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Sammendrag

Miljgkvalitetsstandardene i vannforskriften for miljggifter i vannforekomster ble revidert hgsten
2015. Det ble blant annet innfart en grenseverdi for arsgjennomsnittet i ferskvann pa 1,2 ug Pb/l
som gjaldt den biotilgjengelige fraksjonen av bly (Pb). Biotilgjengelig konsentrasjon kan
defineres som den andelen av et stoff som kan gjgres tilgjengelig for opptak i en organisme.
Denne andelen kan veere mye lavere enn den totale konsentrasjonen. Forurenset
avrenningsvann fra et skytefelt bestar av forskjellige tilstandsformer av uorganiske
metallforbindelser, og metallforbindelser assosiert med uorganiske og organiske kolloider og
partikler. For Pb og kobber (Cu) i avrenningsvann eller porevann er det foreslatt at det er
fraksjonen med frie metallioner som utgjgr den mest biotilgjengelige og toksiske fraksjonen.
Andelen fritt metallion i vann er imidlertid ikke en konstant stgrrelse, og man har flere varianter
av kompleksbundet metall som kan veere biotilgjengelig. Derfor brukes begrepet labilt metallion,
som ogsa kan omfatte andre tilstandsformer enn fritt ion.

Det finnes mange forskjellige metoder for & male eller beregne den biotilgjengelige andelen av
metallforurensing i vann. Metodene kan deles inn i fire hovedgrupper: (1) De teoretiske
likevektsbaserte modellene, som benytter kjente kjemiske og biologiske parametere fra
lzsningen, for eksempel pH, lgst organisk innhold og toksisitet, for & finne ut hvilke spesier
metallet befinner seg pa. Et eksempel pa dette er biotic ligand-modellen (BLM). (2) Kjemiske
analysemetoder, som maler frie metallioner direkte, for eksempel ioneselektive detektorer. (3)
Forskjellige varianter av passive prgvetakere, for eksempel DGT. (4) Forskjellige metoder for
ultrafiltrering og dialyse. Mange av metodene kan kombineres, og flere av metodene for & male
tilstandsformen til metaller i vann kan ogsé benyttes pa jord og jordveeske. For & vurdere
biotilgjengelighet av metallforurensinger i jord blir det i tillegg benyttet forskjellige
ekstraksjonsprosedyrer og ristetester som kan si noe om hvordan metallene er bundet til jorda.

Det er fa metoder som er tilpasset rutinemessig overvakning av vann og vassdrag. Mange
metoder er lite uttestet, de har for hgye deteksjonsgrenser, eller de krever sofistikert utstyr og er
tidkrevende. Metoder som vil vaere egnet for overvakning av biotilgjengelig andel av metaller i
vann, er passive prgvetakere som DGT og teoretiske modeller som BLM. Utfordringen med
modeller som BLM er at de ikke er validert for vannkvaliteten man ofte finner i Norge eller i
Skandinavia. | tillegg er det utviklet fa validerte BLM-modeller for Pb. Man star derfor i fare for &
bade over- og underestimere risikoen knyttet til en metallforurensing. Elektrokjemiske
analysemetoder som voltammetri vil sannsynligvis bli mer aktuelt, men per i dag gjenstar en del
utvikling pa utstyr tilpasset feltbruk. Separasjon av metallspesier med ioneselektive kolonner og
ultrafiltrering er enkel metodikk for & undersgke metallenes tilstandsform i vann, men ma
sammenlignes med andre metoder for & vurdere om de kan benyttes i risikovurdering av
forurensinger i vann. For & vurdere biotilgjengelighet av metaller i jord kan man benytte enkle
ristetester, men det er viktig at testen er tilpasset det miljget organisme eksponeres i.
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Summary

Environmental quality standards (EQS) in the water were revised in 2015. An EQS for the
bioavailable fraction of Pb was implemented. The bioavailable fraction can be defined as the
fraction of a compound that is accessible to an organism for absorption. This fraction may be
less than the total concentration of the compound. Contaminated run-off water from a shooting
range contains different metal species, such as free ions, and metal species associated with
organic and inorganic colloids and particles. The fraction of free metal ions is considered the
most bioavailable and toxic fraction, but also metal ions associated in complexes with colloids
may be available for uptake in an organism. The term labile metal species is therefore used,
which includes several more metal species than free ions only.

There are a lot of different methods to estimate or analyze the bioavailable fraction of metals in
water. The existing methods can be divided in four main groups: (1) Theoretical equilibrium
based methods, which build on known chemical and biological processes of the metals in the
water, such as pH, concentrations of dissolved organic matter, and toxicity. An example is the
biotic ligand model (BLM). (2) Chemical analyses, such as analysis with ion selective
electrodes. (3) Different techniques of passive samplers, such as DGT. (4) Different techniques
of size and charge fractionation, such as ultra-filtration and dialysis. Many of these methods can
be combined and used to estimate the metal species in soil and soil water. To assess
bioavailable fraction of metals in soil, sequential extractions or batch tests can be used.

There are few methods available to estimate the bioavailable fraction of metals on a routinely
based surveillance of a contaminated area. Many methods are not properly validated, or the
detection limits are too high or demanding to operate. Suitable methods for routinely monitoring
for risk assessment of waters are passive samplers such as DGT and theoretical models such
as BLM. The most frequently used BLM models are, however, not validated for the most typical
water qualities in Norway or in Scandinavia. In addition, there are few validated BLM models for
Pb. Therefore, there are chances of both underestimating and overestimating the
ecotoxicological risk of a metal contamination. Use of electrochemical detection such as
voltammetry may be applicable in the future, but there are still few voltammetry instruments
available that are adapted to be used in the field. Size and charge fractionation techniques are
simple methods to evaluate metal species in water, but must be validated through comparative
studies with other methods. To assess bioavailable fractions of metals in soil, simple batch
tests, adapted to the environment of the organisms, may be used.
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1 Innledning

Pa forsvarets skyte- og gvingsfelt er det avsatt ammunisjonsrester som utgjer kilder for
spredning av potensielt giftige metaller. Vannovervakning av fra skytefeltene har vist at
avrenningen av metaller fra feltene kan overskride grenseverdiene for hva som kan utgjare en
risiko for skadeeffekter pa akvatiske organismer. En studie som ble gjort i et metallforurenset
vann i det nedlagte skytefeltet pa Gimlemoen i Kristiansand viste at grret hadde akkumulert
haye konsentrasjoner av bly (Pb) i beinvev, lever og nyre (Mariussen m. fl., 2017). Det er ogsa
blitt rapportert at dyr som beiter pa grunn som har veert forurenset av ammunisjonsrester har
blitt forgiftet (Braun m. fl., 1997). Nedlagte skytefelt som pa Gimlemoen har veert gjenstand for
omfattende oppryddingstiltak som for eksempel fjerning av forurenset jord fulgt av gjenfylling
med rene jordmasser. Slike oppryddingstiltak kan veere kostnadskrevende og omfanget av
tiltakene baserer seg pa etterbruken av omradet og i hvilken grad forurensingene utgjar en
trussel mot dyr og mennesker. Ved eksisterende skytefelt vil ammunisjonsrelatert forurensing
kunne spres via avrenning og det ma gjennomfares spredningsreduserende tiltak. Ved noen av
skytefeltene er det etablert tiltak for & redusere avrenningspotensialet ved for eksempel & lede
forurenset vann gjennom reaktivt adsorpsjonsmaterialer, tilsette adsorpsjonsmidler til
skytevoller for a redusere mobiliteten til metallene, og ved a avlede avrenningsvann slik at det
ikke kommer i kontakt med forurensingene. Slike spredningsreduserende tiltak er enklest &
gjare pa nyetablerte skytebaner og pa avgrensede definerte omrader. Pa feltskytebaner som
dekker starre areal og som har en veldig heterogen fordeling av forurensingene, og pa eldre
skytebaner med hgy avrenning av metaller vil spredningsreduserende tiltak vaere mer komplisert
o0g ressurskrevende.

De viktigst metallene i ammunisjon for handvapen som anses som potensielt giftige for dyr og
mennesker er Pb, Cu, antimon (Sb) og sink (Zn). Av disse er det bare Pb som star pa listen over
prioriterte stoffer i den reviderte VVannforskriften, men det er ogsa satt miljgkvalitetsstandarder
for Cu og Zn (Miljgdirektoratet, 2016). Konsentrasjonene av Pb og Cu i avrenningsvannet fra
militeere skytefelt i Norge kan overskride myndighetenes miljgkvalitetsstandarder for hva som
kan utgjgre en risiko for skadeeffekter pa vannlevende organismer og det kan fremmes krav om
at det gjennomfares tiltak for a redusere spredningen av forurensingene.

Miljgkvalitetsstandardene i vannforskriften for miljegifter i vannforekomster ble hgsten 2015
revidert. | Vannforskriften benyttes fire forskjellige grenseverdier for metallkonsentrasjon i
vann: En grenseverdi for arsgjennomsnittet i vannet (1,3 pg Pb/I for kystvann og 1,2 pg Pb/I for
ferskvann) og en grenseverdi for maksimalkonsentrasjon i vannet (14 pg/l for bade kystvann og
ferskvann). Grenseverdien for arsgjennomsnittet for Pb i ferskvann gjelder for den sakalt
biotilgjengelige konsentrasjonen. VVannforskriften sier ikke noe om konsentrasjonen av Cu og
Zn i vannet, men det er ogsa satt miljgkvalitetsstandarder for disse. | veilederen for
grenseverdier for klassifisering av vann, sediment og biota (Miljedirektoratet, 2016) er
grenseverdiene for arsgjennomsnittet av totalkonsentrasjonen av Cu og Zn satt til hhv 7,8 og 11
Hg/L. | Sverige er det fastsatt en EQS (environmental quality standard) for Cu pa 0,5 pg/I
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(&rsgjennomsnittlig biotilgjengelig konsentrasjon) (HVMFS, 2015), mens denne grensen er satt
til 1 pg/l i Storbritannia (DEFRA, 2014).

I tillegg til ammunisjonsforurenset avrenning vil akkumulert ammunisjon i jorda pa en
skytebane utgjere en potensiell risiko for at dyr og mennesker som ferdes i omradet blir
eksponert (Johnsen m. fl., 2016). Ved opprydning av nedlagte skytefelt blir ofte Forsvaret palagt
a fjerne forurensingen ned til et nivd som minimerer risikoen for eksponering. Graden av tiltaket
bestemmes gjerne ut fra hva omradet skal benyttes til etter tiltak. Det er rapportert tilfeller der
dyr har blitt forgiftet av Pb etter & ha ferdes, eller beitet pa skytefelt. Det kan veere fugl som har
fatt i seg haglammunisjon eller storfe som har beitet ved et malomrade pa en skytebane. Dyr kan
fa i seg ammunisjonsrelatert forurensing via jord og planter. Det er imidlertid ikke alltid en
direkte sammenheng mellom forurensingskonsentrasjonen i jord og planter, og graden av
eksponering (Johnsen m. fl., 2016). Dette tyder pa at det kan vaere egenskaper i jord og planter
som pavirker opptaket av ammunisjonsrelatert forurensing i eksponerte dyr. Den
biotilgjengelige andelen av metaller i jord vil altsa variere avhengig av forskjellige kjemiske
parametere pa samme mate som i vann.

1.1 Formal

Avrenningsvann fra forsvarets skyte- og gvingsfelt kan utgjare en risiko for skadeeffekter pa
vannlevende organismer. Miljgkvalitetskriteriene for den arsgjennomsnittlige konsentrasjonen
av Pb i vann baserer seg pa sakalt biotilgjengelig andel. Denne andelen kan veare mye lavere
enn den totale konsentrasjonen. Det finnes forskjellige metoder for hvordan den biotilgjengelige
andelen av metaller fra ammunisjonsrelatert forurensing i vann males, bade teoretisk og
praktisk. Ved a beregne den biotilgjengelige andelen av metallene kan man gjare en bedre
vurdering av den faktiske risikoen for skade pa eksponerte organismer. Del en av rapporten vil
gi en oversikt hvilke metoder, bade praktiske og teoretiske, som benyttes for a beregne
biotilgjengelig andel av metaller i vann. Rapporten vil ogsa sgke a gi eksempler pa bruk av disse
metodene og om det finnes studier hvor forskjellige metoder har blitt sammenlignet.

Forsvarets skyte- og gvingsfelt er ofte sveert forurenset av ammunisjon. Deponert ammunisjon
kan utgjere en risiko for dyr og mennesker som ferdes i omradet. P4 samme mate som i vann vil
den biotilgjengelige andelen av metaller i jord variere avhengig av forskjellige kjemiske
parametere. Opptak i planter vil ogsa sannsynligvis avhenge av faktorer som jordtype og art.
Del to av rapporten vil gi en oversikt over litteratur om hvordan biotilgjengelighet av metaller i
jord kan undersgkes.

Rapporten vil ha fokus pa metaller i handvapenammunisjon som Ph, Cu, Zn og Sb ettersom
disse stoffene sannsynligvis utgjar den starste risikoen for eventuelle skadeeffekter ved en
eksponering. Sb kan veere et utlekkingsproblem fra skyte- og gvingsfelt, men sammenlignet med
Pb og Cu er det gjort relativt fa studier pa dette halvmetallet.
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2 Biotilgjengelighet og toksisitet

Biotilgjengelighet kan defineres pa mange mate (NRC, 2003), men vil i denne rapporten bli
definert som den andelen av et stoff som kan gjares tilgjengelig for opptak i en organisme. Dette
er i henhold til definisjonen benyttet av ASTM (American society for testing and materials)
(ASTM, 1998). | hvilken grad et stoff blir gjort tilgjengelig for opptak i en organisme vil
avhenge av faktorer som type organisme (fisk, storfe), hva stoffene er last i eller bundet til (jord,
vann), stedsspesifikke egenskaper til miljget (pH, ledningevne) og i hvilken kjemisk form
stoffene er i (uorganisk, organisk). For & vurdere biotilgjengeligheten av et stoff ma man derfor
ta hensyn til mange forskjellige parametere og det er ofte ikke noen entydig mate a beregne
dette pa. Man ma derfor benytte seg av forskjellige modeller og metoder som kan tilnaerme seg
virkeligheten. Biotic Ligand Modellen (BLM) er et godt eksempel pa dette der man i tillegg til
toksisiteten til spormetallet ogsa tar hensyn til andre kjemiske parametere som for eksempel pH,
innhold av kalsium (Ca) og organisk materiale. Ut fra en totalkonsentrasjon av spormetallet i
vannet kan man derfor beregne hvor stor andel av metallet som utgjer en reell risiko for skade.
En slik modell forutsetter et solid bakgrunnsmateriale og vil gjerne vaere utviklet for spesifikke
biologiske arter men er kostnadseffektivt a benytte seg av og kan gi en god tilneerming til risiko
for skadeeffekter. For & vurdere biotilgjengelig andel av et metall ma man imidlertid forst ha
kunnskap om hvilke kjemiske former av metallet som regnes som mest tilgjengelig for opptak i
en organisme.

