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Vannforurensning fra skytefelt
Delprosjekt 1.

Generell vurdering av bevegelighet,
og giftighet av tungmetaller som
deponeres i militeere skytefelt.



FORORD

Denne rapporten er del 1 i prosjektet "Vannforurensning fra skytefelt" som NIVA utfgrer for
Forsvaret. Den er en faglig utredning om ulike sider ved tungmetallforurensninger i
skytefelt. Oversikten skal danne basis for de populariserte rapportene (del 2 og 3) fra
resten av undersgkelsen (feltundersgkelsene) som blir ferdig i 1992.

Prosjektet ble kontraktfestet 21. august 1990 og Forsvarets bygningstjeneste (FBT),
avdeling Hamar, har statt som oppdragsgiver. Bjgrn Brgnstad har vaert kontaktperson i
FBT og DK-veterineer major Ola Petter Borg har veert Forsvarets fagansvarlig.

Rapporten er utarbeidet av Sigurd Rognerud og Gasta Kjellberg ved NIVA's @stlandsavd.

med bidrag (kap.2) fra pensjonert oberstlgyinant Bjgrn Boye ved DKJ.

Ottestad desember 1991.
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SAMMENDRAG

Forsvaret fikk utf@rt en undersgkelse om forurensninger av tungmetaller i skytefelt i midten
av 70-arene. Siden denne undersgkelsen har analysemetodene blitt bedre og den
feltmessige skytingen har endret karakter. Dette har aktualisert nye undersgkelser som kan
dimensjonere problemet knyttet til forurensning fra skytefelt. Forsvaret har siden 1984
arbeidet med ulike miljgrettede tiltak i sine skyte- og gvningsomrader. P& den akvatiske
siden har NIVA undersgkt forurensningsgraden knyttet til demolering av ammunisjon i
Hjerkinn skytefelt. Dette arbeidet ble rapportert i 1988. Etter denne tid har bl.a. SFT
definert kulefangervoller som spesialdeponier og myndigheter og interesseorganisasjoner
har etterlyst konsekvensanalyser knyttet til tungmetaller i skytefelt. Forsvaret har derfor
engasjert NIVA til & gjennomfgre et starre prosjekt kalt "Vannforurensninger fra skytefelt”
som er delt i 3 delprosjekt der del 1 rapporteres her. Denne rapporten er en rent viden-
skapelig utredning om ulike egenskaper ved de tungmetaller som skyteaktiviteten sprer i
ogkosystemet og deres eventuelle toksiske effekter. | denne sammenheng har vi lagt liten
vekt p& direkte toksiske effekter pA mennesker og husdyr da dette er et emne for seg.
Rapporten er ment som et faglig fundament for del 2 og 3 som omhandler malinger i
skytefelt og forslag til overvakningsprogram. Disse delene skal rapporteres pa en
popularisert form i lgpet av farste halvar 1992.

Akvatiske gkosystemer er spesielt fglsomme nar det gjelder toksiske effekter av metall-
forurensninger. Sentralt i denne sammenhengen er mengden og dannelses-hastigheten av
metallets biotilgjengelige tilstandsform. Det finnes imidlertid pr. dags dato ingen god
metode som kan gi et mal pa dette. Vi vet at mange organismer kan utvikle forsvars-
mekanismer mot ugnskede tungmetaller ved at de bindes eller inaktiveres i cellene slik at
den giftige ionekonsentrasjonen blir lav i kroppsvaeskene. Saledes vil totalkonsentrasjonen
i biota i mange tilfelle gjennspeile biotilgjengeligheten og ikke toksisiteten (snarere det
motsatte). Dette gjelder selvfglgelig innen visse grenser da for store doser kan gdelegge
forsvarsmekanismene og gi toksiske effekter.

Selv om hgge totalkonsentrasjoner i en dyregruppe ikke ngdvendigvis pavirker populas-
jonen negativt sa er det likevel sjanser for at en predator (rovfugl, rovdyr) kan pavirkes
negativt f.eks. gjennom en anrikning i neeringskjeden, eller at den er mer fglsom ovenfor
aktuelle metaller. Dette gj@r at en gkt metallforurensning ofte farer til strukturelle endringer
i gkosystemet.

Ved hjelp av organismenes naturlige forsvarsmekanismer har gkosystemene tilpasset seg
de naturlige geokjemiske bakgrunnskonsentrasjoner. Vi kan derfor forvente at et gko-
system i omréder med hggere bakgrunnskonsentrasjoner kan veere mer tolerante overfor
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metallforurensninger enn de med lave. Dette gjer bruken av begrepet kontamineringsfaktor
(K,) spesielt relevant. K, er forholdet mellom en observert konsentrasjon og den naturlige
bakgrunnskonsentrasjon. Bruken av K;-verdier pa konsentrasjoner i det ytre miljg har
mange fordeler. Det gker sammenlignbarheten mellom ulike metaller, og K, faktoren er
antagelig et godt méal pa sjansen for at metallforurensningen skal gi biologiske effekter i
gkosystemet. En enhetsgkning i K, vil representere betydelig stgrre konsentrasjons-
gkninger i omrader med hgge bakgrunnsverdier enn i omrader med lave og séledes ta
hensyn til gkt toleranse i de fgrstnevnte omradene. Nedenfor har vi vist skjematisk hvilke
transportveier som er mulig fra prosjektilet deponeres til de I@ste metallene transporteres
inn i cellene.

gkt forvitring I@ste metallioner gjeller
pga. i vannfasen
sprengning hud
opptak i
korrosjon cellene
ligander| binding/ blod/tarm
l@sning
korrosjon
Tungmetaller partikulzert
i utlgsning bundne metall
prosjektiler og binding i sediment
og skogmark
Lases i
fordayel-
ses-
veeske
mage/tarm/
konsum metallfragmenter kras

Avgjarende for vurderingene av mulige tokiske effekter i organismene er hastigheten
metallene lgses ut fra prosjektilene med og hvor lang (dvs. muligheter for inaktivering)
transportveien er fra utlgsning i metallfragmentet til eksponering av organismen.

Den korteste, mest effektive og "farligste” vegen er dyr som far i seg metallfragmenter ved
beiting (husdyr, fugl). | den sure magesaften og ved mekanisk kverning i fordgyelses-

systemet (krasen hos hgnsefugl) frigjeres lgste metallioner som tas direkte opp i blodet og
kan forarsake alvorlige forgiftninger med ded til felge. Spesielt gjelder dette blyfragmenter.
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Dersom prosjektilene ma gjennomga en naturlig forvitring, er perspektivet mer langsiktig.
Korrosjonshastigheten for kobbermantiede blyprosjektiler er sein og betydelig seinere enn
de arlige tilfersler av prosjektiler. | skytefeltene gker derfor mengden tungmetaller i
deponiene med tiden. Saledes representerer disse en potensiell forurensningskilde som
bare gker med tiden sdlenge feltet er i bruk. Utlgsningen av kobber og bly vil ogsa gke
som fglge av gkt akkumulert mengde. De kjemiske egenskapene til disse elementene gjer
at de bindes sterkt til humus og partikler i vann samt til humussijiktet i jord. Derfor vil vi den
farste tiden etter etableringen kun f& en lokal forurensningseffekt nedstrems skytefeltet,
men over tid ma en regne med at dette forurensede omradet gker i omfang. Skytefelter
som ligger i omrader med lite humus og ionefattige vann kan forventes & vaere mer
falsomme med hensyn til giftvirkninger av lgste tungmetaller.

Bly, kobber og kadmium bioakkumuleres ikke i akvatiske neseringskjeder og de hggeste
konsentrasjonene males ofte i de lavere trofiniva. Naturens talegrenser for disse metallene
er naermest umulig & bestemme fordi variasjonen i taleransegrenser innenfor individer og
arter er sveert stor og ma undersgkes i hvert konkrete tilfelle. Likevel kan vi konstatere at
biologiske effekter kan registréres pa ferskvannsorgansimer ved konsentrasjoner sa lave
som 1 pg/l av kadmium og ca 5 pg/l av kobber og bly.

Vi har ut fra litteraturstudier foreslatt en del praktiske tiltak i skytefeltene som kan bidra til &
redusere forurensningen av tungmetaller. De viktigste av disse er a hindre erosjon, kalke
nedslagsfelter og banevoller, og eventuell gjenvinne (sikte ut) prosjektiler fra banevoller.
Den starste korrosjonen av prosjektiler vil en vanligvis ha i myrjord og sur sandjord. Disse
jordtypene ber derfor unngas som nedslagsfelt for prosjektilene, eller de bgr kalkes for &
redusere mobiliteten av tungmetallene.

Resultatene fra delprosjekt 2 og 3 vil gi oss mer kunnskap om forurensningsgrad, omfang
og hvor raskt de forurensende omradene gker i utstrekning. En overvakningsundersgkelse
vil ogsa veere ngdvendig for & vurdere tidsperspektivet i denne utviklingen.






1. Innledning |

Politiske forhold er hovedarsaken til at det er utfert f4 undersgkelser av miljgkonsekvenser
i forbindelse med militsere aktiviteter (Vertegaal, 1989). Den pavirkning av miljget som
militeeret forarsaker i fredstid kan vaere av betydning og ma sammenlignes med effekter av
annen samfunnsaktivitet. | militzere skyte- og @vningsomrader deponeres betydelige
mengder tungmetaller og enkelte andre elementer som er giftige i lave konsentrasjoner.

NATO har derfor uttrykt gnske om & klarlegge forurensningsaspekter basert pa under-
sekelser fra flere land:"More than ever before, research into environmental impacts of
military activities is necessary" (Vertegaal, 1989). De seinere arene har militeeret vist gkt
interesse og forstaelse for de miljgmessige konsekvenser som er knyttet til deres aktivitet.
| forste rekke gjelder dette i Nordamerika og Vesteuropa (spesielt Tyskland). De fleste
undersgkelsene som er utfgrt eller er satt igang omhandler terrestiske forhold, men lite er
gjort av effektstudier i akvatiske milja.

Forsvarsdepartementets virksomhetsplan for 1980 understreker betydningen av & utforme
og styre en miljgpolitikk for Forsvaret og det skal ogsa utarbeides en "Miljgplan for
Forsvaret". Planen skal veere en overordnet plan for arbeidet med miljgspgrsmal i
Forsvaret og sikter mot & innarbeide miljghensyn i planleggings- og beslutningsprosessen.
Utdanning av "miljgoffiserer” inngar som et ledd i dette arbeidet.

| likhet med de andre NATO landene driver Forsvaret i Norge en bredt anlagt og mange-
artet virksomhet. Dette har konsekvenser for miljget pa en rekke omrader. Forsvars-
myndighetene skal ifglge St.meld.nr.46 (1988-1989) som hovedregel sta for gjennomfaring
av egne miljgverntiltak og sgrge for & vaere kompetansemessig, organisatorisk og
gkonomisk rustet til dette. "Fare var"- prinsippet skal gjgre miljgvernarbeidet forebyggende.
En av malsetningene er & sgrge for en beerekraftig utvikling. Overvakningen skal medvirke
til at miljget ikke @delegges for fremtidige generasjoner. For at Forsvaret skal fylle sin
militeere méalsetning ma det drives gvelser. Denne virksomheten kan fgre til sékalt "forbruk
av natur". Etablering og drift av skyte- og gvningsfelter farer til ulike former for pavirkninger
som bl.a. kan gke avrenningen av tungmetaller fra deponerte prosjektiler og naturlige
kilder. | Norge er det store forskjeller i de naturgitte forhold. Dette viser blant annet nad-
vendigheten av & gi anbefalinger for hvor et skytefelt bgr anlegges, ut fra gnske om en sé&
liten miljgeffekt som mulig.

Det pagar i dag forskningsprosjekter og studier i Forsvarets regi med tanke pa & avklare
forurensningsfaren fra skytefelt. Forsvaret disponerer for tiden ca. 1,1 mill. dekar til skyte-
og gvingsomrader. En vesentlig andel av dette er imidlertid sikkerhetssoner uten store
synlige inngrep. Det er kartlagt totalt 94 felt med en stor aktivitet i 22, middels i 5 og
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relativt liten i 67. Forsvaret ma forholde seg til miljggifter og spesialavfall pa linje med
andre brukere og vurderer derfor & gjennomfgre en fast programmert overvakning av sine
skyte- og gvningsfelter med tanke pa skadelig avrenning til bergrte vann og vassdrag
inklusive grunnvann.

Malsetningen med denne rapporten er & summere i hovedtrekk dagens viten om bak-
grunnskonsentrasjoner, bevegelighet, biotilgjengelighet og giftighet for de mest aktuelle
tungmetallene. Dernest at disse resultatene sammen med de pagdende studiene i
Forsvarets skytefelt skal danne bakgrunn for en dimensjonering av miljgproblemene og gi
rad om eventuelle tiltak og plassering av nye skytebaner.



2. Militeer ammunisjon

2.1. Innledning

Tradisjonelt har ammunisjon til handskytevdpen bestatt av bly-prosjektiler i fra de eldste
vapen og fram til dagens handvapen. Omkring arhundreskiftet fikk prosjektilene en kappe
eller mantel av kobber rundt blykjernen. For & gjere blykjernen noe hardere bie den legert
med antimon, mens kobberet er legert med sink.

2.2 Ammunisjonstyper og mengde.

Mesteparten av ammunisjon til 7,62 mm NATO handvapen, maskingevaer (mg) og
mitraljgse (mitr.), alle 9 mm og noe 12,7 mm mitr. ammunisjon bestar av kobbermantlet
blyprosjektil. Innen Heeren skytes det ca. 15 millioner skudd 7,62 mm NATO pr. ar i
gvingssammenheng. (Det Frivillige Skyttervesen i stgrrelsesorden 20-25 millioner skudd).
Kobbermantlen bestar av kobber (Cu) legert med 10% sink (Zn). Blykjernen bestar av bly
(Pb) iegert med 11% Antimon (Sb). For 7,62 mm NATO utgjgr kobbermantelen 3,08g og
blykjernen 6,37g.

Hvert prosjektil inneholder da 5,67g bly, 2,77g kobber, 0,31g sink og 0,70g antimon.

| Heerens skytefelter deponeres det da arlig felgende mengder ved skyting av 7,62 mm
NATO:

85 tonn bly, 42 tonn kobber, 5 tonn sink og 10 tonn antimon

Som eksempel pa hva som deponeres i et enkelt felt kan det nevnes at i Terningmoen
skytefelt vil Dstoppland forsvarsdistrikt/@stoppland infanteriregiment nr. 5's skyting i snitt
representere ca 1,2 tonn bly og 0,6 tonn kobber innenfor de aktuelle nedslagsfelt.

Noe av prosjektiimassen vil bli konsentrert deponert i kulefangervoller pa skoleskytebaner
(200 m og pistolbaner). Skyteutdannelsen i dag drives imidlertid i hovedsak pa egne baner
for feltmessig skyting. Den langt overveiende prosjektiimasse fra militeer gvingsvirksomhet
vil derfor befinne seg innenfor omradene for de feltmessige baner.

2.3 Andre ammunisjonstyper.
De fleste moderne armeer er idag utrustet med pansrede stridskjgretay. For & bygge opp

et forsvar mot en slik trussel er det utviklet et arsenal av vapen med virkning mot pansrede
vogner. Prinsipielt kan en dele slik ammunisjon i tre grupper:
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- Heayhastighetsprosjektiler der en utnytter ren kinetisk energi i et prosjektil av
hardmetall eller stdl med heay hastighet. Den ekstremt hgye hastigheten fgrer til stor
slitasje pa kanonlgpet og en nytter derfor sveert lite av denne ammunisjon i fred. |
steden skytes lettere gvingsprosjektiler - ofte av en hard aluminiumslegering- pa
kortere hold.

- Prosjektiler med stor eksplosiv mengde i et tynt stalskall tvinges til & detonere pa
vognens utside. Denne brukes ogsa i en viss grad ved gving i fred.

- Hulladningsgranater. Dette er den helt dominerende panserammunisjon i vart
forsvar. Den bestar av granater til lette vapen gjerne rakett eller rekylfrie kanoner,
med prosjektil som bygger pa hulladningsprinsippet. Denne ammunisjonstype vil
deponere tungmetaller (kobber) i naturen.

Rettede ladninger er utviklet spesielt i
forbindelse med panservernvapen. En
hulladning bestar av en eksplosiviadning
og en "liner" (kon) som i dagens l Detonator
ammunisjon bestar av rent kobber (Fig.1).

Ved detonasjon bygger det seg opp et
meget hagt trykk som danner en jetstrale
av eksplosjonsgasser og smeltet metall
fra lineren. Denne jetstralen etterfziges
av endel sterre partikler og tilslutt restene
av "lineren" som da er presset sammen til
en plugg (slugg). Denne pluggen inn-
holder ca. halvparten av linerens masse.
Bruken av "skarpe” hulladningsgranater
setter strenge sikkerhetskrav til skyte-
feltet. Fig.1 Hulladningsprinsippet.

