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Sammendrag

Avrenningsvann fra Forsvarets skyte- og gvingsfelt kan inneholde konsentrasjoner av bly (Pb),
kobber (Cu), sink (Zn) og antimon (Sb) som kan utgjere en risiko for skadelige effekter pa
vannlevende organismer. Det er fgrst og fremst den biotilgjengelige andelen av metallene som
utgjer en risiko. Miljgkvalitetsstandarden for arlig giennomsnitt av Pb ble i 2015 revidert til &
gjelde biotilgjengelig konsentrasjon av metallet. | denne studien har biotilgjengelighet av Cu, Zn,
Sb og Pb i avrenningsvann fra skyte- og gvingsfeltene Avgrunnsdalen, Hengsvann,
Terningmoen og Steinsjgen blitt undersgkt med ulike malemetoder og beregningsmodeller.
Tilstandsformer til metallene ble bestemt med starrelses- og ladningsfraksjonering. Det ble
benyttet to passive prgvetakere, SorbiCell og DGT, som tar opp ulike fraksjoner av metallene.
Beregningsmodellene PNEC-pro, Bio-met, Windward BLM, Lead EQS Screening Tool og Lead
BLM Tool ble benyttet til & beregne stedsspesifikke grenseverdier for Cu, Zn og Pb i vannene.
Bio-met og Lead EQS Screening Tool ble i tillegg benyttet til & estimere biotilgjengelig
konsentrasjon av metallene.

Starrelsesfraksjoneringen viste at Pb i starst grad var assosiert med andre forbindelser i
vannene, etterfulgt av Cu, Zn og Sb. Ladningsfraksjoneringen viste at stagrst andel av Zn forela
som kationer, etterfulgt av Pb og Cu, mens Sb foreld som anioner. Vannene med lavest
konsentrasjon av organisk materiale hadde hgyest andel kationisk Cu og Pb, og hgyest andel
Zn som forbindelser <10 kDa. SorbiCell tok opp alle former for Cu i vannene, men kun ladede
former for Zn og Pb. SorbiCell malte for lav konsentrasjonen av Sb og for lav konsentrasjon av
Cu og Zn i enkelte av vannene, sammenliknet med konsentrasjonene malt i stikkpraver.
Diffusjonen av Cu, Zn og Pb i DGT viste ikke stabile resultater for testperioder <2 dggn. For
DGT som sto ute 1 uke, var det godt samsvar mellom konsentrasjonen av Cu malt med DGT og
Cu <3 kDa og mellom Pb malt med DGT og Pb <10 kDa. Konsentrasjonen av Zn malt med DGT
var hgyere enn konsentrasjonen av Zn malt i stikkprever. Det var store forskjeller mellom de
stedsspesifikke grenseverdiene beregnet med de ulike beregningsmodellene. De
stedsspesifikke grenseverdiene var generelt hgyere enn de generelle miljgkvalitetsstandardene
fastsatt av myndighetene. Biotilgjengelig konsentrasjon av metallene beregnet med Bio-met og
Lead EQS Screening Tool var lavere enn konsentrasjonene av metallene malt med de ulike
malemetodene (utenom Pb <3 kDa).

For Cu og Pb kan kationiske forbindelser, forbindelser tatt opp av DGT eller forbindelser

<10 kDa, tilsvare konsentrasjonen av biotilgjengelig metall. For Cu kan ogsa forbindelser

<3 kDa veere et estimat pa biotilgjengelig metall. Basert pa dette var mellom 22 og 69 % av Cu
og mellom 21 og 70 % av Pb i vannene biotilgjengelig. For Zn og Sb var det mindre variasjon
mellom konsentrasjonene malt med de ulike malemetodene. Sink foreld hovedsakelig som
kationer (>90 %) og forbindelser <10 kDa (70-81 %). Antimon forel& hovedsakelig som anioner
(81-95 %) og forbindelser <3 kDa (81-90 %), som sannsynligvis tilsvarer Sb(OH)e . Basert pa
undersgkelsene i denne studien anbefaler FFI at ladningsfraksjonering benyttes til & bestemme
biotilgjengelig konsentrasjon av Cu, Zn og Pb i avrenningsvann fra skyte- og gvingsfelt. Bade
ladning- og starrelsesfraksjonering anbefales som metoder for & bestemme konsentrasjonen av
Sb(OH)e i avrenningsvann.
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Summary

Run-off water from shooting ranges can contain concentrations of lead (Pb), copper (Cu), zinc
(zn) and antimony (Sb) that can pose a risk to aquatic organisms. It is mainly the bioavailable
fraction of the metals that pose a risk. The environmental quality standard (EQS) for annual
average of Pb was in 2015 revised to apply to the bioavailable concentration of the metal. In this
study, bioavailability of Cu, Zn, Sb and Pb in run-off water from the shooting ranges
Avgrunnsdalen, Hengsvann, Terningmoen and Steinsjgen has been investigated with various
measurement techniques and biotic ligand models. Speciation of the metals was determined by
size and charge fractioning. Two passive samplers were used, Sorbicell and DGT, which
measure different fractions of the metals. The models PNEC-pro, Bio-met, Windward BLM,
Lead EQS Screening Tool and Lead BLM Tool were used to calculate site-specific EQSs for Cu,
Zn and Pb. Bio-met and Lead EQS Screening Tool were also used to estimate the bioavailable
concentration of the metals in the waters.

The size distribution showed that Pb was largely associated with other substances in the
waters, followed by Cu, Zn and Sb. The charge distribution showed that Zn primarily existed as
cations, followed by Pb and Cu, while Sb existed as anions. The waters with the lowest
concentration of organic matter had the largest proportion of cationic Cu and Pb, and Zn

<10 kDa. SorbiCell adsorbed all forms of Cu in the waters, but only charged forms of Zn and Pb.
SorbiCell showed a tendency to measure too low concentration of Sb, and too low
concentration of Cu and Zn in certain waters, compared to the metal concentrations measured
in the samples. The diffusion of Cu, Zn and Pb in DGT did not show stable results for test
periods <2 days. For DGT that was deployed for 1 week, there was a good correlation between
the concentration of Cu measured by DGT and Cu <3 kDa and between Pb measured by DGT
and Pb <10 kDa. The concentration of Zn measured by DGT was higher than the concentration
of Zn measured in the samples. There were large differences between the site-specific EQSs
calculated by the different models. The site-specific EQSs were generally higher than the
general EQSs set by the authorities. The bioavailable concentrations of the metals calculated
with Bio-met and Lead EQS Screening Tool were lower than the concentrations measured by
the different measurement techniques (except Pb <3 kDa).

For Cu and Pb, cationic compounds, compounds taken up by DGT or compounds <10 kDa can
correspond to the concentration of bioavailable metal. For Cu, the fraction <3 kDa may also be
a suitable estimate of the bioavailable metal. Based on this, between 22 and 69 % of Cu and
between 21 and 70 % of Pb in the waters were bioavailable. For Zn and Sb, there was less
variation between the concentrations measurement by the different methods. Zinc
predominantly existed as cations (>90 %) and compounds <10 kDa (70-81 %). Antimony
predominantly existed as anions (81-95 %) and compounds <3 kDa (81-90 %), which probably
corresponds to Sb(OH)e . Based on this study, FFI recommends charge fractioning to be used
to determine the bioavailable concentration of Cu, Zn and Pb in run-off water from shooting
ranges. Both charge and size fractioning are recommended as methods to determine the
concentration of Sb(OH)g in run-off water.
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1 Innledning

1.1 Bakgrunn

Avrenningsvann fra Forsvarets skyte- og gvingsfelt (S@F) kan inneholde metallforurensninger
som bly (Pb), kobber (Cu), sink (Zn) og antimon (Sb) fra ammunisjonsrester.
Metallforurensningene kan utgjare en risiko for skadelige effekter pa vannlevende organismer.
Bly er klassifisert som et prioritert stoff i vannforskriften og inngar i klassifisering av kjemisk
tilstand til vannforekomster. Kobber og Zn betegnes som vannregionspesifikke stoffer og inngar
i klassifisering av gkologisk tilstand til vannforekomster (Miljgdirektoratet, 2016,
Vannportalen, 2015). Miljgkvalitetsstandarder for Pb er angitt i vannforskriften.
Miljadirektoratet har ogsa utarbeidet miljgkvalitetsstandarder for Cu og Zn (Miljadirektoratet,
2014). Det er ikke fastsatt miljgkvalitetsstandarder for Sh. For Pb, Cu og Zn finnes det to
miljegkvalitetsstandarder; en verdi for arlig gjennomsnitt og en maksimalverdi. Verdiene er vist i
Tabell 1.1.

Tabell 1.1  Miljgkvalitetsstandarder for Cu, Zn og Pb i ferskvann som gjelder i Norge.

Maksimal konsentrasjon | Arlig gjennomsnitt
(Hg/L) (Hg/L)

Cu |78 7,8

Zn |11 11

Pb |14 1,2*

* Biotilgjengelig konsentrasjon

Miljgkvalitetsstandarden for érlig gjennomsnitt av Pb ble i 2015 revidert til & gjelde den
biotilgjengelige konsentrasjonen av metallet (Vannforskriften, 2006, sist endret 2015). De
gvrige miljgkvalitetsstandardene gjelder konsentrasjonen av metall i filtrerte (<0,45 pm)
vannprgver, jf. vannforskriften vedlegg VIII, del E, pkt. 3. Det er ikke fastsatt
miljgkvalitetsstandarder som gjelder biotilgjengelig konsentrasjon av Cu og Zn i Norge. |
Storbritannia er det fastsatt grenseverdier for biotilgjengelig konsentrasjon av Cu og Zn pa
henholdsvis pa 1,0 og 10,9 pg/L (European Comission, 2014), og i Sverige er grenseverdiene
for arlig gjennomsnitt av biotilgjengelig konsentrasjon av Cu og Zn henholdsvis 0,5 og 5,5 pg/L
(HVMFS, 2015).

Biotilgjengelighet kan defineres pa ulike mater (NRC, 2003). En definisjon av biotilgjengelighet
er den andelen av et stoff som kan gjares tilgjengelig for opptak i en organisme (Peijnenburg
and Jager, 2003). Hvor biotilgjengelig et stoff er, vil blant annet avhenge av faktorer som type
organisme, stedsspesifikke egenskaper i miljget og hvilken kjemisk form stoffet er i (Paquin et
al., 2002). For Cu, Zn og Pb regnes de frie ionene som de mest biotilgjengelige formene av
metallene (Fairbrother et al., 2007, Peijnenburg and Jager, 2003). Kompleksbundne former av
metallene vil i mindre grad tas opp i organismer. Frie metallioner og metall som er lgst bundet
til komplekser, samt eventuelle andre metallformer som kan tilgjengeliggjares for opptak i en
organisme, omtales som den labile metallfraksjonen (Fairbrother et al., 2007). Kationer som
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Ca”* og Mg?" i vannet vil kunne konkurrere med metallioner om & tas opp i organismer og &
bindes til komplekser i vannet, og konsentrasjonen av slike kationer i vannet vil dermed pavirke
biotilgjengeligheten av metaller. For metaller som Cu, Zn og Pb, vil andelen fritt metall veere
hagyest i vann med lav konsentrasjon av kationer og lav pH (Powell Kipton et al., 2007, Powell
et al., 2013, Powell et al., 2009). Andelen kompleksbundet metall vil veere hgyest i vann med
hgy konsentrasjon av forbindelser som lgst organisk materiale (DOC) og uorganiske anioniske
forbindelser som kan danne komplekser med metaller. Vannkvaliteten i Norge og Skandinavia
skiller seg ofte fra vann ellers i Europa ved & ha lavere konsentrasjon av Ca**, lavere pH og
hayere konsentrasjon av DOC (Hoppe et al., 2015a). Dette kan gjgre at biotilgjengeligheten av
metaller i norske vann skiller seg fra andre steder. Nar det gjelder Sb, er det lite kunnskap om
biotilgjengelighet og toksisitet av dette stoffet sammenliknet med Cu, Zn og Pb (Shtangeeva et
al., 2011).

Det finnes flere ulike metoder for & male og beregne biotilgjengelighet av metaller i vann. FFI
gjennomfarte i 2016 en litteraturstudie med hensikt & fa oversikt over metodene som finnes
(Mariussen and Johnsen, 2016). Eksempler pad metoder som kan benyttes er stgrrelses- og
ladningsfraksjonering av vannet for & bestemme tilstandsformene til metallene, dvs. en
spesiering av metallene, og passive prgvetakere som tar opp en bestemt fraksjon av metallene.
Teoretiske beregninger kan benyttes til & bestemme hvilke tilstandsformer metallene befinner
seg i, og hva som er biotilgjengelig og/eller toksisk konsentrasjon av metallene i vannet.

1.2 Formal

Det er farst og fremst den biotilgjengelige andelen av metallforurensninger i avrenningsvann fra
Forsvarets skyte- og gvingsfelt som utgjer en risiko for skadelige effekter pa vannlevende
organismer. Ved a finne biotilgjengelig konsentrasjon av metallene, kan det gjgres en bedre
vurdering av risikoen knyttet til metallforurensningene og behov for tiltak.
Miljekvalitetsstandarden for arlig gjennomsnitt av Pb gjelder biotilgjengelig konsentrasjon av
metallet, og dette stiller behov for en egnet metode for & male eller beregne biotilgjengelig
konsentrasjon av Pb.

I denne studien har ulike malemetoder og beregningsmodeller for a kartlegge biotilgjengelighet
av Cu, Zn, Sb og Pb blitt testet ut. Metodene og modellene har blitt benyttet i avrenningsvann
fra skyte- og gvingsfeltene Avgrunnsdalen, Hengsvann, Terningmoen og Steinsjgen. Stedene
ble delvis valgt ut med tanke pa at de skulle ha forskjellig vannkvalitet. Valg av metoder og
modeller for & bestemme biotilgjengelig konsentrasjon av metallene bygger i stor grad pa det
som ble funnet i litteraturstudien av Mariussen and Johnsen (2016). Metodene som har blitt
testet ut omfatter starrelses- og ladningsfraksjonering, de passive prgvetakerne DGT og
SorbiCell, og ulike beregningsmodeller. Formalet med studien var & sammenlikne ulike metoder
og modeller med sikte pa a finne metoder som er praktisk og teoretisk egnet til & bestemme
biotilgjengelighet av Cu, Zn, Sb og Pb i norske vann.
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2 Materialer og metoder

2.1 Omréadebeskrivelser

Avrenningsvann fra skyte- og gvingsfeltene Avgrunnsdalen, Hengsvann, Terningmoen og
Steinsjgen ble undersgkt. Beliggenhet av feltene er vist i Figur 2.1.

*

e |
Steinsjgen \’

Hengsvann

.
grunnaen |

| 50 km |

Figur 2.1  Beliggenhet av skyte- og gvingsfeltene i studien.
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2.1.1 Avgrunnsdalen

Avgrunnsdalen skyte- og gvingsfelt ligger i Hurum kommune i Buskerud fylkeskommune.
Feltet ble benyttet av Forsvaret fra 1917 til 2003. Det ble brukt til skytetrening med handvapen,
mitraljgser og panservernvépen. Feltet hadde en utstrekning pd omtrent 0,69 km? og |4 i en dal
med myr. Det renner en bekk gjennom myra langs en av de tidligere skytebanene. |1 2013 ble det
etablert en sedimentasjonsdam ved en av skytebanene for a redusere utlekkingen av metaller
(Mariussen et al., 2016). Skytefeltet ble ferdig miljgsanert i 2014, og omradet er i dag et
friluftsomrade.

Undersgkelsene ved Avgrunnsdalen ble utfart i perioden 30. november til 7. desember 2016.

Prgvene ble tatt i utlgpet fra sedimentasjonsdammen (UTM-sone 33: 6613061.27 nord,
246676.73 gst).

WQrunnsdalen
Al .

250,2
Prekestolasen

Figur 2.2  Kartutsnitt av Avgrunnsdalen skyte- og gvingsfelt med markering av prgvepunktet,
og bilder fra prgvetakingen.
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2.1.2 Hengsvann

Hengsvann skyte- og gvingsfelt ligger i Kongsberg og Notodden kommune i henholdsvis
Buskerud og Telemark fylkeskommune. Feltet ble tatt i bruk etter 2. verdenskrig og har gradvis
blitt utvidet, seneste p& 1980-tallet. Feltet har et areal pd omtrent 35 km? Berggrunnen i
omradet bestar av sure bergarter som gneis og granitt, og det er mye skog og myr i omradet
(Forsvarshbygg, 2014). Konsentrasjonen av Pb og Cu i avrenningsbekker fra feltet har blitt
overvaket siden 1999, og det har blitt rapportert hgye konsentrasjoner i enkelte av malepunktene
(Rognerud, 2006).

Undersgkelsene ved Hengsvann ble utfart i perioden 26. april til 3. mai 2017. Prgvene ble tatt i
en avrenningsbekk fra feltet (UTM-sone 33: 6626925.39 nord, 188634.1 gst).

497.6 P &
Segmyrene o |

Figur 2.3  Kartutsnitt av Hengsvann skyte- og gvingsfelt med markering av pravepunktet, og
bilder fra provetakingen..
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2.1.3  Terningmoen

Terningmoen skyte- og gvingsfelt ligger hovedsakelig i Elverum kommune i Hedmark
fylkeskommune. Skyte- og gvingsfeltet er et av Forsvarets eldste skytefelt og ble etablert pa
slutten av 1800-tallet. Feltet har et areal p& omtrent 24 km? og bestér av rundt 33 baner.
Skytingen i feltet foregar hovedsakelig med handvapen, men det benyttes ogsa raketter, granater
og bombekastere. Feltet benyttes primzert til militeere formal, men har ogsa baner som benyttes
av sivile. Omradet feltet ligger i bestar av skog, myr og fjellgrunn. Avrenningen fra feltet skjer
til flere mindre bekker som renner ut i Terninga (Forsvarsbygg, 2015).

Undersgkelsene ved Terningmoen ble utfgrt i perioden 8. til 15. mai 2017. Prgvene ble tatt i
bekkeinnlgpet til branndammen ved bane 27 (UTM-sone 33: 6753796.72 nord, 309982.41 gst).