2.1 Miljgrelevante kjemiske former av bly, kobber og antimon

Ammunisjon for handvapen bestar i hovedsak av metallisk Pb, Cu, Sh, Zn og jern (Fe). I tillegg
kan noen ammunisjonstyper inneholde wolfram og barium. Rapporten vil fokusere pa
miljgrelevante uorganiske kjemiske former av Pb, Cu, Zn og Sb fra handvapenammunisjon.
Eventuelle Pb-organiske forbindelser fra krutt vil ikke bli omtalt.

211 Bly

Den dominerende formen av uorganisk Pb lgst i vann er som toverdig kation, Pb** (Powell m.
fl., 2009). Pb** kan danne komplekser med en rekke vanlige anioniske forbindelser i vandig
miljg som CI', OH", CO5*, SO,*, og PO,*. I tillegg har Pb** sterk affinitet til organiske
forbindelse som humusstoffer. | vann med pH < 6 uten organisk materiale vil fritt Pb* veere den
dominerende formen. Ved gkende pH (pH < 9) vil andelen kompleksbundet vannlgselig Pb i
form av PbSO,, PbOH*/PbOH, 0og PbCO4/Pb(COs)* gradvis gke. Pb** har hay affinitet til
organisk materiale som for eksempel humusstoffer (Powell m.fl. 2009). Humusstoffer bestar i
all hovedsak av fenoler og karboksylsyrer med varierende molekylstarrelse og har en negativ
ladningsstruktur (Mariussen m. fl., 2008). Affiniteten til Pb*" til humusstoffer gker med gkende
pH sannsynligvis pa grunn av at den negative ladningen til humusstoffene gker. Andelen fritt
Pb** vil dermed vare hgyest i vann med lav pH og lavt innhold av organisk materiale.
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Pa overflaten av blyammunisjon som deponeres vil det raskt starte en oksidasjonsprosess og
man far dannet blymineraler som cerussitt (PbCO3), hydrocerussitt [Pb3(COs),(OH),], og
anglesitt (PbSO,) (Lin m. fl., 1995, 1996; Cao m. fl., 2003; Hettiarachchi and Pierzynski, 2004).
Hydrocerussitt er den dominerende. | tillegg vil Pb og blymineraler som lgser seg fra
ammunisjonen ha hgy affinitet og lett adsorberes til organisk materiale og leirmateriale i jorda
(Hettiarachchi and Pierzynski, 2004). Leirpartikler har et stort overflateareal, har en negativ
ladningsstruktur, og har utbyttbare kationer som for eksempel Ca og Mg (Appelo og Postma,
2007).

2.1.2 Kobber

Pa mineralform foreligger Cu for det meste som silikat- og oksidspesier eller som miksede
kobber-/jernsulfid mineraler (van Loon and Duffy, 2000). Den dominerende formen av
uorganisk Cu lgst i vann er som toverdig kation, Cu?* (Powell m. fl., 2007). | sjgvann kan ogsa
monovalent Cu vare vanlig (Cu®). Cu*" kan som Pb*" danne komplekser med en rekke vanlige
anioniske forbindelser i vandig miljg som CI, OH", CO;*, SO,*, og PO,*. I tillegg har Cu®*
sterk affinitet til organiske forbindelse som humusstoffer. | vann med pH < 7 uten organisk
materiale vil fritt Cu®* veere den dominerende formen med et lite innslag av CuSO, (Powell
m.fl. 2007). Ved gkende pH (pH > 7) vil andelen kompleksbundet vannlgselig Cu i form av
CuCO; gradvis gke. I naturlige vannforekomster vil imidlertid fritt Cu raskt kunne adsorberes til
organisk materiale eller uorganiske kolloider og partikler pa tilsvarende mate som Ph. Andelen
fritt Cu®* vil veere hgyest i vann med lav pH, men andelene vil sannsynligvis vere lavere enn for
Pb. Ladningsfraksjonering av forurenset vann (pH ~5) fra Gimlemoen viste at det var en mye
stgrre andel av Pb som var i kationisk form enn Cu, hvilket tyder pa at Cu i stgrre grad var
kompleksbundet til organiske- eller uorganiske kolloider (Mariussen m. fl. 2016). Kilden til Cu-
forurensing pa skytefelt er prosjektiler som er dekket med en Cu- og Zn-legering samt
patronhylsteret som oftest er av messing. Det kan danne seg et kobberoksidlag (CuO, Cu,0)
eller kobberkarbonat (CuCQO3) pa overflaten (Qiu m. fl., 2011). Det grenne belegget som noen
ganger kan observeres pa overflaten av et kobberbelagt prosjektil kan veere et kobberkarbonat
som malachite [Cu,CO3(OH),]. Man antar at messing i kontakt med vann vil reagere med
hydroksylionet i vann til vandige Zn-(OH) eller Cu-(OH) forbindelser som kan ga i avrenning
eller dehydreres til et belegg av kobberoksid (Cu,O) eller sinkoksid (ZnO) pa overflaten (Qiu og
Leygraf, 2011).

2.1.3 Sink

Kilden til Zn-forurensing pa skytefelt er, som beskrevet ovenfor, prosjektiler som er dekket med
en Cu- og Zn-legering samt patronhylsteret som oftest er av messing. Den dominerende formen
av uorganisk Zn Igst i vann er som toverdig kation, Zn** (Powell m. fl., 2013). Zn*" danner i
liten grad komplekser med vanlige anioniske forbindelser i vandig miljg som CI', OH", CO5?,
S0,%, og PO,* ved pH < 8,4. Ved hayere pH vil andelen av ZnCO; gke. Som for Cu og Pb
danner Zn komplekser med organisk materiale som fulvinsyrer (Duker m. fl., 1995). Affiniteten
gker med gkende pH (pH 3-8.5) far den synker igjen ved pH > 8.5 (Duker m. fl., 1995). Zn
virker imidlertid & ha lavere affinitet til organisk materiale enn Pb og Cu (for eksempel
Antoniades og Golia, 2015; Hernandez m. fl., 2007). Ladningsfraksjonering av forurenset vann
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fra Gimlemoen og Avgrunnsdalen viste at Zn har en mye starre andel pa kationisk form (>90%)
enn Cu og Pb (Heier m. fl., 2009; Mariussen m. fl. 2017). Andelen fritt Zn* vil derfor
sannsynligvis vere hgyere enn bade Pb og Cu.

2.1.4 Antimon

Sb som benyttes som en legering i blyammunisjon for a gke hardheten til prosjektilet, vil i
kontakt med oksygen og vann, oksidere til femverdig Sb(V) (llgen m. fl., 2014). Malinger av Sb
i forskjellige typer vann og avrenningsvann har vist at Sb primart eksisterer i formen Sb(OH)¢.
Ladningsfraksjonering av vann fra forurenset skytefelt viser ogsa at over 90% av lgst Sh er i
anionisk form (Heier m. fl., 2009; Mariussen m. fl. 2017). | oksygenfattig miljg, som for
eksempel i jordveeske kan man finne spor av treverdig Sb(ll1). Treverdig Sb vil lgst i vann
sannsynligvis eksistere som Sb(OH)s. Det er vist at bade treverdig og femverdig Sh har noe
affinitet til organisk materiale (Tighe m. fl. 2005) og sekvensiell ekstraksjon av torv viste at en
stor andel av Sb var knyttet til den organiske fraksjonen (Mariussen m. fl., 2017). Skjebnen til
Sb i blyammunisjon er ganske uklar, men lekkasjestudier har vist at Sb lgses ut mye letter fra
bade forurenset jord og ammunisjon, enn Cu og Pb (Mariussen, 2012). Utlekking av Sb fra jord
er pH-avhengig og i motsetning til Pb, Cu og Zn vil utlekking av Sb gke med gkende pH
(Santillan-Medrano and Jurinak 1975; Johnson m. fl. 2005; Gundersen and Steinnes 2003;
Sanderson m. fl. 2012).

2.2 Biotilgjengelige tilstandsformer av metaller i avrenningsvann og jord

Forurenset avrenningsvann fra et skytefelt bestar av forskjellige tilstandsformer av uorganiske
metallforbindelse, og metallforbindelser assosiert med uorganiske og organiske kolloider og
partikler. De biotilgjengelige tilstandsformene av metaller er forenklet sagt de tilstandsformene
av metallene som tas opp i en organisme og er mest toksiske. Det finnes imidlertid eksempler
der stoffer er biotilgjengelige uten a vaere spesielt toksiske. For eksempel er det enkelte
organiske former for arsen (As) som lett tas opp i en organisme, men er lite toksiske, mens det
er uorganiske og mindre biotilgjengelige arsenforbindelser som er mye mer toksiske (Neff,
1997). Dette betyr at hgy biotilgjengelighet ikke ngdvendigvis betyr det samme som hgy
toksisitet. Man ma derfor ha et relativt godt bilde av hvilke tilstandsformer av et stoff man kan
forvente a finne i forurenset vann eller jord. For Pb og Cu i avrenningsvann eller porevann er
det foreslatt at det er fraksjonen med frie metallioner som utgjgr den mest biotilgjengelige og
toksiske fraksjonen (Peijnenburg og Jager, 2003). Pb, som forekommer i kompleks med anioner
(for eksempel PbCO3) eller med humussyrer, er i forskjellige studier vist seg & veere bade
mindre toksiske og biotilgjengelige. Dette skyldes delvis at de er i en tilstandsform som i
mindre grad tas opp i kroppen. For eksempel sé vil fritt Pb**-ion kunne tas opp i en organisme
via Ca’*-transportarer (Rogers and Wood, 2004). Pb som er kompleksbundet vil i mindre grad
tas opp i organismen via Ca**-transportgrer og dermed veere i en mindre biotilgjengelig
tilstandsform. Andelen fritt metallion i vann er imidlertid ikke en konstant stgrrelse, og man har
flere varianter av kompleksbundet metall som er lgst bundet og som kan vaere biotilgjengelig.
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Derfor brukes ogsa begrepet labilt metallion, som ogsa kan omfatte andre metallspesier enn fritt
ion.

Sb eksisterer som Sb(OH)s under normale avrenningsforhold. Noen studier tyder pa at det er en
liten andel av Sb i avrenningsvann som kan veere assosiert med organisk materiale (Pilarski m.
fl. 1995; Buschmann and Sigg 2004; Johnson m. fl. 2005), men det er ikke vist noen
mekanismer for dette. Selv om Sb(OH)s regnes som lite biotilgjengelig i seg selv sa vil det
vere Sb i denne tilstandsformen som i denne rapporten vil defineres som den biotilgjengelige
fraksjonen ved en karakterisering av forurenset avrenningsvann. Kunnskapen om toksisitet og
opptak av forskjellige Sb forbindelser er imidlertid veldig liten slik at det i framtiden kanskje vil
veere andre tilstandsformer av Sb som vil vaere mer interessante i et gkotoksikologisk
perspektiv.

Kjemien i jord vil veere mye mer komplisert enn i avrenningsvann, og man vil i teorien finne
mange flere forskjellige tilstandsformer av metaller fra ammunisjon enn de man finner i
avrenningsvann og porevann. For Pb og Cu er det andelen frie eller labile metallioner som kan
mobiliseres fra jorda som regnes som den mest biotilgjengelige og toksiske fraksjonen. Sb fra
ammunisjon i jord vil sannsynligvis bestd av en blanding metallisk Sb® sammen med tre- og
femverdige tilstandsformer. Andelen frie metallioner i jord som kan mobiliseres avhenger av det
miljget det er i. | praksis vil det si hvor stor andel labile metallioner som lgser seg ut i den
vaeska jorda er blandet i. Pa forurenset grunn vil det si andelen metallioner som lgser seg ut i et
vandig miljg, for eksempel etter et regnskyll eller i en vannmettet myr. Dette vil veere relevant
for akvatiske organismer og planter som eksponeres for dette vannet. Forurenset jord kan
imidlertid bli spist av beitende dyr og bli blandet sammen med sur magesaft, hvilket
sannsynligvis vil mobilisere en mye stgrre andel biotilgjengelige metallioner fra jorda enn fra
vann. For a vurdere biotilgjengelig andel av et stoff ma man derfor ogsa ta hensyn hva slags
organisme som blir eksponert og hvordan organismen eksponeres.