Overdrager

Sprengstoff

Feltene vil derfor vaere lokalisert til avgrensede omrader der en vil fa anrikninger av
forstgvet kobber og elementzert kobber fra "sluggen”. ,

Utover det som er nevnt foran inneholder Forsvarets ammunisjon sveert lite tungmetaller.
Praktisk talt all annen sprengammunisjon bestar av en stal eller stgpejernsbgssing som
omslutter en sprengladning av forskjellige typer militeert sprengstoff. Reststoffene blir
splinter fra granatbgssingen i sterrelse fra stev-partikler og opp til fragmenter som kan
besta av vesentlige deler av granaten. Hovedmengden av splintene i moderne spreng-
ammunisjon bestar av splinter pa rundt 1 gr. Brannrgret som omsetter granaten, blir
normalt ikke pulverisert. Dette bestar i hovedsak av aluminium med mekaniske deler av
forskjellige materialer ofte av bronse eller messing. Imidlertid kan det i enkelte typer finnes
kadmiserte bolter, stalfjeerer og andre detaljer. Kadmiserte hylser skal samles inn og
returneres til Forsvarets arsenal for destruksjon.



3. Tungmetaller og forurensning.

3.1 Generelt

Tungmetaller defineres ofte som metaller med tetthet over 5 gjcm? (Monitor 1987). | var
framstilling bergres ogsa elementer som arsen, antimon og selen som egentlig ikke er ekte
metaller. Likevel omtales ofte arsen og antimon sammen med tungmetallene bl.a. pa grunn
av hag tetthet. Antropogen virksomhet har skapt betydelige utslipp av tungmetaller til jord,
luft og vann spesielt i vart arhundre. De atmosfeeriske utslippene gjer at denne typen
forurensning far et globalt perspektiv og metaller avsettes fjernt fra de opprinnelige kildene.
Det er mange eksempler pa alvorlige gkologiske konsekvenser av tungmetallutslipp. De er
som oftest knyttet til industrivirksomhet og deponeringsplasser (Hdkanson & Jansson
1983). Fysiologiske effekter av ulike metaller pa forskjellige organismer viser at metallene
ofte gir skader pa de samme organer og pa de samme fysiologiske prosesser (Nybg
1991). Hos dyr er nervesystemet, nyrer og testikler spesielt fglsomme for lave doser av
toksiske metaller.

Det er mange arsaker til at akvatiske gkosystemer er spesielt falsomme nar det gjelder
biologiske effekter av tungmetallforurensinger. Viktig i denne sammenheng er den direkte
virkningen fra metallionet i vannet pa organismen gjennom hud og gjeller. Toksiske effekter
i akvatiske organismer kan derfor skyldes opptak bade fra mediet og faden, mens effekter i
terrestriske organismer i hovedsak skyldes opptak via feden. Strukturen pa neerings-
kiedene i vann med mange trofiske niva og lave biomasser (i forhold til landvekster) er
ogsa forhold som bidrar til & gi forurensninger stgrre effekter i vann enn f.eks. pa landjorda
(Forstner & Wittman 1970).

Det hydrologiske kretslgpet gjor at utslippene feres ut i markvannet, bekken og innsjgene
der de kan akkumuleres i planter, dyr og spesielt sedimenter. En videre resuspensjon eller
utlgsning fra sedimentene til vannfasen kan forarsake forgiftninger pa et seinere tidspunkt.
Forurensninger kan derfor ha betydning for livet i vann ogsa lenge etter at utslippene har
opphert. | forbindelse med skytefelt er det seerlig forurensning av tungmetaller som er mest
aktuelt. Tungmetallene er grunnstoffer som ikke kan brytes ned av biologiske eller
kiemiske prosesser. Derfor kan de akkumuleres i organismer og naeringskjeder.
Karakteristisk for elementene er ogsa at de oftest har stor bindingskapasitet i skogsmark
og innsjgsedimenter. Dette gjegr at konsentrasjonene og mengdene i disse delene av
skosystemet kan gke over tid sj@l ved meget moderate utslipp (Davis 1980). Dersom
bindingskapasiteten overskrides, nedbgrfeltet forsures eller andre mekaniske forstyrrelser
skjer i nedbgarfeltet eller sedimentet, kan metallene lgses ut i vannfasen og bli en trussel
for gkosystemet. Dyr som lever av forurenset organisk materiale i nedbgrfeltet kan ogsa
utsettes for forgiftninger ved at metallene Igses ut i den sure magesaften. Mange
forurensninger av tungmetaller kan gi kroniske forgiftninger i de levende organismene



10

lenge etter eksponeringen. Dessuten er det ofte sveert vanskelig & gjere effektive mottiltak
som & fjerne metallene nér de fgrst er spredt i naturen. | mange tilfeller har dette ogsa
direkte konsekvenser for oss ved en forringelse av viktige bruksomrader som drikkevann,
rekreasjon, fisk til konsum osv.. Alle disse forholdene gj@r at en "fgre var" holdning er
viktig for denne typen forurensning.

De fleste tungmetaller forekommer i lave konsentrasjoner pa jordens overflate. Pa grunn
av tyngdekraften ved jordens dannelse ble de fleste tungmetallene trukket mot jordens
sentrale deler. Jordskorpen bestar derfor i hovedsak av lettere metaller i tillegg il
halvmetaller og ikke metaller (unntak finnes f.eks. jern, mangan). Vulkansk aktivitet og
andre geologiske prosesser har imidlertid gitt anrikninger av tungmetaller enkelte steder.
Dette gir en sveert variabel fordeling av tungmetaller i jordskorpen. De fleste tungmetaller
blir imidlertid hentet opp fra dype gruver og spredt pa jordoverflaten og i atmosfzeren.

En oversikt over variasjonen i konsentrasjonene av endel tungmetaller i jord er vist i Fig.2.
Spennvidden er betydelig og utslipp av de med lavest forekomst vil raskt kunne gi
forurensningseffekter. Informasjonene i Fig.2 sammen med verdens forbruk gitt i tab.1 vil gi
et inntrykk av hvilke elementer som har stgrst sjanse for & gi forurensningsvirkninger.
Dersom dette kombineres med kravet om at elementene skal veaere "sveert giftig og relativt
tilgjengelig" og at vi vet noe om deres egenskaper i gkosystemet har vi fglgende sakalte
hegyrisikoelementer; etter Bowen (1979), Pendias & Pendias (1984) og NRCC (1988).

As, Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb, Se, Zn.

ppm
i Tab.1. Verdens forbruk (1972-75) for
endel tungmetaller (Pendias &
10° Pendias 1984).
f
2
Mn-o—4
T ? © i 10 elementer x 10° tonn
Fe jern 507000
—Cr-2n T ?Pb i 10 Mn | mangan 9500
Cu ' T * Cu kobber 7500
NI 6o As Zn | sink 6200
o 4 1 Pb bly 3600
l [ + Cr krom 2200
Be Mo 1 I\NAi niklfekl)d 733
- o | molybden
Sde o 10 Sb antimon 73
Se As arsen 45
Hg Co | kobolt 21
Cd kadmium 15
Hg | kvikksglv 10
Be beryllium 4
Fig.2 Sporelementer i overflatejord gitt Se selen 1

som middelverdier (fylte sirkler)

og variasjonsbredde (streker)

og deres forekomst i berggrunnen
gitt som middelverdier (apne sirkler)
etter Pendias & Pendias (1984).
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3.2 Definisjoner og begreper.

| litteraturen finner en ofte en stor begrepsforvirring nar det gjelder prosesser knyttet til
tungmetaller og biologiske effekter. Vi har valgt & bruke de definisjoner som er tilradd av
National Research Counsil of Canada (NRCC 1988).

Et metall betraktes som biotilgjengelig nar det forekommer i en kjemisk tilstandsform som
gjer at det kan tas opp i organismen og reagere med det metabolske systemet. Den
prosessen som fgrer til at konsentrasjonen blir hggere i organismen enn i det omgivende
medium kalles biokonsentrasjon, og dersom konsentrasjonen gker med alder eller
starrelse brukes begrepet bioakkumulasjon. Dersom konsentrasjonen i organismene gker
suksesivt med hggere trofiniva i neeringskjeden kalles dette biomagnifisering. Det
motsatte kalles biominifisering.

| denne sammenheng kan vi nevne at mange forskere bruker begrepet bioakkumulering for
a beskrive den prosessen som farer til et temporeert eller permanent opptak av tung-
metallet fra mediet (vann eller fgde) til organismen. Vektkonsentrasjonen av metallet i
organismen kan fglgelig bli bAde hggere eller lavere enn i omgivende medium.

3.3 Biotilgjengelighet, biokonsentrasjon og giftighet.

Dersom et tungmetall skal tas opp i organismen ma det forekomme pa en kjemisk
tilstandsform som gjer det fysiologisk mulig & bli tatt opp via gjeller, hud eller tarmsystem.
Mye av rapporten var omhandler de ytre geokjemiske prosesser som pavirker den
fraksjonen av totalkonsentrasjon som er potensielt biotilgjengelig (ogsé kalt kjemisk
tilgjengelig). Den andre siden av begrepet biotilgjengelighet har med organismens
egenskaper og muligheter til & pavirke opptaket av allerede kjemisk tilgjengelige metaller.

| denne sammenheng kan det vaere praktisk a skille mellom to organismetyper med ulike
opptaksveger for tungmetallene (NRCC 1988). Type A organismer lever i direkte kontakt
med vann, jord eller sedimenter, men er ikke i stand til & konsumere forurenset partikuleert
materiale. Dette gjelder i hovedsak planter. For denne gruppen er det mediets (dvs.
vannets, porevannets eller markvannets) konsentrasjon av frie metallioner eller deres
hydrolyseprodukter som er de biotilgjengelige forbindelsene. Sentralt i denne sammenheng
blir derfor de faktorer som pavirker metallionets skjebne i miljget. Dette diskuteres i kap. 4.
Dette resonement gjelder ogsa Type B organismer, men i tillegg har disse evnen til &
fordgye partikulzert metallforurenset materiale i tarmsystemet. | denne gruppen finner vi
vesentlig dyr. Vertebrater har sur magesaft og mange metaller blir frigjort i ioneform og tatt
opp i organismen . Evertebrater tar ogsa opp metaller via tarmsystemet selv om mage-
saften ikke er sa sur (NRCC 1988).
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Det forhold at en utstrakt grad av biokonsentrasjon registreres i mange akvatiske dyre-
grupper til tross for at vannets metallinnhold er sveert lavt, antyder at opptak via feden er
av stor betydning.

Nar det gjelder metallopptak hos dyr sa har det vist seg at fgde med lavt innhold av
naeringsstoffer (Ca, Se, Fe, Zn, PO,) gker opptaket av tokiske metaller fra tarmen som kan
fare til gkt biokonsentrasjon og gkt sannsynlighet for skader (Nybgz 1991). Planter og
evertebrater har ogsa en stgrre grad av biokonsentrasjon av toksiske metaller i nzerings-
fattige omgivelser enn i naeringsrike. Vi kan ogsa nevne at hos dyr er utskillelsen av
metallothioniner fra bukspyttkjertel, tarmmucosa og spytt med pa & endre biotilgjenge-
ligheten av metallioner i tarmen (Nybg 1991).

Biokonsentrasjonen i en organisme vil veere avhengig av forholdet mellom opptak og
ekskresjon. Dersom dette er sterre enn 1 vil konsentrasjonen i organismen gke over tid.
Vevenes evne til & avgifte/immobilisere de toksiske metallene vil veere avgjgrende for ved
hvilket niva vi kan forvente fysiologiske forstyrrelser (gifteffekter). Protein-aggregater i
cellekjerner og metallthioniner (lavmolekylzere proteiner) i cytoplasma kan alle immobilisere
metaller som f.eks. bly, kobber, kadmium og sink. Metallthioniner er pavist i alle dyre-
grupper, planter og prokaryoter (Nybg 1991). Alle vevstyper i organismen antas & kunne
syntetisere disse, men i ulik grad. Metallthioninene er "metallbuffere” som antagelig under
normale forhold regulerer lgste konsentrasjoner av essensielle elementer som sink og
kobber (Nybg 1991). Affiniteten til metaller synker i rekka Hg > Cu > Cd > Zn. Sélenge
avgiftingsmekanismene virker vil derfor en gkt biokonsentrasjon for en art som oftest veere
et uttrykk for gkt biotilgjengelighet, men ikke gkt giftighet. Giftighet vil farst kunne opptre
nar avgiftningsmekanismene bryter sammen.

Lave biokonsentrasjoner kan ogsa skyldes at organismen mangler avgiftningsmekanismer
trolig fordi de naturlige konsentrasjoner er lave. Disse organismene vil veere sveert
felsomme overfor forurensninger. Sett i en slik sammenheng vil en lav biokonsentrasjon
kunne bety gkte sjanser for toksiske effekter.

Selv om enkelte metaller slik som bly, kadmium og kvikksglv ikke har noen kjent biologisk
funksjon, s& finnes det enkelte som trengs som mikronzeringsstoffer slik som f.eks. sink,
kobber, kobolt, jern og mangan. Dette skillet mellom sakalte ikke essensielle og
essensielle tungmetaller gjar at vi ogsa far prinsipielt to ulike biologiske reaksjonsmgnstre
pa metallanrikninger slik som vist i fig. 3.

Reaksjonsmgnstret ved gkende metallkonsentrasjoner fram til at metallet virker toksisk er
forskjellig for disse to gruppene, men ved en videre gkning inntrer en giftig og dedelig fase
i begge tilfeller. Dette viser at alle tungmetaller er potensielle trusler mot levende
organismer uansett om de er essensielle eller ikke. Det er imidlertid sveert vanskelig & angi
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et definert konsentrasjonsomrade som virker toksisk pa en bestemt organisme fordi dette
avhenger av:

a) metallets tilstandsform/surhetsgraden/redoks/sjansen for metylering

b) konsentrasjon av andre elementer og naeringssalter

c) fysiske forhold (lys, temp. osv.)

d) fysiske tilstand (stress), levealder, utviklingstadium og kjgnn

e) evne til & produsere proteiner som binder metaller (f.eks. metallthioniner som
senker konsentrasjonen av frie ioner i kroppsveesken).

f) evnen til & regulere forholdet mellom opptak og ekskresjon.

essensielle-elementer ikke essensielle elementer
A T | |
under- | optimal | tolerabelt | !
skudd ! L giftig | } giftig i
i
! , | dedlig | |
B ! l 5 1
X | | | @2 | ,
@ [ n | S l | dedlig
> ; i | = { i
' ' 1 | |
: : ' ! |
! I ' } J }
Metall-konsentrasjon Metall-konsentrasjon
Fig. 3 Biologiske vekstmgnstre for essensielle og ikke essensielle tungmetaller

(etter Forstner & Wittmann 1979).

Enda mer komplisert blir dette dersom effekter pa hele gkosystem skal diskuteres. Vi ma
regne med bade strukturelle og funksjonelle endringer i gkosystemene ved gkende metall-
forurensning, men a sette eksakte grenser er ofte sveert vanskelig (Knutzen & Skei 1990).
Toleransen overfor metaller vil veere sveert forskjellig. Et litteraturstudie har vist at
variasjonen i "hgyeste ikke effekt nivier" og "laveste effektnivaer” var sa stor at det var
umulig & trekke bestemte konklusjoner (Dillon 1984). En av arsakene til dette er at
okosystemer som er tilpasset et hagt bakgrunnsniva innenfor visse grenser, vil tale starre
forurensninger enn de fra omrader med lavere naturlige konsentrasjoner. Disse tilpas-
ningene bestar av mekanismer som begrenser opptaket, gker utskillelsen og/eller gker
avgiftningen. Til slutt vil vi nevna at selv om biokonsentrasjon eller bioakkumulasjon i en
populasjon ikke farer til toksiske effekter p.g.a. effektive avgiftningsmekanismer
(immobilisering) s& kan dette fa "indirekte" konsekvenser for eventuelle predatorer lenger
opp i nzeringskjeden. Selv beskjedne metallforurensninger av ikke essensielle elementer
som f.eks. kvikksglv kan derfor fare til alvorlige konsekvenser for topp-predatorer som
rovfugl.
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3.4 Inndelingskriterier og talegrenser.

Det er sveert vanskelig & male den kjemisk tilgjengelige delen av metallene. Dette er ikke
bare et spgrsmal om aktuelle konsentrasjoner av lgste ioner i vann og tarmsystem, men
ogsa i hageste grad dannelseshastigheten av fri ioner fra suspenderte kolloider eller faste
partikler.