Prevepunkt

Stolpedalsmyra

Figur 2.4  Kartutsnitt av Terningmoen skyte- og gvingsfelt med markering av prgvepunktet,
og bilder fra prevetakingen.
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2.1.4 Steinsjgen

Steinsjgen skyte- og gvingsfelt ligger i @stre Toten kommune i Oppland fylkeskommune. Feltet
dekker et areal p& 11 km®. Omrédet bestar av skog- og myromréder, med flere koller, tjern og
sma innsjger (Forsvarsbygg, 2002). Mange av skytebanene i feltet er lagt pa myr. Det har blitt
malt metallkonsentrasjoner i avrenningsbekker siden 1999, og det er rapportert hgye
konsentrasjoner av Cu, Zn, Sb og Pb i flere av bekkene (Rognerud, 2006)

Undersgkelsene ved Steinsjgen ble utfart i perioden 22. til 29. mai 2017. Prgvene ble tatt i
Larsmyrbekken som er en dreneringsbekk fra flere skytebaner (UTM-sone 33: 6717362.73
nord, 285626.43 gst).

e 2 T XL R

Figur 2.5 Kartutsnitt av Steinsjgen skyte- og gvingsfelt med markering av prgvepunktet, og
bilder fra provetakingen.
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2.2 Prgvetaking

2.2.1 Vannprgver og fraksjoneringsteknikker

Det ble samlet inn praver pa fire dager (dag 0, 1, 2 og 7) i lgpet av en uke pa hvert av stedene
som ble undersgkt. Hver av dagene ble det samlet inn praver til maling av metaller i ufiltrerte,
filtrerte (<0,45 um), ultrafiltrerte (3 kDa og 10 kDa) og ladningsfraksjonerte (anion og kation)
praver. loner og alkalitet ble malt i filtrerte (<0,45 um) prgver. Organisk materiale ble malt i
alle fraksjoner utenom ladningsfraksjonene (for Avgrunnsdalen ble organisk materiale ogsa malt
i ladningsfraksjonene). Temperatur, pH og ledningsevne ble malt direkte i vannene i felt, med
unntak av ved Hengsvann der dette ble malt pa oppsamlet prave (total fraksjon) i etterkant.
Membranfiltrering ble utfert i felt ved bruk av 0,45 um spraytefilter. Ultrafiltrering ble utfort
ved bruk av sentrifugergr (Amicon Ultra-15 3K og 10 K). Ladningsfraksjonering ble utfart i felt
ved a utfare ionebyttekromatografi pa filtrerte (<0,45 um) prever. Separering av positivt ladde
forbindelser ble utfgrt med kationbytter (Merck Amberlite, IR-120, 1.55966.0500, Na-form), og
separering av negativt ladde forbindelser ble utfgrt med anionbytter (BIO-RAD AG 1-X8 Resin,
Cat. #140-1421, analytisk grad). En oversikt over prgvene og analysene som ble utfart er vist i
Tabell 2.1.

Tabell 2.1  Oversikt over antall prever innhentet per sted per pregvedag, og analysene som ble

utfart.

Fraksjon Metaller loner og | Organisk materiale Temperatur, pH
alkalitet og ledningsevne

Total 3 praver - 1 pragve | felt

Filtrert (0,45 pm) 3 praver 1 prgve 1 prave -

Ultrafiltrert 3 praver til - 1 prave til hver fraksjon | -

(3 kDa og 10 kDa) hver fraksjon

Ladningsfraksjonert | 1 prgve til - 1 prave til hver fraksjon | -

(anion og kation) hver fraksjon (kun Avgrunnsdalen)

2.2.2  Malte og beregnede tilstandsformer av metaller i vann

Den totale konsentrasjonen av metaller i vann omfatter bade partikkelbundet og last metall. |
denne studien ble 0,45 um benyttet som skille mellom partikulere og lgste forbindelser. Laste
metallforbindelser omfatter bade lgste ioner og metaller assosiert til kolloider. | denne studien
ble kolloider definert som forbindelser mindre enn 0,45 um og starre enn 10 kDa. Forbindelser
mindre enn 10 kDa kan betegnes som lavmolekylaervektforbindelser (Heier et al., 2009), og er i
denne studien delt inn i forbindelser <10 kDa og <3 kDa. Dalton (Da) er en atommasseenhet

(1 Da tilsvarer 1/12 av massen til ett atom av nukliden 12C, dvs. 1,66 * 10" kg), og det finnes
ingen entydig relasjon mellom Da og lengdeenhet da dette vil avhenge av formen pa molekylet
(Erickson, 2009). Som en indikasjon kan 0,45 pm tilsvare omtrent 260 000 kDa, mens 10 kDa
og 3 kDa kan tilsvare henholdsvis omtrent 0,0025 pum og 0,001 um (AISIMO, 2018). Eksempler
pa at 10 kDa tilsvarer 0,01 pm er ogsa brukt (Lead and Wilkinson, 2007, Heier et al., 2004).
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Tabell 2.2 viser en oversikt over malte og beregnede tilstandsformer til metaller i vann som er
benyttet i denne rapporten.

Tabell 2.2 Oversikt over malte og beregnede tilstandsformer til metaller benyttet i denne

rapporten.
Betegnelse Malemetode/beregning
Total Konsentrasjon i ufiltrert prave
Last Konsentrasjon i prgve filtrert gjennom 0,45 um filter
Partikler Partikler = Total — Last
Kolloider Kolloider = Lgst — Ultrafiltrert (<10 kDa)

Ultrafiltrert (<10 kDa) | Konsentrasjon i preve filtrert gjennom 10 kDa filter

Ultrafiltrert (<3 kDa) Konsentrasjon i prgve filtrert gjennom 3 kDa filter

Ultrafiltrert (3-10 kDa) | Ultrafiltrert (3-10 kDa) = Ultrafiltrert (<10 kDa) — Ultrafiltrert (<3 kDa)

Kation Kation = Lgst — konsentrasjon i eluat fra kationbytterkolonne
Anion Anion = Lgst — konsentrasjon i eluat fra anionbytterkolonne
Ngytral Ngytral = Lgst — Kation — Anion

2.2.3 Passive provetakere
2.2.3.1 SorbiCell

SorbiCell bestar av en porgs engangsmodul fylt med adsorbenter designet for & binde til seg
spesifikke stoffer eller stoffgrupper i vannet som passerer modulen (SorbiSense, 2012a).
Gjennomsnittskonsentrasjoner av metaller i vannet beregnes pa bakgrunn av innholdet av
metaller som har blitt akkumulert i modulen, og vannmengden som har stremmet gjennom
modulen, i lgpet av preveperioden. SorbiCell beregner vannvolumet som strammer gjennom
modulen ved at et sporstoff i modulen lgses opp proporsjonalt med vannet som passerer. En
skisse av SorbiCell er vist i Figur 2.6.

strémningsretning

. filter

filter

adsorbent

\ s
-5

sporstoff

N\3
s
\

filter

sporstoff

Figur 2.6 Skisse av SorbiCell (SorbiSense, 2012a)
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SorbiCell-CAN, egnet for méling av pesticider og tungmetaller, ble benyttet for maling av
metaller ved Hengsvann, Terningmoen og Steinsjgen. Metoden ble ikke benyttet ved
Avgrunnsdalen. Det ble benyttet tre SorbiCell pa hvert pravested. Hver SorbiCell ble plassert i
en beholder av typen WW50. Beholderne er hule med en apning i toppen der SorbiCell
plasseres, og en apning i siden der en luftslange festes. Stalplater i bunnen av beholderen gjer at
beholderen fungerer som et lodd. Nar beholderne er nedsenket i vannet gjar vanntrykket at vann
presses gjennom SorbiCell og beholderen fylles med vann. Luft i beholderen slippes ut gjennom
luftslangen (SorbiSense, 2012b). Far SorbiCell ble plassert i beholderne ble noen milliliter
ionebyttet vann sprgytet gjennom modulen. Beholderne med SorbiCell ble plassert i en kurv
som ble holdt pa plass med en stalstang under praveperioden. Prgveperioden var 1 uke pa hvert
sted. Etter endt prgveperiode ble SorbiCell tatt ut av beholderen, plugget i begge ender, plassert
i et transportrer og sendt til analyse. Vannvolumet i beholderne ble malt opp med malesylinder.

Figur 2.7 Beholderne (WW50) med SorbiCell i kurven som ble satt ut i avrenningsvannene.

2.2.3.2 Diffusive Gradients in Thin Films

Diffusive Gradients in Thin Films (DGT) er en passiv prgvetaker som kan benyttes for & male
biotilgjengelige metaller i vann (DGT Research). DGT bestar av et diffusjonslag som tillater
diffusjon av opplgste stoffer i vannet, og et bindingslag som selektivt binder de opplaste
stoffene av interesse (Davison, 2016). En skisse av DGT er vist i Figur 2.8.
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Figur 2.8  Bilde og skisse av DGT (Yao et al., 2016, DGT Research).

Konsentrasjonen av et metall som tas opp i DGT er direkte proporsjonal med konsentrasjonen
av metallet i vannet og diffusjonshastigheten av metallet gjennom gelen i DGT (Pesavento et al.,
2009). Konsentrasjonen av metallet i vannet malt med DGT (Cpgr) kan beregnes ved bruk av
fglgende likning:

_ Metalli gel xtykkelse membran og gel
" dif fusjonskoeffisient x tid X areal gel

2.1)

DGT

LSNX-NP Loaded DGT for metaller i vann ble kjgpt fra DGT Research. LSNX-NP DGT bestar
av en filtermembran (polyetersulfon, 0,45 um), en diffusjonsgel («agarose crosslinked
polyacrylamide», APA) og en resingel (Chelax og Metsorb (TiO,)). Pa hvert prgvested ble det
plassert ut DGT som sto i henholdsvis 1, 2 og 7 dggn. Det ble benyttet tre DGT for hver
utplasseringstid. DGT’ene ble festet til samme kurv som beholderne for SorbiCell ble plassert i
(Figur 2.7).

2.3 Analyser

Vannprgver til metallanalyse ble ved ankomst hos FFI konservert ved a tilsette 1 % (V/V)
salpetersyre (HNO; Ultrapure 67-70 %). Analyse av metaller ble utfgrt med induktivt koplet
plasmamassespektrometer («inductively coupled plasma mass spectrometry», ICP-MS)
(Thermo X-series 11). Metallene ble kvantifisert ved & benytte en firepunkts standardkurve.
Sertifiserte referansematerialer (TM-23.4, TM-25.4, AES-07 og PERADE-09, Environmental
Canada) ble analysert samtidig med prgvene for a sikre ngyaktighet. En internstandard ble
injisert sammen med pravene for a sikre hgy presisjon.

Analyse av fluorid (F), klorid (CI), nitritt (NO,), sulfat (S0,%), bromid (Br’), nitrat (NO3) og
fosfat (PO,%) i pravene fra Hengsvann, Terningmoen og Steinsjgen ble utfart ved hjelp av
ionekromatografi (IC) (ICS-5000+, Dionex). lonene ble kvantifisert ved & benytte en firepunkts
standardkurve. To av de overnevnte sertifiserte referansematerialene (PERADE-09 og AES-07)
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ble analysert sammtidig med provene. ALS utfgrte analyser av F', CI', SO,%, NO; og PO, i
prgvene fra Avgrunnsdalen.

Analyser av totalt organisk karbon (TOC), analyse av alkalitet som HCO,/CaCQOj; ved pH 4,5,
og analyse av metaller i SorbiCell ble utfgrt ved Eurofins Environmental Testing Norway.
Metaller i vannet i beholderen for SorbiCell ble analysert ved FFI som beskrevet for
vannprgver.

DGT’ene ble ved ankomst hos FFI lagret kjglig (4 °C) fram til analyse. Preparering av DGT’ene
ble utfart som beskrevet i www.dgtresearch.com/guides-to-using-dgt/: Resingelen ble tilsatt

2 ml HNO; (1 M) i en prgvebeholder. Beholderne ble pésatt lokk og latt std i >24 timer. Prgvene
ble fortynnet fem ganger og analysert for metaller som beskrevet for vannprgver.
Diffusjonskoeffisientene benyttet i utregningene av metallkonsentrasjonene i vannet ble hentet
fra www.dgtresearch.com/diffusion-coeffisients/.

Ledningsevne og pH ble malt i felt med et baerbart feltinstrument (HACH HQ 40d Multi, probe
CDC401 og PH281). pH-meteret ble kalibrert i felt ved hjelp av to bufferlgsninger (pH 4 og 7).

2.4 Beregningsmodeller

“Biotic ligand models” (BLM) kan predikere opptak av metaller i organismer og toksisitet av
metaller i vann ved a estimere hvor mye metall som vil binde seg til en biotisk ligand (Paquin et
al., 2002). En biotisk ligand er der metallet binder seg i en organisme, som for eksempel
gjellene til en fisk (Di Toro et al., 2001). Beregningsmodellene tar hensyn til interaksjoner
mellom metaller og organiske og uorganiske forbindelser i vannet som vil pavirke spesieringen
og biotilgjengeligheten av metallene (Peijnenburg and Jager, 2003).

Noen beregningsmodeller krever kun kjennskap til noen fa vannkvalitetsparametere, mens andre
krever mer omfattende informasjon om vannet. En del modeller er fritt tilgjengelige, mens andre
krever kjap av lisens. | denne studien ble et utvalg fritt tilgjengelige beregningsmodeller
benyttet til & vurdere biotilgjengeligheten av Cu, Zn og Pb i avrenningsvannene. Under falger en
oversikt over modellene som er benyttet (se ogsa Tabell 2.3, Tabell 2.4 og Tabell 2.5).

24.1 PNEC-pro

PNEC-pro V6 (www.pnec-pro.com, Deltares) beregner stedsspesifikk «predicted no effect
concentration» (PNEC) for nikkel (Ni), Cu, Zn og Pb i et vann basert pd BLM. PNEC tilsvarer
konsentrasjonen av metallet som er predikert til ikke & gi noen skadelig effekt pa organismer i
vannet (Miljadirektoratet, 2014). PNEC-pro krever at konsentrasjonen av DOC i vannet legges
inn. I tillegg kan verdier for pH og konsentrasjon av Ca, Mg og Na legges inn for & gke
paliteligheten til resultatene. Modellen er validert for pH 5,5-8,8 for Cu og Zn, og pH 6,3-8,0 for
Pb, men konsentrasjonen DOC og Ca kan pavirke ngyaktigheten av valideringsomradene. For
Pb er modellen validert for konsentrasjon av Ca fra 4,8 til 84 mg/L. Det er ikke oppgitt
valideringsomrade for Ca for Cu og Zn.
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2.4.2  Bio-met Bioavailability Tool

Bio-met bioavailability tool version 4.0 (www.bio-met.net) beregner stedsspesifikk “hazardous
concentration for 5 % of the species” (HC5) for metallene Ni, Cu, Zn og Pb basert pa BLM.
HCS5 tilsvarer konsentrasjonen av metallet som er skadelig (50 % effekt) for 5 % av unike arter
(Miljedirektoratet, 2014). Hvis konsentrasjoner av metallene i vannet legges inn i Bio-met, vil
modellen i tillegg oppgi biotilgjengelig konsentrasjon av metallene. Det er mulig & oppgi
bakgrunnskonsentrasjon for Zn, dersom ingen verdi oppgis settes denne til 1 pug Zn/L. Modellen
krever at pH og konsentrasjonene av DOC og Ca legges inn. Brukermanualen for Bio-met
version 2.3 oppgir at modellen er validert for pH 6,0-8,5 og konsentrasjon av Ca fra 3,1 til

93 mg/L for Cu, og pH 6,0-8,0 og konsentrasjon av Ca fra 5 til 160 mg/L for Zn (Bio-met,
2013). Dersom pH eller Ca er utenfor valideringsomradet, vil modellen benytte passende verdier
innenfor det validerte omradet. Det finnes forelgpig ingen oppdatert manual for den nyeste
versjonen av modellen, og det antas at valideringsomradene for versjon 2.3 ogsa gjelder versjon
4.0. Den tidligere versjonen av modellen gjaldt ikke Pb, og valideringsomradet for Pb er derfor
ikke kjent.

243 Lead EQS Screening Tool

Lead EQS Screening Tool version 1.0 (http://www.wca-environment.com/models-and-
downloads/Pb-EQS-Screening-Tool) beregner stedsspesifikk PNEC for Pb. Dersom
konsentrasjonen av Pb oppgis, vil modellen i tillegg beregne biotilgjengelig konsentrasjon av
Pb. Modellen tar kun hensyn til konsentrasjonen av DOC i vannet og dette er eneste parameter
som kan legges inn i modellen. Det er oppgitt at modellen er validert for DOC fra 1 til 20 mg/L.
Dersom konsentrasjonen av DOC er utenfor dette omradet, vil modellen benytte gvre eller nedre
verdi i beregningene.

Lead EQS Screening Tool tilsvarer den forenklede modellen for & beregne stedsspesifikk PNEC
for Pb i ferskvann, som vist i likning (2.2) (European Comission, 2014).

PNECstedsspesifikk = PNECreferanse + (1,2 X (DOCstedsspesifikk - DOCreferanse)) (22)

I likning (2.2) er PNEC feranse Miljgkvalitetsstandarden for biotilgjengelig Pb i ferskvann

(1,2 pg/L som gitt i Tabell 1.1), 0g DOC\eferanse € gjennomsnittlig konsentrasjon av DOC i
vannene som PNEC eferanse €1 basert pa (1 mg/L). Det er oppgitt at likning (2.2) er validert for
DOC <17 mg/L, Ca >5 mg/L og pH 6,0-8,5 (European Comission, 2011a). Dette er ikke
spesifisert i Lead EQS Screening Tool hvilke konsentrasjoner av Ca og pH den er validert for,
men det er nerliggende & anta at den har samme valideringsomrade som likningen.

2.44 Lead BLM Tool

Lead BLM Tool (Lead SSD Normalization Tool) version 1.0.0 (https://www.ila-
lead.org/responsibility/lead-bIm-tool) estimerer HC5 for Pb ved & kombinere informasjon om
spesiering av metallet og “species sensitivity distribution” (SSD). En SSD er en statistisk
fordeling som viser sammenhengen mellom konsentrasjonen av metallet og andelen arter som
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pavirkes (Miljadirektoratet, 2014). Lead BLM Tool benytter to databaser; en «raw effects
database» med informasjon om kroniske effekter av Pb, og en «target water database» med
informasjon om 7 vann som dekker 10. og 90. prosentil av nivaene for DOC, pH og hardhet i
europeiske vann. Det er mulig & endre og fjerne eksisterende data, og legge til egne data, bade i
«raw effects data» og «target water data». | denne studien ble det kun lagt inn informasjon i
«target water data». Lead BLM Tool krever at det legges inn verdier for pH, temperatur, og
konsentrasjoner av DOC, Ca, Mg, Na, K, S0.%, CI 0g CO5% eller lgst uorganisk karbon (DIC).
Alle konsentrasjonene utenom DOC ma oppgis i umol/L. Modellen normaliserer dataene i «raw
effects data» med de i «target water data» og konstruerer SSD og HCS5 for hvert vann. Modellen
er validert for pH 6,3-8,2, 6,0-8,0 og 6,1-8,5 og konsentrasjon av Ca fra 0,09-2,1, 0,12-3,0 og
0,09-5,1 mM for henholdsvis fisk (flere arter), alge (flere arter) og vannloppe (C. dubia).

