store artsforskjeller. Enkeite arter over-
lever med store mengder akkumulert i organismen til tross
for at gjellesvelling, redusert appetitt og tap av likevektsans
inntrer ved klart lavere vevskonsentrasjoner. Hos bekke-
roye opptrer det kritiske niva hvor deden inntrer, ved en Hg-
mengde pd 5 - 7 mg Hg/kg (Armstrong 1979), mens regnbu-
eaure overlever ved vevskonsentrasjoner opptil 100 mg/kg
(Niimi & Lowe-Jinde 1984).

Eliminering av Hg fra fisk er en kompleks prosess som stort
sett felger ratene for biologisk assimilering. Hg-anriket
fade, som ikke tas opp I tarmen, passerer og utskilles med
faeces, mens det som passerer tarmepitelet tas opp raskt og
fijernes langsomt, men raskere dersom stoffskiftet oker
{Rogers & Beamish 1982). Halveringstiden (TB1/2) varierer
ogsa sterkt. Den er ca 20 degn for gullfisk (Carassius auratus)
og guppier {Lebistes reticulatus), 100 for gjedde og omkring
1000 degn for regnbueaure, bekkeroye (Huckabee et al.
1979) og al | saltvann (Eisler 1987).

3.5.4 Kvikkselvinnhold i ferskvann og grense-
verdier

Det er gitt flere verdier for maksimalkonsentrasjoner for
kvikkselv | ferskvann, bade ut fra metallets evne til & akku-
mulere i fisk og dets direkte giftighet. Anbefalte maksimal-
verdier for vann ligger fra 0,005 - 0,05 - 0,5ug/l avhengig av

vassdragets karakter (Murphy 1980). EPA (1980d) ga verdier
pé 0,00057 ug/ (24-timers middel), ikke overstigende 0,0017
ng/!l ved noe tidspunkt. 1 1985 var imidlertid EPA’s (1985¢)
verdier forandret til hhv. 0,012 pug/l 0og 2,4 ug/l. Dette er ver-
dier som ifelge Eisler (1987) ligger tett opp til de akseptable
konsentrasjonene. ’

Undersokelser i UK i 1976 viste at malte verdier i resipienter
oversteg de aksepterte grenseverdiene med én til to stor-
relsesordner (10 til 100 ganger for mye). Disse verdiene
kunne til dels vaere akutt giftige for ferskvannsinvertebra-
ter. Murphy (1980) mener at en grenseverdi pa 0,005 pg/ vil
gi en viss sikkerhet og en margin for de fleste organismer.

Drikkevannkriteriet er na 0,14ug/l, og tillatt Hg-niva i fersk-
vannsfisk er basert pa bekkeroyedata og satt til 5 mg/kg som
er meget naer det kritiske for denne arten. Nar det gjelder
humant fedeinntak, er tillatt ukentlig mengde for voksne
200 - 500 ug og for gravide kvinner under 250 pg. Fersk-
vannsfisk til konsum skal holde under 0,5 mg/kg og er i over-
ensstemmelse med WHO's anbefalinger. | Sverige og Finland
er derimot grensen oket til 1 mg/kg.

Det er i Norge et stort forskningsbehov for a dels kartlegge
relasjoner mellom forsurning og Hg-kontaminering, dels &
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studere de mekanismer som er involvert, og dessuten a
sette det hele inn i en videre kontekst av forvaltning og
mottiltak. Slik forholdene er idag mé en regne med at et
betydelig antall ser-norske forsurede sjoer burde svartlistes
eller underlegges restriksjoner nar det gjelder deres bruk

_ som matressurs.

3.6 Selen

3.6.1 Forekomst og virkemate av selen

Selen har en meget kompleks kjemi, og dets omsetning og
nedbrytning blir modifisert av samvirke med tungmetaller
og jordbrukskjemikalier, av mikroorganismer og av en
rekke fysisk-kjemiske faktorer. Imidlertid er dette i flere til-
feller relativt lite kjent. Se-forgiftninger i naeromrader til
store luftutslipp eller | avrenningsomrader med naturlig
hoye Se-halter i jordsmonn, berggrunn og vegetasjon er re-
lativt godt studert og vel kjent. Se-mangel, som ogs4 fore-
kommer, er mindre dokumentert, men kan vaere like skade-
lig (Eisler 1985b).

Brenning av fossile brensler er i vare omrader kanskje den
viktigste kilden, men Se er ogsa mye brukt i plantemidler, i
flassfjerningsmidler og i en rekke industriprodukter (glass,
farger, gummi, metall-legeringer m.v.) (Semb & Pacyna
1988).

I surjordssystemer bindes Se, og det blir derved mindre bio-
tilgjengelig. Det ser ut til at Se-mengdene i overflatevann
avtar med synkende pH (Lakin 1973, K. Lindstrem, pers.
medd.). '

Se er et essensielt naeringsstoff for endel planter og dyr og
inngar som kofaktor i viktige enzymsystemer og biologisk
aktive substanser, bl.a. vitamin E, og i enkelte aminosyrer
som kan vare essensielle for visse arter. Se inngar ogsa i
visse proteiner, f.eks. cytochromer, hemoglobiner, myoglo-
biner, i myosin m.fl. (Eisler 1985b). Se er i lave konsentra-
sjoner et essensielt sporelement, men er klart skadelig nir
konsentrasjonene blir noe hayere enn det normale. N&r
inntaket blir for lavt, opptrer Se-mangel som hos mennes-
ker kan fore til en rekke kroniske lidelser f.eks. leddgikt,
forhayet blodtrykk, hjerte-karsykdommer og skende risiko
for kreft.

Se-mangel kan ogsa gi mangelsykdommer hos atlantisk laks
og regnbueaure {O. mykiss) (Hilton et al. 1980). Se virker
ogsd beskyttende mot virkninger av Hg, Cd og As, og dette
er kanskje best belagt for mennesker og fugl.

Se omsettes relativt raskt i organismen. For fiskearter som 3l
og guppier er det angitt effektive biologiske halveringsti-
der pa 15- 27 dager (Wilber 1983).
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Konsentrasjonsnivaer for dokumenterte letale og subletale
effekter av selen p4 dyrearter i ferskvann, data fra vannkje-
0,1- miske mélinger og anbefalte miljekriteria (vannkjemidata
etter tabell 2, data for fisk etter tabell 6, data for inverte-
brater etter vedlegg 9; ytterligere opplysninger | avsnitt
3.6). Felgende symboler er benyttet: invertebrater (® ), fisk
(W), flere obervasjoner for én art (M—M ), effektomride
for én art (M—> ) med angivelse av laveste konsentrasjon
som har gitt skadelige effekter p4 organismen.
Concentration levels for documented lethal and sublethal

= 5“"':;_'3‘9 let;!e lﬂ;‘ﬁ S"b'f;,a’e effects of selenium on species of freshwater animals, water

0,01 £ & verdier  verdier  verdier  verdier chemistry data, and recommended environmental criteria
. & § %'g £ £ {chemistry data from table 2, data for fish from table 6, data

f.E B E532 8.5 8.§ for invertebrates from Appendix 9; additional information
25328 &5 LIk :§;§_§§ = in Section 3.6). The following symbols are used: inverte-
Vannkjemi BAOEZ BASED = brates (® ), fish ( M ), several observations for one species

{ B——M ), effect range for one species { B——> ) with indi-
cation of the lowest concentration which has given detri-
mental effects on the organism.
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Tabell 6

selenium ([Se] vannfase).

Art Vevskons.!)
Species Tissue conc.

(mg/kg)
Solabbor Lepomis macrochirus 0,04
Smamunnet bass Micropterus salmoides 0,05

Aure Salmo trutta
Coho-laks Oncorhynchus kisutch
Chinook-laks O. tschawytscha

1) [Se] vannfase < 5 ppb

2) [Se] vannfase ~ 22 ppb

3} [Se] vannfase ikke angitt

* [Se] vannfase ~ 13 ppb

** Gitt pa terrvektbasis, omregnet til vatvekt

Opptak av selen i muskelvev (vatvekt) hos ulike arter ferskvannsfisk og ved ulike nivaer av vannloslig selen.
Uptake of selenium in muscular tissue (wet weight) of various species of freshwater fish at different levels of aqueous

Vevskons.2 Vevskons.® Referanse
Tissue conc. Tissue conc. Reference
(mg/kg) (mg/kg)
3,1 Lemly 1982
1.7 Lemly 1982
<2,0* Kaiser et al. 1979
0,14-0,2** Rancitelli ot al. 1968
0,3** Rancitelli et al. 1968

Se-konsentrasjonene i luftprever er relativt lave (jf. kap. 1),
men nivaene i ferskvann fra vére eller sammenlignbare om-
rader er darlig kjent. Fra Sverige er det angitt konsentrasjo-
ner fra under 0,04 ug/til 0,21 pg/ (Nriagu & Wang 1983).