Vi vet at bare en beskjeden del av metallinnholdet i faden blir gjennstand for opptak og at
denne kan variere sveert mye bade mellom organismer og for ulike elementer (Nybg 1991).
Likevel synes metallinnholdet i feden & vaere viktig for biokonsentrasjonen i dyr. Alle
kompleksbinderene i vannet gjer at konsentrasjonen av Igste ioner er sveert lav, varierer
mye og er vanskelig & male. Bruk av bioindikatorer (mose, alger) som bioakkumulerer
metaller over tid i relasjon til midlere konsentrasjon av lgste ioner kan veere en mulig
lgsning (NRCC 1988).

Det er imidlertid ikke alltid at de Igste ionene i like stor grad er utsatt for opptak i
organismen pa grunn av forhold som nevnt i kap.3.3. Det er derfor foreslatt at biokjemiske/
fysiologiske malinger kombinert med studier av avgiftningsmekanismer i vev ma til fgr man
kan bestemme talegrenser for metaller (Nybg 1991). Dette kan veere aktuelt for starre dyr i
terrestriske gkosystemer, men adskillig mer problematisk for sma dyr i akvatiske gko-
systemer.

| denne sammenheng vil vi presisere at det ikke er riktig & bare knytte forgiftningsbegrepet
(effektmalet) til mennesket, starre dyr eller fisk slik som det ofte gjeres. Undersgkelser har
vist at mikroflora og fauna, som er sveert viktige grupper i omsetningen av neeringssalter,
kan ta skade av metallforurensninger allerede pa et tidlig stadium (Baath 1989). Ut fra et
gkologisk synspunkt er det heller ikke riktig & bare snakke om giftigheten for de voksne
individene. Giftighet pa reproduksjonstadiet kan f.eks. veere viktigst for bestanden sett som
helhet (Bengtsson & Tranvik 1989). Problemet knyttet til klassifikasjon av miljgkvalitet med
hensyn til miljggifter, er utferlig behandlet av Knutzen & Skei (1990). Det er mange
problemer knyttet til slike klassifikasjonssystemer og alle har sine fordeler og ulemper. Det
synes imidlertid ikke & framsta noe enhetlig klassifikasjonssystem i den nsermeste framtid.

Pa grunn av kompleksiteten i responsen pa gkte belastninger av tungmetaller i gko-
systemet har det vist seg at bruken av et relativt mal pa forurensningen kan vaere et godt

alternativ (Lithner 1989, NRCC 1988). Vi definerer derfor begrepet kontamineringsfaktor
(K) etter Hakanson (1984).

Ki = CIC,

der C=observert konsentrasjon og C = beregnet/antatt bakgrunnskonsentrasjon.
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Denne betraktningsmate er sveert relevant for de deler av gkosystemet hvor tungmetallene
akkumuleres. Dette gjelder biota, skogsmark og innsj@sedimenter (Hakanson 1984, Lithner
1989). Hagere K-verdier i sedimentet gir f.eks. en gkt sjanse for at en remobilisering kan
gi gifteffekter. Det har vist seg at bruken av K;-verdier er relevant for kartlegging av
forurensningseffekter for mange tungmetaller (Lithner 1989). Hovedarsaken til dette er at
den tar hensyn til at organismene innenfor visse grenser er tilpasset bakgrunnsnivaet. |
denne sammenheng kan det derfor veere lite egnet & bare bruke totalkonsentrasjoner. Den
standardisering som bruken av K-verdier innebzerer kan ogsa gke sammenlignbarheten
mellom ulike metaller med hensyn til & utgve biologiske effekter. P4 bakgrunn av K-
verdiene defineres ulike forurensningsklasser ut fra en skjgnnsmessig vurdering (Tab.2).
Svakheten med dette systemet er at det forelapig i de fleste tilfelle ikke har veert mulig &
knytte gkologiske effekter eller konsekvenser for ressursbruk til de ulike klassene (Knutzen
& Skei 1990). Denne indelingsméaten ma derfor mer sees pa som en gradering i sannsyn-
ligheten for at toksiske effekter i gkosystemet skal oppsta. En sterk pavirkningsgrad vil ha
sterre sjanser for & gi toksiske virkninger enn en moderat pavirkningsgrad. En annen
farbar vei er & knytte K-verdier og forurensningsklasser til felsomhetsparametre i sakalte
gkometriske modeller (Hakanson 1989). Disse modellene er imidlertid forelapig kun utviklet
for kvikksglv, fosfor og radioaktivt cesium, men prinsippet og noen eksempler diskuteres i
kap.5.

Tab.2  Klassifisering av forurensningsgraden av tungmetaller med bakgrunn i svenske
inndelingskriterier (Lithner 1989), modifisert i henhold til norsk praksis ved bruk
av betegnelser for ulik forurensingsgrad (Rognerud & Fjeld 1990).

Klasse K Pavirkningsgrad
1 <15 ubetydelig
2 15-3 moderat
3 3-6 markert
4 >8 sterk
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4. Tilstandsformer og reaksjonsmgnstre i naturen

4.1 Elementenes kjemiske natur og hydrolyseprodukter.

De fleste tungmetaller har sveert kompliserte reaksjonsmgnster i naturen. Det blir nszermest
uoverkommelig & behandle alle typer reaksjonsme@nster i alle jordtyper, vegetasjonssoner
og klimaforhold. De fleste militzere skytefelt ligger imidlertid i relativt nedbgrrike skogs-
omrader der podsolprofilen (fig.4) er en vanlig jordtype, men de finnes ogsa i omrader med
kalkfattig jordsmonn i hggfjellet. Vi vil derfor begrense utredningen til & gjelde for disse
naturtypene.

Tungmetallene forekommer i mange ulike tilstandsformer. Disse
har ulik betydning for viktige egenskaper som bevegelighet i
gkosystemet og giftighet for levende organismer. Vi skal tiinzerme

RN Rahumus
oss denne problematikken ved at vi farst tar utgangspunkt i at
prosjektilene og andre metallholdige gjenstander korroderer samt Bleikjord
at bade fysisk og kjemisk forvitring av geologisk materiale kan RN
gke p.g.a. skyting, sprengning og andre mekaniske inngrep. IR Rustiord
Nar metallene Igses ut fra mineralene eller prosjektilene er det
oftest som frie ioner. Av de elementene som vi har definert som Mineraliord
"sveert giftige og relativt tilgjengelig" opptrer
Cd, Cr (lil), Cu, Hg, Ni, Pb, Zn som kationer
As, Cr(lV), Se som oksyanioner. Fig.4 Podsolprofil

Bly, kobber og sink, som er de mest aktuelle elementene i skytefelt, opptrer i ut-
gangspunktet som toverdige kationer i den mest biotilgjengelige formen. Metallionene
omgis av vannmolekyler og danner sakalte hydrater. Hydratenes skjebne er, foruten
metallets kjemiske natur, sveert avhengig av surhetsgraden. Protoner (H") kan fjernes fra
hydratets vannmolekyler og en serie hydrolyseprodukter dannes. De har ulik ladning og
dette kan bety mye for metallenes lgselighet og bevegelighet i miljget.
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Viktige forhold for elementets kjemiske natur er hydratets ionepotensial (IP) og elektro-
negativitet (EN). IP er ladningen delt pa ioneradius og EN har & gjgre med evnen til &
trekke til seg elektroner og danne kovalente bindinger (Davis 1980). Hage verdier for IP og
EN gker sjansen for & danne ulgselige hydroksider. Generelt kan vi derfor dele
elementene i fglgende to grupper:

I: De frie hydratiserte ioner dominerer (IP<3)
| denne gruppen finner vi: Cu?*, Zn**, Fe**, Co®", Ni**, Cd**, Mn**

I loner av elementer med stor tendens til & hydrolysere og danne ulgselige
hydroksider eller kompleksioner (3<IP<12).
Her finner vi f.eks.: A**, Be?*, Fe*, Cr**, Mn*", Mo**

Ut fra dette ser vi at bly, kobber, sink og kadmium, som er de viktigst elementene i var
problemstilling, alle befinner seg gruppe I. Selv om de frie hydratene oftest dominerer
danner ogsa disse hydrolyseprodukter der enkelte kan ha betydning. Disse er:

Cu(H,0),2" = Cu(H,0),(OH)" + H* Pb(H,0),%" = Pb(H,0),(OH)" + H*
Cu(H,0),%" = Cu(H,0),(OH), + 2H* Pb(H,0),2" + Pb(H,0),(OH), + 2H"
Zn(H,0),2" = Zn (H,0)5(OH)" + H" Cd(H,0)¢Z" = Cd(H,0)5(OH)" + H*
Zn(H,0)2" = Zn (H,0),(OH), + 2H" Cd(H,0)¢** = Cd(H,0),(OH), + 2H"

Vannmolekylene slgyfes ofte i betegnelsen av akvaionet og hydrolyseproduktet.

Cu* er det dominerende ionet ved pH verdier lavere enn 7. CuOH" har en viss betydning
rundt ngytralpunktet, mens Cu(OH), dominerer ved pH>7.

Pb?* dominerer ved pH-verdier lavere enn 8 og spesielt ved verdier lavere enn 6,5. Rundt
pH=8 har PbOH" like stor betydning, mens Pb(OH), ikke har noen praktisk betydning (kun
ved meget hgye pH).

Zn?* dominerer nar pH<7.7, mens ZnOH* er mer fremtredende ved 7.7<pH<9.1 og Zn(OH),
ved pH>9.1.

Cd?** dominerer ved alle pH situasjoner som en vanligvis finner i naturen. Ved pH>7.5 har
imidlertid ogsa CdOH" og Cd(OH), en viss betydning.

De frie aquaionenes videre skjebne er avhengig av viktige variable som, redoks-potensialet
og konsentrasjon av ligander.
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4.2 Betydningen av redoks-potensialet og pH.

pH er et méal pa protonaktiviteten (- log H*) og redokspotensialet (E,) er et mal pa elektron-
aktiviteten (p,).

E, (millivolt)= 69.2 - p, der p,= - loge™

Dissosiasjonen av vann til hydrogen- og oksygengass gir nedre og gvre teoretiske grense
for de redoks-forhold en kan finne i naturen (Stumm & Morgan 1970). Disse gis av
felgende likninger:

(1) pe + pH =-1/21log H,(9) (2) p, +pH =20,78 + 1/4 log O,(g)

p, 0g pH henger med andre ord ngye sammen og begge er ngdvendig for & spesifisere
redoks-miljget. Det har vist seg at mange redoks-reaksjoner i jordsmonnet skjer ved
bestemte p,+pH verdier (Lindsay & Sadig 1980). Av likning (2) ser vi ogsa at oksygen vil
ha en avgjerende innflytelse pa redokspotensialet sa lenge det finnes i nevneverdige
mengder. Sammenhengen mellom p, og pH gjer at de ulike naturmiljg kan avgrenses i
sakalte pH-E,,-diagram med likning (1) og (2) som yttergrenser (fig.4). De ulike "natur-
typenes" plass i diagrammet viser hvilke redoks/pH-miljg metallene oftest utsettes for i
ulike gkosystemer.

1o \Tgretrisk kurve for vann i likevekt med 1 atm. 0,

0.8 -
By 0.4 Elver og ~
volt innsjger

0.0+ Evaporitter

og alkalisjger
- 0.4+
i i H i 1
0 3 5 7 9 11 pH

Fig.4 E,/pH diagram for vanlige vandige systemer (etter Rosenqvist 1976).
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For & fa en del grunnleggende informasjon om de enkelte elementenes tilstandsformer skal
vi ta utgangspunkt i et forenklet system uten kolloide kompleksbindere. Dersom vi ser pa
leseligheten av enkelte elementer som funksjon av pH, E,,, pCO, og lgste svovel-
forbindelser kan vi beregne (ut fra likevektkonstanter) de ulike tilstandsformene (fig.5).
Elementenes kjemiske natur, slik vi tidligere har behandlet, vil gjenspeiles i slike dia-
grammer.

Det er viktig at vi tar slike diagrammer kun som indikasjoner pa hva som kan forventes av
ulike tilstandsformer. | praksis er de fleste redoks-reaksjoner trege og avhengig av at
mikroorganismer er tilstede i miljget. Dessuten eksisterer sjelden likevektbetingelser og
kompleksbinderne kan endre bildet fundamentalt. Grensene i diagrammet vil ogsa veere
avhengig av tilstandsformen til den faste fasen (Lindsay 1979). Til tross for alle
invendingene kan slike diagrammer veere viktige hjelpemidler i analysen av mulige
tilstandsformer (Stumm & Morgan 1970).

0-87 \Nicos 1.07 \ch03
7%\ 0.8+
|

N2+ | sl 2z N\
0.4- | 0.4 o ™Y
NS | o i L
0- ~ 1S 04 N
h -0.4- \

-0.4+ -0.6 \

1.0-
0.8
0.6+
0.41
0.2

0+

-0.2- p

-0.4
-0.6-

0.8+

MnO

CdZ* 04_ Mn2+

Cdco,
Cd(OH),

-0.4+

MnSp\
0 2 4 6 8 10 12
pH

0 2 4 6 8 1012 14
pH

Fig.5 Tilstandsdiagram ved 1 atmosfzeres trykk (25°C) og 107 totalaktivitet av de
hydratiserte ioner (=), CO,-trykk (10%atm) ---, og total svovelaktivitet = 107>° (ref.
Davis 1980).
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De fleste skytefeltene i Norge ligger i skogs/heggdfjelisomrader der berggrunn, Igsav-
setninger og markvann/grunnvann er kalkfattig. | mange av feltene er antagelig podsol-
profilen en dominerende jordtype. | slike gkosystem ligger pH i vannfasen de fleste tilfeller
i intervallet 4 til 7,5 og red-oks potensialet hovedsakelig mellom 0,5 og - 0,1V (Adriano
1986). P& bakgrunn av denne avgrensning og elementenes pH-E,, diagram har vi fglgende
viktige forhold:

I oksidativt miljg og pH mellom 4 og 7,5

* ved overgangen fra reduktivt til oksidativt miljg felles Fe som Fe(OH),. Noe frie Fe*
kan forekomme ved lav pH. Lagsningen av jern i reduktivt miljg har konsekvenser for
andre tungmetallers lgslighet. Dette fordi Fe(OH), virker som kompleksdanner
(direkte og indirekte) for mange tungmetaller.

* ved overgangen fra reduktivt til oksidativt miljg felles Mn som MnO,, men ved et
hegere redoks-potensiale enn Fe. Derfor er det ogsa muligheter for endel Mn®** ogsé
i oksidativt miljg. Ved lave pH og E,, dominerer Mn?".

* for Cd, Pb, Cu og Zn dominerer de lgste hyratiserte toverdige ionene eller eventuelle
lgste hydrolyseprodukter.

| reduktivt miljg og pH mellom 4 og 7,5

* Dersom sulfid er tilstede i tilstrekkelige konsentrasjoner kan de fleste metallene
felles som sulfider. Dette gjelder Pb, Hg, Cu, Zn, Cd, Ni og Co. Sulfidfelling av Mn er
sjelden. Tilstandsdiagrammet for S viser at konsentrasjonen av sulfid avtar raskt ved
synkende pH. Selv om enkelte tungmetaller har et lavt Igslighetsprodukt, sa vil
sjansen for sulfidfelling avta med synkende pH. Ofte bindes de hydratiserte metall-
ionenene til organiske chelatorer i porevann i sedimenter og jord slik at dette
ytterligere reduserer mulighetene for sulfidfellinger (Forstner & Wittman 1979).
Sulfidfellinger er sjelden i jord med god drenering og fuktig klima (Adriano 1986).

Blandt elementene som er klassifisert i gruppen "sveert giftige og lett tilgjengelige" er det
felgende fem som direkte bergres av redoks-reaksjoner:

Cr, Cu, Hg, As og Se
| tillegg ma vi ta med Fe og Mn som, selv om de ikke er i samme gruppen, har en viktig

indirekte betydning for alle tungmetallers skjebne i vannfasen (se kap.4.3). | tabell 3 er en
rangering av de overnevnte elementenes mobilitet ved ulike oksidasjonstrinn vist.
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Tab.3 Betydningen av de ulike oksidasjonstrinn for mobiliteten (NRCC 1988).

Metall Mobilitet Kommentarer

Fe jern Fe(ll) >> Fe(ill) Fe(lll) tungt Igselig

Mn mangan Mn(ll) >> Mn(IV) Mn(lV) tungt Izselig

Cr  krom Cr(lll) << Cr(V1) Cr** sterkt adsorbert

Cu kobber Cu(l) ~ Cu(ll) Cu(l) polariseres

Hg kvikkselv Hg(0) > Hg(l) > Hg(l) Hg(0) flyktig

As arsen As(lll) > As(V) AsO,* sterkt adsorbert

Se selen Se(0) << Se(lV) < Se(Vl) Se(0) tilneermet ulgselig;
SeQ,” sterkt adsorbert

Som en oppsummering kan vi si at metallenes oksydasjonstrinn i mange tilfeller kan ha
avgjgrende innflytelse pa mobiliteten og biotilgjengeligheten. Fe, Mn, Hg og As er mest
mobile og biotilgjengelige i en redusert tilstand, mens det motsatte er tilfelle for Se og Cr.
For de andre elementene Pb, Zn, Ni, Cd og Cu har redokspotensialet oftest ingen avgjer-
ende betydning for mobiliteten i gkosystemet salenge de ikke er koblet til Fe/Mn-oksider.