3  Metoder for a male biotilgjengelig andel av
metaller i vann

Den biotilgjengelige andelen av spormetaller i avrenningsvann har tradisjonelt blitt definert som
den sakalte lgste fraksjonen av spormetallene. Man har lenge visst totalkonsentrasjonen av Pb
og Cu i vann ikke gjenspeilte den reelle toksisiteten til metallene pa akvatiske organismer (Rand
og Petrocelli 1985). Av praktiske arsaker har man ofte definert spormetaller analysert i vann
filtrert gjennom et 0,45 um filter som den lgste fraksjonen av spormetallene. Andelen som sitter
fast pa filteret defineres som den partikulere fraksjonen av spormetallene. I noen tilfeller har
denne metoden gitt en brukbar tilneerming for a estimere den faktiske giftigheten til det
kontaminerte vannet (Rand og Petrocelli, 1985). Imidlertid vil spormetallene som filtreres
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gjennom et filter pd 0,45 pum besta av en blanding av forskjellige metallspesier assosiert med
lgste organiske og uorganiske kolloider, frie- og kompleksbundne ioner. Kolloider kan defineres
som lgste molekyler i varierende stgrrelse pa mellom 1 nm og 1 um (Gustafsson og Gschwend,
1997). Den biotilgjengelige andelen av spormetallene inkluderer de frie ionene samt den
andelen metall som er lgst bundet til komplekser og lett kan frigjares som fritt ion og eventuelle
andre metallspesier som ogsa kan tilgjengeligjgres for opptak. Denne fraksjonen blir ogsa kalt
den labile, eller reaktive fraksjonen av metallioner. Ettersom det er spormetallene i form av
labile ioner som regnes for de mest toksiske vil derfor en enkel filtrering mange tilfeller ikke
vaere tilstrekkelig for & vurdere giftigheten til vannet. Man ma derfor gjare en spesiering av
analytten for & beregne den biotilgjengelige andelen i vannet. En spesiering vil si & identifisere
som den atomiske eller molekylaere formen av en analytt. Det finnes i hovedsak to metoder for
spesiering av metaller i en lgsning. Den ene tilnermingen baserer seg pa beregningssmodeller
som benytter kjente kjemiske parametere fra lgsningen, som for eksempel pH og lgst organisk
innhold, for a finne ut hvilke spesier metallet befinner seg pa. Et eksempel pa dette er den sakalt
WHAM-metoden. Den andre tilnaermingen baserer seg pa direkte maling eller andre mer eller
mindre indirekte kjemiske metoder for spesiering av metaller i lgsning. Eksempler pa dette er &
male andelen frie metallioner direkte som for eksempel med ioneselektive elektroder. Andre
metoder gjar en tilnaerming ved & analysere andelen metaller som er lgst i spesifikke fraksjoner
etter en opparbeidelses- eller filtreringsprosedyre. Et eksempel pa dette er ultrafiltrering av
vannet. Andelen biotilgjengelig metall lgst i vann blir ogsa beregnet ved hjelp av passive
provetakere. Dette forutsetter en antagelse av at bare de labile ionene adsorberes av
prgvetageren og at man kan relatere opptaket i prgvetakeren til totalkonsentrasjonen i bekken.

3.1 Teoretiske beregningsmodeller av frie metallioner

Likevektshaserte modeller benyttes for & kalkulere konsentrasjon av frie og labile metallioner i
naturlig vann. NICA-Donnan-modellen og Stockholm Humic-modellen er overflatemodeller for
ioneadsorpsjon til humus (Han m. fl., 2013). NICA-Donnan-modellen antar kontinuerlig
distribusjon av bindingsseter (Peijnenburg and Jager, 2003). Windermere Humic Aqueous
Model (WHAM) inkluderer ioneadsorpsjon til humus, adsorpsjon til kolloider og oksider,
binding til leirpartikler, sorpsjon-/desorpsjonsreaksjoner med fulvinsyrer, utfelling og
konkurrerende ioner (Han m. fl., 2013, Peijnenburg and Jager, 2003). WHAM er designet for &
kalkulere den kjemiske formen av stoffet ved likevekt i vann, sedimenter og jord. Modellen er
spesielt utviklet for tilfeller der den kjemiske spesiering en domineres av organisk materiale.
Metoden er en kombinasjon av “Humic ion-Binding Model V” og en enkel uorganisk
spesieringsberegning for vandige lgsninger (Tipping, 1994; Evisa). GEOCHEM og MINEQL+
er ogsa eksempler pa spesieringsmodeller. (Peijnenburg and Jager, 2003). GEOCHEM er et
termodynamisk spesieringsprogram som kan estimere interaksjon mellom metaller og ligander
og kalkulerer den frie aktiviteten til det gitte ionet (Shaff m. fl., 2010). Innputtparametere til
GEOCHEM er de vanligste hovedionene, totalt lgst metall av interesse og pH. Programmet
kalkulerer ionestyrken i lgsningen og korrigerer stabilitetskonstanten i forhold til dette.
Outputen er likevektskonsentrasjonen av alle spesiene (Holm m. fl., 1995). MINEQL+ er en
kjemisk likevektsmodell som kan opereres bade ved lave temperaturer og lav til moderat
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ionestyrke. Kalkulasjoner kan utfares enkelt ved at kjemiske komponenter velges fra en meny,
deretter skannes den termodynamiske databasen og beregninger utfares (MINEQL+, 2015).
FIAM (free ion activity model) er en modell der samspillet mellom de kjemiske spesiene av
metallet i lgsning og organismen benyttes for a forutse opptak og toksisitet, denne modellen
benyttes mye i akvatisk toksikologi. BLM tar ogsa hensyn til metallets interaksjon med
organiske og uorganiske ligander og konkurrerende ioner som ogsa kan binde seg til den
biotiske liganden og er kanskje det verktgyet som er hyppigst benyttet for a si noe om
biotilgjengeligheten og toksisiteten til metaller i vann (Peijnenburg and Jager, 2003). BLM er
beskrevet i eget kapittel 3.2. Ved a benytte en blanding av en modell som beregner den
teoretiske andelen frie ioner (Slik som WHAM), og analytiske metoder (slik som DGT) kan
man fa en god indikasjon pa hvor stor del av metallene i lgsning som potensielt er
biotilgjengelige (Han m. fl., 2013; Pesavento m. fl., 2009).

Sammenlignende studier viser at en av de stgrste utfordringene med de teoretiske modellene er
binding til organisk materiale som enten defineres som humussyrer eller fulvinsyrer. | en
sammenlignende studie av Unsworth m. fl. (2006) beregnet de teoretiske modellene (WHAM og
MINTEQ) en mye lavere andel fritt metallion (Pb og Cu) enn det som ble malt med to passive
pregvetakingsmetoder (HF-PLM og DMT) som man antok gav det mest korrekte estimatet. To av
forklaringene var at det i naturlige vann er en stor kompleksitet og variasjon i humussyrer, og
hvordan Fe pavirker metallenes binding til humussyrene. Ved a sammenligne andelen labilt
metall mellom de to teoretiske modellene, og en passiv prgvetakingsteknikk (DGT) og en
voltammetrisk metode (GIME) fikk man bedre samsvar.

Manglende samsvar mellom WHAM-beregnet andel av labilt Cu, og DGT og en voltammetrisk
metode (Differential pulse ASV) ble ogsa rapportert av Bourgeault m. fl. (2013). | WHAM-
modellen ble det antatt att 50 % av lgst organisk materiale forekommer som fulvinsyre og under
disse forutsetningene stemte WHAM-beregningene darlig overens med andelen frie kobberioner
malt med ISE. Ved a optimalisere fulvinsyreinnholdet ved hver enkelt vannkvalitet kunne man
forbedre den WHAM-predikerte Cu®* konsentrasjonen. Andelen predikert med WHAM var
likevel 1-3 starrelsesordener lavere enn konsentrasjonen malt med ISE. Tilsvarende er ogsa
rapportert av andre (Nolan m. fl., 2003), og det kan derfor virke som om WHAM-modellen
antar at Cu et er sterkere bundet til organisk materiale enn det som faktisk er tilfelle. Valg av
teoretisk modell kan derfor veere avgjgrende for hvor bra tilnaerminger de gjgr. Nolan m. fl.
(2013) fant at WHAM antok en mye sterkere binding av Pb?* og Cu?* til lgst organisk materiale
enn det som ble antatt av GEOCHEM.

3.2 Biotic ligand model (BLM)

Toksisiteten og biotilgjengeligheten til metaller i vann, avhenger av vannets kjemi og metallets
fysiologiske tilstandsform (USEPA 2003). BLM er utviklet for & kunne predikere opptaket
og/eller giftigheten av metaller i akvatiske organismer (van Loon and Duffy, 2000; Paquin m.
fl., 2002). BLM er en geokjemisk likevektsmodell koblet med en toksikologisk dose-
responsmodell, som predikerer hvor mye av metallene som vil binde seg til den biotiske
liganden (van Loon and Duffy 2000; Di Toro 2001 m. fl., 2001; Paquin m. fl., 2002). En biotisk
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ligand er en biologisk reseptor, for eksempel gjellene pé en fisk. Ved hjelp av en slik modell kan
den biotilgjengelige andelen av et metall regnes ut, og det kan si noe om denne er over eller
under for eksempel LCs. Et stoff er giftig om en stor nok mengde av stoffet fester seg pa den
biotiske liganden. Det er flere faktorer som vil pavirke om et potensielt giftig metall vil feste seg
til denne liganden. For eksempel kan metaller forme komplekser med bade organiske og
uorganiske ligander, dette vil fore til at det er ferre tilgjengelige metaller som kan feste seg til
den biologiske liganden. Hay andel av organisk materiale som i teorien kan forme ligander med
metallet i lgsning vil derfor minke biotilgjengeligheten og derfor giftigheten til metallet. Hayt
innhold av andre kationer i lgsning kan ogsa minke sannsynligheten for at et metall fester seg til
den biotiske liganden, fordi disse vil konkurrere om plassen. BLM baserer seg pa a finne
andelen frie metaller i lgsning, da det er disse som anses som biotilgjengelig. Ved hjelp av en
matematisk modell finner BLM hvor mye av et stoff som i teorien vil feste seg pa den biotiske
liganden. I modellen tas det hensyn til en rekke faktorer, blant annet pH, temperatur, ionestyrke
og humusinnhold. Metalltoksisitet defineres i denne modellen som den konsentrasjonen metall
som antas a gi 50 % dgdelighet hos en populasjon under en viss tidsperiode (LCsg). | BLM antas
det at mengden metall som ma veere akkumulert pa en biotisk ligand for & oppna 50 %
dedelighet alltid er konstant, uavhengig av kjemien i vannet. Denne verdien kalles LAs, (lethal
accumulation). Denne assosieres sa med LCs, for stoffet, som vil varierer med vannets kjemi.
Det er vist at ved riktig kalibrering kan BLM benyttes for a finne LCs, verdier i et bredt spekter
av vannkvaliteter. Ut fra dette kan man videre beregne miljgkvaltetsstandarder som skal
beskytte organismene som lever i det aktuelle omradet. Opptak av metall pa gjellene kan variere
med fiskens livsstadier og eksponering for metallet (Paquin m. fl., 2002). BLM er basert pa to
forskjellige modeller. Den biologiske biten baserer seg pa Gill site interaction model (GSIM) og
den kjemiske delen baserer seg pa Free ion activity model (FIAM) (Cousins m. fl., 2009, Paquin
m. fl., 2002, Di Toro m. fl., 2001). For & estimere andelen frie ioner er geokjemiske modeller
som WHAM og MINEQL+ benyttet. Generelt er det frie metallioner (mn*) som antas som den
mest giftige spesien, men noen BLM-modeller tar ogsa hensyn til giftighet forarsaket av andre
spesier (f.eks. MOH™, MCI™).

Det finnes flere programvarer for a regne ut BLM. Hydroqual inc utviklet en slik modell som
finner LCsp-konsentrasjoner for Cu, Pb, kadmium (Cd) og Zn for to fiskearter og tre
vannloppearter (Pimephales promelas (storhodet grekyt), Oncorhynchus mykiss (regnbuegrret),
Daphnia magna, Daphnia pulex, Ceriodaphnia dupia). Modellen kan ogsa predikere organisk
0g uorganisk spesiering av metallet (HydroQual, 2005). Denne modellen driftes na av
Windward (www.windwardenv.com) og skal predikere bade kronisk og akutt forgiftning av
akvatiske organismer. Et verktay som predikerer kronisk forgiftning av Cu ble benyttet nar EU
risikovurderte Cu. Den internasjonal blyforeningen (ILA) har utviklet en kronisk BLM for Pb
(ILA, 2016). Disse verktayene for a predikere kronisk forgiftning krever ganske mye data. |
Hydroqual sin modell kreves for eksempel temperatur, pH, lgst organisk karbon (DOC), andelen
humussyrer (HA), Ca, Mg, Na, K, SO,, ClI, alkalinitet (CaCOs3) og S. Det er derfor utviklet en
enklere modell som baserer seg pa BLM, men som kun trenger Ca, pH og DOC (Bio-met,
Garmo m. fl., 2015). Det tyder for gvrig pa at denne modellen kan underestimerer giftigheten av
Cu i typiske norske, kalsiumfattige vann (Garmo m. fl., 2015). US-EPA innehar et
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risikovurderingsverktay som beregner bade akutt og kronisk eksponering, men denne gjelder
forelagpig kun for Cu.

En svakhet ved BLM-metoden er at den antar at det er kjemisk likevekt. Det kan ta opp til et
dagn far Cu og fiskegjeller er i kjemisk likevekt (Hatano and Shoji, 2010). Nar fisken
eksponeres for Cu, skjer det en relativt rask gkning av Cu bundet til gjellene. Denne gkningen
skjer over et par timer til et dagn (Di Toro m. fl., 2001). Eksponeringstid er noe som er viktig
for & kunne si noe om toksisiteten av metaller pa vannlevende organismer (Garmo m. fl., 2015,
Hatano and Shoji, 2010).

De fleste retningslinjer for vannkvalitet baserer seg pa akutt eller kronisk bioassay-tester med
individuell kontaminering. I noen tilfeller kan en tenke seg at effekten av to metaller vil gi en
additiv effekt, mens i andre tilfeller vil de kunne gi en mindre enn additiv effekt (antagonistisk)
eller en stgrre enn additiv effekt (synergistisk) (Cooper m. fl., 2009). Det er usikkert om man
ved hjelp av en likevektsmodell for ett enkelt element pa en enkel biotisk ligand, ogsa kan
forutse toksisiteten til en blanding av metaller. Hvis forskjellige metaller bindes til samme
opptakssete (eller biotiske ligand), vil bioakkumulering minke (eller forbli uendret) for hvert
enkelt metall nar to metaller er til stede. | en studie av Di Toro m. fl., (2001) ble det funnet at
BLM kan forutse LCs, for Cu og sglv for bade fisk og daphnier og at den kunne benyttes for &
beregne LCsq nar det er flere metaller i blanding om disse har den samme type giftighet pa den
samme biotiske liganden. BLM har derfor kapasitet til 2 modellere additiv effekt av metaller
ved hjelp av en to-sete modell, mens synergisme vanskelig kan beskrives ved hjelp av en
likevektsmodell. For a kunne modellere slike tilfeller bedre, er kunnskap om organismens
bindingsseter og bindingsmekanismer essensielt (Chen m. fl., 2010).