245 Windward BLM

BLM Freshwater & Marine version 3.16.2.41, Windward Environmental LCC,
(http://www.windwardenv.com/biotic-ligand-model/), heretter kalt Windward BLM, estimerer
toksisitet og spesiering av metaller i vann. Modellen inneholder metall- og organismespesifikke
parameterfiler for Cu, Zn, sglv (Ag), kadmium (Cd) og Pb. For hvert metall og organisme er det
mulig & velge toksisitets- eller spesieringsmodus. Toksisitetsmodus estimerer mengden metall
som forarsaker akutt eller kronisk toksisitet for et bestemt metall og en bestemt organisme i det
aktuelle vannet. «Spesieringsmodus» estimerer spesieringen og akkumulasjon av metallet pa en
biotisk ligand i det aktuelle vannet. Dersom modellen skal benyttes i spesieringsmodus ma
metallkonsentrasjonen i vannet legges inn. For Cu er det ogsa mulig & velge «US EPA WQC
(water quality criteria) Calculation» som beregner akutt («criterion maximum concentrations,
CMC) og kronisk («criterion continuous concentration», CCC) grenseverdi for Cu i det aktuelle
vannet. For Zn er det mulig & beregne kronisk og akutt HC5 i vannet. | denne studien ble
Windward BLM kun benyttet til & beregne WQC (CCC) for Cu.

Windward BLM krever at temperatur, pH, konsentrasjon av DOC og andel humussyre av DOC,
og konsentrasjoner av Ca, Mg, Na, K, SO,, CI, alkalitet (som CaCO;) og sulfid (S) legges inn
i modellen. For humussyre anbefales det a benytte 10 % ved manglende karakterisering av
vannet, og for S anbefales det & benytte en verdi naer 0 (Windward Environmental LCC, 2017).
Modellen har et alternativ der det kun er ngdvendig & legge inn temperatur, pH, DOC og
hardhet, samt forholdstall mellom ulike ioner, og atmosferetrykk av karbondioksid (pCO2). For
de to sistnevnte benytter modellen standardverdier for nordamerikanske forhold dersom annet
ikke oppgis. Modellen er validert for pH 4,9-9,2, konsentrasjon av Ca fra 0,20 til 120 mg/L,
konsentrasjon av DOC fra 0,05 til 29,65 mg/L og temperatur fra 10-25 °C.
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2.4.6

Oversikt over beregningsmodellene

Tabell 2.3  Valideringsomrader for beregningsmodellene.

Modell pH Ca DOC Temp.
PNEC-pro Cu:5,5-8,8 | Cu: - - -
Zn:55-88 | Zn: -
Pb: 6,3-8,0 | Pb: 4,8-84 mg/L
Bio-met Cu: 6,0-8,5 | Cu: 3,1-93 mg/L - -
Zn: 6,0-8,0 | Zn: 5-160 mg/L
Pb: - Pb: -
Lead EQS Screening Tool | - - Pb: 1-20 mg/L -
Lead BLM Tool Pb: 6,0-8,5* | Pb: 0,09-5,1 mM* | - -
(3,6-204 mg/L)
Windward BLM 4,9-9,2 0,20-120 mg/L 0,05 -29,65 mg/L 10-25 °C

- ikke oppgitt
* avhengig av art

Tabell 2.4 Parametere som kan/ma legges inn i beregningsmodellene. Alle konsentrasjoner
ma vere fra filtrerte praver (< 0,45 pm).

Modell DOC pH | Temperatur | Salter Metaller
PNEC-pro v v x v (Ca, Mg, Na) v (Cu, Pb, Ni, Zn)
Bio-met v v x v (Ca) v (Cu, Pb, Ni, Zn)
Lead EQS Screening v x x x v (Pb)
Tool
Lead BLM Tool v v v v (Ca, Mg, Na, K, x
S0,Z, Cl, CO3 (DIC))
Windward BLM v v v v (Ca, Mg, Na, K, v (Ag, Cd, Cu,
(+ % HA) S0,%, Cl, CaC03,S) | Pb, Zn)
v/ parameteren kan/ma legges inn
x parameteren kan ikke legges inn
Tabell 2.5 Resultater som beregningsmodellene gir.
Modell Biotilgjengelig | Spesiering | PNEC | HC5 WQC
konsentrasjon
PNEC-pro x x v x x
Bio-met v x x v x
Lead EQS Screening Tool | v/ x v x x
Lead BLM Tool x x x v x
Windward BLM x 4 x v (Zn) | v (Cu)
v modellen gir resultater for dette
x modellen gir ikke resultater for dette
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3  Resultater og diskusjon

3.1 Vannkvalitet

Tabell 3.1 viser vannkvalitetsparametere for prgvetakingspunktene i Avgrunnsdalen,
Hengsvann, Terningmoen og Steinsjgen. Verdiene for pH, temperatur, alkalitet og ledningsevne
er gjennomsnittsverdier for de fire prgvedagene ved hvert sted. Verdier for de enkelte dagene er

gitt i Tabell A.1 0g A.2 i vedlegg. Verdiene for TOC, DOC og ioner er gjennomsnitt av alle

prgvene som ble tatt i lgpet av praveperioden.

Tabell 3.1 Vannkvalitetsparametere (gjennomsnittsverdier (n=4 og 12) + SD)

Sted pH Temperatur | Alkalitet Ledningsevne | TOC DOC
(°C) (mg CaCOs/L) | (uS/cm) (mg/L) (mg/L)
Avgrunnsdalen | 55+ 0,1 1,0+0,3 - 32,0+0,5 12,1+£0,9 | 11,7+0,9
Hengsvann 6,2+0,1 2,7+0,6 4+3 202 73+03 |70x03
Terningmoen | 5,7+0,3 35+£07 34+0,6 15+1 90+£03 [88%0,2
Steinsjgen 6,05£0,09 |72 3x1 20+ 6 7202 |71%0,2

Tabell 3.2 Konsentrasjon av ioner (gjennomsnittsverdier (n=12 for kationer, n=4 for anioner)

+ SD)

Sted Konsentrasjon (mg/L)

Na Mg K Ca Fe
Avgrunnsdalen | 3,2+ 0,2 0,43+0,03 | 0,24 +0,01 20+£01 |0,40+0,02
Hengsvann 0,82+0,06 | 0,51+£0,06 | 0,19 £0,02 1,8+0,1 |0,29+0,08
Terningmoen | 0,81+0,02 | 0,26 +0,02 | 0,13+0,01 1,8x0,2 |0,27£0,05
Steinsjgen 0,91+0,07 | 0,26 £0,04 | 0,155+0,004 |20+0,3 |0,34+0,07

CI SO,” NO;
Avgrunnsdalen | 3,86 £ 0,05 | 2,58 +0,07 | 0,17 £ 0,03
Hengsvann 2,2+05 1,37 £0,07 | 0,07 £0,05
Terningmoen | 0,46 +0,03 | 1,20+ 0,05 | 0,06 £ 0,04
Steinsjgen 047+0,04 | 1,7+0,1 0,13 £0,07

Alle stedene hadde sure (pH < 7), kalkfattige (Ca 1-4 mg/L) og humgse (TOC 5-15 mg/L) vann
(Vannportalen, 2015). Avgrunnsdalen skilte seg fra de gvrige stedene med hgyest konsentrasjon

av organisk karbon og ioner, spesielt Na, Cl og SO,*. Den hgyere konsentrasjonen av ioner i
vannet i Avgrunnsdalen gjenspeiles i den hgyere ledningsevnen som ble malt i dette vannet.
Avgrunnsdalen og Terningmoen hadde hgyest konsentrasjonen av organisk materiale av de

undersgkte stedene. Disse stedene hadde ogsa lavest pH. Organisk materiale bestar i stor grad av
negativt ladede syrer, og det er derfor ventet at hgy konsentrasjon av organisk materiale i vannet

24

FFI-RAPPORT 18/02167




gir lavere pH (Thurman, 2012). Forskjellene i vannkvaliteten ved de ulike stedene har
sannsynligvis sammenheng med ulike typer jordsmonn i omradene.

Starrelsesfordelingen av organisk materiale ved de ulike stedene er vist i Figur 3.1.

Organisk materiale

100%
90%
80%
0,
70% m Ultrafiltrert (<3 kDa)
60% Ultrafiltrert (3-10 kDa)

50% o Kolloider (10 kDa-0,45 pum)
40%

30% —
20% —
N B E R
0% T T T

Avgrunnsdalen Hengsvann  Terningmoen  Steinsjgen

H Partikler (>0,45 pum)

Figur 3.1  Prosentvis fordeling av organisk materiale i ulike stgrrelsesfraksjoner.

En liten andel (1-4 %) av det organiske materialet i vannene forela som partikler. Mellom 12 og
20 % foreld som kolloider og 77-84 % forela som forbindelser <10 kDa. Forbindelsene <10 kDa
var fordelt mellom 3-10 kDa (32-42 %) og <3 kDa (41-50 %). Avgrunnsdalen hadde hgyest
andel organisk materiale mellom 3 og 10 kDa, og Terningmoen hadde hgyest andel organisk
materiale i kolloidal form. Avgrunnsdalen og Terningmoen hadde begge en mindre andel
organisk materiale <3 kDa enn Hengsvann og Steinsjgen. Avgrunnsdalen og Terningmoen
hadde ogsa lavere pH enn Hengsvann og Steinsjgen. Dette tyder pa at stgrrelsesfordelingen av
organisk materiale hadde sammenheng med pH i vannene, og at lavere pH medferte at det
organiske materialet foreld som starre komplekser enn i vannene med hgyere pH.

Sammenliknet med en tidligere studie av avrenningsvann fra Avgrunndalen og Hengsvann
(Heier et al., 2004), hadde vannene en starre andel organisk materiale <10 kDa i denne studien.
Vann med lav konsentrasjon av ioner og lav ledningsevne har typisk starre forbindelser av
organisk materiale enn vann med hgyere konsentrasjon av ioner og hgyere ledningsevne (Xu et
al., 2018, Amon and Benner, 1996). Forskjellene i starrelsesfordelingen av organisk materiale
mellom ulike steder og ulike tidspunkter kan ha sammenheng med faktorer som pavirker
konsentrasjonen av ioner i vannene, som for eksempel sngsmelting.

Ladningsfraksjonering av organisk materiale ble kun utfert ved Avgrunnsdalen. Resultatene
viste at omtrent 80 og 20 % foreld som henholdsvis ngytrale og anioniske forbindelser.
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3.2 Variasjon gjennom prgveperiodene

Figur 3.2 viser konsentrasjonen av lgst (<0,45 um) Cu, Zn, Sb og Pb i avrenningsvannene pa de
fire dagene det ble tatt prever. Dag O tilsvarer den farste dagen det ble tatt prgver og da passive
prgvetakere ble satt ut.
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Figur 3.2  Konsentrasjonen av lgst (<0,45 um) Cu, Zn, Sb og Pb gjennom prgveperiodene
(gjennomsnittsverdier (n=3) + SD). Tilsvarende trender ble observert for andre
pravefraksjoner.

Det var generelt liten variasjon (SD <2,6 ug/L) i konsentrasjonen av metallene mellom de fire
dagene det ble tatt praver, og trenden var stort sett lik for de ulike metallene pa samme sted.
Variasjonen mellom dagene var starst for Steinsjgen, utenom for Zn, der variasjonen var stgrst
for Hengsvann.
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Det ble ikke malt nedbar eller vannfaring ved noen av stedene under prgveperiodene.
Nedbagrsinformasjon fra naermeste offisielle malestasjoner til stedene ble benyttet for a vurdere
variasjonen i metallkonsentrasjonene gjennom prgveperiodene. Nedbgrsmengdene som ble
benyttet tilsvarer akkumulerte verdier malt kl. 07 for de siste 24 timer. For Avgrunnsdalen ble
data fra Svelvik malestasjon (26950), 6,5 km fra Avgrunnsdalen, benyttet. Ved denne
malestasjonen ble det kun registrert 0,2 mm nedbgr pa dag 6 og dag 7. Variasjonen mellom
pravedagene ved Avgrunnsdalen har derfor trolig ikke sammenheng med nedbegr. For
Hengsvann ble det benyttet data fra Kongsberg brannstasjon malestasjon (28380), 12,2 km fra
Hengsvann. Her ble det registrert 0,2 mm nedbgr pa dag 2 og 31 mm nedbgr pa dag 3. Den hgye
nedbgrsmengden pa dag 3 ser ikke ut til & ha innvirket pa konsentrasjonene av Cu, Sb og Pb i
preven som ble tatt pa dag 7, men metallkonsentrasjonene kan ha jevnet seg ut fra nedbgren fant
sted til siste prave ble tatt. Nedgangen i konsentrasjonen av Zn fra dag 2 til dag 7 kan ha
sammenheng med nedbgren pa dag 3. For Terningmoen ble det benyttet data fra Ilseng
malestasjon (12180), 18,6 km fra Terningmoen. Ved denne malestasjonen ble det registrert 0,2,
2,6 og 3,6 mm nedbgr pa henholdsvis dag 0, dag 3 og dag 4. Nedbgren ser ikke ut til & ha
pavirket metallkonsentrasjonene som ble malt nevneverdig. Neermeste malestasjon for
Steinsjgen er Minnesund jernbanestasjon malestasjon (11450), 16,2 km fra Steinsjgen. Her ble
det registrert 5,7, 2,9, 0,1 og 1,1 mm nedbgr pa henholdsvis dag 0, dag 1, dag 2 og dag 7. For
enkelte av metallene ved Steinsjgen ble det malt en nedgang i konsentrasjonen fra den farste
prgvedagen til de to pafalgende dagene. Dette kan skyldes gkt utvasking av metaller grunnet
nedbgr i starten av perioden.

Generelt ser det ikke ut til at konsentrasjonene av metaller i vannene ble nevneverdig pavirket
av nedbgren som fant sted i preveperiodene. Mesteparten av nedbgren som kom, kom pa dag 3
og 4, og eventuell pavirkning kan ha blitt utjevnet far det ble tatt prever pa dag 7. Nedbgren
som ble malt ved de neermeste malestasjonene kan ogsa ha vert lokal slik at avrenningsvannene
ikke ble pavirket. Prgvene ved Hengsvann, Steinsjgen og Terningmoen ble tatt fra slutten av
april til slutten av mai, og eventuell sngsmelting og telelgsning i denne perioden kan gi gkt
vannfgring som kan pavirke konsentrasjonen av metaller i vannene sammenliknet med gvrige
sesonger.

Alle stedene, utenom Avgrunnsdalen, hadde hgyest konsentrasjon av Cu, etterfulgt av Zn, Pb og
Sh. Avgrunnsdalen skilte seg ut med hgyest konsentrasjon av Pb, etterfulgt av Zn, Cu og Sb.
Feltet i Avgrunnsdalen er av eldre dato enn de gvrige feltene i undersgkelsen. Dette innebeerer at
dette feltet har fatt tilfart mer blyholdig, og mindre blyfri ammunisjon, enn de gvrige feltene
fordi Forsvaret de senere arene i stor grad har benyttet blyfri ammunisjon. Dette kan forklare
hvorfor konsentrasjonen av Pb var hgyere enn konsentrasjonen av Cu ved Avgrunndalen.
Konsentrasjonen av Sb i avrenningsvannene var generelt lav (<5 pg/L), utenom for Steinsjgen
der konsentrasjonen av Sb var >10 pg/L. Steinsjgen hadde hgyest konsentrasjon av alle de
undersgkte metallene.

P& bakgrunn av liten variasjon i konsentrasjonen av metaller gjennom prgveperiodene er
gjennomsnittsverdier for alle fire dager benyttet videre i rapporten.
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3.3 Sterrelsesfordeling

Fordelingen av Cu, Zn, Sb og Pb i ulike stgrrelsesfraksjoner i prgver av avrenningsvannene er
vist i Figur 3.3.
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Figur 3.3  Prosentvis fordeling av ulike starrelsesfraksjoner av Cu, Zn, Sb og Pb. Awvik fra
100 %/hegative verdier skyldes usikkerhet i malingene.

3.3.1 Kobber

Starrelsesfordelingen viser at en liten andel (2-5 %) av Cu forela som partikler. Metall som
foreligger i form av partikler i vann er normalt ikke biotilgjengelig (Fairbrother et al., 2007).
Utenom den partikulaere fraksjonen, var Cu relativt jevnt fordelt mellom & foreligge som
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kolloider (29-41 %), forbindelser 3-10 kDa (31-39 %) og forbindelser <3 kDa (23-30 %).
Resultatene tyder pa at Cu var bundet til bade starre organiske forbindelser og mindre
uorganiske forbindelser i vannet. Noe av fraksjonen <3 kDa kan tilsvare Cu®* som er den
dominerende formen for Cu i surt vann uten organisk materiale (Powell Kipton et al., 2007). De
undersgkte vannene var sure, men hadde relativt hgy konsentrasjon av organisk materiale.

Starrelsesfordelingen av Cu ved Avgrunnsdalen, Terningmoen og Steinsjaen var relativt like
hverandre. Hengsvann skilte seg noe ut ved at en mindre andel av Cu foreld som kolloider, og
en starre andel foreld som forbindelser <10 kDa. Dette kan ha sammenheng med lavere
konsentrasjon av organisk materiale ved Hengsvann. Dette var derimot ogsa tilfelle ved
Steinsjgen, som ikke viste den samme trenden. Konsentrasjonen av Cu (og andre metaller) var
lavere ved Hengsvann enn Steinsjgen, og dette kan ha pavirket hvordan Cu (og andre metaller)
dannet komplekser i de to vannene. I tillegg hadde Hengsvann hgyere konsentrasjon av Cl” og
hayere alkalitet enn Steinsjgen. Dette kan ha bidratt til at mer Cu foreld som komplekser med
Cl og COs%, og dermed som mindre komplekser, ved Hengsvann, sammenliknet med
Steinsjgen.

P& bakgrunn av at Cu** har hgy affinitet for organisk materiale (Powell Kipton et al., 2007), var
det forventet at en hgyere andel Cu foreld som stgrre komplekser i vannet ved Avgrunnsdalen
enn de andre stedene. Som resultatene viser var ikke dette tilfellet. Dette kan komme av at
vannet i Avgrunnsdalen ogsa hadde hayere konsentrasjon av enkelte anioniske forbindelser,
som CI" og SO,*, som kan danne komplekser med Cu®* av mindre starrelse enn komplekser
med organisk materiale. Lavere pH i vannet ved Avgrunnsdalen kan ogsa ha bidratt til lavere
grad av kompleksdannelse i dette vannet. Starrelsesfordelingen av organisk materiale viste at en
stor andel organisk materiale foreld som forbindelser <10 kDa og <3 kDa. Komplekser mellom
organisk materiale og Cu forela derfor sannsynligvis ogsa i fraksjonene <10 kDa.
Ladningsfraksjoneringen av organisk materiale i Avgrunnsdalen viste at en relativt liten andel
(20 %) av det organiske materialet forela som anioner, og det er farst og fremst denne
fraksjonen som er ventet & danne komplekser med kationisk metall. Det er derimot ikke kjent
om tilsvarende ladningsfordeling av organisk materiale var tilfellet for de andre stedene.

