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

Kunnskapen om norske ferskvannsdyr og deres tålegrenser
for de fleste metaller som blir tilført ved langtransport eller
utvasket ved forsurning, er liten. Internasjonale undersøkel-
ser er i stor grad utført med andre arter av invertebrater (vir-
velløse 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 høye kon-
sentrasjoner i korttidsforsøk over noen få dager eller uker.
Antallet undersøkte arter er også begrenset, og tålegrenser
for metallkonsentrasjoner for økologiske samfunn i stillestå-
ende eller rennende vann er nærmest ukjent. Kunnskapen
om metallkonsentrasjoner i norske innsjøer og vassdrag er
også begrenset.

For vannløselig uorganisk aluminium er konsentrasjonene 1
sure norske vann nå så høye at tålegrensene for en rekke
vannlevende organismer klart er overskredet. For følsomme
komponenter i det akvatiske system bør tålegrensene settes
lavt, antakelig lavere enn 10 - 20 }tg/1, som grovt tilsvarer
pH-verdier omkring 6,0.
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Kadmium er muligens et metall som kan opptre i miljøfarli-
ge konsentrasjoner i Norge. Det hefter imidlertid betydelige
metodiske svakheter ved de tilgjengelige data fra norske
vannforekomster. En tålegrense for ferskvannsfaunaen bør
ut fra påviste skader på dafnier ligge på 0,3 - 0,4 p.g/1, helst
helt ned på 0,01 j.tg/l.

Vannløst kvikksølv foreligger i svært lave konsentrasjoner
vann. En tålegrense bør ligge på rundt 0,011g/1 eller ved at
vevskonsentrasjonen 1 fisk holder helsemessige kriterier (<
0,5 mg/kg fiskekjøtt).

Blykonsentrasjonsnivåene i norske sjøer ligger på rundt 0,5 -
5 p4/1. Det er få observasjoner av subletale effekter under 10

og letale effekter begynner på ca 20 gg/l. Tålegrenser
på rundt 5 gg/I kan være realistiske, men avstanden oppover
til de konsentrasjoner hvor biologiske effekter opptrer blir
da svært liten.

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

Emneord: Langtransportert forurensning - Metaller - Forsur-
ning - Ferskvannsfauna -Tålegrenser - økologiske 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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Muniz, LP. & 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 p.g/I, which
roughly approximates pH around 6.0.
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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 preferably as low as 0.01 pg/I.

Aqueous mercury is present in very low concentrations in
water, with a recommended limit around 0.01 p.g/I, 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 p.g/I. There are few observations of sublethal effects be-
low 101.41. Lethal effects start around 20 p.g/I. A critical ac-
ceptable limit around 5 14/1 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

Ivar Pors Muniz, NINA Norsk institutt for naturforskning,
PO Box 1037, Blindern, N-0315 Oslo 3, Norway
Kaare Aagaard, NINA Norsk institutt for naturforskning,
Tungsletta 2, N-7004 Trondheim, Norway
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I forbindelse med programmet "Naturens tålegrenser"
under noen av Miljøverndepartementets ytre etater ble
det av Direktoratet for naturforvaltning bestilt en status-
rapport fra NINA over vår kunnskap om langtransportert
forurensning og dens effekt på terrestrisk og akvatisk
miljø. Arbeidet ble av praktiske grunner delt i et terrestrisk
og et akvatisk delprosjekt.

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

Det ligger en del begrensninger i et slikt korttidsprosjekt.
For invertebratenes del er hovedvekten lagt på litteratur
etter 1980 og kun noen få tidligere sammenstillinger. Vik-
tige kilder til kunnskap om disse metallene har i tillegg til
enkeltpublikasjoner vært de ulike utredningene av R.
Eisler, U.S. Fish and Wildlife Service, og en utredning av
P.M. Murphy, Unlversity of Wales. Utmerkete kilder for pri-
mærlitteratur har vært junl-heftene av Journal of Water
Pollution Control Federation. Dessuten er det utført littera-
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tursøk for perioden etter 1980 i Biosis og en mindre, spesi-
alisert database bygget opp I Kanada av H.B. Hynes. Det
har ikke vært tid til å følge opp alle referanser i de ulike
primærartiklene, men grovt sett er det rimelig å tro at
dette kunnskapstilfanget tilsammen gir et, om enn grov-
masket, rimelig dekkende bilde for invertebratene.

Kunnskapsnivået er bedre når det gjelder fisk, og her er
det i større utstrekning benyttet primærartikler i tillegg til
Eislers oversikter.

I Norge er det nesten ikke drevet forskning på virkningen
av de valgte metallene på invertebrater I ferskvann. For
fisk er bildet noe mer komplett, men også her står det mye
igjen å gjøre.

Vi vil få 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 Zacharlassen, AVH, for gjennomlesning
av en tidligere utgave av manus.

Oslo og Trondheim februar 1990

Ivar Pors Muniz Kaare Aagaard
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I forbindelse med den stadig økende forsurning av jord og
overflatevann er det blitt stadig klarere at disse prosessene
også påvirker ferskvannsmiljøet ved at en rekke metaller
som avsettes fra atmosfæren, anrikes eller frigjøres i en
form som er skadelig for ferskvannsbiota.

I denne oversikten som omhandler metallene aluminium
(AI), arsen (As), bly (Pb), kadmium (Cd), kvikksolv (Hg) og
selen (Se), er Al en "klassisk" komponent I vannforsurnin-
gen, mens de øvrige I denne sammenhengen er mindre
studert og derved mindre kjent. Disse øvrige vil vi kalle
sporelementer.

Kilder for sporelementer
At elementer opptrer i atmosfæren I unaturlig forhøyede
konsentrasjoner, skyldes at de forflyktiges ved forbrenning
av fossile brensler og ved andre høytemperatur 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 påfølgende bygger på deres
sammenstillinger.

Sporelementer er I denne sammenheng stoffer som viser
høye anrikninger I areosoler relativt til deres forekomst i
jordskorpen. Dette er et tegn på at menneskelig aktivitet
har endret de geokjemiske sykler for disse elementene. De
viktigste kildene for utslipp av slike elementer til atmosfæ-
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 atmosfæren I Europa av disse sporelementene er
betydelige. For 1982 var utslippsanslagene for As 5000 t/år,
for Cd 1100 t/år, Pb 90 000 t/år, Hg 390 t/år og Se 420 t/år
(Semb & Pacyna1988).

Utslipps-trender
Når det gjelder fremtidige trender for utslipp, regner for-
fatterne med små endringer på kort sikt. De planlagte ren-
setiltak for svovel (og nitrogen) forventes å gi utslippsre-
duksjoner for As, Cd og Pb. Tendenser til øket søppelfor-
brenning vil antakelig gi økte Hg-utslipp, mens utslippene
av Pb vil avta pga. innføring av blyfri bensin. Dette er
ihvertfall tilfelle i Vest-Europa, mens en i Øst-Europa har
sett en motsatt tendens.
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Kjemiske tilstandsformer
De kjemiske tilstandsformene for disse elementene etter
høytemperaturforbrenning er lite kjent. For As dominerer
den uorganisk trivalente (As (III)) som er den mest giftige,
for Cd elementært Cd°, ulike oksyder og kloridet, for bly
ulike halider (Br, CI) i partikulær form og tetra-alkyd-Pb-
forbindelser. Kvikksølv forekommer dels som elementært
Hg0 og oksyder; emittert dimetyl-Hg kan omdannes til ele-
mentært kvikksølv som deretter omdannes til vannløselige
former som avsettes tørt eller ved våtavsetning.

Av disse forbindelsene som her er nevnt, er noen flyktige,
andre ikke. Noen er svært reaktive, andre nærmest inerte.
De flyktige kondenserer ofte på partikler (0,1 - 1 mm),
f.eks. flyaske som inneholder H2SO4 , og ytterligere partik-
kelvekst og reaksjoner fører til dannelse av NH4-504-
partikler som kan langtransporteres.

Transport og avsetninger
Transportavstanden avhenger av partiklenes fysisk-
kjemiske egenskaper (f.eks. størrelse), men også av avset-
ningsprosesser, meteorologiske forhold og lokale forhold
der de avsettes, f.eks. underlagets beskaffenhet (gress,
skog, snø). Avsetningen skjer både tørt og vått. For Se, As
og kanskje Pb er våtavsetning den viktigste, og utvaskin-
gen fra atmosfæren forventes å skje på samme måte som
for sulfat-areosoler.

Målinger i luft og nedbør
Rutinemålinger av luft og nedbør 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 nedbør og
luftprøver  (tabell 1)

Avsetningsmonster
Når det gjelder avsetningsmønsteret 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 nedbør. Det er også klare indi-
kasjoner på at dette mønsteret skyldes antropogene kilder,
og spesielt viktig I den forbindelse er målinger på moser
som er en elegant måte å få et relativt mål på den atmos-
færiske avsetning (Rühling & Tyler 1968) både på lokal
(Steinnes 1987) og regional skala (Ottar et al. 1986). Prøver
av ombrogene myrer tyder i tillegg på at dette  er  et rela-
tivt nylig fenomen fordi anrikning av sporelementer er lo-
kalisert til de øverste cm (Hvatum et al. 1983). Paleolimno-
logiske studier av innsjøsedimenter peker i samme retning
(Battarbee et al. 1985).

Det er også utviklet kilde-reseptor modeller som setter en i
stand til å relatere målte luftkonsentrasjoner med anslåtte
utslipp også på fjerne "bakgrunnsstasjoner". Her er både
benyttet trajektoriemodeller av den type som benyttes ved
beregning av svoveltransport, og mer statistiske metoder.
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Tabell 1
Representative verdier for utvaiVte metaller i nedbør og luftprover fra stasjonene Bitkenes (Vest-Agder)
og Jergul (Finnmark) (etter Semb & Pacyna 1988).
Representative values for selected metals in precipitation and air samples from the stations Birkenes
(Vest-Agder) and Jergul (Finnmark).

Birkenes
Luft p.g/m3

Air

Stasjon
Station

Nedbør gg/1
Precipitation

Alle disse angrepsmåtene tyder klart på at det foregår en
betydelig fjerntransport av sporelementer i tillegg til avset-
ninger fra lokale kilder, og at Europa er en nettokilde
f.eks. for atmostærens innhold av Hg.
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Jergul
Luft i.ig/m3

Air
Nedbørlig/1

Precipitation

nine utredning 013

Når det gjelder kilder for Al, er hovedkildene selve nedbørs-
feltet, spesielt jord og berggrunn. Mobilisering av Al fra
disse deponiene som følge av øket sterksyrevirkning fra
"sur nedbør" er nærmere beskrevet i kapittel 3.
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2 Konsentrasjoner av visse
metaller i norske innsjøer
og elver

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

Ett ytterligere problem for bruk av disse data til biologiske
formål, er at dette med få unntak er totalkonsentrasjoner
av de ulike metallene. En vet f.eks. ikke hvor mye som er or-
ganisk bundet eller er 1 frl lonisk form. Dette er avgjørende
for å forstå deres giftighet og/eller akkumulerbarhet. Det
blir derfor vanskelig å vurdere analyseresultatene. Metalle-
ne foreligger også dels I så lave konsentrasjoner at kontami-
nering, prøvebehandling og selve analysegangen blir kri-
tisk. Dette er også et felt vi tror må prioriteres sterkere enn
hittil.

Allen & Steinnes (1987) gir data for 1 alt 29 elementer fra
40 norske innsjøer. Sjøene er fordelt jevnt over hele Norge.
Innsamlingene ble foretatt i 1977. Prøvene ble tatt fra
overflaten en gang i løpet av sesongen. Til bruk i  tabell 2
er det tatt ut gjennomsnittsverdier (mean) og maks/min
verdier for alle sjøer for Al, Fe, Mn, Zn og Se. Det er også
gitt verdier for Cr arbeidet, men disse er ikke pålitelige
(pers. medd. E. Steinnes).
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Salbu et al. (1979) undersøkte inntil 40 elementer i vann
fra 11 norske elver, 10 i Sør-Norge og 1 i Nord-Norge. Tre
prøver 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 (vannføringsdata) for elementene
Al, Fe, Mn, Zn, Cu, 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
innsjøer 1 Sør-Norge. Vannprøvene er samlet ved utløpet
av innsjøene om høsten etter at sjøene har "snudd" (høst-
sirkulasjonen). Det er brukt middelverdier og maks/min-
verdier fra dette arbeidet i  tabell 2.

Henriksen & Wright (1978) undersøkte Zn, Pb, Cu og Cd
overflate- og bunnvannsprøver i små "uforurensete" inn-
sjøer. I alt ble 136 sjøer I Sør-Norge og 77 sjøer i Nord-
Norge undersøkt. Data fra 110 av disse sjøene ble gitt som
"bakgrunnsverdier" for de nevnte elementene og er tatt
inn i  tabell 2.

Riise (1987) gir data fra en regional undersøkelse av 56
små tjern og innsjøer I Østmarka ved Oslo. Hun har verdier
for Al, Fe, Mn, Zn, Cu, Cr, Ni, Cd og Pb fra prøver 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 innsjøer, dvs, verdier som er antatt å ha
eksistert I naturen før 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.



Tabell 2
Metallkonsentrasjoner norske og svenske vassdrag og innsjøer. Gjennomsnittsverdien, medianverdien og/eller variasjonsbredden for målinger fra ulike innsamlingsserier
angitt med kilde. Verdiene for kadmium (Cd) fra Norge er sannsynligvis for høye ( pers. medd. E. Steinnes).
Concentrations of metals (pg4) in Notwegian and Swedish rivers and lakes. Mean, median andlor range of samples given with references. The values of cadmium from Norway are
most liketY too high (pers. comm. E. Steinnes).

—.
o

Innsjøer
Lakes

Elver
Rivers

Bekker
Brooks

Ref. Henriksen &
Wright 1978

Steinnes
et al. 1989

Allen &
Steinnes 1987

Riise 1987 Monitor 1987 Salbu et al.
1979

Monitor 1987

Period. 1974-1975 1977 1983 1971

Område S og N-Norge S-Norge Hele Norge Øst-Marka Sverige Hele Norge Sverige
Area S and N-Norway S-Norway Norway Oslo Sweden Norway Sweden

Antall prøver 136+77 215 40 56 (mars)
No. of samples
Merknad (bakgrunns- median gjennomsnitt median (bakgrunns- veiet vahasjonsbredde

nivåer) (variasjon) (variasjon) (variasjon) nivåer) gjennomsnitt
Comment (background-

levels)
median (range) mean (range) median (range) (background

levels)
weighted
mean (range)

range

Element
Al 67 (7-281) 125 (55-525)
Fe 78 (5-470) 145 (10-430) (20-1000) 171 (5-870) 290-800
Mn 13,8 (<0,3-137) 30 (10-290) ( 2-500) 17,1 (2,3-65) 16-60
Zn 0,5-12,0 14,3 (0,4-39) 6,7 (1,6-36,4) 18 (5-30) (0,5-5) 20,0 (4-57) 7-25
Cu 0-2,0 1,1 (0,4-9,1) 2 (1-6,5) (0,2-2) 56,0 (4-60) 0,5-1,0
Cr 0,5 (0,1-1,0) (0,1-0,5) 0,9 (0,4-3,5) 0,5-0,7
Ni 2,0 (0,5-8,0) (0,1-1,0) 0,8-1,1
Cd 0,1-0,5 <0,10 (<0,10-0,54) 0,13 (<0,05-0,50) (0,005-0,05) <0,6 (<0,6) 0,03-0,15
Pb 0-2,0 0,8 (<0,5-4,5) 1,5 (0,5-3,0) (0,05-0,5) 0,3-0,7
As <0,3 (<0,3)
Se 0,135 (20-310) <0,4 (<0,3-0,7)
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3 Visse metaller og deres
virkning på invertebrater
og fisk

3.1 Aluminium
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3.1.1 Forekomst og virkemåte av aluminium

Aluminium er et nøkkelelement som påvirker organismene
forsuret vann. Aluminiums kjemi er meget kompleks fordi

det opptrer i en rekke løselige tilstandformer og i tillegg i
mange faste faser. Al danner komplekser med uorganiske
forbindelser som F, OH", 504-, 5103--m.m. og med organis-
ke molekyler f.eks. humustoffer.

For de uorganiske kompleksene (f.eks. Ali) varierer andelen
av de ulike ioneformene på en komplisert og ikkelineær
måte med pH. Når pH < 4,5, er det Al3+-ionet som domine-
rer, mens det i pH-området 4,5 - 6,5 er det de ulike hydroksy-
og fluoridkompleksenesom dominerer. Omkring pH 6,5 kan
Al felles ut som tungtløselige hydroksyder, men i mer basis-
ke løsninger dominerer løselige aluminat anion-komplek-
ser. Spesielt viktig er at uorganisk Al bindestil organiske mo-
lekyler, Le. humus og fulvussyrer, (R-COO:A1). Disse
forbindelsene avgir ikke lett bundet Al, og de er ikke eller
svært lite giftige. Hvor mye Al som bindes på denne måten,
er avhengig av bl.a. mengden humusstoffer som er tilstede,
pH og mengden løst Al. Hvis ikke den totale Al mengden
(Alt,t) er for høy, kan en grovt sett si at når humusmengden
> 10 mg/I og 4 < pH < 9, er det slike komplekser som domine-
rer. Ved pH 4 - 5 er de imidlertid fortsatt viktige når humus-
mengden er > 3 mg/log mengden uorganisk Al forsatt ikke
er for høy. Den organiske kompleksbindingen øker med hu-
musmengden (Backes & Tipping 1987). Specieringen i "na-
turlig" forsuret vann er derfor viktig. Ved pH > 5 er det ofte
slik at [Al-uorganiskj [Al-organiskl. Ved pH < 4,7 er [A13+] >
[Sum Al(OH)+], og som regel er da sulfat- og fluoridkom-
pleksene mindre betydningsfulle.

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

Al-mobilisering i jord og avrenningsvann er ikke kjent
detalj. 1 det geokjemiske kretsløp har en ofte knyttet regu-
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leringen av Al sammen med Al-hydroksydenes kjemiske
kontroll og da ofte via en fast trihydroksydfase som kilde
for hydrolysen. Mye tyder imidlertid på at dette er en
svært forenklet og kanskje til og med uheldig betrakt-
ningsmåte. lonebytte, vitringsreaksjoner, det hydrologiske
strømningsbilde I jorden og den intime koplingen til fluk-
sene av mobile sterksyreanioner fra nedbør og tørravset-
ning, 504 og nå etterhvert i økende grad NO3, er langt vik-
tigere (Sullivan et al. 1986).