BLM metoden er ikke tilpasset alle former for vannkvaliteter og kan gi feil estimater pa den
biotilgjengelige andelen av metall i vannet. Statens veivesen benyttet BLM for a finne ut om
metallkonsentrasjonen i tunnelvaskevannet kunne veere giftig for dyrene i resipienten. Det viste
seg at LCs, predikert ved hjelp av BLM var svert hgy, mest sannsynlig pa grunn av hgyt
innhold av DOC. De fleste av dyrene som levde i fangdammen nedstrems tunnelen dgde som
falge av hendelsen. | dette tilfellet fungerte BLM darlig, da DOC ikke kom fra humus eller
andre naturlige kilder, men sannsynligvis fra sdpe. DOC konsentrasjonen var ogsa hgyere enn
det modellen var tilpasset til (Johansen and Thygesen, 2013).

BLM-metodene er kalibrert for en vannkjemi som er mest vanlig i Europa. Vannkjemien i
Skandinaviske vann avviker i stor grad fra denne bade i innhold av Ca, pH, humus og alkalinitet
(Cousins m. fl., 2009; Hoppe m. fl., 2105; Garmo m. fl., 2015). Skandinaviske vann betegnes
derfor ofte som myke. | Norge kan sa mange som 90% av innsjgene ha et innhold av Ca som er
utenfor valideringsomradet (Garmo m. fl., 2015). | mange tilfeller, serlig i sure vann, medfarer
dette at modellen beregner at 100% av metallet er biotilgjengelig. Dette tilsier at man kan bruke
modellen utenfor valideringsomradet. I falge Garmo m. fl. (2015) vil imidlertid BLM-modellen
kunne underestimere toksisiteten til metaller. Det finnes blant annet forskjellig tilgjengelige
BLM-modeller som kan gi forskjellige beregninger av grenseverdier. | en studie av Garmo m.
fl., (2015) indikerte en modell (Biomet ver 2.3) at den underestimerte giftigheten av Cu i vann
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med pH og Ca-konsentrasjoner innenfor valideringsomradet, men med et lavt innhold av
organisk materiale. Tilsvarende er vist av Hoppe m. fl., (2015) i Ca-fattige vann.

FFI har sammen med Norges miljg- og biovitenskapelige universitet (NMBU) gjort en
undersgkelse av et fiskebarende vann, Kyrtjgnn, pa det nedlagte skytefeltet pa Gimlemoen i
Kristiansand. Vannkvalitetsdata fra Kyrtjgnn ble satt inn i to forenklede BML-modeller for Cu
0g Zn, hhv Biomet (www.bio-met.net) og PNEC.pro (www.pnec-pro.com). pH og Ca-
konsentrasjonen i vannet fra Kyrtjgnn (pH < 5,6 og Ca < 2 mg/L) 14 utenfor valideringsomradet
til Biomet (pH 6-8 og Ca 3,1-93 mg/L). PNEC.pro beregner en PNEC-verdi (predicted no effect
concentration). Ved konsentrasjoner av stoffet lavere enn PNEC forventes ingen effekter pa
noen organismer i et habitat. Biomet beregner EQS-verdier (environmental quality standards) og
den biotilgjengelige andelen av metallene. Ved konsentrasjoner lavere enn EQS forventes ingen
effekter & oppsta pa dyresamfunn i et habitat. PNEC beregnes ut fra gkotoksikologiske studier
pa enkeltorganismer i et habitat og benyttes for & beregne EQS-verdier som skal beskytte hele
samfunn i et habitat. | en overordnet BML-modell skal disse to verdiene i prinsippet gi
tilneermet samme estimat. Biomet beregnet en EQS (environmental quality standard) pa 17,7
ug/L og 80,7 ug/L for henholdsvis Cu og Zn, mens PNEC.pro beregnet en PNEC pa 56,7 pg/L
og 7,0 pg/L for henholdsvis Cu og Zn. Det store avviket i estimatene mellom de to modellene
indikerer at man ma benytte de med stor grad av varsomhet.

3.3 Forenklet modell for & estimere biotilgjengelig bly

| forbindelse med EUs vanndirektiv har det bitt utarbeidet miljgkvalitetskriterier for Pb i vann.
Ettersom grenseverdien for arsgjennomsnittet for Pb i ferskvann gjelder for den sakalt
biotilgjengelige konsentrasjonen er det foreslatt en forenklet modell for & beregne dette for Pb
(European Commission 2011, 2014). Modellen tar kun utgangspunkt i innholdet av lgst
organisk materiale (DOC) og den estimert miljgkvaltetsstandarden (EQS) som er satt til 1,2
ug/L. Modellen skal veere validert for konsentrasjoner av DOC lavere enn 17, Ca-konsentrasjon
hayere enn 2 mg/L, og pH pa mellom 6.0 og 8.5. Modellen er blant annet benyttet av NIVA i et
av overvakingsprogrammene for avrenningen av metaller fra nedlagte skytefelt i Norge (Garmo,
2016). Konsentrasjonen av biotilgjengelig Pb beregnes ut fra formel (1):

[Pb]wictitgiengeligy = [PB] gost, 0.45um) X (EQS (referanse)/ PNEC (stedsspesifiki)) (1)

[PB] (st, 0.45um) €F kOnsentrasjonen av den lgste fraksjonen i vannet, EQS er
Miljgkvalitetsstandarden for Pb i ferskvann som er satt til 1,2 pg/L. PNEC (stedsspesifikk) €I
predicted no effect concentration for det aktuelle vannet.

PNEC (steasspesifik) Kan beregnes ut fra formel (2):

PNEC (stedsspesifikk) = EQS(referanse) + (1,2 X ([DOC (stedspesifikk)] - [DOC (referanse)])) (2)

DOC er konsentrasjonen av organisk materiale i den lgste fraksjonen (0,45 pm) i vannet. DOC
(referanse) €7 NOrmalisert ut fra en DOC-konsentrasjon pa 1 mg/L. Klammen med
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konsentrasjonenen av DOC er ganget opp med en faktor pa 1,2. Det er en faktor som er beregnet
ut fra en toksisitetstudie av Pb pa en organisme (Hjuldyret Philodina rapida) med gkende
mengde lgst organisk materiale i vannet. Denne organismen er den som har respondert minst pa
gkende mengde DOC i vannet. Toksisiteten av Pb avtok som en funksjon av DOC-
konsentrasjonen med et stigningstall pa 1,2. Et lavt tall vil gi et mer konservativt estimat pa
PNEC (stedsspesifikk)-

Formel (1) og (2) kan settes sammen for enkelt & beregne [Pb] pictitgjengelig) i ligning (3):

[Pb] wiotitgjengeliy= [P0] gast, 0.45um) X 1,2/(1,2 + 1,2([DOC stedspesiiio] — 1)) (3)

Dette verktgyet tar bare hensyn til innholdet av lgst organisk materiale i vannet og er basert pa
gkotoksikologiske studier der man har observert at innholdet av DOC er den viktigste
parameteren for a beskrive giftigheten av Pb. En dobling av DOC gir en halvering av
biotilgjengelig Pb, og en dobling av PNEC. Ligningen for a estimere biotilgjengelig
konsentrasjon av Pb er sammenlignet med teoretiske beregningsmodeller av frie metallioner
som VisualMINTEQ og WHAM og man har funnet gode korrelasjoner mellom dem.

Den forenklede metoden for & beregne biotilgjengelig konsentrasjon av Pb er ikke validert for
pH lavere enn 6,0. Norske vann er ofte sure og det kan veere fare for at metoden vil
underestimere toksisiteten av Pb ettersom pH er en viktig faktor for biotilgjengeligheten av Pb.
@rret fra Kyrtjgnn pa Gimlemoen har akkumulert svart hgye konsentrasjoner av Pb og har
sterkt nedsatt ALA-D funksjon som fglge av Pb-eksponeringen (Mariussen m. fl., 2017).
Vannet pa Kyrtjgnn har en pH lavere enn hadde modellene er validert for (pH < 5,5) og en Ca-
konsentrasjon pa litt under 2 mg/L. Konsentrasjonen av lgst Pb i Kyrtjgnn 13 pa ca 12 pg/L i
2012. Setter man inn data for DOC (11 mg/L) i ligning (2) og (3) far man en stedsspesifikk
PNEC pa 13,2 pg/L Pb, med en biotilgjengelig konsentrasjon av Pb pa ca 1,1 pg/L. Ettersom
der ble funnet klare indikasjoner pa at grret fra Kyrtjgnn var pavirket av Pb eksponering vil ikke
denne forenklede tilnaermingen gi et riktig stedsspesifikt estimat pa biotilgjengelig andel og
toksisitet av Pb pa akvatiske organismer. Rapporten til Garmo (2016) dekket avrenning fra 15
skytefelt og ca 90 prevepunkter. Det var ca 30 prgvepunkter som hadde registrert en pH mindre
enn 6,0. Starrelses- og ladningsfraksjonering av vannet fra Kyrtjgnn viste videre at
konsentrasjonen av Pb pa kationisk form var 6,0 pg/L og andelen Pb < 10 KDa var pa 2,4 pg/L.
Dette tyder pa en mye hgyere biotilgjengelig andel av Pb enn 1,1 pug/L som beregnet ut fra

ligning (3).
3.4 Kjemiske og fysiske spesieringsteknikker

Pravetagere i vann kan samle opp prever som gjenspeiler den biotilgjengelige andelen metaller i
vannet. Slike pragvetagere kan deles i to grupper: aktive og passive prgvetagere. Aktive
provetagere tiltrekker seg gjerne analytten ved hjelp av en pumpe eller andre mekaniske
anretninger. Ulempen med dette er at det kreves strgm eller batterier for & kunne ta praver. |
passive prgvetagere ma analytten gjerne diffundere eller pa annen mate fraktes over en barriere
far det binder seg til et oppsamlingsmedium. Oppsamlingsmediet er enten en veeske (f.eks.
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heksan) eller et fast stoff (f.eks. EDTA eller Chelex). Passive prgvetakere kan utformes slik at
det kun er gnsket stoff og spesie som tas opp. Tre faktorer som avgjar hva som tas opp i en
passiv provetaker er opptaksmediet, diffusjonslengde og porestarrelse i barrieren. Det finnes
ogsa spesieringsteknikker som krever at prgven bearbeides pa lab, eller pa stedet, etter at den er
tatt. Ulempen med disse metodene er at spesieringen av metaller (og andre stoffer) i prgven kan
forandre seg far analysen utfgres. De eneste metodene som kan male frie metallioner direkte er
ved hjelp av elektrokjemiske malingsmetoder. Ulempen med elektrokjemiske malingsmetoder
har tradisjonelt veert lave deteksjonsgrenser, interferenser med andre ioner og fa instrumenter
som er tilpasset feltbruk.

3.4.1 Voltammetri

Voltammetri er en teknikk der stram males som en funksjon av spenningspotensialet (Desmond
m. fl., 1998; Pesavento m. fl., 2009; Tercier-Waeber m. fl., 2008). Konsentrasjonen av labile
spesier analyseres ved a male strammen i en lgsning nar metaller tas opp i, eller frigjares fra en
elektrode. Instrumentet bestar av en voltammetrisk analysator, en tre-elektrode-celle
(arbeidende-, referanse- og motelektrode) og en datamaskin. Denne metoden har lav
deteksjonsgrense (< 1ug/L), og den kan analysere flere metaller. Tradisjonelt har
arbeidselektroden veert belagt med en tynn film av kvikksglv der metallionet man gnsker a male
reduseres til elementaert metall og danner et kvikksglv-metall kompleks (amalgam). Avsatt
metall strippes deretter av amalgamet gjennom en oksidasjonsprosess, derav navnet stripping
voltammetri. Strammen som oppstar ved oksideringen males og er proporsjonal med
konsentrasjonen av den Kjemiske spesien (Princeton-Applied-Research). Elektroden som
benyttes i voltammetri har tidligere bestatt av kvikksglv, i hovedsak sakalt HMDE- (Hanging
Mercury Drop Electrode) og TFME- (Thin-film Mercury Electrode) elektroder. Kvikksglv er
giftig og andre alternative materialer blir testet ut som for eksempel vismut, gull og sglv (Wu m.
fl., 2008; Wang 2005). Det finnes en rekke forskjellige varianter av voltammetri. Anode og
katode stripping voltammetry (ASV og CSV), adsorptiv stripping voltammetry, stripping
chronopotentiometri og AGNES (Absence of gradient Nernstian Equilibrium Stripping)
(Pesavento m. fl., 2009; Domingos m. fl., 2008; Buffle and Tercier-Waeber, 2005). Voltammetri
er en metode som man tidligere bare kunne utfare pa lab og som fungerte best i sjgvann da det
kreves en viss mengde elektrolytter i lasning (INAP, 2002). Analysemetodene har imidlertid
veert gjenstand for sterk utvikling og det finnes voltammetrisk analyseutstyr som man kan
benytte i felt i bade ferskvann og saltvann. (Achterberg and Braungardt, 1999; Pesavento m. fl.,
2009; Sigg m. fl., 2006).

Feltinstrumentene er i stor grad basert pa konvensjonelle metoder der instrumenteringen er
endret noe pa grunn av fare for interferenser. Blant annet ma elektroden utformes slik at
sensorene er beskyttet fra fysiske, kjemiske og biologiske interferenser. En tykk agarosegel har
vist seg som en effektiv beskyttelse (Buffle and Tercier-Waeber, 2005). Det er fa kommersielt
tilgjengelige voltammetrisk maleutstyr som er tilpasset feltbruk. VVIP (voltametric in situ
profiling system) er et in situ system for maling av frie metallioner og kan benyttes for
metallovervaking helt ned til 150 m dyp. VIP-systemet bestar av en nedsenkbar voltametrisk
probe basert pa en mikrosensor, en nedsenkbar online oksygenfjernende modul, en nedsenkbar
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Ocean Seven 316 multiparameterprobe, en kalibreringsenhet, overflateenhet og en PC med
software til & styre systemet (Idronaut m. fl., 2002). Den nedsenkbare sensoren er en sakalt
GIME (gel-integrated voltametric microsensors). Gelen fungerer som en dialysemembran som
lar sma ioner og molekyler diffundere inn, mens kolloider, partikler og sterre komplekser holdes
borte fra sensoren (Idronaut m. fl., 2002, Tercier m. fl., 1998, Pesavento m. fl., 2009). Prinsippet
for denne gel-membranen er den samme som for DGT. Dette systemet kan male dynamisk
fraksjon av Cu, Pb, Cd og Zn pa ppt niva samtidig. Dette systemet kan ogsa male trykk,
temperatur, pH, oksygen, konduktivitet, saltinnhold, redoks, turbiditet og klorofyll.
Responstiden er under en time og systemet kan benyttes pa bade ferskvann og saltvann
(Pesavento m. fl., 2009). Systemet leveres av et italiensk firma, Idronaut (Idronaut.it).