Generelt vil mindre forbindelser av Cu vaere mer biotilgjengelige enn starre forbindelser
(Fairbrother et al., 2007). Basert pa dette var Cu mest biotilgjengelig ved Hengsvann av de
undersgkte stedene. | hvilken grad kompleksbundet Cu vil veere biotilgjengelig, vil avhenge av
hvor lett Cu®* kan frigjares fra kompleksene og om kompleksene i seg selv kan tas opp av
organismer. Studier av alger har vist at det farst og fremst er fettlgselige former for
kompleksbundet Cu som er giftige, mens vannlgselige ligander reduserer giftigheten av Cu
(Florence and Stauber, 1986).

3.3.2 Sink

Sammenliknet med Cu, forela en starre andel Zn som forbindelser <3 kDa (47-61 %) og
partikler (7-11 %), og en mindre andel som forbindelser 3-10 kDa (21-23 %) og kolloider (13-
19 %). Den starre andelen Zn som forbindelser <3 kDa kan forklares med at Zn i mindre grad
enn Cu danner komplekser med anioniske forbindelser og organisk materiale i vann (Antoniadis
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and Golia, 2015, Powell et al., 2013). Dersom det legges til grunn at mindre forbindelser er mer
biotilgjengelige enn starre forbindelser, indikerer resultatene at en stgrre andel av Zn ved
stedene var biotilgjengelig, sammenliknet med Cu.

I likhet med Cu, skilte starrelsesfordelingen av Zn ved Hengsvann seg ut ved at en mindre andel
av Zn forela som kolloider, og en stagrre andel som forbindelser <10 kDa, ved dette stedet. Som
forklart for Cu, kan dette komme av hgyere konsentrasjon av Cl" og CO3%, og komplekser av
mindre starrelse, i vannet ved Hengsvann, selv om det er ventet at Zn danner slike komplekser i
mindre grad enn Cu. For Zn, hadde ogsa Steinsjgen en mindre andel Zn som kolloider, og en
starre andel som forbindelser <10 kDa. Hgyere konsentrasjon av Zn som forbindelser <10 kDa
ved Hengsvann og Steinsjgen kan ha sammenheng med lavere konsentrasjon av organisk
materiale ved disse stedene. Resultatene indikerer at Zn var mest biotilgjengelig ved Hengsvann
og Steinsjgen av de undersgkte stedene. Starrelsesfordelingen av Zn varierte noe mer mellom
stedene enn den gjorde for Cu. Dette kan tyde pa at fordelingen, og biotilgjengeligheten, av Zn
var mer pavirket av ytre faktorer enn Cu.

3.3.3 Antimon

En sveert liten andel (0-3 %) av Sh foreld som partikler. Den starste andelen av Sb foreld som
forbindelser <10 kDa (89-95 %), og de fleste av disse forbindelsene var ogsa <3 kDa (81-90 %).
Dette indikerer at Sh i liten grad var bundet til organiske og uorganiske forbindelser i vannet.
Resultatene samsvarer med at Sh under normale avrenningsforhold primaert vil foreligge som
Sb(OH)s (Filella et al., 2002). En liten andel (6-8 %) av Sb forela som kolloider. Dette tyder pa
at Sb har en viss affinitet for starre molekyler. Det er vist at Sb har noe affinitet for organisk
materiale, men studier tyder pa at kompleksdannelse med organisk materiale i vann ikke er
dominerende (Filella et al., 2002). Resultatene i denne studien samsvarer med dette. Det var
generelt liten variasjon mellom starrelsesfordelingen av Sb mellom de ulike stedene. Dette kan
tyde pa at starrelsesfordelingen av Sb i liten grad ble pavirket av forskjellene i vannkvaliteten
mellom stedene. Det finnes lite informasjon om biotilgjengelighet og toksisitet av ulike former
for Sh, men tidligere studier av avrenningsvann fra skyte- og gvingsfelt, der Sb foreld som
lavmolekylearvektforbindelser og pa anionisk form, har vist at Sh kan akkumulere pa gjeller og i
lever hos fisk (Heier et al., 2009).

334 Bly

En liten andel av Pb foreld som partikler (5-9 %) og forbindelser <3 kDa (4-10 %). Den starste
andelen av Pb forelad som kolloider (42-67 %) etterfulgt av forbindelser 3-10 kDa (20-40 %).
Resultatene indikerer at Pb i stor grad var assosiert med andre forbindelser i vannet. Dette
samsvarer med at Pb®* har sterk affinitet for organiske syrer og anioniske forbindelser (Powell
et al., 2009). Sammenliknet med Cu og Zn, forela en mindre andel av Pb som forbindelser

<10 kDa. Dette indikerer at Pb var mindre biotilgjengelig enn Cu og Zn ved de undersgkte
stedene.

En starre andel av Pb forelad som forbindelser <10 kDa, og en mindre andel som kolloider, ved
Avgrunnsdalen sammenliknet med de andre stedene. Dette var ikke forventet ut fra at vannet i
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Avgrunnsdalen hadde hgyere konsentrasjon av organisk materiale. Affiniteten til Pb** til
humusstoffer vil avta med synkende pH (Powell et al., 2009), og lav pH (5,5) i vannet i
Avgrunnsdalen kan ha bidratt til mindre grad av kompleksdannelse med organiske forbindelser i
dette vannet. Dette burde imidlertid ogsa veert tilfelle ved Terningmoen der vannet ogsa hadde
lav pH (5,7), og i tillegg lavere konsentrasjon av organisk materiale. Ved Terningmoen forela
derimot en hgyere andel av Pb som kolloider, og mindre andel som forbindelser <10 kDa, enn
ved Avgrunnsdalen. Den hgyere andelen Pb som forbindelser <10 kDa i Avgrunnsdalen kan ha
sammenheng med hgyere konsentrasjon av Cl" og SO,*, og komplekser av mindre starrelse, i
dette vannet. Det er ogsa sannsynlig at det foreld komplekser mellom Pb og organisk materiale i
fraksjonen <10 kDa. Starrelsesfordelingen av organisk materiale viste at Avgrunnsdalen hadde
noe mer organisk materiale <10 kDa enn Terningmoen. Det var kun for Pb, og ikke for Cu og
Zn, at starrelsesfordelingen ved Avgrunnsdalen skilte seg fra de andre stedene. Dette kan
komme av at Pb har starre tendens til kompleksdannelse enn Cu og Zn (Fairbrother et al., 2007,
Reddy et al., 1995). Avgrunnsdalen var det eneste av de undersgkte stedene som hadde hgyere
konsentrasjon av Pb enn Cu. Dette kan ogsa ha pavirket hvordan disse metallene dannet
komplekser og starrelsesfordelingen av metallene i vannene.

3.3.5 Oppsummering av stagrrelsesfordelingen av Cu, Zn, Sb og Pb

Starrelsesfordelingen indikerte at Pb i starst grad forela som kolloider i vannene, etterfulgt Cu,
Zn og til slutt Sh. Dette samsvarer med tidligere undersgkelser av stgrrelsesfordelingen av
metallene i avrenningsvann fra S@F (Heier et al., 2004, Mariussen et al., 2017). Resultatene
samsvarer ogsa med studier som har vist at Ph i stgrre grad enn Cu foreligger som komplekser
med organisk materiale i vann (Reddy et al., 1995). Dersom det legges til grunn at mindre
forbindelser er mer biotilgjengelige enn starre forbindelser (Fairbrother et al., 2007), kan
resultatene fra starrelsesfordelingen tolkes som at Zn var mest biotilgjengelig, etterfulgt av Cu
og Pb. Kjemien til Sb skiller seg fra Cu, Zn og Pb ved at Sb hovedsakelig foreligger som anion i
vann (Filella et al., 2002), og sammenliknet med Cu, Zn og Pb finnes det lite informasjon om
biotilgjengeligheten av ulike former for Sb. Resultatene for Sb kan derfor ikke direkte
sammenliknes med de andre metallene. For Cu, Zn og Pb samsvarer resultatene med en studie
av metallene i vann, sediment og to fiskearter som indikerte at Cu og Zn var mer
biotilgjengelige og i starre grad akkumulerte i fiskevev, enn Pb (Vicente-Martorell et al., 2009).
Akkumulering av metaller i vev vil veere pavirket av bade opptak og utskillelse av metallene. |
motsetning til Cu og Zn, er ikke Pb et essensielt metall for organismer, og organismer har derfor
ikke mekanismer som regulerer opptak og utskillelse av Pb (Amiard et al., 1987). Det har
derimot blitt vist at Pb for eksempel kan tas opp gjennom Ca**-transportar (Rogers and Wood,
2004).

Det var noen variasjoner i starrelsesfordelingen av metallene mellom stedene. Hengsvann hadde
starst andel Cu og Zn <10 kDa og minst andel Cu og Zn som kolloider, mens Avgrunnsdalen
hadde starst andel Pb <10 kDa og minst andel Pb som kolloider. For Sb var det liten variasjon
mellom stedene. Resultatene indikerer at det ikke var de samme faktorene som pavirket
starrelsesfordelingen av alle metallene, og at enkelte av metallene ble mer pavirket av ytre
faktorer enn andre.
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3.4 Ladningsfordeling

Fordelingen av Cu, Zn, Sb og Pb i ulike ladningsfraksjoner i prgver (<0,45 um) av
avrenningsvannene er vist i Figur 3.4.
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Figur 3.4  Prosentvis fordeling av ulike ladningsfraksjoner av Cu, Zn, Sb og Pb i filtrerte
(<0,45 pm) praver. Awvik fra 100 %/negative verdier skyldes usikkerhet i
malingene.

3.4.1 Kobber

Ladningsfraksjoneringen viser at Cu forela bade som kationer (29-56 %) og ngytrale
forbindelser (35-55 %), mens en liten andel (9-17 %) foreld som anioner. Resultatene indikerer
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at Cu delvis foreld i ngytrale komplekser i vannene, og at Cu®* ikke ble lgst fra kompleksene
ved filtrering gjennom kationbytterkolonnen. Denne formen for kompleksbundet Cu vil
sannsynligvis ikke vare biotilgjengelig.

Avgrunnsdalen og Terningmoen skilte seg ut ved at en hgyere andel av Cu foreld som ngytrale
forbindelser enn som kationer. Dette var spesielt tydelig for Avgrunnsdalen. Den hgyere
andelen ngytrale forbindelser ved Avgrunnsdalen og Terningmoen kan komme av at disse
stedene hadde hayere konsentrasjon av organisk materiale som kan binde Cu®*. Resultatene
indikerer at en mindre andel av Cu ved Avgrunnsdalen og Terningmoen var biotilgjengelig
sammenliknet med Hengsvann og Steinsjgen. Tilsvarende kunne ikke ses ut fra
starrelsesfordelingen.

3.4.2 Sink

Over 90 % av Zn ved de undersgkte stedene foreld pé kationisk form. Dette indikerer at Zn*" i
liten grad foreld som komplekser og/eller at Zn var lgst bundet til komplekser i vannene. Dette
stemmer overens med teorien til Powell et al. (2013). Resultatene indikerer at en stor andel av
Zn i vannene var biotilgjengelig. Det var liten variasjon mellom fordelingen av Zn mellom de
ulike stedene. Dette tyder pa at ladningsfraksjoneringen av Zn i liten grad ble pavirket av
konsentrasjonen av organisk materiale, ioner og pH i vannene. Til sammenlikning, viste
starrelsesfordelingen av Zn starre forskjeller mellom stedene.

3.4.3 Antimon

Antimon skilte seg fra de gvrige metallene ved at det primeert forela som anioniske forbindelser
(81-95 %). Dette samsvarer med at Sb normalt foreligger som Sb(OH)s" i oksygenrikt vann
(Filella et al., 2002). Starrelsesfordelingen viste at 81-90 % av Sb forela som forbindelser

<3 kDa. Denne fraksjonen tilsvarer sannsynligvis den anioniske fraksjonen av Sh.

Avgrunnsdalen og Terningmoen hadde noe hgyere andel av ngytrale forbindelser (12-14 %) av
Sb enn Hengsvann og Steinsjgen (3-5 %). Dette tilsvarer det som ble observert for Cu.
Resultatene tyder pa at Sb har en viss affinitet for organisk materiale, og at andelen Sbh knyttet
til organisk materiale var stgrre i vann med hgyere konsentrasjon av organisk materiale. Hgyere
pH ved Hengsvann og Steinsjgen kan ogsa ha bidratt til at Sb hadde lavere affinitet til organiske
forbindelser ved disse stedene, fordi lgseligheten av Sb er hgyere ved hgyere pH (Johnson et al.,
2005). Starrelsesfordelingen indikerte ogsa at en viss andel Sbh var assosiert med starre
forbindelser i vannet, men i motsetning til ladningsfordelingen, var det liten forskjell mellom
starrelsesfordelingen av Sb mellom de ulike stedene.

344 Bly

Fordelingen av Pb liknet den for Cu ved at Pb hovedsakelig forela som kationer (52-67 %) og
ngytrale forbindelser (30-44 %), og en liten andel som anioner (3-9 %). En hgyere andel av Pb
forela som kationer, og en mindre andel som anioner, sammenliknet med Cu. Resultatene
indikerer at Pb var mer biotilgjengelig enn Cu. Dette star i kontrast til starrelsesfordelingen som
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indikerte at Pb var mindre biotilgjengelig enn Cu fordi mindre Pb foreld i fraksjonene <10 kDa
0g <3 kDa sammenliknet med Cu. Det er mulig at Pb var lgst bundet til enkelte komplekser, slik
at Pb* ble frigjort ved filtrering gjennom kationbytterkolonnen, eller at kompleksene med Pb i
seg selv hadde positiv ladning og ble bundet til kationbytterkolonnen.

Tilsvarende som for Cu og Sb, skilte Avgrunnsdalen og Terningmoen seg ut ved at en hgyere
andel Pb foreld som ngytrale forbindelser ved disse stedene. Som for Cu og Sb, kan dette
forklares med hgyere konsentrasjon av organisk materiale og mer kompleksbundet metall ved
Avgrunnsdalen og Terningmoen. Trenden for Pb var ikke like tydelig som for Cu. Dette kan
tyde pa at Pb i mindre grad foreld som komplekser og/eller at Pb var lgsere bundet til
kompleksene enn Cu. Dette samsvarer derimot ikke med teorien om at Pb i stgrre grad enn Cu
foreligger som komplekser i vann.

3.45 Oppsummering av ladningsfordelingen av Cu, Zn, Sb og Pb

Ladningsfraksjoneringen viste at starst andel av Zn forela pa kationisk form, etterfulgt av Pb og
Cu, mens Sh hovedsakelig forelda som anioner. Dette samsvarer med tidligere undersgkelser av
ladningsfordelingen av metallene i avrenningsvann fra SGF (Heier et al., 2004, Mariussen et al.,
2017). Resultatene indikerer at Zn var mest biotilgjengelig, etterfulgt av Pb og Cu. For Zn
samsvarte dette med resultatene fra starrelsesfordelingen. Starrelsesfordelingen indikerte
derimot at Cu var mer biotilgjengelig enn Pb, og for Cu og Pb viste starrelses- og
ladningsfraksjoneringen motsatt tendens nar det gjaldt hvilke av de to metallene som var mest
biotilgjengelig.

Sammenliknet med starrelsesfordelingene, var det stgrre variasjon i ladningsfraksjoneringen
mellom stedene. Variasjonen i ladningsfraksjoneringen mellom stedene var starst for Cu,
etterfulgt av Pb, Sb og Zn. Generelt skilte Hengsvann og Steinsjgen seg ut ved & ha hgyere
andel kationisk Cu og Pb, og hgyere andel anionisk Sh.

3.5 Passive prgvetakere

3.5.1 SorbiCell

3.5.1.1 Sammenlikning mellom Sorbicell og stikkprgver

Figur 3.5 viser konsentrasjonen av Cu, Zn, Sb og Pb i prgver av avrenningsvann fra Hengsvann,
Terningmoen og Steinsjgen malt med SorbiCell. Figuren viser bade konsentrasjonene basert pa
vannvolumet som ble beregnet ved hjelp av opplasning av sporstoffet i SorbiCell, og
konsentrasjonene basert pa vannvolumet som ble samlet opp i beholderen til SorbiCell og malt
manuelt. | tillegg er gjennomsnittlig konsentrasjon av lgst metall (<0,45 um) basert pa
enkeltpravene (stikkpraver) som ble tatt i lgpet av preveperiodene vist i figuren.
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Figur 3.5 Konsentrasjonen av Cu, Zn, Sh og Pb malt med SorbiCell og stikkpraver
(<0,45 pm). Gjennomsnittsverdier (n=3 for SorbiCell, n=12 for stikkprever) + SD.

Vannvolumet som ble beregnet ved hjelp av opplasning av sporstoffet i SorbiCell var 18-32 %
hgyere enn vannvolumet som ble malt manuelt. Dermed var konsentrasjonene av metallene
basert pa beregnet vannvolum 18-32 % lavere enn konsentrasjonene basert pa malt vannvolum.
Detaljene rundt beregningene av vannvolumet basert pa opplgsning av sporstoffet i SorbiCell er
ikke kjent, men det antas at temperaturen og konsentrasjonen av ioner i vannet kan ha innvirket
pa beregningene. Vannvolumet som samles opp i beholderen til SorbiCell og méles manuelt har
relativt fa feilkilder og betraktes derfor som mer palitelig enn vannvolumet som ble beregnet. |
den videre diskusjonen er metallkonsentrasjonene basert pa malt vannvolum benyttet.