Noe av det mest karakteristiske for varlasjonene av uorga-
nisk Al I rennende vann er at konsentrasjonsmaksimum
oftest opptrer ved høye vannføringer og når pH er lavest. I
flomsituasjoner passerer vannet mer gjennom de øvre og
sure Al-rike lag i jorden, mens en i tørrværsperioder får
mer innslag av vann som har passert dypere jordlag hvor
nøytraliserings- og vitringsreaksjoner reduserer surheten
og mengden løst Al. Det er også vist at utfelt eller løst
kompleksbundet Al i bekkesedimenter (og submers vege-
tasjon) kan frigjøres av surt vann I nedbørs- og/eller snøs-
meltnings-situasjoner (Henriksen et al. 1988). Alt i alt er
denne samvariasjonen mellom f.eks. vannføring, pH og
vannløselig Al resultatet av et komplekst samspill mellom
kjemiske og biologiske reaksjoner.

3.1.2 Effekter av aluminium på 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 økte fra 320 til 3000 p.g/g i løpet
av 24 timers eksponering til 20 p.g/I (pH 6,5) og til 11 000
pg/g når Al-mengden ble øket til 1 mg/I. Al var da lokali-
sert til kroppsoverflater, noe fantes i tarm, og noe syntes å
ha blitt tatt opp i kloridcellene i gjellevevet hvor osmore-
guleringen foregår (Havas 1985). StorkrepsartenOrconec-
tes virilis akkumulerte også tilsynelatende betydelige
mengder Al etter 14 døgns eksponering til 500 p.g/I, men
da dyrene deretter ble utsatt for en sultperiode, sank nivå-
ene. Dette tyder på at det meste satt i tarminnholdet og
ikke var tatt opp av organismen (Malley 1980).

Det har vært funnet at bentiske invertebrater I rennende
vann med Al-konsentrasjoner i vannet i området 150 - 200
sig/1 kan inneholde opptil ca 8 mg/g (tørrvekt; hele dyret).
Selv om det skjer en akkumulering, ser det ut til at mye de-
poneres og legges tilbake i exuviene når insektene klekkes.
Det finnes såvidt vites ingen sikre tall på den faktiske rest-
konsentrasjon som skal til for å få giftvirkninger på vevs/
organ-nivå. De aller fleste studier har vært utført ved Al-
tilsetning til vannet (Herrman 1987).

Limniske evertebrater er i forhold til fisk lite undersøkt.
Det er foretatt endel toksisitetstester (jf.  figur  1). De sub-
letale effekter er så godt som ikke studert, og antall meka-
nismestudier er få. Det som likevel finnes, tyder på at Al-
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Figur 1
Konsentrasjonsnivåer for dokumenterte letale og subletale
effekter av vannløslig aluminium på dyrearterlgrupper
ferskvann, data fra vannkjemiske målinger og anbefalte
miljøkriteria (vannkjemidata fra tabell 2; ytterligere opp-
lysninger I avsnitt 3.1). Følgende symboler er benyttet in- 1
vertebrater ( • ), fisk (  • ),  flere obervasjoner for en art
(111--111), effektområde for en art (01—> ) med angivel-
se av laveste konsentrasjon som har gitt skadelige effekter
på organismen.
Concentration levels for documented lethal and sublethal 0,1

effects of aqueous aluminium on speciesIgroups 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 (  • ),  several observations for one
species ( •—• ), effect range for one species (•—> )
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 høyere osmotisk konsen-
trasjon i vevet enn i mediet, må 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. NaCI.

Hos dafnier  (D. magna)  fant en i 24 timers tester ved pH
5,0 og 6,5, 2,5 mg Ca/I og Ali > 300 gg/lat vannet var akutt
giftig. Det aktive saltopptaket avtok og det passive tapet
økte slik at NaCI-konsentrasjonen i blod og vev avtok. Ved
lavere Al-konsentrasjoner (54 gg/1) og ved 0,4, 4 og 20 mg
Ca/Ivar dødeligheten hhv. 50 - 60%, 10% og —10%, og dø-
deligheten avtok også med økende tilsetning av organisk
stoff. Hos denne arten fant en også reproduksjonen avtok
noe (16%) ved pH 7,7 og 320 }4.g og ved denne pH var
LC50 ca 1,4 mg AI/1(Havas 1985, Havas & Likens 1985).

For  Daphnia  spp. og  Cyclops spp. har en i 72-timers tester
funnet overdødelighet ved 100 gg/1 mens  Diaptomus-arter
og  Holopedium gibberum  og den nordamerikanske arten
Daphnia catawba  er relativt tolerante. Denne overdødelig-
heten opptrer (som hos fisk) ved lavere pH (5,0) og høyere
(8,5), men er klart lavere i pH-området 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 tålegrensen omkring 100 gg/1 når en befinner
seg i pH-området 5,0 - 8,5. Denne dødeligheten er som
nevnt koplet til salttapet ved at visse epitelceller (kloridcel-
ler) hvor opptaket skjer, påvirkes. Slike påvirkninger er vist
hos følsomme arter som  Daphnia magna,  men ikke hos
mer tolerante arter som  Holopedium, Chaoborus  eller  Chi-
ronomus riparius.  En nedgang i kroppens Ca-innhold er
også ofte assosiert med Al-eksponeringer, f.eks. hos  Daph-
nia  og  Orconectes. Ved 500 - 2000 gg/1 viser f.eks. larver av
visse døgnfluearter øket respirasjon, og det er muligens en
kopling til redusert 02-transport forårsaket av svikt i osmo-
regulering og ionetransport over gjellene og/eller fysiske
skader på gjelleoverflaten (Howells 1990, Herrmann 1987).

Større krepsdyr varierer også mye i følsomhet. For  Orconec-
tes virilis  finner en ingen dødelighet ved pH 5,5 og en Ali-
konsentrasjon på 200 gg/1, men Ca-opptaket ble redusert.
Ved høyere (6 - 6,7) og lavere (<5) pH forsvant denne ef-
fekten (Malley 1980). Tester med  Asellus intermedius  ved
pH 5,0 og 250 gg/I gav ingen dødelighet, men den økte
når pH ble senket til 4,0 og Al-mengden øket til 500 gg/1
(Burton & Allan 1986).

Visse insektlarver spesielt blant døgnfluene dør når surhe-
ten og Al-konsentrasjonene øker, f.eks. blant baetidene. I
tester med  Neonumra-arter  ved pH 5,0 og 250 gg/1 fant en
imidlertid ingen dødelighet men først ved pH 4,0 og 500 gg
AI/1. Tilsvarende høye toleranser er funnet for  Chaoborus
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punctipennis  og  Chironomus anthracfnus.  Disse overlevde i 8
døgn i konsentrasjonsområdet 1,02 - 20 mg/I og ved pH
mellom 4,0 og 6,5, og C.  riparius  overlevde selv om Al-
konsentrasjonen var over 20 mg/I (Havas & Hutchinson
1982). I assay med  Tanytarsisdissimilis (2. og 3. larvestadium)
fant en 38% dødelighet etter 55 døgn ved pH 6,8 og 832 gg/
I, men i 96-timers tester ved pH 6,5 og tilsats av 78 mg Al/Ivar
det ingen dødelighet. Da forsøket ble fortsatt til hhv. 14 og
38 døgn, var imidlertid dødeligheten 100% (Howells 1990).

Studier av døgnfluene  Heptagenia sulfurica  og  Ephemera
danica  som over 10 døgn ble eksponert til pH 4,4 - 4,8 viste
at alle forsøksdyrene overlevde, men dyrenes respirasjon
(02-opptak) økte (Herrmann 1987).

Parallellen til fiskens responser er også tydelig idet som
nevnt ionereguleringen påvirkes f.eks. hos  Daphnia,  endel
storkrepsarter, flere døgnfluer og hos endel corixider. Hos
følsomme arter reduseres Na-opptaket, og hemolymfens
NaCI-konsentrasjon avtar. Når pH er svært lav, virker Al be-
skyttende på virkningen av høye hydrogenionekonsentra-
sjoner [H] (Herrmann 1987).

Av andre ferskvannsinvertebrater virker det som om mol-
lusker er relativt tolerante for vannløselig AI, men ikke for
lav pH. Snegl mangler stort sett i sure lav-kalsium vann, og
det har vært hevdet at [All kan dobles i forhold til det "na-
turlige" uten at snegl og muslinger påvirkes.  Physella hete-
rostropha  viste f.eks. ingen dødelighet i forsuret vann med
pH 5,0 og total Al 250 gg/1 og heller ikke når vannkvalite-
ten ble endret til pH 4,0 og 500 gg/1 (Burton & Allan 1986).

Anodonta grandis  eksponert til pH 4,5 og 2,24 mg AI/1 viste
ingen dødelighet etter 26 døgn, men viste fysiologiske
stressresponser ved at [NaCI] 1 vevsvesken avtok og [Ca]
økte (Malley et al. 1987, sitert i Howells 1990).

Makroevertebratfaunaen i høytliggende småbekker øverst i
nedbørfeltene er ofte utsatt for surere vann, mer Al-
kontaminerting og har lavere artsdiversitet enn lenger ned i
vassdragene. Dette er antakelig et resultat av både vann-
kvalitet og at de kanskje er blitt "avfolket" ved at sure Al-
episoder øker driften av dyr nedover vassdraget. En har i
felteksperimenter med syre og Al-tilsetninger til bekker sett
at driften øker. I et felteksperiment hvor pH ble senket og
Al øket fra 52 til 347 gg/I, ble det observert dødelighet på
larver av døgnfluearten  Baetis rhodani  og  Gammarus pulex
etter 72 timer, og driften av knott  (Dixa  spp.) og døgnfluen
Ephemerella  (og  8. rohdani)  økte. Arter som  Chironomus ri-
parius, H. augustipennis, Dinocras cephalotes  og  Ecdyonu-
rus venosus viste ikke overdødelighet. I andre slike forsøk
har en også sett øket drift av fjærmygglarver, og her har pH
ofte vært lav (ca 4,0), og Al har variert mellom 200 - 4000
p.g/I (Ormerod et al. 1987, Hall et al. 1987).

Invertebratgruppene har et vidt spektrum av responser og



der toleranseforskjeller reflekteres i forskjeller i respirasjon
og ioneregulering. Al-følsomheten for krepsdyr synes ge-
nerelt å være mindre enn for fisk, men er spesielt stor når
både pH og Ca-konsentrasjonen er lave. Insektlarver kan
være svært følsomme (Baetidae) eller relativt tolerante
(Chironomidae), mens mollusker antakelig er relativt insen-
sitive for Al når nivåene er ca 100 pg/I.

3.1.3 Effekter av aluminium på ferskvannsfisk og
andre virveldyr

Vevskonsentrasjonene av Al er normalt svært 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 på 1 - 6 mg/kg
for klatremus (Clethrionomys glareolus),0,017 - 0,099 mg/
kg i lever fra svarthvit fluesnapper (Ficedula hypoleuca).
Han påpeker imidlertid de analytiske og kontaminerings-
messige problem og antar at de fleste målinger er behef-
tet med feil og stort sett gir for høye verdier.

Det er til nå ikke entydig vist tilfeller av biomagnifikasjon
(biologisk anrikning) av Al i næringskjedene. Hos fisk (røye
Salvelinus alpinus) ligger nivåene omtrent på samme nivå
som hos byttedyrene (zooplankton). I et eksperiment der
en sjø ble behandlet med alum, var Al-nivået i vev hos aure
(Salmo trutta) mye mindre enn hos de planktonorganismer
fisken beitet. Regionale inventeringer gav heller ikke et
klart bilde (Howells 1990).

Når det gjelder fisk, er det vel kjent at Al kan akkumuleres,
først og fremst på gjeller og hudoverflater. Hvorvidt Al
også kan passere gjellemembranen, er mer usikkert. Hos
lagesild (Coregonus albula) har en teks. funnet at gjelle-
konsentrasjonen øker fra 6 til 47 pg/g når en sammenlig-
ner prøver fra ikke-sure referanse-sjøer og forsurede sjøer
(Grahn 1980). I et tilfelle mener en å ha vist at hos regn-
bueaure (Oncorhynchus mykiss) (Smith & Stearly 1989)
ligger konsentrasjonen  av  Al ca 2 ganger høyere i gjellevev
enn I muskelvev, innvoller og gonader. Flere andre har
ikke klart å påvise bioakkumulering selv om det er funnet
at Al-innholdet i epitelcellene i gjellen øker. For aureyngel
i bekker hvor Al-nivåene i vannet ligger på 154 - 180 pg/1
er det rapportert om vevskonsentrasjoner på 0,4 - 3,5 mg/g
(tørrvekt) (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 på at dødelig
konsentrasjon opptrer når 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 vannløselige Al-forbindelser relativt god.
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Hos fisk er det nå 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 påvirker pri-
mært gjellefunksjonen og fører til respiratoriske forstyrrel-
ser, dvs. gassutvekslingen over gjellene, samt til svikt i
ionereguleringen. Dødsårsaken 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 øket 02-opptak og ventilasjonsfrekvensen øker i
surt Al-rikt vann, f.eks. for aure ved pH 5,0 og 450 pg AI/1
tilsatt; for bekkerøye (Salvelinus fontinalis), som er mer to-
lerant, var responsen mindre (Rosseland 1980). Langtidsfor-
søk med den sistnevnte art viste også lavere tilvekst enn i
en kalket kontroll (jf. også Muniz & Leivestad 1980). Det er
også funnet histopatologiske endringer og øket slimpro-
duksjon på gjeller og dette synes å hindre gassutveksling
over gjellemembranen slik at respirasjonssvikt blir viktig i
tiiiegg tii de før 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 venøst blod hos
fisk i surt Al-rikt vann viser at P02 er lavt mens Pc02 og blo-
dets pH ikke endres. Hosting, dvs. reversering av vann-
strømmen over gjellene, og klogging av gjellefilamentene
av slim er da også vanlig (Wood & McDonald 1987).

På samme måte som for endel invertebrater fører slikt Al-
stress til at det aktive saltopptaket over gjellene avtar, og
NaCI-konsentrasjonen i plasma avtar samtidig som haema-
tokrit (blodcellenes volummessige andel i plasma) øker.
Disse responsene skjer raskest hos følsomme arter som
f.eks. atlantisk laks (Salmo salar), noe mindre hos aure,
mens bekkerøye, som er relativt tolerant, viser mye mindre
respons (Rosseland & Skogheim 1984). Dette samsvarer bra
med resultater fra dødelighetsforsøk i felt, og de erfarin-
gene en har fra utsettinger med disse artene (Muniz &
Grande 1974).

Laboratorieforsøk med laksefisk viser at hos aure vil det
aktive Na-opptaket over gjellene inhiberes ved pH 4,5 og
4,0 og når [Al] > 40 pg/1 (Dalziel et al. 1986). Noen finner
også at utfluksen av Na samtidig øker, og det er vist at re-
dusert opptak henger sammen med redusert aktivitet på
gjelleenzymene Na-K-ATPase og karbonsyreanhydrase
kloridcellene i gjelleepitelet. Slik inhibering opptrer hos
laks og regnbueaure (0. mykiss)ved ca 200 p.g AI/1 (pH 5,0)
(Staurnes et al. 1984). Som nevnt er den fysiologiske re-
spons både av respiratorisk og ioneregulerende art, og
hvilke som dominerer avhenger av bl.a. pH. 76 pg Ali/1 ved
pH 6,1 resulterte i dødelighet antakelig primært 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 dødsårsakene (Neville 1985). Kompa-
rative studier av aure, både stasjonær form og sjøaure, laks
og bekkerøye viste typisk fall i plasma Cl og øket hemato-
krit, minst hos bekkerøyesom er mest tolerant. Følsomheten
overfor vannløselig Al er spesielt stor for presmolt av laks,
og den avtar i rekkefølgen laks >sjøaure > aure > bekkerøye
(Rosseland & Skogheim 1984). Slike fysiologiske responser
er også vist under episoder med fiskedød, f.eks. i Tovdalselva
og Ogna, og felteksperimenter viser at de er reversible
(Leivestad & Muniz 1976, Skogheim et al. 1984). Årsakene til
de observerte gjelleutfellingene, som er vanlige, er fortsatt
uklare. Noen hevder det er hydroksydutfellinger pga. av
overmettede Al-løsninger andre mener det er gjellen selv
som f.eks. via NH4+-produksjon forandrer mikromiljøet ved
membranoverflaten. Selv om Al-innholdet i slikt gjelleslim
er høyt, er det ikke entydig vist at Al passerer membranen
og inn i vevene.

Av subletale effekter på fisk på grunn av Al i vannmiljøet
er de viktigste virkningene på 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 være forårsaket av redusert
opptak av Ca, N og K. Slik depresjon av vekst og utvikling
er vist i både laboratorie- og felteksperimenter. F.eks. fant
en at eksponering av lakseegg til 93 - 183 pg AI/1 ved pH
4,8 - 5,6 økte utviklingstiden fra befruktning til startfôring
vesentlig (Skogheim & Rosseland 1984), og i et forsøk med
aure fant en slike effekter ved pH 5,5 og Ali > 27 p.g/l. Tilsats
av Ca til vannet kan redusere disse effektene. Av andre
symptomer kan nevnes redusert yngelaktivitet, redusert
fødeinntak, svikt i likevektssansen, gjellehyperplasi, mørk-
pigmentering og øket mucusproduksjon. Hos ålefaringer
(Anguilla anguilla)  fikk en redusert aktivitet og øket mu-
cusproduksjon ved pH 5,1 og 230 pg Alvl (Fjellheim et al.
1985).