3.4.2 loneselektiv elektrode (ISE)

Potensiometri med ioneselektive elektroder (ISE) er i en god metode for & male frie ioner i
lasninger (Pesavento m. fl., 2009; Peijnenburg and Jager, 2003; Pretsch 2002). Prinsippet for
metoden er at man setter en elektrode ned i en lgsning som inneholder ionene man gnsker a
male. Elektroden er fylt med en lgsning av ionet i en konsentrasjon som er forskjellig fra den
lgsningen man maler i. Spenningen som oppstar mellom elektroden og lgsningen kan males mot
en ytre referanseelektrode. Dette potensialet kan sammenlignes med det som oppstar i en
standardlgsning og dermed benyttes til & beregne konsentrasjonen i den ukjente lgsningen.
Elektroden er utstyrt med en membran som er selektiv for det ionet som skal bestemmes. Denne
metoden er relativt enkel, og fungerer nesten som en pH maling. Kommersielt finnes denne
metoden forelgpig for noen ioner av alkalimetallene (Ca, Na, K), halogener (Cl, F, CN),
metaller (Pb, Cu) og noen anioner (nitrat, sulfide). Ulempen med denne metoden er en relativt
hay deteksjonsgrense, interferens med andre ioner som for eksempel Fe, og det er litt uklart
hvor gode de er til feltbruk med stor variasjon i vannkjemi. Ideelt sett sa skal standardlgsningen
ha tilsvarende ionestyrken og pH som i prgvelgsningen. Denne metoden er under stadig
utvikling og gode elektroder vil sannsynligvis etter hvert komme pa markedet (McGraw m. fl.,
2008). En ionseselektive elektrode som kan vare relevant for forsvaret er en for Cu fra Global
Water Instrumentation. Den skal ha fa ioniske interferenser og skal ha et deteksjonsomrade for
Cu pa mellom 0,4 pg/L -6350 mg/L.

3.4.3 Passive provetakingsteknikker

Diffusive gradients in thin films (DGT)

DGT er en praktisk metode for & evaluere biotilgjengeligheten av metaller i vann. Dette er en
metode som passivt tar opp labile metaller fra lgsning ved hjelp av diffusjon (INAP, 2002, De la
Torre m. fl., 2000; Degryse m. fl., 2009: Pesavento m. fl., 2009). Fraksjonen som males med
DGT er den lgste fraksjonen pluss metaller i komplekser som lett dissosierer slik som
uorganiske metall-ligandkomplekser og noen metall-organiske komplekser (Balistrieri and
Blank, 2008; Bourgeault m. fl., 2013). DGT har mange fordeler over andre liknende teknikker,
den er blant annet enkel & bruke, kan gi informasjon om forskijellige spesier av et metall ved &
variere tykkelse og porestgrrelse pa membranen, den kan oppkonsentrere metaller i felt og flere
metaller kan males samtidig (Denney m. fl., 1999; De la Torre m. fl., 2000). DGT kan benyttes
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for & finne andelen labile spesier av Fe, mangan (Mn), Cd, kobolt (Co), Cu, nikkel (Ni), Pb og
Zn (INAP, 2002). DGT bestar av tre lag, et resin-impregnert hydrogellag (Chelex 100), et
hydrogel diffusjonslag og en filtermembran. Filtermembranens porestarrelse er 0,45 um, og vil
saledes hindre partikulaert materiale & trenge gjennom membranen. Hydrogelen har en
funksjonell porestgrrelse pa 2-5 nm og tykkelse pa mellom 400 og 2000 um og kontrollerer
diffusjonstransporten av metallene inn til kation-binderen (INAP, 2002; Pesavento m. fl., 2009).
Ved & variere konsentrasjonen av tverrbindere i gelfasen er det mulig  fa DGT som hindrer
diffusjon av metal-humus-komplekser men som har tilneermet fri diffusjon av frie metallioner
og sma komplekser. Ved a benytte flere DGT med forskjellige porestarrelser er det mulig a
finne andel frie metallioner, samt andel metall bundet i organiske og uorganiske komplekser.
Konsentrasjonen av labilt metall tatt opp i prevetakeren er direkte proporsjonalt med
metallkonsentrasjonen i lgsningen og diffusjonshastigheten av metallionet gjennom gelen
(Pesavento m. fl., 2009 Scally m. fl., 2006). Konsentrasjoner av labile metallspesier kan derfor
beregnes om man vet hvor mye metall som er akkumulert pa resinen, diffusjonskoefisienten til
metallet, og prevetakingstid. Diffusjonshastigheten gjennom gelen kan variere med vannets
Kjemi, slik som ionestyrke og pH (INAP, 2002; Scally m. fl., 2006). Om vannet har sveert lav
kationkonsentrasjon (<2 x10* M) kan dette fare til en overestimering av labile metallioner, fordi
det er hgy konsentrasjon av natrium inne i DGT (De la Torre m. fl., 2000). For & opprettholde
spenningsbalansen ma det diffundere et annet kation inn hvis natrium diffunderer ut av DGT.
Dette kan fare til et hgyere opptak av metaller i DGT enn det som ville veert tilfellet i hardere
vann. | en studie av Sigg m. fl., 2006 ble tre forskjellige passive prgvetakerteknikker (DGT,
liquid mebrane (FTPLM, HFPLM), Donnan membran teknikk (DMT) sammenlignet for a male
biotilgjengelig andel av Pb, Cu, Zn og Cd i ferskvann. DGT malte mye hgyere biotilgjengelig
andel av Cu, Pb og Cd enn de andre metodene. Dette skyldes i stor grad av at de andre
metodene er forsgkt tilpasset for & beregne andelen frie metallioner, mens DGT ogsa inkluderer
labile metallspesier. Andelen labile metallspesier ble sammenlignet med totalinnholdet av
metaller i vannet filtrert gjennom et 0,45 pum filter. Opptaket av Cu og Pb i DGT i forhold til
totalinnholdet varierte med henholdsvis 18-65% for Cu og 7-60% for Pb. Hayest andel tatt opp
av DGT var i vannet med lavest innhold av organisk materiale.

Chemcatcher®

Chemcatcher bestar av en cellulose-acetat-membran som fungerer som et tynt diffusjonslag.
Innenfor membranen befinner det seg en immobilisert chelaterende akseptor resin pa en
polytetrafluoretylen (PTFE) base (Pesavento m. fl., 2009, Vrana m. fl., 2005; Charriau m. fl.,
2016; Lissalde m. fl., 2016). Chemcatcher opererer under dynamiske forhold, derfor er, som for
DGT, kinetikken viktig. Fluksen vil vaere proporsjonal med konsentrasjonen av labile
metallspesier (Pesavento m. fl., 2009). Prgvetakerens typiske eksponeringstid er 14 dager til 1
maned. Etter eksponering ekstraheres metallene fra resinen ved hjelp av syre, og praven kan
analyseres for metaller. Denne metoden kan benyttes for bade organiske miljggifter, og Cd, Cu,
Ni, Pb og Zn, ved a benytte forskjellige membraner og resiner (Vrana m. fl., 2005).
Chemcatcher er kommersielt tilgjengelig (http://www.port.ac.uk/research/chemcatcher/) og har
blitt sammenlignet med DGT (Charriau m. fl., 2016). Resultatene fra disse forsgkene har veert at
de samsvarer ganske godt. Chemcatcher skiller seg imidlertid ut fra DGT ved at den trenger &
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kalibreres pa fornand pa lab for de metallene man gnsker & méle. Hvordan den pavirkes av pH,
ionestyrke og temperatur er lite studert.

Gellyfish

DGT er en dynamisk prgvetaker og vil i prinsippet ikke bli mettet, og konsentrasjonen av metall
beregnes ut fra diffusjonshastigheten. Gellyfish er en pravetaker som er basert pa
likeveltsprinsippet og skal vere suspendert i vann til likevekt nas. Prgvetakeren bestar av en
tayelig ytre polyakrylamidgelskive innebygd med en kjent mengde iminodiacetat-
komplekserende-resin i form av partikler. Mengden metaller akkumulert i provetakeren vil veere
proporsjonal med konsentrasjonen av frie ioner i praven (Pesavento m. fl., 2009). Metoden blir
sett pa som lovende for & beregne konsentrasjonen av frie metallioner i en lgsning, men ulempen
med metoden er at det kan ta lang tid far likevekt nas og forelgpig bare validert for det marine
miljg og er ikke kommersielt tilgjengelig som et ferdig produkt (Pesavento m. fl., 2009; Dong
m. fl., 2015).

Liquid membrane (LM)

Support Liquid Membrane (SLM) og Permeation Liquid Membrane (PLM) er metoder der man
har forsgk a etterlikne opptak av metaller i biota. Prinsippet for metodene er a benytte et
organisk lgsemiddel som ikke er lgselig i vann og som inneholder et stoff som kan danne
komplekser med metallioner, et sakalt baerermolekyl. Lagsemidlet med det komplekserende
stoffet er immobilisert av kapillaerkrefter pa en tynn hydrofob og porgs membran. Membranene
leveres i forskjellige former, som flate ark/strimler eller som hule fibre. Den ene siden av
membranen er eksponert mot vannet man gnsker a analysere, mens den andre siden av
membranen er eksponert mot en sakalt striplgsning som inneholder et stoff som har hgyere
affinitet til metallet enn baerermolekylet i membranen. Barermolekylet i membranen danner
komplekser med metallionet og fraktes over membranen ved hjelp av diffusjon. Metallionet
kompleksdanner med liganden i striplgsningen, og oppkonsentreres i lgsningen pa den andre
siden av membranen (Parthasarathy m. fl., 2004; Vrana m. fl., 2005; Kocherginsky m. fl., 2007;
Pesavento m. fl., 2009). Ved & forandre baerermolekylet i den organiske fasen i membranen kan
man oppkonsentrerer et bredt spekter av metaller, som feks Cu, Pb, Zn og Cd. Denne metoden
har blitt benyttet i felt (Vrana m. fl., 2005; Sigg m. fl., 2006) og, avhengig av hvilke
permeabilitetskriterier som blir satt, funnet egnet til & beregne bade andelen frie og labile
metallioner i vandige lgsninger. I studien av Sigg m. fl., (2006) ble det benyttet en sakalt
hulfiber-PLM (HFPLM) for & identifisere andelen fritt Cu, Pb, og Cd. En annen metode er
sakalt Stabilized liquid membrane device (SLMD) som er en flat membran som inneholder en
sterk syrelgsning med hgy affinitet for det aktuelle metallet. Denne metoden kan kun male
divalente metallioner (Vrana m. fl., 2005). Vaeske-membran-metodene er forelgpig lite utviklet
og brukes forelgpig mest til forskningsformal.

Dialyseteknikker

Likevektsdialyse er en enkel mate a separere spesier i henhold til starrelse. Denne metoden
baserer seg pa diffusjonsfluks av spesier som er sma nok til & passere gjennom en membran til
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likevekt er nadd. Slik kan metaller som er assosiert med kolloider, humussyre eller andre
komplekser ekskluderes pa bakgrunn av stgrrelse. Denne metoden kan ogsa videre konfigureres
ved 4 tilsette en mottakende fase med hay affinitet for det gnskede spesiet. Under slike forhold
vil diffusjonsraten veere direkte proporsjonal med metallkonsentrasjonen i vannet (Vrana m. fl.,
2005). Donnan dialyse teknikk (DMT) er basert pa distribusjonen av frie metallioner mellom to
vandige faser, en donorlgsning som inneholder frie metallioner og deres komplekser (prgven),
0g en mottakerlgsning med bestemt ionekomposisjon. Disse to Igsningene skilles av en
kationbytte membran (Pesavento m. fl., 2009). Membranen bestar av polystyren og
divinylbensen med sulfonsyregrupper som er deprotonert ved pH > 2. Det negative potensialet i
membranen tillater kationer & passere gjennom membranen med mye hgyere fluks enn anioner
og ngytrale spesier (Sigg m. fl., 2006). Transporten over membranen er drevet av
aktivitetsgradienten mellom de to fasene til en sakalt Donnan likevekt nas. Denne teknikken ble
benyttet av Sigg m. fl., (2006) for & identifisere andelen fritt Cu, Pb, og Cd i felt. Den er ogsa
benyttet for & estimere andelen frie metallioner i jordveeske (Nolan m. fl., 2003). DMT er en
likevektsmetode og det kan ta flere degn & oppna likevekt. Andelen frie ioner beregnes etter at
likevekt er oppnadd ved hjelp av en ligning (Temminghoff m. fl., 2000; Pesavento m. fl., 2009).
Dette er en metode som er under utvikling. Universitetet i Wageningen har etablert et system for
bruk av metoden, den sakalte Wageningen Donnan Membrane Technique (WDMT), for bade
kationer og anioner (Vega m. fl., 2009; Temminghoff m. fl., 2000). | en studie av Parat og
Pinheiro (2015) har de utviklet et system for bruk i felt der de kobler elektrokjemisk deteksjon
med DMT.

3.4.4  Filtrering

Filtrering i forskjellige starrelsesfraksjoner er en metode som kan benyttes for a fa en oversikt
over om metallene er lgst eller ikke, og i hvilke starrelsesfraksjoner metallforurensingene er i.
Denne teknikken benyttes ofte sammen med andre teknikker som for eksempel ionebytte. Ved &
filtrere vannet gjennom filter med forskjellige porestarrelse vil man kunnen gjare en
starrelsesfraksjonering av metallene som er lgst i vannet. Det finnes forskjellige teknikker for &
filtrere vannet. En mate er a sentrifugere vannet gjennom filter som er satt inn i sma rer (15-50
ml), som beskrevet av Pedrot m. fl., (2008). Metoden er rask og utfare, rarene er kommersielt
tilgjengelig og finnes med filter med flere porestarrelser (1000 KD-100000KD). Ulempen med
denne metoden er at den er lite utprevd for metaller i vann og bar derfor testes sammen med
andre metoder. En annen mate er a filtrere vannet med pumpe gjennom sakalt hulfiberkolonner
som beskrevet i (Heier m. fl., 2004). Denne metoden er en anerkjent metode for & identifisere
labile metaller i forurenset vann, men skiller ikke mellom metaller bundet til kolloider og frie
metallioner og metallmolekyler. Koblet med en ionebytterkolonne kan man kan man imidlertid
fa en god karakterisering av metallformene i vannet.