Nar det gjelder Se-konsentrasjonene i vann, har en fra et
belastet omrade naer Sudbury, Ontario | Kanada, mélt 0,1 -
0,4 ug/l, men de storste Se-deponiene var i sedimentene i
disse sure og metallkontaminerte sjeene. Her fant en ikke
uventet at Se-mengden i fiskekjott var sterkt korrelert med
kvikkselvmengden i vevet (W. Keller pers. medd.)

3.6.2 Effekter av selen pa invertebrater

Effekter av Se og Se-forbindelser er svaert ulike innen de
forskjellige dyre og plantegrupper. Se inngér i fiere enzym-
system, men de metaboliske virkematene er darlig kjent.

For vannloppper er det funnet LC50-verdier pa mellom 240
og 710 pg/l, hos fjzermygg er LC50 funnet & vaere 42 400
ug/l (figur 6 og vedlegg 9). Konsentrasjonen av selen |
ferskvannsinvertebrater ligger under 4 pg/kg i uforurense-
te omrader og opp i 218 pg/kg i Se-forurensete omrader.
Se blir akkumulert i ferskvannsinvertebrater med en faktor
pa 460 for stikkemygg og opp til 32 000 for snegl. Vann-
lopper ligger pa en faktor pa& 2100. Biologisk halveringstid
kan vaere rundt 30 dager (igler) (vediegg 10).

3.6.3 Effekter av selen pa ferskvannsfisk

Se-mengdene i fisk synes som hovedrege! & oke med fiskens
alder og er hoyest hos topp-predatorer og fiskespisere.
Eisler (1984) oppgir for helfisk (vatvekt) fra USA verdier fra
0,05 til 2,9 ppm med 0,6 som gjennomsnittsverdi. Freslie et
al. (1985), som undersekte Se-niviene | muskulaturen hos 6
fiskearter | Mjosa og noen naerliggende sjeer, fant gjen-
nomsnittsverdier pa 0,21 ppm for gjedde og 0,30 ppm for
abbor i Mjesa. Fisk fra de evrige sjeene hadde verdieri om-
radet 0,23 - 0,66 ppm. Hg-innholdet, som ogsa ble under-
sekt, varierte betydelig mer (0,2 - 1,3 ppm), men i motset-
ning til for Hg fant de ikke ekende Se-nivier med okende
alder hos fisken. Det molare Se/Hg-forholdet ble derfor
ogsa sveert variabelt (0,2/0,4 -> 2,1), og et enhetlig monster
kunne ikke spores. Se-kildene er her antagelig geologiske
og skyldes ikke lokale utslipp, og forfatterne papeker beho-
vet for naermere studier av Se- (Hg-) omsetning og opptak i
biota. Vevsmengdene er gjennomgaende hoyere i fisk fra
sjoer med forheyde Se-konsentrasjoner i vannet enn i sjoer
med lite Se (tabell 6).

Som hovedregel virker Se beskyttende mot skadelige eller
rene gifteffekter av visse metaller eller metalloider p4 fersk-
vannsfisker. Det gjelder for Hg og for egg, fiskelarver og
senere stadier, men bildet er ikke helt entydig. Klaver-
kiamp et al. (1983b) fant f.eks. at Hg-selenater hadde tok-
sisk virkning pé egg av laksefisk, men ogsi at Se kunne
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virke beskyttende (Klaverkamp et al. 1983a). For As er
bildet mer entydig (Luten et al. 1980).

Arsaken til denne beskyttende virkning av Se mot Hg er
ikke kjent | detalj, men en regner med at det kan vaere en
biologisk translokasjon av Se eller Hg til mindre kritiske
"target molecules®, og at Se binder seg kjemisk til Hg. Slike
Se-Hg forbindelser er relativt ureaktive, og det ser ut til at
de akkumuleres i mindre kritiske deler av organismen (She-
line & Schmidt-Nielsen 1977). Da foreligger imidlertid risiko-
en for at dyrets Hg-innhold eker og derved motvirker selens
avgiftende virkning (Beijer & Jerneldv 1978).

Toksiske nivder for akvatiske organismer synes generelt &
ligge mellom 60 og 600 pg/ (ppb) (Eisler 1985b). Dette er
imidlertid en grov angivelse; | et tilfelle overlevde egg av se-
brafisk (Brachydanio rerio) i 2000 ug/, men kort etter klek-
king dede de fleste larvene, som imidlertid overlevde ved
1000 pg/l (Niimi & Lattam 1975),

Av Se-forbindelsene er selenitt giftigere enn selenat, og
ungstadier av ferskvannsfisk er mest falsomme, Se kan ogsa
metyleres av mikroorganismer og akkumuleres. Det er ogs3
viktig & merke seg at sulfat-ionet virker beskyttende og
nedsetter Se’s giftighet for blagrennalger (Kumar & Pra-
kash 1971).

Giftsyndrom hos fisk er tap av likevektssans, dyrene blir
sleve, huden blir misfarget, muskelspasmer opptrer, eynene
blir oppsvulmet og utstiende, og gjellene sveller. | biodet
avtar den relative mengde erythrocytter (og hemoglobin-
mengden), og flere organ/vev i kroppen viser omfattende
histologiske forandringer (Ellis et al. 1937)

N&r det gjelder testresultater for akutt giftighet av Se pa
ferskvannsfisk, rapporterer Eisler (1985b) LC50-verdier | 96-
timers forsak pa 10 200 pg/l for bekkereye, 290 - 8 800 pg/l
for regnbueaure og for Coholaks (Oncorhynchus kisutch)
verdier ned mot 150 pg/l. For den nordamerikanske gulab-
bor (Perca flavescens) var LC50-verdien i 240-timers forsek
4800 pg Se/l. | forsok med egg av regnbueaure fant en imid-
lertid overdedelighet ved Se-konsentrasjoner omkring 50
ng/l (Hodson et al. 1980). Dette er imidlertid verdier som
ligger vesentlig heyere enn de Se-konsentrasjoner som er
malt | vann fra oligotrofe vann i var verdensdel, og som ikke
har lokale kilder elier starre utslipp av Se.

Det erindikasjoner pa at fiskens Se-mengde kan okes via fe-
deinntak. Det er lite som tyder p at Se per se er et problem
i vare forsurede vassdrag, som snarere preges av Se-mangel.
Naér det gjelder subletale og latente effekter, er det viktig-
ste anemi og redusert vekst (Hodson et al. 1980). [ ett tilfel-
le fikk en indusert kromosomaberrasjoner ved intramusku-
laer injeksjon tilsvarende 0,1 mg/kg.

Akkumulering av Se av akvatiske organismer er variabel,

og for fisk har en funnet at bioakkumulasjonsfaktoren
(BCF) varierer sterkt avhengig av art, hvilke organ en har
studert og selvsagt av dosen. BCF for to arter (mosquitofisk
Gambusia affinis og killifisk Fundulus hetroclitus) testet
ved realistisk lave konsentrasjoner (0,015 - 3,3 pgf) var
hhv. 460 og 3300. Karpe (Cyprinus carpio) testet ved ca 12
ng/l etter lang tids eksponering (livstidstest), hadde BCF for
muskelatur pd 180, for hud 370 og for lever 3800 - 5700.
Karpe testet i 85 dogn ved 1000 pg/l hadde imidlertid BCF
for hele dyret pa ca 6 som senere avtok ved ytterligere ek-
sponering (Sato et al. 1980).

Den biologiske halveringstiden for Se i ferskvannsfisk er re-
lativt kort med TB1/2 p& omkring 30 dager. Det er ogs3
kjent at visse tungmetaller (bl.a. Cd) oker Se-opptaket
(Bjerregaard 1982).

3.64 Seleninnhold i ferskvann og grenseverdier

EPA (1980e) anbefaler en télegrense for Se i vann p& 35
ug/l, og verdiene far ikke overskride 260 pg/l ved noe tilfel-
le. Det anfores at dette antakelig er for heyt fordi repro-
duksjonsskader pa ferskvannsfisk i ett tilfelle var dokumen-
tert ved 9 - 12 pg/l. Videre kan det gi heye akkumulerbare
Se-halter i nzeringorganismer.

Konsentrasjonen av Se i vann er gjerne en funksjon av Se-
innholdet i nedberfeltet og vannets pH. Ved lave pH-
verdier er Se-innholdet lavere enn ved heye.

Luft og overflatevann har vanligvis ikke hoye konsentrasjo-
ner av Se, Verdier fra Norge og Sverige ligger p3 rundt 0,1
- 0,7 ug/t (tabell 2) og er godt under antatte faregrenser.