Derimot er kompleksbinderne viktig for mobiliteten av alle tungmetaller. De viktigste er
organiske forbindelser, Fe/Mn-oksider og leiremineraler. Mindre viktig er ligander som
karbonater, sulfider og andre oksider. Kompleksbinderne kan veere suspendert i vannfasen
som kolloider eller vaere bundet i mark og sedimenter. De har oftest en stor og
avgjgrende betydning for de fleste metallers bevegelighet og giftighet (Davis 1980).

4.3 Kompleksbindere og surhetsgrad.

| skogsgkosystemer der podsolprofilen er den vanligste jordtypen og vannet er relativt
humusrikt, vil kompleksbindere som humus og delvis Fe/Mn-oksider som er omgitt av
organiske avsetninger totalt dominere (Davis 1980, Bergqvist et.al.1989). Fe/Mn-oksidene
kan veere viktige for bevegeligheten av metallene i visse deler av gkosystemet. Generelt
overskygges oftest deres og leirkolloidenes betydning av humusstoffer (Davis 1980,

Giesy 1983, Pendias & Pendias 1984). | fglge Forstner og Wittman (1979) betdr humus av:

* huminer : Dette er ulgselige haggt polymeriserte forbindelser.

* humussyrer : Har noe mindre molekyistarrelse enn huminene og kan
veere bade Igste og ulgste.

* fulvosyrer : lgste polymere forbindelser

* gule organiske syrer : Izste forbindelser som er siste stadiet i nedbrytingen av

humus. Vanlig i porevann i sedimenter.
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Det er ogsa vanlig & bare skille mellom Igste og ulgste humussyrer. Den viktigste egen-
skapen til humus er at det binder metaller ogsa i et surt medium. Arsaken er at de ofte har
et hagt antall av funksjonelle grupper (spesielt OH", SH’) som binder metaller.
Bindingskapasiteten for tungmetaller som opptrer som kationer avtar imidlertid med
synkende pH vesentlig p& grunn av konkurransen fra H*, og Al** -ioner om adsorpsjons-
plasser (Giesy 1983). Det viser seg ogsa at mange tungmetaller bindes lettere til humus-
syrer enn fulvosyrer spesielt ved lave pH-verdier. Dette kan forklare hvorfor elementer som
Pb, Cu og Hg ofte akkumuleres i skogsmarken knyttet til ulgselige humussyrer eller
huminer (Pendias & Pendias 1984).

Reaksjonen mellom metaller og organiske forbindelser kan ha ulik karakter slik som:
ionebytting, kiemisk og fysisk adsorpsjon, chelatering, koagulering og peptidisering (Davis
1984). Dette innebzerer ulik styrke i bindingsgraden. Siden lgste humusforbindelser kan
bestd av en kompleks blanding av ulike fraksjoner vil de vanligvis lave metall-konsentras-
jonene bindes til de beste plassene farst. Ved gkte metallkonsentrasjoner vil ogsa
déarligere bindingsplasser tas i bruk. | praksis er det derfor nesten umulig & bestemme
likevektskonstanter for metall-humus komplekser (Giesy 1983).

De ulgste huminer og humussyrer vil binde mange metaller og gjere de tilnszermet
ubevegelige. Denne delen av gkosystemet vil derfor virke som en oppsamler eller reservoir
for mange tungmetaller. Nedbrytningshastigheten av disse humusforbindelsene til lgste
humussyrer og fulvosyrer vil bestemme bevegeligheten av metallene. Hggere temperatur
og starre nedbgrsmengder er viktige forhold som bidrar til & gke konsentrasjonen av disse
metalltransportgrene (Bergqvist et.al.1989).

Dersom en skal fa et helhetlig bilde av metallforurensningen i skytefelter, ma derfor bade
konsentrasjonene og mengdene i humuslaget, vannfasen og sedimentene undersgkes.
Disse resultatene ma videre sees i sammenheng med eventuelle giftvirkninger pa planter
og dyr.

Bindingsgraden av det hydratiserte metallionet (evt. hydrolyseprodukter) til humus er for
det enkelte metall avhengig av:

* metallkonsentrasjon

* humuskonsentrasjon

* surhetsgrad

* saltholdighet, evt.konsentrasjon av andre ioner. En gkt saltholdighet (f.eks. i

regn neer kysten) kan fare til gkt bevegelighet da det kan dannes Igselig
kloro-metallkomplekser.
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Generelt fglger styrken i bindingen mellom hydratiserte metallioner og humus fglgende
rekke (Davis 1980):
Hg, Pb, Cu, Cr >> Cd > Zn > Ni

Denne rekka gjelder ogsa for adsorpsjon til Mn/Fe hydroksider.
Vi har illustrert dette forholdet, kombinert med de ovennevnte punktene, for tre elementer i
rekka (fig.6).

190 o %
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Cufs | | Pb-HS [ Cdhs
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40 1 :\ 3 : . Cdu
20 ; ]
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Fig.6  Prosentvis fordeling av fri ioner og metallhumuskomplekset (Me-HS) ved ulik pH
og metallkonsentrasjoner med tilnzermet konstant humuskonsentrasjon (9 mg/l).
Forenklet framstilling etter Bergkvist et.al. 1989.

Vi ser hvordan prosentandelen av frie hydratiserte ioner generelt gker fra Pb til Cd ved
samme konsentrasjon og at Igsligheten gker for alle ved lavere pH p.g.a. konkurransen fra
bl.a. H" og AI** om adsorpsjonsplass. Dessuten gir hagere metallkonsentrasjon generelt
hggere andel lgste ioner. Da markvann, overflatevann og ofte grunnvann i skogsgko-
systemer inneholder mye humus, sa vil metallets konsentrasjon og kjemiske natur veere
avgjgrende for starrelsen av den Igste fraksjonen ved en gitt pH. Vi ser ogsé at en gkt
forsuring gir stérre andel hydratiserte ioner. Dette gjelder for de aller fleste metallene
bortsett fra arsen, molybden, selen og krom (lll) som opptrer som oxyanioner.

Vi skal imidlertid veere oppmerksom pa at metallinnholdet i vannfasen kan avta ved
synkende pH-verdier dersom forsuringen ogsa ferer til en koagulering og felling av
humusforbindelser (NRCC 1988). Den samme effekten kan ogsa oppsta ved et gkende
saltinnhold.
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Variasjoner i humusproduksjon, saltholdighet, pH og graden av felling av humusfor-
bindelser gjer at andelen av frie metallioner i de fleste tilfeller er vanskelig & estimere. Den
biotilgjengelig delen utgjer imidlertid oftest kun en liten del av totalkonsentrasjonen.

Den sterke bindingen av metallkationer til organiske forbindelser gjegr at disse ogsa oftest
hindrer sulfidfellinger i anoksiske sedimenter (NRCC 1988).

Vi ser derfor hvordan et hggt innhold av viktige ligander som humus og Fe/Mn-oksider
omgitt av organiske avsetninger, er med pa a endre mobiliteten av metallene betydelig fra
det som forventes ut fra likeveksbetrakininger i pH-E,, diagram. De organiske forbindelsene
star helt sentralt da de ikke bare har betydning for den lgste direkte biotilgjengelig
fraksjonen, men ogsé ved at de utgjer en viktig matkilde for mange dyr. P4 den maten kan
ogsa de partikulzert bundne metallene bli biotilgjengelig via organismenes fordgyelses-
kanal.

Det siste aspektet ved metallers bevegelighet i gkosystemet er den gkte biotilgjenge-
ligheten som oppnas for enkelte elementer gjennom en bakteriell methylering. Enkelte
mikroorganismer har evnen til & avgifte metaller ved & danne organometalliske forbindelser
som i mange tilfeller er flyktige. Dette gjelder for elementer som Hg, Se og As (Forstner &
Wittman 1979). Den gkologiske betydningen for andre deler av gkosystemet kan veere
sveert variabel. Metylkvikksglv er sveert fettigselig og akkumuleres i f.eks. fiskekjgtt og
fiskespisende dyr. Dette forholdet gjer bl.a. kvikksglv til en meget alvorlig miljzgift.

4.4 Sammenfatning

Metallenes bevegelighet og giftighet er ofte knyttet sammen. Metallhydratene er ofte den
giftigste formen sjgl om ogsa enkelte organometalliske (f.eks. metylkvikksglv) forbindelser
kan tas opp i planter og dyr. Vi kan som en oppsummering av dette kapitlet gi fglgende
generelle hovedkonklusjoner.

* bevegeligheten av de fleste tungmetaller gker ved en forsuring (unntak Hg,
As, Mo, Se og delvis Cr).

* gkt produksjon av humussyrer og fulvosyrer gker transporten av metaller.

* ved gkte metallforurensninger vil en sterre andel av totalkonsentrasjonen for
de fleste metaller forbli som hydratiserte ioner.

* det er stor forskjell pa bindingskapasiteten og derved bevegeligheten innen
gruppen tungmetaller. De med lavest bindingskapasitet har sterst sjanse til &
utgve direkte gifteffekter via vannfasen
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* metylering av enkelte tungmetaller kan ha stor betydning for gifteffekter i dyr
* tungmetaller med stor bindingskapasitet til huminer har meget stor evne til &

oppsamles i skogsmark (Hg, Pb, Cu). Selv sma utslipp og deponeringer fra
atmosfeeren farer til en sakte konsentrasjonsgkning i humussjiktet.

Denne gjennomgaelsen viser ogsa tydelig at effektene av metallforurensninger i skytefelt
kan veere sveert forskjellig avhengig av:

* naturtypen (vegetasjon, klima, jordprofil)

* vannkvaliteten (pH, E,, kons. av ligander)

* atmosfaerisk belastning av forsurende stoffer (pavirker korrosjon og forvitring)
* mekaniske forstyrrelser (sprengning/graving som gker erosjon og forvitring)

* innsjgers dyp, vannfornyelse og sedimenters karakter (resuspensjon)

De geokjemiske reaksjoner i det ytre miljg samt lgsning av metallfragmenter og metall-
holding partikulzert materiale ifordzyelsessystemet kan fere til en kjemisk tilstandsform
som er tilgjengelig for opptak. | Fig.7 har vi skjematisk vist disse ulike prosessene som er
behandlet i kap.4. Den videre sjebne metallet far i organismen som funksjon av ulike
fysiologiske og biologiske reaksjoner diskuteres i kap.7.

okt forvitring lgste metallioner gjeller
pga. i vannfasen
sprengning hud
‘{f——————-— opptak i
korrosjon cellene
ligander| binding/ blodftarm
l@sning
korrosjon
Tungmetaller partikuleert P,
i utlgsning bundne metall
prosjektiler og binding i sediment
og skogmark
Lases i
fordeyel-
ses-
vaeske
mageftarm/
konsum metallfragmenter kras

Fig.7 Skjematisk oversikt over mulige transportveier fra kilden (prosjektilet) til metallet tas
opp i organismen.
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5. Gkometri

5.1 Generelt

| forvaltningen er det fgigende hovedspgrsmal en alltid gnsker svar pa:
Hvilken ekologisk effekt forarsaker et gitt utslipp?

Akvatiske gkosystem kan karakteriseres av en mengde ulike biologiske, kjemiske og
fysiske parametre som alle pavirker utslippets karakter. Konsekvensanalyser for miljget
kan derfor veere meget komplisert (se kap.7). En gunstig mate & tilneerme seg denne
problematikken pa er & definere begrepene dose - falsomhet og effekt (Hakanson 1989).

Hovedidéen i denne analysen er at en gitt kjiemisk primeerdose modifiseres av enkelte
sentrale fglsomhetsparametre til en resulterende biologisk effekt. Dersom vi velger a gjgre
denne analysen for tungmetaller i en innsj@, ma vi ogsa introdusere begrepet sekundzer-
dose som er mengden i sedimentet. Arsaken til at sekundaerdosen er viktig kommer av at
metallene har en stor evne til & bindes i sedimentene hvorfra de kan frigjgres eller innga i
dietten for bunndyr. Denne kilden kan derfor bli en viktig dose for innsjgens organismer i
lang tid etter de primaere utslippene har opphert (kap.4). Det farste steget i & gi svar pa
det innledende spgrsmélet er & kvantifisere de ulike bidrag til primeerdosen. Dosebegrepet
er skjematisk vist for en innsjg og dens nedbgrfelt i fig.8.

Primeerdosen (B;) er summen av belastningen fra nedbgrfeltet (B,) og direkte tilfarsel pa
innsjgoverflata (B,)

(3) B; =B, + By

B, estimeres ut fra landsomfattende undersgkelser av metallkonsentrasjoner i landmoser
(Steinnes et.al. 1989). Det har vist seg at konsentrasjonen i mose for de fleste metaller
stort sett er proporsjonalt med nedfallet de seineste arene (Monitor 1987) og at disse
malingene er det eneste alternativet nar det gjelder gode nasjonale deponeringsdata
(Rognerud & Fjeld 1990). Sentralt blir derfor kvantifiseringen av B,,. Farst kan det veere
greit & vise hele modellens struktur (fig.9).

Vi skal farst ta for oss B, og B, . De fleste metallene transporteres bundet til humus
(kap.4) slik at mye av metalltransporten til innsjgen skjer i de gvre jordlag. Det er derfor
viktig for doseanalysen & vite om metallene i dette sjiktet har overveiende atmosfaeriske
eller geokjemiske arsaker. Svenske og norske undersgkelser har vist at humuslagets
konsentrasjoner har overveiende atmosfzeriske arsaker for elementene bly, kadmium,
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kvikksglv og arsen, mens vegetasjonens rotopptak gjgr at geokjemien ofte far en mer
dominerende betydning for konsentrasjonene av kobber, sink, nikkel, krom og mangan i
humus (Monitor 1987, Steinnes et.al.1989).

Fig.8 Dosebegrepet i gkosystem-modellen.
M=total mengde (0-50cm) av metallet som bestar av: Mg=geokjemisk,
M, =atmosfzerisk, M,=antropogent utslipp, Mg=sediment,
B=4rlig belastning som bestar av: Bo-atmosfaensk pa innsjgoverflaten,
B,=atmosfeerisk pa nedbarfeltet, By=fra nedbgrfeltet, By=fra geokjemien, B, ‘=fra
atmosfaenske tilfgrsler (ogsa tidligere), B, =fra antropogene kilder

M,, By = B, [ Faglsomhetsparametre
Metall i i l Metall i

Mg Bg By B, — sediment B

M
: By
A B, f +

[ Primaerdose Sekundeaerdose Effekt

biomassen

Fig.9 Qkosystemmodellens struktur. Begrepene er gitt i Fig.8. Som vi ser er det mye
vanskeligere & estimere B, enn B,. By er sammensatt av bidragene fra menneskelig
aktivitet (B,,), geokjemien (BG) og tidligere atmosfeeriske kilder (B, 9.
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Det geokjemiske bidraget fra nedbegrieltet kan vi estimere ut fra mélinger i flomsedimenter
eller dypereliggende sjikt i innsjgsedimentet. Et flomsediment er avsatt pa elvebredden i
flomperioder. De er uorganiske og gir en god indikasjon pa geokjemien i nedbgrfeltet
(Ottesen et.al.1989). NGU har utarbeidet nasjonale kart for de fleste tungmetaller.

Norske undersgkelser av fgrindustrielle sedimenter viser at pa den tiden var geokjemiske
kilder den viktigste primeerdosen ogsa for bly og kadmium (Rognerud & Fjeld 1990). | alle
tilfeller kan en kombinasjon av bruken av sedimentprofiler og flomsedimenter kvantifisere
Bs og B, pa en tilfredstillende mate.

Det menneskelige bidraget (B,,) vil vaere en funksjon av korrosjonshastigheten og
mengden av prosjektiler da dette er den overveiende metallforurenser i skytefelt.

Bidraget av B,, i primeerdosen estimeres som differansen mellom totalkonsentrasjonen og
geokjemisk + atmosfeerisk bidrag i sedimentet. Disse sistnevnte kan ogsa estimeres i
referansefelt eller pa bakgrunn av utviklede modelier for enkelte elementer (Rognerud &
Fjeld 1990).