3.4.5 lonebytte

lonebytte er en teknikk der vann kommer i kontakt med en sterk kompleksbinder (resin) som
binder enten kationer eller anioner. Ofte innebarer dette & pumpe vannet gjennom en kolonne.
Fast fase ekstraksjon (SPE) er en type aktiv prgvetaker der vannet pumpes gjennom en
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plastpatron som inneholder en sterk kationbytter. Med denne metoden samles kationer (f.eks.
Cu?*, Pb*") opp i patronen, mens annet materiale passerer gjennom. Vannet filtreres farst over et
spraytefilter for & fjerne partikuleert materiale (<0,45 um). For en mer helhetlig spesiering kan
vannprgvene fraksjoneres gjennom bade en kationbytter og en anionbytter. Andelen av
kationiske metaller som sitter igjen pa kationbytteren kan regnes som den labile biotilgjengelige
fraksjonen (Heier m. fl., 2004), og omvendt for anionske metalloider. Filtrering, koblet sammen
med ionebytte og analyse av organisk materiale i de forskjellige oppsamlede fraksjonene vil gi
en god karakterisering av hvilke former metallene er i vannet.

3.5 Biologiske metoder

En metode som gir informasjon om biologisk relevante konsentrasjoner av forurensede stoffer
er a benytte biota. Her kan organismen benyttet tilpasses vannforekomsten og hvilket stoff man
vil se pa. Organismene settes ut for en begrenset periode, hvor de passivt akkumulerer metaller.
Etter endt eksponering kan vev fra organismen analyseres (Lopez m. fl., 1994: Vrana m. fl.,
2005; Gecheva og Yurukova, 2013). Slike organismer kan vare blant annet moser og krepsdyr
som tanglopper. Dette er arter som finnes i ferskvann i hele Europa og som akkumulerer
spormetaller (Bourgeault m. fl., 2013). Dette er en metode som kan sammenlignes med passive
pravetakere. Utfordringen er & beregne andelen biotilgjengelig metall i vannet ut fra opptaket i
organismen. Dette kan gjeres ved & beregne opptaksraten pa tilsvarende mate som pa DGT, men
er ikke standardisert pa tilsvarende mate.

Opptak av metaller i vannmose har veert benyttet av NIVA i overvakingen av norske skytefelt
og de fant god korrelasjon mellom konsentrasjon i vannet og opptak i mosene (Rognerud 2000).
Metoden synes a fungere godt hvis man gnsker & sammenligne oppkonsentrering av metaller
mellom forskjellige vann. Dette kan si noe om biotilgjengeligheten av metallene i forskjellige
vannkvaliteter. Metoden synes forelgpig mindre egnet til & beregne den biotilgjengelige andel
av metallene i et vann.

En annen metode for a finne biotilgjengelige metaller er ved hjelp av rekombinante
sensorbakterier. Noen bakterier vokser i metallforurensede omrader. Disse er vanligvis tilpasset
tilstedevaerelsen av giftige metaller ved genetisk kodede resistensmekanismer. Mange av disse
mekanismene fungerer ved ekskludering av metaller gjennom en energiavhengig pumpe i
cellemembranen. Den presise reguleringen av resistansgenet har blitt benyttet for a konstruere
spesifikke sensorbakterier. | sensorbakteriene er reguleringselementet koblet til utrykket av et
rapporteringsgen. Rapporteringsgenet kan vere et gen fra ildflue (luciferase) som produserer lys
som kan kvantifiseres (Tauriainen m. fl., 1998, Tauriainen m. fl., 2000). Bruk av biosensorer vil
sannsynligvis vaere en mye brukt teknikk for & identifisere biotilgjengelige former av bade
uorganiske og organiske stoffer (Kaur m. fl., 2015).
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4  Metoder for a male biotilgjengelig andel av
metaller i jord

Jord er en komplisert matriks som bestar av forskjellige uorganiske mineraler, organisk
materiale, vann og luft. De uorganiske mineralpartiklene og det organiske materialet er ofte
bundet sammen i aggregater. Jord dannes av erosjonsprosesser av underliggende berggrunn,
eller fra vanntransporterte avsetninger, i et samspill med dyr og planter, og klima. Klimaet er
sannsynligvis den viktigste faktoren i jorddannelsesprosessen. Klimaet bestemmer om det
primert vil foregd en kjemisk, eller mekanisk erosjonsprosess og hvor raskt prosessen skijer.
Jorden som er dannet ved mekanisk forvitring kalles primarmateriale, mens jord som er dannet
ved Kjemisk forvitring er sekundaermateriale (Tarbuck and Lutgens, 1990; , Vogt and Seip,
1999). | omrader med mye regn vil for eksempel lettlgselige mineraler som for eksempel
kalsiumkarbonat vaskes ut og tyngre lgselige Fe- og aluminiumoksider akkumuleres. Organisk
material fra vegetasjon som brytes ned kan danne et surt miljg og gke utvaskingen og erosjonen
av jordmineraler. De fleste jordtypene er en blanding av grus (> 2mm), sand (0,02-2mm), silt
(0,002-0,02mm) og leire (< 0,002 mm), iblandet varierende mengder organisk materiale.
Jorddannelsen skjer fra overflaten og nedover og det vil oppsta sakalte soner eller lag som
utgjer jordprofilen. Den starste andelen organisk materiale finner man som regel pa overflaten
av jordprofilen og stammer for det meste fra dedt plantemateriale. Det organiske materiale som
er fullstendig nedbrutt bestar av en rekke makromolekyler med molekylvekt fra noen tusen til
mer enn 100 000 og kalles humus. Molekylene inneholder som regel mange fenol-,
karboksylsyre-, amino-, alkohol- og sulfhydrylgrupper. Selv om jord vanligvis kun inneholder
en liten andel humus (<10 % vekt/volum), har den likevel stor innvirkning pa jordas kjemiske
egenskaper (Vogt and Seip, 1999, van Loon and Duffy, 2000). Humus har stor
kationbyttekapasitet, evne til a bufre pH, binde metallioner (kationer), binde hydrofobe
organiske molekyler og holder pa mye vann (Vogt and Seip, 1999, Humus, 2011). pH i jorden
avhenger av jordas sammensetning og jordas historie. Jord med hgyt innhold av
karbonatmineraler er ofte basiske, mens jord som inneholder stor mengde humus eller Fe og
aluminium ofte er sure (van Loon and Duffy, 2000).

Anioniske metalloider som Sb, og kationiske metaller som Pb og Cu kan binde seg til jord pa
forskjellig mater og med forskjellig styrke. Metallene kan adsorbere til en jordpartikkeloverflate
som et ytre- (ikke-spesifikk adsorpsjon) eller indre-sfeerekompleks (spesifikk adsorpsjon). |
tillegg kan ioner bli adsorbert til jord ved a diffundere inn i mikroporer i jordmineralene eller i
det organiske materialet, og ioner kan danne utfellingsprodukter med jordmineraler (Zhou m. fl.,
2008). Ytre-sfeerekomplekser dannes av elektrostatisk tiltrekking pa en ladet overflate. loner
som er adsorbert i et ytre sfeerekompleks er relativt lett adsorbert til partikkeloverflaten og kan
lgses ut gjennom ionebytterprosesser, eller ved & manipulere med ladningsforholdene pa
partikkeloverflaten ved for eksempel & endre pH. Indre-sfaerekomplekser er en kjemisk binding
av ionet med en komponent pa partikkeloverflaten, for eksempel en hydroksylgruppe i et silikat
eller jernoksid. Indre-sfeerekomplekser er hardt bundet til jordpartikkelen og det kreves mer
energi a lgse ionet fra partikkelen den er bundet til, for eksempel ved & bruke sterke syrer. loner
som er hardt bundet som et indre-sfeerekompleks trenger derfor ikke veere biotilgjengelig i et
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vandig miljg, men bli tilgjengelig for opptak i en organisme hvis den havner i magen pa et dyr
pa grunn av den sure magesaften. I jord vil sannsynligvis alle former for komplekser dannes og
andelen hardt- og lgst bundet ion i en type jord vil over tid forandre seg. Sannsynligvis vil
andelen av indre-sfeerekomplekser av ionene gke over tid, ettersom dette er en mye mer
langsom bindingsprosess enn adsorpsjon som fglge av elektrostatiske krefter. Dette kan forstas
som elding av stoffet i jorda.

For at et stoff i jord skal kunne gjares tilgjengelig for opptak i en organisme ma det veere en
interaksjon mellom stoffet bundet til jord og stoffet lgst i en veeskefase, som for eksempel
porevann. Det er den andelen av stoffet som kan lgses ut i en vaeskefase som regnes som den
biotilgjengelige andelen av stoffet i jorda. Vaeskefasen kan vaere porevannet i jorda, eller
magesyren til en organisme. Hvorvidt stoffet faktisk er tilgjengelig for opptak i en organisme
avhenger av hvilken tilstandsform stoffet er lgst i vaeskefasen. Biotilgjengeligheten av et stoff i
jord styres dermed av jordtypen og av det miljget jorda til en hver tid befinner seg i. For &
vurdere biotilgjengeligheten til et stoff i jord ma man derfor vite hva slags organisme som
eksponeres og hvordan organismen eksponeres. For & beregne den biotilgjengelige andelen av et
spormetall i jord skal man ideelt sett male den andelen av spormetallene som faktisk blir tatt
opp/pavirker organismen i forhold til andelen som er i jorda. Dette er i de fleste tilfeller umulig
a gjennomfgre bade av praktiske og gkonomiske hensyn. Man ma da bruke metoder som kan gi
en tilnermet beregning av den biotilgjengelige andelen. Det er flere metoder som er forsgkt
benyttet. Selektiv ekstraksjon med et lgsemiddel som simulerer det miljget organismen
eksponeres i; passive prgvetakere i jorda som skal simulere en organisme; prevetakere for
porevann som blir ilagt et vakuum som suger opp veesken gjennom en membran.

4.1 Sekvensiell ekstraksjon

Sekvensiell ekstraksjon av jord benyttes for & vurdere hvordan et stoff er adsorbert. Prinsippet
for metoden er a ekstrahere stoffet fra jorda i flere trinn med gkende styrke pa
ekstraksjonsmiddelet. Med gkende styrke vil si a trinnvis forandre egenskapene til
ekstraksjonsmiddelet slik at det etterfalgende ekstraksjonssteget vil ekstrahere ut hardere bundet
metall enn det foregaende ekstraksjonssteget, for eksempel ved a redusere pH eller benytte et
oksidasjonsmiddel for & bryte bindingen mellom metall og organisk materiale. En slik metode
kan gi en relativt detaljert informasjon om hvordan et stoff er bundet til en jordpreve, dets
potensiale for & bli mobilisert og biologisk tilgjengelighet, og hvordan stoffet fordeler seg
mellom fraksjonene. For & vurdere utlekking av spormetaller- og metalloider fra jord og
sediment er det gjennom arene blitt testet ut mange forskjellige ekstraksjonsmidler (Fedotov m.
fl., 2012; Filgueiras m. fl., 2002). Den mest benyttede metoden er basert pa metoden av Tessier
m. fl., (1979) der en jordpregve ekstraheres i 5 fraksjoner (Tabell 1). Denne metoden har
gjentatte ganger blitt modifisert, og en mye brukt variant av metoden benyttes pa fakultet for
miljevitenskap og naturforvaltninga pa Norges milje- og biovitenskapelige universitet (NMBU)
(Oughton m. fl., 1992; Kennedy m. fl.,1997). P4 NMBU har de inkludert en ekstra vannlgselig
fraksjon, i tillegg til at den siste fraksjonen ikke oppsluttes med flussyre, men med salpetersyre.
Grovt sett kan man anse de to eller tre farste fraksjonene som de mest mobile og
biotilgjengelige fraksjonene i et naturmiljg. Dette er ioner som er adsorbert til jorda som ytre-
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sfeerekomplekser, i mikroporer, og felt ut, eller assosiert med karbonater. Spormetaller assosiert
med disse fraksjonene er fglsomme for pH endringer i jorda og forandringer i den kjemiske
sammensetningen i jordas porevann, for eksempel gkt, eller redusert ionestyrke. De senere
fraksjonene er assosiert med spormetaller som i sterre grad danner indre-sfeerekomplekser og
som er hardere bundet til jorda. Disse fraksjonene anses som mindre biotilgjengelig i et
naturmiljg, men under gitte betingelse som for eksempel i magesekken pa et dyr, kan
spormetaller assosiert med disse fraksjonene bli tilgjengeliggjort for opptak.