De vanntyper som er folsomme for forsurning, er vesentlig
preget av lave Se-nivder som gir mindre beskyttelse mot
virkninger av visse metaller, men som samtidig skulle bidra
til at Se-metall-opptaket i organismen blir mindre. Dyna-
mikken i denne prosessen ber studeres naermere | fremtidi-
ge prosjekter som ser pa metaller og forsurning.
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4 Norsk ferskvannsfauna -
hva vet vi om dens tale-
grenser nar det gjelder
metallforurensninger

1 Norge lever det sannsynligvis et sted mellom to og tre tusen
dyrearter i ferskvann. Av disse er det 30 - 40 arter fersk-
vannsfisk, fem amfibiearter, et mindre antall fuglearter
som er knyttet til ferskvann og noen fa pattedyr, bl.a. bever
(Castor fiber) og vannspissmus (Neomys fodiens). Resten av
mangfoldet utgjeres av virvellase dyrearter hvorav de ster-
ste gruppene er krepsdyr og insekter (tabell 7).

Vi vil neppe kunne oppna en komplett kunnskap om tale-
grensene for alle disse artene eller de ulike samfunn eller
okosystem hvor de inngar. | praksis ma vi velge mellom to

ulike angrepsvinkler nar vi skal naerme oss dette problemet.
Den ene er gkosamfunnets talegrense der talegrensen til de
mest tallrike eller dominerende artene, f.eks. i et fjellbekk-
samfunn eller et planktonsamfunn, er av sterst interesse.
Den andre er "den mest felsomme art”, der interessen knyt-
tes til den arten som er mest felsom for metallpavirkning
eller lettest akkumulerer metall, og som eventuelt vil kunne
benyttes som indikatorart for metallforurensning.

4.1 Var kunnskap i dag
- et internasjonalt produkt som
ikke uten videre kan tilpasses
norske forhold

Listene over arter som er testet mot de metallene som er
omtalt i denne utredningen, viser at disse undersekelser i

Tabell 7
De viktigste starre bunndyrgruppene i ferskvann. Antall arter i Europa iflg. lllies (1978) og i Norge er angitt. Var
generelle kunnskap om gruppene i Norge er forsokt angitt som x: darlig, xx: noe bedre, xxx: bra (etter Nost et al. 1986).
The most important macrobenthos groups in freshwater. Numbers of species in Europe (lilies 1978) and Norway are
given. The overall knowledge of the groups in Norway is indicated as x: poor, xx: moderate, xxx: good (after Nost et al
1986).
Arer i Arter i Van kjennskap
Europa Norge til gruppen
Species in Species in QOur knowledge
Europe Norway of the group
Gastropoda Snegler 571 27 XXX
Bivalvia Muslinger 49 23 XXX
Oligochaeta Faberstemark 168 ca 507 X
Hirudinea Igler 34 10 XX
Branchiopoda Tusenbeinkreps etc 53 6 XX
Caldocera Vannlopper 154 ca76 XXX
Ostracoda Muslingkreps 409 ca 100? X
Copepoda Hoppekreps 467 ca70? xx(x)
Parasittiske kreps 38 ? X
Andre kreps - - XX
Ephemeroptera Degnfiuer 217 44 XXX
Plecoptera Steinfluer 387 35 XXX
Odonata Qyenstikkere 127 42 XXX
Heteroptera Vannteger 129 ca 47 XX
Coloptera Vannbiller ca 1100 ca 200 XX
Neuroptera Nettvinger etc 186 ca’ XXX
Trichoptera Vartluer 895 186 XXX
Chironomidae Fjeermygg 1404 ca 5007 XX
Diptera (ex.) Andre tovinger ca 2640 ? ?
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Tabell 8

Oversikt over arter av virvellase dyr som er brukt som forsoksdyr i ulike giftighetstester for As, Pb, Cd, Hg, Se. Antallet
angir hvor mange artikler som er funnet & ha opplysninger om slike tester. De artene som forekommer i Norge, er merket
med (N). Referanser er gitt i de ulike oversiktene over subletale og letale tester for hvert element.

Invertebrate species used in various toxicity tests of As, Pb, Cd, Hg, Se. The figures state the numbers of papers
found with information on such tests. Species occurring in Norway are indicated by (N) (references in Appendix 1 - 9).

As Pb Cd Hg Se z

Encellede dyr

Entosiphon sulcatum 1
Uronema sp. 1 1

N -t

Eerskvannssnegler
Physa sp. 2
Physa fontinalis (N) 1
Physa integra 1
Lymnea luteola 1
Lymnea palustris (N) 3
Lymnea accuminata 1 1
Viviparus ater 1
Helisoma campanulata 1

-t o DY Q) eh ke N

Eerskvannsmuslinger
Anodonta cygnea (N) 1 1
Anodonta anatina 1 1

Eéborstemark
Tubifex tubifex (N) 2
Limnodrilus hoffmeisteri (N) 2
Nais communis (N}
lyodrilus frantzi
Branchiura sowerbyi
Quistadrilus multisetosus
Peloscolex variegatus
Peloscolex ferox (N)
Stylodrilus heringianus {N)
Rhyacodrilus montana
Varichaeta pacifica
Pristina sp. 1

'y

[ G | G
— ok ok ek wd ok b owd o NN
PMPRONPPRRNNN = =010

Elatormer
Poycelis felina 1 _ 1

lgler
Ermpobdella octoculata (N) , 1 1
Glossiphona complanata (N) 1 1
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Hoppekreps
Cyclops abyssorum (N)
Eucyclops agillis (N*)
Eudiaptomus padanus

Yannlopper
Bosmia longirostris (N)
Daphnia galeata mendotae (N*)
Daphnia magna (N}
Daphnia hyalina (N)
Daphnia pulex (N)
Ceriodaphnia reticulata (N)
Ceriodaphnia dubia (= affniis)
Simocephalus serrulatus (N)

Andre kreps

Orconectes limosus
Gammarus pseudolimnaeus
Gammarus pulex
Gammarus fossarum
Jaera albifrons

Asellus communis
Asellus aquaticus (N)
Assllus meridianus
Crangonyx pseudogracilis
Crangonyx locusta
Cambarus latiminus
Hyallela azteca

Steinfluer
Pteronarcys californicus
Pteronarcys dorsata
Leuctra inermis
Dinocras cephalotes (N)

Degnfluer
Ephemerella grandis/sp.
Baetis sp/rhodani (N)
Ephemerella ignita (N)

Varfluer
Rhyacophila dorsalis
Hydropsyche angustipennis (N)

Qyenstikkere
Enallagma cyathigerum (N)

Calopteryx splendes (N)

e - 3

-\ I S N |
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—
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Vannteger
Sigara dorsalis (N}
Apelocheirus aestivalis (N)

Eizermyag
Polypedilum nubifer
Chironomus riparius (N)

Chrionomus tentans
Tanytarsus dissimilis

Stikkemyag

Culex fatigans

Iotalsum

1 1

1 1

1 1

4 1 5

2 2

1 1 1 3
1 1

ca 175

stor grad er konsentrert om et fatall arter som er vanlig
brukt i laboratorier. Artene som brukes lever ofte i natu-
ren i sma, nzeringsrike dammer. De av dem som finnes hos
oss, har gjerne en utbredelse begrenset til slike dammer pa
@stlandet og i lavlandet i Trondelag.

Tabell 7 viser at vi har tilsammen ca 50 arter av snegler og
muslinger i ferskvann i Norge. Av disse er noen fa arter,
saerlig innen slektene Lymnaea, Physa og Anodonta, under-
sekt; for de andre 40 - 45 artene finnes det ingen opplys-
ninger (tabell 8).

Av de mindre krepsdyrene (hoppekreps og vannlopper) er
Daphnia magna et mye brukt forseksdyr, og en stor del av
litteraturen refererer seg til denne arten som i Norge bare
er funnet i noen fa lokaliteter. Et dusin arter av vannlop-
per og hoppekreps er undersokt for noen metalier, men de
resterende 150 - 170 artene, inkludert nesten alle de "van-
lige planktonartene,” er ukjente i denne sammenhengen.
Av litt storre krepsdyr er grasugge (Asellus aquaticus) ofte
undersokt, likeledes arter av slekten Gammarus, men da
for det meste andre arter enn de som finnes i Norge.

Steinfluer, degnfluer og varfluer er viktige insektgrupper i
ferskvann. Av disse rundt 250 artene er det bare et mindre-
tall (mindre enn 10% ?) som noen gang er testet for me-
talitoleranse. En god del undersekeiser er utfert pa fjaer-
mygg, men de er for det meste samlet om noen fa arter av

slekten Chironomus, mens de vanligste fjeermyggslektene i
Norge ikke er undersokt.

Den direkte kunnskap om virkningen av vannleselige me-
taller pad norske arter av virvellase dyr er s begrenset at
det kan stilles et spersmal om informasjon fra den interna-
sjonale litteraturen har noen gyldighet i Norge.