Primeerdosen til innsjgen modifiseres av ulike f@lsomhetsparametre til sekundeerdosen.
Felsomhetsparametre er dynamiske eller statiske. Til den farstnevnte gruppen herer
vannkvalitet, sedimentkvalitet, bioproduksjon og vannutskiftning. Til den sistnevnte gruppen
hagrer bassengform, dybde, innsjgareal etc.
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5.2 @kosystem-modell

Pa bakgrunn av en landsomfattende undersgkelse ble det utviklet modeller som knytter
primeerdose og vannkvalitet til sedimentkonsentrasjoner av kvikksglv, bly, kadmium og
nikkel. Disse kalles henholdsvis (HgSE (ng/gTV), PbSE (ug/gTV), CdSE (ng/gTV) og NiSE
(ng/gTV)) (Rognerud & Fjeld 1990).

Modellene er bygd opp ved at en fgrst introduserte primeerdosen dvs. atmosfaeriske
deponeringer (M) og geokjemisk tilfgrsel (FS) dernest fglsomhetsparametre som f.eks.
innsjedyp (Z (m)), pH i vannfasen og sedimentets organiske innhold (OC (%)) og jern-
innhold (FeSE (mg/gTV)). Pa denne maten far vi en logisk oppbygning av modellen ved at
en gitt primeerdose modifiseres av fgilsomhetsparametre til en resulterende effekt. Denne
betraktningsmaéte ga falgende modeller:

(3) log HgSE = 0.359 log SbM + 0.019 OC + 0.243 log Z + 0.125 log FeSE + 0.509
(4) log PbSE = 0.623 log PbM + 0.018 OC + 0.134 log Z + 0.164 log FeSE + 0.561
(5) log CdSE = 0.814 log CdM + 0.223 pH + 0.014 OC - 0.688

(6) log NiSE = 0.370 log NiM + 0.524 log NiFS + 0.086 pH - 0.011 OC + 0.246

| Fig.10 er modell-prediksjonene vist for ulike nivd av pH, OC og Z. De andre variablene er
her holdt konstant og lik middel-verdien. Disse modellene viser en gjennomsnittsjg uten
antropogene punktkilder i nedbgrfeltet. Dersom vi gjer malinger i en innsj@ kan vi selv-
falgelig fa avvik fra modellprediksjonene. | slike tilfeller kan vi imidlertid bruke avvikende til
& ansla betydningen av forurensningen fra f.eks. militzer aktivitet i feltet. Dette er en mulig
mate & antyde effekten av en skyteaktivitet i feltet. Den andre méaten er & studere
sedimentkonsentrasjoner i et upavirka referanseomrade neer skytefeltet dersom dette
finnes. Begge disse metodene har sine fordeler og ulemper, men dersom begge benyttes
samtidig for hvert felt, vil sannsynligvis resultatet bli tilfredstillende.

Den videre biologiske effekten av en gitt sekundeerdose og eventuelt betydningen av
paslaget fra skytefeltaktiviteten kan vi illustrere ved & bruke kvikksglv som eksempel.
Kvikksglv bioakkumuleres og biomagnifiseres i neeringskjeden. En av de viktigste
konsekvensene er at fisk kontamineres og blir uegna som matfisk sjel ved lave primaer-
doser.

Dersom vi bruker fisk som effektparameter, har en starre undersgkelse vist at
kvikksglvmengden i grret pa 25 cm kan forutsies ut fra sekundeerdosen HgSE (kons. av
kvikksglv i overflatesedimentet i (ng/gTV)) og fglsomhetsparametrene TOC (mg/l) og SeFS
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(mg/gTV), som er vannmassenes innhold av henholdsvis totalt organisk karbon TOC og
geokjemisk selen SeFS (Rognerud & Fjeld 1990).
log HgF! (mg/g)= 0,563 log HgSE + 0,960 log TOC - 0,337 ¥ SeFS - 2,538

Tilsvarende modeller er ogsa utviklet for gjedde (Hakanson 1989, Verta 1990).
Ved hjelp av denne modellen er det mulig & vurdere om det er rimelig grunn til & tro at et

eventuelt paslag fra skyte-aktiviteten i sekundaerdosen vil ha betydning for bruken av fisk til
konsum.
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Fig.10 Modellprediksjoner basert pa likning (3),(4),(5) og (6) gitt i kap.5.2. Figurene

viser sammenhengen mellom primeerdosen (malt i mose) og sekundeerdosen
(sedimentkonsentrasjoner) for de ulike verdier av OC, dyp og pH nar de

andre parametrene i likningene er holdt konstant lik middelverdien (etter
Rognerud & Fjeld 1990).
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5.3 Representativitet

En viktig forutsetning for bruken av gkometri som virkemiddel til & forsta betydningen av
ulike prosesser i naturen er at alle inngangsdata er representative middelverdier for
samme tidsperiode. Dette kan veere en vanskelig forutsetning a oppfylle, og mange
undersgkelser har alvorlige mangler pa dette feltet. Hvordan en skal ga fram for & innhente
representative verdier er behandlet av Hakanson (1989) og Rognerud & Fjeld (1980). Vi
skal i denne sammenhengen vise endel viktig forhold for representativiteten av primeer-
dosen. Spesielt gjelder dette belastningen av tungmetaller fra nedberfeltet til innsjgen (B,).
Disse er vist noe generalisert i fig.11, der nedbgrfeltets areal er 10x st@rre enn innsjg-
arealet.

Det er viktig & merke seg fglgende forhold:

Den arlige transporten fra nedbgrfeltet til innsj@en utgjer i starrelsesorden under 1% av
feltets totale mengde (0-55 cm) for alle tungmetallene. Dette betyr at oppholdstiden
(tot.mengde/arlig avrenning) for tungmetallene i nedbgrfeltet er fra ca 100 ar til over 1000
ar (for bly). Spennvidden i de enkelte elementenes oppholdstid viser at denne kan variere
betydelig. Dette skyldes nok i hovedsak variasjoner i jordprofiler, vegetasjon, klima og
vannkvalitet som pavirker nedbgrfeltets belastning (By) til innsjgen. Dette skjer i ulik grad
for de ulike elementer. Det store magasinet i forhold til de sma arlige tapene gjer at
prosesser i nedbgrfeltet kan overskygge betydningen av sma forurensninger for enkelte
elementer. Dette gjelder spesielt der innsjgarealet er en liten del av hele nedbgrfeltets
areal.

Den arlige transporten fra nedbgrfeltet (B,) utgjer en sveert varierende andel av den
atmosfeeriske belastning til nedbgrfeltet (B,) bade for de ulike metallene og for hvert enkelt
metall (fig.11B). For elementene bly, kvikksglv og kobber er avrenningen lavere enn
tilferslen til feltene (Borg & Johansson 1989). Enda mer tydelig blir dette dersom en regner
med mineralisering i feltet. Dette betyr at med dagens atmosfaeriske doser fortsetter
mengden av kvikksglv, bly og kobber & gke i nedbgrfeltene. Hovedarsaken til dette er at
disse elementene bindes godt til humus og mobiliteten endres ikke betydelig ved en
eventuell forsurning av feltet (se kap.4). Elementene sink, kadmium og nikkel bindes ogsa i
en viss utstreknihg i nedbgrfeltene og eksporten av disse (B,) kan veere lavere enn
tilferselen (B,). En forsuring @ker mobiliteten betydelig for disse elementene og eksporten
kan overstige tilfgrslene (>100%) i (Fig.11B). Dette betyr at feltet kan tappes for disse
metallene (negative budsjett) dersom det er tilstrekkelig forsuret. For jern og mangan er
eksporten som fglge av forvitring og nedbrytning mye stgrre enn den atmosfeeriske
tilferselen.
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Fig.11 Forholdet mellom ulike arlige belastningskilder for en innsjg der nedberfeltets areal
er 10x arealet av innsjg-overflaten (Salomons & Forstner 1980, Monitor 1987,
Borg & Johansson 1989 ).

A

B.

Forholdet i % mellom nedbgrfeltets belastning til innsjgen (B,) og total-

mengden i nedbgrfeltet 0-55cm (M;).
Forholdet i % mellom B, og nedbgrfeltets atmosfeeriske belastning (B,).

Belastningen pé innsjgoverflaten (B) i % av total-belastningen (B;)
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Mgnsteret i Fig.11C kan vi forklare ut fra de forholdene som er nevnt i (Fig.11B) samt at
elementer som bly, kvikksglv, sink og kadmium har en relativt stor andel av den atmos-
faeriske belastningen fra langtransporterte forurensninger. Vi ser at tilfgrselen direkte pa
overflaten (B,) oftest dominerer for bly og delvis kvikksglv, mens nedbgrfeltets tilfarsel er
sterst for de andre elementene. Dette har den praktiske betydning at vi kan forvente best
samsvar i tid for malinger av bly fordi B, dominerer i totalbelastningen. Likeledes vil
samsvaret i tid mellom ulike malinger bli bedre nar forholdet mellom nedbgrfeltets areal og
innsjgens areal synker. For de andre elementene der nedbgrfeltet far en mer dominerende
innflytelse, vil sjansen for at eldre deponeringer i feltet skal utgjere deler av B, gke og
derved redusere representativiteten i tid. Likeledes vil en gkt forsurning kunne fgre til en
gkt forvitring og gkt mobilitet av enkelte elementer. Pa denne maten vil den geokjemiske
andelen i primzerdosen kunne fa gkt betydning og overskygge den atmosfeeriske depone-
ring.

Som en oppsummering av dette kapitlet kan vi si at det ikke er mulig & kvantifisere
betydningen av tungmetallavrenningen fra skytefeltsaktiviteter uten & ha representative
data for de viktigste fglsomhetsparametre og de ulike bidragene fra primserdosen. Hvert
enkelt felt vil sannsynligvis veere forskjellig i denne sammenheng. ‘
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6. Bakgrunnskonsentrasjoner.

En oversikt over bakgrunnskonsentrasjoner i vann, sedimenter og elvemose i Skandinavia
er gitt i tab. 4, 5 og 6. Bakgrunnskonsentrasjoner for vann og elvemose (Fontinalis) er
sammensatt av bidrag fra naturlige kilder og atmosfeeriske avsetninger. Verdiene i
sedimentene representerer tidsperioder med meget lite bidrag fra atmosfeeriske
forurensninger og er saledes mer representative for det en kan kalle "naturlige” bakgrunns-
verdier.

De naturlige bakgrunnskonsentrasjonene er et produkt av ulike pavirkninger fra nedbgr-
feltets geokjemi, hydrologi, humusgrad og forsurningsgrad. Det er derfor rimelig at en
finner en stor variasjonsbredde i bakgrunnsverdier. Verdiene i de ovennevnte tabellene ma
kun brukes til & antyde forventede nivaer pa bakgrunnskonsentrasjonene. | alle tilfeller ma
en sgrge for & ha referanseverdier fra samme nedbgrfelt eller nabovassdrag for & kunne
kvantifisere en forurensningseffekt. Forskjellene i bakgrunnsverdiene er altfor stor til at en
generalisering kan brukes.

Konsentrasjonene av bly og kobber i vann er nzer 1 pg/l, mindre enn 80 mg/kg torrvekt i
sediment og mindre enn 20 mg/kg terrvekt i elvemose. Dersom det registreres verdier
hggere enn dette er det hgyst sannsynlig anomaliteter i geokjemien eller forurensninger
som er arsaken.

Tab.4 Konsentrasjoner (ug/l) i overflatevann i Skandinavia sammenstilt av
Steinnes (1990).

Kjemiske Norske Sma norske Norske Sma svenske innsjger Sma innsjger | Sma
symboler elver innsjger innsjger Middel i norske
nord Sverige innsjger
Variasjonsbr. | Middel S.Sverige N.Sverige

Middel Variasjonsbr. Middel
Pb (bly) - <0,5-2 - 0,67 0,42 0,1-0,8 0,78
Cu (kobber) <6 <0,5-2 - 0,68 0,90 0,1-2,0 1,1
Zn (sink) 20 0,5-12 6,7 11 7 <0,4-8,5 14,3
Sb (antimon) - - 0,032 - - 0,05-0,2* -
Cd (kadmium) | - - - 0,042 0,038 0,007-0,036 <0,1
Pravetak.ar 1971 1974 1977 1980 1980 1980 1986




Det er overveiende hggere konsentrasjoner av sink i akvatiske gkosystemer enn bly og
kobber. Konsentrasjonene i vann varierer i omradet 0,5-20 pg/l, i sedimenter 20-175 pg/l
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terrvekt og i elvemose 30-400 pg/g terrvekt.

Kadmium og antimon har lav forekomst og er sveert vanskelig & male i vannfasen. Verdier
nezer detekisjonsgrensen og stor kontamineringsfare gjer at slike analyser er svaert usikre. |
sedimentet er bakgrunnskonsentrasjonene for kadmium i omradet 0,1-0,9 mg/kg t@rrvekt

og i elvemose mindre enn 3 mg/kg terrvekt.

Variasjon i bakgrunnskonsentrasjoner i organiske sedimenter fra akkumulasjons-

Tab.5
sonen i Skandinaviske innsjger (ca 20 cm sedimentdyp).
Kjemiske Elementer Norge Sverige
symboler mg/kg terrvekt Nord-Sverige
Rognerud mg/kg tarrstoff
& Fjeld 1990 Lithner 1989
Pb bly <10 - 80 <10 - 50
Cu kobber <10 - 30 <10 - 30
Zn sink - <70 - 175
Cd kadmium 0,1-09 02-07
Tab.6  Variasjon i bakgrunnskonsentrasjoner (inkl. bidrag fra atmosfeerisk nedfall) i topp-
skudd av Fontinalis fra ulike elver/bekker i Skandinavia.
Kjemiske Elementer Sverige Norge
symboler Norrland Lingsten
Lithner 1989 (pers.medd.)
mg/kg terrvekt mg/kg tarrvekt
Pb bly <2-10 3-5
Cu kobber 2-16 15-20
Zn sink 37 - 400 100 - 200
Cd kadmium <0,4-33 1-2
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7. Biologiske effekter

7.1. Metallniva i organismer, giftvirkning og gkologisk betydning.

Kunnskapsnivaet innen dette feltet er generelt sett darlig, men det finnes unntak slik som
for gifteffekter av kvikksglv i fugl og fisk. Enkelte andre eksempel finnes ogsa, men for de
aller fleste elementene er det problemer knyttet til realistiske vurderinger av forholdet arsak
- virkning. Det er ikke utarbeidet talegrenseverdier for tungmetaller i akvatiske gkosystemer
i Skandinavia. Dette gjgr det vanskelig nér betydningen av metallforurensninger skal inngd
i en forvaltningsmessig sammenheng. | alle fall tilsier dagens sparsomme kunnskap pa
dette feltet at en i forvaltningen utgver en "fgre - var" holdning.

Et av problemene med metaller i organismer er at biokonsentrasjon, bioakkumulering og
biomagnifisering skjer pa sveert forskjellig méate og i ulik grad avhengig av hvilket element
og organisme som behandles (Knutzen & Skei 1990).

De store forskjellene som finnes mellom arter i evnen til metallopptak, utskillelse og
avgifting via metallothioniner og andre proteiner gjgr at generaliseringer i sammenheng
mellom metaliniva i organismer og letale/subletale effekter er umulig. Det er klart at en slik
sammenheng ogsa vil ha starre mening for enkelte arter enn andre. Vi har vist skjematisk
metallenes sjebne i organismen i Fig.12.

Organismer

ekskresjon
Metall pa Metabolisme Toksisitet
kjemisk \ icellene metallkons.
tilgjengelig ~  Opptak i vevsvaeskene
form for /
opptak 1 |
Ca,Fe,Se,Zn, isolasjon
PO4, f.eks. bundet
metallthioniner til proteiner

Fig.12 Skjematisk oversikt over metallets sjebne etter opptak i cellene.
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Total konsentrasjonen i organismen er avhengig av forholdet mellom opptak og ekskresjon.
Den toksiske effekten er avhengig av produksjon av "avgiftningsproteiner” og derved
andelen av opptaket som kan bindes og gjeres utilgjengelig (isolasjon).

Et giftstoff kan virke direkte pa organismenes kroppsoverflate slik som lunger, gjeller, hud
og tarmepitel (primeerskade). Cellemembranen kan herved skades og via disse innkomst-
veiene kan det transporteres med blodet til vitale kroppsdeler som nervesystem, lever og
nyrer (sekundeerskade). Det er dette som vanligvis skjer nar det dreier seg om akutte
forgiftningstilfeller. Akutt forgiftning skjer oftest nar organismen utsettes for hgye metall-
konsentrasjoner over en kort tidsperiode og vi kan da som regel male hgye metall-
konsentrasjoner i blod og urin hos akvatiske dyr. Videre kan giften over tid trenge inn eller
aktivt tas opp i selve organismen hvor den kan biokonsentreres og/eller etter en tid
forarsake forgiftning. Ved kroniske forgiftninger er det som regel dette som skjer.
Biokonsentrasjon og bioakkumulering i planter og dyr, samt i en viss utstrekning kronisk
forgiftning, er antagelig den mest aktuelle reaksjonen i forbindelse med metallforurensning i
Forsvarets skytefelter. Vi kan ogsa nevne faren som er forbundet med at fugl og drav-
tyggere kan fa i seg metallfragmenter (seerlig bly) som Igses i fordayelsessystemet. Mange
alvorlige forgiftninger med ded til felge har veert rapportert i denne sammenheng.