Hos fiskeegg synes Al å mildne virkningene av H+-ionene ved
lav pH, men rett etter klekking blir Al betydelig mer giftig
og påvirker dessuten embryonalutviklingen og selve klek-
keprosessen. Hos bekkerøyerogn ved pH 4,2 økte tilsats av
200 pg AI/1 klekkeprosenten fra 0 til 52%, ved pH 4,4 og 100
pg/1 tilsatt fra 58 til 83%, ved pH 4,5 og 300 pg/I fra 6 til
45,9%, og her ble også yngeldødeligheten 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. fått 100% klekking ved
186 - 531 pg/I og pH 4,8 - 5,6; hvor også rogn av aure, sjøaure
og bekkerøye overlevde frem til klekking, men deretter fikk
en stor dødelighet. Resultatene er her litt sprikende idet
enkelte finner at Al-tilsetninger faktisk reduserer klekke-
prosenten i pH-området 5,0 - 5,5. For bekkerøye fant en
dette ved pH > 5,2 da klekkeprosenten var lav, og mye av
yngelen var deformert. I klekke- og yngelforsøk med laks,
sjøaure, aure og bekkerøye var dødeligheten i klekkeperio-
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den hhv. 39%, 99,1%, 61% og 12%, mens dødeligheten
etter klekking økte til hhv. 93%, 99,7%, 87% og 13%. I dette
forsøket lå pH mellom 4,8 og 5,6 og Ali-nivået var 93 - 183
pg/I (Skogheim & Rosseland 1984).

Yngelstadiet fra klekking og frem til plommesekken er re-
sorbert (swim up-stadiet) er derfor et meget følsom stadium.
Selv for den Al-tolerante bekkerøya er 300 p.g total AI/1 (pH
4,2 - 5,5) akutt giftig, og for andre arter er tilsvarende vist
konsentrasjonsområdet fra 12 til 1000 pg/I. Hos vanlig aure
opptrer slike effekter iallfall ved 250 - 5001..t.g/l(pH 4,5 - 5,4),
og tålegrensen for teks. hvit sugefisk  (Catostomus com-
mersoni)  ved pH 5,0 - 5,5 er ca 100 p.g/1 (Baker & Schofield
1982).

Mange tror at Al-følsomheten øker med fiskens alder, men
det er nok ikke tilfelle. Når det gjelder yngel og ungfisk, er
som tidligere beskrevet yngel av bekkerøye godt studert.
For denne er [Alj omkring 300 mg/1 i pH-området 4,5 - 5,5
mye mer giftig enn lav pH alene, mens 100pg AI/1 ikke synes
å gi øket mortalitet i pH-området 4,0 - 4,9. Øking av Al-
mengdene til 200 pg/I økte dødeligheten, spesielt i pH-
intervallet 4,7 - 5,5, og da var yngel mye mer følsom enn
plommesekklarver. For ålefaringer var det lave dødeligheter
under 170 pg AI/1 (pH 6,6 - 5,1), mens dødeligheten økte ved
pH 5,1 da Al-konsentrasjonen ble øket til 230 pg/I (Fjellheim
et al. 1985).

Når det gjelder eldre stadier av ungfisk, smolt og voksne
individer, vet en at presmolt av anadrom laks er meget
følsom idet 100% dødelighet opptrer etter allerede 48 timer
ved 245 pg AI/1 og ved 313 - 436 p.g/1 etter 30 timer. Tåle-
grensen ligger antakelig her godt under 100 pg/I. Parr er
derimot mindre følsom enn presmolt, men i forsøk med
en- og toårig aure var den eldste fisken mest følsom (Ros-
seland & Skogheim 1984). I laboratorieforsøk med oppvan-
drende (og voksen) laks var pH 5,0 og mer enn 500 pg
AltdIdødelig 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 når dyrene eksponeres for realistiske
Al-nivåer, mens de i klekkefasen er betydelig mer følsomme.
Den kroniske giftighet av vannløselig Al er pH-avhengig
(som hos fisk), men i motsetning til fisk øker giftigheten når
pH avtar. Hos vanlig padde  (Bufo bufo)  hvor nylig gytte egg
ble testet for total Al-konsentrasjon på 93 og 185 ved
ulike pH, var dødeligheten 100% ved pH 3,5, 50% ved pH
4,0, klart merkbar ved pH 5,0, men dødeligheten avtok et-
tersom larvene vokste og metamorforiserte. Tilsvarende re-
sultater fikk en også for tre Rana-arter, og voksne dyr synes
i det minste i perioder å overleve pH 3,0. Noen  Triturus-arter
og  Rana arvalis  ser ut til å overleve pH 4,0 - 4,5 og når [All
er omkring 100 p.g/1, mens andre arter er mer følsomme
(Leuven et al. 1986).
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HosBufo americanus ble klekkingen redusert når [AIi] ble
øket fra 35 til 46 gg/I, mens overføring av larver fra pH 6 -
6,5 til 4,3 uten aluminiumstilsats ikke førte til overdødelig-
het (Clark & Hall 1985). HosRana sylvatica fant en klare ef-
fekter i form av redusert klekking ved pH 4,3, men ikke
ved 4,8. Det var Ingen larvedødelighet ved disse pH-
verdiene. Akutt grenseverdi for Al ved pH 4,3 ble for
denne arten satt til 70 1.41. I tester med Rana arvalis, R.
temporaria og R. esculentusfant en at pH 3,5 var letal, pH
4,0 kritisk, men at de overlevde godt ved pH 5,0. Når en
ved denne pH tilsatte 2,5 mg A1/1, økte dødeligheten. Hos
R. temporaria ble den målt til 60% ved pH 5,0 og 95% ved
pH 4,5. Hos denne arten var larvedødeligheten frem til me-
tamorfosen hhv. 42 og 50% ved Al-nivåene 800 og 1600
gg/1. Disse larvene var imidlertid så svake at en regnet med
de senere ville bukke under. Eggdødeligheten hosR. sylva-
tica var total ved total Al på 200 gg/I og når [Ca] var lav
(0,5 mg/1), og ble redusert til ca 20% når Ca-nivået ble øket
til 100 mg/I (Leuven et al. 1986).

I denne oversikten er det rimelig også å inkludere fugl
fordi Al-forgiftning er en sannsynlig årsak til alvorlige klek-
keforstyrrelser hos flere fuglearter som via næringsnisjen
er knyttet til ferskvann (Nyholm 1981). Dette er vist i Sveri-
ge for spurvefugler i Lappland og i forsurede områder i
sørvestre Sverige. Fuglene legger egg hvor eggskallet er
svært tynt eller mangler helt. Al-haltene i benmargen er
betydelig forhøyet hos svarthvit fluesnapper som viser
disse symptomene. Tilsvarende symptom er funnet hos fos-
sekall (Cinclus cinclus) i sure Sørlandsvassdrag hvor bestan-
dene nå avtar, men her er det så vidt vites ikke hittil rap-
portert resultater fra Al-analyser. Fra tilsvarende studier i
Wales har en funnet at redusert fødetetthet i forsurede
bekker samsvarer med økede territoriestørrelser 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 opphører
langs bekkefar når Al i vannet er høyere enn 100 gg/I (Or-
merod et al. 1986). Inntaket av Al er antatt å være via
føden (invertebrater), og en mulig mekanisme kan være
forstyrrelse av Ca-metabolismen.

Blant fugl har det eksperimentelt vist seg å være kjønns-
forskjeller. Verpende hunner av japansk vaktel (Coturnix c.
japonicus) 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).

3.1A Aluminiuminnhold I ferskvann og grense-
verdier

Aluminium har ikke vist seg å være essensielt for noen orga-
nisme (Nyholm 1986). Konsentrasjonen i overflatevann vari-
erer sterkt mellom ulike regioner avhengig av bl.a. geologi,
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hydrologi og vitringsgrad. I vann med pH < 5,5 øker kon-
sentrasjonen med avtakende pH, mens konsentrasjonen
avtar mot pH 6,5 hvor løselighetene av hydroksydene er
lavest. I sure skandinaviske sjøer varierer Alua i området
100 - 800 gg/I, mens den uorganiske delen (A11) er lavere.
For norske forhold viste Henriksen et al. (1987) at [Ali] økte
med [H-1 I sure sjøer (pH < 5,5) mot 230 gg/I ved pH 4,3.
Regionale inventeringer 1 nordøstre deler av USA og
Kanada viser det samme. I Adirondack-området fant en
f.eks. at i sjøer med pH < 5 hadde 90% [Ali] > 150 gg/1 (EPA
1986). I Sudbury i Ontario lå total Al mellom 150 - 1150 gg/
I, høyest i de sureste vannene, mens en i forsurede elver i
Nova Scotia hadde verdier omkring 160 - 330 141 som
Altat. I det siste tilfellet var imidlertid konsentrasjonen av
det antatt giftige Ali bare 11 - 27 gg/I, slik at pH per se er
her antakelig viktigere enn Al (Schneider et al. 1979, La-
croix & Kahn 1986, Howells 1990).

Aluminium kan også felle ut humus eller andre organiske
karbonforbindelser og fosfat [PO4] og derved fjerne næ-
rings/energikildene i slike oligotrofe systemer (Muniz & Lei-
vestad 1980). Utfellingene kan lagres på sedimentoverfla-
tene som senere kan opptre som både kilde for Al, eller
viktigere, som nøytraliseringsreservoar via hydrolyse, kat-
lonbytte og sulfatreduksjon. Det er viktig å merke seg at i
de akvatiske systemer er Al-dynamikken betydelig større
enn i jord som er preget av mer metastabile systemer.

3.2 Arsen
3.2.1 Forekomst og virkemåte av arsen
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Arsen er et klassisk giftstoff hyppig omtalt i den ikke-
vitenskaplige litteratur. Lufteksponering (> 3 gg As/m3
luft) er hos mennesker klart implisert som årsak til en
rekke alvorlige sykdommer, organskader og svekking av
immunforsvaret, mens oralt inntak også bl.a. gir hørsels-
skader og hjerneskader.

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

Som miljøkontaminant er i vår forbindelse industriutslipp
til atmosfæren den viktigste kilden sammen med jordbruks-
avrenning og naturlige vitringsprosesser. Sistnevnte bidrar
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imidlertid mindre, og på global skala er det anslått at
dette bidraget til overflatevannets Innhold av arsen er av
størrelsesorden 10 gg/1 eller mindre, mens det antropoge-
ne bidraget er ca 3 ganger større (Eisler 1988a).

As-syklus I miljøet er preget av omsetning, oksydasjons- og
reduksjonsprosesser og metabolisering. I så måte minner
det mye om fosfatomsetningen, men er mye langsommere.
As kan akkumuleres I sure jordslag og skulle i så fall tilbake-
holdes og vise lave konsentrasjoner I forsuret overflate-
vann. Sedimentologiske undersøkelser indikerer at utslipp
av As til atmosfæren har øket I 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 løseli-
ge enn uorganiske hvorav As(V) er det vanligste løste spe-
cies. Det gjelder spesielt i vel oksygenerte basiske vanntyper
med lavt totalt organisk karbon (TOC) og der elektropoten-
sialet (Eh) er høyt. I 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 uløselige utfellinger med Ca, 5
og Al som fastlegges I sedimentene (Thanabalasingam &
Pickering 1986). Under stratifiserte forhold i innsjøene kan
dette As avgis til hypolimnion og under sirkulasjonen forde-
le seg i vannmassene. Sesongvariasjoner er derfor vanlige
under slike forhold (Eisler 1988a). Under sure forhold med
stor atmosfærisk avsetning direkte på større innsjøoverfla-
ter kan en regne med at primærprodusenter med kronisk
fosfat-mangel kan akkumulere As som kan virke hemmen-
de eller direkte giftig på f.eks. planteplankton.

I og med at As har så mange likhetspunkter med fosfor, vil
det stort sett følge fosforets vel i de aktive transportmeka-
nismer på membrannivå og kan skilles ut via nyrene. Hos
pattedyr metyleres As-forbindelsene i leveren og avgiftes
før ekskresjonen. Virkningsmåten for As(III) er en påkop-
ling på sulfhydrylgrupper på proteiner med påfølgende 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 på 1nvertebrater

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

Akvatiske organismer kan påvirkes av arsenforbindelser
vann i så lave konsentrasjoner som 19 til 48 gg/I, ved 120
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mg/kg i næringen og ved vevskonsentrasjoner på 1,3 til 5
mg/kg våtvekt  (figur 2  og vedlegg 1). De mest følsomme
organismene er alger. Ved 85 - 88 gg/I av As5+ ble det
påvist 10 - 32% dødelighet hos Gammarus pseudolimnaeus
løpet av 28 dager. Konsentrasjoner på rundt 1 mg/I gir ef-

fekter på ulike invertebrater  (figur 2).

Det er påvist at arsenforbindelser kan akkumuleres i orga-
nismene, bl.a. i ferskvannsplanktonkreps og mollusker,
men opptaket er relativt lavt. Konsentrasjonsfaktoren for
uorganisk As3+ er hos de fleste invertebrater ikke høyere
enn 17 ganger, for Ass* 6 ganger og for organiske arsen-
forbindelser 9 ganger etter 21 - 30 dager. Giddings & Edd-
lemon (1977) påviste i et eksperimentøkosystem en signifi-
kant økning av As (tilført som natriumarsenitt) i snegler av
slekten Physa.Forsøket viste at snegiene sannsynligvis tok
opp As fra sedimentet i stedet for direkte fra vannet. Det
er ikke påvist noen bioakkumulering gjennom næringskje-
den i ferskvann.

3.2.3 Effekter av arsen på ferskvannsfisk

I biologisk materiale er haltene i liminske miljøer generelt
lave 1 mg/kg (våtvekt)), mens det i marine organismer er
opp mot eller over 100 mg/kg. Hos ferskvannsfisk er det fra
0 (i praksis deteksjonsgrensen) til 0,2 mg/kg våtvekt, høyest
i kontaminerte områder. For helfisk er oppgitte verdier for
gjedde (Esox lucius) fra Kanada 0,05 - 0,09. Tilsvarende fra
Sverige er 0,03 mg/kg, noe høyere i lever og hos fet fisk.

Letale og subletale effekter opptrer hos fisk når vannet in-
neholder 0,1 - 0,5 mg/I, når dietten inneholder 120 mg/kg
(våtvekt), eller når vevene har akkumulert As til nivåene
1,3 - 5 mg/kg.

Toksikologiske tester med ulike uorganiske arsensalter (V,
III) har vist at det er store artsforskjeller i toleranse selv
blant nærbeslektede arter. Det er et gjennomgående trekk
at følsomheten avtar med økende alder; de yngste postem-
bryonale stadiene er mest følsomme, jf.  tabell 3.  Av de
uorganiske formene er As(III) 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,
[PO4], mengde materiale i suspensjon m.v.

3.2.4 Arseninnhold 1 ferskvann og grenseverdier

Når det gjelder konsentrasjoner i ikke-biologisk materiale,
er det fra USA oppgitt verdier fra ukontaminerte referan-
seområder på 0,5 - 1 gg/I i overflatevann, for Lake Superior
i Kanada 0,1 - 1,6 gg/l. For Elben i Vest Tyskland, som er
sterkt miljøbelastet, er nivået 20 - 25 gg/I (Eisler 1988a).
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Figur 2
Konsentrasjonsnivåer for dokumenterte letale og subletale
effekter av arsenpådyrearter i ferskvann, data fra vannkje-
miske målinger og anbefalte miljøkriteria (vannkjemidata
etter tabell Z data for fisk etter tabell 3, data for inverte-
brater etter vedlegg 1; ytterligere opplysninger i avsnitt
3.2). Følgende symboler er benyttet invertebrater • ), fisk
( • ), flere obervasjoner for M art (•—• ), effektområde
for M art (1111—> ) med angivelse av laveste konsentrasjon
som har gitt skadelige effekter på organismen.
Concentration levels for documented lethal and sublethal
effects of arsenk compounds on species of  freshwater ani-
mals, water chemistry data, and recommended environmen-
tal criteria (chemistry data from table 2, data for fish from
table 3, for invertebrates from Appendix 1; additional infor-
mation in Section 3.2). The following symbols are used: in-
vertebrates ( • ), fish ( • ), several observations for one spe-
cies (•-10 ), effect range for one species ( •—> ) with
indication of the lowest concentration which has given det-
rimental effectson the organism.
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I Norge er de få verdiene som er registrert i våre vassdrag,
alle under 0,3 gg/l. Registrert middelverdi fra 57 steder i
UK 11976 var 35 gg/I; på de ti stasjonene med høyeste kon-
sentrasjoner varierte de fra 40 til 1500 gg/I (Murphy 1980).

På bakgrunn av dette er det liten grunn til å anta at det
foreligger situasjoner I typiske norske forsurede vann og
vassdrag hvor As-haltene er så høye at de nevnte tålegren-
sene overskrides slik at toksiske situasjoner oppstår. Som
nevnt av Eisler (1988) er det paradoksalt nok tegn som
tyder på at As kan være et essensielt næringselement 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 påvirker og nedsetter tilgjengeligheten av As, kan
en anta at dette kan påvirke vekst og utvikling hos fersk-
vannsbiota. Dette er et forskningsfelt som ligger åpent og
burde tas opp i kommende år.

EPA gir en maksimalverdi på 190 gg/1 As3+. Denne tåle-
grenseverdien er mest sannsynlig satt for høyt. Det er for
Kanada angitt en verdi på 50 gg/1. Riktige verdier er sann-
synligvis ned mot 10 gg/1.

3.3 Bly
3.3.1 Forekomst og virkemåte av bly

Bly har I århundrer vært kjent for å være giftig. Miljøbe-
lastningen av bly er nå til dels så høy at den i deler av
verden ligger nærmere faregrensene enn noen annet kje-
misk stoff (Eisler 1988b).
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Bly finnes over alt som sporstoff i berggrunn, jordsmonn,
vann og organismer. Mer enn 4 millioner tonn bly blir pro-
dusert årlig, mest gjennom fremstilling av batterier, ben-
sintilsetninger, pigmenter og ammunisjon. Særlig i de siste
40 år har mengden av bly i miljøet som resultat av mennes-
kelig aktivitet økt så mye at balansen i blyomsetningen er
sterkt forskjøvet.

Bly er hverken et essensielt eller nyttig element for leven-
de organismer. Skader på ferskvannsbiota opptrer ved
konsentrasjoner av vannløselig bly [Pbaq] på 1 - 1,5gg/1 og
viser seg som redusert overlevning og vekst og ved repro-
duksjonsskader. Biomagnifikasjon (anrikning i næringskje-
dene) er ubetydelig, men Pb er ellers en metabolsk gift
som påvirker atferd, sirkulasjons- og nervesystemet og ny-
refunksjon. Generelt er organiske blykomplekser mer gifti-
ge enn de uorganiske (Nriagu 1978).