Dersom vi aksepterer at kunnskap om en arts talegrenser
kan gi en pekepinn om tilegrensene for andre arter i
samme slekt eller gruppe, vil vi kunne foreta en "begrun-
net gjetning" om i hvilken sterrelsesorden mht. konsen-
trasjon metallet ma foreligge for & gi skadelig effekt.
Denne antakelsen er imidlertid neppe korrekt. Eksakt
kunnskap for vare forhold far vi kun ved direkte underse-
kelser pa artsniva.

4.2 Et utvalg av norske ferskvanns-
samfunn

Ferskvannsokosystem deles i to hovedtyper, rennende
vann og stillestdende vann. Disse kan sa igjen deles inn i
ulike typer og soner. For & eksemplifisere hvitken kunnskap
vi trenger for & vurdere “naturens tilegrense” for denne
viktige delen av norsk natur, vil vi kort beskrive noen ut-
valgte ekosamfunn.
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ViDJEDALSBEKKEN
1280 mo k.,

SKRANGLEHAUGAN
1120 mo.h.

DORALSATER
{020 mo.k,

VOLLEN
740 mo.n.

ATNA

ANTALL  SPP.
DYGNFLUER  STEINFLUER  VARFLUER  RiARMYGG
ViDJEDALSBEKKEN 1 31
SKRANGLEHAUGAN 10 9 ki
DORALSATER { 10 H 38
VOLLEN 6 {5 14 50
SOLBAKKEN {3 16 25 53
Ry [Pre— ToTALT 13 23 35 115 o

ATNSIBEN

10 km

SOLgﬂKKEN L

330 mo.h.

GLOMMA

Figur 7

Insektsamfunn i et norsk vassdrag. Antall arter av degnfluer, steinfluer, virfluer og fiaermygg er angitt for ulike lokaliteter
fangs en heydegradient | Atna. Data fra Aagaard et al. (1989).
Communities of freshwater insects in a Norwegian river. The numbers of species of mayflies (degnfiuer), stoneflies (stein-
fluer), caddisflies (vdrfluer), and chironomids (fjaermygg) are given for different localities along a cline in the river Atna.

Data from Aagaard et al. (1989).

I rennende vann finner vi en sonering (med glidende over-
ganger) fra hoyfjellet til lavlandet der vassdraget gar fra
en kilderegion via en fjellbekkregion til lavlandsregionen.
De dominerende eller talirikeste artene skifter med regio-
nen. Lengst opp i det alpine omridet gar arter av fjser-
mygg, smastankelbein og en varflueart. Disse artene lever i
vannsystem som er mer direkte pavirket av nedberen og
den forurensning som felger med, enn faunaen i lavlandet.

| fjellbekker pa ca 1000 m o.h. i Ser-Norge finner vi gjerne
et samfunn med én degnflue-art, 10 - 12 arter steinfluer,
10 - 12 arter varfluer og opp mot 40 arter fjsermygg. De
viktigste trekkene i dette samfunnet er vist pa figur 7. S&
godt som ingen av artene i denne oversikten er undersokt
med tanke pa metallgiftighet. Hvilke verdier hele samfun-

net og dets indre struktur og mekanismer tiler, vet vi om
mulig enda mindre om.

Stillestdende vann omfatter innsjeer, tjern, dammer og
pytter. Det er ingen fast grense mellom disse, men innsjo-
en kjennetegnes gjerne ved at den har et grunnvannsom-
rade (littoral), et dypvannsomrade (profundal) og et
omrade som vi kaller de frie vannmasser (pelagial).

Pelagialen vil vanligvis gi rom for et planktonsamfunn p3 3
- 4 arter hver av hoppekreps og vannlopper (figur 8) og
dessuten noen arter hjuldyr. Littoralen preges av stort arts-
mangfold innen gruppene varfluer og fjzermygg, gjerne 40
- 50 arter. | profundalen er artsmangfoldet igjen redusert
til en handfull arter hvor gjerne en til to er virkelig tallrike.
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Arctodiaptomus Acanthodiaptomus

laticeps denticornis

Ll gL el g

Bosmina longispina Heterocope

saliens scutifer

Daphnia Daphnia

Holopedium gibberum longispina galeata

Figur 8
De vanligste artene av hoppekreps og vannlopper i norske innsjeer. Omtegnet fra Enckell (1980) og Sars (1903).
The most common species of copepods and cladocerans in Norwegian lakes. Redrawn from Enckell (1980) and Sars (1903).
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Artsutvalget varierer noe med nzeringsrikheten til innsje-
en. Ingen eller ytterst f4 av disse mest tallrike artene i inn-
sjeens ulike deler er funnet igjen i den litteraturen vi har
gatt igjennom her.

4.3 Indikatorarter og "den mest fol-
somme arten”

Flere av dyregruppene i ferskvann kjennetegnes ved et
stort artsmangfold. Dette er insektene eller krepsdyrenes
“svar" pa et milje med mange sma nisjer med litt forskjelli-
ge miljebetingelser. Vi vet at arter i samme gruppe kan ha
vidt forskjellige krav til f.eks. temperatur og oksygeninn-
hold. Dette gjer det mulig & bruke f.eks. fizermyggarter
som indikatorer pa naeringstilgang og til & kartiegge eu-
trofieringstilstander | ulike sjoer. Dersom det foreligger til-
svarende tilpasninger til ulike metall-konsentrasjoner,

nina utredning 013

kunne en tenke seg & utnytte kunnskapen til en miljeover-
vakning. VAar basiskunnskap p& dette omradet er imidlertid
i dag alt for sporadisk til at slike indikatorsystemer kan tas
i bruk na.

Et annet aspekt innen samme tema er hvorvidt talegrenser
skal settes slik at den mest folsomme arten forblir upavir-
ket. Som nevnt tidligere finnes det mellom to og tre tusen
dyrearter i norske ferskvann, og sveert mange av disse
artene opptrer aldri i stort antall. De utgjor naermest et
lager av mangfold som sjelden er szerlig synlig i de store
funksjonstrekkene i ekosamfunnet. Den foreliggende litte-
ratur gir om mulig enda mindre informasjon om disse ofte
spesialiserte artene og deres talegrenser overfor metaller.

En mulig mate & skaffe kunnskap om disse sjeidne artenes
talegrenser pa innen rimelig tid er ved "helsjeeksperi-
ment" og tilsvarende feltforsek hvor betingelsene endres
under kontroll ved tilsetting av ett og ett metall til naturli-
ge skosamfunn.
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5 Naturens talegrenser i
norske ferskvannsfore-
komster - vart kunnskaps-
behov

dning 013

Utredningen viser at det mangler kunnskap pa felgende
omrader:

a) metallkonsentrasjoner og deres kjemiske tilstandsfor-
mer i norske elver og innsjeer

b) langtidspavirkning (kronisk) av realistisk lave metall-
konsentrasjoner pa invertebrater og fisk

¢) korttidspavirkning (akutt-pavirkning) av hoye verdier
ved “episoder”

d) subletale effekter av akkumulerte metaller i inverte-
brater og fisk og sammenhengen mellom akkumule-
ring.og toleranseverdier

e) tadlegrenser for de fleste norske invertebater, bide de
vanlige og de sjeldne artene

f) talegrenser for hele skosamfunn eller ekosystem

Bemerkninger til dette:

a) Var kunnskap om metallkonsentrasjoner i norske vass-
drag skyldes den personlige interesse og innsats til et lite
antall forskere. Det er for tiden ikke noe bestemt program
for innsamling av data om metallkonsentrasjoner i vann i
Norge. Det er snskelig a fa styrket dette feltet slik at vi i det
minste har relativ hyppig provetakning pa en mindre antall
stasjoner rundt om i landet.

b) <) og d) De fleste opplysningene om metallenes giftighet
refererer seqg til korttidstester, dvs. én til to dagers ekspone-
ring mot relativt heye konsentrasjoner. Undersakelser av ef-
fekter pa hele livssyklus har vist at artene i de forste stadiene
eller ved hudskiftet mellom dem er opp til 1000 ganger sa
emfintlige som i det siste stadium som oftest blir testet. Det
er derfor av betydning & fa mer kunnskap om kroniske effek-
ter ved lave konsentrasjoner. Et lignende resonnement gjel-
der ogsa for effekten av akkumulerte metaller i dyrene.

Storre kunnskap om hva vire arter taler under korte "episo-
der” med haoye verdier er imidlertid ogsa viktig for vurde-
ring av tilegrensene for den norske faunaen.

e) og f) Talegrenser for vanlige norske arter og ekosystem
er meget mangelfulle. Det er som nevnt i denne utrednin-
gen nzaerliggende 3 tro at kunnskap om én art kan gi en pe-
kepinn om hva andre arter i samme slekt eller familie kan
tale. Detteer imidlertid en ytterst tvilsom tankegang. | beste
fall medferer dette store usikkerheter, i verste fall er tange-
gangen helt feilaktig.