Det var godt samsvar mellom konsentrasjonene av Cu og Zn malt med SorbiCell og i

stikkpragver ved Hengsvann og Terningmoen. For Steinsjgen var konsentrasjonene av Cu og Zn
malt med SorbiCell lavere enn konsentrasjonene malt i stikkprgvene. For Sb og Pb var
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konsentrasjonene malt med SorbiCell lavere enn i stikkpravene for alle stedene, og spesielt for
Steinsjgen som hadde hgyest konsentrasjon av metallene. SorbiCell tar opp metaller
kontinuerlig i lapet av praveperioden og skal pa den maten gi et mer riktig gjennomsnitt enn
stikkprever. Som vist i Figur 3.2 var det relativt liten variasjon i konsentrasjonen av metallene
gjennom praveperiodene. Nedbgr mellom dagene det ble tatt prgver kan likevel ha pavirket
metallkonsentrasjonene som ble malt med SorbiCell. Dette samsvarer derimot ikke med at det
farst og fremst var ved Hengsvann og Terningmoen det ble malt betydelig nedbar i
prgveperiodene, og disse stedene viste best samsvar mellom SorbiCell og stikkprgvene. Det at
forskjellene mellom SorbiCell og stikkprgvene kun ses for enkelte metaller statter at
forskjellene ikke utelukkende er pa grunn av naturlig variasjon gjennom prgveperiodene.
Resultatene indikerer at SorbiCell hadde en tendens til & male for lav konsentrasjon av Sb og
Pb, og til dels Cu og Zn, sammenliknet med konsentrasjonene som ble malt i stikkprevene.

Analyse av vannet som ble samlet opp i beholderen for SorbiCell viste at det inneholdt metaller
(se Tabell A.8i vedlegg). Dette indikerer at noe metall i avrenningsvannene som passerte
SorbiCell ikke ble tatt opp. Summen av metallkonsentrasjonene malt med SorbiCell og i det
oppsamlede vannet var derimot hgyere enn metallkonsentrasjonene malt i stikkprgvene. Dette
tyder pa vannet i beholderen inneholdt mer metaller enn det som ikke ble tatt opp av SorbiCell.
Beholderne ble skylt med ionebyttet vann fer bruk, men de kan ha inneholdt
metallforurensninger fra tidligere bruk.

SorbiCell har et forfilter med porestarrelse pa 60-100 um, mens stikkprgvene ble filtrert
gjennom et filter med porestarrelse pa 0,45 um. Teoretisk skulle konsentrasjonene malt med
SorbiCell derfor veert noe hagyere enn de malt i stikkprgvene. Som vist i Figur 3.3, foreld en liten
andel av metallene som partikler (>0,45 pm), og ulik porestarrelse pa filtrene har derfor
sannsynligvis ikke hatt stor betydning pa metallkonsentrasjonene som ble malt med de ulike
metodene. Dersom inngangen til SorbiCell blokkeres av blader e.l. vil dette gjgre at vann ikke
strammer gjennom modulen og metaller ikke tas opp. Dette vil teoretisk redusere bade
vannmengden som strammer gjennom, og mengden metaller som tas opp, men dersom dette
skjer i perioder med hgy vannfaring og hgyt innhold av metaller kan det pavirke resultatene. Det
ble ikke observert noen blokkering av modulene i lgpet av praveperioden, og det er lite trolig at
dette har innvirket pa resultatene.

3.5.1.2 Metallkonsentrasjoner malt med SorbiCell

Sammenlikningen mellom metallkonsentrasjonene malt med SorbiCell og stikkprgvene tyder pa
at SorbiCell ikke tok opp alle former for metallene i vannene. | henhold til produktdatabladet til
SorbiCell CAN inneholder modulen i SorbiCell en ionebytteresin designet for a tilbakeholde
positive og negative ioner i vann (SorbiSense, 2012a). | Figur 3.6 er konsentrasjonene av Cu,
Zn, Sh og Pb malt med SorbiCell (resultater basert pa malt vannvolum, tilsvarende resultatene i
Figur 3.5) sammenliknet med konsentrasjonen av summen av kationiske og anioniske
metallforbindelser (<0,45 um) i vannene (resultater basert pa stikkprgver). Konsentrasjonen av
lgst metall (<0,45 um) i vannene (resultater basert pa stikkprever, tilsvarende resultatene i Figur
3.5) er ogsa inkludert i sammenlikningen.
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Figur 3.6  Konsentrasjon av Cu, Zn, Sb og Pb malt med Sorbicell, og konsentrasjonen av
lgste og ladede forbindelser av Cu, Zn, Sb og Pb malt i stikkpregver (<0,45 pum).
Gjennomsnittsverdier (n=3 for SorbiCell, n=12 for stikkprever (lgst), n=4 for
anioner og kationer) + SD.

Konsentrasjonen av Cu malt med SorbiCell var hgyere enn summen av konsentrasjonen av
anionisk og kationisk Cu. Dette indikerer at SorbiCell tok opp mer enn kun ladede forbindelser
av Cu. Dette ble observert for all stedene. Resultatene tyder pa at resinen i SorbiCell ogsa bandt
til seg ngytrale forbindelser av Cu. Det er uklart hvorfor SorbiCell ikke tok opp all Cu ved
Steinsjgen, men dette kan ha sammenheng med den hgye konsentrasjonen av Cu (og andre
metaller) ved dette stedet.
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For Zn utgjorde de ngytrale forbindelsene en sveert liten andel av de lgste forbindelsene, og det
var liten forskjell mellom konsentrasjonen av lgst Zn og summen av anionisk og kationisk Zn.
Sammenlikningen i Figur 3.6 indikerer likevel at det var noe bedre samsvar mellom
konsentrasjonen av Zn malt med SorbiCell og konsentrasjonen av summen av anionisk og
kationisk Zn, enn med konsentrasjonen av lgst Zn. Resultatene tyder pa at SorbiCell tok opp
ladede forbindelser av Zn, men pa grunn av den lave andelen ngytral og anionisk Zn, er det
vanskelig & fastsla dette.

De ngytrale forbindelsene av Sh utgjorde en liten andel av de lgste forbindelsene, og Sb forela
tilneermet ikke pé kationisk form. Med unntak av Terningmoen, var konsentrasjonen av Sh malt
med SorbiCell lavere enn summen av konsentrasjonen av kationisk og anionisk Sb. Dette tyder
pa at SorbiCell ikke tok opp all Sb i vannet, selv om det forela som ladede forbindelser.

Det var godt samsvar mellom konsentrasjonen av Pb malt med SorbiCell og summen av
kationisk og anionisk Pb for alle de undersgkte stedene. Dette indikerer at SorbiCell tok opp
ladede forbindelser av Pb. Dette star i kontrast til Cu, der resultatene viste at SorbiCell tok opp
mer enn kun kationisk og anionisk Cu. En arsak til forskjellen kan veere at Cu var svakt bundet
til enkelte komplekser i vannet, slik at Cu** ble lgst fra kompleksene og tatt opp av resinen i
SorbiCell nar vannet passerte, mens dette ikke var tilfelle for Pb. Dette samsvarer med at Cu har
lavere tendens til kompleksdannelse enn Pb (Reddy et al., 1995) Det er mulig at resinene i
ionebytterkolonnene som ble benyttet til ladningsfraksjoneringen hadde en annen affinitet for
Cu® enn resinen i Sorbicell, og at SorbiCell derfor ikke tok opp de samme forbindelsene av Cu
som ionebytterkolonnene.
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3.5.2 Diffusive Gradients in Thin Films

3.5.2.1 Utplasseringstid

Figur 3.7 viser konsentrasjoner av Cu, Zn og Pb malt med DGT som sto ute i henholdsvis 1, 2
0g 7 daggn.
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Figur 3.7  Konsentrasjon av Cu, Zn og Pb i vannene malt med DGT (Cper).
Gjennomsnittsverdier (n=3, 2 for Terningmoen dag 2 og 7) + SD.

De beregnede metallkonsentrasjonene i vannene (Cpgr) var hgyere for DGT som sto ute ett
dagn sammenliknet med DGT som sto ute to dggn og en uke. For Terningmoen var
konsentrasjonene malt med DGT som sto ute en uke tilnaermet lik konsentrasjonene malt med
DGT som sto ute to dagn. For de gvrige stedene var konsentrasjonene malt med DGT som sto
ute en uke lavere enn konsentrasjonene malt med DGT som sto ute to deggn. Differansen mellom
konsentrasjonene malt med DGT som sto ute to degn og en uke var generelt mindre enn
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differansen mellom konsentrasjonene malt med DGT som sto ute ett og to dggn, med unntak av
ved Steinsjgen. Steinsjgen hadde hgyest konsentrasjoner av alle de malte metallene. Generelt
var det starst variasjon mellom metallkonsentrasjonene for ulik utplasseringstid for hgye
metallkonsentrasjoner i vannet (noen unntak).

Resultatene i Figur 3.7 antyder at det ble tatt opp mer metaller i gelen den farste tiden DGT sto
ute, og at diffusjonen deretter avtok. Figur 3.8 viser mengden metall akkumulert i gelene for
DGT som sto ute i henholdsvis 1, 2 og 7 dagn.
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Figur 3.8 Mengde metall i gel for DGT som sto ute i ulik tid. Gjennomsnittsverdier (n=3, 2
for Terningmoen dag 2 og 7) £ SD.

Det var en kontinuerlig gkning i mengden metaller som ble akkumulert i gelene i lgpet av
prgveperiodene. Dette tyder pa at gelene ikke ble mettet. Dette var som ventet fordi
testvarigheten ikke var lengre enn anbefalt (DGT Research, Zhang and Davison, 1995). Grafene
indikerer at akkumulasjonen av metaller avtok med tiden DGT sto ute. Dette gjenspeiles i lavere
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beregnede metallkonsentrasjoner i vannet (Cpgr) for DGT som sto lengst ute, som vist i Figur
3.7.

| henhold til informasjonen pa DGT Research sin internettside (FAQ), er optimal tid for & male
kationiske metaller i vann mellom tre dager og tre uker. Dersom metallkonsentrasjonene i
vannet er lave og det er liten indikasjon pa dannelse av biofilm, kan det benyttes lengre
testperioder. Prinsipielt er likningen (2.1) som benyttes i utregningen, gyldig for tidsperioder fra
noen fa timer til flere maneder. Det er oppgitt at kompleksdannelse i vannet kan pavirke tiden
det tar for & oppna stabil (steady state) akkumulering av metallene. Videre er det oppgitt at i
vann med «lav» konsentrasjon av organisk materiale eller «veldig haye» metallkonsentrasjoner
kan testperioder sa korte som ett dagn brukes. Det er derimot ikke definert hva «lav» og «veldig
haye» konsentrasjoner av organisk materiale og metaller tilsvarer.

Diffusjonskoeffisientene som ble benyttet til & beregne metallkonsentrasjonene i vannet basert
pa mengden metall tatt opp i DGT, er justert for temperaturen i vannet, men ikke tiden DGT har
statt ute eller andre vannkvalitetsparametere. Det er kjent at diffusjonen gjennom gelen kan
variere med vannets kjemi, som ionestyrke, pH og sammensetning (INAP, 2002). Bindingsgelen
i DGT har opprinnelig bundet til seg Na-ioner som diffunderer over diffusjonslaget i DGT under
bruk. Dersom vannet det méles metaller i har sveert lav konsentrasjon av kationer (<2x10* M),
kan dette medfare hgyere diffusjon av Na ut av gelen, og hgyere opptak av kationer fra vannet,
enn det som ville veert tilfelle i hardere vann (Alfaro-De la Torre et al., 2000). Det er mulig at
den relativt lave konsentrasjonen av ioner i vannene medfarte hgy initial diffusjon av metallene
i gelene og at lengre utplasseringstider er ngdvendig for & oppna stabil diffusjon. pH i
avrenningsvannene var innenfor det anbefalte intervallet for DGT pa pH 5 til 9 (INAP, 2002).
Resultatene i Figur 3.7 og Figur 3.8 viser at det var ulik tendens for ulike metaller, og ikke
samme tendens for alle metaller pd samme sted. Dette kan tyde pa at det bade var metall- og
stedsspesifikke egenskaper som pavirket opptaket av metaller i gelene.

I den videre diskusjonen er resultatene for DGT som sto ute en uke benyttet fordi diffusjonen av
metallene i DGT s ut til & ha stabilisert seg mest etter en uke, selv om dette ikke var tilfellet for
alle metallene og stedene.

3.5.2.2 Metallkonsentrasjon malt med DGT

DGT tar opp labile metaller i lgsning som inneberer at den bade tar opp frie ioner og ioner lgst
bundet til komplekser. Pa bakgrunn av at komplekser har lavere diffusjonsrate enn frie ioner, er
det forventet at komplekser ikke blir tatt opp i DGT i like stor grad som frie ioner (Davison,
2016). | Figur 3.9 er konsentrasjonen av Cu, Zn og Pb malt med DGT (resultater for DGT som
sto ute en uke) sammenliknet med konsentrasjonen av kationiske og lgste metallforbindelser
(<0,45 pum) i vannene.
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Figur 3.9  Konsentrasjon av Cu, Zn og Pb malt med DGT og konsentrasjonen av kationiske
og lgste forbindelser (<0,45 um) av Cu, Zn og Pb.

For Cu og Pb utgjorde metallkonsentrasjonene malt med DGT henholdsvis 23-33 % og 23-27 %
av lgst Cu og Pb i vannet. Det var forventet at metallkonsentrasjonene malt med DGT var lavere
enn konsentrasjonene av lgst metall i vannet, fordi den lgste metallfraksjonen inneholder
metaller i komplekser som ikke tas opp av DGT. Avgrunnsdalen hadde lavest andel Cu (23 %)
som ble tatt opp av DGT. Dette samsvarer med at dette vannet hadde hgyest innhold av organisk
materiale og anioner, og sannsynligvis mer kompleksbundet metall. Avgrunnsdalen hadde ogsa
lavest andel kationisk Cu av stedene. For Pb, hadde Steinsjgen lavest andel (23 %) som ble tatt
opp av DGT, selv om dette stedet hadde lavest konsentrasjon av organisk materiale og hgyest
andel kationisk Pb av stedene. Hgyest andel Cu (33 %) og Pb (27 %) ble tatt opp av DGT ved
Hengsvann. Dette samsvarer med at dette stedet, sammen med Steinsjgen, hadde lavest
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konsentrasjon av organisk materiale av stedene. Andre studier har ogsa vist at opptaket av Cu og
Pb i DGT var hgyest i vann med lavest innhold av organisk materiale (Sigg et al., 2006).

Konsentrasjonene av Cu og Pb malt med DGT var lavere enn konsentrasjonene av kationisk Cu
og Pb for alle stedene, utenom Cu for Avgrunnsdalen der konsentrasjonene var relativt like.
Andelen Cu malt med DGT utgjorde 58-78 % av kationisk Cu, og andelen Pb malt med DGT
utgjorde 36-39 % av kationisk Pb. Ladningsfraksjoneringen viste at en hgyere andel Pb (52-

67 %) forela som kationer sammenliknet med Cu (29-56 %). Resultatene indikerer at en stor
andel kationisk Pb i vannene ikke ble tatt opp av DGT. Dette kan tyde pa at kompleksbundet Pb
i vannet var mindre lgselig enn kompleksbundet Cu og/eller at Pb forela i sterre komplekser enn
Cu. Dette samsvarer med resultatene fra SorbiCell som indikerte at Pb var sterkere bundet til
komplekser enn Cu, og starrelsesfordelingen som viste at en starre andel Pb foreld som store
komplekser. Resultatene indikerer at Pb var mindre biotilgjengelig i de undersgkte vannene enn
Cu. Sammenlikning av konsentrasjonen av Cu og Pb malt med DGT og konsentrasjonene av
lgst Cu og Pb, indikerer derimot at Cu og Pb var tilnermet like biotilgjengelige.

Konsentrasjonen av Zn i vannene malt med DGT var hgyere enn konsentrasjonen av lgst Zn
malt i vannene. Dette tyder pa at noe har innvirket pa opptaket av Zn i DGT og/eller beregning
av konsentrasjonen av Zn i vannene. Resultatene i Figur 3.8 viser at mengden Zn i gelene var
mer en dobbel sa hgy som mengdene Cu og Pb, til tross for at konsentrasjonen av Zn i vannene
var mindre eller lik konsentrasjonene av Cu og Pb. Dette indikerer at diffusjonen i gelene var
hayere for Zn enn for Cu og Pb. Diffusjonskoeffisientene for Cu, Zn og Pb som ble benyttet i
beregning av konsentrasjonene er i omtrent samme stgrrelsesorden, og indikerer ikke at
diffusjonen av Zn skiller seg vesentlig fra Cu og Pb. En studie av Meylan et al. (2004) viste at
DGT malte henholdsvis 66 + 17 % og 86 + 17 % av lgst Cu og Zn i vannet. Dette star i kontrast
til denne studien der en lavere andel Cu (23-33 %) og hgyere andel Zn (111-143 %) ble tatt opp
i DGT. Vannene i studien utfart av Meylan et al. (2004) hadde generelt lavere konsentrasjon av
DOC, hgyere pH og hgyere alkalitet enn de undersgkte avrenningsvannene. Det er sannsynlig at
en eller flere av disse parameterne er arsaken til forskjellene. Det ble observert starst forskjell
for Zn malt med DGT for Hengsvann (143 %) og minst forskjell for Steinsjgen (111 %). Disse
stedene hadde relativt lik konsentrasjon av DOC og pH, og kun sma forskjeller i
konsentrasjonen av ioner. Dette gjar det vanskelig & konkludere med hvilke parametere som har
innvirket pa opptaket av Zn i DGT. Hayere opptak av Zn enn Cu og Pb, kan ha sammenheng
med at en hgyere andel av Zn forela pa kationisk form og som sma forbindelser enn Cu og Pb.
Resultatene kan tyde pa at diffusjonen av Zn i DGT ble mer pavirket av lav pH og lav
ionestyrke i vannene enn det diffusjonen av Cu og Pb ble.

3.6 Beregningsmodeller og stedsspesifikke grenseverdier

Beregningsmodellene PNEC-pro, Bio-met, Windward BLM, Lead EQS Screening Tool og Lead
BLM Tool gir resultater i form av stedsspesifikke grenseverdier. De stedsspesifikke
grenseverdiene indikerer hva som er maksimal akseptabel konsentrasjon av lgst (<0,45 pum)
metall i det aktuelle vannet nar det tas hensyn til interaksjoner som pavirker biotilgjengeligheten
av metallet i vannet. Modellene Bio-met og Lead EQS Screening Tool estimerer i tillegg
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konsentrasjonen av biotilgjengelig metall i vannet. Biotilgjengelig konsentrasjon av Cu, Zn og
Pb beregnet med Bio-met og Lead EQS Screening Tool er vist og diskutert i sammenlikningen
av de ulike malemetodene i avsnitt 3.7. De stedsspesifikke grenseverdiene beregnet av de
forskjellige modellene er vist og diskutert i dette avsnittet.