Tabell 4.1 Prosedyre for sekvensiell ekstraksjon av jordpraver etter Tessier m. fl., 1979

Ekstraksjons- | Fraction Reagenser til 1 g tarr pH | Tid Temp.
steg jord (h) (°C)
Fraksjon 1 Reversibelt bundet 8 mL 1 M NH,OACc,eller |82 |1 20
8 mL 1M MgCl, 701
Fraksjon 2 Reversibelt bundet, 8 mL 1 M NH,OAc 5012 20
assosiert med (pH justert med HOAC)
karbonater
Fraksjon 3 Lett reduserbart 20mL 0,04 M 3016 80
materiale (Fe/Mn NH,OH<HCl i 25% HOAC
hydroksider)
Fraksjon 4 Oksiderbare a) 3ml0,02M HNOs;+ | 2,0 |2 85
komponenter, bundet til 5 ml 30% H,0, (pH
organisk materiale justert med HNO3
b) 3 ml30% H,0, 2013 85
c) 5mL3,2M NH;0AC 0,5 20
i 20% HNO;
Fraksjon 5 Hardt bundet og HF-HCIO, (5:1)
syreopplaselig

Metoden for sekvensiell ekstraksjon av spormetaller fra jord og sediment etter Tessier m. fl.,
(1979) er primaert tilpasset kationiske spormetaller, selv om den ogsa blir benyttet for anioniske
metalloider som As og Sh. En av utfordringene ved sekvensiell ekstraksjon er at spormetallet
readsorberes til jorda, for eksempel nar ekstraktet avkjgles etter oppvarming. Dette er et
problem som avhenger av det stoffet man er interessert i a studere. I en studie av Gruebel m. fl.,
(1988) ble det observert at en betydelig andel av As kunne readsobrere til mineralfasen ved bruk
av vanlige benyttede ekstraksjonsmetoder. Wenzel m. fl., (2001) har utviklet en metode som er
tilpasset As. I denne metoden ekstraheres jordpragven i fem fraksjoner i henhold til tabell 2. Her
utgjer fraksjon 1 og delvis fraksjon 2 arsenanioner som er adsorbert til jorda som ytre-
sfeerekomplekser, og vil anses som den biotilgjengelige fraksjonen. De pafglgende fraksjonene
er As adsorbert til jorda som indre-sfaerekomplekser hvorav to av fraksjonene er assosiert med
hhv amorfe eller krystallinske Fe, Mn-, og Al-oksider. Et interessant poeng er at i fraksjon 2
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benyttes en ammonium-dihydrogenfosfatlgsning som ekstraksjonsmiddel. Her antar man at fosfatet
fungerer som en slags anionbytter som mobiliserer arsenat fra jordpartiklene. Tilsvarende mekanisme
er det som sannsynligvis oppstar nar man behandler forurensete jord med fosfat for a immobilisere Pb
0g man ser en kraftig mobilisering av Sb.

Tabell 4.2 Prosedyre for sekvensiell ekstraksjon av jordprgver med anioniske metallspesier
(etter Wentzel at al, 2001).

Ekstraksjons- | Fraction Reagenser pH | Tid Temp.

steg (h) C)

Fraksjon 1 Reversibelt, ikke- 0,05 M (NH,),SO, 4 20
spesifikt bundet

Fraksjon 2 Spesifikt bundet 0,05 M (NH4)H,PO, 16 20

Fraksjon 3 Bundet til amorfe Fe-, | 0,2 M NH,-oxalate buffer 325 | 4 20
Mn- og Al-oksider (markt)

Fraksjon 4 Bundet til 0,2 M NHj-oxalate buffer + | 3,25 | 0,5 96
krystallinske Fe-, 0,1 M askorbinsyre

Mn- og Al-oksider

Fraksjon 5 Restfraksjon HNO,/H,0,
(mikrobglgeovnekstraksjon)

En modifisert prosedyre av metoden er benyttet for ekstraksjon av Sh der man har kuttet ut
ekstraksjonssteg 3 og ekstrahert restfraksjonen med en sterkere syreblanding. Arsaken til at man
kuttet ut fraksjon 3 i prosedyren var at den ogsa lgser ut Sh bundet til krystallinske jernoksider
(Okkenhaug m. fl., 2011; Leuz 2006). Videre sa er det godt kjent at for a lgse ut alt Sb fra en
jordprgve ma man totaloppslutte praven med en flussyreblanding eller med kongevann
(Mariussen 2012; Nash m. fl.,2000; Hjortenkrans m.fl. 2009). En mulig svakhet med metoden
av Wenzel m. fl., (2001) er at den ikke selekterer pa anioner bundet til organisk materiale.
Wenzel m. fl., (2001) fant i sin studie at bare en liten andel av As var assosiert med organisk
materiale. Senere studier har imidlertid vist at Sb kan veere assosiert med organisk materiale i
jord, seerlig i humusrik jord, og danne indre-sfaerekomplekser. Det vil derfor vaere relevant a
inkludere steg 4 i metoden til Tessier m. fl. (1979) hvis man gnsker & benytte seg av metoden til
Wenzel m. fl. (2001) for sekvensiell ekstraksjon av Sb i jordpraver.

En sekvensiell ekstraksjon er av sarskilt interesse for a antyde bindingsmekanismene for et
spormetall i et fast stoff. Metodene som er beskrevet her kan gjares enda mer selektive ved &
inkludere flere trinn i fraksjoneringen som beskrevet i Kaczorek m. fl., (2009), eller i Filgueiras
m. fl., 2002. Her ble det inkluderte sju forskjellige ekstraksjonstrinn som i prinsippet er basert
pa en videreutvikling av metodene til Tessier m. fl., (1979) og Wenzel m. fl., (2001) som
beskrevet ovenfor.
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Pa grunn av de mange forskjellige matene ekstraksjon av jord og sediment har blitt utfart pa, har
man forsgkt a etablere en standardisert protokoll for sekvensiell ekstraksjon. Dette er blitt
forsgkt gjennom EUs male- og testeprogram, BCR (Community Bureau of Reference), der det
har blitt gjennomfart en rekke interlaboratoriestudier for & sammenligne ekstraksjoner av jord-
og sedimentprgver (Ure m. fl., 1993; Rauret m. fl., 1999). Gjennom dette arbeidet ble det
foreslatt en standard protokoll for sekvensiell ekstraksjon av jord og sediment. Den sakalte
BCR-metoden for sekvensiell ekstraksjon er vist i tabell 4.3. Denne metoden er ogsa basert pa
protokollen til Tessier m. fl., (1979).

Tabell 4.3 Prosedyre for sekvensiell ekstraksjon av jordprgver med BCR-metoden.

Ekstraksjons- | Fraction Reagenser pH | Tid Temp.
steg (h) G
Fraksjon 1 Reversibelt, ikke- 0,11 M HOAC (LS40) 16 20
spesifikt bundet
Fraksjon 2 Bundet til amorfe og 0,5 M NH,OH+HCl1 0,05 16 20
krystallinske Fe-, Mn- | M HNO; (LS40).
og Al-oksider
Fraksjon 3 Oksiderbare 30% H,0, (pH justert til 2-3 |3 85
komponenter, bundet til | 2-3 med HNO3, LS20)
organisk material 1 M NH;OACc (pH justert

til 2-3 med HNO3, LS50) | 2 16 20

Fraksjon 4 Restfraksjon Flussyre- eller
kongevannoppslutning i
mikrobglgeovn.

4.2 Ristetester

En sekvensiell ekstraksjon av jord og sediment med ekstraksjonsmidler med gkende styrke sier
noe om hvordan et spormetall er bundet til jorda. Metoden kan antyde hvor stor andel av
spormetallet som potensielt vil vare tilgjengelig for opptak i en organisme. For a fa et bedre
estimat pa den faktiske biotilgjengelige andelen av et spormetall i jord ma man imidlertid
forsgke & simulere det miljget en organisme eksponeres i. Dette kan gjgres med relativt enkle
ristetester som i prinsippet blir & utfare ett eller helst to av trinnene i en sekvensiell ekstraksjon.
Det farste trinnet blir & ekstrahere jordpraven i et relevant ekstrakt og det andre trinnet blir &
oppslutte praven for & beregne restinnholdet av spormetallet. For & vurdere biotilgjengeligheten
til et stoff i jord ma man altsa vite hva slags organisme som eksponeres og hvordan organismen
eksponeres. Ideelt sett sa skal denne andelen som ekstraheres ut fra jorda vaere den samme som
blir tatt opp/pavirker organismen. | praksis sa er det vanskelig a finne et slikt
ekstraksjonsmiddel, blant annet fordi den andelen av spormetaller som ekstraheres kan befinne
seg i mer, eller mindre biotilgjengelige former/spesier og man vil heller aldri greie eksakt &
simulere det miljget organismen eksponeres i. Man sier derfor at det som ekstraheres ut er den
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andelen som blir tilgjengeliggjort for opptak. Det er ikke et godt ord for dette pa norsk, men pa
engelsk sier man “the bioaccesible portion”. For & lage gode tilnerminger for a estimere den
biotilgjengelige andelen av et spormetall prgver man a korrelere andelen av metallet som
ekstraheres ut fra jorda med opptak i en organisme. Det er dpenbare svakheter med denne
metoden ettersom opptak i en organisme kan korrelere med totalinnholdet i jorda, selv om man
vet at mesteparten likevel ikke er biotilgjengelig. Ideelt sett sa skal ikke den biotilgjengelige
andelen ngdvendigvis korrelere med totalinnholdet av spormetallet i jorda ettersom den
biotilgjengelige andelen vil avhenge av hvordan spormetallene er bundet. VVed a benytte noen av
metodene som beskrevet ovenfor om analyse i vann, for eksempel voltammetri og
elektrokjemisk deteksjon, vil man kunne gjare bedre estimat pa hva som er biotilgjengelig.
Metodene for & vurdere biotilgjengelighet ved hjelp av ristetester av jord kan grovt deles inn i
tre grupper, henholdsvis for planter, jordlevende organismer, og hayerestaende dyr og
mennesker som blir eksponert via mage-tarmsystemet.

42.1 Planter

Spormetallopptak i planter er kompliserte prosesser som avhenger av jordtypen, spormetallet og
planten selv. Det er vist i mange studier at det for blant annet Pb er en korrelasjon mellom
konsentrasjon i jorda og opptak i planter. Tilsvarende korrelasjon er ikke funnet for Cu, noe som
kan skyldes at kobberopptak i planter er ngye regulert, i motsetning til Pb som ikke har noen
kjent funksjon i noen levende organismer. For a vurdere biotilgjengelighet av spormetaller- og
metalloider fra jord og sediment er det gjennom arene blitt testet ut svaert mange forskjellige
ekstraksjonsmidler (Fedotov m. fl., 2012). For a simulere opptak fra jord i planter har man
tradisjonelt brukt svake ekstraksjonsmidler med fortynnede saltlgsninger av for eksempel CaCl,,
MgCl, og NaNO; og ammoniumacetat. | tillegg har det blitt benyttet sakalte kelatorer som
EDTA der man kan gke selektiviteten til ekstraksjonsmiddelet. Dette skal simulere
mikromiljget, eller rhizosfaeren, som utgjer grensesjiktet mellom plantens rotsystem og
jordpartiklene. Dette er et miljg som bestar av mikroorganismer, plantesekret og porevann med
en mineralsammensetning som gjenspeiler jordas mineralsammensetning. Vann som
ekstraksjonsmiddel er ikke blitt anbefalt pa grunn av at det i liten grad vil simulere mikromiljget
rundt rotsystemet til planter, og ikke har noen bufferkapasitet. Vann vil derfor sannsynligvis
underestimere andelen som er biotilgjengelig. For a vurdere egnetheten til metodene har man
forsgkt a korrelere opptak i planter med andelen av spormetaller som ekstraheres fra jorda.
Metoden som for kationiske spormetaller har vist best korrelasjon i de fleste studier har veert en
lgsning av 0,01 M CaCl, og 1 M ammoniumacetat (Fedotov m. fl., 2012). For metalloider som
As har ammoniumacetat og ammoniumsulfat [(NH,),(SO,)] blitt foreslatt som egnet (Fedotov
m. fl., 2012). Selv om As og Sh har mange fysisk-kjemiske fellestrekk kan man ikke helt uten
videre ekstrapolere eksperimenter pa As til ogsa a gjelde for Sh. Det er gjort relativt fa studier
pa Sh, og til tross for at mange studier har vist at Sh har en hgy mobilitet i jord er det fa studier
som har vist en betydelig akkumulering i planter eller en tydelig sammenheng mellom utlekking
og opptak i planter.
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4.2.2 Meitemark og andre jordlevende organismer

Jordlevende organismer som meitemark vil kunne ta opp forurensinger via adsorpsjon gjennom
huden, eller mage- og tarmsystemet. | folge Weltje (1998), har det blitt hevdet at den viktigste
opptaksveien for spormetaller i meitemark er via huden, men flere studier har vist at det ogsa er
et vesentlig opptak via markens mage- og tarmsystem (Becquer m. fl., 2005; Ma m. fl., 2009).
For & vurdere biotilgjengeligheten av spormetaller i jord i meitemark har tilsvarende metoder
som for planter blitt benyttet, for eksempel en lgsning av 0,01 M CaCl,. Mange studier har
imidlertid ikke funnet en god korrelasjon mellom toksiske effekter, bioakkumulering og den
CaCl,-ekstraherbare fraksjonen. Som for planter sa vurderes egnetheten til en metode ved &
korrelere opptak, eller effekt av spormetallet med andelen av spormetaller som ekstraheres fra
jorda. CaCl, er et svakt ekstraksjonsmiddel og for & gke styrken pa ekstraksjonsmiddelet har
man derfor i noen studier benyttet kelatorer som DTPA (diethylenetriaminepentaacetic acid) i
blanding med 0,01 M CacCl, (Lindsay and Norvell, 1978; Dai m. fl., 2004). DTPA er en kelator
med sterk affinitet til kationiske spormetaller. | falge Dai m. fl., (2004) kan DTPA frigjere den
lgselige og utbyttbare fraksjonen av spormetaller, samt en andel av metaller bundet til organisk
materiale. Det er foreslatt at spormetaller assosiert med organisk materiale kan vere spesielt
biotilgjengelig i mage- tarmsystemet til meitemark (Smith m. fl., 2010; Ma m. fl., 2009). Den
biotilgjengelige andelen av spormetaller i jord er ogsa forsgkt beregnet ved a simulere miljget i
meitemarkens mage- tarmsystem (Smith m. fl., 2010; Ma m. fl., 2009). | disse studiene ble en
blanding av forskjellig enzymer som cellulase, amylase, fosfatase og trypsin i vann
sammenlignet med en standard blanding av CaCl,. Konklusjonen var at enzymblandingen gav et
bedre mal pa jordas toksiske potensial enn 0,01 M CaCl, alene (Smith m. fl., 2010).
Enzymblandingen viste seg serlig bedre egnet for Cu. Dette ble forklart med at
enzymblandingen, i motsetning til CaCl,, sannsynligvis kunne lgse ut en andel av organisk
bundet Cu. Tilsvarende trend ble vist av Ma m. fl., (2009) som viste at enzymblandingen var
mer effektiv i a ekstrahere ut Cu enn CaCl,. Forskjellene var mindre for Pb, og trenden for Pb
var at CaCl, var et mer effektivt ekstraksjonsmiddel enn enzymblandingen (Smith m. fl., 2010).
En utfordring nar man skal korrelere et effektmal med den antatt biotilgjengelige andelen av et
spormetall i jord er at jorda inneholder mange forskjellige metaller og at metallene responderer
forskjellig pa de ekstraksjonsmidlene som benyttes for & vurdere biotilgjengelighet. I tillegg vil
spormetaller som Cu, Zn og Pb i relativt liten grad bioakkumulerer i jordlevende organismer
som meitemark. Det gjer det vanskelig & bestemme hvilket stoff som er ansvarlig for den
observerte effekten og som utgjar den starste risikoen for effekt. | studien til Smith m. fl.,
(2010) var det beste ekstraksjonsmiddelet for & predikere toksisiteten av Cu i jord, en
enzymblanding som simulerte mage- og tarmsystemet til meitemark.