Hvilke arter som bor testes mot et bestemt metall er et van-
skelig sporsmal ogsd internasjonalt. | USA har man i shart
forti &r benyttet et lite antall arter som en slag standard for
& avgjere giftvirkningen av ulike kjemikalier ved eventuelle
utslipp i naturen. | felge Cairns (1983, 1986) er dette syste-
met i stor grad basert pA det han kaller "myten om den
mest felsomme arten”. Hans innvendinger gar i korthet pa
felgende punkter:

- Det foreligger ikke noe utvalgsprogram for hvilke arter
som skal brukes til disse testene. Det er ikke belegg for at
testorganismene er de mest felsomme artene for ett eller
en rekke av stoffer. Det har heller ikke vaert noe krav om
at testorganismene skal forekomme i naturen i de aktuel-
le berorte omradene,

Det finnes ikke noen dokumentasjon for at arten er det
mest falsomme nivaet i okosystemet nar det gjelder gift-
virkninger. Det er fullt mulig og sannsynlig at endringer i
okosystemet pga. svekket konkurranseevne, reduserte
koloniseringsmuligheter eller endret predasjon vil inntre
lenge for en av artene der ut.

Ved planlegging av det videre arbeidet med "Naturens tale-
grense® i Norge er det klart at eksakt kunnskap i stor grad
ma fremskaffes ved var egen innsats. Det er ennd en del &
hente i utredningsarbeid/litteratursek, i sser for andre me-
taller og organiske forbindelser, likeledes ved overvakning
av vannkjemiske forhold. Hovedtyngden burde imidlertid i
tidret frem mot ar 2000 ligge pa forskning knyttet til ekspe-
rimentell, kontrollert pavirkning pa typiske norske skosam-
funn som barskogssjeer, fjellsjoer, bekker i hoyfjellet og ut-
valgte elver. Bare ved slike helsamfunnstudier vil vi kunne
fa kunnskap om effekten av langtransporterte forurensnin-
ger bade pa de vanlige og de uvanlige artene og deres pa-
virkning pa ekosamfunnet.
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Vedlegg 1

Letale og subletale effekter av ulike arsenforbindelser p4 invertebrater i ferskvann. Utvidet og omarbeidet etter Eisler
(1988a) og Murphy (1980).

Lethal and sublethal effects of arsenic compounds to invertebrates in freshwater. Revised and extended after Eisler (1988a)
and Murphy (1980). ‘

Taxonomisk gruppe Arsen konsentr. Eksponeringstid Effekt Referanse
og arsenforbindelser mg/l (ppm)
Taxonomic group Concentration Exposure time Effect Reference

and arsenic compound

Bosmina longirostris

As*5 0,85 96 timer 50% immobilisering Passino & Novak 1984
Daphnia magna .
As*3 0,63-1,32 «=MATC EPA 1985a
As*3 0,96 28 dager LCS Spehar et al. 1980
As
Sultet 1.5 96 timer 50% immobilisering Lima et al. 1984
Foret 43 96 timer 50% immobilisering Lima et al. 1984
As*5 0,52 3 uker 16% forplantn.reduksjon Biesinger &
Christensen 1972
As*> 0,93 28 dager LCs Spehar et al. 1980
As*s 74 , 96 timer LC50 EPA 1980a
*DSMA 0,83 28 dager LCO Spehar et al. 1980
»SDMA 1.1 28 dager LCO Spehar et al. 1980
Total As 1 3 uker 18% nedgang i vekt NRCC 1978
Total As 1.4 3 uker 50% forplantn. reduksjon NRCC 1978
Total As 2,8 21 dager LC50 NRCC 1978
Total As 4,3-75 21 dager immobilisering NRCC 1978
Daphnia pulex
As*3 49,6 48 timer 50% immobilisering Passino & Novak 1984
As*3 1.3 96 timer LC50 EPA 19803, 1985a
As*3 3 48 timer ECS0 Johnson & Finley 1980
Gammarus pseudolimnaeus
As*5 0,87 96 timer 50% immobilisering Lima et al 1984
As*5 0,088 28 dager LC20 Spehar et al. 1980
As*3 0,96 28 dager LC100 Spehar et al. 1980
As*5 0,97 28 dager LC20 Spehar et al. 1980
*DSMA 0,086 ~ 28 dager Lc10 Spehar et al. 1980
*DSMA 0,97 28 dager LC40 Spehar et al. 1980
»SDMA 0,85 28 dager LCO Spehar et al. 1980
Helisoma campanulata
As*3 0,96 28 dager LC10 Spehar et al. 1980
As*5 0,97 28 dager LCO Spehar et al. 1980
*DSMA 0,97 28 dager LCo Spehar et al. 1980
»SDMA 0,085 28 dager Lco Spehar et al. 1980
»SDMA 0,085 28 dager LC32 Spehar et al. 1980

51



© Norsk institutt for naturforskning (NINA) 2010 http://www.nina.no
Vennligst kontakt NINA, NO-7485 TRONDHEIM for reproduksjon av tabeller, figurer, illustrasjoner i denne rapporten.

(vedlegg 1 forts.)

Pteronarcys californica
Ast3

Pteronarcys dorsata
Ast3

As+d

*DSMA

»SDMA

Simocephalus serrulatus
As+3

Zooplankton
Ast3

As+3

Daphnia magna
Daphnia pulex

Ceriodaphnia reticulata

Ceriodaphnia dubfa

*DSMA = disodium methylarsenate
»SDMA = sodium dimethylarsenate
«MATC = maximum acceptable toxicant concentration

38
0,96
0,97

0,97
0,85

0,81

0.4
1,2
45
2,3
1,2

1.4

96 timer
28 dager
28 dager

28 dager
28 dager

? timer

48 timer
48 timer
48 timer

48 timer

LC50
LCo
LC20

LCo
LCo

LG50

ingen effekt
populasjons reduksjon
EC50

EC50

EC50

LCS0

nina dning 013

Johnson & Finley 1980

Spehar et al. 1980
Spehar et al. 1980
Spehar et al. 1980
Spehar et al. 1980

EPA 1985a

NRCC 1978

NRCC 1978
Einabarawy et al.
1985

Elnabarawy et al.
1985

Elnabarawy et al.
1985

Spehar & Fiandt 1986
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Vedlegg 2

Letale og subletale effekter av ulike blyforbindelser p3 invertebrater i ferskvann. Utvidet og omarbeidet etter Eisler

(1988b) og Murphy (1980).

Lethal and sublethal effects of lead on invertebrates in freshwater. Revised and extended after Eisler (1988b} and Murphy

(1980).
Taxonomisk gruppe

Taxonomic group

Konsentrasjon

Concentration

Daphnia magna 1
D. magna 10
D. magna 30
Lymnaea palustris 12-54
L palustris 3,8
L palustris 19
L palustris 36
L palustris 48
L palustris 54
Protozo,

Entosiphon sulcatum 20
Gammarus

pseudolimnaeus 28,4
G. pseudolimnaeus 124
Protozo, Uronema sp. 70
Tanytarsus dissimilis 258
Daphnia hyalina 600
Viviparus ater 117 000
Daphnia magna 2630
D. magna 5000
Asellus aquaticus 120 000
A. aquaticus 64 100
Crangonyx pseudogracilis 43 800
C. pseudogracilis 27 600
Gammarus locusta 10 000
Gammarus pulex 10 000
Asellus aquaticus 105 000-457 000
Asellus meridianus 300- 3 500
Jaera albifrons 20 000
Daphnia magna 3610
D. magna 4 890
D. magna 931
Gammarus pulex 10 400
Tubifex tubifex 10-60 000
Limnodrilus hoffmeisteri 10-60 000
Daphnia magna 30-100
Lymnea palustris 25-36

Eksponering

o/l (ppb)
Exposure time

19 dager
19 dager
21 dager

livssyklus
livssyklus
livssyklus
livssyklus
Hvssyklus
livssyklus

72 timer

60 dager
96 timer
20 timer
10 dager
48 timer
96 timer
48 timer
24 timer
48 timer
96 timer
48 timer
96 timer
240 timer
216 timer
24 timer
48 timer
120 timer
48 timer
24 timer
64 timer

3 uker

livssyklus

Effekt
Effect

forplantn.reduksjon 10%
forplantn.reduksjon 50%
forplantn.reduksjon 16%

MATC

ingen ded

dedelighet

redusert biomasse, 50%
redusert biomasse, 100%
klekking, livslengde red.

immobilisering

LC50

LC50

immobilisering

LC50

LC50

LC50

LC50

LC50

LC50

LC50

LC50

LC50

LC 100

LC100

LC50

LC50

LC50

EC50

ECS0
immobiliseringsgrense
unnvikelsesgrense
redusert oksygenopptak
redusert oksygenopptak
16-50% forplantnings-
reduksjon