3.6.1 Pavirkning av inputparametere i PNEC-pro

I modellen PNEC-pro er eneste pakrevde inputparameter DOC, mens det er valgfritt & legge inn
pH og konsentrasjon av Ca, Na og Mg. | Figur 3.10 er stedsspesifikke PNEC for Cu, Zn og Pb
beregnet med PNEC-pro med ulike inputparametere vist. Resultatene viser fire kombinasjoner
av inputparametere; DOC, pH og ioner, DOC og pH, DOC og ioner, og kun DOC. Verdiene for
DOC, pH og ioner tilsvarer de gitt i Tabell 3.1 og Tabell 3.2.
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Figur 3.10 Stedsspesifikke PNEC for Cu, Zn og Pb beregnet med PNEC-pro med ulike
inputparametere lagt inn i modellen.
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Input av pH hadde stor innvirkning pa beregning av de stedsspesifikke grenseverdiene for Cu og
Zn. For Cu var grenseverdiene lavere nar pH ble lagt inn i modellen, mens de for Zn var hgyere
nar pH ble lagt inn i modellen. Sammenliknet med Cu og Zn, var det mindre forskjell mellom
grenseverdiene for Pb nar pH ble lagt inn i modellen og ikke. Resultatene indikerer at PNEC-
pro vurderte at pH hadde mindre pavirkning pa biotilgjengeligheten av Pb enn Cu og Zn ved de
undersgkte stedene. For Cu og Zn var det av mindre betydning om konsentrasjonen av ioner i
vannene ble lagt inn i modellen, sammenliknet med pH. For Pb hadde pH og ioner omtrent like
stor betydning for beregning av de stedsspesifikke grenseverdiene. For Cu og Zn var pH i de
undersgkte vannene innenfor valideringsomradet for modellen. For Pb var bade pH og
konsentrasjonen av Ca lavere enn valideringsomradene. Det er uklart om valideringsomradet for
Ca ogsa gjelder for Cu og Zn.

Det er ikke oppgitt hvilken pH og hvilke konsentrasjoner av ioner PNEC-pro legger til grunn
dersom verdier for dette ikke legges inn. Modellen er utviklet i Nederland, og det er sannsynlig
at den tar utgangspunkt i typiske verdier for europeiske vann dersom stedsspesifikke verdier
ikke oppgis. Vannene i Avgrunnsdalen, Hengsvann, Terningmoen og Steinsjgen hadde lavere
pH og lavere innhold av Ca enn det som er vanlig i europeiske vann (Hoppe et al., 2015a). Lav
pH og lav konsentrasjon av ioner skulle tilsi hgyere biotilgjengelighet av metallene og lavere
stedsspesifikke grenseverdier. Dette samsvarer med resultatene for Zn, men ikke Cu og Pb.

3.6.2 Sammenlikning av beregningsmodeller

Figur 3.11 viser stedsspesifikke grenseverdier for Cu, Zn og Pb beregnet med ulike
beregningsmodeller. Modellene PNEC-pro og Bio-met er benyttet for alle metallene. Windward
BLM er i tillegg benyttet for Cu, og Lead EQS Screening Tool og Lead BLM Tool er i tillegg
benyttet for Pb. For PNEC-pro er bade grenseverdiene beregnet med DOC, pH og ioner, og
grenseverdiene beregnet kun med DOC, vist. De generelle miljgkvalitetsstandardene for Cu, Zn
og Pb (gitt i Tabell 1.1) som gjelder konsentrasjonen av metallene i filtrerte prever (<0,45 um)
er indikert med horisontale linjer i figurene. Dersom de stedsspesifikke grenseverdiene er
hayere enn de generelle grenseverdiene indikerer dette at modellene vurderer metallene til &
veere mindre biotilgjengelige ved de undersgkte stedene sammenliknet med referansetilstanden,
0g omvendt.

Det er verdt & merke at Bio-met angir grenseverdier i form av HC5, PNEC-pro angir
grenseverdier i form av PNEC og Windward BLM angir grenseverdier i form av WQC (WQC
for kroniske effekter (CCC) er vist i sammenlikningen). HC5 tilsvarer konsentrasjonen av
metallet som er skadelig (50 % effekt) for 5 % av unike arter, mens PNEC tilsvarer prediktert
konsentrasjonen som ikke gir effekt pa artene (Miljadirektoratet, 2014). PNEC beregnes ut fra
effektkonsentrasjoner eller SSD, og en sikkerhetsfaktor, og normalt vil PNEC vare lavere enn
HC5 (European Comission, 2011a). Miljgkvalitetsstandarder og PNEC er ikke ngdvendigvis
direkte sammenliknbare (European Comission, 2011b), men for en BLM bear verdiene gi et greit
sammenlikningsgrunnlag.
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Figur 3.11 Stedsspesifikke grenseverdier for Cu, Zn og Pb beregnet PNEC-pro, Bio-met,
Windward BLM, Lead EQS Screening Tool og Lead BLM Tool. Generelle
miljgkvalitetsstandarder for Cu (7,8 pg/L) og Zn (11 pg/L) (arlig gjennomsnitt og
maksimal konsentrasjon), og Pb (14 pg/L) (maksimal konsentrasjon) er indikert
med horisontale linjer.
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3.6.2.1 Kobber

Bio-met beregnet lavere stedsspesifikke grenseverdier for Cu enn PNEC-pro for alle stedene.
Det var starst forskjell mellom grenseverdiene beregnet med Bio-met og PNEC-pro der pH og
konsentrasjonen av ioner ble lagt inn i PNEC-pro, selv om pH og ioner ogsa ble lagt inn i Bio-
met. Resultatene indikerer at Bio-met estimerte at Cu var mindre biotilgjengelig ved de
undersgkte stedene enn PNEC-pro. Bio-met krever kun at konsentrasjonen av Ca legges inn,
men modellen tar hensyn til konsentrasjonen av Mg, Na og alkalitet ved & estimere disse basert
pa pH og konsentrasjonen av Ca (Rudel et al., 2015). Estimeringen kan ha pavirket
ngyaktigheten til resultatene for Bio-met, spesielt fordi pH og Ca i de undersgkte vannene var
utenfor valideringsomradet for Bio-met (utenom pH for Hengsvann og Steinsjgen).

Grenseverdiene for Cu beregnet med Windward BLM var vesentlig lavere enn grenseverdiene
beregnet med PNEC-pro og Bio-met. Sammenlikning av modellene HydroQual BLM (i dag
Windward BLM) og Bio-met i en studie av Hoppe et al. (2015b) i svenske vann viste ogsa at
HydroQual BLM beregnet lavere grenseverdier for Cu enn Bio-met. | studien av Hoppe et al.
(2015b) var det spesielt stor forskjell mellom modellene for vann med lav konsentrasjon av Ca
og hay konsentrasjon av DOC, slik som var tilfelle for vannene i denne studien.

PNEC-pro beregnet hgyest grenseverdier for Avgrunnsdalen og Terningmoen og dette
samsvarer med at disse stedene hadde hgyest konsentrasjon av DOC. Bio-met beregnet ogsa
hayest grenseverdi for Avgrunnsdalen, men nest hgyest grenseverdi for Hengsvann som,
sammen med Steinsjgen, hadde lavest konsentrasjon av DOC av stedene. Windward BLM
beregnet lavest grenseverdi for Avgrunnsdalen, og hgyest grenseverdi for Hengsvann. Ulike
trender for de ulike modellene indikerer at de vektla ulike parametere nar de beregnet de
stedsspesifikke grenseverdiene for Cu. Lavere konsentrasjon av Ca tilsier teoretisk hayere
biotilgjengelighet av Cu, og lavere konsentrasjon av Ca ved Hengsvann enn Steinsjgen kan veere
en arsak til at Bio-met beregnet hayere grenseverdi for Hengsvann enn Steinsjgen. Andelen fritt
Cu vil teoretisk veere hgyest ved lav pH. Lavere pH ved Avgrunnsdalen og Terningmoen kan
veere en arsak til at Windward BLM beregnet lavest grenseverdier for disse stedene. Det er verdt
a merke at det for Windward BLM ble benyttet en verdi for alkalitet som liknet verdiene for de
gvrige stedene fordi alkalitet ikke ble malt i Avgrunnsdalen. Dette kan ha pavirket
ngyaktigheten til resultatene for Avgrunnsdalen. Det er ogsa verdt & merke at alle de undersgkte
vannene hadde lavere temperatur enn Windward BLM er validert for.

3.6.2.2 Sink

Bio-met beregnet hoyere stedsspesifikke grenseverdier for Zn enn PNEC-pro for alle stedene.
Dette var motsatt av hva som var tilfellet for Cu. | likhet med Cu, var det starst forskjell mellom
grenseverdiene beregnet med Bio-met og PNEC-pro der pH og ioner ble lagt inn i PNEC-pro.
Bio-met beregnet hayere stedsspesifikke grenseverdier for Zn enn Cu, mens PNEC-pro beregnet
hayere stedsspesifikke grenseverdier for Cu enn Zn. Resultatene indikerer at Bio-met vurderte
at Zn var mer biotilgjengelig enn Cu, mens PNEC-pro vurderte at Cu var mer biotilgjengelig
enn Zn. Starrelses- og ladningsfraksjoneringen indikerte begge at Zn var mer biotilgjengelig enn
Cu i de undersgkte vannene.
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Motsatt trend for grenseverdiene for Cu og Zn beregnet med Bio-met og PNEC-pro indikerer at
modellene vektla ulike parametere nar de estimerte biotilgjengeligheten av metallene. En studie
som sammenliknet stedsspesifikke grenseverdier for Cu og Zn beregnet med Bio-met og PNEC-
pro i vann med hgyere pH (7,5-10,9) og hgyere konsentrasjon av Ca (4,1-108 mg/L) viste ikke
tilsvarende store forskjeller mellom modellene (Ruidel et al., 2015). Dette kan tyde pa at lav pH
og lav konsentrasjon av Ca i de undersgkte avrenningsvannene er arsaken til de store
forskjellene mellom grenseverdiene beregnet med Bio-met og PNEC-pro i denne studien.
Hommen and Riidel (2012) studerte pavirkningen av pH og konsentrasjon av Ca pa
stedsspesifikke grenseverdier for Cu og Zn beregnet med Bio-met. Grenseverdiene for Cu og Zn
viste motsatt avhengighet av pH i omradet 6,0 til 8,5. Grenseverdiene viste ogsa ulik grad av
pavirkning av Ca, spesielt ved lav konsentrasjon av Ca (<2 mg/L). | studien av Hommen and
Rudel (2012) estimerte Bio-met generelt hgyere grenseverdi for Zn enn Cu, spesielt ved pH
<6,0 og >8,5 og konsentrasjon av Ca <2 mg/L. Dette samsvarer med at Bio-met beregnet hayere
grenseverdi for Zn enn Cu i de undersgkte avrenningsvannene som hadde pH <6,2 og
konsentrasjon av Ca <2 mg/L.

3.6.2.3 Bly

Det var mindre forskjell mellom grenseverdiene beregnet med Bio-met og PNEC-pro for Pb,
enn det var for Cu og Zn. Grenseverdiene for Pb beregnet med PNEC-pro var generelt hgyere
enn grenseverdiene beregnet med Bio-met (ett unntak). Grenseverdiene for Cu og Pb beregnet
Bio-met og PNEC-pro viste liknende trend for de ulike stedene, men forskjellene mellom
grenseverdiene beregnet med de ulike modellene var mindre for Pb. Resultatene tyder pa at
modellene vurderte at biotilgjengeligheten av Pb ble pavirket av ytre faktorer i mindre grad enn
Cu og Zn. Dette samsvarer med resultatene fra starrelses- og ladningsfraksjoneringen som
indikerte pa at pH hadde starre pavirkning pa fordelingen av Cu (ladning) og Zn (sterrelse) enn
Pb. PNEC-pro V6 og Bio-met version 4.0, som er benyttet i denne studien, ble lansert i
henholdsvis november 2016 og april 2017. Dette er de farste versjonene av modellene som
omfatter Ph. Forelgpig finnes det derfor fa studier som inkluderer Pb i vurderingen av disse
modellene.

Bade Bio-met og Lead BLM Tool angir grenseverdier som HC5. For Hengsvann og Steinsjgen
samsvarte grenseverdiene for Pb beregnet med Lead BLM Tool godt med grenseverdiene
beregnet med Bio-met. For Avgrunnsdalen og Terningmoen var grenseverdiene beregnet med
Lead BLM Tool lavere enn grenseverdiene beregnet med Bio-met. Hgyere konsentrasjon av
DOC ved Avgrunnsdalen og Terningmoen ser ut til & ha hatt mindre betydning for de
stedsspesifikke grenseverdiene beregnet med Lead BLM Tool, enn med de andre modellene.
Lavere pH ved Avgrunnsdalen og Terningmoen kan veare grunnen til at Lead BLM Tool
beregnet lavest grenseverdier for disse stedene. Lead BLM Tool tar hensyn til flere parametere
enn Bio-met og de andre modellene i studien, og flere parametere kan ha innvirket pa
resultatene. Det er ogsa verdt & merke at pH og konsentrasjon av Ca ved de undersgkte stedene
var utenfor valideringsomradet for Lead BLM Tool.

Lead EQS Screening Tool beregnet lavere grenseverdier enn de andre modellene i studien, men
trenden for de ulike stedene var lik som for PNEC-pro og Bio-met. Lead EQS Screening Tool

48 FFI-RAPPORT 18/02167



tar kun hensyn til konsentrasjonen av DOC i vannet. Det var likevel stor forskjell mellom
grenseverdiene beregnet med Lead EQS Screening Tool og PNEC-pro der kun DOC ble lagt inn
i modellen. International Lead Association, som star bak Lead BLM Tool, har publisert en
studie der beregningsmodellene PNEC-pro, Bio-met, Lead EQS Screening Tool og Lead BLM
Tool sammenliknes i vann med ulik vannkvalitet. Resultatene viste at Lead EQS Screening Tool
ga lavere stedsspesifikke grenseverdier enn de gvrige modellene, mens grenseverdiene beregnet
med PNEC-pro, Bio-met og Lead BLM Tool var mer like hverandre (Chowdhury et al., 2017).
Dette samsvarer med resultatene i denne studien. Studien av Chowdhury et al. (2017) viste at
det hovedsakelig var DOC som hadde innflytelse pa beregning av de stedsspesifikke
grenseverdiene, men at pH og innhold av Ca ogsé hadde betydning. For steder med lik
konsentrasjon av DOC ble det funnet at lav pH og lavt innhold av Ca ga hgyere stedsspesifikke
grenseverdier. Dette samsvarer med at Lead BLM Tool beregnet hgyere grenseverdier for
Avgrunnsdalen og Terningmoen, som hadde lavere pH. Resultatene star i kontrast til at det er
forventet at Pb er mer biotilgjengelig og toksisk ved lav pH og lav konsentrasjon av Ca
(Peijnenburg and Jager, 2003, Grosell et al., 2006).

Det er ikke anbefalt & benytte PNEC-pro, Bio-met eller Lead BLM Tool til & utlede
stedsspesifikke grenseverdier for Pb (Chowdhury et al., 2017). Sammenlikning av de ulike
modellene indikerer at PNEC-pro, Bio-met eller Lead BLM Tool var mindre konservative enn
Lead EQS Screening Tool. Dette er ikke ngdvendigvis ensbetydende med at de konservative
modellene gir mer riktige resultater, men dette kan ikke fastslas fra denne studien.

3.6.2.4 Sammenlikning av generelle og stedsspesifikke grenseverdier

De stedsspesifikke grenseverdiene for Cu, Zn og Pb beregnet med de ulike
beregningsmodellene var generelt hgyere enn de generelle miljokvalitetsstandardene fastsatt av
myndighetene. Unntakene var WQC for Cu beregnet med Windward BLM, PNEC for Pb
beregnet med Lead EQS Screening Tool, og PNEC for Zn beregnet med PNEC-pro der DOC,
pH og ioner ble lagt inn i modellen. Hayere stedsspesifikke grenseverdier indikerer at
modellene vurderte metallene til & veere mindre biotilgjengelige ved de undersgkte stedene
sammenliknet med en referansetilstand. Miljgkvalitetsstandardene i EUs vanndirektiv er
implementert i Norge gjennom vannforskriften, og er ikke tilpasset norske forhold
(Miljedirektoratet, 2014). Vanndirektivet angir ikke miljgkvalitetsstandarder for Cu og Zn, men
risikovurderinger utarbeidet i EU har i stor grad blitt lagt til grunn ved utarbeidelse av
miljekvalitetsstandardene for Cu og Zn i Norge (KIlif, 2012). Hayere konsentrasjon av DOC i de
undersgkte vannene sammenliknet med det som er vanlig i Europa, kan vere arsaken til at
modellene beregner hgyere stedsspesifikke grenseverdier for metallene ved de undersgkte
stedene enn de generelle grenseverdiene. Lav pH og lav konsentrasjon av Ca i de undersgkte
vannene ser ut til & ha hatt mindre betydning for beregning av de stedsspesifikke
grenseverdiene. Konsentrasjonen av Ca og pH ved de undersgkte stedene var i stor grad lavere
enn beregningsmodellene er validert for. Dette har sannsynligvis hatt betydning for resultatene.
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3.7 Sammenlikning av metoder for & finne biotilgjengelig konsentrasjon av
Cu, Zn, Sb og Pb i avrenningsvann fra SGF

| de pafalgende avsnittene er konsentrasjonene av Cu, Zn, Sb og Pb malt med starrelses- og
ladningsfraksjonering, SorbiCell og DGT sammenliknet med hverandre. Biotilgjengelig
konsentrasjon av Cu, Zn og Pb beregnet med Bio-met og Lead EQS Screening Tool er ogsa
inkludert i sammenlikningene. Resultatene er sammenliknet med grenseverdiene som gjelder
konsentrasjonen av metallene i filtrerte praver (<0,45 pum) og grenseverdiene som gjelder
biotilgjengelig konsentrasjon av metallene. For Cu og Zn er grenseverdiene for biotilgjengelig
konsentrasjon som gjelder i Storbritannia benyttet. De gvrige grenseverdiene er de som gjelder i
Norge (gitt i Tabell 1.1). Grenseverdiene er vist for & sammenlikne resultatene fra de ulike
malemetodene med de ulike grenseverdiene. Vannprgvene i denne studien ble tatt for a teste ut
metoder for  estimere biotilgjengelig konsentrasjonen av metaller, og prevepunktene ble ikke
valgt ut med tanke pa & vare representative for vannforekomstene. Resultatene er derfor ikke
ngdvendigvis egnet til & fastsla om vannforekomstene overholder miljgkvalitetsstandardene, jf.
vannforskriften vedlegg VIII, del E, pkt. 1 og 2.