Bly er temmelig uløselig i vann med pH > 7,0 (< 30 gg/1),
men er betydelig mer løselig i surt ionefattig vann, opp
mot 500 gg/l. Løseligheten øker med økende temperatur.
Løseligheten av bly ved pH 5,5 er ca 10 g/I og ved pH 9,0
mindre enn 1 gg/I. Viktige valenser for bly er Pb (0, 1+, 2+,
3+, 4+), hvorav alle, unntatt kanskje Pb(I), forekommer
vanlig i vann, med Pb(II) som det vanligste. Blyacetat, blyni-
trat og blyklorid er uløselige, noe som om enn i mindre
grad også er tilfelle for de organiske forbindelsene TEB (te-
traetylbly) og TMB (tetrametylbly). Disse er imidlertid mer
fettløselige (Demayo et al. 1982). Emittert TEB og TMB
nedbrytes fotokjemisk i atmosfæren til elementært bly
(Pb°) og de organiske radikalene TE- og TM- (Semb &
Pacyna 1988).

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

Bly foreligger både som lablle former, f.eks. løst Pb(I11),
Pb01-1+, PbCO3, som mIndre labile former (f.eks. mer eller
mindre fast kompleksbundet på kolloider) eller som mer
fast partikulært bundet.

Mesteparten av tilførslene av Pb fra nedbørfeltene er nor-
malt de labile former, og i slike systemer skjer en betydelig
utfelling og akkumulering av tungtløselige kjemiske til-
standsformer. I sure sjøer skjer dette antakelig som medfel-
ling av Al og karbon spesielt når pH er stigende (sommer).
Under episoder når pH synker (eller ionestyrken øker) kan
det skje en utløsning fra sedimenter (White & Driscoll
1985), men her er også de hydrologiske betingelser viktige.
Endel bly kan også metyleres (TMB) av mikroorganismer 1
sedimentene, spesielt når temperaturen er stigende (øket
mikrobiell aktivitet), og når pH er lav eller avtar (Demayo
et al. 1982). Det er også muligheter for  in vivo  intern me-
tylering av Pb hos fisk og øvrige biota.

3.3.2 Effekter av bly på invertebrater

De fleste tilfeller av forhøyde blykonsentrasjoner i fersk-
vannsorganismer er funnet nær forurensningskilder som
industriområder, gruver, byområder og vann med mye bly-
hagl I sedimentene pga. jakt. Bly-konsentrasjonene er van-
ligvis høyere hos alger og bunndyr, lavest hos topp-
predatorer. Evnen til å lagre bly påvirkes av graden av bly-
forurensning forsøksdyrene har vært utsatt for i naturen.

Påvirking på akvatiske organismer av bly varierer sterkt
(figur 309 vedlegg 2). Organiske blyforbindelser er mer gif-
tige enn uorganiske. Dafnier reagerer med forplantnings-
svikt allerede ved konsentrasjonen 1,0 p.g Pb2411, mens
samme konsentrasjon gir akkumulering hos østers (Ostrea
spp.). Alle grupper viser mer uttalte effekter ved forhøyde
temperaturer, redusert pH, relativt bløtt vann, og for yngre
stadier av organismene og med økende eksponeringstid.

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

3.3.3 Effekter på ferskvannsfisk

Virkningen på 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 også hematopolesen bl.a. ved å påvirke 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 fyslologiske
betydning av en slik Inhibering er uklar. Den kan kanskje
brukes som en indikator på Pb-belastning i ferskvannsmil-
jøet (Johansson-Sjöbeck & Larsson 1979)

Pb-eksponering av regnbueaure (0.  mykiss) gav forstyrrel-
ser i sukkerstoffskiftet og kalium- og kloridmetabolismen,
og Pb ble akkumulert i beinvev (Haux & Larsson 1982). Det
meste av opptaket synes å skje via tarm, men opptaket er
sterkt avhenglg av fødesammensetningen og øker når
visse næringskomponenter mangler eller er i sterkt over-
skudd (Hodson et al. 1980). I forsøk med Coho-laks (Oncor-
hynchus kisutch)  fant en f.eks. at øket Ca-opptak vla fekret
satte ned opptaket i tarmen og reduserte Pb-retensjonen i
hud og beinvev (Eisler 1988a).

Ute i naturen synes ikke bly i særlig grad å oppkonsentre-
res via næringskjedene, men det akkumuleres som nevnt
f.eks. I beinvev hos ferskvannsfisk. Denne anrikningen øker
med fiskens alder.

Retensjon av bly er relativt stor, og bly bindes godt (og
lenge) i organogene jorder og sediment. I sure sjøer er bly-
tilførselen oftest vesentlig via luftveien, og tilførsler fra
nedbørfeltet blir bare viktig dersom berggrunnen er bly-
holdig.

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

Det er foretatt en rekke tester og undersøkelser av de
letale og subletale effekter mht. ulike blyforbindelser både
for de organiske, som er de mest giftige, og de uorganiske.
Det er i disse tester gjennomgående at giftigheten øker
med økende temperatur, synkende pH og avtagende hard-
het. Sistnevnte avspeiler minkende grad av utfellinger av
tungtløselig PbCO3. Fiskens ungstadier er mest følsomme,
og giftigheten øker med økende eksponeringstid. Hodson
et al. (1982) fant at giftigheten økte mer med økende
veksthastighet hos fisken (øket opptak?) enn med fiske-
størrelsen.

Vannløselige forbindelser er mer giftige enn innholdet av
"totalbly" skulle tilsi. Tester med tetraetylbly (TEB) viser at
det er svært giftig. For regnbueaure er det funnet LC50-
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Figur 3
Konsentrasjonsnivåer for dokumenterte letale og subletale
effekter av bly  på  dyrearter I ferskvann, data fra vannkje-
miske målinger og anbefalte miljøkriteria (vannkjemidata
etter tabell 2, data for invertebrater etter vedlegg 2; ytter-
ligere opplysninger i avsnitt 3.3). Følgende rymboler er be-
nyttet: invertebrater ( • ), fisk ( • ), flere obervasjoner for
én art (1111-111 effektområde for &? art ( •—> ) med
angivelse av laveste konsentrasjon som har gitt skadelige
effekter på organismen.
Concentration levels for documented lethal and sublethal

Subletale Letale Letale Subletale effects of lead on species of freshwater animals, waterverdier 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-12 C

c lowing symbols are used: invertebrates ( • ), fish ( • ), sev-acn
at-J1.2 Lr. eral observations for one species ( effect range

for one species ( 1111—> ) with indkation of the lowest
concentration which has given detrimental effects on the
organism.
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verdier i 72-timers tester på 3,5 gg/I (Wong et al. 1981). I
tester med uorganiske blysalter og i tester som har pågått
over så lang tid at det må regnes som flergenerasjonstes-
ter, finner en for kanadarøye  (Salvelinus namaycush) full
overlevning ved 50 - 100 gg/I (vannets totale hardhet dH
50 - 80) (EPA 1980c). For bekkerøye  (5. fontinalis)  fant en
ingen påviselige effekter I konsentrasjonsområdet 6 - 120
gg/1 (dH 44) I et forsøk som gikk over 3 generasjoner. I et
tilsvarende MI-generasjonsforsøk med gjedde  (Esox ludus)
ved nivået 250 - 500 gg/1 (dH 34) var resultatet det samme
(EPA 1985b).

For de organiske blyforbindelsene øker giftigheten med
økende 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 nivåer ser en typisk
økende  mucusproduksjon. Dette påvirker respirasjonsfunk-
sjoner som forårsaker en anoksi, og denne er antatt å for-
sterkes av at mucusansamlinger på gjelleoverflaten øker
diffusjonsveien for respirasjonsgassene (Aronsen 1971).
Langtids blyeksponeringer (> 10 gg/1) har ført til ryggrads-
deformering (dorsale krøkninger), 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 sjøer, 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 føden var ca 40 dager.

3.3.4 Blyinnhold i ferskvann og grenseverdier

Norske undersøkelser viser at bly forekommer i totalkon-
sentrasjoner på opp til 4,5 p.g/I med snittverdier på 0,8 - 1,5

Det er imidlertid generelt vanskelig å vurdere slike
tall fordi blyets giftighet og akkumulerbarhet er avhengig
av dets kjemiske tilstandsform. I tillegg kommer at innsam-
ling og analyseprosedyrene gir rik anledning til å kontami-
nere prøvene slik at verdiene antakelig blir for høye. Dess-
uten får en som nevnt bare målt totalbly.

Tålegrenser for totalt vannløselig Pb har EPA i USA angitt
1,3 - 7,7 Dette er antakelig for høyt, spesielt hvis det
foreligger som organiske forbindelser. Når det gjelder til-
latte konsentrasjoner i fiskeprodukter, ligger verdiene for
Kanada på 10 mg/kg, I Storbritannia på 2 mg/kg, men også
disse er for høye, særlig fordi bruken av organiske blyfor-
bindelser nå synes å øke.

Mye forskning gjenstår her, spesielt gjelder det virkningen
av de organiske blyforbindelsene, før en kan etablere rea-
listiske tålegrenser.
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3.4 Kadmium

3.4.1 Forekomst og virkemåte av kadmium
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Kadmium er mye brukt i industrien, og mindre mengder
vannutslipp forurenser overflatevann. 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
på jord og terrestre biota I mange industriland øker, og ut-
viklingen er bekymringsfull bl.a. i Skandinavia (Tjell et al.
1983, Nyholm 1986).

Kadmiums biotilgjengelighet er avhengig av det fysisk-
kjemiske miljø det befinner seg; dvs. hastigheten på ad-
sorpsjons og desorpsjonsprosesser fra bærermaterialet,
som kan være organisk materiale (f.eks. slam eller humus)
eller leirpartikler. Men det er også avhengig av det øvrige
medium fordi mobiliteten av dette metallet øker med av-
takende pH og økende grad av oksygenerte betingelser
m.v. som er typisk for sure systemer (oligotrofiering).
Under eutrofe og reduserende betingelser bindes Cd, men
kan øke i fraksjoner i suspensjon. Når det gjelder kjemiske
tilstandsformer, er Cd2+ 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.
Nivået i planter er gjennomgående under 1 mg/kg (Eisler
1985a).

Kadmium er Ikke biologisk essensielt eller nyttig og er ge-
nerelt en svært skadelig miljogift.

I løselig form er kadmium en kumulativ gift, aktiv selv
svært små konsentrasjoner. EIFAC (1977) har bemerket den
uvanlige formen på konsentrasjon-respons kurven I akutte
og kroniske giftighetstester med følsomme fiskearter. Kon-
sentrasjoner av metallet som er letale etter minst 10
dagers eksponering, kan være bare hundredelen av de
som er letale i løpet av 2 - 4 dager. Tilsvarende studier
tyder på et lignende mønster for giftighet av kadmium på
ferskvannsinvertebrater.

Som tidligere nevnt, viser avsetningsmønstret av syrer og
metaller på regional basis store likheter på grunn av deres
felles opphav. Dessuten øker forsurningene mobiliseringen
av f.eks. Al og Cd fra nedbørsfeltene, antakelig via påvirk-
ningene på de øvre deler av grunnvannsreservoarene
(Bruce Lazerte pers. medd.). I tillegg påvirker forsurningen
den biogeokjemiske "atferden" til mange metaller slik at
konsentrasjonen av biotilgjengelige metallspecies øker
(Dillon et al. 1988).
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3.4.2 Effekter av kadmium på invertebrater

Undersøkelser indikerer at høye konsentrasjoner av sedl-
mentbundet kadmium vil påvirke ferskvannsinvertebrater.
Opptak av og avgift av kadmium fra mudder og leire er
vIktige faktorer for hvilken konsentrasjon kadmium vil få I
vannet. Omsetningen er særlig rask fra og til mudder og
partikler av leire, humøst materiale og annet naturlig
bunnsubstrat. Konsentrasjonsfaktorene for elvemudder
kan ligge på 5000 til 500 000 i forhold til vannet, avhengig
av konsentrasjonen, kontaktmulighetene, partikkelstørrel-
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 å redusere både giftigheten og bioakkumule-
ringen i insektlarver (Clubb et al. 1975) Varierende følsom-
het av kadmium på ulike stadier av insektlarver og amphi-
poder bl.a. er beskrevet av Thorp & Lake (1974) og Clubb
et al. (1975).

En oversIkt over kadmiums giftighet er gitt i  figur 4  og
vedleggene 4 og 5. Hos de undersøkte ferskvannsorganis-
mene har konsentrasjoner i området 0,47 - 5,0 gg/1 gitt re-
dusert stående biomasse, nedsatt vekst, hemmet reproduk-
sjon, immobilisering og endring I populasjonen. Konsentra-
sjoner helt ned I 0,15 - 0,17 ggil påvirker forplantningsev-
nen hos dafnier.

Konsentrasjonen av Cd hos flere grupper av ferskvanns-
organismer, f.eks. zooplankton, øker når pH faller fra over
6,0 og ned til pH 5 - 6, men avtar deretter når pH faller yt-
terligere (Yan et al. 1989). Dette skjer til tross for at total
konsentrasjon av Cd da øker (Stephenson & Mackle 1988)
Denne Ikke-linære responsen I bioakkumulering for Cd kan
skyldes at H+ lonene konkurrerer ut Cd-ionene på de biolo-
giske overflatene der metallene tas opp.

Det er i mange laboratoriestudier sett på ulike ferskvanns-
organismers evne til å akkumulere kadmium fra vannet
(vedlegg 6). Oppkonsentreringsfaktorene kan ligge
mellom 0,001 og 21 500 (Murphy 1980). Det er påvist bio-
akkumulering for de lavere trofiske nivå i næringskjeden;
kadmium ble i et tilfelle akkumulert fra alger (opp fra 10
ppb til 30 ppm Cd tørrvekt) til dafnier (opp fra 4,5 ppb til
32 ppm Cd tørrvekt), men ikke til fisk som spiste dafniene
(Ferard et al. 1983).

3.4.3 Effekter av kadmium på ferskvannsfisk

Nivåene i ferskvannsfisk er variable. Fra USA varierer det
mellom 0,01 og 1,04 mg/kg (heldyrprøver og på ferskvekts-
basis). Fra Adirondack-området, som også innbefatter sure
sjøer, fant Lovett et al. (1972) Cd-konsentrasjoner i fisk på
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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 gjørslignende art  (Stizostedion vitreum)
opptil 0,16 mg/kg (ferskvekt) i hele dyret og 0,2 mg/kg
lever. Når det gjelder Cd-akkumulering i fisk og sjøenes
surhet, har en fra svenske undersøkelser tegn på at Cd-
akkumuleringen økte med avtakende pH. Suns et al. (1987),
som undersøkte kanadiske sjøer, fant ikke en slik korrela-
sjon. Årsakene til denne forskjellen er ikke klarlagt, men for
skandinaviske forhold synes det være klart at Cd er en miljø-
kontaminant som opptrer I forbindelse med forsurning. Få
slike undersøkelser er til nå foretatt i Norge. Det er imidler-
tid viktig at slike igangsettes bl.a. fordi Cd kan føres videre i
næringskjedene fra fisk og til fiskespisendefugl og pattedyr.

Akutt-tester med ferskvannsfisk viser at en ved Cd-
konsentrasjoner under 10 gg/I alltid får stor dødelighet, re-
dusert vekst, inhibering av reproduksjonen m.v. I andre til-
svarende tester finner en akutte effekter allerede ved 0,8 -
0,9 gg/I. I begge typer tester øker dødeligheten med
økende eksponeringstid, avtagende hardhet (Ca f.eks.) og
med synkende alder på førsøksdyrene (Eisler 1985a).

Når det gjelder akutt toksisitet, har en ved tester med
stingsild  (Gastrosteus aculeatus),  Chinook-laks (Oncorhyn-
chus  tschawyftcha), regnbueaure og bekkerøye funnet
LC50-verdier i konsentrasjonsområdet 0,6 - 7,2 gg/l. Verdie-
ne varierer avhengig av art, utviklingsstadium, ekspone-
ringstid og vannets hardhet (dH)  (tabeH 4).

Subletale effekter på ferskvannsfisk i tester av 30 - 60
dagers varighet og i vann med  lav  hardhet (bløtt vann),
opptrer oftest i konsentrasjonsområdet 1 - 3 gg/I. I tilsva-
rende forsøk, men ved høyere hardhetsverdier (eller alkali-
nitet), forskyves dette "subletale" området oppover til 2 -
12 gg/I (Eisler 1985a). De subletale effektene hos bekke-
røye, som er svært følsom, inkluderer bl.a. redusert vekst,
overlevning og fekunditet. For atlantisk laks fant en ved 60
dagers eksponering til 2 p.g/1 skader på kraniet, redusert
vekst og en viss overdødelighet. Slike effekter ble ikke
funnet i parallellforsøk med 0,2 gg/l. Av fysiologiske effek-
ter viste bekkerøye i samme forsøksoppstilling nedsatt ak-
tivitet på LDH (melkesyredehydrogenase) og lavere nivåer
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 svært lave, og lavere enn hva som helsemessig er
ansett å være skadelige nivåer i drikkevann. Biokonsentra-
sjonsfaktorer (BCF) for regnbueaure etter 14 dagers ekspo-
nering til 9 gg/I var 260 for gjellevev, 17 for lever og 26 for
nyre. Etter 3 måneders eksponering ved omtrent samme
Cd-konsentrasjon (10 gg/l) økte BCF til 1740 for gjeller, til
4900 for lever og til 740 for nyrer (Roberts et al. 1979).