(Bellrose 1959, Dollahite et al. 1978, Custer et al. 1984 og IKOMOD 1989).

Som gift regnes vanligvis et stoff som i sma mengder virker kjemisk p& organismer pa en
slik mate at det skader organismenes livsfunksjoner enten gyeblikkelig eller etter en tid. En
toksisk effekt kan sies & vaere en reaksjon mellom et tilfart fremmed stoff (evt. metall) og
naturlige forbindelser i organismen. Det har vist seg at tungmetallene lettere enn andre
metaller reagerer med metallenzymer. Ut fra et toksikologisk synspunkt er det derfor
tungmetallenes reaksjoner med proteiner som er av starst betydning. Giftbegrepet blir som
regel ogsa utvidet til & gjelde stoffer som pavirker organismen pa en slik méate at den er lite
egnet til menneskelig konsum (Rensvik 1983). Med andre ord det foreligger en risiko for
akkumulering av helseskadelige stoffer. Mange organismer kan biokonsentrere metaller til
konsentrasjoner som ligger opp mot 100.000 ganger hgyere enn i omgivende medie
(Pendias & Pendias 1984). Metyllkvikksglv i fisk er et godt eksempel pa dette. | mange
sammenhenger er dette nevnt som det desidert starste problemet knyttet til tungmetaller i
Nordisk natur (Hakanson 1989). Kobolt, krom og jern tas ogsa oftest effektivt opp av
organismene.

Mulighet for biokonsentrering, bioakkumulering eller biomagnifisering av tungmetaller
deponert i skytefelt avhenger som tidligere nevnt av metallenes tilgjengelighet, tilstands-
form, bevegelighet og organismens egen mulighet til & pavirke opptaket som samlet kalles
biotilgjengelighet ("bicavailability"). | denne sammenheng er det spgrsmal om i hvor stor
grad metallene korroderer/forvitrer til metallioner eller andre Igselige forbindelser. Hage
konsentrasjoner i jord og sedimenter behgver ikke & bety et hegt metallniva i biota. Dette
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er mest aktuelt for elementer med stor bindingskapasitet til organiske forbindeler som
pavirkes lite av senkninger i pH som eksempelvis kvikksglv og bly (Campbell & Stokes
1985). Pkte konsentrasjoner av lgselige metallioner i porevann og i vassdrag gker sjansen
for biokonsentrasjon og bioakkumulasjon og det er ofte en god sammenheng mellom
konsentrasjon i vann og i biota for mange tungmetaller (Grimas 1974).

Tilstandsformen dvs. metallenes tilgjengelighet og ytre faktorer som temperatur, pH, O,-
og CO, innhold, hardhet (Ca og Mg), saltinnhold, innhold av organisk stoff (seerlig humus),
suspendert materiale og forekomst av andre tungmetaller har betydning for hvor raskt
metallene oppkonsentreres. Effekten av modifiserende faktorer beror farst og fremst pa
lokale geologiske og klimatiske forutsetninger i nedbersfeltet. | tillegg kommer ogsa det
toksiko-kinetiske aspekt dvs. de ulike fysiologiske prosesser, sékalte bio!ogiske styre-
faktorer, inne i selve organismen som pavirkes av forhold som stress, sult, fettinnhold,
kjgnn og ulike stadier i livssyklus. Organismens fysiologiske tilstand har derfor mye a si for
"effekten” av akkumulerte metaller. Organismene er spesielt fglsomme i stressituasjoner
(Eisler 1988). Malte konsentrasjoner i en organisme er derfor et produkt av eksponerings-
grad, biotilgjengelighet samt ytre og indre styrefaktorer. Videre ma alltid de registrerte
verdier ses i relasjon til de naturlige svingninger i bakgrunnsverdier. For eksempel kan
bakgrunnsverdiene for bly i vegetasjon gke opp til 100 ganger om vinteren i en og samme
plante jevnfart med situasjonen i vegetasjonsperioden (Pendias & Pendias 1984).

| organismen er tungmetallene enten bundet fast i makromolekyler eller til mindre
molekyler som er tilgjengelig for transport. | de fleste tilfeller er det bare en liten del av
metallmengden som er ansvarlig for en toksisk effekt.

Av hensyn til konsekvensene av et stadig gkt metallinnhold i skytefeltene og i tilha@rende
vassdrag er det ngdvendig & méale metallkonsentrasjonen pa s& mange trofiske niva som
mulig i naeringskjeden. Det er viktig & fremskaffe relevante bakgrunnsverdier, dvs. lokale
referanseverdier samt data over fysisk og kjemisk forhold. Samvirket (joint action) mellom
ulike giftstoffer kan ga i ulike retninger og mé ogsa vurderes. Noen motvirker hverandre
(antagonistiske), andre har additiv effekt (synergistisk).

Metallopptak i bakterier, aiger, lav og moser skjer ved direkte opptak (sorpsjon) av metall-
salter, mens opptaket i h@gere planter skjer via blader og rotsystem. Dyr og mennesker
kan ta opp tungmetaller og arsen direkte via respirasjon, gjeller, lunger og adsorpsjon
gjennom huden samt indirekte ved fgdeinntak. Ikke essensielle tungmetaller som kvikksglv,
bly og kadmium anrikes (oppkonsentreres) i st@rre grad i biota enn de essensielle som
eksemplvis sink og kobber. Disse sistnevnte skilles raskere ut av organismene. Blant de
metaller som er aktuelle i skytefeltene, anses fglgende som essensielle: Aluminium (bare
vekster), jern, kobolt, kobber og sink samt muligens ogsa nikkel. Arsen, beryllium,
kadmium, kvikksglv, antimon og bly anses som ikke essensielle.
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7.2. Effekter i akvatisk miljg (ferskvann).

| lite eller moderat metallforurensende vannforekomster forekommer de fleste tungmetaller
og arsen i meget lave konsentrasjoner (som ofte er neer deteksjonsgrensen). Arsaken til
dette er at tilf@rte metallsalter raskt bindes til partikler som sedimenterer. De hgyeste
konsentrasjonene finnes derfor i bunnsedimentene. Partikuleert organisk stoff er som nevnt
en viktig binder av tungmetaller i sedimentet. Mikroorganismer som lever i sedimentene
kan ogsa binde betydelige mengder metaller. Sedimentene er saledes et reservoir for
tungmetalier. Til tross for at sedimenter kan ha stort innhold av tungmetaller forarsaker de
sjelden noen direkte akutt toksisk effekt overfor vannlevende organismer. Derimot utgjer de
en risiko ved at metallene over tid kan resuspenderes/utigses og derved forarsake
kroniske forgiftninger. Faktorer som pH, humusinnhold og vindeksponering star sentralt nar
det gjelder mobiliteten av tungmetaller og arsen i og fra sedimentene. De starste metall-
konsentrasjonene i vekster og dyr finner vi i vegetasjon som har sine rgtter i direkte
kontakt med metallholdig sediment og i de bunndyr som lever i og av bunnsedimenter.
Seerlig kvikksglv, men i visse tilfeller ogsa arsen biomagnifiseres i den akvatiske nzerings-
kjeden. De gvrige aktuelle metaller tas opp som ioner fra vann og sedimenter samt tilfares
via inntak av fede. Skadeeffekter hos makroinvertebrater og fisk er pavist nar metall-
konsentrasjonen overstiger 0,05 mg pr. kg terrvekt (Salomons & Forstner 1984). Det er
seerlig i sure og/eller ionefattige vann med lite humus (dvs. lite kompleksbindere som er
mest utsatt for metallforgiftninger (Branin & Paulson 1971, Eisler 1985). Szerlig er laksefisk
spesielt fglsomme (Sprague et al. 1965). Da ionefattige vann er vanlig i Norge, kan vi si at
vare vassdrag generelt sett er fglsomme overfor tungmetallforureninger.

For & illustrere hvordan de relative forskjeller i konsentrasjoner fordeler seg i ulike deler av
et metallforurenset Skandinavisk gkosystem har vi valgt og presentere en beregning for
Ronnskarsomradet | Sverige (Lithner 1989). Vi ser at samtlige elementer biokonsentreres i
forhold til vannfasen og at konsentrasjonen gjennomgaende er hggere i under-
vannsvegetasjon og organiske sedimenter (Fig.13).

(moser, alger m.m)

Overflatesedimenter

Total  Matyl

vam .. . ..
Fiskekjgtt - o - = Qo
Fiskelever o e o [ o o - [ O
Virvellgse dyr o o o [Jo O 0O o
Undervannsvegetation D O D o D O
7
%
As

Cd 2Zn . Cu Hg

Fig.13  Relative forskjeller i konsentrasjoner av metaller i et forurenset akvatisk gkosystem (Rénnskdrsomradet
og Eman i Sverige). Konsentrasjonene er proporsjonale med arealet av kvadratene (Lithner 1989)
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Bly

Laste blyforbindelser bindes, som far nevnt, sterkt til organiske forbindelser, og bly
forekommer derfor i vare vassdrag hovedsakelig knyttet til humus i sedimenter og i
vannfasen. Selv om bly er lite mobilt biokonsentreres det i vannlevende organismer. Dette
gjelder seerlig for de lavere trofinivad som er i direkte kontakt med sedimentene der de
hegeste konsentrasjonene oftest blir registrert. Undervannsvegetasjon har ofte en
kontamineringsfaktor pa 100-1000, mens virvellgse dyr, lever og muskulatur i fisk er lite
kontaminert (Lithner 1989, Wren & Stephenson 1991). Det er ogsa vist at planteplankton
kan anrike bly med en kontamineringsfaktor pa opp mot 100.000. Biotilgjengeligheten av
bly i vann gker ved lav saltholdighet, lav pH og lavt innhold av organiske stoff (Eisler 1988,
Wren & Stephenson 1991). Flertallet organismer kan raskt skille ut akkumulert bly (Everad
& Denny 1984). Blykonsentrasjonen i organismene svarer derfor raskt pa belastnings-
forandringer (Lithner 1989). Wren & Stephenson (1991) mener likevel at evertebrater ikke
kan regulere blykonsentrasjonen i kroppen.

Gifteffekten av bly i ferskvannsorganismer er lite undersgkt, men enkelte undersgkelser
har vist at fisk er mer fglsom enn de virvellgse dyrene (Lithner 1989). | lite humuspa-
virkede vann er det pavist gifteffekter pa fisk og enkelte andre organismer ved bly-
konsentrasjoner mellom 1,5-10 pg/l. Denne "effektgrensen” gker betraktelig ved gkende
humuspavirkning og/eller gkende kalkinnhold. Alger, dyreplankton og bunndyr viser derfor
som regel ikke skadeeffekter for konsentrasjonen er hagere enn 100 ug/l (Freij 1989). Mer
fglsomme arter som krepsdyr og visse snegl viser likevel kroniske forgiftningseffekter i
omrédet 20-30 ug Pb/l (Lithner 1989, Wren & Stephenson 1991). Organiske blyforbindelser
mer giftige enn uorganiske og yngre individer i populasjonen er mer fglsomme enn de
eldre (Eisler 1988). Muniz & Aagaard (1990) mener at talegrenser pa rundt 5 ug Pb/l kan
veere realistisk, men at avstanden oppover mot konsentrasjoner der biologiske effekter
opptrer da blir sveert liten.

Kobber

Lgste kobberforbindelser bindes sterkt til organiske partikler og forkommer derfor oftest
knyttet til humusforbindelser i vannfasen og i sedimentene. Kobber bioakkumuleres i de
fleste vannlevende organismer med anrikingsfaktorer i omradet 100-10.000. | fiskens lever
og nyrer kan det ofte registereres sa hage konsentrasjoner at det tilsvarer en
kontamineringsfaktor pa 100-1000. Muskulaturen hos fisk er lite forurenset og det er
generelt ikke betenkelig & spise kjett fra fisk med hzge kobberverdier i nyrer og lever
(Grande muntl.medd.).

Last kobber er kjent som en meget sterk gift overfor fisk og andre vannorganismer savel
planter som dyr. Hos fisk skades gjelle-epitelet og slimet pé overflaten, med pafgigende
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kvelning som resultat. Mennesker og hggerestadende dyr kan derimot drikke kobberholdig
vann uten & ta skade (Adriano 1986). Gifteffekter av kobber er relativt godt undersgkt og
skadelige effekter har blitt pavist hos alger, virvellzse dyr og fisk ved konsentrasjoner i
omradet 2-5 pgfl (Lithner 1989). Denne "effektgrensen” gker betraktelig ved gkende humus
og/eller kalkinnhold. Krepsdyr som vanniopper og marflo er mest fglsom blandt de
virvellgse dyrene, og fisk er mer fglsom enn bunndyr. Dersom kobber og sink forekommer
sammen er giftvirkningen som regel tilneermet additiv (Grande 1972). Det hevdes bl.a. at
fisk kan "lukte kobber" og reagere med unvikelsesreaksjoner (Sprague 1964, Lithner
1989). Undersgkelser utfart av NIVA har vist at kobber i konsentrasjoner pa omkring

40-60 ug Cu/fl kan forarsake akutt dgdelighet av laksefisk i norske vannforekomster
(Grande 1966). | forbindelse med kobbersig fra gruveaktiviteter er det vist at kon-
sentrasjoner pa mindre enn 20 pg/l ikke har medfert skade pa fisk eller fisket

(Grande 1991).

Sink

Laste sinkforbindelser bindes i likhet med bly og kobber i stor grad til organiske partikler,
og forekommer derfor ofte knyttet til humusfraksjonen i vann og sedimenter. Ved en
forsurning svekkes bindingen av sink til partikler i langt sterre grad enn tilfellet er for bly og
kobber. Sink akkumuleres derfor lett i vannlevende organismer og i fisk. Stgrste bio-
akkumulasjon skjer som regel hos alger, moser og muslinger og minst i fiskespisende fisk
(Lithner 1989). Fiskelever kan i enkelte tilfeller ha hagt sinkinnhold, mens fiskekjattet er lite
pavirket (Grande muntl.medd.).

Sink er mindre giftig enn bly og kobber, og skadegrensene settes ofte noe hggere (EPA
1986, Anon 1987, Lindestrem 1988, Lithner 1989). Planktonorganismer og da seerlig
krepsdyrene synes mest fglsomme. Det er registrert gifteffekter allerede ved 15 pgl/l
(Lithner 1989) Undersgkelser utfart ved NIVA har vist at konsentrasjoner i omradet 500-
1000 ug Zn/l kan medigre dgdelighet overfor yngel av laks (Grande 1966). Denne
"effektgrensen” gker imidlertid ved en gkende humuskonsentrasjon og/eller kalkinnhold.
Fisk er generelt sett mer fglsom for gifteffekter enn bunnlevende insektslarver og fisk
synes & kunne unnvike omréder med h@ge sinkkonsentrasjoner (Sprague 1964). | sinkutsig
fra gruveomrader er det vist at konsentrasjonen ma overstige 80 g/l fgr det registreres
nevneverdige skader pa fisk (Grande 1991).



Antimon

Oksidene av antimon er tungt Igselige og elementet forekommer derfor oftest i sveert lave
konsentrasjoner i vann. Det finnes fa opplysninger om antimon i innsjgsedimenter og
vannmoser, men elementet bioakkumuleres i vannlevende organismer ofte med en faktor
100-1000 (Cushing & Rancitelli 1972). Det er fa opplysninger om antimons gifteffekt i
akvatiske systemer, men elementet utgjgr neppe noen miljggift av betydning. Gifteffekter
hos vannlopper ble farst registrert ved konsentrasjoner over 1 mg Sb/l (Biesinger &
Christensen 1872). .

Kadmium

Kadmium er et relativt bevegelig element i gkosystemet og det bioakkumuleres i stor grad i
vannlevende organismer. Vannets surhetsgrad star her sentralt. En reduksjon i pH fra 7 til
5,5 gker opptaket av kadmium, mens en ytterligere reduksjon under 5,5 reduserer opptaket
(Wren & Stephenson 1991). Bioakkumulert kadmium hos fisk lagres i hovedsak i lever,
nyrer, gjeller og tarmsystemet (Bengtson 1980). Det er oftest ingen korrelasjon mellom
kadmium konsentrasjon i vann og fiskekjgtt, men derimot ofte mellom alder (vekt, lengde)
og konsentrasjon i hele kroppen (Hakanson 1984, Broman et al.1988). Kadmium bio-
magnifiseres ikke i akvatiske gkosystemer (Wren & Stephenson 1891). Kadmium er meget
giftig og skadeeffekter er registrert ved lave konsentrasjoner (<1 pg Cd/l) pa samtlige
trofiniva. Ferskvannsorganismer er mest fglsomme og sterst effekt finner vi i humus- og
ionefattig vann med lav bufferevne (Eisler 1985). Kadmiumforgiftet fisk utvikler diabetes-
lignende symtomer med forstyrret karbohydratomsetning og endringer i de hvite blod-
legemene (Larson et.al. 1986). Laksefisker er mest falsomme og da seerlig de juvenile
utviklingsstadier (Lithner 1989). For eksempel er det registrert total dadelighet for lakse-
yngel ved konsentrasjoner over 50 pg Cd/l (Grande 1966). Vi kan utifra dagens viten regne
med at fisk og andre vannlevende organismer kan bli skadelig pavirket dersom kadmium-
konsentrasjonen overstiger 3 ug Cdjl (Eisler 1985).