3.7.1 Kobber

Konsentrasjonen av Cu malt med de ulike malemetodene og biotilgjengelig konsentrasjon av Cu
beregnet med Bio-met er vist i Figur 3.12.
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Figur 3.12 Konsentrasjon av Cu basert pa ulike malemetoder og biotilgjengelig konsentrasjon
av Cu estimert av beregningsmodellen Bio-met. Grenseverdien for maksimal verdi
og arlig gjennomsnitt av Cu i filtrert prave (7,8 pg/L) som gjelder i Norge, og
grenseverdien for biotilgjengelig Cu (1 pg/L) som gjelder i Storbritannia er
indikert med horisontale linjer.
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Konsentrasjonen av Cu malt med SorbiCell var hgyere enn konsentrasjonene av Cu malt med de
andre malemetodene, utenom lgst Cu (<0,45 um) ved Hengsvann og Terningmoen. SorbiCell
virker ikke & veere en egnet metode for & male biotilgjengelig Cu. SorbiCell kan vere egnet til
male gjennomsnittlig konsentrasjon av lgst Cu i lgpet av en periode, men i denne studien
underestimerte SorbiCell konsentrasjonen av Cu i vannet med hayest metallkonsentrasjon.

Konsentrasjonen av Cu <10 kDa utgjorde den stgrste fraksjonen av Cu. Ved Steinsjgen var
konsentrasjonen av kationisk Cu tilnaeermet like stor som Cu <10 kDa. For de andre stedene, var
konsentrasjonen av Cu <10 kDa hgyere enn konsentrasjonen av kationisk Cu. Dette indikerer at
fraksjonen <10 kDa inneholdt Cu i komplekser som ikke lett dissosierte og ikke ble tatt opp i
kationbytterkolonnen. Det ble ikke utfart ladningsfraksjoneringen av fraksjonen <10 Da i denne
studien, men en tidligere studie har vist at 20-70 % av Cu <10 kDa forela pa kationisk form
(Heier et al., 2004). Dette statter at fraksjonen <10 kDa inneholdt mer enn kationisk Cu.
Resultatene kan tyde pa at Cu <10 kDa inneholdt mer enn biotilgjengelig Cu. Konsentrasjonen
av Cu <3 kDa var lavere enn konsentrasjonen av kationisk Cu for alle stedene. Dette kan tyde
pa at Cu <3 kDa ikke inneholdt alle former for biotilgjengelig Cu. Konsentrasjonen av kationisk
Cu var hgyere enn konsentrasjonen av Cu malt med DGT. Som diskutert i avsnitt 3.5.2.2, viser
dette at DGT ikke tok opp alt kationisk Cu i vannene. Det var godt samsvar mellom
konsentrasjonen Cu malt med DGT og Cu <3 kDa for alle stedene, utenom Steinsjgen.
Resultatene indikerer at Cu som ble tatt opp av DGT var avhengig av sterrelse, og at Cu >3 kDa
i stor grad ikke ble tatt opp av DGT. Dette kan tyde pa at Cu >3 kDa ikke var biotilgjengelig,
selv om det forela pa kationisk form. Gelen i DGT har en porestarrelse pa omtrent 5 nm som
hindrer diffusjon av starre komplekser i gelen (Zhang and Davison, 1999). Studier har vist at
DGT kan ta opp forbindelser med starrelse opp til 5-10 kDa (Davison, 2016). Dette betyr at det
ikke ngdvendigvis var sterrelsesbegrensningen i gelen som forhindret diffusjon av Cu >3 kDa.

Steinsjgen var det eneste av stedene som ikke hadde samsvar mellom konsentrasjonen av Cu
malt med DGT og Cu <3 kDa, og mellom konsentrasjon av Cu malt med SorbiCell og lgst Cu.
Steinsjgen var ogsa det eneste stedet som ikke hadde vesentlig forskjell mellom Cu <10 kDa og
kationisk Cu. Resultatene tyder pa at Cu forela i andre tilstandsformer i vannet ved Steinsjgen,
sammenliknet med de andre stedene. Hayere konsentrasjon av Cu og andre metaller ved
Steinsjgen kan ha pavirket tilstandsformene til metallene i dette vannet. Det er ogsa verdt a
merke at det ikke ble observert stabil diffusjon av metaller i DGT etter 1 uke ved Steinsjgen.
Det er mulig beregnet konsentrasjonen av Cu i vannet basert pa DGT ville blitt lavere om DGT
sto ute lenger, noe som kunne gitt bedre samsvar mellom Cu malt med DGT og Cu <3 kDa.

Det er vanskelig a fastsla hvilken metode som gir best estimat pa biotilgjengelig konsentrasjon
av Cu basert pa malingene som har blitt utfart i denne studien. Konsentrasjonen av kationisk
Cu, Cu <10 kDa, Cu <3 kDa eller Cu malt med DGT kan tilsvare biotilgjengelig Cu. Avhengig
av hvilke malemetoder som legges til grunn, indikerer resultatene at mellom 22 og 69 % av Cu i
vannene pa de undersgkte stedene var biotilgjengelig. Til sammenlikning, utgjorde
biotilgjengelig konsentrasjon av Cu beregnet med Bio-met mellom 5 og 8 % av konsentrasjonen
av Cu i vannene. Dette kan tyde pa at Bio-met underestimerte biotilgjengelig konsentrasjon av
Cu i vannene.
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Alle stedene hadde hgyere konsentrasjon av lgst Cu enn grenseverdien for Cu i filtrert prave.
Konsentrasjonen av kationisk Cu, Cu <10 kDa, Cu <3 kDa og Cu malt med DGT var ogsa
hayere enn grenseverdien for biotilgjengelig Cu for alle stedene. For disse undersgkte tilfellene,
gir derfor sammenlikning av lgst konsentrasjon med generell grenseverdi samme resultatet som
sammenlikning av estimatene pa biotilgjengelig konsentrasjon med biotilgjengelig grenseverdi.
Kun biotilgjengelig konsentrasjon av Cu beregnet med Bio-met for Avgrunnsdalen var lavere
enn grenseverdien for biotilgjengelig Cu.

3.7.2 Sink

Konsentrasjonen av Zn malt med de ulike malemetodene og biotilgjengelig konsentrasjon av Zn
beregnet med Bio-met er vist i Figur 3.13.
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Figur 3.13 Konsentrasjon av Zn basert pa ulike malemetoder og biotilgjengelig konsentrasjon
av Zn estimert av beregningsmodellen Bio-met. Grenseverdien for maksimal verdi
og arlig gjennomsnitt av Zn i filtrert preve (11 ug/L) som gjelder i Norge, og

grenseverdien for biotilgjengelig Zn (10,9 pg/L) som gjelder i Storbritannia er
indikert med horisontale linjer.

For Zn var det relativt sma forskjeller mellom konsentrasjonen av lgst Zn (<0,45 um), Zn malt
med SorbiCell, kationisk Zn og Zn <10 kDa. Det var starst forskjell mellom fraksjonene for
Steinsjgen. Konsentrasjonen av kationisk Zn var generelt noe hgyere enn konsentrasjonen av Zn
<10 kDa. Dette kan tyde pa at noe Zn >10 kDa var lgst bundet til komplekser og biotilgjengelig.
Konsentrasjonen av Zn <3 kDa var lavere enn kationisk Zn. Som for Cu, kan dette indikere at
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Zn <3 kDa ikke inneholdt all biotilgjengelig Zn i vannene. Konsentrasjonen av Zn malt med
DGT var hgyere enn konsentrasjonen av totalt Zn malt i vannene, og det er uklart hvilke
forbindelser av Zn DGT tok opp.

Fraksjonen <10 kDa og kationisk Zn kan tilsvare biotilgjengelig konsentrasjon av Zn. Basert pa
dette var mellom 70 og 97 % av Zn i vannene biotilgjengelig. Det var relativt liten forskjell
mellom konsentrasjonen av Zn <10 kDa og kationisk Zn, og konsentrasjonen av lgst Zn

(<0,45 uM) i vannene. Filtrering gjennom 0,45 um filter kan derfor gi en indikasjon pa
konsentrasjonen av biotilgjengelig Zn. SorbiCell kan vaere en egnet metode for & male
konsentrasjon av lgst Zn, men SorbiCell malte for lav konsentrasjon av Zn i enkelte av vannene
i denne studien. Andelen biotilgjengelig Zn beregnet med Bio-met utgjorde mellom 13 og 27 %
av Zn i vannene, som var vesentlig lavere enn konsentrasjonene som ble malt med de ulike
malemetodene. Dette kan tyde pa at Bio-met underestimerte biotilgjengeligheten av Zn i
vannene. Bio-met beregnet hayere biotilgjengelig konsentrasjonen for Zn enn for Cu. Dette
viser at Bio-met vurderte at Zn var mer biotilgjengelig enn Cu i de undersgkte vannene, slik
som ogsa malemetodene viste.

Alle stedene hadde hgyere konsentrasjon av lgst Zn enn grenseverdien for Zn i filtrert prove.
Konsentrasjonen av Zn <10 kDa og kationisk Zn var hgyere enn grenseverdien for
biotilgjengelig Zn for alle stedene utenom Terningmoen. Ved Terningmoen var konsentrasjonen
av Zn <10 kDa og kationisk Zn noe lavere eller i samme starrelsesorden som grenseverdien for
biotilgjengelig Zn. Resultatene kan tyde pa at Zn i vannet ved Terningmoen utgjorde en mindre
risiko nar det ble tatt hensyn til biotilgjengeligheten av Zn i dette vannet. Det er derimot
usikkerhet knyttet bade til overskridelsen av den generelle og overholdelsen av den
biotilgjengelige grenseverdien.
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3.7.3 Antimon

Konsentrasjonen av Sb malt med de ulike malemetodene er vist i Figur 3.14.
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Avgrunnsdalen Hengsvann Terningmoen Steinsjgen

Figur 3.14 Konsentrasjon av Sb malt med ulike malemetoder.

For Sb var det liten forskjell mellom konsentrasjonen av anionisk Sh, Sb <10 kDa og

Sb <3 kDa. Det var heller ikke stor forskjell mellom disse fraksjonene og konsentrasjonen av
lgst Sh (<0,45 uM). Liten variasjon mellom konsentrasjonen av Sb malt med de ulike
malemetodene tyder pa at Sb i liten grad var pavirket av parametere som innhold av organisk
materiale, ioner og pH i vannene. SorbiCell malte lavere konsentrasjon av Sb enn de gvrige
metodene, spesielt i vannene med hgy konsentrasjonen av Sb.

Resultatene indikerer at Sb i form av Sb(OH), utgjorde mer enn 90 % av Sb i vannene.

Konsentrasjonen av Sh i vann filtrert gjennom et 0,45 um filter kan gi en indikasjon pa
konsentrasjonen av Sb(OH)s i vannene.
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374 Bly

Konsentrasjonen av Pb malt med de ulike malemetodene og konsentrasjonen av biotilgjengelig
Pb beregnet med Bio-met og Lead BLM Tool er vist i Figur 3.15.
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Figur 3.15 Konsentrasjon av Pb basert pa ulike malemetoder og biotilgjengelig konsentrasjon
av Pb estimert av beregningsmodellene Bio-met og Lead EQS Screening Tool.
Grenseverdien for maksimal konsentrasjon av Pb som gjelder filtret prove
(14 pg/L), og grenseverdien for arlig gjennomsnitt som gjelder biotilgjengelig
konsentrasjon (1,2 pg/L) er indikert med horisontale linjer.

Konsentrasjonen av Pb malt med SorbiCell var lavere enn konsentrasjonen av lgst Pb. Som
forklart i avsnitt 3.5.1.2, kommer dette sannsynligvis av at SorbiCell tok opp kationisk og
anionisk, men ikke ngytrale former, for Pb. Konsentrasjonen av kationisk Pb var hgyere enn Pb
<10 kDa. Som for Zn, kan dette indikere at fraksjonen <10 kDa ikke inneholdt alle former for
biotilgjengelig Pb. Konsentrasjonen av kationisk Pb var hgyere enn konsentrasjonen av Pb malt
med DGT. Som for Cu, viser dette at DGT ikke tok opp alt kationisk Pb i vannene. Alle
stedene, utenom Avgrunnsdalen, hadde samsvar mellom konsentrasjonen av Pb malt med DGT
og Pb <10 kDa. Resultatene indikerer at forbindelsene av Pb som ble tatt opp av DGT var
avhengig av starrelse. For Cu var det samsvar mellom Cu <3 kDa og DGT, mens det for Pb var
samsvar mellom Pb <10 kDa og DGT. Dette indikerer at DGT tok opp starre forbindelser av Pb
enn av Cu. En tidligere studie har vist at tilnzermet alt Pb <10 kDa forela pa kationisk form,
mens 20-70 % av Cu <10 kDa forela pa kationisk form (Heier et al., 2004). Dette kan forklare
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hvorfor nesten all Pb <10 kDa ble tatt opp av DGT, mens dette ikke var tilfellet for Cu.
Resultatene tyder pa at opptak av metaller i DGT er avhengig bade av ladning og sterrelse, og at
det er forskjell mellom stgrrelsen som tas opp for ulike metaller. Konsentrasjonen av Pb <3 kDa
var lavere enn bade kationisk Pb og Pb malt med DGT, og Pb <3 kDa omfatter sannsynligvis
ikke alle former for biotilgjengelig Pb. Avgrunnsdalen var det eneste stedet som hadde samsvar
mellom Kkationisk Pb og Pb <10 kDa. Dette kan komme av hgyere konsentrasjon av mindre
anioniske forbindelser, og komplekser av mindre starrelse, i dette vannet. Lite samsvar mellom
Pb <10 kDa og DGT i Avgrunndalen kan tyde pa at Pb ikke var lgst bundet til disse
kompleksene og derfor ikke ble tatt opp av DGT.

Konsentrasjonen av Pb <10 kDa, kationisk Ph eller Pb malt med DGT kan vare estimater pa
biotilgjengelig konsentrasjon av Ph. Basert pa dette utgjorde biotilgjengelig konsentrasjon av Pb
mellom 21 og 70 % av Pb i de undersgkte vannene. Biotilgjengelig konsentrasjonen av Pb
beregnet med Bio-met og Lead EQS Screening Tool utgjorde henholdsvis 4-8 0og 9-14 % av Pb i
vannene. Utenom Pb <3 kDa, var konsentrasjonen av biotilgjengelig Pb beregnet med Bio-met
og Lead EQS Screening Tool lavere enn konsentrasjonene basert pa malemetodene. Dette kan
tyde pa at beregningsmodellene underestimerte konsentrasjonen av biotilgjengelig Pb i vannene.
En studie av akkumulering av Pb i grret i Kyrtjgnn ved det nedlagte skyte- og gvingsfeltet
Gimlemoen viste klare indikasjoner pa at fisken var eksponert for Pb, selv om den forenklede
modellen (likning (2.2), tilsvarende Lead EQS Screening Tool) beregnet en biotilgjengelig
konsentrasjon av Pb (1,1 pg/L) som var lavere enn grenseverdien for biotilgjengelig
konsentrasjon av Pb (1,2 pg/L) og en stedsspesifikk grenseverdi for Pb (13,2 pg/L) som var
hgyere enn konsentrasjonen av lgst Pb (12 pg/L) i vannet (Mariussen and Johnsen, 2016,
Mariussen et al., 2017). Dette kan tyde pa at Lead EQS Screening Tool underestimerte
biotilgjengeligheten av Pb i Kyrtjgnn. Den biotilgjengelige konsentrasjonen av Pb i Kyrtjenn
beregnet med modellen var lavere enn konsentrasjonen av bade kationisk Pb (6,0 pg/L) og Pb
<10 kDa (2,4 pg/L) i vannet. Dette tilsvarer det som ble funnet i denne studien, og kan indikere
at konsentrasjonen av biotilgjengelig Pb kan veere hgyere enn den beregnet med Lead EQS
Screening Tool.

Kun Avgrunnsdalen og Steinsjgen hadde hgyere konsentrasjon av lgst Pb enn grenseverdien
(maksimal konsentrasjon) for Pb i filtrert prgve. Til sammenlikning, hadde alle stedene hgyere
konsentrasjonen av Pb <10 kDa, kationisk Pb og Pb malt med DGT enn grenseverdien (arlig
gjennomsnitt) for biotilgjengelig konsentrasjon av Pb. Dette indikerer at Pb i vannene utgjorde
en starre risiko nar det ble tatt hensyn til biotilgjengeligheten av Pb.
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4  Oppsummering og konklusjon

Biotilgjengelighet av Cu, Zn, Sb og Pb i avrenningsvann fra Avgrunnsdalen, Hengsvann,
Terningmoen og Steinsjgen har blitt undersgkt med ulike malemetoder og beregningsmodeller.

Starrelsesfraksjoneringen indikerte at Pb i starst grad var assosiert med andre forbindelser i
vannene, etterfulgt av Cu, Zn og Sb. Ladningsfraksjoneringen viste at stgrst andel av Zn forela
som kationer, etterfulgt av Pb og Cu, mens Sb forela som anioner. Béade starrelses- og
ladningsfraksjoneringen indikerte at Zn var mer biotilgjengelig enn Cu og Pb i de undersgkte
vannene. Starrelsesfraksjoneringen indikerte at Cu var mer biotilgjengelig enn Pb, mens
ladningsfraksjoneringen viste motsatt trend. Starrelses- og ladningsfraksjoneringen indikerte
begge at Sb hovedsakelig foreld som Sh(OH)s".

SorbiCell tok opp alle former for Cu, men kun ladede former for Zn og Pb. Sammenliknet med
maling av metallkonsentrasjoner i stikkpraver viste SorbiCell en tendens til & male for lav
konsentrasjonen av Sb i alle de undersgkte vannene, og for lav konsentrasjon av Cu og Zn i
enkelte av vannene. Vannvolumet beregnet ved hjelp av opplgsning av sporstoffet i SorbiCell
var lavere enn manuell maling av vannvolumet som ble samlet opp.

Diffusjonen av Cu, Zn og Pb i DGT var ikke stabil de farste degnene DGT sto ute. For DGT
som sto ute en uke, utgjorde konsentrasjonene av Cu og Pb malt med DGT henholdsvis 23-33 %
0g 23-27 % av lgst Cu og Pb i vannene, og 58-78 % o0g 36-39 % av kationisk Cu og Pb i
vannene. For Cu var det godt samsvar mellom konsentrasjonen av Cu <3 kDa og
konsentrasjonen malt med DGT, mens det for Pb var godt samsvar mellom konsentrasjonen av
Pb <10 kDa og konsentrasjonen malt med DGT. Konsentrasjonen av Zn malt med DGT var
hayere enn konsentrasjonen av Zn malt i stikkpravene.