Størstedelen av biomagnifikasjonen av Cd i limniske næ-
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Figur 4
Konsentrasjonsnivåer for dokumenterte letale og subletale
effekter av kadmiumpå dyrearter I fetskvann, data fra
vannkjemiske målinger og anbefalte miljøkriteria (vannkje-
midata etter tabell 2, data for fisk etter tabell 4, data for in-
vertebrater etter vedlegg 4 og 5; ytterligere opplysninger
avsnitt 3.4). Følgende symboler er benyttet: invertebrater
(•), fisk flere obervasjoner for M art (• - 01),effekt-
område for  &I  art ) med angivelse av laveste kon-
sentrasjon som har gIttskadelige effekter på organismen.
Concentration levels for documented lethal and sublethal
effects of cadmium on spedes of freshwater animals, water
chemistry data, and recommended environmental  criteria
(chemistry data from table Z data for fish from table 4, data
for invertebrates from Appendix 4 and 5; additional infor-
mation in Section 3.4). The following symbols are used: in-
vertebrates • ), fish ( 01),several observations for one spe-
des •), effect range for one species (11--> ) with
indication of the lowest concentration whkh has given det-
rimental effects on the organism.
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* parr
** adulte (17 dagers test)

3.4.4 Kadmiuminnhold i ferskvann og grense-
verdier

ringskjeder synes å skje på de lavere trofiske nivåer, og for
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 før fersk-
vannsfisk skades, er Ikke kjent, men for saltvannsfisk er det
foreslått en slik grense på 5000 pg/kg (5 ppm) (Eisler
1985a).

Kadmium er også kjent for å kunne gi teratogene effekter
og ha mutagene og karsinogene egenskaper. De teratogene
effektene er spesielle for Cd og betydelig mer omfattende
enn hva som er tilfelle for elementene bly, kvikksølv og
arsen. For fisk er det vel kjent at Cd fører til deformasjoner
av skjelettet. I klekkeforsøk med små amerikanske arter
(bluegill Lepomis macrochirus, fathead minnow Pimephales
promelas) fant en i tillegg til redusert klekking 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 også
vist for bakterier, men dette er enn sålenge ikke vist for fisk
(EPA 1980b, Eisler 1985a).

EIFAC (1977) har tidligere gitt anbefalte verdier for euro-
peiske ferskvannsfisker ved en hardhet på 10 mg/I CaCO3.
For laksefisk ligger da på årsbasis 50 og 95 percentile ver-
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Tabell 5
Anbefafte Cd-konsentrasjoner i vann ifIg. EPA.
Recommended concentrations of cadmium in
freshwater after EPA.

Hardhet (dH) mg Ca0/1
200 100 50 25* 2,5*

Cd p9/1 6,3 3 1,5 -1 -0,5

* beregnede verdier for lav hardhet
* estimated low hardness values

diene på hhv. 0,3 og 0,6 1.1g/I (totalt kadmium). For andre
ferskvannsfisk ligger verdiene mellom 25 og 50 jig/I ved en
hardhet på 300 mg/I.

Når det gjelder bakgrunnsverdier for ferskvann, varierer de
stort sett mellom 0,05 og 0,2 mens verdiene for inn-
sjøsedimenter kan komme opp i 5000 14/1 i kontaminerte
lokaliteter. I luft er det målt 0,001 - 0,005 gg/m3. Generelt
er nivåene i limniske systemer lavere enn i marine.

Cd akkumuleres i organismene 1 viscera, lever og nyrer og
Cd-nivåene er høyere i eldre enn yngre individer av karni-
vore. Organismenes innhoId korrelerer oftest godt med
lokale kontamineringskilder og kan vise korresponderende
sesongvariasjoner. Dette er også kjønnsavhengig.

EPA (1980b) har gitt anbefalinger for Cd-konsentrasjoner i
vann med ulik hardhet som ikke får overskrides (tabell 5).

Hvis disse verdiene ekstrapoleres nedover mot de nivåer
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for hardhet (dH) som mer svarer til med norske forhold (*),
får vi tålegrenseverdier på omkring 1 - 0,5 p.g/l. Dette må
selvsagt ansees som et grovt anslag som må gjøres til gjen-
stand for fremtidige undersøkelser. Vi vil tro at anslaget for
dH 2,5 er for høyt, særlig når det dreier seg om sure vann-
kvaliteter (pH 6 - 5).

3.5.1 Forekomst og virkemåte av kvikksølv

Kvikksølv har vært benyttet av mennesket i mer enn 2000
år til ulike formål. Det benyttes nå mest som fungicid, 1
kloralkaliindustri, til plastfremstilling, i metallurgisk indus-
tri, ved batteriproduksjon m.v. En regner med at Hg-
belastningen på miljøet i historisk tid har øket ca 5 ganger
på grunn av industriell aktivitet og ved endret bruk av
jord- og vannressurser. Miljøvirkningene av Hg i det limniske
miljø skyldes både at det er giftig i lave konsentrasjoner og
at retensjonstiden er svært lang, ofte mer enn 100 år.

Hg er ikke kjent å ha noen biologisk funksjon, og giftighe-
ten kan økes betydelig via biologiske eller andre i og for seg
naturlige prosesser. Det kan da gjøres ytterligere bioakku-
mulerbart i organismene, og Hg anrikes i stor grad oppover
i næringskjedene. I og med at det også er et mutagent, te-
ratogent og karsinogent stoff som forårsaker skader på or-
ganismer, organer, vev og celler hos en rekke ferskvannsdyr
og for mennesket selv, arbeides det aktivt med å få be-
grenset antropogent bruk av Hg. Dette er spesielt viktig
fordi konsentrasjonsforskjellen mellom akseptable naturlig
nivåer og de hvor skadelige effekter opptrer, er eksepsjo-
nelt liten (Eisler 1987).

På global skala brukes det nå årlig 10 000 - 15 000 tonn, og
flere miljøkatastrofer, f.eks. i Minamata i Japan (industriut-
slipp) og i Irak (bruk av Hg-beiset såkorn i hungersdistrikter)
ble tusener av mennesker forgiftet og svært mange døde,
har rystet en hel verden. Svenske helsemyndigheter måtte
1967 svarteliste en rekke vassdrag fordi fisken var kontami-
nert av Hg, og utover i 70-årene i USA og Kanada måtte en
gjøre tilsvarende svartelistninger i hundrevis av vassdrag
(Das et al. 1982). Antallet lokaliteter øker fortsatt, og det er
nærmest utelukkende betinget av antropogene utslipp til
luft, jord og vann. Disse regner en med de siste 100 år har
tilført biosfæren 500 000 tonn kvikksølv. Det er anslått at i
gjennomsnitt 25 - 30% av alt Hg 1 atmosfæren skyldes slik
menneskelig virksomhet (Nriagu 1989).

Naturlige kilder omfatter vulkaner som slipper ut Hg°-gass
og -partikler, varme kilder der vannet inneholder HgS (som
er en hovedkilde) og verdenshavene. Angående sistnevnte
har det f.eks. vært anslått at primærproduksjonen i de
ekvatoriale oppstrømningsområdene står for ca 1/3 av de
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globale Hg-utslipp til atmosfæren. Den globale Hg-syklus
består 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  år.  Den årlige avgassing av Hg fra jord, ferskvann
og hav til atmosfæren er ca 30 000 tonn. 1 akvatiske syste-
mer er retensjonen høy, og Hg fjernes langsomt avhengig
av kontamineringsgrad, den kjemiske form av Hg, de fy-
siske og kjemiske betingelser og hydrologiske forhold (NAS
1978).

Kvikksølv opptrer i vann som uorganisk Hgo, Hg24.(1), Hg2+
(det mest giftige for fisk) og i en rekke organiske og andre
uorganiske former. Hvilken form eller hvilke former Hg fo-
religger 1, avhenger bl.a. av pH, alkaliniteten og redox-
betingelsene. Dette gir en rekke forbindelser med ulike
ladninger og løseligheter (NAS 1978). I surt miljø og ved lave
ionestyrker i vannet dominerer de kationiske formene
(Hg2*), men innen hele det pH-intervall som interesserer,
skjer en betydelig grad av biologisk metylering (fra Hg(I1))
som også øker ved avtakende pH (Jernelöv 1980). Metyle-
ringer skjer både i de fri vannmasser, men og i sediment og
spesielt under aerobe forhold. Det er også indikasjoner på
at dette kan skje via abiotiske prosesser som involverer
humus, og katalyseres ved tilstedeværelse av metaller som
Fe, Cu, Mn og Al. pH-optimum for denne prosessen ligger
omkring pH 4,0.

Hg-haltene i fisk er generelt høyere i sure (metallkontami-
nerte!) sjøer med høyt humusinnhold enn i tilsvarende
klarvannsjøer (Hultberg 1977). Metylering av Hg kan også
skje på og i fisken, på mucus, via tarmbakterier og endel
andre enzymatiske prosesser. Det sekundært dannede mo-
nometylkvikksølv (CH3-Hg+) kan fisken også delvis ta opp
direkte fra vannet. Dette kan også via demetylerende mi-
kroorganismer reduseres til Hg°som gassform reemmiteres
til atmosfæren. CH3-Hg* akkumuleres også oppover i næ-
ringskjedene, og de høyeste Hg-haltene opptrer blant
topp-predatorene når Hg følger denne ruten.

I forbindelse med Minamata-katastrofen fant en at ruten
var fra partikulærtbundet Hg til zooplankton og videre til
fisk (og mennesker) (Nishimura & Kumagai 1983). Når det
gjelder andre organiske Hg-forbindelser, er de antakelig
mindre viktige fordi de dekomponerer raskt og oppfører
seg som uorganisk Hg.

Den biologiske syklus for Hg er i en labil balanse der selv
små endringer i tilførsier og kjemisk tilstandsform (specie-
ring) i følsomme systemer kan føre til økt metylering og
opptak. Her kommer forsurningen inn som et eksempel
idet en i sjøer langt fra kjente lokale kilder, som eventuelt
kunne bidra, finner uforklarlig høye Hg-nivå i fiskebestan-
dene. Slike situasjoner er kjent i forsurede områder i
Kanada, USA, Sverige og hos oss (Suns et al. 1987, Sloan
& Schofield 1983, Bjørklund et al. 1984. Andersen et al.
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1986). Det er holdepunkter for at sur nedbørsbelastning
øker rekrutteringen av Hg til denne typen miljøer, øker le-
seligheten og metyleringsratene slik at metallet dukker
opp 1 næringskjedene.

Generelt synes opptaket, I tillegg til konsentrasjonen i
vannet og i fiskens næringsdyr, også å øke med avtakende
fisketilvekst og med økende metabolisme, med størrelse
(og alder), med avtakende Ca-innhold (og alkalinitet eller
hardhet) og med avtakende pH og økende mengder orga-
nisk materiale (TOC/humus). Dette er biologiske og abiotis-
ke endringer som er velkjent fra sure sjøer. I tillegg synes
det som om større sjøer med større områder littoral/
sublittorale sediment gir høyere halter enn de mindre (jf.
Eisler 1987).

Fjerning av lokale kontaminerende utslipp eller kalking av
sure sjøer fører til at Hg-nivåene I fisken avtar, og alt tyder
på at dette er en reversibel om enn langsom prosess. Opp-
demning av kunstige vannmagasin har noen ganger fri-
gjort kvikksølv fra de neddemte områdene (Bodaly et al.
1984).

På molekylært nivå i organismene binder Hg seg til sulfid-
rylgrupper, og fenyl- og metylkvikksølv 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 å være membranper-
meable sterkt fettløselige og utskilles relativt sent. Antago-
nistiske stoffer er bl.a. vitamin E (som inneholder Se), Se-
salter, thioler (R-SH), og virkemåten er at disse stoffene
konkurrerer med Hg om bindingseter på 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 både mengden fritt Hg og vevskon-
sentrasjonen (se selen-kapitlet).

3.5.2 Effekter av kvikksølv på invertebrater

I motsetning til for mange andre metaller synes hardheten
bare å ha en mindre innflytelse på giftigheten av uorga-
nisk kvikksølv. Smith et al. (1975) fant at temperatur tilsy-
nelatende ikke hadde noen effekt på opptaket av uorga-
niske og organiske kvikksølvforbindelser i ferskvannsmus-
linger. Prabhu & Hamdy (1977) fant at formen på metallet,
alderen på forsøksdyret og lengden av eksponeringstiden
hadde påviselige effekter på akkumulering av kvikksølv
stikkemyggen Aedes aegypti.

For to krepsearter fant Heit & Fingerman (1977) at giftig-
heten av kvikksølv avhang av størrelse, kjønn og tempera-
tur. Elder & Gaufin (1974) har vist at forandringene i meta-
bolismen ved overgangen til voksent insekt kan endre
graden av påvirkning av uorganisk kvikksølv hos steinfluen
Pteronarcys califomica.
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Kvikksølv påvirker reproduksjon, vekst, adferd, osmoregu-
lering og oksygenoppptak. Følsomme arter viser subletale
effekter allerede ved 0,03 - 0,1 p.g/l. Unge stadier er gjerne
mer følsomme enn eldre. Letale konsentrasjoner kan være
fra 1,0 til 2,0 gg/1 ved lengre tids eksponeringer. Giftvirk-
ningen forsterkes ved stigende temperaturer og ved tilste-
deværelsen av sink og bly. Mindre følsomme arter kan tåle
opp til 200 p.g/I (figur 5  og vedlegg 7).

Sigmon et al. (1977) fant at kontinuerlige tilsetnInger av
0,1 og 1,0 pg/I Hg som uorganisk kvikksølv til en kunstig
bekk ga reduksjoner 1 algeantall og stående blomasse. De
høyere trofiske nivåene ble ikke påvirket.

Flere undersøkelser i UK (Murphy 1980) viste at kvikksølv-
innholdet I snegler og mollusker kunne brukes som indika-
torer. Det var høyere nivåer 1 mollusker fra landområder
enn 1 byområdene, sannsynligvis pga. bruken av pesticider i
landbruket.

Studier av opptak og eliminering av kvikksølvforbindelser
hos ferskvannnsinvertebrater indikerer at de organiske
kvikksølvforbindelsene blir lettere akkumulert enn de uor-
ganiske. Opptaket av kvikksolvforbindelser foregår raskt
mens utskillelsen går langsomt (vedlegg 8). Hastigheten og
mønstret i utskillelsen fra vevet avhenger også av i hvilken
form kvikksølvet blir lagret. Metylkvikksølv har en særlig
lang lagringstid.

Et av de største problemene med kvikksølv er mulighetene
for biologisk anrikning i næringskjeden. Høye verdier i rov-
fisk har vært brukt som belegg for dette.

3.5.3 Effekter av kvikksølv på ferskvannsfisk

Når det gjelder bakgrunnskonsentrasjoner i ukontaminerte
referanseområder, er Hg-mengdene i ferskvannsfisk lave (<
0,1 mg/kg våtvekt), og det meste foreligger som metyl-
kvikksølv. Som tommelfingerregel kan en si at vevsnivåer
over eller nær 1,0 mg/kg assosieres med menneskelig kon-
taminering. Dette må imidlertid forutsettes ikke å være til-
fellet når det dreier seg om fiskespisende og svært gamle
individer, eller når det en sjelden gang finnes naturlige
kilder innen nedbørfeltet.

Konsentrasjonen I vannet i referanseområder er meget lave
(0,001 - 0,050 gg/1) (Fitzgerald 1979), i sediment vanligvis <
1 mg/kg (Skei 1978). For fisk ligger som nevnt nivåene lavt,
for gjedde i Skandinavia ligger verdiene på under 0,1 - 0,2, i
Kanada på ca 0,1 mg/kg våtvekt, mens det i kontaminerte
lokaliteter ligger 5 - 10 ganger høyere. Det bør også nevnes
at oppdemming av en stor kanadisk sjø førte til at Hg-
nivåene i gjeddene  (Esox lucius) steg 2 - 3 ganger (Bodaly et
al. 1984). Som sammenligning kan nevnes at Hg-nivåene
muskulatur hos fisk fra større sørnorske innsjøer ligger
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Figur S
Konsentrasjonsnivåer for dokumenterte letale og subletale
effekter av kvikksølvpå dyrearter i ferskvann, data fra
vannkjemiske målinger og anbefalte miljøkriteria (vannkje-
midata etter tabell 2, data for invertebrater etter vedlegg
7; ytterligere opplysninger i avsnitt 3.5). Følgende symboler
er benyttet invertebrater ( 411 ), fisk ), flere obervasjoner
for ån art ( • ), effektområde for ån art ( 1111—> )
med angivelse av laveste konsentrasjon som har gitt skade-
lige effekter på organismen. Fylte firkanter angir uorganis-
ke og åpne firkanter organiske kvikksølvforbindelser.
Concentration levels for documented lethal and sublethal
effects of mercury on species of freshwater animals, water
chemistry data, and recommended environmental criteria
(chemistry data from table 2, data for invertebrates from
Appendix 7; additional information in Section15). Thefot-
lowing symbols are used: invertebrates ( 111 ), fish( ),sever-
al observations for one spedes ( 01--111), effect range for
one spedes ( el—>  ) with indication of the lowest concen-
tration which has given detrimentaleffectson the organ-
ism. Filled squares indicate inorganic and open squares or-
ganic mercury compounds
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høyere, for en del arter betydelig høyere enn I referanseom-
rådene. Mjøsa og Tyrifjorden, som er best undersøkt, er en
del Hg-belastet fra lokale utslipp, men er ikke forsuret. For
Mjøsa oppgir Sandlund et al. (1987) verdier for gjedde I om-
rådet 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 krøkle  (Osme-
rus eperlanus)  hadde lavere verdier (0,1 - 0,5 ppm), lavest
hos lagesild. Tilsvarende undersøkelser fra Tyrifjorden viser
for noen av disse artene omtrent samme bilde (Skurdal et al.
1985). Som vanlig er det i tillegg til artsforskjeller økende
akkumulering med fiskens alder. Dette skyldes antagelig
faktorer som forskjeller I nærings- og habitatvalg og, spe-
sielt for aure, forskjeller I livshistorie. De høyeste nivåene
opptrer gjerne hos bunnlevende arter og fiskespisere.

Fisk fra forsurede områder viser som nevnt forhøyde
halter, og disse øker med avtakende pH. Undersøkelser I
Ontario i Kanada viste entydig at innen et større område
nord for de store sjøene, inklusive nærområdet til det
store punktutslippet for 502 i Sudbury, økte Hg-innholdet i
gulabbor  (Perca flavescens) (1+) eksponensielt med avta-
kende pH. For andre arter kunne mye av dette også forkla-
res ut fra TOC, Ca-mengden i vannfasen og Hg-haltene i
innsjøsedimentene (Anonym 1988). I disse sjøene drives det
fortsatt et utstrakt sportsfiske, men med klare anbefalin-
ger fra myndighetene om at fisken ikke bør spises. Wren &
MacCrimmon (1984) som undersøkte  Lepomis gibbosus
(Pumpkinseed) I sjøer i Ontario over pH-intervallet 5,6 -
8,4, fant også en økning I muskulatur fra 0,09 mg Hg/kg i
sjøer med høy pH til 0,54 mg Hg/kg I de sureste.