7.3. Effekter i terrestrisk miljg

Laste metallioner/salter bindes som nevnt effektivt til jordpartikler og seerlig til humus-
forbindelser og ved siden av metallholdige bergarter finner en de hgyeste metall-
konsentrasjoner i jord. En intensiv industri- og jordbruksaktivitet har fert til at tungmetall-
innholdet i de gverste jordlag stadig har gkt. Metallene foreligger i liten grad som Igste
ioner/salter i porvannet, men i starst utstrekning bundne til kolloider, organiske chelater,
eller partikler. Jord star sentralt i denne sammenheng da den foruten & vaere reservoar for
lzslige tungmetaller ogséa har stor betydning for metalienes videre transport til luft, vann og
biota.
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De fleste metaller kan tas opp og bioakkumuleres gjennom vekstenes rotsystem eller
direkte via kontakt med blad og naler. De vil ogsa kunne oppkonsentreres i jordlevende
mikroorganismer. Hayere ledd i den terrestiske neeringskjeden, inklusive pattedyr og
mennesker, far i hovedsak tilfgrt tungmetaller ved fgdeinntaket samt ved innanding av
gasser og stevpartikler. Fgdeinntaket star derfor mer sentralt i det terrestriske miljg nar det
gjelder bioakkumulasjon og biomagnifikasjon jevnfert med det akvatiske

(Adriano 1986). Metallforurensning i planter som benyttes til fede star derfor sentralt nar
det gjelder de helsemessige aspekter for mennesker og dyr. Tungmetaliforurenset jord kan
som regel gi normale avlinger, men plantene kan ha sé hgyt metallinnhold at de ikke er
egnet som fgde (Pendias & Pendias 1984). Seerlig i sur jord kan visse planter inneholde
betydelig mengder tungmetaller og derved bli en trussel for beitende dyr (Scheuhammer
1991). Tilfersel av kalk kan effektivt redusere bioakkumulasjonen av enkelte tungmetaller i
vegetasjon. Tilfarsel av fosfater kan endre adsorpsjonsmulighetene for tungmetaller og
pavirke mulighetene for bioakkumulasjon som regel avtar mulighetene for bioakkumulasjon
ved tilfarsel av fosfor.

Bly

De heyeste blykonsentrasjoner finnes i det gverste markskiktet pa grunn av den sterke
binding til organisk stoff. Ved forvitring dannes ofte relativt ulagselige blysulfater, blyfosfater
og blykarbonater som effektivt bindes i marken. Tilfgrsel av kalk reduserer blyets mobilitet
vesentlig. Adsorption til leirmineraler, Al-, Fe og Mn- oksider reduserer ogs& mobiliteten av
bly. | sur jord forekommer de frigjorte blyforbindelser i stor utstrekning kompleksbundet til
organiske stoffer. Bly er derfor blant de minst mobile av tungmetallene, og bare sma
mengder er lgst i markvannet. Organiske blychelater synes & vaere den mest mobile form
for bly i marken.

Bly er ikke essensielt for vekster og dyr, men biokonsentreres og bioakkumuleres likevel i
det terrestriske gkosystemet. Det er vanlig & registrere konsentrasjoner i biota som er 10-
100 ganger hgyere enn bakgrunnsverdiene. Planter tar lett opp Igste blyforbindelser via
rotsystemet der ogs& mesteparten av blyet bioakkumuleres. For de fleste planter aker
blyinnholdet i Izpet av hgsten og vinteren. Det er ikke funnet noen rimelig forklaring pa
dette. En gkning i jordens fosforinnhold reduserer evnen til & akkumulere blyforbindelser
(Rolfe 1973).

Bly er giftig for planter ved konsentrasjoner som overstiger 100-500 mg Pb pr. kg terr jord
(Adriano 1986). Et hagt blyinnhold reduserer ogsa aktiviteten blant jordas mikroorganismer
(Mayer and Schultz 1987).

Loste blyforbindelser anrikes i kroppen (seerlig i skjelettet) og er meget giftig for mennesker
og dyr. Innanding av blyholdig stev og inntak av bly via faden stér sentralt. For mennesker
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er inntaket via feden det vanligste. Barn og fostere er den starste risikogruppen.

Bly virker pa en lang rekke organer, bl.a. nervesystemet, nyrene og bloddanneisen foruten
intelligens og oppferse (Hicks 1972). Det er viktig & skille mellom akutt og kronisk
toksisitet. Den farstnevnte er lett & diagnostisere, ved hgge blykonsentrasjoner i blodet,
den sistnevnte gir en forgiftning med symptomer som er vanskelig & diagnostisere. Akutt
blyforgiftning oppstar som regel nar blodets blyinnhold nar eller overstiger 50 ug/l. Kronisk
blyforgiftning hos dyr gir opphav til carcinogene effekter i nyrene.

En gkt blytilfersel til de gvre jordlag er derfor en alvorlig miljgtrussel fordi en gkt bly-
konsentrasjon i planter, grunnvann og drikkevann utgjer en potensiell fare for dyr og
mennesker. Bly er betydelig giftigere for dyr og mennesker enn for planter og mikro-
organismer.

Kobber (Cu).

Kobbersulfid forvitrer lett i surt miljg. Toverdig kobberioner (Cu?®*) er den mest mobile
ioneformen. Chelat og kompleksbindinger til organisk stoff og Al og Fe hydroksider,
karbonater, fosfater og silikat star sentralt i de fleste jordtyper. | likhet med bly er kobber et
av de minst mobile metaller i jorda. Kobber er et essensielt metall som inngar i flere
ensymer, og det bioakkumuleres derfor lett i biota. Jordens mikroorganismer akkumulerer
kobber effektivt. Et gkt kobberinnhold i jorda gir gkte konsentrasjoner i vegetasjon og kan
redusere avkastningen (Adriano 1986). En konsentrasjon pa 500 mg Cu/kg jord gav ved
dyrkingsforsgk klart redusert avkastninger (Wu og Bradshaw 1972). Tilfgrsel av kalk
reduserer bioakkumulasjonen i plantene.

Et stort inntak av kobber kan gi toksiske effekter hos mennesker og dyr. Kobber i vann til
husdyr kan skape store problemer. | tillegg viser det seg at noe kraftfor kan inneholde
kobber. Spesielt for sau kan terskelen for talegrensen da raskt overskrides med tap av dyr
som folge. Det har vist seg at kronisk kobberforgiftning av sau skyldes for lavt inntak av
det interfererende elementet molybden (Laveskog et al. 1976). Ifglge svenske under-
sekelser kan en ikke utelukke en sammenheng mellom langvarige diareer hos barn og
kobberholdig drikkevann. Det finns imidlertid ingen undersgkelser fra andre land som
indikerer en slik sammenheng. Kobber synes ikke & framkalle kreft. For tiden rader
uklarhet omkring de helsemessige aspekter som fglge av gkt kobberinnhold i vekster som
blir benyttet til fede av mennesker og dyr.
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Sink (Zn).

Sinksulfid forvitrer seerlig i surt og reduktivt milj@ og frigjer mobile sinkioner (Zn?"). Frigjorte
og tilferte lgslige sinkforbindelser adsorberes effektivt til mineraler og organisk stoff i de
gvre jordlag.

Sink er essensielt for bade vekster og dyr. Metallets tilgjengelighet for vegetasjon
reduseres ved en gkning i pH (Laveskog et al. 1976). Sink virker antagonistisk mot
kobberforgiftning (Sauchelli 1969). Sink bioakkumuleres effektivt i vegetasjon og vekstenes
sinkinnhold gker i tilsvarende grad som konsentrasjonen i jorden gkes. Store sink-
konsentrasjoner gir redusert avkastning. De fleste vekster taler likevel store sink-
konsentrasjoner og kan derfor bioakkumulere betydelige mengder sink (Pendias & Pendias
1984). Tilfarsel av kalk og gkt innhold av organisk stoff reduserer sinkkonsentrasjonen i
vekster.

Sink synes lite toksisk for mennesker og dyr, med unntak for store sinkmengder. Videre er
det registrert sykdom hos kuer og kalver som har drukket vann med ekstremt heyt
sinkinnhold (SIFF 1987). Kronisk toksisitet hos personer eksponert for sinkforbindelser i
lengre tid har ikke vist noe tegn til sykdomstilstand. Det er uklart om sink kan framkalle
kreft. En antar at et gkt sinkinnhold i jorden kan bli et betydelig miljgproblem i fremtiden.
Sink virker antagonisk overfor flere andre tungmetaller og nedsatter terskelen for gift-
effekter.

Antimon (Sb).

Geokjemisk sett minner antimon om arsen. Last antimon bindes lett til Fe-hydroksider.
Bakgrunnsverdier for jord ligger oftest i omradet 0,2-10 mg Sb/kg terrvekt. Det foreligger fa
data over bioakkumulasjon av antimon i vekster, men en viss evne til bioakkumulasjon
foreligger (Shacklette et al. 1978). Antimon er ikke essensielt, men det tas lett opp i planter
om det forekommer i Igst form. Antimon akkumuleres ikke i kroppen til dyr og mennesker.
En viss opplagring skjer likevel temporeert i leveren (Browning 19689).

Antimon er giftig for dyr og mennesker og da szerlig nar det forekommer i gassform som
antimontrihydrid og antimonsuilfid. Blodet og sentral-nervesystemet angripes og det oppstar
funksjonelle forstyrrelser pa hjertet (Patty 1963).
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Kadmium (Cd).

Adsorption til organisk stoff, leirmineraler og jern- og mangan oksider er den viktigste
bindingsformen av lgste kadmiumforbindelser i jorda.

Til tross for at kadmium ikke er essensielt for vekster og dyr, bioakkumuleres det effektivt i
biota. Kadmium bindes i organismen fgrst og fremst til SH-grupper i proteiner. Vekster
bioakkumulerer effektivt lgste kadmiumforbindelser i rgtter og bladverk med en anriknings-
faktor pa over 100 (Pendias and Pendias 1984). Opptaket er proporsjonalt med den
mengden som tilferes. Foruten tilfert kadmiummengde er jordens pH av stor betydning.
pH-verdier i omradet 4,5-5,5 gir hayest bioakkumulering (Kitagiski and Yamane 1981).
Tilfgrsel av kalk reduserer vekstenes mulighet til bioakkumulasjon (Linnman et al. 1973).
Bakgrunnskonsentrasjonen i planter er vanligvis mindre enn 1 mg/kg (Eisler 1985). Dyr og
mennesker bioakkumulerer ogsé kadmium effektivt og absorbert kadmium transporteres
med blodet og lagres hovedsaklig i lever og nyrer. Eldre individer har hayere konsentras-
joner enn yngre, og dette gjelder seerlig kjgttetere (Eisler 1985). Biologisk halveringstid for
mennesket er trolig flere tital &r. Nyrene er det kritiske organet ved kadmiumforgiftning, og
stor eller langvarig eksponering for kadmium forarsaker derfor proteinuri og nyreskader
som under spesielle forhold kan pavirke kalsium- og fosforomsetningen med skjelett-
forandringer som felge (Itai - Itai- sykdommen) (Nordberg 1974). Hos evertebrater regner
vi med & finne indikasjoner pa forurensning nar kadmiumkonsentrasjonen i nyrer overstiger
10 mg/kg vatvekt og at skadeeffekter oppstar ved konsentrasjoner hgyere enn

200 mg Cd/kg (Eisler 1985).

Det foreligger mistanker om at kadmium kan framkalle kreft hos mennesker. Jkende
kadmiumtilfgrsel til de gvre jordlag ansees som en stor risiko utifra helsemessige aspekter,
da enkelte planter kan tolerere et hgyt kadmiuminnhold og derved utgjer en helserisiko nar
det blir benyttet til fgde for mennesker og dyr.
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8. Publiserte data om tungmetallforurensning fra militsere skyte- og
gvningsfelter.

Forurensningsfaren i forbindelse med avrenning og sig av toksiske tungmetaller til
vassdrag og grunnvann fra Forsvarets skytebaner, skytefelter og @vningsomrader har
generelt vaert lite paaktet. Det er derfor gjort f& undersgkelser som belyser dette
problemet. De undersgkelser som foreligger er fglgende:

- En undersgkelse fra 1973-74 utfert av Norges veterinserhgyskole, Norsk institutt for
vannforskning og Norges landbrukshgyskole (Havre et al. 1978). En har her undersgkt
innholdet av kobber, sink og bly i jord-, vegetasjons- og vannprgver som ble tatt fra ulike
stasjoner i fglgende av Forsvarets skytefelt: Steinsjgfeltet, Heistadmoen skytefelt,
Hengsvatn skytefelt, Bemoen skytefelt, Setermoen skytefelt og Terningmoen skytefelt.

De utfgrte jordanalyser viste at innholdet seaerlig av bly og kobber var meget hagt i praver
uttatt pa steder med konsentrert nedslag av prosjektiler fra handvapen dvs. i skytevoller og
i nedslagsplassene bak malskinene. Blyinnholdet var her opp til 100 ggr. hgyere og
kobberinnholdet opp til 20 ggr. heyere enn referanseverdiene og overskrider verdier som
har vist seg & kunne gi skader pa vegetasjonen. Det store innholdet i jordpregvene viser at
det foregar forvitring og utl@sning av metallene fra prosjektilene. P4 den annen side var det
bare der det var konsentrert nedslag at jordprevene hadde store metallkonsentrasjoner.

Vegetasjonspravene (friskt gras og vissent fjorarsgras) viste bare forhgyet konsentrasjon i
omrader med stor prosjektildeponering. Innenfor nedslagsomrader der hvor skytingen
foregar pa en slik mate at prosjektilene blir knust, kan innholdet veere faretruende hayt.
Elementene kobber og bly er de som har sterst interesse ut fra risiko med hensyn til
forgiftning.

Vannprgver tatt i selve nedslagsfeltet viste forhgyede kobber- (opp til 400 ggr.) og
blyverdier (opp til 100 ggr.), mens vannsig og drenering i noen hundre meters avstand fra
nedslagsfeltet var pa det neermeste upavirket. Vi ma her likevel understreke at tidligere
utfagrte tungmetallanalyser i vann var beheftet med store usikkerheter. De hgyeste
konsentrasjoner for kobber, ble registrert der skytingen skjedde mot kobberholdig berg-
grunn som ble pulverisert. Prosjektiler eller fragmenter av disse, eller fragmenter av
granater som blir liggende i sure myrvannspytter bidrar ogsa til et forhgyet kobberinnhold.

- En undersgkelse fra 1986-87 utfert av Norsk institutt for vannforskning pa oppdrag av
Forsvaret vedrgrende eventuell vannforurensning fra demoleringsaktiviteten ved Hjerkinn

skytefelt (Kjellberg 1988). Det ble undersgkt konsentrasjoner av Hg, Pb, Cu, Zn, Al, Fe og
Sr i vannprgver, elvemose, bunndyr og @rret i to vassdrag som er bergrt av demolerings-
aktivitet pa Hjerkinn skytefelt pa Dovre. Undersgkelsen viste at det utvaskes kobber, sink,
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bly, jern og muligens ogsa kvikksglv og kloridioner fra den gamle demoleringsplassen i
Grisungdalen. Forurensningseffekten synes & veere klart avgrenset og berarte kun en
mindre sidebekk til Grisungbekken som renner igjennom selve demoleringsplassen.
Fortynningseffekten er redningen!

- En undersgkelse fra 1990 utfgrt av Norsk Institutt for vannforskning pa oppdrag av
Harstad Kommune i Storvatn Nord (Holtan et al. 1991). Storvatn Nord er ravannskilde for
Harstad vannverk og nedbgrfeltet bergres av Sgrlialmenningen militzere skytefelt.

Det er foretatt undersgkelser av tungmetallkonsentrasjonen i vann, sedimenter, vannmose
og fisk samt bunndyrforholdene i de bergrte vassdrag.

Med utgangspunkt i det militeere ammunisjonsregnskapet antas det en arlig deponering av
ca. 2300 kg prosjektiler i nedbgrfeltet. Den prosentvise andel av metaller i prosjektilene er
ikke kjent.

Vannets innhold av sink, kadmium, nikkel og krom Ia klart innenfor det som betraktes som
naturlige bakgrunnsverdier og det var ingen eller liten variasjon i rom og tid.