Det var store forskjeller mellom de stedsspesifikke grenseverdiene for Cu og Zn beregnet med
beregningsmodellene PNEC-pro og Bio-met, mens forskjellene var mindre for Pb. For Cu og Zn
ble grenseverdiene betydelig pavirket av om pH ble lagt inn i PNEC-pro eller ikke. De
stedsspesifikke grenseverdiene beregnet av modellene PNEC-pro, Bio-met og Lead BLM Tool
var generelt hgyere enn de generelle miljgkvalitetsstandardene for metallene. Unntakene var
grenseverdien for Cu beregnet med Windward BLM, grenseverdien for Zn beregnet med
PNEC-pro og grenseverdien for Pb beregnet med Lead EQS Screening Tool. Biotilgjengelig
konsentrasjon av Cu, Zn og Pb beregnet med Bio-met og Lead EQS Screening Tool var lavere
enn konsentrasjonene av metallene malt med de ulike malemetodene (utenom Pb <3 kDa).

Stedene med lavest konsentrasjon av organisk materiale hadde hgyest andel kationisk Cu og Pb.
Variasjonen i ladningsfraksjoneringen mellom stedene var starst for Cu, etterfulgt av Pb, Sh og
Zn. Det var mindre variasjon i stgrrelsesfordelingen av metallene mellom stedene, og
variasjonen var stgrst for Zn. Stedene med lavest konsentrasjon av organisk materiale hadde
stgrst andel Zn <10 kDa og Zn <3 kDa. For & fa en bedre forstaelse av hvilke
vannkvalitetsparametere som pavirker tilstandsformene og biotilgjengeligheten av metallene i
vann, ber vann med starre forskjeller i innhold av organisk materiale, Ca og pH undersgkes.
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Eventuelle nye undersgkelser bar helst utfares noe senere i sesongen for  unnga pavirkning av
eventuell sngsmelting og telelgsning. Det kan ogsa veere fordelaktig at temperaturen i vannet er
noe hgyere. For Cu og Pb var det store forskjeller mellom konsentrasjonene malt de ulike
malemetodene. Starrelsesfraksjonering med mindre intervaller mellom stgrrelsene, og
starrelsesfraksjonering kombinert med ladningsfraksjonering, kan gi en bedre forstaelse av
hvilke tilstandsformer metallene foreligger pa, og hva som er biotilgjengelig konsentrasjon av
metallene.

Basert pa undersgkelsene som har blitt gjennomfart i denne studien anbefaler FFI at
ladningsfraksjonering benyttes til & bestemme biotilgjengelig konsentrasjon av Cu, Zn og Pb i
avrenningsvann fra S@F. Ladningsfraksjonering ved ionebyttekromatografi er en forholdsvis
enkel metode & utfgre og konsentrasjonen av kationisk Cu, Zn og Pb malt med
ladningsfraksjonering viste samsvar med teorien nar det gjaldt innhold av DOC og ioner i
vannene. For Sb var det liten forskjell mellom konsentrasjonen av anionisk Sb, Sb <10 kDa og
Sb <3 kDa, og bade ladningsfraksjonering og starrelsesfraksjonering anbefales som metoder for
a bestemme konsentrasjonen av Sh(OH)s i avrenningsvann fra S@F. Filtrering gjennom et

0,45 um filter kan gi et omtrentlig estimat pa konsentrasjonen av Sb(OH)g".

DGT kan ogsa vare en praktisk og egnet metode til & male biotiotilgjengelig konsentrasjon av
Cu og Pb i avrenningsvann fra S@F. DGT sa ut til & ta hensyn til bade starrelse og ladning av
metallene. I tillegg gir DGT et gjennomsnitt framfor et gyeblikksbilde. Det er derimot vanskelig
a anbefale DGT uten a vite mer om hvilke forbindelser DGT tok opp og om resultatene i denne
studien tilsvarte stabil diffusjon av metallene. Det er ogsa uklart hva som pavirket opptaket av
Zn i DGT i denne studien, og om de samme parameterne kan ha pavirket opptaket av Cu og Pb.
Det bar gjares flere studier for a finne ut hvilke former for metaller DGT tar opp, og om det er
mulig & gjgre mer palitelige malinger av Zn med DGT. Det bgr ogsa undersgkes naermere hvor
lange testperioder som er ngdvendige for & oppna stabil diffusjon av metallene i DGT.
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Vedlegg

Tabell A.1 Vannkvalitetsparametere malt pa ulike dager.

Sted Dag Alkalitet (mg/L) | pH Ledningsevne | Vanntemperatur
HCO; | CaCOs; (HS/cm) (°C)
Avgrunnsdalen | 0 5,50 32,20 0,90
1 5,63 32,40 0,70
2 5,36 32,10 0,90
7 5,55 31,30 1,50
Gj.snitt 551 32,0 1,0
SD 0,11 0,5 0,3
Hengsvann 0 4,3 3,52 6,30 19,50 2,60
1 2,4 1,97 6,34 20,24 3,30
2 10,0 8,20 6,11 21,56 2,00
7 3,7 3,03 6,22 17,05 3,00
Gj.snitt | 51 4,18 6,24 19,59 2,73
SD 3,4 2,76 0,10 1,89 0,56
Terningmoen | 0 4,3 3,52 5,60 13,88 2,80
1 3,3 2,70 5,26 14,76 3,20
2 4,1 3,36 5,90 15,10 3,60
7 51 4,18 5,94 17,35 4,40
Gj.snitt | 4.2 3,44 5,68 15,27 3,50
SD 0,7 0,61 0,32 1,48 0,68
Steinsjgen 0 3,3 2,70 5,99 27,80 7,55
1 3,2 2,62 6,00 15,25 5,75
2 3,0 2,46 6,03 16,17 6,35
7 6,8 5,57 6,19 20,09 10,00
Gj.snitt |41 3,34 6,05 19,83 7,41
SD 1,8 1,49 0,09 5,71 1,88
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Tabell A.2 Konsentrasjon av ioner malt pa ulike dager.

Sted

Konsentrasjon [mg/L]

Fluorid | Klorid | Nitritt | Sulfat | Bromid | Nitrat | Fosfat | Svovel
0 <0,200 |{3,80 2,65 0,19 |<0,040|1,52
1 <0,200 |3,83 2,57 0,17 |<0,040|1,75
2 <0,200 (3,91 2,61 0,19 |<0,040]1,06
Avgrunnsdalen |7 <0,200 |3,88 2,48 0,13 |<0,040(1,18
Gj.snitt 3,86 2,58 0,17 1,38
SD 0,05 0,07 0,03 0,32
0 0,10 2,0 0,01 15 0,00 0,14 |na
1 0,08 2,5 0,00 14 na 0,04 |na
Hengsvann 2 0,11 2,7 0,00 |14 0,01 0,05 |na
7 0,12 1,7 0,03 1,3 na 0,06 |na
Gj.snitt | 0,10 220 001 (1,37 |0 0,07
SD 0,02 048 (0,00 |0,07 |0 0,05
0 0,25 0,49 0,01 14 na 0,05 |na
1 0,24 0,48 0,01 1,3 na 0,05 |na
. 2 0,22 0,43 0,01 1,2 na 0,03 |na
Terningmoen |, 024 (043 [001 |13 |na 011 |na
Gj.snitt | 0,24 046 0,01 1,29 0,06
SD 0,01 0,03 (0,00 0,05 0,04
0 0,26 0,43 0,01 1,6 na 0,14 |na
1 0,26 0,44 0,01 1,7 na 0,13 |na
L. 2 0,30 0,47 0,01 1,9 0,00 0,20 |na
Steinsjoen 7 031 |052 [001 |17 |[na 0,04 |na
Gj.snitt | 0,28 047 (0,00 [1,72 |0 0,13
SD 0,03 0,04 (0,00 |00 |O 0,07
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Tabell A.3 Konsentrasjoner av metaller og andre elementer i avrenningsvann fra
Avgrunnsdalen. Resultatene er gjennomsnitt av de fire dagene det ble tatt praver
ved stedet.
Konsentrasjon
Fraksjon (Hg/L) (mg/L)
Na Mg |Al |K Ca Mn |Fe |Cu [Zn Sbh |Pb | TOC
Total Gj.snitt | 3183 |434 460 |236 |2008 |59 |401 |10,43|16,10 |2,70 |18,35|12,06
(n=12) SD 160 |27 |33 |15 |141 |4 19 1,40 |3,22 |0,09 |2,08 |0,89
Lost Gj.snitt | 3149 |427 448 |235 |1983 |58 |355 (9,94 (14,94 |2,72 |16,96 11,73
(n=12) SD 207 |35 |40 |18 |183 |5 31 10,99 (1,70 |0,07 |1,39 [0,92
Kation | Gj.snitt |- 410 |86 |223 |1882 |55 |35 [2,95 |[13,26 (0,00 |10,33|-0,20
(n=4) SD 17 |9 |7 |74 |4 |12 |0,34 |0,553 |0,06|045 [0,26
Anion Gj.snitt | 72 11 |45 |6 58 1 44 11,72 10,23 |2,31]0,76 |2,19
(n=4) SD 46 |4 |6 |8 (31 |1 |6 |025 |044 [0,04/|042 |0,15
Ngytral |Gj.snitt |- -10 301 |6 |47 |-1 |250 |5,63 |-0,23 |0,39 |7,13 |9,61
(n=4) SD 4 |22 |8 |32 |1 |13 |045 |044 |0,08|0,75 [1,16
<10 kDa |Gj.snitt | 2953 [395 |312 |214 |1756 |54 |160 |6,04 |11,95 |2,56 |9,30 |10,02
(n=12) |sD 67 |12 |17 |16 |56 |4 |7 |0,38 |0,30 |0,07 (0,80 |0,60
<3kDa |Gj.snitt |2559 [322 |107 |162 |1221 (41 |37 |251 |8,65 |2,39 (1,93 |4,97
(n=12) SD 93 11 |15 |12 |61 2 5 0,40 0,62 |0,11|0,32 |1,16
Tabell A.4 Konsentrasjoner av metaller og andre elementer i avrenningsvann fra Hengsvann.
Resultatene er gjennomsnitt av de fire dagene det ble tatt prover ved stedet.
Konsentrasjon
Fraksjon (ug/L (mg/L)
Na |Mg Al |K Ca Mn |Fe [Cu |Zn Sbh |Pb |TOC
Total Gj.snitt 819 |513 |169 |186 (1784 |36 |295 |31,1826,27 |3,95|8,80 |7,30
(n=12) |sD 64 |63 |11 |22 |127 |11 |82 [1,20 |551 |0,18 /0,55 |0,32
Lost Gj.snitt 818 507 |169 |185 |1769 |35 |266 |30,61|24,65 |4,01 8,49 |6,98
(n=12) SD 56 |60 |14 |20 |112 |12 |71 |1,22 |2,37 |0,28 |0,72 |0,26
Kation | Gj.snitt |- 519 |17 |190 |1821 |36 |125 |15,18(23,81 |0,12 |5,11 |-
(n=4) SD 69 |11 |22 |107 |15 |49 |0,64 [296 |0,11|0,16
Anion Gjsnitt [-7 |14 |27 |10 |84 1 31 |4,63 [0,98 |[3,89 0,78 |-
(n=4) SD 22 |10 |10 |15 |88 |1 |22 |1,65 |0,94 [0,33 047
Ngytral |Gj.snitt |- -13 126 |5 |-74 |-1 |114 |10,94(-1,02 |0,14 |2,96 |-
(n=4) SD 10 |24 |10 |87 |1 |42 |2,61 [1,34 |0,12 /0,53
<10 kDa |Gj.snitt |843 (503 |110 |216 |1786 |35 |[119 |21,42|21,19 |3,68 |2,86 |6,10
(n=12) |sD 70 |65 |6 |29 |154 |11 |29 |1,96 |2,66 |0,19 |0,27 |0,08
<3kDa |Gj.snitt |775 (435 |34 |185 |1356 |30 (31 |9,37 |16,04 [3,53 |0,52 | 3,58
(n=12) |sb 63 |68 |5 |26 185 [10 |11 1,23 |2,69 |0,19 /0,09 0,21
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Tabell A5

Konsentrasjoner av metaller og andre elementer i avrenningsvann fra

Terningmoen. Resultatene er gjennomsnitt av de fire dagene det ble tatt prgver ved

stedet.

Konsentrasjon
Fraksjon (Ho/L (mg/L)

Na [Mg |Al |K Ca Mn |Fe |Cu |Zn |Sb |Pb |TOC
Total Gj.snitt {810 (258 [199 |128 |1754 |16 |272 |19,63(13,93(1,99|9,86 |9,03
(n=12) SD 22 |20 |5 6 189 |1 46 140 (3,86 041|051 |0,32
Lost Gj.snitt {811 (257 [195 |128 |1759 |16 |250 |18,99(12,42(1,99|9,42 |8,78
(n=12) SD 20 |20 |4 5 186 |1 36 [1,20 |1,65 |0,39|0,37 |0,22
Kation | Gj.snitt |- 259 (31 |127 |1752 |16 |36 |7,94 |10,88(0,05|5,01 |-
(n=4) SD 22 |3 |4 |213 |1 |11 |054 |0,83 [0,11]0,03
Anion Gj.snitt |1 6 28 |4 |8 0 28 2,24 |0,25 |1,60(0,36 |-
(n=4) SD 20 |9 13 |5 41 1 9 0,65 [0,80 |0,33/0,28
Ngytral |Gj.snitt |- -5 139 |3 4 0 184 (8,94 |-0,17 |0,32(4,19 |-
(n=4) SD 9 (12 |5 |41 |1 |56 [1,35 |0,80 |0,10]0,39
<10 kDa |Gj.snitt {820 |245 |130 |135 [1635 |15 |93 |11,25|9,73 [1,80(3,02 |6,98
(n=12)  |sD 26 |23 |10 (8 |181 |1 |14 |0,80 [1,42 |0,43/0,16 |0,24
<3kDa |Gj.snitt {743 |196 |49 |114 |1099 |12 |18 |5,08 |656 |1,61|0,62 |3,88
(n=12) SD 25 |17 |6 4 149 |1 2 0,71 |1,20 |0,33/0,09 [0,10
Tabell A.6 Konsentrasjoner av metaller og andre elementer i avrenningsvann fra Steinsjgen.

Resultatene er gjennomsnitt av de fire dagene det ble tatt praver ved stedet.

Konsentrasjon
Fraksjon (ug/L (mg/L)

Na |[Mg |Al |K Ca Mn |Fe |Cu |Zn |Sb Pb |TOC
Total Gj.snitt {915 |256 [213 |155 |1976 |50 |335 |47,33|30,08(14,61(27,45|7,20
(n=12) |sD 67 |39 |10 |4 [341 |9 |68 2,02 |2,550 |1,11 |[1,30 [0,24
Lost Gj.snitt {910 252 |206 |152 1933 |49 |290 |45,74|28,03|14,14|25,07|7,10
(n=12) SD 71 |38 |12 |7 346 |9 35 12,39 |1,48 |1,16 |2,57 |0,24
Kation | Gj.snitt |- 250 (39 |141 |1906 |48 |111 |24,81|27,04(0,01 |16,17 |-
(n=4) SD 46 |10 |7 415 |11 |26 |[2,35 |1,34 |0,51 |2,38
Anion Gj.snitt |-37 |-2 18 |-10 |58 |-1 |22 |4,15 |-0,39 |13,19|0,66 |-
(n=4) SD 28 |7 15 |8 50 2 10 (1,87 0,95 |1,29 |0,89
Ngytral |Gj.snitt |- 2 145 |16 |66 1 151 |15,66|-0,25 |0,74 |7,28 |-
(n=4) SD 7 |9 |5 [50 |2 |22 |1,08 |1,25 |0,53 |0,78
<10 kDa |Gj.snitt [861 |231 |115 |139 |1611 |45 |101 |26,47|22,75|13,04|6,68 |5,93
(n=12)  |sD 83 |44 |12 |7 [328 |9 |14 |1,09 |1,34 |1,19 |0,68 |0,40
<3kDa |Gj.snitt {805 |198 |48 |116 |1187 |38 |38 |10,85|16,25(12,47|1,14 |3,63
(n=12) SD 105 |52 |4 9 366 |11 |12 ]198 |2,06 (1,39 [0,13 [0,35
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Tabell A.7 Metall adsorbert av modulen i SorbiCell og malt/beregnet vannvolum gjennom

modulen.
Sted parallell Metall (ug/tube) Vannvolum [Io_] Avstand_tll
Pb |[Cu |Zn |Sb |Fe |Al |Beregnet |[M&lt |vannspeil [cm]

1 1,00|4,40 |3,80 |0,43 |25,0 45,0 |0,194 0,159 20

2 0,97(4,70 3,70 | 0,45 |24,0 |55,0 |0,203 0,156 20
Hengsvann |3 1,00(5,00 |4,30 [0,44 |25,0 [41,0 |0,197 0,162 20

Gj.snitt  [0,99 (4,70 |3,93 (0,44 |24,7 |47,0 |0,198 0,159

SD 0,02/0,30 [0,32 |0,01 |06 |7,2 0,005 0,003

1 0,68(2,10 (1,30 |0,14 |14,0 |30,0 |0,139 0,110 30

2 1,00/3,00 |1,60 |0,21 |21,0 |41,0 |0,201 0,156 30
Terningmoen |3 0,90(2,40 1,30 |0,19 |18,0 |45,0 |0,208 0,142 30

Gj.snitt 0,86(2,50 |1,40 (0,18 |17,7 |38,7 |0,183 0,136

SD 0,16/0,46 |0,17 |0,04 |35 |7,8 0,038 0,024

1 4,2019,60 6,10 |2,10 |41,0 {51,0 |0,295 0,243 27

2 4,2019,80 5,80 |2,20 |40,0 |{48,0 |0,304 0,250 28
Steinsjgen 3 3,50(7,90 (4,80 [1,80 34,0 |52,0 {0,253 0,200 29

Gj.snitt  3,97(9,10 |557 2,03 |38,3 |50,3 |0,284 0,231

SD 0,40(1,04 0,68 |0,21 [3,8 |21 0,027 0,027

Tabell A.8 Metallkonsentrasjon i vann samlet opp i beholder til SorbiCell.

Konsentrasjon (ug/L)
Sted Parallell |Cu Zn Sb Pb
1 12,19 11,96 [2,57 |1,95
2 8,93 15,04 |255 [3,45
Hengsvann 3 5,36 11,21 |2,51 |4,08
Gj.snitt 8,82 [12,74 |2,54 |3,16
SD 3,42 |2,03 0,03 [1,10
1 461 (22,32 (4,05 |4,16
2 10,50 |25,94 |3,08 |4,93
Terningmoen | 3 430 13,33 |3,27 |3,12
Gj.snitt 6,47 |20,53 |3,47 |4,07
SD 350 6,49 |051 |0,91
1 - - - -
2 - - - -
Steinsjgen 3 - - - -
Gj.snitt
SD
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