Tilsvarende er funnet hos bekkerøye i Maine (Akielazak &
Haines 1981) og i Adirondack-området hvor nivåene lå
mellom 0,5 og 1,0 mg/kg (Sloan & Schofield 1983). Dette er
ødemarksjøer som er sure og har lave Ca-konsentrasjoner,
men der TOC er lav. Disse sjøene har lav produksjon, og de
få stikkprøver som er tatt, viser stort sett konsentrasjoner I
vannfasen på under 0,03 ps/1, noe som må 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 sjøer fant Hultberg &
Hasselrot (1981) en økning hos 1 kg gjedder fra ca 0,5 til
2,0 mg/kg I pH-Intervallet 7,4 -  4,1.  Mestedelen av øknin-
gen var i sjøer med pH lavere enn 5,0, høyest i humussjøer.
For norske forhold er det gjennomgående samme tendens,
men nivåene for aure og abbor  (Perca fluviatilis)  er lavere
forsurede lokaliteter (0,4 - 0,8 mg/kg). I referanselokalite-
ter fant en svært lave nivåer hos aure, ned mot og tildels
under 0,05 mg/kg. De høyeste verdiene opptrer blant
abbor og spesielt gjedde, lavere hos røye og aure (Rosse-
land 1983).

Når det gjelder akutt og kronisk giftighet, er som nevnt de
yngre stadiene mest følsomme, og de organiske Hg-
forbindelsene mest giftlge. I og med at en rekke biotiske
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og abiotiske faktorer kan modIfisere giftigheten flere stør-
relsesordner, og siden mekanismene ikke er tilstrekkelig
kjent, kan det være vanskellg å angi kritiske nivåer. Men i
akutt-tester har en belegg for at for følsomme arter ligger
letalkonsentrasjonen i vannet i området 0,1 - 2 ps/I (Eisler
1987). Dette er imidlertid sterkt avhengig av hvilke Hg-
former en har testet og også selve forsøksoppsettet. For
regnbueaure  (0. mykiss) var f.eks. LC50-verdiene (96 timer)
150 - 200 gg/1 for uorganisk Hg, mens metyl-Hg verdiene
var 5 - 42 gg/I (EPA 1980d). I 26-dagers tester med uorga-
niske Hg-salter var LC50-verdiene for regnbueyngel I sta-
tisk testsystem 4,7 ps/I, mens en I åpne gjennomstrømssys-
temer med kontinuerlige tilsatser fant LC50-verdier under
0,1 p.g/1 (Birge et al. 1979). For bekkerøye, som regnes som
relativt følsom, har en I langtidstester funnet LC50-verdier
på 0,3 - 0,9 ps/I (EPA 1980d).

I slike akuttforsøk ser en ofte at fiskens respirasjonsfrekvens
øker, den taper likevektssansen og evne til motorisk koordi-
nering med påfølgende atferdsforstyrrelser, blir sløv og
mister apetitten. Grovt kan en si at vevskonsentrasjonen hos
døende Individer ligger på 30 - 70 mg/kg for lever, omkring
20 for hjernevev og for hele dyret 5 - 7 mg/kg (Armstrong
1979).

Subletale effekter, som i vår sammenheng er mer relevante,
opptrer på følsomme fiskearter i vann Innen konsentrasjons-
området 0,03 - 0,1 mg/I. Da påvirkes reproduksjonen ved at
gyting opphører 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 også 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 øker oppover
i næringskjeden. I tillegg kommer et raskt opptak direkte fra
vannfasen, noe som er dokumentert for en rekke arter fersk-
vannsfisk. Opptaket øker med temperaturen, avtakende io-
neinnhold I vannet og økende surhet og dystrofigrad (TOC),
og det er vist at forhøyde konsentrasjoner av Zn, Cd og Se
også øker opptaket. Opptaket øker også med eksponerings-
tiden og da også med økende alder på fisken (Eisler 1987).
Opptaksmønsteret varierer også med fiskens kjønn og grad
av kjønnsmodning, og fra forsøk har en erfaring for at fakto-
rer som tidligere eksponeringer til Hg og Hg-specieringen i
testløsningen er viktige. Fødesammensetningen og fiskens
fødenisje (f.eks. plankton- eller fiskespiser), samt artens
vevsspesifisitet for opptak og det metabolske nivået er også
viktig for opptaket. Resultatet er at generelle trender er
vanskelige å se. Det har f.eks. vist seg i parallellforsøk over
30 døgn der fisk ble eksponert til hhv. 0,1ps Hg/I som metyl-
Hg og til 0,1 gg/I som Hg2+. Gruppen testet for metyl-Hg
viste gjennomgående høyere biokonsentrasjonsfaktorer
(BCF) for hele dyret, hjerne, muskel, blod, lever, nyre og gjel-
ler, men når det gjalt BCF for milt var den høyest hos grup-
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pen som ble eksponert for Hg2+. BCF-verdiene varlerte
dette tilfellet mellom 7 000 og 521 000 (Ribeyre & Boydou
1984). De høye BCF-verdiene reflekterer et meget effektivt
opptak. Det er også store artsforskjeller. Enkelte 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-
røye opptrer det kritiske nivå hvor døden inntrer, ved en Hg-
mengde på 5 - 7 mg Hg/kg (Armstrong 1979), mens regnbu-
eaure overlever ved vevskonsentrasjoner opptil 100 mg/kg
(Niimi & Lowe-flnde 1984).

Eliminering av Hg fra fisk er en kompleks prosess som stort
sett følger ratene for biologisk assimilering. Hg-anriket
føde, som ikke tas opp I tarmen, passerer og utskilles med
faeces, mens det som passerer tarmepitelet tas opp raskt og
fjernes langsomt, men raskere dersom stoffskiftet øker
(Rogers & Beamish 1982). Halveringstiden (TB1/2) varierer
også sterkt. Den er ca 20 døgn for gullfisk  (Carassius auratus)
og guppler (Lebistes reticulatus), 100 for gjedde og omkring
1000 døgn for regnbueaure, bekkerøye (Huckabee et al.
1979) og ålisaltvann (Eisler 1987).

3.5.4 Kvikksalvinnhold I ferskvann og grense-
verdier

Det er gitt flere verdier for maksimalkonsentrasjoner for
kvikksølv I ferskvann, både ut fra metallets evne til å akku-
mulere i fisk og dets direkte giftighet. Anbefalte maksimal-
verdier for vann ligger fra 0,005 - 0,05 - 0,51.1.g/1 avhengig av
vassdragets karakter (Murphy 1980). EPA (1980d) ga verdier
på 0,00057 p.g/I (24-timers middel), ikke overstigende 0,0017
p,g/1 ved noe tidspunkt. 11985 var Imidlertid EPA's (1985c)
verdier forandret til hhv. 0,012 p.g/log 2,4 p.g/l. Dette er ver-
dier som ifølge Eisler (1987) ligger tett opp til de akseptable
konsentrasjonene.

Undersøkelser i UK 11976 viste at målte verdier i resipienter
oversteg de aksepterte grenseverdiene med én til to stør-
relsesordner (10 til 100 ganger for mye). Disse verdiene
kunne til dels være akutt giftige for ferskvannsinvertebra-
ter. Murphy (1980) mener at en grenseverdi på 0,0051.1g/Ivil
gi en viss sikkerhet og en margin for de fleste organismer.

Drikkevannkriteriet er nå 0,14p.g/1, og tillatt Hg-nivå i fersk-
vannsfisk er basert på bekkerøyedata og satt til 5 mg/kg som
er meget nær det kritiske for denne arten. Når det gjelder
humant fødeinntak, er tillatt ukentlig mengde for voksne
200 - 500 pg og for gravide kvinner under 250 p.g. Fersk-
vannsfisk til konsum skal holde under 0,5 mg/kg og er i over-
ensstemmelse med WHO's anbefalinger. I Sverige og Finland
er derimot grensen øket til 1 mg/kg.

Det er i Norge et stort forskningsbehov for å dels kartlegge
relasjoner mellom forsurning og Hg-kontaminering, dels å
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studere de mekanismer som er involvert, og dessuten å
sette det hele inn I en videre kontekst av forvaltning og
mottiltak. Slik forholdene er idag må en regne med at et
betydelig antall sør-norske forsurede sjøer burde svartlistes
eller underlegges restrIksjoner når det gjelder deres bruk
som matressurs.

3.6 Selen
3.6.1 Forekomst og virkemåte av selen

nine utredning013

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 nærområder til
store luftutslipp eller i avrenningsområder med naturlig
høye Se-halter i jordsmonn, berggrunn og vegetasjon er re-
lativt godt studert og vel kjent. Se-mangel, som også fore-
kommer, er mindre dokumentert, men kan være like skade-
lig (Eisler 1985b).

Brenning av fossile brensler er i våre områder kanskje den
viktigste kilden, men Se er også 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. Lindstrøm, pers.
medd.).

Se er et essensielt næringsstoff for endel planter og dyr og
inngår som kofaktor i viktige enzymsystemer og biologisk
aktive substanser, bl.a. vitamin E, og I enkelte aminosyrer
som kan være essensielle for visse arter. Se inngår også
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 når
konsentrasjonene blir noe høyere enn det normale. Når
inntaket blir for lavt, opptrer Se-mangel som hos mennes-
ker kan føre til en rekke kroniske lidelser f.eks. leddgikt,
forhøyet blodtrykk, hjerte-karsykdommer og økende risiko
for kreft.

Se-mangel kan også gi mangelsykdommer hos atlantisk laks
og regnbueaure  (0. mykiss) (Hilton et al. 1980). Se virker
også 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 ål
og guppier er det angitt effektive biologiske halveringsti-
der på 15 - 27 dager (Wilber 1983).
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Figur 6
Konsentrasjonsnivåer for dokumenterte letale og subletale
effekter av selen på dyrearter i ferskvann, data fra vannkje-
miske målinger og anbefalte miljøkriteria (vannkjemidata
etter tabell 2, data for fisk etter tabell 6, data for inverte-
brater etter vedlegg 9; yttertigere opplysninger I avsnitt
3.6). Følgende symboler er benyttet invertebrater (11 ), fisk
(101),fiere obervasjoner for &-1 art •), effektområde
for &-) art ) med angivelse av laveste konsentrasjon
som har gitt skadelige effekter på organismen.
Concentration levels for documented lethal and sublethal
effectsof selenium on spedes of freshwater animals, water
chemistry data, and recommended environmental criteria
(chemistry data from table 2, data for fish from table 6, data
for invertebrates from Appendix 9; additional information
in Section 3.6). The following symbols are used: inverte-
brates ( • ), fish (1111), several observations for one species
(•-111), effect range for one species (11—> ) with indi-
cation of the lowest concentration which has given detri-
mental effects on the organism.
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Tabell 6
Opptak av selen i muskelvev (våtvekt) hos ulike arter ferskvannsfisk og ved ulike nivåer av vannløslig selen.
Uptake of selenium in muscular tissue (wet weight) of various species of freshwater fish at different levels of aqueous
selenium ([Sel vannfase).

1) [Se] vannfase < 5 ppb
[Se] vannfase 22 ppb
[Se] vannfase ikke angitt

* [Se] vannfase 13 ppb
** Gitt på tørrvektbasis, omregnet til våtvekt

Se-konsentrasjonene I luftprøver er relativt lave (jf. kap. 1),
men nivåene I ferskvann fra våre eller sammenlignbare om-
råder er dårlig kjent. Fra Sverige er det angitt konsentrasjo-
ner fra under 0,04 j.tg/I til 0,21 p.g/I (Nriagu &Wang 1983).

Når det gjelder Se-konsentrasjonene i vann, har en fra et
belastet område nær Sudbury, Ontario I Kanada, målt 0,1 -
0,4 gg/I, men de største Se-deponiene var i sedimentene i
disse sure og metallkontaminerte sjøene. Her fant en ikke
uventet at Se-mengden I fiskekjøtt var sterkt korrelert med
kvikksølvmengden i vevet (W. Keller pers. medd.)

3.6.2 Effekter av selen på invertebrater

Effekter av Se og Se-forbindelser er svært ulike innen de
forskjellige dyre og plantegrupper. Se inngår I flere enzym-
system, men de metaboliske virkemåtene er dårlig kjent.

For vannloppper er det funnet LC50-verdier på mellom 240
og 710 p.g/I, hos fjærmygg er LC50 funnet å være 42 400
sig/1(figur 6 og vedlegg 9). Konsentrasjonen av selen i
ferskvannsinvertebrater ligger under 4 1.1.g/kg i uforurense-
te områder og opp i 218 1.1g/kg i Se-forurensete områder.
Se blir akkumulert i ferskvannsinvertebrater med en faktor
på 460 for stikkemygg og opp til 32 000 for snegl. Vann-
lopper ligger på en faktor på 2100. Biologisk halveringstid
kan være rundt 30 dager (igler) (vedlegg 10).
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3.6.3 Effekter av selen på ferskvannsfisk
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Se-mengdene i fisk synes som hovedregel å øke med fiskens
alder og er høyest hos topp-predatorer og fiskespisere.
Eisler (1984) oppgir for helfisk (våtvekt) fra USA verdier fra
0,05 til 2,9 ppm med 0,6 som gjennomsnittsverdi. Frøslie et
al. (1985), som undersøkte Se-nivåene I muskulaturen hos 6
fiskearter i Mjøsa og noen nærliggende sjøer, fant gjen-
nomsnittsverdier på 0,21 ppm for gjedde og 0,30 ppm for
abbor i Mjøsa. Fisk fra de øvrige sjøene hadde verdier i om-
rådet 0,23 - 0,66 ppm. Hg-innholdet, som også ble under-
søkt, varierte betydelig mer (0,2 - 1,3 ppm), men i motset-
ning til for Hg fant de ikke økende Se-nivåer med økende
alder hos fisken. Det molare Se/Hg-forholdet ble derfor
også svært variabelt (0,2/0,4 -> 2,1), og et enhetlig mønster
kunne ikke spores. Se-kildene er her antagelig geologiske
og skyldes ikke lokale utslipp, og forfatterne påpeker beho-
vet for nærmere studier av Se- (Hg-) omsetning og opptak i
biota. Vevsmengdene er gjennomgående høyere i fisk fra
sjøer med forhøyde Se-konsentrasjoner i vannet enn i sjøer
med lite Se(tabell 6).

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

Årsaken til denne beskyttende virkning av Se mot Hg er
ikke kjent I detalj, men en regner med at det kan være 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 1 mIndre kritiske deler av organismen (She-
line & Schmidt-Nielsen 1977). Da foreligger imidlertld risiko-
en for at dyrets Hg-innhold øker og derved motvirker selens
avgiftende virkning (Beijer & Jernelbv 1978).

Toksiske nivåer for akvatiske organismer synes generelt å
ligge mellom 60 og 600 gg/1 (ppb) (Eisler 1985b). Dette er
imidlertid en grov angivelse; I et tilfelle overlevde egg av se-
brafisk  (Brachydanio rerlo)  i 2000 gg/1, men kort etter klek-
king døde de fleste larvene, som imidlertid overlevde ved
1000 gg/I (Nilmi & Lattam 1975).

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

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

Når det gjelder testresultater for akutt giftighet av Se på
ferskvannsfisk, rapporterer Eisler (1985b) LC50-verdier I 96-
timers forsøk på 10 200 gg/I for bekkerøye, 290 - 8 800 p.g/I
for regnbueaure og for Coholaks  (Oncorhynchus kisutch)
verdier ned mot 1501.1g/I. For den nordamerikanske gulab-
bor (Perca flavescens) var LC50-verdien i 240-timers forsøk
4800 gg Se/1. I forsøk med egg av regnbueaure fant en imid-
lertid overdødelighet ved Se-konsentrasjoner omkring 50
gg/I (Hodson et al. 1980). Dette er Imidlertid verdier som
ligger vesentlig høyere enn de Se-konsentrasjoner som er
målt I vann fra oligotrofe vann i vår verdensdel, og som ikke
har lokale kilder eller større utslipp av Se.

Det er indikasjoner på at fiskens Se-mengde kan økes via fø-
deinntak. Det er lite som tyder på at Se per se er et problem
i våre forsurede vassdrag, som snarere preges av Se-mangel.
Når det gjelder subletale og latente effekter, er det viktig-
ste anemi og redusert vekst (Hodson et al. 1980). I ett tilfel-
le fikk en Indusert kromosomaberrasjoner ved intramusku-
lær injeksjon tilsvarende 0,1 mg/kg.

Akkumulering av Se av akvatiske organismer er variabel,
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og for fisk har en funnet at bloakkumulasjonsfaktoren
(BCF) varierer sterkt avhengig av art, hvilke organ en har
studert og selvsagt av dosen. BCF for to arter (mosquitofisk
Gambusla affinis  og killifisk  Fundulus  hetroclitus) testet
ved realistisk lave konsentrasjoner (0,015 - 3,3 itg/I) var
hhv. 460 og 3300. Karpe  (Cyprinus carpio)  testet ved ca 12
p.g/I etter lang tids eksponering (livstidstest), hadde BCF for
muskelatur på 180, for hud 370 og for lever 3800 - 5700.
Karpe testet i 85 døgn ved 1000 14/1 hadde imidlertid BCF
for hele dyret på 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 på omkring 30 dager. Det er også
kjent at visse tungmetaller (bl.a. Cd) øker Se-opptaket
(Bjerregaard 1982).

3.6.4 Seleninnhold I ferskvann og grenseverdier

EPA (1980e) anbefaler en tålegrense for Se I vann på 35
p.g/I, og verdiene får ikke overskride 260 gg/I ved noe tilfel-
le. Det anføres at dette antakelig er for høyt fordi repro-
duksjonsskader på ferskvannsfisk i ett tilfelle var dokumen-
tert ved 9 - 12 gg/l. Videre kan det gi høye akkumulerbare
Se-halter 1 næringorganismer.