20-50% redusert bio-
masseproduksjon

Referanse
Reference

Berglind et al. 1985
Berglind et al. 1985
EPA 1985b, Demayo et
al. 1982

EPA 1985b

Borgman et al. 1978
Borgman et al. 1978
Borgman et al. 1978
Borgman et al. 1978
Borgman et al. 1978

EPA 1985b

Demayo et al. 1982
Spehar et al. 1978
EPA 1985b

EPA 1985b

Wong et al. 1978
Fantin et al. 1985
Khangarot et al. 1987
Khangarot et al. 1987
Martin & Holdich 1986
Martin & Holdich 1986
Martin & Holdich 1986
Martin & Holdich 1986
Martin & Holdich 1986
Martin & Holdich 1986
Fraser et al. 1978
Brown 1976

Martin & Holdich 1986
Khangarot & Ray 1987
Khangarot & Ray 1987
Anderson 1948

Costa 1966

Whitely & Sikora 1970
Whitely & Sikora 1970
Biesinger &Christensen
1972

Borgmann et al.1978
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Tubifex tubifex
Limnodrilus hoffmeisteri
Daphnia magna

Daphnia hyalina
Cyclops abyssorum
Eudiaptomus padanus
Ephemerella grandis
Pteronarcys californica
Lymnea palustris
Asellus meridianus

27 500
27 500
450

600

5500
4000
3500
>19 200
19-36
280-3 500

24 timer
24 timer
48 timer

48 timer
48 timer
438 timer
14 dager
14 dager
livssyklus
48 timer

LC50
LCS0
LGS0

LC50
LC50
LC50
LC50
L.C50
redusert overlevelse
LCS0

nina utredning 013

Whitely 1968

Whitely 1968

Biesinger &

Christensen 1972
Baudoin & Scoppa 1974
Baudoin & Scoppa 1974
Baudoin & Scoppa 1974
Nehring 1976

Nehring 1976

Borgman et al. 1978
Brown 1976
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Vedlegg 3

Konsentrasjoner av bly i artsprover fra ferskvann (FW = vitvekt, DW = tarrvekt).
Lead concentrations in field collections of selected species of fauna (FW = fresh weight, DW = dry weight).

Taksonomisk gruppe Konsentrasjon Referanse
{mg/kg eller ppm)
Taxonomic group Concentration Reference

Knott (Simulium sp)
larver

Missouri, gruveutslipp 14 233 DW Gale et al. 1976

linois 24DW Anderson 1977
Tubificidae

elvelep, landomrader 16 DW Boggess 1977

elvelep, byomrader 367 DW Boggess 1977

Ephemerella grandis

5702-104 700 DW

Nehring 1976

Pteronarcys californicus 718-8 172 DW Nehring 1976
Asellus meridianus 5 280-19 920 DW Brown 1977
Asellus meridianus (tilvent) 28 000 DW Brown 1977
Lymnea palustris x 8,5 DW Borgmann et al. 1978
(blote deler) x 24 DW Borgmann et al. 1978
Gammarus pseudolimnaeus 500 DW Spehar et al. 1978
Pteronarcys dorsata 500 DW Spehar et al. 1978
Brachyentrus sp 260 DW Spehar et al. 1978
Physa integra 370 DW Spehar et al. 1978
Chironomidae (I) 19-26,3 DW Salanki et al. 1982
Unio pictorium 5,85-32,8 DW Salanki et al. 1982
Anodonta cygnea 4,14-98,1 DW Salanki et al. 1982
Crustacea plankton 165 bw V-Balogh 1988
Asellus communis 260 DW Lewis & Mcintosh 1986
Baetis sp 20-320 DW Burrows & Whitton 1983
Rhithrogena 169-190 DW Burrows & Whitton 1983
Ecdyonurus ignita 20-704 DW Burrows & Whitton 1983
Brachyptera risi 13-226 DW Burrows & Whitton 1983
Amphinemura sulcicollis 68-596 DW Burrows & Whitton 1983
Leuctra spp 27-391 DW Burrows & Whitton 1983
Perlodes microcephala 11-161 DW Burrows & Whitton 1983
Isoperla grammatica 22-271 DW Burrows & Whitton 1983
Perla bipunctata 4-128 DW Burrows & Whitton 1983
Chloroperla 101-295 DW Burrows & Whitton 1983
Oreodytos sanmarki 127-149 DW Burrows & Whitton 1983
Limnius volckmari 18-504 DW Burrows & Whitton 1983
Rhyacophila dorsalis 9- 94 DW Burrows & Whitton 1983
Polycetropus flavomaculatus 32-45DW Burrows & Whitton 1983
Hydropsyche pellucidula 73-261 DW Burrows & Whitton 1983
Limnephilidae {larvae) 23-208 DW Burrows & Whitton 1983
Tipula 122-530 DW Burrows & Whitton 1983
Dicranota 27-114 DW Burrows & Whitton 1983
Chironomus sp 305 DW Burrows & Whitton 1983
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Simulium sp
Oligochaeta
Chironomidae
Erpobdella
Asellus sp

33-617 DW
10 820 bW
9 080 DW
1260 DW
630 DW

Burrows & Whitton 1983
Dixit & Witcomb 1983
Dixit & Witcomb 1983
Dixit & Witcomb 1983
Dixit & Witcomb 1983
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Vedlegg 4

Letale effekter av ulike konsentrasjoner av kadmium p4 invertebrater i ferskvann. Utvidet og omarbeidet etter Eisler

(1985a) og Murphy (1980).

Lethal effects of cadmium compounds to invertebrates in freshwater. Revised and extended after Eisler (1985a) and Mur-

phy (1980).
Taksonomisk gruppe
Taxonomic group

Ephemerella sp.
Tanytarsus dissimilis
Daphnia magna
Daphnia magna
Daphnia magna
Simocephalus serrulatus
Physa integra

Lymnea acuminata

Lymnea acuminata

Asellus aquaticus, juv
adult

Asellus aquaticus, adult
Juvenil

Asellus aquaticus

Gammarus pulex, 1 dag

220 dager
Gammarus fossarum, blott vann

hardt vann

blgtt vann

hardt vann
Gammarus pulex

ved hudskifte
Daphnia magna
Daphnia pulex
Ceriodaphnia reticulata
Daphnia magna

Daphnia magna
Daphnia magna
Daphnia magna

Daphnia magna

Ceriodaphnia dubia

Daphnia pulex

Daphnia pulex

Chirononus riparius, 4 instar
1 instar

Konsentrasjon

rg/l (ppb)

Concentration

<3,0
3,8

9,9

5,0

0,7
3,5-8,6
114
10,4
872
7620
80
1000
ca 2 000
ca 600
4580
1320
19
4700

' 70
2400
20

600

18

21

178
319
184
5300
1500
50
24-40
5

203

14

273
70,1
104-127
2 400 000
2100

Eksponeringstid Effekt

Exposure time

28 dager
10 dager
96 timer
21 dager
20 dager
96 timer
7 dager
28 dager
96 timer
24 timer
96 timer
96 timer
96 timer
96 timer
48 timer
96 timer
48 timer
48 timer
96 timer
96 timer
14 dager
14 dager
96 timer
96 timer
48 timer
48 timer
48 timer
24 timer
48 timer
ca 5 dager
48 timer
96 timer
36 timer
21 dager
48 timer
48 timer
48 timer
24 timer
24 timer

Effect

LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
ST50
ST50
LC50
LC50
LCS0
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
ECS50
EC50
EC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LCS0
LC50
LC50
LC50

Referanse
Reference

Spehar et al. 1978
Anderson et al. 1980

EPA 1980b

Biesinger & Christensen 1972
Canton & Slooff 1982
Giesy et al. 1977

Spehar et al. 1978

Spehar et al. 1978
Khangarot et al. 1982
Khangarot et al. 1982
Green et al. 1986

Green et al. 1986

de Nicola Giudici et al. 1986
de Nicola Giudici et al. 1986
Martin & Holdich 1986
Martin & Holdich 1986
McCahon & Pascae 1988a
McCahon & Pascae 1988a
Abel & Barlocher 1988
Abel & Barlocher 1988
Abel & Barlocher 1988
Abel & Barlocher 1988
McCahon & Pascoe 1988b
McCahon & Pascoe 1988b
Einabarawy et al. 1985
Elnabarawy et al. 1985
Elnabarawy et al. 1985
Khangarot et al. 1987
Khangarot et al. 1987
Bodar et al. 1988