I andre typer jord med en annen sammensetning av forurensingene vil kanskje et annet
ekstraksjonsmiddel vere bedre egnet for & vurdere den biotilgjengelige andelen. Av praktiske
hensyn bar man derfor kanskje vurdere a benytte et ekstraksjonsmiddel som ikke er for svakt
slik at man risikerer & underestimere jordas toksiske potensial, som for eksempel CacCl, for Cu.
Ekstraksjonsmiddelet ber heller ikke vaere for komplisert & lage eller kreve spesielle
lagringsforhold, som for eksempel en enzymblanding. CaCl, i blanding med en kelator kan
derfor veere et godt kompromiss, ettersom den vil veere enkel & gjennomfgre og lage, samtidig
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som den har en ekstraksjonsstyrke som er noe hgyere enn CaCl, alene. En konsekvens kan
imidlertid veere at jordas toksiske potensial blir noe overestimert, for eksempel for Pb.

4.2.3 Mennesker og andre hgyere organismer

Mennesker og hayere organismer vil primeert bli eksponert for metallforurensinger i jord
gjennom mage- og tarmsystemet. Magesaften til de fleste hayere organismene er i starre eller
mindre grad et surt miljg som bestar av saltsyre og forskjellige typer av enzymer som bidrar til &
bryte ned maten som blir spist. Ogsa hos drgvtyggere vil maten som blir konsumert ga gjennom
en mage (laypemagen) med magesaft av saltsyre og enzymer. Et surt miljg vil gke
biotilgjengeligheten til de fleste kationiske spormetaller, ogsa Cu og Pb. Ettersom Pb regnes
som en hgy risikofaktor for human eksponering er det gjort ganske mange studier der man
forsgker & estimere biotilgjengelighet av Pb i forskjellige typer materiale gjennom mage- og
tarmsystemet. Ettersom man har human eksponering som utgangspunkt er de fleste studiene
gjort pa gnagere og gris (Deshomme m. fl., 2012). | forsgket pa a finne egnede metode for a
simulere mage- tarmsystemet til hgyere organismer er det blitt testet ut flere forskjellige
blandinger som man har ristet sammen med jord og annet materiale. Dette inkluderer blandinger
som bestar av saltsyre, glycin, eddiksyre og enzymer som pepsin og mucin (Deshommes m. fl.,
2012; Oomen m. fl., 2002). En enkel metode (Relative Bioavailability Leaching Procedure,
RBALP) som har vist god korrelasjon med opptak av Pb i grisunger, benytter en blanding av
HCI og glycin ved pH 1,5 og som ristes pa vannbad ved 37°C i 1 time. Denne metoden kalles
ogsa SBET-metoden (Simple Bioaccessibility Extraction Test). Syreblandingen blandes med
jorda i et LS100 forhold (Drexler og Brattin 2007). SBET-metoden er en forenklet versjon av
den sakalte PBET-metoden (Physiologically Based Extraction Test) som benytter en blanding
av HCI, pepsin og organiske syrer. PBET-metoden har ogsa en prosedyre for a simulere opptak i
tarmen (Ruby m. fl., 1993). For a simulere opptak i tarm benyttes en blanding av gallesaft,
pancreatin og NaHCOs.

4.3 Spesiering i fast stoff

Bruk av sekvensiell ekstraksjon av jord og sediment for & vurdere bindingsegenskaper av
spormetaller i jord har blitt kritisert fordi metoden forutsetter at ekstraksjonsmidlene er selektive
for spesifikke faser (D" Amore m. fl., 2005), for eksempel at ammoniumacetat ved pH 7 bare
lgser lett adsorberte uspesifikt bundne spormetaller. Andre begrensinger som er beskrevet er at
metodene for sekvensiell ekstraksjon ikke er tilpasset, eller utviklet for de fleste jordtyper, at
spormetaller kan readsorberes til jordmatriks, at utbytte fra ekstraksjonene avhenger av
rekkefglgen pa ekstraksjonsstegene, samt andre momenter som temperatur, tid, tarking av
praven, styrke pa ekstraksjonsmidlene, vaeske-fastfase forhold (LS-forhold) og kornstarrelse. Et
svar pa kritikken har veert & standardisere prosedyrene som beskrevet ovenfor. Det finnes
imidlertid mange metoder for & analysere metallspesier i jord og sediment, som inkluderer
forskjellige massespektrometriske metoder, rgntgenanalyser, elektronmikroskopi, voltametri,
kjernemagetisk resonans (NMR) med flere, oppsummert i oversiktsartikkelen av D" Amore m.
fl., (2005). For a gjare en god spesieringsanalyse av jord anbefales derfor a bruke
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komplementeaere metoder som inkluderer bade analyse i fast stoff og sekvensiell
ekstraksjon/ristetester.

4.4 Andre metoder

Mange av de samme metodene for & male biotilgjengelighet av metaller i vann kan ogsa
benyttes i jord og jordvaeske. Som for vann finnes mange likevektsbaserte modeller for &
estimere metallspesier i jord- og jordvaske. Det finnes passive prgvetakere tilpasset jord. Disse
skal fange opp den labile andelen metaller i jordvaesken og simulere opptak og
biotilgjengelighet av metallene i planter (Degryse m. fl., 2009). Flere studier er blitt gjort med
DGT i jord og sediment og i falge Degryse m. fl. (2009) kan de fungere godt som et mal pa den
biotilgjengelig andelen av metaller i jord, spesielt for metallspesier som tas opp i planten ved
diffusjon og ikke aktiv blir transport inn i planten. Nolan m. fl. (2003) benyttet Donnan dialyse
membran for a beregne andelen frie metallioner i jordvaske fra landbruksjord og sammenlignet
med estimater gitt av likevektsmodellene WHAM og GEOCHEM.

5 Oppsummering og diskusjon

Det har veert gjort et utall studier bade, laboratorie- og feltstudier, der man har forsgkt a beregne
den biotilgjengelige andelen av metaller i vann, jord og sediment. Den biotilgjengelige andelen
regnes i prinsippet som andelen fritt metall, men kan ogsa inkludere andre spesier som for
eksempel metaller som er lgst assosiert med organiske kolloider. Man opererer derfor med
begrepet labile, eller reaktive metallformer som er biotilgjengelig. Metaller lgst i vann og jord
har en komplisert kjemi og kan assosieres til organiske og uorganiske partikler og kolloider, og
avhengig av pH sa kan de danne forskjellige molekylare forbindelser som blant annet
hydroksider og karbonater. Ettersom biotilgjengelig andel av metaller som Pb og Cu i vann, kan
inkludere bade frie ioner og metaller assosiert med kolloider, kan metoder som identifiserer bare
frie ioner veere utilstrekkelige. 1 en sammenlignende studie av Sigg m. fl. (2006) detekterte DGT
og GIME-VIP hgyere konsentrasjoner av Pb, Cu og Cd, enn mer selektive metoder som PLM
og DMT. Noen metoder kan derfor kanskje overestimere andelen biotilgjengelig metall, mens
andre kan underestimere andelen. | overvakingssammenheng bar det derfor benyttes metoder
som i stgrst grad fanger opp den faktiske biotilgjengelige andelen av metaller

loneselektive elektrokjemiske detektorer og noen former for voltammetriske detektorer kan i
prinsippet male fritt metallion direkte. De ioneselektive elektrokjemiske detektorene har inntil
nylig hatt for darlige deteksjonsgrenser til & kunne benyttes i naturlige vann. De voltammetriske
metodene er under sterk utvikling og vil sannsynligvis i fremtiden veere en foretrukken metode
for maling av labile metallformer i felt. De fleste andre metodene baserer seg pa indirekte
beregninger av andelen fritt og biotilgjengelig metall. | de passive prgvetakerne ligger det en

FFI-RAPPORT 16/02335-1 33



forutsetning at det er de labile metallioner blir tatt opp som inkluderer frie metallioner og
metaller bundet til sma organisk og uorganiske kolloider. I de teoretiske modellene som WHAM
og Hydroqual ma man ha god kjennskap til vannkjemien og beregningene kan pavirkes av type
organisk materiale som er lgst i vannet. Tilsvarende gjelder ogsa for BLM-modellen som bare er
validert for en vannkjemi innenfor visse grensevariabler.

| overvakningssammenheng bgr det vere en forutsetting at metodene er godt uttestet, relativt
enkelt kommersielt tilgjengelig og ikke for komplisert & bruke. Av de passive pravetakerne for
vann er det DGT som mest testet. DGT skal gi en god presisjon i méalingene i bade ferskvann og
saltvann og er enkel & benytte. DGT oppfarer seg langt pa veg som en biotisk ligand. DGT kan
allikevel i visse tilfeller overestimere andelen biotilgjengelige labile metaller, fordi
kompleksbinderen i DGT (chelex 100) er sveert sterk og akkumulerer kompleksbundne metaller
(for eksempel Buzier m. fl., 2006). Selv om DGT i noen tilfeller kan veere et konservativt mal
pa biotilgjengelige metaller i vann, er det likevel en metode som anbefales. Dette fordi den er
svaert enkel, billig, og det kreves ikke at flere parametere analyseres. Dette gjelder ogsa de andre
passive prgvetakerne, men disse er ikke like utprevd som DGT. For a fa et mer ngyaktig bilde
av biotilgjengeligheten av metaller i vann, kan man koble DGT-malinger, sammen med enkle
filtrerings og ionebyttemetoder, og beregningsmodell som for eksempel WHAM. Prgvetaking
og analyse blir da mer kompleks, men man kan fa et bedre grunnlag for a vurdere hvordan
spormetallene er lgst i vannet. Separasjon av metallspesier med ioneselektive kolonner og
ultrafiltrering er ogsa relativt enkel metodikk for & vurdere metallenes tilstandsform i vann. For
a vurdere om de kan benyttes i risikovurdering av forurensinger i vann ma metodene
sammenlignes med andre mer anerkjente metoder som for eksempel DGT og BLM.

Voltammetriske metodene som er tilpasset feltbruk vil sannsynligvis i fremtiden veere en
foretrukken metode for maling av labile biotilgjengelige spormetallermetallformer. Forelgpig er
det imidlertid fa analysesystemer basert pa voltammetri som er kommersielt tilgjengelig. Et
tilgjengelig system for metallanalyse med voltammetri i felt er sakalt V1A-field, som maler
trykk, pH, temperatur, oksygen, konduktivitet, saltinnhold, redoks, turbiditet og klorofyll, og i
tillegg tre fraksjoner av spormetaller: frie ioner, dynamisk metallspesier og totalt ekstraherbart
metall. Dette systemet er relativt stort og krever sannsynligvis en del erfaring a operere.
Systemet er ogsa relativt lite testet, men har et potensiale om det fungerer slik som leverandgr
lover.

BLM er en modell som skal fungere relativt godt under de forhold den er utviklet for, men den
er ikke tilpasset vannkjemien i de fleste norske vann. Det tar lang tid & validere BLM-modeller
og tilgjengelige modeller har varierende grad av brukervennlighet. For spormetaller som er
relevant for norske skytefelt er det validert BLM-modeller for flere organismer for Cu og Zn.
For Pb er det noe mer komplisert ettersom det sannsynligvis er de kroniske effektene av
eksponering som er mest avgjgrende. Noen modeller er i ferd med 4 etableres, og i forbindelse
med etableringen av EUs vanndirektiv er det foreslatt en forenklet modell for & beregne
biotilgjengelig konsentrasjon av Pb og stedsspesifikke PNEC-verdier. Den er ikke validert for
sure vann og ved & sette inn vannkvalitetsdata fra Kyrtjgnn inn i modellen viste resultatene at
den sannsynligvis underestimerer bade risiko for effekter og andel biotilgjengelig Pb. BLM-
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metoden er den eneste metoden som baserer seg pa spormetallenes toksisitet som funksjon av
vannkjemien, og det ville derfor veere interessant & sammenligne BLM-data med data fra andre
metoder som passive pravetakere for & se hvordan de kommer ut i forhold til hverandre.

BLM er en geokjemisk likevektsmodell koblet med en toksikologisk dose-responsmodell, som
predikerer hvor mye av metallene som vil binde seg til den biotiske liganden. Den geokjemiske
delen baserer seg pa forskjellige modeller, for eksempel WHAM-modellen. Valg av teoretisk
modell kan vaere avgjgrende for hvor bra tilnaerminger de gjar. Spesielt innhold av og type lgst
organisk material kan veere avgjgrende for hvor godt modellen fungerer. Nolan m. fl. (2013)
fant at WHAM antok en mye sterkere binding av Pb** og Cu®" til lgst organisk materiale enn det
som ble antatt av GEOCHEM.

Metoder for & male biotilgjengelig andel av metaller i jord er i stor grad de samme som i vann.
Man kan benytte teoretiske modeller for & predikere lgselighet og bindingsstyrke av metaller i
jord, man kan gjare forskjellige labstudier som ristetester, benytte forskjellige
pravetakingsteknikker som DGT, eller benytte analyseinstrumenter til 8 male metaller direkte
eller i lgsning. En forskjell mellom vann og jord er at jord er en mye mer komplisert matriks enn
vann. Derfor er det etablert forskjellige ekstraksjonsmetoder for a vurdere hvordan og hvor
hardt metallene er bundet til jordmatriksen. Biotilgjengeligheten til metaller i jord avhenger av
det miljget jorda befinner seg i og en utfordring har veert a simulere slike miljger i labforsgk, for
eksempel det vandige mikromiljget mellom planters rotsystem og jorda.
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