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

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

De vanntyper som er følsomme for forsurning, er vesentlig
preget av lave Se-nivåer 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 bør studeres nærmere I fremtidi-
ge prosjekter som ser på metaller og forsurning.
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4 Norsk ferskvannsfauna -
hva vet vi om dens tåle-
grenser når det gjelder
metallforurensninger

I Norge lever det sannsynligvis et sted mellom to og tre tusen
dyrearter i ferskvann. Av disse er det 30 - 40 arter fersk-
vannsfisk, fem amfiblearter, et mIndre antall fuglearter
som er knyttet til ferskvann og noen få pattedyr, bla. bever
(Castor flber) og vannspissmus(Neomys fodiens). Resten av
mangfoldet utgjøres av virvelløse dyrearter hvorav de stør-
ste gruppene er krepsdyr og insekter (tabell 7).

Vi vil neppe kunne oppnå en komplett kunnskap om tåle-
grensene for alle disse artene eller de ulike samfunn eller
økosystem hvor de inngår. I praksis må vi velge mellom to

Arter i
Europa

Species in
Europe
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ulike angrepsvinkler når vi skal nærme oss dette problemet.
Den ene er økosamfunnets tålegrense der tålegrensen til de
mest tallrike eller dominerende artene, f.eks. i et fjellbekk-
samfunn eller et planktonsamfunn, er av størst interesse.
Den andre er "den mest følsomme art", der interessen knyt-
tes til den arten som er mest følsom for metallpåvirkning
eller lettest akkumulerer metall, og som eventuelt vil kunne
benyttes som indikatorart for metallforurensning.

4.1 Vår 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 undersøkelser

Tabell 7
De viktigste større bunndyrgruppene i ferskvann. Antall arter i Europa ifIg. illies (1978) og i Norge er angitt. Vår
generelle kunnskap om gruppene i Norge er forsøkt angitt som x: dårlig, xx: noe bedre, xxx: bra (etter Nøst et al. 1986).
The most important macrobenthos groups in freshwater. Numbers of species in Europe (Illies 1978) and Norway are
given. The overall knowledge of the groups in Norway is indicated as x: poor, xx: moderate, xxx: good (after Nøst et al
1986).

Arter i
Norge

Species in
Norway

Vårt kjennskap
til gruppen

Our knowledge
of the group

Gastropoda Snegler 571 27 XXX

Bivalvia Muslinger 49 23 XXX

Oligochaeta Fåbørstemark 168 ca 50?
Hirudinea Igler 34 10 xx
Branchiopoda Tusenbeinkreps etc 53 6 xx
Caldocera Vannlopper 154 ca 76 XXX

Ostracoda Muslingkreps 409 ca 100? X

Copepoda Hoppekreps 467 ca 70? XX(X)

Parasittiske kreps 38 X

Andre kreps XX

Ephemeroptera Døgnfluer 217 44 XXX

Plecoptera Steinfluer 387 35 XXX

Odonata Øyenstikkere 127 42 XXX

Heteroptera Vannteger 129 ca 47 XX

Coloptera Vannbiller ca 1100 ca 200 XX

Neuroptera Nettvinger etc 16 ca 7 XXX

Trichoptera Vårfluer 895 186 XXX

Chironomidae Fjærmygg 1404 ca 500? XX
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Tabell 8
Oversikt over arter av virvelløse dyr som er brukt som forsøksdyr i ulike giftighetstester for As, Pb, Cd, Hg, Se. Antallet

angir hvor mange artikler som er funnet å  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 vanbus 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 i - 9).
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Encellededyr

As

1

Pb

1
1

3

1

2

1

Cd

1

1
1

1
2

1
1
1
1
1
1
1

1

1
1

119

2
2
1
1
1
1
1
1
1
1
1

Se

2

1

1
2

2
1
1
1
3
2
1
1

1
1

5
5
1
1
2
2
2
2
2
2
2

1

1
1
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flooDekreps
Cyclops abyssorum (N) 1
Eucyclops agillis  (N*) 1 1
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stor grad er konsentrert om et fåtall arter som er vanlig
brukt i laboratorier. Artene som brukes lever ofte i natu-
ren i små, næringsrike dammer. De av dem som finnes hos
oss, har gjerne en utbredelse begrenset til slike dammer på
Østlandet og i lavlandet i Trøndelag.

Tabell 7  viser at vi har tilsammen ca 50 arter av snegler og
muslinger i ferskvann i Norge. Av disse er noen få arter,
særlig innen slekteneLymnaea, Physaog Anodonta, under-
søkt 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 forsøksdyr, og en stor del av
litteraturen refererer seg til denne arten som I Norge bare
er funnet i noen få lokaliteter. Et dusin arter av vannlop-
per og hoppekreps er undersøkt for noen metaller, men de
resterende 150 - 170 artene, inkludert nesten alle de "van-
lige planktonartene," er ukjente i denne sammenhengen.
Av litt større krepsdyr er gråsugge(Asellus aquaticus) ofte
undersøkt, likeledes arter av slekten Gammarus, men da
for det meste andre arter enn de som finnes i Norge.

Steinfluer, døgnfluer og vårfluer er viktige insektgrupper
ferskvann. Av disse rundt 250 artene er det bare et mindre-
tall (mindre enn 10% ?) som noen gang er testet for me-
talltoleranse. En god del undersøkelser er utført på fjær-
mygg, men de er for det meste samlet om noen få arter av
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slekten Chironomus, mens de vanligste fjærmyggslektene
Norge ikke er undersøkt.

Den direkte kunnskap om virkningen av vannløselige me-
taller på norske arter av virvelløse dyr er så begrenset at
det kan stilles et spørsmål om informasjon fra den interna-
sjonale litteraturen har noen gyldighet i Norge.

Dersom vi aksepterer at kunnskap om en arts tålegrenser
kan gi en pekepinn om tålegrensene for andre arter i
samme slekt eller gruppe, vil vi kunne foreta en "begrun-
net gjetning" om i hvilken  størrelsesorden  mht. konsen-
trasjon metallet må foreligge for å gi skadelig effekt.
Denne antakelsen er imidlertid neppe korrekt. Eksakt
kunnskap for våre forhold får vi kun ved direkte undersø-
kelser på artsnivå.

4.2 Et utvalg av norske ferskvanns-
samfunn

Ferskvannsøkosystem deles i to hovedtyper, rennende
vann og stillestående vann. Disse kan så igjen deles inn i
ulike typer og soner. For å eksemplifisere hvilken kunnskap
vi trenger for å vurdere "naturens tålegrense" for denne
viktige delen av norsk natur, vil vi kort beskrive noen ut-
valgte økosamfunn.
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I rennende vann finner vi en sonering (med glidende over-
ganger) fra høyfjellet til lavlandet der vassdraget går fra
en kilderegion via en fjellbekkregion til lavlandsregionen.
De dominerende eller tallrikeste artene skifter med regio-
nen. Lengst opp I det alpine området går arter av fjær-
mygg, småstankelbein og en vårflueart. Disse artene lever i
vannsystem som er mer direkte påvirket av nedbøren og
den forurensning som følger med, enn faunaen i lavlandet.

I fjellbekker på ca 1000 m o.h. i Sør-Norge finner vi gjerne
et samfunn med én døgnflue-art, 10 - 12 arter steinfluer,
10 - 12 arter vårfluer og opp mot 40 arter fjærmygg. De
viktigste trekkene I dette samfunnet er vist på figur 7. Så
godt som ingen av artene i denne oversikten er undersøkt
med tanke på metallgiftighet. Hvilke verdier hele samfun-
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Figur 7
Insektsamfunn I et norsk vassdrag. Antall arter av døgnfluer, steinfluer, vårfluer og fjærmygg er angitt for ulike Iokaliteter
langs en høydegradlent I Atna. Data fra Aagaard et aL (1989).
Communities of freshwater insects in a Norwegian river. The numbers of species of mayflies (døgnfluer), stonefties (stein-
fluer), caddisflies (vårfluer), and chironomids (fjærmygg) are given for different localities along a dine in the river Atna.
Data from Aagaard et aL (1989).

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

Stillestående vann omfatter innsjøer, tjern, dammer og
pytter. Det er ingen fast grense mellom disse, men innsjø-
en kjennetegnes gjerne ved at den har et grunnvannsom-
råde (littoral), et dypvannsområde (profundal) og et
område som vi kaller de frie vannmasser (pelagial).

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

laticeps denticornis

Bosmina longispina

Holopedium gibberum
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Heterocope

saliens

•

Daphnia Daphnia

longispina galeata

Cyclops

scutifer

Figur 8
De vanligste artene av hoppekreps og vannlopper I norske innsjøer. 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 næringsrikheten til innsjø-
en. Ingen eller ytterst  få av disse mest tallrike artene I inn-
sjøens ulike deler er funnet igjen I den  litteraturen  vi har
gått  igjennom her.

4.3 Indikatorarter og "den mest føl-
somme arten"

Flere av dyregruppene I ferskvann kjennetegnes ved et
stort artsmangfold. Dette er insektene eller krepsdyrenes
"svar" på et miljø med mange små nisjer med litt forskjelli-
ge miljobetingelser. Vi vet at arter I samme gruppe kan ha
vidt forskjellige krav til f.eks. temperatur og oksygeninn-
hold. Dette gjør det mulig å bruke f.eks. fjærmyggarter
som indikatorer på næringstilgang og til å kartlegge eu-
trofieringstilstander  I ulike sjøer. Dersom det foreligger til-
svarende tilpasninger til ulike metall-konsentrasjoner,
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kunne en tenke seg å  utnytte  kunnskapen til en miljøover-
våkning. Vår basiskunnskap på dette området er imidlertid

dag alt for sporadisk til at slike indikatorsystemer kan tas
i bruk nå.

Et annet aspekt Innen samme tema er hvorvidt tålegrenser
skal settes slik at den mest følsomme arten forblir upåvir-
ket. Som nevnt tidligere finnes det mellom to og tre tusen
dyrearter i norske ferskvann, og svært mange av disse
artene opptrer aldri I stort antall. De utgjør nærmest et
lager av mangfold som sjelden er særlig synlig i de store
funksjonstrekkene i økosamfunnet. Den foreliggende litte-
ratur gir om mulig enda mindre informasjon om disse ofte
spesialiserte artene og deres tålegrenser overfor metaller.

En mulig måte å skaffe kunnskap om disse sjeldne artenes
tålegrenser på innen rimelig tid er ved "helsjøeksperi-
ment" og tilsvarende feltforsøk hvor betingelsene endres
under kontroll ved tilsetting  av  ett  og  ett  metall til naturli-
ge økosamfunn.
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5 Naturens tålegrenser i
norske ferskvannsfore-
komster - vårt kunnskaps-
behov

Utredningen viser at det mangler kunnskap på følgende
områder:
a) metallkonsentrasjoner og deres kjemiske tilstandsfor-

mer I norske elver og innsjøer
b) langtidspåvirkning (kronisk) av realistisk lave metall-

konsentrasjoner på invertebrater og fisk
c) korttidspåvirkning (akutt-påvirkning) av høye verdier

ved "episoder"
d) subletale effekter av akkumulerte metaller i inverte-

brater og fisk og sammenhengen mellom akkumule-
ring.og toleranseverdier

e) tålegrenser for de fleste norske invertebater, både de
vanlige og de sjeldne artene

f) tålegrenser for hele økosamfunn eller økosystem

a) Vår 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 ønskelig å få styrket dette feltet slik at vi i det
minste har relativ hyppig prøvetakning på en mindre antall
stasjoner rundt om I landet.

b) c) og d) De fleste opplysningene om metallenes giftighet
refererer seg til korttidstester, dvs. én til to dagers ekspone-
ring mot relativt høye konsentrasjoner. Undersøkelser av ef-
fekter på hele livssyklus har vist at artene i de første stadiene
eller ved hudskiftet mellom dem er opp til 1000 ganger så
ømfintlige som I det siste stadium som oftest blir testet. Det
er derfor av betydning å få mer kunnskap om kroniske effek-
ter ved lave konsentrasjoner. Et lignende resonnement gjel-
der også for effekten av akkumulerte metaller i dyrene.

Større kunnskap om hva våre arter tåler under korte "episo-
der" med høye verdier er imidlertid også viktig for vurde-
ring av tålegrensene for den norske faunaen.
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e) og f) Tålegrenser for vanlige norske arter og økosystem
er meget mangelfulle. Det er som nevnt i denne utrednin-
gen nærliggende å tro at kunnskap om én art kan gi en pe-
kepinn om hva andre arter i samme slekt eller familie kan
tåle. Detteer imidlertid en ytterst tvilsom tankegang. I beste
fall medfører dette store usikkerheter, I verste fall er tange-
gangen helt feilaktig.

Hvilke arter som bør testes mot et bestemt metall er et van-
skelig spørsmål også Internasjonalt. I USA har man i snart
førti år benyttet et lite antall arter som en slag standard for
å avgjøre giftvirkningen av ulike kjemikalier ved eventuelle
utslipp i naturen. I følge Cairns (1983, 1986) er dette syste-
met i stor grad basert på det han kaller "myten om den
mest følsomme arten". Hans innvendinger går i korthet på
følgende 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 følsomme artene for ett eller
en rekke av stoffer. Det har heller ikke vært noe krav om
at testorganismene skal forekomme i naturen i de aktuel-
le berørte områdene.

- Det finnes ikke noen dokumentasjon for at arten er det
mest følsomme nivået i økosystemet når det gjelder gift-
virkninger. Det er fullt mulig og sannsynlig at endringer i
økosystemet pga. svekket konkurranseevne, reduserte
koloniseringsmuligheter eller endret predasjon vil inntre
lenge før en av artene dør ut.

Ved planlegging av det videre arbeidet med "Naturens tåle-
grense" i Norge er det klart at eksakt kunnskap i stor grad
må fremskaffes ved vår egen innsats. Det er ennå en del å
hente i utredningsarbeid/litteratursøk, i sær for andre me-
taller og organiske forbindelser, likeledes ved ovetvåkning
av vannkjemiske forhold. Hovedtyngden burde imidlertid i
tiåret frem mot år 2000 ligge på forskning knyttet til ekspe-
rimentell, kontrollert påvirkning på typiske norske økosam-
funn som barskogssjøer, fjellsjøer, bekker i høyfjellet og ut-
valgte elver. Bare ved slike helsamfunnstudier vil vi kunne
få kunnskap om effekten av langtransporterte forurensnin-
ger både på de vanlige og de uvanlige artene og deres på-
virkning på økosamfunnet.
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Taxonomisk gruppe Arsen konsentr. Eksponeringstid Effekt Referanse

og  arsenforbindelser mgIl (131)m)
Taxonomic group
and arsenic compound

Concentration Exposure time Effect Reference

BosmIna longirostris
As+s 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 LC5 Spehar et al. 1980
As

Sultet 1,5 96 timer 50%  immobilisering Lima et al. 1984
Foret 4,3 96 timer 50%  immobilisering Lima et al. 1984

As+5 0,52 3 uker 16%  forplantn.reduksjon Biesinger  &
Christensen  1972

A5+5 0,93 28 dager LC5 Spehar et al. 1980
As+5 7,4 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 4,3-7,5 21 dager immobilisering NRCC 1978

Daphnla pulex
As+5 49,6 48 timer 50% immobilisering Passino &  Novak 1984
As+3 1,3 96 timer LC50 EPA 1980a, 1985a
AS+3 3 48 timer EC50 Johnson & Finley  1980

Gammarus pseudolimnaeus
AS+  5 0,87 96 timer 50% immoblOsering 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 La 0 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
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*DSMA = disodium methylarsenate
»SDMA = sodium dimethylarsenate
.MATC = maximum acceptable toxicant concentration
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Pteronarcys californica
As+3 38 96 timer LC50 Johnson  &  Finley 1980
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Taxonomisk gruppe  Konsentrasjon

Taxonomic group  Concentration

Eksponering
119/1 (PPb)

Exposure time

Effekt

Effect

Referanse

Reference

Daphnia magna 1 19 dager forplantn.reduksjon  10% Berglind  et al. 1985
D. magna 10 19 dager forplantn.reduksjon  50% Berglind  et al. 1985
D. magna 30 21 dager forplantn.reduksjon  16% EPA 1985b, Demayo et

al. 1982
Lymnaea palustris 12-54 livssyklus MATC EPA 1985b
L palustris 3,8 livssyklus ingen død Borgman et al. 1978
L palustris 19 livssyklus dødelighet Borgman et al. 1978
L palustris 36 livssyklus redusert biomasse, 50% Borgman et al. 1978
L palustris 48 livssyklus redusert biomasse, 100% Borgman et al. 1978
L palustris 54 livssyklus klekking,  livslengde red. Borgman et al. 1978
Protozo,

Entosiphon sulcatum 20 72 timer immobilisering EPA 1985b
Gammarus

pseudolimnaeus 28,4 60 dager LC50 Demayo et al. 1982
G. pseudolimnaeus 124 96 timer LC50 Spehar et al. 1978
Protozo, Uronemasp. 70 20 timer immobilisering EPA 1985b
Tanytarsus dissimilis 258 10 dager LC50 EPA 1985b
Daphnia hyalina 600 48 timer LC50 Wong et al. 1978
Viviparus ater 117 000 96 timer LC50 Fantin  et al. 1985
Daphnia magna 2 630 48  timer LC50 Khangarot  et al. 1987
D. magna 5 000 24 timer LC50 Khangarot  et al. 1987
Asellus aquaticus 120 000 48  timer LC50 Martin  &  Holdich 1986
A. aquaticus 64  100 96 timer LC50 Martin  &  Holdich 1986
Crangonyx pseudogradlis 43  800 48  timer LC50 Martin  &  Holdich 1986
C. pseudogradlis 27 600 96 timer LC50 Martin  &  Holdich 1986
Gammarus locusta 10 000 240 timer LC 100 Martin  &  Holdich 1986
Gammarus pulex 10 000 216 timer LC100 Martin  &  Holdich 1986
Asellus aquaticus 105000-457 000 24  timer LC50 Fraser et al. 1978
Asellus merldianus 300- 3 500 48  timer LC50 Brown 1976
Jaera albffrons 20 000 120 timer LC50 Martin  & Holdich  1986
Daphnia magna 3 610 48  timer EC50 Khangarot &  Ray 1987
D. magna 4 890 24 timer EC50 Khangarot &  Ray 1987
D. magna 931 64 timer immobiliseringsgrense Anderson  1948
Gammarus pulex 10  400 unnvikelsesgrense Costa 1966
Tubifex tubifex 10-60 000 redusert  oksygenopptak Whitely  &  Sikora 1970
Umnodrilus hoffmeisteri 10-60 000 redusert  oksygenopptak Whitely  &  Sikora 1970
Daphnia magna 30-100 3 uker 16-50%  forplantnings-

reduksjon
Biesinger  &Christensen
1972

Lymnea palustris 25-36 livssyklus 20-50% redusert bio-
masseproduksjon

Borgmann  et al.1978
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(vedlegg 2 forts.)
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Tubifex tubifex 27 500 24 timer LC50 Whitely 1968
Limnodrilus hoffmeisterl 27 500 24 timer LC50 Whitely 1968
Daphnia magna 450 48 timer LC50 Biesinger  &

Christensen 1972
Daphnia hyalina 600 48 timer LC50 Baudoin  &  Scoppa 1974
Cyclops abyssorum 5 500 48 timer LC50 Baudoin  &  Scoppa 1974
Eudiaptomus padanus 4 000 48 timer LC50 Baudoin  &  Scoppa 1974
Ephemerelia grandis 3 500 14 dager LC50 Nehring 1976
Pteronarcys californica >19 200 14 dager LC50 Nehring 1976
Lymnea palustris 19-36 livssyklus redusert overlevelse Borgman et al 1978
Asellus meridianus 280-3 500 48 timer LC50 Brown 1976
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Vedlegg 3

Taksonomisk gruppe

Taxonomic group

Knott (Simullumsp)
larver
Missouri, gruveutslipp
Illinois

Tubificidae
elveløp, landområder
elveløp, byområder

Ephemerella grandis
Pteronarcys califomkus
Asellus meridianus
Asellus meridianus (tilvent)
Lymnea palustris

(bløte deler)
Gammarus pseudolimnaeus
Pteronarcys dorsata
Brachyentrussp
Physa integra
Chironomidae (I)
Unio pktorium
Anodonta cygnea
Crustacea plankton
Asellus communis
Baetissp
Rhithrogena
Ecdyonurus Ignita
Brachyptera risi
Amphinemura suldcollis
Leuctraspp
Perlodes microcephala
Isoperla grammatica
Perla bipunctata
Chloroperla
Oreodytos sanmarki
Umnius volckmari
Rhyacophila dorsalis
Polycetropus flavomaculatus
Hydropsyche pellucidula
Limnephilidae (larvae)
Tipula
Dicranota
Chironomussp
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Konsentrasjoner av bly I artsprøver fra ferskvann (FW = våtvekt DW = tørrvekt).
Lead concentrations in field collections of selected species of fauna (FW = fresh weight, DW = dry weight).