Nebeker et al. 1986

Attar & Maly 1982

Attar & Maly 1982

van Leeuwen et al. 1987
Spehar et Fiandt 1986
Stackhouse & Benson 1988
Ingersoll & Winner 1982
Williams et al. 1986
Williams et al. 1986
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Limnodrilus hoffmeisteri 180 96 timer LC50 Chapman et al. 1982
Branchiura sowerbyi 80 96 timer LC50 Chapman et al. 1982
Tubifex tubifex 140 96 timer LC50 Chapman et al. 1982
Quistadrilus multisetosus 250 96 timer LC50 Chapman et al. 1982
Spirosperma nikolskyi ) 500 96 timer LC50 Chapman et al. 1982
Spirosperma ferox 330 96 timer LC50 Chapman et al. 1982
Stylodrilus herinogianus 140 96 timer LC50 Chapman et al. 1982
Rhyacodrilus montana 240 96 timer LC50 Chapman et al. 1982
Varichaeta pacifica 100 96 timer LC50 Chapman et al. 1982
Gammarus pulex 30 96 timer LC50 Brown & Pascoe 1988
Glossiphonia complanata 480 96 timer LC50 Brown & Pascoe 1988
Asellus aquaticus 600 96 timer LC50 Brown & Pascoe 1988
Baetis rhodani 700 96 timer LCS0 Brown & Pascoe 1988
Physa fontinalis 800 96 timer LC50 Brown & Pascoe 1988
Erpobdella octoculata 1000 96 timer LC50 Brown & Pascoe 1988
Limnodrilus hoffmeisteri 2900 96 timer LC50 Brown & Pascoe 1988
Ephemerelia ignita 12000 96 timer LCS0 Brown & Pascoe 1988
Leuctra ihermis 26 000 96 timer LC50 Brown & Pascoe 1988
Polycelis felina 29 000 96 timer LC50 Brown & Pascoe 1988
Chironomus riparius 300000 96 timer LC50 Brown & Pascoe 1988
Rhyacophila dorsalis 400 000 96 timer LC50 Brown & Pascoe 1988
Hydropsyche angustipennis 520 000 96 timer LC50 Brown & Pascoe 1988
Dinocras cephalotes 560 000 96 timer LC50 Brown & Pascoe 1988
Enallagma cyathigerum 650 000 96 timer LC50 Brown & Pascoe 1988
Calopteryx splendens : 1500000 96 timer LC50 Brown & Pascoe 1988
Sigara dorsalis 2400000 96 timer LC50 Brown & Pascoe 1988
Aphelocheirus aestivalis 4600000 96 timer LC50 Brown & Pascoe 1988
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Vedlegg 5

Subletale effekter av ulike konsentrasjoner av kadmium pa invertebrater i ferskvann. Utvidet og omarbeidet etter Eisler

(1985a) og Murphy {1980).

Sublethal effects of cadmium compounds to invertebrates in freshwater. Revised and extended after Eisler (1985a) and

Murphy (1980).
Taksonomisk gruppe
Taxonomic group
Daphnia pulex
Daphnia galeata mendotae
Marshall 1978
Eucyclops agillis
Cambarus latimanus
Daphnia magna
Daphnia magna
Daphnia magna
Daphnia magna
Pristina sp.
Anodonta cygnea

Anodonta anatina
Asellus aquaticus

Daphnia magna
Daphnia magna
Daphnia magna

Daphnia magna
Ceriodaphnia dubia

Daphnia magna

Daphnia pulex

Daphnia pulex
Daphnia pulex

Zooplankton arter

Polypedilum nubifer
Chironomus riparius

Chironomus tentans

Chironomus tentans
Chironomus tentans

Konsentrasjon

ug/ (ppb)

Concentration

1,0

5.0
5,0
2,6

0,7

0,17
4,7
5.0
2,5

2,5
50

5,0
0,4
0,8-1,6

3,0
1,0-3,0

1,5-3,0

3,1-20,9

0-800

5 daglig

ca 100 puls
1-3

10-80
300-300 000

600-1 029 000

1030 000
600-1 030 000

Eksponeringstid

Exposure time

20 uker
4,0

52 uker
22 uker
21 dager

21 dager

20 dager
20 dager
52 uker
16 uker

16 uker
60 dager

25 dager
21 dager
16 dager

7 dager
7 dager

25 dager

21-42 dager

96 timer
75 dager
70 min
sesong

>40 dager
10 dager

5 dager

14 dager
17 dager

Effekt
Effect

redusert reproduksjon
22 uker

population reduction
okt dedlighet
immobiliseringsgrense

redusert reproduksjon 50%

ingen virkning

redusert reproduksjon 50%
populasjonsreduksjon

Cd pavist i kappe, gjeller og
nyre

overlevelse og forplanting
reduseres

forplantningen forsinket
reduksjon i protein-utvikling
hemoglobininnholdet
redusert

kroppsiengde redusert

antall unger produsert
redusert

Se-mangel gir ulike resultater
ved 20 og 25°C

virkninger av Cd ble redusert
ved gking i vannets hardhet;
tilsats av humus-syrer okte
virkningen igjen

humus-syre binder fritt Cd
redusert vekt, overlevelse og
reproduksjon

giftighet av Cd avtok med
synkende pH

redusert klekking ved 40 pg/t
eksponering av eggene ved
legging reduserer klekkingen
fieermygglarver unngikk sedi-
ment med over 213-422 ppm
klekking av voksne reduseres
redusert vekst av larver

Referanse
Reference

Bertram and Hart 1979
redusert biomasse

Giesy et al. 1979

Thorp et al. 1979

Biesinger & Christensen
1972

Biesinger & Christensen
1972

Canton & Sloof 1982
Canton & Sloof 1982

Giesy et al. 1979
Hemelraad & Hartwig 1988

Hemelraad & Hartwig 1988
de Nicola Giudici et al. 1988

Bodar et al. 1988
Knowles & McKee 1987
Berglind 1985a

Winner 1987
Winner 1987

Winner & Whitford 1987

Winner 1986

Stachouse & Benson 1988
inggersoll & Winner 1982
Inggersoll & Winner 1982
Lawrence & Holoka 1987

Hatakeyama 1987
Williams et al. 1987

Wentsel et al. 1977b

Wentsel et al. 1978
Wentsel et al. 1977a
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Vedlegg 6

Konsentrasjoner av kadmium i artspraver fra ferskvann (FW = vitvekt, DW = terrvekt).
Cadmium concentrations in field collections of selected species of fauna (FW = fresh weight, DW = dry weight).

Taksonomisk gruppe
Taxonomic group

Annelida
Chironomus thummi
Unjo pictorum
Anodonta cygnea, nyre
Anodonta anatina, nyre
Gammarus tigrinus, vinter
sommer
Gammarus fossarum
Daphnia magna
Pteronarcys dorsata
Hydropsyche betteni
Baetis thermicus
Brachycentrus americanus
Hydropsyche sp
Chironomus thummi
Chironomus anthracinus
Baetis sp
Rhithrogena spp
Ecdyonurus venosus
Ephemerella ignita
Brachyptera risi
Amphinemura sulcicollis
Leuctra spp
Perlodes microcephala
Isoperla grammatica
Perla bipunctata
Chloroperia sp
Oreodytes sanmarki
Rhyacophila dorsalis

Polycentropus favomaculatus

Hydropsyche pellucidula
Limnephilidae

Tipula

Dicranota

Chironomus

Simulium

Chironomidae ()

Unio pictorum
Anodonta cygnea

Konsentrasjon

{mg/kg eller ppm)

Concentration

0,5-3,2 FW
6,6-177 DW
6 DW

82,1 DW

ca 150 DW
0,769 DW
0,183 DW
242-320 DW
ca 50 FW

ca 100 DW
ca 300 DW
0,33-4,42
<2-7,2
<2-5,5
6,6-177 DW
ca 0,2 FW
7,5-71,8 DW
11,4-88,2
4,4-150,2
6,0-23,1
3,1-28,1
3,751
1,9-14.1
1,2-4,8
2,4-3,6
0,8-124
0,9-3,7

20,5
0,7-11,5
5,1-52,4
3,7-50,7
0,8-24,0
12,9-15,2
8,1-73,0
58,7
1,8-29,1 DW
1,31-6,67 DW
0,94-10,0 DW
1,14-4,55 bW

Referanse
Reference

Hammons et al. 1978
Seidman et al. 1986
V-Balogh 1988

V-Balogh & Salanki 1984
Holwerda et al. 1988
Zauke 1982

Zauke 1982

Abel & Barlocker 1988
Winner & Gauss 1986
Spehar et al. 1978
Spehar et al. 1978
Suzuki et al. 1988
Zanella 1982

Zanella 1982

Seidman et al. 1986
Anderson & Borg 1988
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
Burrows & Whitton 1983
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Vedlegg 7

Letale og subletale effekter av kvikkselvforbindelser pa invertebrater i ferskvann. Utvidet og omarbeidet etter Eisler (1987)