Bly og kobberkonsentrasjonene i hovedvassdraget var ogsa lave og stort sett innenfor det
som kan betraktes som naturlig bakgrunnsverdier i dette omradet. | bekker og tiern
(vannpytter) i selve skytefeltet ble det observert til dels meget hgye konsentrasjoner av
bade bly og kobber. Metallene holdes imidlertid tilbake i feltet pa grunn av
adsorbsjon/kompleksdannelser med humusstoffer. Allikevel var konsentrasjonen i bekken
ut fra feltet bl.a. i Tennevasselva noe hgyere enn lenger nede i vassdraget. Vi mé anta at
innsjgene i vassdragssystemet er effektive feller for tilfarte forurensninger. '

Sedimentundersgkelsene i innsjgene viste at konsentrasjonen av bly og kobber var klart
heyere i sedimentoverflaten enn dypere nede (avsatt for minst 100 ar siden). Dette er i
overensstemmelse med hva som ble funnet i en stor landsomfattende undersgkelse der
arsaken ble forklart med gkt atmosfeerisk bidrag. Resultatene fra undersgkelsen tyder
imidlertid pa at tilfgrslene fra skytefeltet har medfart en viss gkning av bly og kobber i
sedimentene i Furuvatn og muligens (bly) i Bottelvatn. Sedimentene i bekk fra skytefeltet
hadde ogsa relativt hgye konsentrasjoner av bly og kobber. | Storvatnet synes
sedimentene ikke eller i liten grad & veere pavirket av tungmetaller fra skytefeltet.

Resultatene av moseundersgkelsene understgtter resultatene fra de gvrige undersgkelser.
Plantene som var utplassert i Tennevasselva (nsermest skytefeltet), hadde noe hayere

verdier enn de som var plassert i starre avstand fra omradet samt i referansevassdragene.

Bly, kvikksglv og kadmiuminnholdet i fisk var lavt og i overensstemmelse med det som
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antas & veere naturlig bakgrunnsnivaer.

Bunndyrundersgkelsen viste samme mgnster som de gvrige resultater. Det er mulig
bunndyrsamfunnene i Tennevasselva var noe pavirket, men bunnsubstratets sammen-
setning og den generelle vannkvalitet kan ha betydning i denne sammenheng.

Hovedkonkiusjon basert pa utferte undersokelser.

Skytevirksomheten i Forsvarets skyte- og gvningsfelter har allerede i mange tilfeller fart til
lokale metallforurensninger i selve mal- og nedslagsomradene. Stgrste pavirkning av de
toksiske tungmetallene kobber og bly observes nar prosjektilene kommer fra handvapen og
seerlig nar skytingen foregar mot mal som farer til at prosjektilene deformeres/knuses.
Forurensningseffekten synes a veere klart avgrenset og det er ikke funnet holdepunkter for
at utvasking av tungmetaller fra disse omradene fram til i dag har fert til generell
forurensing av stagrre omrader. Overvakningsundersgkelser over tid ma til for & klarlegge
om dette blir et problem i framtiden pa grunn av store mengder deponerte metaller og
deres langsomme korrosjonshastighet og hgge bindingsgrad til humus.

Publiserte data om tungmetallforurensning fra sivile skytebaner.

Ved sivil rifle- og pistolskyting deponeres og akkumuleres i hovedsak prosjektilene i
skytebanevoller. Skyting pa lerduebaner farer til at blyhagl spres over et stgrre omrade i
banens nedslagsfelt. Ved feltskyting og jakt deponeres ogsa tungmetaller i naturen.
Aktuelle tungmetalier foruten bly er kobber fra kobbermantlet blyprosjektiler samt antimon,
kobolt, arsen og nikkel som blir benyttet som legeringselementer. Bly og kobber er av de
elementer som SFT har prioritert for tiltak. Med hensyn til hagleammumisjon arbeides det
med overgang til stdlhagel. Fra og med 1991 er det forbud mot bruk av blyhagl i vat-
marksomrader.

Fram til i dag har diskusjonen om miljgeffekter av sivil blyammunisjon vaert konsentrert til
blyhagl og da seerlig i forbindelse med forgiftning av andefugler og svaner i vatmarks-
omradene. Fgrst i de seinere arene har ogsa muligheten for gkologiske effekter av
avrenning fra skytebanevoller blitt diskutert. Det er derfor gjort fa undersgkelser av
miljgkonsekvenser som fglge av deponering av tungmetaller i skytevoller og nedslagsfelt i
sivile skytebaner. Det er imidlertid gjort noen undersgkelser i USA, England, Holland,
Danmark, Sverige og Norge. Det er fgrst og fremst blykonsentrasjoner i jord og vegetasjon
pa lerdurbaner som har blitt undersgkt. Det foreligger lite kunnskap om de andre aktuelle
tungmetaller samt i hvilken grad dreneringsvannet fra skytebanene og bergrte vassdrag blir
pavirket.
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Jord

Metaller i skytefeltene deponeres i metallisk form. Dersom vi skal kunne avgjgre i hvor stor
grad metallene kan fa skadelige virkninger pa jordsmonn, plante- og dyreliv, ma vi vite noe
om hvor raskt metallene korroderer til metallsalter, som kan opplgses og fordeles i
jordskiktet og i biota.

Undersgkelser fra lerduebaner i Danmark (Jgrgensen & Willems 1987) samt i Sverige og
England (Hockim 1989) gir endel informasjon om korrosjon av blyhagl. Undersgkelsene
viste at:

- blyhagl som faller p& marken raskt utsettes for korrosjon og transformeres til ulike
blyforbindelser som felles ut pa haglets overflate og i omgivende jordlag.

- pavirkningen mellom blyhagl og omgivelser skjer pa haglenes overflate ved korrosjons-
prosesser i hovedsak som oksidasjon av metallisk bly til fri blyioner; Pb + 1/2 O, +
H,O -> Pb % + 2 OH

- bly samt legeringsstoffer som kobber antimon, nikkel og arsen fra deponerte blyhag! vil
frigjgres og tilf@res omgivelsene i lang tid og korrosjonsproduktene pa haglenes
overflate vil ikke utgjere noen effektiv beskyttelse som pa sikt kan redusere frigjgrelsen
av metallsalter.

- i Danmark regner en med at det tar 100-300 &r for at et blyhagl helt skal forvitre, og at
forvitringen gér raskere i surt og vannrikt jordsmonn.

- kobberbelagt blyhag! synes mer resistent mot korrosjon enn de gvrige typer.

- blyhagl som ligger nede i jorden korroderer raskere enn blyhagl som ligger pa bakken.

- jordtype og jordsmonnets surhetsgrad, kalkinnhold og innhold av organisk stoff samt til
en viss grad nedbgrsmengden er viktige faktorer for lgsligheten av de aktuelle metall-

saltene. Prosessen akselereres nar OH bortfgres ved f.eks. en forsuring.

- korrosjonsevnen hos organiske syrer er ikke direkte korrelert til pH, men til mengden
organisk stoff og forkomst av oksygen.

- bly korroderes raskest i jordtyper som har mangel p& oksygen og er rik pa organiske
syrer slik som f.eks. myrjord.
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- darlig drenert leirjord og myrjord samt sur sandjord i kombinasjon med store nedbgrs-
mengder gav starst korrosjon av bly.

- Jergensen & Willems (1987) har beregnet at 0,3-1,0% av blyinnholdet i prosjektilene
frigjgres arlig utfra undersgkelser ved Danske skytebaner.

De refererte undersgkelser gir videre informasjon om deponerte blymengder og forekomst
av bly, antimon, nikkel og arsen i jordprever. Resultatene fra disse undersgkelsene viser
at:

- blyforurensning med klart forhgyet blykonsentrasjon i jord er av lokal karakter i direkte
tilknytning til selve nedslagsfeltene. Her er det ogsa skt forekomst av antimon 2-0,5%
av deponert blymengde, nikkel ca 0,15% av deponert blymengde samt arsen i sma
mengder.

Vegetasjon

P& skytebanene blir jorden i skytebanevoller og nedslagsfelter til lerduebaner det hoved-
sakelige reservoaret for korroderte og omsettelige tungmetallforbindelser. Jorden utgjar
derfor som oftest det farste nivaet i den nzeringskjeden som transporterer tungmetaller fra
omkringliggende miljz til mennesker og dyr. | selve nedslagsomradene for prosjektiler og
hagl er det derfor klart at rgttene til vegetasjon i dette omradet vil vaere i kontakt med jord
som har til dels meget hgye konsentrasjoner av tungmetaller og at en del av metallene vil
forekomme i en form som kan tas opp av vegetasjon. Tidligere refererte undersgkelser fra
lerduebaner i England, Sverige og Danmark gir ogsa informasjon om blyinnholdet i
vegetasjon fra selve nedslagsfeltene jevnfgrt med relevante referansedata. Resultatene fra
undersgkelsene viste at:

- jordens beskaffenhet og surhetsgrad pavirker opptaket i vegetasjonen.

- blyinnholdet i vegetasjon som ble dyrket i surt jordsmonn hadde klart forhgyde
konsentrasjoner, mens vegetasjon dyrket pa kalkrike jorder var lite pavirket med stort
sett samme nivaer som referanseverdiene.

- ulike vegetasjonstyper pavirkes forskijellig.

- gras dyrket i nedslagsfeltene hadde et maksimalt blyinnhold pa 18-95 mg Pb/kg
terrvekt, mens referanseverdiene 18 i omradet 4-9 mg Pb/kg.

- korn dyrket i nedslagsfeltene hadde et blyinnhold av 9-160 mg Pb/kg terrvekt, mens
referanseverdiene 14 i omradet 5-10 mg Pb/kg.
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- poteter dyrket i et nedslagsfelt hadde et blyinnhold pa 8 mg Pb/kg t@rrvekt, mens
bakgrunnsverdien var 6 mg Pb/kg.

- benner dyrket i et nedslagsfelt hadde blyinnhold mellom 5-9 mg Pb/kg t@rrvekt.
Verdiene tilsvarte de en fant i kontrollprevene.

- lyng fra nedslagsfelter hadde et maksimalt blyinnhold mellom 8-35 mg Pb/kg terrvekt,
mens bakgrunnsverdiene var 5-18 Pb/kg.

- blabeer og bartre som vokser i nedslagsfeltene viste ikke noen signifikant gkt bly-
konsentrasjon jevnfgrt med bakgrunnsverdiene.

Vann

Det vil alitid skje en utvasking av metallsalter og metaliforbindelser bundet til jord- og
humuspartikler fra banevoller og nedslagsfelter med stort metallinnhold til bergrte vann og
vassdrag. Jordstruktur, perkulering av vann, jordsmonnets surhetsgrad og innhold av
organisk stoff, vegetasjonstype samt muligheter for erosjon star sentralt. Vi kan for de her
aktuelle metaller regne med en gkt utvasking fra nedslagsfelter som bestar av sure
myromrader eller omrader som er utsatt for stor erosjon.

Vi har ikke funnet noen undersgkelser som kvantifiserer eventuelle utsig av tungmetaller
fra skytevoller og nedslagsfelter til bergrte vann og vassdrag. Det foreligger likevel enkelte
undersgkelser hvor en har registrert gkt blykonsentrasjon i vannet. Vannprgver tatt av
Helseradet i Trondheim i en bekk som drenerer Trondheim Jeger- og Fiskeforenings
lerduebane ved Jonsvann i Trondheim, viste klart gkt blykonsentrasjon med opp til

21-71 pg Pb/l i den del av bekken som direkte ble berert av nedslagsfeltet. Nedslagsfeltet
utgjgres her av et myromrade. Ca. 300 meter nedstrems nedslagsfeltet var bly-
konsentrasjonen betraktelig lavere, 7-8 ug Pb/l. Undersgkelsen som har gatt over tre ar
viste at blyforbindelser tilfares bekken, men at de tilfgrte mengder pr. tidsenhet er sma og
at blykonsentrasjonen raskt synker som fglge av sedimentering og vannfgrtynning.
Pavirkningen synes derfor for tiden & veere av lokal karakter.
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Tiltak/anbefalinger for & begrense forurensningsfaren.

Pa bakgrunn av resultatene fra undersgkelsene av lerduebanene i England og Sverige har
Hockin (1989) kommet med fglgende anbefalinger for tiltak som kan begrense
forurensningsfaren fra skytebaner:

- skyting skal forega slik at ingen prosjekter faller utenfor nedslagsfeltene.

- randvegetasjon bibeholdes/etableres rundt skytebénene, som kan fange opp evt.
rikosjetter.

- jordskiktet i banevoller og i nedslagsfeltene ma ikke fjernes og brukes til fyllmasse eller
lignende.

- jord med stort metallinnhold ma betraktes som spesialavfall og behandles deretter.
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9. Forelgpige/anbefalinger for & begrense forurensningsfaren fra skytefelt.

Som tidligere nevnt i kap. 2.2 er flere av de metaller som deponeres i Forsvarets skyte-
felter og svningsomrader klassifisert som prioriterte forurensningsstoffer av miljs-
myndighetene i de nordiske land og EF. Dette innebaerer at de ansees som farlige
substanser og forekomsten skal kontrolleres og overvakes. lkke bare skytebanevoller, men
ogséa nedslagsomrader for prosjektilene vil derfor i framtiden hgyst sannsynlig bli betegnet
som spesialdeponier og behandlet deretter.

9.1 Eksisterende felter.

Den kontaminering som har funnet sted i et skytefelt vil veere av tilnsermet permanent
karakter. Dersom skytefeltet stenges, vil den samme forurensningsfare vaere tilstede i lang
tid. Dette bgr tas med i vurderingen nar man overveier 8 oppgi et skytefelt for a etablere et
nytt.

Vi vil gi felgende forelgpige anbefalinger for eksisterende felter:

- Nedslagsfeltene ma avmerkes og all skyting skal forega slik at ingen prosjektiler faller
utenfor nedslagsfeltene.

- Det kan veere en viss fare for beitedyr og vilt dersom dyrene far i seg metall-
fragmenter, salter av kobber og bly eller planter og jord med stort innhold av disse. En
ber vurdere om de mest belastede nedslagsomrader/banevoller bgr inngjerdes.

- Randvegetasjon beholdes/etableres rundt skytefeltene som kan fange opp skudd og
ev. rikosjetter som ville kunne falle utenfor skytefeltene. Vegetasjonskjermer mellom de

ulike skytefelter/baner bgr ogsa opprettes. En kan ogsa benytte jord eller sandvoller.

- Ved de starre skytefelter i skogsterreng er det viktig & opprettholde tette
skogsomrader.

- Mest mulig av markvegetasjon og vegetasjonsdekke beholdes i nedslagsfeltene med
hensikt & redusere erosjonsfaren.

- Jordbearbeidelse i selve nedslagsfeltene ma unngas for & bevare jordprofilene.

- Nedslagsfelter og banevoller dreneres godt, men pa en slik mate at erosjonsfaren ikke
zker.
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Veier og stier i nedslagsfeltene bygges sa de ikke medfarer erosjon og forsumpning.
Obs! all ungdvendig kjgring ma forhindres da dette som oftest bidrar til gkt flom-
pavirkning og erosjon.

Forsurede eller naturlig sure nedslagsfelter/banevoller kan kalkes.

Jord og markomrader inklusive vann og vassdrag med stort innhold av toksiske
metaller og metallforbindelser er & betrakte som spesialdeponier og behandles
deretter. Jordskiktet i banevoller og i nedslagsfeltene ma derfor ikke fiernes og brukes
til dyrkningsformal, fylimasse eller lignende.

Muligheter for & sikte/skille ut prosjektilene fra skytebanevoller bagr vurderes.

Miljgmessige konsekvenser av nytt materiale og nye stoffer ma ngye vurderes innen
det tas i bruk. Det gjelder bl.a. sjeldne metaller som f.eks. beryllium.

Et overvakningsprogram bgr etableres i de mest brukte feltene slik at tungmetall-
deponering og tungmetalltransport ut av feltene klarlegges. '

9.2 Nye felter

Ved etablering av nye felter gjelder de samme anbefalinger som er blitt presentert for de
eksisterende felter.

Videre tilkommer fglgende anbefalinger:

En bgr unngé & skyte mot eller deponere prosjektiler i omrader med tungmetallholdig
berggrunn. Bly- og kobberforekomster star her sentralt.

En bgr unnga & benytte myromrader som nedslagsfelter.
Det er en fordel med kalkholdige nedslagsfelter.

En ber velge felter med god drenering eller gode dreneringsmuligheter (sand dvs. lite
org.mat.).

Vi vil imidlertid tilslutt papeke at alle disse tilradningene er gitt ut fra generelle kunnskaper
om metallene. Nar resultatene fra de pagaende undersgkelsene (del 2 og 3 i prosjektet)
foreligger vil vi ha et bedre grunnlag for & gi gode tilradninger.
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