Konsentrasjon
(mg/kgeller ppm)

Concentration

16 DW
367 DW

5 702-104 700 DW
718-8 172 DW

5 280-19 920 DW
28 000 DW

x 8,5 DW
x 24 DW
500 DW
500 DW
260 DW
370 DW

19-26,3 DW
5,85-32,8 DW
4,14-98,1 DW

165 DW
260 DW

20-320 DW
169-190 DW
20-704 DW
13-226 DW
68-596 DW
27-391 DW
11-161 DW
22-271 DW
4-128 DW

101-295 DW
127-149 DW
18-504 DW

9- 94 DW
32- 45 DW
73-261 DW
23-208 DW

122-530 DW
27-114 DW

305 DW

55

14 233 DW
24 DW

Referanse

Reference

Gale et al. 1976
Anderson 1977

Boggess 1977
Boggess 1977
Nehring 1976
Nehring 1976
Brown 1977
Brown 1977
Borgmann et al. 1978
Borgmann et al. 1978
Spehar et al. 1978
Spehar et al. 1978
Spehar et al. 1978
Spehar et al. 1978
Salanki et al. 1982
Salanki et al. 1982
Salanki et al. 1982
V-Balogh 1988
Lewis & Mdntosh 1986
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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Simuliumsp 33-617 DW Burrows & Whitton 1983
Oligochaeta 10 820 DW Dixit & Witcomb 1983
Chironomidae 9 080 DW Dixit & Witcomb 1983
Erpobdella 1 260 DW Dixit & Witcomb 1983
Asellussp 630 DW Dixit & Witcomb 1983
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Vedlegg 4
Letale effekter av ulike konsentrasjoner av kadmium på invertebrater I ferskvann. Utvidet og omarbeidet etter Eisler
(1985a) og Murphy (1980).
Lethal effectsof cadmium compoundsto invertebrates in freshwater. Revised and extended after Eisler (1985a) and Mur-
phy (1980).
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Taksonomisk  gruppe Konsentrasjon Eksponeringstid Effekt Referanse
119/1 (I)13b)

Taxonomic group Concentration Exposure time Effect Reference

Ephemerellasp. <3,0 28 dager LC50 Spehar et al. 1978
Tanytarsus dissimilis 3,8 10 dager LC50 Anderson  et al. 1980
Daphnia magna 9,9 96 timer LC50 EPA 1980b
Daphnia magna 5,0 21 dager LC50 Biesinger & Christensen  1972
Daphnia magna 0,7 20 dager 1050 Canton  &  Slooff 1982
Simocephalus serrulatus 3,5-8,6 96 timer LC50 Giesy et al. 1977
Physa integra 114 7 dager LC50 Spehar et al. 1978

10,4 28 dager 1050 Spehar et al. 1978
Lymnea acumlnata 872 96 timer LC50 Khangarot  et al. 1982
Lymnea acuminata 7 620 24 timer 1050 Khangarot  et al. 1982
Asellus aquaticus,juv 80 96 timer LC50 Green et al. 1986

adult 1 000 96 timer LC50 Green et al. 1986
Asellus aquaticus,adult ca 2 000 96 timer 5T50 de Nicola Giudici et al. 1986

juvenil ca 600 96 timer ST50 de Nicola Giudici et al. 1986
Asellus aquaticus 4 580 48 timer LC50 Martin  & Holdich  1986

1 320 96 timer LC50 Martin  & Holdich  1986
Gammarus pulex, 1 dag 19 48 timer LC50 McCahon &  Pascae 1988a

220 dager 4 700 48  timer LC50 McCahon &  Pascae 1988a
Gammarus fossarum,bløtt vann 70 96 timer LC50 Abel  & Bårlocher  1988

hardt vann 2 400 96 timer LC50 Abel  & Bårlocher  1988
bløtt vann 20 14 dager LC50 Abel  & Bårlocher  1988
hardt vann 600 14 dager LC50 Abel  & Bårlocher  1988

Gammarus pulex 18 96 timer LC50 McCahon &  Pascoe 1988b
ved  hudskifte 21 96 timer LC50 McCahon &  Pascoe 1988b

Daphnia magna 178 48 timer EC50 Elnabarawy  et al. 1985
Daphnia pulex 319 48 timer EC50 Elnabarawy  et al. 1985
Ceriodaphnia reticulata 184 48 timer EC50 Elnabarawy  et al. 1985
Daphnia magna 5 300 24 timer LC50 Khangarot  et al. 1987

1 500 48 timer LC50 Khangarot  et al. 1987
Daphnia magna 50 ca 5 dager LC50 Bodar et al. 1988
Daphnla magna 24-40 48 timer LC50 Nebeker  et al. 1986
Daphnia magna 5 96 timer LC50 Attar  &  Maly 1982

203 36 timer LC50 Attar  &  Maly 1982
Daphnia magna 14 21 dager LC50 van Leeuwen et al. 1987
Ceriodaphnla dubla 27,3 48 timer LC50 Spehar et  Fiandt  1986
Daphnla pulex 70,1 48 timer LC50 Stackhouse & Benson  1988
Daphnia pulex 104-127 48 timer LC50 Ingersoll  & Winner 1982
Chlrononus riparius, 4 instar 2 400 000 24 timer LC50 Williams et al. 1986

1 Instar 2 100 24 timer 1050 Williams et  al. 1986
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Vedlegg 5
Subletale effekter av ulike konsentrasjoner av kadmium på 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
Eucydops agillis
Cambarus latimanus
Daphnia magna

Daphnia magna

Daphnla magna
Daphnia magna
Pristinasp.
Anodonta cygnea

Anodonta anatina
Asellus aquaticus

Daphnia magna
Daphnia magna
Daphnia magna

Daphnla magna
Ceriodaphnia dubia

Daphnia magna

Daphnia pulex

Daphnia pulex
Daphnia pulex

Zooplankton arter

Polypedilum nubifer
Chironomus riparius

Chironomus tentans

Chironomus tentans
Chironomus tentans
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Konsentrasjon
(Pipb)

Concentration

1,0

5,0
5,0
2,6

0,7

0,17
4,7
5,0
2,5

2,5
5,0

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 i puls
1-3

10-80
300-300 000

600-1 029 000

1 030 000
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

59

Effekt

Effect

redusert reproduksjon
22 uker

population reduction
økt dødlighet
immobiliseringsgrense

redusert reproduksjon 50%

ingen virkning
redusert reproduksjon 50%
populasjonsreduksjon
Cd påvist i kappe, gjeller og
nyre

overlevelse og forplanting
reduseres
forplantningen forsinket
reduksjon i protein-utvikling
hemoglobininnholdet
redusert
kroppslengde redusert
antall unger produsert
redusert
Se-mangel gir ulike resultater
ved 20 og 25°C
virkninger av Cd ble redusert
ved øking i vannets hardhet
tilsats av humus-syrer økte
virkningen igjen
humus-syre binder fritt Cd
redusert vekt, overlevelse og
reproduksjon
giftighet av Cd avtok med
synkende pH
redusert klekking ved 401.1.g/l
eksponering av eggene ved
legging reduserer klekkingen
fjærmygglarver 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



Vedlegg 6
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Konsentrasjoner av kadmium i artsprøver fra ferskvann (FW = våivekt DW = tørrvekt).
Cadmium concentrations in field collections of selected spedes of fauna (FW = fresh weight, DW = dry weight).

Taksonomisk gruppe

Taxonomic group

Annelida
Chironomus thummi
Unio pictorum
Anodonta cygnea,nyre
Anodonta anatina, nyre
Gammarus tigrinus, vinter

sommer
Gammarus fossarum
Daphnia magna
Pteronarcys dorsata
Hydropsyche betteni
Baetis thermicus
Brachycentrus americanus
Hydropsychesp
Chlronomus thummi
Chironomus anthradnus
Baetissp
RhIthrogenaspp
Ecdyonurus venosus
Ephemerella IgnIta
Brachyptera risi
Amphinemura suldcollis
Leuctraspp
Perlodes microcephala
Isoperla grammatica
Perla bipunctata
Chloroperlasp
Oreodytes sanmarkl
Rhyacophila dorsalis
Polycentropus favomaculatus
Hydropsyche pellucidula
Limnephilidae
Tipula
Dicranota
Chironomus
Simullum
Chironomidae (I)
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
3,7-5,1

1,9-14,1
1,2-4,8
2,4-3,6

0,8-12,4
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 DW
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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 & Bärlocker 1988
Winner & Gauss 1986
Spehar et al. 1978
Spehar et al. 1978
Suzuki et al. 1988
Zanella 1982
Za nel I a 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 kvikksølvforbindelser på invertebrater i ferskvann. Utvidet og omarbeidet etter Eisler (1987)
og Murphy (1980).
Lethal and sublethal effects of mercury compoundsto invertebrates in freshwater. Revised and extended after EtsIer
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(1987) and Murphy (1980).

Taksonomisk  gruppe Konsentrasjon Eksponeringstid Effekt Referanse
P-9/1 (I)Pb)

Taxonomic group Concentration Exposure duration Effect Reference

Orconectes limosus 2,0 30 dager LC50 EPA 1980d
Daphnia magna 5,0 96 timer LC50 EPA 1980d
Daphnia magna 1,3-1,8 (-T) LC50 EPA 1980d
Gammarus pseudolimnaeus 10,0 96 timer LC50 EPA 1980d
Nais communis 160 96 timer LC50 Chapman  &  Mitchell 1986
Ilyodrilus frantzi 290 96 timer LC50 Chapman  &  Mitchell 1986
Umnodrilus hoffmeisteri 180 90 timer LC50 Chapman et al. 1982
Branchiura sowerbyl 8 90 timer LC50 Chapman et al. 1982
Tubifex tubifex 140 90 timer LC50 Chapman et al. 1982
Quistadrilus mulitsetosus 250 90 timer LC50 Chapman et al. 1982
Spirosperma nikolskyi 500 90 timer LC50 Chapman et al. 1982
Spriosperma ferox 330 90 timer LC50 Chapman et al. 1982
Stylodrilus heringlanus 140 90 timer LC50 Chapman et al 1982
Rhyacodrilus montana 240 90 timer LC50 Chapman et al. 1982
Varichaeta pacIfica 100 90 timer LC50 Chapman et al. 1982
Lymnaea luteola 50 24 timer LC50 Khangarot &  Ray 1988

19 96 timer LC50 Khangarot &  Ray 1988
Lymnaea acuminata 23 96 timer LC50 Khangarot  et al. 1982

95 24 timer LC50 Khangarot  et al. 1982
Asellus aquaticus 199 96 timer LC50 Martin  & Holdich  1986

650 48 timer LC50 Martin  & Holdich  1986
Crangonyx pseudogracilis 470 48 timer LC50 Martin  &  Holdich 1986

1 96 timer LC50 Martin  &  Holdich 1986
Daphnia magna 8,1-9,4 24 timer EC50 Khangarot &  Ray 1987

5,2-3,8 48 timer EC50 Khagarot et al. 1987
Ceriodaphnla dubla 8,8 48 timer 1050 Spehar  & Fiandt  1986
Daphnia magna 9,6 48 timer EC50 Spehar  & Fiandt  1986
Daphnia pulex 3,8 48 timer EC50 Elnabarawy  et al. 1985
Ceriodaphnia retkulata 2,9 48 timer EC50 Elnabarawy  et al. 1985
Chironomus riparius 1 074 24 timer LC50 Elnabarawy  et aL 1985

316 48 timer LC50 Elnabarawy  et aL 1985
Daphnia magna immobiliseringsgrense Anderson  1948
Gammarus pulex unnvikelse Costa 1966
Daphnia magna 16-50% reproduk-

sjonssvikt
Biesinger  & Christensen
1972

Tubifex tubifex red usert
oksygenopptak

Brkovic-Popovic &
Popovic 1977



Vedlegg 8
Konsentrasjoner av kvikksølv I artsprøver fra ferskvann (FW = våtvekt DW = tørrvekt).
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

Isoperlasp.
17 km nedenfor utslipp
15 km ovenfor utslipp

Orconectes

Pacifastacussp.
Pontoporeia affinis
Gammarus pulex
Anodonta cygnea

Chironomus riparlus (I)
(P)
(a)

Cladocera
Unio pictorum
Chironomidae (I)
Crustacea
Unio pktorum
Anodanta cygnea
Mysis relicta
Pallasea quadrIspinosa
Gammaracanthus lorkatus
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Konsentrasjon
(mg/kg eller ppm)

Consentration
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1,9 FW
0,06 FW

2,4 FW
0,07 FW

0,09-0,49 FW
1,4-7,4 FW

5,7 FW
0,09-0,40 DW

9,84 DW
[(nyre) x 100 0001

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 på invertebrater i ferskvann. Utvidet og omarbeidet etter Eisler
(1985b) og Murphy (1980).
Lethal and sublethal effects on selenium compoundsto invertebrates in freshwater. Revised and extended after Eisler
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(1985b) and Murphy (1980).

Taksonomisk  gruppe Konsentrasjon Eksponeringstid Effekt Referanse

1.1.9/1(1)Pb)
Taxonomic group Concentration Exposure time Effect Reference

Physasp. 24,000 96 timer LCSO Reading  1979
Physasp. >10,000 48 timer LC50 Nassos et al. 1980
Culex fatigans <  3,100 48 timer LC50 Nassos et al. 1980
Tanytarsus dissimilis 42,400 96 timer LC50 EPA 1980e
Daphnia magna 750-1000 5-4 dager LC50 Boyum  &  Brooks 1988
adult 680-750 48 timer LC50 Jonston 1987
juv. 550 48 timer LC50 Jonston 1987
egg 1400 72 timer LC50 Jonston 1987

Daphnia magna <250 48 timer LC50 Nassos et al. 1980
Daphnia magna 710 96 timer LC50 Halter et al. 1980
Daphnla magna 430 14 dager LC50 Halter et al. 1980
Daphnla magna 240 28 dager LC50 EPA 1980e
Daphnia magna 70-120 livssyklus LC50 EPA 1980e
Daphnia pulex 3,870 96 timer LC50 Reading  1979
Daphnia pulex 600-800 livssyklus LC50 EPA 1980e
Daphnia pulex 3870 418 timer LC50 Reading  &  Boudou 1983
Ceriodaphnia affinis 390-760 24 timer LC50 Owsley  &  Mc Cauley 1986
Ceriodaphnia affinis 350-600 48 timer LC50 Owsley  &  Mc Cauley 1986
Gammarus pseudolimnaeus 760 96 timer LC50 Adams 1976
Hyallela azteca 340 96 timer LC50 Murphy 1980
Hyallela azteca 70 14 dager LC50 Halter et al. 1980



Vedlegg 10
Konsentrasjon av selen i artsprøver fra ferskvann (FW =våtvekt, DW = tørrvekt).
Selenium concentrations in field collections of selected species of fauna (FW =fresh weight, DW = dry weight).

Taksonomisk gruppe

Taxonomic group

Zooplankton
Plankton

Se-forurenset område
kontrolert område

Insekter
Se-forurenset område
kontrolert område

Døgnflue, Hexageniasp.
Anisoptera
Chironomidae
Zygoptera

Konsentrasjon
(mg/kg eller ppm)

Concentration

0,8-3,9 DW

85 (58-124) DW
2 (1,4-2,9) DW

64

20-218 DW
1,1-3,0 DW
0,3-05, FW

140-190 DW
190-290 DW
160-190 DW

Referanse

Reference

Adams & Johnson 1977

Ohlendorf et al. 1986
Ohlendorf et al. 1986

Ohlendorf et al. 1986
Ohlendorf et al. 1986
Winger et al. 1984
Saiki & Lowe 1987
Saiki & Lowe 1987
Saiki & Lowe 1987
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