Lethal and sublethal effects of mercury compounds to invertebrates in freshwater. Revised and extended after Eisler

og Murphy (1980).
(1987) and Murphy (1980).
Taksonomisk gruppe Konsentrasjon
1o/l (ppb)
Taxonomic group Concentration
Orconectes limosus 2,0
Daphnia magna 5.0
Daphnia magna 1.3-1.8
Gammarus pseudolimnaeus 10,0
Nais communis 160
llyodrilus frantzi 290
Limnodrilus hoffmeisteri 180
Branchiura sowerbyi 8
Tubifex tubifex 140
Quistadrilus mulitsetosus 250
Spirosperma nikolskyi 500
Spriosperma ferox 330
Stylodrilus heringianus 140
Rhyacodrilus montana 240
Varichaeta pacifica 100
Lymnaea luteola 50
19
Lymnaea acuminata 23
95
Asellus aquaticus 199
650
Crangonyx pseudogracilis 470
1
Daphnia magna 8,1-9,4
5,2-3,8
Ceriodaphnia dubia 88
Daphnia magna 9,6
Daphnia pulex 3,8
Ceriodaphnia reticulata 2,9
Chironomus riparius 1074
316
Daphnia magna
Gammarus pulex

Daphnia magna

Tubifex tubifex

Eksponeringstid
Exposure duration

30 dager
96 timer
in

96 timer
96 timer
96 timer
90 timer
90 timer
90 timer
90 timer
90 timer
90 timer
90 timer
90 timer
90 timer
24 timer
96 timer
96 timer
24 timer
96 timer
-48 timer
48 timer
96 timer
24 timer
48 timer

48 timer

48 timer
48 timer
48 timer
24 timer
48 timer

Effekt
Effect

LCs0

LC50

LC50

LC50

LC50

LC50

LCS0

LC50

LC50

LC50

LC50

LC50

LC50

LC50

LCS0

LC50

LC50

LC50

LC50

LC50

LC50

LC50

LC50

EC50

EC50

LC50

EC50

EC50

EC50

LC50

LC50
immobiliseringsgrense
unnvikelse
16-50% reproduk-
sjonssvikt
redusert
oksygenopptak

Referanse
Reference

EPA 1980d

EPA 1980d

EPA 1980d

EPA 1980d

Chapman & Mitchell 1986
Chapman & Mitchell 1986
Chapman et al. 1982
Chapman et al. 1982
Chapman et al. 1982
Chapman et al. 1982
Chapman et al. 1982
Chapman et al. 1982
Chapman et al. 1982
Chapman et al. 1982
Chapman et al. 1982
Khangarot & Ray 1988
Khangarot & Ray 1988
Khangarot et al. 1982
Khangarot et al. 1982
Martin & Holdich 1986
Martin & Holdich 1986
Martin & Holdich 1986
Martin & Holdich 1986
Khangarot & Ray 1987
Khagarot et al. 1987
Spehar & Fiandt 1986
Spehar & Fiandt 1986
Elnabarawy et al. 1985
Elnabarawy et al. 1985
Elnabarawy et al. 1985
Elnabarawy et al. 1985
Anderson 1948

Costa 1966

Biesinger & Christensen
1972

Brkovic-Popovic &
Popovic 1977
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Vedlegg 8

Konsentrasjoner av kvikksplv i artsprover fra ferskvann (FW = vatvekt, DW = tarrvekt).

nina ulredning 013

Mercury concentrations in field collections of selected species of fauna (FW = fresh weight, DW = dry weight).

Taksonomisk gruppe
Taxonomic group

Asellus, Sverige
20 km nedenfor utslipp
1-15 km ovenfor utslipp
Isoperla sp.
17 km nedenfor utslipp
15 km ovenfor utslipp
Orconectes virilis

Pacifastacus sp.
Pontoporeia affinis
Gammarus pulex
Anodonta cygnea

Chironomus riparius (1)
(p)
(@)
Cladocera
Unio pictorum
Chironomidae (l)
Crustacea
Unio pictorum
Anodanta cygnea
Mysis relicta
Pallasea quadrispinosa
Gammaracanthus loricatus

Konsentrasjon

{mg/kg eller ppm)
Consentration

1.9 FW
0,06 FW

24FW

0,07 FW
0,09-0,49 FW
14-7,4FW
5.7FW
0,09-0,40 DW
9,84 DW
[{nyre) x 100 000}
nyre 500 DW
69,35 FW

57,61 FW

19,93 FW

740 DW

120 DW
0,33-6,59 DW
0,07-3,97 DW
0,07-3,83 DW
0,02-2,99 DW
0,021-0,032 FW
0,024 FW
0,013-0,170 FW

Referanse

Reference

Jenkins 1980
Jenkins 1980

Jenkins 1980

Jenkins 1980

Jenkins 1980

Jenkins 1980

Cooper 1983

Whittle & Fitzsimons 1983
Kristensen 1982
V-Balogh & Salanki 1984
V-Balogh & Salanki 1984
Rossaro et al. 1986
Rossaro et al. 1986
Rossaro et al. 1986
V-Balogh 1988
V-Balogh 1988

Salanki et al. 1982
Salanki et al. 1982
Salanki et al. 1982
Salanki et al. 1982 .
Sandlund et al. 1987
Sandlund et al. 1987
Sandlund et al. 1987
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Vedlegg 9

Letale og subletale effekter av ulike selenforbindelser pa invertebrater i ferskvann. Utvidet og omarbeidet etter Eisler

(1985b) og Murphy (1980).

Lethal and sublethal effects on selenium compounds to invertebrates in freshwater. Revised and extended after Eisler

(1985b) and Murphy (1980).
Taksonomisk gruppe
Taxonomic group

Physa sp.
Physa sp.
Culex fatigans
Tanytarsus dissimilis
Daphnia magna

adult

juv.

egg
Daphnia magna
Daphnia magna
Daphnia magna
Daphnia magna
Daphnia magna
Daphnia pulex
Daphnia pulex
Daphnia pulex
Ceriodaphnia affinis
Ceriodaphnia affinis
Gammarus pseudolimnaeus
Hyallela azteca
Hyallela azteca

Konsentrasjon

1g/l (ppb)
Concentration

24,000
>10,000
< 3,100
42,400
750-1000
680-750
550
1400
<250
710

430

240
70-120
3,870
600-800
3870
390-760
350-600
760

340

70

Eksponeringstid
Exposure time

96 timer
48 timer
48 timer
96 timer
5-4 dager
48 timer
48 timer
72 timer
48 timer
96 timer
14 dager
28 dager
livssyklus
96 timer
livssyklus
418 timer
24 timer
48 timer
96 timer
96 timer
14 dager

Effekt

Effect

LC50
LC50
LC50
LCs50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50
LCS0
LC50
LCS50
LC50
LC50
LC50
LC50
LC50

Referanse
Reference

Reading 1979

Nassos et al. 1980
Nassos et al. 1980

EPA 1980e

Boyum & Brooks 1988
Jonston 1987

Jonston 1987

Jonston 1987

Nassos et al. 1980

Halter et al. 1980

Halter et al. 1980

EPA 1980e

EPA 1980e

Reading 1979

EPA 1980e

Reading & Boudou 1983
Owsley & Mc Cauley 1986
Owsley & Mc Cauley 1986
Adams 1976

Murphy 1980

Halter et al. 1980
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Vedlegg 10

Konsentrasjon av selen i artsprover fra ferskvann (FW =véitvekt, DW = tarrvekt).
Selenium concentrations in field collections of selected species of fauna (FW =fresh weight, DW = dry weight).

Taksonomisk gruppe Konsentrasjon Referanse
(mg/kg eller ppm)

Taxonomic group Concentration Reference
Zooplankton 0,8-3,9 DW Adams & Johnson 1977
Plankton

Se-forurenset omrade 85 (58-124) DW Ohlendorf et al. 1986

kontrolert omrade 2(1,4-2,9) DW Ohlendorf et al. 1986
Insekter

Se-forurenset omrade 20-218 DW Ohlendorf et al. 1986

kontrolert omrade 1,1-3,0 DW Ohlendorf et al. 1986
Degnflue, Hexagenia sp. 0,3-05, FW Winger et al. 1984
Anisoptera 140-190 DW Saiki & Lowe 1987
Chironomidae 190-290 DW Saiki & Lowe 1987
Zygoptera 160-190 DW Saiki & Lowe 1987

ing 013




ning
utredning




	Referat
	Abstract
	Forord
	Innhold
	1. Innledning
	2. Konsentrasjoner av visse metaller i norske innsjøer og elver
	3. Visse metaller og deres virkning på invertebrater og fisk
	4. Norsk ferskvannsfauna
	5. Naturens tålegrenser i norske ferskvannsforekomster
	6. Litteratur
	Vedlegg 1-10


